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Forord

Grimstad kommune bygger Norges fgrste renseanlegg som benytter biologiske prosesser til 4 fjerne
béde fosfor og nitrogen. Miljgverndepartementet har gitt en gkonomisk hindsrekning til prosjektet i
form av tilskudd pé over 20 millioner kr. Deltakere i prosjektgruppen er Norwet, Reid Crowther
(Canada) og Asplan Viak S¢r. Reid Crowther har gjennomfgrt prosessdesign og beregninger av den
biologiske prosessen. Norwet star som prosessansvarlig. Groos renseanlegg (RA) vil fA status som et
forsknings- og undervisningsanlegg. Kirke-, utdannings- og forskningsdepartementet har gitt
Hggskolen i Agder et tilskudd pi 4 millioner kroner som bl.a. skal anvendes til etablering av et pilot
anlegg etter modell av fullskala-anlegget i skala 1 : 200.

Det er i forbindelse med etablering av Groos RA at prosjektet: Utvikling av norsk kompetanse innen
biologisk fosfor- og nitrogenfjerning er gjennomfprt. Prosjektet har i fgrste rekke vart et
utredningsprosjekt hvor en gjennom innsamling av litteratur og dokumentasjon/erfaring fra ulike
anlegg i drift har bygget opp en kompetansebase innen fagtemaene, aktuelle anleggsutforminger for
Bio-P/N-anlegg, styring av Bio-P/N anlegg og slam fra Bio-P/N anlegg.

Norsk institutt for vannforskning (NIVA) har pa oppdrag fra miljgvernavdelingen hos Fylkesmannen
i Aust-Agder vert ansvarlig for prosjektgjennomfgringen.

Miljgvernavdelingen har vert representert med Bjgrn Arne Mglland som har ledet prosjektets
styringsgruppe med fglgende medlemmer i tillegg:

Bjgrn Kristian Pedersen, Miljgvernrddgiver i Grimstad kommune

Torbjgrn Borgeraas, Avdelingsrddsleder v/HIA, Kjell E. Skaug Hggskolelektor v/HIA

Gunnar Fr. Aasgaard, Forskningssjef i NIVA

Oddvar Lindholm, Seksjonsleder SFT

Prosjektmedarbeidere i NIVA har vert:
Erik Norgaard, prosjektleder

Bjgrnar Nordeidet

Kristin Mgrkved

Gunnar Fr. Aasgaard.

Grimstad 15. august 1995

Erik Norgaard
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Sammendrag

Biologiske renseanlegg baserer driften pa mikrobiologiske prosesser. Det er fgrst og fremst de grsmé
bakteriene som spiller hovedrollene ved nedbrytning, omdanning og assimilering (opptak) av organisk
stoff, nitrogen og fosfor. Kunnskap om bakterier og deres krav til vekstbetingelser danner grunnlaget
for valg av anleggsutforminger for ulike renseprosesser.

Rapporten gjennomgér de mikrobiologiske prosessene som er aktive ved aerob nedbrytning og
omdanning av organisk stoff, nitrogenfjerning og fosforfjerning og hva som pévirker disse.

Aerob nedbrytning og omdanning av organisk stoff er som navnet tilsier avhengig av molekyler
oksygen. Bakteriene er sdkalt kjemoheterotrofe, d.v.s. at de omdanner organiske molekyler med mer
enn ett karbonatom. Som en tommelfingerregel brytes 50% av maten helt ned til kulldioksid og vann,
mens 50% gér til syntese av ny biomasse eller bioslam. Pr. kg KOF nydannes normalt 0,3-0,5 kg
biomasse. Aerob nedbrytning foregar mest effektivt ved ngytral pH (pH = 7) og temperaturerer > 8-
10°C. Prosessen kan hemmes eller opphgre fullstendig ved tilfgrsel av miljggifter. Ofte vil nitrogen
eller fosfor vere begrensende faktorer ved aerob nedbrytning av organisk stoff i et renseanlegg.

Nitrogenfjerning baseres pé to prosesser, nitrifikasjon og denitrifikasjon. Ved fgrstnevnte oksideres
ammonium (NH,") til nitrat (NO5") via nitritt (NOy"). Nitrosomonas spp er den mest kjente av
bakteriene som oksiderer ammonium til nitritt, mens Nitrobacter spp. oksiderer nitritt videre til nitrat.
Begge er representanter for sékalte kjemoautotrofe bakterier, d.v.s. at de bruker luftas kulldioksid som
karbonkilde. De er likeledes helt avhengige av at molekylert oksygen er tilstede i miljget. Normalt
hemmes bakteriene av hgye konsentrasjoner med nedbrytbart organisk stoff, da de konkurrerer dérlig
med de kjemoheterotrofe bakteriene. Prosessen produserer syre og er siledes avhengig av at
avlgpsvannet har god bufferkapasitet. Siden det er lite energi 4 hente fra nitrifikasjonsprosessene
vokser bakteriene langsomt. Derfor er de ogsé fglsomme for lave temperaturer og hurtige
temperatursvingninger. Dette m4 tas hensyn til i dimensjoneringen av anlegg som skal fjerne nitrogen.

Denitrifikasjon er en prosess som utnytter nitrat som oksygenkilde i stedet for molekylart oksygen
ved nedbrytning av organisk stoff ("anaerob respirasjon"). Nitrat omdannes til molekylert nitrogen
som forsvinner ut i atmosfaren. Det er en lang rekke bakterier som har denne egenskapen og det er
konsentrasjonen av molekyl®rt oksygen i avlgpsvannet som avgjgr hvilken oksygenkilde, eller
terminal elektronakseptor som skal brukes. Ved oksygenkonsentrasjoner lavere enn 1 mg /1 vil
denitrifikasjonen dominere. Bakteriene er avhengige av at det lett nedbrytbart organisk stoff tilstede
og i tilfeller med fortynnet avlgpsvann ma metanol eller andre lett nedbrytbare organiske forbindelser
tilfgres prosessen for 4 sikre en effektiv denitrifikasjon. Prosessen produserer alkalitet og ca.
halvparten av den alkaliteten som forbrukes ved nitrifikasjonen vil erstattes.

Biologisk fosforfjerning baseres pd aktivitet av bakterier med helt spesielle egenskaper. Poly-P
bakterier, som de ofte kalles, vokser bide med og uten molekylert oksygen tilstede i miljget. Ved &
introdusere et anaerobt trinn, en selektor, i forkant av de luftede bassengene, vil disse bakteriene
naturlig nok ha fordeler fremfor andre bakterier som enten vokser anaerobt eller acrobt. Poly-P
bakteriene skiller fosfat ut anaerobt for sa 4 ta det opp i overskudd i aerob fase. Slam fra slike bio-P
anlegg kan inneholde mer enn 6% fosfor (%TS). Fosforen i slammet foreligger dels som polyfosfater
og dels bundet som ulike metallfosfater. Poly-P bakterier synes 4 tolerere store spenn i bide pH og
temperatur. De viktigste kravene poly-P bakterier stiller til miljget, ved siden av vekslingen mellom
anaerobe og aerobe forhold, er at avigpsvannet inn i selektoren skal inneholde hgye konsentrasjoner
med korte flyktige fettsyrer VFA), spesielt eddiksyre. I tillegg ma nitratkonsentrasjonen holdes pi et
lavest mulig niva.

Rapporten gjennomgdr Wentzels biokjemiske modell for prosessene som er aktive i et bio-P anlegg.



1. Prosesskunnskap om biologisk fosfor og
nitrogenfjerning

Valg av optimal prosess og anleggsutforming for renseanlegg med biologisk fjerning av bade nitrogen
og fosfor m4 baseres p& kunnskap om de mikrobielle prosessene som skal etableres i de ulike
rensetrinnene i anlegget. Sentrale spgrsmal i denne forbindelse blir hvor effektive de ulike
omdannelses-prosessene er og hvilke forhold som vil kunne stimulere eller begrense disse.

I rapporten beskrives de prosessene som er aktive i biologiske fosfor og nitrogenfjerningsanlegg. I
tillegg presenteres mikroorganismene mer inngdende, bide med hensyn pd egenskaper og behov. Av
mikroorganismene er det spesielt bakteriene som er renseanleggets drivkraft og som forholdene mé
legges til rette for, dersom rensekrav og god slamkvalitet skal oppnas.

Kapitlet vil gi et faglig grunnlag for 4 forst rekkefglgen av bassenger og opplegg for returstrgmmer i
ulike prosess-utforminger p4 bio-P/N anlegg (biologiske renseanlegg som skal fjerne bide fosfor og
nitrogen).

I figur 1 fremstilles en grovskisse av den valgte prosesslgsningen for Groos RAl

Forsedimentering Bioreaktorer Sedimenteringsbasseng
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Figur 1. Valgt anleggsutforming ved Groos RA

1.1 Bakterier

Bakterier er mikroorganismer og tilhgrer prokaryotene (et eget rike innenfor biologisk klassifisering).
De kan observeres i vanlig lysmikroskop (100 - 400 * forstgrrelse) som smé stavformede, kulerunde
(sferiske) eller spirillformede organismer som sitter enkeltvis eller i mindre eller stgrre
gruppeformasjoner. Stgrrelsen pd hver enkeltcelle ligger normalt i omridet 0.3 - 2 um, men det finnes
bade stgrre og mindre varianter. P4 grunn av stgrrelsen har bakterier stor overflate i forhold til volum.
Dette er en kritisk faktor i forbindelse med opptak (transport) av n@ringsstoffer over celleveggen og
dermed ogsé celleveksten.

Bakterier formerer seg ved celledeling. Generasjonstiden (tiden mellom hver celledeling) kan vere
meget kort, 12-15 minutter, for noen arter. Andre bakterier vokser langsommere med generasjonstider

1 Overskuddsslammet tas ut direkte i etterkant av de acrobe bassengene (ikke fra klaringstank), fortykkes i en sdkalt DAF og avvannes
gjennom sentrifugering.



mot 20 timer. Biologisk nitrogenfjerning som er en sentral prosess i et bio-P/N anlegg, er bl.a. avhengig
av langsomt voksende nitrifiserende bakterier (se kapittel 1.3.2).

1.2 Substrater, energikilder og milje

Bakterier har et meget variert "kosthold", men normalt deler vi bakteriene inn i to hovedklasser med
hensyn pa dietten eller substratvalg.

Substrater

Substratet er bakteriens karbonkilde. Kjemo-heterforrofe bakterier spiser organiske forbindelser som er
molekyler bygget opp av mer enn ett karbonatom (C-atom). I de aller fleste sammenhenger, bl.a. 1
renseanlegget, vil bakterienes substrat besta av sma, enkle organiske molekyler. Noen eksempler pa
slike er listet opp under:

ediksyre: CH,;COOH

+ etanol: CH,CH,0H
metanol: CH,OH
propionsyre:  CH,CH,COOH
glukose: CeH,,04

Bakterier er imidlertid ikke avhengige av at avlepsvannet kun inneholder slike lett nedbrytbare sub-
strater. Blant de kjemoheterotrofe bakteriene finnes det mange arter som kan bryte ned komplekse
organiske molekyler. I dag benyttes bakterier til opprensing av jord som er forurenset bl.a. med olje og
klorerte organiske forbindelser. For & utnytte store molekyler produserer bakteriene enzymer som kan
bryte disse ned 1 mindre og mer lettfordevelige enheter.

Lipider, proteiner, cellulose, lignin og stivelse er representanter for store molekyler som gar under
fellesbetegnelsen polymerer. En mate og spalte disse molekylene opp 1 mindre enheter pa kalles
hydrolyse. Glukose, aminosyrer og fettsyrer er vanlige byggesteiner i polymerer og direkte anvendelige
som substrat for bakterier. Hydrolyse foregar uavhengig av om molekylart oksygen (O,) er til stede
eller ikke.

Kjemoautotrofe bakterier bruker karbondioksid/bikarbonat (CO /HCO5) som karbon-kilde.
Karbondioksid tas opp 1 bakterien og omdannes til cellemolekyler. Vi sier at kjemoautotrofe bakterier
fikserer karbondioksid. Felles for slike bakterier er evnen til & vokse i nisjer hvor de har
konkurransefortrinn. I miljeer med mye organiske forbindelser (hoyt belastede renseanlegg, f.eks) vil
disse bakteriene ha store problemer med & konkurrere med kjemoheterotrofe bakterier. Autotrofe
bakterier vil normalt vaere avhengige av at molekylart oksygen er til stede 1 miljoet.

Renseanlegget vil domineres av heterotrofe bakterier. Disse er robuste og konkurransesterke.

Energi

For a vokse og opprettholde viktige livsfunksjoner trenger bakteriene energi. Bakteriene lagrer energi pa
samme mate som oss mennesker, nemlig som fosforylbindinger i det organiske molekylet ATP
(adenosin-5'-trifosfat). Dette molekylet (fig 2) er bakterienes energibarer eller drivstoff om vi vil.
Ortofosfat (PO,3-) spaltes av ATP under frigivelse av energi. ATP-nivaet i en cellesuspensjon (f.eks



aktivslam) kan brukes til & kvantifisere mikroorganismer og gir derved et bilde pa slammets
"helsestatus".

Bakteriene skaffe seg ATP ved substratnivi-fosforylering eller ved ved oksidativ fosforylering?.
Forstnevnte foregir ved gjering, uten O; tilstede. Sistnevnte gjennom respirasjon som er avhengig av
tilstedevaerelse av en terminal elektronakspetor, f.eks O, eller NO;'.

e
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Figur 2. Viser oppbygging av adenosin - 5' - trifosfat (ATP), drivstoffet i bakteriecellen

Begge disse biokjemiske mekanismene involverer en eller flere redoksreaksjoner (reduksjons-
oksidasjonsreaksjoner). I en redoksreaksjon overfores reduserende enheter (elektroner eller hydrogen)
fra en forbindelse som lett gir fra seg slike,- en donor, til en forbindelse som er "glad 1" & ta 1 mot,- en
akseptor. En donor gar fra redusert til oksidert form, mens en akseptor tar imot reduserende kraft og gér
fra oksidert til redusert form. Bakteriecellen vil som alle andre levende vesener tilstrebe & vare 1 en
termodynamisk likevekt. Derfor vil mengden med energi som frigis i slike reaksjoner vare proporsjonal
med differensen mellom red-okspotensialet til donor-paret og redokspotensialet til akspetorparet. Er
denne forskjellen stor vil energiutbyttet vaere hoyt. Er forskjellen liten blir energiutbyttet lavt. Bakterier
som baserer seg pa "sma differenser" har darlig konkurranseevne og vil forsvinne 1 miljeer med mye lett
nedbrytbart substrat tilgjengelig (jfr. nitrifiserende bakterier i et renseanlegg med heye konsentrasjoner
av lett nedbrytbart materiale og kort oppholdstid for avlepsvannet = heytbelastede anlegg).

Gjeringsreaksjoner foregar i anaerobe miljeer som er kjennetegnet ved total mangel pa molekylert
oksygen. Anaerobe heterotrofe bakterier danner ATP gjennom substratniva fosforylering. Via redoks-
reaksjoner dannes energirike fosforforbindelser. Disse kan gi fra seg fosfor til ADP (adenosin-5'-
difosfat) som pa denne maten omdannes til ATP. '

Aerobe bakterier som er avhengige av molekyleert oksygen danner sitt ATP ved oksidativ fosforylering.
Denne prosessen baseres pa at reduserende enheter overfores fra en organisk eller uorganisk elektron-
donor til en elektron-akspetor via en rekke redoksreaksjoner. Den vanligste organiske elektrondonor hos
heterotrofe bakterier er NADH (nikotinamid adenin dinukleotid). Ammonium (NH,*), nitrit (NO,") og
noen andre reduserte uorganiske forbindelser kan ogsa fungere som elektrondonor for mer spesialiserte
bakterier (jfr. nitrifikasjon).

ZFotofosforyledng er en tredje méte og generere energi pa. Denne metoden er utbredt, men tas ikke med her fordi den ikke er nevneverdig
relevant for konvensjonelie renseanlegg
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I aerobe miljeer vil den terminale (endelige) elektronakseptoren vare molekylart oksygen.

Et miljo med heye konsentrasjoner av nitrat (NO;") og lave konsentrasjoner av molekylert oksygen har
ofte betegnelsen anoksisk. I slike miljeer kan det etableres denitrifikasjon, en nedbrytningsprosess der
nitrat er den terminale elektronakseptoren som reduseres til molekylart nitrogen (N,).

Tilsvarende kan sulfat (SO,?) inngé som terminal elektronakseptor under dannelse av hydrogensulfid
(H,S). Siden det er sparsomt med sulfat i avlepsvann vil hydrogensulfid sjeldent vare et problem i
forbindelse med selve renseprosessen.

1.3 Seleksjonspress / Bakterietilpasning

Bakterier kan tilpasse seg de aller fleste miljoer. I et renseanlegg vil bakteriene hele tiden utsettes for et
seleksjonspress fra miljeet rundt. Det er nettopp muligheten for & legge forholdene til rette for seleksjon
av spesielle bakterier som ligger til grunn for valg av ulike annleggsutforminger.

Nedenfor beskrives noen seleksjonsegenskaper ved slam og avlepsvann som vil pavirke bakteriekulturen
1 et biologiske renseanlegg (Henze et al., 1992):

hvilke terminale elektronakseptorer er til stede

hvilke organiske forbindelser (substrater) er til stede

hvilke sedimenterings- og flokkuleringsegenskaper har slammet
hvilken temperatur er det 1 avlepsvannet

hvilken veksthastighet har slamorganismen

Elektronakseptor
I et aktivslam anlegg som skal fjerne nitrogen ma det vere til stede bakterier som bade kan bruke

molekylert oksygen og nitrat som terminal elektronakseptor for 4 omsette organiske forbindelser. De
bakteriene som er 1 stand til & bruke begge har naturlig nok et konkurransefortrinn i denne type anlegg.

Substrat

I kombinerte bio-P/N anlegg legges forholdene til rette for (selekteres) bakterier som kan ta opp korte

fettsyrer som f.eks eddiksyre eller propionsyre for s a lagre disse som polyfettsyrer under anaerobe
forhold.

Sedimenteringsegenskaper
I et aktiv slam anlegg vil sedimenteringsbasseng innga som viktige prosesstrinn. Dersom en bakterie har

gode synkeegenskaper, vil den holdes tilbake i1 anlegget. Sma og lette bakterier derimot ma innga i storre
slamfnokker (celleklumper) for & unnga & bli vasket ut.

Temperatur

Dersom temperaturen er lavere enn det en bakterie taler der den. Veksthastigheten kan ogsa bli sa
nedsatt at den spesielle bakteriekulturen tynnes ut og forsvinner fra bassengene etter hvert.
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Veksthastighet

I et aktivslam anlegg holdes slamkonsentrasjonen konstant ved & tappe av sikalt overskuddsslam. Med
overskuddslammet fjernes bakterier fra anlegget. Beiting av heyere organismer og slamflukt (slam som
forsvinner i utlepet) er to andre mater som bakterier fiernes fra anlegget pa.

For at en spesiell bakterieart skal overleve i et renseanlegg ma den formere seg med hoyere hastighet enn
den fjernes med.

1.4 Bakteriell omsetning i renseanlegg

Den biologiske omsetningen i et renseanlegg baseres pa at felgende tre prosesser er aktive til enhver tid:

» hydrolyse
o cellevekst
o celleded

Hydrolyse

Hydrolyse (figur 3) som reaksjonstype er gjennomgatt under kapittel 1.2. Prosessen er aktiv 1 aerobe,
anoksiske og anaerobe miljoer.

Nir det gjelder hydrolyseaktivitet eller hastighet, kan denne fremstilles som funksjon av det
hydrolyserbare materiale som er tilstede.

Hydrolysehastighet (h) bestemmes fra likningsettene (Henze et al., 1992):

hyg =k, * X, eller
hgs =k, * Sq,

hyg: spesifikk hydrolyse av suspendert organisk stoff
hgg: spesifikk hydrolyse av lost organisk stoff
ky. hydrolysekonstanten (for enten opplest (Sg) eller suspendert stoff (Xg)

I tabell 1 oppgis hydrolysekonstanten som funskjon av kvaliteten pa hydrolyserbart stoff og type
terminal elektronakseptor.

Tabell 1. Viser hydrolysekonstanter som funksjon av terminal elektronakseptor og organisk
stoff (Henze et al., 1992).
Terminal elektronakseptor k, (t'!) for opplest stoff k,, (t'1) for suspendert stoff
Molekylert oksygen 0,13 -0,83 0,025 - 0,058
Nitrat 0,04 -0,63 : 0,006 - 0,017
Anaerobt 0,08 -0,83 0,012 - 0,03
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Figur 3. Biologisk omsetning der substratet deles i tre fraksjoner: 1) tungt nedbrythart organisk stoff, 2) lett
nedbrytbart organisk stoff og 3) meget lett nedbrytbart organisk stoff (Henze et al., 1992).

Celledod

I et renseanlegg foregar det kontinuerlig oppvekst og ded av bakterier. Kinetikken for dedsfasen har
betydning for stoffomsetningen i renseanlegget. Organisk materiale og neringssalter frigis ved at
bakterieceller der og leses opp. Det organiske stoffet som gjeres tilgjengelig er i forste omgang tungt
nedbrytbare makromolekyler og polymerer (proteiner, lipider og polysakkarider). Aktiviteten av
hydrolytiske enzymer som proteaser, lipaser og amylaser omdanner polymerene til substrater som gir
grunnlag for bakterievekst og derved behov for tilfersel av molekylert oksygen eller nitrat.

Noe av cellemassen forblir uforandret. Denne fraksjonen kalles inerr (figur 3).

Et annet navn pa celleded er bioreduksjon (dR/dt). Bioreduksjonen kan beskrives pa samme enkle méte
som hydrolyseprosessen over:

dR/dt = b * X, hvor

b: bioreduksjonskonstant
Xg:  biomassen
Cellevekst

Dette temaet tas opp under kapittel 1.2: "derob omdanning av organisk stoff".
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2. Aerob omdanning av organisk stoff

Under aerob "vekst" skaffer bakteriene seg energi gjennom & oksydere organisk materiale til kulldioksid,
vann (H,0) og diverse neringssalter som nitrogen (N), fosfor (P) og svovel (S). Samtidig bygges endel
av det organiske materialet inn i biomasse,- cellevekst. I noen tilfeller skilles det ut
omdanningsprodukter som eventuelt kan fungere som substrat for andre bakterier (sekundeersubstrat).
Figur 4 viser stoff-flyten ved aerob omdanning i en heterotrof modellbakterie.

lorganisk stoff + O, — biomasse + varmeenergi + CO, + H,0

Figur 4. Aerob omdanning av organisk stoff i avlepsvann

2.1 Vekstkinetikk

Cellevekst

Cellevekst (dXg/dt) defineres som gkning av biomasse over tid og beskrives ved likningen:

dXg/dt = p * X

u: spesifikk veksthastighet
Xg: biomasse

Likningen viser at celleveksten er avhengig av spesifikk veksthastighet (ju). Veksthastigheten som

observeres i naturlige systemer er imidlertid nesten uten unntak lavere enn maksimal spesifikk
veksthastighet (1,,,.)-
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Dette skyldes at veskthastigheten pavirkes av en lang rekke miljefaktorer og at forholdene praktisk talt
aldri vil vare optimale med hensyn pa disse. pH, temperatur samt konsentrasjonen av molekylart
oksygen, nzringssalter og substrat er noen av de vanligste parametrene som pavirker aerob omdanning
av organisk stoff.

I systemer hvor forholdene ikke er optimale med hensyn pa alle faktorer vil cellevekst beskrives med
likningen:

dXy/dt=p_, * TAZ), * X

n

2£(Z),innvirkningen av ulike "miljefaktorer"
0

Noen viktige miljofaktorer:

¢ Konsentrasjonen av: substrat (S), nitrogen (N), fosfor (F)
e Mengde opplest O,
e Temperatur (T)

Utbytte

Vekstutbyttet (Y=Yield) er et mal pa hvor effektivt bakteriekulturen omdanner substrat til cellemasse.
Utbyttekoeffisienten beregnes ut fra differensen i cellemasse og substratkonsetrasjon 1 ett bestemt
tidsintervall:

Y = X_-X_/ S, -S,= dXg/dt: dS/di

S, 0g S, star her for substratkonsentrasjonen ved start og avslutning av en maleperiode. X og X, star
for cellemassen malt ved start og avslutning av maleperioden.

For renkulturer (kulturer av kun én bakterietype) som vokser pa ett enkelt substrat (f.eks glukose) vil
vekstutbyttet vaere konstant.

I et naturlig milje, f.eks i et renseanlegg, vil det vare mange bakterier som er virksomme til enhver tid.
Fa av disse vil vare i en aktiv vekstfase (logaritmisk vekstfase) hvor cellemassen gker eksponensielt.
Mange er tvert imot 1 en fase der mye av energien benyttes til vedlikehold (stasjoncer vekstfase) eller 1
dedsfasen der bakteriecellene gar i opplesning.

Vekstutbyttet ma derfor korrigeres fra idealsituasjonen. Det er spesielt cellenedbrytningen som foregar
under dedsfasene til de forskjellige bakteriene slike korrigerte likninger tar hensyn til.

En tommelfingerregel for en acrob bakterie vil vere at ca. 55% av substratet malt som lest KOF
(Kjemisk OksygenForbruk) gar til biomasse, mens de resterende 45% forbrennes fullstendig for
omdannelse til kjemisk bundet energi (ATP) som blant annet brukes til oppbygging av biomassen.
Slamutbyttet vil imidlertid vaere avhengig av slambelastningen og slamalder (figur 5).

Med (aerob) slamalder menes den gjennomsnitlige oppholdstid for slamfnokkene i1 de (luftede)
biologiske bassengene.

Slambelastningen forteller hvor mye nedbrytbart organisk stoff som slammet har & "arbeide med" hvert

dogn. Slambelastningen blir séledes forholdet mellom daglig tilfersel av BOF, og den totale
slammengden 1 bassengene.
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Figur 5. Viser observerte uthyttekonstanter i aktivslamanlegg som funksjon av slambelastningen
(Henze et al., 1992).

_Aerob stoffomsetning

Stoffomsetningen i en bakteriekultur (renseanlegget) forteller hvor raskt susbtrater eller nzringssalter
tas opp 1 biomassen:

dS/dt = (dX/dt) / Y, .

dS/dt:  substratopptakshastigheten
Ymax: maksimalt utbytte for en substrattype
dX/dt: biomasse ekning

Okningen av biomassen i en kultur er proporsjonal med biomassens omsetning av substratet (q):

dX/dt = Y*dS/dt = p =Y *q

Nar det kun er substratet som begrenser veksten kan likningen over utvides til:

dS/dt = {(p’max/Ymax) * [S/(S+Ks)] * (X}-B)}

Kq: Halvmetningskonstanten for substratet (mg KOF/1)

2.2 Faktorer som pavirker aerob omdanning av organisk stoff

Det er mange fysiske og kjemiske miljefaktorer som pavirker aerob heterotrof omdanning av organisk
stoff. De viktigste gis en kort vurdering i det etterfolgende.

Temperatur
Temperaturen er en av de viktigste faktorene som influerer pa mikrobiell vekst og overlevelsesevne.

Mikrobiell vekst skjer ved temperaturer som varierer fra under frysepunktet til mer enn 100°C.
Bakterier klassifiseres som psykrofile (vokser best ved temperaturer < 10°C), mesofile (vokser best i
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temperaturintervallet 20 - 45°C), termofile (vokser best ved temperaturer > 55°C) og ekstremt termofile
(vokser best ved temperaturer > 70°C).

Psykrofile (kuldeelskende bakterier) kan vokse ved lave temperaturer fordi cellemembranene har et hoyt
innhold av umettede fettsyrer. Dette hjelper til med & holde membranen flytende eller i en "dynamisk
tilstand" som er nedvendig for effektiv transport av substrater inn i cellen og avfallsstoffer ut av cellen.
Cellemembranene i termofile bakterier stabiliseres gjennom et heyt innhold av mettede fettsyrer.
Temperaturavhengigheten for mikrobiologiske prosesser kan uttrykkes gjennom Arrhenius likningen:

n= AeERT

konstant

aktiveringsenergi (kcal/mol)
gass-konstanten

absolutt temperatur

Likningen under uttrykker hvordan temperaturen pavirker veksthastigheten til en mesofil heterotrof
bakterie:

u(maxz(T) = [ugmax? * (20°C)(e (T'ZO)]

o: temperaturkonstant for heterotrof aerob omdanming

For mesofile aerobe prosesser gjelder likningen mellom 0 og 32° C. Over 40° C faller veksthastigheten
drastisk og stopper opp rundt 45°C. Nedgang i veksthastighet ved heyere temperaturer skyldes
hovedsaklig at proteiner denaturerer (feller ut) samt at strukturen i cellemembranene endres som igjen
gir endret permeabilitet (gjennomtrengelighet) for ulike kjemiske forbindelser (f.eks ulike giftstoffer).

Opplest molekyleert ocksygen

Mikroorganismer kan vokse bade med og uten opplest molekylart oksygen tilstede.

Bakteriene er delt inn i strengt aerobe, fakultativt aerobe og strengt anaerobe. Strengt acrobe bakterier
er avhengige av at molekyleert oksygen er til stede i vekstmiljeet. De fakultative organismene kan vokse
i miljeer uavhengig av om molekyleert oksygen er til stede eller ikke. For strengt anaerobe bakterier
fungerer molekyleart oksygen som en cellegift og ma saledes unngas.

Aerobe mikroorganismer bruker molekyleert oksygen som terminal elektronakseptor.

Oksygenavhengigheten for aerobe prosesser beskrives av likningen:

bops = {btnay * (DO /(DO +Kpo)l}

DO:  konsentrasjonen av opplest molekyla:rt oksygen
Kpo:  halvmetningskonstanten for opplest molekylert oksygen (begrensende parameter)
Mo observert veksthastighet

pH

Biologisk behandling av avlepsvann skjer normalt ved neytral pH. Generelt kan vi si at optimal pH for
bakterievekst er rundt 7 (figur 6), selv om det finnes bakterier som trives best ved ekstreme pH-verdier.
De sakalt obligat acidofile bakterier lever best ved pH < 2, mens cyanobakterier (blagrennalger) vokser
best ved pH > 7.
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Figur 6. Viser relativ veksthastighet av aerobe heterotrofe bakterier som funksjon av pH-verdier mellom 4-10.

pH pavirker aktiviteten i bakterielle enzymer. pH vil ogsa pavirke ioniseringen av kjemikalier og
gjennom det spille en rolle for transporten av neringssalter, substrater og giftige forbindelser inn 1
cellen.

Normalt vil det vaere lave pH-verdier (< 6,0) som hemmer bakterier i et renseanlegg.

Giftstoffer

Relativt sett er aerob heterotrof omdanning i renseanlegg robuste prosesser i forhold til tilsvarende
anaerobe prosesser. Mange bakterier har faktisk evnen til 4 bryte ned giftige forbindelser. Ved okt
konsentrasjon og/eller okt loslighet av giftstoffet kan imidlertid effekten pa biologiske renseprosesser
vere alvorlige. Symptomene som registreres er at nedbrytning av organisk stoff oppherer og/eller at
sedimentasjonsegenskapene 1 slammet blir darlige med slamflukt som resultat.

Giftige forbindelser deles gjerne inn 1 to hovedgrupper:

e tungmetaller
e organiske gifter

Sjokktilfersler av tungmetaller kan odelegge flokkuleringsegenskapene i slam (Henney et al., 1980),
men sedimentasjonsegenskapene kan faktisk ogsa 1 enkelte tilfeller endres til det bedre. Dette skyldes
sansynligvis at filamenteere (tradformige) mikroorganismer (som gir darlig sedimentering) 1 enkelte
tilfeller er rapportert & veere mer sensitive overfor tungmetaller (Neufield, 1976).

Tungmetallene kadmium (Cd), krom (Cr), bly (Pb) og kvikkselv (Hg) vies sterst oppmerksombhet i
rensesammenhenger, szrlig fordi det resulterende slammet kan bli verdilest og faktisk blir & anse som et
spesialavfall dersom disse metallene akkumuleres i nevneverdige mengder.

I aktivslamanlegg vil tungmetallene fjernes fra avlepsvannet gjennom adsorbsjon til slamflokkene.
Effektiviteten er avhengig av pH, samt lgsligheten og konsentrasjonen av de enkelte metaller. Evnen som
metaller har til & binde seg til aktiv slam avtar som folger (Neufield, 1976):

Pb>Cd>Hg>Cr3*>Cré*>Sink (Zn)>nikkel(Ni).
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Det finnes et utall organiske miljogifter som vil kunne hemme prosessene i et aktivslam anlegg. De mest
paaktede er klorerte hydrokarboner og lettere hydrokarboner (alkaner og aromatiske hydrokarboner).
Konsentrasjonen for de aller fleste av disse miljogiftene skal overstige 1000 mg/1 for
aktivslamprosessene blir alvorlig hemmet. Konsentrasjonen ber uansett holdes pa et minimum da
akkumulering (oppkonsentrering) i slammet forer til begrensninger m.h.p. disponering.

Overflateaktive forbindelser (saper og surfaktanter) kan ha alvorlige konsekvenser for sedimenta-
sjonsegenskapene 1 slammet.

Nitrogen og fosfor

Dersom avlgpsvannet inneholder lave konsentrasjoner av fosfor og/eller nitrogen i tilgjengelige former,
d.v.s. fosfor som ortofosfat og nitrogen som ammonium eller nitrat, kan den aerobe omsetningen
begrenses eller stoppe helt opp.

Nzringssaltbegrensning vises ved at veksthastighet synker langt under teoretisk verdi utfra kunnskap
om tilgjengelig organisk materiale, og eventuelt ved seleksjon av filamentare organismer (Sezgin et al.,
1978, Strom og Jenkins, 1984). Oppveskt av filamentzre organismer i aktiv slam gir darlige
slamegenskaper, bl.a. flyte-slam.

En tommelfingerregel sier at forholdet mellom karbon, nitrogen og fosfor (C:N:P-forholdet) ma ligge i
omradet 100:5:1 for at veksthemming eller flyteslam skal unngas (U.S. EPA, 1987). For mange
filamentare organismer er syntese og akkumulering av karbon-reserver ved N og P-begrensning en
egenskap som gir dem fordeler i konkurransen med fnokkdannende bakterier.

Likningen under beskriver veksthastighet som funksjon av naeringssaltkonsentrasjoner i mediet:

Bobs = Mnax * {IINHLV/(INHy] + Kygp)] * [[PO,V([PO,] + Kpoy)l}

[NH,}: konsentrasjon av ammonium

[PO4): konsentrasjon av ortofosfat

Kypso  halvmetningskonstant for ammonium
Kpos:  halvmetningskonstant for ortofosfat

2.3 Reaksjonskonstanter for aerob heterotrof omsetning av organisk stoff
Tabell 2 gir eksempler pa noen reaksjonskonstanter for aerob heterotrof omsetning

Tabell 2. Reaksjonskonstanter for aerob heterotrof nedbrytning (Henze et al., 1992)

Type reaksjonskonstant Symbol Benevning Dokumenterte verdier
Maksimal spesifikk veksthastighet Hmax d-1 4-8
Halvmetningskonstanter: '

Substrat Kq g KOF/m3 5- 30
Molekylekylaert oksygen Kpo g O,/m3 0,5-1

Nitrogen Kyna g N/m3 0,1- 0,5

Fosfor Kpos g P/m3 0,1- 0,2

Maksimalt vekstutbytte Yoo g FSS/g KOF 0,5- 0,7
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3. Bakterier og Nitrogen

For 4 omdanne organisk materiale trenger bakterier naringssalter. Dersom den kjemiske
sammensetningen av bakterien er kjent, er det mulig & beregne naeringssaltbehovet ved hjelp av
massebalanser. Tabell 3 viser innhold av karbon og de mest sentrale neeringsstoffene, nitrogen, fosfor,
svovel og jern (Fe) 1 bakterier.

Tabell 3. Kjemisk sammensetning av aerobe heterotrofe bakterier (Henze et al., 1992)

Grunnstoff g/kg VSS g/kg KOF

Karbon 400 - 600 300 -400
Nitrogen 80 - 120 55 - 85
Fosfor 10- 20 7 - 18
Svovel 5- 15 4 - 11
Jern 5- 15 4 - 11

3.1 Nitrogenassimilasjon

- Bakterier inneholder mye nitrogen og enhver netto tilvekst av bakterier vil siledes kunne fijerne anselige
mengder med nitrogen fra omgivelsene, f.eks fra avlopsvannet i et renseanlegg. Mengden som kan
fiernes pa denne maten er naturlig nok begrenset av celleveksten som i sin tur avhenger av mengde og
kvalitet pa karbonkilden(e) som er tilgjengelig ().

Ved biologisk avlepsrensing vil tilveksten ogsa avhenge av anleggsutforming og driftskriterier ved det
enkelte renseanlegget.

Siden nitrogeninnholdet i bakterieceller ligger pa 8-12% av terrstoffet (tabell 3), vil maksimal teoretisk
mengde med nitrogen som fjernes ved assimilasjon vare:

dNH,*-N/dt = (0,12) * (dXg/dt)

I renseanlegget kan forholdet mellom nitrogenassimilasjon og omsetning av organisk stoff, malt som
biokjemisk oksygenforbruk (BOF-) beskrives ved likningen

dNH,*-N/dt :dBOF./dt = (0,12) * [(dXy/dt) : (dBOF./dt)]

Nar cellene der lekker nitrogen ut av bakteriecellene. Ved hoy slamalder (lav slambelastning) vil
bioreduksjonen ofte vaere anselig og fore til slam med lavere nitrogeninnhold.

Ved beregning av nitrogenassimilasjon mé derfor likningen korrigeres for celleded (Henze et al., 1992):
(dNH,*-N/dt : dBOF/dt) ={(0,12) *Y - [(0,12) *b * X/ FM)]}

F/M: slambelastning mélt som kg BOF./ FSS x degn (FSS = flyktig suspendert stoff)

Y: utbytte (cellevekst)

b: dedsrate g FSS/g FSS x dogn

Xx:  nedbrytbar del av FSS

Utbyttet (Y) ved aerob heterotrof omdanning ligger 1 omradet 0,5 - 0,75 g FSS /g BOF, (0,3-0,5¢g

FSS / g KOF). Maksimal teoretisk nitrogenassimilasjon ved omsetning av 1 g BOF vil ut fra dette vare
90 mg.
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Fra et avlepsvann med 120 mg BOF/1 inn p4 det biologiske rensetrinnet vil nitrogenassimilasjon kunne
fjerne 11 mg N/1.

Dersom anlegget drives med lav slambelastning, f.eks 0,1 g BOF+/g FSS * degn og bioreduksjonen
settes til 0,1 g FSS / g FSS * degn med 80% av biomassen som nedbrytbar, vil det teoretiske opptaket
av nitrogen ved assimiliasjon vere:

(dNH,*-N/dt) : (dBOF,/ dt) = {[(0,12 * 0,75) - (0,12 * 0,60 * 0,1 /0,1)] : g BOF,}
(dNH,*-N/dt : dBOF, / dt) = nitrogenassimilasjon pr. g BOF,= 0,018 g = 18 mg.

«Dette tilsier 2,2 mg N /1 i et avlapsvann med samme slambelastning og 120 mg BOF /| inn pa det biologiske
rensetrinnet. Med en gjennomsnitlig nitrogenkonsentrasjon (tot-N) pd 25 mg/1 vil rensepotensialet med
nitrogenassimilasjon veere droye rundt 9 %. Eksemplet er typisk for kvaliteten inn pa biotrinnet til Groos RA

I avligpsvann med heyt innhold av lett nedbrytbart organisk materiale kan potensialet for nitrogen
fjerning gjennom assimilasjon vare langt hayere (= 20%). Dette vil normalt ikke vare situasjonen 1 et
norsk avlepsvann.

Innholdet av nitrogen i aktivslam vil ogsa vare avhengig av slamalderen.
~ Mens nitrogeninnholdet i biomassen fra aktivslam med lav slamalder (5-10 dgn) er 10-12% (av TS), vil
det synke ned under 8% nar slamalderen eker til over 15 degn (figur 7).
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Figur 7. Endring i nitrogeninnhold i aktivslam som funksjon av slamalder (Fedlak, 1992).

3.2 Nitrifikasjon

Nitrifikasjon er definert som mikrobiell oksidasjon av ammonium til nitrat. Nitrifikasjonen skjer 1 to
trinn med to forskjellige typer mikroorganismer involvert 1 hvert sitt trinn (fig 8).
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H20 + syre

Nitrosomonas spp :NH,* +0,+C0O, — biomasse + varmeenergi + NO, + H,0 + H*
Nitrobacter spp :NO, +0, — biomasse + varmeenergi + NO,

Figur 8. Rollen til Nitrosomonas spp. og Nitrobacter spp. i nitrifikasjon

Nitrosomonas spp. er den vanligste bakteriegruppen som omdanner ammonium til nitrit (NO,).
Nitrospira spp. og Nitrosococcus spp. er andre ammoniumoksiderende bakterier.

Omdanningen skjer via hydroksylamin (NH OH) og kan deles opp i to trinn:

1 2NH;+0, - 2NH,OH+2H"
2 NH,/*+1%0, = NO,+2H"+H,0 + energi

Normalt fremstilles reaksjonen som vist under:

Nitrosomonas spp.. ~ 2NH,*+3 0, —» 2NO, +2H,0 + 4 H" + energi + nye celler

Nitrobacter spp. er den viktigste bakterien som omdanner nitrit til nitrat.

Reaksjonen er vist under:

Nitrobacter spp.. NO,” + 0,50, — NO; + energi + nye celler

Oksidasjon av ammonium til nitrat frigir energi som bakteriene utnytter bl.a. for & fiksere karbondioksid
til ny biomasse.
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Nitrifikasjon er en aerob prosess. Med utgangspunkt i folgende likning gar det med ca. 4,3 mg O,/ pr.
mg NH,*-N som oksideres ( C,H,NO, : betegner generell formel for organisk materiale 1 biomassen) .

1,83 0, + 1,98 HCO; + NH,* — 0,98 NO, + 0,021 CsH,NO, + 1,88 H,CO; + 1,04 H,0
(Henze et al., 1992)

Selv om de nitrifiserende bakteriene er strengt aerobe har de lavere affinitet til molekylart oksygen enn
det heterfotrofe aerobe bakterier har. I renseanlegg med stempelstrom vil aktiviteten til nitrifiserende
bakterier og heterotrofe acrobe bakterier kunne plasseres som vist i figur 9.
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Figur 9. Aerob heterotrof omsetning og nitrifikasjon i renseanlegget pa Groos.

Fordi bakterier er emfintlige overfor store svingninger i pH og pH-verdier utenfor optimalomradet (ref
kap. 1.2.2.3 og kap. 1.3.2.4) kan hydrogenionene (syren) som dannes fra nitrifikasjonsprosessen
forarsake problemer for nitrifikasjonen i avlepsvann som er darlig bufret. Avlepsvannet ma derfor ha
tilstrekkelig alkalitet som kan neytralisere syredannelsen.

3.3 Nitrifikasjonskinetikk

Veksthastigheten til Nitrobacter spp. er hoyere enn for Nitrosomonas spp. Det betyr at det begrensende
trinnet i nitrifikasjonsprosessen vanligvis er omdanningen av ammonium til nitrit.
Spesifikk veksthastighet for nitrifiserende bakterier (p,,) kan beskrives 1 henhold til Monodkinetikk:

ops = (b * [INH,"1/ (Kygyy + INH/ DI} |
Kyna: halvmetningskonstanten for ammonium '
[NH,*]: konsentrasjonen av ammonium

Halvmetningskonstanten for ammonium (Kyy,) ligger i omradet 0,05-5,6 mg/l for Nitrosomonas spp.
og i omrédet 0,06 - 8.4 mg/1 for Nitrobacter spp. (Verstraete og Varenburg, 1986). En normal Ky,
for samlet nitrifikasjonsprosess kan imidlertid settes til 0,5 mg NH,*/l1 (Henze et al., 1992).

I renseanlegg vil opplest molekylert oksygen (DO) vare en begrensende faktor. Effekten av DO ma
normalt tas hensyn til ved vurdering av spesifikk veksthastighet. Uttrykket over vil dermed kunne
modifiseres til:
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My = {Hmge * [INH, V(Ko +[NH, D] * [[DOV(Kp, + [DODI}

B, :  spesifikk veksthastighet for nitrifiserende bakterier
Kp,:  halvmetningskonstanten for opplest oksygen
Ky halvmetningskonstanten for ammonium

Halvmetningskonstanten for DO, Ky, er temperaturavhengig og beregnet 4 ligge mellom 0,15-2 mg/l
(US. EPA, 1975). En normal K er 0,3 mg/l.

Det finnes flere komplekse likningssett som beskriver vekstkinetikken for nitrifiserende bakterier. I slike
likningssett er veksthastighet en funksjon av varierende pH og temperatur i tillegg til konsentrasjonen av
opplest molekylert oksygen og substratet selv.

Bamnes og Bliss (1983) uttrykker spesifikk veksthastighet for nitrifiserende baktereier (u,,) som folger:
p={[[NH,*]-N/(0,4 * O1ET-I+[NH, D]x[(DO * €9:093(1-13) )/(1+D0)]*[1.83x(pHp,-pHD]}

Maksimal spesifikk veksthastighet (i) for nitrifiserende bakterier ligger mellom 0,006 og 0,035 t-!
som er mye lavere enn p_,  for aerobe heterotrofe bakterier med glukose som substrat;
Mma=0,18-0,38 t-1 (US. EPA, 1977, Christensen og Harremoés, 1978, Grady og Lim, 1980).

. Energimengden som frigis gjennom nitrifikasjonen er minimal og siden produsert biomasse er pro-
porsjonal med mengde frigitt energi er celleutbyttet (slamproduksjonen) for nitrifiserende bakterier
mange ganger lavere enn for aerobe heterotrofe bakterier (Rittman, 1987).

Maksimalt utbytte for Nitrosomonas spp. er 0,29, mens maksimalt celleutbytte for Nitrobacter spp. er -
mye lavere,- ca. 0,08 g celle/g NH,*- N (Bitton et al. 1994). Eksperimentelle data viser normalt
utbytter som ligger langt lavere;- 0,04-0,13g celle/g NH,*- N for Nitrosomonas spp. og 0,02-0,07 g
celle/g NH,*- N for Nitrobacter spp (Ederle, 1988). Et utbytte pa 0,15 g celler/g NH,* oksidert for
nitrifikasjonsprosessen totalt sett synes & veere fornuftig (Henze et al., 1992).

P.g.a. lavt utbytte og lave ammoniumkonsentrasjoner i norsk avlepsvann vil andelen med nitrifiserende
bakterier 1 aktiv slammet sjelden overstige 5%. Ovenforstaende utbyttekoeffisienter betyr ogsa at
Nitrosomonas spp. normalt vere til stede i et storre antall enn Nifrobacter spp. i nitrifiserende slam.

3.4 Faktorer som pavirker nitrifikasjon

Nitrifiserende bakterier er lite konkurransedyktige i miljeer hvor det er mye lett nedbrytbart organisk
stoff tilstede. For at forholdene skal ligge godt til rette for nitrifikasjon ma slambelastningen derfor vaere
lav. Flere faktorer i avlegpsvannet vil pavirke nitrifikasjonen, enten ved a stimulere eller ved & hemme de
aktuelle prosessene:

konsentrasjonen av ammonium og nitrit (energikildene)

konsentrasjonen av lest molekylert oksygen (DO)

pH (alkalitet)

temperatur

forholdet mellom lett nedbrytbart organisk materiale (uttrykt som biokjemisk oksygen forbruk:
BOF.) og nitrogen

° tilstedevaerelse av giftige forbindelser

e o © o e
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Konsentrasjonen av ammonium og nitrit

Anthonisen et al. (1976) har vist at bAide ammonium og nitrit kan virke inhiberende pa nitrifikasjons-
prosessene nar disse foreligger i store mengder. Dette skyldes 1 hovedsak en pH-effekt og forklares ved
at ammonium og nitrit har giftvirkning i uionisert form d.v.s. som ammoniakk (NH;) og salpetersyrling
(HNO,). Figur 10 viser den optimale pH for nitrifisering (ved hoye N-konsentrasjoner.
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Figur 10. Ammonium og nitritinhibering av nitrifikasjonsprosessene (Fedlak, 1992)
FA = fri ammoniakk (NH; )
FNA = Fri slapetersyrling (HNO, )

Konsentrasjonen av opplest molekylaert oksygen

Konsentrasjonen av opplest molekylert oksygen er en av de viktigste vekst-/reguleringsfaktorene for
nitrifiserende slam. Halvmetningskonstanten Ky, ligger 1 omradet 0,15 - 2 mg/1 (US. EPA 1975). Det
er viktig at oksygenet distribueres jevnt i luftebassengene og som en tommelfingerregel kan en nedre
DO-grense pa 2 mg/1 gjelde.

Diffusjonen for ulike forbindelser er en begrensende faktor for prosessene i aktivslam. Det betyr at de
aktuelle driftskriterier ogsa avgjeres av sterrelsen pa slamfnokkene, temperatur og ulike substrat-
konsentrasjoner. Dersom de nitrifiserende bakteriene er jevnt distribuert 1 slamfnokkene vil
oksygenforbruket vere heyt ved hoy slambelastning pa grunn av hey omsetning av organisk stoff.
Diffusjon av oksygen inn i slamfnokkene vil avta, noe som igjen forer til at de nitrifiserende bakteriene
hemmes eller der ut.

I lavbelastede anlegg med hey slamalder vil oksygenforbruket generelt vare lavt noe som muliggjer
diffusjon av oksygen inn til kjernen av slamfnokkene som igjen forer til at aktiv nitrifikasjon kan
opprettholdes i hele slamfnokken. Dette betyr at oksygenkonsentrasjonen mé okes 1 hoybelastede anlegg
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dersom nitrifikasjon skal kunne opprettholdes. I lavbelastede anlegg vil nitrifikasjon opprettholdes ved
langt lavere oksygendoseringer. Situasjonen er beskrevet gjennom eksemplet i figur 11.

NITRIFIERS

CASE A

FIM = 0.1
0.0. = 1.0 mg/}

AEROBIC
CASE B CASE C
FIM = 0.4 E/M = 0.4
D.0. = 1.0 mg/l o © D.0. = 2.5 mg/l .

o 00 ©°
o o 0O

0
o
o

Figur 11. Effekten av slambelastning pé nitrifikasjon og oksygendosering (Fedlak., 1992).

I renkulturer er det dokumentert at Nitrobacter spp. kan bruke NO;~ som terminal elektronakspetor i
fraveer av molekyleert oksygen (Bock et al., 1988). I slike tilfeller benytter bakteriene organiske
forbindelser som karbonkilde. Det er imidlertid usikkert om denne type prosesser foregar 1 mer
komplekse miljoer (f.eks 1 aktivslam).

Temperatur

Veksthastigheten til nitrifiserende bakterier er sterkt pavirket av temperaturen i avlepsvannet. Optimal
temperatur er beregnet a ligge 1 omradet 30°C (figur 12). Aktiviteten avtar med lavere temperaturer.

Norsk avlepsvann har gjerne en temperaturvariasjon i omradet fra 6-7°C til 15-16 °C.

Lave temperaturer i avlepsvannet krever spesielle dimensjoneringshensyn for & oppna nitrifikasjon.
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Figur 12.Temperaturens innvirkning pa nitrifikasjonsprosessene i aktivslamanlegg (Henze et al., 1992)

pH

_ Optimal pH for vekst av Nitrosomonas spp. og Nitrobacter spp. ligger mellom 7.5 og 8.5 (figur 13)
Nitrifikasjonen avtar sterkt under pH 6,0. Det forbrukes alkalitet som et resultat av at det produseres
hydrogenioner ved oksidasjon av ammonium til nitrit. Forbruket er ca. 2 mol HCO; pr. mol ammonium
som oksideres eller ca. 7,14 mg CaCO;/mg NH,*-N som oksideres.

A Nitrifikationshastighed i forhold til hastighed ved pH 7.5
1.6 —

14+

1.2
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Figur 13. Nitrifikasjon som funskjon av pH (Henze et al., 1992)

Det er viktig at det er nok alkalitet tilstede for & bufre denne surgjoringen av avlepsvannet. Fall i pH
kan minimeres gjennom stetlufting av avlepsvannet slik at surgjorende CO, fjernes. Det vanligste
tiltaket er imidlertid 4 sette til bikarbonat (HCO;") eller karbonat (CO5%) i form av et salter. Tiltak som

dette fordyrer imidlertid driften av biologiske renseanlegg som 1 utgangspunktet skulle klare seg uten
bruk av kjemikalier.

27



Organisk belastning

Andelen nitrifiserende bakterier synker etter som slambelastningen oker (se kapittel 1.3.2.6). Tabell 4
viser hvilken rolle slambelastning og utlopskonsentrasjonen av lett nedbrytbart stoff betyr for
nitrifikasjonen.

Tabell 4. Aktiv nitrifikasjon som funskjon av slambelastning og konsentrasjon lett nedbrytbart organisk
materiale (Henze et al., 1992).

Slambelastning (g opplest BOF,/FSS x degn) 0,05 0,15 0,3 0,6
BOF, i utlepet (g / m3) 5-10 10 - 20 15 - 25 20 - 40
Nitrifikasjon + ) - -
Giftige forbindelser

Nitrifiserende bakterier utsettes for bade substrat og produktinhibering. I tillegg vil giftige forbindelser i
avlepsvannet hemme en eller begge nitrifikasjonsprosessene. Det viser seg at flere giftstoffer har en
sterkere virkning overfor Nitrosomonas spp. enn Nitrobacter spp. (Bitton, 1983, Bitton et al., /989)

. Organisk stoff 1 avlepsvannet har ingen direkte giftvirkning overfor nitrifiserende bakterier. Den hem-
mende virkningen som heye BOF,-konsentrasjoner har forklares simpelthen ved oksygenbegrensning.
Nitrifiserende bakterier har lavere affinitet til molekylert oksygen enn det konkurrerende heterotrofe
bakterier har (Barnes og Bliss, 1983).

Det er vist at folgende forbindelser har spesielt sterke giftvirkninger overfor nitrifiserende bakterier:

e cyanid (CN7), thiourea, fenol(er), aniliner, tungmetaller (selv, kvikkselv, nikkel og sink)

Den generelle regelen om at nitrifikasjon er en spesielt felsom prosess kan vise seg & vare en myte
(Henze et al., 92). Virkningen som endel tungmetaller og vanlig kjente organiske miljogifter har pa
nitrifikasjon er nemlig ofte dokumentert i renkulturer. 1 aktiv slamsystemer er det imidlertid neppe
grunn til & anta at nitrifikasjonsprosessen er spesielt mer folsomme overfor giftstoffer enn andre acrobe

mikrobielle prosesser.

Tabell 5 viser at disse bakteriene kan tale relativt store konsentrasjoner med kjente industrikjemikalier,
tilsatsstoffer og antibiotika,
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Tabell 5. Konsentrasjonen av ulike miljagifter som gir 75% hemming av nitrifikasjon i aktivslam

Organisk Konsentrasjon Organisk Konsentrasjon Organisk Konsentrasjon
forbindelse (mg/1) som gir forbindelse (mg/1) som gir forbindelse (mg/1) som gir
75% hemming 75% hemming 75% hemming
aceton 2 000 kloroform 18 fenol 5,6
allyl 1,9 cresoler 114 -165 streptomycin > 400
icotiocyanat (o,m og p)
karbon 35 etanol 2 400 thioacetamid 0,53
disulfid ,
kobber 150 metyl 0,8 thiourea 0,076
isotiocyanat ,
krom (Cr37) 118 EDTA > 350 trimetylamin 118

I renkulturer er det imidlertid dokumentert at giftvirkningen av endel tungmetaller oker med okende
konsentrasjon av NH,". Som et eksempel vises til at giftvirkningen som kopper har overfor

Nitrosomonas europea okes med skende ammoniumkonsentrasjoner, fra 3 mg/l til 23 mg/l (Sato et al,,
1988).

3.5. Reaksjonskonstanter for nitrifiserende bakterier

Tabell 6 gir eksempler pa noen reaksjonskonstanter for nitrifiserende bakterier.

Tabell 6. Reaksjonskonstanter for nitrifiserende bakterier

Type reaksjonskonstant Symbol  Benevning D%‘;‘;?;“}:fe D%’i?é?f?}i’fe Dg‘;‘r‘;‘l‘;“g‘:ﬁ
Nitrosomonas Nitrobacter Total-prosess
Maksimal spesifikk veksthastighet H, d! 0,6-0,83 0,6-1,03 0,6-0,83
0,28-0,454
0,14-0,84°
Halvmetningskonstant substrat KNH: g NH,-N/m3 0,3-0,73 0,8-1,23 0,3-0,73
0,05-5,6° 0,06-8,4° 0,54
Halvmetningskonstant Kpo g O,/m3 0,5-1,03 0,5-1,53 0,5-1,03
molekylert oksygen 0,2-1,04
1,37
Bioreduksjon b dt 0,03-0,063 0,03-0,063  0,03-0,063
Maksimalt vekstutbytte Y,... gFSS/gKOF 0,1-0,123% 0,05-0,077 0,15-0,203

0,05-0,29%  0,02-0,084
0,04-0,13°>  0,02-0,07° 0,15°

3Henze et al. (1992)

4Fedlake (1993)

SBitton (1993)

SVerstracte og Vaerenberg, 1986
"Metcalf og Eddy, 1991
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3.6 Denitrifikasjon

Mikrobiell reduksjon av nitrat kalles denitrifikasjon og skjer ved to mekanismer;- assimilatorisk og
dissimilatorisk.

3.7 Assimilatorisk denitrifikasjon
Ved denne prosessen tas nitrat opp og omdannes til ammonium i mikroorganismen. Ammonium brukes

videre i syntesen av makromolekyler i cellen (f.eks proteiner). Noen kjente mellomprodukter ved
assimilatorisk denitrifikasjon er:

NO; —» NOy — NOH - NO,0H - ReNO,
nitrat nitrit nitrogen organisk
hydroksid bundet N

(amid)

Enzymene som er aktive ved assimilatorisk denitrifikasjon er ikke pavirket av molekylert oksygen i det
hele tatt. Assimilatorisk denitrifikasjon er heller ikke ansett & vaere av spesiell betydning for fjerning av
" nitrogen 1 renseanlegg.

3.8 Dissimilatorisk denitrifikasjon

Dette er egentlig en anaerob respirasjon. d.v.s. en celleanding uten luft til stede. Nitrat inngar som
terminal elektronakseptor i elektrontransportkjeden i stedenfor molekylaert oksygen. I prosessen
reduseres nitrat til molekylaert nitrogen (N,) via en rekke mellomprodukter:

NO; - NO, - NO - N,O0 - N4
nitrat nitrit nitrogen- dinitrogen- molekylart
monoksid monoksid nitrogen
(Iystgass)

Molekylert nitrogen er hovedproduktet fra dissimilatorisk denitrifikasjonen. Siden denne gassen har lav
vannleslighet vil den unslippe renseanlegget til atmosfaeren. Produksjon av nitrogenbobbler kan bli s
omfattende at dette forarsaker driftsproblemer gjennom & fore til darligere sedimentasjonsegenskaper 1
slammet.

Anleggsutformingen ved Groos legger opp til denitrifikasjon i to deler av prosesslinjen som vist 1 figur
141 senere Kapitler vil denitrifikasjon vare ensbetydende med dissimilatorisk denitrifikasjon.
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Figur 14. Denitrifikasjon i renseanlegget pa Groos

Denitrifiserende bakterier tilherer en hel rekke forskjellige grupper, hvorav noen av de mest kjente er:

Pseudomonas spp.
Bacillus spp.
Acinetobacter spp.
Alcaligenes spp.

E.coli (Escherichia coli).

Stort sett er dette bakterier som ogsa bruker molekylert oksygen som terminal elektronakseptor. Nar
konsentrasjonen av opplest molekyleert oksygen synker under et visst niva begynner disse bakteriene &
produsere enzymene som er nedvendige for & drive denitrifikasjonen.

Stoff-flyten gjennom en denitrifiserende bakterie er vist 1 figur 15
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organisk stoff + NO,- — biomasse + varmeenergi + CO, + H,0 + N, I

Figur 15. Stoff-flyten ved denitrifikasjon
C,gH,000N er en generell formel for ofganisk stoff slik det foreligger i avlepsvann (Henze et al., 1992).

Nedbrytning av 1 gram "modellsubstrat” kan teoretisk gi et celleutbytte pa 0,47 g som ligger neer opp til
det som forventes ved aerob heterotrof omdanning. I dette tilfellet benyttes imidlertid all energien fra
denitrifikasjonen til cellevekst og bakteriene far nitrogen gjennom assimilering av ammonium (jfr.
kapittel 1.3.1). Reaksjonslikningen kan fremstilles som vist av Henze et al.(1992): '

0,61 C,gH;500N + 4,54 NO, + 0,39 NH," + 4,15 H*>C;H,NO, +2,27 N,? + 5,98 CO, + 5,15 H,0 |

Vi ser av likningen at denitrifikasjon produserer alkalitet. Reduksjon av ett mol nitrat gir litt 1 underkant
av 1 ekv. alkalitet dersom bakteriene i aktivslammet bruker ammonium som nitrogenkilde, hvilket
normalt vil vare situasjonen. v

Denitrifikasjon vil dermed delvis oppveie for nitrifikasjonens forbruk av alkalitet (jfr. kap 1.3.3.4).

3.9 Denitrifikasjonskinetikk

Kinetikken ved denitrifikasjon beskrives normalt ved et Monoduttrykk.

Bp = Ko ¥ {[INO31/(Kyo; *[INOs D] * [S/ (K, * S)]}
pp = veksthastigheten for denitrifiserende bakterier

Mmax = maksimal veksthastighet for denitrifiserende bakterier

Kyos = halvmetningskonstanten for nitrat
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Spesifikk nitratomsetning (dNO,/dt) forholder seg til spesifikk veksthastighet som vist 1 likningen:

dNO/dt = { (Mo Y ¥ [S/SHK]* Xg}

Normalt vil konsentrasjoner av substrat (organisk stoff i avlepsvannet) og nitrat vaere mye hoyere enn
verdiene for de respektive halvmetningskonstantene, henholdsvis 20 mg KOF/1 og 0,5 mg NO;/L.

Utirykket over vil derfor kunne forenkels til:

dNOS/ dt = umax'/Y max * XB

I et renseanlegg skilles det mellom sékalt etterdenitrifikasjon og fordenitrifikasjon.
1 etterdenitrifikasjonsanlegg doseres metanol eller annet substrat inn 1 prosessen.

Anlegg etableres med fordenitrifikasjon fordi substratmengden 1 avlepsvannet vurderes & vare
tilstrekkelig hoy til & sikre ensket denitrifikasjon.

3.10 Faktorer som pavirker denitrifikasjon
Faktorer som innvirker pa denitrifikasjonsprosessen:

molekylart oksygen

kvalitet og konsentrasjon av organisk stoff
pH

temperatur

o giftige forbindelser og sporstoffer

Molekylzert oksygen

Molekylert oksygen konkurrerer effektivt med nitrat som terminal elektronakseptor i respirasjonen.
Oksidasjon av ett mol glukose med molekylaert oksygen som terminal elektronakseptor frigir mer energi
enn med nitrat som terminal elektronakseptor, henholdsvis 686 kcal og 570 kcal, og bakteriene
foretrekker, akkurat som oss, "prima vare" nar denne finnes. Dette er ogsa arsaken til at denitrifikasjon
ma skje i fraver av molekylart oksygen. Vi sier at molekylert oksygen hemmer
denitrifikasjonsprosessen. Som en tommelfingerregel kan 1 mg DO/1 settes som absolutt gvre grense for
DO 1 et denitrifiserende basseng.

Normalt vil oksygenhemming fremstilles som et Monoduttryk:

Kponos) / ( Kpoguos + [DO)

Kpopos) - halvmetningskonstanten for oksygenhemming
Pa grunn av diffusjonsforhold i slamfnokker kan denitrifikasjon utmerket godt forega 1 avlepsvann med

relativt heye DO-konsentrasjoner. Slambelastningen ma imidlertid vare hoy i slike systemer slik at
diffusjons-begrensninger forer til at reell O,-konsentrasjon inne 1 fnokkene er lavere enn 1 vaskefasen.
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Kvalitet og konsentrasjon av organisk stoff

Denitrifiserende bakterier er avhengige av a ha lett nedbrytbare organiske forbindelser tilgjengelig for &
veere effektive ved de hydrauliske oppholdstidene (HRT) som er aktuelle i renseanlegg. Avlgpsvannet
kan i seg selv vare en god karbonkilde (fordenitrifikasjon)®, men ofte mé eksterne karbonkilder doseres
til prosessen (etterdenitrifikasjon).

Det finnes flere slike substrater. Metanol og eddiksyre er blant de best undersekte
Nebrytning av metanol ved denitrifikasjon er fremstilt 1 reaksjonslikningen under:

6 NO,- + 5CH,0H — 3N, + 5C0, + 7H,0 + 6 OH- ]

For 4 redusere ett mol med nitrat gar det med 5/6 mol metanol. Noe av metanolen brukes imidlertid til
syntese og vedlikehold av cellene:

NO;- + 1,08 CH,0H + 0,24 H,CO; — 0,06 C;H,NO, + 0,47 N, + 1,68 H,0 + HCO;
(Henze et al., 1992)

- For a fjerne 1 gram med nitrat-nitrogen vil ca. 2,5 g metanol (tilsvarer 3,7 g KOF) omdannes. Ut fra
denne substratmengden vil det produseres 0,45 g med cellemasse og dannes ca. 3,6 g alkalitet.

Tilsvarende likning ved denitrifikasjon av eddiksyre er:

NO; + 1,26 CH,COOH + 0,25 NH,*+ 0,7 H* — CH,NO,+CO,+0,5N, + 2,5H,0
(Henze et al., 1992

Her produseres 0,75 ekv. alkalitet for hvert mol nitrat-N som omsettes. Grunnen til at tallet blir lavere
enn for metanolomsetning er at eddiksyren i seg selv forbruker noe alkalitet.
I figur 16 vises sammenhengen mellom karbonkilde og spesifikk denitrifikasjonshastighet.

A Denitrifikationshastighed, gNO3-N/(kg VSS-h)
100 b X.S(NO3)

Rdspildevands
kuistof

Endogent
kulstof

0.1 | ! !
0 5 10 15 20 25 30
Temperatur, °C
Figur 16. Sammenheng mellom spesifikk denitrifikasjonshastighet, karbonkilde og temperatur (Henze et al.,
1992)

8prosessvann fra ulik naringsmiddelindustri kan veere en ressurs for biologiske renseprosesser som f.eks denitrifikasjon og fosforakkumulering.
Ogsa annet industrielt avliepsbvann kan i enkelte tilfeller brukes som karbonkilder for denitrifikasjon.

34



pH

I avlepsvann er denitrifikasjon mest effektiv ved pH verdier mellom 7,0 og 9,0 (Christensen og
Harremoés, 1978, Henze et al., 1992). Alkaliteten stiger som folge av denitrifikasjonsprosessen. Pr. 1
mg nitrat som reduseres til molekylart nitrogen produseres 3,6 mg alkalitet malt som CaCO; . Det betyr

at omlag halvparten av den alkaliniteten som forbrukes gjennom nitrifikasjonsprosessen tilbakefores.

Figur 17 viser denitrifikasjon som funksjon av pH.

A Relativ aktivitet

1.00 |- / //////////////////////////////
080 | - ////
7
-0.60 ~ //
_ ' 7
0.40 %/
0.20 %///
Figur 17. Denitrifikasjon som funksjon av pH (Henze et al., 1992).
Temperatur

Denitrifikasjon skjer over et vidt temperaturspenn og pavirkes av denne pa omtrent samme mate som
aerob heterotrof omdanning. D.v.s. at den empiriske likningen: }I"(max)(T) = I_l(max)(2O°C)(e(T'20) ogsa
gjelder ved denitrifikasjon. Denitrifikasjon kan ogsa skje termofilt. Veksthastigheten ved 50°C er
omtrent 50% av den som maéles ved 35°C.

Figur 16 (over) beskriver forgvrig spesifikk denitrifikasjonshastighet som funksjon av karbonkilde og
temperatur. Det er en positiv sammenheng mellom temperaturtaleevne og innhold av lett omsettbare
substrater som eddiksyre og metanol.

Effekten av giftstoffer

Generelt gjelder at denitrifiserende bakterier er mindre sensitive overfor giftstoffer enn nitrifiserende
bakterier.

Flere av enzymene som er aktive ved denitrifikasjon (blant annet nitrat reduktase) er avhengige av selen
(Se) og fremfor alt molybden (Mo). Tilsats av disse metallene kan vise seg a stimulere denitrifikasjons-
prosessene (Chakrabarti og Jones, 1983).
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3.11 Reaksjonskonstanter for nitrifiserende bakterier

Tabell 7 gir eksempler pa noen reaksjonskonstanter for denitrifiserende bakterier.

Tabell 7. Reaksjonskonstanter for dissimilatorisk denitrifiserende bakterier (Henze et al., 1992).

Type reaksjonskonstant Symbol Benevning Verdier
Maksimal spesifikk veksthastighet, avlepsvann /KOF Mnax d?! 3 -6
Maksimal spesifikk veksthastighet, metanol .
Maksimal spesifikk veksthastighet, eddiksyre 5 -10
Halvmetningskonstant nitrat Kyos g NH,-N/m? 0,2 - 0,5
Halvmetningskonstant molekylart oksygen Kpowos) g O,/m? - 0,1-05
Halvmetningskonstant, avlepsvann/KOF Kkor d! 10 -20
Halvmetningskonstant, metanol Kueon 5 -10
Halvmetningskonstant, eddiksyre Kyac

Temperaturkonstant X °C-! 0,06 - 0,12
Daodsratekonstant b 0,05- 0,1
Maksimalt vekstutbytte, avlepsvann/KOF Y, ax g FSS/g KOF 04 - 0,6
Maksimalt vekstutbytte, metanol g FSS/g NO,;-N 1,6 - 1,8
Maksimalt vekstutbytte, eddiksyre g FSS/g metanol 0,5 - 0,65
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4. Bakterier og fosfor

Fosfor er et sentralt neringsstoff for alle levende organismer. Det er en viktig bestanddel av DNA og
av fosfolipidene som er byggesteiner i cellemembran og cellevegg. Fosfor er en viktig komponent i
ATP, da det er avspalting av fosfor (i en fosforylgruppe) som frigir energien som bakteriecellene
bruker til de aller fleste av livsfunksjonene.

En vanlig bakterie inneholder 1-2 % fosfor (% av TS).

4.1 Fosforassimilasjon

Bakterier kan normalt ikke ta opp organiske fosfor-forbindelser, men er avhengig av at fosfor
foreligger 1gst og pd ioneform som ortofosfat (PO,>). En hgy andel ortofosfat i avigpsvannet vil
derfor vere en fordel for mikrobiell vekst. Imidlertid vil organiske fosforforbindelser kunne
mineraliseres (omdannes) til ortofosfat av en lang rekke bakterier. Det er enzymer av type fosfataser
som er aktive i disse prosessene.

Dersom konsentrasjonen av BOF, og fosfor i avigpsvannet inn pd et aktivslam anlegg er henholdsvis
120 mg og 3 mg/liter, vil mikrobiell vekst alene kunne fjerne 60% fosfor gjennom assimilasjon i
biomassen.

4.2 Biologisk fosforfjerning

Ved biologisk fosforfjerning i renseanlegg (bio-P anlegg) gkes rensegraden ved at bakterier tar opp og
akkumulerer mer fosfor enn det som behgves for oppbygging av de normale cellebestanddelene. 1
tillegg til denne fosforakkumuleringen skjer det ogsa en "naturlig” kjemisk felling av fosfor som
funksjon av de helt spesielle mikrobielle prosessene som etableres i deler av slike anlegg.

Mikrobiell bevirket kjemisk felling

Naturlige kjemiske fellingsreaksjoner viser seg 4 spille en rolle ved biologisk fosfor-fjerning. En
mulig drsak til dette er at ortofosfat som Igses ut i den anaerobe selektoren reagerer med metaller som
er til stede i avigpsvannet (Arvin, 1983). Det er dokumentert at fosfor foreligger som salter av
magnesium (Mg), kalsium (Ca) og kalium (K) (van Groenestijn, 1988., Comeau et al., 1987). Disse
metallene kan karakteriseres som "biologiske" og fungerer som motkationer i antiportsysiemer som
koples til transport av negativt ladde ortofosfat-molekyler ut av og inn i cellen. Avlgpsvannets innhold
av disse metallene kan i helt spesielle tilfeller vere si lave at biologisk felling begrenses.

I biofilmanlegg med denitrifikasjon vil forhgyede alkalitetsverdier inne i bakteriefilmen ogsé legge
forholdene til rette for gket utfelling av fosfor.

Akkumulering av polyfosfat i bakterier

Med fosforakkumulering eller luksusopptak forstds at bakteriene tar opp mer fosfor enn det som

brukes for oppbygging av den normale bakteriecellen, d.v.s. 1-2 % av tgrrstoff. Relativt mange
bakterier har denne egenskapen:
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Acinetobacter spp.
Pseudomonas spp.
Aerobacter spp.
Moraxella spp.
Escherichia coli
Mycobacterium spp.
Beggiatoa spp.

2 © 2 @ @ @ @

Det er ikke klarlagt om Acinetobacter spp. er den dominerende fosforakkumulerende bakterien i
aktivslam. Resultater kan tyde pa at det er en sammenheng mellom avlepsvannets innhold av organisk
materiale og sammensetningen av den fosforakkumulerende flora. Auling et al. (1991) viste at
Acinetobacter spp. 1 hovedsak dominerte i avlepsvann med lave konsentrasjoner med organisk
materiale. Streichan et al. (1990) viste at det ogsé kan vare en sammenheng mellom anleggsutforming
og type fosforakkumulerende bakterier som selekteres. Lotter og Murphy (1985) viste 1 et omfattende
arbeide med slam fra ulike soner i et bio-P/N anlegg at Acinetobacter spp. var den dominerende
bakterien.

Fosfor som tas opp i overskudd lagres 1 lange fosforkjeder (polyfosfater) som kan observeres som
. morke (hey tetthet) partikler under lysmikroskop. Polyfosfatene tjener som energi og muligens ogsa som
fosforkilde for bakteriene.

Enzymet ATP: polyfosfat phosphotransferase, er dokumentert & katalyserer sluttreaksjonen 1 syntese av
polyfosfat. I nzrveer av magnesium ioner (Mg?*) overfores den terminale fosforylgruppen fra ATP til
den voksende polyfosfat-kjeden (Wentzel et al. 1986).

Nedbrytningen av polyfosfater katalyseres av flere enzymer 1 henhold til minst 3 vel dokumenterte
reaksjonsveier. Et reaksjonsforlep er vist 1 reaksjonslikningene under (Wentzel et al., 1986).

1) Polyfosfat, + AMP polyfosfat AMP fosfotransferase — (polyfosfat), ; + ADP

2) 2 ADP _adenylat kinase —> ATP + AMP

Polyfosfataser er representanter for hvdrolytiske enzymer som innvolveres i nedbrytningen av
polyfosfater.

Poly-P bakterier (polyfosfatakkumulerende bakterier) tar opp fosforen under aerobe forhold,
akkumulerer den som polyfosfat for sa 4 skille fosforen ut igjen under anaerobe forhold.

Figur 18 viser utlekking og opptak av fosfor som funksjon av oksygenforholdene 1 avlepsvannet.
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Figur 18. Fosforflyt ut og inn av bakteriecellen som funksjon av milje.

Utskilling av fosfor under anaerbobe forhold.

Etablering av et anaerobt trinn i forkant av de luftede bassengene er funnet & vare helt nedvendig for &
fa til bio-P fjerning. Det anaerobe trinnet kalles en selektor fordi det legger forholdene til rette for en
type bakterier som téler store svingninger i1 redokspotensialet. Groos RA etableres som et 4-trinns

Bardenpho anlegg hvor selektorens plassering med anaerob utlesning av fosfor er tegnet inn i figur 19
under.
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Forsedimentexin Bioreaktore Sedinmenteringsbassen

- Figur 19. Utlosning av fosfor i det anaerobe trinnet ved Groos RA.

Under anaerobe forhold bruker bakteriene energi som produseres fra hydrolyse av polyfosfat til 4 ta opp
korte fettsyrer (VFA= volatile fatty acids), f.eks eddiksyre eller propionsyre, som igjen lagres som
polyfettsyrer i form av PHB (poly-B-hydroksybutyrat) eller PHV (poly-fB-hydroksyvaleraf) inne 1
bakteriecellen. PHB og PHV fungerer som karbonreserver eller opplagsnaring for bruk i aerobt milje
(Wentzel et al., 1991)°.

Syntese av PHB skjer ut fra eddiksyre som rastoff. Eddiksyren omdannes til acetyl-CoA ved hjelp av
energi som frigis fra hydrolyse av polyfosfater. NADH som virker som reduserende kraft ved syntesen
av PHB/PHV dannes gjennom nedbrytning av intracelluleert organisk stoff.

I det anaerobe bassenget vil tilstedeverelse av bakterier som f.eks Aeromonas spp. vere viktig for &
produsere flyktige fettsyrer fra andre tilgjengelige organiske lett nedbrytbare forbindelser i avleps-
vannet. I mange anleggsutforminger inngar ogsé egne surningstanker der fettsyrene dannes gjennom
hydrolyse av mekanisk slam fra forsedimenteringsbassengene. Surningstanken etableres for & sikre
tilstrekkelig karbonopptak og dermed optimale forhold for maksimal fosforakkumulering i den aerobe
fasen.

Ved siden av eddiksyre og propionsyre er det vist at folgende substrater kan gi fosforakkumulering i
aktivslam systemer (Abu-Gharararah og Ransdall, 1990, Jones et al., 1987).

e smorsyre (C,) og iso-smersyre
e valerinsyre og isovalerinsyre
e ctanol og metanol

9Opptaket av fettsyrene har ogsi som funksjon i 4 regulere pH over den cyfoplasmatiske membranen. Det er dette fenomenet som forer til at
fosfor skilles ut som ortofosfat i mediet.
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Fosforakkumulering i aerob fase

Figur 20 viser hvor fosforakkumuleringen vil foregd i et 4-trinns Bardenpho anlegg som er aktuelt pa
Groos.

Forsedimentering Bioreakiorer Sedimenteringsbasseng

Bt

Figur 20. Akkumulering av fosfor i Groos-anlegget

fosfaropptak fuksusopptak
uncEr anclsisie av fosfar

forhold - usiident

Syntese av polyfosfater ved aerobe forhold kan forenklet beskrives ved fglgende reaksjonslikning:

CH,COOH+0,16 NH *+1 ,202+(),2PO43‘-—>0, 16CsH7NO,+1,2C0,+0,2HPO, (poly-P)+0,440H + 1,44H,0
(Henze et al., 1992)

Det er dokumentert at det ogsd kan foregé fosforakkumulering ved anoksiske forhold (lave konsen-
trasjoner med molekylert oksygen og forhgyede konsentrasjoner av nitrat).

Utbyttet ved aerob poly-P akkumulering mélt som suspendert stoff kan bli meget hgyt p.g.a.

fosforanrikningen. I renkultur er utbytter opp til 1,2 g SS / g KOF dokumentert. I slike celler er fosfor
innholdet > 10% av TS.

4.3 Biokjemiske modeller for fosforakkumulering

Det er utarbeidet flere modeller som forsgker 4 forklare de biokjemiske prinsippene i bio-P anlegg
(Comeau et al. 1986., Wentzel et al. 1986., Miro et al. 1987).

1 det nedenforstdende beskrives Wentzels modell fra 1986 (har sitt utgangspunkt i Comeaus modell).
Denne modellen synes frem til nd & gi den mest helhetlige forklaring pd hvilke miljgsammenhenger

som er ngdvendige og hvilke reguleringsmekanismer som er aktive i bio-P prosesene.

Modellen omhandler Acinetobacter spp. i en anaerob - aerob sekvens som fgrer til opptak av fosfor i
overskudd.

Anaerob fase
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Anaerob fase

Med anaerob fase menes i denne sammenheng et miljo uten ekstern elektronakseptor til stede, - d.v.s.
fravaer av molekylart oksygen og nitrat. I tillegg ma avlepsvannet inneholde relativt hoye konsentra-
sjoner med lett nedbrytbart organisk materiale.

I et anaerobt milje vil det pr. definisjon ikke vare til stede proton- eller elektron"feller". Dette forer igjen
til at et NADH/NAD-forhold vil gke og derfor ogsa til at det produksjon av ATP gjennom oksidativ
fosforylering oppherer. Uten ATP-produksjon vil ATP/ADP-forholdet avta.

Effekten av et skende NADH/NAD-forhold og et avtagende ATP/ADP-forhold vil vare henholdsvis
hemming og stimulering av TCA-syklus. Det vil ut fra dette fremsta som klart at tilstedeveerelse av en
proton/elektron-"felle" for nydannet NADH forer til stimulering av TCA-syklus. Et synkende
ATP/ADP-forhold vil videre stimulere ATP-produksjon via hydrolyse av opplagret poly-P med
péfolgende overforing av en energirik fosforyl-gruppe til ADP (adenocyl-kinase).

Dersom det hadde vart en elektron og energikilde til stede ville konsekvensen av en hey konsentrasjon
av organisk karbon vere at organismen kunne ta opp organisk karbon og lagre dette som poly-f3-
hydroksybutyrat (PHB). Kilden til elektroner vil variere avhengig av de(t) substratet som var

- tilgjengelig. Siden det best dokumenterte substratet for Acinetobacter spp. er eddiksyre vil denne C,-
forbindelsen benyttes i modellen.

Hovedteser (anaerob fase)
Nedenfor beskrives de anaerobe forutsetningene for modellen:

e En hoy konsentrasjon av eddiksyre i avlgpsvannet tillater passiv diffusjon over den cytoplasmatiske
membran uten forbruk av energi (neytral diffusjon).

o Aktivering av eddiksyre til acetyl-CoA gjennom koplet ATP hydrolyse far ATP/ADP-forholdet til &
avta. Dette vil 1 sin tur stimulere nydannelse av ATP gjennom nedbryting av poly-P med tilherene
overforing av energirik fosforylgruppe til ADP.

ADP + (PO, = ATP + (PO )

e Hydrolyse av poly-P for dannelse av ATP og etterfolgende forbruk av ATP, eker det intracellulere
niva av ortofosfat. Gjennom poly-P nedbrytning vil kationene som stabiliserer den negative ladningen
pa poly-P kjeden frigjeres med det resultat at den intracellulere kationekonsentrasjonen ogsa eker.
Fosfat (negativ ladning) og kationer (M™) vil derfor frigis til avlepsvannet.

e Den hoye konsentrasjonen av acetyl-CoA og et tilsvarende heyt NADH/NAD-forhold stimulerer
PHB-syntese. Det er innlysende at PHB-syntesen oksyderer NADH til NAD"™ under frigivelse av
elektroner (og protoner) for reduksjon av acetoacetyl-CoA til B-hydroksybutyryl-CoA. PHB fungerer
derfor som en elektron-"felle" og vil pa den méten redusere NADH/NAD-forholdet. Dette vil igjen
stimulere TCA-syklus (og den assosierte glyoksylat-syklusen som reguleres gjennom NADH/NAD-
forholdet) med nydannelse av NADH som resultat. Denne interaksjonen mellom TCA-syklus og
PHB-syntese styrt av NADH/NAD-forholdet sikrer at det dannes nok elektroner og protoner til & "ta
opp" all eddiksyre og lagre stersteparten av denne som PHB. En del oksyderes gjennom TCA-syklus
for a sikre produksjon av NADH. Wentzel (1986) viser stokiometrisk at 89% lagres som PHB, mens
11% omdannes til CO,.
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e Syntese av PHB forer til at den intracellulere konsentrasjonen av eddiksyre avtar som igjen
muliggjer ytterligere opptak av denne organiske syren.

Forholdet mellom opptak av eddiksyre og utskillelse av fosfat forklares ikke gjennom ovenfor staende.
Det er to fundamentale biokjemiske prinsipper som kopler eddiksyreopptak til frigivelse av kationer og
fosfat

1. Dannelse av intracelluleer ortofosfat og kationer fra poly-P hydrolyse trengs for dannelse av energi til
bruk for opptak og lagring av eddiksyre.

2. Opptak av eddiksyre 1 "syreform" vil redusere pmf (= proton motive force = gradient av protoner
over den cytoplasmatiske membran) som er grunnlage for energiproduksjon/energibalanse i levende

celler samt for transport av molekyler over den cytoplasmatiske membranen.

pmf = Ay bestar av en pH komponent og en ladningskomponent (=A%) 1 henhold til likningen:

Apg = AY + (2.3 RT/F) * ApH

R: gasskonstant
F: Faradays konstant

- Dersom eddiksyre skal tas opp kontinuerlig ma pmf holdes pa et stabilt niva. Det er foreslatt at dette
kan oppnis gjennom at frigivelse av fosfat og kationer skjer samtidig med opptak av protoner og
hydroksylioner. Dette oppnas ved at :

o fosfattransport ut av cellen skjer gjennom en antiport med hydroksyl som mot-anion

e kationfrigivelse skjer ved en tilsvarende antiport med H'-ioner som mot-kation

e eddiksyreopptaket skjer gjnom passiv diffusjon.

For andre potensielle substrater som f.eks butyrat og propionat behoves ingen TCA-syklus for a sikre
nydannelse av NADH. For propionat vil NADH dannes som folger:

NAD u NADH
Propionat + HSCoA =  Acetyl-CoA + CO,
ATP ~ ADP +Pi

Aerob fase

I denne fasen er en ekstern elektronakseptor, O,, til stede. Videre er poly-P-bakteriene 1 et miljo der
konsentrasjonen av organisk karbon er begrensende for normalt heterotrof vekst i avlepsvannet. Dette
fordi lett nedbrytbart organisk stoff er assimilert 1 den anaerobe fasen. Acinetobacter spp. inneholder
imidlertid lagret PHB. Et resultat av tilstedevaerelse av en ekstern elektronakseptor, O,, vil vare at
NADH/NAD-forholdet reduseres (respirasjonskjeden) og at ATP/ADP-forholdet okes gjennom
oksidativ fosforylering.

Et avtagende NADH/NAD-forhold stimulerer nedbrytning av PHB, driften av TCA-syklus samt den
assosierte glyoksylat-syklus. Nedbrytning av PHB til eddiksyre fremskaffer karbon og energi for a
opprettholde cellens vitaler funksjoner.

Med hensyn til poly-P-nedbrytning/syntese vil et heyt ATP/ADP-forhold stimulere poly-P-syntese. Et
viktig resultat av et hayt ATP/ADP-forhold er at det setter organismen 1 stand til & opprettholde en
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stabil pmf og til 4 utnytte ATP for transport av molekyler inn og ut av cellen. Det vil si at forskjellen
mellom ekstracellular og intracellulzer pH ikke lenger er den bestemmende faktor for transport som den
var 1 anaerob fase.

Rene aerobe systemer

Rene kulturer av Acinetobacter spp. som utvikles aerobt har vist seg 4 bade kunne akkumulere PHB og
poly-P sasant det er nok substrat til stede (Wentzel, 1986). Den hoye konsentrasjonen av f.eks eddiksyre
som entrer TCA-syklus vil hoyne ATP/ADP-nivaet til et niva tilstrekkelig for poly-P syntese. Samtidig
vil NADH/NAD oke. Dersom eddiksyrekonsentrasjonen og dermed acetyl-CoA er hey nok, vil PHB
syntese stimuleres. TCA-syklus supplerer tilstrekkelig med protoner og elektroner for reduksjon av
eddiksyre til PHB.

I et fullstendig blandet system med slamalder pa 10-20 degn vil substratkonsentrasjonen vere lav.
Acinetobacter spp. konkurrerer meget godt om substrater i langtidsluftede bassenger. I slike systemer er
det imidlertid ikke observert akkumulering av hverken poly-P eller PHB. Modellen hjelper med & for-
klare dette fenomenet. P4 grunn av det lave substratniva vil ATP/ADP-forholdet ikke stige tilstrekkelig
til & indusere poly-P syntese. NADH/NAD holdes lavt, - noe som sammen med lavt substratniva vil

. hemme syntese av PHB.

Dersom Acinetobacter spp. fra et langtidsluftet system isoleres og dyrkes aerobt vil den starte med &
syntetisere poly-P og PHB nesten umiddelbart. Denne egenskapen synes derfor & vare nedarvet hos
bakterien. Det nedvendige signal eller stimulus som skal til er altsa:

e heyt ATP/ADP-forhold
e heyt NADH/NAD-forhold
e hey substratkonsentrasjon, -fortrinnsvis eddiksyre

Dersom det ekstracellulzre substratniva kan holdes heyt som f.eks i kontrollerte pilotforsek eller
intracellulzre konsentrasjoner av PHB er hoy som i den aerobe sonen i et A/O-system;- da vil
ATP/ADP-forholdet vare tilsytrekkelig hoyt for poly-P akkumulering. Dersom den ekstracellulere

substratkonsentrasjonen er hay og det er en ekstern elektron-akseptor tilgjengelig,- da vil bade PHB og
poly-P kunne akkumuleres.

4.4 Endogen respirasjon

Nar en prove inneholdende Acinetobacter spp. hentet fra acrob sone i et renkultursystem luftes videre 1
batch-kultur, vil endringer i fosfat-konsentrasjonen og det biologiske oksygen forbruket (BOF) vise et
forlep i to klart adskilte faser.

1. En relativt hurtig nedgang i BOF; sammen med en mindre uttalt nedgang i ekstern P-konsentrasjon.

2. En langsom nedgang i oksygen forbruk sammenfattet med en langsom okning i ekstern
P-konsentrasjon.

Den forste fasen med synkende P-konsentrasjon henspeiler helt klart pa en fortsettelse av prosessene 1
den aerobe reaktoren, d.v.s. nedbrytning av lagret karbon (PHB) og utnyttelse av energien til syntese av
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poly-P. Mot slutten av "fase 1" har Acinetobacter spp. forbrukt all sin opplagsnaring (PHB) og dermed
fullfort poly-P dannelsen. Denne fasen er interessant siden den reflekterer en sann endogen oppfersel!©.

Det langsomt avtagende oksygenforbruket sammenfattet med en langsom ekning i ekstern
P-konsentrasjonen kan forklares pa felgende mate:

e Nedgangen i BOF; antas a vare proposjonal med nedgangen 1 aktiv biomasse, d.v.s. celleded.
Nedgangen i aktiv biomasse ble funnet & vare 0,04 mg FSS/mg FSS * degn. Dersom frigivelse av
ortofosfat sammenliknes med lagrede P-konsentrasjoner blir resultatet at fosfor frigis 1 en mengde
omtrent sammenfallende med nedgangen 1 aktiv biomasse. Dette betyr i at den mélte okning 1
ortofosfatkonsentrasjon ma skyldes frigivelse av lagret P pa grunn av celleded eller endogent
massetap 1 Acinetobacter spp. og ikke p.g.a. hydrolyse av poly-P.

4.5 poly-P kinetikk

I anaerob fase vil utlgsning av ortofosfat som funksjon av opptak av eddiksyre (HAc) beskrives ved
uttrykket:

d[PO>Vdt = {Vhae pos * kuyac * [HACV([HAC] + KH_M)] * ng}

HAc: eddiksyre

Kiac: opptakskonstant for eddiksyre
Xpp: mengde (masse) poly-P bakterier
VHac, P04 stekiometrisk koeffisisent mellom eddiksyre og ortofosfat

Opptak av eddiksyre kan beskrives ved et tilsvarende uttrykk:

dHAc/dt = {k}{- AC * [[I'IAC]/([}IAC] + KHAC)] * XBP}

1 den aerobe fasen beskrives fosforopptaket ved likningen:

dPO 2 /dt = { (K.Y e ¥ [[POFV(PO3T+ Kpp )l * XEP}

Kpos: Halvmetningskonstanten for ortofosfat

4.6 Faktorer som pavirker poly-P aktivitet

Poly-P bakterienes krav til miljoet er relativt likt det som aerobe heterotrofe og denitrifiserende bakterier
har. For a fa til fosforakkumulering er det videre spesielle krav til sammensetningen av avlepsvannet inn
pa den anerobe selektoren sett i forhold til konsentrasjonen av nitrat.

poly-P bakterier og nitrat
Nitrat regnes normalt & ha en negativ effekt pa poly-P bakterier. Grunnene til dette er ikke fullstendig

kjent, men den logiske forklaringen er at nitrat stimulerer oksidativ omdanning av de organiske
forbindelser som finnes i avliepsvannet fremfor gjering av de samme substratene til fettsyrer. Det betyr i

10 ed endogen respirasjon menes egentlig nedbrytning av intracellulaer opplagsneering i levende celler
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safall at dannelsen av fettsyrene som er nedvendige for at poly-P bakteriene skal selekteres og skille ut
ortofosfat i det anaerobe trinnet begrenses eller opphorer helt.

En annen forklaring ligger i at denitrifiserende bakterier konkurrerer med poly-P bakteriene om fett-
syrene. Denne forklaringen gér imidlertid ut ifra at poly-P bakterier ikke er denitrifiserende. I arbeider
av blandt andre Carlson et al., (1991a og 1991b) og Kuba et al. (1993) dokumenteres at denitrifikasjon
og fosforakkumulering kan skje samtidig. Om dette er en normal situasjon eller om den fremelskes
under spesielle forhold er imidlertid gjenstand for diskusjon.

Mostert et al. (1988) har gjennomfert forsek der anaerob utnyttelse av flyktige fettsyrer i biologiske
renseanlegg ble studert. Med nitrat tilstede ble mesteparten av propionsyren tatt opp av poly-P bakterier
og omdannet til polyfettsyrer under utlesning av ortofosfat. 33-50% av eddiksyren og 20% av
smeorsyren ble lagret i polyfettsyrer,- resten ble brutt ned av denitrifiserende bakterier. Nesten 100% av
tilsatt melkesyre ble brukt til denitrifikasjon.

Konklusjonen som forfatterne trekker er at eddiksyre og proipionsyre induserer utlgsning av ortofosfat
uavhengig av om nitrat er til stede i miljeet. Smersyre og melkesyre kan bare benyttes under totalt
fraver av nitrat.

Fosforopptak fant sted samtidig med fosforutlesning ogsa nar nitrat var tilstede, men 1 ulik grad
. uvhengig av kvaliteten pa substratene.

Substratkvalitet

Bio-P fjerning er som nevnt avhengig av at det er flyktige fettsyrer til stede i avlepsvannet som tilfores
det anaerobe rensetrinnet (selektoren). Disse fettsyrene vil normalt kunne dannes av gjaringsorganismer
som er til stede 1 selektoren. Fosforutlesning er dermed avhengig av at tilfert avlepsvann inneholder
heye konsen-trasjoner av fermenterbare organiske forbindelser eller fettsyrer.

Mostert et al. (1988) og Abu-ghararah og Randall (1991) har studert effekten av ulike fettsyrer og
konkluderer med at eddiksyre, propionsyre og iso-valerinsyre er de beste stimulatorer av
fosforutlesning, mens maursyre ikke stimulerer anaerob fosforutlesning fra poly-P bakterier i det hele
tatt.

pH

Optimal pH for oppvekst av Acinetobacter spp. er funnet a variere fra 6 til 9 avhengig av karbonkilde
(Hao og Chang, 1987, van Groenestijn et al. 1989). Vekst er dokumentert helt ned til 4,8 og opp til 9.5.
Hoyeste fosfatopptakshastighet 1 en renkultur av Acinefobacter spp. ble funnet ved neytrale forhold
(pH=7.,0). Van Groenestijn viste at fosforopptaket var rimelig stabilt innenfor pH 6-9, mens Yeoman et
al. (1988) fant at aktivslam har et effektivt fosfatopptak i omradet 6-8. Fuhs og Chen (1975) fant at
sure forhold métte til for & indusere ortofosfatutlesning fra Acinetobacter Iwoffi.

Konklusjonen er at fosforakkumulering kan forega innenfor et svaert vidt pH-omrade og at poly-P
bakterier antagelig kan adapteres til de pH-forhold som vil vare normalt forekommende i norsk
avlepsvann. Fosforutlesning 1 anaerobt milje kan synes & vere stimulert av svakt sure forhold.

Temperatur
Biologisk fosfor fjerning er relativ upavirket av temperatur. Air Products and Chemicals, Inc. (1981)
konkluderte at de ansvarlige bakteriene er psykrofile bakterier som vokser bedre ved lave temperaturer

enn det typiske aktislam bakterier gjor (max 20°C). I laboratorieskalaforsek med SBR-teknikk (Satsvis
Biologis Rensing) gjennomfort innenfor et temperaturintervall pa 5 - 15°C viste Sell et al. (1981) at det
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ikke var noe forskjeller i fosforfjerningseffektiviteten i temperaturintervallet 10 -15°C og videre at det
var en forbedring 1 aktivitet nar temperaturen ble senket til 5°C. Ved slambelastning (F/M) = 0,25 kg
BOF,/kg FSS*dogn, endret fosforopptakshastigheten seg fra 0,74 til 0,79 L P/gVSS * time. Ved F/M=
0,16 kg BOF/kg FSS * degn, var okningen fra 0,47 til 0,68 L P /g VSS * time.

Ekama et al. (1984) rapporterte mer effektiv fosfor fierning ved 14°C enn ved 22°C (lab-skala forsek).
Imidlertid har bade fullskala og pilotskalaforsek vist at temperatursenkning i avlepsvannet kan pavirke
poly-P bakterier negativt og fore til lavere opptaksaktivitet og derved heyere forsfor-konsentrasjoner 1
utlapet. Waltrip (1991) rapporterte siledes om signifikante reduksjoner i fosforopptak som funksjon av
temperaturnedgang. Dataene i hans rapport stemmer overens med en 6-faktor!! pa 1,045 for
temperaturer i intervallet 13 - 20°C, og en 6-faktor pa 1,0375 for temperaturer mellom 20 og 27°C.
Referanseverdien for fosforopptak (eller fjerning ) ved 20°C var 4,8 mg/l og gjennomsnittlig SRT i
forsekene var 5,8 degn. Tilsvarende var referanseverdien for fosforopptak ved 15°C for studiene foretatt
av AIR Products 3,30 mg/l.

Pilotskala studier foretatt av McClintock et al. (1991) over et temperaturspenn pa 10 - 20°C har ogsa
vist at biologisk fosfor fjerning er pavirket av temperaturen, men temperaturkoeffesienten var en
funksjon av SRT. En 6-faktor pa 1,038 ble benyttet ved SRT = 15 degn, mens en 6-fakor pa 1,137 ble
benyttet for SRT = 5 degn. Prosessen oppherte i et anlegg som ble drevet med SRT pé 5 degn nar

© temperaturen-sank under 10°C.

De tilsynelatende motstridende resultatene nar det gjelder i hvilken grad temperaturen pavirker bio-P
prosesser kan skyldes en hoy grad av diversitet innenfor denne spesielle floraen. Hvilken type poly-P
bakterier som utvikles er avhengig av kulturen som er tilstede i utgangspunktet og pa hvilken mate
anlegget drives.

Uavhengig av hvilke bakterier som er til stede vil muligheten for a resirkulere DO og NOj vare adskillig
sterre ved drift under kalde betingelser. Dette vil igjen redusere potensialet for hvor mye organisk stoff
som kan lagres 1 anaerob fase og folgelig redusere fosforfjerningen. Ut fra denne "indirekte temperatur-
pavirkningen" anbefales det & benytte en 6-faktor pa 1,045 ved dimensjonering av slike anlegg.

Det anbefales ogsa a unngd SRT < 5 degn ved lave temperaturer (< 12°C).

4.7 Reaksjonskonstanter for poly-P bakterier

Tabell 8. Reaksjonskonstanter for dissimilatorisk denitrifiserende bakterier (Henze et al., 1992).

Reaksjonskonstant Symbol Benevning Verdi
Maksimal spesifikk veksthastighet T d! 2 -4
Maksimal utbyttekonstant, eddiksyre Y ax kg KOF(B)kg KOF(HAc) 0,5- 0,6
Maksimal utbyttekonstant eddiksyre Y ax kg SS/kg KOF (HAc) 0,6- 0.8
Maksimal utbyttekonstant eddiksyre Yook kg P / kg KOF (HAc) 0,07- 0,10
Halmetningskonstant for opptak av eddiksyre Kiac mg HAc/l 2 -6
Halvmetningskonstant for opptak av ortofosfat Ky, mg P/1 0,1- 0,5
Syreopptakskonstant kyac kg KOF (HAc)/(kg KOF(X) * d) 0,5-2
Temperaturkonstant for p_ .. 0g ki K °C’ 0,01- 0,02

H u(ma.x)(T) = [u(max) * (20°C)(9(T'20)]
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