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Abstract 

Klapwijk, A. (1978) Eliminatie van stikstof uit afvalwater door denitri-
ficatie / Elimination of nitrogen from sewage by denitrification. Doctoral 
thesis, Wageningen, (x) + 132 p., 52 figs, 36 tables, 81 refs, Eng. and 
Dutch summaries. 
Also: Versl. landbouwk. Onderz. (Agric. Res. Rep.) 878. 

A study was made on the use of denitrification to improve the conven­
tional purification of sewage. Denitrification, the elimination of nitrogen, 
saves oxygen needed for elimination of organic compounds. 
The kinetics was studied of the activated sludge with either nitrate or 
oxygen as electron acceptor. The overall rate of substrate removal was al­
most the same in both systems. The gross sludge yield with nitrate seems to 
be somewhat more than with oxygen. A one-sludge system with intermittent 
denitrification was studied on laboratoryscale and in a pilot plant. A high 
rate of removal of nitrogen was attainable with that system, if in the un-
aerated phase of the cycle all the sewage flowed into the reactor. 
In the study with a two-sludge system with preliminary denitrification, an 
upflow reactor without carrier material was used for denitrification. A model 
is presented to calculate the mass concentration of nitrate and of chemical 
oxygen demand in the effluent of the nitrification and denitrification reac­
tor. In several circumstances, part of the sewage should flow directly into 
the nitrification reactor. This can be calculated with the model, if certain 
characteristics of the particular sewage are measured. 

A study was made of the use of an upflow reactor for purification of sewage 
with added nitrate in an upflow reactor. A high mass concentration of suspen­
ded solids (30/g/l) could be maintained. The removal of chemical oxygen 
demand was about 70% with a sludge load (Am /m At) of 0,18 g/g d. 

Free descriptors: activated sludge process, kinetics of substrate elimination 
biological waste treatment, models of sewage purification, fluidized bed 
reactor, intermittently aerated reactor, nitrate, oxygen, chemical oxygen 
demand. 

This thesis will also be published as Agricultural Research Reports 878. 

©Centre for Agricultural Publishing and Documentation, Wageningen, 1978. 

No part of this book may be reproduced or published in any form, by print, photoprint, 
microfilm or any other means without written permission from the publishers. 



Stellingen 

1. Indien de eliminatie van een mengsel organische stoffen, gemeten aan een collectieve 

parameter, in actief-slib met een afgeleide-Monod-betrekking beschreven kan worden, is K^ 

recht evenredig met de beginconcentratie aan organische stoffen. 

Dit proefschrift. 

2. Stover en Kincannon concluderen ten onrechte, dat er in een twee-traps actief-slib-

inrichting meer slib wordt geproduceerd dan in een één-traps actief-slibinrichting. 

E.L. Stover & D.F. Kincannon, 1976. One-versus two-stage nitrification in the 
activated sludge process. Journal of the Water Pollution Control Federation 
48.645-651. 

3. De door Riemer en Harremoës berekende pH-waarden van 8.5 - 9.5 in een denitrificerende 

biofilm gelden slechts voor organische substraten met een CZV/TOC-verhouding van meer 

dan 3 1/3. 

M. Riemer & P. Harremoës, 1978. Multi-component diffusion in denitrifying biofilms. 
9th International Conference on Water Pollution Research, Stockholm, 1978, p. 149-165. 

4. De theorie van Arvin, dat de aanzienlijke fosfaateliminatie waargenomen in actief-

slibinrichtingen in gebieden met zacht leidingwater toegeschreven moet worden aan 

precipitatie van calciumfosfaat in een denitrificerende biofilm, is niet houdbaar. 

E. Arvin, 1978. Calcium phosphate precipitation in a denitrifying biofilm - the 
conceptual basis. IAWPR Workshop on Kinetics in Waste Water Treatment, Kopenhagen, 
1978. 

5. Fysisch-chemische factoren spelen een belangrijke rol bij het ontstaan van goed 

bezinkbaar actief-slib in een propstroom-reactor en slecht bezinkbaar actief-slib in een 

volledig gemengde reactor. 

J.H. Rensink, K. Jellema & T. Ywema, 1977. De invloed van de substraatgradiënt op 
het ontstaan van licht slib. H20 10: 338-340. 

6. Adsorptie van gelatine op gevlokte poederkool vergroot de lading van de kooldeeltjes 

en veroorzaakt daardoor ontvlokking. 

G. Lettinga, W.A. Beverloo & W.C. van Lier, 1977. The use of flocculated powdered 
activated carbon in water treatment. International Conference on Advanced Treatment 
and Reclamtion of Waste Water, Johannesburg, 1977. 



7. Handley maakt in de afleiding van de formule voor de berekening van de toelaatbare 

stof-oppervlaktebelasting van continue indikkers een fundamentele vergissing. 

J. Handley, 1974. Sedimentation: An introduction to solids flux theory. Water 
Pollution Control 73: 230-240. 

8. In tegenstelling tot hetgeen Dawes en Ribbons suggereren, is op eenvoudige wijze 

experimenteel te bepalen of na toevoegen van substraat aan micro-organismen de endogene 

ademhaling doorgaat of niet. 

E.A. Dawes & D.W. Ribbons, 1962. The endogenous metabolism of microorganisms. Annual 
Review of Microbiology 16: 241-264. 

9. De overweging, dat de onttrekker van grond- en oppervlaktewater er tevens voor 

verantwoordelijk geacht moet worden, dat het water na gebruik weer een voor lozing 

aanvaardbare kwaliteit verkrijgt, is een belangrijker motief voor samenvoegen van de 

taken van afvalwaterzuivering en drinkwaterbereiding dan de technische overeenkomst 

tussen beiden. 

10. Een heffing op lozing van zware metalen geeft voedsel aan een verkeerde interpretatie 

van het beginsel: de vervuiler betaalt. 

11. De vraagstukken van milieuvervuiling en van energie- en grondstoffenvoorziening 

verliezen hun dodelijke angel in de verwachting van een nieuwe hemel en een nieuwe aarde. 

Openbaring. 

12. Eindeloze energie bestaat niet. 

E. Lysen, 1977. Eindeloze energie. Het Spectrum, Utrecht/Antwerpen. 

13. Uit de handelwijze van Chef en Jochem om de verkoop van jenever op te voeren valt af 

te leiden dat verhoging van de energieprijs geen beperking in het energieverbruik zal 

opleveren. 

Herman de Man, 1974. De kleine wereld, 8ste druk, Em. Querido's Uitg., Amsterdam 
p. 90-102. 

Proefschrift van A. Klapwijk 
Eliminatie van stikstof uit afvalwater door denitrificatie 
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1 Inleiding 

In het algemeen wordt in lozingsvergunningen de eis gesteld dat het te lozen afval­

water geen of weinig zuurstofbindende stoffen mag bevatten. Dit betekent dat de riool­

waterzuiveringsinrichting tenminste in staat moet zijn om zowel vaste en opgeloste, biode-

gradeerbare organische stoffen te elimineren als organisch gebonden stikstof en ammonium 

om te zetten in nitraat. 

Er is nog steeds een discussie gaande over de vraag of lozing van (geoxydeerde) 

stikstofverbindingen in het oppervlaktewater al dan niet toelaatbaar is. Lozing van stik­

stofverbindingen is - zo wordt gesteld - mede bepalend voor het optreden van algengroei in 

het oppervlaktewater. Op grond hiervan is er een streven de lozing van (geoxydeerde) stik­

stofverbindingen in het oppervlaktewater te beperken. Van Kessel (1976) is tot de conclusie 

gekomen dat het stikstofgehalte van ondiepe oppervlaktewateren voortdurend en in belang­

rijke mate wordt verlaagd door het optreden van denitrificatie. Volgens hem wordt geloosde 

nitraatstikstof dus niet in algen opgenomen. 

In deze studie ga ik voorbij aan de vraag of lozing van (geoxydeerde) stikstofverbin­

dingen toelaatbaar is en beperk ik me tot bestudering van de N-eliminatie. 

Uit de literatuur (Reeves, 1972; Dijkstra, 1974) blijkt dat aan biologische N-elimi­

natie door middel van nitrificatie- en denitrificatieprocessen de voorkeur gegeven wordt 

boven N-eliminatie door middel van fysisch-chemische of chemische processen. In dit on­

derzoek heb ik me daarom beperkt tot de biologische N-eliminatie. Bij de biologische 

N-eliminatie wordt ammoniumstikstof, dat als zodanig in het afvalwater aanwezig is of 

uit organisch gebonden stikstof gevormd wordt, eerst omgezet in nitraat (nitrificatie). 

Vervolgens wordt nitraat door heterotrofe micro-organismen met organische stoffen gere­

duceerd tot distikstof of distikstofoxyde (denitrificatie). 

Er zijn een groot aantal processchema's voorgesteld voor eliminatie van stikstof­

verbindingen uit (huishoudelijk) afvalwater (Christensen & Harremoes 1975). Bij een nadere 

beschouwing blijkt dat deze processchema's in te delen zijn in die waarbij de organische 

stoffen uit het afvalwater direct of indirect als elektronendonor in het denitrificatie-

proces gebruikt worden, en die waarbij extra organisch substraat ten behoeve van het de-

nitrificatieproces toegevoegd wordt. De eerste groep processchema's geeft bij toepassing 

in het zuiveringsproces een besparing in het verbruik van moleculaire zuurstof. Bij toe­

passing van denitrificatie worden de organische stoffen niet met zuurstof maar geheel of 

gedeeltelijk met nitraat geoxydeerd. 

De tweede groep processchema's heeft als bezwaar ten opzichte van de eerste groep 

dat er extra organische stoffen nodig zijn. Voor de behandeling van huishoudelijk afval­

water en van verschillend industrieel afvalwater moet aan de processchema's uit de eerste 

groep de voorkeur gegeven worden vanwege de besparing in het zuurstofverbruik. 

1 



Uit het voorgaande blijkt dat de vraag of lozing van (geoxydeerde) stikstofverbindin­

gen in oppervlaktewateren toelaatbaar is, geen beslissende betekenis heeft bij de toepas­

sing van het denitrificatieproces in het actief-slibsysteem. De besparing in energiekosten 

is op zich al reden de toepassing van het denitrificatieproces bij de zuivering van afval­

water te bevorderen. In deze studie over biologische N-eliminatie beperk ik me tot proces­

schema's waarbij direct of indirect de organische stoffen uit het afvalwater als elektro­

nendonor in het denitrificatieproces toegepast worden. . 

Het doel van deze studie is het verkrijgen van inzicht in de toepassing van het de­

nitrificatieproces bij de N-eliminatie, mede met het oog op het beantwoorden van de vraag 

aan welk processchema van de groep, waarbij organische stoffen uit het afvalwater voor het 

denitrificatieproces gebruikt worden, de voorkeur gegeven moet worden. Er wordt zowel aan­

dacht geschonken aan een aantal fundamentele aspecten van de toepassing van de denitrifi-

catie als aan de vraag welk processchema met denitrificatie het meest optimaal is. 

In hoofdstuk 2 wordt een kort overzicht gegeven"van de processen die bij de elimi­

natie van biodegradeerbare organische stoffen door aërobe micro-organismen een rol spe­

len, van de nitrificatie van ammonium en van de denitrificatie van nitraat. Voorts wordt 

in dit hoofdstuk een overzicht gegeven van de verschillende processchema's voor elimina­

tie van stikstofverbindingen uit afvalwater. 

Voor de dimensionering van een denitrificatiefase in een zuiveringsinrichting is 

inzicht in de kinetiek van het denitrificatieproces van belang. In de literatuur wordt 

geringe aandacht gegeven aan deze problematiek. Vanwege de overeenkomsten tussen aërobe 

stofwisselingsprocessen en het denitrificatieproces wordt in hoofdstuk 3 een theoretische 

verhandeling gegeven over de-kinetiek van het aërobe actief-slibproces. In dit hoofdstuk 

wordt een vergelijkend onderzoek naar de kjnetiek van de behandeling van een synthetisch 

afvalwater met aëroob actief-slib en met denitrificerend actief-slib gepresenteerd. 

In hoofdstuk 4 wordt ingegaan op de irfaag in welke mate er in een actief-slibinrich-

ting zonder speciale voorzieningen ter bevordering van de denitrificatie denitrificerende 

micro-organismen aanwezig zijn. Hoofdstuk l> behandelt jter beantwoording van de vraag bij 

welke processchema's voor N-eliminatie de aanwezigheid van denitrificerend actief-slib 

het beste gewaarborgd is, onder welke condities denitrificerend actief-slib, dat is actief-

-slib met een hoog percentage denitrificerende micro-organismen, ontstaat en blijft be­

staan. 

In de laatste hoofdstukken worden resultaten van experimenten met een tweetal pro­

cesschema's voor N-eliminatie beschreven. In hoofdstuk 6 wordt ingegaan op de dimensio­

nering van een alternerend beluchte actief-slibinrichting. Voorts wordt in hoofdstuk 7 een 

aantal aspecten van het twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie behandeld. In een 

dergelijk twee-slibsoortensysteem wordt het afvalwater eerst in contact gebracht met de­

nitrificerend actief-slib en het effluent hiervan wordt vervolgens in belucht actief-slib 

geleid. Er worden resultaten gegeven van de behandeling van huishoudelijk afvalwater 

waaraan nitraat toegevoegd is, in een opwaarts doorstroomde denitrificatiereactor zonder 

hechtmateriaal voor actief-slib. Voorts is voor een synthetisch huishoudelijk afvalwater 

een aantal aspecten van de dimensionering van een twee-slibsoortensysteem met voor-denitri­

ficatie belicht. 



2 Literatuur 

2 . 1 "MICROBIOLOGISCHE PROCESSEN 

De eliminatie van organische stoffen uit afvalwater in een actief-slibinrichting is 

afhankelijk van de stofwisseling van chemoheterotrofe bacteriën. De biochemische proces­

sen, die hierbij van belang zijn, komen kort samengevat op het volgende neer. De chemo­

heterotrofe bacteriën nemen biologisch degradeerbare organische stoffen als substraat uit 

het water op. Een deel van deze organische stoffen wordt met zuurstof geoxydeerd (dissi­

milatie). De energie die hierbij vrijkomt, wordt voornamelijk gebruikt voor synthese van 

celmateriaal uit de andere opgenomen organische stoffen (assimilatie). 

Biologische N-eliminatie wordt bewerkstelligd door nitrificatie en denitrificatie. 

Eventueel aanwezig organisch gebonden stikstof wordt door chemoheterotrofe bacteriën 

eerst in ammonium omgezet, voordat nitrificatie kan optreden. 

Onder nitrificatie verstaat men het proces waarbij ammonium via nitriet omgezet wordt 

in nitraat. Deze omzettingen worden door autotrofe bacteriën uitgevoerd die hieruit ener­

gie verkrijgen voor synthese van celmateriaal. De omzetting van ammonium in nitriet wordt 

onder meer door het geslacht Nitvosomonas uitgevoerd en de omzetting van nitriet in ni­

traat onder meer door het geslacht Nitrobaoter. De oxydatie van ammonium en van nitriet 

wordt met de volgende reacties beschreven: 

NH* + 1Ï02 -* N0~ + 2H+ + H20 

N02 + \02 •* NO3 

Naast autotrofe zijn er ook heterotrofe bacteriën die ammonium in nitriet en nitraat 

kunnen omzetten. Het is niet duidelijk of deze bacteriën een rol spelen bij de vorming 

van nitraat in een actief-slibinrichting. Voor een literatuuroverzicht over nitrificatie 

verwijzen we naar Painter (1970, 1975) en Sharma & Ahler (1977). 

Denitrificatie wordt teweeggebracht door denitrificerende micro-organismen. Dit zijn 

chemoheterotrofe bacteriën die niet alleen met zuurstof maar ook met nitraat organische 

stoffen kunnen oxyderen. Het nitraat wordt dan via nitriet omgezet in distikstof en soms 

in distikstofoxyde. Denitrificerende micro-organismen gebruiken in het algemeen bij voor­

keur zuurstof als elektronenacceptor. Deze micro-organismen gebruiken nitraat, zodra de 

behoefte aan elektronenacceptoren groter is dan het aanbod aan moleculaire zuurstof, als 

het 0„-gehalte dus laag is. In het algemeen zal daarom in een actief-slibinrichting slechts 

denitrificatie kunnen optreden bij een massaconcentratie van O. van 1 mg/l of lager. Uit 



de literatuur (Wuhrmann & Mechsner, 1964) blijkt dat er op deze regel uitzonderingen zijn. 

De oxydatie met nitraat verloopt, wanneer er bijvoorbeeld methanol geoxydeerd wordt, 

als volgt: 

5CH30H + 6NO3 •* 3N2 + 4HC0~ + CO3" + 8H20 

Voor oxydatie met nitriet krijgen we de volgende reactievergelijking: 

CEjOH + 2N0~ •+ N 2 + CO^" + 2H20 

Uit de reactievergelijkingen valt af te leiden, dat het denitrificatieproces pH-verhogend 

werkt. 

Het is van belang dat het nitraat- en/of nitrietverbruik gemakkelijk met een zuurstof­

verbruik of een CZV-opname vergeleken kan worden. Daarom wordt in deze studie het nitraat-

en/of nitrietverbruik uitgedrukt in N-zuurstofequivalenten (NZE). 1 mg NZE is de massa 

nitraat en/of nitriet die in het denitrificatieproces bij reductie tot distikstof evenveel 

elektronen bindt als 1 mg zuurstof. Omrekening van nitraat naar NZE is mogelijk door de 

elektronenopname door nitraat met die door zuurstof te vergelijken: 

nitraat: N + + 5e -+ N 
2-zuurstof : 0 + 2e ->• 0 

Het blijkt dat 4 mol nitraat-N bij reductie tot distikstof evenveel elektronen bindt als 

5 mol CL. Hieruit is te berekenen dat 1 mg nitraat-N evenveel elektronen bindt als 

20/7 mg zuurstof. Een verbruik van 1 mg nitraat-N komt dus overeen met een verbruik van 

20/7 mg zuurstof, ofwel 20/7 mg NZE. Op overeenkomstige wijze valt te berekenen dat om­

zetting van 1 mg nitriet in distikstof gelijk te stellen is aan 12/7 mg NZE. Het NZE-ver-

bruik is te berekenen met de volgende vergelijking: 

Am.™ = 20/7 Am . ,. ., + 12/7 Am . wZE nitraat-N ' m nitriet-N 

Voor een uitgebreid literatuuroverzicht over denitrificatie verwijzen we naar Payne 

(1973) en Painter (1970, 1975). 

2.2 PROCESSCHEMA'S VOOR BIOLOGISCHE N-ELIMINATIE 

Er is geen voor de hand liggend antwoord op de vraag hoe de optimale schakeling is 

van de microbiologische processen, die zich afspelen bij de eliminatie van organische 

stoffen en van niet-geoxydeerde stikstofverbindingen. De niet-geoxydeerde stikstofverbin­

dingen moeten onder aërobe condities eerst in nitraat omgezet worden. Onder deze aërobe 

condities worden evenwel ook organische stoffen geoxydeerd; er zijn dan voor de omzet­

ting van nitraat in distikstof geen of weinig organische stoffen meer beschikbaar. 

De N-eliminatie zal dan ook niet optimaal zijn. Voor dit probleem worden in de literatuur 

verschillende oplossingen voorgesteld. Een uitstekend overzicht van de literatuur op het 



gebied van N-eliminatie geeft Christensen & Harremoes (1975). 

In deze studie ben ik voor een indeling van de systemen voor biologische N-eliminatie 

ervan uitgegaan dat drie verschillende groepen micro-organismen een functie hebben bij de 

eliminatie van organische stoffen en niet-geoxydeerde stikstofverbindingen. Dit zijn: 

1. heterotrofe bacteriën die alleen zuurstof als elektronenacceptor kunnen gebruiken 

(zuurstofverbruikende heterotrofe bacteriën); 

2. heterotrofe bacteriën die behalve zuurstof onder bepaalde condities ook nitraat als 

elektronenacceptor kunnen gebruiken (denitrificerende bacteriën); 

3. autotrofe, nitrificerende bacteriën. 

De processchema's voor biologische N-eliminatie worden naar het al of niet samen in 

hetzelfde actief-slib voorkomen van deze drie groepen micro-organismen ingedeeld. Bovendien 

worden de systemen voor biologische N-eliminatie ingedeeld op basis van de volgorde waarin 

het afvalwater aan denitrificatie en nitrificatie onderworpen wordt. Er zijn werkwijzen 

waarbij het afvalwater eerst aan denitrificatie en vervolgens aan nitrificatie onderworpen 

wordt (voor-denitrificatie). Voorts zijn er werkwij zen met de volgorde nitrificatie-

denitrificatie (na-denitrificatie). Tenslotte komt het voor dat de aëratietank alternerend 

belucht wordt en er dus afwisselend nitrificatie en denitrificatie optreedt (alternerend 

nitrificatie/denitrificatie). De systemen voor biologische N-eliminatie zijn dan als volgt 

in te delen: 

1. drie-slibsoortensysteem; 

2. twee-slibsoortensysteem met (a) na-denitrificatie of (b) voor-denitrificatie; 

3. één-slibsoortensysteem met (a) na-denitrificatie, (b) voor-denitrificatie of (c) alter­

nerend nitrificatie/denitrificatie. 

In een drie-slibsoortensysteem (Barth et al., 1968) wordt het afvalwater eerst ge­

mengd met actief-slib waarin zich vooral zuurstofverbruikende, heterotrofe bacteriën be­

vinden (fig. 1). In deze fase worden de biologisch degradeerbare organische stoffen uit 

het afvalwater geëlimineerd. Het slibwatermengsel stroomt in een bezinktank waar slib en 

Fig. 1. Drie-slibsoortensysteem. 
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water gescheiden worden. Het effluent van deze fase met een hoog ammoniumgehalte wordt 

vervolgens toegevoegd aan nitrificerend actief-slib. In deze tweede fase wordt nitraat 

gevormd. Nadat in een bezinkfase slib en water gescheiden zijn, stroomt het nitraathoudend 

effluent in een denitrificatiereactor. Aangezien in de eerste fase de biologisch degra-

deerbare stoffen uit het afvalwater geëlimineerd zijn, is het voor het verloop van het 

denitrificatieproces noodzakelijk een koolstofbron toe te voegen. Daar er met deze in­

richting N-eliminatie beoogd wordt en er in de denitrificatiefase geen nitrificatie meer 

plaatsvindt, moet de koolstofbron geen of weinig gereduceerde stikstof bevatten. In de 

literatuur wordt hiervoor vooral methanol aanbevolen. 

Bij een twee-slibsoortensysteem (fig. 2) worden twee processchema's onderscheiden: 

- Een processchema waarbij het afvalwater eerst in contact komt met actief-slib waarin 

zich zuurstofverbruikende en nitrif icerende micro-organismen bevinden en vervolgens met 

actief-slib met denitrificerende micro-organismen. In de denitrificatiereactor dient even­

als bij het drie-slibsoortensysteem een koolstofbron gebracht te worden. Onderzoek met 

Fig. 2. Twee-slibsoortensysteem, 
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een dergelijk processchema is voor het eerst uitgevoerd door Bringmann (1960). 

- Een processchema waarbij het afvalwater eerst in contact gebracht wordt met denitrifi-

cerend actief-slib en vervolgens met nitrificerend actief-slib. In een dergelijk proces­

schema dient genitrificeerd water van de tweede fase naar de denitrificatiereactor gevoerd 

te worden. Hierdoor wordt de denitrificatiereactor van nitraat voorzien. Voor zover bekend 

is een dergelijk processchema in de literatuur nog niet beschreven. 

In een één-slibsoortensysteem bevinden zich in het actief-slib zowel denitrificerende 

micro-organismen als nitrificerende micro-organismen en, eventueel, zuurstof verbruikende, 

heterotrofe micro-organismen. Eliminatie van organische stoffen en van stikstofverbindin­

gen wordt verkregen door het actief-slib afwisselend onder aërobe en onder anaërobe condi­

ties te brengen. Onder anaërobe omstandigheden functioneren de denitrificerende en onder 

aërobe de nitrificerende en de zuurstofverbruikende, heterotrofe micro-organismen. Er dient 

bedacht te worden dat onder aërobe condities de stofwisselingsprocessen van de denitrifi­

cerende micro-organismen doorgaan, maar nu met zuurstof in plaats van nitraat. 

In beperkte mate is er ook onder aërobe condities gebruik van nitraat als elektronenaccep-

tor mogelijk. In deze studie laat ik dit aspect verder buiten beschouwing. 

In het één-slibsoortensysteem (fig. 3) is een verdere indeling mogelijk naar de wijze 

waarop aërobe en anaërobe processen elkaar opvolgen: 

- Bij na-denitrificatie (fig. 3A) komt het afvalwater in een beluchte tank in contact met 

actief-slib waarin zowel nitrificerende als zuurstofverbruikende, heterotrofe micro-orga­

nismen functioneren. Vervolgens stroomt het slibwatermengsel naar een niet-beluchte tank 

waarin denitrificerende micro-organismen functioneren. Dit processchema is voorgesteld 

door Wuhrmann (1957). 

- Bij voor-denitrificatie (fig. 3B) wordt het afvalwater eerst in een niet-beluchte tank 

gevoerd. Vervolgens stroomt het slibwatermengsel naar een beluchte tank. Het nitraat dat 

in de niet-beluchte tank moet worden gedenitrificeerd, wordt aangevoerd met het retourslib, 

eventueel via directe recirculatie van slibwatermengsel van de beluchte naar de niet-

beluchte tank. Dit processchema is voorgesteld door Ludzack & Ettinger (1962). 

- In het één-slibsoortensysteem met alternerend denitrificatie/nitrificatie (fig. 3C) 

wordt het afvalwater aangevoerd in een actief-slibtank die alternerend belucht en niet 

belucht wordt. Dit processchema is voorgesteld door Christensen (1974) en Klapwijk (1974). 

Bij een nadere bestudering van alle processchema's uit de literatuur (Christensen & 

Harremoes 1975) zal blijken dat-niet alle voorstellen in bovenstaande indeling passen; 

deze kunnen evenwel als varianten op bovenstaande indeling beschouwd worden. 

In deze studie wordt beoogd inzicht te krijgen in de vraag, aan welk processchema 

voor de eliminatie van organische stoffen en van organisch, gebonden stikstof en ammonium-

stikstof de voorkeur gegeven moet worden. Het is duidelijk dat een werkwijze waarbij or­

ganische stoffen uit afvalwater als koolstofbron voor de denitrificatie gebruikt kan wor­

den, voordeliger is dan processchema's waarbij een extra koolstofbron toegevoegd moet 

worden. In het vervolg laten wij derhalve het drie-slibsoortensysteem en het twee-slib-

soortensysteem met na-denitrificatie buiten beschouwing. 



Fig. 3. Een-slibsoortensysteem. 
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3 De kinetiek van denitrificerend actief-slib 

3.1 INLEIDING 

Voor de dimensionering van de denitrificatiestap in een zuiveringsinrichting is in­

zicht in de kinetiek van denitrificerend actief-slib van essentieel belang. Er zijn een 

aantal redenen om in een studie over de kinetiek van het denitrificatieproces ook aandacht 

te besteden aan de kinetiek van het aërobe actief-slibproces: 

- Men dient te bedenken dat er over de kinetiek van het aërobe actief-slibproces meer ge­

publiceerd is dan over de kinetiek van het denitrificatieproces. Vanwege de overeenkomst 

tussen nitraat en zuurstof als elektronenacceptor is het te verwachten dat in principe 

hetzelfde kinetisch model van toepassing is voor beide processen. Een oriënterende lite­

ratuurstudie over de kinetiek van het aërobe actief-slibproces (zie par. 3.2) kan dan 

inzicht verschaffen in de vraag welk kinetisch model een goede beschrijving geeft van het 

denitrificatieproces in actief-slib. 

- Voorts komt toepassing van het denitrificatieproces neer op vervanging van zuurstof 

door nitraat. Over de dimensioneringsgrondslagen van het aërobe actief-slibproces is reeds 

veel bekend. Vergelijking tussen nitraat en zuurstof maakt het mogelijk om uitgaande van 

de dimensioneringsgrondslagen van het aërobe proces een algemene conclusie te trekken 

over de dimensionering van de denitrificatiestap. 

Er is daarom een beknopt literatuuroverzicht geschreven over de kinetiek van denitri­

ficerend actief-slib, toegespitst op vergelijkend onderzoek naar nitraat en zuurstof als 

elektronenacceptor (zie par. 3.3). Hiernaast zijn experimenten uitgevoerd waarbij synthe­

tisch afvalwater gezuiverd werd in een geautomatiseerde opstelling voor ladingsgewijze 

belasting met afvalwater met aëroob actief-slib en met denitrificerend actief-slib (zie 

par. 3.4). Voorts werd in experimenten met éénmalige ladingsgewijze belasting de elimina­

tie van de afzonderlijke organische stoffen uit het afvalwater met het daarmee gepaard 

gaande zuurstof- of NZE-verbruik bestudeerd (zie par. 3.5). 

Doel van deze experimenten is het verkrijgen van inzicht in de dimensioneringsgrond­

slagen bij toepassing van denitrificatie in het actief-slibproces. 

3.2 DE KINETIEK VAN HET AËROBE ACTIEF-SLIBPROCES 

Onder het kinetische model voor het actief-slibproces wordt verstaan een wiskundige 

beschrijving van de groei van het actief-slib, de substraatopname en het daarmee gepaard 

gaande zuurstofverbruik. Bij beschouwing van de processen die optreden, wanneer organisch 

substraat en bacteriën met elkaar in contact zijn, kan men of de meeste nadruk leggen op 

de groei van de bacteriecultuur of op substraateliminatie. Beide processen zijn echter 

onlosmakelijk aan elkaar verbonden. In de meer fundamentele microbiologische studies 



Staat vooral de groei van de bacteriecultuur voorop, terwijl bij de afvalwaterzuivering 

men het meest geïnteresseerd is in de eliminatie van het organisch substraat. De bruik­

baarheid van de kinetische modellen voor het actief-slibproces zal ik in deze studie 

vooral beoordelen op grond van de betrekkingen die gelden voor de substraatopname. 

De kinetische modellen voor het actief-slibproces zijn of ontwikkeld uit het model 

voor de groei van een reincultuur gevoed met een enkelvoudig substraat of empirisch af­

geleid uit experimenten met actief-slib. In paragraaf 3.2.1 wordt een overzicht gegeven 

van de betrekkingen waarmee de groei van een reincultuur beschreven wordt. Uit deze be­

trekkingen worden een aantal formules afgeleid met betrekking tot slibproduktie, zuurstof­

verbruik en substraateliminatie. Vervolgens wordt in paragraaf 3.2.2 een overzicht gegeven 

van de relaties die in de literatuur gepresenteerd worden ter beschrijving van de substraat­

eliminatie door actief-slib. 

In de daarop volgende discussie (3.2.3) wordt ingegaan op de vraag welke betekenis de 

aanwezigheid van meerdere componenten in het afvalwater en van verschillende bacterie-

soorten heeft op de kinetiek van het actief-slibproces en op de vraag welk model voor het 

actief-slibproces gehanteerd kan worden. 

3.2.1 Het kinetisch model voor een reincultuur gevoed met een enkelvoudig substraat 

Er is in de laatste jaren een duidelijke tendens het kinetische model ter beschrij­
ving van het actief-slibproces te ontlenen aan betrekkingen die zijn voortgekomen uit 
studies met reinculturen en enkelvoudige substraten. De betrekkingen waarmee de groei 
van een bacteriecultuur beschreven wordt, zijn als volgt samen te vatten. 

1. De brutogroeisnelheid van de biomassa is rechtevenredig met de biomassa 
(dmg/d£ = v m ß ) . Er geldt voor X = mJV: 

§ - " * O) 
2. De relatieve brutogroeisnelheid is een functie van de concentratie van het groeibeper-
kend substraat (de Monod-betrekking): 

v = W K^S . (2) 

3. Er bestaat voor elke combinatie van substraat en bacteriën een vaste verhouding tussen 
de brutotoename van de biomassa en de massa opgenomen substraat (Y = -dm /dm ) . Er geldt 
voor X = m^/V en S = mJV: 

dX _ vdS 

ïïfc - " % (3) 

4. De afname van massaconcentratie van de biomassa, onder meer door endogene vertering, 

is recht evenredig met de biomassa (d^/d* - ^ m ) . Er geldt voor X = mJvi 
B 

dX _ , v 

dt " "fed x (4j 
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5. Er bestaat voor elke combinatie van substraat en bacteriën een vaste verhouding tussen 

het brutozuurstofverbruik en de massa opgenomen substraat ((1-Y) = -dmQ/dm-). Van het sub­

straat wordt een fractie Y omgezet in celmateriaal (inclusief reservemateriaal) en een 

fractie (1-T) wordt geoxydeerd. Voor het verband tussen zuurstofverbruik per volume en 

substraatopname per volume (C = rnJV en S = m„/7) geldt, wanneer het substraat en het cel­

materiaal beide in zuurstofequivalenten wordt uitgedrukt: 

%--™% CS) 

6. Het endogene zuurstofverbruik is recht evenredig met de biomassa {âmJàt = q„ m ) . 

Er geldt voor C = mJV en X - mJV: 

HF - «En X & 

Verschillende auteurs, zoals Westberg (1967), Lawrence & McCarthy (1970) en Moser 

(1974), geven een verdere uitwerking van bovenstaande betrekkingen voor actief-slibsyste-

men, zowel voor volledig gemengde reactoren als voor reactoren met propstroming. 

Uitgaande van de betrekkingen 1 t/m 6 kunnen we formules afleiden voor de nettoslib-

produktie, het totale zuurstofverbruik en de nettosubstraateliminatie. 

De nettoslibproduktie is de resultante van de slibproduktie uit substraat en de af­

name van de biomassa. Combinatie van (3) en (4) geeft voor de nettoslibproduktie de vol­

gende betrekking: 

a f - - * a f - * d * C7) 

Het nettozuurstofverbruik is de resultante van het zuurstofverbruik voor de oxydatie 
van het substraat en het endogene zuurstofverbruik. Combinatie van (5) en (6) geeft voor 
het nettozuurstofverbruik de volgende betrekking: 

Een betrekking voor substraateliminatie (de afgeleide-Monod-betrekking) volgt uit de 

combinatie (1), (2) en (3): 

dS _' max S „ rcn 

u 
Voor — kunnen we ook schrijven k , zodat (9) overgaat in 

§=-k^K^SX (10) 
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Voor de substraatconcent^tie S als functie van de tijd voor een ladingsgewijs gevoede 

bacteriecultuur (met constante X) volgt uit integratie van (10): 

S-S+K„ln-£=k X t (11) 

0 t S St max 

Er zijn twee situaties denkbaar die tot vereenvoudiging van (10) leiden. In het eerste 

geval (X « S) volgt uit (10) 

£ = -k X <12> 
at max 

Integratie van (12) geeft dan het volgende verband tussen substraatconcentratie en de 

tijd: 

S = S n - Ze X t ^ 3 ) 
t 0 max 

Er is een lineaire afname van de substraatconcentratie als functie van de tijd. 

In het tweede geval (K » S) volgt uit (10) 

f=-k f X 04) 
dt max K 

Het verband tussen S, en de tijd volgt uit integratie van (14) 

k 

St - S0.e
 KS (15) 

Het verloop van de substraatconcentratie wordt in een situatie met K » S beschreven 

met een betrekking van de eerste orde. . 

3.2.2 Modellen voor de substraateliminatie door aatiefslib 

In de voorgaande paragraaf hebben we ons beperkt tot een reincultuur gevoed met een 

enkelvoudig substraat. Het actief-slibsysteem daarentegen is op te vatten als een meng-

cultuur gevoed met een mengsel van organische stoffen. 

In de literatuur worden, al of niet gebaseerd op het model ter beschrijving van de 

groei van een reincultuur, de volgende betrekkingen gepresenteerd ter beschrijving van 

de substraateliminatie door actief-slib: 

1. een nulde-orde; 

2. een eerste-orde; 

3. een tweede-orde; 

4. een afgeleide-Monod-betrekking. 

Ad 1. Substraateliminatie beschreven met een nulde-orde-betrekking. Uit ladingsgewij ze 

experimenten met enkelvoudige substraten zoals glucose, saccharose, butyraat , tryptofaan 

12 



en asparginezuur concludeerde Wuhrmann (1958), dat de eliminatie van eenvoudige organische 

substraten tot lage substraatconcentraties met een nulde-orde-betrekking beschreven 

kunnen worden. Deze waarnemingen zijn onder, andere bevestigd door Burkhead & McKinney 

(1968) en met glucose, phenylamine en azijnzuur door Tischler & Eckenfelder (1969). 

Ad 2. Substraateliminatie beschreven met een eerste-orde-betrekking. Volgens Eckenfelder 

(1959, 1961) spelen bij de BZVr-eliminatie van gecompliceerde substraten, zoals huis­

houdelijk en industrieel afvalwater, door actief-slib naast de bio-oxydatie ook adsorptie 

en coagulatie een rol. Hij onderscheidt drie fasen in de BZV,.-verwijdering tijdens het 

bio-oxydatieproces: 

- een aanvankelijke eliminatie door adsorptie in 1-15 min; 

- een eliminatie door opname in de cel; 

- oxydatie van celmateriaal door endogene vertering. 

Bij de BZVr-eliminatie in de tweede fase maakt hij onderscheid tussen hoge en lage 

substraatconcentraties. In het eerste geval is in een systeem met relatief geringe toe­

name van de actief-slibconcentratie de BZV.-eliminatie evenredig met het actief-slib-

gehalte, terwijl volgens hem bij lage BZV,--concentraties de substraateliminatie met een 

betrekking van de eerste orde beschreven kan worden. McKinney (1962) gaat voor de elimi­

natie van organische stoffen in zijn beschouwingen over de volledig gemengde actief-slib-

installatie eveneens uit van een betrekking van de eerste orde. 

Aanvankelijk neemt Eckenfelder (1959) aan dat bij lage substraatconcentraties 

(BZVr < 160 mg/l) de groeisnelheid en dientengevolge het tempo van BZV (--verwijdering 

beperkt wordt door het tempo van massa-overdracht uit de oplossing naar de bacteriecel. 

Later (Eckenfelder, 1967) stelt hij dat van een afvalwater de afzonderlijke componenten 

elk volgens een nulde-orde-reactie geëlimineerd worden. De 'overal' eliminatie zal afhan­

kelijk zijn van de eliminatietempo's en de concentraties van de afzonderlijke componenten. 

Afhankelijk van de samenstelling van het afvalwater kan men dan voor de totale eliminatie 

een eerste- of tweede-orde-betrekking verwachten. 

Eckenfelder (1959) steunt voor zijn kinetische model onder andere op resultaten van 

ladingsgewijze experimenten met industriële afvalwaters. Voorts (Eckenfelder, 1967) wijst 

hij op een aantal resultaten met huishoudelijk afvalwater in installaties met volledig ge­

mengde aëratietanks. Deze resultaten zijn echter beperkt tot gevallen waarbij de BZV,-

van het effluent 80 mg/l of lager was. Goodman & Englander (1974) geven een overzicht 

van de wiskundige modellen voor substraatverwijdering beschreven met een eerste-orde-be­

trekking . 

Ad 3. Substraateliminatie beschreven met een tweede-orde-betrekking. Tucek & Chudoba 

(1969) komen voor huishoudelijk afvalwater op grond van resultaten van ladingsgewijze 

experimenten, van experimenten met praktijkinstallaties met propstroming en met een 

laboratoriumopstelling met een volledig gemengde reactor tot de conclusie dat de elimi­

natie van organische stoffen uit dit afvalwater volgens een tweede-orde-reactie verloopt. 

In een ladingsgewijs experiment wordt de substraateliminatie beschreven met de formule: 

S _ S S Kn t , _ 

0 t _ 0 2 (16) 

~^o~ " l t S o V 
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Een nadere uitwerking voor verschillende reactortypes is te vinden bij Tucek et al. (1971). 

Ad 4. Substraateliminatie beschreven met een afgeleide-Monod-betrekking. Verschillende 

auteurs gaan voor de beschrijving van de substraateliminatie uit van de afgeleide-Monod-

betrekking. Een overzicht van een aantal relevante experimenten op dit gebied zullen 

hier gepresenteerd worden, gerangschikt naar de condities waaronder deze experimenten 

uitgevoerd zijn. Painter et al. (1968), Sato & Akiyama (1972) en Novak & Kraus (1973) 

hebben ladingsgewijze experimenten uitgevoerd met actief-slib waaraan als substraat 

enkelvoudige organische stoffen toegevoegd werden. De substraatconcentratie was zodanig, 

dat de toename van de biomassa verwaarloosd kon worden ten opzichte van de concentratie 

van de biomassa. Het zuurstofverbruik bij verschillende substraatconcentraties werd be­

paald en hiervan uitgaande werd y en K berekend. Painter et al. (1968) namen als sub­

straat verschillende suikers, zoals glucose, fructose, lactose, ribose en voorts acetaat 

en oplosbaar zetmeel. De door hem berekende K -waarden (m /v) liggen allemaal beneden 

20 mg/1 en het tempo van substraateliminatie (dm /dé m ) voor glucose in actief-slib 

bedroeg 62-156 mg/g h. Sato & Akiyama (1972) gebruikten als substraat vetzuren zoals 

mierezuur, azijnzuur, propionzuur. De K -waarden (m /v) lopen uiteen van 15-85 mg/1. 

Voor de substraateliminatie-snelheid (dm /dt m ) werd gevonden 26,6-88,4 mg/g h. 

Novak & Kraus (1973) tenslotte experimenteerden met vetzuren met lange ketens, zoals 

palmitinezuur, oleïnezuur en linolzuur. De gevormde K -waarden (m /V) lopen uiteen van 

20-240 mg/l en het tempo van zuurstofverbruik {dm„ /At m ) van 2,7 tot 54,6 mg/g h. 

Onderzoek met reactoren zonder bacterie-slibterugvoer (doorstroomreactoren) is 

onder andere uitgevoerd door Hettling et al. (1966), Radhakrishnan & Ray (1974), 

George & Gaudy (1973), Stensel & Shell (1974) en Ghosh & Pohland (1972). 

Hettling & Washington (1966) gingen uit van reincultures (Pseudomonas fluorescens, 

Escherichia ooli~) in een doorstroomreactor met als substraat enkelvoudige organische 

stoffen zoals glucose, acetaat, succinaat. Tevens werden een paar experimenten uitge­

voerd met industrieel afvalwater en een synthetisch afvalwater. De biomassa en de sub­

straatconcentratie bij verschillende doorstroomsnelheden werden bepaald. Zij berekenden 

hieruit voor Kg (mczy/V waarbij mQZW de elimineerbare CZV is) 61-89 mg/l (de concentra­

tie niet-elimineerbare CZV bedroeg 33-85 mg/l), de relatieve maximum groeisnelheid 

(dmDr/dt mD r) 0,7-1,2 g/g h en het tempo van endogene afbraak (dm /dt m ) 0,01-0,067 

g/g h. Ook Radhakrishnan & Ray (1974) gingen uit van een reincultuur {Bacillus cereus) 

met als substraat fenol. Er werd gevonden dat 821 van het fenol in bacteriemateriaal 

omgezet werd. De maximum groeisnelheid (dm /dt m ) is bij 40 °C 0,628 g/g h en het 

tempo van endogene afbraak (àn^/àt m D r ) 2,2 mg/g h. 

George & Gaudy (1973) gingen in hun onderzoek uit van een ongedefinieerde mengcul-

tuur en glucose als substraat. Uit hun metingen werd bijvoorbeeld voor K„ (m /V) en 
y m a x ^ D r / d t %r> brekend: Xg= 106 mg/1 ;u m a x = 0,53 g/g h. 

Stensel & Shell (1974) bepaalden Y en k& voor afvalwater van een olieraffinaderij in 
een chemostaat met een mengcultuur. Zij vonden X = 0,31 mg/mg (âm /àm ) en k = 0,02 
g/gd (àm^/dtm^. D r CZV d 

Ghosh et al. (1972) breidden het onderzoek uit door in de experimenten een meng-

substraat in de doorstroomreactor te leiden bestaande uit glucose en galactose, naast 
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experimenten met deze substraten afzonderlijk. Zij berekenden de kinetische constanten: 
ymax = O'68"1.64 mg/mg h 0 D r / d i m Q r ) , Xg = 0,84-82,9 mg/1 0 Q r / 7 ) , J = 0,9 mg/mg 

(dmDr/cfe0r ) , kd = 0,12 mg/mg h (âm^/dt m \ . De som van de substraten gedraagt zich 

niet als één substraat. 

Grady & Williams (1975) onderzochten het effect van de substraatconcentratie (meng­

sel van glucose, galactose, fructose, sorbitol en lysine) in een doorstroomreactor waarin 

zich een ongedefinieerde mengcultuur bevond. Zij concludeerden dat de substraateliminatie 

met het Monod-model beschreven kan worden, waarin K een functie is van de influentconcen­

tra tie. 

Eckhoff & Jenkins (1966) maakten in hun onderzoek gebruik van een reactor met terug­

voer van actief-slib. Als substraat werd onder meer vleesextract gebruikt. Zij gingen 

uit van de Monod-vergelijking, maar stelden dat K » S. Dit houdt in dat de substraat­

eliminatie met een eerste-orde-vergelijking beschreven wordt. Humenick & Ball (1974) 

gebruikten glucose-gistextract als substraat voor een actief-slibinrichting met terug­

voer van bacteriemateriaal. Zij vinden Y = 0,44 g/g (dm /dm ), K = 312 mg/1 (m /V), 

de maximale groeisnelheid (dm /dt m ) is 2 g/g d en het tempo van slibafbraak 

(cte^/dim^. ) is 0,12 g/g d. 

Jennett & Patterson (1971) hebben een onderzoek uitgevoerd naar de behandeling 

van afvalwater van een raffinaderij door actief-slib. Ook zij nemen aan dat K » S 

geldt. In batch experimenten volgen zij de opgeloste CZV als functie van de tijd. Uit 

deze gegevens berekenen zij u /K Y, Y enk,. Zij constateerden een aanzienlijke 

spreiding in waarnemingsresultaten. De meest extreme waarden werden verwaarloosd en 

door de overigen wordt een best mogelijke lijn getrokken! 

Middlebrooks & Garland (1968) voerden hun experimenten uit met een actief-slibin­

stallatie op laboratoriumschaal met als voeding huishoudelijk afvalwater. De slibbelas-

ting (m /m t) varieerde in hun experimenten van 0,06-0,18 g/g d. Bij de verwerking 

van de resultaten werden tevens resultaten van praktijkinstallaties betrokken. Zij gin­

gen uit van de oorspronkelijke Monod-vergelijking. De verschillende proefseries resul­

teerden in sterk uiteenlopende waarden voor de proces-constanten, K (m /V): 12-173 

mg/l; Y (m D r /^ c z v ): 0,77- > 1,00; kd (äm^/dt m^) : 0,0006-0,004 g/g h; u m a x (dmDr/dt mD r) : 

0,0016-0,0147 g/g h. Wanneer men echter de resultaten van alle proefseries beschouwt en 

bijvoorbeeld de opbrengstcoëfficiënt Y berekent, dan wordt hiervoor een negatieve 

waarde gevonden! 

Wuhrmann (1966) verwerkt zijn resultaten met installaties op semi-technische 

schaal, eveneens op basis van de Monod-betrekking. De slibbelasting (AmBZV/mDr At) ligt 

bij zijn onderzoek in het traject 0,15-10 g/g d en hij vond daarbij een BZVg-rendement 

van 50-901. Volgens Wuhrmann (1966) is het zuiveringsrendement omgekeerd evenredig met de 

slibbelasting. Hij ziet over het hoofd dat dit alleen het geval is wanneer geldt S >>X_. 

Hoewel hij zelf tot de conclusie komt dat n inderdaad omgekeerd evenredig is met de slib­

belasting, wijzen zijn resultaten hier in geen enkel opzicht op! 
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3.2.3 Discussie en conclusie 

De resultaten met afvalwater geven bepaald geen eenduidig beeld met betrekking tot 

de vraag of de afgeleide Monod-betrekking een betrouwbare weergave geeft van de substraat-

eliminatie in een actief-slibinrichting. In verschillende gevallen worden de waarnemingen 

met enige moeite ingepast in het model (Jennett & Patterson, 1971). In andere onderzoe­

kingen worden er ten onrechte vooraf bepaalde aannamen gedaan (Wuhrmann, 1968). Ook komt 

het voor dat op basis van experimenten met weinig uiteenlopende slibbelastingen de be­

trouwbaarheid van het Monod-model aangetoond wordt (Middlebrooks & Garland, 1968). 

Wuhrmann (1968) stelt terecht dat toepassing van de afgeleide Monod-betrekking alleen 

geoorloofd is, wanneer aan de volgende voorwaarden voldaan wordt. In de eerste plaats moet 

het actief-slib (de mengcultuur) zich gedragen alsof het een reincultuur is. En in de 

tweede plaats moet het mengsel van stoffen zich gedragen alsof het een enkelvoudige orga­

nische stof is. We zullen bezien of aan deze voorwaarden voldaan wordt. 

Bacteriegroei kan zich onder vele verschillende situaties voordoen. Deze verschillen 

hebben onder meer betrekking op: 

1 a. de aanwezigheid in de biomassa van één bacteriesoort ofwel 

b. van meerdere bacteriesoorten; 

2 a. de aanwezigheid in de voedingsoplossing van één organisch substraat ofwel 

b. van verschillende organische stoffen; 

3 a. continue voeding van de biomassa of 

b. discontinue voeding; 

4 a. toepassing van een volledig gemengde reactor of 

b. toepassing van een reactor met propstroming; 

5 a. afvoer van het gevormde bacteriemateriaal met effluent of 

b. terugvoer dan wel vasthouden van gevormd bacteriemateriaal; 

6 a. een reactor waarin de concentratie van de biomassa toeneemt, of 

b. een reactor met een vrijwel constante concentratie van de biomassa. 

Uitgaande van deze verschillen zijn er tenminste |24 verschillende situaties voor 

bacteriegroei te onderscheiden. Het oorspronkelijke onderzoek van Monod (1942) heeft be­

trekking op een reincultuur die ladingsgewijs gevoed ijordt met een enkelvoudig substraat 

(situatie 1a, 2a, 3b, 6b). Vervolgens is door Monod CJ950) en Herbert et al. (1956) de 

betrekking voor de groei van een bacteriecultuur herleid voor een reincultuur die con­

tinu gevoed wordt met substraat en waarbij! bacteriemateriaal continu via het effluent 

afgevoerd wordt (situatie 1a, 2a, 3a, 4a, Sa, 6b). 

In de afvalwaterzuivering komen we een aantal situaties met groei van biomassa 

tegen. Hiervan is de BZV-bepaling te karakteriseren als situatie 1b, 2b, 3b, 6a; een 

zuiveringsvijver als situatie 1b, 2b, 3a, 4a, 5a, 6b; een verontreinigde rivier als 

situatie 1b, 2b, 3a, 4b, 5a, 6a en tenslotte een actief-slibinrichting als situatie 

1b, 2b, 3a, 4a of 4b, 5b, 6b. 

Het actief-slibsysteem verschilt van de situaties waarvoor de Monod-betrekking in 

eerste instantie gevonden is, vooral wat betreft de aanwezigheid van verschillende bacterie­

soorten in de biomassa en de aamvezigheid van verschillende organische stoffen in het sub­

straat. De vraag welke consequenties deze verschillen hebben op de toepassing van de Monod-
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betrekking voor het actief-slibsysteem komt in de literatuur nauwelijks aan de orde, 

Eerst wordt bezien welke consequenties de aanwezigheid van een mengcultuur heeft 

op de toepassing van de Monod-betrekking. Onderscheid wordt dan gemaakt tussen een meng­

cultuur met een constante samenstelling en een mengcultuur die afhankelijk van de fase 

van het experiment een andere samenstelling heeft. Een mengcultuur met een constante 

samenstelling zal zich naar aangenomen mag worden op dezelfde manier gedragen als een-

reincultuur. In een reincultuur bevinden zich bacteriën in verschillende stadia van ont­

wikkeling en dus met verschillende capaciteiten. In een mengcultuur worden de verschillen 

in capaciteiten van iedere bacterie afzonderlijk niet alleen veroorzaakt door verschil­

lende stadia van ontwikkeling, maar ook door verschillen in soorten. Bij een constante 

samenstelling zal de som van capaciteiten niet variëren. Ik concludeer dat een Monod-

betrekking evengoed voor een mengcultuur met constante samenstelling geldt als voor een 

reincultuur. 

In de praktijk hebben we echter meer te maken met mengcultures die, afhankelijk van 

de condities, een variërende samenstelling hebben. Actief-slibinrichtingen die hetzelfde 

afvalwater bij bijvoorbeeld verschillende slibbelastingen verwerken, zullen naar aange­

nomen mag worden verschillend actief-slib krijgen. Er is dan bepaald geen zekerheid dat 

de kinetische constanten bepaald bij een bepaalde samenstelling van het actief-slib 

ook voor actief-slib met een andere samenstelling gelden. De conclusie is dan dat het 

actief-slib zich niet zonder meer gedraagt alsof het een reincultuur is. Dit betekent 

dat aan procesconstanten die met een bepaald actief-slib vastgesteld zijn, slechts een 

beperkte betekenis gehecht kan worden. 

In de tweede plaats valt te overwegen welke betekenis de aanwezigheid van verschil­

lende organische stoffen heeft op de toepassing van de Monod-betrekking voor het actief-

slibsysteem. 

Verschillende onderzoekers hebben gevonden dat de eliminatie van eenzijdig samenge­

stelde substraten met een nulde-orde-vergelijking beschreven kan worden of met een afge-

leide-Monod-betrekking. In het laatste geval blijkt dat de X_-waarden veelal laag zijn 

(onder andere Painter et al., 1968; Sato & Akiyama, 1972). Voorts is uit onderzoek van 

Tischler & Eckenfelder (1969) gebleken dat de eliminatie van verschillende stoffen onaf­

hankelijk van elkaar plaatsvindt, waarbij de eliminatie van iedere stof met een nulde-

orde-vergelijking te beschrijven is. Hieruit leid ik af dat in principe de eliminatie van 

de afzonderlijke stoffen ook met de afgeleide-Monod-betrekking beschreven kan worden. Het 

verloop van de eliminatie van alle stoffen samen is de resultante van de eliminatie van 

de afzonderlijke stoffen. Het hangt van de concentraties en van de eliminatiesnelheden 

van de afzonderlijke stoffen af hoe het verloop zal zijn van de totale organische stof-

concentratie of van de CZV-concentratie. 

Door verschillen in concentraties en eliminatiesnelheid kunnen er grote verschillen 

in het verloop van de 'overall' substraatconcentratie optreden. Er zijn dan geen argu­

menten aan te voeren die pleiten voor toepassing van de Monod-betrekking onder alle om­

standigheden. 

Men kan zich echter voorstellen dat de eliminatie van de CZV van afvalwateren met 

een bepaalde samenstelling wel met een afgeleide-Monod-betrekking beschreven zou kunnen 

worden (Jones, 1973). In het vervolg wordt nagegaan hoe deze empirische betrekking dan 
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bezien dient te worden. 

In ladingsgewijs gevoed actief-slib met een relatief geringe slibtoename tijdens 

het experiment geldt (11): 

Beschouwd wordt een substraatmengsel I met n organische stoffen. Aangenomen wordt 

dat de X„-waarde voor deze stoffen Verwaarloosbaar klein is, zodat de eliminatie van elk 

der componenten met een nulde-orde-betrekking beschreven kan worden. De specifieke sub-

straat-eliminatiesnelheden van deze stoffen, gerangschikt naar volgorde waarin zij vol­

ledig uit de oplossing verdwenen zijn, bedragen respectievelijk k., k....k . 
De massaconcentratie van het substraat direct na toevoegen van mengsel I aan actief-

slib [met massaconcentratie van droge stof X) bedraagt voor iedere component respectieve­

lijk s 0 > ] > s 0 ) 2 , ... s 0 > n . 

De totale massaconcentratie van het substraat {S ) in de reactor bedraagt dan 

5 O , l " S 0 , l + S 0 , 2 + - 5 0 . » 07) 

Voor de totale massaconcentratie van het substraat S geldt: 

t ,x 

St,l = <50,1 - *1 X t ï + (S0,2 - *2 * * ) • " * CS0,n - kn X * ™ 

Hierbij geldt (SQ > n - kn X f)> 0 

Ks is numeriek gelijk aan de massaconcentratie van het substraat waarbij de substraat­

eliminatie-snelheid de helft van de maximale is. De maximale substraat-eliminatiesnelheid 

voor dit mengsel is k = k + k + .. + k . ]'!e stellen dat de 'overall' substraatelimi-
Tuax 1 Z. Yl natiesnelheid tot de helft gereduceerd is, wanneer er p stoffen (p < n) uit het mengsel 

geëlimineerd zijn. De massaconcentratie van het substraat op dat moment is gelijk aan 
K T en er geldt dan: 

*S,I - CS0.n-p - V p X *3 + CS0fM_pt2 - kn_v+xX * ) + . . • (S 0 > n - kn X t) (19) 

Het tempo van substraateliminatie is tot de helft gereduceerd wanneer stof p juist 
is geëlimineerd, met andere woorden wanneer reldt 

S - k X t = 0. 
0,p p 

Voor het tijdstip waarop dit het geval is geldt: 



* - T~H (20) 
p 

Vervolgens beschouwen we een mengsel II met dezelfde relatieve samenstelling doch 
een andere absolute massaconcentratie. Het verband tussen de massaconcentratie wordt 
gegeven uit S Q > I = a S ^ . 

Voor dit mengsel II geldt voor de massaconcentratie van het substraat S. : 

Si,Il = (a S 0 , l - *1 X V + (" S 0 ( 2 - k2 *V + " + te S0,n - k n X i l &» 

Ook hier geldt (a Sn - k X i) > 0 
° 0,w n 

Evenals in het eerste mengsel zal het tempo van substraateliminatie tot de helft 
gereduceerd zijn, zodra stof' p uit de oplossing verdwenen is (a S - k X i = 0 ) . Er 
geldt dan: 

Kc T T = (a'S. - k „ X i) + (a Sn - k _ , X i) + .. + (a 5. - k X i) 

S,II v 0,n-p ra-p 0,n-p+l n-p-KZ *• 0,n n '.--. 

Deze waarde wordt voor dit mengsel bereikt op tijdstip 

a Sn 

i = rp. (23) 
P 

Uit (20) en (23) volgt het volgende-verband tussen de tijdstippen waarop de. substraat-

eliminatiesnelheid de helft van de maximale is 

i= a t (24) 

Invoeren van (24) in (22) en combineren met (19) levert: 

V = a Vi C25) 

Vo or a geldt a =SQ J/SQ lV zodat uit (25) volgt: 

S0,I = S 0 . " (26) 
XS,I XS,II 

K is voor een mengsel organische substraten dus niet constant maar recht evenredig 

met de aanvangssubstraatmassaconcentratie. Grady & Williams (1975) komen op grond van resul­

taten van experimenten tot dezelfde conclusie. 

Op grond van het bovenstaande concludeer ik dat voor situaties waarbij de 'overall' 

eliminatie van een samengesteld afvalwater met een afgeleide-Monod-betrekking beschreven 

kan worden, de constante K een totaal andere betekenis heeft dan bij de groei van een 

reincultuur met een enkelvoudig substraat. In het laatste geval geeft X de massaconcen-
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tratie aan waarbij de groeisnelheid van de bacterie de helft van de maximale groeisnelheid 

is als gevolg van het feit dat de opnamesnelheid van het enkelvoudig substraat de helft 

van de maximale opnamesnelheid is. Bij een samengesteld substraat daarentegen geeft Xg de 

massaconcentratie waarbij zóveel van de organische stoffen uit het mengsel geëlimineerd 

zijn, dat de 'overall' eliminatiesnelheid van de resterende organische stoffen de helft 

van de maximale 'overall' eliminatiesnelheid is. Voor samengestelde afvalwateren met ver­

schillende beginconcentratie en gelijke relatieve samenstelling is de Xg-waarde niet 

"constant", maar evenredig met de beginconcentratie. 

Samenvattend kan geconcludeerd worden dat een mengcultuur gevoed met een samengesteld 

substraat zoveel verschilt van een reincultuur gevoed met een enkelvoudig substraat, dat 

het model waarmee de groei van een reincultuur beschreven kan worden, niet zonder meer 

geldt voor een mengcultuur. i 

De eliminatie van een mengsel organische substraten is te beschrijven als de som 

van de eliminatie van de afzonderlijke substraten. De eliminatie van de afzonderlijke 

componenten gaat veelal volgens een nulde-orde-reactie. Ook Grau et al. (1975) vatten de 

substraateliminatie op als de som van de nulde-orde-eliminatie van de samenstellende stof­

fen. Voor de 'overall' eliminatie wordt dan de volgende betrekking verkregen: 

S. = Sn , - k. X t + Sn . - fc, X t + .. + Sn - k X t (27) 

t 0,1 1 0,2 2 0,n n 

Deze betrekking heeft alleen betekenis, wanneer de concentratie van de afzonderlijke stof­

fen bepaald kan worden. In andere situaties zal voor de 'overall' eliminatie bezien moeten 

worden welke empirische vergelijking toegepast kan worden. Ingeval een afgeleide-Monod-

betrekking gebruikt wordt, moet er rekening mee gehouden worden dat K niet "constant" is, 

maar evenredig met de substraatconcentratie. 

Tenslotte dient bedacht te worden dat kinetische constanten bepaald met actief-slib 

van een bepaalde samenstelling niet zonder meer gelden voor situaties waarbij het actief-

slib een andere samenstelling heeft. 

3.3 EEN LITERATUUROVERZICHT OVER DE KINETIEK VAN DENITRIFICEREND ACTIEF-SLIB IN VERGE­

LIJKING TOT AËROOB ACTIEF-SLIB 

Het onderzoek over biologische N-eliminatie heeft onder meer informatie opgeleverd 

over waarden voor de kinetische constanten, zoals slibopbrengstcoëfficiënt van denitri-

ficerend actief-slib, tempo van NZE-verbruik bij aanwezigheid van substraat en het tempo 

van endogeen NZE-verbruik. Voor de slibopbrengstcoëfficiënt 0"Dr/m ) is gevonden 

0,26-0,62 g/g en voor het tempo van NZE-verbruik fa. = &n.„J&b mn ) met methanol als 
o Nit Ur 

substraat 3-70 mg/g h. Hierbij dient bedacht te worden dat het tempo van NZE-verbruik 
afhankelijk is van de belasting met de desbetreffende organische stoffen. Het tempo van 
endogeen NZE-verbruik ( ^ = d m ^ / d t mQr) is in het algemeen 1-6 mg/g h. Voor gedetail­
leerde informatie wordt venvezen naar Christensen & Harremoes (1975). 

Er zijn voorts een paar studies uitgevoerd waarbij zuurstof en nitraat naast elkaar 
als elektronenacceptor voor de verwerking van hetzelfde afvalwater toegepast zijn. 
McKinney & Conway (1957) concludeerden uit een onderzoek met aëroob actief-slib en deni-
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trificerend actief-slib voor de zuivering van een natriumacetaatoplossing en van een indus­

trieel afvalwater met vetzuren, alcoholen en aromaten, dat nitraat in plaats van zuurstof 

toegepast lean worden in het actief-slibproces. 

Een vergelijkend onderzoek naar de rol van zuurstof en nitraat in de bio-oxydatie 

is uitgevoerd door Schroeder & Busch (1968). Zij experimenteerden met bacteriemateriaal 

aangepast aan nitraat en met glucose als substraat. In hun experimenten werden drie con­

dities aangehouden, te weten, aëroob, anaëroob met nitraat en anaëroob zonder nitraat. 

Zij bestudeerden het verloop van de glucose-eliminatie aan de hand van het glucosegehalte 

en aan de hand van het organische-C-gehalte. Het bleek dat het glucosegehalte in een 

bacteriecultuur aangepast aan zuurstof zowel onder aërobe condities als onder anaërobe 

condities met en zonder nitraat vrijwel even snel daalde. De afname van het organische-

C-gehalte met deze bacteriecultuur verliep onder de drie verschillende condities niet 

even snel; met zuurstof daalde dit gehalte snel tot een laag niveau en met nitraat kwam 

na een snelle afname van het organische-C-gehalte een periode zonder afname, die gevolgd 

werd door een periode met een langzame afname. Ook onder anaërobe omstandigheden zonder 

nitraat werd een snelle afname gevolgd door een langzame daling van het organische-C-

gehalte. Het bacteriemateriaal, aangepast aan nitraat, gedroeg zich vrijwel op dezelfde 

manier. Alleen kwam de periode zonder afname van het organische-C-gehalte onder anaërobe 

omstandigheden met nitraat minder duidelijk tot uiting. Schroeder & Busch (1968) verkla­

ren het verschil in gedrag onder invloed van nitraat uit de omstandigheid dat met nitraat 

de oxydatie van de glycolyse-produkten langzamer verloopt dan de glycolyse zelf. Uit het 

onderzoek van Schroeder & Busch (1968) blijkt dat de opnamesnelheid van organische kool­

stof in een aëroob systeem groter is dan in een denitrificerend systeem. Voorts consta­

teren zij dat de opbrengstcoëfficiënt (dra
Dr/

dm
elucose_cJ

 v a n n e t anaërobe systeem met 

nitraat 0,932 g/g is en van het aërobe systeem 1,11 g/g. Opgemerkt moet worden, dat de 

massaconcentratie van de bacteriemassa tijdens hun experimenten toenam van circa 10 mg/l 

tot, afhankelijk van de hoeveelheid toegevoegde glucose, 30 tot 120 mg/l. 

Mudrack (1970) voerde een uitgebreid onderzoek uit naar de zuivering van industrieel 

afvalwater waarin onder andere cellulose, hemicellulose, weekmakers, oplosmiddelen en 

organische zuren aanwezig zijn, met het actief-slibproces onder aërobe en anaërobe con­

dities. Daar er nitraat in het afvalwater aanwezig is, zal de eliminatie onder anaërobe 

condities met denitrificerende bacteriën verlopen. Zowel op laboratorium-, als op semi­

technische en technische schaal slaagde Mudrack (1970) er in bevredigende zuiveringsre­

sultaten te krijgen met het denitrificerende actief-slib. De procentuele eliminatie in 

zuiveringsinrichtingen met vrijwel dezelfde slibbelastingen voor het denitrificerend 

als het aërobe actief-slib zijn gelijk. Bij het onderzoek op technische schaal was de 

slibproduktie (dm /an ) aëroob 0,44 kg/kg en voor het denitrificerende actief-slib 

0,34 kg/kg. Uit overige gegevens blijkt echter dat er niet gewerkt is bij dezelfde 

slibbelasting, zodat uit deze resultaten geen conclusies getrokken mogen worden over de 

slibproduktie met denitrificerend actief-slib in vergelijking met aëroob actief-slib 

Johnson (1972) stelt dat de Monod-vergelijking eveneens voor het denitrificerend 

actief-slib toegepast mag worden. Op basis van literatuurgegevens komt hij tot de volgende 

kinetische constanten: 
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1-7 k. v Kç Y 
d max S 

(m0/mBZM) (cteDr/dtmDrJ (àn^/dt V ) [m^/V) [m^/m^) 
aëroob ac t ie f -s l ib 0,4-0,6 0,1 4,5 150 0,4-0,7 
denitrificerend 

ac t ie f -s l ib 0,6-0,8 0,1 2,5 150 0,2-0,5 

3.4 DE BEHANDELING VAN SYNTHETISCH AFVALWATER MET NITRAAT EN MET ZUURSTOF IN EEN 

GEAUTOMATISEERDE OPSTELLING VOOR LADINGSGEWIJZE VOEDING 

In aanvulling op gegevens uit de literatuur over de kinetiek van denitrificerend 

actief-slib is een vergelijkend onderzoek ingesteld naar de behandeling van synthetisch 

afvalwater in een aërobe en in een denitrificerende actief-slibinrichting. Hoewel in het 

kader van dit onderzoek experimenten met huishoudelijk afvalwater meer voor de hand zou­

den liggen, is er om praktische redenen gekozen voor een samengesteld synthetisch afval­

water. Het onderzoek is uitgevoerd met een geautomatiseerde opstelling voor ladingsgewijze 

belasting met afvalwater. Door wijziging van het tijdsinterval tussen twee voedingen is 

het mogelijk met verschillende slibbelastingen te werken. Het doel van dit onderzoek 

is het verkrijgen van inzicht in de kinetiek van denitrificerend actief-slib in vergelij­

king met aëroob actief-slib. 

3.4.1 Materiaal en methode 

Er zijn twee experimenten uitgevoerd. In het eerste is gewerkt met synthetisch af­

valwater meteen CZV van circa 1150 mg/l en in het tweede met synthetisch afvalwater met 

een CZV van circa 575 mg/l. De samenstelling van het afvalwater is als volgt (massacon­

centraties) : 

Synthetisch afvalwater A Synthetisch afvalwater B 
(massaconcentratie (massaconcentratie 
CZV =1150 mg/1) CZV = 575 mg/l) 

ureum 90 mg/l 
gelatine 180 mg/l 
oplosbaar zetmeel 360 mg/l 
ondermelkpoeder 540 mg/l 
toiletpapier 8 mg/l 
KCl 8 mg/l 
FeCl3.6H20 8 mg/l 

MgS04.7H20 6 mg/l 

NaHC03 300 m g/l 

Na2HP04.2H20 3 mg/l 

45 
90 

180 
270 

4 
4 
4 

3 

150 

1. 

mg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/l 
mg/i 
mg/l 

mg/l 

mg/l 

5 mg/l 

Het ondermelkpoeder in dit afvalwater heeft de volgende samenstelling {m/m): 
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water 4 
vet 1 
caseïne 29 
serum-eiwitten 7 
as 7 
lactose 52 

In dit onderzoek is gebruik gemaakt van een geautomatiseerde opstelling voor ladings-

gewijze belasting met afvalwater. Bij een ladingsgewijze belasting met afvalwater zijn de 

volgende procesfasen te onderscheiden: 

- het toevoegen van afvalwater aan actief-siib (de influentfase); 

- het beluchten en/of mengen van het actief-slibwatermengsel (de mengfase); 

- het bezinken van het actief-slib (de bezinkfase]; 

- het onttrekken van het effluent (de effluentfase). 

In deze opstelling zorgt een programmaschakeling ervoor dat deze procesfasen elkaar opvol­

gen en dat er na het beëindigen van een cyclus weer een nieuwe cyclus begint. 

Het eerste experiment is uitgevoerd met de opstelling, zoals beschreven is door 

Klapwijk (1971), en het tweede experiment met een verbeterde versie daarvan (fig.4). De 

geautomatiseerde opstelling uit het tweede experiment functioneert als volgt. In een bak 

met gekoeld water (0-3 °C) bevindt zich een vat met geconcentreerd synthetisch afvalwater. 

Tijdens de bezinkfase van de cyclus wordt er in een mengvat 0,1 1 geconcentreerd synthe­

tisch afvalwater en 2,4 1 leidingwater gepompt. Vervolgens wordt tijdens de effluentfase 

door het openzetten van een elektrische afsluiter het influent verdeeld over twee vaatjes. 

Fig. 4. Een geautomatiseerde opstelling voor ladingsgewijze belasting. 

leidingwater 
tapwater __/p\_ 

tn 
-<?>-

koelbak met geconcentreerd 
synthetisch afvalwater 
cooler with concentrated 
synthetic sewage 

mengvat 
mixer 

nitraat oplossing 
nitrate solution 

koelbak met monsters roerder 
cooler with samples stirrer 

Fig. 4. An automatic batch feeder 

koelbak met monsters 
cooler with samples 
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In de influentfase stroomt het afvalwater in twee reactoren. Deze reactoren zijn cilinder­

glazen van 3 1 waarin zich, voordat er afvalwater toegevoegd wordt, 1,25 1 actief-slib 

bevindt. In één van de twee reactoren (de denitrificatiereactor) wordt een nitraatoplos­

sing gepompt. De nitraatconcentratie O N a N 0 /V) van deze oplossing bedraagt 180 mg/l en 

er wordt per cyclus circa 33 ml oplossing in de reactor gebracht. In de influentfase wordt 

bovendien een monster van het influent getrokken. Het monster wordt verpompt naar een 

vaatje dat in het gekoelde water staat. In de daaropvolgende mengfase draaien de magneet-

roerders en staat de elektrische afsluiter van de persluchtleiding open. Eén van de twee 

reactoren (de aërobe reactor) wordt belucht. In de mengfase is het slib in contact met 

het afvalwater en in deze periode (de contactperiode) worden de organische stoffen uit 

het afvalwater geëlimineerd. Met het uitschakelen van de roerders en het sluiten van de 

magneetklep in de persluchtleiding begint de bezinkfase. In deze fase wordt het actief-

slib en het water gescheiden. In de daaropvolgende effluentfase wordt 1,25 1 van de boven­

staande vloeistof in de reactor overgebracht naar een opvangvaatje. In het opvangvaatje 

wordt met behulp van een waterstraalluchtpomp een vacuüm gezogen en hierdoor wordt de 

vloeistof uit de reactor in het opvangvaatje getrokken. Uit de opvangvaatjes worden per 

vaatje twee monsters getrokken met een slangenpomp. De pompjes worden aangezet, nadat al 

het effluent overgebracht is naar de opvangvaatjes. Eén van de monsters wordt rechtstreeks 

in een' vaatje in de koelbak gepompt. Het andere monster wordt in een vouwfilter gebracht 

en het filtraat komt eveneens in een vaatje in de koelbak terecht. Tijdens de volgende 

influentfase worden de elektrische afsluiters onder de opvangvaatjes geopend en hierdoor 

stroomt het effluent in het verzamelvat. 

Hieronder volgen schematisch alle handelingen die in de geautomatiseerde opstelling 

voor ladingsgewijze belasting met afvalwater uitgevoerd worden. 

Fase Handelingen Duur fase 

(bezinkfase): 

(effluentfase); 

influentfase: 

mengfase: 

bezinkfase: 

effluentfase: 

(influentfase) : 

verdunnen afvalwater 

verdelen afvalwater over twee vaatjes 

+ bemonsteren influent 

toevoegen influent + nitraatoplossing 

aan reactor 

mengen en/of beluchten actief-slib 

bezinken actief-slib 

overbrengen effluent naar opvang­

vaatjes; na 4 min start bemonste­

ren effluent 

effluent overbrengen in verzamelvat 

(15 min) 

( 6 min) 

( 6 min) 

variabel 

15 min 

6 min 

(6 min) 

Het actief-slib in deze experimenten is oorspronkelijk afkomstig uit de actief-slib-

inrichting te Zeist (Sß (%zv/mDr At) = circa 0,5 kg/kg d) of uit die te Woudenberg 
(SB (AmBZV/mDr A t ) = circa °'1 k8/kg d ) - Voorafgaand aan het eigenlijke experiment is het 
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actief-slib aangepast aan synthetisch afvalwater onder aërobe en onder denitrificerende 

(anaëroob bij aanwezigheid van nitraat) condities. 

De analyses zijn uitgevoerd volgens NEN 3235, terwijl het zuurstofverbruik van het 

actief-slib is bepaald met de Sapromaat (liebmann & Offhaus, 1966). 

Er zijn twee experimenten uitgevoerd, één met afvalwater A met een CZV = 1150 mg/l en 

êén met afvalwater B met een CZV = 575 mg/l. 

In het eerste experiment (A) zijn de volgende contacttijden aangehouden: 1, 2, 4, 6 

en 12 h. Bij iedere contacttijd is gestart met nieuw actief-slib uit een praktijkinstal­

latie. In de eerste veertien dagen is het actief-slib aangepast aan het synthetisch afval­

water onder aërobe en onder anaërobe condities. In de derde week zijn de analyses uitge­

voerd. 

In het tweede experiment (B) zijn de volgende contacttijden aangehouden: \, 15, 30, 

45, 98 en 218 min. De proeven met de contacttijden van 45, 98 en 218 min zijn op dezelfde 

manier als in het experiment A uitgevoerd. Bij een tweede proef met een contacttijd van 

45 min en de proeven met kortere contacttijden is een andere werkwijze gevolgd. In de 

denitrificerende reactor kan het slib gaan opdrijven tijdens de bezinkfase. Bij korte 

contacttijden wordt er vaak effluent afgezogen. Het risico dat er veel slib verloren gaat, 

is dan groot. Op grond van deze overweging is gekozen voor een contacttijd van 3 h; alleen 

tijdens de werkdag werd de korte contacttijd ingeschakeld. In dit geval wordt het effluent 

van de eerste drie cycli buiten beschouwing gelaten. De experimenten met de korte contact­

tijden duren steeds één week. Na het beëindigen van een bepaalde contacttijd is in de daar­

opvolgende week met hetzelfde actief-slib de zuivering bij een nieuwe contacctijd uitgevoerd. 

In deze experimenten (A en B) is het actief-siibgehalte steeds bepaald en uitgedrukt 

in massa CZV per volume (m-z„/7). 

3.4.2 Resultaten 

In de twee experimenten (A en B) is synthetisch afvalwater bij verschillende slibbe-

lastingen behandeld met aangepast aëroob actief-slib en aangepast denitrificerend actief-

slib. In experiment A is gewerkt met synthetisch afvalwater met een CZV van 1150 mg/l 

en in experiment B met afvalwater met een CZV van 575 mg/l. 

Het CZV-rendement in experiment A als functie van de réciproque slibbelasting is in 

figuur 5 te zien. Het blijkt dat het verband tussen rendement en slibbelasting voor het 

aërobe en het denitrificerend actief-slib globaal hetzelfde beeld vertoont. In beide ge­

vallen neemt het rendement toe bij toename van de réciproque slibbelasting (At mß czv/toiczv) 

tot circa 0,4 g d/g (S > 2,5 g/g d ) . Het rendement voor de aërobe en de denitrificerende 

actief-slibinrichting is dan respectievelijk 97 en 951. Vervolgens neemt het rendement 

weer af bij toename van de réciproque slibbelasting. Er blijkt een lineair verband te zijn 

tussen rendement en réciproque slibbelasting voor 1/Sß > 0,4 g d/g. Voor het aërobe 

actief-slib geldt dan in dit experiment n = -2,2(1/Sß) + 99,4 en voor het denitrificerende 

actief-slib: n = -2,1(1/SB) + 9 6 . 

Uit de betrekkingen tussen rendement en réciproque slibbelasting valt af te leiden 

dat er een lineair verband bestaat tussen de hoeveelheid CZV die per dag via het effluent 

afgevoerd wordt en de slibmassa in het systeem. Voor het aërobe actief-slib geldt: 
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Fig. 5. CZV-rendement (%) als functie 
van réciproque slibbelasting 
(m z v At/Amczv). o, aëroob actief-slib; 

1 », demtrif leerend actief-slib. 

Fig. 5. COD efficiency (%) as function 
1 1 1 1 1 1 of the reciprocal of sludge load 

2 4 6 (mß C O D At/Am ). o, aerobic activated 
1/SB (g-d/g) sludge; •, denitrifying activated sludge. 

Q S f = 0,022 V X + 0,01 Q S en voor het denitrificerend actief-slib geldt: 

Q SEf = 0,021 V Xa + 0,04 Q S ^ . 

De CZV die via het effluent afgevoerd wordt, kan zowel bestaan uit organische stof­

fen uit het afvalwater die niet of moeilijk biologisch te elimineren zijn als uit organische 

stof die ontstaat bij afsterving van actief-slib. We kunnen er van uitgaan dat bij 

1/SB > 0,4 g d/g (At m
czv/

lm
czv) de biologisch elimineerbare stoffen vrijwel volledig ge­

ëlimineerd zijn. Uit de betrekking tussen CZV die via het effluent weggevoerd wordt en 

de slibmassa in het systeem valt af te leiden welk percentage van de influent CZV niet 

te elimineren is en hoeveel biologisch niet-elimineerbare CZV bij afsterving van het 

actief-slib ontstaat. Van de influent CZV is onder aërobe condities 1% en onder denitri-

ficerende condities 41 niet te elimineren. Voorts wordt er'respectievelijk 22 en 21 mg/g <* 

(dm /m_ „_ dt) biologisch niet-elimineerbare CZV geproduceerd. 

In experiment A is weinig aandacht besteed aan het rendement van de aërobe en de 

denitrificerende actief-slibinrichtingen bij hoge slibbelastingen. In het experiment B is 

hieraan meer aandacht besteed. Figuur 6 geeft het verband tussen rendement en réciproque 

slibbelasting voor de aërobe en voor de denitrificerende actief-slibinrichting. Het blijkt 

dat bij een zeer hoge slibbelasting, dus als 1/S nadert tot nul, reeds een aanzienlijke 

CZV-eliminatie optreedt. Voor het denitrificerende actief-slib en voor het aërobe actief-

slib is het rendement, als 1/Sß nadert tot nul, respectievelijk 40 en 20°s. Deze eliminatie 

kan onder meer toegeschreven worden aan uitvlokking van organische stoffen uit het afval­

water in de aërobe en in de denitrificerende reactor. Bij toename van de réciproque slib­

belasting neemt het rendement toe, evenals in experiment A, om bij 1/SD = 0,4-0,5 g d/g 

(At m B c z v/Amc z v) zijn maximum te bereiken. Vanaf dit punt is er een lineair verband tussen 

rendement en réciproque slibbelasting. Voor het aërobe actiefslib geldt: n = -1,6(1/SB) + 9i 

en voor het denitrificerend actief-slib n = -2,5(1/S 1 + 97. 
B 

Hieruit valt voor het verband tussen hoeveelheid CZV die met het effluent afgevoerd 
wordt en de slibmassa in het systeem af te leiden: 
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Fig. 6. CZV-rendement (%) als functie 
van réciproque slibbelasting 
(m _ Ai/Am ). o, aëroob actief-slib; 
», demtrificerend actief-slib. 

Fig. 6. COD efficiency (%) as function 
1 1 of the reciprocal of sludge load 

2.5 (mß c o At/Am- ). o, aerobic activated 
1/SB (g-d/g) sludge; •, denitrifying activated sludge. 

Q S„r = 0,016 1/ X + 0,05 g ST voor het aërobe en 
Ef a In 

Q S £ = 0,025 V X + 0,03 Q S voor het denitrificerende systeem. Dit betekent dat 

onder aërobe en onder denitrificerende condities respectievelijk 5 en 31 niet-biologisch 

degradeerbaar is. Voorts is de produktie aan biologisch niet-degradeerbare CZV uit het 

actief-slib respectievelijk 16 en 25 mg/g d (dmczv/mB c z v di). 

Voor het inzicht in de kinetiek van het actief-slibproces is vervolgens ook het 

zuurstofverbruik of het NZE-verbruik van belang. Het zuurstofverbruik valt te verdelen in 

zuurstofverbruik voor oxydatie van de organische stoffen uit het afvalwater en het zuur­

stof of NZE-verbruik voor oxydatie van het celmateriaal. In paragraaf 3.2.1 is voor het 

zuurstofverbruik de volgende betrekking (8) afgeleid: 

dc 
3t 

ds 
<En 

Het zuurstofverbruik in een ladingsgewijs experiment waarin de relatieve toename van de 

actief-slibconcentratie te verwaarlozen is, volgt uit integratie van (8): 

c+ = o-y)(sn V •<En 
X t 

In dit experiment hebben we te maken met ladingsgewij ze experimenten die steeds na 

elkaar herhaald worden. Aan het eind van de contacttijd t vinden we een substraatconcen­

tratie S . Deze is gelijk aan de effluent substraatconcentratie SEf(St = S E f ) . (29) 

Voor het verband tussen influent substraatconcentratie en de begin substraatconcen­

tratie in de reactor geldt: 

FInSIn + 7EfSEf 
0 7 

In dit experiment geldt: 

(30) 
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Uit (28) volgt na invoeren van (29), (.30.) en (31) 

ot = w-ynsIn-suf) + % i x t (32) 
ofwel 

2Ct n v w 9 " C33) 
•̂  ^ — = (I-Y) + 2 q ? _ g 
Sln SEf E n S In SEf 

Voor het NZE-verbruik geldt dezelfde betrekking. 

In figuur 7 is voor experiment A voor het aërobe en voor het denitrificerende 

systeem respectievelijk het zuurstof- en het NZb-verbruik per geëlimineerde CZV uitgezet 

als functie van x tl (S_ -S , ). Uit deze resultaten valt af te leiden dat het zuurstof-

respectievelijk NZE-verbruik voor directe oxydatie van het substraat (1-7)(m./m.-y) in 

denitrificerend en in aëroob actief-slib respectievelijk 0,31 mg/mg en 0,24 mg/mg bedraagt. 

Het tempo van endogene vertering (<?_ = imJàt m v ) is respectievelijk 28 mg/g d en 

66 mg/g d. 

Bij experiment B is het zuurstofverbruik van het aërobe actief-slib niet bepaald. 

Figuur 8 geeft het verband tussen 2 C/(SIn-SEf) en X t/(SIn-SEf) voor het denitrif icerende 

actief-slib. Hieruit volgt: (1-J) = 0,44 mg/mg {mjm^) en q E n = 16 mg/g d (dm0/dt m c z y ) . 

Tenslotte is bij de kinetiek van het actief-slibproces de slibproduktie van belang. 

De nettoslibproduktie is de resultante van de directe, brutoslibproduktie en de slibaf-

sterving. In paragraaf 3.2.1 is voor de nettoslibproduktie de volgende betrekking (7) 

afgeleid 

dr ds' y 
at " Y dT h x 

2C,/(S,„-SEt) 

(g/g) 
1.0n 

0,6-

02 

Fig. 7. Fractie CZV (mJm of 
' " N Z E ^ C Z V ^ 8eoxydeerd als functie van 
réciproque CZV-eliminatiesnelheid 
^mB CZV d*''dmCZV^' °' aeroOD actief-slib; 
• , demtrificerend actief-slib. 

Fig. 7. Fraction of COD oxidized 

-, , , Ô̂ COD 0r. ' W ' W as a a ction 
4 g °f the reciprocal of the rate of dis-
2X-thS,„-Sr.) appearance of COD (m di/dmr n_). o, 
(a d/nV 3 er0bic a c t i v a ted slud|2? ., de&SSri-

9 '9' fying activated sludge. 
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2C,/(Sln-SE() 

(g/g) 
1,0 

Q6-

Q2 
Fig. 8. Fractie CZV geoxydeerd(m /m ) 
als functie van réciproque CVZ-eliminatie-
snelheid (m_ __„ dt/dm„_„). », denitri-
ficerend actief-slib. 

Q 5 ' 1,5 ' 2,5 Fig. 8. Fraction of COD oxidized (m
NoE/m

C0D) 
o y tl<ç <r \ as a function of the reciprocal of the rate 
d ' ' ' ^ i n ^ E l ' of disappearance of COD (mß di/dmC O D). 
(g-d/g) a, denitrifying activated sludge. 

In een ladingsgewijs experiment met relatief verwaarloosbare slibtoename volgt de betrek­

king voor de nettoslibproduktie uit integratie van (7) : 

xt = x0 + y(s0-s ) - kdx t (34) 

Voor een experiment waarbij de ladingsgewijze belasting steeds herhaald wordt, is uit 

(34) op dezelfde manier als voor het zuurstofverbruik de volgende betrekking af te lei­

den 

of 

SIn"SEf SIn"5Ef 

In experiment B is de slibtoename bepaald uit de toename van de slibmassa in de reactor 

en de afvoer via het effluent. Bij de experimenten met lange contactperioden is dit ge­

daan over een periode van een week. Bij de andere experimenten is de slibproduktie in 

één dag bepaald. De resultaten zijn samengevat in figuur 9. Hieruit volgt een slibopbrengst-

coëfficiënt (dm /dm ) in het aerobe en in het denitrificerende actief-slib van 0,66 

mg/mg. Het tempo van slibafbraak kd {àm^/àt mQZV) is respectievelijk 42 en 21 mg/mg d. 

3.5 EENMALIGE LADINGSGEWIJZE EXPERIMENTEN MET DENITRIFICEREND EN MET AËROOB ACTIEF-SLIB 

Naast de experimenten met de geautomatiseerde opstelling voor ladingsgewijze belas­

ting zijn er ook eenmalige ladingsgewijze experimenten uitgevoerd. Hierbij is het ver­

loop van de CZV-eliminatie en het zuurstof- of NZE-verbruik gevolgd na toevoegen van het 
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Fig . 9 . Re la t i eve s l i bp roduk t i e (m c z v /»» c z v> a l s functie van réciproque CZV-eliminatie-
sneiheid ( % c z v d t / ^ z v ) . o, aërMctîlr-sl ib; . , denitrificerend actief-slib. 

2U rX0) /(S I n-SE t) 

(g/g) 
1,0-1 

0,6-

Q2-

—i 1 1 1 1 
1,0 2,0 3,0 

2Xt ( S I n - S E , ) ( g d / g ) 

Fig. 9. Relative sludge production (m C Q D ^ c W as a f u n c t i o n of the reciprocal of the 
rate of disappearance of COD (mß C0D df/dmCOD7. o, aerobic activated sludge; •, denitri­
fying activated sludge. ' 

afvalwater. Bij de uitwerking van de resultaten van de experimenten met de geautomati­

seerde opstelling was gebleken dat de substraateliminatie niet met een afgeleide-Monod-

betrekking "beschreven kan worden. Na overweging van hetgeen de literatuur vermeldt op het 

gebied van de kinetiek van het actief-slibproces (zie par. 3.2) is gebleken dat de aan­

wezigheid van verschillende substraten in het afvalwater hier debet aan is. Er is toen 

besloten met eenmalige ladingsgewijze experimenten inzicht te krijgen in de substraat­

eliminatie van de afzonderlijke stoffen uit het synthetisch afvalwater. 

3.5.1 Materiaal en methode 

In deze experimenten is zowel gebruik gemaakt van actief-slib dat onder aërobe condi­

ties aan synthetisch afvalwater is aangepast, als van actief-slib aangepast onder denitri-

ficerende condities. De experimenten zijn uitgevoerd met oplosbaar zetmeel, caseïne, 

gelatine en lactose. 

Een eenmalig ladingsgewijs experiment is als volgt uitgevoerd. Aan 1,5 1 actief-slib 

is 1,5 1 substraatoplossing met een CzV van circa 1 g/l toegevoegd. Het verloop is bepaald 

van de massaconcentratie van de opgeloste CZV, het nitraat en nitriet na toevoegen van 

het substraat evenals het 02-verbruik van het aërobe actief-slib. Dit laatste is met de 

sapromaat uitgevoerd. Uit het verloop van het nitraatgehalte is het NZE-verbruik berekend. 

Het slibgehalte is bepaald in massa CZV per volume. De analyses zijn uitgevoerd volgens 

NEN 3235. 
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3.5.2 Resultaten 

3.5.2.1 Substraat: caseïne 

Figuren 10 en 11 geven het verloop van de CZV en van het zuurstof- en NZE-verbruik 

van denitrificerend en van aëroob actief-slib gevoed met caseïne. De opgeloste CZV direct 

na toevoegen van het substraat is zowel bij het denitrificerend als bij het aërobe actief-

slib circa 100 mg/l lager dan berekend uit de CZV van het substraat en de reeds aanwezige 

Fig . 10. 
c a s e ïne . 

S (mg/l) 
C(mg/I) 
600 

0„-verbru ik (m IV) en CZV-eliminatie (jn. „IV) i n aëroob a c t i e f - s l i b gevoed met 
o, CZV experiment I ; » , CZV experiment 2; a , 0„ experiment 1; 0 experiment 2. 

5 0 0 

400-

300-

200-

100 

g. 10. Consumption of 0? (m IV) and disappearance of COD (m IV) i. 
udge fed with casein, o? Coß experiment 1;., COD experiment 2; a , 0. 

Fi 
sludge 
0„ experiment 2 

in aerobic activated 
experiment 1 ; • , 
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Fig. 11 
gevoed met caseïne 
NZE experiment 2. 
S(mg/l) 
C(mg/I) 
600-t 

\ 

500-

NZE-verbruik (mJV) en CZV-eliminatie (m^/V) in ^ " ^ X i Z l t V ^ 
CzV experiment 1; • , CZV experiment 2; G, NZE experiment i , • , 

430 

300 

200 

100-

Fig. II. Consumption of NOE (mJV) and disappearance of COD (mcw/V) in denitrifying 
activated sludge fed with casein, o, COD experiment 1;'», COD experiment 2; •, . 
NOE experiment 1; a, NOE experiment 2. 

opgeloste CZV. Het gehalte caseïne, uitgedrukt in CZV, blijkt tot een CZV van 100 à 

120 mg/1 lineair met de tijd af te nemen. 

Het tempo van caseïne-eliminatie (tabel 1) is in het denitrificerend actief-slib 

iets hoger dan in het aërobe actief-slib. Bij een massaconcentratie van CZV van 100 à 

120 mg/l wordt het tempo van CZV-eliminatie trager om bij een CZV van 40 à 60 tot nul 

gereduceerd te zijn. 

Ten tijde van de caseïne eliminatie verloopt het zuurstof- dan wel het NZK-verbruik 
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Tabel 1. Tempo van CZV-eliminatie (dm /dt m ) 
in aëroob actief-slib en in denitrificerend actief-
-slib ladingsgewijs gevoed met caseïne. 

Tempo CZV-eliminatie (mg/g d) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

670 710 
660 810 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Rate of disappearance (mg/g d) 

Table 1. Rate of disappearance of COD 
(dm /at m ) in aerobic activated sludge and 
in denitrifying activated sludge fed with casein 
in a batch experiment. 

ook lineair met de tijd. Zodra het substraat geëlimineerd is, neemt het tempo van 0-- of 

NZE-verbruik af. Het tempo van 0~- of NZE-verbruik ten tijde van de substraateliminatie, 

verminderd met het tempo van endogene verademing, geeft het tempo van 0.- of NZE-verbruik 

ten behoeve van directe oxydatie van het substraat (tabel 2). 

Het tempo van endogene vertering is bij het denitrificerend actief-slib bijzonder 

laag in vergelijking tot het aërobe actief-slib. Het gedeelte van het substraat dat direct 

geoxydeerd wordt met zuurstof of nitraat (I-Y), valt te berekenen uit de tempo's van CZV-

eliminatie en tempo 0,- of NZE-verbruik ten behoeve van directe oxydatie. Hieruit volgt 

vervolgens het gedeelte substraat dat omgezet wordt in celmateriaal (de opbrengstcoëffi­

ciënt Y) (tabel 3). 

3.5.2.2 Substraat: lactose 

Het verloop van de CZV en van het 02~ of NZE-verbruik voor aëroob actief-slib en deni-

trifieerend actief-slib ladingsgewijs gevoed met lactose is in de figuren 12 en 13 weer­

gegeven. Het verschil tussen de berekende opgeloste CZV direct na toevoegen van het sub­

straat en de gevonden opgeloste CZV bedraagt voor het aërobe en voor het denitrificerend 

actief-slib circa 50 mg/l. De massaconcentratie lactose, uitgedrukt in CZV, daalt lineair 

met de tijd tot een CZV van circa 60 voor het aërobe actief-slib en van 100 mg/l voor het 

denitrificerend actief-slib. Hierna neemt het tempo van CZV snel af om bij een CZV van 

20-40 mg/l voor het aërobe actief-slib nul te worden. 

De eliminatie van lactose (tabel 4) door aëroob actief-slib verloopt ongeveer twee­

maal sneller dan de eliminatie door denitrificerend actief-slib. Het tempo van C>2- of 

NZE-verbruik (tabel 5) is tijdens de substraatelimnatie constant. Na voltooiing van de 

substraateliminatie daalt het tempo van NZE-/02-verbruik. Evenals bij de experimenten met 

caseïne is het tempo van endogene ademhaling voor het denitrificerend actief-slib laag in 

vergelijking tot het aërobe actief-slib. De opbrengstcoëfficiënt (tabel 6) berekenen we 

uit het tempo van CZV-eliminatie en het tempo van C y of NZE-verbruik ten behoeve van 

oxydatie van het substraat. 
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Tabel 2. Tempo van 0 (dm /di m ) en NZE-verbruik 
(dm làt m ) in respectievelijk aëroob actief-slib en denitri-
ficerend actief-slib ladmgsgewijs gevoed met caseïne. 

Tempo van 0 - of NZE-verbruik (mg/g d) 

substraatoxydatie 

aëroob denitrificerend 
actief-slib actief-slib 

320 
255 

b 

275 

endogene oxydatie 

aëroob denitrificerend 
actief-slib actief-slib 

105 
90 

b 

25 

aerobic acti- denitrifying 
vated sludge activated sludge 

substrate oxidation 

aerobic acti­
vated sludge 

denitrifying 
activated sludge 

endogenous oxidation 

Rate of consumption (mg/g d) 

a. Het tempo van 0„- of NZE-verbruik tijdens substraat-oxydatie 
verminderd met het tempo van 0„- of NZE-verbruik ten behoeve van 
endogene oxydatie geeft het tempo van 0 - of NZE-verbruik ten be­
hoeve van substraatoxydatie. 
The total rate of consumption of 0 or NOE during substrate 
oxidation minus the rate of consumption of 0„ or NOE for endogenous 
oxidation gives the rate of consumption of 0 or NOE for substrate 
oxidation. 
b. Het totale tempo van NZE-verbruik bedraagt 300 mg/g d; het tempo 
van endogene oxydatie is niet bepaald. 
The total rate of consumption of NOE is 300 mg/g d; the rate of 
endogenous oxidation isn't determined. 

Table 2. Rate of consumption of 0. (am /ât m ) and of NOE 
(<toN0E/dt m ) in aerobic activated sludge'anü in denitrifying 
activated sludge fed with casein in a batch experiment. 

Tabel 3. Opbrengstcoëfficiënt (m CZV^"CZV^ v a n 

caseïne in aëroob actief-slib en in denitrifice­
rend actief-slib. : 

I 
Opbrengstcoëfficiënt (g/g) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,52 
0,62 

0,61 
0,66 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Yield coefficient (g/g) 

Table 3. Yield coefficient (m /m , of casein 
in aerobic activated sludge and in denitrifying 
activated sludge. 
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Fig. 12. O -verbruik (mJV) en CZV-eliminatie Fig. 13. NZE-verbruik (m^^/V) en CZV (m„zv/V) 
(jn VIV) in aëroob actief-slib gevoed met lac- eliminatie in denitrificerend actief-slib ge-
tose. o, CZV experiment 1; •, CZV experiment 2; voed met lactose, o, CZV experiment 1; •, CZV 
D, 0„ experiment 1; •, 0„ experiment 2. experiment 2; o, NZE experiment 1; •, NZE ex-
S(mg/I) 
C(mg/I) 

5 0 C H 500-

400 H 

300 

200 

périment 2. 
S (mg/l) 
C(mg/l) 

100H 

Xf Cgd/l ) 

400 

300 

200 H 

100 

1,0 
Xt (g-d/l ) 

- 5 0 J 

Fig. 12. Consumption of O. V"Q. 
pearance of COD (rn /V) in aerobic activated 
sludge fed with lactose, o, COD experiment 1; 
», COD experiment 2; a, 0 2 experiment 1; », 
0_ experiment 2. 

(mJV) and disap- Fig. 13. Consumption of NOE (m.,._/7) and dis-
appearance of COD (mCOD/tO in denitrifying 
activated sludge fed with lactose, o, COD ex­
periment 1; •, COD experiment 2; a, NOE expe­
riment 1; •, NOE experiment 2. 

3.5.2.3 Substraat: gelatine 

De resultaten van de experimenten met gelatine zijn in de figuren 14 en 15 weerge­

geven. De opgeloste CZV direct na toevoegen van het substraat is voor gelatine vrijwel 

gelijk aan de berekende begin-CZV. In het denitrificerend actief-slib neemt de CZV tot 

circa 100 mg/l lineair met de tijd af. Hierna vindt een afbuiging plaats. De uiteindelijke 

rest-CZV bedraagt 50-30 mg/l. In tegenstelling met het denitrificerend actief-slib neemt 

de CZV in het aërobe actief-slib niet lineair met de tijd af. Direct na het toevoegen 

van gelatine is het tempo van CZV-eliminatie (<faczv/d*czv*) circa 900 mg/g d, terwijl de 

CZV-daling van 300 tot 200 mg/l met een tempo van 400 mg/g d verloopt. Tot een concen-
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Tabel 4. Tempo van CZV-eliminatie (dm^/dt mß QZy) 
in aëroob actief-slib en in denitrificerend actief-
-slib ladingsgewijs gevoed met lactose. 

Tempo CZV-eliminatie (mg/g d) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

2330 1490 
4370 1840 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Rate of disappearance (mg/g d) 

Table 4. Rate of disappearance of COD 
(dm - l à t m „Q) in aerobic activated sludge and 
in denitrifying activated sludge fed with lactose 
in a batch experiment. 

Tabel 5. Tempo van 02 (dm /dt mß )_ en NZE-verbruik (dm^^/dt mß ) 
in respectievelijk aëroob actief-slib en denitrificerend actief-slib 
ladingsgewijs gevoed met lactose. 

Tempo van 0 - of NZE-verbruik (mg/g d) 

substraatoxydatie endogene oxydatie 

aëroob 
actief-slib 

160 
435 

denitrificerend 
actief-slib 

370 
125 

aëroob 
actief-slib 

65 
65 

denitrificerend 
actief-slib 

25 
15 

aerobic acti- denitrifying aerobic acti- denitrifying 
vated sludge activated sludge vated sludge activated sludge 

substrate oxidation endogenous oxidation 

Rate of consumption (mg/g d) 

a. Zie tabel 2. 
See table 2. 

Table 5. Rate of consumption of 0„ (dm /di m ) and of NOE 

^ H O E ^ * mB COD^ i n a e r o b i c activated sludge'and in denitrifying 
activated sludge fed with lactose in a batch experiment. 

Tabel 6. Opbrengstcoëfficiënt van lactose 

^WB CZV^CZV^ i n a ë r o o b actief-slib en in denitri-
ficerend actief-slib. 

Opbrengstcoëfficiënt (g/g) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,93 o,75 
0,90 0,93 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Yield coefficient (g/g) 

Table 6. Yield coefficient of lactose (m Irn ) 
in aerobic activated sludge and in denit?if??ngC0D 

activated sludge. 



O experiment 2. 
Fig. 14. 0„-verbruik (m IV) en CZV-eliminatie (m„7VIV) in aëroob actief-slib gevoed met 

gelatine, o, CZV experiment 1; •, CZV experiment 2; a, 0 experiment 1; 

S (mg/l) 

C(mg/l) 

600 

500 

400 

300 

200 

100H 

1.5 
/•f (g-d/l) 

Fig. 14. Consumption of 0, (m„/7) and disappearance of COD (m IV) in aerobic activated 
sludge fed with gelatin, o, COD experiment 1; •, COD experiment 2; D, 02 experiment 1; •, 
0„ experiment 2. 

tratie (m /V) van circa 125 mg/l kunnen we echter de CZV-eliminatie bij benadering 

beschrijven met de betrekking van een nulde-orde-betrekking. Hierna neemt het tempo 

van CZV-eliminatie sterk af om bij een CZV van circa 75 mg/l tot nul gereduceerd te zijn. 

De eliminatie van gelatine (tabel 7) verloopt in aëroob actief-slib sneller dan in 

denitrificerend actief-slib. Het tempo van NZE- of Cyverbruik (tabel 8) is zowel voor het 

denitrificerend actief-slib als voor het aërobe actief-slib ten tijde van de substraateli­

minatie praktisch constant. Ook bij deze experimenten bleek het lage tempo van endogene 

verademing van het denitrificerend actief-slib. Uit gegevens over tempo van substraat-

eliminatie en tempo van ( y of NZE-verbruik ten behoeve van substraatoxydatie is Y 

(tabel 9) berekend. 



Fig. 15. NZE-verbruik (m IV) en CZV-eliminatie (jn IV) in denitrificerend actief-slib 

gevoèd met gelatine, o, CZV experiment 1; », CZV experiment 2; o, NZE experiment 1; •, 
NZE experiment 2. 
S ( mg/l ) 
C(nrïg/I) 
600 

500 

400 

300 

200 

100H 

1,5 
Xt (gd/l) 

Fig. 15. Consumption of NOE (jnJV) and disappearance of COD (m n /V) in denitrifying 
activated sludge fed with gelatin, o, COD experiment 1; •, COD experiment 2; o, 
NOE experiment 1; a, NOE experiment 2. 

3.5.2.4 Substraat: oplosbaar zetmeel 

In figuren 16 en 17 zijn de resultaten van de experimenten met oplosbaar zetmeel weer­

gegeven. De opgeloste CZV direct na toevoegen van oplosbaar zetmeel is in denitrifieerend 

actief-slib en in aëroob actief-slib circa 25 mg/l lager dan op grond van de berekende 

CZV te verwachten was. Zowel in het aërobe als in het denitrifleerende actief-slib is er 

geen lineaire afname van de opgeloste CZV met de tijd te constateren. De afname van het 

opneembaar substraat (dat is de opgeloste CZV verminderd met de opgeloste CZV na lange 
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Tabel 7. Tempo van CZV-eliminatie (dmr /dt m„ r7v) 
in aëroob actief-slib en in denitrificerend actief-
-slib ladingsgewijs gevoed met gelatine. 

Tempo CZV-eliminatie (mg/g d) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

500 795 

470 825 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Rate of disappearance (mg/g d) 

Table 7. Rate of disappearance of COD 
^COD^* mBiCQD? i n a e " l , i Y and in denitrifying activated 
gelatin in a batch experiment. 

(dm /dt m c n n ) i n aerobic activated sludge 
and in denitrifying activated sludge fed with 

Tabel 8. Tempo van 0„ {dm J at rn„ „_„i en NZE-verbruik (dm /d* m„ ) 
in respectieveli jk aëroob ac t ief -s l ib en denitrificerend ac t ie f -s l ib 
ladingsgewijs gevoed met gelat ine. 

Tempo van 0_- of NZE-verbruik (mg/g d) 

substraatoxydatie3 endogene oxydatie 

aëroob 
act ief-s l ib 

130 
175 

denitrificerend 
ac t ie f -s l ib 

170 
260 

aëroob 
act ief-s l ib 

90 
80 

denitrificerend 
ac t ief-s l ib 

15 
30 

aerobic a c t i - denitrifying aerobic ac t i - denitrifying 
vated sludge activated sludge vated sludge activated sludge 

substrate oxidation3 endogenous oxidation 

Rate of consumption (mg/g d) 

a. Zie tabel 2. 
See table 2. 

Table 8. Rate of consumption of 0, {amJit m _ „ ) and of N0E _ 
U m / d i m ) in aerobic activatedusludge'anä in denitrifying 
activated sludge fed with gelatin in a batch experiment. 

contacttijd) v a l t t e beschrijven met een betrekking van de eerste orde (St= S0e-k t). 

Tabel 10 geeft de snelheidsconstante k in aëroob en in denitrificerend a c t i e f - s l i b . 

Voorts i s het gemiddelde tempo van CZV-eliminatie to t een massaconcentratie van CZV 

van 75 mg/l berekend (tabel 11). De afname van de opgeloste CZV met oplosbaar zetmeel ver­

kopt in denitr if icerend ac t ief-s l ib sneller dan in aëroob ac t i e f - s l ib . 

In het denitrif icerend ac t ief-s l ib wordt er in de eerste periode na toevoegen van 

het substraat geen n i t r aa t oDgenomen. Daarna i s er een periode met een r e la t i e f snel le 

opname van n i t r a a t , gevolgd door een periode met zeer laag NZE-verbruik. Het langzame 

tenpo van NZE-verbruik begint n iet op het moment dat de opgeloste CZV geëlimineerd i s . Deze 
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Tabel 9. Opbrengstcoëfficiënt van gelatine 
(m_ _,,./m„,,.) in aëroob actief-slib en en in deni-
trificerend actief-slib. 

Opbrengstcoëfficiënt (g/g) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,74 
0,63 

0,79 
0,68 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Yield coefficient (g/g) 

Table 9. Yield coefficient of gelatin (ra rnri^mrm^ 
in aerobic activated sludge and in denitrifying 
activated sludge. 

Fig. 16. O.-verbruik (jnJV) en CZV-eliminatie (m„_v/F) in aëroob actief-slib gevoed met 
oplosbaar zetmeel, o, CZV experiment 1; », CZV experiment 2; G, 0 experiment 1; •, 
0 experiment 2. 

S(mg/l) 
C(mg/l) 

500 

400-

300 

200-

100-

A5 

ment 1; ,, 0., experiment 2. experiment 1, ., COD experiment 2; •, 02 experi-



Fig. 17. NZE-verbruik (m IV) en CZV-eliminatie (m /V) in denitrificerend actief-slib 
gevoed met oplosbaar zetmeel, o, CZV experiment 1; », CZV experiment 2; o, NZE experi­
ment 1; •, NZE experiment 2. 
S (mg/l) 
C ( mg/l ) 

500 

400 

300 

200 

-50 J 

100H 

1,5 
#f (g-d/l) 

Fig. 17. Consumption of NOE (mJV) and disappearance of COD (m /V) ™ denitrifying 
activated sludge fed with soluble starch. 
NOE experiment I; •, NOE experiment 2. 

o, COD experiment 1 ; COD experiment 2; o, 

verschijnselen duiden er op dat de fysisch-chemische eliminatieprocessen van opgelost 

zetmeel sneller verlopen dan de biochemische oxydaties. In tabel 12 wordt het gemiddelde 

tempo van NZE-verbruik gegeven gedurende de periode van substraat NZE-verbruik. Tussen 

haakjes wordt het tempo van NZE-verbruik gegeven gedurende de periode met constant tempo 

van NZE-verbruik. 

Een zeer arbitraire schatting van de omzettingscoëfficiënt geeft de in tabel 13 ver­

melde resultaten. 
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Tabel 10. Snelheidsconstante k voor CZV-eliminatie 
in aëroob actief-slib en in denitrificerend actief-
-sl slib ladingsgewijs gevoed met oplosbaar zetmeel. 

Snelheidsconstante (d ) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

1,74 3,17 
1,76 3,26 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Rate constant (d ) 

Table 10. Rate constant k for disappearance of COD 
in aerobic activated sludge and in denitrifying 
activated sludge fed with soluble starch. 

Tabel 11. Het gemiddelde tempo van CZV-eliminatie 
(dm /di m „) in aëroob actief-slib en in denitri-
ficerend actief-slib ladingsgewijs gevoed met oplosbaar 
zetmeel. 

Tempo van CZV-eliminatie (mg/g d) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

350 610 
295 705 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge -'sludge 

Rate of disappearance (mg/g d) 

Table .11. Mean rate of disappearance of COD 
(dm /dt m ) in aerobic activated sludge and 
in denitrifying activated sludge fed with soluble 
starch in a batch experiment. 

3.6 DISCUSSIES EN CONCLUSIES 

S.6.1 Primaire eliminatie 

Robarts & Kempton (1971) en ook anderen hebben aangetoond dat in de eerste drie minu­

ten na toevoegen van het afvalwater een snelle opname van organische stoffen door het 

actief-slib kan plaatsvinden. Dit verschijnsel wordt in de literatuur (Robarts & Kempton, 

1971) verklaard als uitvlokking, mechanische adsorptie aan de slibvlok en/of omzettingen 

in niet-geoxydeerde reservestoffen. Mijn ladingsgewijze experimenten met lactose, caseïne, 

gelatine en oplosbaar zetmeel laten weinig verschil zien tussen primaire eliminatie bij 

aëroob en bij denitrificerend actief-slib. Vooral caseïne en lactose vertonen een aanzien­

lijke primaire eliminatie. De experimenten met de automatische opstelling voor ladingsge-

wijze belasting geeft wel een verschil tussen aëroob en denitrificerend actief-slib. De 

primaire eliminatie is het sterkst voor het denitrificerend actief-slib. Er is, gezien de 
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Tabel 12. Tempo van p 2 (dmQ/d£ mß z ) en NZE-verbruik (dm /dt mß c zv) 
in respectievelijk aëroob actief-êlib en denitrificerend actief-sliB 
ladingsgewijs gevoed met oplosbaar zetmeel. 

Tempo van 0„- of NZE-verbruik (mg/g d) 

substraatoxydatie endogene oxydatie 

aëroob denitrificerend aëroob denitrificerend 
actief-slib actief-slib actief-slib actief-slib 

20 72 80 3 
25 53 70 7 

aerobic acti- denitrifying aerobic acti- denitrifying 
vated sludge activated sludge vated sludge activated sludge 

substrate oxidationa endogenous oxidation 

Rate of consumption (mg/g d) 

a. Zie tabel 2. 
See table 2. 

Table 12. Rate of consumption of 0„ (dm /dt m ) and of NOE 
(dm /dt m ) in aerobic activated sludge and in denitrifying 
activated sludge fed with soluble starch in a batch experiment. 

Tabel 13. Opbrengstcoëfficiënt van oplosbaar zet­
meel (m CZV^CZV^ * n a ^ r o o b actief-slib en in 
denitrificerend actief-slib. 

Opbrengstcoëfficiënt3 (g/g) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,94 0,88 

0,92 0,92 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Yield coefficient3 (g/g) 

a. Schatting 
Estimate 

Table 13. Yield coefficient of soluble starch 
•mB COD^cW i n a e r o b i c activated sludge and 
in denitrifying activated sludge. 

betrekkelijk geringe relevantie van dit verschijnsel in het kader van het totale project, 

geen verder onderzoek ingesteld naar de oorzaken ervan. 

3-B.2 SubstraateUminatiesnelheid 

De ladingsgewijze e^erimenten met de afzonderlijke organische stoffen geven meer 

inzicht in de substraateliminatiesnelheid door aërobe en denitrificerend actief-slib dan 
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de experimenten met het samengestelde, synthetische afvalwater. Een overzicht van de 

maximale substraateliminatiesnelheden uit de ladingsgewijze experimenten (par. 3.5) geeft 

tabel 14. 

Uit dit overzicht blijkt in de eerste plaats dat de eliminatiesnelheid van de ver­

schillende organische stoffen in hetzelfde actief-slib sterk uiteen kunnen lopen. Met 

name lactose wordt snel geëlimineerd, terwijl oplosbaar zetmeel met een veel trager tempo 

verwijderd wordt. Voorts volgt uit deze resultaten dat er verschil is tussen aëroob 

actief-slib en denitrificerend actief-slib. Lactose wordt in deze experimenten sneller 

door aëroob slib geëlimineerd dan door denitrificerend slib. Met gelatine en oplosbaar 

zetmeel is echter het omgekeerde het geval, terwijl de eliminatiesnelheden van caseïne 

in aëroob en denitrificerend actief-slib elkaar niet veel ontlopen. Voor een samengesteld 

afvalwater lijkt de kans betrekkelijk groot dat de 'overall' eliminatiesnelheid in aëroob 

en in denitrificerend actief-slib vrijwel hetzelfde is. Uit het experiment met synthetisch 

afvalwater (par. 3.4) blijkt ook dat het maximale rendement zowel voor denitrificerend 

actief-slib als voor aëroob actief-slib bij een S.{bm. -^ /m. -v At) van 2,5 g/g d bereikt 

wordt, dus met een gemiddeld tempo van CZV-eliminatie (ßmczv/m„„v dt) van 2500 mg/g d. 

Het zal in het algemeen van de samenstelling van het afvalwater en de eigenschappen 

van de samenstellende stoffen afhangen hoe het rendement in relatie tot de slibbelasting 

afhangt van het gebruik van zuurstof dan wel van nitraat. Er is op grond van mijn resul­

taten voorlopig geen aanleiding voor de dimensionering van het denitrificatieproces andere 

grondslagen te gebruiken dan bij aërobe actief-slibinrichtingen. 

3.6. 3 Slibopbrengstcoëffiaient 

In de afvalwaterliteratuur met betrekking tot denitrificatie (Painter, 1970; Johnson, 

1972) komt meermalen de opvatting naar voren dat de celopbrengstfactor voor denitrifice-

rende bacteriën kleiner zou zijn dan voor aërobe, heterotrofe bacteriën. Painter (1970) 

haalt hiervoor Nicholas (1963) aan. De laatste poneert echter zonder argumenten. Johnson 

(1972) neemt aan dat de opbrengstcoëfficiënt (dm /(foi__„) voor denitrificerend actief-slib 

Tabel 14. Tempo van CZV-eliminatie van verschillende organische substraten 
^CZV^*1* m B CZV^ *n aeroob en in denitrificerend actief-slib. 

Substraat Tempo van CZV-eliminatie (mg/g d) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

caseïne 6 7 0 - 6 6 0 7 1 0 - 8 1 0 
lactose 2330 - 4370 1490 - 1840 l a c [ „ s e 

gelatine 500 - 470 795 - 825 gelatin 
oplosbaar zetmeel 3 5 0 - 295 6 1 0 - 705 C „ I „ M » 

casein 
lactose 

610 - 705 soluble starch 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Rate of disappearance (mg/g d) Substrate 

? 2 l e \*l Rate °^ d i s a P P e a r a n c e of COD from different organic substrates 
K°mC0D/ût mB,C0D) ln aerobic and denitrifying activated sludge. 
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0,2-0,5 i s tegen 0,4-0,7 voor aëroob ac t ief -s l ib . Hij gaat hiervoor u i t van resul ta ten 

verkregen door Hadjepetrou & Stouthamer (1965). Zij vonden namelijk voor Aerobaotev aevogenes 

met glucose a l s C-bron onder anaërobe condities zonder n i t raat en onder anaërobe condi­

t ies met n i t r a a t celonbrengsten ( t t e
0 r /*

7 !
g l u c o s e) van respectievelijk 0,14 en 0,25 g/g. 

Onder aërobe condities vonden zij een celopbrengst (dm /dm ) van 0,4 g/g. Aevobaater 

aevogenes vormt echter n i t r i e t u i t n i t r aa t , terwijl Johnson (1972) zijn beschouwing geeft 

over d en i t r i f i ca t i e , dus voor het geval er dist ikstof u i t n i t raa t gevormd wordt. 

Servizi & Bogan (1964) en McCarthy (1972) verklaren verschillen in groei-opbrengst-

factoren voor verschillende substraten en omzettingsprocessen u i t thermodynamische over­

wegingen. Volgens Servizi & Bogan (1964) i s de celopbrengst evenredig met de hoeveelheid 

gevormde ATP per eenheid verwerkt substraat. Zij s te l len verder dat de ATP-produktie even­

redig i s met de v r i j e energie vrijgekomen bi j de oxydatie van het substraat. McCarthy (1972) 

gaat in principe van hetzelfde uitgangspunt u i t . Voor een aantal substraten en omzettings­

systemen berekent h i j de verhouding tussen elektronenequivalenten van de elektronendonor 

omgezet in energie en de elektronenequivalenten van de gesynthetiseerde bacteriecellen. 

Deze verhouding i s gel i jk aan de verhouding tussen geoxydeerd substraat en substraat omge­

zet in celmateriaal . In tabel 15 wordt een overzicht gegeven van een aantal opbrengstcoëf­

ficiënten berekend u i t de gegevens van McCarthy (1972). 

Op grond van thermodynamische overwegingen kan er dus slechts een miniem verschil 

zijn in celopbrengst voor zuurstof en voor n i t raa t , omgezet in d is t ikstof als elektronen-

acceptor. Dit verschi l i s te verwaarlozen ten opzichte van de verschillen a l s gevolg van 

bepalings fouten voor de slibopbrengstfactor van ac t ief -s l ib . Uit tabel 15 b l i j k t dat 

Johnson ten onrechte ui tgaat van gegevens met betrekking to t Aerobaater' aerogenes waar 

slechts n i t r a a t u i t n i t r aa t ontstaat . 

In mijn experiment zijn voor het synthetische afvalwater (par. 3.4) en voor de 

afzonderlijke substraten (par. 3.5) slibopbrengstcoëfficiënten bepaald (tabel 16 en 

17). Rekening houdend met de relat ieve samenstelling volgt u i t de gegevens van de afzon-

Tabel 15. Berekende opbrengstcoëfficiënten (m CZV/mCZV) V 0 0 r a c e t a a t 

en glucose bi j toepassing van zuurstof of n i t raat als elektronenacceptor. 

Elektronendonor Elektronenacceptor Opbrengstcoëfficiënt 

acetaat O -*• O2"' 0,59 acetate 
2 

acetaat NO " •* N, 0,57 acetate 
acetaat NO " + NO " 0,47 acetate 
acetaat NO ~ -* N 0,62 acetate 

glucose 0 •* O2" 0,72 glucose 

glucose NO " -> N2 0,71 glucose 

glucose NO " * N02" 0,64 glucose 

glucose NO3" + N2 0,75 glucose 

Electron acceptor Yield coefficient Electron donor 

) for acetate and 

oxygen or n i t ra te 
Table 15. Calculated yield coefficient (mß COD/mcOD) 

glucose with oxygen or n i t ra te as electron'accepEor. 
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Tabel 16. Experimenteel bepaalde opbrengstcoëfficiënt (mß c z v / m ç z y ) Z ° ° T „ , 
synthetisch afvalwater in aëroob en in denitrificerend actief-slib (3.4.2). 

Experiment Opbrengstcoëfficiënt (g/g) 

afvalwater A 
afvalwater B, 
afvalwater B 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,69 

0,66 

0,76 
0,56 
0,66 

aerobic activated denitrifying activated 
sludge sludge 

Experiment Yield coefficient (g/g) 

a. Berekend uit de zuurstof of NZE-balans. 
Calculated from balance of oxygen or NOE. 

b. Berekend uit de CZV-balans. 
Calculated from balance of COD. 

wastewater A 
wastewater B, 
wastewater B 

Experiment 

Table 16. Experimentally estimated yield coefficient (mß C O I ) / m
C O D ) I o r 

synthetic sewage in aerobic and in denitrifying activated sludge (3.4.2). 

Tab e 1 17. Experimenteel bepaalde opbrengstcoëfficiënt (m v/m ) voor verschil­
lende organische stoffen in aëroob en in denitrificerend àctief-sii Lib (3.5.2). 

Substraat 

caseïne 
lactose 
gelatine 
oplosbaar zetmeel 

Opbrengstcoëfficiënt (g/g) 

aëroob actief-slib denitrificerend actief-slib 

0,52 - 0,62 
0,93 - 0,90 
0,74 - 0,63 
0,94 -0,92 

aerobic activated 
sludge 

0,61 - 0,66 
0,75 - 0,93 
0,79 - 0,68 
0,88 - 0,92 

denitrifying activated 
sludge 

Yield coefficient (g/g) 

casein 
lactose 
gelatin 
soluble starch 

Substrate 

Table 17. Experimentally estimated yield coefficient (m rnn/"'rr)n) r°r different 
organic compounds in aerobic and in denitrifying activated sludge (3.5.2). 

derlijke substraten voor de opbrengstcoëfficiënt (dm /dm ) van synthetisch afvalwater 

in aëroob en in denitrificerend actief-slib 0,8 g/g. Bij vergelijking van de resultaten 

in aëroob en in denitrificerend actief-slib dienen we er rekening mee te houden dat de 

bepaling van de slibopbrengstcoëfficiënt niet nauwkeurig uitgevoerd kan worden; ik con­

cludeer dan dat er nauwelijks verschil bestaat tussen bruto-opbrengstcoëfficiënt in 

aëroob en in denitrificerend actief-slib. 

3.6.4 Endogene slibvertering 

De tabellen 18 en 19 geven een overzicht van het tempo van endogene verademing en 

het tempo van slibafbraak, bepaald in de eenmalige ladingsgewijze experimenten en in de 

herhaalde ladingsgewijze experimenten. Het tempo van endogene verademing in aëroob 
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Tabel 18. Tempo van endogene oxydatie van aëroob actief-slib en van denitrificerend actief-
slib (respectievelijk dm./dt m en dm /dt m _„„) in ladingsgewijze experimenten. 

Substraat 

caseïne 
lactose 
gelatine 
oplosbaar zetmeel 

Tempo van endogene oxydatie (mg/g d) 

aëroob ac t ief-s l ib 

95 
65 
85 
75 

denitrificerend actief-slib 

25 
20 
25 
5 

casein 
lactose 
gelatin 
soluble starch 

aerobic activated sludge denitrifying activated sludge 

Rate of endogenous oxidation (mg/g d) Substrate 

Table 18. Rate of endogenous oxidation of aerobic activated sludge and of denitrifying 
activated sludge (dm„/dt m„ -__ and dm,__/d£ m_ „„) in batch experiments. 

U DtLUu NUL D,LUD 

Tabel 19. Tempo van endogene vertering (ämjdt m ? ) of (dm /dt mß c z v ) . van slib-
afbraak (dm /dt m ) en van produktie van niet-biologisch degradeerbare CZV 
(dm /dt m ' ) in aëroob actief-slib en in denitrificerend actief-slib, bepaald in 
experimenten'met de geautomatiseerde opstelling voor ladingsgewijze belasting. 

Afvalwater 
Afvalwater 

Afvalwater 

Afvalwater 
Afvalwater 

A 
B 

B 

A 
B 

Tempo endogene oxydatie 

aëroob actief-slib 

66 

aerobic activated 
sludge 

Rate of endogenous 

Tempo slibafbraak 

aëroob actief-slib 

42 

aerobic activated 
sludge 

Rate of breakdown 

(mg/g d) 

denitrificerend actief-slib 

28 sewage 
16 sewage 

denitrifying activated 
sludge 

oxidation (mg/g d) 

(mg/g d) 

denitrificerend actief-slib 

2i sewage 

denitrifying activated 
sludge 

(mg/g d) 

Tempo produktie biologis 

aëroob actief-slib 

22 
16 

aerobic activated 
sludge 

Production rate (mg/g d) 

ch niet degradeerbare CZV (mg/g d) 

denitrificerend actief-slib 

2i sewage 
25 sewage 

denitrifying activated 
sludge 

A 
B 

B 

A 
B 

Table ,9. Rate of endogenous oxidation ^ ^ ^ " i ^ L ^ m l l ^ ß
s l u d g ' 

breakdown (d*n /dt mR m n ) and of produc on of ëiologeai y ^ ^ ^ (<taR /dt m ) and of produ 

^ C 0 D / d t m
R c'aTin aeh*°c actTT estimated i§'Snautomatic batch-feeder. 
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actief-slib is tweemaal zo groot als in denitrificerend actief-slib. Het is niet duidelijk 

waaraan dit verschil toegeschreven moet worden. Het is niet uitgesloten dat een belangrijk 

percentage van de organische stoffen die in oplossing gaat bij afsterving van bacteriën, 

niet met nitraat geoxydeerd kan worden. In dit geval is het hergebruik van deze stoffen 

als substraat voor bacteriën in het aërobe systeem groter dan in het denitrificerend 

systeem. Dit resulteert ook in een hogere endogene verademing. Het is echter ook mogelijk 

dat het hogere zuurstofverbruik toe te schrijven is aan hogere organismen die wel in het 

aërobe maar niet in het denitrificerende actief-slib voorkomen. 

Het tempo van slibafbraak is in het aërobe actief-slib eveneens hoger dan in het de­
nitrificerende actief-slib. Gezien de onnauwkeurigheid waarmee de bepaling van de slibba-
lans gepaard gaat, is het niet mogelijk hieruit conclusies te trekken. 

Het tempo van produktie van moeilijk afbreekbare CZV is in het aërobe en in het de­
nitrificerende actief-slib vrijwel even groot (tabel 19). 

3.6.5 Samenvatting 

In het onderzoek naar de kinetiek van denitrificerend actief-slib in vergelijking 

tot aëroob actief-slib is naar voren gekomen dat er nauwelijks verschil bestaat tussen de 

brutoslibopbrengstcoëfficiënt in beide systemen. Er zijn aanwijzingen dat het tempo van 

slibafsterving in het aërobe systeem groter is dan in het denitrificerende systeem. Dit 

betekent dat de nettoslibproduktie in het denitrificatieproces iets groter kan zijn dan 

in het aerobe systeem. Het tempo van substraateliminatie van een bepaalde stof kan in 

aëroob actief-slib en in denitrificerend actiefslib verschillen. Voor een mengsel van 

t i s c h e stoffen is de kans groot dat de -overall' eliminatiesnelheid in beide situ-

tiesvnjwel gelijk is. Er moet evenwel rekening mee gehouden worden dat sonnige 

organische stoffen in het geheel niet door denitrificerende bacteriën geëlimineerd kunnen 

lin, ! " °P TT Van de reSUltat6n Ult dlt 0nderZ0* 8een ******* — de behande" 
n tHieT T Tl " ' denitrifiCerend a c t i ^ i b andere dünensioneringsgrondsla-

gen te kiezen dan bij behandeling met aëroob actief-slib. 
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4 Het voorkomen van denitrifïcerende 
micro-organismen in actief-slib 

4. ! INLEIDING 

Voor een optimale N-eliminatie i s de aanwezigheid van denitrificerende micro-organis­

men een eerste ve re i s t e . In verband hiermee kam men zich afvragen of en zo j a , in welke 

mate er in ac t ief-s l ibinr icht ingen zonder extra voorzieningen ter bevordering van het de-

ni t r i f ica t ieproces denitrificerende micro-organismen aanwezig zijn. 

Er zijn een aantal aanwijzingen dat er in deze actief-slibinrichtingen den i t r i f i ca t i e 

plaats v indt . Volgens Johnson (1958) en volgens Barth et a l . (1966) verdwijnt er namelijk 

via het spui-s l ib en via het effluent minder s t ikstof dan er via het influent in een 

ac t ie f -s l ib inr icht ing aangevoerd wordt. In een aantal s i tuat ies kan desorptie van ammoniak 

en van andere vluchtige N-verbindingen een negatieve N-balans veroorzaken. In het algemeen 

(Barth e t a l . , 1966; Wuhrmann, 1954) wordt echter het optreden van den i t r i f ica t ie a ls oor­

zaak gegeven voor de negatieve N-balans. Een aanwijzing voor de l aa ts te verklaring i s de 

waarneming dat de N-tekorten het grootst zijn in inrichtingen met n i t r i f i c a t i e (Barth 

et a l . , 1966). Ook va l t t e wijzen op het opdrijven van ac t ief-s l ib in een nabezinktank 

(Sawyer & Bradwey, 1945) to t adstructie van het vermoeden dat de negatieve N-balans door 

deni t r i f ica t ie veroorzaakt wordt. Rüffer (1964) heeft voorts met redoxindicatoren de aan­

wezigheid van een anaërobe zone in een actief-slibvlok aannemelijk gemaakt. Aangezien 

anaërobie wordt gezien a ls voorwaarde voor het kunnen optreden van den i t r i f i ca t i e , vormt 

de aanwezigheid van een anaërobe zone in een actief-slibvlok een aanwijzing dat de nega­

tieve N-balans door den i t r i f ica t ie veroorzaakt wordt. 

De aanwezigheid van denitrificerende bacteriën in belucht ac t ief-s l ib i s aannemelijk 

gemaakt door Wuhrmann (1964) en Rüffer (1964). In ac t ief-s l ib u i t beluchte a c t i e f - s l ib ­

inrichtingen dat onder anaërobe condities gebracht werd, namen zij daling van het n i t r aa t ­

gehalte en vorming van d is t iks tof waar. 

Er i s in de l i t e ra tuur geen informatie over het percentage denitrificerende micro­

organismen in a c t i e f - s l ib u i t inrichtingen zonder extra voorzieningen voor N-eliminatie. 

Enig inzicht h ie r in geeft het tempo van n i t raa t - en substraatverbruik onder anaërobe 

condities in vergelijking to t het tempo van zuurstof- en van substraatverbruik onder 

aërobe condi t ies . In deze studie i s voor act ief-s l ib u i t een hoogbelaste, n i e t - n i t r i f i c e -

rende en u i t een n i t r i f icerende act ief-sl ibinrichting getracht inzicht t e krijgen in 

het percentage heterotrofe micro-organismen dat kan denitrificeren. 

4-2 MATERIAAL EN METHODE 

. , . , „ v. n-s afkomstie van de zwaarbelaste ac t ie f - s l ib inr ich-Het a c t i e f - s l i b in d i t onderzoek i s atKomszig v<m 
i-4„ . / A+1 r i r ra 0 5 e/2 d, de- oxydatiesloot t e Otterlo 
^ng te Zeist (s l ibbelast ing (% z v / m

D r
 A i ) 
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(slibbelasting circa 0,05 g/g d ) , de oxidatiesloot te Woudenberg (slibbelasttng circa 

0,05 g/g d) en een proefinstallatie te Ede met dagelijkse, ladingsgewijze belasting met 

afvalwater (slibbelasting circa 0,05 g/g d ) . In deze installaties zijn geen voorzieningen 

getroffen ter bevordering van de N-eliminatie. 

Van elk van deze soorten actief-slib is het tempo van substraat- en zuurstof- of 

NZE-verbruik onder aërobe en onder anaërobe condities bepaald. Hiervoor is de volgende 

werkwijze aangehouden. Aan 2 1 actief-slib wordt 0,8 g/l natriumacetaat en circa 1,2 g/l 

natriumnitraat toegevoegd (in één experiment is per abuis het nitraat niet toegevoegd aan 

het beluchte actief-slib). Bij de bepaling van het substraat- en zuurstofverbruik onder 

aërobe condities wordt het actief-slib belucht. Een deel van het actief-slib waaraan 

reeds natriumacetaat en natriumnitraat toegevoegd is, is gebruikt voor de bepaling van 

het zuurstofverbruik in de Sapromaat (Liebmann & Offhaus, 1966). In het resterende beluch­

te actief-slib is over een tijdsverloop van een aantal uren het verloop van opgeloste CZV, 

nitriet en nitraat bepaald. Bij de bepaling van het substraat- en NZE-verbruik onder 

anaërobe condities wordt het actief-slib van de lucht afgesloten en wordt er stikstofgas 

door geleid. Ook in dit geval wordt het verloop van de massaconcentratie opgeloste CZV 

en de massaconcentratie van het nitriet en nitraat bepaald. Het verloop van de .massacon-

centratie van nitriet en nitraat wordt omgerekend in NZE-verbruik. In het beluchte en in 

het niet-beluchte actief-slib wordt hetzelfde slibgehalte aangehouden. De analyses van 

CZV, nitriet en nitraat worden volgens NEN 3235 uitgevoerd. 

4.3 RESULTATEN 

Voor actief-slib uit de zuiveringsinrichtingen te Zeist, Otterlo, Woudenberg en Ede 

is het verloop van de substraateliminatie in belucht actief-slib en in niet-belucht actief-

slib, beide gevoed met natriumacetaat, bepaald. Tevens is respectievelijk het zuurstof­

verbruik en het NZK-verbruik, berekend uit het verloop van de nitriet- en nitraatmassa-

concentraties, bepaald (zie fig. 18-21). Voor de berekening van het NZE-verbruik (zie 

par. 2.1) is aangenomen dat de daling van de massaconcentratie van nitraat en nitriet 

toe te schrijven is aan vorming van distikstof. i 

Het blijkt dat de afname van de CZV en ook het O,- en NZE-verbruik lineair met de 

tijd verloopt. Uit de resultaten is het tempo van CZV-eliminatie (tabel 20), het tempo van 

zuurstofverbruik en het tempo van NZE-verbruik (tabel 21) berekend voor de actief-slib 

van verschillende herkomst. Het blijkt dat het tempo van CZV-reductie (tabel 20) in niet-

belucht actief-slib slechts 18-40°s van het; tempo van CZV-eliminatie in belucht actief-slib 

is. Vervolgens blijkt uit tabel 21 dat het NZE-verbruik in niet-belucht actief-slib 

30-65°«, van het zuurstofverbruik in belucht actief-slib is. 

Substraatopname door de bacteriën gaat onder aërobe condities gepaard met zuurstof­

verbruik en onder anaërobe condities bij aanwezigheid van nitraat met NZE-verbruik. Daar­

naast is er zuurstof of NZE nodig voor endogene oxydatie. Het is te verwachten dat de ver­

houding tussen CZV-eliminatie en zuurstof- dan wel NZE-verbruik respectievelijk in belucht 

en in niet-belucht actief-slib in dezelfde orde van grootte zal liggen. Tabel 22 geeft 

voor het actief-slib van verschillende herkomst de verhouding tussen CZV-eliminatie en 

zuurstofverbruik onder aërobe condities en de verhouding tussen CZV-eliminatie en NZE-

50 



Fig. 18. Het v e r l oop van een a an t a l parameters in anaëroob en in aëroob a c t i e f - s l i b 
afkomstig u i t de a c t i e f - s l i b i n s t a l l a t i e t e Ze is t na voeding met n a t r i umace t aa t . 

S (mg/l) 
C(mg/l) 
600 

A/(mg/l) 
220n 

180H 

140-V 

400 

200 

40 1 

— •" 

. 1 2 3 4 
f (h ) 

ffN' (jn^V') anaëroob / anae rob ic , 
— -N . . 

m t r i e t 
anaerobic 

(m . . IV) anaëroob / 
m t r i e t 

• CZV (m
czvl

v) anaëroob /.COD (m
C 0 D /F) anae rob ic , 

o CZV aëroob / COD aerobic,»NZE (m
N Z E / I0 anaëroob / 

NOE (m
N 0 E /7) anaerobic ,D 0 2 (mQ/V) aëroob / 0 2 

aer 

and 

a c t i va t ed - s ludge p l a n t i n Ze i s t fed with sodium a c e t a t e . 

(jnJV) aerobic 

Fig. 18. Change i n some parameters in anaerobic and in aerobic a c t i va t ed s ludge from the 

Tabel 20. Tempo van CZV-eliminatie (<toi._v/d* V) onder aërobe cond i t i e s en onder _ 
anaërobe c o n d i t i e s i n a c t i e f - s l i b a fkoSl t ig van verschxl lende a c t i e f - s l i b i n n c h t i n g e n 
b i j aanwezigheid van n a t r i umace t aa t . 

Herkomst Tempo van CZV-eliminatie 
(mg/l h) 

Verhouding van tempo van CZV-eliminatie 
onder anaërobe cond i t i e s t o t tempo van 
CZV-eliminatie onder aërobe c ond i t i e s 

Origin 

aëroob 

Zeist 
Otterlo 
Woudenberg 
Ede 

142 
131 
95 

102 

ae rob i c 

anaëroob 

25 
33 
35 
40 

anaerobic 

0,18 
0,25 
0,37 
0,40 

" Ratio of d isappearance r a t e s under 
„ rafP (ne/1 h) anaerobic to aerobic cond i t ions Disappearance r a t e <.mg/J. "/ 

^Tn ' : , „nr, (Am lit V) under aerobic cond i t ions and 
Table 20. Rate of d i sappearance of ™^fm%fevent a c t i va t ed sludge p l a n t s 
anaerobic c ond i t i on s i n a c t i v a t ed sludge from d i n e r e n 
Eed with sodium a c e t a t e . 
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Fig. 19. Het verloop van een aantal parameters in anaëroob en in aëroob actief-slib af­
komstig uit de actief-slibinstallatie te Otterlo na voeding met natriumacetaat. 

S (mg/l) 
C(mg/I) 

600-fc. 

N . (im IV) anaëroob / anaerobic, 

N„. aëroob / aerobic, N . . . . 
Ni ' nitriet 

(m„/V) anaëroob / anaerobic 

400H 

200H 

T 2 3 
f (h) 

T/V) anaëroob / COD (m JV) 

-X-N aëroob / aerobic 

"CZV"' ""»"""" ' v"C0D' 
anaerobic, o CZV aëroob / COD aerobic, 

• NZE (mNZE/K) anaëroob / NOE 0"NOE/J0 

anaerobic, ao <jnJV) aëroob /aerobic 
'nitriet 

Fig. 19. Change in some parameters in anaerobic and in aerobic activated sludge from the 
activated-sludge plant in Otterlo fed with sodium acetate. . 

Tabel 21. Tempo van zuurstofverbruik (dm /dt V) onder aërobe condities en tempo van 
NZE-verbruik (dm /dt V) onder anaërobe condities in actief-slib afkomstig van 
verschillende actief-slibinrichtingen bij aanwezigheid van natriumacetaat. 

Herkomst van 
actief-slib 

Tempo van 0 -verbruik 
aëroob (mg/f h) 

Tempo van NZE-verbruik Verhouding NZE-verbruik 
anaëroob (mg/l h) anaëroob tot O.-ver-

bruik aëroob 

Zeist 65 
Otterlo 64 
Woudenberg 51 
Ede 46 

Origin 
02 rate 
aerobic (mg/l h) 

42 
36 
30 
14 

NOE rate 
anaerobic (mg/l h) 

0,65 -
0,56 
0,59 
0,30 

Ratio of NOE rate 
to oxygen 

]tle /dl n ' L r f C°nSUmpti?n o f °2 <«Vd* V) d u r i"g a e r°bic conditions and of NOE 
3 1 L I 8 - r r 5 conditions' in activated sludge from different activated 
sludge plants fed with sodium acetate. 
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Fig. 20. Het v e r l oop van een a an t a l parameters in anaëroob en in aëroob a c t i e f - s l i b af­
komstig u i t de a c t i e f - s l i b i n s t a l l a t i e t e Woudenberg na voeding met n a t r i umace t aa t . 

A/(mg/ l ) 

S (mg/1) 
C(mg/l) 
600-1 

400 

200 

• ff
N£ ( W H / ^ ) anaëroob / anaerob ic , 

— Ü/Ni aëroob / a e r o b i c , W n i t r i e t 

(m
N/f') anaëroob / anaerobic 

• CZV (m IV) anaëroob / COD imcaQIV) 
CZV 

anaerob ic ,o CZV aëroob / COD a e rob i c , 

• NZE (ß IV) anaëroob / NOE (mN0E/V) 

anae rob i c , a 0 2 (mQ/7) aëroob / a e rob ic 

Fig. 20. Change i n some parameters in anaerobic and in aerobic a c t i v a t ed sludge from the 
ac t iva ted-s ludge p l a n t i n Woudenberg fed with sodium a c e t a t e . 

Tabel 22. De verhouding tussen 0, ,-verbruik en CZV-eliminatie _0»o/«£zv) onder aërobe 
—u^-j. <.£.. us v e r n o u a m g e u s s e « u.-vciui-uj-iv _.. — _ _ _y ^w 

condi t ies en de verhouding tussen NZE-verbruik en CZV-elimmatie (m^lm^) onder -"uuiLies en de verhouding tussen iNic-veiui.^*. — —• ; 7. , : NZK czv , 
anaërobe c o n d i t i e s voor a c t i e f - s l i b van ve r sch i l l ende a c t i e f - s l i b m n c h t i n g e n gevoed 

met n a t r i umace t aa t . 
Herb omst 

Zeist 
Otterlo 
Woudenberg 
Ed 

Verhouding NZE-verbruik tot 
CZV-eliminatie (anaëroob) 

1,68 
1,09 
0,86 
0,35 

Verhouding 0„-verbruik tot 
CZV-eliminatie (aëroob) 

0,46 
0,49 
0,54 
0,46 

Or igin Ratio NOE to COD (anaerobic) Ratio 0., to COD (ae rob ic ) 

T*ble 22. Ra t io between consumption of 0,, ^ d i s a ^ ™ f i ^ r f e f e r a " 
« » b i c c ond i t i ons and r a t i o between con umption o nd - P P - a n c e of ^ 
% E / m C 0 D ) under anaerobic condi t ions of a c t iva ted s iuag 
s l u3ge p l a n t s fed wi th sodium a c e t a t e . 
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Fig. 21. Het verloop van een aantal parameters in anaëroob en in aëroob actief-slib af­
komstig uit een proefinstallatie te Ede na voeding met natriumacetaat. 

S (mg/l) 
C(mg/I) 
600-

4 
?(h) 

N ,(m„/V) anaëroob / anaerobic, 
-N. 

400 

200H 

Ni 

i c z v / 7 ) anaëroob / COD (m IV) 
U6V ' (JUL) 

aëroob / aerobic,— ffnitriet anaerobic, o CZV aëroob / COD aerobic, 
(mN/!0 anaëroob / anaerobic 

iNZE (mNZE/7) anaëroob / NOE (̂ N0E/̂ ) 

anaerobic,a o2 (mQ/V) aëroob / aerobic 

K?ot2
Piantai„e E d e n f : n i ^ r : : ^ u m

s a S t ^ : r o b i c and i n a e r o b i c a c t i v a t e d s i u d g e from a 

verbruik onder anaërobe condities. Het blijkt dat in het aërobe actief-slib de verhouding 

tussen O -verbruik en CZV-eliMnatie bij de slibsoorten van verschillende herkomsten 

U.46-0,54 is. Onder anaërobe condities is de verhouding tussen NZE-verbruik en CZV-e limine 

voor het actief-slib uit Woudenberg en Ede minder dan 1 (0,35-0,86). Daarentegen is deze 

verhouding voor het actief-slib uit Zeist en Otterlo onder anaërobe condities hoger dan 

respectievelijk 1,68 en 1,09). Dit zou betekenen dat het NZE-verbruik hoger is dan voor 

vo edige oxydatie van de geëlimineerde CZV nodig is. Deze afwijkende verhouding lijkt al­

leen mogelijk wanneer er een relatief hoog endogeen NZE-verbruik is of wanneer nitraat niet 

of niet geheel in distikstof wordt omgezet. Daar deze verschijnselen in het kader va* deze 

studie m e t van belang zijn, is van een verder onderzoek afgezien. 

4.4 CONCLUSIE 

«J^ÎT" " " d e n i t r i f i C 6 r e n d e --o-organismen in actief-slib uit installaties 
zonder extra voorzieningen ter bevordering van de N-eliminatie is af te leiden uit het ver 
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mogen om onder anaërobe condities bij aanwezigheid van n i t raat organisch substraat t e e l i ­

mineren. Het b l i j k t dat het substraat-eliminerend vermogen onder anaërobe condities bij 

aanwezigheid van n i t r a a t circa 20-40% van het substraat-eliminerend vermogen onder aërobe 

condities i s . Het NZE-verbruik onder anaërobe condities is in een aantal gevallen hoger 

dan op grond van de CZV-eliminatie verwacht mag worden. Het NZE-verbruik in r e l a t i e to t 

het zuurstofverbruik geeft daarom geen reëel beeld van de fractie denitrificerende micro-

-organismen in het a c t i e f - s l i b . 

Van de heterotrofe bacteriën in het act ief-sl ib is maar een geringe fractie in s taa t 

te denitr if iceren. Ter verkrijging van denitrificerend ac t ief-s l ib , dat is a c t ie f - s l ib met 

een hoog percentage denitrificerende micro-organismen, dienen speciale voorzieningen ge­

troffen te worden. 

55 



5 De vorming en het behoud van denitrificerend 
actief-slib 

5.1 INLEIDING 

In hoofdstuk 4 i s aangetoond dat een beperkt deel van de heterotrofe bacteriën uit 

het ac t ief -s l ib van een p rak t i jk ins ta l la t ie waar geen voorzieningen voor N-eliminatie ge­

troffen zijn, in s taa t i s n i t r aa t a ls a l ternatieve elektronenacceptor te gebruiken. Er 

zijn in de l i tera tuur vele experimenten met denitrificerend a c t i e f - s l i b beschreven, maar 

er i s weinig aandacht besteed aan de factoren die bepalend zijn voor vorming en behoud 

van denitrificerend ac t ie f - s l ib . 

Bij het afwegen van de voor- en nadelen van de voorgestelde processchema's voor 

eliminatie van organische stoffen door denitrificerende bacteriën i s inzicht in de vraag 

welke factoren de vorming en het behoud van denitrificerend a c t i e f - s l ib bepalen, van groot 

belang. In d i t hoofdstuk worden een aantal aspecten van deze vraag be l icht . 

5 . 2 MATERIAAL EN METHODE 

Er is gebruik gemaakt van vier reactoren met een nuttige inhoud van S 1. Het actief-

slib in deze reactoren wordt in suspensie gehouden door beluchten met perslucht, doorlei­

den van stikstofgas of met behulp van een bovenroerder. Er kan continu synthetisch afval­

water gedoseerd worden. De niet-beluchte reactoren zijn van de lucht afgesloten. 

Het actief-slib in deze experimenten is afkomstig van een actief-slibinrichting op 

semi-technische schaal te Ede. In deze proefinstallatie wordt het actief-slib discontinu 

(1 x per etmaal) belast met huishoudelijk afvalwater. De slibbelasting (AmB Z V/m
D r

 A t ) van 

de inrichting te Ede bedraagt circa 0,2 g/g d. 

Het synthetisch afvalwater is als volgt samengesteld (m/v): 
ureum 80 mg/l 

gelatine 160 mg/l 

oplosbaar zetmeel 320 mg/l 

ondermelkpoeder 480 mg/l 

Na2HP04.2H20 7,5 mg/l 

NaHC03 375 mg/l 

MgS04.7H20 7,5 mg/l 

FeCl3.6H20 10 mg/l 

KCl 10 mg/l 

NaNü3 150 mg/l 

De CZV van dit afvalwater bedraagt circa 1 g/l. 
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De experimenten zijn a l s volgt opgezet. In de vier reactoren zijn verschillende con­

dities aangelegd met betrekking, tot de substraatvoorziening en de zuurstofvoorziening: 

reactor A: continue aanvoer van substraat, continue beluchting 

reactor B: continue aanvoer van substraat, geen beluchting 

reactor C: geen aanvoer van substraat, continue beluchting 

reactor D: geen aanvoer van substraat, geen beluchting. 

In a l l e reactoren i s er n i t r aa t aanwezig. In de niet-beluchte reactoren wordt het 

actief-slib met een bovenroerder in suspensie gehouden. In de reactoren A en B is bij de 

start van het experiment 2 1 ac t ief -s l ib u i t Ede gebracht en in de reactoren C en D 4 1. 

Bij de reactoren A en B wordt met een slangenpomp 2 1 substraatoplossing per dag aange­

voerd. Eenmaal per etmaal wordt de beluchting in deze reactoren s t i lgezet . Na bezinken 

van het a c t i e f - s l ib wordt 2 1 bovenstaande vloeistof verwijderd. Vervolgens wordt de 

beluchting of de bovenroerder weer aangezet. De reactoren C en D worden n iet belast met 

synthetisch afvalwater. In deze reactoren wordt bij de s t a r t van het experiment de massa­

concentratie van n i t r a a t op circa 150 mg/l gebracht. Zodra de massaconcentratie van n i t r aa t 

beneden 10 mg/l gedaald i s , wordt een nieuwe dosis n i t raat gegeven. Verdampingsverliezen 

in deze reactoren worden met leidingwater aangevuld. De niet-beluchte reactoren D en B 

worden, nadat de reactor geopend is geweest, weer anaëroob gemaakt door gedurende 15 mi­

nuten stikstofgas door t e leiden. 

Het a c t i e f - s l i b in de v ier reactoren wordt regelmatig geanalyseerd op droge-stofge-

halte en denitr if icerende capacitei t . Het effluent wordt geanalyseerd op CZV, n i t r aa t en 

ni tr ietgehalte. De analyses van CZV, n i t raa t , n i t r i e t en droge stofgehalte zijn u i tge­

voerd volgens' NEN 3235. 

Onder de denitrif icerende capaciteit l*>NZE/m
Dr

di0 wordt verstaan de N2-produktie 

van het a c t i e f - s l ib gevoed met overmaat substraat, hier synthetisch afvalwater, uitgedrukt 

in mg/g h. Voor de bepaling van de denitrificerende capaciteit wordt gebruik gemaakt 

van een erlenmeyer met een inhoud van 5U0 ml. In deze erlenmeyer wordt 100 ml ac t ie f - s l ib 

gebracht dat met een magneetroerder in suspensie wordt gehouden. Aan de inhoud wordt 

25 ml geconcentreerd synthetisch afvalwater toegevoegd, wat resulteert in een begincon-

œntratie (m /V) van 3500 mg/l. Voorts wordt er 300 mg natriumnitraat toegevoegd. Ge­

durende 3 minuten wordt er N?-gas door het act ief-sl ib geleid. Vervolgens wordt door het 

openen van een kraan het reactievat aangesloten op een gasburet. In deze gasburet bevindt 

zich als spervloeistof een 20«. (m/m) natriumsulfaatoplossing met 51 {m/m) v r i j zwavelzuur 

waaraan methyloranje i s toegevoegd. Er wordt na het aansluiten van de buret 10 minuten 

gewacht en vervolgens wordt het gasvolume in de buret op nul gezet. Na één uur wordt het 

gasvolune afgelezen. Een bakje met 4 ml KOH (SOI (m/m)) in de erlenmeyer zorgt ervoor dat 
e ' alleen N2 gemeten wordt en geen CO,. Uit de produktie van N, wordt de denitrificerende 

capaciteit berekend. 

5-3 RESULTATEN EN DISCUSSIE 

-™0„<TPvat in figuur 22. De denitrificerende 
De resul ta ten van d i t experiment zijn samengevat m tiguu O V T V ^ m p n t 

,-„ • r nu Ke-Aranot bil de s t a r t van het experiment 
capaciteit f dm lât m ) van het act ief-sl ib bedraagt DIJ ^ f 
, , , l % Z E / d * mDr >van anaërobe condities heeft geen gevolgen 
26 mS/g h. De overgang van aërobe condities naar anaeiu 
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40-

d (mg/g h) 
80-

+ _ o Fig. 22. Het verloop van de denitrificatiecapaciteit 
— ° ö d (dm /m it) van actief-slib onder verschillende 

condities. + niet belucht, gevoed met synthetisch 
o afvalwater; o belucht, gevoed met synthetisch af-

x valwater; • niet belucht, niet gevoed; x belucht, 
x • • niet gevoed. 
• * i 

Fig. 22. Changes in the denitrifying capacity 
d (är"ftQE/mj) dt) of activated sludge under different 

— , , conditions. + unaerated, fed with synthetic sewage; 
u 2 4 6 8 ° aerated, fed with synthetic sewage; • unaerated, 

t (d ) unfed; x aerated, unfed. 

voor de denitrifleerende capaciteit van het actief-slib zonder aanvoer van substraat. On­

der aërobe en onder anaërobe condities blijft de denitrificerende capaciteit in beide 

gevallen gemiddeld 24 mg/g h. 

Uit verschillende onderzoekingen is gebleken dat bacteriën die potentieel in staat 

zijn denitrificerende enzymen te vormen, dit vrij snel na overgang van aërobe condities 

naar anaërobe condities doen. Onderzoek van Payne & Riley (1969) met Pseudomonas perfeoto-

mavinus heeft uitgewezen dat bacteriecellen in 40 tot 60 minuten, nadat zij uit aëroob 

milieu onder anaërobe condities gebracht zijn, denitrificerende enzymen gevormd hebben. 

Ook Downey et al. (1969) constateerden in een onderzoek met Bacillus stearothermophilic 

dat de nitraatreductase-activiteit sneller toenam dan de bacteriemassa. In ons experiment 

verandert de denitrificerende capaciteit vrijwel niet, nadat het slib uit het aërobe 

milieu van de semi-technische installatie in de laboratoriumreactor onder anaërobe con­

dities gebracht wordt. Zelfs in de daaropvolgende 10 dagen verandert de denitrificerende 

capaciteit vrijwel niet. Hieruit is af te leiden dat er in het actief-slib vrijwel geen 

bacteriën aanwezig zijn die potentieel in staat zijn onder anaërobe condities denitrifi­

cerende enzymen te vormen. 

Ue vrijwel onveranderde denitrificerende capaciteit van het beluchte actief-slib 

zonder aanvoer van substraat stemt overeen met de waarneming van Pichinoty (1965); hij 

constateerde dat beluchten geen effect heeft op het behoud van denitrificerende enzymen. 

In het met-beluchte actief-slib met aanvoer van substraat neemt de denitrificerende 

capaciteit toe van 26 mg/g h tot circa 75 mg/g h. Op grond van de resultaten met het 

met-beluchte actief-slib zonder aanvoer van substraat sluiten we adaptatie aan nitraat 

van reeds aanwezige bacteriën uit. De toename is toe te schrijven aan selectieve groei 

van denitrificerende bacteriën. 

Ook in het beluchte actief-slib met aanvoer van substraat neemt de denitrificerende 

capaciteit toe en wel tot circa 50 mg/g h. Er is lange tijd geen duidelijkheid geweest 

over de vraag welke invloed zuurstof heeft op de vorming van denitrificerende enzymen. 

Payne (1973) concludeert in zijn overzichtsartikel dat zuurstof als zodanig de vorming 

van denitrificerende enzymen niet onderdrukt. Collins (1955) en Nason (1962) toonden aan 

dat er minder denitrificerende enzymen geproduceerd worden naarmate er meer zuurstof 

beschikbaar is. I n het beluchte actief-slib is ook nitraat continu in het actief-slib 
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gebracht. Uit de nitraatmassaconcentratie van het effluent b l i jk t dat een deel van het 

nitraat i s gebruikt voor oxydatie van organisch substraat. Bovendien wordt er ook sub­

straat geoxydeerd met zuurstof, want in het experiment met het niet-beiuchte ac t ie f -s l ib 

is het n i traatverbruik groter . De toename in de denitr if icatiecapaciteit van het beluchte 

actief-slib en het niet-beluchte ac t ief-s l ib i s evenredig met het nitraatverbruik in beide 

slibsoorten. Het percentage denitrificerende micro-organismen in ac t ief-s l ib i s gerelateerd 

aan de f ract ie van het substraat geoxydeerd met n i t raa t . 

5.A CONCLUSIE 

De denitrificerende capacitei t van act ief-s l ib l i jk t afhankelijk van de verhouding 

tussen verbruik van n i t r a a t en zuurstof voor oxydatie van organisch substraat. Er ontstaat 

denitrificerend a c t i e f - s l i b , d.w.z. act ief-sl ib met een hoog percentage denitrificerende 

bacteriën, ingeval a l het organisch substraat met n i t raat geoxydeerd wordt. Wanneer a l het 

substraat met zuurstof geoxydeerd wordt, zal de denitrificerende capaciteit van het 

actief-slib laag z i jn . Voorts i s gebleken dat langdurig beluchten als zodanig geen effect 

heeft op de denitr if icerende capacitei t . 

Op grond van het voorafgaande i s na te gaan in hoeverre het ontstaan van den i t r i f i -

cerend ac t i e f - s l ib in de verschillende processchema's voor N-eliminatie gewaarborgd i s . 

In de twee- en drie-slibsoortensystemen wordt het act ief-sl ib dat ontstaat u i t verwerking 

van organisch substraat met n i t r a a t , n ie t vermengd met ander ac t ief -s l ib . In de den i t r i -

ficatiestap wordt voornamelijk n i t r aa t als elektronenacceptor toegepast en het a c t i e f - s l ib 

in deze fase zal een hoog percentage denitrificerende bacteriën bevatten. 

In het één-slibsoortensysteem bevinden zich in het act ief-sl ib naast elkaar a l l e bac­

teriën die in de verschillende fasen van het proces gevormd zijn. We zullen bezien in 

hoeverre de aanwezigheid van denitrificerende bacteriën in de verschillende één-slibsoor-

tensystemen gewaarborgd i s . 

Bij het één-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie komt het afvalwater eerst in 

een anaërobe tank, waar door r e c i r cu l a t e ook n i t raat aanwezig i s . In het één-slibsoorten­

systeem met voor-deni t r i f icat ies wordt dus aan de voowaarden voor de vorming van den i t r i -

ficerende bacteriën voldaan. 
In het één-slibsoortensysteem met alternerend n i t r i f i ca t ie /den i t r i f i ca t ie i s de s i ­

tuatie enigszins anders, wanneer de aanvoer van organisch substraat zowel tijdens het be­

f t e n als het niet-beluchten plaatsvindt. In d i t geval kan een deel van het substraat 

« zuurstof geoxydeerd worden en in een lager percentage denitrificerende bacteriën r e -

«i,i+ • t. v,o+^,at alleen in de anaërobe fase aangevoerd, dan 
sulteren. Wordt echter het organisch substraat alleen uc 
7ai +„„Q ^«litrificerende bacteriën gevormd worden. 
za l er a c t i e f - s l ib met een hoog percentage denitriticerenu • , ^ a + ^ ^ 

, - r. + -&, ciihsoortensysteemmet na-demtr i f ica t ie in 
Tenslotte va l t tp bezien of in het een-sliDSOorLens/^ 

«o«» z ™i:;:„a. ̂ ^ 8———• «•* ~:zZ:L 
« • «yst,=, i„ een belucht, fase ,„gevo»d. s t r i * g e „ ~ » » . " " * * " 
m«+ , .1 w Tiercentage denitrificerende bacteriën laag 
« zuurstof verwerkt kunnen worden en zal he P cent g ^ ^ ^ . ^ 
* » . Dit r e su l t ee r t in een lage o m z e t t m g s s n e l h e i ^ Niettemin wordt er 
- d u s in een lange ve rb l i j f t i jd voor de — ^ ^ ^ v erkregen 
ook met het één-slibsoortensysteem met na-denitrificatie 
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(Wuhrmann, 1964; Christensen et al., 1975). 

In dit experiment is gebleken dat beluchten het optreden van denitrificatie niet voor­

komt. Ook bij een praktijkinstallatie (Matsche, 1975) is aangetoond dat in het beluchte 

deel van de aëratietank anaërobie voorkomt en dat er dus denitrificatie kan optreden. De 

aanwezigheid van denitrificerende bacteriën in het actief-slib uit het êén-slibsoorten-

systeem met na-denitrificatie is toe te schrijven aan oxydatie van organisch substraat 

met nitraat in het beluchte deel van de tank en aan oxydatie van organische stoffen die 

in de beluchte fase nog niet verwerkt waren, in de niet-beluchte fase. De aanwezigheid 

van denitrificerende bacteriën in slib uit dit systeem is afhankelijk van moeilijk in 

de hand te houden factoren, zoals verhouding beluchtingscapaciteit en zuurstofbehoefte 

in de eerste fase. 

Op grond van het voorgaande concludeer ik dat aan één-slibsoortensystemen met voor-

denitrificatie of met alternerend nitrificatie/denitrificatie de voorkeur gegeven moet 

worden boven het één-slibsoortensysteem met na-denitrificatie. 
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6 N-eliminatie in een alternerend beluchte 
actief-slibinrichting 

6. ! INLEIDING 

De processchema's voor biologische N-eliminatie volgens het éên-slibsoortensysteem 

zijn in te delen in processchema's met voor-denitrificatie, met na-denitrif icatie en met 

alternerend n i t r i f i c a t i e / d en i t r i f i c a t i e . In hoofdstuk 5 is geconcludeerd dat in een pro­

cesschema met na -den i t r i f i ca t ie de aanwezigheid van denitrificerende micro-organismen 

niet gewaarborgd i s . Daarom i s het éên-slibsoortensysteem met na-denitrificatie een min­

der aantrekkelijke werkwijze voor biologische N-eliminatie. Er is inmiddels v r i j veel on­

derzoek gedaan naar het systeem met voor-denitrificatie, terwijl het systeem met a l t e r ­

nerend n i t r i f i c a t i e / den i t r i f i c a t i e betrekkelijk recent (Klapwijk 1974, Christensen 1974) 

naar voren i s gekomen. Deze studie beoogt het inzicht in de toepassingsmogelijkheden van een 

één-slibsoortensysteem met alternerend n i t r i f ica t ie /deni t r i f ica t ie te vergroten. 

Christensen (1974) heeft een werkwijze voorgesteld die schematisch i s weergegeven in 

figuur 23. De i n s t a l l a t i e i s opgebouwd u i t twee reactoren, 1 en 2. Er zijn in deze werk­

wijze vier fasen t e onderscheiden. In de eerste fase i s reactor 1 anaëroob en reactor 2 

aëroob. Het afvalwater wordt in reactor 1 gebracht. In de tweede fase wordt ook reactor 1 

belucht. Vervolgens wordt in de derde fase reactor 2 anaëroob en wordt het afvalwater in 
2 ingevoerd. In de vierde fase tenslot te zijn beide reactoren aëroob. 

Christensen (1974) s t e l t dat het N-rendement bepaald wordt door de volgende factoren: 

«8- 23. De opeenvolgende procescondities in de alternerend beluchte act ief-sl ibinricht ing 
(Christensen, 1974). AN, anaërobe condities; A, aërobe condities; B, bezinktank, 
\> s l ibretour. 
Fasel 
phase ; 

Fase 2 
phase2 

Q 
AN 

OR 

r* A 

" 
A 

B 

A 
OR 

Fase 3 
Phase 3 

Fa se 4 
Phase 4 

nittentlv aerated activated-sludge plant(Chris-
lS- 23. Operational sequence of an i n t e r m l t c e n l ^ / " " d ï t i o n s ; B, sedimentation; 

' e n s en, 1974). AN, anaerobic conditions; A, aerobic conditions, 
V sludge r e t u rn . 
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- De hoeveelheid,stikstof die in de aërobe periode genitrificeerd kan worden; 

- de hoeveelheid stikstof die in de anaërobe periode gedenitrificeerd kan worden; 

- de werkelijke C/N-verhouding ten opzichte van de C/N-verhouding die noodzakelijk is 

voor volledig denitrificatie van het nitraat; 

- de uitstroming van stikstof als gevolg van menging en verdunning en afvoer via het ef­

fluent. 

Uitgaande van deze factoren presenteert hij een model voor de berekening van het N-elimi-

natie-rendement. In een onderzoek met een actief-slibinrichting (reactorvolume 1200 m3) 

bereikt hij met een aërobe/anaërobe cyclus van 3 uur een verlaging van de massaconcentra­

tie van stikstof ( m ^ + Ni/v) tot 3 mg/l. 

Tholander (1975) past in een praktijkinstallatie de werkwijze van Christensen toe. 

De actief-slibinrichting bestaat uit twee oxydatiesloten met een bezinktank. De fasen 1 

en 3 duren één uur en de fasen 2 en 4 een half uur. In de fasen 1 en 3 vervullen de be-

luchters in de anaërobe reactor een mengfunctie. Hij concludeert dat onder normale om­

standigheden een restmassaconcentratie van stikstofverbindingen van 3 mg/l, correspon­

derend met een rendement van 90°6, bereikbaar is. 

Bishop et al. (1976) bereiken een stikstofrendement van 7S-845» in een alternerend 

beluchte actief-slibinrichting. Zij gebruiken twee parallelle reactoren die afwisselend 

gedurende 30 minuten belucht wordt. Bij een slibbelasting (Am,, lm At) van 0,1 g/g d be-

reiken zij volledige mtrificatie. De S/Zl/-verhouding (m c z v /m K 0 van het afvalwater be­

paalt het maximale N-rendement. Bij een S/N verhouding (rn^/m^.) van 10 wordt in de zo­

mer 84?o en in de winter 75°6 N- verwij der ing bereikt. J 

In deze studie heb ik een model ontwikkeld voor de berekening van het verloop van de 

massaconcentratie van het nitraat en ammonium in een reactor tijdens de aërobe en de anaë­

robe periode. Ook is een model ontwikkeld voor de berekening van de massaconcentraties 

van ammonium en nitraat in het effluent van een alternerend beluchte actief-slibinrichting 

als functie van een aantal procesomstandigheden. In een laboratoriumonderzoek met synthe­

tisch afvalwater is nagegaan of het model een redelijke voorspelling van de resultaten 

geeft. Op semi-technische schaal is huishoudelijk afvalwater in een alternerend beluchte 

actief-slibinrichting behandeld. Aan de hand van de resultaten hiervan wordt een beschou­

wing gegeven over de dimensionering van een alternerend beluchte actief-slibinrichting 

voor huishoudelijk afvalwater. 

6.2 EEN MODEL VOOR DE N-HUISHOUDING IN EEN ALTERNEREND BELUCHTE ACTIEF-SLIBINRICHTING 

In deze paragraaf wordt eerst ingegaan op de processen die van belang zijn voor de 

stikstofhuishouding in een alternerend beluchte actief-slibinrichting. Vervolgens worden 

de parameters gedefinieerd die gebruikt worden voor een wiskundige beschrijving van de 

N-huishouding. Tenslotte wordt een model voor de N-huishouding ontwikkeld. 

6.2.1 De actief-slibinrichting 

Ik beperk me in deze beschouwing tot een actief-slibinrichting met een volledig ge-

Mengde, alternerend beluchte reactor (fig. 24). De periode met positieve massaconcen-
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Fig. 24. De alternerend beluchte actief-slibinrichting. 

aërobe periode anaërobe periode 
aerobic period anaerobic period 

1 1 
Fig. 24. Intermittently aerated activated sludge plant. 

tratie van zuurstof noemen we de aërobe periode en de daaropvolgende periode met massa­

concentratie van zuurstof nul de anaërobe periode. De beluchtingsperiode valt n ie t geheel 

samen met de aërobe periode, aangezien het act ief-sl ib nog enige t i jd na beëindigen van 

de beluchting aëroob b l i j f t . Een anaërobe en een aërobe periode vormen samen een cyclus. 

In de aërobe periode z i jn de milieucondities geschikt voor n i t r i f i c a t i e . In de anaërobe 

periode zijn de milieucondities gunstig voor deni t r i f icat ie , waarbij het n i t raat gebruikt 

wordt voor verwerking van organisch substraat en voor endogene vertering. Uiteraard zal 

er in de aërobe periode alleen ammonium in n i t raat omgezet worden, wanneer er in het ac­

tief-slib n i t r i f icerende bacteriën aanwezig zijn. De aanwezigheid van nitrificerende bac­

teriën i s pas gewaarborgd, wanneer de gemiddelde verbli jf t i jd van het ac t ief-s l ib in de 

installatie groter i s dan de generatietijd van nitrificerende bacteriën. Voor een vol le­

dige n i t r i f i c a t i e i s een lage slibbelasting nodig. 

6-2.2 De processen in een alternerend beluchte actief-slibinriehting 

De belangrijkste processen van invloed op de stikstofhuishouding in een ac t ie f - s l ib ­

inrichting met alternerend beluchten z i jn: 

" inbouw van s t iks tof in celmateriaal; 

" n i t r i f i c a t i e ; 

- deni tr i f icat ie . 
Inbouw van stikstof in celmateriaal. De eliminatie van organische stoffen u i t afval-

in een ac t ie f - s l ib inr ich t ing resulteert onder meer in voming van nieuw bac t ene -
m «e r i a a l . H i e r v o o r z i j n n i e t a l l e e n o rganische C-verbindingen nodig, maar ook s t ikstof 

en andere nutr iënten. Hoeveel van de met het afvalwater aangevoerde s t ikstof in het ac-

tfef-slib wordt opgenomen, is afhankelijk van de nettoslibproduktie. De nettoslibproduk-

tie is w e e r a £ h a n k e l i j k v a n d e hoeveelheid geëlimineerde organische stoffen en van de_ 

f e l h e i d endogeen verteerd ac t ie f - s l ib . Per 100 mg geëlimineerde organische stof u i tge-

^ in CZV, wordt c i rca 2,5 mg st ikstof opgenomen ten behoeve van inbouw m celmaten-
aal. 

• A0 aprnhe fase. In de anaërobe periode zal 
Nitrificatie vindt u i ts lui tend plaats in de aerobe rase. 
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daarom door aanvoer van organisch gebonden en aramoniakale stikstof met het afvalwater de-

massaconcentratie van ammonium toenemen. Er wordt van uitgegaan dat de-aminering geen be­

perkende stap in het proces is en dat dientengevolge geen opgeloste, organisch gebonden 

stikstof in het slib/watermengsel aanwezig is. In het begin van de aërobe periode is er 

dus geen sprake van een meetbare massaconcentratie van ammonium. Er wordt van uitgegaan 

dat de omzetting van ammonium in nitraat volgens een nulde-orde-betrekking verloopt. Na 

inschakelen van de beluchting bepaalt, zolang er ammonium in oplossing aanwezig is, de 

nitrificatiecapaciteit, dat is het maximale tempo van nitrificatie (dm /dt m ß ) onder de 

heersende milieucondities, de omzetting van ammonium in nitraat. Zodra de massaconcentratie 

van ammonium nul geworden is, zal de toevoer van ammonium en organisch gebonden stikstof 

bepalend zijn voor de snelheid van nitraatvorming. Hoewel er bij nitrificatie enige opho­

ping van nitriet kan plaatsvinden, gaan we er hier van uit dat dit niet plaatsvindt. 

Denitrifioatie vindt plaats in de anaërobe periode en in bepaalde mate in de aërobe 

periode. In deze beschouwing ga ik er echter van uit dat er in de aërobe fase geen deni-

trificatie optreedt. In de aërobe periode zal de massaconcentratie van nitraat in het 

slib/watermengsel toenemen. In de anaërobe periode wordt het nitraat in distikstof omge­

zet. Voor het denitrificatieproces is niet alleen nitraat maar ook endogeen of exogeen 

substraat nodig. Aan het begin van de anaërobe periode is er wel nitraat in overmaat aan­

wezig, maar geen of weinig exogeen organisch substraat. De actuele denitrificatiesnelheid 

wordt dus bepaald door de aanvoer van organisch substraat. Er wordt echter ook nitraat 

gebruikt voor endogene vertering van bacteriemateriaal. De hoeveelheid geëlimineerde CZV 

is dus niet uitsluitend bepalend voor de hoeveelheid omgezet nitraat. Ter vereenvoudiging 

wordt echter aangenomen dat er een vaste relatie is tussen het nitraatverbruik en de aan­

voer van organische stoffen uitgedrukt in CZV. Deze veronderstelling is gerechtvaardigd 

wanneer men zich beperkt tot situaties met vergelijkbare slibbelasting. Ik ga er verder 

ook van uit dat er geen ophoping van nitriet tijdens de denitrificatie optreedt. 

S. 2.3 De parameters 

Beschouwd wordt een actief-slibinrichting (fig. 24) met een nuttig reactorvolume V 
(1) en een afvalwaterstroom van §(m3/d). In de bezinktank vinden, naar we aannemen, geen 

relevante omzettingen plaats. De retourslibstroom kan dan opgevat worden als een interne 

recirculatiestroom. De massaconcentratie van het actief-slib (m /V~\ in de reactor is X g/l 
j • •/•• D r ' 

en de nitrificatiecapaciteit (dm^/dt m D r ) van dit actief-slib onder de heersende omstan­

digheden is n (mg/g h ) . De CZV massaconcentratie (m /V) van het afvalwater is SIn(mg/D 

en de massaconcentratie Kjeldahlstikstof (m^/V) is ffK.(mg/l). De massaconcentratie stik­

stof beschikbaar voor nitrificatie ffIn(mg/l) is de totale hoeveelheid stikstof (ffR.) ver­

minderd met de massaconcentratie stikstof nodig voor inbouw in celmateriaal, eventueel 

verminderd met niet-nitrificeerbare stikstof. De nitraatbehoefte (dmNi/dmczv) van het af­

valwater onder anaërobe condities is b(mg/mg). De massaconcentraties van ammonium en ni­

traat in het effluent bedragen respectievelijk AL. . en N c . fme/1") 
Er,Am Ef,Ni^ ö J 
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8.S.4 Een model voor de N-huishouding 

Een wiskundige beschrijving wordt gegeven van de stikstofhuishouding in een a l t e r ­

nerend beluchte ac t ie f - s l ib inr ich t ing voor de volgende s i tuat ies : 

- bij aanvoer van afvalwater zowel t ijdens de aërobe als tijdens de anaërobe periode; 

- bij aanvoer van afvalwater alleen tijdens het niet-beluchten. 

6.2.4.1 Een model voor de N-huishouding bi j aanvoer van afvalwater zowel in de aërobe 

periode als in de anaërobe periode 

Het a c t i e f - s l ib in de alternerend beluchte reactor is gedurende een t i jd t (h) 

aëroob en gedurende een daarop volgende t i jd t (h) anaëroob. De totale duur van aërobe 

en de anaërobe periode (de cyclus) i s T (h). 

In de anaërobe periode heeft zich ammonium opgehoopt in de reactor, daar de n i t r i f i -

cerende bacteriën in die periode n ie t kunnen functioneren. Zodra het act ief-s l ib weer 

aëroob i s , neemt de massaconcentratie van ammonium snel af. De n i t r i f icat iecapaci te i t be­

paalt nu de snelheid van nitraatvorming. De duur van deze periode i s * a l (h). In de daar­

opvolgende periode is de massaconcentratie van ammonium nul, mits de aanvoer aan ammonium 

kleiner is dan de n i t r i f i c a t i ecapac i t e i t . In deze periode wordt de vormingssnelheid van 

nitraat bepaald door de snelheid van ammoniumaanvoer. De duur van deze periode i s * a 3 (h) . 

!n de anaërobe periode (t 1 neemt de massaconcentratie van ammonium weer toe en daalt 
an 

de massaconcentratie van n i t r aa t a ls gevolg van het optreden van deni t r i f icat ie . In f i ­
guur 25 is het verloop van de massaconcentraties van ni t raat geschetst. Tabel 23 en 24 
geven een overzicht van de gebruikte symbolen. 

De massaconcentratte van arrmonium. In de periode t^ zal de aanvoer van s t ikstof met 

het influent ge l i jk z i jn aan het ammoniumverbruik door n i t r i f i ca t ie plus de afvoer van 

*»°nium via het effluent en de massaconcentratieverandering in de reactor. Uit deze s t ik ­

stofbalans va l t af t e leiden dat de massaconcentratie van ammonium aan het einde van de 

Periode t&1 ge l i jk i s aan: 

' l .Am "f" " in + » J « + C*4, An, " ' i n + » I « ^ (" ^ ^ 

In de periode t . bepaalt de nitrifleerende capaciteit de nitraatvorming. Aan het eind 

^ deze periode zal de massaconcentratie van « i u m daarom nul zijn. Invoeren van N} - 0 

l n f o r m u le (37) r e su l t ee r t in: 

a l Q N, A - N. + X.n V 
4 , Am m -Q 

l n d * Periode ^ bepaalt de belasting met ammonium en organisch gebonden s t ikstof ( ^ N ) 

^ ^ Ï ^ T ^ e n waarom het symbool * a2 hier overgeslagen i s . 
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N ( m g / l ) 
Wa.Am.A/a.N Wan.Am.Wan.Ni 

W4,ArrANi V n A t * W4,Am'"4,Ni 

f(h) 

Fig. 25. Het verloop van de massaconcentratie 
van ammonium (m /V) ( ) en van nitraat 
(m IV) ( ) in een alternerend beluchte 
actief-slibinrichting met continue voeding 
(voor betekenis symbolen zie tabel 23 en 24). 

Fig. 25. Changes in massconcentration of 
ammonium (m IV) ( ) and of nitrate (m„/V) 
( ) in an intermittently aerated activated 
sludge plant continuously fed. Symbols as in 
Tables 23 and 24. 

Tabel 23. Een overzicht van symbolen gebruikt voor massaconcentratie van ammonium en 
nitraat uitgedrukt in stikstof op een bepaald tijdstip in de cyclus van een alternerend 
beluchte actief-slibinrichting met continue aanvoer van afvalwater. 

Tijdstip 

begin aërobe periode 

einde periode t 

Massaconcentratie! 

N 
Am 

Massaconcentratie 

Ni 

einde periode t 
al 

a3 
einde anaërobe periode N 

4, Am 
V 

1 ,Am 
17 

3, Am 

4,Am 

N 

N 

4,Ni 

"l.Ni 
V3,Ni 

4,Ni 

start of aerobic phase 

end of phase tn 

end of phase t 
al 

a3 
end of anaerobic phase 

Massconcentration Massconcentration 

Am Ni Time 

Table 23. List of symbols used for concentration of ammonium and of nitrate as 
nitrogen at fixed stages in the cycle of an intermittently aerated activated sludge 
plant continuously fed with sewage. 

de. vorming van nitraat, zolang S^ < „. m deze periode zal de massaconcentratie van am­
monium nul blijven: N3 = o mg/l 

In de anaërobe periode zal de aanvoer aan stikstof gelijk zijn aan de afvoer van 
stikstof via het effluent en de stijging van de massaconcentratie van ammonium. Uit deze 
stikstofbalans valt af te leiden: 

\Am = ffm{1 - « P ("f *an>} 
(39) 
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Tabel 24. Een o v e r z i ch t van symbolen gebruik t voor de gemiddelde massaconcentrat ie 
van ammonium en n i t r a a t u i t g ed ruk t i n s t i k s t o f in een bepaalde periode van de cyclus 
van een a l t e rne r end b e l uch t e a c t i e f - s l i b i n r i c h t i n g met continue aanvoer van a fva lwater . 

Periode Gemiddelde massa­
c o n c e n t r a t i e N. 

Am 

Gemiddelde massa­
concentratie N „ . 

Ni 

aërobe periode 

periode t 

periode t 

al 

a3 

anaërobe per iode 

a,Am 

N 

N 

N 

al ,Am 

a3,Am 

an, Am 

a,Ni 

N 

N 

a l ,N i 

a3,Ni 

tl 
an,Ni 

aerobic phase 

al 
phase t 

phase t . r a3 

anaerobic phase 

Mean massconcen-
t r a t i o n N 

Am 

Mean massconcen-
t r a t i o n il/, 

Ni 
Phase 

Table 24. L i s t of symbols used for mean massconcentrations of ammonium and n i t r a t e 
as nitrogen in a de f ined per iod of the cycle of an i n t e rm i t t en t l y aerated ac t iva ted 
sludge p lant c on t inuous ly fed wi th sewage. 

De gemiddelde mas saconcen t r a t i e i n een bepaalde periode wordt gevonden door de v e r g e l i j ­

king die h e t v e r loop van de massaconcent ra t ie b e s ch r i j f t , t e i n tegre ren en t e de len door 

de t i jdsduur van de d e sbe t r e f f ende pe r iode . Voor he t gemiddelde massaconcentrat ie van am­

monium i n de v e r s c h i l l e n d e pe r ioden k r i j gen we dan: 

- aërobe pe r iode t : 

' . 1 , 4 . ' C f f m - » ! * ) + « , t , ' 4 , A m l In 
a i 

Q 7 T - n | x ) } (1 - e x p (- f t j ) (40) 

- aërobe pe r iode t „ : 
a3 

*a3,Am = ° ™&/l 
(41) 

anaërobe p e r i ode t : 

an.Am " l n 

an 

V.N. 
In !1 -exp(-|Ol 

(42) 

voor de massaconcentratie van ammonium in het effluent geldt: 

N , « t , + N t 
fl _ al,Am al an an 

Ef.Am ~ t . + t - + t 
al a3 an 

(43) 

* massaeoncentratie van nitraat. In periode *., hebben we in de reactor te maken 

« ^imale nitraatvonningsnelheid,. nitraatver lies via het effluent en stxjgi* van de 

massaconcentratie van nitraat. Uit de nitraatbalans volgt: 

VNi = « * ! + ^ . N i - " * ! 3 exp ( " ^ * a , ) 
(44) 
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In de periode t . wordt in tegenstelling to t periode t . de nitraatvorming bepaald door 

de ff-belasting. Dan geldt: 

* 3 . N i = * I n + ( * l , N i - f f I n > 6 X P (" I ^ ^ 

In de anaërobe periode wordt er nitraat verbruikt door de denitrificerende bacteriën, 

voorts treedt er nitraatverlies via effluent op en zal de nitraatmassaconcentratie dalen. 

Uit de nitraatbalans volgt: 

%Vi - b Sln + ^3,Ni - b SI„) e*P f" |*a n) (46) 

Uit (44), (45) en (46) volgt: 

%Ni = {" b 5i„ 0 - exp (- f tan)) + NIn (exp (- f tan)) (1 - exp (- f *a2)) 

• n X | exp (- | ta2)) (exp (- f t j ) (1 - exp (- f * a l ) ) } : 

{1 - (exp (- f tal)) (exp (- | ta2)) (exp (- f g ) } (47) 

Voor de gemiddelde massaconcentraties van nitraat in de verschillende perioden geldt: 
- aërobe periode t : 

"al ,Ni * »x l + T^ l C»4 i N i - nX | ) (1 - exp (- f ̂  (48) 

- aërobe periode t • 
a3 

*a3,ui = *i„ + F J l (\Ni - V (1 - exP (- f *a3)> (49) 

- anaërobe periode t • 
an 

VNX = • b - S In + T^ | (ff3,Ni + b SiJ (1 - exp (- | t a n ) ) (50) 

Voor de gemiddelde massaconcentratie van n i t r aa t in het effluent geldt : 

E f , N l *.l + *a3 + * ~ (51) 

6.2 4.2 Een model voor de N-huishouding in een alternerend beluchte reactor met uitslui­
tend aanvoer van afvalwater tijdens de niet-beluchte periode 

durende t,a C tr!fS l l b *" ** äLtmmeBä ****** ««tor is gedurende t (h) aëroob en ge-
d a n T f h r , m f r 0 0 b " DS Peri0de ̂  h6t a C t i e f"s^ belucht wordt! is evenwel korter 
dan ta (h). Nadat de beluchting uitgezet is, duurt het nog een tijd, voordat de zuurstof 
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aanwezig in het actief-slib geconsumeerd is. 

Met opzet wordt de situatie .beschouwd waarbij de aanvoer van afvalwater start, zodra 

de beluchter uitgezet is. Door het zuurstofverbruik van het aangevoerde substraat is de 

zuurstof uit het actief-slib snel geconsumeerd. Bovendien is een schakeling waarbij gelijk­

tijdig de beluchting uitgezet wordt en de aanvoer van afvalwater start, eenvoudiger dan 

een schakeling waarbij de aanvoer van afvalwater start op het moment dat het actief-slib 

anaëroob geworden is. 

In de anaërobe periode neemt de massaconcentratie van ammonium toe (fig. 26). Zodra 

de beluchter aangezet is, wordt de ammonium die in de voorgaande periode opgehoopt is 

in nitraat omgezet. De periode dat er nitraat in maximaal tempo gevormd wordt, duurt een 

tijd i j (h). Hierna blijft de massaconcentratie van ammonium en van nitraat nul, daar er 

geen aanvoer van afvalwater plaatsvindt en dus ook niet van ammonium. Deze periode is t a 2 

(h). Zodra de beluchter uitgezet is, start de aanvoer van afvalwater. De massaconcentra­

tie van ammonium blijft nul, zolang het actief-slib aëroob is en de massaconcentratie van 

nitraat stijgt. Deze periode is t (h). Zodra het actief-slib anaëroob geworden is, stijgt 

de massaconcentratie van ammonium weer en neemt door het optreden van denitrificatie de 

massaconcentratie van nitraat af. In tabel 25 staan de symbolen die gebruikt worden voor 

de aanduiding van de massaconcentratie van ammonium en van nitraat op bepaalde tijdstippen 

van de cyclus. Tabel 26 geeft de symbolen voor de gemiddelde massaconcentraties in bepaal­

de perioden van de cyclus. 

De massaconoentratie van ammonium. Voor de massaconcentratie van ammonium in de aëro­

be periode t^ geldt vanwege het ontbreken van aanvoer van afvalwater en afvoer van efflu­

ent: 

«(mg/|) 

- f 
^an,AmAn,Ni 

.Ni Na2AmflaZ,U\ J- Wa3,Am.Wa3,Ni 

W3.AmANi 

W4,Am.W4Ni 

W4jAm.W4,Ni 

Fig. 26. Het verloop van de massaconcentratie 
van'ammonium (m IV) ( ) en van nitraat 
(m IV) ( ) ineen alternerend beluchte 
ac?ie£-slibinrichting met voeding in de an­
aërobe periode (voor betekenis symbolen zie 
tabel 25 en 26). 

Fig 26 Changes in the massconcentration of 
ammonium (mJV) (— ) and of nitrate (m^V) 
/ ) in an intermittently aerated activate 
éludée plant fed in the anaerobic phase 

/(h) Symbols as in Tables 25 and 26. 

ted 
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Tabel 25. Een overzicht van symbolen gebruikt voor massaconcentratie van ammonium en 
nitraat uitgedrukt in stikstof op een bepaald tijdstip in de cyclus van een alternerend 
beluchte actief-slibinrichting met discontinue aanvoer van afvalwater. 

Tijdstip 

begin aërobe pe r iode 

Massaconcentra t ie Massaconcent ra t ie 
N Am Ni 

einde periode t 

einde periode t 

einde periode t 

al 

a2 

a3 
einde anaërobe periode N 

4,Am 

'l,Am 

2, Am 

3, Am 

4, Am 

ff. 

4,Ni 
V 
l,Ni 

V 
2,Ni 

3,Ni 
V 
4,Ni 

start of aerobic phase 

end of phase t 

end of phase t 

end of phase t 

al 

a2 

Massconcentration Massconcentration 
N Am ff. 

Ni 

a3 
end of anaerobic phase 

Time 

Table 25. List of symbols used for massconcentration of ammonium and nitrate as 
nitrogen at a defined time in the cycle of an intermittently aerated activated sludge 
plant discontinuously fed with sewage. 

Tabel 26. Een overzicht van symbolen gebruikt voor gemiddelde massaconcentratie van 
ammonium en nitraat uitgedrukt in stikstof in een bepaalde periode van de cyclus van 
een alternerend beluchte actief-slibinrichting met discontinue aanvoer van afvalwater. 

Periode 

aërobe pe r iode 

per iode t 

Gemiddelde massa­
concen t r a t i e ff 

Am 

Gemiddelde massa­
concentratie ff„. 

Ni 

N 

al 

periode t 

periode t 

a2 

a3 

N 

N 

N 

a,Am 

al ,Am 

a2,Am 

a3,Am 

ff 

ff 

N 

a,Ni 

al,Ni 

a2,Ni 

aerobic phase 

phase t 

phase t 

al 

a2 

N a3,Ni 

anaërobe periode N an, Am N 
an,Ni 

Mean massconcentration Mean massconcentration 
N 
Am N. 

Ni 

phase t , 

anaerobic phase 

Phase 

Table 26. List of symbols used for mean massconcentrations of ammonium and nitrate 
as nitrogen in a defined phase of the cycle of an intermittently aerated activated 
sludge plant discontinuously fed with sewage. 

V A m = \ A m - " * *a, (52) 

Aangezien tf = 0 geldt: 

ff/ A 

, _ 4,Am 
al ~ n X 

De per iode t 2 g e l d t : 

*2,Am - ° " S / 1 

(53) 

(54) 
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Ook voor periode £ , geldt, wanneer S < n: 

Nl,Am=0 mS/l (55) 

In de anaërobe periode t geldt, evenals in de situatie met continue aanvoer van afval­

water : 

ff4,Am=ffIN " -exp (-|*an)> (56) 

Voor de gemiddelde massaconcentraties in de verschillende perioden geldt: 

aëroob t , : 1 , . = N. . - \ n X t , (57) 

al al,Am 4,Am z al v ' 

aëroob * . : ¥ . , = 0 (58) 
a2 a2,Am 

aëroob t - : N , , = 0 (59) 
a3 a3,Am 

VN 
anaëroob t : ff . = ffT - , , (1 - exp (- % t )) (60) an an,Am In Q t K r V anJJ 

an 

Voor de massaconcentratie van ammonium in het effluent geldt: 

ï , . t , + ï , t j, _ al ,Am al an,Am an r^^\ 
Ef.Am ~ t , + * „ + * , + * 

al az a3 an 

De masaaooncentratie van nitraat. Voor de massaconcentratie van nitraat geldt in de 

aërobe periode: 

N, M. = ff. „. + n X t (623 
1,Ni 4,Ni 

In periode t , geldt: 

I, ... = ff. .,. (63) 
• 2,Ni 1,Ni 

Voor periode t , geldt, evenals in de situatie met continue aanvoer van afvalwater: 

\Ni = *ln + <*2,Ni - hr) - P f' f ̂  (64) 

en voor de anaërobe periode geldt: 

*4,Ni " - b-Sln + ^3,Ni + b SlJ 6XP (" I W (65) 

De gemiddelde massaconcentratie van nitraat in de verschillende perioden zijn met de 

volgende formules te berekenen: 
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aëroob *aI : I a l > N i = % N i
 + i« * *a,

 (66) 

aëroob t a 2 : ¥ a 2 ; N i = *al>Ni (67) 

aëroob t a 3 : ä - ^ + ̂  f (*2 . - V (1 - exp (- f t^)) (68) 

anaëroob ̂  : ï ^ ^ = - Z>.SIn + ̂  J (N3>Ni + Z, SIn) (1 - exp (- f t j ) (69) 

Voor de gemiddelde massaconcentratie van nitraat in het effluent geldt: 

- al»Ni al a2,Ni a2 a3,Ni a3 an,Ni an 

Ef.Ni " * . + * , + * , * * 
' al a2 a3 an 

6.3 EXPERIMENTEN OP LABORATORIUMSCHAAL MET SYNTHETISCH AFVALWATER 

In paragraaf 6.2 is een model ontwikkeld ter beschrijving van de stikstofhuishouding 

in een alternerend beluchte actief-slibinrichting als functie van een aantal procesom-

standigheden. In deze paragraaf wordt een experiment met synthetisch afvalwater op labo­

ratoriumschaal beschreven. Dit experiment verschaft in de eerste plaats gegevens over de 

orde van grootte van de nitrificerende capaciteit (n), het nitraatverbruik per aangevoerd 

CZV (b) en de hoeveelheid stikstof opgenomen voor inbouw in celmateriaal per mg aangevoer­

de CZV. In de tweede plaats is nagegaan of er een redelijke overeenstemming is tussen 

waargenomen resultaten en de resultaten berekend uit het model. 

5. 3.1 Materialen en methode 

Be actief-slibinstallaties op laboratoriumschaal (fig. 24) is opgebouwd uit een 

reactor met een nuttig volume van 6 1 en een bezinktank van'3 1. Het influent en het re­

tourslib wordt verpompt met een slangenpomp; debieten verhouden zich als 1 : 1 . 

De beluchting vindt plaats met perslucht. Toepassing van een tijdschakelaar die vol­

gens een ingesteld patroon een magneetklep in de persluchtleiding sluit en opent, maakt 

alternerend beluchten mogelijk. In de periode zonder beluchting zorgt een bovenroeder 

voor menging van het actief-slib/watermengsel. 

Het experiment is gestart met een mengsel van actief-slib afkomstig uit de oxydatie-

sloot van Bennekom en van een laboratoriumkweekvat dat met ammoniumhoudend afvalwater zon­

der organische stoffen gevoed wordt. De massaconcentratie van actief-slib (m /V) tijdens 

het experiment is 1,5 

Het afvalwater is 

Natriumacetaat. 

NH4C1 

FeCl3.6H20 

MgS04 

KCl 

NaH2P04 

NaHC03 

3H20 

g/l. 

; als volgt samengesteld (massaconcentraties): 

425 mg/l of 640 mg/l 

50 mg N/1 

4 mg/l 

3 mg/l 

4 mg/l 

3 mg/l 

150 mg/l 



De massaconcentratie van CZV van dit afvalwater bedraagt 200 mg/l bij een massaconcentra­

tie van natriumacetaat. 3H20 van 425 mg/l en 300 mg/l bij 640 mg/l natriumacetaat. 3H„0. 

Het debiet van de influentstroom is 310 ml/h. Hieruit volgt voor de belasting met 

CZV en met N respectievelijk: 

SB,CZV = 1 6 5 mg/8 d aS »CZV / m Dr ^ 
SB.N = 4 1 , S m8/S d a 8 (%/mDr A*^ 

De duur van het experiment is totaal 153 dagen. Eerst wordt de reactor continu be­

lucht en daarna alternerend. Tabel 27 geeft een overzicht van de verschillende experimen­

ten. De beluchtingsperiode was steeds circa 30 minuten korter dan de aërobe periode. De 

analyses (CZV, NH*-N, N0~-N, NO~-N) zijn uitgevoerd volgens NEN 3235. 

De nitrificatiecapaciteit is met een batch-experiment bepaald. Aan een hoeveelheid 

actief-slib wordt circa 50 mg/l ammonium-N toegevoegd. Het verloop van de massaconcentra­

tie van ammonium wordt bepaald, evenals de massaconcentratie van actief-slib (m_ /7). Uit 

deze gegevens wordt de nitrificatiecapaciteit (dm /m dt) berekend. 

S.Z.2' Resultaten 

6.3.2.1 De nitrificatiecapaciteit 

Figuur 27 geeft de nitrificatiecapaciteit n van de start van dit experiment tot de 

afsluiting weer. In de aërobe periode is de nitrificatiecapaciteit. (dm^/m^dt) 2,2-3,4 mg/ 

g h met een gemiddelde van 2,8 mg/g h. Zodra overgegaan wordt op alternerend beluchten, 

neemt de nitrificatiecapaciteit toe. De hoge nitrificerende capaciteit van 11 mg/g h 

valt samen met een ten opzichte van de totale tijdsduur van de cyclus relatief korte aë­

robe periode. De hoeveelheid ammonium die maximaal per dag in een actief-slibinrichting 

in nitraat omgezet kan worden, valt te berekenen met 

n X t + t 
a an 

= n Xf- (71) 

Tabel 27. Overzicht van de experimenten. 

Duur 
experi­
ment 
(d) 

90 
14 
10 
12 
17 
10 

Volledig belucht of 
alternerend belucht 

volledig belucht 
alternerend belucht 
alternerend belucht 
alternerend belucht 
alternerend belucht 
alternerend belucht 

Duur 
cyclus 

T (h) 

24 
12 
3 
2,5 
2,4 

Duur 
aërobe 
periode 
i (h) 

11,5 
5,5 
0,9 
1,0 
0,9 

Duur 
anaërobe 
periode 
*„_ (h) 

12,5 
6,5 
2,1 
1,5 
1,5 

continuously aerated 
intermittently aerated 
intermittently aerated 
intermittently aerated 
intermittently aerated 
intermittently aerated 

(d) Continuously or 
Duration intermittently 

T (h) ta (h) 
Period Aerobic 
of cycle phase 

Table 27. Summary of the experiments. 

(h) 

phase Phase 
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Fig. 27. Het verloop van de nitrificatiecapaciteit n (dmAn/mDr ^t)• Vanaf de 91ste dag werd 
het actief-slib alternerend belucht (zie tabel 27). 
n(mg/gh) 
12n 

120 160 
f(d) 

Fig. 27. Changes in the nitrifying capacity n (dm /m At). From the 91st day, the activated 
sludge was intermittently aerated. For details of treatment see Table 27. 

Uit figuur 28 blijkt dat er een lineair verband bestaat tussen de nitrificerende ca­

paciteit en r/*a. Dit zou betekenen dat binnen het gebied waar de metingen gedaan zijn, 

de totale hoeveelheid ammonium die maximaal genitrificeerd kan worden, onafhankelijk is 

van de ingestelde anaërobe periode. Ondanks de tijdelijke anaërobie kan deze actief-slib-

mrichting dus tijdens het alternerend beluchten in principe evenveel ammonium verwerken 

als in'de periode van continu beluchten. Dit verschijnsel is momenteel niet te verklaren 

(zie ook par. 6.4.2.1). 

6.3.2.2 De ammoniumopname voor inbouw in celmateriaal 

In de periode van continu beluchten bedraagt het influent stikstof gehalte N^.<jn^/V) 

gemiddeld 50 mg/l. In het effluent wordt geen ammonium en nauwelijks nitriet aangetroffen. 

De massaconcentratie van nitraat in het effluent bedraagt gemiddeld 44,3 mg/l. Ervan uit­

gaande dat er alleen opname van stikstof in het celmateriaal plaatsvindt en er geen ande­

re processen, zoals denitrificatie, optreden, volgt uit deze resultaten dat er onder om­

standigheden van dit experiment per liter afvalwater 5,7 mg N voor celinbouw gebruikt 

wordt. Daar de massaconcentratie van CZV in influent 200 mg/l bedroeg en de slibbelasting 

zo laag is dat alle aangevoerde CZV opgenomen wordt, kunnen we stellen dat er voor inbouw 

in celmateriaal 28,5 mg nitraat-N per g CZV nodig is. 
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n(mg/g.h) 
12-, 

3 4 

T/ta 

Fig. 28. Het verband tussen nitrificatiecapaciteit n 
en T/t T, tijdsduur cyclus; t , tijdsduur aërobe 

• ja a 
periode. 

Fig. 28. Relation between nitrifying capacity n and 
Tit T, anaerobic and aerobic period; t , aerobic 

' a a' 
phase. 

6.3.2.3 Nitraatopname per hoeveelheid aangevoerd substraat 

In de experimenten met alternerend beluchten wordt in de anaërobe periode nitraat als 

elektronenacceptor toegepast. Uit het verschil tussen de massaconcentraties van stikstof­

verbindingen in influent en effluent valt te berekenen hoeveel stikstof er voor inbouw in 

celmateriaal plus denitrificatie gebruikt wordt. Er is berekend dat er voor inbouw in cel-

materiaal 28,5 mg nitraat-N per CZV nodig is, zodat we vervolgens kunnen berekenen hoeveel 

nitraat er gedenitrificeerd wordt. De slibbelasting in deze experimenten is zo laag dat 

vrijwel alle aangevoerde CZV geëlimineerd wordt. De CZV van het effluent zal voornamelijk 

ontstaan zijn uit afbraak van celmateriaal (zie paragraaf 3.4.2). Het nitraatverbruik per 

gram substraat valt daarom te berekenen uit het totale nitraatverbruik en de CZV aange­

voerd in de anaërobe periode. Tabel 28 geeft de resultaten van deze berekening voor de 

verschillende experimenten. Het gemiddelde nitraatverbruik per mg CZV b ' 0Ni/mczv) be­

draagt 0,21 mg/mg. 

6.3.2.4 De massaconcentratie van ammonium en nitraat in het effluent van de alternerend 

beluchte reactor 

Een aantal keren zijn de massaconcentraties van ammonium, nitriet en nitraat ven het 

effluent bepaald voor verschillende aërobe/anaërobe perioden. Hiernaast zijn de massa­

concentraties in het effluent berekend volgens het model uit uit paragraaf 6.2.4.1. Voor 

de berekening zijn de volgende uitgangsgegevens van belang: 
v (volume reactor) 6 1 

ÖIn (debiet influent) 0,31 l/h 

SIn twczv/F) 2 0 0 m g / 1 0 f 3 0° mg/1 

X (rn^/V) 1,5 g/l 

b Ki^CZv) °'21 m g / m g 75 



Tabel 28. De verhouding tussen nitraatverbruik en CZV-belasting in de anaërobe 
periode (m -lm „) (fc) bepaald in experimenten met een alternerend beluchte 
actief-slibinrichting. 

Verhouding aërobe periode en 
anaërobe periode in de ver­
schillende experimenten 
(h/h) 

2,5/4,5 
2,5/4,5 
1,5/2,0 
1,0/2,0 
0,9/1,6 
0,9/1,6 

Ratio of aerobic phase 
to anaerobic phase 

' 28,5 

, {(iV - Sln - < V .Am* 
100 

gemiddeld 

Massaverhouding 
(mg/mg) 

0,18 
0,20 
0,21 
0,22 
0,23 
0,24 

0,21 mean 

(mg/mg) _ a 

Mass ratio 

- <Vnitriet> " (ffEf,Ni» « T 

ST t 
In a 

Table 28. Mass ratio of consumption of nitrate expressed as nitrogen to COD 
charge in the anaerobic phase Q>) estimated in experiments with an activated 
sludge plant intermittently aerated. 

In tabel 29 zijn de voor berekening relevante gegevens als t . , t , AL , n genoteerd 

alsook de waargenomen en berekende resultaten. Er blijkt een redelijke overeenstemming te 

zijn tussen de waargenomen resultaten en de voorspellingen uit het model. Ik concludeer 

dat het model ter beschrijving van de ammonium- en nitraatgehalten een redelijk beeld 

geeft van de resultaten. 

De duur van de aërobe periode ten opzichte van de tijdsduur van de totale cyclus 

blijkt ruim voldoende om alle aangevoerde ammonium te nitrificeren. Het ammonium is voor­

al afkomstig van uitspoeling van ammonium in de anaërobe periode. Het is dan ook te be­

grijpen dat de massaconcentratie van ammonium hoog is bij een langdurige anaërobe periode 

van 4,5 uur. 

De massaconcentratie van nitraat bij de experimenten met S (m JV) = 200 mg/l is 

relatief hoog (tabel 29). De beperkende stap voor N-eliminatie is in deze gevallen ge­

legen in een relatief te gering substraataanbod tijdens de anaërobe periode. Verlaging 

van de massaconcentratie van nitraat kan verkregen worden door vergroting van de relatie­

ve duur van de anaërobe periode alsook door opvoeren van de massaconcentratie van CZV in 

het influent. Tabel 29 geeft ook resultaten van experimenten met een S {m JV) van 

300 mg/l. De overige condities zijn dezelfde als bij het vorige experiment. De resultaten 

bevestigen dat bij toename van het CZV-aanbod in de anaërobe periode de massaconcentratie 

van nitraat verlaagd wordt. 
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Tabel 29. De berekende massaconcentratie van ammonium en nitraat uitgedrukt in stikstof in 
het effluent van een alternerend beluchte installatie en de resultaten van experimenten. 

(mg/l) 

200 
200 
200 
200 
200 
200 
300 
300 

S 
(mg/l) 

Aërobe 
pe r iode 
(h) 

2 ,5 
2 ,5 
1,5 
1,0 
0,92 
0,92 
0,92 
0,92 

Aerobic 
phase 
(h) 

Anaërobe 
p e r i ode 
(h) 

4 ,5 
4 ,5 
2 ,0 
2 ,0 
1,58 
1,58 
1,58 
1,58 

Anaerobic 
phase 
(h) 

n 
(mg/g h) 

11 
U 
7 ,5 

11 
7 ,5 
7,5 
7,5 
7,5 

n 
(mg/g h) 

(mg/1) 

37,8 
37,9 
37,3 
39,1 
38,1 
41,3 
42,8 
42,8 

(mgVl) 

Kr A 

waar­
neming 

3,7 
3,6 
0,1 
0,1 
0,1 
0 ,6 
0 ,6 
0 ,6 

ob­
served 

fe/i? 

cSlrtï 
berekend 

2,6 
2,9 
1,1 
1,5 
1,2 , 
1,3 
1,3 
1,3 

c a l cu ­
l a t ed 

(Sirôr 

N 
(ml/?)" 1" 
waarneming 

2,1 
0,6 
0 ,3 
0,4 
0,1 
0,1 
0,1 
0,2 

observed 

feïîtriet' 

fem 
waar­
neming 

9 ,3 
8,5 

13,2 
10,0 
8,5 

10,7 
2,3 
2,2 

observed 

fem 

fem 
berekend 

7,8 
7 ,8 

12,1 
9 ,3 

10,5 
13,4 
2,9 
2,9 

ca lcu­
la ted 

fem 
Table 29. Observed and calculated mass concentrations of ammonia and nitrate expressed as 
nitrogen in the effluent of an activated-sludge plant intermittently aerated. 

6.3.2.5 Verloop nitraatgehalte en airaiioniumgehalte in een alternerend beluchte reactor 

• Het model ter beschrijving van het gebeuren met betrekking tot ammonium en nitraat 

in een reactor met alternerend beluchten (6.2.4.1) kan gebruikt worden ter voorspelling 

van het verloop van de massaconcentraties van ammonium en van nitraat in de reactor. 

Voor drie situaties is het verloop van de massaconcentratie van ammonium en van ni­

traat tijdens een cyclus bepaald. Ter controle is tevens de massaconcentratie van nitriet 

bepaald. Tijdens het experiment zijn in alle drie de gevallen de volgende condities aan­

gehouden: 

V = 6 1 

Q = 0,31 l/h 

* =1,5 g/l (mBr/V) 
b =0,21 mg/mg 0N i/mc z v) 

» =7,5 mg/g h {anJàt mj 
Voor experiment 1 geldt verder: 

SIn = 200 mg/l (mczv/V) 
*a * 1.5 h 

»Ia = 37 mg/l {mJV) 
Voor experiment 2 geldt: 

V = 200 mg/l (mczv/K) 

*a = 0,92 h 

* a n = 1 , 5 8 h 

"in = 40 ."g/l ißJV) 
Voor experiment 3 geldt: 
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Sln - 300 mg/l Cmczv/7) 

ta = 0,92 h 

4 =1,58 h 
NIn =42,8 mg/l {mJV) 

Figuren 29, 30 en 31 geven van deze experimenten de gemeten massaconcentraties van 

ammonium en van nitraat en het verloop berekend met behulp van het model. In alle drie 

de gevallen zien we een redelijke overeenstemming tussen meetresultaten en het voorspel­

de resultaat. Op grond van deze resultaten kan geconcludeerd worden, dat het model een 

f (min) 

Fig. 29. Het verloop van de massa­
concentratie van ammonium en van 
nitraat (m /V) van de alternerend 
beluchte actief-slibinrichting in 
experiment 1. x, N 

, N berekend: 
Am ' 

. , o, N„.; 
Am ,. Ni' . , 

, N „ . berekend. 
Ni 

Fig. 29. Changes in massconcentra-
tion of ammonium and of nitrate 
(fn/V) in the intermittently aerated 
activated sludge plant in Experiment 
1. x, N 

. ffjj. computed. 
if, computed; 
Am 

W(mg/I) 

14-i 

/ 
/ 

10 

6J 

t (min) 

Fig. 30. Het verloop van de massa­
concentratie van ammonium en van 
nitraat (m /V) van de alternerend 
beluchte actief-slibinrichting in 
experiment 2. X, N ; o, N.; 

N berekend;---, ff ,.ierekend. 
Ni 

Fig. 30. Changes in massconcentra-
tion of ammonium and of nitrate 
(m„/!0 in the intermittently aerated 
activated sludge plant in Experiment 

N 
-N, Am' N, 

N £ computed, 
Ni>- . N computed; 

Am 



Fig. 3 1 . Het ve r loop van de massaconcen t ra t i e van ammonium en van n i t r a a t (mK/V) van de 
a l te rnerend b e luch t e a c t i e f - s l i b i n r i c h t i n g in experiment 3 . X, N ; o , 

• - ff„. berekend. 
Ni 

H, N' 

berekend; 

W(mg/I) 

Ni' N 
Am 

14 

10 

24 

40 200 
f (min) 

Flg. 3 1 . Changes in massconcent ra t ion of ammonium and of n i t r a t e (jn IV) in the i n t e rm i t ­
t en t ly a e r a t ed a c t i v a t ed - s l udge p l an t in Experiment 3 . X, N' . ; o, N .; N computed; 

ff«- computed. 

redelijk inzicht geeft in het gebeuren in een reactor met alternerend beluchten wat be­

treft de massaconcentraties van ammonium en van nitraat. 

6. 3.3 Conclusies 

Experimenten op laboratoriumschaal met een afvalwater waarin als organisch substraat 

natriumacetaat en als N-bron ammoniumchloride opgelost is, hebben aangetoond dat het mo­

del uit 6.2.4.1 een goede beschrijving geeft van de stikstofhuishouding in een alternerend 

beluchte actief-slibinrichting. Met het model kan zowel het verloop van de massaconcentra­

ties van deze stoffen als de eindmassaconcentraties in het effluent redelijk voorspeld 

worden. Hierbij dient evenwel bedacht te worden dat het experiment niet is-opgezet ter 

toetsing van de orde van grootte van procesconstanten « en b; deze zijn uit de experimen­

ten zelf afgeleid. Overeenkomst tussen resultaten en voorspellingen betekent dat het mo­

del uitgaat van juiste veronderstellingen ten aanzien van de processen tijdens het alter-

nerend beluchten. 

Naast de parameters als volume reactor, debiet influent, massaconcentraties van N 

en van CZV in het influent, is vooral de nitraatopname in relatie tot geëlimineerde CZV 

onder denitrificerende condities b en de nitrificerende capaciteit n bepalend voor het 

rendement bij een bepaalde anaërobe/aërobe cyclus. Voor dit afvalwater geldt b - 0,21 mg/ 
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ms (m .Im ) . In dit experiment komt naar voren dat n afhankelijk is van de relatieve 
& ^ Ni CZV r 

duur van de aërobe periode. Er i s gevonden dat voor tjT = \ geldt n = 7,5 mg/g h 

{àmjàt rcDr) 

6.4 EXPERIMENTEN MET HUISHOUDELIJK AFVALWATER OP SEMI-TECHNISCHE SCHAAL 

In vervolg op de experimenten met synthetisch afvalwater is een onderzoek uitgevoerd 

naar het effect van alternerend beluchten op de behandeling van voorbezonken huishoudelijk 

afvalwater in een actief-slibinrichting op semi-technische schaal. Met dit onderzoek is 

beoogd inzicht te krijgen in de orde van grootte van procesconstanten en eigenschappen van 

huishoudelijk afvalwater, in verband met het dimensioneren van een alternerend beluchte 

actief-slibinrichting. 

6. 4.1 Materiaal en methode 

De actief-slibinrichting op semi-technische schaal is opgebouwd uit een volledig ge­

mengde reactor met een nuttig volume van 1000 1 en een bezinktank met een nuttig volume 

van 500 1. De beluchting van het actief-slib wordt uitgevoerd met perslucht via Brandol-

buizen. In de niet-beluchte periode zorgen vier centrifugaal pompen met ieder een capaci­

teit van 1000 l/h voor menging van het actief-slib/watermengsel. Het aan/uitschakelen van 

de beluchting vindt plaats met een tijdschakelaar. 

Er wordt 415 l/d voorbezonken rioolwater aangevoerd. Het is zonodig mogelijk de aan­

voer van afvalwater in de beluchte periode stop te zetten en al het afvalwater in de niet-

beluchte periode aan te voeren. De verhouding influentdebiet/retourslibstroom bedraagt 1,0. 

Van het Bennekomse huishoudelijk afvalwater zijn tijdens het experiment de volgende, 

gemiddelde gegevens vastgesteld: 

S I n = 542 mg/l {mQZV/V) 

SIn = 380 mg/l < » B Z V /J0 

ffKj = 67,7 mg/l (mKj/y) \ 

P -totaal =22,9 mg/l (mp/V) 

pH = 7,4 

Temperatuur = 20 °C. 

Het heeft tijdens het experiment vrijwel niet geregend. 

Het actief-slib is afkomstig uit kweekvaten waarin ladingsgewijs het actief-slib twee­

maal per etmaal gevoed wordt met voorbezonken afvalwater (S = circa 0,1 g/g d (Amc z v/mD r At))' 

Tevens is actief-slib toegevoegd uit een installatie die gevoed werd met ammoniumhoudend 

afvalwater waarin weinig organische stoffen aanwezig zijn. Hierdoor is de nitrificerende 

capaciteit bij de start van het experiment relatief hoog. De massaconcentratie van droge 

stof in de reactor bedraagt 1,6 - 2,9 g/l. De belasting met CZV (.bn^/m^ At) bedraagt 

circa 120 mg/g d en de belasting met ammoniakale en organisch gebonden stikstof (Am/»,,,. At) 

circa 15 mg/g d. Er worden 2 x per week 24 uurs-monsters getrokken van het influent''en'van 

het effluent. De analyses wat betreft CZV, N-Kjeldahl, P-totaal, NHÎ , NOT , NOT , pH zijn 

uitgevoerd volgens NEN 3235. 

De nitrificatiecapaciteit is als volgt bepaald.'Er wordt 4 1 actief-slib tweemaal 
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uitgewassen met leidingwater. Aan het gewassen actief-slib wordt 460 mg NH.C1 toege­

voegd en zonodig bicarbonaat om de pH op 7,5 te houden. Het verloop van de massaconcen­

tratie van ammonium en de massaconcentratie van actief-slib {ÏÏL IV) wordt bepaald. Uit 

deze gegevens wordt de nitrificatiecapaciteit berekend. 

De denitrificatiecapaciteit is bepaald door 2 1 actief-slib te nemen. Na bezinken 

van het actief-slib wordt 1 1 van de bovenstaande vloeistof vervangen door 1 1 huishou­

delijk afvalwater waaraan 600 mg NaN03 toegevoegd was. Het actief-slib wordt met een 

roerder in suspensie gehouden. Op het wateroppervlak worden polystyreenkorrels gebracht 

ter voorkoming van luchtinbreng in het actief-slib. Het verloop van de massaconcentraties 

van nitraat en van nitriet worden bepaald, evenals de massaconcentratie van actief-slib 

(m
Dr/^)- Uit deze gegevens wordt de snelheid van nitraatafname (de denitrificatiecapaci­

teit) berekend (<kNi/di m ) . 

Er zijn in totaal 3 experimenten uitgevoerd: 

- Tijdens experiment 1 is de reactor continu belucht. Het debiet van de afvalwaterstroom 

is 17,3 l/h. Dit experiment neemt 37 dagen in beslag. 

- Tijdens experiment 2 is de reactor gedurende 2\ uur belucht en gedurende 3j uur niet 

belucht. Uit meting van het O.-gehalte blijkt dat na stopzetting van de beluchting het 0,-

gehalte na circa 30 minuten nul geworden is. De aërobe periode kunnen we dus op 3 uur 

stellen en de anaërobe periode eveneens op 3 uur. Het debiet van de afvalwaterstroom is 

17,3 l/h. Het experiment duurt 35 dagen. 

- Tijdens experiment 3 (duur 24 dagen) is op dezelfde manier als bij experiment 2 belucht. 

Tijdens de aërobe periode is er geen afvalwater aangevoerd en tijdens de anaërobe periode 

is het debiet van de afvalwaterstroom 34,6 l/h. 

6.4.2 Resultaten 

6.4.2.1 De nitrificerende capaciteit 

Figuur 32 geeft het verloop van de nitrificerende capaciteit tijdens de drie experi­

menten. In tegenstelling tot het experiment met synthetisch afvalwater (fig. 27) is er 

geen uitgesproken toename van de nitrificerende capaciteit na overschakeling van volledi­

ge aërobie op alternerend beluchten. De nitrificerende capaciteit (dm^/dt m D r ) van het 

actief-slib bedraagt gemiddeld 2,55 mg/g h. 

De belasting met stikstof {tm^./m^ At) varieert van 0,73-0,41 mg/g h (respectievelijk 
x = 1,6 en X = 2,85 g/l). Er valt af te leiden dat onder aërobe condities voor de vorming 

van nitraat slechts 29-16% van de beschikbare, nitrificerende capaciteit gebruikt wordt. 

Voorts volgt hieruit dat voor volledige nitrificatie in een alternerend beluchte actief-

slibinrichting tenminste 29-161 van de cyclusduur aëroob moet zijn. 

6-4.2.2 De hoeveelheid stikstof in het afvalwater beschikbaar voor nitrificatie 

Experiment 1, waarbij de reactor continu belucht is, biedt mogelijkheden te bereke­

nen hoeveel N er onder condities van dit experiment opgenomen wordt voor inbouw in cel­

materiaal. Tabel 30 geeft de gemiddelde resultaten van tien 24 uurs-monsters. 
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n(mg/g h) 

f(d) 

Fig. 32. Het verloop van de nitrificatiecapaciteit 
n (am /m di) tijdens de drie experimenten. 

Fig. 32. Changes in nitrifying capacity 
n (dm. /m at) during three experiments. 

Tabel 30. Resultaten van de behandeling van huishoudelijk afvalwater in een continu 
beluchte actief-slibinrichting. 

S(m c z v /K) 

NMKm 

ff . . (m n i t r i e t 

W 7 ) 
N/F> 

I n f l uen t 
(mg/l) 

535 

66,2 

• 

ZN 66,2 

Influent 
(mg/l) 

Effluent 
(mg/l) 

58 

0,9 

0,1 

64,5 

65,5 

Effluent 
(mg/l) 

Rendement 

(%) 

89 

Efficiency 

(%) 

Table 30. Results of treatment of domestic sewage in 4 activated-sludge plant 
continuously aerated. 

De massaconcentratie van actief-slib (m /7) is 1,6 g/1. De CZV-belasting (Amczv/mDr 

komt dan op 0,14 g/g d. Het CZV-rendement bedraagt 89%. Er wordt per 1000 mg geëlimineerde 

CZV slechts 1,3 mg stikstof opgenomen voor inbouw in celmateriaal, hetgeen uitzonderlijk 

weinig is. De oorzaak hiervan is niet duidelijk. 

De belasting met stikstof 0 K j / m D r At) bedraagt 0,7 mg/g.h. Daar de nitrificerende 

capaciteit (àm^Jàt mDr) op gemiddeld 2,55 mg/g h gesteld kan worden, zou alle ammonium-

stikstof in principe in nitraat omgezet kunnen worden. Er blijkt toch een massaconcentra­

tie van 0,9 mg/l ammonium-N waargenomen te worden. Aangenomen wordt dat er van de stik­

stof in het afvalwater 0,9 mg/l niet genitrificeerd kan worden. 

De massaconcentratie stikstof, beschikbaar voor nitrificatie, vinden we door de mas­

saconcentratie ffKj te verminderen met de hoeveelheid nodig voor inbouw in celmateriaal 

(0,7 mg/l) en met de hoeveelheid die niet genitrificeerd kan worden (0,9 mg/l), dus 

At) 

Kj 1,6. 
In 



6.4.2.3 Denitrificerende capaciteit, opname nitraat per mg geëlimineerde CZV 

Het nitraatverbruik per mg aangevoerde CZV (fc) neemt een sleutelpositie in bij het 

optimaliseren van de N-eliminatie in een actief-slibinrichting. Uit de resultaten van de 

experimenten 2 en 3 met alternerend beluchten (tabel 31 en 32) valt b te berekenen voor 

huishoudelijk afvalwater. 

De hoeveelheid gedenitrificeerde stikstof per dag wordt gevonden uit de massaconcen­

tratie Kj-stikstof in het influent verminderd met de hoeveelheid N nodig voor inbouw in 

celmateriaal (0,7 mg/l) en verminderd met de som van de massac.oncentraties van ammonium, 

Tabel 31. Resultaten van de behandeling van huishoudelijk afvalwater in een alternerend 
beluchte actief-slibinrichting (aëroob: 3 h; anaëroob: 3 h) met continue aanvoer van 
afvalwater. 

S(mczv/V) 

%%/V) 

W 7 > 
V t r i e t ^ 

Influent 
(mg/l) 

539 

65,3 

• 

Effluent 
(waarneming) 
(mg/l) 

54 

• 

1,6 

0,5 

31,3 

Effluent 
(berekend) 
(mg/l) 

1,9 

30,2 

Rendement 
CO 

90 

ZN 65,3 49 

Influent 
(mg/l) 

Effluent 
(observed) 
(mg/l) 

Effluent 
(calculated) 
(mg/l) 

Efficiency 
CO 

Table 31. Results of treatment of domestic sewage in an activated-sludge plant 
intermittently aerated and (aerobic 3 h; anaerobic 3h) continuously fed with sewage. 

Tabel 32. Resultaten van de behandeling van huishoudelijk afvalwater in een alternerend 
beluchte actief-slibinrichting (aëroob: 3 h; anaëroob: 3 h) met alleen aanvoer van 
afvalwater in de anaërobe periode. 

S(mczv/V) 

%%/V) 

"nitriet^ 

ZN 

K/V) 

Influent 
(mg/l) 

555 

67,1 

67,1 

Influent 
(mg/l) 

Effluent 
(waarneming) 
(mg/l) 

47 

• 

3,4 

0,2 

7,6 

11,2 

Effluent 
(observed) 
(mg/l) 

Effluent 
(berekend) 
(mg/l) 

3,0 

6,0 

9,0 

Effluent 
(calculated) 
(mg/l) 

Rendement 
(%) 

91 

83 

Efficiency 
CO 

Table 32. Results of treatment of domestic sewage in an activated-sludge plant 
intermittently aerated (aerobic 3 h; anaerobic 3h) fed with sewage only in the 
anaerobic phase. 
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van nitriet en van nitraat in het effluent maal het influentdebiet. De hoeveelheid CZV 

per dag aangeboden in de anaërobe fase wordt gevonden uit de CZV van het afvalwater maal 

de hoeveelheid afvalwater per dag, aangevoerd in de anaërobe fase. Uit deze berekeningen 

volgt voor b (m ./mczv) in experiment 2 en 3 in beide gevallen 0,12 mg/mg. 

Tijdens de anaërobe fase is in experiment 2 de belasting met CZV (Ämczv/mD
 & i) circa 

5,0 mg/g h en in experiment 3 circa 6,7 mg/g h. Hieruit volgt dat het nitraat-verbruik 

(£m„./m At) respectievelijk circa 0,6 en 0,8 mg/g.h zal zijn. 

Figuur 33 geeft het verloop van de denitrificerende capaciteit tijdens experiment 2 

en 3. De denitrificerende capaciteit geeft enig inzicht in het maximale tempo van nitraat-

verbruik bij aanwezigheid van overmaat substraat. De resultaten blijken niet eenduidig te 

zijn. Er is een aanzienlijke schommeling op te merken. De denitrificerende capaciteit is 

echter steeds hoger dan het berekende actuele nitraat-N-verbruik (0,6 - 0,8 mg/g h). Hier­

uit volgt dat de aanvoer van CZV in de anaërobe fase de snelheidsbeperkende factor in het 

nitraatverbruik is. 

6.4.2.4 Alternerend beluchten met continue aanvoer van afvalwater 

De actief-slibreactor is gedurende een periode van 34 dagen alternerend belucht met 

aanvoer van afvalwater tijdens de aërobe en de anaërobe periode. Voor berekening van het 

verloop van de massaconcentraties van ammonium en van nitraat in de reactor èn de massa­

concentraties van ammonium en van nitraat in het effluent met het model uit 6.2.4.1 zijn 

de volgende procesomstandigheden van belang: 

volumereactor 

debiet afvalwater 

massaconcentratie van CZV in het afvalwater (m /V) 

massaconcentratie van N„. in het afvalwater (m ./F) 
Kj' Kj 

nitrificeerbare N in afvalwater (m. /N) 

nitraatverbruik per mg CZV [m ./m z v) 

nitrificatiecapaciteit (dm. /dt m ) 

massaconcentratie van droge stof in reactor (m /V) 

V = 1000 1 

Q = 17,3 l/h 

S I n = 539 mg/l 

NK. =65,3 mg/l 

Nln =63,7 mg/l 

b = 0,12 mg/mg 

n = 2,55 mg/g h 

X = 1,85 g/l 

d( 
8 

mg/g h) 

6-

4-

40 60 80 

Fig. 33. Het verloop van de denitrificatie 
capaciteit d (dm 
twee experimenten 
capaciteit d (dmNZE/mDr dt) tijdens de laatste 

' Fig. 33 

t(d)
 d (fN0E 

rlCU ments 

Changes in denitrifying capacity 
A"Dr dt) during the last two experi-
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duur anaërobe periode : t = 3 h 

duur aërobe periode : t = 3 h 

De waarden voor S , /IL., X en n zijn gemiddelden van een serie waarnemingen. 

Figuur 34 geeft het berekende verloop van de massaconcentratie van ammonium en van 

nitraat in de reactor. In tabel 31 zijn de gemiddelden van de waarnemingen met betrekking 

tot influent en effluentkwaliteit opgenomen, alsook berekende resultaten. In de tabel is 

voor de berekende massaconcentratie ammonium opgenomen het resultaat van de berekening met 

N- =63,7 mg/l vermeerderd met de restmassaconcentratie niet nitrificeerbare N (0,9 mg/l). 

De resultaten en de berekende waarden stemmen goed met elkaar overeen. 

De duur van de aërobe periode is ruimschoots voldoende voor volledige nitrificatie 

van de aangevoerde stikstof. De beperkende stap in de N-eliminatie in dit experiment is' 

de hoeveelheid CZV die in de anaërobe periode beschikbaar is. Voor dit afvalwater is een 

verbetering van de N-eliminatie mogelijk door de relatieve duur van de anaërobe periode 

te verlengen of door uitsluitend in de niet-beluchte periode afvalwater aan te voeren. 

W(mg/I) 

Fig. 34. Het berekende verloop van 
de massaconcentratie (m^/V) van 
ammonium ( ) en van nitraat ( ) 
in een alternerend beluchte actief-
-slibinrichting, continu gevoed met 
huishoudelijk afvalwater. 

Fig. 34. Calculated changes in 
massconcentration (jn IV) of ammo­
nium ( ) and of nitrate ( ) 
in intermittently aerated activated 
sludge plant continuously fed with 
domestic sewage. 
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6.4.2.5 Alternerend beluchten met aanvoer van afvalwater uitsluitend tijdens de anaërobe 

periode 

Er is tevens een experiment uitgevoerd met alternerend beluchten waarbij alleen in 

de niet-beluchte periode aanvoer van al het afvalwater plaats vindt. Voor de berekeningen 

zijn de volgende paramaters noodzakelijk: 

volumereactor 

debiet afvalwater in niet-beluchte periode 

duur niet-beluchte periode 

duur beluchte periode 

duur aërobe periode 

duur anaërobe periode 

massaconcentratie van CZV in het afvalwater (m /V) 

massaconcentratie van N„. in het afvalwater (m „ /V~) 

nitrificeerbare N in afvalwater (mk /V) 
v Am' ' 

nitraatopname per mg CZV {m ./m ) 

nitrificatie capaciteit (dm, /dt m ) 

massaconcentratie van droge stof in reactor (m /V) 

V = 1000 1 

Q = 34,6 l/h 

3,5 h 

2,5 h 

t = 3,0 h 
a ' 

t = 3,0 h 
an ' 

S I n = 555 mg/1 

ffKj = 6 7 , 7 mg/1 

NIn =65,5 mg/1 

b = 0,12 mg/mg 

n = 2,55 mg/g.h 

X = 2,85 g/1 
De gegevens voor S, ffR., X en n zijn gemiddelden van een serie waarnemingen. Uit dit 

overzicht blijkt dat de niet-beluchte periode een half uur langer is dan de aërobe perio­

de. Na uitschakelen van de beluchter gaat er ongeveer een half uur overheen voordat de 

massaconcentratie van de zuurstof nul geworden is. 

Figuur 35 geeft het verloop van de massaconcentratie van ammonium en van nitraat in 

de reactor berekend volgens model uit 6.2.4.2. In tabel 32 zijn gemiddelde gegevens van 

influent- en effluentkwaliteit opgenomen. De berekende massaconcentratie van ammonium is 

de som van de uitkomst van de berekening met het model vermeerderd met de massaconcentra­

tie niet-nitrificeerbare N (0,9 mg/l). De waarnemingen en de berekeningen stemmen goed 

met elkaar overeen. Zoals ook uit het berekende verloop van'de concentraties blijkt, is 

de aërobe periode ruimschoots toereikend voor nitrificatie. In de anaërobe periode wordt 

juist voldoende CZV aangeboden voor nitraatverwijdering, zoals blijkt uit de massaconcen­

tratie van nitraat aan het eind van de aërobe periode. Verdere verlaging van de massacon­

centratie van stikstof zou verkregen moeten worden door verkorten van de duur van de (aë­

robe/anaërobe) cyclus. 

Figuur 36 geeft het verloop van de massaconcentratie van 0 2 tijdens een cyclus. Na 

inschakelen van de beluchting gaat de massaconcentratie van zuurstof, na even laag geble­

ven te zijn, stijgen. De massaconcentratie van zuurstof lijkt zich te gaan stabiliseren 

op circa 5,5 mg/l. Ongeveer 50 minuten na inschakelen van de beluchting treedt een nieuwe 

stijging in de massaconcentratie van 0 2 op. Op dit punt is, zoals uit vergelijking met 

figuur 35 te zien is, de nitrificatie beëindigd. Na 1\ uur wordt de beluchting weer stil­

gezet en daalt in circa 30 minuten de massaconcentratie van 0 2 tot nul. 
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W(mg/I) 

Fig. 35. Het berekende verloop van de 
massaconcentratie (m /V) van ammonium 
( ) en van nitraat ( ) in een al­
ternerend beluchte actief-slibinrich-
ting belast met huishoudelijk afvalwater 
in de niet-beluchte periode. 

Fig. 35. Calculated changes in masscon-
and centration (m /V) of ammonium ( ) 

of nitrate ( ) in intermittently 
aerated activated sludge loaded with 
domestic sewage in the unaerated phase • 

Fig. 36. Het verloop van de 0„-
massaconcentratie (m IV) in de 
beluchte periode van een alter­
nerend beluchte actief-slibinstal-
latie. 

Fig. 36. Changes in massconcentra-
tion of oxygen irn./V) in the aerated 
phase of intermittently aerated ac-

t (h) tivated sludge. 



6.5 DIMENSIONERING VAN EEN ALTERNEREND BELUCHTE ACTIEF-SLIBINRICHTING 

Uit de voorgaande experimenten is naar voren gekomen dat de N-eliminatie in een ac­

tief- slibinrichting met alternerend beluchten bepaald wordt door: 

- nitrificatie; 

- denitrificatie; 

- tijdsduur aërobe/anaërobe cyclus 

6.5.1 Nitrificatie 

Het is duidelijk dat aanwezigheid van een voldoende hoeveelheid nitrificerende bac­

teriën essentieel is voor het functioneren van een actief-slibinrichting met alterneren­

de beluchting. Bij een slibbelasting waar de gemiddelde verblijftijd van het actief-slib 

in de reactor groter is dan de réciproque van de maximale groeisnelheid van de nitrifi­

cerende bacteriën, zullen nitrificerende bacteriën niet uitgespoeld worden. Aan deze voor­

waarde zal een alternerend beluchte actief-slibinrichting in elk geval moeten voldoen. 

Voorts is het voor volledige nitrificatie noodzakelijk dat in de aërobe periode alle aan­

gevoerde stikstof genitrificeerd kan worden. Dit betekent dat voldaan moet worden aan: 

*B,N < k - n (72) 

6. 5. 2 Denitrificatie 

Aanwezigheid van denitrificerende bacteriën is van essentieel belang voor het func­

tioneren van een actief-slibinrichting met alternerend beluchten. In hoofdstuk 5 is naar 

voren 'gekomen dat anaërobie, aanwezigheid van organisch substraat en aanwezigheid van ni­

traat essentieel zijn voor de vorming van denitrificerende bacteriën. In de anaërobe fase 

wordt aan deze voorwaarden voldaan. 

Voor het gebruikte huishoudelijk afvalwater is gevonden dat er per mg beschikbare 

CZV 0,12 mg N03-N in de stikstof omgezet wordt. Volledige N-eliminatie is met dit afval­

water dus alleen te verkrijgen wanneer de massaconcentratieverhouding N/CZV van het af­

valwater tenminste 0,12 bedraagt. In het algemeen kan gesteld worden dat moet gelden: 

N/CZVçb . Voor afvalwater dat aan deze voorwaarde niet voldoet, kan alleen met aanvul­

lend organisch substraat volledige N-eliminatie verkregen worden. 

Voorts moet ook nog aan de voorwaarde voldaan worden dat in de anaërobe fase voor 

volledige denitrificatie de verhouding tussen aangevoerde nitraat en in de anaërobe fase 

beschikbare CZV met elkaar in evenwicht moet zijn. Overmaat N resulteert in onvolledige 

N-eliminatie. Ondermaat N betekent dat de behoefte aan elektronenacceptor (nitraat) gro­

ter is dan het aanbod en er te weinig CZV geoxydeerd wordt. Verslechtering van de slib-

kwaliteit, met name wat betreft de bezinkbaarheid, moet dan gevreesd worden. 

In de anaërobe fase kan de CZV-belasting een beperkende factor vormen wanneer de ni­

traatbehoefte die uit een bepaalde CZV-belasting voortvloeit, groter is dan de denitrifi­

cerende capaciteit. Er moet gelden: 



c an i -, 
^B.CZV T ° ** d (73) 

In deze formule is d het maximale tempo van denitrificatie. 

6.5. S Tijdsduur van de oyclus 

Wanneer aan de voorwaarde voor optimale nitrificatie en optimale denitrificatie vol­

daan wordt, betekent dit nog niet dat er volledige N-eliminatie zal optreden. In de an­

aërobe periode vindt namelijk een stijging van de massaconcentratie van ammonium en een 

daling van de massaconcentratie van nitraat plaats, terwijl in de aërobe periode het om­

gekeerde plaats vindt. Op ieder moment wordt er uit de alternerend beluchte reactor efflu­

ent afgevoerd waarin dus meer of minder ammonium of nitraat aanwezig is. Bij een korte 

cyclus is het verschil tussen de maximale en minimale massaconcentraties van ammonium 

en van nitraat uiteraard kleiner dan bij een lange cyclus. Dit betekent dat de massa­

concentraties van ammonium en van nitraat verlaagd kunnen worden door verkorting van de 

cyclus. Vooral wanneer verder voldaan is aan de voorwaarden voor optimale nitrificatie 

en optimale denitrificatie, zal de verhouding tussen cyclusduur en verblijftijd van het 

afvalwater de beperkende factor in de N-eliminatie vormen. 

6.5.4 Dimensionering van een alternerend beluchte actief-slibinriehting 

Voor het gebruikte huishoudelijk afvalwater uit Bennekom zal nu de dimensionerings-

grondslag van een alternerend beluchte actief-slibinriehting uitgewerkt worden. Hiervoor 

wordt van de volgende gegevens uitgegaan: 

volumereactor V 

debiet afvalwater 

massaconcentratie van CZV in het afvalwater (mczy/V) 

massaconcentratie van nitrificeerbare N {rn^JV) 

mtrificatiecapaciteit (dm /dt m ) 
Am' 

„) mtraatverbruik per mg CZV 0 N i /m c z v , 

massaconcentratie van a c t i e f - s l ib in r ead 

In d i t voorbeeld i s de belasting met CZV: 

V = 1000 1 

Q = 480 l /d 

S = 550 mg/l 

ff = 70 mg/l 

n = 2,5 mg/g h 

b = 0,12 mg/mg 

X = 2 g/l 

SB,CZV = ° '13 g / g d (AmCZV/mDr ^ 

en de belasting met N: 

SB)N - 0,7 mg/g h Câ>V% r At) 

Daar.de nitrificatiecapaciteit (én^/dt ^r) 2,5 mg/g h is, zal minimaal 281 van de 

duur van de aërobe/anaërobe cyclus aëroob moeten zijn. 

Voor de massaconcentratieverhouding N/CZV van dit afvalwater geldt: 

N/CZV = 0,127 
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Daar voor dit afvalwater b = 0,12 mg/mg 0Ni/mczv) geldt, zal alle CZV in de anaërobe fa­

se aangevoerd moeten worden. In de aërobe periode van de cyclus mag geen afvalwater aan­

gevoerd worden. In deze periode zal bijvoorbeeld afvalwater opgevangen moeten worden in 

een buffertank. Men zou ook twee of meer aëratietanks naast elkaar kunnen bedrijven. De 

laatste oplossing verdient uit praktische overwegingen wellicht de voorkeur. De aërobe 

periode van de één moet dan samenvallen met de anaërobe periode van de andere, zodat het 

aangevoerde afvalwater continu in één van de twee reactoren opgevangen kan worden. In het 

vervolg zal ik daarom uitgaan van een situatie waarbij de periodes met beluchten en zon­

der beluchten even lang zijn en het afvalwater alleen in de anaërobe periode aangevoerd 

wordt. 

Uit de massaconcentratieverhouding N/CZV van het afvalwater blijkt dat er slechts 

een gering tekort aan CZV is. Door het alternerend beluchten is niet alle N beschikbaar 

voor denitrificatie, maar wordt ook een deel van de stikstof als nitraat en/of ammonium 

weggevoerd via het effluent. Vooral bij een lange cyclus kan dit vrij veel zijn hetgeen 

betekent dat niet alle CZV in de anaërobe fase aangevoerd moet worden, doch ook een klein 

deel in de aërobe fase. Er is sprake van optimale nitrificatie wanneer de massaconcentra­

tie van ammonium aan het einde van de aërobe periode nul is en van optimale denitrifica­

tie wanneer de massaconcentratie van nitraat nul is aan het einde van de anaërobe periode. 

De cyclus valt in te delen in: 

zonder aanvoer van afvalwater, nitrificatie 

zonder aanvoer afvalwater, geen nitrificatie 

aanvoer afvalwater, nitrificatie 

aanvoer afvalwater, denitrificatie 

t . + * , = * , + * al az a3 an 

Uit het model valt af te leiden hoe lang t , moet zijn bij een bepaalde t om aan het 

einde van de anaërobe periode een massaconcentratie van nitraat nul te krijgen. Aan de 

eis dat de massaconcentratie van ammonium nul moet zijn aan het eind van de aërobe perio­

de, zal vrij gemakkelijk voldaan worden, daar hiervoor aërobie gedurende 28°« van de cy­

clusduur al voldoende is. Uitgaande van deze eisen is berekend over hoeveel tijd van de 

aërobe periode afvalwater aangevoerd moet worden om optimale nitrificatie en optimale de­

nitrificatie te verkrijgen (tabel 33). Voorts is het N-rendement onder die omstandigheden 

berekend (tabel 34). 

In figuur 37 is het rendement uitgezet als functie van de tijdsduurcyclus. In dit 

voorbeeld wordt het maximale rendement (941) bereikt bij een cyclusduur van 3 uur. 

6.5.5 Vergelijking alternerend nitrificatie/denitrificatie met voor-denitrificatie 

Bij de voor-denitrificatie moet in grote lijnen aan dezelfde voorwaarden met betrek­

king tot nitrificatie en denitrificatie voldaan worden als bij alternerende nitrificatie/ 

denitrificatie. 

In het systeem met alternerend beluchten is om praktische redenen de tijd met be-
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Tabel 33. Optimale N-eliminatiea in een alternerend beluchte actief-
-slibinstallatie met anaërobe perioden van verschillende duur. 

t 

1,5 
2 
4 
6 
8 

10 
12 

h 

0,82 
1,08 
2,07 
2,99 
3,83 
4,62 
5,34 

* 0 

0,68 
0,96 
2,40 
4,39 
7,16 

10,96 
16,40 

* 0 

0 
0,04 
0,47 
1,38 
2,99 
5,58 
9,74 

(O 

(Sl/i) 

1,58 
2,05 
3,58 
4,67 
5,35 
5,66 
5,61 

(mg/l) 

(mf/1) 

2,49 
3,34 
6,81 

10,46 
14,30 
18,50 
23,10 

(mf/1) 

b 

(%) 

94 
92 
85 
78 
72 
66 
59 

n 
(%) 

a. Er is berekend hoe de verhouding van t , *a ] en tg 2 moet zijnbij 
een bepaalde t ter verkrijging van optimale mtrificatie en denitri-
.. . an 
fïcatie The mutual ratios of t ,, t . and t „ to get optimum nitrification and 
optimum denitrification with a certain t was calculated. 

an b. N = 50 mg/1. 

Table 33. Optimum disappearance of nitrogen in an intermittently 
activated-sludge plant with different anaerobic phases. 

Tabel 34. Overzicht van r£f en a bij de 
experimenten in volgorde van uitvoering. 

rEf 

1 
1 
1 
4 
4 
4 
2 
2 
2 

a 

0,09 
0,18 
0,29 
0,15 
0,30 
0,60 
0,6 
0,3 
0,1 

Table 34. Survey of r f and a in the 
experiments in sequence of execution. 

luchten even lang als de tijd zonder beluchten. Bij een systeem met voor-denitrificatie 

is het mogelijk de verblijftijf in de aërobe fase beter te laten aansluiten aan de eisen 

die hieraan met het oog op de nitrificatiecapaciteit gesteld worden. Voorts is ook voor 

het systeem met voor-denitrificatie een optimale denitrificatie alleen mogelijk, wanneer 

het afvalwater aan de m i n i m i s met betrekking tot de massaconcentratie verhouding CZV/N 

voldoet. Het systeem met voor-denitrificatie verschilt van het andere systeem met alter­

nerende nitrificatie/denitrificatie met betrekking tot de condities waaronder het actief-

slib zich bevindt, wanneer het naar de bezinktank getransporteerd wordt. In het systeem 

met voor-denitrificatie wordt belucht actief-slib naar de bezinktank gevoerd zodat hxer 

effluent wordt verkregen waarin nauwelijks ammonium voorkomt. Met ^ ^ " ^ ^ f 

denitrificatie wordt slibwatermengsel in de niet-beluchte fase naar de bezinktank gevoerd. 
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Fig. 37. Het berekende verband tussen N-rendement (m lm ) en.duur aërobe/anaërobe cyclus 

(T). 
1\ C/o) 

10CH 

75 

50-

25 

12 16 20 24 28 32 
r(h) 

Fig. 37. Calculated relation between efficiency of eliminating N (m /»!„) and period of 
aerobic/anaerobic cycle (r). 

Hierin komt zowel ammonium als nitraat voor. 

Het belangrijkste verschil is evenwel gelegen in de wijze waarop het N-rendement 

verkregen wordt. Bij het systeem met voor-denitrificatie wordt een rendement van 901 ver­

kregen bij een recirculatie-verhouding (Q/QR) van 0,1 (Barnard, 1973), terwijl bij een 

alternerend beluchte installatie dit rendement al bereikt wordt bij een cyclusduur van 

6 uur. Op grond hiervan concludeer ik, dat bij het systeem met alternerend beluchten 

met minder energiekosten een hoog N-rendement verkregen kan worden dan bij het één-slib-

soortensysteem met voor-denitrificatie. 
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7 Het twee-slibsoortensysteem met 
voor-denitrificatie 

In dit hoofdstuk wordt aandacht besteed aan het twee-slibsoortensysteem met voor-

denitrificatie. Deze werkwijze is van de twee- en drie-slibsoortensystemen de enige waar­

bij een optimaal gebruik gemaakt kan worden van de organische stoffen uit het huishoude­

lijk afvalwater in het denitrificatieproces. Alleen bij deze werkwijze is dus een bespa­

ring in het totale zuurstofverbruik mogelijk. 

Bij het twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie wordt het afvalwater eerst 

in contact gebracht met denitrificerend en vervolgens met nitrificerend slib. Het water 

dat de denitrificatiefase verlaat, dient slibvrij te zijn. Dit kan bewerkstelligd worden 

door gebruik te maken van: 

- een opwaarts doorstroomde reactor met een gepakt bed van stenen en dergelijke waaraan 

de biomassa is vastgehecht (Bringmann & Kühn, 1962); 

- een opwaarts doorstroomde reactor met een gefluidiseerd bed van actieve kool of zand 

dat als dragermateriaal voor de biomassa dient (Jeris et al., 1974; Jeris & Owens, 1975). 

- een reactor met ronddraaiende schijven waaraan de biomassa vastgehecht is (Pretonus, 
1972)-

- een'reactor waarin zich het actief-slib als suspensie bevindt met een nageschakelde af­

scheider (nabezinktank) met terugvoer van het afgescheiden slib in de reactor. 

- een opwaarts doorstroomse reactor met een gefluidiseerd bed van actief-slib zonder dra­

germateriaal, waarin zowel omzettingsprocessen als scheiding van slib/water plaatsvxnden 

(Klapwijk & Lettinga, 1975; Miyaji & Kato, 1975). 

Een reactor met een gepakt bed groeit snel dicht en moet daarom veeivuldxg schoonge­

spoeld worden. In opwaarts doorstroomde reactoren met en zonder dragermntenaal voor het 

denitrificerend slib kan men meestal met een hoge massaconcentratie van slib werken 

Bovendien hebben deze reactoren het voordeel dat omzettingsprocessen en scheiding slib/ 

water in dezelfde ruimte plaatsvinden. Dit laatste is niet het geval bij een reactor met 

gesuspendeerd actief-slib en een aparte bezinktank. Ook kan in deze reactoren meestal 

slechts met een lage massaconcentratie van slib gewerkt worden. In deze * ^ * * * 

voor de denitrificatiefase steeds gebruik gemaakt van een opwaarts doorstroomde reactor 

Z O n d e L r r ; r ^ s y s t e e m met voor-denitrificatie voor de behandeling huish^elijk 

afvalwater waarin een opwaarts doorstroomde reactor voor de demtrificatie gebru worft, 

ziet er in grote lijnen als volgt uit (figuur 38). Het afvalwater waarin g e n t r ^ » 

wezig is, wordt in de opwaarts doorstroonde denitrificatiereactor gevoerd. Het effluen 

van deze reactor heeft een lage massaconcentratie van organische stoffen een g « s a 

concentratie van nitraat en een lage massaconcentratie van slib, maar een r lat ef hoge 

massaconcentratie van ammonia Dit effluent wordt in een beluchte ac lef-s ibt nk -
j«. H0t cl -ihw-itermenesel van deze reactor stroomt naar bracht waar nitraat gevormd wordt. Het slibwatermengsci 
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Fig. 38. Schema twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie. V, inhoud; X, massacon-
centratie slib; S, massaconcentratie CZV; H, massaconcentratie ammoniumstikstof; C, NZE; 
In, influent; Ef,d, effluent denitrificatiereactor; Ef,N, effluent nitrificatiereactor; 
Ef,R, effluentretour. 

(1-a)Q 

influent 

Oln 

Sm 
Win al 

( Q T E ( ) Q 

Vi 

*d 

, 

? 

,, 

^Ef.d 

A/Ef.d 

^Ef.d ' 1 ' ' 

Vn *n 

n 

0 

\ / 
V 

Ef,R = r E f O 

effluent 

«Ef 
SEf,n 

A/Ef.n 
CEf,n 

Fig. 38. Scheme of two-sludge system with preliminary denitrification, V, volume; X, sludge 
massconcentration; S, massconcentration COD; N, massconcentration ammoniumnitrogen; C, NOE; 
In, influent; Ef,d, effluent denitrification reactor; Ef,N, effluent nitrification reactor; 
Ef,R, effluent return. 

een bezinktank. Het afgescheiden actief-slib wordt teruggevoerd naar de aëratietank; 

een deel van het effluent wordt gerecirculeerd naar de denitrificatiereactor en het an­

dere deel wordt als effluent afgevoerd. 

Het N-rendement van een twee-slibsoortensysteem zal onder meer afhankelijk zijn van 

de fractie effluent van de nitrificatiereactor dat teruggevoerd wordt naar de denitrifi-

catiereactor. Deze fractie bepaalt welk percentage van de stikstof in principe gedenitri-

ficeerd kan worden. Voorts is bepalend voor het N-rendement welk percentage van de stik­

stof genitrificeerd wordt in de nitrificatiereactor en welk percentage er gedenitrifi-

ceerd wordt in de denitrificatiereactor. De hoeveelheid nitraat die gedenitrificeerd 

wordt, is vooral afhankelijk van de nitraatbehoefte die ontstaat door de aanvoer van af­

valwater. Het is voor te stellen dat de nitraatbehoefte groter is dan de nitraataanvoer. 

In die omstandigheden is het noodzakelijk een deel van het afvalwater rechtstreeks naar 

de nitrificatiereactor te voeren. 

In dit hoofdstuk worden slechts een paar aspecten van het twee-slibsoortensysteem 

bezien. In paragraaf. 7.1 wordt een model ontwikkeld dat het mogelijk maakt de massaconcen­

tratie van stikstof en van biodegradeerbare CZV te berekenen in het effluent van de deni-

trificatie- en van de nitrificatiereactor als functie van procesparameters. Voorts is het 

mogelijk te berekenen welk percentage van het afvalwater rechtstreeks naar de nitrifica­

tiereactor gevoerd moet worden. In een onderzoek met synthetisch afvalwater is nagegaan 

of er overeenkomst is tussen berekende waarden en experimenteel bepaalde resultaten. 

Miyaji & Kato (1975) en Klapwijk & Lettinga (1975) hebben vrijwel gelijktijdig ge­

constateerd dat ook in een opwaarts doorstroomde reactor zonder dragemateriaal een hoge 

massaconcentratie van slib te verkrijgen is. Miyaji & Kato hebben een experiment uitge­

voerd met afvalwater van de petrochemische industrie waarin veel nitraat aanwezig is. De 

installatie in hun onderzoek bestaat uit een reactorgedeelte (hoogte = 1,5 m, inwendige 

diameter = 1,8 m) met daarboven een bezinkgedeelte (hoogte = 0,85 m, inwendige diameter = 
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2,3 m ) . De inhoud van de reactor wordt continu geroerd (0,03 - 0,3 omwentelingen/min ). 

Het debiet van het afvalwater wordt van 350 l/h opgevoerd tot 1000 l/h. De hierbij beho­

rende opwaartse snelheid is 0,14 m/h tot 0,39 m/h. Bij de start van het experiment is 

de massaconcentratie van slib in het slibdek en van de reactor 11 g/l en dit stijgt in 

circa 40 dagen tot 24 g/l. Uit hun onderzoek blijkt dat circa 86% van de CZV direct ge-

oxydeerd wordt met nitraat en dat 141 in celmateriaal wordt omgezet. Het tempo van endo­

gene vertering (dmNZE/dt mßr) is 73 mg/g d. Miyaji & Kato (1975) constateerden in 3-7 

dagen na start van het experiment vorming van korrelvormig slib. Klapwijk & Lettinga (1975) 

hebben gebruik gemaakt van natriumacetaat als organische C-bron voor de denitrificerende 

bacteriën en ook zij werken met een massaconcentratie van actief-slib van 30 g/l. 

In vervolg hierop heb ik een oriënterend onderzoek uitgevoerd naar de toepassing van 

een opwaarts doorstroomde reactor zonder dragermateriaal voor denitrificerend slib bij 

de behandeling van huishoudelijk afvalwater (paragraaf 7.2). 

7. 1 EEN MODEL VOOR DE N- EN CZV-HUISHOUDING IN EEN TWEE-SLIBSOORTENSYSTEEM 

Beschouwd wordt een actief-slibinrichting, opgebouwd uit een opwaarts doorstroomde 

reactor met een nuttig volume van fj(1) en een beluchte nitrificatiereactor met een nut­

tig volume van V (1) met een slibafscheider (fig.- 38). Het afvalwater S(l/d) wordt ver­

deeld in twee fracties. Een deel aQ(l/d) wordt naar de denitrificatiereactor gevoerd en 

een deel (1-a)ö (l/d) gaat rechtstreeks naar de nitrificatiereactor. De massaconcentratie 

van biodegradeerbare organische stoffen (m /F) in het afvalwater is SL (mg/l). De massa­

concentratie van deze stoffen in het effluent van de denitrificatiereactor en van de ni­

trificatiereactor is respectievelijk S . , en S „ . (mg/l). De massaconcentratie van nitri-

ficeerbare stikstof (m, /V) in het afvalwater en in het effluent van de denitrificatie-
v Am . 

en nitrificatiereactor is respectievelijk A' , N d en ff f (mg/l). De massaconcentratie 

van NZE in het effluent van de denitrificatie- en van de nitrificatiereactor is respectie­

velijk C E f d en C . Het gemiddelde massaconcentratie slib i^/V) in het nuttige deel 

van de denitrificatie- en van de nitrificatiereactor is respectievelijk Xd en *n(g/l). 

Het is de bedoeling de massaconcentraties van biodegradeerbare organische stoffen 

en van stikstofverbindingen in het afvalwater in deze zuiveringsinrichting te verlagen. 

De eliminatie van de organische stoffen wordt uitgevoerd door heterotrofe bacteriën die 

nitraat of zuurstof gebruiken voor oxydatie van een deel van de organische stoffen uit 

het afvalwater. Het percentage geëlimineerde organische stoffen wordt vooral bepaald door 

de slibbelasting met organische stoffen. Ik ga er in deze beschouwing van uit dat de slib-

belasting met organische stoffen in de denitrificatiereactor, de nitrificatiereactor en 

in de totale reactor niet beperkend is voor de eliminatie van organische stoffen. De mas­

saconcentratie van biodegradeerbare stoffen in het effluent van deze actief-slibinrich­

ting is dan verwaarloosbaar klein ten opzichte van SI n(SE f n= 0 mg/l). 

De eliminatie van de stikstofverbindingen verloopt in een aantal stappen. Organisch 

gebonden stikstof wordt eerst omgezet in ammoniumstikstof. Ammoniumstikstof wordt door 

autotrofe nitrificerende bacteriën omgezet in nitraat. Onder anaërobe condities fungeert 

nitraat als elektronenacceptor voor heterotrofe bacteriën en wordt daarbij omgezet in 

distikstof. In het kader van deze beschouwing kan ik me beperken tot de nitrificatie en 
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de denitrificatie. Voor een maximale N-eliminatie is het van belang dat alle nitrificeer-

bare stikstof metterdaad in nitraat omgezet wordt. In deze beschouwing beperk ik mij 

tot situaties waarbij alle nitrificeerbare stikstof in de nitrificatiereactor in nitraat 

omgezet wordt. Of anders gezegd: de slibbelasting met nitrificeerbare stikstof is kleiner 

dan de nitrificatiecapaciteit. De massaconcentratie van nitrificeerbare stikstof in het 

effluent van de nitrificatiereactor is dan nul {N = 0 mg/l). De massaconcentratie van 

nitrificeerbare stikstof in het afvalwater is de som van de massaconcentraties van orga­

nisch gebonden stikstof en van ammoniumstikstof verminderd met de massaconcentratie van 

stikstof die gebruikt wordt voor inbouw in het celmateriaal door de heterotrofe bacteriën. 

De massa stikstof gebruikt voor inbouw in celmateriaal is afhankelijk van de massaconcen­

tratie van CZV van het afvalwater. 

In de denitrificatiereactor wordt nitraat omgezet in stikstofgas door heterotrofe 

bacteriën die nitraat als elektronenacceptor kunnen gebruiken. Als elektronendonor worden 

de biodegradeerbare stoffen uit het afvalwater gebruikt en het bacteriemateriaal zelf. 

Een deel van het substraat ï ( r " a w / m c z v ) wordt in bacteriemateriaal omgezet en een deel 

1-Y (m
NZE/

m
czv) wordt geoxydeerd. De belasting van de denitrificatiereactor met biodegra­

deerbare stoffen resulteert in een NZE-behoefte welke als volgt is te berekenen: 

Cs = a QV-Ï) Sln - (a+2>Ef) Q O - f l S ^ (74) 

Cg: NZE-behoefte als gevolg van substraatademhaling in g/d (m / t ) . 

De NZE-behoefte bij de endogene vertering wordt rechtevenredig met de totale hoeveelheid 
actief-slib in de reactor gesteld: 

CEn » <?En 7d *d ^ 

<7En: tempo van endogene vertering g/g d (dmNZE/di m ^ ) , 
C En : N Z E-b e h°efte als gevolg van endogene vertering g/d {m /f). 
Voor de totale NZE-behoefte in de denitrificatiereactor geldt: 

C T b = a «0-I)S l n - ( a + » E f M 1 - y ) S E f ) d + ̂  ^ x. ' (76) 

Het totale NZE-verbruik in de denitrificatiereactor valt ook te berekenen uit de NZE-
balans van de denitrificatiereactor: 

CTv = *Ef CEf,n - C«+rEf)<3 Cuid (77) 

Een stikstofbalans voor het twee-slibsoortensysteem kan nu opgezet worden. De aan­

voer van nitrificeerbare stikstof is gelijk aan de afvoer van nitraat via het effluent 

en het verbruik in de vorm van nitraat in de denitrificatiereactor: 

7 
"in = 2ÏÏ <« C E f , n ; a Q ̂  (1-y) + {a+r^)Q ^ (1_y) + ̂  ^ ^ V*) 

of 

96 



' in " 2Ö ' H °Ef ,n •" r ^Ef^Ef ,n " ^ E f ' ""-Ef.d (79) 

Uit (78) volgt: 

CEf,n = ^ i n - a S l n ^ ) + C ^ E f )*Ef ,d ^ " « E n ^ T ( 8 0 ) 

en u i t (79) volgt: 

2(ï 

C E f ) n - 1 + , E f 

In de den i t r i f ica t ie reac tor i s de NZE-behoefte maximaal gelijk aan: 

max ^ J In ^En a a 

Voor de NZE-aanvoer voor de deni t r i f icat iereactor geldt: 

(82) 

° - rEf « CM,n (83) 

Er kunnen zich in principe twee situaties voordoen. In de eerste plaats kan de be­

hoefte aan NZE groter zijn dan de aanvoer van NZE: 

ae (1 -Y)S I n + q E n K d . Z d > r ï f « C E f ] „ (84) 

In dit geval zal de massaconcentratie van NZE in het effluent van de denitrificatiereac­

tor nul zijn (C f d = 0 mg/l) en biodegradeerbare CZV in het effluent aanwezig zijn 

(SEf d > 0 mg/1).' 
In de tweede situatie is de behoefte aan NZE kleiner dan of gelijk aan de NZE-aan-

voer: 

a QV-Y)Sln + <?En Vd Xd < rEf Q C^f>n
 (85) 

Ni zal de massaconcentratie van. biodegradeerbare stoffen in het effluent van de denitri­

ficatiereactor nul zijn (SEf>d= 0 mg/l) en de massaconcentratie van NZE in het effluent 

zal > 0 mg/l zijn (CEf d > 0 mg/l). 

Beschouwend wordt eerst de situatie waarbij geldt dat de behoefte aan NZE groter is 

dan de aanvoer. Voor de NZE-balans van de denitrificatiereactor geldt dan dat de aanvoer 

aan NZE uit de nitrificatiereactor gelijk is aan het verbruik: 

rM « C E f i n = aQ SIn (1-fl " C ^ E f ) Q SE f,d 0-*) + <?En VA h (86) 

Voor de massaconcentratie van NZE in het effluent van de nitrificatiereactor geldt (81). 

Aangezien in deze situatie geldt C^^ = 0 gaat deze over in 

97 



20 N. 
In (87) 

"Ef,n 1+r£f 

Uit (86) en (87) volgt: 
20 

< 1 + y E f ) g S ln ( 1 ^ + <1 +"Ef^En Fd *d - *Ef T ffIn (88] 
SEf = (1+r.Ef)(a+PEf)e(1-I) 

Vervolgens beschouwen wij de situatie dat de maximale NZE-behoefte kleiner is dan 

of gelijk aan de NZE-aanvoer. Voor de NZE-balans geldt dat de aanvoer uit de nitrifica-

tiereactor gelijk is aan het verbruik in de denitrificatiereactor en de afvoer naar de 

nitrificatiereactor: 

r Ef«- C Ef,n = a Q S ln f1"« + «En VA *d + ^ E P « CEf,d 
(89) 

Hieruit volgt: 

rEfg CE£,n - ^ l n ^ ^ " ̂ / d ' *d 
CEf,d — [ö+rEf 

(90) 

Voor de massaconcentratie van NZE in het effluent van de nitrificatiereactor geldt (81): 

20 NIn + (a+rEfCEUd) 

. CEf,n = 1+r
Ef 

it (81) en (90) volgt: 

„ . _ r Ef«^7 f f In- 0-rEf)a Q SIn 0-1) • 

"Ef.d (-a+r
Ef^ 

i 

• o 4 E f )^ E n d̂ *d (91) 

7.1.1 Materiaal en methode 

In deze paragraaf wordt een experiment met een twee-slibsoortensysteem gevoed met 

synthetisch afvalwater beschreven. Nagegaan is of de berekende effluentkwaliteit van de 

denitrificatie- en de nitrificatiereactor onder verschillende condities overeenstemt met 

de waargenomen resultaten. ' 

Het twee-slibsoortensysteem is opgebouwd uit een opwaarts doorstroomde reactor, een 

beluchte nitrificatietank en een bezinktank. De opwaarts doorstroomde reactor (fig. 39) 

is een plexiglascilinder met een inwendige diameter van 0,19 m en een totale hoogte van 

0,58 m. In dit experiment is onderin de reactor een grintbed gebracht. Het afvalwater 

wordt onderin ingevoerd, passeert de grintlaag en stroomt vervolgens door een actief-slib-

bed. Het geproduceerde gas wordt opgevangen in een gasklok. De ruimte boven de gasklok 

fungeert als een bezinkruimte. Het volume van de reactor tussen grintbed en gasklok be­

draagt ongeveer 13,5 1. In de reactor wordt intermitterend geroerd (2 min rust, 2 s 

98 



Fig. 39. Opwaarts doorstroomde denitrificatiereactor. 

- • e f f l uen t 
afscheiding gas/vloeistof 
separation gas-liquid 

slibniveau 
sludge level 

influent 

roerder stirrer 

Fig. 39. Denitrifying upflow reactor. 

roeren, 0,75 omwentelingen/s). 

De beluchte nitrificatiereactor bestaat uit een langwerpige bak met een inhoud van 

150 1. Het actief-slib/watermengsel wordt belucht door middel van een geperforeerde buis 

die onderin de V-vormige bodem ligt. De bak is door middel van schotten verdeeld in 10 

compartimenten. Het actief-slib/watermengsel stroomt van de beluchte nitrificatiereactor 

naar een nabezinktank met een nuttig volume van 12 1. Het ingedikte slib wordt terugge­

voerd naar het begin van de beluchte reactor. 

In de nabezinktank kan geroerd worden. Hierdoor wordt vasthechten van slib aan de bodem 

voorkomen. 

Het afvalwater is als volgt samengesteld (massaconcentraties) : 

1000 mg/l 

191 mg/l 

7,5 mg/l 

1,5 mg/l 

4 mg/l 

3 mg/l 

4 mg/l 

De massaconcentratie van CZV van dit afvalwater is ongeveer 500 mg/l en de massaconcen­

tratie van ammoniumstikstof 50 mg/l. 

De analyses zijn uitgevoerd volgens methoden NEN 3235. De massaconcentratie van acetaat 

is bepaald met een gaschromatograaf. 

Het actief-slib in de denitrificatie- en de nitrificatiereactor is, voorafgaand aan 

het eigenlijk onderzoek, aangepast aan het hier gebruikte afvalwater. In de denitrifica-

tiereactor is er aan actief-slib 100 g droge stof aanwezig en in de nitrificatiereactor 

300 g. 

In dit onderzoek is het CZV- en N-rendement bepaald bij drie verschillende verhoudin­

gen tussen debiet effluentretourstroom en het totale influentdebiet (rE f). Voorts zijn 

bij iedere r„r drie verschillende verhoudingen tussen het influentdebiet van de denitrifi-
Ef 

Na2C2H302 .2H20 

NH4C1 

NaHCCL 

Na2HP04.2H20 

FeCl3 .6H20 

MgSOv 7H20 

KCl 
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catiereactor en het totale influentdebiet (a) gekozen. Iedere combinatie van a en rEf is 

gedurende 10 dagen gehandhaafd. 

7.1.2 Resultaten 

Met behulp van het model uit paragraaf 7.1 is berekend welke massaconcentratie van 

acetaat uitgedrukt in CZV in het effluent van de denitrificatiereactor te verwachten is 

voor een aantal gegeven condities. Eveneens is berekend welke massaconcentraties van am­

monium en van nitraat in het effluent van de denitrificatie en massaconcentratie van ni­

traat in het effluent van de nitrificatiereactor te verwachten is. Bij deze berekening is 

van de volgende uitgangspunten uitgegaan: 

Q (debiet afvalwater): 100 l/d 

S (massaconcentratie CZV in het afvalwater) 500 mg/l 

V,X, (massa droge stof actief-slib in denitrificatiereactor) 100 g 

a (fractie afvalwater die rechtstreeks naar denitrificatiereactor gaat) oplopend van 0 

tot 1 (V/V) 

r„c (verhouding retourstroom genitrificeerd water tot effluentstroom) 1,2 en 4 (V/V) 

I\L. (massaconcentratie Kjeldahlstikstof in afvalwater) 50 mg/l 

Uitgaande van een N-behoefte voor inbouw in celmateriaal (mK./m„7y) van 2,35 mg/100 mg 

wordt : 

N-. (massaconcentratie nitrificeerbare N) 38,25 mg/l 

Er is voorts aangenomen dat geldt: 

(1-J) = 0,3 g/g faNZE/mczv) 

qEn = 40 mg/g d (%ZE/dt mD r) 

Het resultaat van de berekening is te zien in figuur 40, 41 en 42. In deze figuren is 

tevens opgenomen het resultaat van het experiment. Het experiment is bij dezelfde condi­

ties uitgevoerd als aangenomen in de berekening. 

De massaconcentratie van acetaat in het effluent van de denitrificatiereactor is in 

het algemeen lager dan uit de berekening zou volgen. Alleen in het experiment met a = 0,6 

en r£f = 4 is de werkelijke massaconcentratie van acetaat veel hoger dan volgens de bere­

kening. 

Voor de massaconcentratie van ammonium in het effluent van de denitrificatie- en van 

de nitrificatiereactor stemmen waarnemingen en berekening redelijk met elkaar overeen. 

Alleen voor de experimenten met p£ f = 2 is de massaconcentratie van ammonium lager dan 

op grond van de berekeningen te verwachten is. Dit suggereert een hoger ammoniumverbruik 

voor inbouw in het celmateriaal in de denitrificatiereactor dan aangenomen is in de bere­

keningen. De massaconcentratie van nitraat in het effluent van de denitrificatiereactor 

komt redelijk overeen met hetgeen met het model berekend is. Hierbij dient wel bedacht 

te worden dat er relatief weinig waarnemingen in het kritische gebied gedaan zijn. 

De massaconcentratie van nitraat in het effluent van de nitrificatiereactor is bij 

de experimenten met r£f = 1 en rEf = 2 lager dan uit de berekeningen met het model volgt. 

Ik schrijf dit toe aan het optreden van denitrificatie in de nabezinktank van de nitri­

ficatiereactor. Deze gedachte wordt ondersteund door de waarneming (tabel 35) dat opvoe­

ren van het debiet van het retourslib in het experiment met rE f = 2 en a = 0,1 de massa-
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0.2 0,4 
A/Ni (mg / l ) 
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0,6 0,8 

0.2 0.4 0,6 0,8 

WAm(nng/l) 

20-1 

10 

0 2 0,4 0,6 0,8 
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a 

1.0 

Fig. 40. Massaconcentratie CZV (S) ("iczv/lO. 

fluent denitrifïcatiereactor (x; ) en ef­
fluent nitrificatiereactor (0; ) van een 
twee-slibsoortensysteem met voor-denitrifi-
catie. 

in efïlu 
Fig. 40. Massconcentration of COD (S) (m, 
N . (m IV) and N (m IV) for r - 1 ~. ~ . 
enè denitrification reactor (x, ) and ef 

"1 fluent nitrification reactor (0; ) of a 
1.0 two-sludge system with preliminary denitri-
O fication. 

IV), 

concentratie van nitraat in het effluent doet stijgen. 

Opvoeren van de retourslibstroom geeft verlaging van de verblijftijd van het slib-

watermengsel in de nabezinktank waardoor de kans op nitrificatie wordt verlaagd. In de 

experimenten van r„, = 4 is er door de hoge recirculatie van het effluent al een korte 
Ef 

verblijftijd van het slibwatermengsel in de nabezinktank. 

In de loop van het experiment is de SVI van het denitrificerend slib bepaald. 

In de eerste periode is de SVI betrekkelijk hoog. In deze periode is de verdeling van 

afvalwater over denitrificatie- en nitrificatiereactor zo geweest dat er een N-tekort in 

de denitrificatie optrad ofwel tijdelijk evenwicht tussen N-aanvoer en N-behoefte. Vanaf 
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Q2 0,4 0,6 
A/N i(mg/l) 
30 

20H 

0,8 1,0 
a 

A/Am(mg/I) 

20 
41. Massaconcentratie CZV (S) (m „/F), 

(m„/V) voor 2"_r = 2 in ef-
) en ei-

Fig 
N„_. (jnJV) en * 'Ni V''N' " ' . "" ."Am *".'N fluent denitrificatiereactor (*;-
fluent nitrificatiereactor (0; ) van een 
twee-slibsoortensysteem met voor-denitrifïcatie. 

Fig. 41. Massconcentration of COD (S) (m
cor/^' 

*Hi ( m N / F ) and ̂ Am ( V F ) £or rEf = 2 ln A~ fluent denitrification reactor XX; ) and 
effluent nitrification reactor (0; ) of a 

two-sludge system with preliminary denitri-

fication. 

het moment dat het N-aanbod en de N-behoefte met elkaar in evenwicht zijn (vanaf de 19 

dag), zien we de SVI verbeteren en in dit experiment uiteindelijk 35 ml/g worden (tabel 36). 

In figuur 43 is het verband geschetst tussen de fractie afvalwater die naar de deni-

trificatie gevoerd moet worden, en de verhouding tussen debiet van het te recirculeren 

effluent van de nitrificatiereactor en het debiet van de afvalwaterstroom, Het blijkt dat 

bij r„ f = 4 er 31,5% van het afvalwater uit dit experiment naar de denitrificatiereactor 

gevoerd moet worden. Verdubbeling van het te recirculeren effluent tot r „ f = 8 doet de 

fractie afvalwater, te voeren naar de denitrif icatiereactor, toenemen tot 38°«. Het N-

rendement neemt met deze maatregel toe van ongeveer 801 tot ongeveer 87,5%. 
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a 

Fig. 42. Massaconcentratie CZV (S) (m. /V), 
N„. (mJV) en N, (mJV) voor *• = 4 in ef-
fluent demtrifïcatiereactor (X; ) en ef­
fluent nitrificatiereactor (0; ) van een 
twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie. 

Fig. 42. Massconcentration of COD (S) (m /V), 
N O y F ) and H (m^/V) for r = 4 in^f-
fluent denitrification reactor \%\ ) and 
effluent nitrification reactor (0; ) of a 
two-sludge system with preliminary denitrifi-
cation. 

Tabel 35. De massaconcentratie van nitraat uitgedrukt in stikstof in 
het effluent van een tweeslibsoortensysteem met vóór-denitrificatie 
(̂ Vp = 2; a = 0,1) bij verschillende debieten van de retour-
sliBstroom van de nitrificatiereactor. 

Debiet retourslibstroom 
(l/d) 

40 
80 

180 

Return flow rate 
(l/d) 

Massaconcentratie van nitraat 
(mg/l) 

12,0 
13,1 
15,7 

Massconcentration of nitrate 
(mg/l) 

Table 35. Massconcentration of nitrate expressed as nitrogen 
in the effluent of a two-sludge system with preliminary deni­
trif ication (r . = 2; a = 0,1) with different rates of return 

Ef flow of sludge to the nitrifying reactor. 
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Tabel 36. SVI (Jim ) van het actief-slib in 
de opwaarts doorstroomde denitrificatiereactor 
gedurende het experiment. 

Dag 

0 
10 
19 
34 
43 
53 

Day 

SVI 
(ml/g) 

180 
170 
215 
145 
90 
35 

SVI 
(ml/g) 

Table 36. The sludge volume index (V/mn ) of 
activated sludge in the upflow denitriiicatio 
reactor during the experiment. 

Fig. 43. Het optimale verband tussen 
a (yIV) en v AVIV) voor een natrium-
ace taa toplos sing. 

Fig. 43. Optimum relation between 
a (JIV) and r^V/V) for a sodium 
acetate solution. 

7.1. S Discussie en conclusie 

De experimenten hebben aangetoond dat de bezinkbaarheid van het actief-slib in de 

denitrificatiereactor niet goed is, wanneer er minder nitraat aangevoerd wordt dan er in 

de denitrificatiereactor nodig is. Hieruit volgt dat bij toepassing van een twee-slib-

soortensysteem slechts een deel van het afvalwater direct naar de denitrificatiereactor 

gevoerd kan worden. 

De fractie afvalwater die naar de denitrificatie gevoerd kan worden, is in het onder­

zoek met synthetisch afvalwater laag. Afhankelijk van de hoeveelheid nitraat die er te­

ruggevoerd wordt, is dit 10-30?o. Het N-rendement neemt, zoals te verwachten is, toe naar­

mate er relatief meer genitrificeerd water teruggevoerd wordt. 

In het geval een twee-slibsoortensysteem toegepast wordt voor vergaande eliminatie 

van organische stoffen en voor vergaande omzetting van ammoniumstikstof in nitraat, zal 

een recirculatie van r>Ef = 3 à 4 optimaal zijn. Bedacht dient te worden dat de bezink-

baarheid van het slib in de denitrificatiereactor een belangrijke rol speelt bij de vraag 

welke r„f gekozen moet en kan worden. In deze studie is niet ingegaan op deze vraag. 
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7.2 DE ZUIVERING VAN NITRAATHOUDEND HUISHOUDELIJK AFVALWATER IN EEN OPWAARTS DOORSTROOM­

DE REACTOR 

7.2.1 Materiaal en methode 

De opwaarts doorstroomde reactor (figuur 39) in dit experiment is gemaakt van plexi­

glas. De reactor heeft een diameter van 0,19 m en is 0,58 m hoog. Het volume tot de gas/ 

vloeistofafscheider is 14,7 1. Het slib in de reactor wordt intermitterende geroerd; meest­

al staat de roerder 10 min uit en 3 s aan (2 omwentelingen/s). 

Het actief-slib in dit experiment is afkomstig van de alternerend beluchte actief-

slibinrichting (par. 6.4). Het experiment is gestart met 90 g droge stof in de opwaarts 

doorstroomde reactor. 

Het voorbezonken rioolwater van Bennekom heeft ten tijde van dit experiment de volgen­

de gemiddelde samenstelling (massaconcentratie) : 

CZV 410 mg/l +117 

N-Kjeldahl 65,6 mg/l + 21 

P-totaal 17,0 mg/l + 4,8 

PH 6,8-7,4 

temperatuur 9-11 °C 

Aan het afvalwater wordt 80-110 mg/l natriumnitraat-N toegevoegd. Het debiet van afval­

waterstroom is 80 l/d (dag 0-15), 60 l/d (dag 16-39) en 85 l/d (dag 40-68). 

De slibbelasting varieert tijdens dit experiment als gevolg van toename van de hoe­

veelheid actief-slib in de reactor en als gevolg van wisseling in vervuilingskracht van 

het afvalwater. De gemiddelde slibbelasting (toc z v/m
D r

 Ai0 bedraagt 0,18 g/g d. 

Het influent en het effluent worden continu bemonsterd. De analyses worden uitgevoerd 

met 24 uurs-monsters en tijdens de weekwisseling met monsters verzameld over 3 dagen. 

De CZV-, N-Kjeldahl-, P-totaal., NH*-N-, NO~-N-analyses zijn uitgevoerd volgens NEN 3235. 

De bezinkcurven zijn bepaald in een cilinder (inhoud 1 1) met een diameter van 0,082 m en 

een hoogte van 0,19 m. 

7.2.2 Resultaten 

Een overzicht van de massaconcentratie van CZV in influent en effluent, zowel de op­

geloste CZV als de niet-opgeloste CZV, geeft figuur 44. De eerste dag van het experiment 

is de massaconcentratie van opgeloste CZV van het effluent nog vrij hoog. De gemiddelde 

massaconcentratie van CZV van het gefiltreerde effluent tijdens het experiment bedraagt 

127 mg/l (+ 35). Bij een massaconcentratie van CZV in het influent van gemiddeld 410 mg/l 

geeft dit een rendement van 70%. 

Uit figuur 44 blijkt dat er met het effluent ook actief-slib weggevoerd wordt en een 

aantal keren zelfs extreem veel. Een hoge massaconcentratie van slib in het effluent trad 

ondermeer op, nadat al het slib uit de reactor gehaald was voor bepaling van de totale 

hoeveelheid droge stof in de reactor. Ook na de periode met een tekort aan nitraat (dag 

55-61) is de massaconcentratie van actief-slib in het effluent hoog. De gemiddelde mas­

saconcentratie van niet-opgeloste CZV bedraagt, wanneer we de extreme waarden {m^/V > 
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Fig. 44. Massaconcentratie van CZV (S) (m „IV) in influent en effluent 
effluent (opgelost); effluent (niet opgelost). 
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Fig. 44. Massconcentration of COD (S) (m

ror)/̂ ) i-n influent and effluent. 
effluent (dissolved COD); effluent (COD in solid). 

influent; 

100 mg/l) buiten beschouwing laten, 36 mg/l. 

Een beeld van het nitraatverbruik in de denitrificatiereactor geeft figuur 45. De 

nitrietconcentratie CmnitT.iet/lO is minder dan 5 mg/l. Het nitraatverbruik per dag 

schommelt sterk, zoals blijkt uit variaties in de massaconcentratie van nitraat in het 

effluent. Aangezien het nitraatverbruik ondermeer gerelateerd is aan de CZV-opname is in 

figuur 46 de CZV-eliminatie per dag en het nitraatverbruik omgerekend in NZE per dag uit­

gezet. In het algemeen geldt dat een hogere CZV-eliminatie per dag gepaard gaat met een 

hoger NZE-verbruik per dag. Niettemin is in deze figuur al te zien dat het NZE-verbruik 

niet evenredig is met de CZV-eliminatie. In de discussie wordt hierop teruggekomen. 

De massaconcentratie N-Kj van het influent bedraagt 57,1 mg/l en de massaconcentra­

tie van opgeloste ammoniumstikstof in het effluent 48,5 mg/l. Het verschil tussen deze 

massaconcentraties valt toe te schrijven aan opname van stikstof in het celmateriaal. 

Ook de massaconcentratie van P van het effluent is lager dan van het influent; de gemid­

delde concentraties 0?p/7) bedragen respectievelijk 7,0 mg/l en 14,6 mg/l. Door het deni-

trificatieproces is de pH in de reactor hoger dan in het afvalwater (fig. 47). Ondanks 

deze pH-verhoging lijkt de P-eliminatie voornamelijk een gevolg te zijn van opname van P 

in het celmateriaal. In het afvalwater is vermoedelijk te weinig calcium aanwezig om aan­

zienlijke P-eliminatie door uitvlokking van fosfaat te bewerkstelligen. 

Het experiment is gestart met 90 g droge stof in de opwaarts doorstroomde reactor. 
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Pig. 45. Massconcentration of nitrate and nitrite On„/V) in influent and effluent. 
nitrate influent; nitrate effluent; nitrite effluent. 

Aan het eind van het experiment (figuur 48) is er 235 g droge stof met 25* anorganisch 

materiaal in de reactor aanwezig. De toename aan vaste organische stoffen is derhalve 

ongeveer 95 g organische stof. Van het begin tot het eind van het experiment is er 1450 g 

CZV geëlimineerd en in deze periode is het NZE-verbruik 915 g. Dit betekent dat van de, 

geëlimineerde CZV er 915 g geoxydeerd is en dat er 535 g CZV-slib gevormd is. Via het ef­

fluent is er 165 g CZV-slib verdwenen. Op grond van deze balans is de toename aan slib 

in de reactor 370 g CZV-slib. De CZV van het slib (mczvM0l) is 1,7 g/g, zodat de toename 

aan slib 96 g organische stof moet zijn. Inderdaad is er een toename van ongeveer 95 g 

organische stof bepaald. 
• „+• •;= or f* r, i actief-slib met een gemiddelde massa-In het begin van het experiment is er 13,b i actiei siiu mei. e 

concentratie van slib K / F ) in het slib-bed van 6,7 g/l. Binnen een uur nam het volume 

van het slib-bed af tot 9,5 1 met een gemiddelde massaconcentratie van slib van 9,5 g/l. 

Het volume van het slib-bed is weinig veranderd gedurende het experiment (figuur 49), 

maar de massaconcentratie van actief-slib neemt toe. In de laatste dagen van het experi­

ment neemt de massaconcentratie sterk toe tot 30 g/l. Het slib-bed is op dag 55-63 moei­

lijk te onderscheiden, daar het effluent in die dagen erg troebel is In d e z e j e n x O e » 

er een nitraattekort. Spoedig na het opheffen van het nitraattekort (dag 63) daalt het 
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Fig. 46. Eliminatie van CZV (m /*) en verbruik van NZE 0«NZE/*) i n de denitrificatie-
reactor. CZV; NZE. 

Oin^ I n -s E f ) (g /d ) 
Oin^InjNi-WE(Ni)(g/d) 

35-

30-

25 

20 

15 

10 

Jl 

! L.J | 
r'-S 

RJ 

!rJ L_ 

J 
IJ l 

L.J 

U " 
IL 

L 

._Jl 

O 10 20 30 40 50 60 70 

Fig. 46. Massrates of disappearance of COD (m It) and of consumption of NOE (m
MnF/*) 

in the denitrification reactor.—COD;—NOE. NOE 
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Fig. 48. Verloop massa droge stof (mn ) in denitrifi-
catiereactor. 

2 0 4 0 6 0 Fig. 48. Change in mass of suspended solids (m ) in 
f(d) denitrification reactor. 

Fig. 49. Verloop volume slib-bed (V) ( ) en massconcentratie slib X, (m /V) in slib-
-bed ( ) . 
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Fig. 49. Changes in volume (V) of the sludge blanket ( ) and massconcentration of 
suspended solids X, (m IV) in the sludge blanket ( ). 

slib-bed tot 9 1 en neemt de massaconcentratie van slib tot 25 g/l toe. 

De opwaartse snelheid van het afvalwater in de reactor bedraagt 0,117 m/h (dag 0-15), 

0,088 m/h (dag 16-39) en 0,125 m/h (dag 40-68). De massaconcentratie van slib neemt in 

deze periode toe, hetgeen een gevolg is van de verbetering van de bezinkeigenschappen 

(figuur 50). 
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Fig. 50. Bezinkcurve a c t i e f - s l i b . • dag 0, X (ßi IV) 
6,5 g / l ; x dag 74, X (m^/V) = 7,5 g / l . 
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Fig. 50. Sedimentation curves of activated sludge. • day 0, X (m IV) =3,4 g/1; 
o day 8, X (rn^/V) = 6,5 g/1; x day 74, X (.m^/V) = 7,5 g/l. r 

7.2.3 Discussie en conclusie 

Het CZV-rendement bedraagt 701 bij een gemiddelde slibbelasting (Am-zv/m At) van 

°,18 g/g dag. In een aërobe actief-slibinrichting wordt met hetzelfde afvalwater een ren­

dement van 80̂ 90°« bereikt. In hoofdstuk 3 is naar voren gekomen dat in een denitrificeren-

de actief-slibinrichting en in een aërobe actief-slibinrichting de massaconcentratie van 

CZV dat ontstaat door afsterving van bacteriemateriaal, in dezelfde orde van grootte ligt. 

Op grond hiervan concludeer ik dat het verschil in rendement bij huishoudelijk afvalwater 

toe te schrijven is aan aanwezigheid van organische stoffen in het huishoudelijk afval­

water die niet door denitrificerende bacteriën met nitraat geoxydeerd kunnen worden. Aëro­

be nabehandeling zal derhalve in een verbetering van het rendement resulteren. 

Er is reeds geconcludeerd dat er geen evenredigheid bestaat tussen het CZV-verbruik 

en het NZE-verbruik. Het NZE-verbruik dient voor oxydatie van organisch substraat en voor 

endogene ademhaling (zie par. 3.4.2). Voor het NZE-verbruik (m It) geldt: 

^ = d-r) C ^ E f . d ) « + * En d 

Voor iedere dag is het NZE-verbruik en de CZV-eliminatie berekend en uitgezet in figuur 51. 

Uit deze resultaten volgt dat (1-Y) = 0,42 g/g faNZE/mczv) en qEn = 0,025 g/g.d (%ZE/ 

dt m D r ) . De correlatie is evenwel slecht (r2 = 0,32; n = 52). Er zijn een aantal verkla­

ringen voor de slechte correlatie. In de eerste plaats is de CZV die door het actief-slib 

geoxydeerd wordt, groter dan het verschil tussen CZV-influent en CZV-effluent. Er wordt 

namelijk ook biologisch elimineerbare organische stof door het actief-slib geproduceerd 

(zie par. 3.4.2). Aangezien niet bekend is welke orde van grootte deze CZV-produktie 

bij huishoudelijk afvalwater heeft, is hiermee geen rekening gehouden. In de tweede plaats 
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is gebleken dat het tempo van endogeen NZE-verbruik (cfeNZE/dt m ^ ) hoger is dan het tempo 

van slibafbraak ( d ^ / d * a ^ . Dit verschijnsel is verklaard door aan te nemen dat bij 

slibafbraak een hergebruik van substraat optreedt waardoor het tempo van endogeen (^-ver­

bruik hoger kan zijn dan het tempo van slibafbraak. In dit experiment kwam naar voren dat 

juist bij een geringe CZV-aanvoer de verhouding tussen NZE-verbruik en CZV-reductie groter 

dan één is, als de dag daarvoor een hoge CZV-aanvoer opgetreden is. Kennelijk is het ac-

tief-slib op de dag van de geringe CZV-aanvoer nog bezig met de ^ ' ^ £ J ^ 

daarvoor opgenomen substraat. Samenvattend concludeer ik dat wisseling n CZVaanvoer het 

verkrijgen van een goede correlatie tussen de dagelijkse CZV-opname en het NZE-verbnuk 

ln ̂ a ^ Î t i n g hierop is het NZE-verbruik en het CZV-verbruik berekend over perioden 
van 4 dagen (maandag 9 uur tot vrijdag 9 » r , (fij. 52, - * ^ « ^ ^ ^ 
(m lm ~\ pn n = 0 019 g/g d (dm.„Jdt m , (r - u,oy, n o ; . s 
e m N Z E / ' W e n ^En U,Uly g / g l PE. D r

 Ao nl-Pt.nniforme verdeling van de waarne-
in dit geval voor een deel toe te schrijven aan de m e t uniforme verae g 

mingen. 
Het is in elk geval duidelijk dat het actuele nitraatverbruik op en P d a 

moeilijk te voorspellen is. Dit komt ook naar voren in figuur 45. Van dag t d^g 1 

de mas aconcentratie van nitraat in het influent constant. De « « ™ ^ ^ ^ 

het influent (figuur 44, varieert in deze periode niet sterk. Niettemin is er eerst 
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hoge massaconcentratie van nitraat; vanaf dag 55 is de massaconcentratie van nitraat zon­

der aanwijsbare oorzaak echter laag. Een nadere studie naar de oorzaken van deze verschil­

len is wenselijk. 

De bezinkeigenschappen van het actief-slib in de opwaarts doorstroomde reactor ver­

tonen een duidelijke verbetering. Eerst is er bij een opwaartse.snelheid van 0,12 m/h een 

massaconcentratie van slib van 10 g/l te handhaven en aan het eind een massaconcentratie 

van 30 g/l. Een verdere verbetering is vermoedelijk te krijgen, wanneer in de opwaarts 

doorstroomde reactor door toevoeging van calciumionen en verhoging van de pH fosfaat- en 

carbonaat precipitatie verkregen wordt. Hierdoor kan de soortelijk massa van de slibvlok 

stijgen en zal er naar verwacht mag worden met nog hogere massaconcentratie van slib ge­

werkt kunnen worden. 

7.3 CONCLUSIE 

In dit hoofdstuk zijn slechts een aantal aspecten!van het twee-slibsoortensysteem 

met voor-denitrificatie onderzocht. Voor de denitrificatiefase is in dit onderzoek ge­

bruik gemaakt van een opwaarts doorstroomde: reactor met denitrificerend actief-slib zon­

der dragermateriaal. 

Uit het onderzoek met synthetisch afvalwater is gebleken dat in een twee-slib-soorten-

systeem de aanvoer van nitraat tenminste gelijk moet zijn aan de nitraatbehoefte. Zonodig 

dient een gedeelte van het afvalwater rechtstreeks naar de nitrificatiereactor gevoerd te 

worden. Met het model voor de massaconcentratie van CZV, ammonium en nitraat in het efflu­

ent van de denitrificatie en nitrificatiereactor kan berekend worden welke fractie afval­

water niet naar de denitrificatiereactor gevoerd mag worden. 

, Een oriënterend onderzoek naar de behandeling van huishoudelijk afvalwater in een op­

waarts doorstroomde denitrificatie heeft uitgewezen dat bij een gemiddelde slibbelasting 
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van 0,18 g/g d (to?cz /m At) het CZV-rendement ongeveer 70°s is. Er valt te berekenen dat 

bij behandeling van huishoudelijk afvalwater in een twee-slib-soortensysteem een deel (on­

geveer 30-50%) rechtstreeks naar de nitrificatiereactor gevoerd moet worden. In dit onder­

zoek bleek een massaconcentratie (m_ /V) van 30 g/l te handhaven te zijn bij een opwaart­

se snelheid van 0,1 m/h. 

Een conclusie met betrekking tot de voor- en nadelen van het twee-slib-soortensysteem 

is nog niet te geven. Voortzetting van het onderzoek is gewenst onder meer in verband met 

de vraag of er bij huishoudelijk afvalwater in de opwaarts doorstroomde reactor een mas­

saconcentratie van slib (m /V) van 25 g/l bij een opwaartse snelheid van 1 m/h te hand­

haven is. In het algemeen valt te concluderen dat het twee-slibsoortensysteem, gebruik­

makende van een opwaarts doorstroomde denitrificatiereactor, goede perspectieven biedt en 

nader .onderzocht dient te worden. 
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Samenvatting 

N-eliminatie wordt noodzakelijk geacht vanwege de gevolgen die lozing van stikstof­

verbindingen heeft op de kwaliteit van het oppervlaktewater. Eén van deze bezwaren is 

het effect van lozing van ammonium op de zuurstofhuishouding van oppervlaktewater als 

gevolg van oxydatie van ammonium tot nitraat door autotrofe micro-organismen (nitrifi-

catie). Een ander bezwaar - zo wordt gesteld - vormt de bevordering van algengroei in 

oppervlaktewater door lozing van ammonium en/of nitraat. 

Biologische eliminatie van stikstofverbindingen uit afvalwater is te verkrijgen 

door toepassing van nitrificatie en denitrificatieprocessen. Bij het nitrificatieproces 

wordt de ammonium die als zodanig in het afvalwater aanwezig is, samen met de ammonium 

die uit de organische gebonden stikstof vrijkomt, in nitraat omgezet. In het denitrifi-

catieproces wordt nitraat als elektronenacceptor door heterotrofe bacteriën gebruikt en 

wordt daarbij omgezet in gasvormig distikstof of distikstofoxyde. Aan biologische N-

eliminatie wordt de voorkeur gegeven boven N-eliminatie door middel van fysisch-chemische 

of chemische processen (Reeves, 1972; Dijkstra, 1974). 

Het onderzoek van Van Kessel (1976) heeft aangetoond dat de massaconcentratie van 

stikstof in ondiepe oppervlaktewateren voortdurend en in belangrijke mate wordt verlaagd 

door het optreden van denitrificatie. Op grond hiervan zou de noodzaak om stikstof te 

elimineren betwijfeld kunnen worden. 

Er wordt in de praktijk echter gestreefd naar afvalwaterzuivering waarbij zowel or­

ganische stoffen als gereduceerde stikstofverbindingenj geëlimineerd worden. De eliminatie 

van gereduceerde stikstofverbindingen wordt gerealiseerd door nitraat te vormen uit die 

stikstofverbindingen door middel van het nitrificatieproces. Bij een nadere beschouwing 

van de huidige doelstellingen van de afvalwaterzuivering (vergaande C-eliminatie en ni­

trificatie) blijkt dat toepassing van het denitrificatieproces ook als optimalisering 

van de zuiveringsinrichting te beschouwen is. Toepassing van organische stoffen uit het 

afvalwater als elektronendonor in het denitrificatieproces geeft namelijk een besparing 

in de hoeveelheid zuurstof die nodig is voor de zuivering van afvalwater. 

Toepassing van het denitrificatieproces bij de behandeling van het huishoudelijk 

afvalwater stuit op het eerste gezicht op bezwaren. Weliswaar kunnen organische stoffen 

uit het afvalwater als elektronendonor in het denitrificatieproces gebruikt worden, maar 

in het afvalwater zelf is meestal nauwelijks nitraat aanwezig. Het nitraat moet eerst 

onder aërobe condities door middel van nitrificerende bacteriën uit ammonium gevormd wor­

den. Onder deze aërobe condities worden echter ook organische stoffen met zuurstof geoxy-

deerd. Nadat er nitrificatie heeft plaatsgevonden, is er dus wel nitraat, maar geen of 

weinig organische stof meer aanwezig. 

Er zijn in de literatuur voor dit vraagstuk een aantal oplossingen voorgesteld. 

In hoofdstuk 2 wordt een opsomming gegeven van werkwijzen voor biologische N-eliminatie. 
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De werkwijzen waarbij het organisch substraat uit het afvalwater direct of indirect voor 

het denitrificatieproces gebruikt worden, zijn: 

1. Het éên-slibsoortensysteem met 

(a) na-denitrificatie, (b) voor-denitrificatie, (c) alternerend nitrificatie/denitrifi-
catie. 

2. Het twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie. 

In actief-slibinrichtingen met biologische N-eliminatie zijn de volgende groepen 

bacteriën te onderscheiden: 

1. heterotrofe micro-organismen, die zowel nitraat als zuurstof als elektronenacceptor 

kunnen gebruiken en het nitraat in distikstof omzetten (denitrificerende micro-organismen); 

2. heterotrofe micro-organismen die uitsluitend zuurstof als elektronenacceptor kunnen ge­

bruiken; 

3. autotrofe bacteriën die ammonium via nitriet in nitraat omzetten (nitrificerende micro­

organismen) . 

In het êên-slibsoortensysteem wordt actief-slib gebruikt waarin zowel denitrificeren-

de als nitrificerende micro-organismen voorkomen en eventueel heterotrofe micro-organismen 

die uitsluitend zuurstof als H-acceptor kunnen gebruiken. 

In het één-slibsoortensysteem met na-denitrificatie wordt het afvalwater eerst in een 

aërobe reactor gebracht waar nitrificatie en (gedeeltelijk) eliminatie van organische 

stoffen plaatsvindt. Vervolgens stroomt het slib/watermengsel naar een niet-beluchte reac­

tor waar denitrificatie plaatsvindt. In deze niet-beluchte reactor worden als organisch 

substraat gebruikt de organische stoffen die nog niet door de bacteriën verbruikt zijn 

en celmateriaal van de denitrificerende micro-organismen. 

In het één-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie komt het afvalwater eerst in 

een niet-beluchte reactor. Vervolgens stroomt het slib-watermengsel naar een beluchte 

reactor. In de beluchte reactor wordt genitrificeerd en het hier gevormde nitraat wordt 

teruggevoerd naar de eerste, niet-beluchte reactor waar denitrificatie plaatsvindt. 

In het één-slibsoortensysteem met alternerend nitrificatie/denitrificatie wordt de 

reactor alternerend belucht. In de periode met beluchting vindt nitrificatie plaats en 

in de periode zonder beluchting denitrificatie. 

Bij het twee-slibsoortensysteem wordt gebruik gemaakt van actief-slib met voorname­

lijk denitrificerende micro-organismen (denitrificerend slib) en van actief-slib met voor­

namelijk nitrificerende bacteriën (nitrificerend slib). In het twee-slibsoortensysteem 

met voor-denitrificatie wordt het afvalwater eerst in contact gebracht met denitrificerend 

slib en vervolgens met nitrificerend slib. Het nitraat dat in de laatste reactor ontstaat 

wordt teruggevoerd naar de eerste reactor met denitrificerend slib. 

In deze studie zijn een aantal aspecten verbonden aan de toepassing van het denitri­

ficatieproces bij de zuivering van afvalwater door middel van het actief-slibproces onder­

zocht. Hierbij is in de eerste plaats aandacht besteed aan een aantal algemene vraagstuk­

ken, zoals voorwaarden voor het ontstaan van denitrificerend actief-slib en kinetiek van 
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het denitrificerend actief-slib. In de tweede plaats wordt ingegaan op processchema's 

voor de behandeling van huishoudelijk afvalwater waarin het denitrificatieproces toege­

past wordt. Met name wordt aandacht besteed aan het alternerend beluchte actief-slibsy-

steem en aan de toepassing van een opwaarts doorstroomse denitrificatiereactor zonder 

hechtmateriaal voor de denitrificerende micro-organismen. 

Het is ter beantwoording van de vraag, in hoeverre het denitrificatieproces toege­

past kan worden voor eliminatie van organische stoffen, van belang inzicht te hebben in 

de kinetiek van het denitrificatieproces in actief-slib. In de literatuur wordt weinig 

aandacht besteed aan kinetische modellen voor het denitrificatieproces in actief-slib. 

Vanwege de overeenkomst die er bestaat tussen zuurstof en nitraat als elektronenacceptor 

heb ik een literatuurstudie gemaakt over kinetische modellen voor het aërobe actief-slib­

proces (hoofdstuk 3 ) . Er blijkt geen eenstemmigheid te zijn over de vraag welk kinetisch 

model voor het actief-slibproces een goede beschrijving geeft van de werkelijkheid. De 

conclusie is, dat de aanwezigheid van een groot aantal verschillende bacteriesoorten de 

toepassing van het Monod-model niet verhindert. Er is op theoretische gronden betoogd dat 

het Monod-model voor de bacteriegroei niet zonder meer toegepast mag worden voor de be­

schrijving van de groei van actief-slib met een samengesteld afvalwater. Met name de aan­

wezigheid van een groot aantal onbekende organische stoffen maakt het vrijwel onmogelijk 

een algemeen geldend model voor een actief-slibsysteem te geven. 

Ter verkrijging van inzicht in het uiteindelijke effect van de vervanging van zuur­

stof door nitraat is er onderzoek gedaan naar de substraateliminatiesnelheid, de slib-

opbrengstcoëfficiënt en de slibafname voor niet-belucht denitrificerend actief-slib en 

voor belucht actief-slib (hoofdstuk 3 ) . Aan het niet-beluchte actief-slib is nitraat toe­

gevoegd. Het onderzoek toonde aan dat er verschillen zijn tussen substraateliminatie­

snelheid van de verschillende organische stoffen in belucht actief-slib en niet-belucht 

actief-slib. De 'overall' eliminatie van het in dit onderzoek gebruikte, samengestelde 

afvalwater was in belucht en niet-belucht actief-slib vrijwel gelijk. De brutoslibopbrengst-

coëfficiënt is voor het beluchte en niet-beluchte actief-slib vrijwel hetzelfde. De slib-

afnamesnelheid is voor het niet-beluchte slib tweemaal zo laag als voor het beluchte slib. 

Geconcludeerd wordt dat bij eenzelfde slibbelasting het rendement van de eliminatie van 

organische stoffen in belucht en niet-belucht slib vrijwel hetzelfde zal zijn. De slib-

opbrengst daarentegen is voor het niet-beluchte actief-slibsysteem groter dan voor het be­

luchte actief-slibsysteem. 

De vraag is gesteld (hoofdstuk 4) of in het actief-slib van een zuiveringsinrichting 

waarin geen maatregelen ter bevordering van het denitrificatieproces genomen zijn, deni­

trificerende micro-organismen voorkomen en zo ja, welke fractie van de heterotrofe bacte­

riën kan denitrificeren. Het is gebleken dat het tempo van eliminatie van acetaat in niet-

belucht actief-slib waaraan nitraat toegevoegd was, ongeveer 20-40°8 van het tempo van ace­

taat-eliminatie in hetzelfde, beluchte actief-slib was. Op grond hiervan wordt geconclu­

deerd dat ongeveer 20-40% van de heterotrofe bacteriën in actief-slib uit installaties 

waarin geen maatregelen ter bevordering van de denitrificatie genomen zijn, denitrificeren­

de micro-organismen zijn. 

Er is vervolgens (hoofdstuk 5) gevonden dat het percentage denitrificerende micro-
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organismen niet toeneemt, wanneer het actief-slib gedurende lange tijd niet belucht wordt 

en er geen organisch substraat, maar wel nitraat toegevoegd wordt. Ook in niet-belucht 

actief-slib waaraan zowel organisch substraat als nitraat toegevoegd wordt, neemt het per­

centage denitri fixerende micro-organismen niet plotseling toe. Geconcludeerd wordt dat er 

vrijwel geen heterotrofe bacteriën in het actief-slib voorkomen die zich alsnog kunnen 

adapteren aan nitraat als elektronenacceptor. Toename van de denitrificatiecapaciteit is' 

een gevolg van selectieve groei van denitrificerende micro-organismen. 

Zowel in belucht als in niet-belucht actief-slib waaraan organisch substraat en ni­

traat toegevoegd wordt, neemt het percentage denitrificerende micro-organismen toe. Het 

tempo waarmee nitraat onder bepaalde gestandaardiseerde condities door het actief-slib op­

genomen wordt (denitrificatiecapaciteit) is uiteindelijk voor het beluchte actief-slib 

lager dan voor het niet-beluchte actief-slib. Het blijkt dat de verhouding tussen de toe­

name van de denitrificatiecapaciteit in het beluchte en niet-beluchte actief-slib gelijk 

is aan de verhouding tussen de hoeveelheid substraat die het desbetreffende slib met ni­

traat geoxydeerd heeft. Geconcludeerd wordt dat het percentage denitrificerende micro­

organismen afhankelijk is van de fractie organische stof die als substraat in het denitri-

ficatieproces gebruikt wordt. 

In het volgende deel van het onderzoek zijn een aantal aspecten van het één-slib-

soortensysteem met alternerend nitrificatie/denitrificatie èn het twee-slibsoortensysteem 

met voor-denitrificatie nader bestudeerd. 

In hoofdstuk 6 wordt het onderzoek met het één-slibsoortensysteem met alternerend 

denitrificatie beschreven. Er is een model afgeleid ter beschrijving van de massaconcen­

tratie van ammonium en van nitraat in het effluent van een één-slibsoortensysteem met al­

ternerend nitrificatie/denitrificatie als functie van procesconstanten (massaconcentratie 

van CZV in het afvalwater, massaconcentratie van stikstof in het afvalwater, volume reac­

tor, debiet afvalwater, duur cyclus belucht/niet-belucht, verhouding belucht/niet-belucht, 

nitraatverbruik per mg aangevoerde CZV en nitrificatiecapaciteit). 

Uit een onderzoek met synthetisch afvalwater op laboratoriumschaal is gebleken dat 

het model een goede beschrijving geeft van de processen in een alternerend beluchte in­

stallatie. Voorts is uit experimenten op semi-technische schaal met voorbezonken huishou­

delijk afvalwater gebleken dat vergaande N-eliminatie alleen mogelijk is, wanneer alleen 

in de niet-beluchte periode afvalwater aangevoerd wordt. Er wordt geconcludeerd dat bij 

alternerend beluchten een vergaande N-eliminatie op eenvoudiger wijze te realiseren is 

dan bij het één-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie. 

In hoofdstuk 7 wordt ingegaan op het twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie. 

Er is voor de denitrificatiefase gebruik gemaakt van een opwaarts doorstroomde reactor 

zonder dragermateriaal voor het denitrifieerend slib. In 7.1 wordt een model beschreven 

aan de hand waarvan de massaconcentraties van CZV, van ammonium en van nitraat in efflu­

ent van de nitrificatie en denitrificatiereactor beschreven kan worden. Uit een onderzoek 

met synthetisch afvalwater blijkt een redelijke overeenstemming'tussen de voorspellingen 

uit het model en de resultaten. Ook blijkt uit dit onderzoek dat de slibkwaliteit van het 

denitrifieerend actief-slib nadelig beïnvloed wordt wanneer de NZE-behoefte groter is dan 

de NZE-aanvoer. Het is uit de literatuur (Miyaji & Kato, 1975; Klapwijk & Lettinga, 1975) 
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bekend dat in een opwaarts doorstroomde denitrificatiereactor hoge massaconcentraties van 

slib te handhaven zijn. Een oriënterend onderzoek naar de behandeling van huishoudelijk 

afvalwater waaraan nitraat toegevoegd is, wordt in 7.2 beschreven. Er wordt ongeveer 70°s 

van de CZV geëlimineerd bij een slibbelasting (Am /m^ Ai) van 0,18 g/g d. Massaconcen­

tratie van slib {m~JV) is uiteindelijk 30 g/l geworden bij een opwaartse snelheid van 

0,1 m/h. Ook voor huishoudelijk afvalwater blijkt het noodzakelijk de afvalwaterstroom te 

verdelen over de denitrificatie en nitrificatiereactor.- Op grond van dit onderzoek wordt 

geconcludeerd dat een twee-slibsoortensysteem met voor-denitrificatie bij toepassing van 

een opwaarts doorstroomde reactor voor het denitrificerend proces goede perspectieven 

biedt. 
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Summary 

Elimination of nitrogen from sewage by denitrification 

The effects of discharge of nitrogen compounds on the quality of surface waters was 

reason to consider nitrogen elimination. Water deteriorates because of oxygen demand 

for oxidation of ammonium to nitrate and because nitrogen compounds stimulate algal 

growth. 

Nitrogen can be eliminated from sewage biologically by nitrification and denitri­

fication. Nitrification is conversion of ammonium into nitrate by autotrophic micro­

organisms. Denitrification is conversion of nitrate to gaseous dinitrogen (or nitrous 

oxide) by heterotropic bacteria. Biological elimination of nitrogen is preferred to 

elimination by physico-chemical and chemical methods (Reeves, 1972; Dijkstra, 1974). 

Van Kessel (1976) showed that the nitrate content of shallow natural waters decreased 

permanently and considerably by denitrification. Therefore the necessity of eliminating 

nitrate to prevent algal growth is doubtful. Nevertheless wastewater should be denitri­

fied during the purification if nitrate is produced by nitrifying micro-organisms. 

Nitrate can then be used as alectron acceptor in the oxidation of organic compounds 

from the sewage. So less oxygen is needed for purification and energy for aeration is 

saved. Denitrification can be taken as a way of imptoving the conventional purification 

of sewage. 

There is a problem in use of denitrification in purification. In the sewage, organic 

compounds for denitrification are present, but nitrate is absent. After aerobic treatment, 

nitrate is present, but organic compounds are well-nigh absent by oxidation with oxygen. 

In the literature, several solutions have been reported. 

Chapter 2 gives a list of biological methods for eliminating nitrogen. The methods, 

in which the organic compounds of the sewage are directly or indirectly used for denitri­

fication, are as follows: 

1. The one-sludge system (Fig. 1) with (a) post-denitrification, (b) preliminary denitri­

fication and (c) intermittent nitrification/denitrification. 

2. The two-sludge system with preliminary denitrification. 

In an activated-sludge installation with biological elimination of nitrogen the 

following groups of bacteria play a role: 

1. heterotrophic micro-organisms that can use both nitrogen and oxygen as electron 

acceptor (denitrifying micro-organisms); 

2. heterotrophic micro-organisms that can exclusively use oxygen as electron acceptor; 

3. autotrophic micro-organisms that convert ammonia to nitrite and ultimately nitrate 

(nitrifying micro-organisms). 

In a one-sludge system, activated sludge is used in which both denitrifying micro­

organisms are present and sometimes also heterotrophic micro-organisms that can exclu­

sively use oxygen as electron acceptor. 
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In a one-sludge system with post-denitrification, the sewage firtsly enters an 

aerobic reactor in which nitrification and (partial) elimination of organic compounds 

takes place. Then the mixed liquor flows to an unaerated denitrification reactor. There 

the organic compounds not eliminated in first stage and biomass are used as electron 

donors for denitrification. 

In a one-sludge system with preliminary denitrification, the sewage first enters 

an unaerated and then an aerated reactor. In the aerated reactor, the ammonia is con­

verted into nitrate, which is returned to the first stage by sludge return. 

In a one-sludge system with intermittent denitrification, the reactor is intermittent­

ly aerated. In the aerated phase of the cycle, wastewater is nitrified and in the anaero­

bic phase denitrified. 

In a two-sludge system, activated sludge is used with mainly denitrifying micro­

organisms (denitrifying sludge) and activated sludge is used with mainly nitrifying 

micro-organisms (nitrifying sludge). In the two-sludge system with preliminary denitrifi­

cation, the sewage is first mixed with denitrifying sludge and then with nitrifying 

sludge. The nitrate produced in the last reactor is returned to the denitrification 

reactor. 

In this study, some aspects of application of denitrification in sewage purification 

were examined. Attention was first paid to some general aspects such as the conditions 

to produce denitrifying sludge and the kinetics of the denitrifying sludge. Secondly the 

use was studied of denitrification in systems for the treatment of domestic sewage. 

Attention was concentrated on the one-sludge system with alternating denitrification and 

on the two-sludge system with preliminary denitrification. In the two-sludge system, 

an upflow reactor without a carrier was used for the denitrifying sludge. 

In this study, nitrate consumption was expressed as nitrogen-oxygen equivalents (NOE). 

A mass of NOE is the equivalent mass of oxygen that would accept as many electrons as 

the amount nitrate or nitrite during reduction to dinitrogen. By reduction to dinitrogen, 

4 moles of NO, accept as many electrons as 5 moles 0-. Therefore 1 mg nitrate nitrogen 

is equivalent to 20/7 mg of oxygen. A consumption of 1 mg nitrate nitrogen is thus equi­

valent to a consumption of 20/7 mg of NOE. In the same way 1 mg nitrite nitrogen is 

equivalent to 12/7 mg of NOE. The NOE can be calculated as follows: 

A"W: = (20/7) Am .. . .. + (12/7) Am ._..,. ., NOE v ' nitraat-N *- ' •'• nitriet-N 

The kinetics of the denitrification process (Chapter 3) are relevant to the elimi­

nation of organic compounds. In the literature, little attention is paid to kinetic models 

of the denitrification process in activated sludge. In the light of the correspondence 

between oxygen and nitrate as electron acceptor, Chapter 3 reviews the kinetic models 

for the aerobic activated-sludge process. There is no agreement about which kinetic models 

well reflect reality. The presence of many different bacterial genera do not invalidate 

the Monod model. The presence of a complex substrate like sewage could invalidate the 

model. The growth of activated sludge can sometimes be empirically described by the Monod 

equitation, but then the Monod 'constant' (Kg) is not constant but is proportional to the 

influent concentration. 

A synthetic sewage (section 3.3) was treated either in aerobic activated sludge 
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or in denitrifying activated sludge. For both, the rate of substrate elimination, the 

yield coefficient and the rate of sludge decay were measured. The rate of substrate 

elimination of any of the organic compounds differed between aerobic and denitrifying 

sludge.Rate of elimination of total organic compounds of the synthetic sewage expressed 

as COD was almost equal by the two processes. The yield coefficient was the same too for 

aerated and denitrifying sludge. The rate of sludge breakdown in denitrifying activated-

sludge was about half that in aerobic activated sludge. With the same sludge load, the 

efficiency of removal of organic compounds in aerated and denitrifying sludge is nearly 

the same. The net sludge yield, on the contrary, in a denitrifying sludge is higher than 

in an aerated activated sludge. 

We found (Chapter 4) that denitrifying micro-organisms are present in activated 

sludge of purification installations for sewage without special measures to promote 

denitrification. The rate of elimination of acetate is unaerated activated sludge taken 

from such an installation with nitrate was about 20-40 % of the rate of elimination of 

acetate by aerated activated sludge. Thus about 20-40 % of the heterotrophic bacteria 

in installations without special measures to promote denitrification are denitrifyers. 

The denitrifying capacity of activated sludge did not change if the activated 

sludge was kept aerobic in the presence of nitrate for a long time (Chapter 5). In 

unaerated conditions with nitrate and organic compounds, the denitrification capacity • 

did not increase immediately. Thus in aerobic activated sludge, there are practically 

no heterotrophic micro-organisms that can adapt to nitrate as electron acceptor. 

Increase in denitrifying capacity is a result of multiplication of denitrifying orga­

nisms . 

In aerated and unaerated activated sludge, denitrifying capacity increased with 

time, more so in the unaerated sludge. The increase in denitrifying capacity was 

proportional to the amount of organic substrate that had already been oxidized with 

nitrate. Thus the proportion of denitrifying micro-organisms to total heterotrophic 

micro-organisms is related to the proportion of organic substrate oxidized with nitrate. 

Chapter 6 deals with some aspects of the one-sludge system with intermittent deni­

trification. A model is given to describe the ammonium and nitrate concentration in the 

effluent of this system in relation to process parameters (Chemical oxygen demand of 

the sewage, Nitrogen concentration in sewage, volume reactor, influent flow, period of 

the cycle aerated/unaerated, nitrate concumption divided by mass of chemical oxygen 

demand, and denitrifying capacity). An experiment with synthetic sewage on bench scale 

indicated that the model well describes reality. Experiments with domestic sewage in 

a pilot plant showed that to eliminate nitrogen completely all the sewage had to flow 

into the reactor in the unaerated period. 

The last chapter (7) deals with the two-sludge system with preliminary denitrifi­

cation. For the denitrification, an upflow reactor without carrier material for the 

activated sludge (Klapwijk & Lettinga, 1974; Miyaji & Kato, 1974) was used. A model is 

is given for concentration of ammonium, nitrate and chemical oxygen demand in the 

effluent of the denitrification reactor and of the nitrification reactor. In an 

experiment with synthetic sewage, there was a good correspondence between calculated 

and measured values. The sludge volume index of the denitrifying sludge was high when 
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the nitrogen demand in the denitrification reactor was greater than the nitrate supply. 

In such cases, part of the sewage should flow directly into the nitrification reactor. 

An upflow reactor without carrier material for the activated sludge was used for 

the treatment of domestic sewage with added nitrate. With a sludge load, S tAw!rnn/mR COD A*-' 

of 0.18 g/g d,the removal of chemical oxygen demand was about 70 %. A sludge concentration 

(m„ _-_/7) of 30 g/1 was reached in the upflow reactor at an upward volume flux density 
D, COD 

of 0.1 m/h. The two-sludge system with preliminary nitrification offers good prospects, 

especially in view of the high concentration of sludge that can be maintained in the 

upflow reactor. These conclusions would need further research before practical appli­

cation. 
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Lijst van indices, symbolen en afkortingen 

Indioes/subsoripts 

a aëratietank/aerationtank 

Am ammoniumstikstof volgens NEN 3235/ammonium nitrogen by the method of NEN 3235 

B.COD see B,CZV 

B,CZV biomassa als CZV volgens NEN 3235/biomass expressed as chemical oxygen demand by 

the method of NEN 3235 

B biomassa/biomass 

BOD see BZV 

BZV substraat uitgedrukt als BZV- volgens NEN 3235 of met de Sapromaat/substrate ex­

pressed as biological oxygen demand over 5 days by the method of NEN 3235 or with 

the Sapromat 

COD see CZV 

d denitrificatiereactor/denitrification reactor 

Dr droge stof volgens NEN 3235/suspended solids by the method of NEN 3235 

Ef effluent 

En endogeen (zonder substraat)/endogenous (without substrate) 

In influent 

Kj Kjeldah^stikstof volgens NEN 3235/Kjeldahl nitrogen by the method of NEN 3235 

max maximaal/maximum 

n nitrificatiereactor/nitrification reactor 

N stikstofverbindingen uitgedrukt als stikstof/nitrogen compounds expressed as 

nitrogen 

Ni nitraat uitgedrukt als stikstof volgens NEN 3235/nitrate expressed as nitrogen by 

the method of NEN 3235 

NOE see NZE 

NZE stikstof-zuurstofequivalent berekend als volgt: NZE = (20/7)Am + 
nitraat-N 

(12/7)Amnitriet_N/nitrogen-oxygen equivalent calculated as follows: 
NOE = (20/7)Am . , . „ _ M + (12/7)Am .„ . „ ., v nitraat-N v ' nitriet-N 

O zuurstof/oxygen 

Or organisch stof (gloeiverlies) volgens NEN 3235/organic matter (ignition loss) by 

the method of NEN 3235 

p orthofosfaat uitgedrukt als P volgens NEN 3235/orthophosphate expressed as P by 

the method of NEN 3235 

R retourslib/return sludge 

S substraat/substrate 

Tb totale behoefte/total demand 

Tv totale verbruik/total consumption 
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Afkortingen/abbreviations 

ATP Adenosine trifosfaat/Adenosine triphosphate 
BOD5 see BZV 

BZV5 biochemisch zuurstofverbruik: de massa van zuurstof die door micro-organismen per 

volume water wordt verbruikt gedurende vijf dagen bij een temperatuur van 20 °C; 
g/l, mg/l 

biochemical oxygen demand: mass of oxygen required over 5 days by micro-organisms 

divided by volume of water at a temperature of 20 °C; g/1, mg/1 

COD see CZV 

CZV chemisch zuurstofverbruik: de massa kaliumdichromaat, uitgedrukt in een equivalente 

massa zuurstof, verbruikt bij de oxydatie van organische stoffen per volume water; 

g/l, mg/l 

chemical oxygen demand: mass of potassium dichromate, expressed as an equivalent 

mass of oxygen, for the oxidation of organic compounds divided by volume of water; 

g/1, mg/1 

NOE see NZE 

NZE stikstof-zuurstofequivalent: de massa zuurstof afkomstig van nitraat en nitriet, 

uitgedrukt in een equivalente massa zuurstof, dat in het denitrificatieproces bij 

reductie tot distikstof wordt verbruikt; g,mg 

nitrogen oxygen equivalent: mass of nitrate and nitrite, expressed in an equivalent 

mass of oxygen-, required in the denitrification for reduction to dinitrogen; g, mg 

SVI slibvolume index: het volume dat 1 g slib, uitgedrukt in droge stof, inneemt na 

30 min. bezinken; ml/g 

sludge volume index: volume fraction occupied by sludge after settlement for 30 min 

divided by mass concentration of sludge in the initial sample; ml/g 

Symbolen/'symbols 

o- zie onder Q/see under Q 

(1-a) zie onder Q/see under Q 
b de massa nitraatstikstof verbruikt door denitrificerend actief-slib per massa CZV 

aangevoerd tijdens denitrificatie; g/g 

mass of nitrate nitrogen lost by denitrification divided by the mass of chemical 

oxygen demand supplied in the activated sludge during denitrification; g/g 

C,Ct de massa CL of NZE verbruikt per volume mengsel actief-slib/water; mg/1, g/1 

mass of oxygen or nitrogen-oxygen equivalent consumed divided by volume of mixture 

of liquor and activated sludge; mg/1, g/1 

CEn de massa NZE verbruikt per dag in een denitrificatiereactor ten behoeve van endo­

gene ademhaling (Am/At); g/d 

mass of nitrogen-oxygen equivalent consumed by endogenous respiration in a denitri­

fication reactor divided by time (Am/At); g/d 

V de totale massa NZE verbruikt per dag in een denitrificatiereactor (to/At); g/d 

total mass of nitrogen-oxygen equivalent consumed in a denitrification reactor 
divided by time (Am/At); g/d 
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"Ef.d 

C_ de totale behoefte aan massa N2E per dag in een denitrificatiereactor (Am/Ai); g/d 

total mass of nitrogen-oxygen equivalent demand in a denitrification reactor divided 

by time (Am/At); g/d 

C f de massaconcentratie van nitraat en nitriet uitgedrukt in NZE in het effluent van 

de nitrificatiereactor in een twee-slibsoortensysteem; g/1 

mass concentration of nitrogen-oxygen equivalent from nitrate and nitrite in ef­

fluent from the nitrification reactor in a two-sludge system; g/1 

de massaconcentratie van nitraat en nitriet uitgedrukt in NZE in het effluent van 

de denitrificatiereactor in een twee-slibsoortensysteem; g/1 

mass concentration of nitrogen-oxygen equivalent from nitrate and nitrite in the 

effluent of the denitrification reactor in a two-sludge system; g/1 

C de massa NZE verbruikt per dag in een denitrificatiereactor ten behoeve van oxydatie 

van organisch substraat (Am/At); g/d 

mass of nitrogen-oxygen equivalent consumed in a denitrification reactor for oxi­

dation of organic substrate divided by time (Am/At); g/d 

d denitrificerend vermogen: maximale massasnelheid van nitraat en nitriet uitgedrukt 

in massa NZE door actief-slib onder anaërobe condities per massa biomassa bij aan­

wezigheid van overmaat organisch substraat (dmN /dt m ) ; g/g d 

denitrification capacity: maximum mass rate of nitrogen-oxygen equivalent from 

nitrate and nitrite with activated sludge in anaerobic conditions divided by 

mass of biomass with excess organic substrate (dm /dt m ) ; g/g d 

k substraateliminatiesnelheid: de snelheid waarmee substraat (uitgedrukt in bijvoor­

beeld massa CZV) per massa biomassa (uitgedrukt in bijvoorbeeld massa droge stof) 

geëlimineerd wordt (bijvoorbeeld dm„_v/dt m ) ; g/g d 

rate of disappearance of substrate expressed for instance, as chemical oxygen 

demand divided by amount of biomass expressed for instance, as suspended solids 

present at that time (dmC0D/di mQ ) ; g/g d \ 
k de maximale substraateliminatiesnelheid (dm_/dï:jm ) ; g/g d 

maximum rate of disappearance of substrate {am jab m ) ; g/g d 

k.,k2 de maximale substraateliminatiesnelheid van respectievelijk de eerste, de tweede, 

..k ... de nde organische stof van een samengesteld afvalwater met n organische stoffen 

(dmg/dt m B ) ; g/g d ; 

maximum rate of disappearance of substrate of respectively the first, second, 

...nth organic compound of a complex wastewater with n organic substances 

(dmg/dt m B ) ; g/g d 

K de massaconcentratie van het groeibeperkend substraat waarbij geldt v = \v of 
k = \k ; g/1 2 max' & 

mass concentration of growth limiting substrate for which u = lu or k = Ik ; 
max max' 

g/1 
Ks j de massaconcentratie substraat uitgedrukt in CZV in actief-slib/watermengsel op 
Ks l:t het tijdstip dat de snelheid van totale substraateliminatie de helft van de maxi­

male substraateliminatiesnelheid is; g/1 

mass concentration of substrate expressed as chemical oxygen demand in liquor from 

activated sludge, fed with a complex wastewater with n organic substances at time 

rate of disappearance of total substrate is half the maximum rate of disappearance; g/1 
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m massa/mass 

n nitrificatiecapaciteit: de maximale omzettingssnelheid van de massa ammoniumstikstof 
in massa nitraatstikstof door actief-slib (dm, /dt m ) ; g/g d 

nitrification capacity: maximum mass rate of ammonium nitrogen converted into 

nitrate by activated sludge divided by mass of organic matter (dm /dt m ) ; g/g d 

N de massaconcentratie van een stikstofverbinding uitgedrukt in stikstof (m /V) ; mg/l 

mass concentration of nitrogen expressed as nitrogen (m /V) ; mg/1 

« E f massaconcentratie ammoniumstikstof in het effluent; mg/1 

mass concentration of ammonium nitrogen in the effluent; mg/1 

*Ef d massaconcentratie ammoniumstikstof in effluent denitrificatiereactor; mg/1 

mass concentration ammonium nitrogen in effluent denitrification reactor; mg/1 

*In ' massaconcentratie nitrificeerbare stikstof in het influent (m/v) 

mass concentration of nitrogen that can be nitrified in the influent; mg/1 

^Kj massaconcentratie organisch gebonden en ammoniakale stikstof (Kjeldahlstikstof); 

mg/1 

mass concentration of Kjeldahl nitrogen; mg/1 
*1 Ni' *2 Ni massaconcentratie nitraatstikstof in de aëratietank van een alternerend 
N3 Ni' ^4 N' beluchte actief-slibinrichting aan het einde van respectievelijk periode 

* a l ' *a2' ^ 3 ' *an ; m§ / ; L * 

mass concentration of nitrate nitrogen in the aeration tank of an inter­
mittently aerated installation for activated sludge at the end of the 
respectively times t ,, t „, t , , t ; mg/1 

_ 3.1 clZ £Lj cLXi 

"ai Ni'ffa2 N' gemiddelde massaconcentratie nitraatstikstof in de aëratietank van een 
Na3 Ni'^an Ni alternerend beluchte actief-slibinrichting tijdens respectievelijk periode 

*al' *a2' *a3' *an' ^/l 

mean mass concentration of nitrate nitrogen in the aeration tank of an 

intermittently aerated installation for activated sludge during the re­

spectively times ta ], *a2, *a3, *an; mg/1 
s'j ^t N. . massaconcentratie ammoniumstikstof in de aëratietank van een alternerend 
ff3 Am' "4 A beluchte actief-slibinrichting aan het einde van respectievelijk periode 

*al' *a2' *a3' ^n' ^ 

mass concentration of ammonium nitrogen in the aeration tank of an inter­

mittently aerated installation for activated sludge at the end of respec­

tively times t a l , ta2, *a3, *an; mg/1 N i » ,N „ . eemiddelde massaconcentratie ammoniumstikstof in de aëratietank van een 
_ai ,Am a2,Am & •-i • J 
» o . ,N . alternerend beluchte actief-slibinrichting tijdens respectievelijk periode 

aj,Am an,Am 

*al' *a2' *a3' *an; m g / 1 

mean mass concentration of ammonium nitrogen in the aeration tank of an 

intermittently aerated installation for activated sludge during the re­

spectively times *a], *a2, *a3» *an; mg/1 

P massaconcentratie orthofosfaat uitgedrukt als fosfor; mg/1 
mass concentration of orthophosphate"expressed as phosphorus; mg/1 

<7 het tempo van zuurstof- of NZE-verbruik (dm0/dt mB of dmKZE/dt m B ) ; g/g d 
mass ratio rate of oxygen or NOE to biomass (dm0/dt m ß or dmmE/dt m ß ) ; g/g d 
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1En 

*Ef 

4 In 

"In 

het tempo van zuurstof- o£ NZE-verbruik voor endogene vertering (dm./dt m of 

<taNZE/dt m ß ) ; g/g d 

mass ratio rate of oxygen or NOE for endogenous respiration to biomass (dmQ/dt m 

or dmN0E/dt m B ) ; g/g d 

het tempo van zuurstof- of NZE-verbruik voor substraatoxydatie {an Jit m of 

dmNZE/dt m B ) ; g/g d 

mass fraction rate of oxygen or NOE for substrate oxidation to biomass (dmQ/dt m_ 

or dmN0E/dt m ß ) ; g/g d 

volumestroom (A7/At) ; l/d 

volume rate (AF/At); l/d 

volumestroom van het effluent uit e.en actief-slibinrichting (A7/At) ; l/d 

volume rate of effluent out of an activated sludge installation (AF/At); l/d 

volumestroom van het influent van een actief-slibinrichting (A7/At); 1/d 

volume rate of influent from an activated sludge installation (A7/At); 1/d 

volumestroom afvalwater naar de denitrificatiereactor in het twee-slibsoorten-

systeem (A7/At) ; 1/d 

volume rate of wastewater into the denitrification reactor of the two-sludge 

system (A7/At); 1/d 

{\-a)Q-, volumestroom afvalwater naar de nitrificatiereactor in het twee-slibsoorten-

systeem (A7/At); 1/d 

volume rate of wastewater into the nitrification reactor of the two-sludge 

system (AF/Ai) ; 1/d 

Q volumestroom retourslib in een actief-slibinrichting (AF/At); 1/d 

volume rate of return sludge in an activated sludge installation (AV/At); 1/d 

*Ef ,r volumestroom van het effluent van de nabezinktank in een twee-slibsoortensysteem, 

gerecirculeerd naar de denitrificatiereactor (A7/At); 1/d 

volume rate of effluent from the settling tank in a two-sludge system, recircu­

lated to the denitrification reactor (AF/At); 1/d 

rE f volume verhouding tussen gerecirculeerd effluent en effluent van de actief-slib­

inrichting: e E f r / e E f (v/v) 

volume rate ratio of recirculated effluent to effluent: Q /Q (V/V) 

S massaconcentratie van het substraat, uitgedrukt in CZV; g/l 

mass concentration of substrate, expressed in chemical oxygen demand; g/1 

S slibbelasting: massa substraat per massa biomassa per tijdseenheid (Am /m At); 
" SB 

g/g à 
sludge load: mass of substrate divided by mass of biomass and by time (Am /m_ At); 
g/g d 

S B czv slibbelasting: de massa substraat, uitgedrukt in massa CZV, per massa biomassa, 

uitgedrukt in bijvoorbeeld droge stof per tijdseenheid (Am /m At); g/g d 

sludge load: mass of chemical oxygen demand divided by mass of biomass, expressed 

for*instance in mass of suspended solids, and by time (Am /m At); g/g d 

S B N slibbelasting: de massa Kjeldahlstikstof per massa biomassa, uitgedrukt in bijvoor­

beeld massa droge stof, per tijdseenheid (Am ./m At); g/g d 
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Sludge load: mass of Kjeldahl nitrogen divided by mass of biomass, expressed for 
instance as suspended solids, and by time (Am ./m At); g/g d 

S E f massaconcentratie substraat, uitgedrukt in massa CZV, in het effluent van een 
actief-slibinrichting; g/1 

mass concentration of substrate, expressed in chemical oxygen demand, in effluent 

of an activated sludge installation; g/1 
SEf d massaconcentratie van het substraat, uitgedrukt in massa CZV, in het effluent van 

de denitrif icatiereactor van het twee-slibsoortensysteem; g/1 

mass concentration of substrate, expressed as chemical oxygen demand in effluent 

of the denitrification reactor of the two-sludge system; g/1 
SEf n massaconcentratie van het substraat, uitgedrukt in massa CZV in het effluent van 

de nitrif icatiereactor in het twee-slibsoortensysteem;. g/1 

mass concentration of substrate expressed as chemical oxygen demand in the effluent 

of the nitrification reactor of the two-sludge system; g/1 

S I n massaconcentratie van het substraat uitgedrukt in CZV in het influent van een 

actief-slibinrichting; g/1 

mass concentration of substrate expressed as chemical oxygen demand in the influent 

of an activated-sludge installation; g/1 
Si>Sf massaconcentratie CZV in een actief-slibsuspensie op tijdstip i respectievelijk t 

na toevoegen van een samengesteld afvalwater met n organische stoffen; g/1 

mass concentration of chemical oxygen demand in activated sludge liquor at time i 
or time t respectively (two series of trials after feeding the activated sludge 

with a complex wastewater with n organic substances; g/1 

SQ j, S massaconcentratie van respectievelijk organische stof 1, organische stof 2, 

..., S ..., organische stof n uitgedrukt in massa CZV in een actief-slibsuspensie 

direct na toevoegen van een samengesteld afvalwater met n organische stoffen 

waarbij de totale massaconcentratie CZV SQ l is; g/1 

mass concentration of organic substance 1, organic substance 2, ..., organic 

substance n expressed in chemical oxygen demand in activated sludge liquor 

after feeding with a complex wastewater containing n organic substances with 

total mass concentration of chemical oxygen demand of SQ x; g/1 
sn T, Sn TT massaconcentratie CZV in een actief-slibsuspensie direct na toevoegen van 

een samengesteld afvalwater met n organische stoffen (SQ ( I = a S0)IIr> g/1 

mass concentration of chemical oxygen demand after feeding with complex 

wastewater with n organic substances (SQ ) I = a S 0 > I I ) ; g/1 

*a aërobe periode in de alternerend beluchte actief-slibinrichting (*)î h 

aerobic phase in an intermittently aerated activated sludge installation (t); h 

*a, aërobe periode in alternerend belucht actief-slib waarin de snelheid van nitraat­

vorming bepaald wordt door de nitrificatiecapaciteit (*); h 

aerobic phase in intermittently aerated activated sludge during which the rate of 

nitrate production is dependent on the nitrification capacity (t) ; h 

ta2 aërobe periode in alternerend belucht actief-slib waarin geen nitraat gevormd 

wordt (t); h 
aerobic phase in intermittently aerated activated sludge during which no nitrate 

is produced (t); h 



t , aërobe periode in alternerend belucht actief-slib waarin de snelheid van nitraat­

vorming bepaald wordt door aanvoer van stikstof (t); h 

aerobic phase in intermittently aerated activated sludge during which the rate of 

nitrate production is dependent on loading with nitrogen (i); h 

t anaërobe periode in de alternerend beluchte actief-slibinrichting (t); h 

anaerob phase in an intermittently aerated activated sludge installation (t); h 

T duur van een aaneengesloten aërobe en anaërobe periode in een alternerend beluchte 

actief-slibinrichting T=t +t (t); h 

period of an aerobic and anaerobic cycle in an intermittently aerated activated 

sludge installation T=t +i (i); h 6 a an v ' 
V volume van de reactieruimte; 1 

volume of reactor; 1 

V volume van de nitrificatiereactor in een twee-slibsoortensysteem; 1 

volume of the nitrification reactor in a two-sludge system; 1 

V, volume van de denitrificatiereactor in een twee-slibsoortensysteem; 1 

volume of the denitrification reactor in a two-sludge system; 1 

X massaconcentratie biomassa uitgedrukt als droge stof (m_ IV), organische stof 

(m0r/K) of CZV (mczv/lO ; g/1 

mass concentration of biomass expressed as duspended solids (m I V ) , organic solids 

(mQ /V) of chemical oxygen demand (»VOD/lO ; g/1 

X, gemiddelde massaconcentratie biomassa in de denitrificatiereactor van een twee-
-slibsoortensysteem (m /V); g/1 
mean mass concentration of biomass in the denitrification reactor of a two-sludge 

system (m^/V); g/1 

Zn gemiddelde massaconcentratie biomassa in de nitrificatiereactor van een twee-slib­

soortensysteem {mJV) ; g/1 

mean mass concentration of biomass in the nitrification reactor of a two-sludge 
system (m^/V); g/1 

opbrengstcoëfficiënt: de massa biomassa, uitgedrukt in massa CZV, gevormd per massa 

substraat, uitgedrukt in CZV 0«B c z v / m c z v ) ; g/g 

yield coefficient: biomass produced expressed as mass chemical oxygen demand 

divided by mass of substrate, expressed as mass of chemical oxygen demand 
( m B , C 0 D / ' W ; Ste 

y de massa van zuurstof of NZE verbruikt voor oxydatie van substraat uitgedrukt in 
massa CZV (mQ/mC7N of "iNZE/mczv) ; g/g 
mass ratio of oxygen or nitrogen-oxygen equivalent required for oxidation of 
substrate expressed as mass chemical oxygen demand bnjm or m lm V e/e 

° v 0' COD NOE' C0DJ ' ** s 

de relatieve brutogroeisnelheid van de biomassa (dm /dt m ) ; g/g d 

gross crescence of biomass (dm /dt m ) ; g/g d 

K de maximale relatieve brutogroeisnelheid van de biomassa (dm /dt m ) ; g/g d 

maximum gross crescence of biomass (dm /dt m ) ; g/g d 

het zuiveringsrendement: de massa geëlimineerde substraat gedeeld door de massa 

substraat in het influent 

efficiency: mass of substrate eliminated divided by mass of substrate in influent 

n 
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