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1. Wstep

Powszechnie uznaje si¢, ze gtownymi pierwiastkami nawozowymi w uprawie roslin sa:
azot, fosfor i potas (NPK). W produkcji zywno$ci pierwiastki te nie majg zadnego
zamiennika. Stosowanie nawozow mineralnych, opartych o zwigzki tych pierwiastkow, jest
jednym z glownych czynnikéw w walce z gtodem na Ziemi. Aktualnie przemyst nawozow
sztucznych, w szczegolnosci nawozow fosforowych i potasowych, opiera si¢ o zasoby
mineralne tych pierwiastkow, ktore sg ograniczone. W przypadku azotu, wyczerpywanie
zasobOw nie gra roli, gdyz reaktywny azot pozyskuje si¢ z atmosfery w procesie Habera-
Boscha. Istnieja jednak, w tym przypadku, ograniczenia zwigzane gltownie z
energochtonnoscia procesu i ochrong srodowiska.

Odzyskiwanie sktadnikéw nawozowych ze Sciekdw stalo si¢ jednym z priorytetow
zrownowazonego rozwoju. Kierunek ten napgdzany jest z jednej strony rosngcymi potrzebami
zywnosciowymi populacji §wiatowej, z drugiej strony zaostrzeniem przepisOw majacych na
celu ochrong¢ srodowiska przed zanieczyszczeniem biogenami. Zwiazki azotu i fosforu
przedostajace si¢ do Srodowiska wodnego sa powszechnie uwazne za szkodliwe, gdyz
przyczyniaja si¢ do eutrofizacji wod powierzchniowych. W ostatnich latach zostaly
zaostrzone normy dotyczace odprowadzania do wod zwigzkow azotu i fosforu, co ma shuzy¢
ochronie przed nadmierng eutrofizacja. (Krom i in. 2014, Karunanithi i in. 2015).
Wprowadzenie Dyrektywy Azotanowej na obszarze Wspodlnoty Europejskiej (1991/676/EC:
Nitrate Directive) $wiadczy natomiast o narastajacym problemie skazenia wod naturalnych
zwigzkami azotu. Azot przedostaje si¢ do Srodowiska przyrodniczego ze Zrddet
rozproszonych i punktowych. Zrodta rozproszone (obszarowe) to przede wszystkim uprawy
rolne 1 przetworstwo rolnicze, hodowla zwierzat, opady atmosferyczne, drogi i szlaki wodne.
Zrodta te sg okresowe i trudne do kontrolowania. Zrodta punktowe sa zazwyczaj ciagle i
tatwe w kontrolowaniu. Nalezg do nich przede wszystkim $cieki komunalne, odptywy ze
sktadowisk odpadow, S$cieki z hodowli trzody chlewnej i1 drobiu oraz niektére Scieki
przemystowe.

W tradycyjnych oczyszczalniach, gdzie stosuje si¢ biologiczne metody oczyszczania
sciekdw, w tym biologiczng defosfatacje, powstaja osady zawierajace duze ilo$ci azotu i
fosforu. Beztlenowa fermentacja tych osadow, ale rowniez innych biodegradowalnych
odpadow, jest uznawana za technologi¢ najbardzie; wydajng energetycznie 1 przyjazng
srodowisku. Umozliwia, bowiem réwnocze$nie pozyskanie energii 1 pierwiastkow

biogennych: N, P, K (Fehrenbach i in. 2013)
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Bezposrednie wykorzystanie osadow $cieckowych w rolnictwie, jako nawozu bogatego w
azot i fosfor napotyka na trudno$ci prawne, gdyz przewaznie nie spelnia on wymagan
stawianych nawozom pochodzenia organicznego takim jak np. obornik. Napotyka si¢ rowniez
trudnosci natury agrotechnicznej np. terminy nawozenia, ograniczony obszar uzytkow rolnych
w poblizu oczyszczalni, wysokie koszty transportu przefermentowanych osadéw. Dlatego
konieczne jest dalsze przetwarzanie produktow fermentacji w celu uzyskania bezpiecznego
sanitarnie, skoncentrowanego produktu koncowego. Produktami takimi moga by¢ sole
amonowe (np. (NH4)2SO04 lub MgNH4PO4). Odzyskiwanie azotu i fosforu z wod osadowych
po fermentacji metanowej w postaci czystych, zbywalnych na rynku zwigzkéw pokonuje
przeszkody prawne i technologiczne wystepujace w przypadku bezposredniego stosowania
osadéw Sciekowych w uprawach rolnych (Vaneeckhaute 2017, Lemmens i in. 2007).
Wysokoenergetyczne technologie oparte o procesy biologiczne (nitryfikacja - denitryfikacja)
skutkuja emisja do S$rodowiska wodnego i1 atmosfery zwiazkéw azotu badz azotu
czasteczkowego (Lemmens E. i in. 2007 ). Pierwiastki biogenne mogace stanowi¢ nawéz
mineralny stajg si¢ zagrozeniem dla Srodowiska naturalnego. Przeniesienie nacisku z
usuwania biogenéw na ich odzysk wymaga wdrozenia innowacyjnych technologii oraz
wdrozenia mechanizméw ekonomicznych i legislacyjnych, gwarantujacych optacalnos¢ ich
zastosowania. Sposrod wielu mozliwych do zastosowania metod odzyskiwania azotu ze
sciekow, najbardziej rozpowszechnione sg metody odzysku amoniaku. W szczego6lnosci jest
to metoda wydmuchiwania amoniaku i wigzania go w kwasnych roztworach oraz metoda
stracania struwitu. Te dwie technologie wymieniane sg, jako najbardziej rozpowszechnione,
dajace zbywalny produkt koncowy (nawdz mineralny). Poza tym, powstate produkty moga
by¢ sklasyfikowane w prawie dotyczacym ochrony srodowiska, jako odnawialne zasoby azotu
i fosforu. Klasyfikacja taka, zmieniajaca niebezpieczny odpad w bezpieczny i zbywalny
produkt, wspiera rozwdj technologii odzysku biogenow ze $ciekow. Odzysk azotu jest
ekonomicznie i technologicznie uzasadniony tam, gdzie wystepuja $cieki charakteryzujace si¢
wysokimi st¢zeniami tego pierwiastka. Beda to niektére $cieki przemystowe, odcieki z
wysypisk odpadow, $cieki rolno-spozywcze oraz $cieki z odwadniania osadow $ciekowych po
procesie fermentacji beztlenowe;j.

W niniejszej pracy przedstawiono ogdlnie zrodta wystepowania bogatych w azot Sciekow
oraz technologie stosowane w celu odzysku azotu z tych Sciekow. Zaprezentowano metody
juz wdrozone, ale réwniez takie, ktore sg na etapie badan. W cz¢sci badawczej przedstawiono
wyniki doswiadczen nad odzyskiem azotu amonowego metoda stracania fosforanu amonowo

magnezowego (MAP, struwit). Badania prowadzone byly w warunkach laboratoryjnych oraz
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w skali ulamkowo technicznej na $ciekach rzeczywistych z oczyszczalni $ciekow
komunalnych. Do badan w skali utamkowo-technicznej zaprojektowano reaktor wirowy i

doswiadczalnie okreslono podstawowe parametry pracy.

2. Wystepowanie zwigzkow azotu w Sciekach
2.1 Odplywy z wysypisk odpadow

Odptywy ze sktadowisk odpadéw powstaja w wyniku przesgczania wody przez
warstwe zdeponowanych odpadow. Sg to wiec wody infiltracyjne, w ktorych rozpuszczone sg
sktadniki odpadoéw i produkty ich przemian w czasie sktadowania (Rosik-Dulewska 2007,
Oleszkiewicz 1999). Sktad odciekow zalezy od rodzaju sktadowanych odpadéw, stopnia
zageszczenia (Czop i Pienigzek 2010), klimatu i wieku sktadowiska (Czop i in. 2003, Zygadto
2002).

W poczatkowym okresie sktadowania w wyniku fermentacji kwasnej uwalniane sa do
fazy cieklej tatwo wymywalne kwasy lotne i alkohole. W nastepnym okresie zachodza
procesy hydrolizy zwigzkéw organicznych i rozktadu substancji humusowych. Wydziela si¢
metan, a degradacja zwiazkéw humusowych zawierajacych azot organiczny w wyniku
deaminacji i amonifikacji prowadzi do wzrostu stgzenia azotu amonowego W odciekach.

Przemiany zachodzace w wysypisku odpadow komunalnych przedstawiono na rysunku nr 1.

[ Skladowisko odpadow komunalnych l

A g

| Odpady organiczne I I(')dpndy nieorganiczne

]
e — Rozpuszezalne

Biologicznse Biolooicznie
rozktadalne trudno rozkladalne

L

Trdno

rozpuszezalne

Odciek: Depozyt

Procesy dingookresowe

Rysunek 1. Przemiany w sktadowisku odpadéw komunalnych (Dlugosz 2012 cytowane za
Elling 1985)
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Odcieki z wysypisk charakteryzujg si¢ wysokimi stezeniami azotu amonowego N-
NHg4*, fosforanow POs*, zwigzkow organicznych i ksenobiotykow (Kurniawan i in. 2006, Di
laconi i in. 2011, Huang i in. 2014), przy czym, dominacja wymienionych zanieczyszczen
zalezy od wieku wysypiska (Wang i in. 2013) .

Wraz z wiekiem sktadowiska w odciekach maleje stezenie substancji organicznych, a
wzrasta stezenie ksenobiotykéw i zwigzkéw nieorganicznych, w tym N-NHs* i P-PO%.
Bardzo czgsto stezenie azotu amonowego jest tak wysokie, ze ujawniajg si¢ jego inhibujace
wilasnosci przy oczyszczaniu biologicznym (Bittsanszky i in. 2015). St¢zenie azotu
amonowego w odciekach zmienia si¢ w szerokim zakresie od kilku miligraméw do kilku
graméw w litrze (El-Fadel i in. 2002, Chen 1996 ). Szczegoélnie wysokie stezenia azotu
amonowego obserwuje si¢ w pierwszym ectapie skladowania, tj. na etapie fermentacji
metanowej. St¢zenie N-NHs moze wtedy oscylowa¢ wokot wartosci kilku g/1, ale pozniej, gdy
sktadowisko wchodzi w faze ustabilizowang maleje (tabela 1) (Kang i in. 2002, Oleszkiewicz
1999).

Tabela 1. Zakres stgzen zanieczyszczen w odciekach ze starego i nowego sktadowiska
odpad6éw komunalnych. ((a) wg Tchobanoglous i in. 1993, (b) wg McBean i in. 1995, (c) wg
Skalmowski i Dindorf 1995, (d) Gérecka i in. 2010)

Parametr Sktadowiska Sktadowiska
odpadow odpadow
komunalnych (stare) komunalnych
(nowe)
1 2 3
Azot amonowy 20+40 (a) 10--800 (a)
[mgN-NH*4/dm?] 10002000 (b)
13000 (d)
Fosfor og6lny 5+10 (a) 5+100 (a)
[mgP/dm?]

BZT5 [mgO2/dm?] 100+200 (a) 2000+30000 (a)
50+100 (b) 10000+20000 (b)
ChZT [mg Oz/dm?] 100+500 (a) 3000+60000 (a)

500 3000 (b)

LKT jako kwas 50+100 (b)
octowy [mg/dmq]
pH [-] 6,6+7,5 (a)
7+8 (b)

2000040000 (b)
79900 (d)
9000+25000 (b)

4,575 (a)
6+7 (b)
6,9+8.9 (c)
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Badania przeprowadzone w warunkach polskich (tabela 2) wskazuja, ze azot
amonowy jest dominujaca forma wystgpowania azotu w odciekach i stanowi przecigtnie 79%
azotu ogélnego w wysypiskach starszych niz 5 lat, co jest zwigzane z deaminacjg
aminokwasoOw powstajagcych z rozktadu zwiazkow organicznych (Kulikowska 2007,
Kulikowska i in. 2012, Quant i in. 2009). Szeroki zakres zmian st¢zenia azotu amonowego w
odciekach jest skorelowany rowniez z pora roku. W okresach deszczowych stezenie azotu

amonowego jest przewaznie nizsze, niz w okresach bezdeszczowych (Kim i in. 2006).

Tabela 2. Charakterystyka odciekow ze sktadowiska odpadéw komunalnych w
wojewodztwie Warminsko-Mazurskim (Kulikowska i in. 2012)

Wskaznik Wartos¢

BZT5 [mgO2/dm?] 51

ChZT [mg Oz/dm?] 732

Azot ogolny [mgN/dm?] 561,4
Azot amonowy [mgN-NH*4/dm?] 4714
Fosfor ogdlny [mgP/dm?] 48,9
BZTs/ChZT 0,07
BZTs/Nog. 0,07

Z powodu specyficznego sktadu odciekow, tj. wysokiego stezenia azotu amonowego,
niskiego st¢zenia przyswajalnego wegla organicznego (BZTS) oraz wystgpowania
inhibitoréw procesow biologicznych, metody konwencjonalne (nitryfikacja — denitryfikacja)
majg ograniczone zastosowanie 00 usuwania azotu. Wyniki badan wykazaly, ze metoda
nitryfikacji —denitryfikacji mozna usung¢ z odciekow tylko okoto 20% azotu amonowego (Di
laconi i in. 2006). Poza tym, metody biologiczne w tym przypadku nie powoduja odzysku
pierwiastkow biogennych. Niewiele badan, w przeciwienstwie do innych $ciekdw, dotyczy
odzysku biogendéw z odciekow wysypiskowych (Giinay i in. 2008, Kabdasli i in. 2000, Li
X.Z.11in. 1999, Zhang i in. 2009, Di laconi i in. 2010). Badania nad odzyskiem azotu w tych
$ciekach koncentruja si¢ gldwnie na wydmuchiwaniu amoniaku i stragcaniem struwitu. Zakres
praktycznego zastosowania tych metod jest jednak ograniczony. W przypadku stracania
struwitu jest to prawdopodobnie spowodowane wysokimi kosztami operacyjnymi
wynikajgcymi z koniecznosci dodawania zwigzkéw magnezu i fosforu. Niemniej jednak, w

przypadku tych specyficznych Sciekow, gdzie stezenie azotu amonowego jest bardzo
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wysokie, a stosunek BZT5/ChZT niski, metoda strgcania struwitu moze okazaé si¢
ekonomicznie korzystna. Badania wykazaty, ze stracajac struwit w odciekach ze sktadowisk
odpadow mozna odzyska¢ 95% azotu, a uzyskany struwit nie zawiera jonow metali ci¢zkich i

stanowi zbywalny na rynku nawo6z mineralny (Di laconi i in. 2010)

2.3 Mocz

Mocz jest jednym ze sktadnikow S$ciekow sanitarnych oraz $ciekéw z hodowli
zwierzat. Ogodlnie rzecz biorac, mocz zawiera okoto 50-70% wydalanego fosforu catkowitego,
70-90% azotu i 50-80% potasu (Jimenez i in. 2015, Heinonen-Tanski i Van Wijk-Sijbesma
2005). W sciekach komunalnych mocz ludzki stanowi zaledwie 1% objetosci (Larsen i in.
2001, Vinneras i Jonsson 2002) i jest zrodtem okoto 80% catkowitej zawartosci azotu, 45%
fosforu i 54-90% potasu (Fittschen i Hahn 1998, Larsen i Gujer 1996, Larsen i in. 2001,
Otterpohl 2002, Rauch i in. 2003, Ronteltap i in. 2007, Wilsenach i Van Loosdrecht 2003).
Zatem mocz jest istotnym, potencjalnym zrodlem pierwiastkow biogennych, ktore mozna by
tatwo odzyskiwa¢, gdyby nie byl on rozcienczany wodg. Historia rozwoju sanitacji miast
zwigzana jest z wykorzystaniem wody jako medium do transportu zanieczyszczen, CO
powoduje ich rozcienczanie, a to nigdy nie jest rozwigzaniem problemu. Technologia
separacji zanieczyszczen u zrodla, postrzegana jest obecnie jako koncepcja mogaca
spowodowac przetom w oczyszczaniu Sciekow. W przypadku moczu wzgledy technologiczne
1 ekonomiczne przemawiaja za separacja od pozostatych Sciekow gospodarczych. Ten pomyst
zostal wykorzystany juz przez rzymskiego cesarza Tytusa Flaviusa Vepasianusa (69-79 AD),
ktory wprowadzit system zbierania moczu w celu wykorzystania jego sktadnikow. Sktad
moczu podawany w literaturze medycznej roézni si¢ od skladu moczu wydzielonego w
systemach separacji, gdyz jest usredniony w czasie i pochodzi od ro6znych grup
uzytkownikéw. Poza tym jest rozcienczany wodg ptuczaca. Przyktadowy sklad moczu

wydzielony w systemach separacji podano w tabeli 3.
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Tabela 3. Sktad moczu zbieranego w réznych systemach separacji (w ostatniej kolumnie

podano sktad moczu swiezego (Maurer i in. 2006)

Stezenie
Parametr Jed Gosp. Szkota Miejsce Miejsce Gosp. Miejsce )
' domowe (Kirchm pracy pracy domowe pracy Swiezy
(Kirchmann anni Szwajcaria, | Szwajcaria Szwecja, Szwajcaria, mocz
i Pettersson | Pettersso | (Udertiin. | (Ronteltapi | (Jonssoni | (Uderti in. (Ciba-
1995) n 1995) 2003a) in. 2003 ) in. 1997) 2003) Geigy
1977)
Rozciencz. - 0,33 0,33 0,26 - 0,75 1 1
pH - 9,0 8,9 9,0 9,0 91 91 6,2
Neatkowity g/m® 1795 2610 1793 - 3631 9200 8830
NH4* gn/m® 1691 2499 1720 4347 3576 8100 463
NOs+NOz | gn/m? 0,06 0,07 - - <0,1 0 -
P catkowity ge/m® 210 200 76 154 313 540 800-2000
COD goz/m 1650 6000 10000 -
K 3 875 1150 770 3287 1000 2200 2737
S g/m3 225 175 98 273 331 505 1315
Na g/m® 982 938 837 1495 1210 2600 3450
Cl g/m3 2500 2235 1400 2112 1768 3800 4970
Ca g/m? 15,75 13,34 28 - 18 0 233
Mg g/m® 1,63 1,50 1,0 - 11,1 0 119
Mn g/m® 0 0 - - 0,037 0,019
B g/m® 0,435 0,440 - - 0,97
g/md

Azot w $wiezym moczu wystepuje w postaci

mocznika (Hotta i Funamizu 2008). Po

roztozeniu mocznika na drodze biologicznej mozna zastosowac jedng z metod odzysku azotu
amonowego. Obecnie najbardziej obiecujaca metoda jest wydmuchiwanie lub krystalizacja
struwitu (MAP, MgNH4PO46H20) (Liu i in. 2011b, Liu i in 2013). Prowadzone sg tez
badania nad metodami skojarzonymi, tj. stracaniem i adsorpcja na naturalnych zeolitach,
uzyskujac skuteczno$¢ odzysku azotu amonowego na poziomie 65-70% (Lind i in.2000).
Stosujac adsorpcje na naturalnych zeolitach przewaznie nie prowadzi si¢ desorpcji, a zuzyte
zeolity wykorzystuje si¢ jako nawoz azotowy. Natomiast w procesie strgcania struwitu
wymagany jest przewaznie dodatek zwigzkoéw fosforu 1 magnezu (Kréhenbiihl i in. 2016), co
podraza koszty procesowe. Z moczu mozna oprocz azotu, odzyskiwaé rowniez inne
pierwiastki biogenne: P i K (Liu i in. 2013, Le Corre i in. 2009, Wilsenach i in. 2007)

Mocz oddziela si¢ od reszty $Sciekow poprzez zastosowanie specjalnych przyborow
sanitarnych o konstrukcji umozliwiajacej separacje (NoMix toilets, urine diversion toilet
UDT) (Rossi i in. 2009). Mocz nie jest odprowadzany do kanalizacji $cickowej, a odzysk
azotu amonowego realizowany jest w poblizu miejsca powstawania sciekow. Takie podejscie
do problemu odprowadzania $ciekdw pozwala na radykalne zmniejszenie tadunku azotu w
doptywach do zbiorczych oczyszczalni. Separacje moczu mozna tez prowadzi¢ w przypadku

przemystowej hodowli bydta. W tym przypadku separacja jest latwiejsza technicznie, a
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badania wykazaty, ze z 1 litra bydlecego moczu mozna uzyska¢ 41g struwitu (Meghanath i
Srikanth 2014).

2.3. Scieki przemyslowe

Wraz z rozwojem przemystu wzrosta ilos¢ $ciekdw przemystowych zawierajacych
duze ilosci azotu amonowego. Wysokie stezenia azotu amonowego (powyzej 500 mg/l)
wystepuja w Sciekach przemystowych z produkcji nawozow sztucznych, produkcji szkta, hut
zelaza, koksowni, rafinerii oleju (Tabassum i in. 2018). Scieki bogate w azot amonowy
powstaja réwniez w przemysle produkcji potprzewodnikdow, materiatow wybuchowych i
tworzyw sztucznych. Oczywiscie cata galaz przemyshu rolno-spozywczego, tj. hodowla,
uprawa 1 przetworstwo, jest odpowiedzialna za emisj¢ do S$rodowiska wodnego duzych
tadunkow zwigzkow azotowych.

W odréznieniu od $ciekow komunalnych i z produkcji rolno-spozywczej, $cieki
przemystowe sa specyficzne w aspekcie stosowania biologicznych metod usuwania badz
odzysku azotu i fosforu. Scieki te charakteryzuja si¢ przewaznie brakiem dostatecznej ilosci
wegla organicznego koniecznego dla stosowana takich proceséw, jak denitryfikacja i
defosfatacja. Poza tym, w Sciekach przemyslowych czgsto wystepuja zwigzki toksyczne
uniemozliwiajace stosowanie procesow biologicznych.

Przyktadem moga by¢ $cieki koksownicze, w ktorych wystepuja bardzo duze iloSci
azotu amonowego i niewielkie ilosci wegla organicznego oraz toksyczne fenole i cyjanki.
(Kumar i in. 2011, Kumar i Pal 2013, Zhao i Liu 2016). Stgzenia azotu amonowego i fenoli w
tych $ciekach wynosza odpowiednio 3-9 i 4,5 — 7,5 g/dm® (Gai i in. 2008) . Biorac pod uwage
olbrzymia ilo§¢ wytwarzanych S$ciekOw, procesy biologiczne, takie jak osad czynny,
nitryfikacja i denitryfikacja czgsto nie sg skuteczne z wyzej wymienionych powodow. (Kumar
i Pal 2015, Wang Wei 2017, Zhang i in. 2014) Wykazano natomiast, ze strgcanie struwitu w
$ciekach przemystowych jest mozliwg do zastosowania metodg odzysku NHas™-N (Kumar i
Pal 2012, Tunay i in. 1997)

Scieki z produkcji polprzewodnikéw, podobnie jak $cieki koksownicze,
charakteryzujg si¢ wysokimi stezeniami amoniaku, sg ubogie w wegiel organiczny 1 zawierajg
inhibitory reakcji biologicznych (Lin i Kiang 2003, Daekeun i in. 2008). W przypadku tych
$ciekow, alternatywa dla biologicznych procesow usuwania azotu jest odzysk N-NHs" w

postaci struwitu. Potwierdzity to liczne badania (Kabdasli i in. 2000, Kim i in. 2007, Nelson i
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in. 2003, Ryu i in. 2008, Warmadewanthi i in. 2009). Badania Ryu i in. (2008) wykazaly, ze

stragcajac struwit mozna odzyskaé ze Sciekow 72% azotu amonowego i1 83% fosforu przy

poczatkowych stezeniach 144 mgP/l i 143 mgN/I.

Kolejnym zrodiem dla odzysku reaktywnego azotu sg $cieki z produkcji nawozow

mineralnych. W procesach produkcji nawozéw mineralnych powstajg $cieki, w ktorych

stezenia azotu amonowego dochodza do kilku graméw, a fosforu do kilkuset mg w litrze. W

tabeli 4 przedstawiono sktad $ciekow z zakladu produkcji nawozoéw mineralnych, ktore

wykorzystano do badan nad odzyskiem azotu amonowego z wykorzystaniem odsolin wody

morskiej jako zrodta magnezu. W badaniach tych uzyskano 47,52 g struwitu z litra sciekow.

Tabela 4. Przyktadowy sktad $ciekow z zaktadu produkcji nawozow mineralnych (EI

Diwania i in. 2007)

Sktad $ciekoéw Stezenie
(mg/dm?3)

Mg?* 5.48

NH4* 2651.5

PO4* 577.72

Ca? 33.20

CI 170

Na 70.5

K 97.9

SO.* 115.68

Przewodnos$¢ 194 uS/cm

Metnos¢ 1.78

pH 8.09

Potencjalnymi Zroédtami reaktywnego azotu, gtdwnie azotu amonowego, mogg tez by¢

Scieki z garbarni, metalurgii Zelaza, przetworstwa chemicznego, energetyki weglowej 1

przemystu farmaceutycznego (Kumar i in. 2013, Zengin i in. 2002). Tabela 5 przedstawia

rdzne typy Sciekow przemystowych, z ktorych mozna odzyskiwaé azot amonowy.
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Tabela 5. Efekty odzysku azotu amonowego ze §ciekow pochodzacych z roznych zrodet

Odzyskiwane | Stosunki molowe | Stopien odzysku
Zrodlo Sciekow pierwiastki pierwiastkow % Literatura
Hodowla trzody chlewnej N, P 1:1:1.2 (P/Mg/N) | 96 % (P) Zhang i in. 2012
87 % (N)
Hodowla trzody chlewnej N 1:1:1 (Mg/N/P) 85.4 % (N) Yetilmezsoy i Sapci-Zengin 2009
Hodowla trzody chlewnej N, P 08:1 (Mg/P) 65 % (P) Liuiin. 2011a, b
67 % (N)
Hodowla trzody chlewnej N, P 2,5:25:1 (Mg/N/P) | 80% (N) z 985mg/I Huang i in.2011
96% (P) z 161mg/I
Hodowla trzody chlewnej N, P napowietrzanie Suzuki i in. 2005
Hodowla trzody chlewnej N,P 79 % (P) Liuiin. 2011a, b
53 % (N)
Scieki z produkcji N 1:1:1 (Mg/N/P) 96 % (N) El Diwani i in. 2007
nawozOow mineralnych
Scieki przemystowe z N, P 1.5:1:1 (Mg/N/P) 95 % (P) Uysal i in.. 2014
produkcji drozdzy 89 % (N)
Gnojowica bydleca N 1:1:1 (Mg/N/P) 95 % (N) Uludag-Demirer i in. 2005
Scieki bydlece N 1:1:1 (Mg/N/P) 82 % (N) Tunay i in. 1997
Fermentacja osadow, N, P 1:1.3 (Mg/P) 94 % (P) Munch i Barr 2001
odcieki 6 % (N)
Produkcja opiumatow N 1:1:1 (Mg/N/P) 65 % (N) Altinbas i in. 2002a
Scieki gosp. + odcieki z N 1:1:1 (Mg/N/P) 77 % (N) Altinbas et al. 2002b
wysypisk odpadow
komunalnych
Scieki z odwadniania 1:1:1 (Mg/N/P) 92 % (N) Turker i Celen 2007
przefermentowanych N
osadow
Odcieki z wysypisk N - - Di laconi i in. 2011
odpadow komunalnych
Odcieki z odwadniania N 1.2:3:1 (Mg/N/P) | - Wang i in. 2007
osadow $ciekowych
Scieki z hodowli drobiu N, P 1.5:1:1 (Mg/N/P) | 97.4 (N) i Yilmazel i Demirer 2011
99.6 % (P)
Przetworstwo ziemniakow N, P 91% (N) Abma 2010
76% (P)
Produkcja N, P 1:1:1 (Mg/N/P) 72% (N) Ryu i in.,2008
potprzewodnikow 83% (P)
Produkcja mrozonek P 12:1:1 (Mg/N/P) 57-60% (P) Crutchik i Garrido 2011

rybnych

2.4. Scieki komunalne
Odzysk biogendow, w tym azotu, ze Scieckow komunalnych jest historycznie najstarsza

technologia gospodarczego wykorzystania S$ciekow. Przywotane we wstepie rolnicze

wykorzystanie $ciekow gospodarczych 1 osadéw Sciekowych bylo praktykowane z

powodzeniem przez wiele lat. Jednak z czasem industrializacja oraz rozwdj nowych

technologii spowodowaty takie zmiany w skladzie $ciekow, ze nawet Scieki dobrze

oczyszczone, a szczegolnie osady $ciekowe, nie speilniaja wymogow dopuszczenia do

zastosowania w rolnictwie. W $ciekach komunalnych wigckszos$¢ pierwiastkow biogennych w

tym azotu znajduje si¢ w fazie ciektej. Na rysunku 2 przedstawiono udzial procentowy

pierwiastkow biogennych w fazie ciektej 1 statej Sciekow komunalnych.
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Rysunek 2. Rozktad pierwiastkow biogennych w fazie statej i ciektej w

$ciekach komunalnych (wg Fuchs i in. 2010)

Wyraznie widaé, ze w fazie ciekltej sciekow komunalnych kumuluje si¢ wigkszosé
pierwiastkow biogennych, ale stg¢zenia ich sg zbyt niskie, aby je odzyskiwaé ze Sciekow
surowych w sposob ekonomicznie uzasadniony.

W S$ciekach komunalnych stosunek molowy azotu do fosforu oscyluje wokot wartosci
N:P = 8:1. Zaawansowane procesy biologicznego oczyszczania S$ciekow polegaja na
usuwaniu zwigzkéw organicznych z réwnoczesnym usuwaniem zwigzkéw azotu i fosforu.
Powoduje to powstawanie osadow, ktorych sklad jest inny niz przy stosowaniu
konwencjonalnych metod ukierunkowanych tylko na usuwanie wegla organicznego. Roznica
polega gldwnie na zwigkszeniu w osadach zawartosci fosforu.

Osady $ciekowe (osad wstepny 1 nadmierny) najczesciej poddawane sg procesowi
fermentacji metanowej. W wyniku fermentacji beztlenowej wiele zanieczyszczen zwigzanych
wczesniej w fazie stalej przechodzi do fazy cieklej, gdzie osiagaja wysokie stezenia.
Wynikiem fermentacji metanowej jest migdzy innymi przejscie azotu organicznego do jonu
amonowego rozpuszczonego w cieczy. Odwadnianie przefermentowanych osadow generuje
strumien $ciekdw o bardzo wysokich stezeniach N-NH4 dochodzacych niekiedy do kilku
gramow w litrze. Do cieczy przechodzi tez fosfor skumulowany w komorkach bakteryjnych.
llo§¢ fosforu w odciekach z odwadniania osadow jest szczegdlnie duza, gdy wczesniej
stosowano biologiczng defosfatacj¢ (Bi i1 in. 2014). Zaktada si¢, ze ok. 50% zatrzymanego
fosforu moze by¢ uwalniane do wody nadosadowej w procesie fermentacji. Jest to oczywiscie
uproszczone zalozenie, poniewaz wtasne doswiadczenia oraz literatura podaja szeroki zakres
(wg danych literaturowych od 6 do 90 %) uwalnianego fosforu. Efektywnos$¢ procesu

uwalniania azotu zalezy od obcigzenia komory fermentacyjnej oraz temperatury. Wedtug
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danych z literatury (Kowal 1997, Boruszko i Wierzbicki 1997) w trakcie fermentacji okoto
55+56% azotu ogdlnego moze przechodzi¢ do cieczy nadosadowej w formie azotu
amonowego, a stezenie azotu ogdlnego w cieczy nadosadowej moze dochodzi¢ do 2000
mgN/I, w tym azotu amonowego 1000mg N/l (Bien i in. 2001, Urbaniak i in. 1997).
Wynikiem tego jest uzyskanie roztworow, w ktorych stezenie fosforu jest okoto
dziesigciokrotne wicksze niz w $ciekach doplywajacych do oczyszczalni, a stezenie azotu
amonowego okoto dwudziestokrotnie. Dopiero z tak ,,zat¢zonych” $ciekdw odzysk azotu
amonowego w postaci struwitu jest uzasadniony. Doniesienia literaturowe na temat udziatu
azotu zawracanego z procesu odwadniania przefermentowanych osadow réznig sig, 1 jest to
prawdopodobnie wynikiem sporzadzania bilansu azotu w technologicznie réznigcych sie
oczyszczalniach. Przyktadowo w oczyszczalni Fort Worth w Teksasie ilo$¢ azotu w cieczy
nadosadowej stanowi 70% azotu doprowadzonego do komory fermentacyjnej. W
oczyszczalniach amerykanskich Archibald i Hamilton w Ohio stwierdzono, ze udzial azotu w
odciekach z odwadniania stanowi odpowiednio 41% i 39% azotu w stosunku do tadunku
doptywajacego do oczyszczalni. W wigkszosci przypadkow odcieki z odwadniania osadow
zawracane sg na wejscie do oczyszczalni zwigkszajac obcigzenie procesu defosfatacji oraz
nitryfikacji i denitryfikacji. Zwigksza to rowniez koszty catkowite oczyszczania $ciekow
(Battistoni i in. 2001). W warunkach polskich udzial cieczy nadosadowej w ilosci
oczyszczanych Sciekow wynosi od 0,02 do 0,052% (Srednio 0,03%) (Bernacka 1 Pawlowska
1994). Biorac do obliczen te wartosci i przyjmujac ze stgzenie azotu amonowego w cieczy
nadosadowej wynosi srednio 1400 mg/l, jak to byto w prezentowanych tu badaniach, mozna
obliczy¢, ze stgzenie azotu w doptywie do oczyszczalni wzrosnie o 4,2 mg N/I, co daje wzrost
tadunku o okoto 10%. Oznacza to zwigkszenie kosztoéw oczyszczania Sciekow, a wigc stanowi
dodatkowy argument za wdrozeniem odzysku azotu ze $ciekdw powstajacych w procesie
odwadniania osadéw.

W  Europie oprocz osadow Sciekowych tradycyjnymi substratami w procesie
fermentacji sg produkty uboczne pochodzenia rolniczego takie jak: gnojowica, obornik,
rosliny energetyczne, odpady z rzezni, odpady browarnicze, a ostatnio odpady z produkcji
bioetanolu i biodiesla.

Odzysk azotu amonowego z odciekow po procesie fermentacji moze by¢ realizowany
metodami biologicznymi, fizyko-chemicznymi lub jako kombinacja obu tych metod. W
wigkszosci przypadkow, odzysk azotu i fosforu moze by¢ symultaniczny i wtedy stosowana
jest metoda strgcania struwitu. W tabeli 6 zaprezentowano wyniki badan nad strgcaniem

struwitu w odciekach z odwadniania przefermentowanych osadow $ciekowych. Jak wynika z
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tej tabeli, Srednie stezenie azotu amonowego w $ciekach wynosi okoto 700, a fosforu
114 mg/l. W tej sytuacji, aby byt mozliwy odzysk calego azotu amonowego, konieczny jest

dodatek zwigzkoéw magnezu.

Tabela 6. Wyniki badanh nad strgcaniem struwitu w odciekach z fermentacji osadow

komunalnych

Stosunki | Stezenie W Odzysk
Autor badan Uzyte chemikalia | molowe | sciekach [mg/l] | [%]
Mg:N:P | P-POs | N-NH4 | P N

Lahav i in. 2013 Odsoliny z 1:10:1 300 600 90
nanofiltracji wody
morskiej
Pastor i in., 2010 MgCl, x 6H.0 1.1:10.5: | 127 640 95
1
Quintana i in. 2008 Produkt uboczny- | 1,6:26:1 | 64 322 83

tlenek magnezu
(68% MgO)

Tiirker i in., 2007 MgCl. x 6H.0 1,2:1:1,2 | 24 1400 92

Quintana i in. 2005 Odpad MgO 68% | 1,5:58:1 |54 630 76 | 63
MgO

1,5:58:1 93 |82

3. Metody odzysku azotu ze Sciekow

3.1.Metody biologiczne i biologiczno-fizyczne

Biologiczne metody eliminacji azotu ze Sciekdw gospodarczych oparte sg gtownie na
procesach amonifikacji, nitryfikacji i denitryfikacji (Kuenen i Robertson 1994, Van
Loosdrecht i Jetten 1998). W tradycyjnym procesie jon amonowy najpierw zostaje utleniony
na drodze biologicznej w dwoch etapach do azotanow(Ill) i nastepnie azotanow(V)
(nitryfikacja). Nastgpnie azotany(V) sa redukowane przez bakterie denitryfikacyjne do azotu
gazowego (denitryfikacja). W metodzie nitryfikacja-denitryfikacja azot nie jest odzyskiwany,
a etapy utleniania jonu amonowego do azotanow(V), a nastepnie redukcja azotanow(V) do
azotu czasteczkowego wymagaja nadmiaru tlenu (nitryfikacja) 1 dodatkowego wegla
organicznego jako donora elektronéw (denitryfikacja) (Van der Star i in. 2007, Tang i in.
2011).

Obiecujaca metoda usuwania azotu ze $ciekow bogatych w amoniak jest metoda
ANAMMOX (Van der Star i in. 2007, Joss i in. 2009). W metodzie tej unika si¢ wysokich
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kosztow natleniania $ciekoéw i stosowania dodatkowego zrodta wegla organicznego. Ponadto
metoda ANAMMOX oferuje kilka zalet w poroéwnaniu do konwencjonalnych systemow
nitryfikacji i denitryfikacji, w tym wyzsza wydajno$¢ usuwania azotu i nizsze koszty
operacyjne (Van der Star i in. 2007, Joss i in. 2009).

Metody biologiczne polegajace na transformacji organicznych i nieorganicznych
zwigzkéw azotu do tlenkéw azotu i/lub azotu czasteczkowego to tylko metody usuwania
azotu ze $ciekoéw, a nie odzysk reaktywnego azotu. Sposrod metod biologicznych tylko
rolnicze wykorzystanie osadow $ciekowych spetia kryterium odzysku. Natomiast metody
biologiczne w polaczeniu z metodami fizykochemicznymi pozwalajag na pozyskiwanie
reaktywnych zwigzkéw azotu ze Sciekow. Odkryto, ze niektore szczepy bakterii z rodzaju
Myxococcus xanthus, Bacillus pumilus, Halobacterium salinarum i Brevibacterium antiquum
powoduja stracanie struwitu w trakcie fermentacji i odwadniania osadow $ciekowych (Soares
i in. 2013). Przy pomocy tych bakterii mozna odzyskiwa¢ azot amonowy w postaci struwitu
bez konieczno$ci dozowania chemikaliow przy stosunkowo niskim stezeniu fosforanow.

Inng obiecujaca metoda biofizyczng jest zastosowanie mikrobiologicznych ogniw
paliwowych (MFC). W metodzie tej mozna pozyskiwa¢ bezposrednio energi¢ elektryczng w
procesie mikrobiologicznego rozktadu zwigzkoéw organicznych odzyskujac rownocze$nie
niektore produkty tego rozktadu (Logan i in. 2008, Dewan i in. 2010, Cheng i in. 2014). W
trojkomorowym ogniwie paliwowym mozna odzyskiwac¢ azot amonowy i azotanowy (Yong i
in. 2016). W komorze anodowej znajduja si¢ wowczas si¢ zywe mikroorganizmy, a W
komorze katodowej zelazocyjanek potasu. Przy napigciu wyjsciowym 600-700 mV i
obcigzeniu zewnetrznym 500Q odzyskano 47% NH*s w komorze anodowej i 83% NO3 w
komorze katodowej. Na rysunku 3 przedstawiono schemat ogniwa umozliwiajagcego odzysk

jondéw azotanowych 1 amonowych.
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Rysunek 3. Schemat mikrobiologicznego ogniwa paliwowego (FMC) do odzysku azotu (wg
Yong i in. 2016)

W technologii anaerobowo jonowymiennej (AN-IX) w jednym urzadzeniu potaczony
jest proces fermentacji beztlenowej z sorpcjg azotu amonowego na granulowanych
naturalnych zeolitach (Smith i Smith 2015). Badania w skali utamkowo technicznej wykazaty
skutecznos¢ odzysku azotu ze $ciekow gospodarczych okoto 96% przez pierwsze 160 dni, a
oczyszczone S$cieki speilnialy norm¢ na zawarto$¢ azotu przez 300 dni pracy reaktora.
Pojemno$¢ amoniowg zeolitu oszacowano na 13,5 mg N-NH4*/g suchej masy.

W systemie bioelektrochemicznym R-BES mozna zateza¢ jony amonowe i
fosforanowe w obszarze katody wykorzystujac jako zrodto pradu ogniwo paliwowe oparte na
utlenianiu wegla organicznego (Zhang 1 in. 2014). Efektywno$¢ mozna zwigkszy¢
wykorzystujagc dodatkowe zrodto napigcia.  Schemat dziatania R2-BRS pokazano na

rysunku 4.
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Rysunek 4. Schemat dziatania rektora bioelektrochemicznego R-BES (wg. Zhang i in.
2014)

W przestrzeni katodowej uzyskano stezenie jonéw amonowych na poziomie okoto 350
mgN/1 i stezenie P-PO4 na poziomie okoto 302,5 mgP/1, podczas gdy w S$ciekach stgzenia te
wynosity okoto 28,5 mgN/l i 52,0 mgP/l. Tak zat¢zone $cieki moga by¢ wykorzystane do

symultanicznego odzysku azotu i fosforu w postaci struwitu.

3.2 Metody fizyko-chemiczne
Alternatywa dla metod biologicznych odzysku azotu ze Sciekow jest stosowanie

technologii pozwalajagcych uzyska¢ produkt w formie mozliwej do bezposredniego
wykorzystania lub tez uzycia jako potprodukt w przemysle chemicznym.
Do odzysku azotu amonowego ze stezonych $ciekow najczgsciej stosowane metody
fizykochemiczne polegajg na:
- wydmuchiwaniu amoniaku w wiezy strippingowej i wigzaniu w roztworze kwasu
siarkowego,
- wymianie jonowej,

- stracaniu.
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3.2.1. Wydmuchiwanie NH3

Metoda stryppingu polega na przeprowadzeniu jonu amonowego w Srodowisku
alkalicznym do amoniaku gazowego i usunieciu go metodg wydmuchiwania zgodnie z reakcja
(Gustin i Marinsek-Logarb 2011)

NH; +OH™ <> NH, T+H,0
Przesuniecie rownowagi reakcji w prawo nastgpuje poprzez alkalizacje $rodowiska

reakcji oraz wzroste temperatury, co pokazano na rysunku 5 .
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Rysunek 5. Wptyw temperatury i odczynu na efektywnos¢ hydrolizy amoniaku

Na proces wptywaja rézne czynniki, takie jak stezenie amonu w $ciekach, obcigzenie
hydrauliczne, natgzenie przeplywu powietrza, wypetnienie skrubera itp., ale najwazniejsze to
odczyn i temperatura. Badania sugeruja pH 11-12 jako warto$ci optymalne dla ekonomicznie
uzasadnionego procesu odzysku amoniaku (Quan i in. 2009, Norddahl i in. 2006). Guo i in.
(2010) uzyskali 12 % wzrost odzysku amoniaku przy wzroscie odczynu z pH 8 do pH 11.
Aby uzyska¢ 100% przej$cie jonu amonowego w posta¢ gazowego amoniaku nalezy
doprowadzi¢ $cieki do pH 11 w temperaturze 20°C lub pH 10,5 w temperaturze 40°C.
Bonmati i Flotats (2003) donosza, ze w temperaturze powyzej 80°C ilo$é wydmuchiwanego
amoniaku nie zalezy od odczynu. Nieco nizsza temperatura (75°C), powyzej ktorej stripping
amoniaku nie zalezy od pH, byta obserwowana przez Katehis i in. (1998). Przy tej metodzie
odzysku amoniaku mozna wykorzysta¢ ciepto odpadowe z komor fermentacyjnych, a odczyn

podnie$s¢ poprzez usunigcie CO2 lub dodatek zwigzkéw alkalicznych. Do odpgdzania
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amoniaku z cieczy osadowej stosowane sg gléwnie dwie metody: przedmuchiwanie
powietrzem lub parg wodna.
Na rysunku 6 przedstawiono schemat instalacji do odzysku amoniaku z odciekoéw z

komor fermentacyjnych metodg wydmuchiwania.
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Rysunek 6. Schemat instalacji do odzysku amoniaku z §ciekow w postaci siarczanu amonu ze
wstepnym odpg¢dzaniem CO2 (Fuchs i Drosg 2010)

Odpedzanie amoniaku prowadzi si¢ w specjalnie upakowanych wiezach (wiezach
strippingowych) zapewniajacych duzg powierzchni¢ wymiany masy. Strumien odpgdzonego
(wydmuchanego) gazu jest kierowany do ptuczek z roztworem kwasu siarkowego lub do
skruberéw wypetionych pier$cieniami raschiga, w ktorych w warunkach przeciwpradowych
nastepuje zwigzanie amoniaku w posta¢ soli siarczanowej wedtug nastepujacej reakcji:

2NH, +H,SO, <> (NH,),SO, +2H "

Uzyskany w skruberach st¢zony roztwoOr siarczanu amonowego moze by¢
wykorzystany jako surowiec do produkcji w zaktadach azotowych lub bezposrednio, jako
naw6z mineralny bogaty w azot i siarke. Nawoz taki stanowi substytut nawozow mineralnych
produkowanych w oparciu o synteze chemiczng lub zasoby kopalne (Vaneeckhaute i in. 2013,
Vaneeckhaute i in.2014). Oczyszczony gaz mozna ponownie wykorzysta¢ w kolumnie
odpedowe;j. Stosujac w pluczkach kwas azotowy (HNOs3) zamiast HoSOs, mozna uzyskaé
azotan amonu (NH4NO3) (Udert i in. 2014). Wykorzystujac do odpedzania amoniaku pare

wodng mozna poming¢ kolumne sorpcyjng, gdyz amoniak moze by¢ bezposrednio skroplony
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z parg. Uzyskuje si¢ wtedy wode amoniakalng o stezeniu 25-35%. Zastosowanie wiezy
strippingowej do wydmuchiwania amoniaku wigze si¢ z wieloma problemami
eksploatacyjnymi. Najwazniejsze z nich to pogorszenie efektow procesu ze spadkiem
temperatury zimg (wymagane sg Wtedy wicksze dawki alkaliow) oraz skazenie atmosfery
amoniakiem. Poza tym, w przypadku oczyszczania $ciekOw, wieze strippingowe narazone sg
na zanieczyszczenie (Norddahl i in. 2006). Kolejnym problem w odpgdzaniu amoniaku jest
zapotrzebowanie na alkalia i kwasy. Alkalia potrzebne sa do regulacji odczynu przed
podaniem Sciekow na wieze strippingowa, a kwasy do obnizenia odczynu w odptywie z wiezy
strippingowej. Alkalizacj¢ najczgs$ciej prowadzi si¢ przy pomocy NaOH, wapna lub za
pomoca odpgdzania CO2 (Rysunek 6). Mimo tych trudnosci, metoda strippingu jest stosowana
w peinej skali technologicznej do odzysku azotu ze $ciekéw. Dostgpne technologie
wykorzystujace metod¢ wydmuchiwania amoniaku jako sposdb odzysku azotu to miedzy
innymi: Anaergia (Sustainable Development Technology Canada), Branch Environmental
Corp  (www.branchenv.com/air_strippers/air_strippers.html),  Europe  Environnement
(Francja), i RVT Process Equipment (Niemcy). Teoretycznie stosujac ta technologi¢ mozna
odzyska¢ 98% NHs, ale praktycznie, dla zmniejszenia kosztow operacyjnych zadawalajagcym
wynikiem jest 80-90% . Koszty odpedzania amoniaku zalezg gtéwnie od sposobu alkalizacji
scieckow. Mozna to realizowaé, jak wcze$niej wspomniano, poprzez dozowanie alkaliow,
gtownie NaOH (Branch Environmental Corp, Europe Environnement; RVT Process

Equipment), lub jak to jest w technologii Anaergia i Colsen za pomoca odpedzania COs.

3.2.2. Metody jonitowe i adsorpcyjne

Metody jonitowe znalazty ograniczone zastosowanie w odzysku azotu amonowego ze
$ciekow komunalnych. Scieki stanowia tak zréznicowana mieszaning anionéw i kationow, ze
trudno jest wytypowac jonit o duzej wzglednej selektywnos$ci w stosunku do jonu
amonowego. Poza tym ciecz podawana na kolumn¢ jonitowa musi by¢ catkowicie
pozbawiona zawiesiny, a tego nie mozna uzyskaé w procesie odwadniania osadow
sciekowych (Drosg i in. 2015). Koszty operacyjne zwigzane z regeneracja jonitow sg tez
wysokie w poroOwnaniu z innymi metodami odzyskiwania azotu ze $ciekow.

Sposrod wielu typdw jonitdw i1 sorbentdw najwigksze zastosowanie majg zeolity, ktore
charakteryzujg si¢ duza selektywnoscig do jonu amonowego (Widiastuti i in. 2011, Karapinar
2009, Sarioglu 2005). Zeolity sg naturalnymi tanimi mineralami o znacznej pojemnoSci

kationowymiennej i sa dostepne na catym S$wiecie (Mumpton 1999). Istnieje ponad 50
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rodzajow naturalnych zeolitow (Tsitsishvili 1992) i w zalezno$ci od miejsca wystepowania
r6znig si¢ wlasciwosciami (Leyva-Ramos i in. 2010). Zeolity to glinokrzemiany szkieletowe
zbudowane z [AlO4]* i [SiO4]* w ktorych kationy Ca*, Na*, a takze Ba*, K* i niekiedy Mg?*
zajmujace miejsca na powierzchni tworza uporzadkowang sie¢ krystalograficzng. Atomy
glinu i krzemu sg powigzane kowalencyjnie wspolnymi atomami tlenu (Du i in. 2005),
natomiast stabo zwigzane kationy: Na*, Ca*, K*, Mg?" moga byé wymieniane na kation
amonowy. Skuteczno$¢ wymiany (wigzania jonu amonowego) zalezy od wielkosci ziaren,
odczynu, obcigzenia i stezenia N-NH4*, temperatury, sity jonowej roztworu, czasu retencji i
konkurencyjno$ci innych kationow (Widiastuti i in. 2011, Sarioglu 2005, Alshameri i in.
2014). Z uwagi na dostepnosc, niska cene, i dobre wlasno$ci sorpeyjne zeolity znalazly wiele
zastosowan w inzynierii sanitarnej (Wang i Peng 2010, Li i in. 2011 ). Sposrod zeolitow
najwigksze zastosowanie znalazt Kklinoptylolit R(Na,K)s(AlsSiz072)*2H.0O. Badania nad
zastosowaniem naturalnych klinoptylolitow do odzysku azotu amonowego ze S$ciekow
miejskich wykonat Koon i Kaufman (1975). Rowniez Booker i in. (1996) badali wtasnosci
naturalnego klinoptylolitu z Australii w kontekscie wykorzystania ich do usuwania azotu
amonowego ze $ciekow. Wilasciwosci jonowymienne klinoptylolitu byty tez przedmiotem
badan Gottardi i Galli (1985) oraz Tomazovic i in. (1996). Aby zwigkszy¢ zdolnosci
jonowymienne, zeolity mozna podda¢ modyfikacji. W tym celu stosuje si¢ takie dziatania jak:
kalcynacja, oddziatywanie mikrofal, traktowanie kwasami, zasadami i solami metali (Li i in.
2011, Huang i in. 2014a). Wptyw modyfikacji klinoptylolitu na sprawno$¢ usuwania
amoniaku ze Sciekow badali Klieve i Semmens (1980). Wykazano, ze modyfikacja zeolitu
MgCl; umozliwia symultaniczne odzyskiwanie jonow amonowych i fosforanowych w postaci
struwitu ze $ciekéw z hodowli trzody chlewnej (Huang i in.2014). Lind i in. (2000) stosujac
klinoptylolit do adsorpcji amoniaku wydzielonego z moczu uzyskata okoto 45% redukcje
amoniaku. Yugqiu i in. (2006) badali mozliwo$¢ usuwania azotu amonowego z roztworow
mianowanych 1 z odciekow z wysypiska przy pomocy klinoptylolitu. Stwierdzili, ze przy
poczatkowym st¢zeniu azotu amonowego na poziomie 119,48 mgN/l adsorpcja amoniaku
wynosita 1,74 mgN/g zeolitu 1 malala z malejagcym stezeniem poczatkowym jonu
amonowego.

Regeneracja zeolitow najczgséciej polega na przemywaniu roztworami NaCl. Uzyskuje
si¢ wtedy stezony roztwor NH4Cl (Widiastuti i in. 2011, Malovanyy i in. 2013, Sarioglu 2005,
Leyva-Ramos i in. 1010). Inne metody regeneracji to: regeneracja termiczna (Li i in. 2011),
regeneracja biologiczna (Green i in. 1966), regeneracja kwasem (Malovanyy 2013). Zeolity

modyfikowane dwutlenkiem manganu regenerowane sa roztworem H202 i KMnOg, Naturalne
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zeolity po zaadsorbowaniu azotu amonowego moga by¢ rowniez bezposrednio wykorzystane
w rolnictwie, jako specyfik poprawiajacy strukture gleby i jednocze$nie nawoz mineralny
(Karapinar 2009, Alshameri i in. 2014).

Oprécz naturalnych zeolitow do adsorpcji azotu amonowego mozng wykorzystaé
rowniez inne naturalne materialy, takie jak: stoma zbozowa, trociny, tuf wulkaniczny
(Maranon i in. 2006). Zdolnos¢ sorpcyjna stomy pszennej wynosi 148,7 mg N-NH4/g (Ma i
in. 2011, Liu i in. 2013).

3.2.3. Metody oparte na technikach filtracyjnych i membranowych

Procesy membranowe wykorzystywane do odzysku azotu amonowego to: mikrofiltracja
(MF), ultrafiltracja (UF), nanofiltracja (NF), naturalna osmoza (FO), odwrdcona osmoza
(RO), destylacja membranowa (MD) i elektrodializa (ED). Technologie te moga by¢
wykorzystywane, jako gtéwne narzgdzie badz jako operacje wspomagajace technologie
stragcania struwitu. Kombinacje filtracji membranowej ze stragcaniem struwitu stosuje si¢
najczesciej w odniesieniu do strumieni $ciekow o niskich st¢zeniach jonu amonowego.
Podstawa procesu RO jest zjawisko osmozy naturalnej (FO), ktore polega na
samorzutnym przenikaniu rozpuszczalnika przez potprzepuszczalng membrang w kierunku od
stezenia nizszego do wyzszego (Bodzek i Konieczny 2005). Sitag napedowa FO jest rdznica
ci$nienia 0osmotycznego po obu stronach membrany wymuszona w sposéb sztuczny np.
poprzez réznice cisnien hydrostatycznych. Jesli po stronie roztworu o wyzszym stezeniu,
wytworzy si¢ cisnienie hydrostatyczne przewyzszajace cisnienie osmotyczne, Wwtedy
rozpuszczalnik bedzie przenikatl z roztworu bardziej st¢zonego do rozciefczonego, czyli
odwrotnie niz w przypadku osmozy naturalnej. Taki proces to odwrdocona osmoza RO.
Roznica ci$nien po obu stronach membrany w procesie RO wynosi od 1,5 do 10 MPa i jest
wyzsza niz w procesach UF i MF. Blony stosowane w procesach odwrdconej osmozy s3
bardziej podatne na zanieczyszczenie niz w bezci$nieniowym procesie osmozy naturalnej
(Lee i in. 2010, Mi i Elimelech 2010). Bezci$nieniowa osmoza naturalna (FO) znalazta
zastosowanie w procesach zatezania azotu amonowego w $ciekow surowych (Cath i in. 2005,
Xue i in. 2015), odciekach z wydzielonych komor fermentacyjnych (WKF) (Holloway i in.
2008), sciekach oczyszczanych osadem czynnym (Achilli i in. 2009, Cornelissen i in. 2007).
W destylacji membranowej (MD) wykorzystane jest zjawisko przenikania przez
hydrofobowg mikroporowatg bton¢ par wody (rozpuszczalnika), podczas gdy ciecz nie
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przenika przez hydrofobowg membrang. Sitg napedowa procesu jest roznica preznoSci par
wody po obu stronach membrany. Podnoszac temperaturg po jednej stronie membrany osigga
si¢ stan nasycenia para, ktora przenika przez membrang na drugg strong, gdzie panuje nizsza
temperatura, a wigc nizsza preznos¢ pary. Ten wyjatkowy mechanizm transportu, pozwala na
odzysk z roztworu cennych sktadnikow. W zalezno$ci od ich wlasno$ci moga one ulegac
zatezeniu w strumieniu zasilajacym badz w permeacie. W odniesieniu do odzysku biogenow,
nielotne jony fosforanowe i potasowe beda zat¢zane w strumieniu zasilajagcym, a bardziej
lotny od wody amoniak bedzie zatezany W permeacie. Zatezone roztwory fosforanow i
amoniaku mozna z powodzeniem wykorzysta¢ do strgcania struwitu (Martinetti i in. 2009)
Przeglad literatury (tab.7) ukazuje mozliwos¢ odzysku azotu amonowego powyzej 99%.
Elektrodializa (ED) jako sile napedowa wykorzystuje pole -elektryczne, ktore
powoduje przeptyw jondéw przez membran¢ jonowymienng. Rozdziat aniondéw 1 kationow
nastepuje na membranach kationo-selektywnych, aniono-selektywnych lub bipolarnych.
Integracja proceséw membranowych z klasycznymi procesami wytrgcania biogenow
moze wptyna¢ na zwigkszenie wydajnosci ich odzysku. Przyktadowo mozna potaczy¢ modut
ED do zat¢zania amoniaku i nastepnie stracac struwit w uktadzie recyrkulacji Sciekow miedzy
ED i komorg stracania (Zhang i in. 2013). Skuteczno$¢ odzysku azotu mozna zwigkszy¢
rowniez stosujac uktady hybrydowe taczac kilka rodzajow procesdow membranowych. Mozna
polaczy¢ ED z membranami bipolarnymi do zatezania amoniaku, a nastgpnie odpedzac
amoniak w procesie MD. Skuteczno$¢ odzysku biogenow poprawia tez uktad potaczony ED-
RO umozliwiajacy uzyskanie roztworu amoniaku o stezeniu 13g/1 (Mondor i in. 2008).
Procesy membranowe charakteryzujg si¢ wyraznymi zaletami, poniewaz odzyskiwanie
amoniaku jest niezalezne od nat¢zenia przeptywu cieczy, braku zanieczyszczen W
odzyskanym amoniaku, a st¢zenie amoniaku W nadawie nie wptywa na wydajnos¢ odzysku
Wykorzystanie technik filtracyjnych i membranowych w odzysku azotu amonowego

ze Sciekow przedstawiono w tabeli 7.
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Tabela 7. Wykorzystanie membranowych metod odzysku amoniaku wg Xie i in. (2016)

Wydajnosé
Sita napedowa | Rodzaj procesu odzysku Azotu Uwagi
Rodzaj sciekow procesu membranowego amonowego: Zrédto
[%]
Mocz Ci$nienie RO 70% przy Ci$nienie Maurer i in.
hydrostatyczne stopniu 50 bar 2006
zatezenia 5
Mocz syntetyczny | Cisnienie NF 55 Ci$nienie 20 bar Pronk i in.
hydrostatyczne 2006a
Mocz Cisnienie FO 50 - 80 - Zhang i in.
osmotyczne 2014
Osad czynny Cisénienie FO > 96 - Nguyen i in.
osmotyczne 2013
Osad czynny Cisnienie FO + NF > 97 NF — 80 psi Hauiin.
osmotyczne 2014
Osad czynny Cisnienie FO + RO >92,5 4 KWh/m? Holloway
osmotyczne i in. 2007
Scieki surowe Cisnienie FO +MD Nog.>99 Xieiin. 2013
osmotyczne
Przefermentowany | Cisnienie FO + MD > 90% Temp. 40°C Xieiin.
osad osmotyczne 2014
Mocz Temperatura MD prézniowo 41-75 Podcisnienie Zhao i in.
9,5 kPa 2013
Scieki syntetyczne | Temperatura + MD > 96 Przeptyw gazu Xie i in. 2009
Przeptyw gazu 3l/min, temp
zasilania. 65°C
Scieki syntetyczne | Temperatura + MD > 90% Temp. Zasilania El-Bourawi i
Podci$nienie prozniowo 50°C, in. 2007
Préznia 6,3kPa
Scieki syntetyczne | Temperatura MD , kontakt >92% Temp. zasilania Ahniin.
bezposredni 35°C, NH3 2011
pochtaniany w
roztworze H,SO4
Scieki z chlewni Temperatura MD, kontakt > 99% Temp. zasilania Zarebska A.
bezposredni 40°C, NH3 iin. 2014
pochtaniany w
roztworze H,SO4
Scieki z chlewni Temperatura MD, kontakt > 98% Temp. zasilania Thygesen
bezposredni 35°C, NH3 iin. 2014
pochlaniany w
roztworze H,SO4
Mocz Przeptyw pradu | ED + membrana Wspotczynnik. | Gestos¢ pradu Pronk i in.
jonowymienna zatezenia 22.5 mA/cm? 2006a
amoniaku 2,9
Scieki z chlewni Przeptyw pradu | ED + membrana Wspotczynnik. | Gestosé pradu 2.7 | Mondor i in.
jonowymienna zatezenia mA/cm 2008,
amoniaku 5,3 Mondor i in.
2009
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3.3. Odzysk azotu amonowego w postaci struwitu

Sposrod metod straceniowych stosowanych do odzysku azotu najwigksze
zainteresowanie wzbudza metoda, w ktorej uzyskuje si¢ struwit (fosforan amonowo
magnezowy). Krystalizacja struwitu z powodu jego niskiej rozpuszczalnosci (0,0023 g na 100
ml H0), zostala uznana za skuteczng metode usuwania amoniaku ze wzglgdu na duza
szybkos$¢ reakcji i niskie stezenie koncowe azotu amonowego (Li i in. 1999). Poza tym,
metoda ta nie generuje mocno zasolonych odpadow, tak jak to jest przy wydmuchiwaniu i
metodach jonitowych.

Struwit to nazwa mineratu, ktory zostal odkryty w 1846 roku. Jest to zwigzek o
wzorze chemicznym:

MgNH4PO4 * 6H20,
w ktorym sg réwnomolowe ilosci azotu, fosforu i magnezu. W srodowisku naturalnym struwit
jest czesto znajdowany w zlozach guana i nagromadzonych odchodach zwierzecych.
Obecnos¢ krysztatow struwitu odkryto tez w osadach dennych zanieczyszczonych zbiornikéw
wodnych. Problemy zwigzane z samorzutnym wytrgcaniem struwitu pojawiaja w
oczyszczalniach $ciekoéw, ale réwniez w medycynie i weterynarii. Struwit krystalizuje
bowiem w uktadzie moczowym ludzi i zwierzat powodujac kamice moczowa.

Struwit krystalizuje, w zaleznosci od parametrow Srodowiska reakcji, w postaci
roznych form: ortorombowych, trapezowych, graniasto-pryzmatycznych rurowych, czy tez

igtowych (Perez i in. 1992, 1994). Na rysunku 7 pokazano rézne formy krysztalow struwit.

ag 50 b
¥ 400~ - )

Rysunek 7. Formy krysztalow struwitu a) romboidalna, b) igty (Suschka i in. 2005)

Wielko$¢ krysztatow zalezy gtownie od szybkosci zarodkowania. Przy wysokim

poziomie nasycenia roztworu szybkos$¢ zarodkowania jest duza (5 sek.) i powstaja mate

36



krysztaty (0,05 um). Przy niskich stezeniach reagentow proces krystalizacji przebiega wolniej
i powstaja wigksze krysztaly, ktore moga rosna¢ gdyz st¢zenie reagentow nie spada tak
szybko jak w pierwszym przypadku (Seckler i in. 1996). Wielkos¢ krysztalow maleje ze
wzrostem obcigzenia reaktora fluidalnego i rosnie z czasem zatrzymania krysztatow w
reaktorze. Gesto$¢ krysztatow struwitu wynosi 1,7 g/cm?, co pozwala na stosunkowo tatwe
wydzielenie ich z roztworow wodnych poprzez sedymentacje.

Poczatkowe badania nad strgcaniem struwitu dotyczyly bardziej problemu
prewencyjnego strgcania, ewentualnie zapobiegania stracaniu, niz odzysku azotu i fosforu
(Booram i in. 1975, Westerman i in. 1985). Stwierdzono, ze strgcaniu si¢ struwitu w
rurociggach i instalacjach oczyszczalni $§ciekow sprzyjaja: szorstkie powierzchnie rurociggow,
duzy stosunek powierzchni $cian rurociggu do jego objetosci, wibracje rurociaggéw oraz
spadki ci$nienia w kompensatorach i na tukach powodujace uwalnianie CO2,a tym samym
wzrost pH (Borgerding 1972). Poza tym w rurociggach wyst¢puja wysokie stezenia azotu
amonowego, polifosforandow i jonu magnezowego oraz alkaliczny odczyn (pH okoto 8). W
tych warunkach nastepowato samorzutne wytracanie struwitu powodujac awarie zwigzane z
zarastaniem (zatykaniem) rurociggéw $ciekowych (Parsons i Doyle 2004). Czasami
gwaltowne stracanie struwitu byto indukowane odgazowaniem $ciekow w obiegu fermentacji
metanowej. Uwolnienie CO> tak skutecznie podnosito odczyn, ze nastgpowata krystalizacja
struwitu. Obserwacje te przyczynily si¢ do rozwoju badan nad chemiczng krystalizacja
struwitu w celu odzysku azotu i fosforu ze $ciekow bez dodawania chemikaliow tylko
poprzez wydmuchiwanie dwutlenku wegla (Battistoni i in. 1997).

Kinetyka 1 mechanizm krystalizacji struwitu sg $ci$le uzalezniony od wielu
czynnikdéw, z ktorych najwazniejsze to: stezenia jonoOw biorgcych udziat w reakcji, stezenia
innych jonéw obecnych w cieczy, odczyn, obecnos¢ zarodkow krystalizacji i ich rodzaj oraz
warunki prowadzenia procesu, tj. rodzaj krystalizatora, sposob mieszania, czas retencji
stosowanie flotacji, itp.

Reakcje wytrgcania struwitu mozna zapisa¢ w nastepujacy sposob (Nelson i in. 2003) :

Mg2* + NH} + PO +6H,0 — MgNH,PO, x 6H,0

Niektore badania (Celen i Turker 2001) nad strgcaniem struwitu wykazaty, ze w
trakcie krystalizacji nast¢puje obnizenie odczynu, co sugeruje ze w reakcji bierze udziat jon

HPO4> anie PO4>. Wtedy przebieg reakcji mozna zapisa¢ w nastepujacy sposob:
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Mg2* + NHa* + HPO2 + 6H20 — MgNH4PO4 - 6H,0] + H*

Mg?* + NH4" + HPO4 2 + OH™ + 5H* - MgNH4PO4 * 6H,0
lub sumarycznie
Mg?* + NHs* + HoPO43, + 6 H20 --> MgNHsPO4-+ 6 H20 + nH*

Wytrgcanie struwitu moze nastapi¢ woOwczas, gdy zostanie przekroczony iloczyn

rozpuszczalnosci Ksp zwigzkow bioracych udzial w reakcji zdefiniowany jako:
Keo = 7/Mg[Mg 2+]7/NH [NH +]7P0[Pof_]
gdzie y s wspoOtczynnikami aktywnosci.

Zalezno$¢ Kso od odczynu osigga minimum wyznaczajac optymalny zakres warto$ci
pH dla odzysku azotu amonowego w postaci struwitu. Opublikowane w literaturze wartosci
PKsp (-log Kso) dla struwitu mieszcza si¢ w granicach 12,6-13,15 (Gorazda i in. 2004).
Eksperymentalnie wyznaczona przez Ohlingera (2000) wartos¢ Ksp wynosi 1326 i odbiega od
warto$ci uzyskanych przez innych badaczy. Wartos¢ iloczynu rozpuszczalnosci Ksp jest
warto$cig stalg i nie uwzglednia wplywu odczynu na proces krystalizacji 1 rozpuszczalnosé
struwitu. Wprowadzenie warunkowego iloczynu rozpuszczalno$ci Kso pozwolito na
praktyczne wyznaczenie stezen, przy jakich nastgpuje wytracanie produktu oraz na okreslenie
stezenia fosforanow w roztworze w stanie rownowagi. Prace Ohlingera (2000) pozwolity na
wyjasnienie rdéznic pomigdzy obliczeniowymi, a eksperymentalnymi warto$ciami
rownowagowych stezen fosforanéw. Roznice te spowodowane sg zmianami wartosci sily
jonowej roztworu 1 wartosci wspdtczynnikow aktywnosci jonow. W literaturze pojawity sie
doniesienia, ze wytrgcanie struwitu pogarsza si¢ w roztworach zawierajacych weglany 1
octany (Ohlinger 2000). Zwiazki te powoduja wzrost rozpuszczalnosci struwitu. Tak wiec
stracajac struwit, ilo$¢ pozostajacego w cieczy azotu amonowego okreslona jest iloczynem
rozpuszczalnos$ci struwitu, ktory zalezy od chemicznych uwarunkowan srodowiska reakcji.
Wartos$ci iloczynu rozpuszczalnosci uzyskane w badaniach na roztworach o znanym sktadzie
nie zawsze moga by¢ transformowane do Sciekow (Parsons 2001), gdyz sktad $ciekow z
natury rzeczy nie jest do konca znany.

Proces stracania struwitu mozna kontrolowac i optymalizowaé¢ pod katem uzyskania
najnizszych stezen azotu 1 fosforu w odptywie z reaktora.

Do parametrow, przy pomocy ktérych mozna sterowa¢ wydajnoscia i szybko$cia procesu

zalicza si¢ (Warmadewanthi i in. 2009):
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- odczyn $rodowiska reakc;i,

- stezenie jonow Mg?*, PO4> i NH4*,

- stosunki molowe reagentow biorgcych udzial w reakcji chemicznego stracania,

- temperatur¢ prowadzenia procesu,

- rodzaj uzytych do reakcji zwigzkow magnezu i fosforu,

- rodzaj uzytych do korekty odczynu zasad,

- obecnosé innych jonow stanowigcych zanieczyszczenia np. Ca®*, Na*,

- rodzaj rektora 1 warunki fizyczne w reaktorze (sposob i intensywnos$¢ mieszania, czas

zatrzymania, sposob oddzielania krysztatow struwitu i inne).

Najwazniejsze z tych parametréw to odczyn oraz stezenie jondw magnezowych i
fosforanowych. Parametry te sa nawzajem zalezne, bowiem st¢zenie jonu magnezowego,
amonowego 1 fosforanowego w roztworach wodnych jest silnie uzaleznione od odczynu.
Roéwniez rozpuszezalno$é struwitu bardzo silnie zalezy od pH. Nelson (1991) zauwazyt, ze w
zakresie zmian pH od 7 do 9, st¢zenie amoniaku w postaci jonowej spada do 64 %
wagowych, wzrasta natomiast stezenie trojwartosciowych obojetnych jonow fosforanowych.
Wplyw odczynu na przebieg procesu stracania struwitu jest opisany w wielu publikacjach.
Badania byly prowadzone na roztworach mianowanych jak i $ciekach rzeczywistych.
Fujimoto i in. (1991) wykazali, ze stracanie struwitu uwarunkowane jest odczynem, ktory
powinien by¢ wyzszy od pH 8,3. W innych badaniach (Salutsky i in. 1970) wykazano, ze
zwiekszenie pH powyzej 7,0 indukuje stracanie struwitu, ale optymalny odczyn wynosi 9,0 do
9,5 pH. Generalnie wzrost odczynu sprzyja stracaniu struwitu, poniewaz ortofosforany
konieczne do jego strgcania sg nieobecne w kwasnym srodowisku. Z drugiej strony, przy
nadmiernym wzroscie odczynu (pH >9,5), maleje st¢zenie jonu amonowego, ktéry przechodzi
do gazowego amoniaku. Goérny zakres odczynu, przy ktorym prowadzi si¢ krystalizacje
struwitu w celu odzysku fosforu jest mniej istotny niz, gdy celem procesu jest odzysk catego
azotu amonowego. Liczne badania wykazaty, ze zbyt wysoki odczyn (pH > 9,5) niekorzystnie
wplywa na efektywnos$¢ procesu odzysku azotu amonowego. Zatem, jezeli celem strgcania
struwitu jest odzysk azotu, to pH musi by¢ znacznie precyzyjniej ustalone niz gdy celem jest
odzysk tylko fosforu. Pogorszenie efektow odzysku azotu amonowego przy wysokim pH jest
zwigzane z wytracaniem si¢ innych fosforan6w magnezu niz fosforan amonowo-magnezowy.
Dochodzi zatem do nieuzasadnionych strat dozowanych zwigzkéw magnezu i fosforu.

Opierajac si¢ o informacje w opublikowanych pracach mozna doj$¢ do wniosku, ze

brak jest jednoznacznej wartosci pH, przy ktorym Krystalizacja struwitu zachodzi najlepiej z
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punktu widzenia technologii oczyszczania $ciekow. Operuje si¢ tu raczej zakresem odczynu.
Zakres odczynu, w ktorym mozna straca¢ struwitu jest szeroki (od pH 5,5 do pH 11,0) przy
czym najczesciej rekomendowany jest 8,0- 10,7 pH, a optymalny to 8,9 (Ohlinger i in. 1998,
Stratful i in.2001).

Analizujgc doniesienia literaturowe mozna rowniez wysnu¢ wniosek, ze wigksze
rozbiezno$ci w badaniach optymalnego odczynu wystgpowaty, gdy uzywano Sciekow, a nie
roztworéw mianowanych. Ocena technologiczna procesu uzalezniona jest od zatozonego celu.
Celem tym moze by¢:

- uzyskanie najnizszych st¢zen zanieczyszczen w odplywie z reaktora (oczyszczanie
sciekow),

- uzyskanie najwigksze] masy struwitu w akceptowalnym czasie prowadzenia procesu
(odzysk pierwiastkow),

- minimalizacja kosztéw procesu poprzez uzycie tanich reagentow.

Na proces, oprocz pH, wplywaja rowniez stosunki molowe Mg:N:P (Miinch i Barr
2001). W wigkszosci przypadkoéw, w celu odzysku catego fosforu ze S$ciekow, nalezy
uzupetni¢ niedobér magnezu, a w przypadku odzysku calego azotu amonowego oprocz
magnezu nalezy dozowac rowniez fosfor (Siegrist 1996). Badania wykazaty, ze stosowanie
nadmiaru magnezu 1 fosforu korzystnie wptywa na wigzanie azotu amonowego w struwicie
(Huang i in. 2009, Warmadewanthi 2009). Sibbel i Maazuza (2009) prowadzac badania na
wodach nadosadowych stwierdzili, ze nadmiar magnezu ma wigkszy wptyw niz nadmiar
fosforu. Zalecany nadmiar fosforu i magnezu jest przewaznie na poziomie 20%. Nalezy
jednak nadmieni¢, ze bez nadmiaru jonéw magnezowych i1 fosforowych (stosunek molowy
Mg:N:P=1:1:1), ale przy optymalnym dla danych $ciekéw odczynie, proces przebiega z duza
sprawnos$cig dochodzaca do 95%. Dwudziestoprocentowy nadmiar P i Mg pozwala poprawic
sprawnos¢ procesu tylko o okoto 3 —4 %, a wigc odzyskuje si¢ okoto 98% azotu amonowego.
W rozwazaniach aplikacyjnych nalezy ten fakt bra¢ pod uwage przy szacowaniu kosztow
procesul.

Jako zrodlo magnezu powszechnie sg stosowane Mg(OH)2, MgSOs4 i MgCl.. W
poréwnaniu z wodorotlenkiem magnezu, chlorek magnezu jest czgsciej stosowany z uwagi na
lepsza rozpuszczalno$¢ w wodzie, co korzystnie wplywa na szybko$¢ krystalizacji struwitu.
W celu obnizenia kosztow procesu stosuje si¢ roOwniez inne zwigzki magnezu, najczescie]
odpady chemiczne bogate w magnez. Przykladem moze tu by¢ wykorzystanie bogatych w

magnez pozostalosci po odsoleniu wody morskiej (Lee i in. 2003). Sg tez proby
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wykorzystania samej wody morskiej jako taniego zroédta magnezu (Kumashiro i in. 2001).
Jako zrodto fosforu przy odzysku azotu amonowego metoda stracania struwitu najczesciej
stosuje si¢ HaPOs lub NaHPO4. Oprocz magnezu i fosforu przy odzysku azotu uzywa sig
alkaliow. Jesli nie mozna zwigkszy¢ alkalicznosci do wymaganej, poprzez wydmuchiwanie
dwutlenku wegla, stosuje sie najczesciej dodatek NaOH lub Mg(OH).. Badania
przeprowadzone przez Fujimoto N. i in. (1991) wykazaty, ze NaOH jest bardziej skuteczne
niz Mg(OH)2. Wynika to z mniejszej rozpuszczalnosci wodorotlenku magnezu w stosunku do
lugu sodowego 1 w konsekwencji spowolnieniu krystalizacji struwitu. Stosowanie
wodorotlenku magnezu mimo spowolnienia procesu jest jednak w niektorych przypadkach
uzasadnione, gdyz wodorotlenek ten oprocz alkalizacji jest takze zrodtem magnezu.

Badania nad zastosowaniem chemicznej krystalizacji struwitu do odzysku azotu
amonowego koncentrujg si¢, jak wczesniej wspomniano, na $ciekach stgzonych, takich jak:
$cieki z odwadniania przefermentowanych osadéw (Pastor i in. 2008, Marti i in. 2008a,b),
odpady z hodowli $win (Burns i in. 2001, Jaffer i in. 2001, Celen i Turker 2001), $cieki z
produkcji drozdzy (Altinbas in. 2002a), z produkcji melasy (Turker i Celen 2007), z
przefermentowanej gnojowicy (Uludag-Demirer i in. 2005) i moczu ludzkiego (Ganrot i in.
2007). Stopien odzysku azotu amonowego z tych stezonych $ciekéw byt podobny we
wszystkich badaniach i wynosit okoto 90-95%. Uludag-Demirer (2005) i in. stosujac
MgCl>*6H20 lub MgO uzyskali w obu przypadkach 95% odzysku azotu amonowego, przy
czym MgO byt gorszym Zrédlem magnezu, gdyz proces przebiegat wolniej 1 wymagana byta
wigksza dawka magnezu. W ostatnich latach duza grupa badan koncentruje si¢ na odciekach z
wysypisk odpadow komunalnych, w ktorych stezenie azotu amonowego dochodzi do kilku
gramow na litr (Ozturk i in. 2003, Calli i in. 2005, Kima i in. 2007). Metodg stracania struwitu
uzyskano redukcje azotu amonowego w odciekach z wysypiska z 5,618 g/l N do 0,122 g/l w
ciggu 15 minut przy zastosowaniu stosunkéw molowych Mg:N:P=1:1:1 (Li i Zhao 2003).

4. Urzadzenia do stracania struwitu

Typowymi urzadzeniami do strgcania struwitu sg reaktory z warstwa fluidalng FBR
(Fluidised Bed Reactor) lub tzw. pellet reaktory, w ktorych produkt strgcania jest uzyskiwany
w postaci matych aglomeratow wielkosci 0,5 do 1,5 mm. Na $wiecie pracuje kilka
przemystowych instalacji do krystalizacji struwitu ze $ciekdw, najwigksze z nich znajduje si¢
w Japonii: 500m%d, 170m%/d i 266m?d. Struwit straca si¢ tam tlenkiem lub chlorkiem
magnezu. Struwit jest wydzielany ze $ciekow w postaci granulek wielkosci 0,5-1 mm.

Mieszanie zawartosci rektora realizowane jest spr¢zonym powietrzem lub pompa
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recyrkulacyjng. Uzyskiwany produkt zbywany jest jako dobrej jakosci nawo6z sztuczny w
cenie okolo 200$ za tong (Parsons 2001). Instalacja przemyslowa pracuje réwniez we
Wiloszech w Treviso na oczyszczalni $ciekow komunalnych. Reaktorem do stracania
fosforanéw jest rowniez FBR. W instalacji tej odzyskuje si¢ 85% fosforu zawartego w
Sciekach (Battistoni i in. 2000). Srednia cena struwitu pozyskanego ze $ciekOw wynosi w
Europie okolo 146-1195 UK£ w przeliczeniu na ton¢ P20s. Dla poréwnania superfosfat
kosztuje 190-200 UK£, a fosforan amonu 227-238 UK£ (Gaterell i in. 2001). Przytoczone
ceny sg cenami z przed kilku lat, ale w porownaniu z cenami powszechnie uzywanych
nawozow azotowych i fosforowych dajg wyobrazenie o mozliwosciach zbytu odzyskanego ze

sciekow struwitu.

5. Cel pracy

Dazenie do uzyskania maksymalnie niskiego stezenia azotu w oczyszczonych $ciekach
odprowadzanych do wod powierzchniowych nie budzi watpliwosci. Powszechnie w
technologii oczyszczania $ciekdw metody biologiczne nie sg wystarczajace dla zapewnienia
coraz bardziej rygorystycznych wymogow prawnych. Powoduje to koniecznos¢ poszukiwania
nowych metod eliminacji azotu ze $ciekow. W przypadku $ciekéw o wysokim stezeniu azotu
amonowego metody biologiczne nie prowadza do uzyskania zadawalajagcych wynikéw 1 z
tego powodu, tam gdzie na oczyszczalni pojawia si¢ strumien $ciekow stezonych, nalezy
stosowa¢ metody fizykochemiczne. Nalezy rowniez dazy¢, zgodnie z zasadami
zrOwnowazonego rozwoju, do potaczenia oczyszczania §ciekéw z odzyskiem pierwiastkow, w
tym przypadku odzyskiem azotu. Jedng z najbardziej obiecujacych metod odzysku azotu jest
wydzielanie go ze strumienia $ciekow poprzez chemiczng krystalizacje fosforanu amonowo
magnezowego (MgNH4PO4*6H20). Zwigzek ten, znany pod nazwa struwit, stanowi gotowy
uzytkowy produkt — jest to nawo6z mineralny. Dodatkowym atutem przemawiajagcym za
odzyskiwaniem azotu w postaci struwitu jest eliminacja ze Sciekow, a wlasciwie odzysk
réwniez fosforu. Warunki wytracania struwitu ze $ciekdw byty 1 sg nadal przedmiotem wielu
badan, najpierw w aspekcie uniknigcia stracania w instalacjach oczyszczalni potem w celu
odzysku fosforu, a ostatnio w celu odzysku azotu z wysoko stezonych Sciekow, gldwnie wod
nadosadowych , odciekow z wysypisk odpadow, §ciekow rolniczych 1 przemystowych.

Ogoblnym celem projektu bylo uzyskanie informacji na temat optymalnych warunkow
stragcania struwitu w $ciekach, w celu wydzielenia azotu amonowego.

Cele szczegdtowe projektu obejmowaty:
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- Zbadanie wplywu roznych zwigzkow magnezu na przebieg procesu krystalizacji struwitu w
aspekcie odzysku azotu amonowego ze stezonych §ciekow,

- Okreslenie wptywu odczynu 1 stosunkéw molowych reagentéw na proces odzysku azotu,

- Zaprojektowanie i wyznaczenie parametrOw pracy instalacji utamkowo technicznej do

odzysku azotu amonowego W zaprojektowanym reaktorze stozkowym .

6. Materialy i metody
6.1. Charakterystyka $ciekow uzytych do badan

Do badan uzyto wod osadowych pochodzacych z oczyszczalni komunalnej o
przepustowosci okoto 33500 m3/d. W oczyszczalni tej stosowana jest technologia osadu
czynnego z defosfatacja, nitryfikacja i denitryfikacja. Usuwanie azotu ze $ciekow realizowane
jest na drodze biologicznej (nitryfikacja, denitryfikacja), natomiast usuwanie fosforu odbywa
si¢ na drodze biologicznej (biologiczna defosfatacja) i chemicznej przy zastosowaniu soli
zelaza i glinu. Osady $Sciekowe poddawane sg procesowi fermentacji metanowej, a nastgpnie
odwadnianiu na wiréwkach. Odcieki z odwadniania kierowane sg do strumienia $ciekOw po
osadnikach wstepnych. W oparciu o przeprowadzone badania oraz analizy kontrolne ustalono,
7ze najwigksze st¢zenia azotu amonowego wystepuja w strumieniu $ciekow z wirdéwek
odwadniajgcych przefermentowane osady. Odcieki te wytypowano do badan nad odzyskiem

azotu amonowego. Sktad odciekow z wirdwek przedstawiono w tabeli 8.

Tabela 8. Analiza sciekdw z wirdwek

Obserwowany
Oznaczenie Jednostki zakres stezen Stezenie $rednie
N-NH4 mg N/I 800 - 1750 1275
P-PO4 /P mg P/l 180 - 480 330
Mg mg/l 8-32 20
K mg/I 330 - 360 345
Ca mg/l 17-92 54
S04 mg/I 130 - 650 396
ChZTc, mgO2/1 56 - 88 72
Zawiesina catkowita mg/l 60 - 70 65
Odczyn pH 6,8 — 8,6 -
Sucha poz. sgcz. mg/l 2,96
nie sacz. 3,454

Str. po praz. sgcz. mg/l 1,09

nie sacz. 1,52

Analizy skladu chemicznego odciekow wykazata, Zze w celu stracenia fosforanu
amonowo magnezowego niezbedny jest dodatek zwigzkoéw fosforu i magnezu. Jako zrodio

fosforu wytypowano kwas fosforowy HsPOs. Podstawa wyboru kwasu fosforowego byta
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analiza ekonomiczna, tj. pordbwnanie z cenami innych zwigzkéw fosforu, ktére moga byé
przydatne przy stragcaniu struwitu. Alternatywnymi zrédlami fosforu moze by¢ roéwniez
Na;HPOQO4 oraz niektore odpady przemystowe, ale w opisywanych badaniach nie zostaty one
uwzglednione. Zrédlem jonéw magnezowych moze by¢ wiele zwiazkoéw chemicznych, jak
rowniez ubocznych produktow réznych procesow technologicznych. Najczesciej uzywanymi
w tym celu zwigzkami magnezu sg: MgCl>*6H.0, MgO, MgSO4*7H.O W prezentowanych
badaniach testowano trzy zwiazki magnezu: MgCIl*6H20, MgSOs*7H0 1 MgO.
Do$wiadczenia laboratoryjne wykonywano na zwigzkach o klasie czystosci cz.d.a., natomiast
do stracania struwitu w $ciekach rzeczywistych (w reaktorze stozkowym) uzywano H3POa

cz.d.a. i MgCl>*6H20 technicznego.

7. Opis doSwiadczenia

Badania nad stragcaniem struwitu prowadzono w reaktorach periodycznych o
pojemnosci 2 litrow. Reaktory byly termostatowane i zaopatrzone w mieszadla. Reakcje
stracania struwitu prowadzono w temperaturze 20-22°C. Scieki uzyte w do$wiadczeniach
analizowano chemicznie na zawarto§¢ magnezu, fosforanow 1 azotu amonowego. W
zalezno$ci od wynikdéw analiz i planu do$wiadczenia dodawano do $ciekéw odpowiednig
ilos¢ kwasu fosforowego 1 odpowiedniego zwigzku magnezu.

Zawarto$¢ reaktora byla mieszana przy pomocy mieszadla mechanicznego z
predkoscig 80 obr./min w poczatkowej fazie reakcji (3 min.), a potem z predkoscig 50
obr./min do zakonczenia do$wiadczenia. Odczyn korygowano 50% tugiem sodowym przy
pomocy pompy perystaltycznej sprze¢zonej z pehametrem.

W trakcie mieszania pobierano probki mieszaniny reakcyjnej do analizy chemicznej.
Probki byty filtrowane przez filtry membranowe 0,45 pum. Odciek poddawano analizie
chemicznej. Czestotliwos¢ poboru prob wynosita przez pierwsze 10 minut 60 sek. Nastepnie,
po uplywie 10 min, proéby pobierano co kilkanascie minut. Ostatnie dwie proby pobrane byty
po 4 godz. i 24godz. W przesaczu oznaczano stezenie jonow: POs>, NHs i Mg?. Wytracone
osady pobierano po 24 godz. i poddawano analizie chemicznej. Osady byly poddane

obserwacji mikroskopowej i mikroanalizie rentgenowskiej EDX.

7.1. Plan doswiadczenia
Zakres pH dla chemicznego stracania struwitu wg literatury i badan wlasnych

(Kowalski i Mazierski 2007) jest w granicach od 7,0 do 10,7. Przy pH 7,0 i ponizej proces
zachodzi bardzo wolno. Optymalny zakres odczynu dla stracania struwitu to pH 8-9 (Ohlinger
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i in.1998, Stratful i in. 2001). Wybodr odczynu dla reakcji stracania struwitu jest jednym z
najwazniejszych elementéw projektowania procesu, gdyz zwigzany jest ze stgzeniem jonow
POs* oraz obecno$ciag w roztworze amoniaku w formie jonowej. Ze wzrostem odczynu
maleje stezenie jonow Mg?" i NH4". Jest to rezultat tworzenia si¢ réznych wodorotlenkow
magnezu (MgOH*, Mg(OH)3") i przechodzeniu jonu amonowego w amoniak gazowy. W
przypadku stracania struwitu istotne jest, aby azot wystgpowal w formie jonowej, a nie
gazowej, gdyz w reakcji stracania biorg udziat jony. W roztworach wodnych rownowaga
miedzy NH3z a NH4* opisana jest rOwnaniem:
NH; +H,0<«%=>NH, + H,0",
gdzie stata rownowagi Ka jest zdefiniowana nastepujaco (Stamm and Morgan 1996)

K, = [Nt J[H0°) =5,7*107.
NH,”

Zgodnie z powyzszymi rdwnaniami stala rOwnowagi miedzy jonowa, a gazowa forma
amoniaku zalezna jest od stezenia jonow H3O" i ro$nie wraz ze wzrostem odczynu. Przy
wysokim odczynie (pH > 9) duza czg$¢ azotu amonowego wystepujaca w postaci amoniaku
moze by¢ usuwana (wydmuchiwana) do atmosfery. Amoniak usunigty do powietrza, mimo ze
obniza stgzenie azotu w $ciekach, w aspekcie jego odzysku traktowany jest jako strata i jest
jednoczes$nie zrodtem zanieczyszczenia atmosfery.

Kierujac si¢ przestankami literaturowymi wykonano do§wiadczenia stracania struwitu
ze $ciekOow rzeczywistych przy odczynie w zakresie od pH 8,0 do pH 9,5 i réwnomolowych
ilosciach reagentow. Wykonano rowniez badania z 10% i 20% nadmiarem jonoéw
magnezowych i fosforanowych w stosunku do jonu amonowego. Jako zrodto magnezu do
badan uzyto trzy zwiazki: MgCly, MgSO4 i MgO. We wszystkich doswiadczeniach, jako
zrodto fosforu uzywano kwas ortofosforowy, gdyz jest to najtansze zrodto fosforu (pomijajac
zastosowanie odpadow fosforanowych). Do korekty odczynu uzywano roztworu tugu
sodowego.

Przeprowadzono nastepujace doswiadczenia
- Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgCl>, , pH 8,0, 8,5, 9,0 i 9,5 oraz stosunkach
molowych:  Mg:N:P=1:1:1, Mg:N:P=1,1:1:1,1, Mg:N:P=1,2:1:1,2, Mg:N:P=1,2:1:1,
Mg:N:P=1:1:1,2
- Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgSOs , pH 8,0, 8,5, 9,0 i 9, oraz stosunkach
molowych:  Mg:N:P=1:1:1, Mg:N:P=1,1:1:1,1, Mg:N:P=1,2:1:1,2, Mg:N:P=1,2:1:1,
Mg:N:P=1:1:1,2
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- Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgO, pH 8,0, 8,5, 9,0 i 9, oraz stosunkach molowych:

Mg:N:P=1:1:1, Mg:N:P=1,1:1:1,1, Mg:N:P=1,2:1:1,2, Mg:N:P=1,2:1:1, Mg:N:P=1:1:1,2

8. Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgCl>*6H20 - wyniki i dyskusja

Reakcja stracania struwitu przy uzyciu MgCl>*6H20 i H3PO4 oraz zastosowaniu do

korekty odczynu NaOH przebiega nastegpujaco:

MgCl, *6H,0 + H,PO, + 2NaOH + NH; — MgNH,PO, *6H,0 J +2NaCl+2H,0+H*

Kinetyke chemicznej krystalizacji struwitu ze $ciekow przy uzyciu MgCl2*6H20

pokazano na przyktadzie stragcania w warunkach rownomolowego stezenia jonéw biorgcych

udziat w reakc;ji i zakresie odczynu od pH 8 do pH 9,5 (Rysunek 8-11)

Mg:N:P=1:1:1
pH 8,0
4 s O I T S T 100
3,5+ T 90
: T 80
3B
: + 70
2 5 :_\-l‘ el =+ 60
g 2 50 X
15 T 40
T+ 30
1
+ 20
0,5 — - T 10
0 . —= . & . . F O
0 10 20 30 40 50 60 70 80 100
Czas reakcji t [min]
—«— N-NH4 —= P-PO4
------- stopien usuniecia N-NH4 [%] - - - x- - - stopien usuniecia P %

Rysunek 8. Przebieg procesu strgcania struwitu ze Sciekow przy zastosowaniu MgCly,

stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 8,0
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Mg:N:P=1:1:1
pH 8,5
4 TR x— g 100
35 T 90
3 8 __ T 80
I TP + 70
2,5 T 60
5 23 50
15 & T 40
T 30
1
T 20
0.5 $ v 10
O T q T T ! T T T T T 0
0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120
Czas reakcji t [min]
—e— N-NH4 —= P-PO4
------- stopien usuniecia N-NH4 [%] - - - x- - - stopien usuniecia P %

Rysunek 9. Przebieg procesu strgcania struwitu ze Sciekow przy zastosowaniu MgCly,
stosunki molowe Mg:N:P=1,1:1:1,1, pH 8,5

Mg:N:P=1:1:1
pH 9,0
4 W--4———::——-—-—-x=--—--f---/--x ---------- S x 100
35 :..,___‘.,__.-..._ ---------- e m ... + 90
3 !- T 80
T 70
2,5 T 60
S 2 50 X
15 ¢ T 40
T 30
1
T 20
0,5 + 10
0 T T T ‘ T T T T T 0
0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120
Czas reakciji t [min]
—— N-NH4 —a— P-PO4
------- stopien usuniecia N-NH4 [%] ---x- - - stopieh usuniecia P %

Rysunek 10. Przebieg procesu stracania struwitu ze $ciekow przy zastosowaniu MgCly,
stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH9,0



4"me ----- ¥ X 100
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i T 80
3
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1
T 20
0,5 T 10
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Czas reakciji t [min]

—— N-NH4 —8—P-PO4

------- stopien usuniecia N-NH4 [%] -- - x- - - stopien usuniecia P %

Rysunek 11. Przebieg procesu stracania struwitu ze §ciekow przy zastosowaniu MgCly,
stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH9,5

Wptyw nadmiaru jondw magnezowych 1 fosforanowych na stopien usunigcia
amoniaku przedstawiono na rysunkach (Rysunek 12-15). Gdy stosowano nadmiar jonéw
magnezowych i fosforowych ksztalt krzywych obrazujacych kinetyke stracania struwitu byt
podobny do wyzej prezentowanych (Rysunek 8-11). Roznice byty tylko w maksymalnym
poziomie odzyskanego azotu.

Stracanie struwitu przy pH 8,0
100
S 78,4 80,5 79
80
T 67,2
; 70 612
o 60
8 50
C
§ 40
= 30
-g_ 20
w10
0 T T T T
1:1:1 1,1:1:1,1 1,2:1:1,2 1,2:1:1 1:1:1,2
Mg:N:P

Rysunek 12. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci od nadmiaru reagentéw przy pH 8,0;
zrédto magnezu MgClzx6H20
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Rysunek 13. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentéw przy pH 8,5;

zrédto magnezu MgCl2x6H20
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Rysunek 14. Stopien usuniecia amoniaku w zaleznosci od nadmiaru reagentow przy pH 9,0;
zrédto magnezu MgClo*6H.0
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Rysunek 15. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentéw przy pH 9,5;
zroédto magnezu MgCl,*6H,0

W kazdym przypadku proces stracania przy uzyciu MgClo2*6H20 przebiegat bardzo

szybko i po okoto 2 minutach uzyskiwano okoto 95% maksymalnego usunig¢cia jonu

amonowego (Rysunek 10-11). Reakcje stracania struwitu mozna podzieli¢ na dwa etapy.

Pierwszy etap to bardzo szybki proces nukleacji, ktory konczyt si¢ po 2 minutach. Rysunek

16 pokazuje etap nukleacji przy stosunkach molowych jonéw 1:1:1 i pH 8,5.

4 % - - X" SRS X- - x—l ---- X==== x . x 100
; X
35 :,' T 90
; T 80
3 - - —1
!\ T —— s 1,
2,5 \ o + 60
S 2% \ T S0
15 ¢ . T 40
N } 20
1+=
\ + 20
0,5 g L 2 < Y o—& < =+
\;/ R
0 = " o . %0
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Czas reakcji t [min]
—e—N-NH4 —=—P-PO4

stopien usuniecia N-NH4 [%] - - - x- - - stopien usuniecia P %

Rysunek 16. Kinetyka stracania struwitu ze Sciekow — etap nukleacji ; stosunki molowe

1:1:1,pH 8,5
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Badanie kinetyki procesu nukleacji jest bardzo utrudnione ze wzgledu na szybkos¢
procesu. Podjete proby zbadania tego etapu stracania struwitu nie powiodty si¢, gdyz reakcja
nukleacji przebiegata w ciaggu okoto 2 minut, a oddzielenie zawiesiny krysztatéw struwitu od
cieczy i analiza stezenia jonu amonowego trwa kilkana$cie minut. Opublikowane badania
(Tiirker 1 Celen 2007) nad kinetyka tego etapu stracania struwitu prowadzone byly w oparciu
o analize spadku stezenia jonoéw Mg w reaktorze, gdyz wykonanie tej analizy jest znacznie
krétsze od analizy N-NH4". Wykazano, ze proces nukleacji osadow struwitu zachodzi wedtug
reakcji drugiego rzedu ze stata szybkosci 17,76*10° I/mol*h. Nalezy zaznaczyé, ze stata
szybkos$ci reakcji nuleacji wyliczona w oparciu o zmiany st¢zenia magnezu nie jest
miarodajna w przypadku prowadzenia reakcji w $rodowisku silnie alkalicznym (pH>9,5),
gdyz stracajg si¢ wtedy oprocz struwitu inne formy fosforanéw. Mozna wtedy mowic o stalej
szybko$ci stragcania mieszaniny fosforanow magnezu, a nie struwitu. Z technologicznego
punktu widzenia etap nukleacji jest mato istotny, gdyz uzyskane na tym etapie krysztaly
struwitu sg bardzo drobne i trudne do oddzielenia od cieczy.

Po etapie nukleacji nast¢puje znacznie wolniejszy proces wzrostu krysztalow struwitu.
W czasie wzrostu krysztalow ubytek stezenia N-NH4* w cieczy jest juz niewielki (rysunek
17).

Waznym parametrem strgcania struwitu okazala si¢ réwniez dlugos¢ prowadzenia
procesu. W przypadku stracania struwitu w $ciekach z oczyszczalni komunalnej, najwyzszy

procent odzyskanego azotu amonowego uzyskiwano po okoto 30 minutach.

100
—_ 95
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:’-: 95 @ po 0,5 godz. M po 2godz. 901
) 90,2
I L]
Z 9
z 86
L 85
E)‘ 85
S 80,5 go
g 80
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g 75
»

70 T T T
8 8,5 9
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Rysunek 17. Wptyw dtugosci czasu prowadzenia procesu na stopien usunigcia azotu
amonowego; stosunek Mg:N:P=12:1:1,2, zrédto Mg - MgCl2
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Zaobserwowano, ze przedtuzanie czasu prowadzenia procesu skutkowalo wzrostem
stezenia jonow amonowych w cieczy (Rysunek 18), co swiadczy o dekompozycji wczesniej
wytragconego struwitu. Ten spadek efektywnosci odzysku azotu moze by¢ wynikiem
obnizania si¢ odczynu $rodowiska reakcji zgodnie reakcjami przedstawionymi w rozdziale
3.3. Nalezatoby wiec w sposob ciggly korygowa¢ odczyn $rodowiska reakcji. Drugag
przyczyna wzrostu stg¢zenia rozpuszczonego azotu w ukladzie ciecz-struwit moze by¢
powolna transformacja struwitu w MgHPO4. Zjawisko takiej powolnej transformacji
obserwowane jest np. w osadach dennych zanieczyszczonych zbiornikéw wodnych. Uzyskane
wyniki sg zbiezne z wynikami innych prac (Ptak i Miksch 2007), gdzie maksymalny efekt
usunigcia azotu amonowego z wod osadowych obserwowano po czasie 60 minut. We
wszystkich do$wiadczeniach z zastosowaniem réznych nadmiaréw jonow fosforanowych i
magnezowych w stosunku do jonu amonowego, proces przebiegal najefektywniej przy pH
9,0, co uwidoczniono na rysunku 18. Na uwagge zastuguje pogorszenie efektow odzysku azotu
amonowego przy pH > 9,0. Moze to by¢ wynikiem, z jednej strony stracania si¢ przy tym pH
obok struwitu innych fosforanow magnezu, z drugiej strony wzrostem rozpuszczalno$ci
struwitu. Stracanie innych fosforanow magnezu niz struwit powoduje konieczno$é
zastosowania nadmiaru jondw magnezowych w celu maksymalnego odzysku azotu

amonowego.
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Rysunek 18. Zalezno$¢ ilosci usunigtego N-NH4" od odczynu i stosunkéw molowych
Mg:N:P; Zroédto magnezu i1 fosforu MgClz +H3PO4
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Wraz ze wzrostem nadmiaru magnezu i fosforu o 10% i 20% w zakresie pH 8,0 do 9,0
wzrastal stopien odzysku azotu amonowego. Zauwazono rowniez, ze ze wzrostem odczynu
wptyw nadmiaru reagentow byl coraz mniejszy. Przy optymalnym pH 9,0 wptyw stosunkéw
molowych reagentow byl juz niewielki. Stopien odzysku azotu wzrédst wtedy tylko z 89% do
94%, gdy byt 10% nadmiar Mg i P oraz do 95%, gdy byt 20% nadmiar jonoéw fosforanowych
1 magnezowych. Zatem stosowanie wigkszego niz 10% nadmiaru reagentoéw jest
nieuzasadnione ze wzgledow ekonomicznych. Przy nizszym pH wptyw nadmiaru reagentow
byt bardziej widoczny (Rysunek 18). Szczegélnie duze réznice w stopniu usunig¢cia jonu
amonowego widoczne sg przy pH 8,0 1 8,5. Stosujac 10% 1 20% nadmiar jonow
magnezowych i fosforanowych przy pH 8,0 i pH 8,5 uzyskano zwigkszenie efektu usunigcia
N-NH4 odpowiednio 0 17% i 20% . Dokonujac ekonomicznej optymalizacji procesu nalezy
uwzgledni¢ powyzsze wyniki do$wiadczalne 1 rozwazy¢ co jest bardziej korzystne:
stosowanie stechiometrycznych ilo§ci magnezu i1 fosforu (lub niewielkiego nadmiaru) i
podniesienie pH do 9,0, czy tez stosowanie 20% nadmiaru reagentow przy pH 8,0.

Badania przeprowadzone na $Sciekach rzeczywistych wykazaty, ze stosujac do odzysku
azotu amonowego MgCIl>*6H20 i H3POs najkorzystniejszym rozwigzaniem jest stosowanie
10% nadmiaru Mg* i POs* w stosunku do N-NHz i odczyn pH 9,0. Nalezy zaznaczyé, ze przy
projektowaniu procesu za kazdym razem powinno si¢ uwzgledni¢ indywidualne wtasnosci
sciekow, aby okresli¢ i1lo$¢ zuzywanych alkaliow dla uzyskania wymaganego odczynu.
Badania wykazaly réwniez, Zze nieuzasadnione jest prowadzenie procesu przy pH >9, gdyz
spada wtedy stopien odzysku azotu amonowego. Niezaleznie od stosunkéw molowych
reagentow, najkorzystniejszym odczynem dla stracania struwitu bylo pH 9,0. Uzyskiwano
wtedy stopien odzysku w granicach 90% do 95%. Podobne wyniki uzyskali inni badacze
(Warmadewanthi i in. 2009), ktorzy przy pH 9,0 odzyskali 92,5% jonu amonowego uzyskujac
duzy stopien czysto$ci struwitu. Badajac produkt uzyskany w przy pH>10,0 stwierdzili oni,
ze oprocz struwitu wystgpowal takze 8 hydrat ortofosforanu magnezu (bobieryt)
Mgs(PO4)+8H-0.

9. Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgSO4+*7H>0 i1 H3PO4 - wyniki i
dyskusja

Badania prowadzono w warunkach analogicznych jak przy uzyciu MgCla*6H20.

Rowniez zastosowany nadmiar jonow Mg?" i PO4> byt identyczny. Stracanie struwitu przy
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uzyciu MgSO4*7H20 i H3PO4 oraz zastosowaniu do korekty odczynu NaOH mozna opisac

nastepujaca reakcja:

MgSO, *7H,0+ H,PO, + 2NaOH + NH; — MgNH, PO, *6H,0 { +Na,SO, +3H,0+H"*

Wyniki stragcania struwitu przy uzyciu MgSQO4 pokazano na rysunkach 19-22.
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Rysunek 19. Przebieg procesu stragcania struwitu ze SciekOw przy zastosowani MgSQOg,
stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 8,0
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Rysunek 20. Przebieg procesu stracania struwitu ze §ciekow przy zastosowani MgSQOa,
stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH8,5
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Rysunek 21. Przebieg procesu stragcania struwitu ze $ciekOw przy zastosowani MgSOa,
stosunki molowe Mg:N:P =1:1:1, pH 9,0
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Rysunek 22. Przebieg procesu stracania struwitu ze $ciekOw przy zastosowani MgSQOs,
stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 9,5

Kinetyka stracania struwitu przy pomocy MgSQOs byta podobna jak przy zastosowaniu
MgCl>. Proces przebiegat bardzo szybko niezaleznie od odczynu i stosunkéw molowych. Juz
po okoto 2 minutach uzyskiwano 90 % maksymalnego usuni¢cia azotu amonowego (Rysunek

23).
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Rysunek 23. Stracanie struwitu w Sciekach przy zastosowaniu MgSO4 + HaPO4 — etap
nukleacji

W celu uzyskania wytycznych do projektowania procesu strgcania struwitu przy
pomocy MgSOs przeprowadzono réwniez badania nad wptywem nadmiaru dozowanych
regentow w korelacji z pH $rodowiska reakcji. Wyniki tych badan przedstawiono na

rysunkach od 24 do 27.

Stracanie struwitu przy pH 8,0 (MgSQ,)
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Rysunek 24. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentéw przy pH 8,0,
zrodto magnezu MgSO4*7H20
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Stracanie struwitu przy pH 8,5 (MgSQ,)
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Rysunek 25. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentow przy
pH 8,5; zrédto magnezu MgSO4*7H20

Stragcanie struwitu przy pH 9,0 (MgSQO,)
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Rysunek 26. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentéw przy pH 9,0,

zroédto magnezu MgSO4*7H,0
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Stracanie struwitu przy pH 9,5 (MgSO,)
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Rysunek 27. Stopien usunigcia amoniaku w zalezno$ci 0d nadmiaru reagentow przy pH 9,5;
zrodto magnezu MgSO4*7H20

Zaobserwowano, ze w miar¢ wzrostu pH od 8 do 9 wzrastata ilo$¢ zwigzanego w
struwicie azotu amonowego. Dalsze podnoszenie odczynu powyzej pH 9 nie powodowato juz
zwigkszenia efektywnoS$ci procesu, a wrecz przeciwnie, obnizato nieznacznie stopien odzysku
azotu amonowego. Przy stechiometrycznych ilo$ciach reagentdw, jak rowniez przy nadmiarze
jonow PO*4 i Mg?* najlepsze wyniki stracania uzyskano przy pH 9, co wyraznie wida¢ na

rysunku 28.
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Rysunek 28. Zaleznos¢ ilo$ci usunietego amoniaku od odczynu i stosunkow molowych
Mg:N:P, MgSO4 + H3PO4
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Nadmiar jonéw Mg?* i POs*> wplywat korzystnie na stopien odzysku, przy czym
wplyw ten malal w miar¢ wzrostu pH. Praktycznie przy pH 9 stopien odzysku azotu
amonowego byl w przyblizeniu jednakowy, niezaleznie od tego, czy wystepowal nadmiar
fosforu i magnezu, czy tez nie. Przy pH 8, 10% nadmiar fosforu i magnezu zwigkszat stopien
odzysku azotu 0 13,1%, a przy nadmiarze 20% wzrost wynosit 20,4%. Natomiast przy pH 9,0
przy tym samym nadmiarze magnezu i fosforu stopien odzysku zwigkszyt si¢ tylko o 1,2 i
3,6%. Pojawia si¢ wigc pytanie o celowo$¢ stosowania nadmiaru dozowanych chemikaliow
przy pH 9,0 jezeli uzyskuje si¢ tak niewielki wzrost stopnia odzysku azotu (okoto 3%).
Nalezy zaznaczy¢, ze wyniki uzyskane w tych badaniach odnoszg si¢ do konkretnych $ciekow
1 nie powinny by¢ bezposrednio transformowane do innych. Moze okaza¢ sig, ze inne $cieki
beda mialy takie wlasciwosci, iz bardziej oplacalne begdzie zwigkszenie ilosci dozowanych
chemikaliéw niz podnoszenie pH do 9,0 , co przy duzej buforowosci moze by¢ niekorzystne
ekonomicznie. Podsumowujac: najlepsze efekty odzysku azotu z konkretnych $ciekow

uzytych w tych badaniach uzyskano przy pH 9,0 i niewielkim nadmiarze reagentéw (10%).

10. Stracanie struwitu przy zastosowaniu MgO i HzPO4

Wykorzystanie tlenku magnezu do stracania struwit, w stosunku do innych zwiazkow
magnezu, niesie wiele korzysci. Tlenek magnezu ma minimalny wptyw na §rodowisko, gdyz
nie powoduje wzrostu zasolenia oczyszczanych $ciekow (jak to jest w przypadku
zastosowania MgClz). MgO ma niska rozpuszczalno§¢ oraz wysoka alkaliczno$¢. Niska
rozpuszczalnos¢ MgO moze spowalnia¢ szybko$¢ stracania struwitu. Z drugiej strony
zastosowanie MgO sprzyja procesowi tworzenia si¢ duzych krysztatow, ktore tatwo oddzieli¢
od cieczy. Zawiesina MgO w cieczy stanowi bowiem zarodki krystalizacji struwitu. Wysoka
alkalicznos¢ tlenku magnezu sprawia, ze zmniejsza si¢ ilos¢ alkaliow uzywanych do korekty
odczynu. Z drugiej strony, uzycie MgO moze sprzyja¢ wzmozonemu wytracaniu ze $ciekow
metali cigzkich. Ze wzgledu na mozliwo$¢ wykorzystania struwitu uzyskanego ze Sciekow
jako nawozu mineralnego nalezy zawsze wykonac¢ analiz¢ na zawarto$¢ metali cigzkich.

Stracanie struwitu w $ciekach poprzez dodatek MgO i1 H3POs mozna opisaé
nastepujaca reakcja:

MgO + H,PO, + NH,OH — MgNH,PO, *6H,0 | +OH ™+ H,0
Jako Zrédlo magnezu zastosowano produkt handlowy tzw. magnez paszowy o

zawartoéci 89% MgO. Zrédlem fosforu byt, tak jak w poprzednich doswiadczeniach, 85%
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H3PO4. Na podstawie rozeznania literaturowego za celowe uznano ograniczenie badan do

stosunko6w molowych przedstawionych w tabeli 9.

Tabela 9. Stosunki molowe jonow magnezowych i fosforanowych w odniesieniu do

jonu amonowego wg planu badan

Stosunki molowe przy strgcaniu struwitu MgO i H3PO4

Mg+ 1,0 11 1,2 1,0 1,2
N-NH4- 1 1 1 1 1
P-PO4- 1,0 1,1 1,2 1,2 1,0

W pierwszej kolejnosci do reaktora dodawano MgO, co powodowato wzrost odczynu

do pH okoto 9,8. Po ustabilizowaniu si¢ odczynu wprowadzano, przewidziang planem

doswiadczenia, 1lo$¢ 85% H3POs, a nastgpnie korygowano odczyn przy uzyciu 50% NaOH.

Przeprowadzono doswiadczenia stracania struwitu przy nastgpujacych odczynach: pH 8,

pH 8,5, pH9,0ipH9,5.

Kinetyke stracania struwitu przy zastosowaniu MgO+HsPO4 pokazano na przyktadzie

strgcania przy stosunkach molowych 1:1:1 i odczynie od pH 8,0 do pH 9,5. Wyniki badan

przedstawiono na rysunkach od 29-32.
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Rysunek 29. Przebieg procesu strgcania struwitu ze $ciekOw przy zastosowaniu MgO +

H3POys, stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 8,0, Con = 1,418 g/dm® N-NH4
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Rysunek 30. Przebieg procesu stracania struwitu ze $ciekoOw przy zastosowaniu MgO +
HsPOy4, stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 8,5, Con = 1,400 g/dm® N-NH4

g/l

pH 9,0
3,5 e S S = 100
X 4

30 +—— .
\ K 1 80
2,5 \ =4 70
2,0 - + 60
&(\ ’,0'0 AR TEEREER R L i %31 50
1,5 : \\,'. 3 40
1,0 P 4 30
o = = n = 20
05T T 10

0,0 ‘ T T T T T T T - T T T - 0

0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120
min

—=a— N-NH4
---¢ -- 0dzysk N-NH4 [%]

—&— P-PO4
---x- - - stopien usuniecia P [%]

%

Rysunek 31. Przebieg procesu strgcania struwitu ze $ciekOw przy zastosowaniu MgO +
HsPOy, stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 9,0, Con = 1,282 g/dm® N-NH.4
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Rysunek 32. Przebieg procesu stracania struwitu ze $§ciekow przy zastosowani MgO +
HsPOy4, stosunki molowe Mg:N:P=1:1:1, pH 9,5, Con = 1,282 g/dm® N-NH4

Przebieg stracania struwitu przy zastosowaniu MgO réznil si¢ od tego, ktory
obserwowano stosujgc MgClz lub MgSOas. Szczegélnie roznice te widaé w pierwszej fazie
procesu stracania. Pierwszy etap stracania jest znacznie wolniejszy niz gdy stosowano inne
sole magnezu. Stosujac MgO do stracania struwitu uzyskano tez nizszy procent odzysku azotu
amonowego niz w przypadku zastosowania MgCly, jak i MgSQO4. Rowniez szybko$¢ stracania
struwitu byla nizsza niz gdy stosowano inne sole magnezu (MgCl. lub MgSQs). Czas, po
ktérym uzyskiwano rownowagg i stabilizowato si¢ stezenie N-NH4 w $ciekach, wynosit okoto
30 minut (w przypadku MgCl. i MgSOas byty to 2 minuty). Czas, po ktérym osiggano stan
réwnowagi, byt niezalezny od odczynu i stosunkéw molowych reagentow. Zatem minimalny
czas przebywania $sciekow w reaktorze w przypadku zastosowania MgO musi by¢ dtuzszy,
niz gdy stosuje si¢ MgClo. Czas ten oszacowano na 30 minut, podczas gdy przy zastosowaniu
MgCl2 wystarczy okoto 5-10 minut. Zwigkszajac odczyn srodowiska reakcji uzyskano wzrost
stopnia odzysku azotu, przy czym tendencja ta najbardziej byla widoczna przy

ekwiwalentnych ilosciach reagentéw (Rysunek 33).

62



45
<>/

40

stopien odzysku N-NH4 [%]
gl
o

35

w
o

8 8,2 8,4 8,6 pH 8,8 9 9,2 9,4

——01:.01:01 =—1,1:1:11 —4—1,21:12 —»—1:1:1,2 —+—1,2:1:1

Rysunek 33. Zaleznos$¢ stopnia odzysku N-NH4 od odczynu i stosunkow molowych
Mg:N:P, zrodto magnezu - MgO, zrédto fosforu - HsPO

W miar¢ zwigkszania nadmiaru jonéw magnezowych 1 fosforanowych zwigkszat si¢
stopien odzysku azotu amonowego tylko w zakresie pH od 8,0 do 9,0. W tym zakresie pH
przy 10% nadmiarze reagentoéw (P i Mg) odzysk jonu amonowego wzrastat o 11%, a przy
20% nadmiarze o 10,8%. Dalsze podnoszenie odczynu (pH>9) nie skutkowato juz
zwiekszeniem stopnia odzysku N-NHs". Badania wykazaty rowniez, ze stosowanie nadmiaru
jondw magnezowych wptywa bardziej na stopien odzysku azotu amonowego niz stosowanie
nadmiaru jondéw fosforanowych. Z technologicznego punktu widzenia, optymalnym
odczynem dla strgcania struwitu przy pomocy MgO okazato si¢ pH 9 i stosunki molowe
Mg:N:P = 1,2:1:1,2. Stopien odzysku azotu przy r6znych kombinacjach odczynu i stosunkéw
molowych pokazano na rysunku 34. Jednoznaczny wybor optymalnych parametrow procesu
przy zastosowaniu MgO + HsPOs jest utrudniony i powinien byé zawsze poprzedzony

badaniami wlasnosci konkretnych $ciekow.

63



70
59,6 61 60,2
< 60 52 ggg o000 57,2294
: 4750,9_ 49 50,2 50 49,51-’2
L 50 | —
z 42
z
s 40 — — —
X
(2]
% 30 H - - -
©
o)
§ 20 1 — — —
Q.
0o
» 10 +— — — —
O T T T T
01:01:01 1,1:1:0:1,1 1,2:1:1,2 1,2:1:1 1:1:1.2
Mg:N:P
@pH 8,0 mpH 8,5 OpH 9,0 OpH 9,5

Rysunek 34. Odzysk azotu amonowego przy zastosowaniu do stragcania MgO+H3POys;
Wptyw odczynu i stosunkéw molowych Mg:N:P

11. Korekta odczynu w procesie stracania struwitu

Jak weczesniej wykazano, odczyn jest jednym z gtdéwnych parametréw sterowania
procesem chemicznej krystalizacji struwitu. W zasadzie technologiczna optymalizacja
procesu stracania struwitu opiera si¢ o optymalizacj¢ odczynu i ilosci dozowanych do
reaktora reagentow. Czas zatrzymania w reaktorze (HRT) ma praktyczne znaczenie w
przypadku dazenia do uzyskania produktu o duzej granulacji stragconych osadow. W
reaktorach z warstwg fluidalng, przy dlugich czasach zatrzymania rzedu kilku godzin, mozna
uzyskac¢ aglomeraty wielkosci Smm.

Optymalnym odczynem chemicznej krystalizacji struwitu wg licznych badan jest pH
8,5-10,0. Nasze badania na $ciekach rzeczywistych z oczyszczalni komunalnej wykazaty, ze
optymalnym odczynem jest pH 9,0. W wigkszosci przypadkdow, przy odzysku azotu
amonowego ze S$ciekdéw komunalnych, rolniczych 1 odciekow ze skladowisk odpadéw
komunalnych wymagana jest alkalizacja. Do korekty odczynu w procesie stracania struwitu
uzywa si¢ réznych zwigzkow, ale ze wzgledéw ekonomicznych i tatwosci dozowania
najczesciej jest to NaOH. Lug sodowy jest stosunkowo tani i ma silne wiasnos$ci alkalizujace.
Wymagana ilo§¢ NaOH zalezy od sktadu 1 wtasnosci sciekéw (pH, zasadowos¢, buforowosc),
ale rowniez od zastosowanych do stracania chemikaliow. Nalezy nadmieni¢, ze ilo$¢ uzytego

NaOH znaczgco rzutuje na globalne koszty procesu. Stracanie struwitu przy zastosowaniu
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MgCl+H3POs wymaga dozowania znacznie wigkszej ilosci NaOH niz w przypadku
MgO+H3PO4. Na rysunku 35 pokazano réznice w ilosci zuzytego NaOH na 1 litr Sciekow w

zaleznosci od tego, jaki zwigzek magnezu zastosowano do stracania struwitu.

Zuzycie NaOH
25

20 //4
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I
o
©
P /l/.
I= 10 .//./
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0 1 1 1 1
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pH

| ——MgCl2 —=—MgO

Rysunek 35. Zapotrzebowanie na NaOH (50%) do korekty odczynu w procesie stragcania
struwit, $cieki z oczyszczalni miejskiej, Cn-nna = 1,4 g/l, Stosunki molowe regentoéw Mg:N:P
=1,1:1:11

Jak wida¢ na powyzszym wykresie stosujac MgO, zuzywa si¢ od 28% do 55% (w
zaleznosci od pH) mniej NaOH niz gdy stosuje si¢ MgCl,. Zapotrzebowanie na NaOH jest
$cisle powigzane nie tylko z zastosowanym zwigzkiem magnezu, ale rowniez z nadmiarem
uzytych reagentow. Zwigkszajac nadmiar MgO uzyskuje si¢ prawie odwrotnie proporcjonalne

zuzycie NaOH. Pokazano to na rysunku 36.

65



25

20 -\.\.

15

10

llo$¢ dodawanych reagentow

(6]
*
.

P
o

0 T T T T T
0,95 1,00 1,05 1,10 1,15 1,20 1,25

Mg/N

—e— MgO [g/l] —=— NaOH [ml/I]

Rysunek 36. Zuzycie MgO i NaOH (50%) w procesie stracania struwitu
Tlenek magnezu w $rodowisku wodnym ulega dwustopniowej hydrolizie, w ktorej
uwalniane sg jony OH i w zwigzku z tym jest mniejsze zapotrzebowanie na alkalia do

korekty odczynu.
MgO +H,0 — Mg(OH), <> Mg* +20H "

Reakcja hydrolizy MgO jest wolniejsza od reakcji krystalizacji struwitu, a wiec jest
etapem kontrolujgcym szybko$¢ calego procesu odzysku azotu 1 z tego powodu proces
stracania przebiega wolniej niz gdy stosuje si¢ MgClo. W oparciu o powyzsza reakcje mozna
wnioskowac¢, ze wzrost odczynu po wprowadzeniu do reaktora MgO bedzie wigkszy na
granicy faz ciecz-MgO| niz zmierzony w cieczy. Zawiesina MgO na powierzchni ktorej jest
wysokie pH sprzyja nukleacji krysztatow struwitu. Stosowanie MgO jest korzystniejsze dla
srodowiska naturalnego, gdyz odprowadzane po procesie odzysku azotu amonowego $cieki

maja znacznie mniejsze zasolenie niz gdyby uzyto MgClo.

12. Dyskusja wynikéw badan nad zastosowaniem réznych Zrédel magnezu

Celem tego etapu prac bylo udzielenie odpowiedzi na pytanie o optymalne zrddto
magnezu w procesie odzysku azotu amonowego. Wskazanie optymalnego zwiazku magnezu
to nie tylko wybor tego, ktory daje najwyzszy stopien odzysku azotu, ale jednocze$nie tego
ktory jest relatywnie tani. Stad wiele prac i poszukiwan tanich zrodet magnezu, ktére mozna
wykorzysta¢ do syntezy struwitu. Oprécz najczesciej uzywanego MgCl, wykorzystuje sie

MgSQOs4, MgO, Mg(OH)2 oraz rézne odpady przemyslowe bogate w magnez. Sposrod
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zwigzkow odpadowych na uwage zastuguja odsoliny z proceséw odsalania wody morskiej

(Diwani 1 in. 2007) lub tez sama woda morska.

W projekcie wykorzystano trzy zwiagzki magnezu MgClo*6H.0, MgSO4*7H20 i MgO.
Badania nad zastosowaniem réznych zwigzkow magnezu do strgcania struwitu

przedstawiono graficznie na rysunku 37.
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Rysunek 37. Stopien odzysku azotu amonowego ze Sciekow w zaleznosci od
zastosowanego zwigzku magnezu; dla MgCI2 i MgSO4 stosunki molowe Mg:N:P =1,1:1:1,1;
dla MgO stosunki molowe Mg:N:P =1,2:1:1,2

Najlepsze wyniki uzyskano, gdy struwit stragcano przy pH 9 dodajac MgCl>*6H20 i
H3PO4. Odzyskano wtedy 94% azotu amonowego. Gdy stosowano do stragcania MgSO4*7H0
wynik byt nieco gorszy 1 wynosit 89%. Gdy do stracania struwitu zastosowano 85% tlenek
magnezu odzyskano maksymalnie 61% azotu amonowego przy pH 9 i 20% przy nadmiarze
jonéow Mg?" i POs>. Jest to wynik gorszy 0 33% od tego, ktéry uzyskano stosujac
MgCl>*6H20 i 0 28% od tego, gdy zastosowano MgSQOs*7H20. Lepsze wyniki uzyskali
laconi i in. (2010) odzyskujac azot amonowy z odciekow z wysypiska odpadoéw
komunalnych. Uzyskali oni 67% redukcji NH4" przy ekwiwalentnych stosunkach molowych i
95%, gdy zastosowano 100% nadmiar MgO. W innych badaniach ( Li i Zhao. 1999, 2003)
przeprowadzonych réwniez na odciekach z wysypiska odpadow uzyskano znacznie gorsze
wyniki - tylko okoto 38% odzysku NH4", thumaczgc ten wynik bardzo malg rozpuszczalno$cig
MgO. Kolejne doniesienia literaturowe (Yetilmezsoy i Sapci-Zengin 2009) méwig o 25,7%
odzysku NH4" przy pH 9,0 i rownomolowych stosunkach reagentow. Jak wida¢ wyniki badan

wlasnych oraz doniesienia literaturowe nie wskazuja jednoznacznie na okreslony liczbowy
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efekt odzysku NHi" z zastosowaniem MgO. Rozbiezno$ci w stopniu odzysku azotu
amonowego moga wynika¢ z zastosowania réznego gatunkowo tlenku magnezu oraz
indywidualnych cech oczyszczanych $ciekow. Szczegdlnie istotna jest tu granulacja tlenku
magnezu. Chimenos i in. (2003) stwierdzili, ze uzywajgc czystego chemicznie MgO o
granulacji 1um uzyskuje si¢ dwa do trzech razy szybsza reakcje stracania, niz gdy stosuje si¢
produkt techniczny o zawartosci 70% czystego MgO i granulacji 8 pm.

Niezaleznie od uzytego do stracania struwitu zwigzku magnezu, obserwowano wzrost
stopnia odzysku NH4* ze wzrostem odczynu $rodowiska reakcji. W przypadku MgClI2*6H20 i
MgSO4*7H,0 optymalnym odczynem bylo pH 9,0. Gdy uzywano do strgcania MgO,
optymalnym odczynem byto pH 8,5. Roznice te moga wynika¢ z dwustopniowej hydrolizy
tlenku magnezu w §rodowisku wodnym. Na granicy faz MgO|- ciecz jest znacznie wyzszy
odczyn (okoto pH 10) niz mierzony w cieczy. Gdy stosowano do stracania MgO, proces
przebiegal znacznie wolniej, niz gdy stosowano MgCl*6H20 lub MgSO4*7H:0.
Spowodowane jest to tym, ze hydroliza MgO jest reakcja wolniejsza niz reakcja syntezy
struwitu, jest wiec etapem kontrolujacym catkowita szybkos¢ procesu odzysku azotu
amonowego. Minimalny czas, po ktérym uzyskiwano rownowage stezen reagentow w
przypadku MgCIl>*6H20 wynosit 2-5 minut, a przy zastosowaniu MgO 20 minut. Badania nad
wplywem ilosci dodawanych zwigzkow magnezu 1 fosforu wykazaty, ze wraz ze wzrostem
nadmiaru jonéw Mg?* i POs> zwicksza sie efekt odzysku jonu amonowego. Stwierdzono
réwniez, ze wigkszy wplyw na stopien odzysku azotu amonowego ma nadmiar jonu
magnezowego niz fosforanowego. Jednak w miare wzrostu odczynu maleje wptyw nadmiaru
reagentow. Maksymalna roznica w odzysku azotu amonowego przy rdznych stosunkach
molowych reagentow i pH 8,0 wynosita 19,3% (rysunek 38), a przy pH 9,0 tylko 6%
(rysunek 39).
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Rysunek 38. Stopien odzysku azotu amonowego w zaleznosci od nadmiaru reagentow
(MgCl2 +H3POs4) , przy pH 8,0
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Rysunek 39. Stopien odzysku azotu amonowego w zalezno$ci od nadmiaru reagentéw
(MgCl, +H3POs) , przy pH 9,0

Zatem projektujac proces odzysku azotu ze $ciekow nalezy przeprowadzi¢ analize

ekonomiczng uwzgledniajaca koszty alkaliow zuzytych na podniesienie odczynu i koszty

nadmiaru reagentow.
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13. Wplyw temperatury na przebieg procesu odzysku azotu amonowego ze
sciekow

Zalezno$¢ stalej szybkosci reakcji, k od temperatury bezwzglednej T, jest podana za

pomocg rownania Arrheniusa:

gdzie E jest energia aktywacji dla danej reakcji. Mozna wykazag, ze:
RT,T
E(_ z ]m(LJ.
(Tl _Tz ) kz

Roéwnania te mogg by¢ stosowane w badaniach procesow dyfuzji, rozpuszczania lub
krystalizacji. Krystalizacja chemiczna jest kontrolowana dwoma podstawowymi procesami:

a) transportem masy z roztworu do powierzchni krysztatu poprzez dyfuzje,

konwekcje lub ich kombinacje,
b) wbudowywaniem jonow w strukture krysztatow (reakcja powierzchniowa
tworzenia krysztatow) (Jones i in. 2000).

Energia aktywacji dla procesow dyfuzji wynosi zwykle 10-20 kJ/mol, a dla procesow
reakcji powierzchniowej okoto 40-60 kJ/mol. Na oba te procesy (dyfuzyjny transport i
reakcje powierzchniowa) ma wplyw temperatura. Poniewaz wielko$¢ krysztatdéw rosnie
szybcie] z temperaturg niz stopien dyfuzji, to proces wzrostu krysztaldw w wysokich
temperaturach bardziej zalezy od dyfuzji. W niskich temperaturach jest odwrotnie - szybkos¢
wzrostu krysztatow jest kontrolowana reakcja powierzchniowa (Mullin 1993).

W przypadku stracania struwitu, temperatura w ktorej prowadzi si¢ proces moze
réwniez oddziatywac na st¢zenie jonow bioracych udzial w reakcji krystalizacji chemiczne;.
Dotyczy to szczegdlnie azotu amonowego, ktory przy optymalnym odczynie prowadzenia
procesu (pH 9) wystepuje roéwnocze$nie w dwoch postaciach, jonowej NH4" i gazowej NHa.
W prezentowanych tu badaniach wptyw temperatury na chemiczng krystalizacje¢ struwitu
badano w zakresie od 25°C do 45 °C przy stosunkach molowych Mg:N:P = 1.2:1:1.2 oraz pH
9. Zrodlem magnezu w tych badaniach byt MgCl,*6H,0. Wybrany zakres temperatur
podyktowany byt temperaturami S$ciekow, jakie wystepuja w procesie technologicznym

odwadniania przefermentowanych osadéw Sciekowych. Odcieki z wirdwek odwadniajacych
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osady $ciekowe miaty temperature okoto 28°C. Wplyw temperatury na proces odzysku azotu

amonowego przedstawiono na rysunku 40
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Rysunek 40. Wptyw temperatury na odzysk azotu amonowego

Analiza powyzszego rysunku wykazata, ze temperatura miata nieznaczny wptyw na proces
strgcania struwitu. W zakresie badanych temperatur odzyskiwano prawie 95% azotu
amonowego. Uzyskane wyniki znalazly potwierdzenie w literaturze, z ktérej wynika, Ze
wplyw temperatury w zakresie temperatur $ciekéw wystepujacych w oczyszczalni jest
niewielki. Migdzy innymi Durrant i in. (1999) badali wptyw temperatury na rozpuszczalnosc¢
struwitu i stwierdzili, ze ze wzrostem temperatury od 0°C do 20°C rozpuszczalno$¢ struwitu
zwicksza sie do maksimum. Wzrost temperatury powyzej 20°C skutkuje ciggtym spadkiem
rozpuszczalnos$ci. Sugeruja oni, ze temperatura ma niewielki wplyw na rozpuszczalno$¢

struwitu w poréwnaniu z innymi czynnikami, takimi jak pH i stezenia sktadnikow reakcji.

14. Instalacja ulamkowo-techniczna do odzysku azotu amonowego ze
sciekow

Proces stragcania struwitu przebiega, podobnie jak wigkszo$¢ procesoOw stracania w
wyniku reakcji chemicznej, w kilku zasadniczych fazach. Sa to: zarodkowanie, wzrost
krysztalbw oraz aglomeracja krysztatow. Wszystkie te fazy wymagaja zapewnienia
odpowiednich warunkéw chemicznych 1 fizycznych. Zarodkowanie 1 stragcanie wymaga
odpowiednich stgzen substratow wynikajacych z rownowagi chemicznej 1 rozpuszczalnos$ci
produktu. Wzrost krysztatow i ich laczenie si¢ w wigksze aglomeraty wymaga spelnienia

odpowiednich warunkéw fizycznych §rodowiska procesu. Beda to gltownie: sposdb i
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intensywno$¢ mieszania, obecno$¢ zarodkow krystalizacji i innych zawiesin oraz obecnos¢
zwigzkow przeszkadzajacych. Wielkos$¢, ciezar i ksztalt wytraconych krysztalow oraz
aglomeratow ma duze znaczenie przy procesic oddzielania wytraconej zawiesiny od cieczy,
poniewaz determinuje zastosowanie procesu sedymentacji, filtracji, wirowania badz innych
metod separacji zawiesiny.

Doniesienia literaturowe na temat krystalizacji struwitu ze $ciekéw komunalnych,
rolniczych lub przemystowych prezentuja kilka konstrukcji krystalizatorow. Zastosowanie
majg typowe, uzywane w przemy$le chemicznym, Kkrystalizatory do krystalizacji
stragceniowej. W tego typu krystalizacji najwigksze zastosowanie majg krystalizatory z
fluidalng warstwa wytragconych osadéw. Szczegdlnie w przypadku wytracania si¢ amorficznej
zawiesiny ten typ krystalizatorow jest preferowany, gdyz ulatwia uzyskanie produktu tatwo
wydzielanego z cieczy.

W prezentowanym projekcie do krystalizacji struwitu zastosowano reaktor wiasnej
konstrukcji. Byt to reaktor stozkowy o wirowym przepltywie cieczy. Reaktor ten zapewniat
odpowiednie warunki dla przebiegu wszystkich etapow chemicznego stracania Struwit, tj.
szybkie mieszanie i duze stezenia regentowna na etapie nukleacji, wolne mieszanie na etapie
wzrostu 1 aglomeracji krysztatow oraz pionowa skltadowa przeptywu umozliwiajaca
oddzielenie struwitu od cieczy. Konstrukcja komory reakcyjnej i zasady dziatania opisane sg
w nastepnym rozdziale.

Gtéwne czgsci sktadowe instalacji do stracania struwitu to:

- zbiornik $ciekdéw surowych,

- pompa dozujaca Scieki do reaktora,

- komora reakcyjna — reaktor,

- pompa recyrkulacyjna,

- uktad dozujacy sole magnezu (zbiornik roztworu MgCl>*6H20, pompa

dozujaca),

- uktad dozujacy roztwor kwasu fosforowego do reaktora (zbiornik roztworu HsPOa,
pompa dozujacy),

- uktad regulujacy odczyn w reaktorze (zbiornik NaOH, pompa dozujaca, uktad
pomiarowy).

Schemat instalacji przedstawiono na rysunku 41.
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Rysunek 41. Schemat instalacji doswiadczalnej do odzysku azotu amonowego ze $ciekow

14.1. Konstrukcja komory reakcyjnej i zasada pracy

Komora reakcyjna o pojemnosci 10 1 zostata wykonana z laminatu epoksydowego.
Komorg wykonano w ksztalcie stozka o kacie 20°. Wysokos¢ komory reakcyjnej wynosita
0,75 m, a $rednica u gory reaktora 0,24 m. W dolnej czgéci reaktora zlokalizowano doptyw
sciekow 1 reagentow oraz doptyw recyrkulatu. Strumien $ciekow 1 recyrkulatu byt skierowany
po stycznej do tworzacej stozka, co powodowalo spiralny przeptyw mieszaniny reakcyjnej od
dotu do gory. Na dnie komory reakcyjnej zlokalizowano spust do odprowadzania
wytragconych osadow struwitu. Mieszanie zawarto$ci reaktora i utrzymanie spulchnionej
warstwy fluidalnej bylo realizowane za pomocg pompy recyrkulacyjnej. Recyrkulat,
pobierany w gornej czeSci reaktora, ponizej odptywu $ciekow, byt zawracany do reaktora w
poblizu doptywu surowych $ciekéw. Objeto§¢ mieszana strumieniem recyrkulatu wynosita
4,51. Objetos¢ klarowania wynosita 5,5 1. Recyrkulat, podobnie jak $cieki i dozowane
reagenty, wprowadzany byl w dolnej czesci reaktora po stycznej do przekroju poprzecznego
reaktora. Takie rozwigzanie zapewniato spiralny przepltyw cieczy od dotu do gory reaktora.

Dzigki temu uzyskiwano w kazdym kolejnym przekroju poprzecznym reaktora (zaczynajac
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od dotu) malejace predkosci przeptywu sciekow. W wyniku tego mozliwe bylo uzyskanie
fluidalnej warstwy wytraconej zawiesiny na poziomie, w ktorym predko$é opadania
zawiesiny byla rowna predkosci przeptywu cieczy przez reaktor. Wysoko$¢ warstwy
fluidalnej mozna byto regulowac przy pomocy strumienia recyrkulowanych sciekow. Stopien
recyrkulacji byt regulowany poprzez dtawienie pompy recyrkulacyjnej. Mieszanie zawartosci
reaktora realizowano wylacznie za pomoca pompy recyrkulacyjnej, przy czym mieszana byta
tylko ta cze$¢ reaktora (4,5 1), w ktorej utrzymywano fluidalne ztoze wytraconych krysztatow.
Odplyw oczyszczonych $ciekow zlokalizowany byl w gornej czegsci reaktora. Czgs¢ reaktora,
w ktorej nastepowato klarowanie cieczy wynosita 5,5 1.

Zasada pracy reaktora stozkowego opierala si¢ na przeptywie reagentow od dotu do
gory ze zmienng predkoscia liniowa wynikajaca ze zmieniajacego si¢ pola przekroju
poprzecznego reaktora. W najnizszej cz¢sci reaktora szybkosci przeptywu byly najwigksze,
co zapewnialo dobre i szybkie wymieszanie reagentow. Dzigki temu stworzone byty warunki
do wtasciwego przebiegu pierwszego etapu krystalizacji — zarodkowania. Zmniejszajaca si¢
predkos¢ przeptywu, a wigc i intensywno$¢ mieszania, w miar¢ przeptywu $ciekow do gory,
sprzyjata drugiej fazie krystalizacji — wzrostowi krysztatow struwitu.

Wytracony osad byl unoszony do pewnej wysokosci reaktora strumieniem recyrkulatu
1 tworzyl w tym obszarze ztoze fluidalne. W gornej czeSci reaktora, gdzie byly mniejsze
szybkosci przeptywu cieczy, nastepowato jej klarowanie. Tam tez umiejscowiony byt odptyw
oczyszczonych $ciekow.

Zatozono, ze w zwigzku z roznicami predkosci przeptywu w kolejnych przekrojach
poprzecznych reaktora, nastgpi segregacja krysztatow struwitu. W wyniku tego na dnie
rektora beda gromadzic€ si¢ krysztaty 1 aglomeraty krysztatow o najwiekszych rozmiarach.

Zastosowana komora reakcyjna jest urzadzeniem, w ktérym potaczono proces

wytracania struwitu z procesem oddzielania wytragconych krysztatow od cieczy.

14.2. Opis doSwiadczenia i wyniki pracy reaktora przy zastosowaniu

MgCl2*6H20 i MgO

W oparciu o wczesniej uzyskane wyniki przeprowadzono do§wiadczenia przy uzyciu
dwoch zrodet magnezu. Byly to chlorek magnezu MgCl*6H.0 i tlenek magnezu MgO.
Warunki chemiczne stracania struwitu przyjeto na podstawie prac laboratoryjnych. Prace
doswiadczalne skoncentrowano na optymalizacji warunkoéw pracy instalacji doswiadczalnej w

kierunku uzyskania maksymalnego odzysku azotu amonowego oraz uzyskania produktu,
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ktory tatwo oddzieli¢ od cieczy w procesic sedymentacji. Sterowano warunkami
hydraulicznymi procesu, tj. stopniem recyrkulacji, czasem zatrzymania (HRT) i posrednio
intensywnos$cig mieszania. Chlorek magnezu dozowano do komory reakcyjnej w postaci 20%
roztworu MgCIl*6H20. Tlenek magnezu byt dozowany w postaci zawiesiny wodnej. Do
sporzadzenia zawiesiny uzywano tlenku magnezowego paszowego o zawartosci MgO 96%.
Odczyn byt korygowany automatycznie za pomocg 30% roztworu NaOH. Pompa dozujaca
NaOH byta sterowana uktadem regulacyjnym sprzezonym z pehametrem. Odczyn w komorze
reakcyjnej byl mierzony sposob ciagty.

Instalacja do§wiadczalna umozliwiala sterowanie nastepujagcymi parametrami procesu:

- czas zatrzymania $ciekow w reaktorze,

- stopien recyrkulacji,

- stezenia reagentow,

- odczyn,

- migzszos¢ warstwy fluidalnej zawiesiny wytraconego struwit.

Doswiadczenia prowadzono w temperaturze pokojowej (22°C—24°C) . Scieki byty pobierane z
wirowek odwadniajacych 1 magazynowane na czas doswiadczenia w plastikowych
zbiornikach w celu u$rednienia ich sktadu. Poniewaz odwadnianie osadow w oczyszczalni
odbywato si¢ okresowo, to i Scieki z wirdwek roznity si¢ sktadem w poszczegdlnych seriach
przeprowadzanych doswiadczen. Jednak rdéznice w skladzie Sciekow byly niewielkie.
Zmagazynowane S§cieki poddawano analizie oznaczajac stezenia: fosforandw, jonu
amonowego, magnezu, wapnia, pH, zasadowo$¢, stezenie zawiesin. Na podstawie analiz
chemicznych okres§lano zapotrzebowanie na jony magnezowe i fosforanowe. Roztwor kwasu
fosforowego 1 chlorku magnezowego byt dozowany do reaktora stozkowego w sposob ciagly
zgodnie z planem do$wiadczenia.

Nie stosowano zarodkow krystalizacji zakladajac, Zze role zarodkow beda spetniaé
obecne caty czas w reaktorze wczesniej wytracone krysztaty struwitu.

Przed kazdym do$wiadczeniem, reaktor pracowat przez okres 6 godzin bez przeptywu
scickow. Do wypelionego S$ciekami reaktora wprowadzano, przewidziang planem
doswiadczenia, odpowiednig ilos¢ chlorku magnezu lub tlenku magnezu oraz kwas
fosforowy. Nastepnie korygowano odczyn i1 uruchamiano pompe recyrkulacyjng. Po
wytworzeniu si¢ stabilnej warstwy fluidalnej wiaczano przepltyw S$ciekow 1 dozowanie
chemikaliéw sprawdzajgc, czy wytrgcona zawiesina nie ma tendencji do ,ucieczki”, fj.

odptywu wraz z odprowadzanymi z reaktora $ciekami.
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Prace instalacji kontrolowano wykonujac analizy chemiczne $ciekdw doplywajacych i
odptywajacych z reaktora. Wytracone krysztaly struwitu poddawano analizie chemicznej i
rentgenowskiej na zawartos¢ NH4*, POs*, Mg?* oraz na zawarto$¢ metali cigzkich..
Wykonano rowniez obserwacje mikroskopowe 1 analiz¢ uziarnienia warstwy fluidalne;j.
Efektywno$¢ procesu oceniano na podstawie analiz chemicznych po uzyskaniu stanu
réwnowagi chemicznej w reaktorze.

Plan doswiadczenia przewidywat prowadzenie procesu stragcania w nast¢pujacych uktadach:

- zastosowanie tlenku magnezu do stracania struwit,

- zastosowanie chlorku magnezu do strgcania struwit,

- prowadzenie procesu przy réznych czasach zatrzymania $ciekow w reaktorze,

- prowadzenie procesu przy roznych stopniach recyrkulacji sciekow.

Parametry pracy instalacji utamkowo technicznej dobrano na podstawie wcze$niej
przeprowadzonych badan w warunkach statycznych (w laboratorium). Stracanie struwitu przy
pomocy MgCl>*6H.O + H3PO4 przeprowadzono przy optymalnym dla tego procesu odczynie
pH9 oraz 20 % nadmiarze jondw magnezowych i fosforanowych. Wartosci liczbowe
wynikéw tego doswiadczenia, przy roznych czasach zatrzymania $ciekow w reaktorze,

zamieszczone sg w tabeli 10.

Tabela 10. Wyniki stragcania struwitu w reaktorze stozkowym przy zastosowaniu
MgCl>*6H20 +H3PO4

HRT Doptyw [g/1] Odptyw [g/1] NHs*
[godz.] NH4* Niesaczony Saczony
0,5 1,223 0,355 0,206
1,0 1,530 0,336 0,223
15 1,320 0,251 0,185
2,0 1,182 0,224 0,163
3,0 1,276 0,217 0,179

Ponizej, na rysunku 42, przedstawiono zaleznos¢ stopnia odzysku azotu amonowego

w reaktorze stozkowym w zaleznosci od czasu zatrzymania §ciekow
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Rysunek 42. Wyniki pracy reaktora stozkowego; reagenty: MgCl>*6H20 i HsPO4 (20%
nadmiaru)

Stracajac struwit tlenkiem magnezu MgO stosowano réwniez 20% nadmiar reagentow
oraz pH 9. Wyniki tego do$wiadczenia przedstawiono w tabeli 11. Stopien odzysku azotu

amonowego w funkcji HRT (czasu retencji §ciekow) przedstawiono graficznie na rysunku 43.

Tabela 11. Wyniki stracania struwitu w reaktorze stozkowym przy zastosowaniu MgO
+H3PO4

HRT Doptyw [g/1] Odptyw [g/1] NH4*
[godz.] NH4* Niesgczony Sgczony
0,5 1,095 0,604 0,558
1,0 1,145 0,504 0,447
15 1,427 0,6136 0,424
2,0 1,362 0,512 0,402
3,0 1,287 0,485 0,393

77



100
90
80
70
60
50
40
30
20
10

0 T T T T T T

0 0,5 1 1,5 2 2,5 3 3,5
HRT [godz.]

—e— odptyw nie sgczony - --B--- odptyw sgczony

stopien odzysku NH4" [%)]

Rysunek 43. Wyniki pracy reaktora stozkowego; reagenty: MgO i H3PO4 (20% nadmiaru)

Efekt stracania struwitu w rektorze stozkowym przy zastosowaniu MgCIl,*6H20 byt o
20% lepszy niz wtedy, gdy jako zrodto magnezu uzyto MgO (Rysunek 44). Stosujac do
stracania MgCl2*6H20 mozna przy czasie zatrzymania 1 godzina uzyska¢ 80% odzysk azotu
amonowego, podczas gdy stosujac tlenek magnezu maksymalny odzysk wynosit okoto 60%
przy HRT=2 godziny
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Rysunek 44. Stopien odzysku azotu amonowego ze $ciekow w zalezno$ci od czasu
zatrzymania w reaktorze fluidalnym

W badaniach tych zwrocono uwage na brak istotnego wptywu czasu retencji sciekow,
powyzej 1 godziny, na efekty odzysku azotu amonowego, gdy stosowano MgCl>*6H20.
Istotny wptyw HRT na efektywnos¢ procesu byt widoczny tylko w zakresie HRT od 0,5 do

1,0 godziny. Dalsze zwigkszanie czasu zatrzymania nie wplywalo znaczaco na efekty
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strgcania struwitu. Gdy wykonywano analize sktadu odptywu z prob przesgczonych przez
saczek 20 um, wptyw HRT byt nieistotny w catym zakresie przebadanych czasow.

Bardziej widoczny byl wplyw czasu retencji, gdy stosowano tlenek magnezu. W tym
przypadku efekty odzysku azotu amonowego wzrastaly w zakresie HRT od 0,5 do 2,0 godz.
Jednak wplyw ten i w tym przypadku byt niewielki, bo zmieniat si¢ od 56% przy HRT 1,0
godz. do 62,3% przy HRT 2 i 3 godziny.

Podsumowujgc ten etap badan mozna stwierdzi¢, ze optymalny czas zatrzymania
scickow w reaktorze w przypadku zastosowania do strgcania MgCl, wynosi 1 h. Dalsze
zwickszanie HRT np. do 1,5 h skutkuje zwigkszeniem kubatury reaktora o 50%, a efekt
odzysku azotu amonowego zwigkszylby sie tylko o okoto 3%. Stosujac MgO do stracania
struwitu w reaktorze stozkowym wymagany jest dtuzszy czas retencji Sciekow. Aby uzyskaé
maksymalnie 60% odzysk azotu wymagany czas retencji wynosi 2 h. Jednak ze wzgledow
utylitarnych, aby nie zwigksza¢, w sposob nieuzasadniony, kubatury reaktora,
rekomendowany czas retencji wynosi 1,5 h. .

Réznice w stezeniach azotu amonowego w odptywie z reaktora w probie saczonej i
niesgczonej (a wigc i rozne efekty odzysku azotu amonowego) uwidocznione na rysunkach 42
i 43 sg miarg skutecznosci oddzielania struwitu od fazy cieklej. Wyzsze stezenia azotu
amonowego w odplywach niesgczonych niz w saczonych §wiadczg o wymywaniu z reaktora
krysztatow struwitu. Wydzielenie z cieczy zawiesiny krysztaldéw struwitu na drodze
sedymentacji zalezy od roznicy predkosci przeptywu sciekow 1 predkosci opadania zawiesiny,
a ta zaleznos$¢ jest funkcja wielkosci krysztalow lub aglomeratow krysztatow struwitu, ich
cigzarem wilasciwym oraz funkcjg wlasnosci fizycznych §ciekdéw. Nie rozpatrywano tu innych
parametréOw procesu sedymentacji w polu grawitacyjnym ujetych prawem Stockesa, takich jak
lepko$¢ osrodka 1 rdéznica cigzarOw wlasciwych rozdzielanych substancji, gdyz w

rozpatrywanym przypadku nie miano na nie wplywu.

14.3. Obciazenie hydrauliczne, czas retencji i recyrkulacja Sciekow

Recyrkulacja $ciekéw jest niezbedna, aby utrzymaé stabilng warstwe fluidalng.
Maksymalny stopien recyrkulacji, a tym samym maksymalna liniowa predkos¢ przeptywu
przez reaktor jest okres§lona w oparciu o szybkos$¢ opadania wytragconej zawiesiny. Szybkos¢
opadania zawiesiny mozna opisa¢ rownaniem Stokesa:

v = g'¢2(pp_pc)
18u
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Gdzie : g- przyspieszenie ziemskie (9,81m/s?)
@ — $rednica czastki (m)
pp — ciezar whasciwy czastki (kg/m?®)
pc — ciezar whasciwy cieczy (kg/m?)
u - wsp. lepkosci dynamicznej wody

Maksymalna liniowa predkos¢ przeptywu jest predkoscia, przy ktorej nie ma
,ucieczki” warstwy fluidalnej. Natomiast minimalna liniowa predkos$¢ przeptywu to predkosé,
przy ktorej utrzymuje si¢ spulchnienie (ekspansj¢) ztoza fluidalnego. Gdy reaktor fluidalny
ma staty przekrdj poprzeczny, mozna tatwo policzy¢ predkosci liniowe przepltywu Sciekow.
W przypadku reaktora stozkowego predkos¢ liniowa zmienia si¢ w miar¢ przeplywu $ciekéw
od dotu do gory (jest funkcja zmieniajacego si¢ przekroju poprzecznego reaktora) i jest inna
na kazdej wysoko$ci reaktora. Z tego powodu wyliczenia teoretyczne zastapiono
dos$wiadczeniem, w ktérym wyznaczono maksymalny i minimalny masowy przeptyw
sciekow. Reaktor stozkowy wypelniono $ciekami 1 zawiesing wczes$niej wytraconego
struwitu, ktory tworzyl na dnie reaktora stabilng warstwe 10 cm. Nastgpnie uruchomiono
pompe recyrkulacyjng i mierzono zalezno$¢ migzszo$ci warstwy fluidalnej od przeptywu
masowego $ciekow. Na rysunku 45 pokazano wyniki tego eksperymentu.

Maksymalna wysokos¢ warstwy fluidalne; w reaktorze stozkowym nie mogta
przekracza¢é wysokosci wynikajacej z konstrukecji komory reakcyjnej. Musiata ona by¢
ponizej poboru $ciekéw przez pompe¢ recyrkulacyjng. Wysoko$é¢, z ktorej zasysata pompa,
byta na poziomie 2/3 catkowitej wysokosci reaktora, co daje h = 0,5 m. Gérna powierzchnia
warstwy fluidalnej musi znajdowaé si¢ 15 cm ponizej punktu zasysania $ciekow, aby nie
zasysa¢ warstwy fluidalnej. Tak wigc maksymalna migzszos$¢ warstwy fluidalnej nie powinna

przekracza¢ 35 cm. Wartos¢ tg zaznaczono na ponizszym wykresie (Rysunek 45).
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Zaleznos¢ grubosci warstwy fluidalnej od wielkosci
przeptywu
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Rysunek 45. Wysokos$¢ warstwy fluidalnej w funkcji przeptywu przez reaktor

Analizujac wykres ustalono, ze masowy przeplyw Sciekow przez warstwe fluidalng
reaktora nie powinien przekracza¢ 130 1/h (zaznaczono to na rysunku linig czerwong). Znajac
ta wartos¢ atwo jest ustali¢ wymagany stopien recyrkulacji §ciekow przy roznych czasach
Zatrzymania $ciekéw w reaktorze:

Q.. +Q,.. <1301/h,

gdzie:
Q s — doptyw $ciekow do reaktora 1/h
Qrec — wielko$¢ przeptywu w uktadzie recyrkulatu .

Stopien recyrkulacji R okre§lony jest wzorem:

Q.v'c
Czas retencji Sciekow HRT okreslony jest wzorem:
HRT = Ve ,
Q

sc

R=

gdzie:
V' — objetos¢ reaktora (10dm?®)
Korzystajac z powyzszych zaleznosci mozna tatwo wyliczy¢ konieczny stopien recyrkulacji
dla r6znych czasow retencji $ciekow.
W tabeli 12 zamieszczono wielkosci liczbowe koniecznego stopnia recyrkulacji dla

przebadanych czasow zatrzymania §ciekéw w reaktorze (HRT) .
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Tabela 12. Zalezno$¢ HRT od stopnia recyrkulacji Sciekow w reaktorze stozkowym

HRT [h] R
05 55
1,0 12
15 18,5
2,0 25
3,0 38

Odnoszac si¢ do wynikow odzysku azotu w reaktorze stozkowym przy réznych
czasach retencji $ciekow (Rysunek 44) i w oparciu o powyzszg tabelg mozna stwierdzi¢, ze
konieczny stopien recyrkulacji (R) wynosi 12 gdy uzywa si¢ do stracania MgClz i 18,5 gdy
MgO.

Dla celow aplikacyjnych bardziej korzystna bedzie znajomo$¢ maksymalnego
obcigzenia hydraulicznego reaktora stozkowego, przy ktorym wytracone czastki nie beda
odplywaly z reaktora (nie beda porywane z warstwy fluidalnej). Obcigzenie hydrauliczne
reaktora mozna zdefiniowaé, jako sumg¢ nat¢zenia doplywu Sciekdw i recyrkulatu na
jednostke objetosci komory reakcyjne;.

0, - Q:+Qu
Vr
Na podstawie rysunku 45 mozna wyliczy¢, ze maksymalne obcigzenie hydrauliczne

uzytego w badaniach reaktora stozkowego nie powinno przekracza¢ wartosci:

0,13m3/h : 0,01m3 =13 m3/h msreaktora.

14.4. Wiasnosci fizyko-chemiczne wytraconego ze Sciekow struwitu

14.4.1. Sklad chemiczny
Wiytracony ze $ciekow osad poddano analizie rentgenowskiej EDX i analizie

chemicznej. Analiz¢ chemiczng sktadu osadow pobranych z dna reaktora wykonano w probce
rozpuszczonej w kwasie solnym. W rozpuszczonej nawazce osadow 0znaczono metoda
chromatografii jonowej Stezenie azotu amonowego, fosforu, magnezu i metali cigzkich. Na
rysunku 46 pokazano zdjecie probki osadu pobranego z dna rektora stozkowego, a rysunek 47

przedstawia rentgenogram tej probki.
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Rysunek 46. Material pobrany z dna reaktora stozkowego
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EDAX ZAF Quantification
Element Normalized

(Standardless)

SEC Table User

Element Wt % At ¥ K-Ratio A A F
0O K 41.75 55.7 0.1184 1.0333 0.2743 1.0006
MgK 27.64 24.30 0.1650 0.9913 0.6004 1.0033
SiK 0.90 0.69 0.0056 0.9902 0.6199 1.009%
P K 21.64 14.93 0.1501 0.9540 0.7260 1.0016
CakK B.07 4.30 0.0715 00,9614 0.9215 1.0000

Total 100.00 100.00

Rysunek 47.

Natomiast

Analiza rentgenowska fosforanéw wytraconych ze sciekdéw

rysunek 48 pokazuje udzialy procentowe gléwnych

wytragconych osadow.

sktadnikow
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Rysunek 48. Udziaty procentowe pierwiastkoéw w produkcie uzyskanym w instalacji
doswiadczalnej na oczyszczalni $ciekowe

Srednia zawarto$¢ fosforu w stragconych osadach wynosita $rednio 12,6%, azotu 5,6%,
a magnezu 9%. Porownujac wyniki analizy rentgenowskiej EDX z analiza chemiczna
(rysunki 47 i 48) mozna zauwazy¢ znaczne rozbiezno$ci dotyczace udzialu masowego
pierwiastkow P, Mg, N, O w produkcie. Np. w analizie rentgenowskiej metoda EDX nie
stwierdzono obecno$ci azotu w probce, a udzialy procentowe fosforu i magnezu sg wyzsze
niz stwierdzono w klasycznej analizie chemicznej. Roznice te s3 wynikiem zastosowanej
metodyki analitycznej. Probki poddawane klasycznej analizie chemicznej byly suszone w
temperaturze pokojowej, a nast¢pnie rozpuszczane w kwasie. Natomiast analiza metodag EDX
wymaga zastosowania obnizonego ci$nienia w komorze pomiarowej, a probka ulega
podgrzaniu do temperatury powyzej 40 °C. W tych warunkach z badanej probki uwalniajg sie
lotne sktadniki, tj. woda i amoniak. W zwigzku z tym w analizowanej probce obnizona jest
zawarto$¢ azotu, wodoru 1 tlenu, zwigksza si¢ natomiast udziat procentowy sktadnikow
nielotnych, tj. magnezu i fosforu. Zwigkszone udziaty procentowe fosforu i magnezu w probie
zblizone sg do tych, jakie wystepuja w bezwodnym fosforanie amonowo magnezowym. Sktad
wytrgconego ze Sciekow struwitu pozwala zakwalifikowaé go do pelnowartosciowych,
wielosktadnikowych, wolno dziatajacych nawozow mineralnych. Stosowanie struwitu jako
nawozu w uprawach rolnych, z uwagi na niska rozpuszczalnos¢ w wodzie, zmniejsza straty

zwigzane z wyptukiwaniem sktadnikoéw nawozowych, szczego6lnie wyptukiwaniem azotu.
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Odzysk fosforu i azotu ze Sciekéw komunalnych w formie nawozu mineralnego i
stosowanie go w rolnictwie budzi obawy zwigzane z obecno$cig metali cigzkich. Bardzo
czesto wykorzystanie osadoéw Sciekowych w rolnictwie jest niemozliwe wlasnie ze wzgledu
na obecnosc w nich metali cigzkich. Aby rozwia¢ watpliwosci, co do mozliwosci rolniczego
wykorzystania uzyskiwanego ze S$ciekéw produktu, wykonano analiz¢ chemiczng na
zawarto$¢ metali cigzkich. Oznaczano 7 metali cigzkich w produkcie uzyskiwanym w
instalacji do$wiadczalnej na oczyszczalni §ciekéw. Analiz¢ wykonywano kilkakrotnie - za
kazdym razem po napehieniu zbiornika usredniajacego nowa parti¢ scieckow. Wyniki analizy
byly za kazdym razem zblizone do siebie. Srednie wyniki analizy wytraconego produktu na

obecno$¢ metali cigzkich przedstawiono w tabeli 13.

Tabela 13. Zawarto$¢ metali cigzkich w produkcie uzyskanym ze $ciekow komunalnych

Srednia warto$¢ w probie Wartos¢
Wskaznik mg/kg dopuszczalna*

mg/kg

Miedz 6,87 1200

Chrom 33,3 1000

Kobalt 2,8

Nikiel 3,3 200

Kadm 11,0 25

Cynk 207,0 3500

Otow 12,5 1000

*Dz.U. Nr 72, poz.8143, zat.1

Stezenia metali cigzkich w wytraconych ze $ciekow fosforanach sg znacznie nizsze niz
maksymalne wartoSci w osadach Sciekowych dopuszczonych do wykorzystania na cele

nieprzemystowe, rolnicze, rekultywacji gruntéw na cele rolnicze i nierolnicze.

14.4.2. WhasnoSci fizyczne wytraconych osadéw

Wielko$¢ czastek wytracanej zawiesiny struwitu ma duze znaczenie w aspekcie
projektowania procesu odzysku azotu amonowego. Wielkos¢ czastek i charakter zawiesiny
determinuja bowiem sposéb oddzielania jej od cieczy. W przypadku zawiesiny struwitu,
ktérego cigzar wlasciwy jest znacznie wigkszy od ciezaru wilasciwego wody, najbardziej
optymalng metoda oddzielenia od cieczy jest sedymentacja. Najkorzystniejsze jest wigc
uzyskiwanie produktu w postaci duzych aglomeratéw. Taka posta¢ tatwo oddziela si¢ od

cieczy poprzez dekantowanie, nie wymaga stosowania filtracji, wirowania lub innych bardziej
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wyrafinowanych metod. W czasie krystalizacji stragceniowej uzyskuje si¢ krysztaly roznego
ksztattu 1 roznej wielkosci, w zaleznos$ci od warunkow chemicznych i fizycznych srodowiska
reakcji. Przyrost wymiarow produktu stragcania nast¢puje w kolejno po sobie nastepujacych
etapach: nukleacja, wzrost krysztatéw i aglomeracja. Na posta¢ i wielkos$¢ krysztatow, czy tez
aglomeratow ma rowniez wplyw obecno$¢ i1 rodzaj zarodkow krystalizacji. Niektore
substancje obecne w roztworze moga utrudnia¢ tworzenie si¢ wigkszych aglomeratow.
Prowadzac proces krystalizacji straceniowej w $ciekach, ktorych sktad z natury rzeczy nie jest
w pelni znany, napotyka si¢ trudnosci w uzyskaniu duzych aglomeratéw. Aby otrzymac
informacje o wielkoSci wytrgcanych czgstek osadu oraz o potencjalnym mechanizmie
oddzielania struwitu od cieczy, wykonano analiz¢ uziarnienia uzyskanego produktu. Analize
sitowg sktadu granulometrycznego osadow wytracanych w instalacji utamkowo technicznej
wykonywano na analizatorze laserowym ANALYSETTE 22-Fritsch. W metodzie Fritscha,
wielko$¢ czastek jest mierzona laserowo, a ksztalt ich jest interpolowany do kuli. Wymiar
czastki podawany jest jako $rednica kuli. Analiz¢ uziarnienia wykonano dla osadow struwitu
wytrgconych w reaktorze stozkowym ze $ciekow rzeczywistych. Czas zatrzymania osadu w
reaktorze wynosit 48 godzin. Analiza wykonana byla z préby mokrej pobranej z trzech
poziomow warstwy fluidalnej: z dna reaktora, $rodka i powierzchni. Wyniki analizy
przedstawiono na rysunkach 49 do 51.

W czasie pracy instalacji doswiadczalnej starano si¢ utrzymywac¢ w reaktorze stalg
ilo§¢ zawiesiny wytraconych fosforanow. W przeliczeniu na catkowita objetos¢ reaktora bylo
to okoto 23g/l. Stezenie zawiesiny krysztalow struwitu w warstwie fluidalnej byto wigksze 1
wynosito $rednio 78g/l. Operuje si¢ tu warto$ciami $rednimi, gdyz osad odbierany byt
periodycznie po osiggnigciu okreslonego poziomu warstwy fluidalnej w reaktorze. Ten
sposob postgpowania determinowal $redni czas zatrzymania osadu w komorze. Przy
wigkszym obcigzeniu reaktora ilo$¢ osadu szybciej przyrastala, a wigc i osad odbierany byt
czesciej, a sredni czas zatrzymania krysztalow w reaktorze obnizat si¢. Wielko$¢ krysztatow i
ich konglomeratow tworzacych ztoze fluidalne zalezy od chemicznych i fizycznych
warunkéw strgcania oraz od czasu przebywania zawiesiny w reaktorze. Analize
granulometryczng zawiesiny tworzace] ztoze fluidalne wykonano, gdy jej sredni czas
zatrzymania w reaktorze wynosilt trzy doby. Probka do analiz pobierana byla z trzech

poziomow warstwy fluidalnej: z dna reaktora, srodka i warstwy powierzchniowej.
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Analiza granulometryczna warstwy fluidalnej — powierzchnia ztoza
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Proces wytragcania krysztatow struwitu zachodzi najszybciej w dolnej czesci reaktora,
gdzie doprowadzane sg $cieki i reagenty, gdyz panuja tam najwyzsze stezenia. W dalszych
czesdciach reaktora nastgpuje konsolidacja wytragconych krysztatéw i tworza si¢ aglomeraty,
ktére opadaja na dno reaktora. Tutaj moga ulega¢ czgsciowemu rozbiciu w wyniku
intensywnego mieszania cieczy. Caty proces jest ukladem dynamicznym, stad w miarg
jednorodna granulacja czastek w catej masie osadu, co wida¢ na rysunkach 49-51. Na
wszystkich trzech poziomach ztoza fluidalnego najbardziej liczne byty czastki o wymiarze
50um 1 ponizej. Stanowily one S$rednio 10% ogodlnej liczby czastek. Wymiar taki
charakterystyczny jest dla pojedynczych krysztatdéw struwitu. Na rysunku 52 pokazano
krysztaty struwitu pobrane z powierzchniowej warstwy ztoza fluidalnego. Widac, ze osad jest

w postaci pojedynczych krysztatow o roznej wielkosci.

Rysunek 52. Osad struwitu w powierzchniowej warstwie ztoza fluidalnego

Zaobserwowano, ze krysztaty struwitu w dolnej czesci reaktora stozkowego tworzg
wigksze struktury i tgcza si¢ w charakter sposob (rysunki 53 i 54). Romboidalne krysztaty o
wydtuzonej jednej osi lacza si¢ tworzac gwiazdziste czteroramienne struktury. Struktury te
stanowig prawdopodobnie pierwszy etap formowania wigkszych struktur dochodzacych do

wielkosci 5000 um.
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Rysunek 54. Sposob tworzenia aglomeratow z pojedynczych krysztatow struwitu
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llo$¢ czastek najwigkszych (>250 um) stanowi niewielki procent catkowitej ilosci, ale
ich udzial w masie wszystkich czastek jest znaczacy. Odpowiednie wartosci pokazujace
zalezno$¢ udzialu masowego czastek o roznej wielkosci w catkowitej masie osadu ujgto

graficznie na rysunkach 55 do 57.
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Rysunek 56. Masowy i iloSciowy udzial czastek zawiesiny struwitu w czgsci srodkowej
warstwy fluidalnej
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Rysunek 57. Masowy i iloSciowy udziat czastek zawiesiny struwitu w warstwie przydenne;j
reaktora

Analizujac powyzsze rysunki nalezy zwroci¢ uwage na niewielka ilos¢ czastek o
wielkosci 250 um we wszystkich przekrojach warstwy fluidalnej. CzastKi te stanowig $rednio
0,7 % catkowitej iloSci czastek, ale ich udziat masowy wynosi $rednio 12%. Z kolei czastki 0
wielkos$ci od 5-50 pm ($rednio 25 um), ktorych jest okoto 61%, stanowig tylko 1,1 % udziatu
masowego. Najwigkszy udzial masowy maja aglomeraty o wielkosci 150 um. Wyniki
uzyskane w reaktorze stozkowym sg podobne do tych, jakie uzyskali Imtiaj i in. (2006)
prowadzac krystalizacje struwitu w reaktorze fluidalnym rurowym. W ich badaniach
najwigkszy udzial objetosciowy miaty czastki o wymiarze 200 pm, ale proces strgcania
przebiegal tam z zastosowaniem zarodkdéw krystalizacji. Dla poréwnania wynikow
uzyskanych w naszych badaniach pokazano na rysunku 58 wyniki uzyskane przez wyzej

wymienionych autorow.
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Rysunek 58. Udziat objetosciowy (% )krysztatow struwitu w zaleznosci od wymiaru
pojedynczych krysztatow (Imtiaj i in. 2006- reprint)

Sposob optymalizacji pracy reaktora zalezy od postawionego celu. Celem
podstawowym jest maksymalny odzysk azotu amonowego przy akceptowalnych kosztach
procesu, a na koszty procesu oprocz chemikaliow wplywaja koszty operacji separacji
uzyskanego produktu. Jak wykazaty badania, reakcja stragcania fosforanéw solami magnezu
zachodzi bardzo szybko. Po zakonczeniu 2 -5 minutowego procesu nukleacji uzyskuje si¢ juz
zadowalajacy stopien usunigcia jonu amonowego ze S$ciekOw, ale wytracone krysztaly
struwitu sg bardzo mate, co utrudnia ich separacje¢ prostymi metodami sedymentacji. Duzo
wolniejszy od nukleacji jest proces wzrostu krysztatow 1 taczenia si¢ w aglomeraty. Tak wigc
przy projektowaniu objetosci reaktora do odzysku azotu ta metoda, decydujacy bedzie
minimalny czas zatrzymania zawiesiny w reaktorze dla osiggnigcia odpowiednio duzego
uziarnienia. W celu przyspieszenia procesu tworzenia duzych, fatwo sedymentujacych drobin
struwitu stosuje si¢ zarodki krystalizacji np. drobny piasek. Taka krystalizacja nazywana jest
heterogeniczng w odr6znieniu od homogenicznej, gdzie proces prowadzi si¢ bez zarodkow
krystalizacji. W instalacjach w pelnej skali technicznej uzyskuje si¢ aglomeraty struwitu
wielkosci okoto 1,5 mm stosujac zarodki krystalizacji - piasek kwarcowy (Ueno i in.2001).
W przeprowadzonych badaniach nie stosowano ,,obcych” zarodkow krystalizacji, a uzyskany
produkt tatwo sedymentowal przy czasie zatrzymania krysztalow w reaktorze 2 doby. Czas
sedymentacji wytragconych osadow wynosit 15 minut. Po tym czasie osad juz nie zageszczat

sie, a 70% masy stanowily drobiny o wymiarze ponad 0,2 mm.
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15. Podsumowanie

Przeprowadzone badania nad mozliwoscig odzysku azotu amonowego ze stezonych
scieckow wykazaly mozliwo$¢ zastosowania do tego celu metody chemicznej krystalizacji
sze$ciowodnego fosforanu amonowo magnezowego (MgNH4PO4 *6H20) znanego pod nazwa
struwit. W wyniku realizacji projektu uzyskano informacje o najwazniejszych chemicznych
parametrach procesu, to jest o wptywie odczynu i stosunkéw molowych reagentow na efekt
odzysku azotu. Wykazano, ze odzysk azotu amonowego metodg strgcania struwitu jest
procesem efektywnym i mozliwym do zastosowania w odniesieniu do $ciekéw rzeczywistych
z oczyszczalni komunalnej. Badania wykazaly mozliwo$¢ praktycznego zastosowania
uzyskanych wynikéw w skali utamkowo-technicznej. W tym celu zostal skonstruowany
reaktor wirowy oraz zostaty okreslone jego optymalne parametry pracy.

W efekcie przeprowadzonych badan sformutowano nast¢pujace wnioski:

1. Sposrod przebadanych zrodet magnezu najlepsze wyniki odzysku azotu amonowego
uzyskano przy zastosowaniu MgCl*6H20. Stopien odzysku azotu amonowego
wynosit 94%. Nieco gorsze wyniki uzyskano przy zastosowaniu MgSQO4*7H20
gdzie stopien odzysku wynosit 89%. Najnizszy stopien odzysku - 61% uzyskano
przy zastosowaniu MgO.

2. W przypadku uzycia do krystalizacji struwitu MgClo*6H20 lub MgSO4*7H,0
optymalne jest pH 9,0. Gdy stosuje si¢ MgO optymalng wartoscig jest pH 8,5.
Zwigkszanie odczynu powyzej pH 9,0 zmniejsza stopien odzysku azotu
amonowego, prawdopodobnie z powodu wzrostu rozpuszczalnosci struwitu oraz
strat azotu poprzez ucieczke gazowego NHs,

3. Nadmiar jondw magnezowych i fosforanowych w stosunku do jonu amonowego
wplywa korzystnie na stopien odzysku azotu, przy czym skala tego wplywu jest
uzalezniona od odczynu, w ktorym prowadzi si¢ krystalizacj¢. Stwierdzono, ze im
wyzsze pH srodowiska reakcji, tym wptyw nadmiaru reagentéw jest mniejszy.

4. Przy optymalizacji odzysku azotu ze $ciekOw wigksze znaczenie ma stosowanie
nadmiaru magnezu niz fosforu. Jest to prawdopodobnie zwigzane z
kompleksowaniem czg¢$ci magnezu przez substancje zawarte w $ciekach.

S. Optymalizujgc proces odzysku azotu nalezy uwzgledni¢ koszty uzytych w procesie
chemikaliéw. Nalezy zawsze pozna¢ chemiczne witasciwosci $ciekéw 1 na tej
podstawie zdecydowac, co jest ekonomicznie korzystniejsze: stosowanie nadmiaru

dozowanych reagentéw, czy tez podniesienie pH.
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10.

Zastosowany do strgcania struwitu reaktor stozkowy o wirowym przeptywie cieczy
zapewniatl dobre warunki dla nukleacji, wzrostu i aglomeracji oraz oddzielania
produktu stracania od cieczy poprzez sedymentacje.

Obcigzenie hydrauliczne reaktora stozkowego nie powinno przekraczaé 13m3/h-md.
Optymalny, technologicznie i ekonomicznie uzasadniony czas retencji Sciekow w
reaktorze stozkowym wynosi 1 h gdy uzywa si¢ do stracania MgCl. i 1,5 h gdy
MqgO.

Stopien recyrkulacji sciekow, konieczny dla utrzymania warstwy fluidalnej w
reaktorze stozkowym wynosi 12, gdy stosowano do strgcania MgCl. i 18,5 gdy
stosowano MgoO.

Zawarto$¢ metali cigzkich w struwicie wytrgconym w reaktorze stozkowym ze
$ciekéw komunalnych byta na poziomie nizszym niz dopuszczalna w nawozach

stosowanych w rolnictwie.
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