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DEEL I: LITERATUURSTUDIE
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Sinds 29 oktober 1995 is in Vlaanderen het bodemsaneringsdecreet van
toepassing. Dit decreet zorgt onder andere voor de inventarisatie en sanering van
verontreinigde gronden en regelt de aansprakelijkheid voor de sanering. De
Openbare Vlaamse Afvalstoffenmaatschappij (OVAM) heeft een centrale rol in het
beleid inzake bodemsanering en bij de behandeling van verontreinigde gronden.
OVAM levert ook een grote inspanning om het beleid technisch-wetenschappelijk
te ondersteunen. Hiervoor doet de dienst sanering onder andere onderzoek naar
saneringstechnieken die grote bodemproblemen in Vlaanderen op een betaalbare
manier kunnen oplossen. In het kader van het technisch-wetenschappelijk
ondersteuningsbeleid werd onderzoek gedaan naar het gebruik van biofilters en
actief kool filters bij sanering van bodems, vervuild met petroleumkoolwaterstoffen
en gechloreerde solventen.

Grondwatervervuiling met petroleumkoolwaterstoffen en gechloreerde solventen
(tetrachloorethyleen en trichloorethyleen) is een belangrijk probleem in
Vlaanderen. De petroleumkoolwaterstoffen zijn voornamelijk afkomstig van het
lekken vanuit opslagtanks of leidingen in de buurt van tankstations. De
gechloreerde componenten worden onder andere gebruikt in droogkuiserijen.
Lekkages vanuit opslagtanks, dumpen van gechloreerde koolwaterstoffen op
bedrijfsterreinen, … hebben geleid tot bodemverontreiniging.

In deel I van dit rapport staan de resultaten van een uitgebreid literatuuronderzoek
naar het gebruik van biofilters en actief kool filters bij bodemsanering. Deel II bevat
de resultaten die bekomen werden bij het opvolgen van praktijkinstallaties, nl. twee
biofilters voor de behandeling van afvalgas, beladen met
petroleumkoolwaterstoffen, één actief kool filter voor de behandeling van afvalgas,
vervuild met gechloreerde alifaten en één actief kool filter voor de behandeling van
afvalgas, vervuild met petroleumkoolwaterstoffen. Aan de hand van de
literatuurstudie en de resultaten die bekomen werden bij de opvolging van de
praktijkinstallaties werd een richtlijn opgesteld voor het gebruik van bioflters en
actief kool filters bij grondwatersanering (deel III).

In het literatuuronderzoek worden volgende onderwerpen belicht. Hoofdstuk 2
bevat informatie over de gechloreerde verbindingen tetrachloorethyleen (PCE) en
trichloorethyleen (TCE). Hun fysische en chemische eigenschappen worden
vermeld, er wordt nagegaan welk risico ze vormen voor mens en milieu en er wordt
informatie gegeven over de droogkuiserijsector. Daarnaast wordt aandacht
besteed aan de afbraak van PCE en TCE.

In hoofdstuk 3 gebeurt hetzelfde voor petroleumkoolwaterstoffen. Er wordt vooral
aandacht besteed aan de BTEX-chemicaliën (Benzeen, Tolueen, Ethylbenzeen en
Xyleen) omdat deze stoffen schadelijk zijn voor de mens. Hierbij wordt de sector
van de tankstations toegelicht.

In hoofdstuk 4 wordt kort iets gezegd over de verschillende
bodemsaneringstechnieken en over het gebruik van biofilters en actief kool filters
bij bodemsanering.

In hoofdstuk 5 wordt biofiltratie uitgebreid bestudeerd. Er wordt aandacht besteed
aan de toepassingsgebieden van biofiltratie, de constructie van biofilters en de
werkingsparameters.

Hoofdstuk 6 en 7 geven een samenvatting van de resultaten die werden behaald
bij biofiltratie van afvalgassen, beladen met respectievelijk PCE/TCE en
petroleumkoolwaterstoffen.

1 INLEIDING
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De adsorptie op actief kool wordt bestudeerd in hoofdstuk 8 en tenslotte wordt in
hoofdstuk 9 de wetgeving betreffende de emissie van vluchtige organische
verbindingen (VOC’s) toegelicht.
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2.1 Inleiding
Vluchtige chloorhoudende koolwaterstoffen (CKW) zoals perchloorethyleen (PCE)
en trichloorethyleen (TCE) worden reeds lang gebruikt als oplosmiddel in
verschillende takken van de industrie. In de metaalverwerkende industrie werd
gebruik gemaakt van PCE en TCE om vet en andere vuildeeltjes op te lossen
(Alphenaar, 1998; Didde, 1999). Tegenwoordig gebeurt het ontvetten steeds meer
op alternatieve manieren. In droogkuiserijen werd in het verleden vooral TCE
gebruikt. De laatste decennia wordt PCE gebruikt. De oplosmiddelen werden na
gebruik vaak geloosd in het rioolstelsel. Lekkages vanuit opslagtanks en
rioleringen, morsen bij het vullen en dumpen van CKW op bedrijfsterrein hebben
vaak geleid tot bodemverontreiniging. Men schat dat de bodem op meer dan 50 %
van de locaties waar CKW gebruikt werden, vervuild is (Alphenaar et al., s.d).

2.2 Fysische en chemische eigenschappen
Chloorhoudende oplosmiddelen zoals PCE en TCE zijn chemisch stabiel en
relatief goedkoop. PCE en TCE hebben echter ook een schaduwzijde: de
verontreinigingen kunnen zich zowel in de diepte als in horizontale richting sterk
verspreiden. Wanneer deze producten in “pure vorm” in het grondwater
terechtkomen (bv. door een lekke opslagtank) kunnen ze uitzakken naar de diepte,
omdat de stoffen zwaarder zijn dan water (s.g. PCE = 1 620 kg.m-3) en zo
accumuleren bovenop een weinig doorlaatbare laag (Alphenaar et al., s.d.;
Alphenaar, 1998; Lookman & Vanden Boer, 1998; Bolier, 1999). De verbindingen
zijn dan bedekt met een laag water, zodat hun verwijdering uit de bodem door
vervluchtiging ook zeer beperkt is.

De verontreiniging rond droogkuiserijen is echter meestal ontstaan door een
“diffuse” verspreiding van PCE. De oplosbaarheid van PCE in water bedraagt ca.
200 mg.l-1 (Alphenaar et al., s.d.). Omdat het PCE meestal traag (relatief geringe
hoeveelheden, verspreid over een groot oppervlak) in de bodem terecht kwam,
werd de oplosbaarheidsgrens meestal niet overschreden. De verontreiniging
bevindt zich dan meestal in de bovenste grondwaterlagen en in de bodem boven
grondwaterniveau (Lookman & Vanden Boer, 1998).

Tabel 2.1 toont enkele belangrijke eigenschappen van PCE, TCE en hun
(anaërobe) afbraakproducten 1,2-dichloorethyleen (DCE) en vinylchloride (VC).

2 PCE EN TCE
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Tabel 2.1  Enkele belangrijke eigenschappen van PCE, TCE en hun (anaërobe) afbraakproducten 1,2-DCE en VC

Eigenschappen PCE TCE 1,2-DCE (cis/trans) VC

Chemische formule Cl2C=CCl2 ClCH=CCl2 CHCl=CHCl H2C=CHCl

Wateroplosbaarheid

(mg.l-1) bij 25 °C

200 (1) 1100 (1) 3500/6300(1) 8800 (1)

Dampspanning (mm Hg)

bij 25° C

18,6 (1) 69 (1) 201/331 (1) 2980 (1)

Henry-const. bij 25 ° C

(dimensieloos)

0,764 (2) 0,419 (2) 0,167/0,384 (2) 1,137 (2)

Dichtheid bij 25 ° C

(kg.m-3)

1 613  (3) 1 458  (3) 1 265/1 244 (3) 903  (3)

(Howard et al., 1997)

(Butler & Hayes, 1999)

(Yaws, 1999)
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2.3 Risico voor mens en milieu
De verontreiniging kan zich verspreiden naar naburige percelen, vaak woningen.
Het verspreidingsrisico wordt vooral bepaald door de grondwaterstroming en de
mate van afbraak van de verontreiniging in de grond. PCE kan meegevoerd
worden met het grondwater en in het drinkwater terechtkomen. In Amerika werd in
de Safe Drinking Water Act Amendments (1986) een maximum waarde voor
drinkwater van 5 µg.l-1 PCE voorgesteld (Federal Register, 1989). Het humane
risico is ook afhankelijk van de verdamping van verontreinigingen via de
bodemlucht: het PCE kan uitdampen naar kelder- of kruipruimten en zo in
woningen terecht komen in concentraties die onacceptabel zijn bij langdurige
blootstelling. Er kunnen dan gezondheidsklachten ontstaan (Waitz et al., 1999).

De belangrijkste effecten van chronische blootstelling aan PCE en TCE zijn:
neurologische effecten (o.a. hoofdpijn en geheugen- en concentratieverlies),
leverbeschadiging, hartritmestoornissen en effecten op de nieren (Calabrese &
Kenyon, 1991; EPA, 1999a). Deze verbindingen werden, omwille van hun toxiciteit
en veelvuldig voorkomen, opgenomen in de Amerikaanse en Europese ‘priority
lists’ (Danish Environmental Protection Agency, 1995; EPA, 1999a, b).

In de bodem kan PCE door bacteriën worden omgezet in giftiger producten zoals
dichloorethyleen (DCE) en vinylchloride (VC) (Lookman & Vanden Boer, 1998).
Zowel de toxiciteit als de vluchtigheid nemen toe in de volgorde PCE → TCE →
DCE → VC (Waitz et al., 1999). VC ontstaat onder zuurstofarme omstandigheden
en is zeer vluchtig en carcinogeen. Blootstelling aan VC kan leiden tot
missellijkheid, duizeligheid, bewustzijnsverlies, shock, leverbeschadiging, …
(Environment Canada, 1984; EPA, 1999b). Er zijn ook bewijzen dat er een
oorzakelijk verband bestaat tussen blootstelling aan VC en een verhoogd risico op
leverkankers, hersentumoren en kanker van het lymfesysteem. VC kan wel worden
afgebroken, maar slechts onder zuurstofrijke omstandigheden. De kans is dan ook
groot dat VC ophoopt in de bodem tussen het grondwater en de oppervlakte
(Lookman & Vanden Boer, 1998).

Gechloreerde solventen behoren tot de groep van de vluchtige organische stoffen
(VOC’s). De afbraak van deze verbindingen in de lagere atmosfeer bevordert de
vorming van fotochemische smog (Dangreau, 1994; Claeys, 1999). Deze
verbindingen zijn toxisch voor mensen, beschadigen de gewassen en spelen een
rol in de vorming van zure regen. Vinylchloride heeft een halfwaardetijd van 20 uur
in de atmosfeer; het is de meest onstabiele component van alle gechloreerde
verbindingen (Swedish Environmental Protection Agency, 1991).

2.4 Studie van de droogkuiserij-sector

2.4.1 Omschrijving van de sector

In droogkuiserijen wordt kleding, woningtextiel en leder gereinigd door middel van
oplosmiddelen. Men spreekt ook soms van chemische wasserijen (men wast niet
met water en zeep, maar wel met een chemische stof) (Van den Steen, 1998).

2.4.2 Aantal bedrijven

In de Gouden Gids staan 652 droogkuiserijen vermeld voor het Vlaamse Gewest
(ITT-Promedia, 1996). Dit resultaat is echter onvolledig aangezien de
droogkuiserijen die niet in de Gouden Gids opgenomen zijn, buiten beschouwing
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blijven. Ook worden voor ketens van droogkuiserijen alle vestigingen vermeld,
terwijl daarvan vaak slechts één winkel de droogkuisactiviteiten uitvoert en de
overige vestigingen “koude” winkels zijn.  Indien men in deze lijst voor de ketens
van droogkuiserijen telkens slechts één vestiging overhoudt, bekomt men voor het
Vlaamse Gewest een totaal aantal “warme” droogkuiserijen van 446. Andere
bronnen spreken over 160 (aantal bedrijven die hun afval in 1994 bij de OVAM
gemeld hebben) (OVAM, 1996) of 449 bedrijven (het aantal droogkuiserijen dat
PCE-afval laat verwerken door het  afvalverwerkend bedrijf Reciper) (Van den
Steen, 1998).

2.4.3 Milieu-impact van de sector

2.4.3.1 Algemeen
In 98 % van de Vlaamse droogkuiserijen wordt PCE gebruikt. De overige solventen
die in de droogkuissector worden gebruikt zijn gefluoreerde koolwaterstoffen. De
meeste van deze stoffen kunnen de ozonlaag aantasten. Een aantal van deze
stoffen zijn ook giftig en mogelijk carcinogeen. In het kader van het Protocol van
Montreal wordt een sterke vermindering tot een volledige stopzetting van het
gebruik van deze stoffen nagestreefd. Momenteel wordt ook gebruik gemaakt van
niet-gechloreerde koolwaterstofmengsels. Er wordt aangenomen dat deze stoffen
minder giftig of carcinogeen zijn, maar het zijn wel vluchtige organische stoffen
(VOC’s). Deze koolwaterstoffen (KWS) zijn eveneens geen geschikt alternatief
voor PCE. Ze zijn brandbaar en explosief en kunnen enkel in speciale (zeer dure)
reinigingsmachines gebruikt worden. De reinigingscapaciteiten van KWS zijn ook
minder dan die van PCE en de droogtijden zijn lang. Ook watergebaseerde
technieken zijn niet geschikt als alternatief omdat deze slechts voor een aantal
soorten vezel kunnen worden toegepast (Van den Steen, 1998; Van Hyfte & Van
Langenhove, 2000).

In het verleden werd in de Vlaamse droogkuiserijen gebruik gemaakt van
eenvoudige reinigingsmachines. Deze machines veroorzaakten aanzienlijke
emissies van PCE naar lucht, water en bodem. Momenteel beschikt reeds 75 %
van de droogkuiserijen over gesloten machines met diepkoeling, die deze emissies
verlagen (Van Hyfte & Van Langenhove, 2000). Deze machines worden door het
VITO als een belangrijke BBT voor de droogkuissector beschouwd (Van den
Steen, 1998).

2.4.3.2 Grondstoffenverbruik
De European Chlorinated Solvents Association (ECSA, 1999) berekende dat 80 %
van het totale gebruik van PCE in Europa in 1994 kan toegekend worden aan de
droogkuiserijen, 18 % kan toegekend worden aan het reinigen en ontvetten van
metalen en 2 % aan andere doeleinden. Op basis van cijfers van het ECSA kan
het PCE-verbruik in Vlaanderen in 1997 geschat worden op 1 639 ton. Het
geschatte PCE-verbruik in Vlaanderen in 1997, berekend op basis van import- en
exportcijfers van de Belgische Dienst voor Buitenlandse Handel (BDBH) bedraagt
echter 2 824 ton. De inschatting op basis van de cijfers van het BDBH is bijna een
factor 2 hoger dan de inschatting op basis van de cijfers van ECSA. Het ECSA
neemt enkel de levering van hun leden op in hun statistieken; de cijfers van deze
organisatie kunnen dan ook een onderschatting zijn van de werkelijkheid. In
Vlaanderen wordt geen PCE geproduceerd, de import- en exportcijfers van het
BDBH zijn dus in principe een meer realistische weergave van de werkelijkheid
(Van Hyfte & Van Langenhove, 2000).
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2.4.3.3 Afvalstoffenstroom
Fig. 2.1 toont de PCE-balans van een gemiddelde reinigingsmachine voor de
Vlaamse droogkuissector. Bij een PCE-toevoer van 83 g.kg-1 gereinigd textiel
bedraagt het gemiddeld PCE-verlies via de lucht 60 g.kg-1 gereinigd textiel en via
het destillatieresidu 23 g.kg-1 gereinigd textiel. Het PCE-verlies via het
contactwater bedraagt slechts 8,7 mg.kg-1 gereinigd textiel (Van den Berg, 1995;
Van den Steen et al., 1998).

De totale emissie van PCE  naar de lucht, veroorzaakt door de droogkuissector in
1997, kan ingeschat worden op 938 ton, op basis van verbruikscijfers van ECSA
en op 1 615 ton, op basis van import- en exportgegevens van de BDBH (Van Hyfte
en Van Langenhove, 2000).

      8,7 mg.kg-1

(verwaarloosbaar)

Lucht
PCE-toevoer
83 g.kg-1

60 g.kg-1

Destillatieresidu

Contactwater

23 g.kg-1

Fig. 2.1  De PCE-balans van een gemiddelde reinigingsmachine voor de Vlaamse droogkuissector
(in g.kg-1 gereinigd textiel) (Van den Berg, 1995; Van den Steen et al., 1998)

2.4.3.4 Besluit
De absolute milieu-impact van de droogkuiserijsector is vrij beperkt. De
droogkuiserijen zijn echter vooral actief in agglomeraties en PCE is een potentieel
carcinogene stof. De lokale milieurisico's van deze sector zijn dus niet te
verwaarlozen (Van den Steen et al., 1998).

2.5 Biodegradatie

2.5.1 Inleiding

2.5.1.1 Biologische oxidatie
Bij de afbraak van verbindingen d.m.v. biologisch gekatalyseerde oxidatie komt
energie vrij die de bacteriën vastleggen en gebruiken als brandstof voor de
metabolische processen en cel-opbouw. De energie wordt opgewekt door de
electronenoverdracht van energierijke electron- donoren, die worden geoxideerd,
naar electron-acceptoren, die worden gereduceerd (Theunissen, 1999; Gemoets,
2000).

Veschillende stoffen kunnen dienst doen als elektron-acceptor. Vele bacteriën
gebruiken moleculaire zuurstof (O2) als terminale elektron-acceptor (aërobe
respiratie). In afwezigheid van zuurstof kunnen minder geoxideerde, anorganische
elektron-acceptoren gebruikt worden (anorganische respiratie). De reductie van
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deze elektron-acceptoren gaat door bij redoxpotentialen die meer negatief worden,
gaande van ijzer (Fe (III)) over nitraat (NO3-), mangaan (Mn (IV)), nitriet (NO2-),
fumaraat, sulfiet (HSO3-), sulfaat (SO42-) tot koolstofdioxide (CO2). Organische
stoffen kunnen eveneens dienst doen als elektron-acceptor (fermentatie)
(Gemoets, 2000).

De biologische oxidatie van verontreinigingen verloopt het snelst in aanwezigheid
van zuurstof, omdat bij de reductie van zuurstof het meest energie gewonnen
wordt. Bij anaërobe respiratie verloopt de afbraak trager omdat er minder energie
vrijkomt bij de oxidatie van de elektron-donor. Elektron-acceptoren die minst
energie opleveren (sulfaat en koolstofdioxide) worden laatst opgebruikt (Gemoets,
2000).

2.5.1.2 Biologische reductie
Verontreinigingen kunnen ook worden afgebroken door biologische reductie. Vele
halogeenhoudende koolwaterstoffen zijn sterk geoxideerd en kunnen daarom
elektronen accepteren. De mate waarin dit gebeurt is afhankelijk van de
aanwezigheid van andere elektron-acceptoren, zoals nitraat en sulfaat, die
concurreren voor reducerende equivalenten. Reductieve halogenering wordt meer
vastgesteld onder methanogene omstandigheden. Dit kan het gevolg zijn van de
verminderde aanwezigheid van concurrerende elektron-acceptoren. De reductie
van verontreinigingen kan gekatalyseerd worden door micro-organismen
(Gemoets, 2000). In sommige gevallen is reductieve dehalogenatie een co-
metabolische activiteit, in andere gevallen maakt het deel uit van een nieuw soort
respiratie, dehalorespiratie, waarbij de reductieve dechlorering gekoppeld wordt
aan vastlegging van energie (Holliger et al., 1993).

2.5.2 Biodegradatie van gechloreerde koolwaterstoffen

2.5.2.1 Algemeen
Biodegradatie van gechloreerde koolwaterstoffen kan gebeuren volgens drie
mechanismen:

− De contaminant wordt als elektron-acceptor gebruikt (anaëroob);

− De contaminant wordt als primair groei-substraat gebruikt (elektron-donor en
C-bron);

− De contaminant wordt gedegradeerd d.m.v. co-metabolisme.

Electron-acceptor reacties

Bij reductieve dehalogenering worden de polluenten in verschillende stappen
omgezet door afsplitsing van een chlooratoom en substitutie door een
waterstofatoom. De gechloreerde verbinding fungeert als elektron-acceptor.

De reductieve dechlorering vindt het meest optimaal plaats onder sterk
reducerende omstandigheden (methanogene en sulfaatreducerende
omstandigheden), bij een lage redoxpotentiaal (- 166 mV) (Rijnaarts et al., 1997;
Van Aalst-Van Leeuwen et al., 1997; Stichting Postacademisch Onderwijs, 1999).
Voor sommige verbindingen kunnen deze reacties ook voorkomen onder nitraat-
en ijzerreducerende omstandigheden (Gemoets, 2000).

De afbraakefficiëntie van de anaërobe afbraak neemt af bij afnemende
chloreringsgraad. Naarmate er meer chloor van een molecule wordt verwijderd,
levert deze omzetting minder energie op en verloopt de omzetting moeizamer (Van
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Aalst-Van Leeuwen et al, 1997). Algemeen zijn anaërobe afbraaksnelheden
verscheidene ordes kleiner dan aërobe afbraaksnelheden (Keasling, 1999).

De aanwezigheid van een grote populatie niet-dechlorerende organismen kan de
dechlorering ernstig verstoren doordat de benodigde energie- en/of koolstof-
donoren hierdoor onvoldoende beschikbaar zijn. Andere verbindingen die mogelijk
geprefereerd worden t.o.v. de gechloreerde verbinding kunnen eveneens de
dechlorering vertragen of zelfs onmogelijk maken (Tae Ho Lee et al., 1997).
Dechlorering van PCE kan volledig verhinderd worden door de toevoeging van
potentiële alternatieve elektron-donoren zoals NO3- en NO2- (van den Bergh,
1998).

Electron-donor reacties

De koolwaterstoffen die een beperkt aantal Cl--atomen bevatten, kunnen dienst
doen als groeisubstraat en elektron-donor onder aërobe en sommige anaërobe
condities. Dit is onder andere het geval voor vinylchloride (VC). Er zijn ook
aanwijzingen dat dichlooretheen (DCE) kan gemineraliseerd worden onder aërobe,
ijzerreducerende en methanogene omstandigheden (Van Aalst-Van Leeuwen et
al., 1997; Stichting Postacademisch Onderwijs, 1999; Gemoets, 2000).

Co-metabolisme

Bij co-metabolische afbraak wordt de organische verbinding afgebroken door
tussenkomst van een enzym of co-factor, die bij de afbraak van een andere
verbinding (het primair substraat) wordt gevormd. De afbraak van de
verontreiniging draagt niet positief bij tot de groei of het onderhoud van de
microbiële cellen. Co-metabolische afbraak kan zowel onder aërobe als onder
anaërobe omstandigheden plaatsvinden, maar het komt het meest voor onder
aërobe condities. Chloorhoudende ethenen, met uitzondering van PCE, kunnen zo
onder aërobe omstandigheden worden gemetaboliseerd. De snelheid van deze
aërobe reacties daalt bij stijgende graad van chlorering. Voor anaërobe
omstandigheden geldt het omgekeerde (Van Aalst-Van Leeuwen et al, 1997). De
afbraak is afhankelijk van de aanwezigheid van het primaire substraat (Stichting
Postacademisch Onderwijs, 1999; Theunissen, 1999).

2.5.2.2 Anaërobe afbraak van PCE
PCE is enkel afbreekbaar onder anaërobe omstandigheden. Hierbij ondergaat
PCE reductieve dechlorering waarbij het als elektron-acceptor fungeert (Stichting
Postacademisch Onderwijs, 1999). Figuur 2.2 toont hoe PCE d.m.v. reductases via
TCE en DCE kan worden omgezet naar VC en daarna naar etheen (ET). ET kan
eventueel verder reageren naar ethaan (Vogel & McCarty, 1985; Freedman &
Gossett, 1989; de Bruin et al., 1992; Di Stefano et al., 1992; Hirl & Irvine, 1997).
Verschillende studies hebben aangetoond dat cis-1,2-DCE overweegt boven trans-
1,2-DCE. 1,1-DCE is de minst voorkomende intermediair (Parsons & Lage, 1985).

Co-metabolisme

De anaërobe dechlorinatie van PCE tot TCE, DCE en VC wordt door meerdere
auteurs als een co-metabolisch proces bij gemengde en bij zuivere culturen
beschouwd (Bouwer and McCarty, 1983; Bagley and Gosset, 1990; Tandol et al.,
1994). Studies met zuivere culturen van Methanosarcina sp. toonden aan dat
methanogenen zeker in staat zijn om PCE te dechloreren tot TCE (Fathepure et
al., 1987). Er vond enkel dechlorinatie plaats wanneer de organismen actief
methaan produceerden. Dit suggereert dat de gebruikte elektronen afkomstig zijn
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van de methanogenese. De dechlorinatie kan dus verhoogd worden door het
stimuleren van de methanogenese.

Zuivere culturen kunnen PCE enkel omzetten tot TCE, met gemengde culturen kan
PCE volledig omgezet worden tot etheen en/of ethaan onder methanogene
condities. De snelheidslimiterende stappen bij de reductieve dechlorering zijn de
overgangen van cis-1,2-DCE naar VC en naar etheen (Freedman & Gossett,
1989). Er is één bacterie, nl. Dehalococcoides ethenogenes 195, die uitzonderlijk
in staat is om PCE volledig te reduceren tot etheen, maar de laatste stap gebeurt
zeer traag (Maymo-Gatell et al., 1997). Ook Methanosarcina sp. is in staat om
grote concentraties aan PCE om te zetten tot etheen (Cabirol et al., 1998).

De meeste micro-organismen die chloorethenen reductief kunnen dechloreren
hebben een andere koolstofbron nodig om op te groeien. Deze koolstofbron dient
tevens als elektron- donor. Welke koolstofbron het meest geschikt is, hangt af van
de aanwezige microbiële populatie en kan per situatie verschillen (Rijnaarts et al.,
1997; Van Aalst-Van Leeuwen et al., 1997; Bolier, 1999). Verschillende
componenten werden geïdentificeerd als geschikte elektron-donor voor het
afbraakprocess, zoals glucose, acetaat, formaat, methanol, sucrose, propionaat,
ethanol, … en co-contaminanten zoals BTEX en organisch gebonden stikstof.
Verschillende onderzoekers vermoeden dat waterstof de werkelijke elektron-donor
is (Di Stefano et al., 1992; Komatsu, et al., 1997). Zij stellen dat de eerste stap
bestaat uit een elektronentransfer van de primaire elektron-donor naar moleculaire
waterstof. In de tweede stap wordt moleculaire waterstof gebruikt voor de
dechlorering van de gechloreerde ethenen. De eerste stap kan uitgevoerd worden
door andere organismen dan de dechloreerders.

Bij toepassing van deze elektron-donoren blijft de omzetting echter vaak hangen bij
cis-DCE of VC. Recente laboratoriumexperimenten hebben aangetoond dat
volledige reductieve dechlorering slechts optreedt bij toediening van een complex
mengsel van electron-donoren (gistextract en compost-extract en/of vetzuren) (Van
Aalst-Van Leeuwen et al., 1997; Middeldorp et al., 1998; Bolier, 1999; De Kreuk,
1999; Stichting Postacademisch Onderwijs, 1999; Ferguson & Pietari, 2000) of
complex organisch materiaal zoals ligno-cellulose-houdende materialen (vb.
houtschilfers). Bij de hydrolyse en fermentatie van dit organisch materiaal wordt
waterstof gevormd dat als elektron-donor dient bij dechlorering (Wu et al., 1998a,
b).

Corapcioglu et al. (1991) stelden vast dat de anaërobe TCE-afbraak verhinderd
werd door toxiciteitsfenomenen bij te hoge concentraties gechloreerde
componenten en door inhibitie bij te hoge concentraties secundaire substraten. Er
werd vastgesteld dat de organismen zich konden herstellen van inactivatie
(Kanazawa & Filip, 1986).

Figuur 2.3 toont enkele bacteriën die de pathway kunnen initiëren.
Dehalococcoides ethenogenes 195, Dehalospirillum multivorans, Sporomusa
ovata, Dehalobacter restrictus, Methanosarcina sp., Methanosarcina mazei en
Desulfitobacterium sp. PCE-S zijn enkele organismen die PCE kunnen omzetten
naar TCE (Fathepure et al., 1987; Terzenbach & Blaut, 1994; Scholz-Murumatsu et
al., 1995; Neumann et al., 1996; Wild et al., 1996). De meeste van deze
organismen kunnen eveneens TCE omzetten naar cis-DCE. Dehalococcoides
ethenogenes 195 en Methanosarcina thermophila kan zowel het cis- als het trans-
isomeer voortbrengen (Jablonski & Ferry, 1992; Maymo-Gatell et al., 1997; Ellis,
1999). Sulfaatreducerende, gemengde culturen kunnen eveneens PCE omzetten
naar TCE en cis-DCE. De PCE-dechlorerende activiteit van sulfaatreducerende
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culturen is echter kleiner dan deze van gemengde methanogene culturen (Bagley
& Gossett, 1990).

Dehalorespiratie

Sommige bacteriën kunnen PCE als terminale elektron-acceptor gebruiken en
kunnen uit die respiratie energie halen voor hun groei en onderhoud. Dit proces
wordt dehalorespiratie genoemd en komt onder andere voor bij: Dehalococcoides
ethenogenes 195, Dehalobacter restrictus en Dehalospirillum multivorans
(Krumholz et al., 1996; Fetzner, 1998; Holliger et al., 1999). Dehalobacter
restrictus gebruikt enkel waterstof als elektronendonor en is voor zijn groei
afhankelijk van de aanwezigheid van TCE of PCE (Holliger et al., 1993).
Dehalospirillum multivorans maakt, in vergelijking met Dehalobacter restrictus, van
een grotere verscheidenheid aan elektron-donoren gebruik. Dit organisme kan
groeien in een mineraal medium met enkel waterstof als elektron-donor en PCE als
elektron-acceptor (Neumann et al., 1994; Krumholz et al., 1996). Het kan echter
ook gebruik maken van andere elektron-donoren zoals pyruvaat, lactaat, formaat,
… (Scholz-Muramatsu et al., 1995). Fumaraat en zwavel zijn alternatieve elektron-
acceptoren. Ze verhinderen dan ook de dechlorering van PCE (Neumann et al.,
1994). Beide organismen (Dehalospirillum multivorans en Dehalobacter restrictus )
kunnen PCE echter enkel omzetten tot TCE of cis-1,2-DCE (Krumholz et al., 1996).
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Fig. 2.2  Anaërobe afbraak van PCE (Ellis, 1999)
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Tetrachloroethene (PCE)
  Dehalococcoides ethenogenes 195
    Dehalospirillum multivorans
         Sporomusa ovata
     Dehalobacter restrictus TEA
    Desulfitobacterium sp. PCE-S
                 |
                 |
                 v
         Trichloroethene (TCE)
               /  only in D. ethenogenes
              /     \
             v       v
    cis-1,2-Di- + trans-1,2-Di-
    chloroethene   chloroethene
               \   /
                \ /
                 v
           Vinyl chloride
                 |
                 v
              Ethylene
                 |
                 v
              to the
         Acetylene Pathway

Fig. 2.3  Organismen die de anaërobe afbraak van PCE kunnen initiëren (Ellis, 1999)

2.5.2.3 Aërobe afbraak van TCE
De afbraakproducten van PCE kunnen ook onder aërobe omstandigheden
(zuurstof als elektronen-acceptor) worden omgezet (Fig. 2.4). De gevolgde aërobe
afbraakroute verschilt sterk met de anaërobe afbraakroute. De eindproducten, die
bij deze reactie vrijkomen, zijn onder andere koolstofdioxide, water en chloride-
ionen (Van Aalst-Van Leeuwen et al., 1997). Fig. 2.5 toont enkele organismen die
een rol kunnen spelen in de aërobe afbraak van de afbraakproducten van PCE.
Pseudomonas sp. zijn bacteriën die typisch zijn voor bodem en grondwater
(Nelson et. al., 1990).
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Fig. 2.4  Aërobe afbraak van TCE (Whittaker et al., 1999)
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TCE          TCE            TCE
Methylosinus             Burkholderia             Pseudomonas
trichosporium OB3b       cepacia G4               putida F1
  |                       |                    |
  |_ _ _ _ _              |                            |
  |         \             |                            |
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chloral      trichloroethylene epoxide      glyoxylate + formate
hydrate            (TCE epoxide)                  |         |
  |   \                   |                       v         |
  |    \                  |                Intermediary     v
  |     \                 |_ _ _ _ __     Metabolism    to the
  |      \                |       \      (KEGG)  C1 Metabolic
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  |        \              v             \        |           ^
  |         \          (only with sMMO)  v       |           |
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  |_ _ _ _ _                    |
  | strain  \ strain            v
  v PP3,     \ 113            glyoxylate
  | K5/5      \                 |
  |            \                |
  v             v               |         Intermediary
 CO2          oxalate            - - - - > Metabolism
                   \                         (KEGG)
                    \
                     v
                  Intermediary

Metabolism
                     (KEGG)

Fig. 2.5  Organismen die een rol kunnen spelen in de aërobe afbraak van TCE (Whittaker et al., 1999)

Aërobe afbraak van TCE is een co-metabolisch proces waarbij de organismen een
andere primaire koolstofbron nodig hebben om te groeien. Organismen, waarvoor
co-metabolische afbraak (oxidatieve dechlorering) van chloorethenen is
aangetoond, zijn onder andere :

− Methanotrofe (op methaan groeiende) bacteriën (vb. Methylosinus
trichosporium OB3b) (Oldenhuis et al., 1989);

− Propaanoxiderende (vb. Mycobacterium vaccae, Rhodococcus sp.) (Wackett
et al., 1989; Malachowsky et al., 1994), propeenoxiderende (vb.
Xanthobacter sp.) (Ensign et al., 1992; Reij et al., 1995) en
ammoniumoxiderende bacteriën (vb. Nitrosomonas europaea) ;

− Isopreen afbrekende organismen (Ewers et al., 1991);
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− Tolueen afbrekende bacteriën (vb. Pseudomonas putida F1) (Nelson et al.,
1988);

− Fenol- (vb. Pseudomonas cepacia G4) (Folsom et al., 1990) en
cresolafbrekende bacteriën (vb. Pseudomonas stutzeri OX1) (Nelson et al.,
1988; Chauhan et al., 1998).

Voor deze organismen geldt dat ze chloorethenen co-oxideren m.b.v. mono- of di-
oxygenase enzymes, tijdens groei op onder andere methaan, tolueen en fenol
(Van Aalst-Van Leeuwen et al., 1997). De gechloreerde ethenen kunnen niet zelf
de productie van deze oxygenases induceren. De enzymes worden enkel
geproduceerd in de aanwezigheid van het primair substraat. Andere substraten die
door onderzoekers soms gebruikt worden bij experimenten zijn: ethanol, methanol,
acetaat, lactaat en etheen. Etheen wordt soms gebruikt omdat de structuur ervan
sterk gelijkt op deze van een gechloreerd etheen en het op dezelfde manier
afgebroken wordt (Fan & Scow, 1993; Fraunhofer IGB, 1999).

De organismen halen geen voordeel uit de co-metabolische processen. Co-
metabolische afbraak kan zelfs een negatief effect hebben op het
afbraakvermogen van organismen (Reij et al., 1995; Mars et al., 1998). Er zijn 4
belangrijke factoren die een invloed hebben op de snelheid van de co-
metabolische afbraak  van TCE:

− Competitieve inhibitie: Twee substraten, namelijk het primair sustraat en
TCE voeren competitie voor hetzelfde mono-/di-oxygenase enzym;

− Toxiciteit en inactivatie door TCE: TCE is cytotoxisch voor de organismen en
inhibeert de groei. Wackett and Householder (1989) toonden dit aan voor
Pseudomonas putida F1. Daarnaast kan TCE ook de enzymen inactiveren
(Alvarez-Cohen & McCarty, 1991a, b);

− Toxiciteit van de afbraakprodukten: Intermediaire metabolieten kunnen
accumuleren en dit kan resulteren in directe of indirecte inactivatie van
belangrijke enzymes (Oldenhuis et al., 1991). Bepaalde bacteriën kunnen
bijvoorbeeld gedeactiveerd worden door de epoxiden die gevormd worden
bij het afbreken van de chloorethenen (Oldenhuis et al., 1991; Reij et al.,
1995; Arcangeli et al., 1996; Fraunhofer IGB, 1999). Er werd ook vastgesteld
dat de chloride-ionen die vrijkomen tijdens de afbraak van TCE de mono-
oxygenase enzymes inactiveren (Alvarez-Cohen & McCarty, 1991a, b).

− Terugwinnen van enzym-activiteit: De cellen kunnen herstellen van
inactivatie, maar dit vraagt de novo proteïne synthese (Hyman et al., 1995).

Omwille van deze toxiciteitsfenomenen is co-metabolische transformatie vooral
bruikbaar voor het verwijderen van lage concentraties, en minder toepasbaar in het
geval van hoge concentraties gechloreerde koolwaterstoffen (Alvarez-Cohen &
McCarty, 1991a, c). Het probleem van toxiciteit zou opgelost kunnen worden door
de genen die coderen voor bvb. tolueen di-oxygenase over te brengen naar E.
Coli, waarbij TCE vervolgens wordt omgezet zonder toxische effecten op het gast-
organisme (Winter et al., 1989).

Afbraak bij methanotrofe bacteriën

De afbraak bij methanotrofen gebeurt door methaan mono-oxygenese. Hierbij
produceren de bacteriën een enzyme (methaan mono-oxygenase) dat de
transformatie initieert. Methanotrofen synthetiseren 2 vormen van het methaan
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mono-oxygenase enzyme: een enzym (pMMO) dat geassocieerd is met het
inwendige membraansysteem van deze organismen en een oplosbaar enzym
(sMMO). sMMO heeft een bredere substraatspecifiteit en katalytische activiteit dan
pMMO en is dan ook de actieve katalyst bij de co-metabolische transformatie van
gechloreerde solventen. De relatieve hoeveelheid sMMO en pMMO die
gesynthetiseerd wordt is afhankelijk van de hoeveelheid koper die aanwezig is in
het milieu (Tsien et al., 1989). Repressie van sMMO door koper is minder
problematisch in systemen voor luchtbehandeling (Arciero et al., 1989). De
hoogste snelheid van TCE-afbraak bij sMMO-producerende organismen werd
vastgesteld bij Methylosinus trichosporium OB3b (Oldenhuis et al., 1989).
Methylosinus trichosporium OB3b hecht zich echter zeer moeilijk aan oppervlakken
(Aziz et al., 1995; Fitch et al., 1996). Deze organismen kunnen dan ook moeilijk
gebruikt worden in biofilmreactoren.

De verschillende stappen bij methaan mono-oxygenese zijn:

1. Methaan mono-oxygenase initieert de transformatie van TCE tot TCE-epoxide
met moleculaire zuurstof. Hierbij wordt één zuurstofatoom verbruikt, terwijl het
andere zuurstofatoom geïncorporeerd wordt in een watermolecule;

2. TCE-epoxide wordt uit de cel verwijderd;

3. TCE-epoxide is onstabiel en breekt spontaan af in het waterige milieu buiten
de cel (voorbeelden van afbraakprodukten zijn: CO, formaat, glyoxylaat en
dichlooracetaat);

4. De afbraakproducten worden verder gemetaboliseerd door de methanotrofen,
die ze als energiebron gebruiken als er niet genoeg methaan aanwezig is, en
door andere heterotrofen (Little et al., 1988; Anderson & Andersen, 1999).

Bij methaan mono-oxygenese is methaan zowel groeisubstraat als competitieve
inhibitor van de TCE-afbraak. Er is immers competitie tussen methaan en TCE
voor het mono-oxygenase enzym (Oldenhuis et al., 1989). Het is bijvoorbeeld
vastgesteld dat de TCE-afbraaksnelheid afneemt onder actieve methanotrofe groei
doordat methaan de katalytische site van het MMO enzym, dat verantwoordelijk is
voor TCE-afbraak, inneemt (Oldenhuis et al., 1989; Tsien et al., 1989).

Om de omstandigheden voor biodegradatie van TCE te optimalizeren is het nodig
om af te wisselen tussen periodes met overvloedig methaan (groeiperiodes) en
vastenperiodes (afbraakperiodes) met weinig methaan. Dit is het concept van een
sequencing reactor. Als er genoeg methaan is, dan produceren de bacteriën veel
van het MMO enzyme. Tijdens vastenperiodes, als hun voorkeursubstraat is
opgebruikt, reageren de enzymen met TCE. Op deze manier breken de bacteriën
TCE af, hoewel ze niets winnen met dit proces (Anderson & Andersen, 1999).

Afbraak bij ammoniumoxiderende bacteriën (vb. Nitrosomonas europaea)

Het micro-organisme Nitrosomonas europaea is in staat om energie te verkrijgen
uit de oxidatie van ammonium. De eerste stap wordt gecatalyseerd door het enzym
ammonium mono-oxygenase (AMO) waarbij hydroxylamine wordt gevormd.
Hydroxylamine wordt omgezet naar nitriet door hydroxylamine oxidoreductase
(HAO). N. europaea kan echter ook TCE en andere gechloreerde alifaten oxideren
via het enzym AMO. Studies hebben aangetoond dat TCE effectief kan
concurreren voor AMO omwille van de hoge affiniteit die de componenten voor
elkaar hebben. In feite is de affiniteit van TCE voor AMO bijna even groot als deze
van ammonium, het natuurlijke substraat (Hyman et al., 1995). De
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afbraaksnelheden van AMO-vormende organismen zijn echter laag omwille van
toxiciteits-fenomenen. Deze organismen zijn dan ook minder geschikt voor
toepassing in biologische behandelingssystemen (Arciero et al., 1989).

Ook lignolytische culturen van de witrot-schimmel Phanerochaete chrysosporium
kunnen TCE mineraliseren onder aërobe condities. Bij de afbraak van TCE speelt
lignine peroxidase een belangrijke rol (Khindaria et al., 1995).

2.5.2.4 Besluit
PCE  is enkel afbreekbaar onder anaërobe omstandigheden. Hierbij ondergaat
PCE reductieve dechlorering waarbij het als elektron-acceptor fungeert. PCE wordt
in verschillende stappen omgezet naar TCE, DCE, VC en ET door afsplitsing van
een chlooratoom en substitutie door een waterstofatoom.

De afbraakproducten van PCE kunnen ook onder aërobe omstandigheden worden
afgebroken. Hierbij treedt zuurstof op als elektron-acceptor. De eindproducten die
bij deze reactie vrijkomen zijn onder andere koolstofdioxide, water en chloride-
ionen. Bij aërobe afbraak wordt de contaminant afgebroken d.m.v. co-
metabolisme; de organische verbinding wordt afgebroken door tussenkomst van
een enzym of co-factor die bij de afbraak van een andere verbinding (het primair
substraat) wordt gevormd. Co-metabolische afbraak van chloorethenen werd onder
andere aangetoond bij methanotrofe, propaan-, propeen- en ammoniumoxiderende
organismen en bij isopreen-, tolueen-, fenol- en cresolafbrekende bacteriën.

De snelheid van de co-metabolische afbraak wordt beïnvloed door 4 factoren:

− Competitieve inhibitie: het primair substraat en TCE voeren competitie voor
hetzelfde enzyme;

− Toxiciteit van TCE voor het organisme en inactivatie van de enzymen door
TCE;

− Toxiciteit van de afbraakproducten;

− Terugwinnen van enzymactiviteit: de cellen kunnen herstellen van
inactivatie, maar dit vraagt de novo proteïne synthese.

Omwille van deze toxiciteitsfenomenen is co-metabolische afbraak enkel geschikt
voor het verwijderen van lage concentraties gechloreerde koolwaterstoffen.

Lignolytische culturen van de witrot-schimmel Phanerochaete chrysosporium zijn in
staat om  TCE te mineraliseren onder aërobe condities. Misschien kan een hoge
TCE-verwijdering bekomen worden in een biofilter, die geïnoculeerd is met
Phanerochaete chrysosporium. Dit dient echter nog te worden onderzocht.

Op basis van de gegevens over biodegradatie van PCE en TCE kan het volgende
besloten worden omtrent biofiltratie van deze verbindingen:

− Perchloorethyleen kan enkel worden afgebroken onder anaërobe
omstandigheden. Biofiltratie van PCE is dus enkel mogelijk wanneer er
anaërobe zones aanwezig zijn in de  biofilter;

− TCE kan aëroob worden afgebroken door co-metabolisme. Biofiltratie van
TCE is dus mogelijk, mits er specifieke co-metabolieten aanwezig zijn in het
influent van de biofilter. De afbraaksnelheid van TCE zal echter klein zijn
omwille van competitieve inhibitie en toxiciteitsfenomenen.
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3.1 Inleiding
Oliewinning, raffinage en brandstofdistributie gingen vaak gepaard met
verontreiniging van bodem en grondwater met minerale oliecomponenten en
aromaten (Marsman et al., 1991). In 3.4.3. wordt de samenstelling van
motorbrandstoffen verder toegelicht.

In dit hoofdstuk wordt vooral aandacht besteed aan de BTEX-chemicaliën
(Benzeen, Tolueen, Ethylbenzeen en Xyleen) omdat dit de grootste groep is die
nadelige gevolgen heeft voor de mens (Harwood & Gibson, 1997; Theunissen,
1999).

3.2 Fysische en chemische eigenschappen van
BTEX

In Tabel 3.1 worden de zes BTEX moleculen en enkele belangrijke eigenschappen
weergegeven.

Benzeen, tolueen, ethylbenzeen en de xylenen zijn vluchtige mono-cyclische
aromatische koolwaterstoffen. Ze zijn relatief gemakkelijk oplosbaar in water en
kunnen snel diffunderen eens ze in een aquifer terecht zijn gekomen. Ze zijn lichter
dan water en vormen hierdoor in pure vorm een drijflaag op het grondwater (Kok,
1999).

3 PETROLEUMKOOLWATERSTOFFEN
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Tabel 3.1  Enkele belangrijke eigenschappen van benzeen, tolueen, m-xyleen, o-xyleen, p-xyleen en ethylbenzeen

Eigenschappen Benzeen Tolueen m-Xyleen o-Xyleen p-Xyleen Ethylbenzeen

Chemische formule C6H6 C7H8 C8H10 C8H10 C8H10 C8H10

Wateroplosbaarheid (mg.l-1) bij
25 °C

1 790 (1) 526 (1) 161 (1) 178 (1) 162 (1) 169 (1)

Dampspanning (mm Hg) bij 25°
C

95,2 (1) 28,4 (1) 8,29 (1) 6,61 (1) 8,84 (1) 9,6 (1)

Henri-const. bij 25 ° C
(dimensieloos)

0,229 (2) 0,271 (2) 0,293 (1) 0,212 (2) 0,308 (2) 0,347 (2)

Dichtheid bij 25 ° C (kg.m-3) 873 (3) 865 (3) 861 (3) 876 (3) 858 (3) 865 (3)

(1) (Howard et al., 1997)

(2) (Mackay et al., 1979)

(3) (Yaws, 1999)
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3.3 Risico voor mens en milieu
Van de verschillende bestanddelen van benzine, is BTEX de grootste groep die
nadelige gevolgen heeft voor de gezondheid. Naphtalenen, die ook een invloed
hebben op het welzijn van mensen, maken slechts 1% (w/w) uit van benzine
(Christensen & Elton, 2000). Methyl tertiair butyl ether die toegevoegd wordt aan
benzine om de verbranding te verbeteren, is carcinogeen bij dieren (Chun et al.,
1992) en mogelijks carcinogeen bij mensen (Morales et al., 1998).

De BTEX-componenten kunnen het lichaam binnen komen via inname van
gecontamineerde gewassen, inhalatie van dampen, inname van gecontamineerd
drinkwater en blootstelling via de huid (Christensen & Elton, 2000).

Benzeen veroorzaakt chromosomale schade en is toxisch voor de genen. Acute
blootstelling aan benzeen leidt tot braakneigingen, hoofdpijn en duizeligheid.
Chronische blootstelling veroorzaakt abnormaliteiten in het bloed en het beenmerg.
De ontwikkeling van leukemie werd aangetoond, naast toxiciteitseffecten op het
centraal zenuwstelsel.

Tolueen en xyleen werken narcotisch en kunnen bij langdurige blootstelling aan
hoge concentraties hersenbeschadiging veroorzaken. De inhalatie van tolueen en
xyleen veroorzaakt hoofdpijn, duizeligheid en irritatie van de slijmvliezen (Proctor
et al., 1988; Leson et al., 1992; Theunissen, 1999; Christensen & Elton, 2000).

De aromatische fractie (benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xylenen) is relatief
goed oplosbaar in water en zorgt voor het grootste verspreidingsrisico. Benzeen is
de kritische component: deze is het meest toxisch, heeft de hoogste mobiliteit in
grondwater en is bij gebrek aan zuurstof het minst afbreekbaar. De
biobeschikbaarheid van vluchtige aromaten is vrij goed door de relatief hoge
oplosbaarheid en vluchtigheid (Theunissen, 1999).

Het voorkomen van BTEX in de bodem en het grondwater wordt beïnvloed door
vervluchtiging, oplossing, sorptie en afbraak door micro-organismen. Een deel van
de benzine die terechtkomt in de grond zal vervluchtigen als gevolg van het relatief
lage moleculair gewicht en de hoge dampdruk. Als we de karakteristieken van de
verschillende componenten bekijken, dan is benzeen de meest vluchtige
component. Daarnaast zal benzine ook oplossen in het grondwater. Vergeleken
met de alifaten, zijn de BTEX-componenten zeer goed oplosbaar en de
oplosbaarheid van de verschillende BTEX-componenten zal een grote invloed
hebben op de concentraties die kunnen voorkomen in het grondwater. Tussen de
benzine en de bodemdeeltjes kan ook sorptie plaatsvinden. De BTEX-
componenten worden niet zo sterk vastgehouden door de bodem als de alifatische
componenten en ze kunnen dan ook grotere volumes water contamineren. De
concentratie BTEX in het milieu zal ook beïnvloed worden door de afbraak van
BTEX in de bodem en het grondwater (Christensen & Elton, 2000).
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Fig. 3.1  Transport- en afbraakmechanismen van BTEX in het milieu (Christensen & Elton, 2000)

3.4 Studie van de sector van de tankstations

3.4.1 Omschrijving van de sector

Tankstations zijn inrichtingen waar motorbrandstof, olie, koelwater en lucht kan
worden ingenomen (Meulepas et al., 1999).

3.4.2 Aantal bedrijven

In de rubriek ‘Tankstations’ van de Gouden Gids staan 902 bedrijven vermeld voor
het Vlaamse Gewest (ITT-Promedia, 1998). De tankstations die deel uitmaken van
een garage zijn echter niet opgenomen in deze rubriek. Volgens de officiële
statistieken van het Nationaal Instituut voor Statistiek (NIS) zijn in Vlaanderen 1514
kleinhandels in motorbrandstoffen en smeeroliën (NIS, 1997). Dit cijfer is echter
ook een onderschatting van het werkelijke aantal tankstations. De meest
nauwkeurige bepaling van het aantal tankstations wordt geleverd door het Fonds
voor de Analyse van Aardolieprodukten. Volgens deze bron waren er op 1 januari
1999, 5063 verkooppunten van motorbrandstoffen in België (Belgische Petroleum
Federatie, 1999; Meulepas et al., 1999).

3.4.3 Motorbrandstoffen

In tankstations worden benzine, diesel en in mindere mate LPG verdeeld. De
samenstelling van deze brandstoffen varieert afhankelijk van de producent, het
raffinaderijproces en het productietijdstip.

3.4.3.1 Benzine
Benzine is een verzameling van ongeveer 200 verschillende, voornamelijk C6-
C12-koolwaterstofverbindingen. Het is een heldere vloeistof die uiterst vluchtig en
ontvlambaar is. De typische samenstelling van benzine is als volgt:

− 15 % n-paraffines:
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− n-butaan

− n-pentaan

− n-hexaan

− n-heptaan

− n-octaan

30 % iso-paraffines

− 2-methylpropaan

− 2-methylbutaan

− 2-methylpentaan

− 2-methylhexaan

− 2,2-dimethylpentaan

− 2,2,3-trimethylbutaan

− 2,2,4-trimethylpentaan

12 % cycloparaffines

− cyclopentaan

− methylcyclopentaan

− cyclohexaan

− methylcyclohexaan

35 % aromaten

− benzeen

− tolueen

− ethylbenzeen

− meta-xyleen

− para-xyleen

− ortho-xyleen

− 3-ethyltolueen
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− 1,3,5-trimethylbenzeen

− 1,2,4-trimethylbenzeen

8 % olefines

− 2-penteen

− 2-methylbuteen-2

− 2-methylpenteen-2

− cyclopenteen

De volgende olefines zijn in kleine hoeveelheden aanwezig in benzine:

− 1-methylcyclopenteen

− 1,3 cyclopentadiëen

− dicyclopentadiëen

Daarnaast bevat benzine ook additieven die zorgen voor een verhoging van het
octaangehalte en van het zuurstofgehalte (voor een zuivere verbranding). Enkele
voorbeelden van zo’n stoffen zijn:

− methanol

− ethanol

− isopropyl alcohol

− methyl tertiar butyl ether

− ethyl tertiar butyl ether

− tertiar amyl methyl ether

− (Pelican Parts, 2000).

Benzine bevat gemiddeld 18 % (gewichts%) BTEX en 82 % andere
koolwaterstoffen (zie Fig 3.2). De BTEX-fractie in benzine bestaat gemiddeld uit de
volgende componenten: 11 % (gewichts %) benzeen, 26 % tolueen, 11 %
ethylbenzeen, 12 % o-xyleen, 31 % m-xyleen en 9 % p-xyleen (zie Fig. 3.3)
(Christensen & Elton, 2000).
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Fig. 3.2  Procentuele samenstelling van benzine (Christensen & Elton, 2000)

Fig. 3.3  Procentuele verdeling van de BTEX-fractie van benzine (Christensen & Elton, 2000)

3.4.3.2 Diesel
Diesel bevat destillatieprodukten die zwaarder zijn dan de componenten in benzine
(ExxonMobil, 2000). Diesel bestaat voornamelijk uit C10-C25-koolwaterstoffen,
terwijl benzine vooral C6-C12-componenten bevat (Van Langenhove, 1999).
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3.4.3.3 LPG
LPG (= Liquid Petroleum Gas, vloeibaar petroleumgas) is een mengsel van
propaan, butaan en isobutaan. Het gasmengsel wordt onder druk vloeibaar
gemaakt (Meulepas et al., 1999).

In 1998 werd in België 2 512 000 ton autobenzine en 4 712 000 ton diesel verbruikt
(Belgische Petroleum Federatie, 2000).

3.4.4 Milieu-impact van de sector

Een benzinetankstation kan een invloed hebben op lucht, water en bodem.

3.4.4.1 Lucht
De gasvormige emissies die vrijkomen in een benzinetankstation zijn afkomstig
van de ondergrondse opslagtanks en van het wegverkeer dat langskomt voor een
tankbeurt. Deze dampen kunnen aanleiding geven tot verhoogde concentraties
van VOC’s en in het bijzonder van benzeen. Op grote schaal kunnen VOC-
emissies aanleiding geven tot het ontstaan van troposferische ozon. De verhoogde
concentraties van VOC’s en benzeen ter hoogte van de tankstations kunnen ook
een gezondheidsrisico betekenen voor de mens.

3.4.4.2 Water/bodem
In bestaande tankstations kan de lokale verontreiniging van de bodem en het
grondwater onder andere veroorzaakt worden door het morsen van brandstoffen
indien de grondoppervlakken ter hoogte van de tankzone en de losplaats van de
tankwagens onvoldoende vloeistofdicht zijn gemaakt of door lekkende
ondergrondse tanks en leidingen. De viscositeit van diesel is slecht weinig hoger
dan de viscositeit van water; diesel dringt dan ook even gemakkelijk in de grond
als water. Benzine zal bij morsen voor een deel verdampen.

Wanneer met koolwaterstoffen verontreinigd water zonder enige waterzuivering
geloosd wordt in oppervlaktewater, dan kan oppervlaktewaterverontreiniging
ontstaan. Benzine en diesel zijn lichter dan water, een vervuiling van deze
producten drijft dan ook steeds op het water.

Nieuwe tankstations en bestaande tankstations die aangepast zijn aan de Vlarem
II verplichtingen zijn met voldoende milieumaatregelen uitgerust om bodem-,
grondwater- en oppervlaktewaterverontreiniging te voorkomen (Meulepas et al.,
1999).

3.5 Biodegradatie van petroleumkoolwaterstoffen

3.5.1 Aërobe afbraak van petroleumkoolwaterstoffen

De meeste petroleumkoolwaterstoffen zijn biologisch afbreekbaar. De
afbraaksnelheid en de omzettingsgraad kunnen echter sterk verschillend zijn. Deze
worden beïnvloed door een aantal factoren, waaronder:

− de hoeveelheid en de kwaliteit van de beschikbare elektron-acceptoren en
nutriënten;

− de soorten en hoeveelheden micro-organismen;

− de hoeveelheden en de samenstelling van koolwaterstoffen.
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Petroleumkoolwaterstoffen kunnen zowel door bacteriën als door schimmels en
actinomyceten afgebroken worden. De meeste olieproducten zijn complex. Er zijn
meerdere enzymen vereist voor de afbraak ervan. De afbraak gebeurt dan ook
best met behulp van een consortium van micro-organismen (Ridgeway et al.,
1990).

De wateroplosbare fractie is biologisch afbreekbaar omdat ze beschikbaar is voor
de micro-organismen. De lengte van de keten (of het molecuulgewicht) heeft een
belangrijke invloed op de snelheid van afbraak. Bij toenemende molecuulmassa
stijgt immers de hydrofobiciteit, waardoor de wateroplosbaarheid en de
biobeschikbaarheid afnemen. De volgorde van afbreekbaarheid van
koolwaterstoffen is als volgt: n-alkanen (C10-C19) > gassen (C2-C4) > n-alkanen
(C5-C9) > vertakte alkanen tot C12 > alkenen (C3-C11) > vertakte alkenen > cyclo-
alkanen (Diels & Gemoets, 2000).

3.5.1.1 n-alkanen
n-Alkanen worden geoxideerd via de β-oxidatieketen, een elementair bestanddeel
van de heterotrofe stofwisseling. Alkanen met 5 tot 9 koolstofatomen kunnen bij
hoge concentraties een bacterie-dodende werking hebben (omwille van
membraantoxiciteit). Ze kunnen dan ook door slechts enkele gespecialiseerde
stammen afgebroken worden. n-Alkanen met ketenlengten van C10-C25 zijn
relatief vlot afbreekbaar. De afbraak van alkanen met 25 tot 44 koolstofatomen
gebeurt relatief traag (Diels & Gemoets, 2000).

3.5.1.2 Vertakte alkanen en cyclo-alkanen
Vertakte alkanen en cyclo-alkanen worden minder afbreekbaar naarmate de
koolstofketens meer vertakt zijn. Aan het vertakkingspunt kan immers geen β-
oxidatie optreden. De afbreekbaarheid is vooral gering wanneer er kwaternaire
koolstofatomen of terminale vertakkingen aanwezig zijn (Diels & Gemoets, 2000).

Cyclo-alkanen zijn het minst afbreekbaar en zijn meestal toxisch voor bacteriën.
De afbraak van alkylgesubstitueerde cyclo-alkanen verloopt moeilijker dan de
afbraak van niet- gesubstitueerde cyclo-alkanen. Complexe alicyclische
verbindingen zijn de meest recalcitrante verbindingen bij olieverontreiniging (Diels
& Gemoets, 2000).

3.5.1.3 Alkenen
De afbraak van alkenen verloopt minder vlot dan de afbraak van de
overeenkomstige n- of isoalkanen. Onverzadigde 1-alkenen zijn slechts
degradeerbaar voor ketenlengtes vanaf C12. 2-alkenen zijn beter afbreekbaar dan
1-alkenen.

Het metabolisme van alkenen kan starten door een aanval op de dubbele binding
of door een oxidatie aan de molecule zoals bij de n-alkanen (Diels & Gemoets,
2000).

Als gevolg van de verschillen in afbraaksnelheid zal gedurende het
biodegradatieproces een relatieve aanrijking plaatsvinden van stoffen met een
grotere molecuulmassa. Alkanen met zeer lange ketens en esters die zeer
resistent zijn aan verdere enzymatische afbraak kunnen gaan domineren (Wang &
Fingas, 1995; Gemoets, 2000).

3.5.1.4 Benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xyleen (BTEX)
De meeste BTEX-componenten zijn relatief goed aëroob afbreekbaar. De
biodegradatiesnelheid van BTEX onder aërobe omstandigheden ligt lager dan
deze van alkanen, maar hoger dan deze van cyclo-alkanen. Benzeen is de meest
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resistente BTEX-component. De drie xyleen-isomeren kunnen allen aëroob worden
afgebroken. De afbraaksnelheid van o-xyleen is echter veel lager dan deze van m-
en p-xyleen.

De microbiële afbraak van aromatische polluenten zoals BTEX en verloopt
alsvolgt:

− de polluent wordt opgenomen in de cel en eventueel worden specifieke
catabolische enzymes geïnduceerd;

− er vindt een transformatie/metabolisatie van de zijketens plaats
(hydroxylatie, demethylatie, decarboxylatie), als voorbereiding op de
ringsplitsing;

− ringsplitsing;

− vorming van centrale metabolische componenten;

− verdere degradatie van deze componenten via centrale afbraakwegen
(Gemoets, 2000).

Zuurstof is noodzakelijk voor deze afbraak. De zuurstofmoleculen hebben een
dubbele functie: 1) als electronenacceptor en 2) als co-substraat dat ingebouwd
wordt in de polluent.

Sommige stoffen kunnen de afbraak stimuleren. Fulvuszuren stimuleren de
tolueen-afbraak enzymes (Diels & Gemoets, 2000).

Tabel 3.2 toont een aantal bacteriën en schimmels die BTEX-componenten
kunnen transformeren/(co)metaboliseren.

BTEX Micro-
organisme

Species

Benzeen Bacteriën Pseudomonas rhodochrous; Pseudomonas
aeruginosa;

Pseudomonas putida

Schimmels Phanerochaete chrysosporium

Tolueen Bacteriën Pseudomonas aeruginosa; Pseudomonas putida;
Pseudomonas mendocina; Pseudomonas sp.;
Achromobacter sp.; Bulkholderia cepacia; Bulkholderia
pickettii

Schimmels Phanerochaete chrysosporium

Ethylbenz
een

Bacteriën Pseudomonas putida; Pseudomonas sp.
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Schimmels Phanerochaete chrysosporium

m-Xyleen Bacteriën Pseudomonas putida; Nocardia sp.; Sphingomonas
yanoikuyae;

Schimmels Phanerochaete chrysosporium

o-Xyleen Bacteriën Pseudomonas sp.; Nocardia sp.; Burkholderia cepacia

Schimmels Phanerochaete chrysosporium

p-Xyleen Bacteriën Pseudomonas putida; Nocardia sp.

Schimmels Phanerochaete chrysosporium

Tabel 3.2  Overzicht van bacteriën en schimmels die de capaciteit hebben om BTEX-componenten
aëroob te transformeren/metaboliseren (Riser-Robert, 1998)

Benzeen

Benzeen is de meest resistente BTEX-component: slechts 0,5 % van de bodem
micro-organismen kan benzeen gebruiken als enige koolstofbron. Bij de aërobe
afbraak van benzeen wordt de aromatische ring eerst door zuurstofhoudende
groepen instabiel gemaakt: benzeen wordt door inwerken van o.a. mono-of
dioxygenases omgevormd tot catechol en vervolgens tot ringsplitsingsproducten.
De tweede stap is het openen van de aromatische ring, waarna goed afbreekbare
verbindingen overblijven: via ortho-splitsing van de aromatische ring wordt cis-cis-
muconaat gevormd dat verder afgebroken wordt tot succinaat en acetaat, twee
onschuldige centrale metabolieten. Deze centrale metabolieten kunnen verder
afgebroken worden via centrale afbraakwegen (Otten et al., 1997; Gemoets, 2000).

Tolueen

Fig. 3.4. toont de aërobe afbraak van tolueen tot methylcatechol en
ringsplitsingsprodukten.
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In Fig. 3.5. zijn enkele organismen die een rol kunnen spelen in de aërobe afbraak
voorgesteld.

Fig. 3.4  Aërobe afbraak van tolueen (Oh, 1999)
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Fig. 3.5  Organismen die een rol kunnen spelen in de aërobe afbraak van tolueen (Zeng, 1999)

Toluene      Toluene         Toluene         Toluene       Toluene
P. putida  B. cepacia      P. picketti    P. putida    P. mendocina
mt-2           G4               |                F1       (pWWO) or (pTOL)
|              |                |                |            |
| toluene      | toluene        | toluene        | toluene    | toluene
| side-chain   | 2-monooxygenase| 3-monooxygenase| dioxygenase| 4 monooxygenase
| monooxygenase|                |                |            |
| (xylene      |                |  to and from   |            |         from the
|monooxygenase)|                |  the m-Cresol  |            |    Toluene-4-sulfonate
|              |                |        ^       |            |    and Trinitrotoluene
|              |                |        |       |            |          pathways
v              v                v        |       v            v             |
Benzyl     2-Hydroxy-       3-Hydroxy- <-+     Toluene-    4-Hydroxy- <-----+
alcohol     toluene          toluene      cis-dihydrodiol  toluene
|                \              |              /              |
|                 \             |             /               |
| benzyl           \   toluene  | toluene    /  toluene       | 4-cresol
| alcohol           \  2-mono-  | 3-mono-   / cis-dihydrodiol | dehydrogenase
| dehydrogenase      \ oxygenase| oxygenase/   dehydrogenase  | (hydroxylating)
|                      \        |        /                    |
|                       \       |       /                     |
v                        \      v      /                      v
Benzaldehyde  from the      3-Methyl-     from the       4-Hydroxy-
|             m-Xylene -->  catechol  <-- o-Xylene       benzaldehyde
|             Pathway           |         Pathway             |
|                               |                             |
| benzaldehyde                  | catechol                    | 4-hydroxy-
| dehydrogenase                 | 2,3-dioxygenase             | benzaldehyde
|                               |                             | dehydrogenase
|                               |                             |
|                               |                             |
v                               v                             v
Benzoate                cis,cis-2-Hydroxy-               4-Hydroxy-
|                     6-oxohepta-2,4-dienoate             benzoate
|                               |                             |
|                               |                             |
v                               | cis,cis-2-hydroxy-          |
to the                          | 6-oxohepta-2,4-dienoate     |
Benzoate                        | hydrolase                   |
Pathway                         |                             |
                                |                             |
 from the                       v                             v
 Carbazole ----------> cis-2-Hydroxypenta-                 to the
  Pathway                 2,4-dienoate               2,4-Dichlorobenzoate
                                |                          Pathway
                                |
                                | cis-2-hydroxypenta-
                                | 2,4-dienoate
                                | hydratase
                                |
                                v
                        4-Hydroxy-2-oxo-
                            valerate
                                |
                                | 4-hydroxy-2-oxo-
                                | valerate aldolase
                                |
                                v
                   Acetaldehyde + Pyruvate
                        |            |
                        |            |
                        |            |
                        |            |
                        |            |
                        v            v

                  Intermediary  Intermediary
                   Metabolism    Metabolism
                     (KEGG)        (KEGG)
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Ethylbenzeen

Voor ethylbenzeen zijn 3 verschillende afbraakwegen bekend (zie Fig. 3.6):

1. Via initiële 2,3-dihydroxylatie van de benzeenring. Deze afbraakroute verloopt
via een catechol-derivaat;

2. Via transformaties in de zijketen wordt styreen gevormd. Styreen zelf kan via
twee verschillende wegen verder afgebroken worden:

− via mono-oxygenatie van de zijketen

− via dihydroxylatie van de benzeenring. Hierbij wordt catechol-derivaat
gevormd

3. Via oxidatie van de ethyl-zijketen

Fig. 3.7 toont enkele organismen die ethylbenzeen aëroob kunnen afbreken.

Xylenen

De drie xyleen isomeren kunnen allen aëroob worden afgebroken, maar de
afbraaksnelheid van o-xyleen ligt beduidend lager dan deze van m- en p-xyleen.
De afbraak gebeurt via initiële oxidatie van één van de methylgroepen. De
afbraakweg verloopt telkens via catechol-derivaten.
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Fig. 3.6  Aërobe afbraak van ethylbenzeen (McLeish, 1999)
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Fig. 3.7  Enkele organismen die ethylbenzeen aëroob kunnen afbreken (McLeish, 1999)

       Ethylbenzene            Ethylbenzene            Ethylbenzene
  Pseudomonas putida 39/D     Pseudomonas sp.         Pseudomonas sp.
Pseudomonas sp. NCIB 10643      NCIB 9816-4             NCIB 9816-4
           |                         |                       |
           |                         |                       |
           | ethylbenzene            | naphthalene           | naphthalene
           | dioxygenase             | 1,2-dioxygenase       | 1,2-dioxygenase
           |                         |                       |
           v                         v                       v
    cis-2,3-Dihydroxy-            Styrene             (S)-1-Phenethyl
      2,3-dihydro-                   |                    alcohol
      ethylbenzene                   |                       |
           |                         |                       |
           |                         |                       |
           | cis-ethylbenzene        |                       | naphthalene
           | glycol dehydrogenase    |                       | 1,2-dioxygenase
           |                         |                       |
           v                         v                       v
     2,3-Dihydroxy-                To the              Acetophenone
      ethylbenzene             Styrene Pathway               |
           |                                                 |
           |                                                 |
           | 2,3-dihydroxy-                                  | naphthalene
           | ethylbenzene                                    | 1,2-dioxygenase
           | 1,2-dioxygenase                                 |
           |                                                 |
           v                                                 v
    2-Hydroxy-6-oxo-                                     2-Hydroxy-
   octa-2,4-dienoate                                    acetophenone
           |
           |
           | 2-hydroxy-6-oxo-
           | octa-2,4-dienoate
           | hydrolase
           |
           v
Propanoate + 2-hydroxypenta-
     |        2,4-dienoate
     |              |
     |              |
     |              | 2-hydroxypenta-
     |              | 2,4-dienoate
     |              | hydratase
     v              |
Intermediary        v
 Metabolism    4-Hydroxy-2-
   (KEGG)      oxovalerate
                    |
                    |
                    | 4-hydroxy-2-
                    | oxovalerate
                    | aldolase
                    |
                    v
       Acetaldehyde + Pyruvate
            |             |
            |             |
            |             |
            |             |
            |             |
            |             |
            v             v
      Intermediary   Intermediary
       Metabolism     Metabolism
         (KEGG)         (KEGG)
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3.5.2 Anaërobe afbraak van petroleumkoolwaterstoffen

Sommige BTEX-componenten en alkanen kunnen ook onder anaërobe
omstandigheden worden afgebroken en gemineraliseerd. De afbraaksnelheid is
echter veel kleiner dan in aanwezigheid van zuurstof.

Onder nitraatreducerende omstandigheden kunnen tolueen, ethylbenzeen, m-, p-
en o-xyleen, naftaleen en een reeks andere koolwaterstoffen worden
gemineraliseerd. Volgens sommige auteurs is benzeen niet afbreekbaar onder
nitraatreducerende omstandigheden. Andere studies bewezen echter het
tegendeel (Fries et al., 1994; Harwood & Gibson, 1997; Rijnaarts et al., 1997;
Theunissen, 1999; Gemoets, 2000).

Een groot aantal verontreinigingen, zoals cresol-isomeren, homocyclische en
heterocyclische aromaten waaronder tolueen, o-xyleen, alkylbenzenen en
onverzadigde koolwaterstoffen, kunnen worden geoxideerd onder
sulfaatreducerende of methanogene omstandigheden. Voor de anaërobe afbraak
van benzeen blijken sulfaatreducerende en methanogene condities betere
resultaten op te leveren dan nitraatreducerende condities. Sulfaatreducerende en
methanogene bacteriële gemeenschappen zijn echter zeer gevoelig voor een
aantal milieuparameters, waaronder temperatuur, nutriënten, pH en toxische
stoffen (Fries et al., 1994; Harwood & Gibson, 1997; Theunissen, 1999; Gemoets,
2000).

Fermentatie is een onvolledig oxidatieproces. Dit komt voor onder zuurstofarme
omstandigheden. De verbinding wordt deels geoxideerd en deels gereduceerd
doordat ze zelf als elektron-acceptor dienst doet. Onder zuurstoflimiterende
condities vindt vaak een (tijdelijke) ophoping plaats van tussenproducten. Bij
BTEX-afbraak zijn de voornaamste tussenproducten fenolen en benzoëzuur. De
belangrijkste intermediairen bij de afbraak van alkanen zijn carbonzuren, ketonen,
aldehyden en alcoholen.

3.5.3 Biodegradatie van methyl tertiair butyl ether

MTBE is in principe biologisch afbreekbaar onder aërobe omstandigheden, maar
de biodegradatie ervan verloopt zeer traag als gevolg van de tertiaire structuur en
de etherbinding. De afbraak werd gerapporteerd onder zowel aërobe als anaërobe
omstandigheden. In de aanwezigheid van propaan, butaan, pentaan, hexaan of
heptaan en ether werd ook co-metabolische afbraak van MTBE gerapporteerd
(Hyman, 1998). Bij biodegradatie wordt het dochterproduct TBA (terbutylalcohol)
gevormd (Regenesis Bioremediation Products, 2000).

3.5.4 Besluit

De meeste petroleumkoolwaterstoffen zijn aëroob afbreekbaar. De volgorde van
afbreekbaarheid is als volgt: n-alkanen (C10-C19) > gassen (C2-C4) > n-alkanen
(C5-C9) > vertakte alkanen tot C12 > alkenen (C3-C11) > vertakte alkenen > cyclo-
alkanen. Als gevolg van het verschil in afbraaksnelheid zal het aandeel van stoffen
met een grotere molecuulmassa stijgen gedurende het afbraakproces.

Benzeen, tolueen, ethylbenzeen en de 3 isomeren van xyleen zijn relatief goed
aëroob afbreekbaar. De afbraaksnelheid van BTEX onder aërobe omstandigheden
is lager dan deze van alkanen, maar hoger dan deze van cyclo-alkanen. Benzeen
is de meest resistente BTEX-component. o-Xyleen is de minst afbreekbare van de
3 xyleencomponenten.
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Sommige BTEX-componenten en alkanen zijn ook afbreekbaar onder anaërobe
omstandigheden. De afbraaksnelheid is echter veel kleiner dan in aanwezigheid
van zuurstof.

MTBE is zowel aëroob als anaëroob afbreekbaar, maar de afbraak verloopt zeer
traag. In de aanwezigheid van propaan, butaan, pentaan, hexaan of heptaan en
ether werd de co-metabolische afbraak van MTBE vastgesteld.

Op basis van de gegevens over de afbreekbaarheid van de verschillende
bestanddelen van diesel en benzine kunnen we besluiten dat biofiltratie van
afvalgassen, beladen met petroleumkoolwaterstoffen, mogelijk is.
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4.1 Inleiding
Bodemsanering kan zowel in situ als ex situ (via afgraven) plaatsvinden. In situ-
techieken zijn geschikt voor locaties waar, door aanwezigheid van infrastructuur,
sanering via afgraven problemen met zich meebrengt. Bij in situ-technieken wordt
de bodem minimaal verstoord, waardoor de bodemopbouw en –structuur
behouden blijft. In situ sanering is gebaseerd op twee verwijderingsprocessen:
convectief transport en in situ omzetting van verontreinigingen. Er zijn drie vormen
van convectief transport te onderscheiden: transport via de gasfase, transport via
de waterfase of transport van puur product. Voor transport in de gas- en waterfase
moeten verontreinigingen respectievelijk vluchtig zijn (bij de bodemtemperatuur) of
oplosbaar in water. In situ technieken, zoals spoelen, grondwateronttrekking,
bodemluchtextractie en persluchtinjectie richten zich vooral op het vergroten van
het convectief transport (Otten et al., 1997; Theunissen, 1999).

4.2 In-situ technieken

4.2.1 Spoelen

Spoelen is het stimuleren van convectief transport van het grondwater door het
infiltreren en onttrekken van grondwater. In de bodem ontstaat een stroming van
grondwater naar het onttrekkingspunt. Met het grondwater kunnen
verontreinigingen worden verwijderd (Otten et al., 1997; Mol, 1998).

4.2.2 Grondwateronttrekking (pump-and-treat)

Grondwater wordt onttrokken via onttrekkingsfilters, waardoor ter plaatse een
grondwaterstanddaling wordt gecreëerd. Hierdoor wordt een toestroming van
grondwater vanuit de omgeving (met daarin de opgeloste verontreinigingen) tot
stand gebracht. De toepasbaarheid van deze methode wordt echter beperkt door
de randvoorwaarden van een goed doorlatende bodem en een goed uitloogbare
verontreiniging (GfE energy management, 1999). Het opgepompte grondwater kan
achteraf gereinigd worden d.m.v. nat actief kool, katalytische oxidatie, biologische
zuivering en strippen. Als het grondwater slecht adsorberende stoffen zoals VC
bevat, kan een biologisch proces voordelen hebben boven de toepassing van
bijvoorbeeld actief kool.

De meeste organische polluenten zijn vluchtig en slecht oplosbaar in water. Door
intensieve beluchting (strippen) kunnen deze verontreinigingen uit het grondwater
verwijderd worden. Bij het strippen wordt het water met een sproei-installatie over
een luchtstroom heen geleid, waarbij de verbindingen in het water verdampen
volgens de vergelijking van Henry. Op deze manier kan het grondwater verregaand
worden gezuiverd zodat lozing op het oppervlaktewater mogelijk is. Deze methode
heeft ook nadelen. Wanneer het ijzergehalte van het grondwater te hoog is, dient
dit voorbehandeld te worden om strippen mogelijk te maken. Het schoonmaken
van een striptoren is ook zeer duur. Bij het strippen worden de polluenten niet
afgebroken, ze worden enkel van de gasfase naar de luchtfase overgebracht.

De gestripte componenten kunnen op twee manieren uit de lucht verwijderd
worden: door adsorptie aan actief kool en door biologische afbraak in een biofilter.
Het gebruik van actief kool is relatief duur. Er ontstaat ook een
afvalstoffenprobleem: als de maximale belasting bereikt is, moet de kool
vervangen worden en geregenereerd of vernietigd. Een compostbiofilter is
goedkoper maar arbeidsintensiever. Welk grondwaterzuiveringssysteem best

4 Bodemsanering
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gebruikt wordt, is o.a. afhankelijk van het kostenaspect. In Tabel 4.1 zijn de kosten
(in guldens per kubieke meter opgepompt grondwater) met elkaar vergeleken voor
een hypothetische situatie: grondwater verontreinigd met BTEX (5 mg.l-1) en
minerale olie (10 mg.l-1). De sanering duurt 2 jaar.

Tabel 4.1  Kosten (euro.m-3 grondwater) voor de sanering van grondwater, verontreinigd met BTEX (5
mg.l-1) en minerale olie (10 mg.l-1). Er wordt gesaneerd gedurende 2 jaar (Marsman et al., 1991)

Zuiveringscapaciteit

(m3 grondwater.h-1)

10 20 40

Stripper + actief kool

Stripper + compostfilter

0,526

0,386

0,395

0,245

0,327

0,163

Het gereinigde grondwater kan eventueel geherinfiltreerd worden. Hierdoor worden
de risico's op zettingsschade en droogteschade tegengegaan en de bodem kan
sneller doorspoeld worden (Alphenaar et al., s.d.; Otten et al., 1997; De Naeyer,
2000).

4.2.3 Persluchtinjectie (air sparging)

Bij persluchtinjectie wordt perslucht met behulp van onder de grondwatertafel
geplaatste filters (persluchtlansen) in de bodem gebracht. Deze techniek kan zowel
gebruikt worden voor het strippen van vluchtige verontreinigingen als voor het
stimuleren van biologische afbraak. Persluchtinjectie is geschikt voor het
behandelen van de verzadigde zone, waarbij de onverzadigde zone tegelijkertijd
mee behandeld wordt. Bij het toepassen van persluchtinjectie moet de vrijkomende
lucht worden opgevangen in de onverzadigde zone en gecontroleerd worden
afgevoerd. Hiertoe is bodemluchtextractie met een luchtzuivering de meest voor de
hand liggende oplossing. Persluchtinjectie (sparging) en bodemluchtextractie
kunnen niet alleen in zandgrond, maar ook in kleilagen worden toegepast (Otten et
al., 1997; Mol, 1998; Kok, 1999).

4.2.4 Bodemluchtextractie (soil vapor extraction)

Bodemluchtextractie is een techniek waarbij met behulp van verticale
onttrekkingsfilters of horizontale drains bodemlucht aan de onverzadigde zone
wordt onttrokken. De concentraties in de bodemlucht verlagen waardoor zich een
nieuw evenwicht zal instellen tussen bodem en gasfase. Hierdoor verlagen de
concentraties in de bodem. Het doel kan zowel het uitdampen (strippen) van een
vluchtige verontreiniging zijn als het stimuleren van biologische afbraak door het
inbrengen van extra zuurstof in de bodem. Eventueel kan de grondwaterstand
worden verlaagd, waardoor een groter deel van de bodem onverzadigd wordt.
Tussen twee onttrekkingsfilters (of drains) kan een dode zone ontstaan waarin
geen of weinig luchtstroming is. Door het alternerend aan- en uitschakelen van de
filters (of drains) kan het rendement van de onttrekking verbeterd worden (De
Naeyer, 2000). De combinatie bodemluchtextractie/persluchtinjectie geeft vooral
voor vluchtige componenten (zoals BTEX en gechloreerde verbindingen)
uitstekende reinigingsresultaten. De toepasbaarheid van deze methode wordt
echter beperkt door de randvoorwaarden van een goed doorlatende bodem en een
vluchtige verontreiniging (dampspanning > 100 Pa of Henry-coëfficient > 0,01)
(GfE energy management, 1999). Bij bodemluchtextractie en persluchtinjectie
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wordt de belangrijkste kostenpost gevormd door de reiniging van de onttrokken
bodemlucht. Adsorptie op actief kool of regenereerbaar actief kool, biofiltratie en
katalytische oxidatie zijn de meest toegepaste reinigingsmethoden (Alphenaar et
al., s.d.; GfE energy management, 1999).

4.2.5 In situ strippen

Bij in situ strippen, dat ook wel Unterdruck-Verdampfer-Brunnen (UVB) of
deepwellstrippen wordt genoemd, wordt circulerend grondwater in de deepwell
gestript, zodat de verontreinigingen in het grondwater overgaan naar de gasfase.
De verontreinigde lucht wordt dan naar een luchtzuivering geleid (Alphenaar et al.,
s.d.; Herrling et al.,1991).

De saneringstechnieken die kunnen worden gebruikt in geval van verontreiniging
met CKW zijn:

− Ontgraven (ex-situ sanering);

− Grondwateronttrekking;

− Luchtinjectie/sparging;

− In situ strippen;

− Bodemluchtonttrekking (of -extractie);

− Biorestauratie.

Voor gechloreerde componenten is een in-situ sanering meestal de beste
oplossing. De sanering kan zowel via de luchtfase (bv. bodemluchtonttrekking) als
via de waterfase gebeuren (oppompen en zuiveren van grondwater en/of puur
produkt) of door een combinatie van de twee (Lookman & Vanden Boer, 1998; Mol,
1998).
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5.1 Algemeen
Bij biofiltratie wordt het afvalgas door een bed gestuurd waarbij het dragermateriaal
veelal bestaat uit compost, schors, turf, grond, zand, … of een mengsel van deze.
De te verwijderen componenten worden geadsorbeerd aan de deeltjes van het
dragermateriaal of geabsorbeerd in de waterfilm die deze deeltjes omringt (Naylor
et al., 1988; Williams & Miller, 1993). Vervolgens oxideren de micro-organismen,
die als een biofilm vastgehecht zitten op het dragermateriaal (Ottengraf & Van den
Oever, 1983), deze componenten, met vorming van H2O, CO2, minerale zouten
en biomassa (Bohn & Bohn, 1988; Van Lith et al., 1990; Leson & Winer, 1991;
Williams & Miller, 1993; Hodge & Devinny, 1995; Swanson & Loehr, 1997). Door
de opname door de micro-organismen ontstaat een concentratiegradient binnen de
biofilm die de massatransfer van de verbindingen uit de gasfase naar de biofilm en
binnen de biofilm bevordert. De afbraak van de verbindingen gebeurt binnen de
biofilm en dus is de eliminatiesnelheid zowel afhankelijk van de afbraak binnen de
biofilm als van de massatransfer uit het gas naar de biofilm (Wu et al, 1998a, b).
Om een stabiele toestand te bekomen moet de snelheid van microbiële afbraak
gelijk zijn aan of groter zijn dan de absorptie/adsorptiesnelheid. Als filters te zwaar
belast zijn, dan worden de absorptie/adsorptiesites sneller gevuld dan ze kunnen
geregenereerd worden door bio-oxidatie, wat resulteert in de doorbraak van
componenten uit de gasstroom naar de atmosfeer (Bohn & Bohn, 1988; Williams &
Miller, 1992b; Williams & Miller, 1993). Het algemeen schema van een biofilter is
weergegeven in Fig. 5.1.

Fig. 5.1  Algemeen schema van een biofilter (Demeestere, 1999)

5 BIOFILTRATIE
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5.2 Toepassingsgebieden
De figuren 5.2 en 5.3 tonen de toepassingsgebieden voor
luchtzuiveringstechnieken in het algemeen en voor biologische
luchtzuiveringstechnieken in het bijzonder. Voor deze laatste technieken worden
de gebieden afgebakend op basis van de ingangsconcentratie van de verbinding
en de lucht-waterverdelingscoëfficient H, die de verhouding is van de concentratie
polluenten in de gasfase tot de concentratie polluenten in de waterfase.

Verbranding wordt, omwille van de energiekosten, best toegepast voor de
behandeling van lucht met hogere concentraties aan organische stoffen. Bij
verbranding kunnen echter schadelijke bijproducten, zoals NOx, vrijkomen, die
bijdragen tot de vorming van fotochemische smog en zure neerslag. Een aktief
kool adsorptiesysteem vraagt hoge investerings- en werkingskosten omwille van
de hoge kostprijs van het medium en is geschikt voor lage organische belastingen.
Deze technologie transfereert echter het afval van de lucht naar een vaste fase,
die verdere behandeling vraagt (Devinny et al., 1999).

Biofilters zijn meest efficiënt en kosteneffectief voor de behandeling van
afvalgasstromen van 1 000 tot 50 000 m3.h-1 met lage concentraties aan
polluenten (tot 1-5 g.m-3), waarbij zelfs zeer slecht wateroplosbare verbindingen
(H tot 10) kunnen worden verwijderd (Kok, 1992). Er werden echter ook reeds
afvalgasstromen tot 150 000 m3.h-1 (Leson & Winer, 1991) en 300 000 m3.h-1
(Deshusses, 1994) behandeld. Bij concentraties > 5 g.m-3 zijn fysische en
chemische methoden aantrekkelijker (Kok, 1991; Van Groenestijn et al., 1993; Van
Groenestijn & Hesselink, 1993; Bouckaert, 1997; Smet & Van Langenhove, 1997).
Bij deze concentraties zijn immers zeer grote biofilters vereist om een hoog
rendement te bekomen. Dit brengt hoge kosten met zich mee en er moet een
voldoende grote oppervlakte voorhanden zijn (Kok, 1991). Bij biofiltratie van
afvallucht, die zo’n hoge concentraties polluenten bevat, komt ook een belangrijke
hoeveelheid restemissies vrij (Van Langenhove, 2000b).

De grote voordelen van biofiltratie t.o.v. fysico-chemische technieken zijn: de lage
investerings- en werkingskosten, de relatief onschadelijke tussen- en
eindproducten die gevormd worden en de milieuvriendelijkheid. Het is een
milieuvriendelijke techniek omdat geen chemicaliën toegevoegd worden en omdat
de energiebehoefte minimaal is (er wordt gewerkt bij normale druk en temperatuur)
(Leson & Winer, 1991; Van Groenestijn et al., 1993; Van Groenestijn & Hesselink,
1993; Edwards & Nirmalakhandan, 1996).

Biofiltratie is echter niet altijd toepasbaar. Bepaalde verbindingen zijn niet
biologisch afbreekbaar. Bovendien kunnen toxische verbindingen in het afvalgas
de afbraak remmen en soms vindt bij afbraak van mengsels van verbindingen
selectieve afbraak plaats (Kok, 1991).
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Fig. 5.2   Overzicht van het toepassingsgebied van luchtzuiveringstechnieken in funktie van de
ingangsconcentratie van de polluent (g.m-³) en het luchtdebiet (m³.h-1) (Bouckaert, 1997)

In vergelijking met andere biologische luchtzuiveringstechnieken (biowasser,
biowasfilter) is een biofilter meer geschikt voor de verwijdering van slecht
wateroplosbare verbindingen (per definitie H > 0,1) (Van Langenhove, 1993).

Een biowasser (bioscrubber) is een combinatie van een luchtwasser en een
bioreactor. In een waskolom worden de polluenten uit de afvalgasstroom
geabsorbeerd in de vloeistofstroom. De regeneratie van het waswater gebeurt door
biologische reiniging in een afzonderlijke bioreactor (Kok, 1992; Smet & Van
Langenhove, 1997). Biowassers zijn enkel efficient voor verbindingen met een
lucht-waterverdelingscoëfficient H lager dan 0,01 (Smet, 1996). Om verbindingen
met H > 0,01 te verwijderen zijn hoge waskolommen en een groot waterdebiet
vereist (Kok, 1991; Kok, 1992; Ottengraf & Diks, 1992). Koolwaterstoffen met een
H > 0,1 (de meeste aromaten, gechloreerde KWS en alifaten) kunnen door
wassing nauwelijks uit een gasstroom verwijderd worden  (Kok, 1991).

Een biowasfilter (bio-tricklingfilter) is een gepakt bed, waarin micro-organismen als
een biolaag gehecht zijn op een inerte pakking en waarbij de waterfase
gerecirculeerd wordt. De verontreiniging uit de luchtstroom wordt overgedragen
naar de vloeistoffase (water met eventueel nutriënten) (Wijngaard et al., 1995).
Een biowasfilter is slechts geschikt voor de verwijdering van verbindingen met H <
1 (Smet, 1996).
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Fig. 5.3   Overzicht van het toepassingsgebied van biologische luchtzuiveringstechnieken in funktie van
de lucht-water verdelingscoëfficiënt H en de ingangsconcentratie van de polluent (g.m-3) (Kok, 1992)

Oorspronkelijk werd biofiltratie vooral gebruikt bij geurbestrijding bij bijvoorbeeld
composterings- en afvalwaterbehandelingsinstallaties en industriële processen. Nu
wordt deze techniek ook toegepast voor de verwijdering van VOC’s uit afvalgassen
van de chemische en procesindustrie (Ottengraf et al., 1986; Kampbell et al., 1987;
Hodge et al., 1991; Shareefdeen et al., 1993). Biofiltratie is ook veelbelovend voor
de behandeling van luchtstromen die afkomstig zijn van bodemluchtextractie
(Lesley & Chakravarthi, 1997; Kennes & Thalasso, 1998).

Volgens Diks (1992) bedraagt de investeringskost voor biofiltratie 60-200 BEF.m-3
afvalgas.h-1 en de werkingskost 0,006-0,010 BEF.m-3 afvalgas. Figuur 5.4 toont
de investeringskosten in functie van het debiet van de luchtstroom voor
verschillende technologiën voor luchtpollutiecontrole. De werkingskosten in functie
van het debiet zijn voorgesteld in Fig. 5.5. De kosten werden geschat (± 20 %) voor
het jaar 1997, in de veronderstelling dat de interest over 10 jaar 6,5 % bedroeg en
dat de systemen per jaar 6 000 uren in werking waren.
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Fig. 5.4  Investeringskosten in functie van het debiet van de luchtstroom voor verschillende
technologiën voor luchtpollutiecontrole. De kosten werden geschat (± 20 %) voor het jaar 1997.
(Overgenomen uit Menig, H. et al. in Biological Waste Gas Cleaning, Proceedings of an International
Symposium, Prins, W.I.. & van Ham, J. (eds.). VDI-Verlag GmbH, Dusseldorf, 1997)

Fig. 5.5  Werkingskosten in functie van het debiet van de luchtstroom voor verschillende technologiën
voor luchtpollutiecontrole. De kosten werden geschat (± 20 %) voor het jaar 1997, waarbij werd
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aangenomen dat de interest over 10 jaar 6,5 % bedroeg en dat de systemen jaarlijks 6 000 uren in
werking waren. (Overgenomen uit Menig, H. et al. in Biological Waste Gas Cleaning, Proceedings of an
International Symposium, Prins, W.I.. & van Ham, J. (eds.). VDI-Verlag GmbH, Dusseldorf, 1997)

5.3 Constructie van biofilters

5.3.1 Algemeen

De klassieke biofilterconstructies zijn de grindbedfilter (Fig. 5.6) en de
drukkamerfilter (Fig. 5.7). Bij de grindbedfilter wordt de lucht onder het filterbed
verdeeld via een systeem van geperforeerde leidingen. De leidingen liggen in een
laag grind die helpt om de luchtstroom homogeen over het filteroppervlak te
verdelen. Op de grindlaag wordt dan het filtermateriaal aangebracht. Dit type filter
ligt grotendeels ondergronds. Bij de drukkamerfilter wordt de lucht aangevoerd in
een holle kamer waarbij de lucht langs roosters naar het bovenliggende
biofiltermateriaal wordt geleid. De kamer is lichtjes geheld zodat percolatiewater
kan worden afgevoerd. De wanden die in contact zijn met de afvallucht en met het
percolatiewater van de filter dienen te worden behandeld met een zuurbestendige
coating (Van Langenhove & Schamp, 1990; Bouckaert, 1997). Meer recent worden
biofiltermodules gebouwd die standaardafmetingen hebben en een paar duizend
m3 lucht per uur behandelen (Van Langenhove & Schamp, 1990). Het is zeer
belangrijk dat een uniforme luchtverdeling wordt ontworpen om preferentiële
stroming van uitlaatgassen in de biofilter te voorkomen (Williams & Miller 1992a,
b).

Fig. 5.6  Schematische voorstelling van een grindbedfilter (Van Langenhove & Schamp, 1990)
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Fig. 5.7  Schematische voorstelling van een drukkamerfilter (Van Langenhove & Schamp, 1990)

Als geen ruimte beschikbaar is voor een grote biofilter, dan kan een biofilter met
verschillende lagen (etagefilter), met gescheiden inlaten op elke verdieping
(parallele werking van de bedden), worden geïnstalleerd (Van Langenhove &
Schamp, 1990; Leson & Winer, 1991; Van Groenestijn et al., 1993; Van
Groenestijn & Hesselink, 1993) (Fig. 5.8). De etagefilter kan ook worden gebruikt
voor de meertrapsbehandeling van afvalgassen die verschillende bio-afbreekbare
componenten bevatten. Hierbij werken de bedden in serie (Fig. 5.9). Op het eerste
niveau worden vooral de gemakkelijk afbreekbare verbindingen geëlimineerd. Door
de procesparameters te veranderen wordt op het volgende niveau een milieu
gecreëerd dat gunstig is voor de ontwikkeling van een populatie die in staat is de
overblijvende polluenten te elimineren (Van Langenhove & Schamp, 1990). Zo'n
etagefilters kunnen ook nuttig zijn bij de behandeling van afvalgassen, waarin een
bepaalde component in een zeer hoge concentratie aanwezig is (Ottengraf et al.,
1986; Ottengraf, 1987).
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Fig. 5.8  Voorbeeld van een etagefilter met bedden die parallel werken (Devinny et al., 1999)

Fig. 5.9  Voorbeeld van een etagefilter met bedden die in serie werken (Devinny et al., 1999).

Open biofilters zijn onderhevig aan weeromstandigheden zoals regen en
temperatuurschommelingen, die een onstabiele of suboptimale werking
veroorzaken. Neerslag kan de structuur van het dragermateriaal vernietigen,
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waardoor de drukval stijgt (Van Lith et al., 1994). Open systemen worden dan ook
vaak groter ontworpen dan theoretisch nodig om te compenseren voor de
suboptimale werking (Ottengraf, 1987). In gebieden waar er overvloedig regenval
kan zijn, is bedekking van de biofilter vereist (Williams & Miller, 1992a, b). Gesloten
biofilters worden gebouwd in een container, wat het onderhoud, de procescontrole
en de continue gas monitoring gemakkelijker maakt (Williams & Miller, 1992a, b;
Devinny, 1998).

In principe is de gasstroom de enige stroming in de biofilter. Het water in de filter
stroomt niet, maar in praktijk is er meestal wel een kleine afvloeiing (drainage)
aanwezig (Heslinga, 1994). Het opgevangen drainagevocht kan gerecycleerd
worden in de bevochtiger om de vloeibare afvalstroom te beperken (Leson et al.,
1995).

Welk soort constructie meest geschikt is voor een bepaalde toepassing is vooral
afhankelijk van de beschikbaarheid van ruimte t.o.v. het vereiste filtervolume.
Andere criteria zijn: verschillen in kosten en onderhoud tussen de verschillende
systemen. Voor een bepaald afvalgas, is het filtervolume dat vereist is voor de
gevraagde verwijderingsefficientie vooral afhankelijk van de volumebelasting t.o.v.
de afbraakcapaciteit van de biofilter en van de concentratie van de polluent in het
afvalgas (Leson & Winer, 1991).

Het dimensioneren van de filter zou moeten gebaseerd zijn op een pilootstudie
waarbij een deel van de afvalgasstroom behandeld wordt in een biofiltereenheid
die slechts enkele kubieke meter groot is. De grootte van de werkelijke biofilter kan
dan bepaald worden door te herschalen (Leson & Winer, 1991; Johnson &
Deshusses, 1996).

5.3.2 Voorbehandeling van het gas

De aanwezigheid van grote hoeveelheden stof, vet en aërosolen in het afvalgas
kan resulteren in het verstoppen van de installatie (Van Groenestijn et al., 1993;
Van Groenestijn & Hesselink, 1993). Dit kan voorkomen worden door een
luchtwasser of luchtbevochtiger voor de biofilter te plaatsen (Smet & Van
Langenhove, 1997).

Bevochtiging van de inkomende gasstroom is aanbevolen om uitdroging van het
filtermedium te voorkomen (Williams & Miller 1992a, b).

5.3.3 Hoogte

Het filterbed is gewoonlijk 0,5–1,5 m hoog, waardoor (combinatie hoogte en
volumebelasting) men een voldoende verblijfstijd bekomt, terwijl het
grondoppervlak dat nodig is voor de biofilter minimaal is. In hogere filterbedden
kan een hoge drukweerstand ontstaan, terwijl filters met een lagere hoogte meer
onderhevig zijn aan kanaalvorming, waardoor een deel van het afvalgas bijna
onbehandeld door de filter gaat.

5.3.4 Richting van de gasstroom

Het gas kan naar beneden of naar boven door de biofilter gestuurd worden.
Opwaartse ventilatie wordt gebruikt in open biofilters en is gemakkelijker te
construeren. Een neerwaartse werking daarentegen voorkomt beter de uitdroging
van de lagere delen (de uitdroging begint bovenaan en de sprinkler is bovenaan)
(Van Groenestijn & Hesselink, 1993). Bij een opwaartse werking gebeurt de
uitdroging vooral onderaan en het is veel moeilijker om d.m.v. sproeiers die
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bovenaan het bed staan, de onderste lagen terug te bevochtigen. Bij behandeling
van componenten waarbij zuren gevormd worden is het echter beter om te werken
met een opwaartse gasstroom. De zuren worden dan vooral onderaan de biofilter
gevormd, en bij het spoelen van de biofilter komen ze direkt in het drainagewater
terecht. Bij een neerwaartse gasstroom worden de zuren bovenaan gevormd en bij
spoelen moeten ze, opgelost in het water, nog door de ganse biofilter vloeien
(Devinny et al., 1999).

5.3.5 Designparameters

Voor het ontwerpen van een biofilter zijn verschillende parameters belangrijk. Deze
parameters en hun richtwaarden zijn weergegeven in Tabel 5.1.

5.3.5.1 Superficiële gasverblijftijd (empty bed residence time) - Werkelijke
gasverblijftijd (true bed residence time)
De superficiële gasverblijftijd of empty bed residence time wordt weergegeven door
het symbool EBRT. Deze parameter geeft de verhouding weer van het volume van
de biofilter ten opzichte van het debiet van het afvalgas. De superficiële
gasverblijftijd overschat de werkelijke contacttijd, omdat gerekend wordt met het
volume van een lege biofilter. Het medium neemt echter een belangrijk deel van de
biofilter in, waardoor het volume waarin het gas kan stromen gereduceerd wordt en
de contacttijd afneemt. Toch wordt deze parameter veel gebruikt omwille van zijn
eenvoud (Devinny et al., 1999).

De werkelijke gasverblijftijd (true bed residence time), die gelijk is aan de
superficiële gasverblijftijd, vermenigvuldigd met de porositeit, is een meer
betekenisvolle maat, vooral wanneer vergelijkingen worden gemaakt tussen
biofilters die verschillende media bevatten of als het medium na verloop van tijd
gecompacteerd is. Het vraagt echter een accurate bepaling van de luchtgevulde
porositeit (Devinny et al., 1999).

Als de (werkelijke) verblijftijd verhoogd wordt, ofwel door het verlagen van het
debiet van de gasstroom, ofwel door het vergroten van het volume van de biofilter,
dan zal de werking van de biofilter verbeteren. Vaak ligt het debiet vast en is het
reactorvolume de enige variabele. Het vergroten van de porositeit van het
dragermateriaal en de grootte van de biofilter kan de werkelijke verblijftijd doen
toenemen. Biofilters met een groter volume zijn echter duurder (Devinny et al.,
1999). Typische verblijftijden voor biofilters variëren van 25 seconden voor de
behandeling van lage VOC concentraties tot meer dan een minuut voor hoge VOC
concentraties (Leson & Winer, 1991).

Een voldoende verblijftijd van het gas in de biofilter is noodzakelijk omdat transport
en afbraak van het polluent zou plaatsvinden. De superficiële gasverblijftijd is dan
ook een kritische design- en werkingsparameter (Swanson & Loehr, 1997).

5.3.5.2 Oppervlakte-, volume- en massabelasting
De termen met betrekking tot belasting geven een idee van de hoeveelheid gas of
contaminant die behandeld wordt.

De oppervlaktebelasting wordt gedefinieerd als het volume gas dat per uur door
een eenheidsoppervlak van de biofilter stroomt. Deze benadering is geschikt voor
bepaalde doeleinden, maar houdt geen rekening met het effect van de diepte van
de biofilter. Twee biofilters met een zelfde oppervlaktebelasting kunnen
verschillende gasverblijftijden hebben (Devinny et al., 1999).
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De lucht wordt in de biofilter geblazen met een ventilator om de drukval,
veroorzaakt door de biofilter, te overwinnen (Leson & Winer, 1991). De
oppervlaktebelasting van de biofilter mag maximaal 600 m3 afvalgas.h-1.m-2
biofilteroppervlak bedragen, omdat het dragermateriaal anders wordt uitgeblazen
en/of de energiekosten te hoog worden als gevolg van de hoge drukval. Wanneer
de concentratie van de polluent in het afvalgas hoog is, dan mogen omwille van de
beperkte afbraakcapaciteit van een biofilter slechts lage luchtbelastingen worden
toegepast (een tiental m3.m-2.h-1) om een redelijk verwijderingsrendement te
bekomen. Er zijn dan grote filteroppervlakken vereist (Kok, 1991).

De oppervlaktebelasting kan ook uitgedrukt worden als een superficiële
luchtsnelheid met de dimensie m.s-1. De superficiële snelheid van de input en de
output kan gemeten worden d.m.v. een pitot-buis, een turbine of aan de hand van
het warmteverlies van een blootgesteld element (Devinny, 1998).

Gelijkaardig aan de oppervlaktebelasting bestaat de volumebelasting. Dit is het
volume gas per volume dragermateriaal en per seconde dat door de biofilter
stroomt.

De massabelasting is de hoeveelheid contaminant die de biofilter binnenkomt per
volume filtermedium en per uur. Daar het gasdebiet constant is doorheen de
biofilter, zal de massabelasting dalen over de lengte van de filter, als gevolg van de
afbraak van contaminanten. Algemeen wordt rekening gehouden met de
inkomende gasconcentratie ( uitgedrukt in g.m-3) (Devinny et al., 1999).

5.3.5.3 Verwijderingsefficiëntie en eliminatiecapaciteit
De verwijderingsefficiëntie en de eliminatiecapaciteit zijn termen die gebruikt
worden om de prestatie van de biofilter uit te drukken.

De verwijderingsefficiëntie drukt procentueel uit welke fractie van de
contaminanten  afgebroken wordt. De verwijderingsefficiëntie geeft een onvolledige
beschrijving van de werking van de biofilter omdat deze parameter varieert met de
concentratie van de contaminant, de luchtstroom en de biofilterafmetingen. Deze
parameter geeft slechts een beeld voor de specifieke condities waaronder de
biofilter werkt. In de praktijk streeft men naar een verwijderingsrendement van 60
tot 99 %. Vooral bij de behandeling van vluchtige koolwaterstoffen wordt een lager
rendement verkregen (Kok, 1991).

De eliminatiecapaciteit (EC) geeft weer welke massa van polluenten afgebroken is
per volume filtermateriaal en per eenheid van tijd. De eliminatiecapaciteit is gelijk
aan de verwijderingsefficiëntie vermenigvuldigd met de massabelasting. De
eliminatiecapaciteit laat wel toe om een directe vergelijking te maken tussen de
resultaten van twee verschillende biofiltersystemen omdat het volume en het
debiet genormaliseerd zijn. De eliminatiecapaciteit is echter nog steeds een functie
van de inputconcentratie. Een biofilter heeft algemeen een hogere
eleminatiecapaciteit als de inputconcentratie hoger is.

De eliminatiecapaciteit kan slecht gelijk aan of kleiner dan de massabelasting zijn.
Bij lage belastingen is de eliminatiecapaciteit ± gelijk aan de belasting en het
systeem heeft een verwijderingsefficiëntie van 100%. Als de belasting stijgt, dan
wordt een punt bereikt waarbij de massabelasting groter wordt dan de
eliminatiecapaciteit, waardoor verwijderingsefficiënties kleiner worden dan 100%.
Dit punt wordt de kritische belasting of kritische eliminatiecapaciteit genoemd. Als
de belasting blijft stijgen dan zal een maximum eliminatiecapaciteit bereikt worden
(zie Fig. 5.10) (Devinny et al., 1999). Als vuistregel kan men stellen dat een
verwijderingefficiëntie van 90 % kan gehaald worden als de filter belast is op 70 %
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van de maximale eliminatiecapaciteit (Van Langenhove, 1993). De EC verschilt
van verbinding tot verbinding, maar voor organische verbindingen bedraagt de EC
1,5 à 2 kg.m-3.d-1 (Van Langenhove & Schamp, 1990). Bij het rapporteren van de
eliminatiecapaciteit of de verwijderingsefficiëntie zouden altijd de inputconcentratie
van de contaminant en de verblijftijd in de biofilter moeten vermeld worden, om
betekenisvolle besluiten te kunnen trekken (Devinny, 1998).

Verwijderingsefficiënties en eliminatiecapaciteiten kunnen overschat of onderschat
worden wanneer de input sterk varieert. Het is bijvoorbeeld mogelijk dat bij de
inputconcentratie een piek wordt opgemeten, terwijl de outputconcentratie tussen
twee pieken wordt bepaald. In het ideale geval moet de staalname van de output
na de staalname van de input gebeuren en de tijd tussen beide staalnames moet
gelijk zijn aan de verblijftijd van het gas in de biofilter (Devinny, 1998).

Fig. 5.10  Typische eliminatie versus belasting-curve (Devinny et al., 1999)



54

Tabel 5.1  Designparameters voor een biofilter (Swanson & Loehr, 1997)

Parameter Beschrijving Formule Eenheid Interval Referenties

Superficiële gasverblijftijd Maat voor de verblijftijd van

een gas Q
V s 15-60 Severin et al. (1993)

Corsi & Seed (1994)

Oppervlaktebelasting Volumebelasting per eenheid van bedoppervlak
3600

A
Q ⋅

m3.m-2.h-1 50-200

50-500

Mueller (1988)

Leson & Winer (1991)

Sabo et al. (1993)

Deshusses (1994)

Volumebelasting Volumebelasting per eenheid van bedvolume
3600

V
Q ⋅

m3.m-3.h-1

Massa-belasting Massabelasting per

eenheid van bedvolume
3600

V
CQ i ⋅⋅ g.m-3.h-1 10-160 Ottengraf & Van den Oever

(1983)

Leson & Winer (1991)

Medina et al. (1992)

Severin et al. (1993)

Eliminatiecapaciteit Chemische verwijdering per

eenheid van bedvolume

( )
3600

V
CCQ ei ⋅−⋅ g.m-3.h-1 10-160

10-300

Ottengraf & Van den Oever
(1983)

Mueller (1988)

Devinny et al. (1993)

Deshusses (1994)

Verwijderingsefficiëntie Concentratiereductie ( )
100

C
CC

i

ei ⋅
− % 95-99 Marsh (1992)

V = volume biofiltermateriaal (m3)  Q = debiet gasstroom (m3.s-1)

A = oppervlak biofilter (m2) Ci = concentratie influent (g.m-3) Ce  = concentratie effluent (g.m-3)
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5.4 Werkingsparameters
Een biofilter kan slechts optimaal werken bij bepaalde waarden van de
werkingsparameters (Heuer & Kaskens, 1993). Deze parameters worden in dit
deel verder besproken. De drie belangrijkste parameters voor een efficiente
biofilterwerking zijn: vochtgehalte, pH en temperatuur (Devinny et al., 1999).

5.4.1 Dragermateriaal

Volgende eigenschappen van het dragermateriaal zijn essentiëel:

Het bevat van nature een groot aantal verschillende soorten bacteriën en het is
een optimale omgeving voor micro-organismen: nutriënten, vocht, pH mogen niet
limiterend zijn;

Het heeft een groot specifiek oppervlak. Dit vergroot de aanhechtingsplaats, de
sorptiecapaciteit en het aantal reactieplaatsen per volume-eenheid van het
biofiltermateriaal;

Het heeft een groot vermogen om vocht vast te houden zodat uitdroging
voorkomen wordt;

Het bezit een structurele integriteit. Dit is noodzakelijk om te weerstaan aan de
toenemende compactie, die leidt tot verhoging van de drukval en verlaging van de
verblijftijd van het gas;

Het vertoont een hoge porositeit, hierdoor is de verblijftijd hoog en de drukval laag;

De bulkdensiteit van het materiaal is laag, hierdoor vermindert het potentieel tot
compacteren van het medium (Leson & Winer, 1991; Williams & Miller, 1992a,b;
Morgenroth et al., 1996; Wu et al., 1998a).

Volgens Eitner (1989a) is een poriënvolume van meer dan 80 % aanbevolen en de
hoeveelheid organisch materiaal in het dragermateriaal bedraagt best meer dan 55
% (Williams & Miller, 1992b).

Verschillende media zijn met succes gebruikt geweest in biofilters, waaronder
compost, schors, grond, zand, veen, veenmos, heide en verschillende mengsels
van deze en andere materialen (Prokop & Bohn, 1985; Van Groenestijn et al.,
1995; Devinny et al., 1999). Het dragermateriaal bestaat normaal uit kleine deeltjes
(d < 10 mm) waardoor een relatief groot specifiek gas/vloeistofoppervlak (300 tot 1
000 m2.m-3) en een goede massatransfer ontstaan (Ottengraf & Diks, 1991). De
keuze van het dragermateriaal is afhankelijk van de eigenschappen van het te
behandelen afvalgas. Het is ook aan te raden om materialen te gebruiken die
plaatselijk te verkrijgen zijn, om de transportkosten te beperken.

5.4.1.1 Grond
De eerste biofilters waren biofilters met grond, ook ‘soil filters’ genoemd. Dit type
biofilter wordt nog steeds in bepaalde streken van de VS gebruikt (Bohn & Bohn,
1988). De belangrijkste reden voor de keuze voor grond is zijn beschikbaarheid.
Daarenboven bevatten veel bodems een grote microbiële populatie, het benodigde
organische materiaal en de gewenste porositeit en deeltjesgrootte-verdeling
(Williams & Miller, 1992a, b). Voor bodemfilters zijn echter, omwille van de
drukverliezen en de lage biodegradatiecapaciteit grote filteroppervlaktes vereist
(Van Langenhove & Schamp, 1990; Leson & Winer, 1991).
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5.4.1.2 Compost
Compost wordt de voorbije jaren meer en meer gebruikt. Het aantal
composteringsinstallaties is gestegen, waardoor meer compost beschikbaar werd
en het is een relatief goedkoop dragermateriaal (Leson & Winer, 1991). De term
compost staat voor mengsels van verschillende samenstelling. Het is dan ook
belangrijk om de eigenschappen van de gebruikte compost na te gaan (Swanson &
Loehr, 1997). De belangrijkste soorten organische substraten die gebruikt worden
in compost zijn: industriële slibs, GFT-afval, dierlijke mest en gewasafval afkomstig
van de landbouw (Haug, 1993; Epstein, 1997).

Compost heeft een grotere concentratie en diversiteit aan microbiële populaties
dan bodems, wat nuttig is voor biofiltertoepassingen (Ottengraf, 1986).
Daarenboven heeft compost een groot specifiek oppervlak en een hoge
luchtpermeabiliteit (lage drukval), een hoge waterpermeabiliteit en een goede
bufferings- en kationuitwisselingscapaciteiteit (Williams & Miller, 1992b; Goldstein,
1996; Epstein, 1997; Cardenas-Gonzalez et al., 1999). Er wordt best gebruik
gemaakt van gestabiliseerde compost omdat deze op langere termijn voor een
betere werking zorgt dan niet-gestabiliseerde compost (Cardenas-Gonzales et al.,
1999). Bij gebruik van compost kan een zelfde verwijdering bekomen worden als
met grond, maar met een kleiner filteroppervlak (Williams & Miller, 1992a, b).

Biofilters met compost slibben echter vaak dicht bij bevochtiging, wat tot
onaanvaardbare drukverliezen leidt (Van Langenhove & Schamp, 1990). Een
ander nadeel van compost en andere media die rijk zijn aan organische materiaal
is dat ze na verloop van tijd ontbinden en dat hun deeltjesgrootte afneemt.
Hierdoor gaat de filter verstoppen. Biofilters met een hoog percentage van dit soort
materialen moeten dan ook na een bepaalde tijd vervangen worden. Het periodiek
mengen van het dragermateriaal kan dit effect slechts gedeeltelijk tegengaan. Een
ideale oplossing voor de meeste toepassingen is om niet méér bioafbreekbaar
organisch materiaal te gebruiken in het systeem, dan nodig is om de activiteit van
de micro-organismen te ondersteunen. Goldstein (1996) raadt aan om, bij een
compostbiofilter, de compost te mengen met  structuurmateriaal om te voorkomen
dat alle vrije ruimtes met water zouden gevuld worden. Een mengsel van gelijke
hoeveelheden compost, schors en houtschilfers (op volumetrische basis) is
volgens deze auteur niet voldoende om vrije ruimtes te behouden onder
waterverzadigde omstandigheden. Er wordt aangeraden om minder compost en
meer structuurmateriaal te gebruiken. Volgens Proell et al. (1997) bieden pellets
(diameter ≅ 0,7 cm), die bestaan uit een compact mengsel van compost en een
bindmiddel, grote mogelijkheden.

5.4.1.3 Hout- of schorsschilfers
Hout- of schorsschilfers worden vaak gebruikt als bulkmateriaal in mengsels, maar
ze worden ook gebruikt als enige dragermateriaal (Paul, 1994;  Finn & Spencer,
1997). In het laatste geval is een regelmatige nutriënttoediening vereist. Hout- en
schorsschilfers helpen bedcompactie voorkomen en ze vormen een reservoir van
water dat fluctuaties van het vochtgehalte helpt bufferen (Devinny et al., 1999).
Houtschilfers zijn volgens Phillips et al. (1995) het goedkoopst en meest efficiënt
gezien de lage drukval, de uniforme luchtverdeling en de vochtbestendigheid.

5.4.1.4 Veen
Veen is van nature zuur en hydrofoob. Omwille van zijn hydrofobiciteit is de
vochtcontrole van veenbedden moeilijk. Veen bevat geen grote populatie micro-
organismen, inoculatie is dan ook nodig. Veen heeft een lager nutriëntengehalte
dan compost, het is dus nodig om nutriënten toe te dienen. De drukval in dit
medium is echter laag. Het werd veel gebruikt in de jaren '80, maar is geleidelijk
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vervangen door compost/bulkmateriaalmengsel omwille van de betere
performantie van deze mengsels en de moeilijke vochtcontrole van veen (Devinny
et al., 1999).

5.4.1.5 Actief kool
Gegranuleerde actief kool (GAC) kan alleen gebruikt worden (Medina et al., 1992)
of als bijmenging om polluentfluctuaties te bufferen (Weber & Hartmans, 1995).
GAC heeft zeer goede structurele eigenschappen, een uniforme
deeltjesgrootteverdeling en een goede weerstand tegen compactie. Het heeft een
belangrijke waterhoudende capaciteit en een oppervlak dat geschikt is voor
microbiële vasthechting. Het is wel nodig om nutriënten toe te dienen en te
inoculeren met micro-organismen. Sommige kolen zijn sterk basisch en moeten
vooraf geneutraliseerd worden om een geschikte pH te bereiken. Het grote nadeel
van actief kool is de hoge kostprijs, maar het gaat wel vele jaren mee (Devinny et
al., 1999). Door toevoeging van GAC kan men de adsorptiecapaciteit van het
dragermateriaal verhogen. Dit kan de werking onder piekconcentraties verbeteren
(Bishop et al., 1990; Weber & Hartmans, 1995). Het effect ervan is echter beperkt
(Eitner, 1989b). Bij sterk fluctuerende concentraties is het meer effectief om een
actief kool buffer voor de biofilter te plaatsen.

5.4.1.6 Perliet
Perliet is een zeer licht en poreus materiaal, het is goedkoop en heeft een groot
specifiek oppervlak. Het bevat echter geen nutriënten en geen micro-organismen.
Het is gebruikt geweest in biofilterexperimenten als bulkmateriaal (Shareefdeen et
al., 1993) of als enige medium (Cox et al., 1997a, b).

5.4.1.7 Synthetische media
Synthetische materialen zoals styrofoamkorrels bevatten geen nutriënten of micro-
organismen. Het materiaal moet dus beënt worden en nutriënten moeten continu
toegevoegd worden met het irrigatiewater. Op lange termijn kan ongebreidelde
biomassagroei, veroorzaakt door de continue nutriëntvoorziening, een belangrijk
probleem worden in deze media. In de meeste gevallen weegt de lichtjes
verbeterde biofilterwerking t.o.v. traditionele compost niet op tegen de hogere
kosten van deze media (Devinny et al., 1999).

Om de drukval te verlagen en de levensduur van het dragermateriaal te verlengen
worden nu mengsels van materialen gebruikt. Het combineren van organisch
materiaal met inert bulkmateriaal kan de levensduur van dragermateriaal immers
verhogen tot meer dan 5 jaar (Leson & Dharmavaram, 1995). Gewoonlijk worden
mengsels van een natuurlijke, vezelige materie met een groot specifiek oppervlak
en een grovere structuur gebruikt. De eerste substantie is de actieve fractie, die de
meeste organismen en nutriënten bevat. Vaak gebruikte materialen zijn compost
en turf. De grove fractie dient als draagmateriaal, verbetert de porositeit,
vermindert de compactie, voorkomt een stijging van de drukval in de filter en kan
bestaan uit inert materiaal zoals polystyreen bolletjes, poreuze klei, tot korrels
gevormd veen, keramiek, plastiek, gegranuleerde actief kool, lava-deeltjes of
gedeeltelijk actief natuurlijk materiaal zoals boomschors, hout schilfers en heide
(Roos & Fischer, 1989; Leson & Winer, 1991; Ottengraf & Diks, 1992; Van
Groenestijn et al., 1993; Van Groenestijn & Hesselink, 1993; Williams & Miller,
1993; Corsi & Seed, 1994; Devinny et al., 1999). Dergelijke media zijn echter
duurder dan andere materialen (Don, 1989; Van Lith et al., 1997).

Mineralisatie van het organisch materiaal met de daaropvolgende compactie van
het dragermateriaal, verkorsting van het biofilteroppervlak, het ontstaan van
luchtkanalen in het medium, de opbouw van zuren, … kan resulteren in een
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verminderde behandelingsefficiëntie en een toename van de drukval in het
systeem. Deze fenomenen kunnen al voorkomen na 6 maanden bij pure
compostmaterialen. Biofilters met duurzamer materialen kunnen echter gedurende
enkele jaren zonder problemen functioneren (Williams & Miller, 1992a). Bij open
filters wordt het filtermateriaal normaal na 2 jaar gekeerd om de porositeit te doen
stijgen. Een of twee jaar later wordt het dan vervangen door vers materiaal.
Producenten van gesloten systemen proberen de levensduur van het materiaal te
verlengen door de componenten zorgvuldiger te kiesen (Leson & Winer, 1991).
Een levensduur van het filtermateriaal van meer dan 5 jaar werd reeds vastgesteld
(de Waal, 1990). De vervanging van het dragermateriaal gebeurt best niet in
periodes van lage organische belasting. De micro-organismen in het
dragermateriaal voeden zich deels met de verbindingen die aanwezig zijn in het
afvalgas. Bij gebrek aan deze voedingsstoffen kunnen microbiële populaties zich
niet optimaal ontwikkelen (De Bo, 1999). Het onderhoud en de vervanging van
filtermateriaal kan resulteren in een stijging van de emissie van sporen van fungi.
Het is dan ook  aanbevolen om de ademhalingswegen te beschermen tijdens deze
activiteiten (Liebe & Herbig, 1986). Wanneer enkel natuurlijke materialen in de
biofilter aangewend worden, kan het biofiltermateriaal na vervanging gebruikt
worden in de landbouw als bodemverbeteraar. Als er een belangrijke bijmenging is
van synthetisch materiaal, dan moet het gebruikte biofiltermateriaal als afval
behandeld worden (Van Langenhove & Schamp, 1990; Kok, 1991).

5.4.1.8 Monitoring
Bij de microbiële afbraak van organische media worden humuszuren
geproduceerd. De afbraak van het biofiltermateriaal zou kunnen gevolgd worden
door het meten van de concentratie aan humuszuren in het uitloogvocht (Devinny,
1998). Als biofiltermedia verouderen, worden ze ook afgebroken tot kleinere
deeltjes. Occasionele metingen van de deeltjesgrootteverdeling zouden kunnen
waarschuwen wanneer het tijd is om het medium te vervangen. De
deeltjesgrootteverdeling kan gemakkelijk gemeten worden door de deeltjes te
zeven in standaard bodemzeven (Devinny, 1998). De microbiële afbraak van het
medium kan ook gevolgd worden aan de hand van de C/N verhouding van het
dragermateriaal. De C/N ratio zal immers dalen als gevolg van het vrijkomen van
CO2 tijdens microbiële mineralisatie (Wani et al., 1998).
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Tabel 5.2  Samenvatting van de belangrijkste eigenschappen van veel voorkomende biofiltermaterialen (Devinny et al., 1999)

Compost Veen Grond Actief kool, perliet en
andere inerte
materialen

Synthetische materialen

Densiteit van de aanwezige Microbiële
populatie

hoog middelmatig-laag hoog geen geen

Specifiek oppervlak middelmatig hoog laag-medium hoog hoog

Luchtpermeabiliteit middelmatig hoog laag middelmatig-hoog zeer hoog

Hoeveelheid assimileerbare nutriënten hoog middelmatig-hoog hoog geen geen

Polluentsorptiecapaciteit middelmatig middelmatig middelmatig laag-hoog1 geen tot hoog3, zeer hoog1

Levensduur 2-4 jaar 2-4 jaar > 30 jaar2 > 5 jaar > 15 jaar

Kost laag laag zeer laag middelmatig-hoog zeer hoog

Algemene toepasbaarheid gemakkelijk,

kosteneffectief

middelmatig,
problemen met de
vochtcontrole

gemakkelijk,

biofilters met

een lage activiteit

nutriënten nodig, kan
duur zijn

enkel voor prototypes of
biotrickling filters

1Actief kool

2Bohn, 1988; Bohn, 1996

3Synthetische materialen, gecoat met actief kool
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5.4.2 Vochtgehalte

5.4.2.1 Algemeen
De relatieve vochtigheid van de ingaande lucht en het vochtgehalte van het
biologisch actief filtermateriaal zijn zeer belangrijke parameters (Van Langenhove
et al., 1986; Epstein, 1997). Water is immers essentieel voor microbiële activiteit. In
de praktijk is een slechte vochthuishouding veelal de oorzaak van het slecht
functioneren van een biofilter (Pinnette et al., 1993; Van Lith et al., 1997). Meer
dan 50 % en misschien zelfs 75 % van de problemen bij biofilters zijn te wijten aan
problemen met het vochtgehalte (Heslinga, 1994).

Onvoldoende vocht leidt tot de-activatie van micro-organismen. Tevens
veroorzaakt het samentrekken en krimpen van het dragermateriaal, het optreden
van preferentiële luchtstromingen (Swanson & Loehr, 1997). Het behouden van
een geschikt vochtgehalte is gemakkelijker in hydrofiele (anorganische) media.
Hydrofobe (organische) media zijn moeilijker te herbevochtigen tot hetzelfde
vochtgehalte als voor uitdroging (Bohn & Bohn, 1999). Bij het uitdrogen van het
bed ondergaan ze immers irreversibele structuurveranderingen (Devinny et al.,
1999).

Bij een te hoog vochtgehalte zullen de poriën verstoppen, waardoor minder
oppervlakte van de biofilm beschikbaar zal zijn voor transfer van VOCs. De drukval
zal stijgen doordat water lucht uit de porien verdringt en door consolidatie van het
bedmateriaal. Bovendien zullen kleine deeltjes en nutriënten uitspoelen en de
massatransfer van O2, CO2 en componenten uit het afvalgas zal verminderen
(grotere daling bij hydrofobe bestanddelen). Er zullen anaërobe zones ontstaan
met geurhinder en trage afbraaksnelheden als gevolg (Ottengraf, 1986; Gostomski
et al., 1997; Van Lith et al., 1997; Swanson & Loehr, 1997; Bohn & Bohn, 1999).

Het optimale vochtgehalte van het dragermateriaal in een biofilter is afhankelijk van
het gebruikte dragermateriaal en de fysische karakteristieken van de te verwijderen
componenten. Algemeen wordt aangenomen dat een vochtgehalte tussen 40 en
60 % (gewichts % op natte basis) een optimale werking verzekert (Ottengraf &
Diks, 1992; Toffey, 1997; Van Lith et al., 1997). Voor compacte, slecht
gedraineerde media en de behandeling van componenten met een hoge
Henrycoëfficient ligt het vochtgehalte best aan de laagste kant van dit interval.
Epstein (1997) suggereert een vereist vochtgehalte van 20 à 40 % voor een
compostbiofilter. De heyder (1999) stelde vast dat bij de behandeling van het
moeilijk wateroplosbare etheen in een biofilter, met actief kool als dragermateriaal,
een hogere verwijderingsefficiëntie werd bekomen bij een  vochtgehalte van 20-25
%, dan bij een vochtgehalte van 40-45 %. Door het lagere vochtgehalte verbeterde
immers de massatransfer van etheen naar de biofilm. Lichte, poreuse materialen
en hydrofiele componenten vragen een vochtgehalte rond de 60 %  (Van Lith et al.,
1997).

Een biofilter moet, afhankelijk van het filtermateriaal, ongeveer 200 à 300 liter
water per m3 biofilter bevatten (Kok, 1991).

5.4.2.2 Beschikbaarheid van water - Wateractiviteit
De beschikbaarheid van water is een belangrijke parameter van de snelheid van
microbiële afbraak in biofilters. Het vochtgehalte van het dragermateriaal is slechts
een indirecte maatstaf voor de beschikbaarheid omdat veel water in organische
biofiltermedia te sterk gebonden is aan de deeltjes om beschikbaar te zijn voor het
microbiëel metabolisme. De beschikbaarheid van water wordt uitgedrukt als
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wateractiviteit (aw) of als waterpotentiaal (Ψ) van het bedmateriaal (Gostomski et
al., 1997; Bohn & Bohn, 1999).

De wateractiviteit is de verhouding van de partiële druk van de waterdamp in het
systeem (ps) (het gebonden water heeft een invloed op de dampdruk) over de
dampdruk van zuiver water (pw). Indien het dragermateriaal in het
afvalgassysteem in evenwicht is met de relatieve vochtigheid (R.V.) van de lucht,
geldt (Kok, 1991; Leson & Michelson, 1996; Gostomski et al., 1997; Van Lith et al.,
1997):
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                                                        (5.1)

De wateractiviteit (aw) en de waterpotentiaal (Ψ) van het biofiltermateriaal staan op
volgende wijze met elkaar in verband (Brown, 1976):
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met:

Ψ = waterpotentiaal (J.ml-1) en 1  J.ml-1 = 10 bar

R = ideale gasconstante (8,314 J.mol-1.K-1)

T = temperatuur (K)

Vw  = molair volume van water (18 ml.mol-1)

Bacteriën kunnen groeien in het aw-gebied > 0,94, gisten in het gebied 0,88-0,95
en schimmels tussen 0,70 en 0,85. Dit betekent dat het relatieve vochtgehalte van
de ingaande lucht hoger moet zijn dan 95 % (Kok, 1991; Leson & Winer, 1991;
Van Lith et al., 1997). Bij lagere aw-waarden zullen gisten en schimmels immers
gaan overheersen. Terwijl een verzadigingsgraad van meer dan 95 % gewenst is,
zal het uitdrogen blijven doorgaan tenzij de vochtigheid tot boven 99 % wordt
gebracht (Bohn & Bohn, 1988; Heslinga, 1994). De hoeveelheid water die
beschikbaar is voor de micro-organismen daalt exponentieel met het vochtgehalte,
het is dan ook heel belangrijk om het filterbed voldoende vochtig te houden (Bohn
& Bohn, 1999).

5.4.2.3 Oorzaken van te laag vochtgehalte - Voorkomen
Uitdroging van het filtermateriaal treedt op als de binnenkomende lucht niet 100 %
met water verzadigd is. Er  wordt namelijk vocht aan het filtermateriaal onttrokken
totdat een relatieve vochtigheid van 100 % bereikt is. Exotherme oxidatiereacties,
warmte-uitwisseling met de omgeving (inwerking van de zon bijvoorbeeld) en
exotherme biodegradatie van het dragermateriaal veroorzaken eveneens
uitdroging van het filtermateriaal (Gostomski et al., 1997; Van Lith et al., 1997). Bij
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een kleine toename in temperatuur van de luchtstroom wordt deze immers
onverzadigd en daardoor in staat om water op te nemen (Van Lith et al., 1990). De
temperatuurstijging die veroorzaakt wordt door het oxidatieproces kan 2-4 °C
bedragen (Van Lith et al., 1990). Bij de afbraak van sommige contaminanten komt
immers een significante hoeveelheid warmte vrij. De complete oxidatie van 1g
ethanol in een kubieke meter droge lucht is voldoende om de temperatuur van 20°
C naar 38 °C te doen stijgen (Devinny et al., 1999).Vooral biofilters die VOC-
concentraties > 0,5 g.m-3 behandelen en die eliminatiecapaciteiten > 50 g.m-3.h-1
bereiken, zijn vatbaar voor snelle uitdroging van het dragermateriaal (Van Lith et
al., 1997). Volgens Heslinga (1994) versterken hoge belastingen (grootte-orde 100
g.m-3.h-1 of meer) de uitdroging van filtermateriaal.

Er bestaan 4 methodes om het uitdrogen van de biofilter te voorkomen:

− Bevochtigen van de binnenstromende lucht, om zo de uitdrogingscapaciteit
van de lucht te minimaliseren. Dit kan gebeuren door water en gas in
tegenstroom door een toren te laten stromen. Ook kunnen verstuivers of
nozzle-systemen water als een mist aan het gas toevoegen. Er kan ook
water aan het gas worden toegediend door middel van een venturi in de
influentleiding;

− Water toevoegen, onmiddellijk aan het oppervlak van de biofilter of tussen
verschillende lagen, door middel van een sproeisysteem. Het is echter zeer
moeilijk om een sproeisysteem te ontwerpen waarbij alle delen van het
oppervlak een zelfde hoeveelheid water ontvangen;

− Een combinatie van periodieke toevoeging van water direkt aan het
oppervlak en bevochtigen van het gas (Devinny, 1998);

− Bevochtigen van de filter d.m.v. stoominjectie. Deze methode zorgt ook voor
opwarming van de inkomende gasstroom (Kraakman, 2000).

De luchtbevochtiger wordt best na de ventilatoren geplaatst. De ventilator die de
luchtstroom in de biofilter blaast, kan deze immers lichtjes opwarmen door
compressie, waardoor de luchtstroom niet meer 100 % verzadigd is bij ingang in
de biofilter (Heslinga, 1994; DMT, 1996; Van Lith et al, 1997). De luchtbevochtiger
dient zo dicht mogelijk bij de biofilter te worden geïnstalleerd. Afkoeling van de
pijpleiding die de bevochtigde luchtstroom naar de biofilter voert (bv. door wind),
kan resulteren in de condensatie van een deel van het vocht dat in de luchtstroom
aanwezig is. Bij het binnenkomen in de biofilter zal deze luchtstroom terug
opwarmen en niet meer 100 % verzadigd zijn (Heslinga, 1994). Een
luchtbevochtiger kan ook zorgen voor een temperatuursverlaging van de
inkomende afvallucht en het verwijderen van stofdeeltjes (Boyette, 1998).

Van Lith et al. (1990) adviseren om bij directe watertoediening d.m.v.
oppervlaktesproeiers, de waterdruppeldiameter kleiner dan 1 mm te houden en
een maximale belastingssnelheid van ongeveer 30 mm per uur aan te houden om
een uniforme verspreiding te bekomen en stucturele schade aan de filter te
voorkomen. Het percolaatwater kan worden opgevangen en gerecycleerd via de
luchtbevochtiger of de sproeiers. Zo wordt het waterverbruik gereduceerd
(Swanson & Loehr, 1997). Het is echter niet erg efficiënt om de biofilter bovenaan
te bevochtigen. Gewoonlijk wordt de luchtstroom immers onderaan de biofilter
binnengeleid zodat de uitdroging aan de bodem van de biofilter begint (Hodge &



63

Devinny, 1995). Het is bovendien erg moeilijk om met sproeiers het water
gelijkmatig over de filter te verdelen (Van Langenhove, 1993).

Een belangrijke parameter ter voorkoming van uitdroging van het filtermateriaal is
de uniforme verdeling van de lucht vooraleer ze de biofilter binnenkomt (Toffey,
1997). Wanneer het afvalgas niet gelijkmatig over de filter verdeeld wordt, dan kan
het vochtgehalte in de delen waar veel afvalgas doorstroomt sterk dalen. Het
afvalgas gaat bij voorkeur door de drogere plaatsen, waardoor deze verder
uitdrogen en toenemen in grootte. Bij heel geringe drukval is een gelijkmatige
doorstroming echter moeilijk te bereiken (Finn & Spencer, 1997; Holste &
Mannebeck, 1997).

Nu wordt er echter meer en meer naar gestreefd om het filtermateriaal te
beschermen tegen de weersomstandigheden (uitdrogen van het materiaal
bovenaan, dichtslempen bij overvloedige regenval, …) (Van Langenhove, 1993).
Dit gebeurt door biofilters in containers te bouwen (Ottengraf & Diks, 1992).

5.4.2.4 Oorzaken van te hoog vochtgehalte
Als het influentgas verzadigd is en een temperatuur heeft die hoger is dan de
temperatuur van het bed, dan kan condensatie optreden in het bed (Hesslinga,
1994; Van Lith et al., 1997). Bij open biofilters kan het vochtgehalte in de bovenste
lagen stijgen door neerslag. Een te hoog vochtgehalte aan het oppervlak van
gesloten biofilters kan veroorzaakt worden door het terugvallen van druppels
condensaat van het dak van de biofilter (Anzion et al., 1997).

5.4.2.5 Monitoring
De waterpotentiaal kan gemeten worden m.b.v. tensiometers en drukplaten. De
metingen m.b.v. tensiometers zijn weinig betrouwbaar omdat er weinig contact is
tussen de tensiometer-cup en de deeltjes van het dragermateriaal (Devinny et al.,
1999). Wateractiviteit is moeilijk te meten boven 0,95 (Bohn & Bohn, 1999).

Monitoring van het vochtgehalte kan manueel of automatisch gebeuren. Manuele
monitoring gebeurt door op verschillende plaatsen en dieptes van het medium, met
behulp van een grondboor, stalen te nemen. Men moet er bij de staalname wel op
letten dat de gaten die nagelaten worden terug opgevuld worden, zodat er geen
preferentiële stromingen kunnen ontstaan. De evaluatie kan visueel gebeuren of
door gravimetrische bepaling van het vochtgehalte (bepalen van het
gewichtsverlies bij drogen van het materiaal bij 105 °C). Deze werkwijze is
toepasbaar voor biofilters waar de uitdroging traag gebeurt en waar monitoring
slechts om de week of maand nodig is. Automatische monitoring kan gebeuren
door het continu wegen van alle delen van de biofilter. Deze methode vraagt een
goede verdeling bij irrigatie en de verandering van het gewicht mag enkel
afkomstig zijn van veranderingen in het vochtgehalte. Deze methode is dan ook
slechts toepasbaar bij gesloten systemen. Om het systeem aan te passen aan het
verlies van materiaal met drainage en aan de afbraak van het draagmateriaal kan
regelmatig een hercalibratie nodig zijn (Van Lith et al., 1997). Recent werd ook
onderzoek gevoerd naar het gebruik van neutron en gammastraal verzwakking en
time domain reflectometrie (TDR) bij het meten van vochtgehaltes in biofilter media
(Bohn & Bohn, 1999).

5.4.2.6 Vochtcontrole
Van Lith et al. (1997) hebben een methode ontwikkeld voor het berekenen van de
snelheid waarmee het bed uitdroogt en stellen bevochtigingsmethodes voor die
geschikt zijn voor verschillende regimes. Biofilters die minder dan 50 g water.m-
3.h-1 verliezen kunnen manueel bevochtigd worden en de waterinhoud van het
bed moet slechts een paar keer per jaar bepaald worden. Bij
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verdampingssnelheden van 50 tot 180 g.m-3.h-1 zou een vast irrigatiesysteem
moeten geïnstalleerd worden en in werking gesteld worden volgens een regelmatig
schema dat afhankelijk is van bepalingen van het vochtgehalte. Als de
verdampingssnelheden tussen 180 en 400 g m-3.h-1 liggen, dan zou het
irrigatieschema moeten gecontroleerd worden door een automatische timer die op
regelmatige tijdstippen met water sproeit, en de lengte van de intervallen en de
duur van de sproeibeurten zou moeten bepaald worden aan de hand van de
resultaten van de monitoring. Als de verliezen groter zijn dan 400 g.m-3.h-1, dan
zullen er ernstige uitdrogingsproblemen zijn. Het medium moet dan heel zorgvuldig
gekozen worden (grote deeltjesgrootte en voldoende weerstand tegen uitdroging)
en het irrigatiesysteem zou moeten bestuurd worden door automatische sensors
die een daling van de waterinhoud vaststellen. Wright et al. (1997) bevelen aan om
poorten voor staalname in te bouwen en om tenminste twee manieren om water
toe te voegen te construeren.

Het doel van vochtcontrole is vermijden dat de fluctuaties in vochtgehalte van het
medium zo groot zijn dat de werking van de biofilter daalt of dat het medium
beschadigd wordt. Men heeft vastgesteld dat afwijkingen van het optimale
vochtgehalte van het medium tot 30 l water per m³ filtermateriaal geen significante
daling van de werking van de biofilter veroorzaken. De responsperiode n
waarbinnen een bed moet bevochtigd worden om te vermijden dat de daling van
het vochtgehalte groter is dan  30 l.m-3 kan als volgt berekend worden (Leson &
Winer, 1991):

Q
250 1

n =
                                                             (5.3)

en het evaporatieverlies Q (g.m-3.h-1) van het medium bedraagt:

t
60mc

Q
⋅

=
                                                        (5.4)

met  mc = verschil in vochtgehalte tussen het influent en het effluent (g.m-3
afvalgas).

τ = verblijftijd (min)

5.4.3 Temperatuur

5.4.3.1 Algemeen
De microbiële populatie in de biofilter bestaat voornamelijk uit mesofiele
organismen (Ottengraf & Diks, 1992; Toffey, 1997), de temperatuur ligt dan ook
best tussen 10  en 40 °C (Leson & Winer, 1991; Ottengrafs & Diks, 1992; Finn &
Spencer, 1997). Hun maximale groei wordt vastgesteld bij 30 tot 37 °C (Smet &
Van Langenhove, 1997). Een te hoge temperatuur resulteert in het afsterven van
de micro-organismen, terwijl een te lage temperatuur leidt tot lage
verwijderingssnelheden (Williams & Miller, 1992a). In dergelijke gevallen kan
afkoelen of opwarmen van het afvalgas noodzakelijk zijn (Leson & Winer, 1991;
Ottengraf & Diks, 1991; Van Lith et al., 1997). Heslinga & Van Groenestijn (1997)
hebben echter recent biofilterexperimenten uitgevoerd bij temperaturen tot 70 °C.
Behalve voor NH3 werden goede verwijderingen vastgesteld bij deze
temperaturen. Bij temperaturen boven 40 °C kan echter een versnelde
compostering van het filterbed optreden (Kok, 1991). Van Groenestijn et al. (1995)
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raden aan om bij thermofiele biofiltratie gebruik te maken van thermo-stabiel
keramisch pakkingsmateriaal.

Een warmere biofilter ondersteunt actievere organismen, maar de fysico-
chemische effecten van een hogere temperatuur zijn negatief. Bij de meeste
gassen stijgt de Henry-coëfficient immers met de temperatuur zodat bij een hogere
temperatuur een kleiner deel van de component overgaat naar de waterfase
(Dewulf et al., 1995). De sorptie van de component zal waarschijnlijk ook
gereduceerd worden. Hierdoor zal de transfer van de component uit de lucht naar
de micro-organismen minder effectief zijn. Algemeen wordt aangenomen dat de
biologische effecten belangrijker zijn dan de fysische effecten. Warmere biofilters
werken dan ook beter, hoewel toch moet rekening gehouden worden met de
fysische effecten, vooral bij componenten met hoge Henry-coëfficienten (Devinny
et al., 1999).

Fluctuerende temperaturen kunnen voor problemen zorgen. Als de
temperatuursverandering echter zeer geleidelijk verloopt, dan kunnen de
organismen zich aanpassen (Devinny et al., 1999).

Temperatuurverschillen tussen de in- en uittredende lucht kunnen veroorzaakt zijn
door:

− warmteverliezen langs de wanden

− vochtopname uit het dragermateriaal (adiabatische koeling van de lucht)

− warmte vrijgesteld tijdens de afbraakreacties.

De metabolische warmte verwarmt de lucht opmerkelijk.
Temperatuurveranderingen in het medium kunnen een maat zijn voor de
biologische activiteit van de biofilter (Medina et al., 1995; Auria et al., 1996).

5.4.3.2 Monitoring
Het meten van de temperatuur kan gebeuren met thermometers of met behulp van
thermokoppels (Devinny, 1998).

Het aanpassen van de temperatuur van het gas is vaak opgenomen in de
luchtbevochtiging. Indien dit niet zo is en het is nodig om het gas te verwarmen,
dan moet de temperatuurregelaar voor de bevochtiging staan om een daling van
de relatieve vochtigheid van het gas te voorkomen (Swanson & Loehr, 1997).

5.4.4 pH

5.4.4.1 Algemeen
De pH-waarde waarbij optimale groei van de micro-organismen optreedt, ligt in het
interval pH = 7-8 (Williams & Miller, 1992b; Swanson & Loehr, 1997). Onder een
pH-waarde van 5 en boven een waarde 8,5 is de groeisnelheid van de meeste
micro-organismen heel laag (Ottengraf & Diks, 1991). Bij lage pH’s zullen
schimmels de bacteriën overgroeien (Verstraete, 1996), wat de werking van de
biofilter zowel positief als negatief kan beïnvloeden (Cox et al. 1993). Een lage pH
kan eveneens aantasting van de leidingen en wanden van de biofilter veroorzaken
(Kinney et al., 1999).
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Het biofiltratieproces kan over een vrij groot pH gebied efficiënt verlopen omwille
van de verschuivingen van de microbiële populaties bij wijziging in pH zonder
daarom de functionele activiteit van het geheel te beïnvloeden (Van Langenhove,
1993). Webster et al. (1997) toonden aan dat de microbiële gemeenschap in
compost- en GAC-biofilters zich, bij een zeer langzame pH-verandering, aanpaste
aan een zeer lage pH (tot pH 2). Dit kan ofwel door aanpassing van individuele
species of door verandering naar dominantie van species die een lage pH kunnen
tolereren, gebeurd zijn. Dit is in tegenstelling met de conclusie van andere
onderzoekers (Yang & Allen, 1994a). De grotere tolerantie voor een lage pH kan
veroorzaakt zijn door de langzame pH-verandering.

Organische media kunnen beschadigd worden door een lage pH, hier is pH-
controle dus nodig (Yang & Allen, 1994a, b). Bij anorganische materialen kan pH-
controle echter gereduceerd worden en een tolerant microbiëel ecosysteem kan
zich ontwikkelen terwijl nog een effectieve verwijdering van contaminanten
bekomen wordt.

5.4.4.2 Oorzaken pH-verandering-Voorkomen
Het veranderen van de pH is meestal het gevolg van de oxidatie van verbindingen
die chloor, zwavel of stikstof bevatten, waardoor zuren gevormd worden. Enkele
belangrijke reacties zijn (Haug, 1993; Van Langenhove, 1993; Smet, 1996):

H2S + 2O2 → SO42- + 2 H+

NH3 + 2O2 → NO3- + H+ + H2O

CH2Cl2 + O2 → CO2 + 2H+ + 2Cl-

Tijdens periodes van extreem hoge organische belastingen kunnen ook organische
zuren gevormd worden als intermediaren (Devinny & Hodge, 1995).

Wanneer de biodegradatie van de te behandelen componenten leidt tot de
accumulatie van zure eindproducten, dan moeten speciale voorzieningen genomen
worden om de pH onder controle te houden. Een mogelijkheid is het vooraf aan het
materiaal toevoegen van een buffer zoals kalksteen en geplette oesterschelpen
(Ottengraf & Van den Oever, 1983; Verachtert et al., 1993). Ook toediening van
kalk (CaCO3) of dolomiet (CaMg(CO3)) gaat de verzuring tegen (Van Lith et al.,
1994; Smet, 1996). Als de samenstelling van het afvalgas gekend is, kan via de
stoechiometrie van de oxidatiereaktie, de zuurproductie en dus ook de benodigde
hoeveelheid toeslagstoffen berekend worden (Van Langenhove, 1993). D.m.v.
periodische titratie van stalen van het dragermateriaal met zuren, kan de
overblijvende buffercapaciteit van de filter en het tijdstip waarop het filtermateriaal
moet vervangen worden, bepaald worden (Devinny, 1998). De levensduur van het
dragermateriaal is hierdoor wel beperkt, tenzij tijdens de werking van de biofilter
oplossingen van een base of een buffer (vb. Ca(OH)2, NaHPO4, NaHCO3 (Tang
et al., 1996) en NaOH (Zilli et al., 1996) samen met het irrigatiewater toegevoegd
worden (Mueller et al., 1988). Ca(OH)2 en NaOH zijn minder geschikt. Het zijn
immers sterke basen die grote pH-schommelingen kunnen veroorzaken. Het
toevoegen van een base of een buffer kan het zoutgehalte in de biofilter doen
stijgen en een te hoog zoutgehalte kan de micro-organismen inactiveren (Ottengraf
& Diks, 1992). Spoelen kan hiervoor een oplossing zijn (Oude Luttighuis, 1989;
Heslinga, 1994). De pH van de filter kan ook op peil gehouden worden door
periodisch de filter te spoelen met water (Webster et al., 1996). Omdat drainage
ook een uitwassing van essentiële nutriënten veroorzaakt, moeten dit proces op
een gecontroleerde manier uitgevoerd worden en moet de frequentie beperkt
worden (Van Groenestijn et al., 1993; Van Groenestijn & Hesselink, 1993). Smet
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(1996) toonde echter aan dat het spoelen van een biofilter minder efficiënt is dan
de tussenmenging van kalk of dolomietsteen in het dragermateriaal. Een andere
mogelijkheid is het gebruik van organismen die bestand zijn tegen een lage pH
zoals acidofiele bacteriën of schimmels (Kinney et al., 1999). De optimale pH van
schimmels bedraagt immers 4 à 5 (Kinney et al., 1999).

Nieuwe biofiltermaterialen zijn niet altijd neutraal. Bij de natuurlijke afbraak van
sommige soorten compost en veen komen organische zuren vrij, waardoor de pH
van het medium daalt. Het is dan ook altijd nodig om vóór gebruik de pH van het
dragermateriaal te meten en eventueel te corrigeren tot de gewenste pH.
Determinatie van de pH gebeurt, via een standaardprocedure, door een staal van
het medium te mengen met gedestilleerd water en de pH te meten met een pH-
meter (Devinny, 1998).

5.4.4.3 Monitoring
Acidificatie in biofilters die zuren genereren kan snel gaan, er kunnen dus
wekelijkse of zelfs dagelijkse pH-bepalingen nodig zijn. De verzuring is het meest
intens nabij de inlaat van de biofilter, er moet dus eerst en vooral een staal
genomen worden in deze omgeving. Daarnaast moeten ook stalen genomen
worden op verschillende plaatsen en dieptes in de biofilter (Devinny, 1998).

5.4.5 Drukval

5.4.5.1 Algemeen
Het drukverschil tussen het inkomende gas en het uitgaande gas (drukval over de
biofilter) is een belangrijke werkingsparameter. Als de drukval stijgt, dan is er meer
energie vereist om het afvalgas door het bed te sturen en er kan kanaalvorming
ontstaan. Met kanaalvorming wordt de preferentiële stroming van het afvalgas door
de biofilter bedoeld. Hierdoor wordt de verblijftijd van het afvalgas in de biofilter
gereduceerd (Van Lith et al., 1997). Er is echter wel een zekere drukval
noodzakelijk om een gelijkmatige luchtdoorstroming te bereiken (Holste &
Mannebeck, 1997). Omdat biofilters typisch grote luchtstromen behandelen, vormt
de energie die de ventilatoren verbruiken een belangrijk deel van de
werkingskosten.

De drukval ten gevolge van wrijving doorheen een granulair bed is een gevolg van:

− energieverlies als gevolg van wrijving van het gas met het biofiltermateriaal.
Dit is zeer belangrijk bij laminaire stroming;

− verlies van kinetische energie van het gas ten gevolge van turbulente
wervelingen (enkel indien er turbulenten stroming optreedt) (Van der
Meeren, 1997).

De drukval over het biofilterbed is afhankelijk van het soort filtermateriaal, de
superficiële snelheid (Smet, 1996) en het vochtgehalte van het dragermateriaal
(Van Langenhove et al., 1986; Phillips et al., 1995). Ook de hoogte van het
filterbed speelt een rol. Bij een te grote hoogte neemt het drukverlies toe en
bijgevolg ook de kosten voor energie. Als de biofilter onvoldoende hoog is, is er
echter een grote oppervlakte nodig om aan de eisen voor de verblijftijd te voldoen.
De deeltjesgrootte speelt natuurlijk ook een heel belangrijke rol en bij hetzelfde
filterbedmateriaal veroorzaken kleine deeltjes een drukval die tien keer groter is
dan de drukval die geobserveerd wordt bij grotere deeltjes (Yang & Allen, 1994a,
b). Ook de biomassa heeft een invloed op de drukval. Bij groei van de biomassa
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zal de drukval stijgen (Kennes & Thalasso, 1998). Bij de organische filters
veroorzaakt grond de hoogste drukval, gevolgd door compost, veen en houtschors
(Ottengraf & Van den Oever, 1983; Van Langenhove & Schamp, 1990). In de
praktijk is een drukval van 100 tot 1 000 Pa aanvaardbaar (Smet & Van
Langenhove, 1997).

De drukval van een bepaald dragermateriaal bij verschillende superficiële
snelheden en verschillende hoogtes kan volgens Phillips et al. (1995) geschreven
worden als:

hua? P b ⋅⋅=                                                                          (5.5)

en ∆P  = drukval (Pa)

u  = superficiële snelheid (m.s-1)

a,b  = constanten afhankelijk van het gebruikte dragermateriaal

h  = hoogte van het dragermateriaal (m)

De gemiddelde waarden van a variëren van ± 200 bij pure heide tot ± 6 000 voor
een veen-heide mengsel. De gemiddelde waarden van b variëren van 1,20 bij
kokosvezels tot 1,69 bij houtschilfers die groter zijn dan 75 mm (Phillips et al.,
1995). Volgens Phillips et al. (1995) is de constante b onafhankelijk van het
vochtgehalte van het dragermateriaal. Maes (1997) kwam echter tot de
tegenovergestelde conclusie bij de bepaling van deze constante voor compost met
verschillende vochtgehaltes.

Fig. 5.11 toont de opgebouwde drukval als functie van de oppervlaktebelasting en
het type dragermateriaal (Smet, 1996). Voor een oppervlaktebelasting van 100
m3.m-2.h-1 (of een superficiële snelheid van 0,028 m.s-1) bedraagt de drukval 20,
80 en 500 Pa bij gebruik van respectievelijk schors, compost en turf als
dragermateriaal.
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Fig. 5.11  Drukval over een één meter hoge biofilter, in functie van de oppervlaktebelasting, bij gebruik
van schors (v), compost ( O) en turf (s) als biofiltermateriaal (Smet, 1996)

5.4.5.2 Monitoring
Continue monitoring van de drukval kan een hulp zijn bij het opsporen van
compactie van het dragermateriaal (toegenomen drukval) (Williams & Miller,
1992a). Drukniveaumeters worden best onmiddellijk boven en onder het medium
geïnstalleerd, bij de input en output zodat ze nauwkeurig de drukval langs het bed
kunnen meten. Voor veel toepassing kan een U-vormige manometer, die
verbonden is met de inlaten en uitlaten, geschikt zijn. In het geval van open
biofilters, wordt een vergelijking gemaakt tussen de druk aan de ingang en de
atmosferische druk (Devinny, 1998). Samen met de meting van de drukval dient
ook een debietsmeting uitgevoerd te worden.

Metingen van de drukval over het filterbed zeggen echter niets over
kanaalvorming. Als er kanaalvorming optreedt, dan kan de drukval laag zijn,
hoewel een belangrijk deel van het bed een gereduceerde permeabiliteit heeft en
de verwijderingsefficiëntie van de biofilter laag is. Bij open biofilters kan
kanaalvorming opgespoord worden door een rookbom in de inlaat van de biofilter
te plaatsen en visueel na te gaan waar de lucht bij voorkeur door de biofilter gaat
(Boyette, 1998; Devinny, 1998).

5.4.6 Nutriënten

5.4.6.1 Algemeen
Bij het opstarten van een biofilter zal na een bepaalde tijd één van de nutriënten
uitgeput geraken (Don, 1986). Vanaf dit moment bereikt de biomassa een
stationaire fase en worden de organische verbindingen gebruikt voor onderhoud
van de cel en in beperkte mate voor het vervangen van afgestorven cellen (Smet &
Van Langenhove, 1997). De snelheid waarmee de polluenten worden afgebroken
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tijdens de onderhoudsfase is echter veel kleiner dan de afbraaksnelheid die bereikt
wordt bij aktieve groei tijdens de aanpassingsfase. Het toedienen van nutriënten
tijdens de werking van de biofilter zorgt er in de eerste plaats voor dat er terug
wordt overgeschakeld op actieve groei en dat de afbraaksnelheid stijgt. Daarnaast
is er ook een stijging van de afbraakcapaciteit als gevolg van de verhoogde
hoeveelheid biomassa. De belasting van de biofilter kan echter slechts een
bepaalde maximum populatie ondersteunen en eens deze populatie bereikt is,
heeft verdere nutriënttoediening geen zin (Cherry & Thompson, 1997).

Als koolstof (C)-bron gebruiken de micro-organismen de vluchtige organische
verbindingen die aanwezig zijn in het afvalgas. Tijdens lagere afvalgasstromen
vormen assimileerbare verbindingen, die aanwezig zijn in het dragermateriaal, een
alternatieve voedselbron voor de organismen (Devinny et al., 1999). Wanneer de
organische belasting lager is dan 14 g VOC’s. m-3.d-1, dan kunnen er zich wel
problemen voordoen bij de opstart van  het biofiltratieproces. Bij dergelijke lage
belastingen kunnen de microbiële populaties zich immers niet optimaal ontwikkelen
(De Bo, 1999).

Andere nutriënten die nodig zijn voor de productie van biomassa zoals stikstof (N),
fosfor (P) en zwavel (S) worden normaal in voldoene mate vrijgesteld door het
organisch dragermateriaal (Ottengraf, 1986; Bardtke, 1990; Leson & Winer, 1991;
Toffey, 1997).

5.4.6.2 Nutriëntlimitatie
De beschikbaarheid van nutriënten kan een beperkende factor zijn bij de
behandeling van specifieke componenten of bij het werken met relatief oud
dragermateriaal (Don, 1985; Don, 1986; Leson & Winer, 1991; Williams & Miller
1992a, b). Nutriëntlimitaties treden ook op in systemen die een grote hoeveelheid
organische koolstof behandelen. Bij compostfilters komen nutriëntlimitaties vooral
voor bij belastingen die groter zijn dan 40-50 g.m-3.h-1 (Corsi & Seed, 1995a, b).

Vooral de hoeveelheid stikstof kan voor problemen zorgen. Stikstof vormt de
belangrijkste fractie van de droge celmassa (ongeveer 12 %) en dient dan ook in
de grootste hoeveelheid aanwezig te zijn om limitatie van de microbiële groei en de
afbraak te voorkomen (Carlson & Leiser, 1966; Gribbins & Loehr, 1998). Dalouche
et al. (1989) wijzen ook op het gevaar voor fosfor (P)-gebrek bij het gebruik van
veen.

De meest beschikbare stikstof-bronnen zijn de oplosbare, anorganische vormen:
NO3-N en NH4-N. De organische stikstof die aanwezig is in de biofilter zal traag
mineraliseren tot NH4-N. De mineralisatie kan echter te traag zijn zodat niet
voldaan wordt aan de stikstofvraag van de organismen (Kinney et al., 1999). In de
biofilter is er ook een turn-over van nutriënten: nutriënten die afkomstig zijn van
dode cellen worden hergebruikt door groeiende cellen. Er is nog slechts weinig
gekend over de snelheid waarmee de nutriënten gerecycleerd worden en men
schat dat de efficiëntie van deze recyclage varieert tussen 45 en 80 % (Gribbins,
1996; Swanson, 1996). Zelfs indien bij de inwerkingstelling van de biofilter een
voldoende grote hoeveelheid N aanwezig is, dan nog kan de biofilter in de loop van
de tijd uitgeput geraken door opname van stikstof door de biomassa, uitloging van
stikstof met het drainagevocht, denitrificatie en vervluchtiging van ammoniak (Corsi
& Seed, 1995a, b; Morgenroth et al., 1995; Gribbins & Loehr, 1998). In biofilters
met compost is meestal voldoende stikstof voorhanden (Kinney et al., 1999). De
oplosbare anorganische stikstofconcentratie varieert echter sterk bij de
verschillende soorten compost en ze is soms erg laag (Corsi & Seed, 1995a, b).
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Volgens Kinney et al. (1999) moet de hoeveelheid beschikbare stikstof (NH4-N en
NO3-N) 250 mg. kg-1 droog pakkingsmateriaal bedragen voor een effectieve
biofilterwerking. Deze onderzoekers stelden ook vast dat de beschikbare
hoeveelheid stikstof, voor een tolueen eliminatiecapaciteit van 30 g.m-3.h-1, groter
moet zijn dan 1 g N.kg-1 droog pakkingsmateriaal om een goede werking te
bekomen. Corsi & Seed (1995a, b) stelden een lage verwijderingsefficiëntie vast bij
biofiltratie van tolueen in een compostbiofilter, wanneer de hoeveelheid
beschikbare stikstof daalde onder 200 mg N.kg-1 droog materiaal. Zhu et al.
(1996) namen een hogere werking van de biofilter waar bij stijgende nitraat-
concentraties. Deze betere werking kan ook gedeeltelijk veroorzaakt zijn door het
gebruik van nitraat als electron-acceptor in de diepere lagen van de biofilm waar
O2 limiterend kan zijn (Zhu et al., 1996). Morgenroth et al. (1996) stelden vast dat
de eliminatiecapaciteit in nutriëntgelimiteerde systemen met meer dan 60 % steeg
na toevoeging van oplosbare stikstof. Men kan onderzoeken of er stikstoflimitatie
optreedt door periodisch stalen te nemen over de volledige lengte van de
filterkolom en in deze stalen de gemakkelijk beschikbare hoeveelheid NH3-N en
NO3-N te bepalen. In een systeem dat gelimiteerd is door stikstof zal de
hoeveelheid beschikbare stikstof afnemen met de tijd en de grootste
stikstofuitputting zal voorkomen bij de ingang van de biofilter waar de polluent-
afbraak het grootst is (Kinney et al., 1999).

5.4.6.3 Toediening van nutriënten
Algemeen worden nutriënten enkel toegediend aan het medium vóór de opstart,
om een voldoende snelle aangroei van biomassa te krijgen. Het toevoegen van
voedingsstoffen in een later stadium dient enkel om wat door uitspoeling verloren
ging, te vervangen (Van Langenhove & Schamp, 1990).

Een initiële toevoeging van N, P en K in de orde van respectievelijk 0,4, 0,15 en
0,15 gewichts % op droge basis wordt als voldoende beschouwd. Dit kan de
levensduur van het dragermateriaal sterk verlengen, maar nutriënten kunnen toch
nog uitgeput geraken als de snelheid waarmee de nutriënten verloren gaan groter
is dan de snelheid waarmee de nutriënten gemineraliseerd en gerecycleerd
worden. Een andere mogelijkheid is het toevoegen van een traagwerkende
meststof aan het biofiltermedium om de nutriënt-vrijstelling in de tijd te verlengen.
Sommige auteurs kiezen ervoor om op regelmatige tijdstippen bovenaan de
biofilter te sproeien met een nutriëntoplossing, om nutriëntlimitatie te voorkomen
(Zilli et al., 1996). Wu et al. (1998a) gebruiken hiervoor een nutrientoplossing met
een C:N:P verhouding van 100:5:1. Kok (1991) daarentegen vermeldt een
verhouding C:N:P = 200:10:1. Het is echter moeilijk om nutriënten toe te voegen
aan een biofilter. Als de nutriënten toegevoegd worden in vloeibare vorm, dan kan
het pakkingsmateriaal te nat worden (Wright et al., 1997; Gribbins & Loehr, 1998).
Een groot deel van de toegevoegd stikstof kan ook terug uitlogen met het
drainagewater (Kinney et al., 1999).

Bij biofilters met inerte dragermaterialen is het noodzakelijk om nutriënten toe te
voegen. Hiervoor worden vaak NH4NO3 en K2HPO4 oplossingen gebruikt (Hodge
et al., 1991). De nutriënten kunnen toegevoegd worden in de vloeibare fase, maar
het is belangrijk om een overmaat water te vermijden. Een manier om de
nutriënten uniform toe te voegen aan de biofilter met een minimum hoeveelheid
water, is mengen van de inkomende lucht met een fijne aerosol van nutriënt-
bevattende druppels. Een ander belangrijk punt is de vorm waaronder de N wordt
toegevoegd aan de biofilter. In systemen die hoge C-belastingen behandelen,
moet NO3-N gebruikt worden in plaats van NH4-N om de groei van nitrificerende
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organismen te minimaliseren en dus de snelheid van verstopping door biomassa te
reduceren (Smith et al., 1996).

Het toevoegen van nutriënten kan ook nadelige gevolgen hebben. Verschillende
publicaties hebben aangetoond dat te veel nutriënten de microbiële activiteit in
poreuse media kunnen doen afnemen, waarschijnlijk omdat de ionensterkte in een
watervolume significant veranderde (Brook et al., 1997). Het toevoegen van
nutriënten kan ook de dikte van de biofilm doen stijgen (waardoor de
massatransfer van verbindingen beperkt wordt) en de poriën verstoppen (Van
Groenestijn & Hesselink, 1993). Vooral bij biofilters die een middelmatige tot hoge
koolstofstroom behandelen kan overmatige biomassa accumuleren op het
pakkingsmateriaal. Deze overmaat biomassa reduceert de effectieve porositeit, de
verblijftijd en het specifiek oppervlak per eenheidsvolume binnen het bed.
Uiteindelijk zal de drukval over het bed stijgen, er zullen kanaaltjes ontstaan en de
verwijderingsefficiëntie zal afnemen (Corsi & Seed, 1995a, b; Smith et al., 1996).
Het verstoppen van biofilters werd echter nog maar weinig vastgesteld (Parks &
Loehr, 1994). Sommige van de problemen met drukval die vaak voorkomen bij
biofilters kunnen echter veroorzaakt zijn door biomassa-accumulatie. Gewoonlijk
worden deze problemen toegeschreven aan compactie van het biofiltermateriaal
als gevolg van afbraak. Aangezien de afbraak van compost traag is ten opzichte
van de groei van biomassa, kan biomassa-accumulatie een factor zijn die bijdraagt
tot de drukvalverhoging (Parks & Loehr, 1994).

Aan de hand van de input- en outputconcentraties en de ingangsdebieten kan een
massabalans voor de biofilter opgesteld worden. Als er minder koolstof vrijkomt als
CO2 dan er binnenkomt, accumuleert er waarschijnlijk biomassa en er is veel kans
op verstopping (Medina et al., 1995; Auria et al., 1996).

Verschillende methodes om overmatige biomassaproductie te voorkomen of om
een overmaat biomassa te verwijderen in biofilters zijn onderzocht geweest,
waaronder nutriëntlimitatie (Morgenroth et al., 1996; Schönduve et al., 1996),
toevoeging van groei-limiterende concentraties NaCl (Schönduve et al., 1996),
verandering van de richting van de gasstroom (Kinney et al., 1996) en discontinue
werking met verhongeringsperiodes (Farmer et al., 1995). Jammer genoeg hebben
deze methodes verschillende nadelen. In het geval van limitatie van de bacteriële
groei, wordt meestal een daling van de bacteriële activiteit en dus van de
eliminatiecapaciteit waargenomen (Weber & Hartmans, 1996). Een innovatieve
strategie is het gebruik van protozoa die grazen op bacteriën (Cox & Deshusses,
1997b, Cox & Deshusses, 1999). Onderzoekers hebben reeds de aanwezigheid
van protozoa in biofilters vastgesteld (Diks, 1992).

5.4.7 Types micro-organismen en inoculatie

5.4.7.1 Types micro-organismen
De microbiologie in de biofilter is opgebouwd uit een complexe gemeenschap die
onderhevig is aan fluctuaties van de milieuparameters in en rond het systeem. De
meeste micro-organismen die in biofiltermateriaal gevonden worden, zijn bacteriën
en schimmels (Leson & Winer, 1991; Kosky & Neff, 1988). Afhankelijk van de
samenstelling van het afvalgas en de fysico-chemische condities in de filter kunnen
verschillende gemengde populaties zich ontwikkelen (Cox et al., 1993). Volgens
Bendinger (1992) en Rieneck (1992) behoren de meeste bacteriën in biofilters tot
de Coryneformen. Daarnaast worden ook endosporenvormers en Pseudomonas
sp. aangetroffen. Actinomycetes worden voor het grootste gedeelte
vertegenwoordigd door Streptomyces sp. Gisten en schimmels komen minder voor
en behoren vooral tot de Mucorales (Mortierella en Rhizopus) en de
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Deuteromycetes (Penicillium, Aspergillus, Cladosporium, Fusarium, Trichoderma,
Alternaria en Botrytis). Volgens Pearson et al. (1992) bedraagt het totale aantal
bacteriën in biofilters, die bestaan uit heide, 5 x 107 à 3 x 1010 per g heide (droog
gewicht). Schimmels en gisten zijn aanwezig in de grootte-orde van 106-107 per g
heide. Schimmels komen meer voor bij een lager vochtgehalte en een lagere pH.
Fungi veroorzaken hydrofobiciteit in de biofilter, waardoor het moeilijker wordt om
de biofilter te herbevochtigen en het vochtgehalte nog verder daalt (Cardenas-
Gonzalez et al., 1999). Compost heeft een significant hoger aantal micro-
organismen dan natuurlijke gronden of veen (Bardtke, 1990; Williams & Miller,
1992a, b) en is dan ook meer aangewezen. Huisvuilcompost bevat 109 bacteriën
en 105 schimmels per gram (Van Langenhove & Schamp, 1990).

Het voorkomen van micro-aërofiele en anaërobe micro-organismen in  biofilters
kan verwacht worden op de bodem van biofilms of binnen afgelegen poriën in het
dragermateriaal waar de zuurstofvoorziening via diffusie gelimiteerd is. Dit komt
voor als de afbraaksnelheden groot zijn en de zuurstofconsumptie, binnen de
biofilm, groter is dan de snelheid waarmee de zuurstof in de biofilm diffundeert.
Ook een overmaat water of een niet-homogene verdeling van het afvalgas kan
leiden tot het ontstaan van anaërobe gebieden in een biofilter. In slecht werkende
biofilters, die te vochtig zijn of die gecompacteerd zijn, kan de lucht gaan
kanaliseren. Grote delen van de biofilter kunnen dan anaëroob worden, doordat de
lucht via kanalen snel de biofilter verlaat en bepaalde delen van het
dragermateriaal niet meer met lucht doorstroomd worden. De trage diffusie van
zuurstof naar de biofilm kan echter voordelig zijn bij de afbraak van
chloorhoudende koolwaterstoffen. Deze kunnen enkel afgebroken worden onder
anaërobe condities. Onderzoekers hebben denitrificatie en reductieve
dehalogenatie aangetoond in aërobe biofilters. Omdat deze processen enkel
kunnen doorgaan in afwezigheid van zuurstof, wordt verondersteld dat de afbraak
gebeurt door anaërobe micro-organismen in de anaërobe gebieden onder de
aërobe biofilm (Wu et al., 1998a; Devinny et al., 1999).

Wanneer het dragermateriaal uit natuurlijke materialen bestaat, ontwikkelen zich in
de biofilter niet alleen micro-organismen, maar ook regenwormen en andere
macro-invertebraten die actief bijdragen tot het verkleinen van het materiaal (Van
Langenhove & Schamp, 1990).

5.4.7.2 Inoculatie
In biofilters met een organisch dragermateriaal is voor de behandeling van
gemakkelijk afbreekbare verbindingen (alcoholen, aldehyden, ketonen, …) geen
inoculatie vereist. Een opstartperiode van enkele dagen volstaat om de microbiële
biota op het dragermateriaal zich optimaal te laten ontwikkelen naar de
samenstelling van het afvalgas (Leson & Winer, 1991). In andere systemen is het
meestal voldoende om de biofilter te inoculeren met actief slib van een
waterzuiveringsstation, dat dezelfde component verwerkt of met een extract van
bijvoorbeeld grond. Na een bepaalde tijd zal de microbiële associatie die het meest
is aangepast aan het substraat en de omstandigheden in de biofilter, de overhand
krijgen (Don, 1985; Kok, 1991; Shoda, 1991). Voor de behandeling van moeilijk
afbreekbare verbindingen (aromaten, gechloreerde verbindingen, …) kan het nodig
zijn om het biofiltermateriaal te enten met specifieke micro-organismen om de
afbraaksnelheden te verhogen of om de acclimatisatietijd tijdens de opstart te
verminderen (Ottengraf et al., 1986; Williams & Miller, 1993; Ergas et al., 1995;
Deshusses, 1997). Voor deze verbindingen kan de opstartperiode immers enkele
maanden bedragen indien enkel actief slib als inoculum wordt gebruikt (Cho et al.,
1992). Een zes keer snellere start van biofiltratie van vluchtige organische
solventen kan bekomen worden door inoculatie met aangepaste micro-organismen
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(Hübner & Saake, 1989). Deze specifieke culturen kan men bekomen uit
cultuurcollecties of via aanrijkingsexperimenten van bijvoorbeeld gepollueerde
grondmonsters (Smet et al., 1992, Van Groenestijn & Hesselink, 1993). Soms
wordt het filtermateriaal vóór inoculatie gepasteuriseerd om te verhinderen dat niet-
actieve en schadelijke organismen zich ontwikkelen. Men kan ook materiaal van
biofilters die reeds een bepaalde verbinding elimineren, mengen met het
dragermateriaal van de nieuwe biofilter. Op deze manier dient het oude materiaal
als inoculum (Van Groenestijn & Hesselink, 1993).

Majchererzyk et al. (1990) bekwamen positieve resultaten bij het gebruik van wit-
rot schimmels in biofilters. De hyfen van schimmels hebben een zeer groot
specifiek oppervlak dat in direkt contact is met de lucht die door de biofilter
stroomt. De polluent wordt direct naar het celoppervlak getransfereerd zonder
massatransfer van de gasfase naar de biofilm. Dit kan de absorptie van hydrofobe
vluchtige componenten verbeteren. De wit-rot fungi kunnen oxidatieve enzymes
afscheiden, die de afbraak van lignine katalyseren. Deze extracellulaire enzymes
zijn niet-specifiek en kunnen ook veel aromatische componenten afbreken (Van
Groenestijn & Hesselink, 1993). Biofilters met schimmels hebben ook een grotere
weerstand tegen uitdroging dan bacteriën en recente studies hebben aangetoond
dat ze in staat zijn om efficiënt hydrofobe contaminanten, zoals styreen en tolueen
te verwijderen (Cox et al., 1997). Een biofilter waarin gebruik wordt gemaakt van
schimmels kan zich sneller herstellen van een vastenperiode. Kinney et al. (1999)
stelden vast dat een biofilter met schimmels slechts één uur nodig had om zijn
volledige afbraakcapaciteit te herwinnen na een vastenperiode van een week.

5.4.7.3 Interactie tussen micro-organismen
Bij de behandeling van complexe mengsels is er competitie tussen de micro-
organismen. Er ontstaat een stratificatie in type en aantal micro-organismen over
de hoogte van de biofilter. Aan de influentzijde van de biofilter ontwikkelt zich een
dichte populatie van micro-organismen met een brede substraatspecifiteit, die
enkel de gemakkelijk afbreekbare verbindingen kunnen afbreken. Meer
gespecialiseerde micro-organismen hebben geen kans om zich te ontwikkelen als
gevolg van competitie voor zuurstof, nutriënten en ruimte. Als de snel afbreekbare
verbindingen verwijderd zijn, kunnen dieper in de biofilter populaties van meer
gespecialiseerde micro-organismen zich ontwikkelen (Van Groenestijn &
Hesselink, 1993; Kosky & Neff, 1988).

Meestal wordt aangenomen dat degradatie van een polluent het werk is van één
enkel type micro-organisme. Recent onderzoek heeft echter aangetoond dat
degradatie van polluenten ook kan bewerkstelligd worden door een consortium van
verschillende types micro-organismen (Jiménez et al., 1991). Ook nutriëntlimitatie
en toxiciteitsproblemen kunnen met behulp van bacteriële consortia beter worden
bestreden.

Negatieve interacties zoals competitie (vb. voor nutriënten) en inhibitie (vb. door
antibiotica productie) kunnen de afvalgastechniek negatief beïnvloeden (Van
Groenestijn & Hesselink, 1993). Competitie speelt een belangrijke rol bij de
behandeling van complexe afvalgassen.

5.4.8 Aanpassingsperiode

Tijdens de opstartperiode passen de micro-organismen hun enzymes en pathways
aan het substraat aan. Deze periode wordt vaak gemeten als de tijd die nodig is
om een verwijderingsefficiëntie van 95% of meer te bereiken (Slater & Godwin,
1980; Kluy & Reddy, 1984; Cox et al, 1993).
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De duur van de aanpassingsperiode is afhankelijk van het substraat, de
concentratie, het medium en de werkings- en omgevingsvoorwaarden. De
aanpassingsperiode is langer voor moeilijk afbreekbare verbindingen en voor
mengsels van gassen (Swanson & Loehr, 1997).

Zowel bij het opstarten van een biofilter als bij het heropstarten na een rustperiode
doet een aanpassingsperiode zich voor. Om het heropstarten te versnellen moet
het dragermateriaal vochtig, aëroob en bij optimale temperatuur bewaard worden
(Swanson & Loehr, 1997).

5.4.9 Algemene parameters van het afvalgas

5.4.9.1 Continuïteit van de afvalstroom
De aanvoer van polluenten met het gas moet continu zijn en binnen bepaalde
grenzen liggen. Een te hoge concentratie aan polluenten kan toxisch zijn voor de
micro-organismen. Wanneer de concentratie te laag is, hebben de micro-
organismen te weinig voedsel en vertraagt de afbreeksnelheid (Heuer & Kaskens,
1993; Vyvey, 1999). In deze situatie kunnen gesorbeerde VOS echter traag terug
vrijgesteld worden voor de micro-organismen (Chiou et al., 1988; Smet, 1996). Het
biofiltermedium is dus ook een buffer voor concentratieveranderingen: bij stijgende
influentconcentraties zal een grotere hoeveelheid contaminant gesorbeerd worden
en bij lagere influentconcentraties wordt een deel terug vrijgesteld. Biofilters
reageren algemeen goed wanneer de periodes van lage contaminant concentratie
slechts een dag of twee duren. Volgens Ottengraf (1986) kunnen biofilters een
periode van tenminste twee weken overleven, zonder een significante reductie in
microbiële activiteit. Kinney et al. (1999) stelden vast dat biofilters 9 tot 24 uur
nodig hebben om na een vastenperiode van 4 dagen terug volledig actief te zijn.

Een biofilter waarin gebruik wordt gemaakt van schimmels kan zich vlugger
herstellen van een vastenperiode. Kinney et al. (1999) stelden vast dat een biofilter
met schimmels slechts één uur nodig had om zijn volledige afbraakcapaciteit te
herwinnen na een vastenperiode van een week. Als er door het filtermateriaal
voldoende nutriënten vrijgegeven worden, dan kunnen overlevingsperiodes tot
twee maanden verwacht worden (Van Lith, 1990).

De effecten van langere inactiviteit kunnen verzacht worden door de biofilter te
voorzien van een lage luchtstroom (om het ontstaan van anaërobe plekken te
voorkomen) en zelfs van een artificiële voeding met polluenten (Kinney et al.,
1996). Als monitoring aantoont dat variabiliteit een probleem is, dan kunnen input
concentraties gestabiliseerd worden door het veranderen van de procesuitlaat,
door het installeren van een adsorberende voorbehandeling of door het gebruik
van verschillende biofilters (Devinny, 1998). Schommelingen in
tolueenconcentraties tussen 0 en 1500 mg.m-3 kunnen door het plaatsen van een
actief kool kolom vóór de biofilter gebufferd worden tussen 200 en 800 mg.m-3
(Weber & Hartmans, 1992). Als alternatief kan actief kool gemengd worden met
compost in biofilters (Hesselink & Van Groenestijn, 1993). In bepaalde gevallen
kan met deze methode een stijging van de eliminatiecapaciteit bekomen worden
(Eitner, 1989).

5.4.9.2 Zuurstofgehalte van het afvalgas
Lucht bestaat voor 20 % uit moleculaire zuurstof. De aërobe micro-organismen
gebruiken deze zuurstof als waterstofacceptor.  Deze organismen hebben teminste
5-15 % zuurstof in de gasstroom nodig om te overleven (Dharmavaram, 1991).
Slechts bij zuurstofarme afvalgassen of bij hoge belastingen van het afvalgas kan
zuurstoflimitatie in de biofilm optreden (Smet & Van Langenhove, 1997). Bij hoge
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concentraties aan goed oplosbare en goed afbreekbare verbindingen, in de orde
van 100 g C m-3.h-1, wat zelden voorkomt, kan er in het eerste deel van de
biofilter limitering van de zuurstofoverdracht optreden. De oxidatie kan dan niet
volledig doorgaan en gedeeltelijk geoxideerde tussenproducten kunnen ontstaan
(Heslinga, 1994). Als de biofilter hoog genoeg is, dan kunnen deze
tussenproducten verderop in de filter alsnog worden afgebroken (Kok, 1991).

Volgens Kok (1991) kan in een biofilter per uur maximaal 0,4 g O2.m-2
biofilmoppervlak worden overgedragen. Indien het specifiek oppervlak van de
biofilter en de stoechiometrie van de reactie gekend zijn, dan kan de maximale
afbraakcapaciteit, die bepaald wordt door limitering van de zuurstofoverdracht,
berekend worden.

5.4.9.3 Stofgehalte
Het stofgehalte van de afvalgasstroom mag niet hoger zijn dan 20-50 mg.m-3 om
verstopping van de biofilter en oplopen van de drukval te voorkomen (Kok, 1991).

5.4.10 Polluentspecifieke parameters

5.4.10.1 Henry-coëfficient
De oplosbaarheid van componenten in de waterfase is een belangrijke parameter.
De relatie tussen de concentratie van een verontreiniging in de gasfase en de
concentratie in de waterfase bij evenwicht wordt gegeven door:

HCC wg ⋅=
                                                                 (5.6)

met Cg = de concentratie in de gasfase (g.l-1)

H = de Henry lucht-waterverdelingscoëfficient (/)

Cw = de concentratie in de waterfase (g.l-1)

Deze coëfficient is belangrijk aangezien bij biofiltratie een transfer plaats heeft van
polluenten uit de gasfase naar de vloeistoffase. Hoe hoger H, hoe moeilijker die
transfer doorgaat (Johnson & Deshusses, 1996; Smet & Van Langenhove, 1997).
De verblijftijd van het afvalgas in de biofilter is relatief lang (10-150 s) en het
specifiek oppervlak van de biolaag in de filter is in de orde van 300-1 000 m2.m-3
(Diks & Ottengraf, 1991a). Biofiltratie is daardoor nog geschikt voor de behandeling
van slecht wateroplosbare verbindingen met een lucht-water verdelingscoëfficient
tot een waarde van 10 (Van Groenestijn & Hesselink, 1993; Van Langenhove,
1993; Smet & Van Langenhove, 1997; Kok, 1999).

5.4.10.2 Inhibitie
Inhibitie-effecten kunnen voorkomen als de filter initieel te sterk belast wordt. Dit
kan resulteren in het afremmen of het volledig stilvallen van het microbiëel
degradatieproces. Bij sommige verbindingen is de remming maar tijdelijk
(vergroten van de lagfase van het micro-organisme), wat resulteert in een
vertraagde opstart van de biofilter (Van Langenhove, 1993). Inhibitie van de
biofilter zal ook plaatshebben wanneer een component in het afvalgas toxisch is of
één van de oxidatieprodukten in te hoge concentraties aanwezig is. Alle
verbindingen worden gekenmerkt door een drempelwaarde waarboven microbïeel
toxische effecten optreden. Naargelang de verbinding varieert deze
drempelwaarde van µg.l-1 tot g.l-1. Bij piekbelastingen kan deze drempelwaarde
overschreden worden, waardoor het proces geïnhibeerd wordt (Smet & Van
Langenhove, 1997). Wanneer twee of meer componenten aanwezig zijn kan ook
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inhibitie optreden door de preferentiële opname van één component (diauxy) of
omwille van toxische interactie van de componenten (Ergas et al., 1995).

5.4.10.3 Bioafbreekbaarheid
Niet alle verbindingen zijn even vlot afbreekbaar. Algemeen geldt dat verbindingen
met een laag moleculair gewicht en een hoge wateroplosbaarheid makkelijkst
afbreekbaar zijn. Bovendien is voor de afbraak van complexe ringstructuren meer
energie nodig dan voor de  afbraak van alifatische bindingen (Devinny et al, 1999).
Sommige xenobiotica (anthropogene verbindingen) bezitten een zo ongewone
structuur dat hun biodegradatie zeer moeilijk (recalcitrante verbindingen) of
onmogelijk (persistente verbindingen) is (Ottengraf, 1987; Ottengraf & Diks, 1992).
De meeste gechloreerde verbindingen zijn xenobiotica. De laatste jaren worden
echter regelmatig (al dan niet genetisch gemodificeerde) micro-organismen
beschreven die sommige van deze xenobiotische verbindingen kunnen oxideren
(Verstraete, 1994).

De kinetiek van de afbraak van organische componenten wordt significant
beïnvloed door de concentratie van de componenten  en door de aanwezigheid
van andere componenten. Bij hoge concentraties worden de componenten
afgebroken aan een snelheid die onafhankelijk is van hun concentratie. De afbraak
bij lage concentraties is proportioneel met de concentratie van het aanwezige
substraat (Boehtling & Alexander, 1979). De behandeling van een mengsel van
polluenten leidt soms tot een daling van de afbraaksnelheden in vergelijking met
de afbraaksnelheid van de afzonderlijke component. Dit kan o.a. te wijten zijn aan
diauxie of catabolische repressie. Bij diauxie vertraagt de afbraak van weinig
afbreekbare verbindingen als een gemakkelijker afbreekbaar substraat aanwezig is
(Harder & Dijkhuizen, 1982). In andere gevallen, zoals bij co-metabolische
processen, kan de aanwezigheid van een andere component echter nuttig of zelfs
nodig zijn (Hirai et al., 1990). De biodegradatie van benzeen verloopt traag als
benzeen de enige component in het afvalgas is. De aanwezigheid van andere
organische polluenten in het afvalgas, doet de bioafbreekbaarheid van benzeen
echter significant stijgen (Clairtech b.v., s.d.).

5.4.11 Monitoring

Om een goede werking van de biofilter te verzekeren, moeten de belangrijkste
parameters opgevolgd worden (Kinney et al., 1999).

Bij de monitoring van de biofilter wordt volgend schema aangeraden:

Er zou dagelijks een visuele inspectie, een meting van de drukval over het filterbed
en een meting van de relatieve vochtigheid moeten uitgevoerd worden. Om de
maand zou de pH, de saliniteit en het vochtgehalte van het filtermateriaal moeten
gemeten worden. Eens per jaar zou de efficiëntie van de filter moeten
gecontroleerd worden en zou het filtermateriaal moeten geanalyseerd worden
(Anzion et al., 1997).

Bij de visuele inspectie van de biofilter moet worden nagegaan of er geen lekken in
de luchtinlaat zitten, of er geen vegetatie op het filtermateriaal groeit en of er geen
scheuren in het filtermateriaal zitten (Anzion et al., 1997). Aan de hand van de geur
kunnen anaërobe zones gedetecteerd worden (Devinny, 1998).

Overladen biofilters kunnen producten genereren die uit de biofilter worden
gevoerd vooraleer afbraak tot minerale producten vervolledigd is (Devinny &
Hodge, 1995). Deze emissies kunnen illegaal zijn of ongewenst en wijzen op
biofilterproblemen die moeten gecorrigeerd worden. De detectie van zulke
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problemen, vraagt, zekere in het begin, analyse d.m.v. gas chromatografie/massa
spectrometrie (GC/MS), omdat de identiteit van de producten niet gekend is
(Devinny, 1998).

5.4.12 Samenvatting

In tabel 5.3. zijn enkele belangrijke werkingsparameters en hun optimale waarde
voorgesteld.

Werkingsparameter Optimum

Vochtgehalte 40-60 %

Temperatuur 10-40 °C

pH 5-8,5

Nutriënten > 250 mg N (NH4+-N en NO3-N).kg-1 droog pakkingsmateriaal

Stofgehalte < 20-50 mg.m-3

Tabel 5.3  Enkele belangrijke werkingsparameters en hun optimale waarde
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6.1 Inleiding
Bij remediatie van met PCE/TCE vervuilde sites wordt vaak gebruik gemaakt van
air- stripping en bodemluchtextractie. Bij beide technieken komen grote
hoeveelheden PCE/TCE in het stripping-gas vrij (Mahaffey et al., 1992). Er zijn
echter nog slechts weinig studies uitgevoerd over de mogelijkheid tot biofiltratie
van deze componenten, omwille van hun recalcitrante eigenschappen (Kim et al.,
1998).

PCE wordt enkel afgebroken onder anaërobe omstandigheden. Er is echter een
grote hoeveelheid zuurstof aanwezig in de luchtstroom. Biofiltratie lijkt dan ook
geen haalbare technologie voor de behandeling van PCE. Biofiltratie is echter met
succes toegepast geweest bij de verwijdering van lage concentraties PCE. De
aërobe afbraak van TCE werd enkel aangetoond in de aanwezigheid van
specifieke co-metabolieten (Vogel, 1994). De afbraaksnelheid van deze
component is echter meestal beperkt omwille van competitieve inhibitie tussen het
primair substraat en de polluent voor het enzym (Kim et al., 1998).

6.2 Samenvatting van de experimenten
Speitel & McClay (1993) hebben biofiltratie van TCE gerapporteerd. Ze
realiseerden dit door gebruik te maken van co-metabolische reacties. De groei van
methanotrofe micro-organismen (Methylosinus trichosporium OB3b) werd
gestimuleerd door continue toevoeging van methaan aan de biofilter. De biofilter
was gemaakt op laboratorium-schaal en het dragermateriaal bestond uit tot korrels
geperste diatomeeënaarde. Bij een gem. TCE-concentratie van 395 mg.m-3 en
een gem. influentdebiet van 1,68.10-3 m3.h-1 (gem. verblijftijd van 2000 sec.) en
een gem. massabelasting van 17 g.m-3.dag-1 werd initiëel een gem.
verwijderingsefficiëntie van 62,3 % vastgesteld. De verwijdering nam echter af in
de loop van het experiment. Bij een gem. TCE-concentratie van 720 mg.m-3 en
een gem. influentdebiet van 1,86.10-3 m3.h-1 (gem. verblijftijd van 1800 sec.) en
een gem. massabelasting van 34 g.m-3.dag-1 werd een constante verwijdering
van 20,7 % bekomen.

Bij de afbraak van TCE werden enkele problemen vastgesteld. Bij hoge
methaanconcentraties (± 27 g methaan.m-3 lucht) was de competitie van methaan
voor het enzym erg groot, wat zorgde voor een lage afbraak van TCE. De lage
afbraaksnelheden kunnen ook wijzen op toxiciteit, veroorzaakt door de
afbraakprodukten van TCE. Bij daling van de methaanconcentratie, werd eerst een
stijging van de TCE-afbraak vastgesteld. Zonder methaan als ondersteuning voor
de micro-organismen en als induceerder van de enzymproductie, daalde de
concentratie van het enzym echter en na enkele uren ook de TCE-afbraak.
Devinny et al. (1999) stellen dat het zou mogelijk zijn om de biofilter afwisselend
met en zonder methaan te laten werken. Ook zouden twee biofilters zouden in
parallel kunnen werken, met een verschillende timing, zodat de TCE-stroom door
de biofilter zou gaan die op dat moment geen methaan zou ontvangen.

Devinny et al. (1995) onderzochten de verwijdering, in labo-schaal biofilters, van
PCE en TCE uit afvalgassen, afkomstig van waterbehandelingsinstallaties. In een
biofilter met actief kool als dragermateriaal (geïnoculeerd met verschillende PCE-
en TCE-afbrekende stammen) werd, na een initiële periode van adsorptieve
verwijdering, een biologische verwijdering van 61 % PCE en 48 % TCE
vastgesteld. In een compostbiofilter bedroeg de verwijdering, na de initiële periode,
40 % voor PCE en 49 % voor TCE. De gasstroom had een debiet van 270.10-3

6 Biofiltratie van PCE/TCE-beladen
afvalgassen
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m3.h-1 en de EBRT bedroeg 60 sec. De gemiddelde concentratie PCE en TCE in
het afvalgas bedroeg respectievelijk 414 µg.m-3 en 12 µg.m-3. Dit komt overeen
met een massabelasting van 0,596 g PCE.m-3.dag-1 en 0,017 g TCE.m-3.dag-1.

De verwijdering van PCE en TCE is zeer waarschijnlijk te wijten aan reductieve
dehalogenering van de componenten in anaërobe sites binnen de biofilter. Deze
anaërobe zones kunnen ontstaan wanneer biofilters te zwaar belast zijn. Het is ook
zeer waarschijnlijk dat het binnenste van deeltjes van het dragermateriaal,
anaëroob kan worden. Het bestaan van anaërobe zones werd nog niet vastgesteld
binnen biofiltermateriaal-deeltjes, maar wel binnen de deeltjes van een aërobe
bodem. De vaststelling van zuurstofuitputting binnen bodemdeeltjes suggereert
sterk dat zuurstofuitputting ook binnen deeltjes van het dragermateriaal kan
voorkomen. Daarnaast is het voorkomen van anaërobe zones aan de basis van
biofilms bij waterbehandelingssystemen, algemeen bekend. Deeltjes in een biofilter
kunnen gelijkaardige biofilms ontwikkelen. Het is dan ook aanvaardbaar om aan te
nemen dat een deeltje, dat omringd wordt door een biofilm, anaëroob kan worden.

De inputconcentraties waren laag en er was slechts een gedeeltelijke verwijdering.
Deze factoren lijken de praktische toepassing voor de behandeling van lucht die
verontreinigd is met PCE en TCE, te hinderen. Maar biofilters die speciaal
ontworpen zijn voor de verwijdering van PCE zullen waarschijnlijk hogere
verwijderingssnelheden bereiken. Een belangrijke factor bij het ontwerp van
biofilters voor de behandeling van PCE is de deeltjesgrootte van het
dragermateriaal. De deeltjes moeten groot genoeg zijn omdat een voldoende groot
anaëroob volume zou ontwikkelen in de biofilter. Een tweede belangrijke factor is
de keuze van de component die dienst zal doen als elektron-donor. Anaërobe
dehalogenering vraagt zo’n substraat. Verschillende componenten die hiervoor
zouden kunnen dienst doen, waren aanwezig in het afvalgas, waaronder
aromaten, geoxideerde componenten en waterstofsulfide. In biofilters die louter
dienen voor de behandeling van PCE en TCE, kan het nodig zijn om een elektron-
donor toe te voegen.

Het bijproduct TCE werd waarschijnlijk geproduceerd in de anaërobe centra van de
deeltjes. Het kan verder afgebroken geweest zijn door anaërobe dehalogenatie
vooraleer het terug uit het deeltje diffundeerde, of het kan verwijderd geweest zijn
als gevolg van aërobe co-metabolische afbraakprocessen aan het oppervlak.

Er was duidelijk een periode die volgde op de adsorptie-periode, waarbij nog geen
afbraak in de biofilter kon vastgesteld worden. Dit kan een biologische lag-fase
voorstellen, waarbij de individuele organismen zich aanpassen aan het substraat,
of het kan juist de tijd zijn die nodig is omdat een populatie organismen zou kunnen
ontwikkelen. In beide gevallen zal deze periode, waarin slechts een kleine
verwijderingsefficiëntie bekomen wordt, problemen opleveren bij de toepassing van
biofilters voor de behandeling van PCE en TCE.

De biofilter met actief kool als medium gaf een betere verwijdering van PCE. Actief
kool lijkt een beter medium voor verdere toepassingen. De deeltjesgrootte van
actief kool kan immers beter gecontroleerd worden. Actief kool kan aangekocht
worden als uniforme deeltjes van een bepaalde grootte, terwijl compost
onvermijdelijk deeltjes van verschillende grootte en vormen bevat.

Ergas et al. (1995) onderzochten de mogelijkheid om biofiltratie te gebruiken voor
het verwijderen van VOC's, afkomstig van een afvalwaterzuiveringsinstallatie. Ze
maakten gebruik van piloot-schaal biofilters. Zes componenten die vaak gevonden
worden in afvalwaters werden gebruikt voor de kwantitatieve evaluatie van de
verwijderingsefficiënties: benzeen, tolueen, dichloormethaan, TCE, PCE en



81

trichloormethaan. Het dragermateriaal in de biofilter bestond uit compost, perliet en
gemalen oesterschelpen waaraan microbiële culturen werden toegevoegd. Het
vochtgehalte in de biofilter bedroeg ongeveer 55 %. De ingangsconcentratie PCE
en TCE bedroeg respectievelijk 678 en 537 µg.m3. Het debiet van de luchtstroom
variëerde van 84 tot 324 m3.h-1.

De biofiltratie van PCE gaf volgende resultaten. Bij een massabelasting van 0,488
g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 120 sec.) werd een verwijderingsefficiëntie van 25 %
vastgesteld, bij 0,751 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 78 sec.) werd 49 % PCE
afgebroken, bij 1,775 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 33 sec.) bedroeg de afbraak 38
% en bij 1,890 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 31 sec.) nog slechts 12 %. Bij de
behandeling van TCE werden volgende verwijderingsefficiënties vastgesteld. De
verwijdering van TCE bedroeg 28 % bij 0,387 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 120
sec.), 40 % bij 0,595 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 78 sec.), 43 % bij 1,406 g.m-
3.dag-1 (verblijftijd van 33 sec.) en slechts 11 % bij een massabelasting van 1,497
g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 31 sec.).

De onderzoekers suggereren dat PCE-afbraak het resultaat was van
dehalogenatie in anaërobe zones, en dat TCE-afbraak het resultaat kan zijn van
co-metabolisme met één van de andere, meer overvloedig aanwezige, organische
componenten in de luchtstroom. De verwijderingsefficiëntie nam af bij een
toenemende oppervlaktebelasting tijdens de opstartperiode. Dit werd waarschijnlijk
veroorzaakt doordat de organismen zich nog moesten aanpassen. Verschillende
auteurs (Ottengraf & van den Oever, 1983) hebben reeds een acclimatieperiode
met een lage afbraak vastgesteld in een biofilter. De verwijderingsefficiënties van
de gechloreerde componenten waren het grootst bij middelmatige
oppervlaktebelastingen. Ergas et al. (1995) stelden ook vast dat de adsorptie op
het pakkingsmateriaal niet significant was.

Na zes maanden werd de biofilter aangesloten op de afvalgassen van een
afvalwaterzuiveringsinstallatie. Het debiet van de luchtstroom variëerde van 84 tot
324 m3.h-1.

De verwijderingsefficiënties van de gechloreerde VOC's waren inconsistent en
varieerden van 0 tot meer dan 60 %. De lage verwijderingsefficiënties van de
gechloreerde componenten werden waarschijnlijk deels veroorzaakt door de lage
concentraties in de influentstroom, die algemeen kleiner waren dan 0,474 mg.m-3
PCE en 0,376 mg.m-3 TCE. Bij lage gasfluxen zou onvoldoende primair substraat
aanwezig zijn voor cometabolische verwijdering van TCE. Bij hoge gasfluxen kan
onvoldoende verblijftijd voor cometabolisme van TCE de reden zijn voor een lagere
verwijdering bij hogere gas fluxen.

Sukesan & Watwood (1997) onderzochten de TCE verwijdering in twee soorten
gerijpte compost. Ze stelden vast dat er tussen de twee compostsoorten een
significant verschil was in verwijderingsefficiëntie. Ze toonden ook aan dat
blootstelling aan propaan of methaan, de co-metabolische TCE-afbraak bevordert.
De mate waarin dit gebeurt is afhankelijk van het gebruikte compostmateriaal en
de gebruikte koolwaterstofconcentratie.

Twaalf biofilters op labo-schaal werden gevuld met compost afkomstig van
bladeren van loofbomen (C1-compost). Zes ervan werden blootgesteld aan 0,5 %
propaan in lucht en zes werden blootgesteld aan 0,5 % methaan in lucht. De
luchtstroom had een debiet van 0,06 m3.h-1, wat overeenkomt met een EBRT van
60 sec. Na 10 dagen werd een TCE-stroom van 16-43 mg TCE.m-3 toegevoegd
en de concentratie van de koolwaterstofstroom werd teruggebracht tot 0,25 % in
twee kolommen en tot 0 % in twee andere kolommen. In de resterende twee
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kolommen werd de beginconcentratie van 0,5 % behouden. Het debiet werd
verhoogd tot 0,015 m3.h-1 (bij een EBRT van 336 sec). Na 30 dagen blootstelling
werd de TCE-concentratie verhoogd tot 134 mg TCE.m-3.

Vier biofilters werden gevuld met C1 compost, aangerijkt met 10 % v/v granulair
actief kool (GAC). Twee ervan werden blootgesteld aan 0,5 % propaan en de
andere twee aan 0,5 % methaan. Zodra vastgesteld werd dat er koolwaterstoffen
werden geconsumeerd, werd 268 mg.m-3 TCE toegevoegd aan het influent. De
massabelasting van de biofilters bedroeg 34 g.m-3.dag-1. De verblijftijd in de
biofilter bedroeg gemiddeld 336 sec.

Vier biofilters werden gevuld met compost die bestond uit houtschilfers en schors
(C2-compost). Aan twee biofilters werd 0,5 % propaan toegevoegd en aan de
andere twee 0,5 % methaan. Na vaststelling van koolwaterstofconsumptie, werd
268 mg.m-3 TCE toegevoegd aan het influent, bij een debiet van 0,015 m3.h-1 (de
EBRT bedraagt 336 sec). Dit komt overeen met een massabelasting van 69 g.m-
3.dag-1. Alle biofilters hadden een vochtgehalte van 25 % .

De verwijderingsefficiënties die hierna vermeld worden hebben enkel betrekking op
het deel van het experiment na toevoeging van 134 of 268 mg.m-3.

Bij de biofilters met C1 compost waaraan 0,5 % propaan was toegevoegd, werd
slechts een verwijdering van 20-25 % propaan en TCE vastgesteld. In de C1-
biofilters waaraan 0,25 % propaan was toegevoegd, werd continu een kleine
stijging van het propaanverbruik vastgesteld. De TCE-verwijdering daalde tot
minder dan 10 % na 65 dagen. Bij de biofilters waarvan de hoeveelheid propaan
gereduceerd werd tot 0 % werd gedurende 70 dagen een constante TCE-afbraak
van 95 % vastgesteld.

In de C1-biofilters, die aangerijkt waren met methaan, bedroeg de TCE-
verwijdering nooit meer dan 5 %.

Bij toevoeging van GAC aan C1 en na blootstelling aan 0,5 % propaan, werd
gedurende 36 dagen een TCE verwijdering van meer dan 98 % vastgesteld. In de
methaan-gestimuleerde kolommen werden gelijkaardige resultaten bekomen. In
beide gevallen werd vastgesteld dat hoge niveaus van TCE-verwijdering
overeenkwamen met een dalend methaan- of propaangebruik.

Bij biofilters waaraan geen koolwaterstoffen en geen granulair actief kool was
toegevoegd, bedroeg de TCE-verwijdering minder dan 10 %. De toevoeging van
GAC, zonder stimulatie met koolwaterstoffen resulteerde in een initiële verwijdering
van meer dan 90 % TCE. De verwijderingsefficiëntie daalde echter snel tot minder
dan 10 %.

Bij C2-compost die blootgesteld was aan 0,5 % propaan of 0,5 % methaan, werd
een TCE verwijdering vastgesteld die nooit hoger was dan 15 %.

Deze resultaten tonen duidelijk aan dat het propaan- en methaanmono-oxgenase
enzyme een invloed hebben op de co-metabolische TCE-afbraak. De enige
biofilters waarin een belangrijke TCE-verwijdering werd vastgesteld, waren deze
die initiëel blootgesteld waren aan propaan of methaan. Biofilters met compost
waaraan GAC was toegevoegd, hadden verhoogde niveaus van TCE-verwijdering
als gevolg van abiotische sorptie, maar enkel GAC-compost die gestimuleerd was
met koolwaterstoffen vertoonde een aanhoudende biologische verwijdering van
TCE. De blootstelling aan koolwaterstoffen alleen zorgde echter niet voor een
aanhoudende TCE-verwijdering. Compost C2, die bestond uit houtschilfers en



83

schors vertoonde slechts een verwaarloosbare TCE-verwijdering. Het toevoegen
van primaire substraten had geen stimulerend effect op de TCE-verwijdering.
Compost C1, die bestond uit bladafval van loofbomen, vertoonde echter, bij
toevoeging van propaan of methaan, een verwijderingsefficiëntie van
respectievelijk meer dan 95 en meer dan 97 % (in C1-compost met GAC). De
microbiële populatie die aanwezig was in de gebruikte bladcompost, was dus beter
in staat om TCE af te breken.

Een andere kritische factor voor succesvolle TCE-verwijdering is de afname van de
gasvormige koolwaterstofconcentratie in de kolommen bij toevoeging van TCE aan
de luchtstroom. Een optimale TCE-verwijdering (meer dan 95 %) werd enkel
vastgesteld wanneer het propaan na de initiële blootstellingsperiode volledig
verwijderd was. Hogere propaanconcentraties tijdens de TCE-afbraak komen
overeen met lagere niveaus van TCE-afbraak. Dit is zeer waarschijnlijk te wijten
aan competitie  tussen  TCE en koolwaterstoffen op de actieve plaats van het
cometabolisch enzyme (Henry & Grbic-Galic, 1991).

De toevoeging van korrels actief kool (Granular Activated Carbon, GAC) aan de
compost deed de biologische TCE-verwijdering aanzienlijk stijgen. Bij hogere
koolwaterstofconcentraties werd toch nog een hoge TCE-afbraak vastgesteld bij
GAC-compost. Dit kan het gevolg zijn van verhoogde sorptie binnen dit materiaal,
waardoor competitieve fenomenen afnamen. Toevoeging van GAC aan
compostmateriaal zou de beschikbaarheid van het primair substraat of TCE doen
stijgen door verhoogde sorptie van deze componenten (Narayanan et al., 1993).
GAC kan ook zorgen voor een uitgebreid contact tussen cellen en substraten, het
kan de enzym-substraat interactie optimalizeren en de verwijderingsefficiëntie
versterken. Het is wel belangrijk om op te merken dat, hoewel het niveau van TCE
afbraak zeer hoog was, het gebruik van het primair substraat aanzienlijk daalde na
toevoeging van TCE aan het systeem.

Eens de passende enzym-systemen geïnduceerd zijn en functioneren, kan de
cometabolische TCE-oxidatie voor enige tijd doorgaan, in de afwezigheid van
primair substraat, in bepaalde “rust-cellen” (resting-stage cells) (Alvarez-Cohen &
McCarty, 1991a, b). Dit kan niettemin niet oneindig doorgaan zonder een geschikte
uitwendige bron van energie. In een complex microbiëel medium, zoals gerijpte
compost, is een rijke variatie van organische en anorganische componenten
aanwezig, die mogelijk de heterotrofe microbiële activiteit kunnen ondersteunen.
Aanhoudende TCE-afbraak in de bladcompost voor meer dan 75 dagen, in de
afwezigheid van propaan, toont aan dat zo’n alternatieve energie/koolstofbron kan
gebruik geweest zijn (Sukesan & Watwood, 1997).

Cox et al. (1998a, b) onderzochten de afbraak van TCE in biofilterkolommen op
labo-schaal met als dragermateriaal diatomeeënaarde, die geïnoculeerd was met
het tolueenafbrekend organisme Pseudomonas putida F1, bij gebruik van tolueen
als primair groeisubstraat. Pseudomonas putida F1 produceert het tolueendi-
oxygenase (Tod) enzym in de aanwezigheid van tolueen. Bij verkennende
experimenten werd vastgesteld dat als gevolg van competitieve inhibitie bijna geen
TCE werd afgebroken. Om de effecten van competitieve inhibitie tegen te gaan,
werden de experimenten uitgevoerd in een biofilter die gedurende een periode van
48 uur enkel tolueen kreeg toegediend om Tod-vorming te induceren, gevolgd door
een periode waarin enkel TCE werd toegediend. TCE werd toegevoegd in een
concentratie van 134 mg.m-3 en een EBRT van 156 sec., wat overeenkomt met
een massabelasting van 74 g.m-3.dag-1. Ongeveer 50-60 % TCE werd onder deze
omstandigheden verwijderd. TCE-verwijdering werd insignificant na 24 uur. De
onmogelijkheid om TCE-verwijdering in de kolom te onderhouden, is meest
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waarschijnlijk te wijten aan NADH-limitatie (bij TCE-oxidatie wordt geen NADH
geproduceerd), inactivatie van het Tod-enzyme door reactieve intermediairen en
uitputting van het Tod-enzyme.

Er werd ook een proef uitgevoerd om na te gaan of gasstromen die
gecontamineerd zijn met kleine hoeveelheden TCE, ook kunnen behandeld
worden in biofilters waaraan continu tolueen wordt toegediend. TCE en tolueen
werden toegediend in concentraties van respectievelijk 59 en 95 mg.m-3 en de
EBRT bedroeg 435 sec. De massabelasting van de biofilter bedroeg 12 g.m-3.dag-
1. De verwijderingsefficiëntie van TCE varieerde van 30 tot 40 %. De werking van
de kolom was stabiel gedurende de 7 dagen van het experiment. Dit experiment
toont aan dat tolueen nodig is om het Tod-enzyme te induceren zodat TCE-afbraak
kan optreden. Deze experimenten tonen ook dat het moeilijk is om hoge TCE-
verwijderingsefficiënties te bekomen in co-metabolische systemen. Wanneer TCE
en tolueen samen worden toegevoegd, dan limiteert competitieve inhibitie immers
de snelheid van TCE-afbraak. De snelheid kan verhoogd worden door sequentiële
toevoeging van TCE en tolueen, maar de reservoirs van het Tod enzyme en van
NADH worden dan met tijd uitgeput. Om hoge verwijderingsefficiënties te
bekomen, zijn reactorontwerpen en werkingsstrategiën nodig die de productie van
het Tod enzyme maximaliseren, terwijl de competitieve inhibitie geminimaliseerd
wordt. Voorbeelden van zulke strategiën zijn: de toevoeging van tolueen in pulsen
naar een enkele reactor of verschillende reactors die om beurten tolueen of TCE
krijgen toegevoegd.

Kim et al. (1998) onderzochten de afbraak van gasvormig TCE en PCE in een
biofilter die gevuld was met granulair actief kool, dat geïnoculeerd was met fenol-
oxiderende micro-organismen. Er werden twee biofilters gebruikt: één voor TCE en
één voor PCE. Aan de biofilters werd continu fenol toegediend. Het vochtgehalte
van deze biofilters bedroeg 44-47 %. De verwijderingsefficiëntie van TCE was 100
% bij een verblijftijd van 420 sec., een gem. debiet van 7,2.10-3 m3.h-1, een gem.
influentconcentratie van 457 mg TCE.m-3 en een gem. massabelasting van 94 g
TCE.m-3.dag-1. De verwijderingsefficiëntie daalde tot ongeveer 18 % wanneer de
verblijftijd daalde tot 90 sec. en bij een gem. debiet van 34.10-3 m3.h-1, een gem.
influentconcentratie van 585 mg TCE.m-3 en een gem. massabelasting van 562 g
TCE.m-3.dag-1.

Voor gasvormig PCE werd een verwijderingsefficiëntie van 100 % bereikt  bij een
verblijftijd van 240-420 sec., een gem. debiet van 12,6-7,2.10-3 m3.h-1, een gem.
concentratie van 569-319 mg PCE.m-3 en een gem. massabelasting van 205-65 g
PCE.m-3.dag-1. De PCE-verwijderingsefficiëntie daalde tot ongeveer 79 %
wanneer de verblijftijd afnam tot 120 sec en bij een gem. debiet van 26.10-3 m3.h-
1, een gem. concentratie van  386 mg PCE.m-3 en een gem. massabelasting van
278 g PCE.m-3.dag-1. De lage concentraties die gebruikt werden in deze studie
zijn in de grootte-orde van de concentraties die typisch worden vastgesteld bij
verontreinigde grondwaters en bodems. Er werd vastgesteld dat adsorptie door
GAC en absorptie door de fenoloplossing slechts een klein en verwaarloosbaar
mechanisme voor TCE- en PCE- verwijdering in een biofilter, vormde.

Als gevolg van de fenol-afbraak heeft zich waarschijnlijk een biofilm ontwikkeld, de
biofilm-dikte kan toegenomen zijn en de gediffundeerde zuurstof werd
waarschijnlijk verbruikt door fenol-oxiderende micro-organismen voordat het
volledig in de biofilm kon dringen. Aan het oppervlak van het actief kool kan dus
een anaërobe omgeving ontstaan zijn (Kim, 1997; Kim et al., 1998). De keuze van
een geschikt biofilter-medium en geschikte micro-organismen is een cruciale factor
bij het verwijderen van TCE en PCE d.m.v. biofiltratie. Dit experiment toont
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duidelijk aan dat het gebruik van een actief kool biofilter die geïnoculeerd is met
fenol-oxiderende micro-organismen een beter alternatief is voor de verwijdering
van gasvormig TCE en PCE bij relatief lage concentraties dan een grond- of
compostbiofilter.

Biofilters met granulair actief kool hebben verschillende voordelen t.o.v.
compostbiofilters. GAC heeft een groot specifiek oppervlak, een hoge porositeit,
een hoge buffercapaciteit bij piekbelastingen en het is hydrofiel (GAC houdt dus
water beter vast dan hydrofobe compost). Granulair actief kool is hard en bestand
tegen microbiële afbraak en compactie. In een GAC biofilter moet het
dragermateriaal dan ook minder vaak vervangen worden dan bij een
compostbiofilter. Daarnaast is de drukval over het filterbed kleiner bij een GAC
biofilter dan bij een compostbiofilter (Leson & Winer, 1991; Geoenergy
International Corporation, 2000).

Schwarz et al. (1999) onderzochten de anaërobe biofiltratie van PCE.
Gesimuleerd afvalstort-gas, bestaande uit een mengsel van koolstofdioxide en
methaan, dat PCE bevatte als onzuiverheid, werd behandeld in een biofilter onder
anaërobe condities. Het dragermateriaal van de biofilter bestond uit granulair actief
kool dat gemengd was met anaëroob slib. De gasstroom werd toegevoegd met
een debiet van 30.10-3 m3.h-1 (EBRT van 480 sec.). De PCE-concentratie
varieerde van 203-677 mg.m-3 en de massabelasting bedroeg 37-122 g PCE.m-
3.dag-1. Het vochtgehalte in de biofilter bedroeg 47-51 %. Sucrose werd
toegevoegd als een extra bron van energie en koolstof en deed dienst als elektron-
donor. PCE werd volledig gedechloreerd. Het uiteindelijke eindproduct kon niet
worden geïdentificeerd, maar gechloreerde koolwaterstoffen (vinylchloride,
dichloorethyleen en trichloorethyleen) waren uitgesloten. Waarschijnlijk werd PCE
omgevormd tot ethyleen. Na een acclimatieperiode was de PCE-
verwijderingsefficiëntie van de biofilter groter dan 98 %. PCE-verwijdering was
eerder te wijten aan microbiële afbraak dan aan sorptie op het actief kool.

Een belangrijk kenmerk bij de afbraak van gechloreerde componenten is de
produktie van waterstofchloride-ionen. In ongebufferde systemen zal dit een daling
van de pH veroorzaken, terwijl in systemen die gebufferd zijn, zout zal
accumuleren. Spoelen kan slechts tijdelijk het inhiberend effect, veroorzaakt door
het zout tegengaan (Ottengraf et al.,1986).

Tabel 6.1 geeft een overzicht van de resultaten die door de verschillende
onderzoekers behaald werden bij biofiltratie van PCE en TCE.

6.3 Besluit
Verschillende onderzoekers hebben de afbraak van PCE in biofilters vastgesteld.
PCE wordt zeer waarschijnlijk verwijderd door reductieve dehalogenering in
anaërobe delen van de biofilter. Deze anaërobe zones kunnen ontstaan wanneer
biofilters zwaar belast zijn, wanneer biomassa de biofilter verstopt en binnenin
deeltjes van het dragermateriaal.

Er werd ook aangetoond dat TCE kan verwijderd worden in biofilters d.m.v. co-
metabolische afbraak. Hiervoor moet een primair substraat en een aangepaste
microbiële populatie aanwezig zijn in de biofilter. Het is echter moeilijk om hoge
TCE-verwijderingssnelheden te bekomen in co-metabolische systemen. Wanneer
TCE en het primair substraat samen worden toegevoegd, dan wordt de TCE-
afbraak gelimiteerd door competitieve inhibitie. Wanneer de toediening van het
primair substraat  wordt stopgezet bij toevoeging van TCE, dan daalt de



86

afbraaksnelheid door inactivatie van de enzymes door reactieve intermediairen en
door uitputting van de reservoirs van de enzymes en van NADH. De productie van
het enzyme zou kunnen gemaximaliseerd worden en de competitieve inhibitie
geminimaliseerd door een biofilter afwisselend met en zonder substraat te laten
werken of door twee biofilters in parallel te laten werken.

Bij biofilters met compost waaraan GAC was toegevoegd, werden verhoogde
niveaus van TCE verwijdering als gevolg van abiotische sorptie vastgesteld. Een
aanhoudende biologische verwijdering van TCE werd enkel vastgesteld bij
biofilters met GAC-compost, die gestimuleerd was met koolwaterstoffen en waarbij
op de compost een microbiële populatie aanwezig was, die in staat was om TCE af
te breken. De verhoogde afbraak bij GAC-compost kan het gevolg zijn van
verhoogde sorptie binnen dit materiaal, waardoor competitieve fenomenen
afnamen en de beschikbaarheid van het primair substraat en TCE steeg.

De beste verwijdering van zowel PCE als TCE (verwijderingsefficiënties tot 100 %)
werd vastgesteld bij biofilters met actief kool als dragermateriaal. Actief kool heeft
verschillende voordelen t.o.v. compost: de deeltjesgrootte van actief kool kan goed
gecontroleerd worden (uniforme deeltjes van een bepaalde grootte). De deeltjes
moeten groot genoeg zijn omdat zich binnenin een anaëroob volume zou
ontwikkelen, de deeltjes mogen echter niet te groot zijn omdat het binnendringen
van gechloreerde koolwaterstoffen naar het midden van het deeltje anders
verhinderd wordt door diffusielimitatie. Bovendien heeft GAC een groot specifiek
oppervlak, een hoge porositeit en een hoge buffercapaciteit bij piekbelastingen.
Actief kool is hydrofiel en houdt water dus beter vast dan compost, dat hydrofoob
is. Het dragermateriaal in een GAC biofilter moet ook minder vaak vervangen
worden dan bij een compostbiofilter. GAC is immers hard en bestand tegen
microbiële afbraak en compactie. Bovendien is de drukval bij GAC biofilters kleiner
dan bij compostbiofilters.

Kim et al. (1998) stelden vast dat verwijderingsefficiënties tot 100 % werden
bekomen in actief kool biofilters die belast werden met respectievelijk 569 mg.m-3
PCE en 457 mg.m-3 TCE. Deze concentraties zijn in de grootte-orde van de
concentraties die aangetroffen worden bij verontreinigde grondwaters en bodems.
Het gebruik van biofilters met actief kool als medium lijkt dus een mogelijke
oplossing voor de behandeling van lucht die afkomstig is van bodemsanering.
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Tabel 6.1  Overzicht van de resultaten die behaald werden bij biofiltratie van PCE en TCE

Substraat Dragermateriaal Cultuur Ingangs-
conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd
EBRT (sec)

Massa-
Belasting
(g.m-3.h-1)

Verwijderings-
efficiëntie  (%)

Referentie

PCE Stoffen in
afvalgas

Actief kool Algemene stammen 0,414 60 0,596 61 Devinny et al. (1995)

PCE Stoffen in
afvalgas

Compost Algemene stammen 0,414 60 0,596 40 Devinny et al. (1995)

PCE Stoffen in
afvalgas

Compost, perliet  en
gemalen
oesterschelpen

Algemene stammen 0,678 78 0,751 49 Ergas et al. (1995)

PCE Fenol (continu) Actief kool Fenol-oxiderende MO 569-319 240-420 205-65 100 Kim (1997) Kim et al. (1998)

PCE Sucrose
(continu)

Actief kool Anaëroob slib 203-677 480 37-122 > 98 Schwarz et al. (1999)

TCE Methaan
(continu)

Diatomeeënaarde Methlosinus
Trichosporium OB3b

395 2000 17 62 Speitel & McClay (1993)

TCE Methaan
(continu)

Diatomeeënaarde Methlosinus
Trichosporium OB3b

720 1800 34 21 Speitel & McClay (1993)

TCE Stoffen in
afvalgas

Compost, perliet  en
gemalen
oesterschelpen

Algemene stammen 0,537 33 1,406 43 Ergas et al. (1995)

TCE Stoffen in
afvalgas

Actief kool Algemene stammen 0,012 60 0,017 48 Devinny et al. (1995)
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TCE Stoffen in
afvalgas

Compost Algemene stammen 0,012 60 0,017 49 Devinny et al. (1995)

TCE Propaan
(vooraf)

Bladcompost / 134 336 35 95 Sukesan & Watwood (1997)

TCE Propaan
(continu)

Bladcompost / 134 336 35 70 Sukesan & Watwood (1997)

TCE Propaan
(continu)

Bladcompost met GAC / 268 336 69 > 98 Sukesan & Watwood (1997)

TCE Fenol (continu) Actief kool Fenol-oxiderende MO 457 420 94 100 Kim (1997) Kim et al. (1998)

TCE Tolueen
(vooraf)

Diatomeeënaarde Pseudomonas putida F1 134 156 74 50-60 Cox et al. (1998)

TCE Tolueen
(continu)

Diatomeeënaarde Pseudomonas  putida F1 59 435 12 30-40 Cox et al. (1998)
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7.1 Inleiding
Luchtstromen afkomstig van bodemluchtextractie of het oppompen en strippen van
grondwater op sites die verontreinigd zijn met stookolie, benzine en diesel bevatten
honderden aromatische en alifatische componenten. De aromatische fractie
bestaat voornamelijk uit benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xyleen (BTEX). De
meeste petroleumkoolwaterstoffen zijn goed aëroob afbreekbaar, biofiltratie is dan
ook een geschikte oplossing voor de behandeling van afvalgassen, die beladen
zijn met petroleumkoolwaterstoffen.

In veel biofiltratie-experimenten wordt de verwijdering van een enkele BTEX-
component of van een synthetisch mengsel van twee of meer BTEX-componenten
onderzocht. In werkelijkheid zijn de BTEX-componenten meestal samen met
andere componenten in de afvallucht aanwezig. Experimenten met afvalgassen,
afkomstig van bodemluchtextractie op sites die vervuild zijn met
petroleumkoolwaterstoffen, hebben aangetoond deze afvalgassen effectief konden
behandeld worden d.m.v. biofiltratie.

7.2 Samenvatting van de experimenten

7.2.1 Biofiltratie van BTEX-componenten, mengsels van BTEX,
hexaan, 1,2,4-TMB en MTBE

Tabel 7.1 geeft een overzicht van de resultaten van de verschillende
experimenten.

Ergas et al. (1995) onderzochten de mogelijkheid om biofiltratie te gebruiken voor
het verwijderen van VOC's, afkomstig van een afvalwaterzuiveringsinstallatie.
Eerst werd de afbraak van enkele verbindingen, nl. benzeen, tolueen,
dichloormethaan, trichloormethaan, TCE en PCE, in een biofilter, onderzocht. Het
biofiltermateriaal bestond uit compost, perliet en gemalen oesterschelpen waaraan
microbiële culturen waren toegevoegd. Het vochtgehalte in de biofilter bedroeg
ongeveer 55 %. De ingangsconcentratie tolueen en benzeen bedroeg
respectievelijk 1,88 en 1,60 mg.m-3. Het debiet van de luchtstroom variëerde van
84 tot 324 m3.h-1.

De biofiltratie van tolueen gaf volgende resultaten. Bij een massabelasting van
1,35 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 120 sec. en een influentconcentratie van 1,88
mg.m-3) werd een verwijderingsefficiëntie van 77 % vastgesteld, bij 2,08 g.m-
3.dag-1 (verblijftijd van 78 sec.) werd 48 % tolueen afgebroken, bij 5,01 g.m-3.dag-
1 (verblijftijd van 33 sec.) bedroeg de afbraak 51 % en bij 5,31 g.m-3.dag-1
(verblijftijd van 31 sec.) nog slechts 9 %. Bij de behandeling van benzeen werden
volgende verwijderingsefficiënties vastgesteld. De verwijdering van benzeen
bedroeg 78 % bij 1,15 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 120 sec. en influentconcentratie
van 1,60 mg.m-3), 61 % bij 1,77 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 78 sec.), 39 % bij 4,27
g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 33 sec.) en slechts 14 % bij een massabelasting van
4,52 g.m-3.dag-1 (verblijftijd van 31 sec.).

De verwijderingsefficiëntie nam af bij toenemende debieten tijdens de
opstartperiode. Dit wordt waarschijnlijk veroorzaakt doordat de organismen zich
nog moesten aanpassen. Verschillende auteurs (Ottengraf & van den Oever, 1983)
hebben reeds een acclimatieperiode vastgesteld waarbinnen lage
verwijderingsefficiënties worden vastgesteld. Ergas et al. (1995) stelden ook vast
dat de adsorptie op het pakkingsmateriaal niet significant was.

7 Biofiltratie van afvalgassen, beladen
met petroleumkoolwaterstoffen



90

Na zes maanden werd de biofilter aangesloten op de afvalgassen van een
afvalwaterzuiveringsinstallatie. De concentraties tolueen en benzeen in de
afvallucht bedroegen respectievelijk 3,77 en 3,19 mg.m-3. M-, p- en o-xyleen
waren aanwezig in een concentratie van 2,17 mg.m-3. Het debiet van de
luchtstroom varieerde van 54 tot 324 m3.h-1 (EBRT van 200 tot 33 sec.). De
massabelasting van tolueen en benzeen bedroeg respectievelijk 1,27-9,87 en
1,38-8,35 g.m-3.dag-1. De massabelasting van de xyleenisomeren varieerde van
0,94 tot 5,68 g.m-3.dag-1. De verwijderingsefficiënties van benzeen, tolueen en de
xyleenisomeren waren gemiddeld groter dan 80 % tijdens een periode van 8,5
maanden en ze waren typisch groter dan 90-95 % ondanks sterk variërende
ingangsconcentraties. Er werd een snelle respons op veranderingen in de
influentconcentraties vastgesteld en er werd een zeer goede verwijdering bereikt
bij lagere concentraties aromaten. Het blijkt dat de microbiële activiteit slechts
minimaal beïnvloed wordt door onderbreking van de werking van de biofilter. Na
het heropstarten van de biofilter werd de oorspronkelijke verwijderingsefficiëntie
snel bereikt.

Weber & Hartmans (1995) deden onderzoek naar het gebruik van actief kool als
buffer bij biofiltratie van afvalgassen met fluctuerende tolueenconcentraties.
Fluctuaties in contaminantconcentraties kunnen de efficiëntie van biofilters immers
negatief beïnvloeden. Tijdelijke hoge concentraties kunnen toxisch zijn voor de
micro-organismen in de biofilter en leiden tot inactivatie van het systeem. Voor een
goede werking van een biofilter moet het ontwerp gebaseerd zijn op de
piekconcentraties in de afvallucht, wat economisch niet de meest gunstige situatie
is. Het is dan ook wenselijk om de fluctuaties in de contaminantconcentratie te
bufferen door middel van een adsorbens, zodat een constante toevoeging van
contaminanten aan de biofilter kan bereikt worden.

Er werden 3 labo-opstellingen onderzocht. In de eerste opstelling werd een
biofilter, gevuld met compost en polystyreen, gebruikt. De tweede opstelling
bestond uit een biofilter met een mengsel van actief kool en compost. De laatste
opstelling bestond uit een biofilter, met een actief kool filter ervoor geplaatst. Het
biofilterdragermateriaal bestond uit compost en polystyreen (20 % v/v). In de
biofilter waaraan actief kool werd toegevoegd, werd geen polystyreen bijgemengd.
Het influent had een debiet van 0,65 m3.h-1 (EBRT van 17 sec.). Lucht die 900 mg
tolueen.m-3 bevatte, werd toegediend aan deze drie reactoren, gedurende 8 uur
per dag. De biofilter zonder actief kool had een verwijderingsefficiëntie van
ongeveer 50 % bij een massabelasting van 1379 g tolueen.m-3.dag-1.
Gelijkaardige waarden werden vastgesteld bij de reactor waarin actief kool
gemengd was met compost. Tolueen werd dus niet gebufferd door de actief kool
die aanwezig was in de biofilter. Dit wordt waarschijnlijk veroorzaakt door het water
dat aanwezig was in de biofilter. De contaminant moet eerst door de waterlaag
diffunderen om het oppervlak van het actief kool te bereiken. De diffusie in een
vloeistoffase is veel trager dan de diffusie in een gasfase, er wordt dan ook bijna
geen tolueen geadsorbeerd bij de korte contacttijden bij biofiltratie. Ottengraf
(1986) stelde ook vast dat het water in een biofilter de buffercapaciteit van actief
kool deed dalen. Wanneer een afzonderlijke kolom met actief kool voor de biofilter
werd geplaatst, dan werden de tolueenconcentraties gebufferd tot een concentratie
van ongeveer 300 mg.m-3. Deze hoeveelheid werd volledig afgebroken in de
biofilter.

Tang et al. (1995) onderzochten de respons van biofilters, die tolueen
behandelden, op piekbelastigen en op het stilleggen en heropstarten. Emissies van
industriële processen zijn vaak veranderlijk, het is dan ook belangrijk om te weten
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of een biofilter effectief kan reageren op plotse veranderingen in de
werkomstandigheden.

Seed & Corsi (1994) onderzochten dit reeds bij een biofilter, bestaande uit een
mengsel van compost en perliet, die tolueen behandelde. Zij stelden vast dat een
kleine stijging van de influentconcentratie (van 117 tot 226 mg.m-3), slechts een
variatie van de uitgangsconcentratie over een zeer korte periode (20 uur)
veroorzaakte en dat daarna terug de oorspronkelijke toestand bereikt werd. Dit
experiment toonde aan dat een kleine verandering in de influentconcentratie
gemakkelijk getolereerd werd door de biofilter.

De experimenten van Tang et al. (1995) werden uitgevoerd in 3 biofilters op labo-
schaal die gevuld waren met een mengsel van respectievelijk ‘haksel en compost’,
‘diatomeeënaarde en compost’ en ‘granulair actief kool en compost’. NaHCO3
werd toegevoegd als buffer om de pH tussen 6 en 7,5 te houden en het
biofiltermateriaal werd geïnoculeerd met actief slib afkomstig van een
afvalwaterbehandelingsinstallatie. Het biofiltermateriaal had een vochtgehalte van
45 %. Het afvalgas had een debiet van 0,121 m3.h-1 wat overeenkomt met een
EBRT van 150 sec.

Wanneer de influentconcentratie in de haksel/compost-biofilter verhoogd werd van
51 tot 1870 en dan tot 3320 mg tolueen.m-3 vertoonde de effluentconcentratie
slechts een verwaarloosbare verandering gedurende de eerste 12 uur. Dit is het
gevolg van toegenomen adsorptie van tolueen door het filtermateriaal bij een
hogere tolueenconcentratie. In de daaropvolgende 24 uur werd een zeer sterke
stijging van de tolueenconcentratie in het effluent vastgesteld, maar in de volgende
2 tot 5 dagen daalde de effluentconcentratie geleidelijk als gevolg van de
microbiële activiteit tot een nieuwe steady state toestand bereikt werd. De
eliminatiecapaciteit van de biofilter bedroeg 1392 g.m-3.dag-1, bij een
tolueenbelasting van 1920 g.m-3.dag-1, wat overeenkomt met en
verwijderingsefficiëntie van 72 %. Wanneer de influentconcentratie plots werd
gereduceerd van 3320 naar 890 mg tolueen.m-3 (massabelasting van 513 g.m-
3.dag-1), werd reeds na 50 uur een nieuw evenwicht bereikt. Bij de nieuwe steady
state toestand werd 100 % verwijdering vastgesteld. De biofilter met
diatomeeënaarde en compost kende een zelfde verloop bij dezelfde veranderingen
van de influentconcentratie.

De GAC/compost-biofilter vertoonde een veel betere werking dan de andere twee
biofilters. Bij een influentconcentratie van 1900 mg.m-3 (massabelasting van 1095
g.m-3.dag-1) werd een verwijderingsefficiëntie van 100 % bereikt (terwijl slechts
een verwijdering van 80 en 85 % kon bereikt worden in respectievelijk de
haksel/compost-biofilter en de diatomeeënaarde/compost-biofilter, bij een
massabelasting van 1080 g.m-3.dag-1). De goede werking van de GAC/compost-
biofilter is het gevolg van de hoge adsorptieve capaciteit van het GAC. Wanneer
de influentconcentratie echter plots werd verhoogd tot 5320 mg.m-3
(massabelasting van 3064 g.m-3.dag-1), dan werd een eliminatiecapaciteit van
2280 g.m-3.dag-1 bereikt. Dit komt overeen met een verwijderingsefficiëntie van 74
%. Wanneer de influentconcentratie werd teruggebracht tot 1370 mg.m-3, bereikte
de verwijderingsefficiëntie gedurende een lange periode zijn initiële waarde niet
meer. Dit was het gevolg van het geleidelijk vrijkomen van het geadsorbeerde
tolueen.

Er werd eveneens onderzocht wat de invloed was van een plotse verandering van
het debiet op de verwijderingsefficiëntie in de haksel/compost-biofilter (bij een
influentconcentratie van 850 mg.m-3) en in de GAC/compost-biofilter (bij een
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influentconcentratie van 3500 mg.m-3). Zowel bij de haksel/compost-biofilter als bij
de GAC/compost-biofilter werd vastgesteld dat de verwijderingsefficiëntie, bij een
abrupte verandering van de gassnelheid in de biofilter van 0,067 tot 0,203 m3.h-1
en daarna terug tot 0,067 m3.h-1 (daling van de EBRT van 269 tot 89 sec. en
daarna terug stijging tot 269 sec.), reeds na 2-4 dagen zijn oorspronkelijke waarde
van 100 % bereikte. Bij een EBRT van 269 sec. bedroeg de massabelasting in de
haksel/compost- en de GAC/compost-biofilter respectievelijk  273 en 1124 g.m-
3.dag-1.

Er werd eveneens onderzocht wat de reactie was van de haksel/compost-biofilter
en de GAC/compost biofilter op het stilleggen en het heropstarten na een week.
Het influentdebiet bedroeg bij beide biofilters 0,121 m3.h-1 (EBRT van 120 sec.).
In de haksel/compost-biofilter werd, bij een influentconcentratie van 900 mg.m-3
(massabelasting van 518 g.m-3.dag-1), reeds na 4 dagen terug een
verwijderingsefficiëntie van meer dan 90 % bereikt. De respons van de
GAC/compost-biofilter (bij een influentconcentratie van 1400 mg.m-3 en een
massabelasting van 806 g.m-3.dag-1) was gelijkaardig, maar er werd een
verwijdering van meer dan 95 % bereikt. De resultaten tonen dus aan dat de
biofilters effectief konden reageren op het stilleggen en heropstarten van de
biofilter en op piekbelastingen en dat GAC de werking van een biofilter kan
verbeteren, vooral bij de behandeling van minder oplosbare componenten zoals
tolueen.

Mallakin & Ward (1996) onderzochten de afbraak van tolueen, ethylbenzeen en
van een BTEX-mengsel in een biofilter. Het biofiltermateriaal bestond uit veen dat
geïnoculeerd was met een gemengde, BTEX-afbrekende cultuur die o.a.
Pseudomonas malthophilia, P. testosteroni en P. putida biotype A bevatte. Het
vochtgehalte in de biofilter bedroeg 70 %. Het influent had een debiet van 0,6.10-3
m3.h-1. Het gas had een EBRT van 18000 sec en een werkelijke verblijftijd van
900 sec. Het dragermateriaal had immers een porositeit van slechts  5 %. In de
praktijk is het niet mogelijk om met zo’n hoge verblijftijden te werken.

De influentconcentratie tolueen bedroeg 70000 mg.m-3 lucht (massabelasting van
336 g.m-3.dag-1). Tijdens de eerste dagen na opstart werd een duidelijke sorptie
van het tolueen door het veen vastgesteld. Daarna was er een scherpe stijging van
de contaminant-concentratie in het effluent. Na de acclimatisatieperiode (ongeveer
15 dagen) bedroeg de concentratie in het effluent  450 mg.m-3, wat overeen komt
met een verwijderingsefficiëntie > 99 %. In de biofilter die ethylbenzeen
behandelde (70000 mg.m-3) werd na een aanpassingsperiode van 18 dagen een
verwijderingsefficiëntie van 85 % bereikt.

Een biofilter die een mengsel van BTEX-componenten behandelde, had na 30
dagen een verwijderingsefficiëntie voor tolueen, ethylbenzeen, p-xyleen, o-xyleen
en benzeen van respectievelijk 99, 85, 82, 80 en 78 %. De ingangsconcentratie
van het BTEX mengsel was 70000 mg.m-3 voor elke component. Het influent had
een debiet van 0,0006 m3.h-1. Dit komt overeen met een EBRT van 18000 sec. en
een werkelijke verblijftijd van 900 sec. De massabelasting bedroeg 336 g.m-3.dag-
1 voor elke BTEX-component.

De invloed van het debiet en de verblijftijd op de biofiltratie van tolueen werd
onderzocht bij een ingangsconcentratie van 70000 mg.m-3. De
verwijderingsefficiëntie varieerde van 55 tot 99,5 % voor debieten van 0,0048
m3.h-1 tot  0,0003 m3.h-1. Dit komt overeen met werkelijke verblijftijden van 108
tot 1800 seconden (EBRT van 2160 tot 33480 sec.). De massabelasting variëerde
van 2800 tot 181 g.m-3.dag-1.
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Er werd eveneens vastgesteld dat benzeen en de xyleen-isomeren meer
recalcitrant zijn dan tolueen. De afbraak van benzeen gebeurt traag wanneer
benzeen de enige aanwezige contaminant is. De afbreekbaarheid neemt echter
significant toe in de aanwezigheid van andere organische contaminanten.

Andreoni et al. (1997) onderzochten de afbraak van tolueen in een industriële
biofilter die gevuld was met houtschors van populieren. Het dragermateriaal had
een vochtgehalte van 80 %, het influentdebiet bedroeg 2400 m3.h-1 en de EBRT
bedroeg 25 sec. Er werden geen nutriënten toegevoegd aan de biofilter. Na een
adaptatiefase van 20 dagen, waarbij de concentratie tolueen in de lucht slechts 3
mg.m-3 bedroeg (om intoxicatie van de microflora te vermijden), werd de
tolueenconcentratie geleidelijk verhoogd tot ongeveer 40 mg.m-3. De
massabelasting van de biofilter bedroeg dan 138 g.m-3.dag-1. De biofilter had
onmiddellijk een goede eliminatiefficiëntie van ongeveer 85 % en deze bleef
constant gedurende 7 maanden. Bij een influentgasconcentratie van 43 mg.m-3
(een tolueenbelasting van 161 g.m-3.dag-1), werd een eliminatiecapaciteit van 144
g.m-3.dag-1 vastgesteld. De verwijderingsefficiëntie bedroeg hierbij 89,6 %.

Tolueen werd afgebroken door de bacteriën die van nature aanwezig waren in de
boomschors. De hoeveelheid tolueen die verwijderd werd door absorptie was
verwaarloosbaar. Fluctuaties in de tolueenconcentratie in de lucht hadden geen
invloed op de activiteit van de micro-organismen, zelfs wanneer de concentratie in
de lucht toenam van 10 tot 40 mg tolueen.m-3 in één dag. De tolueenafbrekers
konden een lange periode zonder toevoeging van tolueen overleven: er werd
gedurende 15 dagen geen verlies van microbiële activiteit vastgesteld. Deze
biofilter is dus geschikt voor discontinue werking. De pH van de biofilter daalde
zeer langzaam van ongeveer 9,5 tot ongeveer 8,5 en bleef dan constant. Deze
daling werd waarschijnlijk veroorzaakt door de oxidatie van NH4+, die vrijkwam uit
de houtschors, door nitrificeerders en door de productie van zuren door
organismen van de biofilter. De resultaten tonen duidelijk aan dat een
grootschalige biofilter met succes lage tolueenconcentraties kan verwijderen.

Hwang & Tang (1997) onderzochten de biofiltratie van tolueen in 3 biofilters op
labo-schaal, gevuld met mengsels van haksel/compost, diatomeeënaarde/compost
en granulair actief kool/compost. De biofilters werden geïnoculeerd met een
gemengde cultuur die tolueen afbrak. Het vochtgehalte in de biofilters bedroeg
ongeveer 50 %.

De invloed van de gasverblijftijd op de verwijderingsefficiëntie werd onderzocht bij
een debiet van 0,022-0,291 m3.h-1 (EBRT van 830 tot 62 sec.). Er werd
vastgesteld dat biofiltratie van minder wateroplosbare componenten zoals tolueen
best niet wordt uitgevoerd bij hoge gasdebieten (lage gasverblijftijden) als gevolg
van de massatransferlimitatie van zo’n systeem. Er is dan immers onvoldoende tijd
voor tolueendiffusie naar de biofilm. Bij een constante influentconcentratie van 900
mg.m-3, daalde de tolueenverwijderingsefficiëntie onder 90 % wanneer de
gasverblijftijd afnam tot 150, 150 en 120 sec. in respectievelijk de haksel/compost
biofilter, de diatomeeënaarde/compost biofilter en de actief kool/compost biofilter
(bij een massabelasting van respectievelijk 518, 518 en 648 g.m-3.dag-1. Bij een
verblijftijd van 180 sec. en een massabelasting van 432 g.m-3.dag-1 was de
verwijderingsefficiëntie altijd hoger dan 99,9 %. Het heeft dan ook geen nut om de
biofilter te laten werken bij een verblijftijd van meer dan 180 sec. Er werd ook
vastgesteld dat hoge tolueenconcentratie inhibitie van biomassagroei konden
induceren, wat resulteert in een reductie van de eliminatiecapaciteit.
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De maximale steady state eliminatiecapaciteiten van de drie biofilters
(haksel/compost, diatomeeënaarde/compost, GAC/compost) bedroegen
respectievelijk 1392, 1440 en 2328 g.m-3.dag-1. De steady state werking van de
GAC/compost-biofilter was beter dan deze van de haksel/compost-biofilter en de
diatomeeënaarde/compost-biofilter. De toevoeging van granulair actief kool
resulteert in een hogere biofilmdensiteit en een meer homogene gasverdeling
(minder kanalisering en verstopping van de poriën) en een hoger gas-biofilm
contactoppervlak. Daardoor wordt meer tolueen getransfereerd naar de biofilm en
afgebroken.

Er werd ook vastgesteld dat de GAC/compost-biofilter beter reageerde op
piekbelastingen. Wanneer piekbelastingen voorkwamen, dan kon het tolueen
tijdelijk geadsorbeerd worden door het GAC om onmiddelijke doorbraak te
voorkomen (Tang et al., 1995; Tang & Hwang, 1997).

Kiared et al. (1997) onderzochten de verwijdering van tolueen in een piloot-biofilter.
Het dragermateriaal bestond uit biologisch materiaal dat gemengd was met een
synthetisch structuurmateriaal en geïnoculeerd met Pseudomonas putida,
Rhodococcus sp. en Arthrobacter paraffineus. Het vochtgehalte in de biofilter
bedroeg 50-70 %. Het influentdebiet bedroeg 4-10 m3.h-1, overeenkomend met
een verblijftijd van 127 tot 50 sec. De concentratie van de contaminant in het
influent varieerde tussen 800 en 8000 mg.m-3.

Bij een debiet van 6,5 m3.h-1 (EBRT van 78 sec.) werd een maximale
eliminatiecapaciteit van 3960 g.m-3.dag-1 (verwijderingsefficiëntie van 90 %),
bereikt bij een massabelasting die groter was dan 4800 g.m-3.dag-1 (conc. groter
dan 4 300 mg.m-3). Het verhogen van het debiet bij een constante
tolueenconcentratie deed de contacttijd en de verwijderingsefficiëntie dalen.

Kiared et al. (1997) deden eveneens onderzoek naar het inhiberend effect van
xyleen op de tolueen-eliminatiecapaciteit. De tolueenbelasting van de biofilter
varieerde van 600 tot 6720 g tolueen.m-3.dag-1 bij twee xyleenbelastingen (0 en
1608 g xyleen.m-3.dag-1). Het debiet bedroeg 6,5 m3.h-1 (EBRT van 78 sec.). De
tolueeneliminatiecapaciteit nam af met een factor 2, vooral bij hoge belastingen.
Zulke sterke inhibitiefenomenen treden op wanneer twee of meer polluenten, die
verschillende afbraaksnelheden hebben, afgebroken worden door dezelfde
populatie van micro-organismen. De micro-organismen hebben een duidelijke
voorkeur voor de afbraak van tolueen: de maximale eliminatiecapaciteit van
tolueen bedraagt 3960 g.m-3.dag-1 en 1584 g.m-3.dag-1 voor xyleen. Xyleen is
meer resistent dan tolueen en zijn aanwezigheid in de afvallucht leidt tot een daling
van het afbraakmetabolisme van tolueen. Dit werd reeds door andere
onderzoekers aangetoond (Tahraoui et al., 1994).

De pH van de biofilter daalde van 7 tot 4. Deze daling kan deels veroorzaakt zijn
door het feit dat CO2, die vrijkomt bij de afbraak van tolueen, oplost in de biofilm
rond de deeltjes. Waarschijnlijk werden ook organische zuren geproduceerd in
anaërobe zones van de biofilter.

Matteau & Ramsay (1997) onderzochten de biofiltratie van tolueen m.b.v. actieve
compost, bestaande uit bladeren en luzerne. De eerste fase tijdens het
composteringsproces is thermofiel (45 tot 55 °C) als gevolg van een zeer actief
microbiëel metabolisme (Fogarty & Tuovinen, 1991). De intense microbiële
activiteit in het thermofiele stadium kan de kans op co-oxidatie van de
toegevoegde contaminanten doen toenemen. Bacillus stearothermophilus, een van
de meest talrijke micro-organismen in het thermofiele stadium van de
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compostering (Strom, 1985) metaboliseert benzeen en tolueen (Natarajan et al.,
1994).

De onderzochte biofilter had een vochtgehalte tussen 55 en 60 % (w/w). Het
inoculum bestond uit compost, die voordien gebruikt was bij biofiltratie van tolueen.
Het influent had een debiet van 0,156 m3.h-1 (EBRT van 90 sec.).

Tijdens de thermofiele fase werden tolueenafbraaksnelheden tot 2640 g tolueen.m-
3.dag-1 bereikt, bij een influentconcentratie van ongeveer 4500 mg.m-3 en een
massabelasting van 4320 g.m-3.dag-1. Dit komt overeen met een
verwijderingsefficiëntie van 61 %. De hoogste afbraaksnelheden werden laat in de
thermofiele fase vastgesteld, wat suggereert dat er een microbiële aanpassing
plaatsvond. De thermofiele fase duurde slechts 3 dagen omdat de gemakkelijkst
afbreekbare groeisubstraten snel verbruikt werden als gevolg van een hoge
beluchtingssnelheid. Een langere thermofiele periode zou meer groei en
acclimatisatie toelaten, wat zou kunnen resulteren in nog hogere thermofiele
afbraaksnelheden.

De afbraaksnelheden namen snel af (50 % in 48 uur) tijdens de afkoelingsperiode.
Dit is waarschijnlijk het gevolg van een verschuiving van een thermofiele naar een
mesofiele microbiële populatie en misschien ook van een daling in cometabolisme
als gevolg van een algemene daling van de metabolische activiteit. Onder
mesofiele condities bedroegen de maximale afbraaksnelheden die konden
bekomen worden door de tolueenconcentratie te verhogen, ongeveer 1920 g
tolueen.m-3.dag-1 (50 % efficiëntie), bij een concentratie van ong. 4000 mg
tolueen.m-3 en een massabelasting van 3840 g tolueen.m-3.dag-1, wat
overeenkomt met de waarden die worden vastgesteld bij biofiltratie met gerijpte
compost (Rho et al., 1994).

De tolueenafbraak onder thermofiele en mesofiele omstandigheden is sterk
verschillend. Bij 50 °C werden geen organismen geïsoleerd die tolueen als hun
enige bron van koolstof en energie konden gebruiken. De tolueenafbrekende
micro-organismen in actieve compost hebben dan ook andere organische
componenten nodig voor hun groei. De aanwezigheid van een grote hoeveelheid
beschikbare nutriënten tijdens het thermofiele stadium van de compostering kan
één van de redenen zijn voor de hoge tolueenafbraak tijdens dit stadium. De
mesofiele tolueenafbrekende organismen kunnen wel tolueen gebruiken als enige
koolstofbron.

Bij analyse van het effluent d.m.v. gaschromatografie werden geen andere pieken
dan tolueen aangetroffen. Tolueen werd dus volledig gemineraliseerd tot CO2 en
H2O of tot niet-vluchtige verbindingen.

Actieve compost biofiltratie zou een uitstekend proces kunnen zijn voor de
behandeling  van afvalgas, beladen met BTEX-componenten. In plaats van gerijpte
compost aan te kopen, kunnen goedkope afvalmaterialen gebruikt worden voor de
biofiltratie. Het composteringsproces wordt niet beïnvloed door de
tolueenafbraakactiviteit en de geproduceerde compost kan met winst verkocht
worden. In vergelijking met conventionele biofiltersystemen, worden hogere
afbraaksnelheden bereikt bij een temperatuur van meer dan 45 °C tijdens actieve
compostbiofiltratie. Dit proces zou dan ook kunnen gebruikt worden bij industriële
afvalgasbehandeling, waar normaal een dure gaskoeling vereist is.

Sorial et al. (1997a) onderzochten de afbraak van tolueen in een piloot-schaal
biofilter met een veenmengsel als dragermateriaal. Ze gingen de invloed van de
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EBRT, de temperatuur en de tolueenbelasting na. Ook werd het optimale
vochtgehalte van dit biofiltermateriaal bepaald, nl. 55-60 %.

De testen i.v.m. de verblijftijden werden uitgevoerd bij een concentratie van 1883
mg tolueen.m-3 en een temperatuur van 11 °C. De EBRT varieerde tussen 720 en
120 sec. bij een influentdebiet van respectievelijk 0,100 en 0,603 m3.h-1. Bij een
EBRT van 720 sec. werden verwijderingsefficiënties van meer dan 99 % bereikt bij
een massabelasting van 226 g.m-3.dag-1. De verwijderingsefficiënties namen af bij
een dalende EBRT en bedroegen nog slechts 75 % bij een EBRT van 120 sec. en
een massabelasting van 1356 g.m-3.dag-1.

De biofilterwerking was ook sterk afhankelijk van de werkingstemperatuur. Bij een
ingangsconcentratie van 188 mg.m-3, een EBRT van 120 sec. en een
tolueenbelasting van 136 g.m-3.dag-1 bedroeg de verwijderingsefficiëntie 97 % bij
32,2 °C. Bij een temperatuur van 11,1 °C bedroeg de verwijderingsefficiëntie nog
slechts 58 %.

Onderzoek naar de impact van de tolueenbelasting op de werking van de biofilter
toonde aan dat de verwijderingsefficiëntie, bij een EBRT van 120 sec. en een
temperatuur van 32,2 °C, groter was dan 95 % tot een ingangsconcentratie van
264 mg.m-3 en een tolueenbelasting van 190 g.m-3.dag-1. Stijgingen van de
tolueenbelasting veroorzaakten lagere verwijderingsefficiënties en
nutriëntengebrek in de filter.

Abumaizar et al. (1998) en Zhu et al. (1998) onderzochten de behandeling van
benzeen, tolueen, ethylbenzeen en o-xyleen in drie biofilters op labo-schaal. Het
dragermateriaal bestond uit een mengsel van tuinafval en slibcompost. Aan twee
van de drie kolommen werd granulair actief kool (GAC) toegevoegd (3,6 en 13,3 %
op droog gewichtsbasis). De biofilters braken bij voorkeur benzeen af, gevolgd
door tolueen, ethylbenzeen  en o-xyleen. In de drie kolommen werden
verwijderingsefficiënties van ≥ 90 % bereikt bij ingangsconcentraties benzeen,
tolueen, ethylbenzeen en xyleen van respectievelijk 639, 753, 868 en 868 mg.m-3
en massabelastingen van 184 g benzeen.m-3.dag-1, 217 g tolueen.m-3.dag-1, 250
g ethylbenzeen.m-3.dag-1 en 250 g xyleen. m-3.dag-1 bij een ingansdebiet van
0,018 m3.h-1 (EBRT van 300 sec.).

Er werd ook onderzoek gedaan naar de invloed van de verblijftijd op de
verwijderingsefficiëntie van benzeen. In de drie kolommen werd een
verwijderingsefficiëntie van meer dan 90 % vastgesteld, bij een
influentbenzeenconcentratie van ongeveer 240 mg.m-3 en een debiet van 0,018
m3.h-1 (EBRT van 300 sec.). Dit komt overeen met een massabelasting van 69
g.m-3.dag-1. Wanneer het debiet verhoogd werd tot 0,048 m3.h-1 en de EBRT
daalde tot 114 sec., daalde de verwijderingsefficiëntie tot ong. 50 % bij een
ingangsconcentratie van 255 mg.m-3 en een massabelasting van van 193 g.m-
3.dag-1. De daling van de verwijderingsefficiëntie is vooral te wijten aan de daling
van de verblijftijd. Bij verbindingen die weinig oplosbaar zijn in water, kan een
daling van de verblijftijd, leiden tot een vermindering van de hoeveelheid gas die
kan oplossen in water. De verblijftijd is dan ook een belangrijke factor in het
ontwerp van biofilters.

Bij een plotse toename van het debiet van de gasstroom of de influentconcentratie
vertoonden biofilters die GAC bevatten significant hogere verwijderingsefficiënties
en ze hadden een meer stabiele werking dan de biofilters met enkel compost. Dit
komt overeen met de bevindingen van Voice et al. (1992). Zij stelden eveneens
vast dat biofilters die actief kool gebruiken voor de behandeling van organische
polluenten een zeer goede werking hebben. Ze hebben hogere
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verwijderingsefficiënties vergeleken met conventionele biologische systemen en de
micro-organismen hebben kortere acclimatisatieperiodes. De dichte microbiële
populatie blijft het actief kool regenereren, waardoor hogere
verwijderingsefficiënties worden bekomen. Actief kool adsorbeert niet enkel
organische componenten, die kunnen gebruikt worden als microbiële substraten,
maar adsorbeert ook nutriënten en zuurstof. Hierdoor gaat een hoog aantal micro-
organismen zich concentreren op het oppervlak en zelfs in de macroporiën van de
actief kool deeltjes. Bij gebruik van biologisch actief kool worden de polluenten
eerst uit de lucht verwijderd door adsorptie en daarna afgebroken door de dichte
microbiële populatie binnen de matrix van de actief kool deeltjes. De
bioregeneratie van actief kool is een bijkomend economisch voordeel van deze
biofiltersystemen.

Bij het opstarten van een biofilter is adsorptie het belangrijkste
verwijderingsmechanisme. Tijdens de opstartperiode vertoonde de kolom met de
grootste hoeveelheid GAC dan ook de beste resultaten. Na een bepaalde tijd is het
verwijderingsmechanisme een combinatie van adsorptie en biologische oxidatie.
De drie kolommen vertoonden dan ook gelijkaardige verwijderingsefficiënties. Bij
een plotse toename van het debiet of de benzeenconcentratie in het influent,
vertoonden de biofilters die GAC bevatten echter een hogere
verwijderingsefficiëntie en een meer stabiele werking dan de biofilters die enkel
compost bevatten.

De maximale eliminatiecapaciteit van een biofilter is de maximale polluentbelasting
die een biofilter kan verdragen zonder dat de microbiële populatie geïnhibeerd
wordt. Deze bedroeg 216 g benzeen.m-3.dag-1.

Abumaizar et al. (1998) stelden ook vast dat de drukval omgekeerd evenredig is
met de hoeveelheid GAC in de filter. Verschillende factoren kunnen bijdragen tot
dit fenomeen, o. a. de lagere densiteit van actief kool ten opzichte van
compostdeeltjes en de hoeveelheid en distributie van de biomassa in de kolom. De
toegenomen bijdrage van adsorptie als gevolg van het GAC zorgt voor een betere
distributie van de biomassa in de biofilter, waardoor de opbouw van biomassa nabij
de ingang (wat zou leiden tot stijging van de drukval), verhinderd wordt.

Gribbins & Loehr (1998) onderzochten het belang van de beschikbaarheid van
stikstof bij de afbraak van tolueen in een piloot-schaal biofilter. Het influent had
een debiet van 3 m3.h-1 en de tolueenconcentratie in het influent bedroeg 38-3955
mg.m-3. De EBRT bedroeg gemiddeld 85 sec. Het biofiltermateriaal dat gebruikt
werd in de experimenten was een mengsel van compost en perliet in een volume-
verhouding van 70:30 (compost:perliet). De compost bestond uit een mengsel van
ontwaterd rioolslib en snoeiafval van bomen. Het dragermateriaal had een
vochtgehalte van 50 %.

Gribbins & Loehr (1998) onderzochten de stikstofcyclus in compost als
biofiltermateriaal. Stikstof is zowel in organische als in anorganische vorm
aanwezig in compost (zie Fig. 7.1). De organische vormen zijn aanwezig in het
biofiltermateriaal zelf, terwijl de anorganische vormen (nitraat, nitriet en
ammonium) aanwezig zijn in het water rond de deeltjes van het medium. Nitriet
wordt gevormd door de omzetting van ammonium door Nitrosomonas bacteriën.
De omzetting van nitriet naar nitraat wordt uitgevoerd door Nitrobacter bacteriën.
Aangezien de vorming van nitriet een traag proces is en de omzetting van nitriet
naar nitraat snel gebeurt, is er weinig nitriet aanwezig in biofiltermateriaal. De twee
belangrijkste vormen van oplosbare stikstof, die aanwezig zijn in dragermateriaal,
zijn dan ook ammonium en nitraat. De hoeveelheid oplosbare stikstof die
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beschikbaar is voor de micro-organismen kan uitgeput worden door microbiële
opname, denitrificatie (omzetting van nitraat naar N2-gas), strippen van NH3 en
uitloging van oplosbare stikstof. Oplosbare stikstof wordt gevormd door de
mineralisatie van organische stikstof in het medium en door recyclage van stikstof
wanneer micro-organismen sterven en gemineraliseerd worden.

Fig. 7.1  Stikstofcyclus in compostbiofiltermateriaal (Gribbins & Loehr, 1998)

De onderzoekers constateerden dat microbiëel beschikbare stikstof (ammonium en
nitraat) in de gebieden met hoge microbiële activiteit uitgeput werd, wanneer de
tolueenbelasting groter dan of gelijk aan 720 g.m-3.dag-1 was. Dit tekort leidde tot
een duidelijk verminderde werking van de biofilter.

Er werd ook vastgesteld dat bij biofiltermaterialen, waaraan geen stikstofoplossing
was toegevoegd, typisch minder dan 5 % van de totale hoeveelheid stikstof
aanwezig was in oplosbare vorm (nitraat en ammonium). De totale of organische
hoeveelheid stikstof in het medium is dan ook geen goede indicator van de
beschikbare, oplosbare hoeveelheid stikstof in het medium.

Het is moeilijk om nauwkeurig de hoeveelheid oplosbare stikstof in het medium te
bepalen op basis van stalen die genomen worden in één deel van het biofilterbed.
Er treedt immers stikstof-stratificatie op in het bed (de stikstofconcentratie is lager
in de nabijheid van de inlaat als gevolg van de verhoogde microbiële activiteit). De
ammoniumconcentratie was meer uniform doorheen het medium dan de
nitraatconcentratie. Deze uniformiteit is zeer waarschijnlijk het gevolg van de
positieve lading van het ammonium-ion (NH4+), dat reageert met de
kationuitwisselingscapaciteit van het medium. Als water wordt toegevoegd aan het
medium, om het vochtgehalte van het medium te doen stijgen, dan moet ervoor
gezorgd worden dat er geen oplosbare stikstof uit het medium loogt. Een
kationische vorm van stikstof, zoals ammonium kan beter weerstand bieden tegen
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uitloging dan een anionische vorm zoals nitraat, als gevolg van kationuitwisseling
met het medium.

Bij het gebruikte medium en bij een tolueenbelasting van 720 g.m-3.dag-1, moest
de oplosbare stikstofconcentratie in het medium hoger zijn dan 1000 mg N.kg-1
dragermateriaal (droog gewicht) omdat de biofilter optimaal zou werken. De
onderzoekers besluiten dat er bij het selecteren van een biofiltermedium meer
informatie moet worden gewonnen over de beschikbaarheid van stikstof. Er moet
meer rekening worden gehouden met de initiële hoeveelheid oplosbare stikstof in
het medium en de mineralisatiesnelheid van het organisch medium tot ammoniak.

De maximale eliminatiecapaciteit van de filter bedroeg 1920 g.m-3.dag-1 tijdens
een eerste experiment en nog slechts 600 g.m-3.dag-1 tijdens een tweede
experiment met hetzelfde biofiltermateriaal, waarbij de tolueenbelasting steeg tot
4560 g.m-3.dag-1. Na toevoeging van ammoniumnitraat steeg de maximale
eliminatiecapaciteit tot boven 2400 g.m-3.dag-1.

Bij een constante tolueenbelasting van 720 g.m-3.dag-1 (ingangsconcentratie van
700 mg.m-3), steeg de eliminatiesnelheid van 288 g.m-3.dag-1 (40 % efficiëntie)
tot ongeveer 624 g.m-3.dag-1 (87 % efficiëntie) na toevoeging van een oplossing
met 25 g ammoniumnitraat.l-1. Er werd dus duidelijk vastgesteld dat de
eliminatiecapaciteit van de biofilter steeg wanneer de hoeveelheid oplosbare
stikstof steeg.

Wanneer het gas in de biofilter neerwaarts stroomt, is het veel eenvoudiger om
stikstof toe te dienen aan het deel waar de microbiële activiteit en het
stikstofgebruik het grootst is. Het toevoegen van stikstof via sprinkling is niet zo
effectief wanneer de biofilter reeds op veldcapaciteit is. Er is immers geen
vochthoudende capaciteit meer voor het toegevoegde water en er kan water
uitlogen. Tijdens het opstarten van een biofilter, kan het dan ook voordelig zijn om
een stikstofoplossing te gebruiken om het medium op veldcapaciteit te brengen.
Op deze manier kan een meer gelijke verdeling van de stikstof doorheen het
filterbed bekomen worden. Het kan ook gunstig zijn om een gestratifiëerde
stikstoftoediening te gebruiken, waarbij een hogere concentratie van een
stikstofoplossing wordt toegevoegd aan die delen van het bed waar een verhoogde
biologische activiteit verwacht wordt. Het toevoegen van een oplossing met
oplosbare stikstof zorgt echter voor een stijging van de zoutconcentratie, wat na
een bepaalde tijd een negatief effect kan hebben op de microbiële activiteit. In
gevallen waarbij hoge VOC-belastingen verwacht worden en er hoge concentraties
oplosbare stikstof in het medium vereist zijn, kan een slow-release
(traagwerkende) meststof gebruikt worden. Dit soort meststof bevat stikstof in een
organische vorm, die continu wordt gemineraliseerd tot ammonium. De organische
vorm reduceert de initiële hoge zoutconcentraties die geassocieerd worden met
het gebruik van een stikstofoplossing. Het is ook mogelijk om continu ammonium
toe te voegen aan het biofiltermedium onder de vorm van gas of een aerosol.

Morales et al. (1998) en Acuna et al. (1999) onderzochten eveneens de afbraak
van tolueen in een biofilter op labo-schaal. Het dragermateriaal van de biofilter
bestond uit gesteriliseerd veen dat aangerijkt was met een mineraal medium en
geïnoculeerd met een aangepast consortium (Acinetobacter lwoffi, Pseudomonas
fluorescens, Pseudomonas putida en Clavibacter michigenense). De micro-
organismen waren afkomstig van een industriële biotricklingfilter, die in staat was
om tolueen af te breken. De ingangstolueenconcentratie bedroeg 1500 mg.m-3
gedurende het ganse experiment. Het influent had een debiet van 1,249 m3.h-1
(EBRT van 28 sec). Dit komt overeen met een tolueenbelasting van 4560 g.m-
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3.dag-1. Na 14 dagen werd het debiet verlaagd tot 0,525 m3.h-1 (EBRT van 68
sec), wat resulteerde in een massabelasting van 1920 g.m-3.dag-1.

Bij de opstart werd een korte aanpassingsperiode (7 uur) en een verhoogde
tolueeneliminatiecapaciteit (EC) tot een maximum van 4560 g.m-3.dag-1 (100 %
efficiëntie) na 21 uur, vastgesteld. Deze resultaten zijn het gevolg van een sterke
groei van de microbiële populatie. De biofilterwerking daalde daarna traag en na
10 dagen werd een steady state toestand bij een EC van 192 g.m-3.dag-1 (4 %
efficiëntie) bereikt. Deze EC is laag, vergeleken met andere gerapporteerde
waarden van 480-2400 g.m-3.dag-1 (Ottengraf & van den Oever, 1983; Kinney et
al., 1996, Hwang & Tang, 1997) en kan veroorzaakt zijn door nutriëntlimitatie.

Na 14 dagen werd de tolueenbelasting verminderd tot 1920 g.m-3.dag-1 en er
werd gedurende 14 uur gasvormig ammonium toegediend aan een snelheid van
0,43 g NH4+.kg-1 droog veen.h-1. De EC steeg tot 1920 g.m-3.dag-1 (100 %
verwijdering). Twee weken daarna werd een nieuwe steady state toestand bereikt,
met een EC van 720 g.m-3.dag-1 (38 % efficiëntie). Bij een tweede
ammoniumtoevoeging werd nog slechts een maximum EC van 960 g.m-3.dag-1
(50 % verwijderingsefficiëntie) bereikt en de biofilter was in steady state bij een EC
600 g.m-3.dag-1 (31 % efficiëntie). De daling van de EC werd waarschijnlijk
veroorzaakt door uitdroging van de biofilter bij hoge tolueenafbraak.

Paca et al. (1998) onderzochten de biofiltratie van een mengsel van xyleen en
tolueen, in een verhouding van 50 (gewichts) % t.o.v. 50 %, op labo-schaal. Het
dragermateriaal bestond uit perliet (20 volume %) en compost (80 %) of uit
granulair aktief kool. Het dragermateriaal werd geïnoculeerd met een gemengde
cultuur.

De invloed van de temperatuur op de verwijderingsefficiëntie werd nagegaan in
een biofilter gevuld met perliet en compost. Het influent had een debiet van 0,030
m3.h-1 (EBRT van 64 sec) en de influentconcentratie steeg van 0 tot 1066 mg.m-
3, wat overeenkomt met een massabelasting van 0 tot 1440 g.m-3.dag-1. De
onderzoekers stelden vast dat de afbraak optimaal was bij een temperatuur tussen
30 en 37 °C. Bij een influentconcentratie van 711 mg.m-3 (massabelasting van 960
g.m-3.dag-1) en een temperatuur van 37 °C werd een verwijderingsefficiëntie van
87 % behaald, terwijl de efficiëntie bij 23°C slechts 63 % bedroeg.

Paca et al. (1995) onderzochten ook de invloed van het debiet op het vochtgehalte
van het dragermateriaal en op de verwijderingsefficiëntie van de biofilter. Het
dragermateriaal van de biofilter bestond uit perliet en compost. Het experiment
werd uitgevoerd bij een temperatuur van 21-23 °C. Het influent werd enkel
bevochtigd door het afvalgas door water te laten borrelen. Bij een debiet van 0,030
m3.h-1 (EBRT van 64 sec.) daalde de verwijderingsefficiëntie van 100 naar 87 %
na 20 dagen bij een influentconcentratie van gem. 400 mg.m-3 en een
massabelasting van gem. 540 g.m-3.dag-1. Bij een debiet van 0,090 m3.h-1
(EBRT van 21 sec.) daalde de efficiëntie van 60 % naar 10 % na 20 dagen. De
onderzoekers stelden vast dat bij 70 % vochtgehalte een verwijderingsefficiëntie
van 75 % bereikt werd en bij 20 % vochtgehalte werd nog slechts een efficiëntie
van 10 % behaald.

Er werd ook nagegaan wat de invloed was van het dragermateriaal. Twee biofilters
werden gevuld, één met compost en perliet en één met actief kool. Het influent had
een debiet van 0,030 m3.h-1 (EBRT van 191 sec.). Beide biofilters werden
geïnoculeerd met een gemengde cultuur. In beide biofilters werd eenzelfde EC
bekomen, nl. > 90 % bij een influentconcentratie van 1326 mg.m-3 en een
massabelasting van 600 g.m-3.dag-1.
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De onderzoekers stelden eveneens vast dat tolueen veel trager werd afgebroken
dan xyleen.

Matteau & Ramsay (1999) onderzochten de biodegradatie van tolueen in
biofilters, gevuld met actieve compost, onder aanhoudende thermofiele condities.
Bij een vorig experiment hadden de onderzoekers reeds vastgesteld dat een
verhoogde tolueenafbraak kon verkregen worden bij thermofiele biofiltratie, maar
de thermofiele fase duurde slechts 3 dagen (Matteau & Ramsay, 1997). Door
dagelijkse verwijdering van een deel van het gecomposteerde materiaal en
toediening van vers co-substraat (semi-continue thermofiele compostering, SCT) of
d.m.v. een verwarmingssysteem (batch thermofiele compostering, BT) konden de
thermofiele omstandigheden behouden worden. Het semi-continue systeem werd
gebruikt voor de behandeling van gassen met een temperatuur < 35 °C, terwijl de
batch-behandeling gebruikt werd voor warmere gassen.

De biofilters waren gevuld met actieve compost, bestaande uit bladeren en luzerne
en hadden een vochtgehalte van ± 62 % (w/w). Het inoculum was afkomstig van
compost, die voordien gebruikt was bij biofiltratie van tolueen. Het influent had een
debiet van 0,156 m3.h-1 (EBRT van 90 sec.).

In het SCT-systeem werd bij 50 °C, bij een gem. influentconcentratie van ong.
5000 mg tolueen.m-3 en bij een massabelasting van ong. 4320 g.m-3.dag-1, een
max. tolueenafbraak van ong. 2410 g.m-3.dag-1 vastgesteld. Dit komt overeen met
een tolueenverwijderingsefficiëntie van ong. 57 %. De SCT-biofiltratie werd ook
uitgevoerd bij 60 °C. Omdat er meer energie vereist is om deze temperatuur te
behouden, diende het biofiltermateriaal meer regelmatig vervangen te worden dan
bij de SCT-biofiltratie bij 50 °C. Bij 60 °C waren de afbraaksnelheden significant
lager dan bij 50 °C. De maximum afbraaksnelheid bedroeg 1381 g tolueen.m-
3.dag-1 bij een influentconcentratie van 3800 mg.m-3 en een massabelasting van
3283 g.m-3.dag-1. De maximale verwijderingsefficiëntie, nl. ong. 42 %, werd ook
vastgesteld bij deze concentratie.

BT-biofiltratie (bij 50 °C) werd uitgevoerd om na te gaan of het toevoegen van co-
substraat (bladeren en luzerne) nodig was om hoge biofiltratiesnelheden te
behouden. Er werd vastgesteld dat het vochtgehalte in de biofilter, zelfs bij
bevochtiging van het influent, na 15 dagen van 60 % naar ongeveer 53 % gedaald
was en dat de verdeling van het vochtgehalte in de biofilter niet homogeen was.
Het bovenste deel van de biofilterwas erg vochtig als gevolg van condensatie op
het deksel, terwijl het onderste deel erg droog was.

Bij een concentratie van 6000 mg.m-3 en een massabelasting van 5184 g
tolueen.m-3.dag-1 werd een maximum afbraaksnelheid van 1880 g.m-3.dag-1
bereikt (36 % efficiëntie). Dit resultaat is niet significant verschillend van de
afbraaksnelheid die vastgesteld werd bij SCT-biofiltratie bij dezelfde
influentconcentratie. De afbraaksnelheden die vastgesteld werden bij BT-biofiltratie
waren echter consistent lager dan deze bij SCT-biofiltratie bij hetzelfde
influentdebiet.

Bij beide systemen was de tolueenafbraak recht evenredig met de
influentconcentratie. Er werden afbraaksnelheden tot 6333 g.m-3.dag-1 bereikt bij
een influentconcentratie van 14700 mg.m-3 en een massabelasting van 12701
g.m-3.dag-1 (50 % efficiëntie), bij  SCT-biofiltratie bij 50 °C. In het BT-systeem
werd bij 50 °C een verwijdering van 5500 g.m-3.dag-1 vastgesteld bij een
influentconcentratie van 18400 mg.m-3 en een massabelasting van 15898 g.m-
3.dag-1 (35 % efficiëntie). SCT-biofiltratie vertoonde bij 60 °C slechts een
maximum EC van 2608 g.m-3.dag-1 bij een influentconcentratie van 15000 mg.m-
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3 en een massabelasting van 12960 g.m-3.dag-1 (20 % verwijderingsefficiëntie).
SCT-biofiltratie bij 50 °C was meer efficiënt dan BT bij 50 °C of SCT bij 60 °C bij
alle influentconcentraties en bij gelijkaardige verblijftijden.

De biodegradatiesnelheden waren lager bij 60 °C. Dit is meer het gevolg van
fysische beperkingen dan van biologische beperkingen. Er zijn immers veel
tolueenafbrekende thermofielen, zoals Bacillus stearothermophilus, die
gemakkelijker groeien bij 60 °C dan bij 50 °C. Maar bij 60 °C is de tolueen-
massatransfer naar de biofilm lager dan bij 50 °C omdat de Henry-coëfficiënt hoger
is. Het is bij deze temperatuur ook moeilijker om een homogene vochtigheid te
behouden in  het filterbed.

Thermofiele biofiltratie d.m.v. actieve compost blijkt zeer effectief te zijn bij hoge
influentconcentraties. Bij lage influentconcentraties, zijn de afbraaksnelheden
gelijkaardig aan deze die vastgesteld worden bij mesofiele biofiltratie. Mengen van
het dragermateriaal, een geschikt vochtgehalte en de aanwezigheid van een co-
substraat zijn belangrijke parameters voor het behouden van hoge
afbraaksnelheden.

BT-biofiltratie kan geschikt zijn wanneer traditionele biofiltratie ineffectief is als
gevolg van hoge temperatuur van het influent. SCT-biofiltratie kan geschikt zijn om
de biofiltergrootte die nodig is voor de behandeling van koudere gassen, die hoge
concentraties VOC’s bevatten, te reduceren.

Quinlan et al. (1999) vergeleken de afbraakefficiënties van benzeen, tolueen,
ethylbenzeen, m-xyleen, p-xyleen en o-xyleen in een compostbiofilter op labo-
schaal die vooraf geïnoculeerd was met een BTEX-afbrekende microbiële cultuur.
Het dragermateriaal van de biofilter bestond uit gecomposteerd boomafval,
gecomposteerd afvalslib en perliet. Het optimale vochtgehalte van dit systeem
bedroeg 40 %. De biofilter werd blootgesteld aan een synthetisch BTEX (1:1:1:1)
mengsel, waarbij de xyleencomponent was samengesteld uit een gelijk mengsel
van alle isomeren. Het influentdebiet bedroeg 0,18 m3.h-1 (EBRT van 110 sec.).

Bij toevoeging van het synthetisch mengsel varieerden de concentraties van
benzeen, tolueen, ethylbenzeen en m-xyleen van 31 tot 458 mg.m-3, wat
overeenkomt met een massabelasting van 24 tot 360 g.m-3.dag-1. De p-xyleen- en
o-xyleenconcentraties varieerden van 6 tot 76 mg.m-3, wat overeenkomt met een
massabelasting van 5 tot 60 g.m-3.dag-1. Er werd een zeer korte
acclimatisatieperiode vastgesteld (1 tot 5 dagen). Dit is het gevolg van het
toevoegen van een geacclimatiseerd inoculum. De componenten in het synthetisch
mengsel hadden hoge verwijderingsefficiënties (80-99 %), zelfs bij hoge
polluentbelastingen, met uitzondering van o-xyleen. Tolueen en ethylbenzeen
hadden de hoogste verwijderingsefficiënties, nl. > 90 %. Benzeen en p-xyleen
hadden slechts een verwijderingsefficiëntie van 80 %. De verwijderingsefficiënties
van m- en o-xyleen bedroegen ongeveer 88 en 78 %. Chang et al. (1993) en Oh et
al. (1994) stelden reeds vast dat de aanwezigheid van tolueen in een benzeen-
afbrekende microbiële cultuur, de afbraak van benzeen verhinderde. De
aanwezigheid van benzeen in een tolueen-afbrekende cultuur had echter geen
effect op de afbraak van tolueen. Dit komt overeen met de resultaten van dit
experiment. Deze auteurs stelden ook vast dat p-xyleen, de bio-afbreekbaarheid
van zowel benzeen als tolueen deed afnemen en dat de afbraak van p-xyleen
eerst sterk vertraagd werd in de aanwezigheid van tolueen en xyleen, maar daarna
terug steeg. Door de aanwezigheid van de 5 componenten in dit experiment is het
moeilijk om het effect van de verschillende componenten te bepalen. Mallakin &
Ward (1996) deden een gelijkaardig experiment in een biofilter, met als
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dragermateriaal veen dat geïnoculeerd was met een BTEX-afbrekende cultuur. Zij
stelden eveneens vast dat benzeen de laagste verwijderingsefficiëntie had en dat,
in tegenstelling met de resultaten van deze studie, o-xyleen de hoogste
verwijderingsefficiëntie had. Hun afvalgas bevatte echter geen m-xyleen. In dit
experiment was wel m-xyleen aanwezig, wat een inhiberend effect kan hebben op
de o-xyleen verwijdering. Mallakin en Ward (1996) bekwamen ook een veel lagere
verwijderingsefficiëntie van tolueen.

Veiga et al. (1999) onderzochten de werking van een biofilter voor de behandeling
van alkylbenzeengassen (een mengsel van tolueen, ethylbenzeen en o-xyleen in
gelijke concentraties, TEX). Het dragermateriaal bestond uit perliet. De
ingangsconcentraties varieerden van 300 tot 2000 mg TEX.m-3, het gas had een
EBRT van 57 sec. en de massabelasting bedroeg 455-3032 g.m-3.dag-1. Er waren
zowel bacteriën als fungi aanwezig in de biofilter. De stammen Bacillus,
Pseudomonas en Trichosporon waren dominant. Als gevolg van de natuurlijke
acidificatie van het medium tijdens de biofiltratie daalde de pH van het medium tot
ongeveer 4. De verwijderingsefficiënties namen echter niet af bij zo’n lage pH en er
werd een maximum EC van 1680 g TEX.m-3.dag-1 bereikt (een
verwijderingsefficiëntie  van meer dan 95 % ).

Auria et al. (2000) onderzochten de invloed van mengen en toevoegen van water
op de afbraak van tolueen in 3 biofilters. Het biofiltermateriaal bestond uit veen, dat
geïnoculeerd was met 5 bacteriën en 2 gisten en had een initiëel vochtgehalte van
65 %. Het dragermateriaal van de biofilters werd op bepaalde tijdstippen
mechanisch gemengd (homogenisatie, H) en eventueel werd het vochtgehalte van
het dragermateriaal terug op 65 % gebracht (watertoevoeging, W). Er werden
telkens stalen genomen van het dragermateriaal en de samenstelling van de
microbiële populatie werd opgevolgd. De werkingsomstandigheden van het
experiment worden voorgesteld in Tabel 7.2, het verloop en de gemeten
eliminatiecapaciteiten (g.m-3.dag-1) worden voorgesteld in Tabel 7.3. In de
biofilters 1, 2 en 3 werd kort na de opstart een verwijderingsefficiëntie van
respectievelijk > 92, > 90 en > 95 % bekomen.

De opeenvolgende homogenisatie van het dragermateriaal, met of zonder de
toevoeging van water, zorgde slechts voor een stijging van de werking van de
biofilter gedurende enkele dagen. De stijging van de EC was een globale respons
van het systeem op de verbeterde werkings- (minder kanalen en een meer
homogene deeltjesverdeling) en omgevingsomstandigheden (water, zuurstof,
nutriënten en biofilmherverdeling) als gevolg van het mengen. Daarna daalde de
werking, wat zeer waarschijnlijk het gevolg is van uitdroging en kanaalvorming en
er werd een nieuwe steady state eliminatiecapaciteit bereikt  met een lagere
waarde. Homogenisaties zonder watertoevoeging (biofilter 2) waren minder
effectief dan met watertoevoeging. Tijdens langdurige homogenisaties (biofilter 3)
werd een globale afname van de EC vastgesteld, wat het gevolg is van de
kolonisatie door schimmels. Deze kolonisatie werd bevorderd door het uitdrogen
van de biofilter en het mengen van het biofiltermateriaal. Enkele veel voorkomende
schimmels waren Scedosporium sp. en Cladosporium sp.

Biofilter 1 Biofilter 2 Biofilter 3

EBRT (s) 60 47 60

Debiet (m3.h-1) 0,138 0,207 0,468
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Tolueenconc. in influent

(mg.m-3)

1800 ± 200 1800 ± 200 1900 ± 200

Massabelasting

(g.m-3.dag-1)

2592 ± 288 3309 ± 367 2736 ± 288

Tabel 7.2  Werkingsomstandigheden voor de 3 verschillende biofilters
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Tabel 7.3  Verloop van het experiment en gemeten eliminatiecapaciteiten (g.m-3.dag-1)

Dag Biofilter 1 EC (g.m-3.dag-1) Vochtg.
(%)

H en/of W Biofilter 2 EC
(g.m-3.dag-1)

Vochtg. (%) H en/of W Biofilter 3 E (g.m-3.dag-
1)

Vochtg. (%) H en/of W

0 240 65 H + W 360 65 H + W 432 65 H + W

2 2640 3360

4 960 50 H 2880

5 3312

7 1008 48 H

8 1440 56 H + W 2640

10 2400

15 480 46 H

16 2400

20 H + W 2112

40 480 26 H + W 26 H+W

43 2160 145

58 720 39 H + W

60 2880

73 840
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Tabel 7.3(vervolg)  Verloop van het experiment en gemeten eliminatiecapaciteiten (g.m-3.dag-1)

Dag Biofilter 1 EC (g.m-3.dag-1) Vochtg.
(%)

H en/of W Biofilter 2 EC
(g.m-3.dag-1)

Vochtg. (%) H en/of W Biofilter 3 E (g.m-3.dag-
1)

Vochtg. (%) H en/of W

85 840 54 H +W

88 1320

120 840 59 H + W

122 1080
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Jorio et al. (2000) onderzochten de afbraak van xyleen in een biofilter op labo-
schaal. Slechts in enkele studies werd de biofiltratie van verontreinigde lucht, met
als enige component xyleen onderzocht. Biofiltratie  van mengsels van BTX en
andere petroleumkoolwaterstoffen werd echter door veel onderzoekers
onderzocht. De meeste van deze studies toonden aan dat de verwijdering van
xyleen altijd minder efficiënt was, vergeleken met de verwijdering van andere
polluenten uit de gasstroom  (Jorio et al., 1998). Jorio et al. (1998) toonden aan dat
de biofiltratie van lucht, met als enige contaminant xyleen, succesvol was in een
biofilter die voorheen gebruikt werd voor de verwijdering van tolueendampen.

Het dragermateriaal van de onderzochte biofilter bestond uit veenballetjes (70 %
w/w) gemengd met een structuurmateriaal (30 % w/w) en was geïnoculeerd met
specifieke organismen. Het vochtgehalte in de biofilter bedroeg 60 %. De
gecontamineerde lucht bevatte een mengsel van xyleenisomeren in de volgende
verhoudingen: 19 % (v/v) meta-xyleen, 65 % (v/v) para-xyleen en 16 % ortho-
xyleen. Er werden drie verschillende gasdebieten gestest, nl. 0,4, 0,7 en 1 m3.h-1,
wat overeenkomt met een EBRT van respectievelijk 157, 90 en 63 sec. De
ingangsconcentratie van xyleen variëerde van 200 tot 4000 mg.m-3.

Bij een debiet van 0,4 m3.h-1 bedroeg de verwijderingsefficiëntie 100 % voor een
ingangsconcentratie die varieerde van 400 tot 2600 mg.m-3 (massabelasting van
220 tot 1431 g.m-3.dag-1). De verwijderingsefficiëntie daalde van 100 tot 70 % als
de ingangsconcentratie varieerde van 2600 tot 4200 mg.m-3 (massabelasting van
1431-2311 g.m-3.dag-1).

Bij een debiet van 0,7 m3.h-1 werd een verwijderingsefficiëntie bereikt van 88 tot
45 % voor ingangsconcentraties die varieerden van 1000 tot 2400 mg.m-3
(massabelasting van 960 tot 2304 g.m-3.dag-1). Op een vergelijkbare manier
daalde de verwijderingsefficiëntie van xyleen, bij een debiet van 1 m3.h-1 van 100
naar 25 % voor ingangsconcentraties die varieerden van 400 tot 2000 g.m-3
(massabelasting van 549-2743 g.m-3.dag-1).

De biofilter bleek zeer efficiënt te zijn bij een gasdebiet van 0,4 m3.h-1, wat
overeenkomt met een gasverblijftijd van 157 sec. Voor alle geteste
ingangsconcentraties werd een daling van de verwijderingsefficiëntie en de
eliminatiecapaciteit vastgesteld bij hogere gasdebieten. Bij hogere gasdebieten
daalt immers de contacttijd tussen de polluent en de microbiële populatie en
daardoor ook de efficiëntie van de biofilter. Voor alle gasdebieten was de
eliminatiecapaciteit een stijgende functie van de influentbelasting bij lage
xyleenconcentraties en de EC bereikte een maximum bij een influentconcentratie
die afhankelijk was van het gasdebiet. De maximum eliminatiecapaciteiten die
bereikt werden, waren 1608, 1248 en 984 g.m-3.dag-1 bij debieten van
respectievelijk 0,4, 0,7 en 1 m3.h-1. Bij ingangsconcentraties die hoger waren dan
de omstandigheden bij maximale eliminatiecapaciteit, daalde de
eliminatiecapaciteit. Hoge xyleenconcentraties hebben een inhiberend effect op de
microbiële activiteit. Er werd vastgesteld dat de micro-organismen de xyleen-
isomeren bij voorkeur afbreken in de volgorde: meta-xyleen, para-xyleen en ortho-
xyleen. Dit werd ook reeds vastgesteld in een andere experiment (Jorio et al.,
1998).

Morgenroth et al., (1996) onderzochten de afbraak van hexaan in een
compostbiofilter op labo-schaal. Hexaan behoort tot de alifatische koolwaterstoffen.
Deze zijn algemeen hydrofoob en hebben hogere Henry-coëfficiënten dan BTEX-
componenten. Hexaan is weinig oplosbaar in water, dit resulteert in een lage
concentratie hexaan in de biofilm. Hierdoor kan het moeilijk zijn om hexaan te
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verwijderen met een biofilter. Het dragermateriaal in de biofilter bestond voor de
helft uit compost (50 % rioolwaterslib en 50 % blad- en houtafval) en voor de helft
uit perliet. Er werden ook gemalen oesterschelpen toegevoegd. Het medium was
geïnoculeerd met aktief slib, afkomstig van een afvalwaterzuivering. Het
vochtgehalte in de biofilter varieerde van 43 tot 67 %. De biofilter werkte met een
constante hexaanbelasting (504 g.m-3.dag-1) en de influentconcentratie varieerde
samen met het influentdebiet.

De acclimatisatie van de biofilter verliep traag, maar na een maand werden reeds
verwijderingsefficiënties van ongeveer 80 % bereikt. De werking daalde echter
tijdens de volgende twee maanden tot een verwijderingsefficiëntie van 50 %. De
daling in performantie van de biofilter werd veroorzaakt door nutriëntlimitatie. Na
toevoeging van een geconcentreerde stikstofoplossing, steeg de
verwijderingsefficiëntie tot meer dan 99 %. De verwijderingsefficiëntie bleef hoger
dan 99 % tijdens de volgende twee maanden, bij een ingangsconcentratie van 700
mg hexaan.m-3, bij een debiet van ong. 0,940 m3.h-1 en een EBRT van ongeveer
60 sec. Uit deze resultaten kan besloten worden dat biodegradeerbare alifatische
componenten met lage oplosbaarheden effectief kunnen verwijderd worden uit een
luchtstroom d.m.v. biofiltratie en dat nutriëntbeschikbaarheid, zelfs bij
compostbiofilters, de biofilterwerking kan limiteren.

De onderzoekers concludeerden ook dat het beter is om een jonge compost met
een hoge hoeveelheid potentiëel mineraliseerbare stikstof (PMN) te gebruiken,
omdat organische N dan traag en over een lange tijdsperiode wordt vrijgelaten.
Een eenvoudige methode om de hoeveelheid stikstof die beschikbaar is voor de
organismen te evalueren, is de bepaling van de netto ammonium-stikstof-productie
onder waterverzadigde omstandigheden (PMN-test) (Keeney, 1982). De
hoeveelheid potentieel mineraliseerbare stikstof (PMN) wordt berekend als het
verschil tussen de hoeveelheid extraheerbare stikstof in de compost en de
hoeveelheid extraheerbare stikstof na 10 dagen anaërobe incubatie. De meting is
representatief voor de labiele pool van organische vormen van stikstof. De NH4+-
concentratie vóór incubatie is een maat voor de hoeveelheid anorganische stikstof.

Eweis et al. (1998) onderzochten de afbraak van MTBE in een biofilter op labo-
schaal. De biofilter bevatte diatomeeënaarde en was geïnoculeerd met een MTBE-
afbrekende microbiële cultuur. Het influent had een debiet van 1,08 m3.h-1 en een
EBRT van ong. 60 sec. De MTBE-concentratie in het influent bedroeg gemiddeld
126 mg.m-3, wat overeenkomt  met een massabelasting van 182 g.m-3.dag-1.

Na drie weken was de biofilter geacclimatiseerd en na 10 weken werd een MTBE-
verwijderingsefficiëntie van meer dan 95 % vastgesteld. Er werd gedurenden 180
dagen MTBE aan de biofilter toegevoegd en er werd een verwijdering van bijna
100 % gerapporteerd. Daarna werd tolueen toegevoegd over een periode van 3
weken. De tolueenconcentratie bedroeg initieel 30 mg.m-3 (gedurende 8 dagen),
daarna 94 mg.m-3 (gedurende 7 dagen) en tenslotte 264 mg.m-3 (gedurende 8
dagen), terwijl de MTBE-concentratie constant bleef (126 mg.m-3). De biofilter
paste zich snel aan: na zes uur werd al een tolueenverwijdering van meer dan 60
% vastgesteld en na 48 uur werd 100 % verwijdering bereikt. De aanwezigheid van
30 en 94 mg.m-3 tolueen had geen invloed op de MTBE-afbraak. Bij 264 mg.m-3
tolueen, daalde de MTBE- en tolueenafbraak echter tot minder dan 70 %
gedurende een periode van 8 dagen. De daling in efficiëntie werd veroorzaakt door
N-limitatie bij een verhoogde koolstof-massabelasting. Een zelfde daling in
verwijderingsefficiëntie werd vastgesteld wanneer aan de biofilter een hogere
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concentratie MTBE werd toegevoegd (252 mg.m-3), nadat de tolueen-toevoer was
stopgezet. Een stijging van de N-concentratie in de nutriëntoplossing, leidde tot
een bijna volledig herstel van de biofilter.

Samson (2000) onderzocht de biofiltratie van twee petroleumcomponenten: n-
hexaan en 1,2,4-trimethylbenzeen.

Eerst werd, d.m.v. batchproeven, de mogelijkheid van hexaanafbraak door vier
verschillende soorten compost vergeleken. Drie soorten waren afkomstig van GFT-
afval. Hiervan was er één bewerkt volgens het DRANCO (DRy ANaërobic
COnversion)-proces, ook DP (Double Processed)-compost genoemd. Het
DRANCO-proces bestaat uit twee fasen. In een eerste fase wordt het afval
gedurende een tweetal weken anaëroob vergist en in een volgende fase ondergaat
het afval een aërobe nabehandeling van een drietal weken in een
nabeluchtingshal. Dranco-compost is een stabiel en hygiënisch produkt en is
gekenmerkt door een laag gehalte aan zout en kalium, een hoog organisch
stofgehalte en een grote waterabsorberende capaciteit (De Baere et al., 1986). De
twee overige compostsoorten waren bewerkt volgens het Voest-Alpine systeem,
het verschil in beide zat hem in een laatste zeefbehandeling. De laatste compost
was afkomstig van tuinafval. Slechts 2 soorten compost bleken in staat om n-
hexaan af te breken: DP-compost en de compost afkomstig van tuinafval. Het
afbraakvermogen van DP-compost was veel groter dan dat van compost,
afkomstig van tuinafval. In de biofilterexperimenten werd dan ook DP-compost
gebruikt.

Onderzoek van biofiltratie van n-hexaan is vooral interessant omdat n-hexaan een
hoge Henry-coëfficiënt bezit, nl. 73,6 bij 25 ° C (Howard et al., 1997). Volgens Van
Groenestijn en Hesseling (1993a, b) is biofiltratie echter slechts aan te raden voor
vluchtige organische stoffen met een maximale Henry-coëfficiënt van 10. Het
debiet van het influent bedroeg 2,66 m3.h-1. De verblijftijd van de lucht in de
biofilter bedroeg 40 sec. De biofilter had een vochtgehalte van ongeveer 25 %. Het
experiment had een duur van 186 dagen. Na 14 dagen was de biofilter
geacclimatiseerd (d.w.z. er werd een significante afbraak van min. 80 %
vastgesteld). De volgende 20 dagen werden verwijderingsefficiënties van minimaal
94 % bekomen voor belastingen van maximaal 650 g.m-3.d-1 (bij een
influentconcentratie van 300 mg.m-3). Daarna namen de verwijderingsefficiënties
af als gevolg van stikstof-deficiëntie. Het stikstofgehalte bedroeg op dit moment
0,124 g N.kg-1 dragermateriaal. Na de toevoeging van een KNO3-oplossing
verbeterde de werking van de biofilter, waarbij verwijderingen van meer dan 99 %
bekomen werden. Er werd een eliminatiecapaciteit van 1204 g.m-3.d-1 behaald.
Als gevolg van de stikstoftoevoeging trad ook denitrificatie op, waardoor de pH
steeg tot meer dan 9,0. Hierdoor daalde de verwijderingsefficiëntie tot 30 %.
Wanneer de biofilter 4 maanden in werking was, werd de pH aangepast tot meer
neutrale waarden. De EC steeg hierdoor van 400 g.m-3.d-1 tot 750 g.m-3.d-1.

De invloed van het vochtgehalte werd onderzocht: hiervoor werd het vochtgehalte
geleidelijk verhoogd van 25 % tot 50 %. Het bleek dat bij lage en hoge
vochtgehaltes gelijke eliminatiecapaciteiten konden behaald worden, maar het is
mogelijk dat een hoger vochtgehalte een negatieve invloed had op de
massatransfer van n-hexaan tijdens de laatste dagen van het experiment.

Er werd een meervoudige regressie uitgevoerd op de gegevens die bekomen
werden uit bovenstaand experiment. Enkel de belasting en het stikstofgehalte
bleken een significante invloed te hebben op de werking van de biofilter.
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Daarnaast werd ook de biofiltratie van 1,2,4-trimethylbenzeen (TMB) onderzocht.
1,2,4-Trimethylbenzeen is een monocyclische aromatische verbinding met een
Henry-coëfficiënt van 0,25 bij 25 ° C (Howard et al., 1997). TMB werd doorheen de
biofilter gestuurd met een debiet van 2,73 m3.h-1. De EBRT bedroeg 40 sec. De
totale duur van het experiment was 44 dagen. Na 9 dagen was de biofilter
geacclimatiseerd. Hierna werden tot het einde van het 44 dagen durende
experiment verwijderingsefficiënties bekomen van meer dan 88 %, met
eliminatiecapaciteiten tot 908 g TMB m-3.dag-1 (bij een influentconcentratie van
420 mg.m-3). Er werden geen vluchtige afbraakprodukten teruggevonden.

7.2.2 Biofiltratie van petroleumkoolwaterstoffen

Een overzicht van de resultaten van de experimenten is terug te vinden in Tabel
7.4.

Chang & Yoon (1995) onderzochten de biofiltratie van
petroleumkoolwaterstoffen op labo-schaal en de grootschalige behandeling van
afvalgassen, die afkomstig waren van bodemluchtextractie op een site die vervuild
was met benzine.

Het dragermateriaal van de biofilter op labo-schaal bestond uit granulair aktief kool.
Deze biofilter behandelde 18 componenten (isopentaan, pentaan, 2-methyl-2-
buteen, 2-methylpentaan, 3-methylpentaan, hexaan, methylcyclopentaan,
benzeen, cyclohexaan, 2-methylhexaan, 3-methylhexaan, 2,2,4-trimethylpentaan,
heptaan, methylcyclohexaan, 2,4-dimethylhexaan, tolueen, 2-methylheptaan, 3-
methylheptaan). De componenten met een laag moleculair gewicht en een hoge
dampdruk (meest vluchtige verbindingen) gingen het snelst door de biofilter en
werden het minst afgebroken. Dit suggereert dat een sterke adsorptie kan
belangrijk zijn voor een effectieve behandeling. Sterk geadsorbeerde componenten
zijn immers in hogere concentraties beschikbaar voor microbiëel gebruik. Apel et
al. (1992) suggereren dat zeer vluchtige componenten best verwijderd worden in
een biofilter met een grote verblijftijd of met sterk adsorberend dragermateriaal.
Een serie biofilters met verschillende verblijftijden en verschillende
dragermaterialen kan een alternatief zijn.

De aromatische componenten (benzeen en tolueen) werden erg snel verwijderd.
Ook lineaire alkanen werden meer efficiënt verwijderd dan vertakte en cyclische
componenten. De vertakte en cyclische alkanen zullen dan ook de effectiviteit van
biofilters voor de behandeling van petroleumkoolwaterstoffen controleren.

De grootschalige biofilter bevatte compost die bestond uit stedelijk afval,
houtschors en bladeren. Aan de compost werd een gewone tuinmeststof
toegediend als nutriëntenbron. Het debiet in de grootschalige biofilter varieerde
van 119 tot 212 m3.h-1 en bedroeg gemiddeld 153 m3.h-1. Dit komt overeen met
een EBRT van 78 tot 144 sec., met een gemiddelde waarde van 120 sec. De
ingangsconcentratie varieerde van 98 tot 2220 mg petroleumkoolwaterstoffen.m-3
en bedroeg gemiddeld 745 mg.m-3 (massabelasting van 107-1333 g.m-3.dag-1 en
gemiddeld 536 g.m-3.dag-1). De verwijderingsefficiëntie van de totale hoeveelheid
petroleumkoolwaterstoffen (TPH) bedroeg gemiddeld 43 % en maximum 96 %.

Ook bij de grootschalige biofilter werd vastgesteld dat componenten met een
lagere dampdruk en een grotere inherente bio-afbreekbaarheid meest effectief
verwijderd werden. De behandelingsefficiëntie steeg naarmate de
bodemluchtextractie verder gevorderd was omdat de meest vluchtige
componenten eerst werden verwijderd en de totale concentratie
petroleumkoolwaterstoffen afnam.
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Van alle BTEX-componenten in de geëxtraheerde bodemlucht daalde de
concentratie van benzeen het snelst. Benzeen is de meest vluchtige BTEX-
component en werd dan ook het snelst uit de grond geëxtraheerd. Tolueen en
xyleen bleven aanwezig in het afvalgas gedurende de ganse remediatie. De initiële
bodemluchtconcentratie bedroeg ongeveer 25000 ppm totale petroleum
koolwaterstoffen (TPH). Na één jaar was het TPH-niveau gedaald tot beneden 200
ppm. De verwijderingsefficiëntie steeg geleidelijk van 35 naar 60 % als gevolg van
de daling van de massabelasting en de toegenomen verwijderingsefficiëntie van
xyleen.

Leson & Smith (1995) onderzochten de biofiltratie van vluchtige
petroleumkoolwaterstoffen. Er werd gebruik gemaakt van drie kleinschalige
biofilters. Deze behandelden afvallucht afkomstig van twee bodemluchtextractie-
sites en van een afvalwaterbehandelingsinstallatie bij een raffinaderij.

De resultaten tonen aan dat zwaardere petroleumcomponenten, vooral aromaten,
meer efficiënt kunnen verwijderd worden dan lichte alifatische en cyclische
componenten. Mono-cyclische componenten, waaronder BTEX, werden voor meer
dan 95 % verwijderd bij verblijftijden van 60 sec. De behandeling van benzeen zal
dus relatief korte verblijftijden vereisen en dus ook kleinere filtervolumes. Lichte
alifatische componenten (C2-C5), die minder wateroplosbaar en meer vluchtig zijn,
werden voor maximaal 50 % verwijderd, zelfs bij verblijftijden van 360 sec. De
verwijderingsefficiënties voor alifaten en cycloparaffines namen meestal toe met
het moleculair gewicht en bereikten een waarde van meer dan 70 % voor alifaten >
C5 bij een verblijftijd van 60 sec.

Een economische vergelijking van de kosten van biofilters en andere
afvalluchtbehandelingstechnologiën toont aan dat biofilters een belangrijke
besparing zijn bij de behandeling van lucht, beladen met
petroleumkoolwaterstoffen, indien de wetgeving vooral gericht is op het reduceren
van de hoeveelheid aromaten. Wanneer verwijderingsefficiënties van meer dan 90
% van de totale hoeveelheid VOC vereist zijn, dan is biofiltratie niet kosteneffectief,
tenzij de weinig verwijderbare lichte alifaten slechts een klein deel vormen van de
totale hoeveelheid VOC. Er werd ook berekend dat biofilters slechts rendabel zijn
bij verblijftijden van minder dan 60 sec.

Het behoud van een geschikt vochtgehalte in het dragermateriaal is zeer belangrijk
om een goede werking van de biofilter te verzekeren. Zelfs bij VOC-concentraties
van minder dan 491 mg C.m-3, resulteerde de exotherme biodegradatie van
petroleumkoolwaterstoffen, in deze biofilter, in een temperatuurstijging van het
afvalgas van meer dan 3 °C en de verwijdering van vocht uit het filtermateriaal. De
concentratie petroleumkoolwaterstoffen in het afvalgas werd gemeten d.m.v. een
continue FID en uitgedrukt onder de vorm van mg C.m-3.

Bij vergelijking van de resultaten van de 3 biofilters werd vastgesteld dat de
biofilterwerking werd beïnvloed door de keuze van het filtermateriaal. Het
dragermateriaal in de drie biofilters variëerde van poreuze, organische materialen,
gemengd met inerte media tot compost. De meer poreuze materialen, die
aangerijkt waren met nutriënten en kalk gaven algemeen betere resultaten.

De biofilters op de SVE-sites reageerden, zodra ze volledig geacclimatiseerd
waren, zeer snel op korte termijn fluctuaties van de VOC-concentraties in het
afvalgas. Wanneer de biofilters gedurende verschillende dagen werden stilgelegd
en dan terug werden opgestart, herstelde de biofilterwerking zich in minder dan
een uur.
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Jutras et al. (1997) onderzochten de efficiëntie van een biofilter op ware grootte,
die   gebruikt werd bij de remediatie van een bodem, die vervuild was met
petroleumkoolwaterstoffen, afkomstig van benzine. De biofilter bestond uit een
onderlaag van grond met daarboven een mengsel van 4:1 diatomeeënaarde en
gecomposteerde paardenmest. De biofilter was afgedekt met een mengsel van
actief kool en gecomposteerde paardenmest. Deze afdeklaag zorgde voor de
sorptie van onafgebroken contaminanten. De gecomposteerde paardenmest werd
toegevoegd aan het actief kool om de afbraak van gesorbeerde componenten te
stimuleren. Het vochtgehalte van de biofilter varieerde van 50 tot 90 %.

Er werden 3 verschillende influentconcentraties onderzocht, nl. 500, 1200 en 2700
mg.m-3. Deze werden toegediend aan 4 verschillende debieten, nl. 25, 55, 75 en
95 m3.h-1 (EBRT van respectievelijk 3600, 1700, 1200 en 980 sec.). De
massabelasting variëerde van 12 tot 238 g.m-3.dag-1. Het debiet werd telkens na
5 dagen verhoogd. Er werd gestart met de laagste concentratie en het laagste
debiet. Bij de laagste concentratie werd reeds na 10 dagen (bij een debiet van 55
m3.h-1) een TPH-verwijdering van 88 % bereikt op 15 cm van het oppervlak. Dit is
waarschijnlijk het gevolg van sorptie. Bij  influentconcentraties van 1200 en 2700
mg.m-3 varieerde de verwijdering van 74 tot 90 % op 15 cm onder het oppervlak.
Een bijkomende verwijdering van 0,2 tot 10 % werd bereikt nadat de lucht door de
laag actief kool  boven de biofilter was gestroomd. De totale TPH-verwijdering
varieerde van 78,5 tot 91,1 %. De twee laagste totale TPH-verwijderingsefficiënties
werden vastgesteld bij de hoogste debieten, nl. 88,6 % bij 95 m3.h-1 en bij een
influentconcentratie van 500 mg.m-3 en 78,5 % bij een influentconcentratie van
1200 mg.m-3 en een debiet van 75 m3.h-1. De meest efficiënte biofilterwerking
werd vastgesteld bij debieten tussen 50 en 70 m3.h-1. Lage debieten resulteerden
in verminderde bacteriële populaties en hoge debieten resulteerden in verblijftijden
die te kort waren om de afbraak van de contaminanten mogelijk te maken.

De biofilter was in staat om zich snel aan te passen aan veranderende
omgevingsvoorwaarden, zoals een verhoogde belasting en variaties in
temperatuur en vochtgehalte. Een periode van inactivatie van 24 dagen leek de
biofilterwerking niet te verminderen.

De diversiteit van de bacteriële populatie in de biofilter was hetzelfde doorheen de
ganse biofilter, wat suggereert dat een consortium van bacteriën nodig was voor
een efficiënte afbraak. In het biofiltermateriaal werd o.a. Rhizobium meliloti, R. loti,
Bacillus insolitus, B. licheniformis, B. pasterii en Pseudomonas stutzerii
aangetroffen.

Het plaatsen en de werking van de biofilter was reeds tijdens het eerste jaar 90 %
goedkoper dan de behandeling van de vervuilde lucht d.m.v. verbranding. De laag
actief kool bovenaan de biofilter reduceerde de emissies, wanneer de biologische
behandeling niet voldoende was.

Kleinheinz & Bagley (1998) deden onderzoek naar de biofiltratie van
petroleumkoolwaterstoffen. Het biofiltermateriaal was samengesteld uit
diatomeeënaarde en keramische materialen en was geïnoculeerd met een
gemengde cultuur die de koolwaterstofafbrekende organismen Pseudomonas
fluorescens en Alcaligenes xylosoxidans bevatte. De biofilter had een vochtgehalte
van 40,5 % en een EBRT van 450 sec. Het influent had een debiet van 0,00114
m3.h-1. De GC-MS-analyse van de luchtstrooom toonde aan dat slechts 7
componenten in voldoende hoge concentraties aanwezig waren om te kunnen
geïdentificeerd worden. Deze componenten waren tolueen, m-xyleen, 2-
ethyltolueen, 1,2,4-trimethylbenzeen, 1,3,5-trimethylbenzeen, een xyleen-isomeer
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en een trimethylbenzeenisomeer. De afbraak van deze verbindingen werd gevolgd.
De gemiddelde concentratie, massabelasting en verwijderingsefficiëntie van deze
verbindingen wordt weergegeven in Tabel 7.5. Het is moeilijk om de
verwijderingsefficiënties van deze componenten te vergelijken met deze die
gevonden worden in studies waarbij in de biofilter slechts één component wordt
afgebroken.

Er werd ook vastgesteld dat de petroleumkoolwaterstoffen niet werden
geadsorbeerd door het dragermateriaal, maar werden afgebroken.

Verbinding Gem.
influentconcentratie
(mg.m-3)

Gem.
massabelasting
(g.m-3.dag-1)

Gem.
verwijderingsefficiëntie
(%)

Tolueen 31 6 90

m-Xyleen 82 16 85

Xyleen-
isomeer

33 6 49

TMB-isomeer 23 4 71

1,2,4-TMB 16 3 63

1,3,5-TMB 27 5 90

2-Ethyltolueen 9 2 69

Tabel 7.5  Gemiddelde influentconcentratie, gemiddelde massabelasting en gemiddelde
verwijderingsefficiëntie van de 7 opgevolgde verbindingen (Kleinheinz & Bagley, 1998)

Morales et al. (1998) onderzochten de biofiltratie van petroleumkoolwaterstoffen,
zoals benzeen, tolueen, xylenen, pentaan, MTBE en de biofiltratie van
dieseldampen. Het dragermateriaal van de biofilter voor de behandeling van BTX
bestond uit vermiculiet, gemengd met actief kool, deze voor de behandeling van
MTBE en pentaan bevatte enkel vermiculiet. Voor de biofiltratie van BTX werd een
gemengde cultuur van 5 bacteriën en 2 gisten gebruikt; voor de eliminatie van
pentaan en MTBE werd een inoculum van Pseudomonas aeruginosa bereid. Voor
de verwijdering van de dieseldampen werd een aangepast consortium gebruikt.
Aan het dragermateriaal werd ook telkens een mineraal medium toegevoegd en
het vochtgehalte in de biofilters bedroeg 70 %.

Er werden verwijderingsefficiënties tot 90 % vastgesteld bij biofiltratie van een
BTX-mengsel met een debiet van 0,24 m3.h-1 (EBRT van 60 sec.) en een
influentconcentratie van 2400 mg C.m-3, wat overeenkomt met een belasting van 4
800 g C.m-3.dag-1. De hoge eliminatie kan een gevolg zijn van de aanwezigheid
van actief kool. Dit werd reeds door andere onderzoekers vastgesteld (Chou &
Cheng, 1997).

Bij de studie van de eliminatie van MTBE werd de biofilter eerst opgestart met
pentaan. De influentconcentratie varieerde van 700 tot 1900 mg pentaan.m-3 en
het debiet varieerde van 0,0393 tot 0,0008 m3.h-1 (EBRT van 216 tot 10260 sec.).
Er werd een maximum verwijdering van 293 g pentaan.m-3.dag-1 vastgesteld bij
een influentconcentratie van 17400 mg.m-3, een debiet van 0,0041 m3.h-1  (EBRT
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van 2100 sec.) en een massabelasting van 720 g.m-3.dag-1. Dit komt overeen met
een verwijderingsefficiëntie van 40 %.  Bij de experimenten met een lage EBRT en
een lage influentconcentratie was de afbraakefficiëntie erg klein. Bij een
influentconcentratie van 720 mg.m-3, een debiet van 0,0307 m3.h-1 (EBRT van
277 sec.) en een massabelasting van 226 g.m-3.dag-1 werd slechts een
verwijdering van 31 g.m-3.dag-1 (verwijderingsefficiëntie van 14 %) vastgesteld.

Hierna werd de afbraak van MTBE d.m.v. co-metabolisme met pentaan onderzocht
bij een debiet van 0,00236 m3.h-1 (EBRT van 3600 sec.), een MTBE-concentratie
die varieerde van 1100 tot 11000 mg.m-3 en een massabelasting van 26-264 g
MTBE.m-3.dag-1. De ingangsconcentratie pentaan bedroeg 1800 mg.m-3. De
maximum ECMTBE die bereikt werd, bedroeg 36 g.m-3.dag-1 bij een
influentconcentratie van 9800 mg MTBE.m-3 en een massabelasting van 235 g
MTBE.m-3.dag-1 (verwijderingsefficiëntie van 15 %). Bij hogere MTBE-
concentraties werd de afbraak van zowel pentaan als MTBE geïnhibeerd. Wanneer
het toevoegen van pentaan werd stopgezet, daalde de MTBE-afbraakefficiëntie tot
0 % na 7 dagen. MTBE kan dus verwijderd worden door co-metabolisme met
pentaan. De afbraaksnelheden en eliminatie-efficiënties zijn echter klein.

Bij de experimenten met dieseldampen bedroeg de EBRT 120 sec. De maximum
ECdiesel bedroeg 240 g C.m-3.dag-1 bij een ingangsconcentratie van 833 mg
C.m-3 en een belasting van 600 g C.m-3.dag-1 (40 % verwijderingsefficiëntie). De
lage EC is te wijten aan het grote aandeel van vertakte alkanen, die zeer
recalcitrant zijn. Deze resultaten tonen aan dat het mogelijk is om
petroleumkoolwaterstoffen in afvallucht te elimineren d.m.v. biofiltratie.

Romstad et al. (1998) onderzochten gedurende 18 maanden een grootschalige
biofilter die benzinedampen, afkomstig van bodemluchtextractie, behandelde. Het
dragermateriaal bestond voor 25 % uit geacclimatiseerd dragermateriaal,
afkomstig van een bestaande biofilter en voor 75 % uit nieuw materiaal. Zowel het
oude als het nieuwe biofiltermateriaal waren samengesteld uit gelijke volumes
compost (bestaande uit slib en houtafval) en perliet. Aan het dragermateriaal werd
een stikstofbron (als KNO3), gemalen oesterschelpen en een traagwerkende
nutriëntenbron toegevoegd. De gemiddelde EBRT bedroeg 312 sec. Het
influentdebiet varieerde van 8 tot 25 m3.h-1. De concentratie in het influent
varieerde van 0 tot 8700 mg.m-³ voor de totale hoeveelheid
petroleumkoolwaterstoffen in het gas (TPHgas), 0 tot 230 mg.m-³ voor BTEX en
0,84 tot 150 mg.m-³ voor MTBE. De gemiddelde fractionele verwijdering bedroeg
80,9 % voor TPHgas, 83,8 % voor BTEX en 84,4 % voor MTBE. De fractionele
verwijdering van BTEX is hoger dan deze van TPHgas. BTEX componenten
worden immers gemakkelijk afgebroken door een grote verscheidenheid van
bacteriën en het zijn de meest oplosbare componenten van benzine. De grootste
verwijderingsefficiëntie die werd vastgesteld, bedroeg 90 (%) bij TPHgas. De
hoogste eliminatiecapaciteit werd vastgesteld bij de hoogste influentladingen. Dit
suggereert dat er een goed-ontwikkelde microbiële populatie aanwezig was, die
grote fluctuaties in de belasting van de filter aankon. De hoogste fractionele
verwijdering van BTEX bedroeg meer dan 90 %. De maximale
verwijderingsefficiëntie van MTBE bedroeg 99 %. Bij hoge TPHgas- en BTEX-
concentraties werd echter een daling van de verwijderingsefficiëntie vastgesteld.
Waarschijnlijk breekt de microbiële populatie eerst BTEX en andere meer
afbreekbare componenten af vooraleer ze MTBE afbreekt.

De biofilterwerking werd het meest beïnvloed door de VOC-concentratie in het
influent en de maturiteit van de microbiële gemeenschap in de compost. De
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temperatuur had enkel een effect op de verwijderingssnelheden tijdens de
acclimatiesatiefase.

Quinlan et al. (1999) vergeleken de afbraakefficiënties van benzeen, tolueen,
ethylbenzeen, m-xyleen, p-xyleen en o-xyleen in een compostbiofilter op labo-
schaal die vooraf geïnoculeerd was met een BTEX-afbrekende microbiële cultuur.
Het dragermateriaal van de biofilter bestond uit gecomposteerd boomafval,
gecomposteerd afvalslib en perliet. Het optimale vochtgehalte van dit systeem
bedroeg 40 %. De biofilter werd eerst blootgesteld aan een synthetisch BTEX
(1:1:1:1) mengsel, waarbij de xyleencomponent was samengesteld uit een gelijk
mengsel van alle isomeren. Daarna werd aan de biofilter een mengsel, afkomstig
van een bodemluchtextractie in de buurt van een lekkende opslagtank,
toegevoegd. Dit mengsel bevatte naast de BTEX-componenten ook andere stoffen
(onder andere gechloreerde alifaten). Zowel het synthetisch mengsel als het
mengsel afkomstig van een bodemluchtextractie werd toegevoegd aan een debiet
van 0,18 m3.h-1 (EBRT van 110 sec.).

Bij toevoeging van het mengsel afkomstig van bodemluchtextractie had tolueen de
hoogste belasting, nl. 12-96 g.m-3.dag-1 bij concentraties van 15 tot 122 mg.m-3 ,
gevolgd door ethylbenzeen (5-31 g.m-3.dag-1 bij concentraties van 6-40 mg.m-3)
en door benzeen en de drie xyleenisomeren (1-24 g.m-3.dag-1 bij concentraties
van 2-31 mg.m-3). Er werden verwijderingsefficiënties vastgesteld die varieerden
van 70 tot 95 %. De variatie van de verwijderingsefficiëntie werd toegeschreven
aan de aanwezigheid van gechloreerde verbindingen in het mengsel. Deze studie
toont aan dat BTEX-afbraak daalt in de aanwezigheid van gechloreerde alifaten.
Dit effect kan het gevolg zijn van de productie van toxische intermediairen bij de
oxidatie van TCE of van de aanwezigheid van gechloreerde componenten in
concentraties die te hoog waren omdat de organismen zouden kunnen groeien.

7.3 Besluit

De experimenten die beschreven werden in deze artikels, werden uitgevoerd onder
zeer verschillende omstandigheden wat betreft dragermateriaal, influent en design-
en werkingsparameters. Het is dus niet mogelijk om op basis van deze
experimenten duidelijke besluiten te trekken in verband met de optimale design- en
werkingsparameters voor biofiltratie.

7.3.1 Biofiltratie van BTEX-componenten, mengsels van BTEX,
hexaan, 1,2,4-TMB en MTBE

Algemeen kan besloten worden dat zeer goede resultaten kunnen worden
bekomen bij de behandeling van BTEX-componenten, mengsels van BTEX,
hexaan, 1,2,4-TMB en MTBE d.m.v. biofiltratie.

De onderzoekers stelden vast dat de adsorptie op het dragermateriaal (zonder
actief kool) niet significant was. De resultaten van de experimenten tonen ook aan
dat biofilters effectief kunnen reageren op het stilleggen en heropstarten van een
biofilter en op piekbelastingen.

Bepaalde onderzoekers stelden vast dat compost-biofilters, waaraan GAC was
toegevoegd, bij een plotse toename van het debiet of de influentconcentratie
significant hogere verwijderingsefficiënties vertoonden en ze hadden een meer
stabiele werking dan biofilters met enkel compost. De polluenten kunnen immers
tijdelijk geadsorbeerd worden door het GAC en terug geleidelijk vrijkomen bij
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lagere concentraties of debieten. Het toevoegen van GAC kan vooral de werking
verbeteren bij de behandeling van minder oplosbare componenten zoals tolueen.

Het toevoegen van GAC zorgt ook voor een daling van de drukval in de biofilter.
Actief kool  heeft immers een lagere densiteit dan compost. Bij toevoeging van
GAC wordt, als gevolg van de verhoogde adsorptie, ook een betere distributie van
biomassa in de biofilter vastgesteld. Hierdoor wordt de opbouw van biomassa nabij
de ingang, wat leidt tot stijging van de drukval, verhinderd. De dichte microbiële
populatie zorgt ook voor een regeneratie van het actief kool, wat leidt tot hoge
verwijderingsefficiënties.

Andere onderzoekers stelden vast dat het toevoegen van actief kool aan een
biofilter voor de behandeling van tolueen niet resulteerde in een beter
verwijderingsefficiëntie bij piekbelastingen. Zij menen dat dit wordt veroorzaakt
door het water in een biofilter. De contaminant moet eerst door de waterlaag
diffunderen om het oppervlak van het actief kool te bereiken. De diffusie in een
vloeistoffase is echter veel trager dan de diffusie in een gasfase. De onderzoekers
concluderen dat er waarschijnlijk bijna geen polluenten kunnen worden
geadsorbeerd omdat de contacttijden bij biofiltratie te kort zijn.

Wanneer een afzonderlijke kolom met actief kool voor een biofilter werd geplaatst,
dan konden tolueenconcentraties van 900 mg.m-3 worden gebufferd tot 300 mg.m-
3.

Stikstof is in organische vorm aanwezig in het biofiltermateriaal zelf en in
anorganische vorm (vooral nitraat en ammonium) in het water rond de deeltjes van
het medium. De hoeveelheid oplosbare stikstof die beschikbaar is voor de micro-
organismen kan uitgeput worden door microbiële opname, denitrificatie, strippen
van NH3 en uitloging. Oplosbare stikstof wordt gevormd door mineralisatie van
organische stikstof in het medium en door recyclage van stikstof wanneer micro-
organismen sterven en gemineraliseerd worden.

Onderzoek toonde aan dat de microbiëel beschikbare stikstof (ammonium en
nitraat) werd uitgeput in de gebieden met hoge microbiële activiteit, bij een
tolueenbelasting groter dan of gelijk aan 720 g.m-3.dag-1. Dit stikstoftekort
veroorzaakt een daling van de verwijderingsefficiëntie van de biofilter.

Bij biofiltermateriaal, waaraan geen stikstofoplossing was toegevoegd, was typisch
minder dan 5 % van de totale hoeveelheid stikstof aanwezig in oplosbare vorm
(nitraat en ammonium). De onderzoekers besluiten dan ook dat de totale
hoeveelheid stikstof in het medium geen goede indicator is voor de beschikbare
oplosbare hoeveelheid N. Een eenvoudige methode om de hoeveelheid stikstof die
beschikbaar is voor de organismen te evalueren, is de bepaling van de netto
ammonium-stikstof-productie onder waterverzadigde omstandigheden (PMN-test).

Bij gebruik van een mengsel van compost en perliet (70:30) als dragermateriaal
werkte de biofilter slechts optimaal bij een oplosbare stikstofconcentratie van meer
dan 1000 mg N.kg-1 dragermateriaal (droog gewicht).

De onderzoekers stellen dat bij het selecteren van een biofiltermedium meer
rekening moet worden gehouden met de initiële hoeveelheid oplosbare stikstof in
het medium en de mineralisatiesnelheid van het organisch medium tot ammoniak.

Wanneer het gas in de biofilter neerwaarts stroomt, kan de stikstof worden
toegediend aan het deel van de biofilter waar de microbiële activiteit en het
stikstofgebruik het grootst is. Het toevoegen van stikstof via sprinkling is weinig
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effectief wanneer de biofilter reeds op veldcapaciteit is. Het toegevoegde vocht kan
immers niet meer vastgehouden worden door het biofiltermedium. Tijdens het
opstarten van een biofilter kan een stikstofoplossing gebruikt worden om de
biofilter op veldcapaciteit te brengen. Het kan ook nuttig zijn om een hogere
concentratie stikstof toe te dienen waar een hogere activiteit wordt verwacht. Het
toevoegen van oplosbare stikstof kan echter de zoutconcentratie verhogen, wat na
een bepaalde tijd een negatief effect kan hebben op de microbiële activiteit.
Wanneer hoge VOC-belastingen verwacht worden en er dus hoge concentraties
oplosbare stikstof vereist zijn is een slow-release (traagwerkende) meststof meer
geschikt. Dit soort meststof bevat stikstof in een organisch vorm, die continu wordt
gemineraliseerd tot ammonium. Het kan ook nuttig zijn om een jonge compost met
een grote hoeveelheid potentiëel mineraliseerbare stikstof te gebruiken.  Een
andere oplossing is het continu toevoegen van ammonium onder de vorm van gas
of een aerosol.

Onderzoekers stelden vast dat de afbraak van een biofilter optimaal was bij een
temperatuur tussen 30 en 37 °C.

Volgens sommige auteurs zijn benzeen en xyleen meer recalcitrant dan tolueen,
volgens anderen wordt benzeen juist beter afgebroken dan tolueen en xyleen. De
mate waarin de verschillende componenten afgebroken worden, is sterk
afhankelijk van de aanwezige microbiële populatie.

Sommige auteurs stelden een daling van de pH van het dragermateriaal vast.
Deze daling kan deels veroorzaakt zijn door het feit dat CO2, die vrijkomt bij de
afbraak van petroleumkoolwaterstoffen, oplost in de biofilm rond de deeltjes. Ook
de productie van organische zuren in anaërobe zones van de biofilter kan leiden
tot een daling van de pH.

Biofiltratie van minder wateroplosbare componenten zoals tolueen wordt best niet
uitgevoerd bij hoge gasdebieten (lage gasverblijftijden) omdat dan onvoldoende
tolueen naar de biofilm kan diffunderen. De verblijftijd is dan ook een belangrijke
factor in het ontwerp van biofilters.

Thermofiele biofiltratie d.m.v. aktieve compost lijkt zeer geschikt voor de
behandeling van afvalgassen, beladen met BTEX-componenten. De
afbraaksnelheden die vastgesteld werden bij thermofiele biofiltratie (bij > 40 °C) op
labo-schaal, waren hoger dan deze bij mesofiele biofiltratie met gerijpte compost.

Bij thermofiele biofiltratie wordt gebruik gemaakt van goedkope afvalmaterialen,
terwijl bij mesofiele biofiltratie gerijpte compost moet aangekocht. De
geproduceerde compost kan met winst verkocht worden. Thermofiele biofiltratie
kan geschikt zijn voor industriële afvalgasbehandeling, waar normaal een dure
gaskoeling vereist is.

De thermofiele fase duurde slechts 3 dagen. De afbraaksnelheden waren het
hoogst aan het het einde van de thermofiele fase. Er vond dus waarschijnlijk een
microbiële aanpassing plaats. Wanneer de thermofiele fase langer zou duren,
zouden de bacteriën meer kunnen groeien en zich beter kunnen acclimatiseren. Dit
zou kunnen resulteren in nog hogere thermofiele afbraaksnelheden.

De thermofiele omstandigheden kunnen voor langere tijd behouden worden door
dagelijks een deel van het gecomposteerde materiaal te verwijderen en vers co-
substraat toe te dienen (semi-continue thermofiele compostering, SCT) of d.m.v.
een verwarmingssysteem (batch thermofiele compostering, BT).
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Thermofiele biofiltratie d.m.v. actieve compost blijkt zeer effectief te zijn bij hoge
influentconcentraties. Bij lage influentconcentraties zijn de afbraaksnelheden
gelijkaardig aan deze die vastgesteld worden bij mesofiele biofiltratie. Mengen van
het dragermateriaal, een geschikt vochtgehalte en de aanwezigheid van co-
substraat zijn belangrijke parameters voor het behouden van hoge
afbraaksnelheden. De afbraaksnelheden die bekomen werden bij BT-biofiltratie bij
50 °C waren niet significant verschillend van de resultaten die bekomen werden bij
SCT-biofiltratie bij 50 °C, maar de afbraak was wel voortdurend kleiner. Het
toevoegen van substraat bij SCT-biofiltratie zorgt dus slechts voor een iets betere
werking. De verwijdering bij SCT-biofltratie bij 60 °C was significant kleiner dan bij
50 °C. Bij 60 °C is de Henry-coëfficiënt hoger dan bij 50 °C wat leidt tot een lagere
massatransfer naar de biofilm. Het is ook moeilijker om bij deze temperatuur een
homogene vochtigheid te behouden in het filterbed.

BT-biofiltratie kan geschikt zijn wanneer traditionele biofiltratie niet effectief is als
gevolg van de hoge temperatuur van het influent (> 35 °C). SCT-biofiltratie kan
geschikt zijn om de biofiltergrootte die nodig is voor de behandeling van koudere
gassen, die hogere concentraties VOC's bevatten, te reduceren.

Opeenvolgende homogenisaties van het dragermateriaal met of zonder de
toevoeging van water zorgden slechts voor een kortstondige stijging van de
werking van de biofilter. Na enkele dagen daalde de werking wat zeer
waarschijnlijk het gevolg is van uitdroging en kanaalvorming. Homogenisaties
zonder watertoevoeging waren minder effectief dan met watertoevoeging. Tijdens
langdurige homogenisaties werd een globale afname van de EC vastgesteld, wat
het gevolg is van de kolonisatie door schimmels. De kolonisatie werd bevorderd
door het uitdrogen van de biofilter en het mengen van het biofiltermateriaal.

Hexaan behoort tot de alifatische KWS. Deze zijn hydrofoob en hebben hogere
Henry-coëficiënten dan BTEX-componenten. Toch werden goede resultaten
behaald bij biofiltratie van hexaan (> 99 %).

Bij onderzoek naar de afbraak van hexaan in een compostfilter werden de beste
resultaten behaald bij gebruik van DP-compost (compost bewerkt volgens het
DRANCO-proces). Deze compost is stabiel en heeft een laag gehalte aan zout en
kalium, een hoog organisch stofgehalte en een grote wateradsorberende
capaciteit. Na een bepaalde tijd daalde de verwijderingsefficiëntie als gevolg van
stikstofdeficiëntie. Na toevoegen van een stikstofoplossing steeg de
verwijderingsefficiëntie tot > 99 %. Als gevolg van de stikstoftoevoeging trad ook
denitrificatie op, waardoor de pH steeg tot meer dan 9,0. Hierdoor daalde de
verwijderingsefficiëntie. Na aanpassen van de pH tot meer neutrale waarden steeg
de afbraaksnelheid opnieuw. Het vochtgehalte had weinig invloed op de
verwijderingsefficiëntie. Bij 25 en 50 % werden gelijke eliminatiecapaciteiten
behaald. Een te hoog vochtgehalte kan waarschijnlijk wel een negatieve invloed
hebben op de massatransfer van n-hexaan.

Ook MTBE en 1,2,4-TMB kunnen goed worden verwijderd in een biofilter.

7.3.2 Biofiltratie van petroleumkoolwaterstoffen

De resultaten van de experimenten tonen aan dat het mogelijk is om afvallucht, die
beladen is met petroleumkoolwaterstoffen, te zuiveren d.m.v. biofiltratie. Er werd
aangetoond dat de petroleumkoolwaterstoffen niet werden geadsorbeerd, maar
werden afgebroken.
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De onderzoekers stelden vast dat de verwijderingsefficiënties van componenten
met een lage dampdruk (minder vluchtige verbindingen) en een hoge inherente
bio-afbreekbaarheid het hoogst zijn. Zwaardere petroleumcomponenten, vooral
aromaten, kunnen meer effectief verwijderd worden dan lichte alifatische en
cyclische componenten. Aromaten worden immers gemakkelijk afgebroken door
een grote verscheidenheid aan bacteriën en het zijn de meest oplosbare
componenten van benzine. Voor de behandeling van benzeen zijn relatief korte
verblijftijden en dus ook kleinere biofiltervolumes nodig.

Lineaire alkanen worden efficiënter verwijderd dan vertakte en cyclische
componenten. De verwijderingsefficiënties van alifaten en cycloparaffines nemen
meestal toe met het moleculair gewicht. Vertakte en cyclische alkanen met een
laag moleculair gewicht en een hoge dampdruk gaan zeer snel door de biofilter en
zorgen voor hoge effluentconcentraties. Deze verbindingen zullen dan ook de
efficiëntie van biofilters voor de behandeling van petroleumkoolwaterstoffen
controleren. Een complete verwijdering van petroleumkoolwaterstoffen is moeilijk
omdat de componenten met lage oplosbaarheden en adsorptiviteiten niet
gemakkelijk getransfereerd worden naar het dragermateriaal, waar biodegradatie
plaatsvindt. Zeer vluchtige verbindingen worden best verwijderd in een biofilter met
grote verblijftijd of met sterk adsorberend dragermateriaal. Een serie biofilters met
verschillende verblijftijden en verschillende dragermaterialen kan een alternatief
zijn.

De onderzoekers stelden ook vast dat de  afbraakefficiëntie van BTEX afnam
wanneer er gechloreerde alifaten aanwezig waren in de afvallucht. Dit kan te wijten
zijn aan de productie van toxische intermediaren bij de oxidatie van TCE of aan de
aanwezigheid van gechloreerde componenten in toxische concentraties.

Er werd vastgesteld dat de afbraak van MTBE bij hoge TPH- en BTEX-
concentraties daalde. Waarschijnlijk breekt de microbiële populatie eerst BTEX en
andere meer afbreekbare componenten af vooraleer ze MTBE afbreekt. MTBE kan
worden verwijderd door co-metabolisme met pentaan. De afbraaksnelheden en
eliminatie-efficiënties zijn echter klein.

De biofilterwerking werd het meest beïnvloed door de VOC-concentratie in het
influent en de maturiteit van de microbiële gemeenschap in het dragermateriaal.
De temperatuur had enkel een effect op de verwijderingssnelheid tijdens de
acclimatisatiefase.

Wanneer de biofilter werd afgedekt met een laag aktief kool, dan werd een
bijkomende verwijdering van 0,2 tot 10 % vastgesteld. De laag aktief kool
bovenaan de biofilter reduceerde de emissies wanneer de biologische behandeling
niet voldoende was.

De diversiteit van de bacteriële populatie was uniform doorheen de ganse biofilter.
Hieruit kan afgeleid worden dat er een consortium van bacteriën nodig is voor een
efficiënte afbraak.

De meest efficiënte biofilterwerking werd vastgesteld bij debieten tussen 50 en 70
m3.h-1. Bij lage debieten verminderden de bacteriële populaties en bij hoge
debieten waren de verblijftijden te kort om afbraak van contaminanten mogelijk te
maken.

Voor een optimale werking van een biofilter is het zeer belangrijk om een geschikt
vochtgehalte te behouden. De afbraak van minder dan 491 mg
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petroleumkoolwaterstoffen.m-3 resulteerde in een temperatuurstijging van het
afvalgas met meer dan 3 °C en de verwijdering van vocht uit het filtermateriaal.

Na de acclimatisatieperiode reageerden de biofilters zeer snel op korte termijn
fluctuaties van de VOC-concentraties in het afvalgas. Wanneer de biofilters
gedurende verschillende dagen waren stilgelegd, dan herstelden ze zich zeer snel,
nl. in minder dan een uur.

De behandelingsefficiëntie van een biofilter, die petroleumkoolwaterstoffen,
afkomstig van bodemluchtextractie behandelde, steeg na verloop van tijd omdat de
meest vluchtige verbindingen eerst vrijkwamen bij bodemluchtextractie en de totale
concentratie petroleumkoolwaterstoffen afnam. Benzeen is de meest vluchtige
BTEX-component, de benzeenconcentratie in de afvallucht daalde dan ook het
snelst.

Biofilters zijn veel kosteneffectiever dan andere afvalluchtbehandelingssystemen,
wanneer de wetgeving gericht is op het reduceren van de concentratie benzeen in
de afvallucht of van de geuren. Wanneer een verwijdering van meer dan 90 % van
de totale hoeveelheid VOC’s beoogd word, dan is biofiltratie niet de meest
geschikte oplossing, tenzij de weinig verwijderbare lichte alifaten slechts een klein
deel vormen van de totale hoeveelheid VOC’s



121

Tabel 7. 1  Overzicht van de resultaten die behaald werden bij biofiltratie van BTEX-componenten, mengsels van BTEX, hexaan, 1,2,4-TMB en MTBE

Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd  EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Tolueen

Benzeen

Tolueen

Benzeen

m-Xyleen

p-Xyleen

o-Xyleen

Compost, perliet,

gemalen
oesterschelpen

Algemene stammen 1,88

1,60

3,77

3,19

2,17

2,17

2,17

120

120

200-33

200-33

200-33

200-33

200-33

1,354

1,152

1,27-9,87

1,38-8,35

0,94-5,68

0,94-5,68

0,94-5,68

77

78

}gem. > 80

  max. > 90-95

Ergas et al.
(1995)

Tolueen Compost,
polystyreen

Compost, actief kool

900

900

17

17

1379

1379

50

50

Weber &
Hartmans
(1995)

Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc. Verblijftijd EBRT Massa-
Belasting

Verwijderings- Referentie



122

(mg.m-3) (sec.) (g.m-3.dag
-1) efficiëntie (%)

Tolueen Haksel, compost

Diatomeeënaarde,

compost

GAC, compost

Actief slib

Actief slib

Actief slib

1870

3320

890

850

1870

3320

890

1900

5320

3500

150

150

150

269

150

150

150

150

150

269

1080

1920

513

273

1080

1920

513

1095

3064

1124

80

72

100

100

85

72

100

100

74

100

Tang et al.
(1995)

Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie
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(g.m-3.dag-1)

Tolueen

Ethylbenzeen

Benzeen

Tolueen

Ethylbenzeen

p-Xyleen

o-Xyleen

Veen BTEX-afbrekende

cultuur met o.a.:

Pseudomonas
malthophilia

Pseudomonas
testosteroni

Pseudomonas putida

70000

70000

70000

70000

70000

70000

70000

70000

18000

(900 = werkelijke

verblijftijd)

2160-33480

(108-1800 =
werkelijke verblijftijd)

18000

18000

18000

18000

18000

18000

336

2800-181

336

336

336

336

336

336

> 99

55-99,5

> 85

78

99

85

82

80

Mallakin & Ward
(1996)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Tolueen Houtschors 40

43

25

25

138

161

85

89,6

Andreoni et al.
(1997)

Tolueen Haksel, compost

Diatomeeënaarde,
compost

GAC, compost

Tolueenafbrekende

cultuur

900

900

900

900

900

900

150

180

150

180

150

180

518

432

518

432

648

432

< 90

> 99,9

< 90

> 99,9

< 90

>99,9

Hwang & Tang
(1997)

Tang & Hwang
(1997)

Tolueen Biologisch materiaal
+

synthetisch
structuurmateriaal

Pseudomonas putida

Rhodococcus sp.

Arthrobacter paraffineus

> 4300 78 > 4800 90 Kiared et al.
(1997)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd  EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Tolueen Actieve compost met
bladeren en luzerne

Compost uit
tolueenafbrekende
biofilter

4500

4000

90

90

4320

3840

61

50

Matteau &
Ramsay (1997)

Tolueen Veen 1883

188

188

264

720

120

120

120

226

136

136

190

> 99

97

58

> 95

Sorial et al.
(1997)

Benzeen

Tolueen

Ethylbenzeen

o-Xyleen

Tuinafval,
slibcompost

639

753

868

868

300

300

300

300

184

217

250

250

≥ 90

≥ 90

≥ 90

≥ 90

Abumaizar et al.
(1998),  Zhu et
al. (1998)

Tolueen Compost, perliet 700 85 720 87 Gribbins&Loehr
(1998)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Tolueen Veen Acinetobacter lwoffi

Pseudomonas
fluorescens

Pseudomonas putida

Clavibacter
michigenense

1500 28

68

4560

1920

max. 100 %

4 % bij steady state

max. 100 % (na 1e

ammonium-
toevoeging )

38 % bij steady
state

max. 50 % (na 2e

ammonium-
toevoeging )

31 % bij steady
state

Morales et al.
(1998), Acuna
(1999)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Tolueen + xyleen Compost, perliet

GAC

Gemengde cultuur 711

1326

1326

64

191

191

960

600

600

87 (bij 37° C)

63 (bij 23 °C)

> 90

> 90

Paca et al.
(1998)

Tolueen Actieve compost met
bladeren en luzerne

Compost uit tolueen-
afbrekende biofilter

5000

14700

3800

15000

6000

18400

90

90

90

90

90

90

4320

12701

3283

12960

5184

15898

57 (SCT, 50 °C)

50 (SCT, 50 °C)

42 (SCT, 60 °C)

20 (SCT, 60 °C)

36 (BT, 50 °C)

35 (BT, 50 °C)

Matteau &
Ramsay (1999)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd EBRT
(sec.)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

Benzeen

Tolueen

Ethylbenzeen

m-Xyleen

p-Xyleen

o-Xyleen

Compost, perliet BTEX-afbrekende
cultuur

31-458

31-458

31-458

31-458

6-76

6-76

110

110

110

110

110

110

24-360

24-360

24-360

24-360

5-60

5-60

80

> 90

> 90

88

80

78

Quinlan et al.
(1999)

Tolueen,

ethylbenzeen,

o-xyleen

Perliet 300-2000 57 455-3032 max. > 95 Veiga et al.
(1999)

Tolueen Veen 5 bacteriën, 2 gisten 1800

1800

1900

60

47

60

2592

3309

2736

> 92

> 90

> 95

Auria et al.

(2000)
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Dragermateriaal Cultuur Ingangs conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd  EBRT
(sec.)

Massa-
belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie  (%)

Referentie

Xyleen Veen,
structuurmateriaal

Aangepaste stammen 400-2600

2600-4200

1000-2400

400-2000

157

157

90

63

220-1431

1431-2311

960-2304

549-2743

100

70

88-45

100-25

Jorio et al.
(2000)

Hexaan Compost, perliet Actief slib 700 60 504 > 99 Morgenroth et
al. (1996)

MTBE Diatomeeënaarde MTBE-afbrekende
cultuur

126 60 182 100 Eweis et al.
(1998)

n-Hexaan

1,2,4-
Trimethylbenzeen

DP-compost 300

420

40

40

650

908

> 94

> 88

Samson (2000)

n.g. = niet gegekend

Tabel 7.4  Overzicht van de resultaten die behaald werden bij biofiltratie van lucht, beladen met petroleumkoolwaterstoffen
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Substraat Dragermateriaal Cultuur Ingangs-
conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd
EBRT(sec)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

TPH Compost 98-2220

gem. 745

78-144

gem. 120

107-1333

gem. 536

gem. 43

max. 96

Chang & Yoon
(1995)

BTEX

C2-C5 alifaten

Alifaten > C5

n.g.

n.g.

n.g.

60

360

60

n.g.

n.g.

n.g.

> 95

50

> 70

Leson & Smith
(1995)

TPH Grond, compost,
diatomeeënaarde +
afdeklaag van actief kool
en compost

500-2700 3600-980 12-238 79-91 Jutras et al.
(1997)

Tolueen

m-Xyleen

Xyleen-isomeer

TMB-isomeer

1,2,4-TMB

1,3,5-TMB

2-Ethyltolueen

Diatomeeënaarde,

keramische materialen

Pseudomonas
flourescens,
Alcaligenes
xylosoxidans

31

82

33

23

16

27

9

450

450

450

450

450

450

450

6

16

6

4

3

5

2

90

85

49

71

63

90

69

Kleinheinz &
Bagley (1998)
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Substraat Dragermateriaal Cultuur Ingangs-
conc.
(mg.m-3)

Verblijftijd
EBRT (sec)

Massa-
Belasting
(g.m-3.dag-1)

Verwijderings-
efficiëntie (%)

Referentie

BTX

Pentaan

MTBE

Dieseldampen

Pentaan

Actief kool + vermiculiet

Vermiculiet

Vermiculiet

5 bacteriën, 2
gisten

Pseudomonas
aeruginosa

Pseudomonas

aeruginosa

Aangepaste

stammen

2400

(mg C.m-3)

17400

9800

833

(mg C.m-3)

60

2100

3600

120

4800

(g C.m-3.dag-1)

720

235

600

(g C.m-3.dag-1)

90

40

15

40

Morales et al.
(1998)

TPH

BTEX

Compost, perliet Geacclimatiseerd
dragermateriaal

0-8700

0-230

gem. 312

gem. 312

n.g.

n.g.

gem. 81

max. 90

gem. 84

max. 90

Romstad et al.
(1998)
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MTBE 1-150 gem. 312 n.g. gem. 85

max. 99

Tolueen

Ethylbenzeen

Benzeen

m-Xyleen

o-Xyleen

p-Xyleen

Compost, perliet BTEX-afbrekende

cultuur

15-122

6-40

2-31

2-.31

2-31

2-31

110

110

110

110

110

110

12-96

5-31

1-24

1-24

1-24

1-24

70-95

70-95

70-95

70-95

70-95

70-95

Quinlan et al.
(1999)
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8.1 Inleiding
Adsorptie is een natuurlijk verschijnsel waarbij moleculen uit de gas- of
vloeistoffase worden vastgehecht aan het oppervlak van een vaste stof. In een
vaste stof, zoals actief kool, is elk koolstofatoom omgeven door andere
koolstofatomen. De aantrekkingskrachten die op de koolstofatomen inwerken zijn
gelijk en er ontstaat een evenwichtstoestand. Aan het oppervlak van het actief kool
zijn de koolstofatomen echter niet volledig omgeven door andere atomen,
waardoor een netto resulterende kracht ontstaat. Doordat deze atomen ook naar
een evenwichtstoestand streven, wordt er een oppervlaktespanning of -energie
gecreëerd. Wanneer deze oppervlakte-energie groter is dan de kinetische energie
van de aan het oppervlak voorbijkomende moleculen, zullen deze hieraan worden
vastgehecht of geadsorbeerd. Dit oppervlaktefenomeen, waarbij enkel moleculaire
krachten een rol spelen, wordt fysische adsorptie genoemd. Wanneer er ook een
chemische reactie optreedt aan het oppervlak, spreekt men van chemisorptie. Dit
proces wordt bijvoorbeeld gebruikt bij de verwijdering van SO2, HCl, HF en CO2
d.m.v. fijngemalen kalk.

Van de vele beschikbare adsorbantia (silicagel, actief kool, zeolieten, geactiveerd
aluminium, …), wordt actief kool het meest gebruikt bij de verwijdering van VOC’s
en andere polluenten d.m.v. fysische adsorptie. Actief kool heeft immers een zeer
groot intern oppervlak en is daardoor zeer geschikt voor adsorptie.

8.2 Productie van actief kool
Actief kool wordt geproduceerd uit koolstofhoudende materialen, zoals hout, kolen,
turf, kokosnootschelpen, … d.m.v. een dehydratatie- en  een carbonisatieproces,
gevolgd door een thermische en chemische activatie.

8.2.1 Chemische activatie

Deze techniek wordt algemeen gebruikt voor activatie van veen en hout. De
grondstof wordt geïmpregneerd met een sterk dehydraterend agens zoals
fosforzuur (P2O5) of zinkchloride (ZnCl2) en verwarmd tot temperaturen van 500-
800 °C om de koolstof te activeren. Het resulterende actief kool wordt gewassen,
gedroogd en tot poeder gemalen. Actief kool dat geproduceerd wordt d.m.v.
chemische activatie heeft een zeer open poriën structuur, wat ideaal is voor de
adsorptie van grotere molecules.

8.2.2 Stoomactivatie

Deze techniek wordt toegepast op grondstoffen zoals kolen en kokosnootschelpen,
die meestal behandeld worden in verkoolde vorm. De activatie wordt uitgevoerd bij
800-1100 °C, in de aanwezigheid van stoom.

De eerste stap is de vergassing van het verkoolde gas d.m.v. stoom. Deze reactie
wordt de water-gas reactie genoemd:

C + H2O Õ CO + H2 – 175440 kJ.kg-1.mol-1

Hoewel deze reactie endotherm is, wordt de temperatuur behouden door
gedeeltelijke verbranding van het gevormde CO en H2:

2CO + O2 Õ 2 CO2 + 393790 kJ.kg-1.mol-1

8 ADSORPTIE OP ACTIEF KOOL
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2H2 + O2 Õ 2 H2O + 396650 kJ.kg-1.mol-1

Het gevormde actief kool wordt gerangschikt volgens grootte en ontstoft. Actief
kool die geproduceerd wordt door stoomactivatie heeft algemeen een fijne
poriënstructuur, die ideaal is voor de adsorptie van componenten, zowel uit de
vloeibare als de gasfase (CPL Carbon Link, 2000).

8.3 Eigenschappen van actief kool

Actief kool is de algemene term die gebruikt wordt voor  verkoolde adsorbenten
met een sterk kristallijne structuur en een uitgebreide interne poriënstructuur. De
eigenschappen van het actief kool kunnen sterk verschillen, afhankelijk van de
grondstof en de activatietechniek die gebruikt werd bij de productie.

8.3.1 Adsorptiekarakteristieken

8.3.1.1 Specifiek oppervlak
Het specifiek oppervlak van de poriën binnen de matrix van het actief kool wordt
gemeten m.b.v. stikstofgas (N2). Het specifiek oppervlak is een maat voor de
activiteit van het actief kool. Immers, hoe groter het specifiek oppervlak, hoe meer
adsorptieplaatsen beschikbaar zijn. Het specifiek oppervlak varieert van 500 tot
2000 m2.g-1 actief kool.   

8.3.1.2 Poriëngrootteverdeling
De poriëngrootteverdeling geeft een beeld van de werkingskarakteristieken van het
materiaal. De International Union of Pure and Applied Chemistry (IUPAC)
definieert de poriëngrootteverdeling op basis van de straal van de porie (r):

− microporiën r < 1 nm
− mesoporiën r = 1-25 nm
− macroporiën r > 25 nm

De macroporiën dienen als toegang tot het actief kool, de mesoporiën staan in
voor transport en de microporiën voor adsorptie. Fig. 8.1 toont de poriënstructuur
van actief kool.

Fig. 8.1  Poriënstructuur van actief kool (onder scanning elektronenmicroscoop) (CPL Carbon Link,
2000)
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8.3.2 Fysische karakteristieken

8.3.2.1 Hardheid
De hardheid is een belangrijke factor bij het ontwerp, de levensduur van de filter en
de behandeling van de polluent. Er zijn grote verschillen in de hardheid van actief
kool, afhankelijk van de grondstof en de activatietechniek.

8.3.2.2 Deeltjesgrootteverdeling
 De adsorptie-efficiëntie kan verbeterd worden door het gebruik van deeltjes met
een kleinere deeltjesgrootte. Hierdoor verbetert de diffusiesnelheid naar het
oppervlak van het actief kool. Dit effect moet echter afgewogen worden tegen een
toename van de drukval en dus een hogere energieconsumptie.

8.4 Adsorptie in de gasfase

Actief kool kan gebruikt worden bij de verwijdering van vluchtige organische
componenten zoals koolwaterstoffen, organische halogenen, … uit de gasfase. Er
is een groot aantal variabelen dat een invloed heeft op het ontwerp en de werking
van een adsorptiesysteem voor gasvormige verbindingen.

8.4.1 Werkingsparameters

8.4.1.1 Concentratie van het te adsorberen product
Actief kool filtratie is vooral geschikt voor de behandeling van afvalgassen die
beladen zijn met lage concentraties polluenten. De maximale influentconcentratie
bedraagt ongeveer 10000 ppm en hogere concentraties worden meestal
gereduceerd door condensatie of door verdunning vóór de adsorptiestap.

De adsorptie in de capillairen grijpt plaats door condensatie. Hierbij komt
adsorptiewarmte vrij. Het is daarom nodig om de ingangsconcentratie van de te
adsorberen stof te meten en deze te beperken tot 1/3 van zijn onderste
explosiegrens. Een adsorptietoren moet ook uitgerust zijn met een
temperatuurbewaking en een veiligheidsinrichting met stoom of inert gas (stikstof),
vooral in het geval van sterk oxydeerbare stoffen zoals aldehyden en ketonen, die
een zeer grote hoeveelheid warmte kunnen ontwikkelen.

8.4.1.2 Temperatuur van de gasstroom
De adsorptie op actief kool daalt wanneer de temperatuur stijgt. De
werkingstemperatuur is dan ook best kleiner dan 40 °C.

8.4.1.3 Relatieve vochtigheid van de gasstroom
Een relatieve vochtigheid van meer dan 50 % kan de adsorptiecapaciteit van actief
kool reduceren.

8.4.1.4 Snelheid van het gas
Actief kool filtratie is geschikt voor hoge gasdebieten. Bij een lage gassnelheid is
de adsorptie echter hoger.

8.4.1.5 Werkingsdruk
Bij hogere drukken stijgt de adsorptie.

8.4.1.6 Aanwezigheid van andere adsorbeerbare verbindingen in de gasstroom
Stof en aerosolen moeten vooraf verwijderd worden omdat ze de interstitiële
ruimten, die van groot belang zijn voor een effectieve adsorptie, kunnen bezetten.
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8.4.2 Karakteristieken van de te adsorberen stof

8.4.2.1 Relatieve molekuulmassa
Componenten met een hoog moleculair gewicht worden gemakkelijker
geadsorbeerd dan molecules met een laag moleculair gewicht.

8.4.2.2 Kookpunt
Het kookpunt van de te adsorberen verbinding is best hoger dan 40 °C.

8.4.2.3 Polariteit
Actief kool adsorbeert niet-polaire componenten omdat het zelf geen grote
elektrische lading heeft. Voor de adsorptie van meer polaire organische produkten
worden best andere adsorptiemiddelen (aluminiumoxide, kiezelgel, zeolieten en
moleculaire zeven) gebruikt. Hun hydrofiele eigenschappen kunnen echter voor
problemen zorgen, doordat ze ook water adsorberen.

8.4.3 Ontwerp van een adsorptie-systeem

Aan de hand van een adsorptie-isotherm-test kan onderzocht worden of een
component geschikt is voor adsorptie op actief kool en kan geschat worden wat de
minimale verbruikssnelheid is van het actief kool. Een adsorptie-isotherme is de
voorstelling van het adsorptie-evenwicht van een bepaalde verbinding bij een
bepaalde temperatuur (zie Fig. 8.2). Het adsorptie-evenwicht is het evenwicht
tussen de concentratie van de te adsorberen stof in de gasfase en de concentratie
van de te adsorberen stof op het adsorbens (bv. actief kool) of de verhouding van
de partiële druk t.o.v. de verzadigingsdruk. De partiële druk is afhankelijk van de
concentratie van de af te scheiden stof.

Fig. 8.2  Adsorptie-isothermen voor een aantal componenten (CPL Carbon Link, 2000)
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Het design van een adsorptiekolom steunt meestal op experimenteel bekomen
waarden van de doorbraaktijd. Deze wordt bepaald door een gas- of luchtstroom,
die de te adsorberen stof bevat, met een constante snelheid door een koker te
sturen die een gekende hoeveelheid van het adsorbens bevat. Fig. 8.3 toont het
adsorptiepatroon en de overeenkomstige doorbraak curve. In een doorbraakcurve
wordt de verhouding van de effluentconcentratie Ce op de influentconcentratie Ci
uitgezet als een functie van de hoeveelheid lucht die behandeld wordt per
tijdseenheid. In het begin zal de polluent in niet-detecteerbare hoeveelheden
aanwezig zijn in het effluent, maar na een zekere tijd zal het breekpunt bereikt
worden (bij een vooraf bepaalde effluentconcentratie CB) en de polluent zal
teruggevonden worden. Wanneer de VOC-concentratie in het effluent groter is dan
een maximum aanvaardbare waarde (CL), moet het bed worden vervangen door
een nieuw bed. Wanneer het actief kool verzadigd is en er niet langer
contaminanten worden geadsorbeerd, is het actief kool opgebruikt (Ce = C0).

Fig. 8.3  Adsorptiepatroon, samen met de overeenkomstige doorbraakcurve (EPA, 1991)

Tabel 8.1 toont de haalbare rendementen bij adsorptie door actief kool in
industriële toepassingen.
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Tabel 8.1  Rendementen bij actief kool filtratie van benzeen, ethylbenzeen, xylenen en tolueen
(Bouckaert, 1997)

 Polluent Verwijderingsefficientie (%)

Benzeen 92-97

Ethylbenzeen 97-99

Xylenen 97-98

Tolueen 91-98

8.4.4 Reactivatie van het gebruikte actief kool

Verzadigd actief kool kan gerecycleerd worden d.m.v. thermische reactivatie.
Hierbij ondergaat het actief kool het activatieproces voor een tweede keer. Het
actief kool verliest echter zijn selectviteit en adsorptiekracht door de frequente
adsorptie- en desorptiecycli. Het verbranden van het gebruikte actief kool is vaak
meer economisch.

8.4.5 Nadelen van adsorptie op actief kool

Actief kool is relatief duur. Wat kosten betreft, wordt actief koolfiltratie pas
aantrekkelijk wanneer de concentratie koolwaterstoffen hoger is dan 5 à 10 g
koolwaterstoffen.m-³.

 (Spivey, 1988; EPA, 1991; Kok, 1991; Leson & Winer, 1991; Turk et al., 1993;
Vandecasteele, 1994; Bouckaert, 1997; Mairitsch & Paul, 1998; Parmele &
Kovalcson, 1998; Devinny et al., 1999; CPL Carbon Link, 2000)
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In Vlaanderen bestaan geen specifieke normen voor de emissies afkomstig van
biofilters en actief kool filters. De effluentconcentraties kunnen wel getoetst worden
aan de normen uit VLAREM II en eventueel aan de normen van het ARAB.

In Nederland gelden de normen uit de Nederlandse Emissie Richtlijnen - Lucht
(NeR).

9.1 VLAREM II

9.1.1 Inleiding

In VLAREM II (Besluit van de Vlaams Regering houdende algemene en sectorale
bepalingen inzake milieuhygiëne) staan ter beheersing van de
milieuverontreiniging algemene en sectorale milieuvoorwaarden voor ingedeelde
inrichtingen en milieuvoorwaarden voor niet-ingedeelde inrichtingen (Ministerie van
de Vlaamse Gemeenschap, departement Leefmilieu en Infrastructuur, AMINAL,
1995).

Volgens de algemene milieuvoorwaarden moeten installaties ontworpen, gebouwd
en geëxploiteerd worden, zodanig dat de luchtverontreiniging, afkomstig van deze
installaties maximaal wordt beperkt en zo mogelijk zelfs wordt voorkomen. Hiervoor
dienen de installaties te worden uitgerust en geëxploiteerd met middelen ter
beperking van de emissies, die met de best beschikbare technieken
overeenkomen. De emissiebeperkende maatregelen moeten gericht zijn op een
vermindering van de massaconcentratie en van de massastromen van de
luchtverontreiniging, afkomstig van de installatie.

Het kenniscentrum voor Beste Beschikbare Technieken inventariseert de
informatie in verband met de beschikbare milieuvriendelijke technieken, evalueert
per bedrijfstak de Beste Beschikbare Technieken en verspreidt deze informatie
naar de Vlaamse Overheid en de bedrijven. Door dit BBT-kenniscentrum worden
Vlaamse sectorstudies (bvb. BBT voor de droogkuissector) en Vlaamse niet-
sectorspecifieke studies uitgevoerd (bvb. BOSS voor bodemsanering). Daarnaast
worden ook Europese BBT-studies uitgegeven (VITO, 2000).

De algemene emissiegrenswaarden voor lucht die vermeld worden in bijlage 4.4.2.
van Vlarem II zijn uitgedrukt in mg.Nm-3 en hebben betrekking op emissies bij een
temperatuur van 0 °C en een druk van 101,3 kPa, waarbij het vrijkomende gas
droog is. De emissiegrenswaarde voor lucht is de concentratie gedurende een
bepaalde periode, van verontreinigde stoffen in de lucht, die niet mag worden
overschreden. De emissiegrenswaarden gelden, wanneer de massastroom (=
debiet x concentratie) groter is dan een bepaalde waarde.

Bij aanwezigheid van verscheidene stoffen die onder eenzelfde subpunt in bijlage
4.4.2 zijn geklasseerd, gelden de per stof voorgeschreven emissiegrenswaarden
tevens voor de som van de verschillende onder eenzelfde subpunt geklasseerde
stoffen, met uitzondering van de stoffen vermeld in subpunt 2°, 3°, 4° en 5°.

Bij aanwezigheid van stoffen vermeld in subpunt 9°, 10° en 11° mag, bij een totale
massastroom van 3 kg.h-1 of meer, de massaconcentratie in het afvalgas 150
mg.Nm-3 niet overschrijden.

In 9.1.2., 9.1.3. en 9.1.4. zijn de bepalingen uit subpunt 8°, 10° en 11°, die
betrekking hebben op de polluenten die van belang zijn in dit onderzoek, nl.
gechloreerde alifaten en petroleumkoolwaterstoffen, opgenomen.

9 WETGEVING BETREFFENDE DE
EMISSIE VAN VOC’S
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9.1.2 Subpunt 8°

Voor de volgende stoffen geldt dat bij een massastroom van 25 g.h-1 of meer, de
concentratie kleiner moet zijn dan:

− benzeen: 5,0 mg.Nm-3
− …

9.1.3 Subpunt 10°

Voor de volgende stoffen geldt dat bij een massastroom van 2000 g.h-1 of meer,
de concentratie kleiner moet zijn dan 100,0 mg.Nm-3.

− ethylbenzeen
− isopropylbenzeen
− tolueen
− trimethylbenzeen
− xylenen
− trichloorethyleen
− tetrachloorethyleen
− …

9.1.4 Subpunt 11°

Voor de volgende stoffen geldt dat bij een massastroom van 3000 g.h-1 of meer,
de concentratie kleiner moet zijn dan 150,0 mg.Nm-3:

− 1,2-dichloorethyleen
− dichloormethaan
− olefinische koolwaterstoffen (behalve 1,3-butadieen)
− parafinische koolwaterstoffen (behalve methaan)
− …
Opm.:

− Olefinische koolwaterstoffen zijn acyclische of cyclische koolwaterstoffen
met één of meer dubbele koolstof-koolstofbindingen, met uitzonderingen van
de aromatische verbindingen (bvb. alkenen, cyclo-alkenen).

− Parafinische koolwaterstoffen zijn verzadigde koolwaterstoffen.

9.2 ARAB

Het Algemeen Reglement betreffende de Arbeidsbescherming (ARAB) bevat
normen i.v.m. de luchtverontreiniging in werkplaatsen. Biofilters en actief kool
filters die gebruikt worden bij bodemsanering bevinden zich normaal in een een
afgesloten container en het effluent, wordt rechtstreeks naar de buitenlucht geleid.
Het ARAB is dus niet van toepassing op de emissies die vrijkomen bij deze
installaties.

9.3 NER

9.3.1 Inleiding

De Nederlandse Emissie Richtlijnen - Lucht (NeR) (Stafbureau NER, 1992)
onderscheiden zeven categoriën van chemische stoffen met per categorie een
onderverdeling in klassen. Per categorie en stofklasse geldt een
grensmassastroom en een concentratie-eis. De gedachte achter de
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grensmassastroom is dat het niet zinvol is om veel moeite te doen om kleine
emissies aan te pakken. De grensmassastroom geeft dus aan vanaf wanneer het
de moeite waard is om de emissies aan te pakken. De verschillende waarden voor
de grensmassastroom en de concentratie-eis voor de verschillende categoriën en
klassen hangen vooral af van de schadelijkheid van de stoffen.

Als er meerdere stoffen tegelijk vrijkomen, kan de sommatiebepaling van
toepassing zijn. Dit houdt in dat de emissies van verschillende stoffen per
categorie of klasse van stoffen moeten opgeteld worden en dat de totale emissie
moet getoetst worden aan de grensmassastroom.

De concentratie-eisen zijn uitgedrukt in mg.mo3. Zij hebben betrekking op een
volume afvalgas bij 0 °C en 101,3 kPa, waarbij de afvallucht droog is.

In 9.3.2. en 9.3.3. worden enkel de bepalingen weergegeven die betrekking
hebben op de polluenten die relevant zijn voor dit onderzoek, nl. gechloreerde
verbindingen en petroleumkoolwaterstoffen.

9.3.2 Emissie-eisen voor carcinogene stoffen

De carcinogenen worden onderverdeeld in carcinogenen met drempelwaarde – dat
wil zeggen dat carcinogene effecten pas optreden boven een bepaalde dosis – en
carcinogenen zonder drempelwaarde. Deze carcinogenen kennen geen minimale
dosis waaronder geen carcinogene effecten mogen worden verwacht. Voor deze
stoffen geldt de minimalisatieverplichting, m.a.w., er moet blijvend worden
gestreefd naar minimalisering van de emissies van deze componenten.

Op carcinogenen zonder drempelwaarde is de sommatiebepaling van toepassing
en voorts geldt het navolgende:

9.3.2.1 Klasse C.3
Bij een ongereinigde massastroom van 25 g.h-1 of meer geldt een emissie-eis van
5,0 mg.m03. Tot deze klasse behoren:

− benzeen
− 1,2-dichloorethaan
− …

9.3.3 Emissie-eisen voor organische stoffen

De organische stoffen (categorie O) zijn ingedeeld in diverse klassen O.1 t/m O.3.
Voor de gas- en dampvormige organische stoffen (gO) geldende volgende
emissie-eisen waarbij de sommatiebepaling van toepassing is:

9.3.3.1 Klasse gO.1
Bij een ongereinigde massastroom van 0,10 kg.h-1 of meer geldt een emissie-eis
van 20 mg.mo-3. Tot deze klasse behoren:

− chloormethaan
− 1,1-dichlooretheen
− …

9.3.3.2 Klasse gO.2
Bij een ongereinigde massastroom van 2,0 kg.h-1 of meer geldt een emissie-eis
van 100 mg.mo-3. Tot deze klasse behoren:

− trichloorethyleen
− perchloorethyleen
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− tolueen
− ethylbenzeen
− cumeen (isopropylbenzeen)
− n-propylbenzeen
− trimethylbenzeen
− xyleen
− 1-methyl-3-ethylbenzeen
− 1,2,3,4-tetramethylbenzeen
− 1,2,3,5-tetramethylbenzeen
− 1,2,4,5-tetramethylbenzeen
− aromatische koolwaterstoffen
− …

9.3.3.3 Klasse gO.3
Bij een ongereinigde massastroom van 3,0 kg.h-1 of meer geldt een emissie-eis
van 150 mg.mo-3. Tot deze klasse behoren:

− 1,2-dichlooretheen
− dichloormethaan
− 2,3-dimethylbutaan
− olefinische koolwaterstoffen
− parafinische koolwaterstoffen
− alifatische koolwaterstoffen
− cyclohexaan
− pentaan
− methylcyclohexaan
− …
Opm.:

De grensmassastromen en de emissie-eisen die gesteld worden voor de vermelde
verbindingen, zijn dezelfde bij VLAREM II en de NER. Bij de NER zijn echter meer
verbindingen opgenomen in de verschillende klassen.
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DEEL II: OPVOLGEN
PRAKTIJKINSTALLATIES
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Deel II van het onderzoeksrapport bevat de resultaten die bekomen werden bij het
opvolgen van vier installaties die gebruikt werden bij het reinigen van lucht,
afkomstig van grondwatersanering. Volgende installaties werden onderzocht: twee
biofilters voor de behandeling van afvalgas, beladen met
petroleumkoolwaterstoffen, één actief kool filter voor de behandeling van afvalgas,
vervuild met gechloreerde alifaten en één actief kool filter voor de behandeling van
afvalgas, vervuild met petroleumkoolwaterstoffen.

Er werd op regelmatige tijdstippen een staal van het influent en effluent genomen
en dit staal werd geanalyseerd d.m.v. GC/MS. Daarnaast werd een staal van het
biofiltermateriaal genomen en hiervan werd het vochtgehalte, de pH, de elektrische
geleidbaarheid, de concentratie NH4+, NO3- en de totale N-concentratie bepaald.
De temperatuur, luchtsnelheid en NH3-concentratie in het afvalgas werden
eveneens opgemeten.

De metingen hadden tot doel om na te gaan wat de verwijderingsefficiëntie was
van de installaties, welke invloed de verschillende design- en werkingsparameters
hadden en hoe de werking van de installaties zou kunnen verbeterd worden.

Aan de hand van de literatuurstudie en de resultaten die bekomen werden bij de
opvolging van de praktijkinstallaties werd een richtlijn opgesteld voor het gebruik
van biofilters en actief kool filters bij grondwatersanering (deel III).

1 INLEIDING
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2.1 Bemonstering van VOC’s in lucht

2.1.1 Bemonsteren op adsorbenten

Tijdens de bemonstering is het nodig om de VOC’s uit de lucht te preconcentreren.
Wegens de beperkte gevoeligheid van de FID (Flame Ionisation Detector) is
directe analyse via gasinjectie immers niet mogelijk. Met behulp van een
membraanpomp werd via een teflonleiding afvallucht aangezogen uit de
monstername-opening. De aangezogen lucht werd over een adsorptiebuis geleid.
Het aanzuigdebiet van de bemonsteringspomp kan worden ingesteld met een
rotameter en bedraagt gewoonlijk 0,1 l.min-1 voor volumes kleiner dan 5 en 1
l.min-1 voor volumes tussen 5 en 10 l. Tussen het monsternamepunt en de
adsorptiebuis werd een ijswaterkoeler geschakeld om de waterdamp in de
aangezogen lucht te condenseren. Dit voorkomt het ontstaan van een waterlaagje
op het Tenax-materiaal, wat de adsorptie van vluchtige verbindingen zou kunnen
hinderen. Bovendien kan de vlam van de FID doven wanneer te veel water vrijkomt
bij desorptie van het luchtmonster. De watertrap heeft geen invloed op de VOC’s.

2.1.1.1 Adsorptie op Tenax
De adsorptiebuizen bevatten 750 mg Tenax GC, een synthetisch polymeer dat in
de glazen buisjes samengehouden werd door propjes glaswol. Vóór de
monstername werden de Tenaxbuizen gedurende 3 uur geconditioneerd bij 220 °
C met behulp van een He-stroom (20 ml.min-1). Bij het conditioneren worden alle
verbindingen die eventueel nog aanwezig zijn van een vorige analyse volledig
gedesorbeerd en afgevoerd met de He-stroom.

2.1.1.2 Adsorptie op actief kool
Het afvalgas werd gepreconcenteerd op actief kool buisjes (type ORBO-32,
SUPELCO).

2.1.2 GC-MS analyse

Gaschromatografie (GC) voor VOC’s steunt op het verschil in verdeling van de
verbindingen tussen een stationaire fase en een gasvormige mobiele fase. Het
verschil in evenwichtsverdeling van de componenten tussen die twee fasen leidt tot
een differentiële migratie over de kolom. Men kan dus stellen dat de componenten
van het mengsel gescheiden worden als gevolg van verschillen in migratiesnelheid
veroorzaakt door verschillen in evenwichtsinstelling (Van Langenhove, 1997). Voor
de analyse van luchtmonsters waarin de verbindingen niet met zekerheid gekend
zijn, wordt gaschromatografie (GC) gecombineerd met massaspectrometrie (MS)
ter identificatie van de verbindingen. De gebruikte gaschromatograaf was een
Varian 2700 Gas Chromatograaf. De basiselementen van een gaschromatograaf
zijn de desorptie-oven, de koude val, de kolom in de gethermostatiseerde oven en
de detector.

2.1.2.1 Thermische desorptie van de Tenaxbuizen-koude val injectie
De vluchtige verbindingen die geadsorbeerd waren op de Tenaxbuizen, werden
eerst door thermische desorptie opnieuw vrijgesteld. Hiertoe werden de
adsorptiebuizen gedurende 10 minuten in een desorptie-oven geplaatst en werd de
temperatuur in de oven geleidelijk opgedreven tot 220 °C. Tegelijkertijd werd het
Tenaxbuisje overspoeld met een He-stroom (20 ml.min-1). De desorptieperiode en
-temperatuur bedroegen 10 minuten en 220 °C.

De vrijgestelde vluchtige verbindingen werden meegevoerd met de He-stroom en
konden door condensatie worden gevangen in een koude val, die met vloeibare

2 Meetmethodes
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stikstof gekoeld werd tot een temperatuur van -195,8 °C. De koude val werd dan
aangesloten op het dragergas van het GC-systeem en gedurende 30 sec. snel
verwarmd met een halogeenlamp (1000 W). De gecondenseerde verbindingen
verdampen hierdoor en worden allen samen in de GC geïnjecteerd (=
flashinjectie). De injectortemperatuur bedroeg 220 °C.

2.1.2.2 Analyse actief kool buisjes
Het actief kool dat in de buisjes aanwezig was, werd overgebracht in een recipiënt
en er werd 1 ml solvent (1,2-dichloormethaan) toegevoegd. Het recipiënt werd
gedurende een uur in een sonicator geplaatst. Daarna werd de oplossing over een
filter geleid.  D.m.v. een vloeistofspuit werd 1 µl van deze oplossing in de
gaschromatograaf-massaspectrometer geïnjecteerd. De injectortemperatuur
bedroeg 220 °C.

2.1.2.3 Gethermostatiseerde oven
De verbindingen werden gescheiden op een 100 % poly-dimethylsiliconenkolom
(lengte 60 m, filmdikte 1,5 µm en inwendige diameter = 0,53 mm) die zich in de
gethermostatiseerde kolom bevindt. De kolomtemperatuur bedroeg aanvankelijk 40
°C en steeg tot 160 °C aan een snelheid van 2 °C.min-1, om vervolgens met 6
°C.min-1 de eindtemperatuur van 220 °C te bereiken. Op het einde van de GC-
kolom bevindt zich een splitter, waardoor een deel van de gasstroom naar de FID
gaat en een ander deel naar de massaspectrometer. Met behulp van de
vlamionisatiedetector (T = 250 °C) werden de verbindingen gekwantificeerd. In een
FID worden de moleculen geïoniseerd in een lucht/waterstof vlam. Hierop volgt de
ontlading aan een electrode. M.b.v. een FID kunnen nagenoeg alle organische
moleculen gedetecteerd worden. De registratie van het signaal gebeurde op een
Nelson-integrator.

2.1.2.4 Kwantificatie
Door integratie van het FID-signaal met een Nelson Analytical (760 Series
interface) integrator werden de verbindingen gekwantificeerd. De oppervlakte van
een piek in een chromatogram is recht evenredig met de hoeveelheid van de
desbetreffende component.

De concentratie van een verbinding werd bepaald door het piekoppervlak te
vermenigvuldigen met de responsfactor (ng.integratie-eenheid-1) van de
verbinding (of de chemische groep waartoe de verbinding behoort) om zo de
concentratie van een verbinding te kennen.

2.1.2.5 Massaspectrometer
De structuuropheldering van de aanwezige verbindingen gebeurde met een
massaspectrometer (Finnigan MAT 112S massaspectrometer). Met behulp van de
massaspectra in de computerdatabase (NIST Standard Reference Database
Series 1a) en met “Eight peak index of mass spectra” (Anoniem, 1974) werden de
aanwezige verbindingen geïdentificeerd.

2.2 Karakterisatie van het biofiltermateriaal

2.2.1 Bepaling van het vochtgehalte

Het vochtgehalte van het dragermateriaal werd bepaald door 10 g dragermateriaal
te drogen bij 105 °C tot constant gewicht (na 24 uur). Het vochtgehalte (op natte
basis) is dan de verhouding van het gewichtsverschil tussen het dragermateriaal
voor en na het drogen t.o.v. het gewicht voor drogen.
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2.2.2 Bepaling van de pH

De pH van het dragermateriaal werd bepaald na menging van 10 g
dragermateriaal en 100 ml gedestilleerd water gedurende 20 minuten. Na 15
minuten werd de pH van de bekomen oplossing gemeten met een elektronische
pH-meter (Jenway 3310).

2.2.3 Bepaling van de elektrische geleidbaarheid (EC)

Om de elektrische geleidbaarheid, die een maat is voor het zoutgehalte van het
dragermateriaal, te meten, werd 30 g compost bij 300 ml gedestilleerd water
gevoegd. Dit mengsel werd gedurende 1 uur magnetisch geroerd. Nadat dit
mengsel een half uur had gerust, werd de geleidbaarheid gemeten met een
elektronische geleidbaarheidsmeter (Microprocessor Conductivity Meter LF537-
Vel).

2.2.4 Bepaling van de concentratie NH4+ in het dragermateriaal

De concentratie aan ammoniumstikstof in het dragermateriaal werd bepaald op het
extract dat bekomen werd door 30 g dragermateriaal te mengen in 300 ml
gedestilleerd water gedurende 1 uur. De analyse is gebaseerd op de
Kjeldahlmethode na stoomdestillatie. Aan het extract wordt magnesiumoxide
(MgO) toegevoegd. In dit licht alkalisch medium wordt ammonium omgezet in
ammoniak. NH3 wordt dan overgedestilleerd en opgevangen in een
boorzuurindicatormengsel (H3BO3). Het ammonium, dat als boraat (NH4)3BO3
aanwezig is in het destillaat, wordt dan titrimetrisch bepaald met HCl.

2.2.5 Bepaling van de concentratie NO3- in het dragermateriaal

Nadat alle ammoniumionen uit het extract verdwenen zijn, kunnen nitrieten en
nitraten gereduceerd worden tot ammonium door toevoeging van een legering van
Devarda. De Devarda legering bestaat uit 5% Zn, 45 % Al en 50 % Cu (Verloo,
1997). De bepaling is verder analoog aan de bepaling van NH4+-ionen. De
nitraatconcentratie in het filtermateriaal toont aan of er al dan niet nitrificerende
activiteit aanwezig is.

2.2.6 Bepaling totale N-gehalte

Het totale N-gehalte is de som van de NO2--,  NO3-- en NH4+-N-concentraties en
geeft een idee van de nutriëntenvoorziening voor de micro-organismen door het
filtermateriaal.

2.3 Karakterisatie van het afvalgas

2.3.1 Temperatuur

De temperatuur wordt gemeten met een kwikthermometer of met een
temperatuurssensor (Testo 110-Testo).

2.3.2 Bepaling van de luchtsnelheid van het afvalgas

De luchtsnelheid van de gasstroom werd gemeten m.b.v. een luchtsnelheidsmeter
(Testo 452-Testo). Door de luchtsnelheid te vermenigvuldigen met de doorsnede
van de buis waarin de lucht stroomt, kan het debiet berekend worden.
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2.3.3 Chemische meetmethoden voor de bepaling van de
concentraties van bepaalde verbindingen in het afvalgas d.m.v.
kleurtestbuisjes

Chemische meetmethoden d.m.v. kleurtestbuisjes zijn gebaseerd op een
chemische reactie van de te meten verbindingen (of klassen van verbindingen) met
een selectief reagens. Hierbij wordt meestal een gekleurd reactieprodukt gevormd,
dat specifiek is voor de beschouwde reactie. Het ontstaan van een andere kleur
wijst meestal op de interferentie van andere stoffen. De meetbuisjes worden als
volgt aangemaakt. Een reagens wordt op een drager gehecht (bv. silicagel) en dit
geheel wordt in een glazen buisje gebracht dat wordt dichtgesmolten en terug
wordt geopend op het moment van de meting. Afhankelijk van de te meten
concentratie worden buisjes met verschillende meetbereiken gebruikt. Bij de
meting wordt m.b.v. een pomp een gekend volume lucht door het buisje gezogen,
waarna een kleureactie ontstaat tot op een bepaalde hoogte. Op de schaal van het
buisje kan de grootte-orde van de concentratie afgelezen worden.

Met behulp van detectiebuisjes kan o.a. de NH3-concentratie in de lucht worden
bepaald. De NH3 die aanwezig is in de afvallucht reageert met het reagens
(zwavelzuur (H2SO4) of fosforzuur (H3PO4)) en er treedt verkleuring op van de
pH-indicator:

2 NH3 + H2SO4 → (NH4)2SO4 (pH-indicator (cresolrood) van roze naar geel)

3 NH3 + H3PO4 → (NH4)3PO4 (pH-indicator (thymolblauw) van paars naar geel)

Gasdetectiebuisjes laten een vlugge semi-kwantitatieve analyse van de lucht, met
een nauwkeurigheid van 25 %, toe. Er treedt echter gemakkelijk interferentie met
andere verbindingen op  (Wauters, 1997).
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3.1 Biofilter 1, voor de behandeling van lucht,
vervuild met petroleumkoolwaterstoffen

3.1.1 Beschrijving bodemsaneringsproject

De site is vervuild met petroleumkoolwaterstoffen. De bodem wordt gezuiverd
d.m.v. dubbele fase extractie. Dit is een behandelingssysteem dat sterk lijkt op
bodemluchtextractie, maar waarbij de extractiebuizen dieper in de grond, onder de
watertafel zijn aangebracht. Er wordt een sterk vacuüm aangelegd aan de
onttrekkingsbuizen om tegelijk grondwater en bodemlucht te onttrekken aan de
ondergrond (EPA, 2000). Het grondwater wordt gezuiverd d.m.v. een olie-
waterafscheider en een plaatbeluchter. De luchtfase na de plaatbeluchter en de
onttrokken bodemlucht worden behandeld d.m.v. biofiltratie. De olie- en
waterafscheider, de plaatbeluchter en de biofilter zijn opgesteld binnen in een
container.

De biofilter heeft volgende afmetingen: 1,25 m x 1,25 m x 1 m. Het dragermateriaal
in de biofilter bestaat uit een heide-mengsel en heeft een volume van 1,5 m3. Het
filterbed is ong. 1 m hoog. Er zijn twee influentstromen: een luchtstroom afkomstig
van de bodemluchtonttrekking (SVE, Soil Vapor Extraction) met een debiet van 80
m3.h-1 en een luchtstroom afkomstig van de plaatbeluchter (PB) met een debiet
van 250 m3.h-1. Het afvalgas wordt van onder naar boven door de biofilter
gestuurd.

Het dragermateriaal wordt maandelijks visueel gecontroleerd en indien nodig wordt
het filterbed met water besprenkeld.

3.1.2 Beschrijving monsternames

Er werden op 4 tijdstippen monsternames uitgevoerd. Dit gebeurde door het
afvalgas te preconcentreren op een Tenaxbuis. Er werd telkens een monster
genomen van het influent, afkomstig van de bodemluchtextractie, van het influent
afkomstig van de plaatbeluchter en van het effluent. Daarnaast werd de
temperatuur en de luchtsnelheid van de drie luchtstromen gemeten. Op 13/6, 31/7
en 6/9 werd ook een staal genomen van het dragermateriaal. Aan de hand van de
luchtsnelheid en de diameter van de buis werd het debiet van de afvalgasstroom
berekend.

3.1.3 Resultaten monsternames

Bij de meting op 31/7 waren de onttrekkingsfilters niet voldoende afgesloten,
waardoor geen bodemlucht, maar buitenlucht werd aangezogen. Er werden dan
ook slechts kleine hoeveelheden petroleumkoolwaterstoffen opgemeten. Deze
meting wordt buiten beschouwing gelaten.

3.1.3.1 Bemonsterde hoeveelheden, temperatuur en debiet van het afvalgas

Tabel 2.1 toont de bemonsterde hoeveelheid (l), de temperatuur (°C) en het debiet
(m3.h-1) van het afvalgas bij de verschillende monsternames.

3 RESULTATEN
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20/4/2000 13/6/2000 6/9/2000

Influent < bodemluchtextractie

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

1

4,1

63

1

4,4

63

1

4,9

69

Influent < plaatbeluchter

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

1

15,0

263

1

2,8

274

6

21,0

246

Effluent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

10

11,0

183

2

2,1

183

1

20,0

138

Tabel 2.1 Bemonsterde hoeveelheid (l), temperatuur (°C) en het debiet (m3.h-1) van het influent/effluent
bij de verschillende monsternames

De berekende debieten van de afvalgasstromen, nl. 63, 63 en 69 m3.h, afkomstig
van de bodemluchtextractie en 263, 274 en 246 m3.h, afkomstig van de
plaatbeluchter, komen goed overeen met de waarden, opgegeven door de
constructeur, nl. 80 en 250 m3.h. Het berekende effluentdebiet, nl. 183, 183 en
138 m3.h is veel lager dan het totale influentdebiet (80 + 250 m3.h = 330 m3.h). Dit
komt waarschijnlijk doordat er kort voor de plaats waar de luchtsnelheid gemeten
werd, een bocht in de buis aanwezig is. In een bocht kunnen wervelingen
optreden, waardoor geen correcte meting mogelijk is.

De temperatuur van het influent, afkomstig van bodemluchtextractie steeg lichtjes
in de zomer. Dit is waarschijnlijk te wijten aan een stijging van de temperatuur van
de bodemlucht.

Op 20/4 en 6/9 is de temperatuur van het influent, afkomstig van de plaatbeluchter
en van het effluent veel hoger dan de temperaturen, die opgemeten werden op
13/6. De temperaturen van deze gasstromen worden waarschijnlijk sterk beïnvloed
door de temperatuur binnen de container. De container bevindt zich in open lucht
en staat volledig tussen de gebouwen (er is geen afkoeling door wind). De
temperatuur in de container kan dus erg stijgen bij zonneschijn en een verhoogde
temperatuur van de buitenlucht. Op 20/4 en 6/9 was het weer inderdaad mooi,
terwijl 13/6 een koude regendag was.

Op 13/6 bedroeg de temperatuur van het influent, afkomstig van de plaatbeluchter
slechts 2,8 °C, terwijl op 20/4 en 6/9 temperaturen van respectievelijk 15 en 21 °C
werden opgemeten. Deze hogere temperaturen kunnen een invloed gehad hebben
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op de verwijderingsefficiënties. Er werd inderdaad vastgesteld dat de
verwijderingsefficiënties algemeen het kleinst waren op 13/6 en het hoogst op 6/9.

De hoge effluenttemperatuur op 20/4 en 6/9 kan het gevolg zijn een verhoogde
biologische activiteit. Bij de afbraak van verbindingen wordt immers metabolische
warmte vrijgesteld. Op 20/4 en vooral op 6/9 was de biologische activiteit
inderdaad hoger dan op 13/6 (zie 2.1.3.3.).

3.1.3.2 Analyse dragermateriaal

Tabel 2.2 toont de resultaten van de analyse van het dragermateriaal.

13/6/2000 6/9/2000

pH 4,5 4,5

Elektr. geleidbaarheid (µS.cm-1) 84,6 47,5

NH4+ (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) 0 0

NO3- (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) < 4,03 < 3,01

NO2- (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) 0 0,19

Vochtgehalte (%) 44 25

Tabel 2.2 Resultaten van de analyse van het dragermateriaal

Als gevolg van de constructie van de biofilter was het enkel mogelijk om stalen te
nemen bovenaan de biofilter. Deze resultaten zijn dus niet representatief voor de
algemene toestand van het dragermateriaal.

De pH van het dragermateriaal bedraagt 4,5 en is constant. Deze lage pH is
waarschijnlijk het gevolg van het feit dat heide een hoge zuurtegraad heeft.

Het dragermateriaal had op 13/6 een elektrische geleidbaarheid van 84,6 µS.cm-1
en op 6/9 was de EC iets lager, nl. 47,5 µS.cm-1. Dit kan het gevolg zijn van het
uitspoelen van zouten bij bevochtiging. De gemeten EC-waarden zijn laag.

De beschikbare hoeveelheid N (afkomstig van NH4+, NO3- en NO2-) bedroeg op
13/6 en 6/9 minder dan respectievelijk 4 en 3,2 mg N .kg-1 droog dragermateriaal.
Het onderzochte dragermateriaal was afkomstig van de bovenste lagen van de
biofilter. De hoeveelheid beschikbare N in de nabijheid van het influent zal dus nog
lager zijn. Volgens Kinney et al. (1999) is de beschikbare hoeveelheid stikstof best
groter dan 250 mg N. kg-1 droog dragermateriaal voor een optimale
biofilterwerking. Waarschijnlijk treedt er in deze biofilter nutriëntlimitatie op en kan
de werking van de biofilter verbeteren na toevoeging van een stikstofoplossing.

Het dragermateriaal had op 13/6 een vochtgehalte van 44 % en op 6/9  een
vochtgehalte van 25 %. Algemeen wordt aangenomen dat het optimale
vochtgehalte voor biofiltratie 40-60 % bedraagt. Sommige onderzoekers stelden
echter vast dat bij biofiltratie van minder oplosbare verbindingen, zoals benzeen en
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tolueen, betere verwijderingsefficiënties konden behaald worden bij vochtgehaltes
van 20-40 %. Op 6/9 werden inderdaad hogere verwijderingsefficiënties behaald
dan op 13/6, bij een lager vochtgehalte. Het is echter niet duidelijk in welke mate
dat de stijging van de verwijderingsefficiëntie kan toegeschreven worden aan de
daling van het vochtgehalte. Dit zou verder moeten worden onderzocht.

3.1.3.3 GC-MS-analyse
In Bijlage 1 zijn de volledige resultaten van de GC-MS-analyses terug te vinden.
Wanneer een verbinding aanwezig is in een hoeveelheid, groter dan de
hoeveelheid die kwantitatief kan bepaald worden door de gaschromatograaf-
massaspectrometer, dan kan de exacte concentratie van de verbinding niet
bepaald worden. Als resultaat wordt dan een concentratie bekomen, die kleiner is
dan de werkelijke concentratie van de verbinding in het afvalgas. De verbinding
krijgt dan het label OV, wat overbelast betekent. De verbindingen die werden
aangetroffen zijn verbindingen die aanwezig zijn in benzine (zie Deel I, 3.4.3.1.). Er
werden geen additieven, zoals methyl tertiair butyl ether, gedetecteerd.

In Tabel 2.3 staan de influent- en effluentconcentraties en verwijderingsefficiënties
van een 15-tal componenten, die in een relatief hoge concentratie in de afvallucht
aanwezig waren. Uitgaande van de concentraties en debieten van de
influentstromen, afkomstig van de bodemluchtextractie (SVE) en de plaatbeluchter
(PB) werd een gemiddelde influentconcentratie berekend:

PBInfluentDebietSVEInfluentDebiet

PBInfluent.ConcPBInfluentDebietSVEInfluent.ConcSVEInfluentDebiet
ntratieluentconceinfGemiddelde

<+<

<⋅<+<⋅<=

Voor de debieten van de beide influentstromen, werden de waarden genomen die
opgegeven waren door de constructeur, nl. 80 en 250 m3.h-1.

Wanneer zowel de gemiddelde influentconcentratie als de effluentconcentratie niet
exact gekend waren, dan kon geen exacte verwijderingsefficiëntie berekend
worden. Er werd wel een waarde berekend aan de hand van de vermelde
concentraties, maar dit getal is slechts een benadering van de werkelijkheid.

De BTEX-componenten hadden sterk variërende concentraties. Bij iedere
monstername was concentratieTolueen > concentratieBenzeen >
concentratieEthylbenzeen. Op 13/6 was de influentconcentratie van ethylbenzeen,
p- en m-xyleen en o-xyleen opmerkelijk kleiner dan op 20/4 en 6/9. De
influentconcentratie van de pentaan, hexaan, benzeen, heptaan, tolueen, … was
echter slechts weinig gewijzigd. De oorzaak van de daling van ethylbenzeen en de
o-xylenen is niet gekend. Door de lagere influentconcentratie van deze
verbindingen, trad er achter desorptie van deze verbindingen van op het
dragermateriaal op. Hierdoor werd de effluentconcentratie van ethylbenzeen en de
xylenen groter dan de influentconcentratie.

In Tabel 2.4 staan de resultaten voor de alifatische, cyclische en aromatische KWS
en voor de totale hoeveelheid koolwaterstoffen vermeld. De vermelde
concentraties werden berekend door de concentraties van de detecteerbare
verbindingen op te tellen. In werkelijkheid zullen de concentraties dus hoger zijn
dan deze berekende waarden.

Op 6/9 werd een zeer goede werking van de biofilter vastgesteld.  De
verwijderingsefficiëntie bedroeg, bij benadering, 79 % voor de totale hoeveelheid
koolwaterstoffen, 77 % voor de alifatische koolwaterstoffen en 89 % voor de
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cyclische koolwaterstoffen. De goede werking kan het gevolg zijn van de hogere
temperatuur van de influentstromen en van de lagere massabelasting van de
biofilter.

Biofiltratie is meest efficiënt en kosteneffectief voor de behandeling van
afvalgasstromen, met concentraties aan polluenten van 1 tot 5 g.m-3. De
gemiddelde influentconcentraties zijn kleiner dan 1 g.m-3 (nl. 0,08 g.m-3 op 20/4;
0,06 g.m-3 op 13/6 en 0,04 g.m-3 op 6/9). Biofiltratie is dus een geschikte
oplossing voor de behandeling van deze afvalgassen.

Tabel 2.5 geeft de massabelasting van de BTEX-componenten en van de totale
hoeveelheid koolwaterstoffen voor de verschillende monsternames. De
massabelasting werd als volgt berekend:

610

1

dag

.sec86400

.)(secEBRT

)3m.g(luentinf.conc.Gem
)1dag.3m.g(tingMassabelas ⋅⋅

−µ
=−−

en:

.sec16h00455,01
h.

3
m330

3m5,1

luentinfetTotaaldebi

riaaldragermateVolume
EBRT ==−==

De EBRT voor biofiltratie bedraagt best 15-60 sec. De EBRT van deze biofilter, ligt
aan de ondergrens van dit bereik. Bij de experimenten, beschreven in deel I, waren
de verblijftijden voornamelijk hoger dan 60 sec. De verwijderingsefficiënties die
bekomen werden, waren algemeen ook hoger dan de verwijderingsefficiëntie van
deze biofilter. Bepaalde onderzoekers stelden ook vast dat biofiltratie van minder
wateroplosbare verbindingen, zoals benzeen en tolueen, meer efficiënt was bij
lagere gasdebieten en grotere verblijftijden (Deel I, 7.2). Misschien zouden er in
deze biofilter, bij een lager debiet en een grotere EBRT, hogere
verwijderingsefficiënties kunnen behaald worden.

Wanneer we de totale massabelasting van de biofilter bekijken, dan zien we
duidelijk dat de totale hoeveelheid KWS in de afvallucht afneemt, naarmate de
bodemsanering vordert. De massabelasting daalde immers van ± 415 g.m-3.dag-1
(op 20/4), naar ± 301 g.m-3 (op 13/6).dag-1 naar ± 223 g.m-3.dag-1 (op 6/9). De
toename van de verwijderingsefficiëntie op 6/9 was waarschijnlijk ook het gevolg
van de daling van de massabelasting.

Biofiltratie is optimaal bij massabelastingen van 240-3840 g.m-3.dag-1. De
massabelasting bij de verschillende monsternames, ligt binnen dit bereik.

3.1.4 Toetsing van het effluent aan VLAREM II en de NER

3.1.4.1 VLAREM II
Benzeen behoort tot de stoffen vermeld onder subpunt 8. De massastroom
benzeen in het effluent bedraagt meer dan 0,5 g.h-1 op 20/4 en 13/6 en 0,4 g.h-1
op 6/9. Deze waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom van 25 g.h-1, er is
dan ook geen emissiegrenswaarde voor benzeen.
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Ethylbenzeen, isopropylbenzeen, tolueen, trimethylbenzeen en xyleen behoren tot
de stoffen vermeld onder subpunt 10°. De massastroom van deze verbindingen
bedraagt meer dan 3 g.h-1 op 20/4, meer dan 5 g.h-1 op 13/6 en meer dan 1 g.h-1
op 6/9. Deze waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom van 2000 g.h-1, er is
dan ook geen emissiegrenswaarde voor deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot de stoffen vermeld
onder subpunt 8. De massastroom van deze verbindingen bedraagt meer dan 7
g.h-1 op 20/4, meer dan 6 g.h-1 op 13/6 en meer dan 2 g.h-1 op 6/9. Deze
waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom van 3000 g.h-1, er is dan ook geen
emissiegrenswaarde voor deze verbindingen.

3.1.4.2 NER
Benzeen behoort tot klasse C.3, met een grensmassastroom van 25 g.h-1. De
massastroom van benzeen is kleiner dan deze waarde (zie 3.2.3.1.).

De aromatische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.2. De massastroom van de
aromatische verbindingen bedraagt meer dan 4 g.h-1 op 20/4, meer dan 6 g.h-1 op
13/6 en meer dan 1 g.h-1 op 6/9. Deze waarden zijn kleiner dan de
grensmassastroom van 2000 g.h-1, er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor
deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.3. De
massastroom van deze verbindingen is kleiner dan de grensmassastroom van
3000 g.h-1 (zie 3.2.3.1.).
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Tabel  2.3  Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) en verwijderingsefficiënties (%) van biofilter 1, die gebruikt wordt bij de sanering van een bodem, die vervuild is met
petroleumkoolwaterstoffen

20/4/2000 13/6/2000 6/9/2000

Influent
< SVE
(µg.m-3)

Influent
< PB
(µg.m-3)

Gem.
Influent
(µg.m-3)

Effluent
(µg.m-3)

Eff.
(%)

Influent
< SVE
(µg.m-3)

Influent
< PB
(µg.m-3)

Gem.
Influent
(µg.m-3)

Effluent
(µg.m-3)

Eff.
(%)

Influent <
SVE
(µg.m-3)

Influent
< PB
(µg.m-3)

Gem.
Influent
(µg.m-3)

Eff.(µ
g.m-
3)

Eff.
(%)

n-Pentaan > 8048 n.d. > 1951 > 1026 47* 6938 1597 2891 538 81 3722 30 925 217 77

2-Methylpentaan > 17916 33 > 4368 > 1428 67* >12621 4641 > 6576 1863 < 72 9035 83 2253 686 70

3-Methylpentaan > 15026 n.d. > 3643 > 1272 65* 7480 2783 3922 1082 72 5774 46 1435 345 76

n-Hexaan > 21384 n.d. > 5184 > 2272 56* > 9798 4677 > 5918 2021 < 66 7986 46 1971 376 81

Methylcyclopentaan > 13947 n.d. > 3381 915 < 73 3270 1699 2080 768 63 3876 n.d. 940 272 71

Benzeen > 13650 11 > 3318 > 1480 55* 5853 3196 3840 1535 60 5067 34 1254 214 83

2-Methylhexaan > 20982 n.d. > 5087 > 1664 67* 5102 3823 4133 1816 56 8822 57 2182 542 75

3-Methylhexaan > 15794 n.d. > 3829 > 1392 64* 4311 3274 3525 1748 50 7778 52 1925 478 75

2,2,4-
Trimethylpentaan

> 10274 n.d. > 2491 > 370 85* 1361 858 980 637 35 3970 24 981 226 77

Heptaan > 18452 n.d. > 4473 > 2115 53* 3735 2982 3164 1867 41 6897 40 1702 370 78

Tolueen > 27873 41 > 6788 > 3141 54* > 8614 6053 > 6674 > 4775 29* 14134 142 3534 1058 70
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2-Methylheptaan > 10215 n.d. > 2476 > 1005 59* 1304 736 874 792 9 5128 27 1264 293 77

3-Methylheptaan > 8759 n.d. > 2123 > 886 58* 1180 633 766 889 0 4591 25 1132 283 75

Ethylbenzeen > 8686 n.d. > 2106 > 1140 46* 746 299 408 1092 0 1935 21 485 154 68

p-Xyleen + m-xyleen > 19244 n.d. > 4665 > 2297 51* 3056 1231 1674 > 4929 0 11390 203 2915 1107 62

o-Xyleen > 9365 n.d. > 2270 > 1259 45* 973 344 496 1946 0 40719 92 9941 542 95

SVE = Bodemluchtextractie (soil vapor extraction) PB = Plaatbeluchter  * = indicatieve waarde wegens overbelasting van het monster n.d. =
niet detecteerbaar
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Tabel  2.4  Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) en verwijderingsefficiënties (%) van biofilter 1, die gebruikt wordt bij de sanering van een bodem, die vervuild is met
petroleumkoolwaterstoffen

20/4/2000 13/6/2000 6/9/2000

Influent

< SVE

(µg.m-3)

Influent

< PB

(µg.m-3)

Gem.

influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Influent

< SVE

(µg.m-3)

Influent

< PB

(µg.m-3)

Gem.

influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Influent

< SVE

(µg.m-3)

Influent

< PB

(µg.m-3)

Gem.

influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Alifatische KWS 187928 198 45708 17682 61 64485 31271 39323 16243 59 79871 568 19793 4559 77

Cyclische KWS 36924 8951 2566 71 7019 3126 4070 2306 43 13635 19 3320 375 89

Aromatische
KWS

98507 95 23953 12311 49 20524 11345 13570 18475 0 76753 594 19057 4052 79

Totale KWS 323359 293 78612 32559 59 92028 45742 56963 37024 35 170259 1181 42170 8986 79

SVE = Bodemluchtextractie (soil vapor extraction)

PB = Plaatbeluchter
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Tabel  2.5  Massabelasting (g.m-3.dag-1) van biofilter 1, voor de BTEX-componenten en de totale hoeveelheid KWS

20/4/2000 13/6/2000 6/9/2000

Benzeen 18 20 7

Tolueen 36 35 19

Ethylbenzeen 11 2 3

m- en p-Xyleen 25 9 15

o-Xyleen 12 2 53

Totale hoeveelheid KWS 415 301 223

SVE = Bodemluchtextractie (soil vapor extraction)

PB = Plaatbeluchter
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3.2 Biofilter 2, voor de behandeling van lucht,
vervuild met petroleumKWS

3.2.1 Beschrijving bodemsaneringsproject

Een site, die vervuild is met petroleumkoolwaterstoffen, wordt gesaneerd d.m.v.
grondwaterontrekking. Het opgepompte grondwater wordt gezuiverd d.m.v. een
olie-waterafscheider en een plaatbeluchter. De luchtfase na de plaatbeluchter
wordt behandeld d.m.v. biofiltratie. De olie- en waterafscheider, de plaatbeluchter
en de biofilter zijn opgesteld in een container, die zich in een loods bevindt.

De biofilter heeft een oppervlakte van 1 bij 2m. De bedhoogte bedraagt ong. 80
cm. Het dragermateriaal in de biofilter bestaat uit een mengsel van 50 %
boomschors, 25 % verhakseld tuinhout en 25 % heideturf en heeft een volume van
1,6 m3. De vulling van de biofilter werd op 25/1/2000 vernieuwd. De luchtstroom
afkomstig van de plaatbeluchter heeft een debiet van 1400 m3.h-1. Het afvalgas
wordt van onder naar boven door de biofilter gestuurd.

Het dragermateriaal wordt maandelijks visueel gecontroleerd en indien nodig wordt
het filterbed met water besprenkeld.

3.2.2 Beschrijving monsternames

Er werden op 3 tijdstippen monsternames uitgevoerd. Er was een vierde meting
gepland voor eind oktober, maar deze kon niet doorgaan omdat er op dat moment
geen grondwater meer werd onttrokken. De monsternames gebeurden door het
afvalgas te preconcentreren op een Tenaxbuis. Er werd telkens een monster
genomen van het influent, afkomstig van de plaatbeluchter en van het effluent. De
temperatuur van de twee luchtstromen werd eveneens opgemeten. De opening in
de buis was te klein om de luchtsnelheid te meten. De luchtsnelheid kon hierdoor
slechts éénmaal worden opgemeten (met het toestel van de constructeur). Aan de
hand van de luchtsnelheid en de diameter van de buis werd het debiet van de
afvalgasstroom berekend. Op 15/6 en 6/9 werd een staal genomen van het
dragermateriaal.

3.2.2.1 Bemonsterde hoeveelheden, temperatuur en debiet van het afvalgas
Tabel 2.6 toont de bemonsterde hoeveelheid (l), de temperatuur (°C) en het debiet
(m3.h-1) van het afvalgas bij de verschillende monsternames.
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Tabel 2.6  Bemonsterde hoeveelheid (l), temperatuur (°C) en het debiet (m3.h-1) van het
influent/effluent bij de verschillende monsternames

18/4/2000 15/6/2000 21/9/2000

Influent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

1

1,0

1434

1

1,8

/

1

2,1

/

Effluent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

10

11,8

/

2

17,0

/

3

17,0

/

Het berekende debiet van het effluent, nl. 1434 m3.h-1, komt zeer goed overeen
met de waarde, opgegeven door de constructeur, nl. 1400 m3.h-1.

De temperatuur van de influentstroom steeg lichtjes in de zomer (van 1,0 °C op
18/4 naar 1,8 °C op  15/6 en 2,1 °C op 21/9). Dit is waarschijnlijk het gevolg van de
opwarming van de bodem en het grondwater in de zomer.

Ook de effluenttemperatuur steeg tijdens de zomer (van 11,8 °C op 18/4 naar 17
°C op 15/6 en 21/9). Dit is waarschijnlijk te wijten aan de hogere temperaturen in
de loods en in de container, tijdens de zomer. Deze opwarming is hoogst
waarschijnlijk niet het gevolg van een verhoogde biologische activiteit, want de
influentconcentratie en de totale verwijderingsefficiëntie waren op 15/6 en 21/9
kleiner dan op 18/4.

3.2.2.2 Analyse dragermateriaal
Tabel 2.7 toont de resultaten van de analyse van het dragermateriaal van biofilter
2.
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Tabel 2.7  Resultaten van de analyse van het dragermateriaal

15/6/2000 21/9/2000

PH 4,9 4,8

Elektr. geleidbaarheid (µS.cm-1) 165,5 116,5

NH4+ (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) 0 0

NO3- (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) 5,30 7,63

NO2- (mg N.kg-1 droog dragermateriaal) 0 0

Vochtgehalte (%) 58 30

De pH van het dragermateriaal bleef constant. De lage pH (4,8-4,9) kan
veroorzaakt zijn door de aanwezigheid van heide-turf in het dragermateriaal.

De elektrische geleidbaarheid daalde van 165,5 µS.cm-1 op 15/6 naar 116,5
µS.cm-1 op 21/9. De daling kan het gevolg zijn van het uitspoelen van zouten bij
bevochtiging. Deze waarden zijn laag, de elektrische geleidbaarheid zal dan ook
geen negatieve invloed hebben op de werking van de biofilter.

De beschikbare hoeveelheid stikstof (afkomstig van NH4+, NO3- en NO2-) in het
dragermateriaal bedraagt 5,30 mg N.kg-1 droog dragermateriaal op 15/6 en 7,63
mg N.kg-1 droog dragermateriaal op 21/9. Kinney et al. (1999) stelden echter vast
dat de beschikbare hoeveelheid stikstof groter moet zijn dan 250 mg N. kg-1 droog
dragermateriaal voor een optimale biofilterwerking. Mogelijks treedt er in de biofilter
nutriëntlimitatie op en kan de werking van de biofilter verbeteren na toevoeging van
een stikstofoplossing.

3.2.2.3 GC-MS-analyse
In Bijlage 2 zijn de volledige resultaten van de GC-MS-analyses weergegeven. Het
afvalgas bevatte verbindingen die typisch aanwezig zijn in benzine (zie Deel I,
3.4.3.1.). Er werden geen additieven, zoals methyl tertiair butyl ether,
gedetecteerd.

In Tabel 2.8 zijn de influent- en effluentconcentraties en verwijderingsefficiënties
van een 15-tal componenten, die in een relatief hoge concentratie in de afvallucht
aanwezig waren, weergegeven.

Naarmate de sanering vorderde, daalden de influentconcentraties. Zowel op 18/4,
op 15/6 als op 21/9 was: concentratieTolueen > concentratiem-&p-Xyleen >
concentratieBenzeen ≈ concentratieo-Xyleen > concentratieEthylbenzeen. Op 21/9
was de influentconcentratie van ethylbenzeen, p- en m-xyleen en o-xyleen, relatief
gezien, opmerkelijk kleiner dan de influentconcentratie van pentaan, hexaan,
benzeen, heptaan, tolueen, ... De reden van de snellere daling van de
influentconcentratie van ethylbenzeen en de o-xylenen is niet gekend.

De verwijderingsefficiënties waren het grootst op 18/4 en namen daarna geleidelijk
af. Op 21/9 was er geen verwijdering meer en er werd zelfs desorptie van
polluenten van op het dragermateriaal vastgesteld. Het vochtgehalte van het
dragermateriaal bedroeg op 21/9 nog slechts 29 %. Waarschijnlijk waren de micro-
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organismen als gevolg van deze droogte nog weinig actief, waardoor de polluenten
niet werden afgebroken, maar werden geadsorbeerd. Vóór 21/9 is er waarschijnlijk
een periode geweest, waarbij er zeer hoge concentraties aanwezig waren in het
afvalgas. De polluenten werden niet afgebroken, maar geadsorbeerd. Toen de
influentconcentraties afnamen, kwamen deze geadsorbeerde verbindingen
waarschijnlijk terug vrij.

Op 18/4 bedroegen de verwijderingsefficiënties van tolueen, p- & m-xyleen,
ethylbenzeen en o-xyleen respectievelijk > 56, > 57, 41 en 22 %. Benzeen werd
niet afgebroken door de aanwezige micro-organismen. Op 15/6 werden ook
tolueen en de xylenen niet meer afgebroken. De verwijderingsefficiëntie van
ethylbenzeen bedroeg nog slechts 10 %.

In Tabel 2.9 staan de resultaten voor de alifatische, cyclische en aromatische KWS
en voor de totale hoeveelheid koolwaterstoffen weergegeven. De werkelijke
concentraties zullen hoger zijn dan deze waarden, omdat enkel de detecteerbare
verbindingen in rekening konden worden gebracht.

De biofilter had een goede werking op 18/4. De verwijderingsefficiëntie bedroeg, bij
benadering, 76 % voor de totale hoeveelheid koolwaterstoffen, 78 % voor de
alifatische koolwaterstoffen, 88 % voor de cyclische koolwaterstoffen en 69 % voor
de aromatische koolwaterstoffen. Op 15/6 werd nog slechts 22 % van de totale
hoeveelheid koolwaterstoffen, 6 % van de alifatische, 38 % van de cyclische en 38
% van de aromatische koolwaterstoffen afgebroken. De oorzaak van deze daling is
niet gekend. Op 21/9 werd geen afbraak meer vastgesteld. Dit kan te wijten zijn
aan het lage vochtgehalte van het biofiltermateriaal.

Biofiltratie is meest efficiënt en kosteneffectief voor de behandeling van
afvalgasstromen, met concentraties aan polluenten tot 1-5 g.m-3. De
influentconcentraties zijn kleiner dan 1 g.m-3 (nl. 0,06 g.m-3 op 18/4; 0,02 g.m-3 op
15/6 en 0,002 g.m-3 op 21/9). Biofiltratie is dus een geschikte oplossing voor de
behandeling van deze afvalgassen.

Tabel 2.10 geeft de massabelasting van de BTEX-componenten en van de totale
hoeveelheid koolwaterstoffen voor de verschillende monsternames. De
massabelastingen werden berekend aan de hand van de influentconcentraties en
de EBRT. De EBRT wordt als volgt berekend:

sec4h00114,01
h.

3
m1400

3m6,1

luentinfetTotaledebi

riaaldragermateVolume
EBRT ==−==

De EBRT van deze biofilter is zeer klein. De meeste onderzoekers stellen dat de
EBRT best 15-60 sec. bedraagt voor een goede afbraak. Bij de experimenten,
beschreven in deel I, waren de meeste verblijftijden zelfs hoger dan 60 sec. Er
werden ook hogere verwijderingsefficiënties bekomen dan bij deze biofilter. De
onderzoekers stelden ook vast dat biofiltratie van minder wateroplosbare
verbindingen, zoals benzeen en tolueen, meer efficiënt was bij lagere gasdebieten
en grotere verblijftijden. De lage verblijftijd is waarschijnlijk de oorzaak van de lage
verwijderingsefficiënites op 15/6 en 21/9. Het dragermateriaal werd vervangen op
21/1, misschien werden er op 18/4 nog hoge verwijderingsefficiënties behaald als
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gevolg van sorptie. De verwijderingsefficiëntie zou kunnen verbeterd worden door
het verhogen van de verblijftijd (door het influentdebiet te verlagen).

Wanneer we de totale massabelasting van de biofilter bekijken, dan zien we
duidelijk dat de totale hoeveelheid KWS in de afvallucht afneemt, naarmate de
bodemsanering vordert. De massabelasting daalde immers van > 1388 g.m-3.dag-
1 (op 18/4), naar > 500 g.m-3 (op 15/6).dag-1 naar > 50 g.m-3.dag-1 (op 21/9).

Biofiltratie is optimaal bij massabelastingen van 240-3840 g.m-3.dag-1. De
massabelasting van deze biofilter op 18/4 en 15/6, ligt binnen dit bereik. Op 21/9
bedroeg de massabelasting nog slechts > 50 g.m-3.dag-1. Bij deze lage belasting
zijn er onvoldoende polluenten (en dus nutriënten) aanwezig voor de micro-
organismen.

3.2.3 Toetsing van het effluent aan VLAREM II en de NER

3.2.3.1 VLAREM II
Benzeen behoort tot de stoffen vermeld onder subpunt 8. De massastroom
benzeen in het effluent bedraagt meer dan 1,5 g.h-1 op 18/4, 1,9 g.h-1 op 15/6 en
meer dan 4,9 g.h-1 op 21/9. Deze waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom
van 25 g.h-1, er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor benzeen.

Ethylbenzeen, isopropylbenzeen, tolueen, trimethylbenzeen en xyleen behoren tot
de stoffen vermeld onder subpunt 10°. De massastroom van deze verbindingen
bedraagt meer dan 6,7 g.h-1 op 18/4, 12 g.h-1 op 15/6 en meer dan 6,3 g.h-1 op
21/9. Deze waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom van 2000 g.h-1, er is
dan ook geen emissiegrenswaarde voor deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot de stoffen vermeld
onder subpunt 8. De massastroom van deze verbindingen bedraagt meer dan 12
g.h-1 op 18/4, meer dan 33 g.h-1 op 15/6 en meer dan 59 g.h-1 op 21/9. Deze
waarden zijn kleiner dan de grensmassastroom van 3000 g.h-1, er is dan ook geen
emissiegrenswaarde voor deze verbindingen.

3.2.3.2 NER
Benzeen behoort tot klasse C.3, met een grensmassastroom van 25 g.h-1. De
massastroom van benzeen is kleiner dan deze waarde (zie 3.2.3.1.).

De aromatische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.2. De massastroom van de
aromatische verbindingen bedraagt meer dan 10 g.h-1 op 18/4, meer dan 8 g.h-1
op 15/6 en meer dan 11 g.h-1 op 21/9. Deze waarden zijn kleiner dan de
grensmassastroom van 2000 g.h-1, er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor
deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.3. De
massastroom van deze verbindingen is kleiner dan de grensmassastroom van
3000 g.h-1 (zie 3.2.3.1.)
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Tabel  2.8  Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) en verwijderingsefficiënties (%) van biofilter 2, die gebruikt wordt bij de sanering van een bodem, die vervuild is met
petroleumkoolwaterstoffen

18/4/2000 15/6/2000 21/9/2000

Influent
(µg.m-3)

Effluent
(µg.m-3)

Eff.
(%)

Influent
(µg.m-3)

Effluent
(µg.m-3)

Eff.
(%)

Influent
(µg.m-3)

Effluent
(µg.m-3)

Eff.
(%)

n-Pentaan 1105 > 828 > 25 908 537 41 213 > 3837 /

2-Methylpentaan 2773 > 994 > 64 1110 569 49 337 > 4754 /

3-Methylpentaan 1525 371 76 633 327 48 94 > 3623 /

n-Hexaan 1698 > 823 > 52 757 606 20 92 > 4127 /

Methylcyclopentaan 1129 339 70 594 352 41 65 2106 /

Benzeen 1105 > 1100 / 853 1331 / 53 > 3470 /

2-Methylhexaan 3141 540 83 1009 591 41 81 2420 /

3-Methylhexaan 2625 421 84 816 491 40 66 1812 /

2,2,4-
Trimethylpentaan

3379 368 89 479 248 48 36 2055 /

Heptaan 2432 694 72 1124 553 51 47 1867 /

Tolueen 3686 > 1637 > 56 2788 4065 / 160 2970 /

2-Methylheptaan 1940 176 91 491 328 33 19 364 /
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3-Methylheptaan 1758 131 93 392 161 59 15 257 /

Ethylbenzeen 589 349 41 593 534 10 35 114 /

p-Xyleen + m-
xyleen

3171 > 1361 > 57 2043 2573 / 140 868 /

o-Xyleen 942 732 22 748 1182 / 58 313 /
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Tabel  2.9  Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) en verwijderingsefficiënties (%) van biofilter 2, die gebruikt wordt bij de sanering van een bodem, die vervuild is met
petroleumkoolwaterstoffen

18/4/2000 15/6/2000 21/9/2000

Influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Influent

(µg.m-3)

Effluent

(µg.m-3)

Eff.

(%)

Alifatische KWS 37796 8294 78 11580 10917 6 1621 37862 /

Cyclische KWS 4219 519 88 2173 1353 38 90 4250 /

Aromatische

KWS

22225 6905 69 9399 5787 38 609 8138 /

Totale KWS  64240 15718 76 23152 18056 22 2320 50250 /
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Tabel 2.10  Massabelasting (g.m-3.dag-1) van biofilter 2, voor de BTEX-componenten en de totale hoeveelheid KWS

18/4/2000 15/6/2000 21/9/2000

Benzeen 18 20 7

Tolueen 36 35 19

Ethylbenzeen 11 2 3

m- en p-Xyleen 25 9 15

o-Xyleen 12 2 53

Totale hoeveelheid KWS 415 301 223
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3.2.4 Besluit i.v.m. de werking van biofilter 1 en biofilter 2

Biofilter 1 had een lage EBRT (nl. 16 sec.) en biofilter 2 een zéél lage EBRT (nl. 4
sec.).

Deze lage verblijftijden zijn (vooral bij biofilter 2) de oorzaak van de lage
verwijderingsefficiënties die werden vastgesteld. Experimenten hebben immers
aangetoond dat de EBRT best 15-60 sec. bedraagt. De onderzoekers hebben ook
vastgesteld (zie deel I) dat bij biofiltratie van minder wateroplosbare  verbindingen,
zoals tolueen, hogere verwijderingsefficiënties werden bekomen bij grotere
verblijftijden. De verwijderingsefficiëntie van deze biofilter zou kunnen verbeterd
worden door de verblijftijd te verhogen. De beschikbare hoeveelheid N in de beide
biofilters varieerde tussen 3 en 8 mg N.kg-1 droog dragermateriaal. Kinney et al.
(1999) stelde echter vast dat de beschikbare hoeveelheid stikstof groter moet zijn
dan  250 mg N.kg-1 droog dragermateriaal voor een optimale biofilterwerking. Het
is dan ook mogelijk dat er in beide biofilters een nutriëntentekort is. De werking van
de biofilters kan verbeteren na toevoeging van een stikstofoplossing.

De verwijderingsefficiëntie in biofilter 1 was hoger bij 25 % vochtgehalte dan bij 40
% vochtgehalte. Experimenten hebben reeds aangetoond dat bij biofiltratie van
minder oplosbare verbindingen, zoals tolueen, betere verwijderingsefficiënties
konden behaald worden bij vochtgehaltes van 20-40 %. Het is echter niet duidelijk
of de stijging van de verwijderingsefficiëntie kan toegeschreven worden aan de
daling van het vochtgehalte. In biofilter 2 werd bij een vochtgehalte van 29 % een
zeer slechte werking van de biofilter vastgesteld. De lage verwijderingsefficiëntie
kan te wijten zijn aan het lage vochtgehalte. De invloed van het vochtgehalte op de
biofilterwerking zou verder onderzocht moeten worden.

Om een betere vochtcontrole mogelijk te maken is het aan te raden om het
afvalgas van boven naar onder door de biofilter te sturen (de uitdroging begint dan
bovenaan en daar gebeurt ook de bevochtiging).

In biofilter 1 werd een lagere verwijderingsefficiëntie vastgesteld wanneer het
influent van de plaatbeluchter een temperatuur van 3 °C had, dan bij 21 °C. Deze
lagere influenttemperatuur kan een invloed gehad hebben op de
verwijderingsefficiëntie. Het is dan ook aan te raden om de biofilter te beschermen
tegen koude in de winter (bijvoorbeeld door de biofilter in een loods te plaatsen).

Algemeen kan besloten worden dat een goed ontwerp en een regelmatige
opvolging van de werkingsparameters zéér belangrijk zijn voor een goede werking
van de biofilter.

3.3 Actief kool filter 1 voor de behandeling van
lucht, vervuild met petroleumkoolwaterstoffen

3.3.1 Beschrijving bodemsaneringsproject

In de buurt van een voormalig tankstation is de bodem vervuild met
petroleumkoolwaterstoffen. De bodem wordt gesaneerd d.m.v. persluchtinjectie,
gecombineerd met bodemluchtextractie. De opgepompte bodemlucht wordt
gezuiverd d.m.v. twee, in serie geschakelde, actief kool filters. Elke actief kool filter
bevat 100 kg actief kool. Door het in serie schakelen van een tweede filter wordt
voorkomen dat het afvalgas, als de eerste filter verzadigd is, ongezuiverd in de
omgeving terechtkomt.
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Er wordt discontinu in de verschillende peilbuizen, lucht aangezogen. De lucht
wordt achtereenvolgens, gedurende twee minuten, onttrokken aan peilbuis 1,
peilbuis 2&3, peilbuis 4 en peilbuis 5&6. Hierdoor is er een continue stroom van
verontreinigde lucht naar de actief kool filters. Wanneer er geen lucht wordt
aangezogen door een bepaalde peilbuis, vindt er een nieuwe verdeling plaats van
de petroleumkoolwaterstoffen in de bodem rondom de peilbuis.

Vooraleer de bodemlucht over de actief kool filter geleid wordt, dient de waterdamp
uit de lucht verwijderd te worden. Dit gebeurt door condensatie: de luchtstroom
wordt afgekoeld en het water dat hierbij vrijkomt, wordt opgevangen.

Er wordt steeds gezorgd dat de concentratie BTEX in het influent van de actief kool
filter, kleiner is dan 1 tot 5 % van de LEL (lower explosion limit, onderste
explosielimiet). Als de concentratie BTEX groter wordt dan 20 % van de LEL, wordt
er geen bodemlucht meer aangezogen.

De persluchtinjectie en bodemluchtextractie is volledig computergestuurd d.m.v.
een INSAAN-toestel.

3.3.2 Beschrijving monsternames

Er werden op 2 tijdstippen monsternames uitgevoerd. De eerste maal werd het
influent gepreconcentreerd op actief kool buisjes (omdat gevreesd werd dat de
influentconcentratie te hoog was voor adsorptie op tenaxbuizen). De
effluentmonsters werden na de tweede actief kool filter genomen. De peilbuizen
werden bemonsterd volgens de onttrekkingscyclus: nl. peilbuis 1, peilbuis 2 en 3,
peilbuis 4 en tenslotte peilbuis 5 en 6. Er werd telkens gedurende tien minuten
lucht aangezogen uit de peilbuis(of -buizen) en tijdens deze periode werd tegelijk
een influent- en een effluentmonster genomen.

Bij de tweede monstername werden zowel de influent als de effluentmonsters op
tenaxbuizen genomen. Er werd slechts gedurenden twee minuten lucht
aangezogen. De monstername gebeurde eveneens volgens de onttrekkingscyclus.
De verschillende influent- en effluentstromen (afkomstig van de verschillende
peilbuizen) werden echter op één tenaxbuis geconcentreerd, omdat de
hoeveelheid polluenten op de tenaxbuis voldoende groot zou zijn.

De monstername verliep via een opening in het INSAAN-toestel. De luchtsnelheid
en de temperatuur van het influent konden dan ook niet worden opgemeten. Op
het INSAAN-toestel was er echter wel een debiet-meter aanwezig. De
effluenttemperatuur kon wel worden opgemeten.

3.3.3 Resultaten monsternames

3.3.3.1 Bemonsterde hoeveelheden, temperatuur en debiet van het afvalgas
Tabel 2.11 toont de bemonsterde hoeveelheid (l), de temperatuur en het debiet
(m3.h-1) van het afvalgas bij de verschillende monsternames.
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Tabel 2.11 Bemonsterde hoeveelheid (l), temperatuur (°C) en het debiet (m3.h-1) van het
influent/effluent bij de verschillende monsternames

17/4/2000 3/10/2000

Influent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

    Peilbuis 1

    Peilbuis 2&3

    Peilbuis 4

    Peilbuis 5&6

-Debiet (m3.h-1)

1,8

2

2

2

70

1

1

1

1

70

Effluent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

     Peilbuis 1

     Peilbuis 2&3

     Peilbuis 4

     Peilbuis 5&6

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

17,6

17,4

15

18

15

/

1

1

1,2

0,8

17

/

3.3.3.2 GC-MS-analyse
In het INSAAN-toestel was een onderdruk aanwezig. De luchtpomp, die gebruikt
werd bij de monsternames, was niet in staat om deze onderdruk te overwinnen en
lucht aan te zuigen. De analyse van de actief kool- en tenaxbuizen toonde aan dat
er bij de bemonsteringen van het influent geen polluenten op het adsorbens waren
vastgelegd. In Bijlage 3 zijn dan ook enkel de resultaten van de GC-MS-analyses
van de effluent-stalen terug te vinden.

In Tabel 2.12 zijn de totale hoeveelheid koolwaterstoffen in het effluent op 17/4 en
3/10 weergegeven.

Tabel 2.12 Totale hoeveelheid koolwaterstoffen in het effluent van actief kool filter 1

17/4/2000 3/10/2000

Conc. totale KWS (µg.m-3) 18 15885

Op 17/4 waren bijna geen polluenten aanwezig in de afvallucht. Op 3/10 was er
15885 µg totale koolwaterstoffen.m-3 in de afvallucht aanwezig.
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3.3.4 Toetsing van het effluent aan VLAREM II en de NER

3.3.4.1 VLAREM II
Benzeen behoort tot de stoffen vermeld onder subpunt 8. De massastroom
benzeen in het effluent bedraagt 0,009 g.h-1 op 3/10, wat minder is dan de
grensmassastroom van 25 g.h-1. Er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor
benzeen.

Ethylbenzeen, isopropylbenzeen, tolueen, trimethylbenzeen en xyleen behoren tot
de stoffen vermeld onder subpunt 10°. De massastroom van deze verbindingen
bedraagt meer dan 0,5 g.h-1 op 3/10. Deze waarde is kleiner dan de
grensmassastroom van 2000 g.h-1, er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor
deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot de stoffen vermeld
onder subpunt 8. De massastroom van deze verbindingen bedraagt meer dan 0,5
g.h-1 op 3/10. Deze waarde is kleiner dan de grensmassastroom van 3000 g.h-1,
er is dan ook geen emissiegrenswaarde voor deze verbindingen.

3.3.4.2 NER
Benzeen behoort tot klasse C.3, met een grensmassastroom van 25 g.h-1. De
massastroom van benzeen is kleiner dan deze waarde (zie 2.3.4.1.).

De aromatische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.2. De massastroom van de
aromatische verbindingen bedraagt meer dan 0,7 g.h-1 op 3/10, wat kleiner is dan
de grensmassastroom van 2000 g.h-1. Er is dan ook geen emissiegrenswaarde
voor deze verbindingen.

De olefinische en parafinische koolwaterstoffen behoren tot klasse gO.3. De
massastroom van deze verbindingen is kleiner dan de grensmassastroom van
3000 g.h-1 (zie 2.3.4.1.).

3.4 Actief kool filter 2 voor de behandeling van
lucht, vervuild met gechloreerde
koolwaterstoffen

3.4.1 Beschrijving bodemsaneringsproject

De te saneren site is voornamelijk vervuild met gechloreerde solventen. Er is ook
een kleine verontreiniging met petroleumkoolwaterstoffen aanwezig. Het
grondwater wordt opgepompt en de polluenten worden vervluchtigd d.m.v. een
striptoren. De afvallucht die vrijkomt wordt gezuiverd d.m.v. een actief kool filter.
De actief kool filter bevat 3 m3 of 1500 kg actief kool. Het influent heeft een debiet
dat varieert van 1125 tot 1350 m3.h-1.

3.4.2 Beschrijving metingen

Er werden 4 metingen uitgevoerd. Er was eveneens een meting gepland eind juli,
begin augustus. Deze meting kon niet doorgaan omdat de installatie niet
operationeel was. Bij de meting, uitgevoerd op 23/10/2000 waren slechts 2 van de
6 onttrekkingsputten in werking.

Tabel 2.13 toont de bemonsterde hoeveelheden (l), de temperatuur (°C) en het
debiet (m3.h-1) van het afvalgas bij de verschillende monsternames.
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Tabel 2.13 Bemonsterde hoeveelheid (l), temperatuur (°C) en het debiet (m3.h-1) van het
influent/effluent bij de verschillende monsternames

12/4/2000 21/6/2000 18/9/2000 23/10/2000

Influent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

1

1,1

1556

1

1,9

1414

2

10

1237

2

4

1061

Effluent

-Bemonsterde hoeveelheid (l)

-Temperatuur (°C)

-Debiet (m3.h-1)

10

1,9

1556

10

2,3

1414

10

12

1237

6

5

1061

De opgemeten debieten komen goed overeen met de waarden, opgegeven door
de constructeur (1125-1350 m3.h-1).

3.4.3 Resultaten en bespreking

In Bijlage 4 zijn de resultaten van de GC-MS-analyses terug te vinden

De gemeten influent- en effluentconcentraties en berekende
verwijderingsefficiënties zijn voorgesteld in Tabel 2.14 Fig. 2.1 toont het verloop
van de influent- en effluentconcentraties aan dichloormethaan (DCM),
dichloorethyleen (1,1- en 1,2- DCE), trichloorethyleen en tetrachloorethyleen.

TCE was in de grootste hoeveelheid aanwezig in de afvallucht. Bij de eerste
meting was PCE aanwezig in de tweede hoogste concentratie. De concentraties
PCE en TCE namen af, naarmate de sanering vorderde. De concentratie DCE
bleef ongeveer constant tijdens de drie eerste metingen. De aanwezigheid van
DCM werd enkel vastgesteld bij de eerste meting. Naast gechloreerde solventen
werden ook kleine hoeveelheden alifatische, cyclische en aromatische KWS
aangetroffen. De petroleumkoolwaterstoffen zijn zeer waarschijnlijk afkomstig uit
het opgepompte grondwater. In de buurt van de onttrekkingsputten is er immers
ook een plaats die verontreinigd is met petroleumkoolwaterstoffen. Er werd geen
vinylchloride aangetroffen

Bij de eerste meting (kort na de ingebruikname van de actief kool filter) waren de
verwijderingsefficiënties het grootst (ong. 99 % voor PCE, TCE en DCE en ong. 80
% voor DCM). Bij de derde meting waren de effluentconcentraties lichtjes hoger
dan de influentconcentraties. Dit wijst op doorbraak van de actief kool filter. Bij de
4e meting werden concentraties opgemeten die veel lager waren dan deze bij de
vorige metingen. Dit komt omdat slechts twee van de zes onttrekkingsputten
operationeel waren. De effluentconcentraties waren eveneens groter dan de
influentconcentraties.
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3.4.4 Toetsing van de emissies aan het VLAREM, het ARAB en de
NeR

Volgens de Nederlandse emissie Richtlijnen voor lucht (NeR) behoren  de
gechloreerde solventen tot de volgende klasse van de organische stoffen :

– Dichloormethaan O.3

– 1,1-Dichloorethyleen O.1

– 1,2-Dichloorethyleen O.3

– Trichloorethyleen O.2

– Perchloorethyleen O.2

Voor de verschillende organische stoffen gelden de volgende emissie-eisen,
waarbij de sommatiebepaling van toepassing is:

Klasse O.1:

Bij een ongereinigde massastroom van 0,10 kg.h-1 geldt een emissie-eis van 20
mg. mo-3.

Wanneer de gemeten hoeveelheid DCE voor 100 % uit 1,1-DCE zou bestaan, dan
zou de massastroom DCE kleiner zijn dan de grensmassastroom.

Klasse O.2:

Bij een ongereinigde massastroom van 2,0 kg.h-1 geldt een emissie-eis van 100
mg. mo-3.

De maximum gemeten hoeveelheid TCE en PCE bedraagt 9335 µg.m-3. De
massastroom TCE en PCE is kleiner dan de grensmassastroom.

Klasse O.3:

Bij een ongereinigde massastroom van 3,0 kg.h-1 geldt een emissie-eis van 150
mg.mo-3.

Er werd slechts een 63 µg. m-3 DCM gemeten. De massastroom bedraagt dus ,
wat kleiner is dan de grensmassastroom.

3.4.5 Besluit i.v.m. de werking van actief kool filter 1 en 2

Bij het gebruik van actief kool filters kunnen zeer hoge verwijderingsefficiënties
bekomen worden. Het effluent dient op regelmatige tijdstippen bemonsterd te
worden om na te gaan of er geen doorbraak optreedt. Om te voorkomen dat er bij
doorbraak polluenten in de atmosfeer terechtkomen, kan gebruik gemaakt worden
van twee in serie geschakelde actief kool filters.



32

Tabel 2.14 Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) en verwijderingsefficiënties (%) van een actief kool filter, die gebruikt werd bij de sanering van een bodem, die vervuild is met
gechloreerde solventen

12.04.00 21.06.00 18.09.00 23.10.00

Influent/
µgm³

Effluent/
µgm³

Efficiëntie
(%)

Influent /
µgm³

Effluent/
µgm³

Efficiëntie
(%)

Influent
/µgm³

Effluent/
µgm³

Efficiëntie
(%)

Influent
/µgm³

Effluent/
µgm³

Efficiëntie
(%)

DCM 63 11 82

DCE 1525 18 99 1968 39 98 1447 1937 / 135 187 /

TCE 6366 25 100 3878 689 82 4345 > 5319 / 679 1816 /

PCE 2969 18 99 415 n.d. 100 592 630 / 140 431 /

Gechlor/KWS 10923 72 99 6261 728 88 6384 7886 / 954 2434 /

DCM = dichloormethaan

DCE = dichloorethyleen

TCE = trichloorethyleen

PCE = perchloorethyleen

n.d. = niet detecteerbaar
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Figuur 2.1 Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) van een actief kool filter

Figuur 2.1 Influent- en effluentconcentraties (µg.m-3) van een actief kool filter 1
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BIJLAGEN
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BIJLAGE 1: RESULTATEN BIOFILTER 1
STAALNAME 1 : 20/4/2000

Influent 1 l < bodemluchtextractie (SVE)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
5.53 5645255 isopentaan 0.00053 2992 2992 1488 13651
5.98 995304 1-penteen 0.00053 528 528 13947 27873
6.31 15184763 OV n-pentaan 0.00053 8048 8048 2447 8685
6.64 4464294 trans 2-penteen 0.00053 2366 2366 7783 19244
6.98 2008398 cis 2-penteen 0.00053 1064 1064 5740 9365
7.17 6234635 2-methyl 2-buteen 0.00053 3304 3304 1281 460
7.91 902176 2,2-dimethylbutaan 0.00053 478 478 1344 1207
8.82 2918267 cyclopenteen 0.00051 1488 17916 331 6243
9.56 33803844 OV 2-methylpentaan 0.00053 17916 15025 353 1790
10.52 28349904 OV 3-methylpentaan 0.00053 15025 21384 912 1613
11.59 40347524 OV n-hexaan 0.00053 21384 2398 272 4694
12.43 4524445 methylpenteen 0.00053 2398 2190 542 941
12.65 4132444 hexeen 0.00053 2190 3230 340 560
13.11 6093645 methylpenteen 0.00053 3230 20982 120 472
13.63 27346740 OV methylcyclopentaan 0.00051 13947 15794 24 493
15.34 28438548 OV benzeen 0.00048 13651 10274 137
16.2 4798203 cyclohexaan 0.00051 2447 18452 Totaal: 473
16.7 39588400 OV 2-methylhexaan 0.00053 20982 1156 36924 252
17.47 29800224 OV 3-methylhexaan 0.00053 15794 1822 138
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18.46 15261692 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00051 7783 7786 82
18.68 19384876 OV 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 10274 10215 110
19.45 34814252 OV heptaan 0.00053 18452 8759 26
20.28 2181429 methylhexeen 0.00053 1156 175
20.53 3437163 dimethylpenteen 0.00053 1822 5146 Totaal:
21.4 11254126 methylcyclohexaan 0.00051 5740 142 98507
22.42 14690682 2,5-dimethylhexaan 0.00053 7786 805
23.09 2511937 1,2,4 trimethylcyclopentaan 0.00051 1281 896
24.27 58068224 OV tolueen 0.00048 27873 1490
25.37 19272974 OV 2-methylheptaan 0.00053 10215 1435
26.03 16526666 OV 3-methylheptaan 0.00053 8759 809
26.45 2635751 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 1344 166
26.88 331047 C8H16 alkeen 0.00053 175 147
27.21 648198 C8H16 cyclisch 0.00051 331 169
27.39 692010 C8H16 cyclisch 0.00051 353 259
28.23 9710153 octaan 0.00053 5146 125
28.74 1788891 1,2-dimethylcyclohexaan 0.00051 912
29.18 533113 1,1,2-trimethylcyclohexaan 0.00051 272 Totaal:
29.63 267560 3-ethylheptaan 0.00053 142 187928
30.17 1518975 C9H20 alifatisch 0.00053 805
30.77 1689691 C9H20 alifatisch 0.00053 896
31.13 1062301 propylcyclohexaan 0.00051 542 Controle:
31.39 2812200 C9H20 alifatisch 0.00053 1490 Totaal:
32.04 667290 1-ethyl-4-methylcyclohexaan 0.00051 340 323359
32.74 18094722 OV ethylbenzeen 0.00048 8685
33.52 40091080 OV p-xyleen + m-xyleen 0.00048 19244
34.54 2708068 2-methyloctaan 0.00053 1435
Retentie Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
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tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
35.05 234373 1,2,3-trimethylcyclohexaan 0.00051 120
35.56 19509728 OV o-xyleen 0.00048 9365
36.24 46179 1-ethyl-4-methylcyclohexaan 0.00051 24
36.82 1526339 n-nonaan 0.00053 809
37.58 314083 3,4,4-trimethyl 2-hexeen 0.00053 166
38.12 958206 isopropylbenzeen 0.00048 460
38.99 277741 C10H22 0.00053 147
39.48 318662 C10H22 0.00053 169
39.78 488426 C10H22 0.00053 259
40.63 2513655 n-propylbenzeen 0.00048 1207
41.4 13005402 1-methyl-3-ethylbenzeen en 0.00048 6243

1-methyl-4-ethylbenzeen
41.97 3729678 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 1790
42.83 3361156 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 1613
44.16 9779504 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 4694
45.15 259438 C10H22 0.00048 125
46.31 1959886 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 941
47.3 1166256 C9H10 aromatisch 0.00048 560
48.62 982394 1-methylpropylbenzeen 0.00048 472
49.1 1028038 C10H14 aromatisch 0.00048 493
49.91 286147 C10H14 aromatisch 0.00048 137
50.78 985638 C10H14 aromatisch 0.00048 473
51.29 526035 C10H14 aromatisch 0.00048 252
52.94 286554 C10H14 aromatisch 0.00048 138
53.85 170196 C10H14 aromatisch 0.00048 82
54.11 229580 C10H14 aromatisch 0.00048 110
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58.41 53287 Naftaleen 0.00048 26

Totaal: 323359

Influent 1 l < plaatbeluchter (PB)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
4.14 58216 n-butaan 0.00053 31 31 11
4.42 66178 alifatische KWS 0.00053 35 35 41
4.68 114033 isopentaan 0.00053 60 60 27
6.95 61499 2-methylpentaan 0.00053 33 33 11
7.64 34010 3-methypentaan 0.00053 18 18 5
8.46 26907 n-hexaan 0.00053 14 14
11.97 23573 benzeen 0.00048 11 7 Totaal:
13.94 12508 C7H16 0.00053 7 95
23.22 84824 tolueen 0.00048 41 Totaal:
58.35 55336 C9H12 aromatisch 0.00048 27 198
61.17 22326 C9H12 aromatisch 0.00048 11
65.09 11344 C9H12 aromatisch 0.00048 5 Controle:

Totaal:
Totaal: 293 293

Effluent 10 l
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Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
4.97 4880700 isopentaan 0.00053 259 259 135 1480
5.6 19363038 OV n-pentaan 0.00053 1026 1026 915 3141
5.89 4534675 2-penteen 0.00053 240 240 106 1140
6.34 8686776 2-methyl 2-buteen 0.00053 460 460 408 2297
6.93 331149 2,2-dimethylbutaan 0.00053 18 18 290 1259
7.78 2641074 cyclopenteen 0.00051 135 1428 83 47
8.35 26946564 OV 2-methylpentaan 0.00053 1428 1272 102 182
9.24 23997472 OV 3-methylpentaan 0.00053 1272 2272 111 669
10.13 42869928 OV n-hexaan 0.00053 2272 177 95 287
10.98 3338660 methylpenteen 0.00053 177 258 63 337
11.21 4873560 hexeen 0.00053 258 322 94 238
11.62 6077926 methylpenteen 0.00053 322 1664 41 631
12.29 17938466 methylcyclopentaan 0.00051 915 1392 47 11
13.87 30835812 OV benzeen 0.00048 1480 370 31 151
14.77 2082128 cyclohexaan 0.00051 106 2115 46 85
15.27 31400048 OV 2-methylhexaan 0.00053 1664 118 76
16.02 26267896 OV 3-methylhexaan 0.00053 1392 182 Totaal: 80
16.98 7996587 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00051 408 525 2566 22
17.15 6979161 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 370 1005 71
18 39908068 OV heptaan 0.00053 2115 886 47
18.88 2230395 methylhexeen 0.00053 118 72 17
19.16 3426105 dimethylpenteen 0.00053 182 832 17
20.02 5676854 methylcyclohexaan 0.00051 290 17 21
21.02 9913199 dimethylhexaan 0.00053 525 89 2
21.79 1630852 1,2,4 trimethylcyclopentaan 0.00051 83 96 2
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22.93 65431384 OV tolueen 0.00048 3141 50
24.13 18960702 OV 2-methylheptaan 0.00053 1005 152 Totaal:
24.78 16714933 3-methylheptaan 0.00053 886 202 12311
25.19 1992719 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 102 131
25.6 1356315 C8H16 alkeen 0.00053 72 12
26.01 2183906 C8H16 cyclisch 0.00051 111 33
26.14 1870880 C8H16 cyclisch 0.00051 95 5
26.44 1229366 C8H16 cyclisch 0.00051 63
27.05 15692770 octaan 0.00053 832 Totaal:
27.58 1835171 C8H16 cyclisch 0.00051 94 17682
27.98 797412 C9H18 cyclisch 0.00051 41
28.45 329868 C9H20 alifatisch 0.00053 17 Controle:
29.04 1677503 C9H20 alifatisch 0.00053 89 Totaal:
29.63 1813419 C9H20 alifatisch 0.00053 96 32559
29.98 949339 C9H20 alifatisch 0.00053 50
30.29 2862860 C9H20 alifatisch 0.00053 152
30.93 927874 1-ethyl-4-methylcyclohexaan 0.00051 47
31.64 23753748 OV ethylbenzeen 0.00048 1140
32.42 47856688 OV p-xyleen + m-xyleen 0.00048 2297
33.49 3817436 3-methyloctaan 0.00053 202
34.03 603843 1,2,3-trimethylcyclohexaan 0.00051 31
34.53 26233486 OV o-xyleen 0.00048 1259
35.33 909532 1-ethyl-4-methylcyclohexaan 0.00051 46
Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
35.81 2469465 nonaan 0.00053 131
36.59 227096 3,4,4-trimethyl 2-hexeen 0.00053 12



43

37.11 974485 isopropylbenzeen 0.00048 47
39.68 3785045 n-propylbenzeen 0.00048 182
40.48 13932500 1-methyl-3-ethylbenzeen 0.00048 669
40.63 5971083 1-methyl-4-ethylbenzeen 0.00048 287
41.08 7030945 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 337
41.92 4962253 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 238
43.29 13137965 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 631
44.28 616004 C10H22 0.00053 33
44.57 222335 methylpropylbenzeen 0.00048 11
45.46 3150086 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 151
46.4 1766457 C9H10 aromatisch 0.00048 85
47.05 102211 C11H24 0.00053 5
47.72 1584182 C10H14 aromatisch 0.00048 76
48.2 1674122 1-methylpropylbenzeen 0.00048 80
49.01 449548 C10H14 aromatisch 0.00048 22
49.89 1483965 C10H14 aromatisch 0.00048 71
50.41 986547 C10H14 aromatisch 0.00048 47
52.06 362341 C10H14 aromatisch 0.00048 17
52.95 353168 C10H14 aromatisch 0.00048 17
53.23 447320 C10H14 aromatisch 0.00048 21
54.33 46550 C10H14 aromatisch 0.00048 2
57.73 46609 naftaleen 0.00048 2

Totaal: 32559
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STAALNAME 2 - 13/6/2000

Influent 1 l < bodemluchtextractie (SVE)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
5.69 7963304 isopentaan 0.00053 4221 4221 685 5853
6.53 13091306 n-pentaan 0.00053 6938 6938 3270 8614
7.29 3902978 2-methyl 2-buteen 0.00053 2069 2069 335 745
8.05 480455 2,2-dimethylbutaan 0.00053 255 255 1140 3056
8.94 1343893 cyclopenteen 0.00051 685 12621 790 973
9.72 23812870 OV 2-methylpentaan 0.00053 12621 7480 186 64
10.65 14113618 3-methylpentaan 0.00053 7480 9798 447 457
11.68 18487186 OV hexaan 0.00053 9798 338 151 134
12.38 637129 hexeen 0.00053 338 295 15 117
12.59 556460 methylpenteen 0.00053 295 544 298
13.01 1026878 methylpenteen 0.00053 544 5102 Totaal: 58
13.63 6411685 methylcyclopentaan 0.00051 3270 4311 7019 27
15.36 12194466 benzeen 0.00048 5853 1361 34
16.12 657500 cyclohexaan 0.00051 335 3735 38
16.59 9626144 2-methylhexaan 0.00053 5102 176 5
17.28 8134028 3-methylhexaan 0.00053 4311 207 32
18.13 2235346 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00051 1140 1046 17
18.37 2568371 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 1361 286
19.22 7046619 heptaan 0.00053 3735 1304 Totaal:
19.99 332632 methylhexeen 0.00053 176 1180 20524
20.23 391368 C7H14 alifatisch 0.00053 207 551
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21.13 1548836 methylcyclohexaan 0.00051 790 93
22.08 1973570 2,5-dimethylhexaan 0.00053 1046 72
22.8 364212 ethylcyclopentaan 0.00051 186 170
23.63 876522 C8H16 cyclisch 0.00051 447 160
24.09 17946544 OV tolueen 0.00048 8614 113
24.45 538781 C8H18 alifatisch 0.00053 286 60
24.91 2459440 2-methylheptaan 0.00053 1304
25.59 2226211 3-methylheptaan 0.00053 1180 Totaal:
26.07 296751 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 151 64485
26.92 28580 propylcyclohexaan 0.00051 15
27.84 1039908 octaan 0.00053 551 Controle:
28.45 176289 C8H16 alifatisch 0.00053 93 Totaal:
30.52 135452 C9H20 alifatisch 0.00053 72 92028
31.15 321443 C9H20 alifatisch 0.00053 170
32.39 1553053 ethylbenzeen 0.00048 745
33.22 6366782 p-xyleen + m-xyleen 0.00048 3056
33.58 301423 C9H20 alifatisch 0.00053 160
34.23 213771 C9H20 alifatisch 0.00053 113
35.17 2026129 o-xyleen 0.00048 973
36.58 112443 nonaan 0.00053 60
40.47 133909 n-propylbenzeen 0.00048 64
41.08 951773 1-methyl-3-ethylbenzeen en 0.00048 457

1-methyl-4-ethylbenzeen
41.75 279494 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 134
42.64 243713 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 117
Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
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43.89 620468 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 298
46.22 121809 C9H12 0.00048 58
47.23 55245 C9H10 0.00048 27
48.56 70088 methylpropylbenzeen 0.00048 34
49.06 80008 C10H14 0.00048 38
49.88 11099 C10H14 0.00048 5
50.79 67648 C10H14 0.00048 32
51.27 35969 C10H14 0.00048 17

Totaal: 92028

Influent 1 l < plaatbeluchter (PB)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
5.72 2447428 isopentaan 0.00053 1297 1297 205 3196
6.59 3012182 n-pentaan 0.00053 1596 1596 1699 6053
6.87 565412 2-penteen 0.00053 300 300 235 299
7.4 1069216 2-methyl 2-buteen 0.00053 567 567 570 1231
8.16 108840 2,2-dimethylbutaan 0.00053 58 58 120 344
9.08 402321 cyclopenteen 0.00051 205 4641 297 18
9.94 8756717 2-methylpentaan 0.00053 4641 2783 50
10.81 5250902 3-methylpentaan 0.00053 2783 4677 Totaal: 36
11.9 8823981 n-hexaan 0.00053 4677 127 3126 30
12.57 239869 methylpenteen 0.00053 127 179 88
12.8 337039 hexeen 0.00053 179 292
13.25 550458 methylpenteen 0.00053 292 3823 Totaal:
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13.85 3332183 methylcyclopentaan 0.00051 1699 3274 11345
15.6 6658207 benzeen 0.00048 3196 857
16.33 460249 cyclohexaan 0.00051 235 1014
16.88 7212449 2-methylhexaan 0.00053 3823 2982
17.59 6176859 3-methylhexaan 0.00053 3274 131
18.43 1617877 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 857 164
18.69 1913158 C8H18 0.00053 1014 684
19.54 5626212 heptaan 0.00053 2982 199
20.3 246304 methylhexeen 0.00053 131 736
20.56 309944 dimethylpenteen 0.00053 164 633
21.42 1118106 methylcyclohexaan 0.00051 570 258
22.41 1291007 2,5-dimethylhexaan 0.00053 684
23.09 234729 ethylcyclopentaan 0.00051 120 Totaal:
23.92 582101 C8H16 cyclisch 0.00051 297
24.42 12609969 tolueen 0.00048 6053 31271
24.74 375269 C8H16 alifatisch 0.00053 199
25.21 1388825 2-methylheptaan 0.00053 736 Controle:
25.87 1194599 3-methylheptaan 0.00053 633 Totaal:
28.13 487179 octaan 0.00053 258 45742
32.64 623793 ethylbenzeen 0.00048 299
33.41 2565262 p-xyleen + m-xyleen 0.00048 1231
35.38 716299 o-xyleen 0.00048 344
40.68 36652 n-propylbenzeen 0.00048 18
41.31 104110 1-methyl-3-ethylbenzeen en 0.00048 50

1-methyl-4-ethylbenzeen
41.93 74930 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 36
42.84 62644 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 30
44.1 183754 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 88
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Totaal: 45742

Effluent 2 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
5.43 1593959 isopentaan 0.00053 422 422 768 1535
6.22 2030656 n-pentaan 0.00053 538 538 101 4775
6.48 207753 2-penteen 0.00053 55 55 474 1092
6.98 686451 2-methyl 2-buteen 0.00053 182 182 441 4929
9.38 7031105 2-methylpentaan 0.00053 1863 1863 98 1946
10.25 4244573 3-methylpentaan 0.00051 1082 1082 105 52
11.32 7625177 n-hexaan 0.00053 2021 2021 131 174
11.99 211131 methylpenteen 0.00053 56 56 96 845
12.23 285491 hexeen 0.00053 76 76 61 364
12.66 461290 methylpenteen 0.00053 122 122 32 441
13.28 2896724 methylcyclopentaan 0.00053 768 1816 346
15.02 5792605 benzeen 0.00053 1535 1748 Totaal: 946
15.77 396184 cyclohexaan 0.00051 101 637 2306 247
16.33 7567853 2-methylhexaan 0.00048 1816 1867 124
17.03 6854961 3-methylhexaan 0.00051 1748 73 142
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17.91 1787305 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00053 474 115 150
18.15 2402696 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 637 652 34
19.01 7320236 heptaan 0.00051 1867 792 132
19.77 274266 methylhexeen 0.00053 73 889 91
20.04 434015 dimethylpenteen 0.00053 115 34 28
20.92 1663109 methylcyclohexaan 0.00053 441 603 34
21.9 2460882 dimethylhexaan 0.00053 652 108 46
22.6 386088 ethylcyclopentaan 0.00051 98 182
23.48 396837 1,2,4 trimethylcyclopentaan 0.00053 105 194 Totaal:
23.93 18724712 OV tolueen 0.00051 4775 115 18475
24.78 3301597 2-methylheptaan 0.00048 792
25.44 3353437 3-methylheptaan 0.00053 889 Totaal:
25.92 492710 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00053 131 16243
26.77 132657 4-methyl-3-hepteen 0.00051 34
27.73 2275294 octaan 0.00053 603 Controle:
28.33 375391 C8H16 cyclisch 0.00051 96 Totaal:
30.38 424168 C9H20 alifatisch 0.00051 108 37024
30.8 239386 C9H18 cyclisch 0.00051 61
31.02 686283 C9H20 alifatisch 0.00053 182
32.32 4281210 ethylbenzeen 0.00051 1092
33.19 19330466 OV p-xyleen + m-xyleen 0.00051 4929
34.15 733874 3-methyloctaan 0.00053 194
34.64 120660 1,2,3-trimethylcyclohexaan 0.00053 32
35.17 7344449 o-xyleen 0.00053 1946
36.48 434235 nonaan 0.00053 115
37.83 197849 isopropylbenzeen 0.00053 52
40.39 681570 n-propylbenzeen 0.00051 174
41.07 3520789 1-methyl-3-ethylbenzeen 0.00048 845
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41.21 1518579 1-methyl-4-ethylbenzeen 0.00048 364
41.69 1664463 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00053 441
42.58 1358633 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00051 346
43.88 3941099 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 946
46.15 969191 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00051 247
Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
47.15 468923 C9H10 aromatisch 0.00053 124
48.46 536601 methylpropylbenzeen 0.00053 142
48.97 626849 C10H14 aromatisch 0.00048 150
49.82 143016 C10H14 aromatisch 0.00048 34
50.7 550726 C10H14 aromatisch 0.00048 132
51.18 380727 C10H14 aromatisch 0.00048 91
52.88 116470 C10H14 aromatisch 0.00048 28
53.76 140048 C10H14 aromatisch 0.00048 34
54.02 190734 C10H14 aromatisch 0.00048 46

Totaal: 37024

STAALNAME 3 - 31/7/2000

Influent 0,6 l < bodemluchtextractie (SVE)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
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(min.)
4.72 116451 isopentaan 0.00053 103 103 286
12.6 357392 benzeen 0.00048 286 27
22.37 33616 tolueen 0.00048 27 Totaal:

103 Totaal:
Totaal: 313
416

Influent 0,6 l < plaatbeluchter (PB)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
9.36 536298 2-methylpentaan 0.00053 474 474 199
10.11 255723 3-methylpentaan 0.00053 226 226 21
22.14 248490 tolueen 0.00048 199
29.66 26327 m-en p-xyleen 0.00048 21 Totaal: Totaal:

700 220
Totaal:
919

Effluent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
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(min.)
8.47 477078 2-methylpentaan 0.00053 253 253 48
9.27 221250 2-methyl-1-penteen 0.00053 117 117 110
14.06 100316 benzeen 0.00048 48
23.08 228215 tolueen 0.00048 110 Totaal: Totaal:

370 158
Totaal:
528

STAALNAME 4 - 6/9/2000

Influent 1 l < bodemluchtextractie (SVE)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)

(min.)

3.6 686343 n-butaan 0.00053 364 364 385 5067

3.93 92715 2-buteen 0.00053 49 49 3876 14134

4.92 5595685 isopentaan 0.00053 2966 2966 372 1935

5.27 274784 1-penteen 0.00053 146 146 1620 11390

5.57 7022325 n-pentaan 0.00053 3722 3722 2082 40719

6.18 1998306 2-penteen 0.00053 1059 1059 716 74

6.76 332671 2,2-dimethylbutaan 0.00053 176 176 1669 153

7.47 755005 cyclopenteen 0.00051 385 9035 741 1266

8.07 17047364 OV 2-methylpentaan 0.00053 9035 5774 315 371

8.81 10893796 3-methylpentaan 0.00053 5774 7985 528 311
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9.67 15066915 n-hexaan 0.00053 7985 570 418 769

10.28 1075622 methylpenteen 0.00053 570 511 912 158

10.83 964378 methylpenteen 0.00053 511 8822 71

11.47 7599719 methylcyclopentaan 0.00051 3876 7778 Totaal: 77

13.12 10556641 benzeen 0.00048 5067 3970 13635 85

13.88 728632 cyclohexaan 0.00051 372 6897 15

14.39 16644612 2-methylhexaan 0.00053 8822 295 77

15.16 14676154 3-methylhexaan 0.00053 7778 502 39

16.08 3177219 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00051 1620 3162 14

16.42 7490603 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 3970 873 12

17.41 13012925 heptaan 0.00053 6897 5128 17

18.32 556525 methylhexeen 0.00053 295 4591

18.64 946541 dimethylpenteen 0.00053 502 495 Totaal:

19.67 4082481 methylcyclohexaan 0.00051 2082 3103 76753

20.86 5965158 2,5-dimethylhexaan 0.00053 3162 723

21.66 1404604 1,2,4 trimethylcyclopentaan 0.00051 716 562

22.63 3272309 trimethylcyclopentaan 0.00051 1669 615

23.13 29446224 OV tolueen 0.00048 14134

23.66 1646393 C8H18 0.00053 873 Totaal:

24.17 9675874 2-methylheptaan 0.00053 5128 79871

24.98 8661948 3-methylheptaan 0.00053 4591

25.42 1452945 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 741 Controle:

26.03 617903 1-ethyl, 2-methylcyclopentaan 0.00051 315 Totaal:

26.42 933201 4-methyl, 3-hepteen 0.00053 495 170259

26.64 1034777 propylcyclohexaan 0.00051 528

27.54 5855525 octaan 0.00053 3103

30.54 820256 C8H16 cyclo-alkaan 0.00051 418

30.84 1788891 C8H16 cyclo-alkaan 0.00051 912
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31.21 1364251 C9H20 0.00053 723

32.55 4030657 ethylbenzeen 0.00048 1935

33.5 23729130 OV p-xyleen + m-xyleen 0.00048 11390

33.92 1059753 C9H20 0.00053 562

34.6 1159936 3-methyloctaan 0.00053 615

35.62 84831032 o-xyleen 0.00048 40719

38.47 153843 isopropylbenzeen 0.00048 74

41.14 317734 n-propylbenzeen 0.00048 153

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

41.83 2636656 1-methyl-3-ethylbenzeen en 0.00048 1266

1-methyl-4-ethylbenzeen

42.5 772146 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 371

43.4 648344 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 311

44.72 1601739 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 769

47.09 328295 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 158

48.11 148396 C9H10 0.00048 71

49.51 160531 methylpropylbenzeen 0.00048 77

50.01 177475 C10H14 aromatisch 0.00048 85

50.83 30256 C10H14 aromatisch 0.00048 15

51.68 160491 C10H14 aromatisch 0.00048 77

52.28 80815 C10H14 aromatisch 0.00048 39

53.94 29921 C10H14 aromatisch 0.00048 14

54.88 26002 C10H14 aromatisch 0.00048 12

55.1 36013 C10H14 aromatisch 0.00048 17

Totaal: 170259
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Influent 6 l < plaatbeluchter (PB)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)

(min.)

4.9 501842 isopentaan 0.00053 44 44 12 34

5.57 334313 n-pentaan 0.00053 30 30 7 142

5.78 84833 2-penteen 0.00053 7 7 21

6.21 157288 2-methyl 2-buteen 0.00053 14 14 Totaal: 203

8.29 941019 2-methylpentaan 0.00053 83 83 19 92

9.03 524284 3-methylpentaan 0.00053 46 46 28

9.98 524518 n-hexaan 0.00053 46 46 22

11.91 324940 2-hexeen 0.00053 29 29 3

13.73 426825 benzeen 0.00048 34 57 48

15.1 648996 2-methylhexaan 0.00053 57 52

15.92 583942 3-methylhexaan 0.00053 52 24 Totaal:

17.28 272034 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 24 40 594

18.39 456938 heptaan 0.00053 40 20

21 136761 methylcyclohexaan 0.00051 12 7

22.49 222875 dimethylhexaan 0.00053 20 27

24.83 80545 C8H18 0.00053 7 25

25.52 1780489 tolueen 0.00048 142 16

26.33 84648 Trimethylcyclohexaan 0.00051 7

27.16 304361 2-methylheptaan 0.00053 27 Totaal:

28.38 286361 3-methylheptaan 0.00053 25 568
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32.94 182395 octaan 0.00053 16

43.08 264230 ethylbenzeen 0.00048 21 Controle:

45.32 2540112 p-xyleen + m-xyleen 0.00048 203 Totaal:

51.02 1147134 o-xyleen 0.00048 92 1181

74.21 350028 isopropylbenzeen 0.00048 28

77.39 280002 n-propylbenzeen 0.00048 22

81.17 37680 1-methyl-3-ethylbenzeen 0.00048 3

88.24 600632 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 48

Totaal:

1181

Effluent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)

(min.)

5.41 548962 n-butaan 0.00053 291 291 272 213

6.29 409158 n-pentaan 0.00053 217 217 103 1057

9.59 1293886 2-methylpentaan 0.00053 686 686 154

10.44 650152 3-methylpentaan 0.00053 345 345 Totaal: 1107

11.49 709080 n-hexaan 0.00053 376 376 375 542

13.43 532489 methylcyclopentaan 0.00051 272 542 332

15.17 444739 benzeen 0.00048 213 478 150

16.4 1023032 2-methylhexaan 0.00053 542 226 98

17.11 901721 3-methylhexaan 0.00053 478 370 242

18.21 426175 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 226 132 66
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19.03 698224 heptaan 0.00053 370 187 31

20.92 249649 C7H14 alkeen 0.00053 132 293 36

21.91 352228 C8H18 0.00053 187 283 24

23.33 202811 trimethylcyclopentaan 0.00051 103 134

23.72 2203062 tolueen 0.00048 1057 Totaal:

24.45 552420 2-methylheptaan 0.00053 293 4052

25.01 533377 3-methylheptaan 0.00053 283 Totaal:

26.8 253289 octaan 0.00053 134 4559

30.08 320187 ethylbenzeen 0.00048 154

30.61 2305403 p-xyleen + m-xyleen 0.00048 1107 Controle:

31.92 1129371 o-xyleen 0.00048 542 Totaal:

35.54 691655 n-propylbenzeen 0.00048 332 8986

35.91 313047 1-methyl-3-ethylbenzeen en 0.00048 150

1-methyl-4-ethylbenzeen

36.44 203257 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 98

37.16 503201 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 242

38.5 136868 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 66

39.08 64829 C9H10 0.00048 31

39.97 75079 C10H14 aromaat 0.00048 36

41.19 50541 C10H14 aromaat 0.00048 24

Totaal: 8986

BIJLAGE 2: RESULTATEN BIOFILTER 2
STAALNAME 1 - 18/4/2000
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Influent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
5.13 1916463 isopentaan 0.00053 1016 1016 217
5.55 260265 1-penteen 0.00053 138 138 1129
5.93 2084470 n-pentaan 0.00053 1105 1105 566
6.18 881298 2-penteen 0.00053 467 467 1556
6.68 1334528 2-methyl 2-buteen 0.00053 707 707 399
8.28 426302 cyclopenteen 0.00051 217 2773 351
9.12 5231659 2-methylpentaan 0.00053 2773 1525
9.93 2877082 3-methylpentaan 0.00053 1525 271 Totaal:
10.21 511560 2-methyl 1-penteen 0.00053 271 1698 4219
10.98 3204683 hexaan 0.00053 1698 526
11.27 992872 hexeen 0.00053 526 227
11.65 427657 2-penteen 4-methyl 0.00053 227 230
12.29 434557 2-penteen 4-methyl 0.00053 230 3141
12.9 2214045 methylcyclopentaan 0.00051 1129 2625
14.58 2301053 benzeen 0.00048 1105 3379
15.81 5925642 2-methylhexaan 0.00053 3141 2432
16.52 4952379 3-methylhexaan 0.00053 2625 1779
17.63 6375791 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 3379 748
18.42 4587987 heptaan 0.00053 2432 1940
20.26 1110356 methylcyclohexaan 0.00051 566 1758
21.26 3356842 dimethylhexaan 0.00053 1779 278
22.76 3050851 trimethylcyclopentaan 0.00051 1556 953
23.22 7680054 tolueen 0.00048 3686 589
23.61 1411269 C8H18 vertakte alkaan 0.00053 748 1239
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24.07 3660372 2-methylheptaan 0.00053 1940 670
24.71 3316494 3-methylheptaan 0.00053 1758 400
25.15 781432 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 399 708
25.63 524990 C9H20 vertakte alkaan 0.00053 278 323
26.94 1797295 C9H20 vertakte alkaan 0.00053 953 653
30.15 1111602 C9H20 vertakte alkaan 0.00053 589 657
31.39 1226145 ethylbenzeen 0.00048 589 1149
32.22 6606371 p- en m-xyleen 0.00048 3171 768
32.62 2337960 C9H20 vertakte alkaan 0.00053 1239 305
33.23 1264236 C9H20 3-methyloctaan 0.00053 670 620
34.14 1963472 o-xyleen 0.00048 942
34.5 689125 1,2,3-trimethylcyclohexaan 0.00051 351 Totaal:
35.09 754452 C9H18 4-noneen 0.00053 400 37796
35.56 1335665 C9H20 vertakte alkaan 0.00053 708
38.58 609873 dimethyloctaan 0.00053 323 Controle:
40.03 4412534 isopropylbenzeen 0.00048 2118 Totaal:
40.68 2308394 n-propylbenzeen 0.00048 1108 64240
41.07 1232108 C10H22 0.00053 653
41.58 1732409 methylethylbenzeen 0.00048 832
42.84 4166438 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 2000
43.94 1239003 n-decaan 0.00053 657
45.07 1647557 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 791
Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
46.09 860150 C9H10 (aromaat) 0.00048 413
47.39 2183517 methylpropylbenzeen 0.00048 1048
47.91 2250761 C10H14 0.00048 1080
48.72 853475 C10H14 0.00048 410
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49.58 2573956 C10H14 0.00048 1235
50.08 1308606 C10H14 0.00048 628
51.82 2167482 C10H22 0.00053 1149
52.64 662298 C10H14 0.00048 318
52.91 969035 C10H14 0.00048 465
58.61 596451 C11H16 0.00048 286
59.21 1448269 C12H26 3,6-dimethyldecaan 0.00053 768
60.31 576130 C13H28 vertakte alkaan 0.00053 305
66.09 1170718 C13H28 vertakte alkaan 0.00053 620

Totaal:
64240

Effluent 10 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
3.22 2337181 n-butaan 0.00053 124 124 180
3.5 403718 2-buteen 0.00053 21 21 339
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3.99 380908 3-methyl 1-buteen 0.00053 20 20
4.32 8704530 isopentaan 0.00053 461 461 Totaal:
4.64 2749458 1-penteen 0.00053 146 146 519
4.8 15620144 OV n-pentaan 0.00053 828 828
5.03 9077540 OV 2-penteen 0.00053 481 481
5.37 15988934 OV 2-methyl 2-buteen 0.00053 847 847
6.63 3524574 cyclopenteen 0.00051 180 994
7.14 18749172 OV 2-methyl pentaan 0.00053 994 371
7.88 7004499 3-methyl pentaan 0.00053 371 219
8.09 4128216 2-methyl 1-penteen 0.00053 219 823
8.65 15534596 OV hexaan 0.00053 823 206
9.84 3883520 4-methyl 2-penteen 0.00053 206 540
10.46 6648059 methylcyclopentaan 0.00051 339 421
11.99 22920972 OV benzeen 0.00048 1100 368
13.18 10198084 2-methylhexaan 0.00053 540 694
13.87 7934843 3-methylhexaan 0.00053 421 147
14.92 6945726 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 368 116
15.78 13103102 heptaan 0.00053 694 176
18.6 2764222 C8H18 dimethylhexaan 0.00053 147 131
20.17 2189909 C8H16 0.00053 116 106
20.6 34097292 OV tolueen 0.00048 1637 41
21.45 3321216 2-methylheptaan 0.00053 176 13
22.1 2462910 3-methylheptaan 0.00053 131
24.34 1996096 C8H18 vertakte alkaan 0.00053 106 Totaal:
28.98 7269165 ethylbenzeen 0.00048 349 8294
29.81 28345658 OV p-xyleen + m-xyleen 0.00048 1361
30.77 768379 3-methyloctaan 0.00053 41 Controle:
31.29 239498 1,2,3-trimethylhexaan 0.00053 13 Totaal:
31.88 15253644 o-xyleen 0.00048 732 15718
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34.45 402450 isopropylbenzeen 0.00048 19
36.99 1421115 n-propylbenzeen 0.00048 68
37.73 10208050 1-methyl 3-ethylbenzeen 0.00048 490
38.33 3559264 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 171
39.18 2865302 1-ethyl 2-methylbenzeen 0.00048 138
40.53 8585723 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 412
42.74 2333804 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 112
43.73 1117134 C9H10 0.00048 54
45.05 1195833 methylpropylbenzeen 0.00048 57
45.53 1243045 C10H14 0.00048 60
47.24 1259129 C10H14 0.00048 60
47.76 914597 C10H14 0.00048 44
48.26 67998 C10H14 0.00048 3
49.39 388970 C10H14 0.00048 19
50.28 403645 C10H14 0.00048 19

Totaal:
15718

 STAALNAME 2 - 15/6/2000

Influent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
3.78 297859 n-butaan 0.00053 158 158 147
4.22 44637 2-buteen 0.00053 24 24 594
5.48 2199232 isopentaan 0.00053 1166 1166 155
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5.93 160962 1-penteen 0.00053 85 85 324
6.32 1713819 n-pentaan 0.00053 908 908 377
6.58 540842 2-penteen cis 0.00053 287 287 250
6.92 269251 2-penteen trans 0.00053 143 143 169
7.11 820302 2-methyl 2-buteen 0.00053 435 435 28
8.75 287444 cyclopenteen 0.00051 147 1110 36
9.6 2094682 2-methylpentaan 0.00053 1110 633 92
10.46 1194264 3-methylpentaan 0.00053 633 174
10.74 328824 2-methyl 1-penteen 0.00053 174 757 Totaal:
11.53 1428794 hexaan 0.00053 757 4 2173
11.82 8248 methylpenteen 0.00053 4 165
12.9 311754 2-penteen 4-methyl 0.00053 165 1009
13.51 1164323 methylcyclopentaan 0.00051 594 816
15.27 1776620 benzeen 0.00048 853 479
16.02 304566 cyclohexaan 0.00051 155 1124
16.53 1902994 2-methylhexaan 0.00053 1009 363
17.27 1540166 3-methylhexaan 0.00053 816 491
18.13 636244 1,3-dimethylcyclopentaan 0.00051 324 392
18.41 903141 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 479 29
19.25 2121384 heptaan 0.00053 1124 338
21.2 739787 methylcyclohexaan 0.00051 377 76
22.16 684199 dimethylhexaan 0.00053 363 176
23.72 489250 trimethylcyclopentaan 0.00051 250 116
24.18 5807621 tolueen 0.00048 2788 123
25.02 925785 2-methylheptaan 0.00053 491
25.69 739793 3-methylheptaan 0.00053 392 Totaal:
26.17 331918 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 169 11580
26.67 55645 1-ethyl 2-methylcyclopentaan 0.00051 28
27.05 71074 1-ethyl 3-methylcyclopentaan 0.00051 36 Controle:
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27.26 53873 4-methyl 3-hepteen 0.00053 29 Totaal:
27.98 638243 octaan 0.00053 338 23152
28.62 179787 1-ethyl-4-methylcyclohexaan 0.00051 92
30.08 144136 2,5-dimethyl 2,4-hexadiëen 0.00053 76
32.57 1235737 ethylbenzeen 0.00048 593
33.35 4256275 p- en m-xyleen 0.00048 2043
33.76 332153 C9H20 0.00053 176
34.4 219096 C9H20 3-methyloctaan 0.00053 116
35.34 1557467 o-xyleen 0.00048 748
36.78 231346 nonaan 0.00053 123
38.11 74969 isopropylbenzeen 0.00048 36
40.68 279461 n-propylbenzeen 0.00048 134
41.29 1372439 1-methyl-3-ethylbenzeen 0.00048 659

en 1-methyl-4-ethylbenzeen
41.95 411214 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 197
Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
42.83 447929 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 215
44.12 1190900 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 572
46.42 329864 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 158
47.44 188413 C9H10 (aromaat) 0.00048 90
48.77 152209 methylpropylbenzeen 0.00048 73
49.23 157434 C10H14 0.00048 76
50.1 60164 C10H14 0.00048 29
50.98 184716 C10H14 0.00048 89
51.49 98137 C10H14 0.00048 47

Totaal:
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23152

Effluent 2 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
3.71 269243 n-butaan 0.00053 71 71 114
5.36 1246893 isopentaan 0.00053 330 330 352
5.82 244397 1-penteen 0.00053 65 65 84
6.21 2027724 n-pentaan 0.00053 537 537 61
6.47 712234 2-penteen cis 0.00053 189 189 136
7.01 1516579 2-methyl 2-buteen 0.00053 402 402 214
8.73 445257 cyclopenteen 0.00051 114 569 126
9.64 2146106 2-methylpentaan 0.00053 569 327 161
10.62 1233209 3-methylpentaan 0.00053 327 116 106
10.94 436650 2-methyl 1-penteen 0.00053 116 606
11.87 2286880 hexaan 0.00053 606 262 Totaal:
12.24 989396 methylpenteen 0.00053 262 111 1353
12.72 420642 2-penteen 4-methyl 0.00053 111 82
13.01 310297 2-hexeen 0.00053 82 129
13.57 486416 methylpenteen 0.00053 129 591
14.34 1379547 methylcyclopentaan 0.00051 352 491
16.78 5547631 benzeen 0.00048 1331 248
17.86 330292 cyclohexaan 0.00051 84 553
18.77 2231764 2-methylhexaan 0.00053 591 60
19.9 1854129 3-methylhexaan 0.00053 491 40
20.89 239349 1,3-dimethycyclopentaan 0.00051 61 4065
21.28 532698 1,2-dimethylcyclopentaan 0.00051 136 102
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21.73 936867 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 248 328
23.37 2086184 heptaan 0.00053 553 60
24.88 228167 2-methyl 2-hexeen 0.00053 60 53
25.4 149989 4,4-dimethyl 2-penteen 0.00053 40 322
26.81 837971 methylcyclohexaan 0.00051 214 6
28.84 493600 2,5-dimethylhexaan 0.00051 126 112
32.49 691380 trimethylcyclopentaan 0.00048 166 88
33.58 15341100 tolueen 0.00053 4065
34.63 384295 C8H18 0.00053 102 Totaal:
35.92 1238816 2-methylheptaan 0.00053 328 10917
37.65 633177 3-methylheptaan 0.00051 161
42.83 224634 C8H16alifat. 0.00053 60
43.54 199088 C8H16alifat. 0.00053 53 Controle:
44.34 1215222 octaan 0.00053 322 Totaal:
53.13 414918 ethylmethylcyclopentaan 0.00051 106 18056
54.84 24501 methylhepteen 0.00053 6
59.08 2222978 ethylbenzeen 0.00048 534
62.81 10721902 p- en m-xyleen 0.00048 2573
66.03 420943 C9H20 0.00053 112
71.17 4926695 o-xyleen 0.00048 1182
81.5 332548 nonaan 0.00053 88

Totaal:
18056
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 STAALNAME 3 - 21/9/2000

Influent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
3.31 88682 n-butaan 0.00053 47 47 24
4.65 591600 isopentaan 0.00053 314 314 65
5.01 59012 1-penteen 0.00053 31 31
5.33 401007 n-pentaan 0.00053 213 213 Totaal:
5.53 124292 2-penteen 0.00053 66 66 90
5.95 225497 2-methyl 2-buteen 0.00053 120 120
6.54 16803 2,2-dimethylbutaan 0.00053 9 9
7.31 47887 cyclopenteen 0.00051 24 337
7.97 635259 2-methylpentaan 0.00053 337 94
8.71 177999 3-methylpentaan 0.00053 94 92
9.63 174232 hexaan 0.00053 92 16
10.91 29629 2-penteen 4-methyl 0.00053 16 81
11.51 127827 methylcyclopentaan 0.00051 65 66
13.33 111104 benzeen 0.00048 53 36
14.65 153356 2-methylhexaan 0.00053 81 47
15.47 124725 3-methylhexaan 0.00053 66 19
16.81 68634 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 36 15
17.79 89353 heptaan 0.00053 47 11
23.38 334337 tolueen 0.00048 160 7
24.42 35347 2-methylheptaan 0.00053 19
25.17 28848 3-methylheptaan 0.00053 15 Totaal:
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27.71 21345 octaan 0.00053 11 1621
32.63 72004 ethylbenzeen 0.00048 35
33.44 291119 p- en m-xyleen 0.00048 140 Controle:
35.57 120144 o-xyleen 0.00048 58 Totaal:
37.17 12683 nonaan 0.00053 7 2320
41.17 14297 n-propylbenzeen 0.00048 7
41.82 49824 1-methyl-3-ethylbenz., 1-methyl-4-

ethylbenz.
0.00048 24

42.51 44326 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 21
43.42 46667 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 22
44.7 107365 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 52
47.07 26338 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 13
48.11 14768 C9H10 0.00048 7
51.72 22339 C10H14 0.00048 11
52.21 14824 C10H14 0.00048 7

Totaal:
2320

Effluent 3 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l)
(min.)
4.61 258783 3-methyl 1-buteen 0.00053 46 46 951
5.03 8582643 isopentaan 0.00053 1516 1516 2106
5.62 21720120 OV n-pentaan 0.00053 3837 3837 288
5.88 11558957 OV 2-penteen 0.00053 2042 2042 366
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6.26 19799022 OV 2-methyl 2-buteen 0.00053 3498 3498 492
6.9 359393 2,2-dimethylbutaan 0.00053 63 63 8
7.71 5592385 cyclopenteen 0.00051 951 4754 12
8.21 26910252 OV 2-methylpentaan 0.00053 4754 3623 27
9.11 20504828 OV 3-methylpentaan 0.00053 3623 4127
9.93 23358984 OV hexaan 0.00053 4127 1897 Totaal:
10.29 10737154 2-penteen 4-methyl 0.00053 1897 872 4250
10.67 4935663 2-penteen 4-methyl 0.00053 872 606
10.84 3432908 hexeen 0.00053 606 1058
11.24 5991262 methylpenteen 0.00053 1058 2420
11.86 12386440 methylcyclopentaan 0.00051 2106 1812
13.48 21689504 OV benzeen 0.00048 3470 2055
14.33 1694020 cyclohexaan 0.00051 288 1867
14.91 13696170 2-methylhexaan 0.00053 2420 36
15.7 10257082 3-methylhexaan 0.00053 1812 638
17 11629980 2,2,4-trimethylpentaan 0.00053 2055 159
18.01 10570399 heptaan 0.00053 1867 364
18.95 204661 2-methyl 2-hexeen 0.00053 36 257
20.42 2153254 methylcyclohexaan 0.00051 366 61
21.79 3609999 dimethylhexaan 0.00053 638 26
24.16 2896621 trimethylcyclopentaan 0.00051 492 123
24.91 18563090 tolueen 0.00048 2970 30
25.5 902448 C8H18 0.00053 159 57
26.26 2057782 2-methylheptaan 0.00053 364 16
27.44 1457037 3-methylheptaan 0.00053 257
28.07 49702 1,3-dimethylcyclohexaan 0.00051 8 Totaal:
29.17 346747 C8H18 0.00053 61 37862
29.64 70134 C8H16 cyclisch 0.00051 12
31.23 149138 C8H16 alifatisch 0.00053 26 Controle:
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31.75 698804 octaan 0.00053 123 Totaal:
32.95 167851 2,5-dimethyl; 2,4-hexadiëen 0.00053 30 50250
41.67 710875 ethylbenzeen 0.00048 114
43.96 5422739 p-xyleen + m-xyleen 0.00048 868
45.78 323572 3-methyloctaan 0.00053 57
47.64 159610 1,2,3-trimethylcyclohexaan 0.00051 27
49.54 1955955 o-xyleen 0.00048 313
55.67 89285 nonaan 0.00053 16
72.34 424274 1-methyl-3-ethylbenzeen 0.00048 68
74.24 378338 1,3,5-trimethylbenzeen 0.00048 61
76.07 363696 1-ethyl-2-methylbenzeen 0.00048 58
78.44 799540 1,2,4-trimethylbenzeen 0.00048 128
81.68 213847 1,2,3-trimethylbenzeen 0.00048 34
82.78 54113 C9H10 (aromaat) 0.00048 9
84.57 79499 methylpropylbenzeen 0.00048 13
85.14 61064 C10H14 0.00048 10

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)
(min.)
86.68 83862 C10H14 0.00048 13
87.11 64438 C10H14 0.00048 10

Totaal:
50250
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BIJLAGE 3: RESULTATEN ACTIEF KOOLFILTER 1
STAALNAME 1 - 17/4/2000

Effluent Peilbuis 1, 17,6 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng)

(min.)

5.78 461073 n-butaan 0.00053 244

6.65 126006 n-pentaan 0.00053 67

10.98 134356 alif. KWS 0.00053 71

Totaal:

382

Effluent Peilbuis 2&3, 17,4 l
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Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng)

(min.)

5.69 598694 n-butaan 0.00053 317

6.68 182665 n-pentaan 0.00053 97

10.63 115944 alif. KWS 0.00053 61

Totaal:

475

Effluent Peilbuis 4, 15 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng)

(min.)

5.46 626094 n-butaan 0.00053 332

6.32 119971 n-pentaan 0.00053 64
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9.59 143083 alif. KWS 0.00053 76

Totaal:

472

Effluent Peilbuis 5&6, 18 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng)

(min.)

5.52 271639 n-butaan 0.00053 144

17.75 235177 arom. KWS 0.00048 113

Totaal:

257

Totaal: 1586 ng in 68 l

18,44 ng 1 l
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 STAALNAME 2 - 3/10/2000

Effluent (1 l < peilbuis 1, 1 l < peilbuis 2&3, 1,2 l < peilbuis 4, 0,8 l < peilbuis 5&6 => Totaal: 4 l)

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc. Alif. KWS Cycl. KWS Arom. KWS

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/l)

(min.)

5.4 983621 isopentaan 0.00053 130 130 18 140

6.19 2071012 n-pentaan 0.00053 274 274 307 607

6.43 127242 2-penteen 0.00053 17 17 108 432

6.92 790073 2-methyl 2-buteen 0.00053 105 105 175 690

8.52 141738 cyclopenteen 0.00051 18 568 216 600

9.33 4283950 2-methylpentaan 0.00053 568 250 273 896

10.2 1885665 3-methylpentaan 0.00053 250 411 61 871

11.24 3104235 hexaan 0.00053 411 71 17 658
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11.53 534149 methylpenteen 0.00053 71 41 47 2711

11.92 307092 methylpenteen 0.00053 41 27 77 575

12.16 201063 2-hexeen 0.00053 27 49 26 487

12.58 371369 methylpenteen 0.00053 49 609 180

13.18 2406793 methylcyclopenta
an

0.00051 307 561 Totaal: 246

14.9 1170473 benzeen 0.00048 140 399 1325 262

15.65 846918 cyclohexaan 0.00051 108 357

16.18 4597659 2-methylhexaan 0.00053 609 28 Totaal:

16.88 4231243 3-methylhexaan 0.00053 561 35 9357

17.78 1371952 1,3-
dimethylcyclopenta
an

0.00051 175 330

18.01 3014206 2,2,4-
trimethylpentaan

0.00053 399 188

18.82 2694154 heptaan 0.00053 357 206

19.62 210402 methylhexeen 0.00053 28 42

19.85 266066 dimethylpenteen 0.00053 35 19

20.73 1695693 methylcyclohexaan 0.00051 216 98
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21.71 2493301 dimethylhexaan 0.00053 330 47

23.22 2144418 trimethylcyclopenta
an

0.00051 273 28

23.68 5062107 tolueen 0.00048 607 168

24.55 1418232 2-methylheptaan 0.00053 188 104

25.22 1553552 3-methylheptaan 0.00053 206 42

25.68 478893 1,3-
dimethylcyclohexaa
n

0.00051 61

26.17 313529 C8H18 0.00053 42 Totaal:

26.53 133559 C8H16 cyclisch 0.00051 17 5203

26.7 142557 4-methyl 3-hepteen 0.00053 19

27.45 742172 octaan 0.00053 98 Controle:

28 364924 1-ethyl-4-
methylcyclohexaan

0.00051 47 Totaal:

30.12 352242 C9H20 0.00053 47 15885

30.48 211025 C9H20 0.00053 28

30.75 605509 C9H18 cycl. 0.00051 77

31.96 3600311 ethylbenzeen 0.00048 432
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32.79 5753798 p- en m-xyleen 0.00048 690

33.2 1271527 2-methyloctaan 0.00053 168

33.83 785545 3-methyloctaan 0.00053 104

34.34 202074 1,2,3-
trimethylcyclohexaa
n

0.00051 26

34.78 5004114 o-xyleen 0.00048 600

36.17 313784 nonaan 0.00053 42

40.71 7466327 1-methyl-3-
ethylbenzeen

0.00048 896

en 1-methyl-4-
ethylbenzeen

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

41.41 7256313 1,3,5-
trimethylbenzeen

0.00048 871

42.25 5484783 1-ethyl-2- 0.00048 658
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methylbenzeen

43.62 22589114 OV 1,2,4-
trimethylbenzeen

0.00048 2711

45.79 4792714 1,2,3-
trimethylbenzeen

0.00048 575

46.81 4059943 C9H10 (aromaat) 0.00048 487

47.81 1499465 methylpropylbenzee
n

0.00048 180

50.2 2047016 C10H14 0.00048 246

52.38 2186962 C10H14 0.00048 262

Totaal:

15885
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BIJLAGE 4: RESULTATEN ACTIEF KOOLFILTER 2
STAALNAME 1 - 12/4/2000

Influent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

5.95 11710 dichloormethaan 0.00536 63

9.4 501645 dichloorethyleen 0.00304 1525

16.61 2779931 trichloorethyleen 0.00229 6366

26.77 1020243 perchloorethyleen 0.00291 2969

Totaal: 10923

Er werden ook kleine hoeveelheden petroluemkoolwaterstoffen aangetroffen

Effluent 10 l
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Retentie Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

5.71 21299 dichloormethaan 0.00536 11

9.82 59816 dichloorethyleen 0.00304 18

19.02 110102 trichloorethyleen 0.00229 25

37.65 62425 perchloorethyleen 0.00291 18

Totaal: 72

Er werden ook kleine hoeveelheden petroluemkoolwaterstoffen aangetroffen

 STAALNAME 2 - 21/6/2000

Influent 1 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.
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tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

9.81 647402 dichloorethyleen 0.00304 1968

17.13 1693296 trichloorethyleen 0.00229 3878

26.71 142564 perchloorethyleen 0.00291 415

Totaal: 6261

Er werden ook kleine hoeveelheden petroluemkoolwaterstoffen aangetroffen

Effluent 10 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

9.34 126830 dichloorethyleen 0.00304 39

16.63 3008253 trichloorethyleen 0.00229 689

Totaal: 728
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Er werden ook kleine hoeveelheden petroluemkoolwaterstoffen aangetroffen

STAALNAME 4 - 23/10/2000

Influent 2 l

Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

9.05 88918 dichloorethyleen 0.00304 135

13.26 592699 trichloorethyleen 0.00229 679

18.67 96130 perchloorethyleen 0.00291 140

Totaal: 954

Effluent 6 l
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Retentie- Piekopp. Verbinding Responsfactor Conc.

tijd (ie) (ng/ie) (ng/l)

(min.)

9.48 369548 dichloorethyleen 0.00304 187

16.81 4757510 trichloorethyleen 0.00229 1816

27.42 888116 perchloorethyleen 0.00291 431

Totaal: 2434



84



1

DEEL III: RICHTLIJN
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Bij het opstellen van de richtlijn werd ernaar gestreefd om enkel aanbevelingen te
doen die praktische en financiëel haalbaar zijn. Hierbij wordt tevens verwezen naar
de standaardprocedure bodemsaneringswerken en nazorg evanls het veiligheid,
gezondheid en milieu preventiesysteem voor on-site bodemsaneringswerken.
(Achilles)

Richtlijn voor het gebruik van
biofilters en actief kool filters bij
grondwater-sanering
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1.1 Constructie
Biofilters die gebruikt worden bij grondwatersanering, worden best in een
container gebouwd, om het filtermateriaal te beschermen tegen extreme
weersomstandigheden en om de procescontrole te vergemakkelijke.
Het is aan te raden om, vóór de bouw van de biofilter, een GC-MS-analyse  van
een representatief staal van het afvalgas uit te voeren. Zo kan men nagaan welke
verbindingen er precies in het afvalgas aanwezig zijn en in welke concentratie.
Wanneer er, naast petroleumkoolwaterstoffen, ook gechloreerde verbindingen in
het afvalgas aanwezig zijn, dan is biofiltratie minder geschikt. De aanwezigheid
van gechloreerde verbindingen kan de verwijderingsefficiëntie van een biofilter
immers doen dalen.
Bij een neerwaartse stroming van het afvalgas, kan uitdroging van de biofilter
beter worden voorkomen. De uitdroging begint dan immers bovenaan (nabij de
inlaat) en ook de besproeing gebeurt van bovenaf.
De optimale hoogte van het filterbed is 0,5-1,5 m.
Bij de bouw van een biofilter is het heel belangrijk om te zorgen voor een uniforme
verdeling van de lucht in de biofilter.
Voor het ontwerpen van een biofilter zijn verschillende parameters belangrijk. Deze
parameters en hun richtwaarden zijn weergegeven in Tabel 1. De verblijftijd
bedraagt best 15-60 sec. Bij biofiltratie van minder wateroplosbare componenten,
zoals petroleumkoolwaterstoffen, is het aan te raden om een voldoende grote
verblijftijd te kiezen. De EBRT moet groot genoeg zijn omdat transport en afbraak
van de polluenten zou kunnen plaatsvinden. De verblijftijd kan men verhogen door
het biofiltervolume te vergroten of door het influentdebiet te verlagen.
Het stofgehalte van het afvalgas dient opgemeten te worden. Het stofgehalte mag
max. 20-50 mg.m-3 bedragen, om verstopping van de biofilter te voorkomen.

1.2 Werkingsparameters

Bij een compostbiofilter is het noodzakelijk om compost te mengen met
structuurmateriaal om het dichtslibben van het dragermateriaal te voorkomen.
Het tussenmengen van granulair actief kool (GAC) bij het dragermateriaal, kan
de werking bij piekbelastingen verbeteren. Vooral bij de behandeling van minder
oplosbare componenten, zoals benzeen en tolueen zouden betere resultaten
kunnen behaald worden met GAC/compost biofilters, dan met compostbiofilters.
Ook het afdekken van de biofilter met een laag actief kool kan voor een
bijkomende emissiereductie zorgen, wanneer de biologische behandeling niet
voldoende is. Bij sterk fluctuerende concentraties is het beter om een actief kool
buffer voor de bioflter te plaatsen.
Het inoculeren van het dragermateriaal met aangepaste micro-organismen, kan
de opstart van de biofilter versnellen. Men kan ook biofltermateriaal, dat afkomstig
is van biofilters die reeds bepaalde verbindingen afbreken, mengen met het
dragermateriaal van de nieuwe biofilter.
De optimale temperatuur voor biofiltratie bedraagt 10-40 °C. Fluctuerende
temperaturen kunnen voor problemen zorgen. Het is dan ook beter om een
biofilter, die gebruikt wordt voor grondwatersanering, te beschutten tegen

De optimale pH van het dragermateriaal bedraagt 7-8. Bij pH-waarden van minder
dan 5 of meer dan 8,5 is de groeisnelheid van de meeste micro-organismen laag.
Bij zure dragermaterialen (zoals heide), is het nodig om vooraf de pH aan te
passen.
Voor de opstart van de biofilter dient de beschikbare hoeveelheid stikstof in de
biofilter te worden bepaald en indien nodig moeten nutriënten worden toegevoegd.

1 Biofilters
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De hoeveelheid beschikbare stikstof (NH4
--N en NO3

--N) moet groter zijn dan 250
mg N.kg-1 droog pakkingsmateriaal voor een goede werking van de biofilter.
Bij het opstarten van een biofilter kan een stikstofoplossing gebruikt worden om de
biofilter op veldcapaciteit te brengen of er kan een traagwerkende meststof worden
toegevoegd aan het dragermateriaal. Het toevoegen van een nutriëntoplossing
tijdens de werking is minder geschikt: het pakkingsmateriaal wordt te nat en de
stikstof kan uitlogen.
Het optimale vochtgehalte  van een biofilter is 40-60 %. Volgens sommige
onderzoekers is, voor de behandeling van componenten met een hoge Henry-
coëfficiënt, een vochtgehalte van 20-40 % meer geschikt. De biofilter kan
bevochtigd worden door het toedienen van water aan het oppervlak of tussen de
verschillende lagen, d.m.v. een sproeisysteem.
De vervanging van het dragermateriaal gebeurt best niet in periodes van lage
organische belasting. De micro-organismen kunnen zich anders, bij gebrek aan
nutriënten, niet optimaal ontwikkelen.
Bij inactiviteit van de biofilter dient het dragermateriaal vochtig en bij een
optimale temperatuur bewaard te worden. Het is aan te raden om de biofilter te
voorzien van een lage luchtstroom (om het ontstaan van anaërobe plekken te
voorkomen). Eventueel kan een artificiële voeding met polluenten toegevoegd
worden

1.3 Monitoring
Voor een goede werking van de biofilter is het aan te raden om periodiek de
biofilter visueel te inspecteren, het dragermateriaal, indien nodig te
bevochtigen en de efficiëntie te controleren (door het meten van influent- en
effluent-concentraties d.m.v. een draagbare totale koolwaterstof monitor of d.m.v.
gasdetectie-buisjes). Het gebruik van een totale koolwaterstof monitor is te
verkiezen boven het gebruik van gasdetectie-buisjes omdat deze laatste minder
betrouwbaar zijn.
Het is aan te bevelen om periodiek het influent en effluent in een labo te
analyseren op relevante parameters, om na te gaan of alle verbindingen effectief
verwijderd worden.
De visuele inspectie van de biofilter gebeurt best steeds door dezelfde personen.
Bij de analyse van het dragermateriaal moet ook aandacht besteed worden aan de
grootte van de deeltjes. Wanneer de deeltjes van het biofiltermedium te klein
worden, kan de biofilter verstoppen, waardoor de drukval over de biofilter zal
stijgen. De deeltjesgrootteverdeling kan gemeten worden door het dragermateriaal
te zeven in standaard bodemzeven.
Kanaalvorming kan opgespoord worden door een rookbom in de inlaat van de
biofilter te plaatsen en visueel na te gaan waar de lucht bij voorkeur door de
biofilter gaat.
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2.1 Werkingsparameters
De ingangsconcentratie van de te adsorberen stof dient opgemeten te worden en
moet worden beperkt tot 10% van zijn onderste explosiegrens. Een
adsorptietoren wordt ook best ingericht met een temperatuurbewaking en een
veiligheidsinrichting met stoom of inert gas. De influentconcentratie mag max.
10000 ppm bedragen.

De relatieve vochtigheid moet kleiner zijn dan 50 %. Bij gebruik van actief kool
filters voor de behandeling van afvalgassen, afkomstig van bodemluchtextractie of
het strippen van grondwater, dient de waterdamp vooraf uit de afvallucht
verwijderd te worden.

Ook stof en aerosolen moeten uit de afvallucht verwijderd worden.

2.2 Monitoring
Aan de hand van de adsorptie-isothermen dient de minimale verbruikssnelheid van
het afvalgas bepaald te worden en dient het tijdstip waarop verzadiging zal
optreden, geschat te worden.

De drukval in de actief kool filter moet gevolgd worden d.m.v. bijvoorbeeld U-
vormige manometers die verbonden zijn met de in- en uitlaten van de actief kool
filter. Samen met de meting van de drukval moet ook een debietsmeting
uitgevoerd te worden.
Periodiek dient het influent en het effluent te worden bemonsterd om na te gaan
of er geen doorbraak optreedt. Dit kan gebeuren d.m.v. gasdetectiebuisjes of
d.m.v. een totale koolwaterstof analysator.

Het is aan te bevelen om periodiek het influent en effluent in een labo te
analyseren op relevante parameters, om na te gaan of alle verbindingen effectief
verwijderd worden.

2 Actief kool filters
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Tabel 1.  Designparameters voor een biofilter

Parameter Beschrijving Formule Eenheid Interval

Superficiële gasverblijftijd Maat voor de verblijftijd van een gas

Q
V s 15-60

Oppervlaktebelasting Volumebelasting per eenheid van bedoppervlak
3600

A
Q ⋅

m3.m-2.h-1 50-200

50-500

Volumebelasting Volumebelasting per eenheid van bedvolume
3600

V
Q ⋅

m3.m-3.h-1

Massa-belasting Massabelasting per eenheid van bedvolume
3600

V
CQ i ⋅⋅ g.m-3.h-1 10-160

Eliminatiecapaciteit Chemische verwijdering per eenheid van
bedvolume

( )
3600

V
CCQ ei ⋅−⋅ g.m-3.h-1 10-160

10-300

Verwijderingsefficiëntie Concentratiereductie ( )
100

C
CC

i

ei ⋅
− % 95-99

V = volume biofiltermateriaal (m3)  Q = debiet gasstroom (m3.s-1) A = oppervlak biofilter (m2)

Ci = concentratie influent (g.m-3)  Ce = concentratie effluent (g.m-3)
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A Oppervlak (m2)

AMO Ammonium mono-oxygenase

ARAB Algemeen Reglement betreffende de Arbeidsbescherming

aw Wateractiviteit

BBT Beste Beschikbare Technieken

BDBH Belgische Dienst voor Buitenlandse Handel

BT Batch Thermofiele Compostering

BTEX Benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xyleen

Ci Concentratie influent (g.m-3)

Ce Concentratie effluent (g.m-3)

Cg Concentratie van een component in de gasfase (g.l-1)

Cw Concentratie van een component in de vloeistoffase (g.l-1)

CKW Gechloreerde koolwaterstoffen

d diameter (m)

DCE Dichloorethyleen

DP-compost Double Processed Compost

DRANCO DRy ANaerobic Conversion

EBRT Empty Bed Residence Time, superficiële gasverblijftijd (sec.)

EC Eliminatiecapaciteit (g.m-3.d-1)

ECSA European Chlorinated Solvents Association

ET Etheen

FID Flame Ionisation Detector

GAC Granular Activated Carbon, granulair actief kool

GC-MS Gaschromatografie-Massaspectrometrie

h Hoogte van het dragermateriaal (m)

LIJST VAN AFKORTINGEN
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H Henry-coëfficiënt (dimensieloos)

HAO Hydroxylamine oxidoreductase

KWS Koolwaterstoffen

LPG Liquid Petroleum Gas, vloeibaar petroleumgas

MMO Methaan mono-oxygenase

MTBE Methyl tertiar butyl ether

NER Nederlandse Emissie Richtlijnen - Lucht

NIS Nationaal Instituut voor Statistiek

OVAM Openbare Afvalstoffenmaatschappij voor het Vlaamse Gewest

P Druk (Pa)

∆P Drukval (Pa)

PCE Perchloorethyleen, tetrachloorethyleen, per

PMN Potentiëel Mineraliseerbare Stikstof

ppb = ppbv Parts per billion in volume

ppm = ppmv Parts per million in volume: deeltjes per miljoen, dit is de eenheid

die de concentratie van een gas aanduidt in eenheid van volume

per volume (l.l-1)

ps Partiële druk van waterdamp in een systeem

ψ Waterpotentiaal (J.ml-1)

pw Dampdruk van zuiver water

Q Debiet gasstroom (m3.s-1)

r Straal (m)

R Ideale gasconstante (8,314 J.mol-1.K-1)

RV Relatieve Vochtigheid (%)

SCT Semi-continue thermofiele compostering

T Temperatuur (K)
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TBA Terbutylalcohol

TCE Trichloorethyleen, tri

TDR Time Domain Reflectometrie

TMB Trimethylbenzeen

TPH Total Petroleum Hydrocarbons, totale hoeveelheid

petroleumkoolwaterstoffen

u Superficiële luchtsnelheid (m.s-1)

UVB Unterdruck-Verdampfer-Brunnen (UVB), deepwellstrippen

V Volume biofilter (m3)

VC Vinylchloride, chloorethyleen

VITO Vlaamse Instelling voor Technologisch Onderzoek

VLAREM II Besluit van de Vlaamse Regering houdende algemene en

sectorale bepalingen inzake milieuhygiëne

VOCL Vluchtige Organische Chloorverbindingen

VOC's Volatile Organic Compounds, vluchtige organische verbindingen

v/v Op volumebasis: volume-eenheid gedeeld door volume-eenheid

Vw Molair volume van water (18 ml.mol-1)

w/w Op gewichtsbasis: gewichtseenheid gedeeld door

gewichtseenheid


