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Cz. I. Faza ustalona procesu 

1. Wstęp 

Biofiltracja jest relatywnie nową technologią likwidacji lub ogranicza-
nia ilości zanieczyszczeń w gazach odlotowych. Jej główną zaletą w stosunku 
do stosowanych technicznie metod fizykochemicznych są znacząco niŜsze 
koszty jednostkowe [1], a stosuje się ją zarówno do zanieczyszczeń o charakte-
rze odorowym, jak i toksycznym pod warunkiem odpowiednio wysokiej sku-
teczności. Metoda biofiltracyjna jest szczególnie przydatna, gdy emitowane 
gazy mają temperaturę zbliŜoną do temperatur otoczenia i niezbyt wysokie stę-
Ŝenia zanieczyszczeń, a moŜna ją uŜyć dla wielu związków organicznych oraz 
wtedy, gdy w gazach pojawiają się jako domieszki H2S lub NH3 [2÷5]. Efektem 
rozkładu biologicznego zanieczyszczeń jest oczyszczanie sorbentu, stąd układ z 
biofiltrem uznaje się jako bezodpadowy, zaś produktami biofiltracji są CO2, 
H2O i biomasa [6÷8]. 

W biodegradacji H2S i NH3 szczególną rolę odgrywają autotroficzne bakte-
rie siarkowe (Beggiatoa, Thiothrix, Thiophysa, Thiobacillus) i nitryfikacyjne (Nitro-
somonas, Nitrobacter) [9]. 

Materię organiczną przyswajają bakterie heterotroficzne, występujące 
głównie w glebie i w wodzie [10]. Często spotykanymi w tym wypadku aktyw-
nymi dla związków organicznych bakteriami są: Pseudomonas, Rhodococcus, 
Acinetobacter, Amykolata, Arhobacter, Mycoplana, Xanthobacter, Bacillus [2]. 

Do określonych związków organicznych jako źródeł pokarmu przysto-
sowały się w przyrodzie rozmaite mikroorganizmy. Niektóre bakterie potrafią 
Ŝywić się róŜnymi związkami, np. bakteria Pseudomonas acetonem, formalde-
hydem, alkanami, alkoholami, aniliną, węglowodorami aromatycznymi, octa-
nem butylu, merkaptoetanolem, metyloketonem, naftalenem, aldehydami, po-
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chodnymi siarkowymi. Doniesienia te potwierdzają równieŜ własne badania 
[11], kiedy to po biofiltracji butanolu na korze sosnowej zidentyfikowano bak-
terie Pseudomonas. 

Obszar zastosowań biofiltracji jest bardzo szeroki, m.in. w przetwór-
niach starych olejów, suszarniach droŜdŜy, fabrykach mączki z krwi zwierzęcej, 
suszarniach szczeciny, smaŜalniach ryb, składach odpadów, przetwórniach 
pierza, topialniach tłuszczów, wytwórniach pasz, fabrykach mączki rybnej, 
odlewniach, oczyszczalniach ścieków komunalnych i przemysłowych, fabry-
kach klejów, przetwórniach kości, kompostowniach, lakierniach, składach pa-
liw, fabrykach przeróbki olejów i tłuszczów, wędzarniach, ubojniach, zakła-
dach tytoniowych, fermach, wytwórniach Ŝelatyny, palarniach kawy i kakao. 
W zakładach takich neutralizowane są zarówno odory, jak i róŜnego typu połą-
czenia związków, w tym alifaty, aromaty, związki tlenowe, siarkowe, azotowe 
czy chlorowe [1]. W [12] podano np. stęŜenia zanieczyszczeń w gazach odlo-
towych emitowanych z lakierni oraz podczas produkcji farb i lakierów, w tym 
dla natryskowej lakierni osi, lakierni puszek do napojów, po kabinie lakierowa-
nia natryskowego oraz po produkcji farb i lakierów. Wśród występujących tam 
zanieczyszczeń są m.in. octan etylu i octan butylu, n-butanol i izo-butanol, ksy-
leny, propanol, pentanol, glikole, toluen, aceton, metyloetyloketon, alkohol 
diacetonowy, n-oktan, styren i inne odory. Jeszcze większa liczba związków 
występuje w powietrzu wentylowanym z chlewni [13], gdzie znajdują się liczne 
kwasy tłuszczowe, fenole i indole, aceton, metan i w znacznej przewadze do 
tych związków amoniak, siarkowodór, dimetyloamina i trietyloamina. Autorzy 
pracy [13] zidentyfikowali wokół chlewni aŜ 136 związków organicznych 
i nieorganicznych związanych z produkcją zwierzęcą, jednak tylko niewielka 
(wymieniona wcześniej) grupa związków występuje systematycznie. Wszystkie 
te dane wskazują na niezwykle skomplikowany charakter problemu oczyszcza-
nia gazów z mieszaniny związków organicznych, dla których mogą występować 
pewne efekty synergiczne. Związki organiczne są w róŜnym stopniu podatne na 
biofiltrację. Stosunkowo łatwy przebieg ma biofiltracja dla związków zawiera-
jących połączenia tlenowe, nieco gorszy dla węglowodorów pierścieniowych. 
Trudno prowadzić ją dla aniliny, a substancjami opornymi na biofiltrację oka-
zały się dotąd nitrobenzen i chlorowcopochodne [1], choć jest kwestią czasu, 
by bakterie dostosowały się i do takich zanieczyszczeń, po stworzeniu im od-
powiednich warunków. NaleŜy mieć przy tym na uwadze czynniki środowiska 
wpływające na aktywność bakterii uczestniczących w rozkładzie zanieczysz-
czeń [14÷16]. NaleŜą do nich m.in.: dostępność pokarmu, wysuszenie, promie-
niowanie, ciśnienie osmotyczne, odczyn, temperatura i szkodliwe substancje 
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chemiczne. Jednak spośród wszystkich organizmów Ŝywych, bakterie są naj-
bardziej odporne na czynniki środowiskowe, a poprzez procesy adaptacyjne 
mają moŜliwość zwiększenia swej odporności [17]. 

Proces biofiltracji prowadzi się w instalacjach z tzw. biofiltrem. 
W uproszczeniu instalacja biofiltracyjna składa się z węzła przetłaczania zanie-
czyszczonych gazów, węzła kondycjonowania (wstępnej obróbki gazów) i bio-
filtru, którego wypełnienie stanowi nawilŜona warstwa porowatego i aktywne-
go biologicznie materiału, przez który przedmuchiwany jest z małą prędkością 
(rzędu kilkudziesięciu mm/s) gaz. Zanieczyszczenia rozpuszczają się najpierw 
w filmie cieczy otaczającym ziarna lub w cieczy wypełniającej pory ziaren, 
skąd przenikają do komórek mikroorganizmów zasiedlających ziarna (niekiedy 
dla zanieczyszczeń nierozpuszczalnych w wodzie, a rozpuszczalnych w tłusz-
czach, przenikają one do wnętrza komórek wskutek powinowactwa do lipidów 
zawartych w błonie komórkowej). Przy doborze materiału filtracyjnego 
uwzględnia się m.in. charakterystyki uziarnienia, porowatość złoŜa, zdolność 
zatrzymywania wody, trwałość, powierzchnię właściwą, opory przepływu, do-
stępność, koszty, gęstość zasiedlenia przez mikroorganizmy, niezbędne zabiegi 
pielęgnacyjne, a nawet zapach własny [10, 18, 19]. 

Dobrymi złoŜami dla filtrów biologicznych okazały się m.in.: Ŝyzna 
gleba o spulchnionej strukturze, torf, komposty z odpadów komunalnych, kora 
z drzew iglastych i liściastych, wióry drzewne, wrzos, słoma, podłoŜe po pro-
dukcji pieczarek, itp. Często materiały te mają strukturę organiczną, stąd i one 
ulegają w czasie pracy biofiltru rozkładowi przez mikroorganizmy, co powodu-
je zmiany zarówno ich właściwości, jak i struktury. WydłuŜenie okresu eksplo-
atacji złóŜ biofiltracyjnych, a takŜe poprawę skuteczności biofiltracji moŜna 
uzyskać m.in. przez: 
� odpowiednie komponowanie materiału filtracyjnego oraz prowadzenie 

zabiegów pielęgnacyjnych, 
� dodawanie do złóŜ poŜywek mineralnych i niewielkich ilości węgla aktywnego, 
� uŜycie odpowiedniej mikroflory. 
 

Trwałość złóŜ biofiltracyjnych ocenia się na kilka lat. 
Aby mieć pewne wyobraŜenie o moŜliwościach uŜycia biofiltrów 

w skali przemysłowej, przyjmuje się, Ŝe dopuszczalne obciąŜenie złoŜa odoran-
tami lub usuwanymi związkami organicznymi, odpowiadające maksymalnej 
szybkości procesu, sięga setnych ÷ dziesiątych [g/m3s], średnia szybkość biofil-
tracji jest około 2÷5 razy mniejsza (dane te dotyczą takich związków, jak cy-
kloheksa`non, formaldehyd, butanol, MEK czyli metyloetyloketon, a takŜe to-
luenu, ksylenu czy aniliny) [1]. 
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2. Jakościowy opis procesu biofiltracji na złoŜu naturalnym 

Opis taki wymaga wyróŜnienia etapu dynamicznego procesu, po którym 
dopiero następuje stan ustalony. Jeśli do powierzchni nawilŜonego złoŜa, zasie-
dlonego przez przystosowaną do rozkładu danego zanieczyszczenia florę bakte-
ryjną dopłynie gaz zawierający zanieczyszczenie, to zostanie ono zaadsorbo-
wane, a następnie pochłonięte przez mikroorganizmy znajdujące się w złoŜu. 
Stąd w pierwszym momencie procesu naleŜy oczekiwać pełnej skuteczności 
procesu, na który składa się adsorpcja i procesy biologicznego pochłaniania 
zanieczyszczenia. Ze względu na ograniczoną jednostkową ilość mikroorgani-
zmów, w złoŜu po pewnym czasie na wlocie ustali się równowaga pomiędzy 
ilością dostarczonego zanieczyszczenia a moŜliwością jego biologicznej neutra-
lizacji przez te mikroorganizmy. Część zanieczyszczeń, która nie była pochło-
nięta na pierwszej warstwie, dotrze do następnej warstwy wypełnienia, na któ-
rej powtórzy się to, co miało miejsce w poprzedzającym momencie na pierw-
szej warstwie. Następnie gaz zuboŜony o pewną ilość zanieczyszczeń dociera 
do kolejnej warstwy, a po pewnym czasie zanieczyszczenie pojawi się na wylo-
cie ze złoŜa. Będzie to miało miejsce wówczas, gdy moŜliwości sorpcyjne złoŜa 
i biologicznego rozkładu zanieczyszczeń zostaną wyczerpane. AŜ do tego mo-
mentu skuteczność będzie pełna, ale zacznie ona spadać i będzie maleć do mo-
mentu, gdy pomiędzy ilością dostarczanego zanieczyszczenia a moŜliwościami 
biologicznego rozkładu tych zanieczyszczeń nie nastąpi równowaga. Oznacza 
to, Ŝe część zanieczyszczeń nie zostanie zneutralizowana. 

W praktyce naleŜy więc szukać takich złóŜ biologicznych i tak dobierać 
ich pojemność, aby faza dynamiczna była moŜliwie krótka. Długość tej fazy zale-
Ŝy teŜ od koncentracji zanieczyszczeń na wlocie do biofiltru, ale decydująca 
o pracy takiego aparatu jest faza ustalona procesu. Poglądowy przebieg funkcji 
η = f(t) dla Ci = idem pokazano na rysunku 1, a eksploatacja biofiltru, przy której 
uzyskuje się zbyt niskie η jest wówczas bezcelowa (np. dla C2 lub C3). 

W takim systemie pracują m.in. biofiltry eksploatowane dla jednej 
zmiany w ciągu doby. W analizie procesu formalnie naleŜy przy tym brać teŜ 
pod uwagę zmiany stopnia zasiedlenia mikroorganizmów wskutek dostępności 
poŜywienia, jakim jest zanieczyszczenie, moŜliwości adaptacyjne mikroorgani-
zmów, jak równieŜ wpływ czynników środowiskowych na kinetykę wymiany 
masy i bioreakcji, przy czym procesy te zachodzą następczo. Opis ten wskazuje 
na skomplikowany przebieg procesu i wpływ wielu zmiennych na skuteczność 
procesu, a generalnie na konieczność rozróŜnienia etapu niestacjonarnego 



Modelowanie procesu biofiltracji 

Środkowo-Pomorskie Towarzystwo Naukowe Ochrony Środowiska 147 

i quasistacjonarnego oraz rozróŜnienie procesów wymiany masy i bioreakcji, co 
winno znaleźć odbicie w modelu procesu. 
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Rys. 1. Przebieg funkcji η = f(t) dla Ci = idem 
Fig. 1. Function course η = f(t) for Ci = idem 

3. Literaturowe modele procesu biofiltracji 

Pierwsze propozycje matematycznego opisu procesu biofiltracji lotnych 
związków organicznych (VOC’s) na filtrze kompostowym podali w roku 1983 
Ottengraf i van den Oever [20], a dotyczyły one stanu ustalonego. Autorzy ci 
przyjęli pełne pokrycie złoŜa płynną warstwą biofilmu, w którym zachodzi 
absorpcja i bioreakcja zerowego lub pierwszego rzędu, a ponadto, Ŝe transport 
biodegradowanej substancji w biofilmie odbywa się na drodze dyfuzji opisanej 
efektywnym współczynnikiem dyfuzji D [m2/s]. 

Rozkład stęŜenia zanieczyszczenia w biofilmie (przy pełnym pokryciu 
złoŜa biofilmem) dla reakcji 0-go rzędu opisuje zaleŜność [20]: 

0
2

2

=− k
dz

Cd
D  (1) 

 
W stanie stacjonarnym warunki brzegowe mają postać: 
 

z = 0 ; 
m

C
C i0=  (2) 
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z = δ ; 0=
dz

dC
 (3) 

Rozwiązanie (1) ma postać: 
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gdzie: 
 

1DC

kmδΦ =  (5) 

jest tzw. modułem Thiele’go, 
z – połoŜeniem w warstwie biofilmu, 
δ – grubością biofilmu 
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jest stosunkiem stęŜenia w fazie gazowej do stęŜenia w fazie ciekłej w 
warunkach równowagowych. 

 
Gdy proces dyfuzji w biofilmie jest znacznie szybszy niŜ reakcja bio-

degradacji, zachodzi relacja [20]: 
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jest tzw. czasem przestrzennym, równowaŜnym czasowi przebywania ga-
zu w biofiltrze. 

 
Stała µ0 związana jest z warunkami hydrodynamicznymi wpływającymi 

na grubość biofilmu (δ), reakcyjnymi (k) oraz samym złoŜem (a): 
 

µ0 = akδ  (10) 
 
W przestrzeni międzyziarnowej prędkość rzeczywista jest większa niŜ 

wartość w0 liczona na pusty przekrój biofiltru: 
 

ε
0w

w =  (11) 

 
Objętość czynna złoŜa wynosi: 
 

V = AH  (12) 
 
natomiast objętościowe natęŜenie przepływu gazu: 
 

AwV 0=&  (13) 

 
Jeśli procesem kontrolującym jest dyfuzja: 
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a stała µ0 wynosi wówczas: 
 

m

kDC
a

2
1

0 =µ  (15) 

 
a więc zaleŜy ona głównie od współczynnika dyfuzji D i stałej kinetycznej k, 
ale takŜe od C1. 

 
Skuteczność procesu jest opisana równieŜ wzorem (8), ale stała µ0 ma inną 

budowę. Obydwa przypadki dotyczą reakcji zerowego rzędu. 
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Dla reakcji pierwszego rzędu rozkład koncentracji zanieczyszczenia 
w biofilmie wynika z rozwiązania równania róŜniczkowego: 
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dz
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D  (16) 

 
przy takich samych, jak uprzednio warunkach brzegowych, ale stała kinetyczna 
k ma tu wymiar [1/s]. 

Rozwiązanie tego równania ma postać: 
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czyli: 
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Jak widać, równieŜ dla reakcji pierwszego rzędu skuteczność biofiltracji 

zaleŜy od warunków hydrodynamicznych (δ), dyfuzyjnych (D), reakcyjnych (k) 
oraz od złoŜa (a) i jego moŜliwości biofiltracji (m). Model taki był sprawdzony 
dla toluenu, octanu etylu, octanu butylu i butanolu. Warto tu dodać, Ŝe przy od-
powiedniej podaŜy biogenów narasta biomasa, prowadząc do zmiany δ oraz 
zmiany porowatości złoŜa. Zatem rozwaŜania te dotyczą określonego momentu 
eksploatacji złoŜa. Kinetykę pierwszego rzędu dla reakcji biofiltracji przyjmują 
z kolei Shareefdeen i Baltzis [21÷24]. Ich model został sprawdzony najpierw dla 
par metanolu, a następnie rozszerzony do opisu degradacji benzenu i toluenu dla 
stanu ustalonego, a więc w obszarze quasistacjonarnej pracy biofiltru. W rozwa-
Ŝaniach Shareefdeena i Baltzisa wprowadzono po raz pierwszy pojęcie częścio-
wego pokrycia nośnika biofilmem, a takŜe adsorpcję zanieczyszczenia na stałych 
pakietach nośnika wypełnienia nie pokrytych filmem cieczy. 

Hodge i Devinny [25] równieŜ przyjęli kinetykę pierwszorzędową bio-
degradacji, a na przepływ tłokowy fazy gazowej nałoŜyli dyspersję osiową. 
Z kolei Deshusses i wsp. [26,27], badając biofiltrację metyloetyloketonu i me-
tyloizobutyloketonu uznali, Ŝe moŜna zaniedbać (przy nadmiarze tlenu) adsorp-
cję zanieczyszczeń, a uwzględniać tylko wnikanie masy do biofilmu. Abuma-
izer i wsp. [28] uwzględnili w modelu modyfikkację złoŜa i dodawanie np. do 
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biofiltru kompostowego węgla aktywnego do usuwania z gazów benzenu, tolu-
enu, etylobenzenu i ksylenu (BTEX). Dla stanu ustalonego przyjęto w [28], Ŝe 
przy niskich stęŜeniach zanieczyszczenia w biofilmie, bioreakcja przebiega 
zgodnie z kinetyką I-go rzędu, dla wysokich zgodnie z kinetyką 0-go rzędu. 
W świetle rozwaŜań związanych z jakościowym opisem procesu, załoŜenia 
takie są w pełni uzasadnione. Jeśli stęŜenie zanieczyszczenia jest niewielkie, to 
istnieją rezerwy w pojemności złoŜa, by pochłonąć wszystkie zanieczyszczenia. 
Wzrost stęŜenia zwiększa wówczas szybkość procesu. Jeśli koncentracja usu-
wanego składnika jest tak duŜa, Ŝe złoŜe jest w pełni nasycone, to jej wzrost nie 
zmieni szybkości procesu i kinetyka stanie się 0-go rzędu. 

Szybkość wzrostu biomasy, odpowiadająca szybkości reakcji, związana 
ze stęŜeniem poŜywki Ci, zaleŜnym od qi, opisana jest równaniem Monoda: 
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q
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= µ  (19) 

 
w którym K’ im to empiryczna stała Monoda, µim – maksymalna szybkość wzro-
stu biomasy, qi – stęŜenie składnika „i” w fazie stałej. 

RównieŜ tutaj szybkość wzrostu biomasy w skrajnych przypadkach za-
leŜy liniowo od stęŜenia poŜywki, albo jest od tego stęŜenia niezaleŜna, kiedy 
to qi << K’ im. 

Wówczas: 

ii
im

i
imi qk

K

q
r =

′
= µ  (20) 

 
gdzie: 

i
im

im k
K

=
′

µ
 (21) 

 
Drugi skrajny przypadek ma miejsce dla qi >> K’ im, a szybkość wzrostu 

biomasy staje się niezaleŜna od stęŜenia poŜywki: 
 

r i = µim = idem  (22) 
 
Zarook i Shaikh [28] zaproponowali, by uwzględnić równieŜ wpływ 

stęŜenia tlenu na szybkość biodegradacji. Uzyskali oni dla warstwy biofilmu 
dwa równania bilansowe: dla zanieczyszczenia w warstwie biofilmu i dla tlenu 
w tej warstwie: 
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przy czym dla: 
 

z = 0 
m

C
C go= , 

( )
2

2

2
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O m
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C =  (25) 

z = δ 0=
dz

dC
, 02 =

dz
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  (26) 

 
gdzie: 

22

2

OO

Om

Ck

C

Ck

C
r

++
= µ

 (27) 

 
W równaniach tych Xv to gęstość zasiedlenia przez mikroorganizmy 

biofilmu, Y – stosunek ilości biomasy do ilości substancji, która uległa biode-
gradacji, 

2OC – stęŜenie tlenu. 

Ostatnie wyraŜenie opisuje szybkość wzrostu biomasy w wypadku, gdy 
szybkość biodegradacji ograniczona jest stęŜeniem tlenu. MoŜna tu zauwaŜyć, 
Ŝe dla małych 

2Ok  równanie opisujące szybkość wzrostu biomasy przechodzi 

w równanie Monoda. 
Wreszcie w niektórych modelach uwzględnia się, jak wspomniano, nie-

całkowite pokrycie biofilmem złoŜa, czy moŜliwość bezpośredniej adsorpcji 
zanieczyszczeń na złoŜu stałym, ale ze względu na konieczność wyznaczenie 
duŜej ilości parametrów w obliczeniach, modele takie nie znalazły bezpośred-
niego przeniesienia w projektowaniu urządzeń przemysłowych. 

Omówione tu modele procesu biofiltracji (i towarzyszący mu wzrost 
ilości biomasy) róŜnią się załoŜeniami związanymi z przepływem płynu, kine-
tyką reakcji w biofilmie lub w fazie stacjonarnej, szczegółami w transporcie 
międzyfazowym i sposobem działania w czasie. Obecnie najbardziej akcepto-
wanym modelem fizykalnym procesu jest przepływ tłokowy lub przepływ tło-
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kowy z nałoŜoną dyspersją wzdłuŜną oraz kinetyka bioreakcji lub wzrostu ilo-
ści biomasy pierwszego lub zerowego rzędu, a więc model zaproponowany 
przez Abumaizera i wsp. [29] oraz przez Mc Nevina i Badforda w [30]. 

Warto tu wspomnieć, Ŝe następuje ciągła ewolucja modeli procesu bio-
filtracji w kierunku uwzględnienia coraz większej ilości wpływów róŜnych 
parametrów na przebieg biodegradacji zanieczyszczeń. W pracy Świsłowskiego 
[31] uwzględniono np. zmianę współczynnika wnikania masy w fazie ciekłej 
w czasie, a więc wymianę masy w warunkach nieustalonych i potwierdzono 
takie zjawisko eksperymentalnie dla układu etanol – złoŜe torfowo-
kompostowe i MEK – złoŜe z szyszek olchowych. W pracy tej porównano po-
nadto zaproponowany model z danymi Deshussesa i wsp. [26, 27]. Zwarty opis 
takiego modelu znajduje się ponadto w [32]. 

4. Statyka biofiltracji 

Skuteczność biofiltracji podaje zaleŜność: 
 

1

21

C

CC −=η  (28) 

 
i jest ona zwykle równa sprawności procesu, jako Ŝe C2

* ≈ 0. 
Skuteczność biofiltracji jest związana z czasem przebywania, równym cza-

sowi przestrzennemu τ (pod warunkiem, Ŝe objętościowe natęŜenie przepływu 
gazu przez złoŜe jest stałe, czyli V& = idem). 

Bilans masowy izotermicznego biofiltru o stałym przekroju A w stanie 
ustalonym (rysunek 2) [33]: 
uwzględnia, Ŝe przy zorientowaniu osi x w górę na elemencie dx występuje 
spadek stęŜenia składnika Ai , czyli (Ci)|x > (Ci)|x+dx . 

Ponadto, jak wspomniano, przyjmuje się dla niskich koncentracji składni-
ka czynnego, Ŝe reakcja jest pierwszego rzędu ze względu na Ci 

 

( ) ( ) AdxCCVCV ixidxxi εµ1−=−+
&&   (29) 

( )
VH

AHC

V

AC

dx

dC iii

&&

εµεµ 11 −=−=  (30) 
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H

d

dx , C i

V , C i1

V , C i2

 

Rys. 2. Schemat złoŜa biofiltracyjnego 
z warstwą elementarną 

Fig. 2. Biofiltration bed with elementary 
layer diagram 

 
 

W celu rozwiązania tego równania przyjmuje się warunki brzegowe: 
� na wlocie do reaktora (x = 0) Ci = C1 
� na wylocie z reaktora (x = H) Ci = C2 
 

PoniewaŜ 
 

V = AH (12a) 
 
po rozwiązaniu (30) 
 






−=
V

V
exp

C

C
&

εµ1

1

2  (31) 

 
Oznaczając tzw. czas przestrzenny τ jako 

 

V

V
&

ετ =  (9a) 

 
moŜna po przekształceniu równania (31) uzyskać: 
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( )τµ1
1

2 −= exp
C

C
 (32) 

 
WiąŜąc (11) z (5) otrzymuje się związek pomiędzy skutecznością pro-

cesu a czasem: 
 

η = 1 – exp(–µ1τ)  (33) 
 

Dla reakcji pierwszego rzędu η jest niezaleŜne od koncentracji neutra-
lizowanego składnika na wlocie do biofiltru. Stała µ1 jest stałą szybkości biofil-
tracji dla kinetyki I-go rzędu i przypisuje się jej znaczenie podatności danego 
związku organicznego na biodegradację. Przyjęcie reakcji I-go rzędu w bilansie 
(29) wynika w niniejszych rozwaŜaniach stąd, Ŝe analizowany jest proces bio-
filtracji gazów, w których stęŜenia zanieczyszczeń są zwykle niskie. Gdyby 
stęŜenie to było na tyle wysokie, Ŝe kinetyka przeszłaby w kinetykę 0-go rzędu, 
bilans masowy w stanie quasi-stacjonarnym przyjąłby postać: 

 

( ) ( ) AdxCVCV
xidxxi εµ0−=−+

&&  (34) 

( )
VH

V

HV

AH

dx

dCi

&&

εµεµ 00 −=−=  (35) 

gdzie: 
µ0 – stała szybkości biodegradacji dla reakcji 0-go rzędu 
C1 – C2 = µ0τ  (36) 

1

0

C

τµη =  (8a) 

 
Zatem w bioreakcji zerowego rzędu η zaleŜy od koncentracji składnika 

czynnego na wlocie do biofiltru. 
Z rozwaŜań tych wynika, Ŝe określenie kinetyki bioreakcji w stanie quasi-

stacjonarnym jest stosunkowo proste. Na podstawie badań zmian koncentracji 
składnika biodegradowanego na wlocie i wylocie z kolumny biofiltracyjnej 
sprawdza się zgodność przebiegu funkcji η = f(C1) z załoŜeniem reakcji 1-go 
lub 0-go rzędu i wyznacza stałą µ0 lub µ1 . Dla kinetyki pierwszego rzędu linio-
wość takiej funkcji zapewnia układ współrzędnych półlogarytmiczny: 
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( )τf
C

C
ln =

1

2  (37) 

 
natomiast dla kinetyki zerowego rzędu układ: 
 

C1 – C2 = f (38) 
 
Doświadczalna weryfikacja opisu biofiltracji wynikająca z badań bio-

degradacji butanolu na złoŜu naturalnym z frakcjonowanej kory sosnowej 
o granulacji 0,5÷3,0 mm znajduje się w II części pracy. RównieŜ literatura do 
obydwu części pracy oraz spis waŜniejszych oznaczeń znajduje się po części II. 

 

Cz. II. Dynamika biofiltracji i weryfikacja modelu 
na podstawie bada ń biodegradacji butanolu na 

złoŜu z kory sosnowej 

5. Dynamika biofiltracji 

Jakościowy opis procesu wskazuje na inny przebieg bioreakcji w stanie 
ustalonym i na odcinku niestacjonarnej pracy złoŜa, kiedy to zmienne stanu są 
funkcjami czasu. Gdy zmienne stanu charakteryzują się rozkładem tylko wzdłuŜ 
jednej współrzędnej przestrzennej, to w równaniu bilansowym wystąpi po-
chodna cząstkowa względem tej współrzędnej i czasu. Jak wcześniej wspo-
mniano, powszechnie akceptowanym obecnie modelem biofiltru jest jednowy-
miarowy model reaktora rurowego z dyspersją wzdłuŜną, jak przyjęli to w [25] 
Hodge i Devinny. Teoretyczne podstawy takiego modelu w układach heteroge-
nicznych reakcji chemicznych podają Burghardt i Bartelmus [34]. W pracy [33] 
zaproponowano, by bioreakcję analizować w fazie stacjonarnej (stałej). Model 
opisany w [33] przyjmuje następujące załoŜenia: 
1. przepływ jest tłokowy o prędkości średniej odpowiadającej prędkości obję-

tościowej w głównym kierunku przepływu, 
2. brak jest poprzecznych prędkości składowych, 
3. mieszanie wzdłuŜne ujmuje dyspersja osiowa opisana współczynnikiem 

dyspersji wzdłuŜnej, uwzględniającej mieszanie wzdłuŜne, związane z prą-
dami konwekcyjnymi i wirami ruchu burzliwego, mieszanie wynikające 
z profilu prędkości róŜnego od profilu płaskiego i mieszanie związane z dy-
fuzją molekularną, 

4. proces jest izotermiczny i obowiązuje równanie stanu gazu doskonałego, 
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5. biodegradacja zanieczyszczenia zachodzi tlenowo przy wystarczającym 
nadmiarze tlenu, 

6. szybkość biodegradacji zaleŜy od stęŜenia zanieczyszczenia, 
7. faza stacjonarna jest w bezpośrednim kontakcie ze strumieniem gazu za-

wierającym neutralizowany składnik, 
8. izotermy adsorpcji są liniowe. 
 

Przyjęcie takich załoŜeń wynikało albo ze studiów literaturowych, albo 
z analizy fizycznej przebiegu procesu. PoniewaŜ np. przepływ przez złoŜe bio-
filtracyjne z punktu widzenia hydrodynamiki jest laminarny, więc literaturowe 
załoŜenie mieszania wzdłuŜnego wskutek prądów konwekcyjnych czy wirów 
ruchu burzliwego jest w tych załoŜeniach zbędne, a dyspersja wzdłuŜna wynika 
głównie z parabolicznego profilu prędkości. 

Schemat koncepcji modelu biofiltracji w stanie dynamicznym pokazano 
na rysunku 3. 

 

Kolumna
biofiltracyjna

Powietrze zanieczyszczone 

Powietrze po biofiltracji

wycinek
złoŜa Adsorpcja bezpośrednia

Biodegradacja
w fazie
stacjonarnej

Faza gazowa
częściowo oczyszczona

Konwekcja
Dyspersja

Faza gazowa
zanieczyszczona  

Rys. 3. Model przebiegu biofiltracji 
Fig. 3. Model of biofitration process 

 
Na bilans masy gazu w stanie niestacjonarnym składają się człony 

akumulacji, dopływu, odpływu i reakcyjny, a bilans taki dla reaktora rurowego 
z nałoŜoną dyspersją wzdłuŜną w stanie niestacjonarnym ma postać: 
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PoniewaŜ w reakcji zachodzącej w fazie gazowej następuje zuŜycie 
składnika czynnego, człon reakcyjny jest ujemny i ma postać: 

 

( )i
*
iadsigi qqkr −−−= −ε

ε1
 (2) 

( )i
*
iadsig

ii
L

i qqk
x

C
w

x

C
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t

C −−−
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∂
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−ε
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2
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 (3) 

 
gdzie: 

qi , 
*
iq  – stęŜenie składnika czynnego w fazie stacjonarnej  

(i w równowadze) 
kig-ads – współczynnik wnikania masy z fazy gazowej do stacjonarnej. 

 
Warunek początkowy 
 
Ci(x, 0) = 0 (4) 
 
Warunki brzegowe: 
na wlocie do reaktora 

( )+− −−=
∂

∂

=
00

0
ii

x

i
L CCw

x

C
D  (5) 

 
na wylocie z reaktora 

0=
∂

∂

=Hx

i

x

C
 (6) 

 
Przy przyjęciu warunków brzegowych skorzystano z sugestii Danc-

kwertsa [34], Ŝe DL > 0 tylko w reaktorze, natomiast na wlocie i wylocie z reak-
tora DL = 0, co moŜna przedstawić na schemacie – rysunek 4. 
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sekcja
wstępna

(wlot do biofiltru)

sekcja
końcowa

(wylot z biofiltru)reaktor

x < 0 x > H

DL = 0 DL = 0
DL > 0

 
 
Rys. 4. Ilustracja warunków brzegowych Danckwertsa wg [34] 
Fig. 4. Illustration of Danckwerts’ boundary conditions according to [34] 

W fazie stacjonarnej występuje pewien rozkład stęŜeń oznaczonych tu ja-

ko qi . StęŜenie równowagowe do qi wynosi w tej fazie *
iq . Składnik czynny 

dostarczany jest do fazy stacjonarnej z szybkością kig-ads (
*
iq – qi). Stąd bilans 

masowy dla fazy stacjonarnej: 
 

( ) ii
*
iadsig

i rqqk
t

q −−=
∂
∂

−  (7) 

 
Jeśli przyjąć, Ŝe szybkość reakcji w fazie stacjonarnej wynosi 

 
r i = krxqi

N  (8) 
 
gdzie: 

N jest rzędem reakcji w tej fazie, to 
 

( ) N
irxi

*
iadsig

i qkqqk
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∂
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−  (9) 

 
zaś warunek początkowy 
qi(x, 0) = 0 (10) 
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Zwykle przedstawione wcześniej równania przekształca się do postaci 
bezwymiarowej, wprowadzając następujące zmienne: 

- bezwymiarowe stęŜenie w fazie gazowej 
0i

i
i C

C
X =  (11) 

- bezwymiarowa odległość 
H

x
Z =  (12) 

- bezwymiarowy czas 
H

wt
T =   (13) 

- bezwymiarowe stęŜenie w fazie stacjonarnej 
0i

*
iz

i C

qm
S =  (14) 

 
Oznaczając ponadto: 

liczbę Pecleta 
LD

Hw
Pe=  (15) 

oraz współczynnik podziału 
*
i

i

q

C
m =2  (16) 

wówczas bilans masowy w fazie gazowej przyjmuje postać: 
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przy warunku początkowym 
Xi(Z, 0) = 0  (18) 
 
i warunkach brzegowych 
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natomiast bilans masowy w fazie stacjonarnej 
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przy warunku początkowym 
Si(Z, 0) = 0  (22) 

 
Rozwiązanie układu równań (17) i (21) oprócz odpowiednich warun-

ków początkowych i brzegowych wymaga znajomości porowatości złoŜa ε, 
współczynnika podziału między fazą gazową i stacjonarną m2 , współczynnika 
wnikania masy między fazą gazową a stacjonarną kig-ads oraz stałej szybkości 
reakcji w fazie stacjonarnej krx , a ponadto naleŜy znać rząd reakcji w fazie sta-
cjonarnej. PoniewaŜ niektórych z wymienionych wielkości nie da się zmierzyć, 
zatem szacuje się je, lub po prostu przyjmuje (korzystając wtedy z odpowied-
nich wskazówek literaturowych). 

Rozwiązanie układu równań róŜniczkowych cząstkowych (17) i (21) 
typu parabolicznego moŜna prowadzić przy wykorzystaniu metody róŜnic 
skończonych. 

Aby określić skuteczność biofiltracji przy pomocy zaproponowanego 
modelu, potrzebna jest znajomość następujących wielkości: 
� stęŜenia wlotowego C1 – wynika ono zwykle z załoŜeń technologicznych 

procesu; 
� prędkości przepływu gazu w0 liczonej na pełny przekrój kolumny (wska-

zówki literaturowe zalecają w0 = 0,02 ÷ 0,08 m/s); 
� wysokości czynnej złoŜa w biofiltrze – parametr ten jest związany z w0 i ko-

niecznym czasem przebywania  (kontaktu). Przyjmuje się, Ŝe tk = kilka ÷ kil-
kanaście [s], stąd najczęściej spotykane wysokości kolumny to 1,0÷2,0 m; 

� czasu pracy biofiltru t. W systemie ciągłej pracy biofiltru, gdy odgrywa rolę 
jedynie ustalona faza procesu, parametr ten nie jest uwzględniany, dla cy-
klicznej pracy biofiltru, np. w systemie jednozmianowym, naleŜy przyjmo-
wać t = tzmiany (np. 8 godzin); 

� współczynnika podziału zanieczyszczenia między fazą gazową a stacjonar-
ną m2 – wartość tego współczynnika wyznacza się doświadczalnie, korzy-
stając z tzw. izoterm adsorpcji [35]; 

� porowatości złoŜa. Parametr ten jest niezwykle istotny, a w jego wyznacza-
niu moŜna skorzystać z metody próŜniowej, opisanej w [36]; 

� współczynnika dyspersji wzdłuŜnej DL – dla Pe > 100 współczynnik ten nie 
wpływa na η. Najczęściej przyjmuje się DL = (0,034÷0,82) ⋅ 10-4 [m2/s]; 
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� rzędowości kinetyki bioreakcji N – dla małych stęŜeń, jak wspomniano, 
obowiązuje kinetyka pierwszorzędowa, dla duŜych – zerowego rzędu, na-
tomiast dla wartości pośrednich N > 0 (moŜe przekroczyć wartość 1); 

� współczynnika wnikania masy z fazy gazowej do stacjonarnej kig-ads. Pro-
blem jest tu bardzo złoŜony. MoŜna go rozwiązać przez estymację nieli-
niową doświadczeń, jak w [33], lub przez doświadczalne wyznaczenie ta-
kiego współczynnika, który na dodatek zaleŜy od czasu [31÷32]. W wyniku 
estymacji uzyskuje się wartość kig-ads, a następnie sprawdza dokładność 
uzyskanego rozwiązania Ci = f(x, tk , t); 

� stałej szybkości wzrostu mikroorganizmów przy załoŜonej kinetyce biore-
akcji w fazie stacjonarnej krx – zwykle wyznacza się ten parametr przez es-
tymację nieliniową rezultatów doświadczeń, choć najczęściej brak jest 
wskazówek literaturowych, jak dobrać krx. 

 
RóŜnice pomiędzy wartościami symulowanymi a pomiarowymi zwią-

zane są z uproszczeniami przyjętymi w modelu, a głównie poprawnością kine-
tyki i ograniczeniem się tylko do dwu faz: gazowej i stacjonarnej. W rzeczywi-
stości zjawisko jest bardziej złoŜone, bowiem faza stacjonarna zawiera nośnik 
(faza stała) i biofilm (faza ciekła). Uściśleniem rozwaŜań byłoby wprowadzenie 
do modelu dodatkowych członów związanych z pokryciem ziaren biofiltru bio-
filmem oraz wyrazów opisujących zmianę stęŜenia w tej fazie. Ponadto ko-
nieczne mogłoby być rozwaŜenie kinetyki Monoda z niecałkowitym wykładni-
kiem potęgowym lub kinetyki opisanej krzywą sigmoidalną. 

Zaprezentowany tu model biofiltracji ma charakter deterministyczny 
i został sprawdzony dla następujących układów: butanol – kora sosnowa, buta-
nol – torf i MEK – torf. Własne dane dot. biofiltracji butanolu znajdują się 
w pracach [33, 37÷42], pozostałe dane w [43]. 

5. Doświadczalna weryfikacja modelu na podstawie badań 
biofiltracji butanolu na zło Ŝu naturalnym z kory sosnowej 

Weryfikacji takiej dokonano na podstawie szerokich badań prowadzonych 
na instalacji doświadczalnej opisanej w [33] w zakresie zmienności czasu kontaktu 
τ = tk = 1,42÷9,74 s i stęŜeń wlotowych butanolu do kolumny C1 ≅ 1÷100 mg/m3. 
Głównym elementem instalacji była kolumna biofiltracyjna o średnicy wewnętrznej 
0,175 m, zaś badania prowadzone w stabilizowanej temperaturze 20°C i przy prak-
tycznie stałej wilgotności powietrza na wlocie, równej 80%, dotyczyły dwu wyso-
kości czynnych złoŜa: 0,45 m i 0,25 m. Ze względu na niewystarczającą wilgotność 
powietrza podawanego do kolumny, złoŜa okresowo nawilŜano. Czas pracy kolum-
ny w periodycznym (zmianowym) systemie wynosił do 10,5 godziny, zaś oznaczeń 
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stęŜeń na wlocie i wylocie z kolumny dokonywano co 15 lub co 30 min. Ponadto 
stanowisko było przystosowane do badań hydrauliki złoŜa. Oprócz badań głównych 
przeprowadzono niezbędne oznaczenia pomocnicze, w tym porowatości złoŜa spo-
sobem opisanym w [36], izoterm adsorpcji zgodnie z [35], wilgotności złoŜa i za-
wartości materii organicznej wg [44], oporów przepływu zgodnie z [45] (przy czym 
zaprezentowano w tej pracy szereg sposobów ujęcia hydrauliki kolumny), wreszcie 
badania mikrobiologiczne, prowadzone zgodnie z obowiązującymi normami. Te 
ostatnie polegały na przygotowaniu poŜywek, barwieniu próbek metodą Grama, 
oznaczeniu wzrostu hodowli i czystości tej hodowli, izolacji szczepów bakterii i ich 
identyfikacji odpowiednimi testami. BliŜsze informacje dot. tego fragmentu badań 
znajdują się w [46]. 
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Rys. 5. Przebieg zaleŜności η = f(t) dla biofiltracji butanolu przy C1 = 0,005 [g/m3],  

H = 0,25 [m] i w0 = 0,0544 [m/s] 
Fig. 5. Dependence η = f(t) course for butanol biofiltration at C1 = 0,005 [g/m3],  

H = 0,25 [m] and w0 = 0,0544 [m/s] 

Jak wspomniano, oprzyrządowanie instalacji i metodyka badań pozwa-
lały określać w danym momencie stęŜenia butanolu na wlocie i wylocie z ko-
lumny (oznaczano je metodą chromatografii gazowej przy uŜyciu chromatogra-
fu Chrom 5 produkcji firmy Laboratorni Pristroje Praha z detektorem FID, ko-
lumną Carbowax 20M i gazem nośnym – azotem). Pełne zestawienie wyników 
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badań dynamiki i statyki biofiltracji dla butanolu znajdują się w załączniku I 
pracy [33]. 

Przykłady przebiegu zaleŜności η = f(t) dla wybranych parametrów 
pracy biofiltru neutralizującego butanol z powietrza zamieszczono na rysunku 5 
i rysunku 6. 
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Rys. 6. Przebieg zaleŜności η = f(t) dla biofiltracji butanolu przy C1 = 0,1 [g/m3],  

H = 0,25 [m] i w0 = 0,0907 [m/s] 
Fig. 6. Dependence η = f(t) course for butanol biofiltration at C1 = 0,1 [g/m3],  

H = 0,25 [m] and w0 = 0,0907 [m/s] 

 
Wyodrębniono na nich punkty uzyskane z doświadczeń oraz obliczone 

modelem deterministycznym przy przyjęciu kinetyki 0-go lub 1-go rzędu. Dla 
niskich stęŜeń butanolu zdecydowanie lepiej oddaje kinetykę biodegradacji 
reakcja 1-go rzędu, dla wysokich – reakcja 0-go rzędu. MoŜna tu zauwaŜyć, Ŝe 
odwzorowanie rzeczywistości nie jest jednak pełne i w pewnym przedziale 
stęŜeń występuje obszar przejściowy. Dlatego podjęto próbę lepszego uzgod-
nienia danych pomiarowych z obliczonymi modelem, proponując z nim uŜycie 
w fazie stacjonarnej zmodyfikowanego równania Monoda w postaci: 
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iim

n
i
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+′
= µ  (23) 

 
gdzie: 

2m

C
q i

i =  (24) 

 
Wykładnik n ujmuje pośrednio zaleŜność asymilacji substratu od stop-

nia zasiedlenia mikroorganizmów na złoŜu oraz jego zaleŜność od stęŜenia odo-
rantu [40]. Stwierdzono, Ŝe takie przyjęcie znacząco polepsza zgodność danych 
pomiarowych i obliczonych z modelu, a np. dla układu butanol – kora sosnowa 
n = 1,5, zaś dla układu MEK – torf n = 1,35. 
 

Stwierdzono ponadto, Ŝe przed procesem biofiltracji w korze domino-
wały bakterie gramujemne Aeromonas hydrofila i gramdodatnie rodzaju Bacil-
lus. Po procesie biofiltracji wzrosła znacząco ilość bakterii Bacillus mycoides 
var mesentericus i namnoŜyły się bakterie Pseudomonas vesicularis, natomiast 
praktycznie zniknęły Aeromonas [33÷46]. Świadczy to o moŜliwościach adap-
tacyjnych złoŜa naturalnego, które potrafi dostosować się do podawanego po-
karmu. Równocześnie sugeruje to moŜliwość sztucznego zasiedlenia takiego 
złoŜa odpowiednimi mikroorganizmami przystosowanymi do danego zanie-
czyszczenia jako poŜywienia. 

Jeśli chodzi o hydraulikę złoŜa z frakcjonowanej kory sosnowej, to wy-
znaczono dla niego następujące parametry: ε = 0,6556, de = 0,000519 m, 
a = 3977 m2/m3 [45÷47], a zaleŜność na opory przepływu ma postać: 

 
Eu = 41600 Re-0,938  (25) 

 
i obowiązuje dla wysokości czynnej złoŜa H0 = 0,45 m. 
 

Natomiast dla torfu nawilŜonego  
ε = 0,472, de = 0,00132 m, a = 2400 m2/m3 
 

Eu = 78900 Re-0,462  (26) 
 
Aby obliczyć opory przy innej wysokości złoŜa, np. H, naleŜy ∆P wyli-

czone zaleŜnością (25) lub (26) pomnoŜyć przez (H/H0). 
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6. Podsumowanie 

Przedstawione tu dane pozwalają dobrać biofiltr wypełniony frakcjo-
nowaną korą sosnową o granulacji 0,5÷3,5 mm, przystosowany do biodegrada-
cji butanolu występującego w powietrzu w ilości do 100 mg/m3 i przewidzieć 
skuteczność procesu w dowolnym momencie czasu i w danym przekroju złoŜa 
zarówno w odcinku niestacjonarnej pracy złoŜa, jak i po ustabilizowaniu się 
warunków biofiltracji. Dane związane z hydrauliką, a zamieszczone w [45] 
i [47], pozwalają przy tym określić opory przepływu gazu przez złoŜe, a więc 
dobrać urządzenie przetłaczające. 

Warto tu równieŜ wspomnieć, Ŝe dokonano porównania modelu deter-
ministycznego procesu biofiltracji butanolu na złoŜu z frakcjonowanej kory 
z danymi opisanymi przy uŜyciu sieci neuronowych, uzyskując dobra zgodność 
obydwu sposobów opracowywania danych doświadczalnych. Takie porównanie 
znajduje się w [42], a wykazano w nim wzajemne uzupełnianie się opisów bio-
filtracji za pomocą sztucznej sieci neuronowej i modelu deterministycznego. 
Stwierdzono teŜ, Ŝe wykładnik n w zmodyfikowanym równaniu Monoda moŜe 
przybierać róŜne wartości dla róŜnych zanieczyszczeń i np. w [42] znaleziono 
dla MEK n = 1,35. Porównania metod biologicznych i konwencjonalnych 
oczyszczania powietrza podano w [48]. 
 
Spis waŜniejszych oznaczeń 
 
A - powierzchnia przekroju biofiltru, [m2] 
C - stęŜenie gazu w biofilmie, [kmol/m3], [mg/m3] 
Ci, Cg - stęŜenie składnika „i” w gazie, [kmol/m3], [mg/m3] 
Ci0,Cg0 - stęŜenie składnika „i” w momencie t = 0 lub na wlocie do bio-

filtru, [kmol/m3], [mg/m3] 
( )

022 OO C,C  - stęŜenie tlenu na wlocie do biofiltru, [kmol/m3], [mg/m3] 

C1, C2 - stęŜenie na wlocie i wylocie z biofiltru, [kmol/m3], [mg/m3] 
C2

* - stęŜenie równowagowe do C2, [kmol/m3], [mg/m3] 
Cl - stęŜenie tlenu w gazie, [kmol/m3], [mg/m3] 
D - współczynnik dyfuzji zanieczyszczenia w biofilmie, [m2/s] 
DL - kinematyczny współczynnik dyspersji wzdłuŜnej, [m2/s] 
H - wysokość czynna biofiltru, [m] 
Kim

’ - stała Monoda, [kmol/m3], [mg/m3] 
N - wykładnik potęgi (rząd reakcji) w równaniu (8) – cz. II 
Si - bezwymiarowe stęŜenie w fazie stacjonarnej 
T - bezwymiarowy czas 



Modelowanie procesu biofiltracji 

Środkowo-Pomorskie Towarzystwo Naukowe Ochrony Środowiska 167 

V - objętość biofiltru, [m3] 
V&  - objętościowe natęŜenie przepływu gazu, [m3/s] 
Xi - bezwymiarowe stęŜenie w fazie gazowej 
XV - stosunek masy suchych komórek do objętości biofilmu  

wg [28], [kg/m3] 
Y - stosunek ilości produkowanej biomasy do ilości substancji, która 

uległa biodegradacji 

2OY  - stosunek ilości produkowanej biomasy do ilości zuŜytego tlenu 

Z - bezwymiarowa odległość 
a - jednostkowa powierzchnia rozwinięta, [m2] 
de - średnica ekwiwalentna złoŜa, [m] 
k - stała szybkości reakcji 0-go rzędu w (1) – cz. I, [kmol/m3s]  

lub I-go rzędu w (16) – cz. I, [1/s] 
kig-ads - współczynnik wnikania masy składnika „i” z fazy gazowej do 

fazy stałej, [m/s] 
krx - stała szybkości reakcji w fazie stacjonarnej, [kmol1-N/(m3-3N ⋅ s)], 

[mg1-N/(m3-3N ⋅ s)] 
m, m2 - współczynnik podziału zanieczyszczenia między fazą gazową a 

stacjonarną (lub biofilmem) 

2Om  - współczynnik podziału tlenu między fazą gazową a biofilmem 

n - wykładnik potęgi w zmodyfikowanym równaniu Monoda (23) – 
cz. II 

qi - stęŜenie składnika „i” w fazie stacjonarnej, [kmol/m3], [mg/m3] 
qi

* - stęŜenie równowagowe składnika „i” w fazie stacjonarnej, 
[kmol/m3], [mg/m3] 

r i - szybkość bioreakcji, [kmol/m3 ⋅ s], [mg/m3 ⋅ s] 
t - czas pracy biofiltru, [s], [h] 
tk - czas kontaktu równy czasowi przebywania  

i czasowi przestrzennemu, [s] 
w - prędkość gazu liczona na pusty przekrój kolumny, [m/s] 
x - zmienna połoŜenia wzdłuŜ wysokości złoŜa, [m] 
z - zmienna w grubości biofilmu, [m] 
δ - grubość biofilmu, [m] 
ε - porowatość wypełnienia biofiltru, [m3/m3] 
η - skuteczność biofiltracji 
µ0 - stała szybkości biodegradacji dla reakcji 0-go rzędu,  

[kmol/m3 ⋅ s], [mg/m3 ⋅ s] 
µ1 - stała szybkości biodegradacji dla reakcji 1-go rzędu, [1/s] 
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µm, µim - maksymalna szybkość wzrostu biomasy, [kmol/m3 ⋅ s] 
τ - czas przestrzenny równy czasowi przebywania i czasowi  

kontaktu, [s] 

Φ - moduł Thiele’ego, 
1DC

kmδΦ =  

Eu - liczba Eulera, 
2w

P
Eu

ρ
∆=  

Pe - liczba Pecleta, 
LD

Hw
Pe=  

Re - liczba Reynoldsa, 
η

ρ ewd
Re=  

MEK - oznaczenie metyloetyloketonu 
 
Indeksy 
 
0 - dotyczy warunków początkowych (t = 0) 
0 - dotyczy reakcji 0-go rzędu 
1 - odnosi się do wlotu na biofiltr 
1 - dotyczy reakcji 1-go rzędu 
2 - odnosi się do wylotu z biofiltru 
2 - dotyczy podziału między fazą gazową a stacjonarną 
i - odnosi się do i-tego składnika 
L - dotyczy dyspersji wzdłuŜnej 
m - odnosi się do wartości maksymalnej 
rx - dotyczy reakcji w fazie stacjonarnej 
ig-ads - odnosi się do wnikania masy z fazy gazowej do stacjonarnej 
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Modelling of Biofiltration Process 

Abstract 

In the paper basic information dealing with biofiltration and then a qualitative de-
scription of the process carried on in a three-shift system with one active shift are given. 
Literature models of quasi – steady state biofiltration are discussed. A solution of the 
own biofiltration statics model under assumptions of first order reaction for low con-
taminated gas and zero order reaction for higher concentration of pollution is proposed. 
The method for process statics elaboration on the basis of experiments is presented. 

The Hodge and Devinny model assuming plug flow with axial dispersion of pol-
luted gas, reaction in the stationary phase, linearity of adsorption isotherms and Danck-
werts’ boundary conditions for axial dispersion in a biofilter inlet/outlet was used. The 
modified Monod kinetics with exponent, n, was assumed. 

Verification of the experimental data was carried out in the butanol – fractionated 
pine tree bark system of 0.5÷3.0 mm granulation. It was stated that for low butanol con-
centrations biofiltration dynamics can be described by first-order kinetics, whereas for 
high concentrations – zero-order kinetics was preferable, however a certain discrepancy 
was observed in comparison with the experimental data. Accuracy of the model was 
significantly improved by assuming n = 1.5 in the Monod equation. 

Biofiltration dynamics was described for three-shift system with one active shift 
(ca’ 8 hrs) and two passive (ca’ 16 hrs). Experiments were carried out during about 6 
months with no visible decreasing of bed activity. On the basis of previously undertaken 
tests it was stated that before biofiltration took place Aeromonas hydrofila and Bacillus 
bacteria prevailed in pine tree bark, whereas when the process was finished a number of 
Bacillus mycoides var mesentericus was higher, Pseudomonas vesicularis were created 
and Aeromonas practically disappeared. 

The bark bed porosity ε = 0.6556, specific developed surface a = 3977 m2/m3, av-
erage permeability B0 = 8.634 ⋅ 10-9 m2, a form of pressure drop equation as Eu = 41600 

Re-0.938, valid in the range Re = 0.400÷1.781, where 
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H0 = 0.45 m were also determined. 


