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บทคัดย่อ 
 

โครงการน้ีมีวัตถุประสงค์เพ่ือประเมินผลกระทบของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียม
ไนโตรเจนที่มีต่อประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพทีมี
แบคทีเรียผสมแบบระยะเวลาเฉียบพลันและแบบระยะยาว และประมาณค่าพารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ 
ตลอดจนพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับการทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้า
เสียทางชีวภาพ การทดลองดําเนินการโดยใช้ระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR จาํลองจํานวน 1 ระบบ ที่มีการควบคุม
อายุสลัดจ์ที่ 9 วันและทํางานที่อุณหภูมิห้องเท่ากับ 28 oC และใช้การประเมินด้วยการวัดอัตราหายใจบ่งช้ีด้วย
อัตราการใช้ออกซิเจนด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ผลการทดลองพบว่า แบคทีเรียผสมที่ไม่คุ้นเคยกับอะคริลาไมด์
และกรดอะครลิิกต้องใช้เวลานาน 1 ช่ัวโมงและ 2 ช่ัวโมง สําหรับการปรับสภาพกับกรดอะคริลิกและอะคริลา
ไมด์ ตามลําดับ ผลการทดลองไม่พบผลกระทบของแอมโมเนียไนโตรเจนต่อระยะเวลาการปรับสภาพชอง
แบคทีเรียผสม แต่มีผลกระทบต่ออัตราการหายใจบ่งช้ีด้วยอัตราการใช้ออกซิเจนของแบคทีเรียผสม ทําให้
อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์ลดลง หลังจากแบคทีเรียผสมสามารถปรับสภาพกับอะคริลาไมด์ที่ความ
เข้มข้น 200, 300, และ 400 mg AM/L แลว้ แบคทีเรียผสมสามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ทันที โดยพบว่า 
อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์และอัตราการใช้ออกซิเจนเพ่ิมสูงขึ้นตามความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ อย่างไร
ก็ตาม การมีอะคริลาไมด์ในนํ้าเสียลดประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์บ่งช้ีด้วยซีโอดีเพราะมีการตกค้างของ
อะคริลาไมด์และกรดอะคริลกิในระบบ การทดลองพบว่า แอมโมเนียที่เกิดขึ้นจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์
ถูกเปลื้องออกจากนํ้าเสีย จึงไม่ได้สะสมในระบบ ส่งผลประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์สูงขึ้น สําหรับการ
ประมาณค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ของแบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์น้ัน การปรับเทียบ
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ต่างๆ คือ แบบจาํลอง Monod (No Growth), แบบจําลองปฏิกิริยาอันดับศูนย์ 
และแบบจําลองปฏิกิริยาอันดับหน่ึง กับชุดข้อมูลที่ได้จากการทดลองโดยใช้โปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM 
และ Microsoft Excel พบว่า แบบจําลองจลนศาสตร์แบบ Monod น้ันสามารถนํามาใช้ในการทํางานการ
ย่อยสลายสารอินทรีย์และไนตริฟิเคชันของแบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพแบบ SBR ได้ แต่เมื่อ
เพ่ิมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสีย ปรากฏว่า ความชอบสารอินทรีย์ของแบคทเีรียผสมเพ่ิมขึน้ ทําให้ค่าคงที่ก่ึงอ่ิมตัว 
(KS) ลดลง และสามารถทํานายการย่อยสลายได้ด้วยแบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ Monod แต่เมือ่เพ่ิม
ความเข้มข้นอะคริลาไมด์สูงขึ้น ทําให้เกิดการสะสมของแอมโมเนียไนโตรเจนที่มีฤทธ์ิยับย้ังการทํางานของ
เอนไซม์อะมิเดสแล้ว แบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ Monod ไม่สามารถใช้ในการทํานายได้อย่างถูกต้อง 
โดยแบบจําลองมีการปรับรูปเป็นแบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึงเพราะ KS เพ่ิมสูงขึ้น 
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Abstract 
 

The objectives of this study were to evaluate the acute and chronic effects of 
acrylamide (AM), acrylic acid (AA), and ammonium nitrogen on the organic removal efficiency 
and nitrification of biological wastewater treatment system containing mixed culture 
bacteria.  In addition, the mathematical model for acrylamide biodegradation in the 
biological treatment systems including the estimations of kinetic parameters were also 
developed.  The experiments were conducted with a Sequencing Batch Reactor (SBR) 
wastewater treatment system operated at the sludge age of 9 days and at the operating 
temperature of 28 oC.  The respirometric activities indicated by the oxygen uptake rate (OUR) 
were determined by using the respirometer of OxiTop system.  The experimental results 
indicated that unacclimatized mixed culture bacteria required 1 hour and 2 hours to 
acclimatize with acrylic acid and acrylamide.  The effect of ammonium nitrogen on the 
acclimation period of mixed culture bacteria was not found; however, it was clearly found 
that ammonium decreased the acrylamide biodegradation rates.  After the acrylamide 
additions in the synthetic wastewater and mixed culture bacteria acclimatized with 
acrylamide at the concentrations of 200, 300, and 400 mg AM/L, mixed culture bacteria 
could immediately biodegrade acrylamide in the SBR system.  The acrylamide 
biodegradation rates and oxygen uptake rates increased with acrylamide concentrations 
because ammonia resulting from the acrylamide biodegradation was not accumulated in the 
system as a result of ammonia stripping. However, acrylamide increased the organic loadings 
on the system as a result of remaining acrylamide and acrylic acid.  To estimate the kinetic 
parameters, AQUASIM and Microsoft Excel were employed to fit the experimental data with 
various kinetic models including Monod (no growth), first-order, and zero-order kinetic 
models.  It appears that Monod kinetic model could be used to predict COD biodegradation 
and nitrification.  The acrylamide additions of 100 and 200 mg AM/L decreased the substrate 
affinity for COD, decreasing the half saturation coefficient (KS); thereby, the Monod kinetic 
model was applicable.  At higher acrylamide dosage, ammonia was accumulated in the SBR 
systems resulting in the inhibition of amidase; therefore, Monod model could not accurately 
describe the acrylamide biodegradation.  The Monod kinetic model was transformed to the 
first-order kinetic model because KS increased considerably.  
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บทนํา 
 
1.1 ความสําคญัและที่มาของปัญหา 

สารอะคริลาไมด์ (Acrylamide, AM) เป็นสารประกอบอินทรีย์ที่ถูกนํามาใช้เป็นสารโมโนเมอร์ 
(Monomer) ซึ่งเป็นสารต้ังต้นในกระบวนการผลิตต่างๆ ได้แก่ การสังเคราะห์สีย้อม การสังเคราะห์โพลีเมอร์ 
กาว กระดาษ หรือสารปรับสภาพดิน หรือแม้แต่นํามาผลิตเป็นสารโพลีอะคริลาไมด์ที่ใช้ในการรวมตะกอนของ
บําบัดนํ้าเสียและผลิตนํ้าประปา เป็นต้น หากมนุษย์ได้รับสารอะคริลาไมด์น้ีเกินมาตรฐานแบบเฉียบพลันก็จะ
ทําให้เกิดความเสียหายต่อระบบประสาทส่วนกลางและสว่นอ่ืนๆ ส่งผลให้กล้ามเน้ืออ่อนแรง ทํางานไม่
ประสานกัน หากได้รับสารอะคริลาไมด์น้ีเกินมาตรฐานแบบเรื้อรังก็จะทําให้กลายเป็นอัมพาตได้อีกด้วย 
นอกจากน้ัน อะคริลาไมด์ยังเป็นสารก่อมะเร็งอีกด้วย (DeWoskin et al., 2010; Junqua, et al., 2015) โดย 
Dentel et al. (2000) ระบุว่า อะคริลาไมด์ในสารโพลีอะคริลาไมด์ถูกจาํกัดไว้เพียงร้อยละ 0.05 โดยน้ําหนัก
เท่าน้ันทําสําหรับการใช้สารโพลีอะคริลาไมด์ ส่วน U.S. Environmental Protection Agency หรือ US EPA 
(1995) ระบุว่าอุตสาหกรรมทีม่ีการใช้สารอะคริลาไมด์สูงสดุ คือ การนําสารอะคริลาไมด์มาใช้ในการบําบัดนํ้า 
โดยมีอัตราส่วนสูงสุดร้อยละ 45 รองลงมาคือ นํามาใช้ในการขุดเจาะนํ้ามันและโรงงานกระดาษที่มีอัตราส่วน
การใช้สารอะคริลาไมด์เท่ากับร้อยละ 20 จากการศึกษาพบว่า สารอะคริลาไมด์ถูกปล่อยออกสู่สิ่งแวดล้อมทั้ง
ในดิน (ร้อยละ 15) และน้ํา (ร้อยละ 85) โดยระหว่างปี ค.ศ. 1987 ถึง 1993 มีปรมิาณสูงถึง 40,000 ปอนด์  

อะคริลาไมด์น้ันสามารถถูกย่อยสลายทางชีวภาพได้ในดินและนํ้าผิวดิน (Abdelmagid & Tabatabai, 
1982; Habermann, 2002; WHO, 2003; US. EPA, 2006) ผลิตภัณฑ์ที่ได้จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์
ทางชีวภาพภายใต้สภาวะมีออกซิเจนและไรอ้อกซิเจน คือ แอมโมเนียไนโตรเจน (Abdelmagid & 
Tabatabai, 1982) นอกจากน้ัน US EPA ยังรายงานผลการประเมินการกําจัดสารอะคริลาไมด์ในระบบบําบัด
นํ้าเสียที่มีการเติมสารอะคริลาไมด์อย่างต่อเน่ืองเป็นระยะเวลานานกว่า 4 เท่าของระยะเวลาเก็บกักทางชล
ศาสตร์ของระบบบําบัดนํ้าเสีย พบว่า การตกตะกอนขั้นต้นและขั้นสุดทา้ยน้ันไม่สามารถกําจัดสารอะคริลาไมด์
ได้ ส่วนแบคทีเรียในระบบบําบัดนํ้าเสียแบบระบบตะกอนเร่ง (Activated Sludge) น้ันสามารถกําจัดสาร
อะคริลาไมด์ได้เพียง 50-70% เท่าน้ัน ทั้งน้ี ไม่มีการระบุปริมาณสารอะคริลาไมด์ที่ป้อนเข้าสู่ระบบบําบัดนํ้า
เสียหรือรายละเอียดอ่ืนๆ ที่เก่ียวกับการกําจัดสารอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ ข้อมูลเก่ียวกับ
การกําจัดสารอะคริลาไมด์โดยแบคทีเรียผสม (Mixed Culture) ในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพมีเพียง
เล็กน้อยเท่าน้ันโดยเฉพาะผลกระทบทั้งในระยะเฉียบพลัน (Acute Effects) และระยะยาว (Chronic Effects) 
ที่มีต่อจลนศาสตร์ของการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนโดยแบคทีเรียผสมที่อยู่ในระบบบําบัดนํ้า
เสียทางชีวภาพ รายงานวิจัยส่วนใหญ่เป็นการศึกษาการประยุกต์ใช้แบคทีเรียบริสุทธ์ิชนิดต่างๆ สําหรับการ
กําจัดสารอะคริลาไมด์ในห้องปฏิบัติการ ได้แก่ แบคทีเรียกลุ่ม Bacillus cereus (Shukor et al., 2009a), 
Pseudomonas sp. (Shukor et al., 2009b), Pseudomonas stutzeri (Wang and Lee, 2001), และ 
Ralstonia eutropha (Wang and Lee, 2007), Enterobacter aerogenes (Buranasilp and 
Charoenpanich, 2011) นอกจากน้ัน การกําจัดสารอะคริลาไมด์โดยวิธีการทางชีวภาพจะได้สารผลติภัณฑ์ 
คือ แอมโมเนียมไนโตรเจนและกรดอะคริลิก (C3H4O2) (Wang and Lee, 2001; Buranasilp and 
Charoenpanich, 2011) ซึ่งเอนไซม์ที่เก่ียวข้องคือ อะมิเดส (Amidase) (Nawaz et al., 1994) ทั้งน้ี 
แบคทีเรียในระบบบําบัดนํ้าเสียน้ันสามารถนําไปใช้เป็นแหล่งของคาร์บอนและไนโตรเจนตามลําดับสําหรับการ
เจริญของจุลินทรีย์ได้เช่นเดียวกัน ดังน้ัน จึงเป็นการเพ่ิมภาระสารอินทรีย์และภาระไนโตรเจนต่อระบบบําบัด
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นํ้าเสียอีกด้วย อย่างไรก็ตาม Jangkorn et al. (2018) ได้ทดลองนําแบคทีเรีย E. aerogenes ไปใช้ในระบบ
บําบัดนํ้าเสียชีวภาพจําลองแบบ Sequencing Batch Reactor (SBR) ที่มีการป้อนนํ้าเสียสังเคราะห์ปนเป้ือน
ด้วยอะคริลาไมด์เข้มข้นต่างๆ กันและควบคุมให้มีอายุสลดัจ์เท่ากับ 10 วัน ผลการทดลอง พบว่า แบคทีเรีย E. 
aerogenes ไม่สามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ให้มีประสทิธิภาพเหมือนกับการย่อยสลายในอาหารเลี้ยงเช้ือใน
ห้องปฏิบัติการได้ โดยพบว่า แบคทีเรีย E. aerogenes สามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย
ชีวภาพสูงสุดได้เท่ากับ 200 mg AM/L เทา่น้ัน นอกจากน้ัน ยังพบว่า แอมโมเนียไนโตรเจนที่เป็นผลิตภัณฑ์
จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพด้วยเอนไซม์อะมิเดสเกิดการสะสมภายในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพ
แบบ SBR ผลการทดลองจึงระบุว่า แอมโมเนียมีฤทธ์ิยับย้ังการย่อยสลายอะคริลาไมด์ นอกจากน้ัน แอมโมเนีย
ที่เพ่ิมสูงขึ้นทําให้เกิดภาระบรรทุกไนโตรเจนต่อระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพแบบ SBR ทําให้ระบบบําบัดนํ้า
เสียทางชีวภาพไม่สามารถกําจัดแอมโมเนียไนโตรเจนได้ทั้งหมด อีกทั้ง แอมโมเนียไนโตรเจนยังยับย้ังปฏิกิริยา
ไนตริฟิเคช่ันของออโททรอฟิกอีกด้วย (Wu et al., 2016) นอกเหนือจากผลกระทบของแอมโมเนียไนโตรเจน
ที่มีต่อการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพ กรดอะคริลกิก็เป็นอีกผลิตภัณฑ์ที่จะ
ทําให้เกิดภาระบรรทุกสารอินทรีย์ต่อระบบเพ่ิมสูงขึ้นอีกด้วย ดังน้ัน การย่อยสลายอะคริลาไมด์ในระบบบําบัด
นํ้าเสียชีวภาพน้ันจึงทําให้เกิดภาระบรรทุกไนโตรเจนและสารอินทรีย์สูงขึ้น ระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ
โดยทั่วไปอาจไม่สามารถกําจดัแอมโมเนียและสารอินทรีย์จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกได้
ทั้งหมด ส่งผลให้ประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์ทางชีวภาพลดลงในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพอีกด้วย  

ปัจจุบัน แบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพน้ันนิยมนํามาใช้เป็น
เครื่องมือที่สําคัญในการศึกษาเก่ียวกับการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนและฟอสฟอรัสทาง
ชีวภาพ แบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่มีความสําคัญอย่างย่ิง ได้แก่ 
Activated Sludge Model หมายเลข 1 (ASM1) ที่ถูกพัฒนาโดยกลุ่มนักวิจัยจากหลายๆ ประเทศ ที่เรียกว่า 
International Association on Water Pollution Research and Control (IAWPRC) ปัจจุบันเปลี่ยนช่ือ
เป็น International Association on Water Quality (IAWQ) (Henze et al., 2002) แบบจําลอง ASM1 
รวมกระบวนการต่างๆ ที่เก่ียวข้องกับการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนทางชีวภาพเท่าน้ัน ต่อมา
มีการพัฒนาเป็น ASM2 เพ่ือให้แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ดังกล่าวสามารถจําลองกระบวนการกําจัดธาตุ
อาหารฟอสฟอรัสที่เกิดขึ้นในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพได้ หลังจากน้ัน ก็มีการพัฒนาต่อมาเป็น ASM2d 
เพ่ือทําให้แบบจําลองสามารถใช้ทํานายการใช้สารอินทรีย์ที่สะสมภายใช้เซลล์ของแบคทีเรียเพ่ือการเจริญของ
แบคทีเรียที่กําจัดธาตุอาหารฟอสฟอรัสภายใต้สภาวะแอนนอกซิก (Anoxic Conditions) โดยใช้สารไนไตรท
ไนโตรเจนเป็นตัวรับอิเล็กตอนตัวสุดท้ายอีกด้วย ส่วนพัฒนาการล่าสุดคือ แบบจําลอง ASM3 ที่มีรวมสมการ
ทางคณิตศาสตร์ที่สามารถนํามาใช้ในการทํานายการเก็บสะสมสารอินทรีย์ไว้ภายในเซลล์อีกด้วย แบบจําลอง
เหล่าน้ีมีโครงสร้างในรูปแบบของเมตริก ดังภาพที่ 1.1 ทําให้การสร้างแบบจําลองสําหรับการศึกษาจลนศาสตร์
ทางชีวภาพสามารถทําได้ง่ายขึ้น (Henze et al., 2002) อย่างไรก็ตาม แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ ASM 
เหล่าน้ีใช้สําหรับการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนและฟอสฟอรัสทางชีวภาพโดยทั่วไปที่มักพบ
ในนํ้าเสียชุมชน หากระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพได้รับนํ้าเสียอุตสาหกรรมที่ประกอบไปด้วยสารเคมีอ่ืนๆ 
จําเป็นต้องมีการศึกษาค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์และปริมาณสารสัมพันธ์ที่เก่ียวข้องด้วย อีกทั้งยังต้องมี
การพัฒนาสมการคณิตศาสตร์ที่เก่ียวข้องกับสารเคมีเพ่ือจําลองการเปลี่ยนแปลงที่เกิดขึ้นกับสารเคมีต่างๆ ที่มี
อยู่ในนํ้าเสีย สําหรับข้อมูลที่เก่ียวกับการกําจัดสารอะคริลาไมด์โดยแบคทีเรียผสม (Mixed Culture) ในระบบ
บําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพมีเพียงเล็กน้อยเท่าน้ัน นอกจากน้ัน ยังไม่มีการรายงานวิจัยที่เก่ียวข้องกับผลกระทบ
ของสารอะคริลาไมด์ที่มีต่อแบคทีเรียแต่ละกลุ่มในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพทั้งผลกระทบในระยะ
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เฉียบพลันและระยะยาวรวมถึงข้อมูลด้านจลนศาสตร์ที่เก่ียวข้อง เพ่ือศึกษาจลนศาสตร์ที่เก่ียวข้องกับการกําจัด
สารอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียมไนโตรเจน จําเป็นต้องศึกษาอัตราการใช้ออกซิเจน (OUR) ของ
แบคทีเรียในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ หลังจากทราบโปรไฟล์ของอัตราการใช้ออกซิเจน จําเป็นต้องใช้
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์เพ่ือปรับเทียบส่งผลทําให้ทราบพารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ต่างๆ ที่เก่ียวข้องได้ 
หลังจากทราบ พารามิเตอร์ต่างๆ ที่มีความถูกต้องแล้ว แบบจําลองทางคณิตศาสตร์น้ันจะสามารถนํามาใช้ใน
การออกแบบและเดินระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่ใช้ในการกําจัดนํ้าเสียอุตสาหกรรมที่สารอะคริลาไมด์เป็น
องค์ประกอบได้ 
 

 
Source: (Henze et al., 2002) 
 
ภาพที่ 1.1  เมทริกซท์ี่ใช้ในแบบจําลองทางคณิตศาสตร์ ASM1 สําหรับกระบวนการกําจัดสารอินทรีย์ ไนตริ

ฟิเคช่ันและดีไนตริฟิเคช่ัน 
 

จากภาพที่ 1.1 พบว่า สมการที่ใช้ในกระบวนการต่างๆ ของแบบจําลอง ASM1 ประกอบไปด้วยตัว
แปร (State Variables) ต่าง ๆ รวมถึงค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ที่เก่ียวข้องจํานวนมาก นอกจากน้ัน 
ภายในตารางเองก็ยังประกอบไปด้วยตัวแปรที่เป็นปริมาณสารสัมพันธ์อีกจํานวนหน่ึง วิธีการเพ่ือทราบ
พารามิเตอร์ต่างๆ และองค์ประกอบต่างๆ ของแบบจําลอง ASM1 สามารถทําได้ 2 วิธี คือ วิธี Direct 
Methods ซึ่งโดยการประเมินค่าต่างๆ เหล่าน้ีด้วยการวัดอัตราการใช้ออกซิเจน (Oxygen Uptake Rate, 
OUR) แล้วนําข้อมูลมาปรับเทียบแบบจําลอง (Model Calibration) และวิธี Optimization Methods ซึ่งเป็น
การใช้เทคนิคทางตัวเลข (Numerical Techniques) โดยทําการเปรียบเทียบข้อมูลที่ศึกษาได้จากการทดลอง
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และข้อมูลที่ได้จากการทํานายของแบบจําลองเพ่ือให้ข้อมูลทั้งสองชุดมีความแตกต่างกันน้อยที่สุด ก็จะได้
พารามิเตอร์ เช่น ค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์และปริมาณสารสัมพันธ์ที่มีความเหมาะสมสําหรับแบบจําลอง
น้ันที่สุด อย่างไรก็ตาม วิธีการแรกเป็นที่นิยมใช้มากทีสุดในการศึกษาค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ ปริมาณ
สารสัมพันธ์ และความเข้มข้นขององค์ประกอบของน้ําเสีย (Vanrolleghem et al., 1999) นอกจากน้ัน Insel 
et al. (2006) ยังได้พัฒนาเทคนิคในการใช้ข้อมูลที่ได้จากการวัด OUR ด้วยวิธีการ Respirometry เพ่ือ
ประเมินความสามารถในการยับย้ังการทํางานของแบคทีเรียในระบบบําบัดนํ้าเสียแบบตะกอนเร่งโดยสารเคมีที่
เป็นพิษต่างๆ อีกด้วย เทคนิคประเมินความเป็นพิษของสารเคมีต่อแบคทีเรียโดยการใช้แบบจําลองที่มีการ
ปรับเทียบกับข้อมูล OUR ที่วัดได้จากการทดลอง โดยได้มีการนําวิธีการท่ีใช้ OUR และการประเมินด้วย
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์น้ีไปประเมินการยับย้ังการทํางานของแบคทีเรียของสารเคมีต่างๆ เช่น Acetone, 
Phenol หรื อ  2 ,6-Dihydroxybenzoic Acid (Contreras et al., 2008; Cokgor et al., 2011; Kaelin et 
al., 2009). 

ดังน้ัน หากระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่มีประสิทธิภาพในการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหาร
ไนโตรเจนได้รับนํ้าเสียอุตสาหกรรมที่ปนเป้ือนสารอะคริลาไมด์ในปริมาณสูงอาจทําใหเ้กิดผลกระทบต่อการ
กําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนของแบคทีเรียผสมทั้งในระยะเฉียบพลันและระยะยาวจากสาร
อะคริลาไมด์ที่เป็นสารต้ังต้น ตลอดจนกรดอะคริลิกและแอมโมเนียมไนโตรเจนซึ่งเป็นสารผลิตภัณฑ์ 
โดยเฉพาะจลนศาสตร์ของการเจริญของแบคทีเรียในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ หากแบบจําลองทาง
คณิตศาสตร์น้ีได้ถูกพัฒนาขึ้นและมีการป้อนข้อมูลทางจลนศาสตร์ ปริมาณสารสัมพันธ์ และตัวแปรต่างๆ ที่
ถูกต้อง ก็จะทําให้ได้แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ที่สามารถนํามาใช้ในการออกแบบหรือเดินระบบบําบัดนํ้าเสีย
ทางชีวภาพที่ใช้ในการกําจัดสารอะคริลาไมด์ได้ 
 
1.2 วัตถุประสงคข์องโครงการ 

สําหรับโครงการศึกษาวิจัยน้ีพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์เพ่ือใช้ในการประเมินผลกระทบของ
อะคริลาไมด์ กรดอะคริลิกและแอมโมเนียมไนโตรเจนซึ่งเป็นผลิตภัณฑ์ที่เกิดขึ้นจากการกําจัดอะคริลาไมด์ที่มี
ต่อจลนศาสตร์ของแบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ ทั้งน้ี การศึกษามีวัตถุประสงค์จําเพาะ คือ 

1. เพ่ือศึกษาผลกระทบระยะเฉียบพลันและระยะยาวของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และ
แอมโมเนียมไนโตรเจนที่มีต่อประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนใน
ระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ 

2. เพ่ือศึกษาอัตราการใช้ออกซิเจน (Oxygen Uptake Rate, OUR) ของแบคทีเรียภายในระบบ
บําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่ใช้ในการบําบัดนํ้าเสียสังเคราะห์ที่มีและไม่มีการเติมอะคริลาไมด์เป็น
องค์ประกอบด้วยวิธี Respirometry 

3. เพ่ือคํานวณค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ของแบคทีเรียด้วยวิธีการปรับเทียบแบบจําลองทาง
คณิตศาสตร์ทีพั่ฒนาขึ้นกับชุดช้อมูลที่ได้จากการทดลอง 

4. เพ่ือพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่ใช้บําบัดนํ้าเสียที่
มีอะคริลาไมด์เป็นองค์ประกอบโดยใช้แบบจําลอง Monod ที่เป็นพ้ืนฐานของโครงสร้าง
แบบจําลอง ASM1 ที่ครอบคลุมการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจน 
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1.3 ขอบเขตของโครงการวิจัย 

1. โครงการวิจัยน้ีศึกษาโดยใช้ระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพแบบ Sequencing Batch Reactor 
จําลองระดับห้องปฏิบัติการ ทําการเดินระบบในห้องปฏิบัติการสิ่งแวดล้อม ภาควิชาวิศวกรรม
เคมี คณะวิศวกรรมศาสตร์ มหาวิทยาลัยบูรพา ที่อุณหภูมิห้อง (~28 oC)  

2. แบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพน้ันถูกพัฒนาขึ้นโดยใช้
แบบจําลอง Monod โดยใช้โปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM (Reichert, et al., 1998) 

3. นํ้าเสียที่ใช้เป็นนํ้าเสียสังเคราะห์จากการเตรียมโดยใช้นํ้าตาลทรายและอะซิเตทเป็นแหล่ง
คาร์บอนหลักและแอมโมเนียมเป็นแหล่งไนโตรเจนสําหรับแบคทีเรีย 

 
1.4 ประโยชนท์ี่คาดว่าจะได้รับ 

ผลงานวิจัยจากโครงการวิจัยฯ น้ีสามารถนําไปตีพิมพ์เผยแพร่ในงานประชุมวิชาการหรือวารสารวิจัย
ระดับชาติและนานาชาติ และแบบจําลองทางคณิตศาสตร์น้ีสามารถนําไปใช้ในการออกแบบและการเดินระบบ
บําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพทั่วไปและระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพเพ่ือการกําจัดสารอะคริลาไมด์ 
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วิธีการดําเนินการวิจัย 
 

โครงการวิจัยน้ีดําเนินการในห้องปฏิบัติการวิศวกรรมสิ่งแวดล้อมของภาควิชาวิศวกรรมเคมี คณะ
วิศวกรรมศาสตร์ มหาวิทยาลัยบูรพา โดยมีการออกแบบและเดินระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพจําลอง 
Sequencing Batch Reactor (SBR) ที่อุณหภูมิห้อง (28 oC) ที่มีการป้อนนํ้าเสียเข้าสู่ระบบ SBR แบบกะ 
การทดลองสามารถจําแนกได้เป็น 2 ระยะ ดังน้ี 
 
2.1 การประเมินผลกระทบระยะเฉียบพลนัและระยะยาวของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียม
ไนโตรเจนที่มีต่อระบบบําบดัน้ําเสียทางชวีภาพ 

2.1.1 การประเมินผลกระทบระยะเฉียบพลันของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียม
ไนโตรเจน 

การประเมินผลกระทบของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่มีต่อประสิทธิภาพ
การกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพดําเนินการโดยใช้ระบบบําบัดนํ้า
เสีย SBR จําลองที่มีปริมาณรวม 10 ลิตร ดังภาพที่ 2.1 ระบบบําบัดนํ้าเสียเริ่มต้นด้วยการเติมด้วยแบคทีเรีย
ผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียแอกทิเวเต็ดสลัดจ์จําลองที่ทํางานอยู่ในห้องปฏิบัติการวิศวกรรมสิ่งแวดลอ้มของ
คณะวิศวกรรมศาสตร์ มหาวิทยาลัยบูรพา โดยระบบบําบัดนํ้าเสียถูกป้อนนํ้าเสียสังเคราะห์ 2 กะต่อวัน แต่ละ
กะมีระยะเวลา 12 ช่ัวโมง ประกอบด้วย 5 ช่วงระยะเวลา กล่าวคือ 15 นาที สําหรับการเติมนํ้าเสียเข้าสู่ระบบ 
(Fill), 10 ช่ัวโมง สําหรับระยะเวลาการเติมอากาศ (React), 1 ช่ัวโมง สาํหรับระยะเวลาตกตะกอน (Settle), 
15 นาท ีสําหรบัระยะเวลาสูบนํ้าใสทิ้ง (Decant) ให้เหลือกากตะกอน ปริมาณเพียง 5 ลิตร และ 30 นาที 
สําหรับการปลอ่ยระบบน่ิง (Idle) ดังภาพที่ 2.2 จากการสบูนํ้าทิ้ง 5 ลิตรต่อกะ ทําให้มอัีตราการแลกเปลี่ยน
ปริมาตร (Exchange Volume Ratio) เทา่กับ 50% และมีระยะเวลากักเก็บทางชลศาสตร์ เท่ากับ 24 ช่ัวโมง 
 

 
 
ภาพที่ 2.1 ระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR ทีม่ีแบคทีเรียผสม (mixed culture bacteria) 
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นอกจากนั้น ระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพจําลองทั้งสองระบบมีการติดต้ังหัวทรายขนาดเล็กจํานวน 3 หัว ที่ต่อ
จากเคร่ืองเติมอากาศที่สามารถเติมอากาศ 60 L/min ในแต่ละระบบ การทดลองมีการควบคุมค่าออกซิเจน
ละลายนํ้าในช่วงเวลาเติมอากาศเท่ากับ 6-7 mg O2/L  
 
 
 
 
 
 
 
 
ภาพที่ 2.2 รูปแบบของการควบคุมระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR ทีม่ีแบคทีเรียผสม 

 
ระบบบําบัดนํ้าเสียถูกป้อนด้วยนํ้าเสียสังเคราะห์ที่เตรียมสดใหม่ทุกวันด้วยการผสมสารเคมีต่างๆ ดัง

ตารางที่ 2.1 ในนํ้าประปาปริมาตร 40 ลิตร โดยมีแหล่งคาร์บอน ไนโตรเจน ฟอสฟอรัส และธาตุอาหารรอง
อ่ืนๆ อีกด้วย หลังจากน้ัน จะมีการปรับค่าความเป็นกรดเบสของน้ําเสียสังเคราะห์ด้วยกรดซัลฟิวริกและ
โซเดียมไฮดรอกไซด์จนมีค่าความเป็นกรดเบส เทา่กับ 7.2 พบว่า นํ้าเสียมีความเข้มข้นสารอินทรีย์บ่งช้ีด้วยค่า
ซีโอดี (Chemical Oxygen Demand, COD) เท่ากับ 400 mg COD/L ไนโตรเจนเท่ากับ 40 mg N/L และ
ของแข็งแขวนลอยทั้งหมดประมาณ 80 mg SS/L หลังจากเก็บตัวอย่างเพ่ือนําไปวิเคราะห์ข้อมูลสําหรบัการ
ประเมินประสิทธิภาพของระบบก่อนการเติมอะคริลาไมด์แล้ว จึงมีการเติมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียสงัเคราะห์
เท่ากับ 200, 300, และ 400 mg AM/L โดยอะคริลาไมด์ไปแทนที่สารอินทรียืในนํ้าเสยีในสัดส่วน 0.50, 0.75, 
และ 1.00 ทั้งน้ี ที่อัตราส่วน 1.0 น้ันมีเพียงอะคริลาไมด์เป็นแหล่งคาร์บอนเพียงอย่างเดียว หลังจากน้ัน จึงมี
การเพ่ิมความเข้มข้นของอะคริลาไมด์เท่ากับ 600 และ 800 mg AM/L ตามลําดับ 
 
ตารางที่ 2.1 สารเคมีที่เป็นองค์ประกอบของนํ้าเสียสังเคราะห์ที่ใช้ในการทดลอง 
 

Chemicals Chemical Grades and Sources Amount 

Sucrose Commercial Grade, Wangkanai, Thailand 12.0 g 
CH3COONa Industrial Grade of 58.8%, Sinoway International, China 24.0 g 
K2HPO4 Food Grade of 99.2%, Young Jin Chemical, South Korea 2.0 g 
KH2PO4 ACS Grade, VWR Chemicals, EC 4.0 g 
NaHCO3 Food Grade of 99.5%, Tianjin Soda Plant, China 20.0 g 
NH4Cl Industrial Grade of 99.5%, Tianjin Soda Plant, China 9.0 g 
MgCl2 Industrial Grade of 47%, Dead Sea Works, Ltd., Israel 2.8 g 
CaCl2 Food Grade of 74.0%, Young Jin Chemical, South Korea 1.6 g 

 

Filling     
15 min 

Aerobic 
React 10 h 

Setting    
1 h 

Decant    
15 min 

Idle      
30 min 

Mixed culture 
bacteria 
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ทั้งน้ี มีการประเมินผลกระทบของอะคริลาไมด์ต่อแบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียระยะเฉียบพลันและ
ระยะยาวด้วยการประเมินประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์และการกําจัดแอมโมเนียมไนโตรเจน (ไนตริฟิเค
ชัน) และการศกึษาหายใจของแบคทีเรียด้วยการวัดอัตราการใช้ออกซิเจน (Oxygen Uptake Rate, OUR) 
ของแบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพที่กําจัดอะคริลาไมด์ วิธีการอัตราการใช้ออกซิเจน
ดําเนินการด้วยวิธี Respirometry 

สําหรับวิธีการประเมินกิจกรรมการหายใจ (Respirometric Activities) ของแบคทีเรียผสมในระบบ
บําบัดนํ้าเสียชีวภาพดําเนินการหลังจากระบบบําบัดนํ้าเสียเข้าสู่สภาวะคงตัวแล้วโดยใช้ชุดอุปกรณ์ OxiTop 
(WTW, Weiheim, Germany) ซึ่งเป็นชุดอุปกรณ์ที่วัดอัตราการหายใจของแบคทีเรียผสมด้วยการวัดความดัน
ของแก๊สที่ลดลงในระบบปิดที่อุณหภูมิคงที่ซึง่เป็นหลักการวัดอัตราการใช้ออกซิเจนแบบวิธีมานอเมทริก 
 

 
Source: WTW (2012) 
 
ภาพที่ 2.3 ชุดอุปกรณ์ OxiTop 
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โดยชุดอุปกรณ์ OxiTop น้ันประกอบด้วย Respirometer ที่เป็นขวดขนาด 1 L ติดต้ังหัวัดความดันที่สามารถ
ตรวจวัดความดันและบันทึกข้อมูลในหัววัดได้ และตัวรีโมทที่ใช้ในการควบคุม Respirometer ภายในหัววัด
ความดันยังบรรจุเม็ด NaOH ที่ใช้ในการดูดซับแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์ ทําให้แก๊สคารบ์อนไดออกไซด์อิสระ
หมดไป ส่งผลให้ความดันของแก๊สลดลง มีปฏิกิริยาที่เกิดขึ้น ดังปฏิกิริยาที่ 2.1 ทําให้เกิดเป็นโซเดียม
คาร์บอเนตขึ้น 
 

+  +2 2 3 2CO 2NaOH Na CO H O  2.1 

 
สําหรับหลักการวัดอัตราการใช้ออกซิเจนแบบมานอเมทริกของชุดอุปกรณ์ OxiTop น้ันเป็นการวัดปริมาณ
ออกซิเจนที่ถูกใช้ในการย่อยสลายสารอินทรย์ีโดยแบคทีเรีย ทําให้เกิดแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์ขี้น ซึ่งปริมาณ
คาร์บอนไดออกไซด์ที่ถูกผลิตขึ้นน้ันเป็นสัดส่วนเท่ากันกับออกซิเจนที่ถูกใช้ไป เมื่อแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์ถูก
ดูดซับจึงทําให้ความดันย่อยของแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์ลงลง ซึ่งทําให้เกิดสภาวะความติดลบขึ้น ทั้งน้ี รูปแบบ
การเปลี่ยนแปลงความดันภายในขวด OxiTop แสดงดังภาพที่ 2.4 พบว่า เริ่มแรก (ช่วง A) อากาศภายในขวด 
OxiTop ประกอบด้วยแก๊สต่างๆ มีความดันเท่ากับความดันบรรยากาศ การแปรผันความดันภายในขวดจึงเกิด
จากความแต่งต่างระหว่างอุณหภูมิของตัวอย่างและอุณหภูมิของตู้บ่มเช้ือ ต่อมา เป็นช่วงที่แบคทีเรียมีการ
ปรับตัวเข้ากับสภาวะแวดล้อมใหม ่(ช่วง B) หลังจากที่เกิดสภาวะสมดุลของอุณหภูมิแล้ว ความดันของแก๊ส
ลดลงเป็นเส้นตรง (ช่วง C) เน่ืองจากแบคทีเรียใช้ออกซิเจนสําหรับการย่อยสลายสารอินทรีย์ 
คาร์บอนไดออกไซด์ที่เกิดขึ้นถูกดูดซับบนเม็ดของ NaOH ซึ่งความดันที่ลดลงในช่วงน้ีมีความสัมพันธ์โดยตรง
ต่ออัตราการใช้ออกซิเจน (Oxygen Uptake Rate, OUR) หลังจากออกซิเจนในขวด OxiTop ไม่เพียงพอต่อ
การย่อยสลายของแบคทีเรีย ความดันของแก๊สเริ่มคงที่ดังแสดงในช่วง D ของภาพที่ 2.4 
 

 
Source: Malinska, 2016 
 
ภาพที่ 2.4 การเปลี่ยนแปลงความดันภายในขวด OxiTop 
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ความดันที่ลดลงในช่วง D น้ันสามารถนําไปคํานวณ OUR ได้จากความสัมพันธ์ของจํานวนโมลของแก๊ส
ออกซิเจนและความดันตามกฏของแก๊สอุดมคติ (Ideal Gas) ดังสมการที่ 2.1 
 

D
D D ⋅

= =
⋅

m P V
n

M R T
 2.1 

 
โดยที่ n คือ การเปลี่ยนแปลงจํานวนโมลของออกซิเจน, m คือ การเปลี่ยนแปลงมวลของออกซิเจน, V คือ 
ปริมาตรของแก๊ส, M คือ มวลโมเลกุลของแก๊สออกซิจน (32 g/mol), R คือ ค่าคงที่ของแก๊ส (8.314 J/mol-
oK), T คือ อุณหภูมิของแก๊สในหน่วยเคลวิน (oK) โดยสมการที่ 2.1 สามารถเขียนได้ในรูปของสมการที ่2.2 
เพ่ือใช้คํานวณอัตราการใช้ออกซิเจน (OUR) ได้ในหน่วยของ mg O2/L-h (Ahn et al., 2008; Malinska, 
2016) 
 

( )

D
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2

2

o
o 3

1N
P hPa 100Pa 32g 1000 mgm
t h hPa Pa mol g

mg O
OUR

8.314 J 1N m 1000LL h T ( K)
mol K J m

 2.2 

 
โดยที่ t คือ ระยะเวลาที่อยู่ในตู้บ่มเช้ือมีหน่วยเป็นช่ัวโมง, P คือ ความดันลดลงของแก๊สมีหน่วยเป็น hPa 
 

เพ่ือศึกษากิจกรรมการหายใจของแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพแบบ SBR ดังภาพที่ 
2.1 ทีม่ีต่อนํ้าเสียสังเคราะห์ อะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก แอมโมเนียไนโตรเจนระยะเฉียบพลันน้ัน ตัวอย่าง
สลัดจ์ที่มแีบคทีเรียผสมปริมาณ 1 L ถูกนํามาจากระบบบําบัดนํ้าเสียตอนท้ายของการเติมอากาศ ตัวอย่าง
สลัดจ์ถูกล้างด้วยนํ้ากลั่นอย่างน้อย 3 ครั้งเพ่ือล้างสารต่างๆ ที่ตกค้างอยู่ในตัวอย่างสลัดจ์ หลังจากน้ัน จึงนํามา
เจือจางด้วยนํ้ากลั่นจนได้ปริมาณของสลัดจ์เป็น 2 L (50% Dilution Factor) หลังจากน้ัน สลัดจ์ถูกนํามาแบ่ง
ออกเป็น 4 ส่วนเท่าๆ กันใส่ลงในขวด OxiTop จํานวน 4 ชวด (0.5 ลิตรต่อขวด) ต่อมา จึงเติมนํ้าเสีย
สังเคราะห์ที่ใช้ป้อนเข้าสู่ระบบบําบัดนํ้าเสียลงในขวด OxiTop ที่ 1 เติมอะคริลาไมด์ (Acrylamide PAGE, GE 
Healthcare Bio-Sciences, USA) ลงในขวด OxiTop ที ่2 เติมกรดอะคริลิก (ACS Grade 99%, Sigma-
Aldrich, Netherlands) ลงในขวด OxiTop ที่ 3 และ 4 โดยความแตกต่างของขวด OxiTop ที ่3 และ 4 คือ 
ปริมาณแอมโมเนียมไนโตรเจนในขวดที่ 3 และ 4 คือ 50 และ 500 mg N/L ตามลําดับ ส่วนขวดที่ 1 และ 2 
น้ันมีการเติมแอมโมเนียมไนโตรเจนเท่ากัน คือ 50 mg N/L หลังจากน้ัน จึงเติม N-Allylthiourea (C4H8N2S) 
(98%, Alfa Aesar, UK) ทีม่คีวามเข้มข้น 5 g/L ปริมาตร 2 mL ลงในขวด OxiTop ทุกขวดเพ่ือยับย้ัง
ปฏิกิริยาไนตริฟิเคชัน หลังจากน้ัน จึงนําเข้าไปอบในตู้บ่มเช้ือนาน 5 วัน ที่อุณหภูมิ 28 oC หลังจากครบ 5 วัน
แล้วจึงใช้รีโมทดึงข้อมูลออกมาจากหัววัด OxiTop และนําเข้าสู่เครื่องคอมพิวเตอร์เพ่ือวิเคราะห์ต่อไปด้วย
โปรแกรมคอมพิวเตอร์ Achat OC (version 2.03) 

นอกจากน้ัน ยังมีศึกษาแบบกะ (Batch Studies) เพ่ือศึกษาอัตราการย่อยสลายนํ้าเสียสังเคราะห์ 
อะคริลาไมด์ และกรดอะคริลกิ โดยใช้ขวดที่มีลักษณะเดียวกันภายในตู้บ่มเช้ือเดียวกันที่อุณหภูมิเท่ากับขวด 
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OxiTop โดยใช้แบคทีเรียผสมชุดเดียวกัน ตลอดจนมีการเก็บตัวอย่างเป็นระยะๆ คือ เก็บตัวอย่างทุกๆ 2 
ช่ัวโมง ในช่วง 10 ช่ัวโมงแรก และทกุๆ 5 ช่ัวโมง เป็นระยะเวลา 40 ช่ัวโมง หลังจากน้ัน เก็บตัวอย่างทุกๆ 12 
ชัวโมงเป็นระยะเวลา 72 ช่ัวโมง เพ่ือนําไปวิเคราะห์พารามิเตอร์ต่างๆ เช่น COD, อะครลิาไมด์, กรดอะคริลิก, 
แอมโมเนีย, ไนไตรท์, ไนเตรท, MLSS และ MLVSS เป็นต้น 
 

2.1.2 การประเมินผลกระทบระยะยาวของอะคริลาไมด์ กรดอะครลิิก และแอมโมเนียมไนโตรเจน 
หลังจากทราบผลกระทบระยะเวลาเฉียบพลันของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียม

ไนโตรเจนที่มีต่อแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียแล้ว จึงมีการเติมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียสังเคราะห์ที่
ความเข้มข้น 200, 300, และ 400 mg AM/L โดยมีการเติมควบคู่ไปกับสารอินทรีย์อ่ืนที่ใช้ในนํ้าเสีย
สังเคราะห์ โดยค่อยๆ เพ่ิมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียและลดปริมาณสารอินทรีย์อ่ืนลง ทาํให้สัดส่วนของอะคริลา
ไมด์ในนํ้าเสียสงูขึ้นตามลําดับ การทดลองช่วงน้ีมีการควบคุมให้ปริมาณสารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งชีด้วยค่าซีโอดี 
(Chemical Oxygen Demand, COD) เทา่กับ 400 mg COD/L เพ่ือให้แบคทีเรียผสมสามารถปรับตัวเข้า
กับอะคริลาไมด์ได้ โดยที่ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ 400 mg AM/L มีเพียงอะคริลาไมด์เป็นแหลง่คาร์บอน
เพียงอย่างเดียวเท่าน้ัน หลังจากน้ัน จึงเพ่ิมปริมาณของอะคริลาไมด์ให้เทา่กับ 600 และ 800 mg AM/L การ
ทดลองมีการเก็บตัวอย่างทุกๆ 2 วัน กล่าวคือ 0, 3, 5 และ 7 วัน หลังจากการเติมอะคริลาไมด์ที่ความเข้มข้น
ต่างๆ กัน โดยหลังจากครบระยะเวลาการเติมอะคริลาไมด์แล้ว 7 วัน จงึมีการนําแบคทีเรียผสมจากระบบ
บําบัดนํ้าเสียไปประเมินกิจกรรมการหายใจบ่งช้ีด้วยค่า OUR 
 
2.3 การคาํนวณค่าสัมประสทิธิ์ทางจลนศาสตรข์องแบคทีเรียในการกําจัดอะครลิาไมด์ 

การพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์เพ่ือใช้ในการทํานายผลกระทบของอะคริลาไมด์ต่อแบคทีเรียที่
มีต่อการย่อยสลายอะคริลาไมด์ดําเนินการโดยใช้ข้อมูลการทดลองของ Jangkorn et al. (2018) ข้อมูลด้ัง
กล่าวถูกนํามาใช้ในการคํานวรหาค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตสร์ของแบบจําลอง ASM ที่ความเข้มข้นของ
อะคริลาไมด์ต่างๆ กัน กล่าวโดยสรุป การศึกษาใช้ระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR จํานวน 2 ระบบ เรียกว่า 
ระบบ AM และ Control ดังภาพที่ 2.5 โดยระบบ AM น้ันป้อนด้วยนํ้าเสียสังเคราะห์ที่ค่อยๆ แทนที่
สารอินทรีย์ด้วยอะคริลาไมด์เข้มข้น 0, 100, 200, 300, และ 400 mg AM/L ส่วนระบบ Control น้ันมีนํ้าเสีย
สังเคราะห์ป้อนเข้าสู่ระบบเพียงอย่างเดียวเท่าน้ัน ไม่มีการเติมอะคริลาไมด์แต่อย่างใด ระบบทั้งสองเริ่มต้น
ระบบด้วยการเติมด้วยแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียแอกทิเวเต็ดสลัดจ์จําลองที่ทํางานอยู่ใน
ห้องปฏิบัติการวิศวกรรมสิ่งแวดล้อมของคณะวิศวกรรมศาสตร์ มหาวิทยาลัยบูรพา ระบบบําบัดนํ้าเสียทั้งสอง
ระบบน้ันมีปริมาตร 3.0 L ถูกป้อนนํ้าเสียสังเคราะห์ 2 กะต่อวัน แต่ละกะมีระยะเวลา 12 ช่ัวโมง ประกอบด้วย 
5 ช่วงระยะเวลา กล่าวคือ 15 นาที สําหรับการเติมนํ้าเสียเข้าสู่ระบบ (Fill), 10 ช่ัวโมง สําหรับระยะเวลาการ
เติมอากาศ (React), 1 ช่ัวโมง สําหรับระยะเวลาตกตะกอน (Settle), 15 นาที สําหรับระยะเวลาสูบนํ้าใสทิ้ง 
(Decant) ให้เหลือกากตะกอน ปริมาณเพียง 5 ลิตร และ 30 นาที สําหรับการปล่อยระบบน่ิง (Idle) ดังภาพที่ 
2.2 จากการสูบนํ้าทิ้ง 1.5 ลิตรต่อกะ ทําให้มีอัตราการแลกเปลี่ยนปริมาตร (Exchange Volume Ratio) 
เท่ากับ 50% และมีระยะเวลากักเก็บทางชลศาสตร์ เท่ากับ 24 ช่ัวโมง 
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ภาพที่ 2.5 ระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR AM และ Control ที่มีแบคทีเรยีผสม 
 

ข้อมูลที่ได้จากการทดลองถูกนํามาใช้ในการคํานวณค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ที่สําคัญสําหรับ
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ ASM คือ k2 และ KS ซึ่งเป็นอัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์สูงสุด (mg AM/L-h) 
และค่าคงที่ก่ึงอ่ิมตัว (mg AM/L) เพ่ือการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ 
การประมาณพารามิเตอร์ (Parameter Estimation) และวิเคราะห์ความอ่อนไหว (Sensitivity Analysis) 
ของโปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM (Reichert, et al., 1998) ถูกนํามาใช้ในการประมาณค่าสัมประสิทธ์ิ
ทางจลน์ศาสตร์ ซึ่งโปรแกรม AQUASIM ใช้วิธีการทางคณิตศาสตร์ Secant เพ่ือประมาณพารามิเตอร์
จลนศาสตร์และวิเคราะห์ความอ่อนไหวของพารามิเตอร์ทั้งสองที่ทําให้ค่าไคสแควร์ (Chi-square, 2) มีค่า
ตํ่าสุด ซึ่งค่าไคสแควร์น้ันเป็นผลรวมของการเบี่ยงเบนโดยนํ้าหนักยกกําลังสองระหว่างข้อมูลจากการทดลอง
และค่าที่ได้จากการทํานายของแบบจําลอง ซึ่งค่าไคสแควร์เป็นค่าบ่งช้ีการทดสอบภาวสารูปสนิทดี 
(Goodness of fit) ของโปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM นอกจากน้ัน ค่า R2 จากเมทริกของสหสัมพันธ์
ระหว่าง k2 และ KS ซึ่งประมาณได้จากโปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM น้ันถูกนํามาใช้ในการระบุ
ความสัมพันธ์เชิงเส้นตรงระหว่างพารามิเตอร์ทั้งสอง ส่วนค่าสัมประสิทธ์ิของการแปรผัน (Coefficient of 
Variance) น้ันถูกนํามาใช้ในการประเมินความไม่แน่นอน (Uncertainty) ซึ่งคํานวณจากความคลาดเคลื่อน
มาตรฐานของพารามิเตอร์ (Standard Error of Parameters, x) หารด้วยค่าพารามิเตอร์น้ันแล้วจึงคูณด้วย 
100 ได้เป็นหน่วยร้อยละ (%) ส่วนความอ่อนไหวของความเข้มข้นแอมโมเนียม COD และอะคริลาไมด์ที่มีต่อ
พารามิเตอร์ k2 และ KS ประเมินได้จากฟังก์ชัน Absolute-Relative Sensitivity ของ AQUASIM ดังสมการท่ี 
2.3 (Ni &Yu, 2008) 
 

a,r
y ,p p y / p     2.3 

 
โดยที่ a,r

y ,p  เป็นผลลัพท์ของฟังกชัน Absolute-Relative Sensitivity, p คือ พารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ 
ได้แก่ k2 และ KS และ y คือ ความเข้มข้นที่คํานวณได้จากโปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM 
 

Control AM 
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2.4 การพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับการบําบัดน้ําเสียทีมี่อะคริลาไมด์ 

แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ที่สามารถนํามาใช้ในการพัฒนาเป็นแบบจําลองสําหรับการย่อยสลาย
อะคริลาไมด์มีหลายแบบจําลอง เช่น แบบจําลองทางจลนศาสตร์แบบอันดับหน่ึง (First-order Kinetic 
Model) แบบจําลองทางจลนศาสตร์แบบอันดับศูนย์ (Zero-order Kinetic Model) แบบจําลองทาง
จลนศาสตร์แบบ Monod (Battersby, 1990) อย่างไรก็ตาม แบบจําลองแบบ Monod ดังสมการที่ 2.4 น้ัน
นิยมนํามาใช้ในการทํานายการย่อยสลายของซับสเตรตเพียงชนิดเดียวและแบคทีเรียเพียงชนิดเดียวเท่าน้ัน ทํา
ให้เกิดการเจริญเติบโตดังสมการที่ 2.5 และ 2.6 ตามลําดับ 
 

max sS / (K S)     2.4  
 
dX / dt X   2.5 
 

max sdX / dt S X / (K S)     2.6 
 

โดยที่  คือ อัตราการเจริญเติบโตจําเพาะของแบคทีเรีย, max คืออัตราการเจริญเติบโตจําเพาะสูงสุดของ
แบคทีเรีย, KS คือ ค่าคงที่กึงอ่ิมตัว, t คือ เวลา, X คือ ความเข้มข้นของแบคทีเรีย และ Y คือ สัมประสิทธ์ิ
ปริมาณผลิต ทั้งน้ี ปริมาณของแบคทีเรียมีความสัมพันธ์กับการย่อยสลายสารซับเสตรตดังสมการที่ 2.7 
 

dS / dt (1 / Y) dX / dt    2.7 
 
หลังจากแทนที่สมการท่ี 2.6 ในสมการที่ 2.7 แล้ว อัตราการย่อยสลายสารซับสเตรตสามารถคํานวณได้จาก
สมการที่ 2.8 
 

max sdS / dt q S X / (K S)      2.8 
 
โดยที่ qmax คือ อัตราการย่อยสลายสารซับสเตรตสูงสุดและเท่ากับ max/Y 

สําหรับแบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ Monod ดังสมการที่ 2.8 น้ัน พบว่า อัตราการย่อยสลาย
เพ่ิมขึ้นเมื่อความเข้มข้นซับสเตรต S เพ่ิมสูงขึ้น โดยอัตราการย่อยสลายสูงสุดซึ่งคํานวณได้จาก qmaxX น้ัน
เกิดขึ้นเมื่อ S มากกว่า KS มากๆ (S >> KS) ทําให้สมการที่ 2.8 ลดรูปเหลือดังสมการท่ี 2.9 ซึ่งเป็นสมการที่อยู่
ในรูปของแบบจําลองปฏิกิริยาอันดับศูนย์ (Zero-order Model) ทําให้อัตราการย่อยสลายขึ้นอยู่กับปริมาณ
ของแบคทีเรียและอัตราการย่อยสลายสูงสุด 
 

maxdS / dt q X   2.9 
 
แต่หาก S น้อยกว่า KS มากๆ (S << KS) แล้วสมการที่ 2.8 สามารถเขียนได้ในรูปของสมการที่ 2.10 
 

max SdS / dt (q X / K )S   2.10 
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ซึ่งสมการดังกล่าวเป็นแบบจําลองที่เป็นแบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึง (First-order Model) 

Alexander (1999) นําเสนอแบบจําลอง Monod ที่ถูกปริพันธ์ (Integration) แล้วได้ 6 รูปแบบ
สําหรับการย่อยสลายซับสเตรตทางชีวภาพ โดยจําแนกเป็น 3 แบบจําลองสําหรับแบคทีเรียที่ไม่ได้อยู่ในช่วง
เจริญเติบโต (No Growth Model) ดังสมการที่ 2.11, 2.12, และ 2.13 และอีกแบบ 3 จําลองสําหรับ
แบคทีเรียที่กําลังเจริญเติบโตอยู่ (Growth Model) สําหรับแบบจําลองแบบ No Growth Model เหมาะ
สําหรับงานวิจัยน้ีเพราะระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR ถูกควบคุมอายุสลัดจ์ให้เท่ากับ 10 วัน ดังน้ัน อัตราการ
เจริญเติบโตของแบคทีเรียน้ันถูกควบคุมให้คงที่ ส่งผลให้ปริมาณแบคทีเรียในระบบคงที่  
 

2dS / dt k   2.11 
 

1dS / dt k S    2.12 
 

2 sdS / dt k S / (K S)     2.13 
 
โดยที่ k1 คือ ค่าคงที่ของปฏิกิริยาอันดับหน่ึง ซึ่งเท่ากับ qmaxX/KS ในสมการที่ 2.10 มีหน่วยเป็น h-1, k2 เป็น
ค่าคงที่ของปฏิกิริยาอันดับศูนย์และเท่ากับอัตราการย่อยสลายสูงสุด ซึ่งเท่ากับ qmaxX มีหน่วยเป็น mg/L-h 
 

สําหรับการพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับระบบบําบัดนํ้าเสียที่กําจัดอะคริลาไมด์น้ัน
ดําเนินการโดยใช้วิ ธีการวิเคราะห์การถดถอยเชิงเส้น (Linear Regression Analysis) ของโปรแกรม
คอมพิวเตอร์ Microsoft Excel เพ่ือใช้ในการพัฒนาแบบจําลองคณิตศาสตร์ทางจลนศาสตร์แบบปฏิกิริยา
อันดับศูนย์ (Zero-order Kinetic Model) หรือแบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึง (First-order Kinetic Model) ซึ่ง
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ที่ถูกต้องถูกคัดเลือกโดยใช้ค่า R-square (R2) การพัฒนาแบบจําลองดําเนินการ
โดยใช้เขียนกราฟระหว่างความเข้มข้นสารและเวลา และระหว่างลอการิทึมธรรมชาติ (Natural logarithms) 
ของสารและเวลาตามสมการที่ 2.14 และ 2.15 
 

o 2S S k t    2.14 
 

o 1S S exp( k t)    2.15 
 
โดยที่ k1 คือ ค่าคงที่ของอัตราอันดับหน่ึง (First-order Rate Constant) มีหน่วยเป็น h-1, k2 คือ ค่าคงที่ของ
อัตราอันดับสอง (Second-order Rate Constant) มีหน่วยเป็น mg/L-h, S คือ ความเข้มข้นของสารในหน่วย
ของ mg/L, So คือ ความเข้มข้นของสารเริ่มต้นในหน่วยของ mg/L และ t คือ เวลาในหน่วยของ h 
 
2.5 การวิเคราะห์ตัวอย่างน้าํเสีย 

หลังจากระบบบําบัดนํ้าเสียเข้าสู่สภาวะคงตัวแล้ว จึงมีการเก็บตัวอย่างเพ่ือนําไปตรวจวิเคราะห์
พารามิเตอร์ต่างๆ ได้แก่ Mixed Liquor Suspended Solids (MLSS), Mixed Liquor Volatile 
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Suspended Solids (MLVSS), สารอินทรย์ีทั้งหมดบ่งช้ีด้วยค่าซีโอดีทั้งหมด (Total COD, TCOD) และ
สารอินทรีย์ละลายนํ้าบ่งช้ีด้วยค่าซีโอดีละลายนํ้า (Soluble COD, SCOD) วิเคราะห์ด้วยวิธีการ Closed 
Reflux, Titrimetric Method ไนโตรเจนทั้งหมดบ่งช้ีด้วยค่าทีเคเอ็น (Total Kjeldahl Nitrogen, TKN) 
วิเคราะห์ด้วยวิธี Semi-Micro-Kjeldahl Method แอมโมเนียมไนโตรเจน (NH4

+-N) วิเคราะห์ด้วยวิธีการ 
Phenate Method ไนไตรทไ์นโตรเจน (NO2

--N) วิเคราะห์ด้วยวิธีการ Colorimetric Method ไนเตรท
ไนโตรเจน (NO3

--N) วิเคราะห์ด้วยวิธีการ Brucine Method ค่าความเป็นกรด-ด่าง (pH) ตรวจวัดด้วยเครื่อง 
Cyberscan รุน่ pH510 (Eutech Instruments) และค่าออกซิเจนละลายนํ้า (Dissolved Oxygen, DO) 
ตรวจวัดด้วยเคร่ือง Cyberscan รุ่น DO110 (Eutech Instruments) ทั้งน้ี วิธีการวิเคราะห์ทั้งหมดเป็นไปตาม
วิธีการวิเคราะห์ของ Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 
AWWA & WEF, 1998) สําหรับการวิเคราะห์สารอินทรีย์ละลายนํ้า (SCOD) แอมโมเนียมไนโตรเจน ไนไตรท์
และไนเตรทไนโตรเจน ตัวอย่างถูกกรองด้วยกระดาษกรองที่มีความพรุ่น 0.45 ไมครอน หลังจากป่ันเหว่ียง
ตัวอย่างด้วยความเร็ว 10,000 รอบต่อนาที (rpm) นาน 10 นาที สําหรับการตรวจวัดอะคริลาไมด์และกรด
อะคริลิกน้ันใช้เครื่องมือ High Performance Liquid Chromatography (HPLC) ทีม่ีการเช่ือมต่อกับ UV 
Spectrophotometer Detector (JENWAY 6305) ที่ทํางานที่ 254 nm และมีการใช้คอลัมน์ Nova-Pack 
C18 (4 μm 60 Aº) guard pak insert column (Waters, Ireland) สําหรับการวิเคราะห์ความเข้มขน้ของ
อะคริลาไมด์และกรดอะคริลกิน้ันใช้ Standard Curve ที่เตรียมจากอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกที่ทราบ
ความเข้มข้นแล้ว 
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ผลการวิจัยและอภิปราย 
 
3.1 ประสิทธภิาพของแบคทีเรียผสมในระบบบาํบัดน้ําเสียนากรกําจัดสารอินทรีย์และไนตริฟเิคชัน 

หลังจากเดินระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพแบบ AS จนระบบเข้าสู่สภาวะคงตัว (Quasi Steady 
State Conditions) มาเป็นระยะเวลาหลายเดือน ซึ่งสามารถระบุการเข้าสู่สภาวะคงตัวได้จากการวิเคราะห์
การเปลี่ยนแปลงความเข้มขน้ของแบคทีเรยีและซับสเตรตเมื่อเทียบกับเวลา พบว่า ความเข้มข้น MLVSS และ 
MLSS ในถังเติมอากาศ เท่ากับ 845±42 mg VSS/L และ 855±42 mg SS/L ตามลําดับ คิดเป็นอัตราส่วน 
MLVSS/MLSS เท่ากับ 0.99 พบว่า ความเข้มข้นของแบคทีเรียน้ันไม่มากเท่าที่ควรเมื่อระบบที่ควบคุมอายุ
สลัดจ์เท่ากับ 9 วัน และความเข้มข้นของนํ้าเสียที่มีสารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งช้ีด้วยซีโอดีเท่ากับ 400 mg COD/L 
ทั้งน้ี อาจเป็นไปได้ว่า คุณลักษณะนํ้าเสียสังเคราะห์อาจไม่เหมาะสมสําหรับการเจริญเติบโตของแบคทีเรียผสม 
และเป็นไปไม่ได้ว่าแบคทีเรียหลุดไปกับนํ้าทิ้งของระบบเน่ืองจากความเข้มข้นของแข็งแขวนลอยในนํ้าทิ้ง
เท่ากับ 13.2±9.9 mg TSS/L โดยระบบมีประสิทธิภาพในการกําจัดสารอินทรีย์บ่งชีด้วยค่าซีโอดีเท่ากับ 
77.5% ทําให้เหลือสารอินทรย์ีในนํ้าทิ้งเท่ากับ 90 mg COD/L เมื่อพิจารณาภาพที่ 3.1 พบว่า สารอินทรีย์
ลดลงอย่างเป็นเส้นตรงเมื่อเทียบกับเวลาตามลําดับ ดังน้ัน จึงสามารถคํานวณอัตราการกําจัดสารอินทรีย์ได้
เท่ากับ 7.0 mg COD/L-h ทัง้น้ี ความเข้มขน้เริ่มต้นน้ันเป็นความเข้มข้นหลังจากการเจือจางระหว่างนํ้าเสีย
สังเคราะห์และนํ้าทิ้งที่ค้างอยู่ในระบบด้วยอัตราการแลกเปลี่ยนปริมาตรเทา่กับ 50% 
 

 
 
ภาพที่ 3.1 ความเข้มข้น COD ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ที่มีแบคทีเรยีผสมที่อายุสลดัจ์ 9 วัน 
 
เมื่อพิจารณากระบวนการไนตริฟิเคชันของระบบเพ่ือกําจัดแอมโมเนียมไนโตรเจน พบว่า แอมโมเนียม
ไนโตรเจนน้ันถูกกําจัดภายในระยะเวลาการทําปฏิกิริยานาน 6 ช่ัวโมงเท่าน้ัน หลังจากน้ัน แอมโมเนียไม่เหลือ

y = -7.0397x + 161.23
R² = 0.9612
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ค้างอยู่ในภายระบบ ดังภาพที่ 3.2 ทําให้มปีระสิทธิภาพของไนตริฟิเคชันเท่ากับ 100% ซึ่งเป็นการกําจัด
แอมโมเนียมไนโตรเจนโดยสมบูรณ์ ซึ่งการเกิดไนตริฟิเคชันทําให้เกิดไนไตรท์ไนโตรเจน ดังภาพที่ 3.3 และไน
เตรทไนโตรเจน ดังภาพที่ 3.4 ตามลําดับ 

 

 
 
ภาพที่ 3.2 ความเข้มข้นแอมโมเนียมไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ที่มีแบคทีเรยีผสมที่อายุสลดัจ์ 9 วัน 
 

 
 
ภาพที่ 3.3 ความเข้มข้นไนไตรท์ไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทีม่ีแบคทีเรียผสมที่อายุสลัดจ์ 9 วัน 
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ภาพที่ 3.4 ความเข้มข้นไนเตรทไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทีม่ีแบคทีเรียผสมที่อายุสลัดจ์ 9 วัน 
 
จากภาพที่ 3.3 สังเกตุได้ว่า ไนไตรทสะสมเพิ่มสูงในระบบในช่วงแรกหลงัจากน้ันจึงลดลง เน่ืองจากการเปลี่ยน
ไนไตรท์เป็นไนเตรทไนโตรเจน ดังภาพที่ 3.4 เพ่ือยืนยันผลการทดลองทีเ่ก่ียวข้องกับกระบวนการไนตริฟิเคชัน 
การทําสมดุลของมวลไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR ซึ่งสามารถคํานวณได้จากวิธีการของ Lee et 
al. (2008) พบว่า มวลของไนโตรเจนของระบบมีความสมดุลเท่ากับ 104.2% โดยมีมวลของแอมโมเนีย
ไนโตรเจนถูกไนตริฟายไปเท่ากับ 0.163 g/cycle โดยมีมวลของไนโตรเจนที่ออกไปกับนํ้าทิ้งเท่ากับ 0.172 g 
N/cycle และถูกใช้ไปในการสร้างเซลลส์ําหรับการเจริญเติบโตของแบคทีเรียผสมเท่ากับ 0.048 g N/cycle 
โดยมวลของไนโตรเจนส่วนใหญ่ออกไปกับนํ้าทิ้ง ซึ่งสอดคล้องกับข้อมูลของไนไตรท์และไนเตรทไนโตรเจนดัง
ภาพที่ 3.3 และ 3.4 
 
3.2 ผลกระทบระยะเฉียบพลันของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียมไนโตรเจนต่ออัตราการ
หายใจของแบคทีเรียผสมจากระบบบาํบัดน้ําเสีย 

ผลกระทบของอะคริลาไมด์และผลผลิตจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพด้วยเอนไซม์อะมิ
เดส ได้แก่ แอมโมเนียมและกรดอะคริลิก ที่มีต่ออัตราการหายใจของแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสีย
ชีวภาพ ซึ่งไม่เคยสัมผสักับสารเหล่าน้ีมาก่อน ถูกนําประเมินด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ที่มีการบ่มเช้ือที่อุณหภูมิ 
28 oC เป็นเวลา 5 วัน โดยการทดลองมีการเติมนํ้าเสียสังเคราะห์ อะคริลาไมด์ และกรดอะคริลิก ลงในสลัดจ์ที่
มีแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสีย AS ทํางานในสภาวะคงตัวแล้ว โดยนํ้าเสียสังเคราะห์เป็นนํ้าเสียใช้ป้อน
ระบบ AS ซึ่งแบคทีเรียผสมมคีวามคุ้นเคยอยู่แล้วเพ่ือใช้เป็นข้อมูลอ้างอิง ส่วนอะคริลาไมด์มีการเติม
แอมโมเนียมไนโตรเจนที่ความเข้มข้น 50 และ 500 mg N/L เพ่ือประเมินผลกระทบของอะคริลาไมด์และ
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แอมโมเนียมไนโตรเจน สําหรับกรดอะคริลิกน้ันมีการเติมแอมโมเนียมไนโตรเจนเท่ากับ 50 mg N/L เท่ากับนํ้า
เสียสังเคราะห์  
 

 
 
ภาพที่ 3.5 สมดุลของมวลไนโตรเจนภายในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR แบบ AS 
 

ภาพที่ 3.6 แสดงการเปลี่ยนแปลงความดันแก๊สภายในขวด OxiTop ที่ระยะเวลาบ่มเขื้อนาน 5 วัน 
ผลการทดลอง พบว่า ความดันของแก๊สภายในขวด OxiTop เพ่ิมสูงขึ้นในช่วง 2-3 ช่ัวโมงแรก โดยมีความดัน
สูงสุดเท่ากับ 12, 24, 24, และ 42 hPa สําหรับการย่อยสลายนํ้าเสียสังเคราะห์ อะคริลาไมด์ (50 mg N/L) 
อะคริลาไมด์ (500 mg N/L) และกรดอะคริลิก ตามลําดับ ซึ่งเกิดจากความแตกต่างระหว่างอุณหภูมิตัวอย่าง
และอุณหภูมิในตู้บ่มเช้ือ หลังจากน้ัน ความดันแก๊สของขวด OxiTop ทีป้่อนนํ้าเสียสังเคราะห์ลดลงทนัทีอย่าง
รวดเร็ว แสดงว่า ไม่ต้องมีการปรับสภาพของแบคทีเรียผสมกับนํ้าเสียสังเคราะห์ อย่างไรก็ตาม แบคทเีรียผสม
ต้องการเวลา 1 ช่ัวโมง สําหรับการปรับสภาพกับกรดอะคริลิก และระยะเวลา 2 ช่ัวโมง สําหรับการปรับสภาพ
กับอะคริลาไมด์ที่มแีอมโมเนียม 50 และ 500 mg N/L ดังน้ัน แสดงว่า แบคทีเรียผสมต้องการระยะเวลาปรับ
สภาพกับอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกหากนํ้าเสียมีสารเหล่าน้ีปนเป้ือน หลังแบคทีเรยีผสมปรับสภาพแล้ว 
ความดันแก๊สลดลงต่อเน่ืองเป็นเส้นตรง เมื่อนําความชันของเส้นตรงมาคํานวณตามสมการที่ 2.2 ได้อัตราการ
ใช้ออกซิเจน (Oxygen Uptake Rate, OUR) และอัตราการใช้ออกซิเจนจําเพาะ (Specific Oxygen Uptake 
Rate, SOUR) เมื่อนําอัตราการใช้ออกซิเจนมาหารด้วยความเข้มข้นของแบคทีเรียผสม ดังตารางที่ 3.1 จาก
ภาพที่ 3.6 ปรากฏว่ามี 2 ความชันของเส้นตรงสําหรับนํ้าเสียสังเคราะห์ ซึ่งมีความเป็นได้ว่า แบคทีเรียผสมมี
การย่อยสลายสารอินทรีย์จํานวน 2 ประเภท คือ นํ้าตาลทรายและโซเดียมอะซิเตต ทั้งน้ี มีความดันแก๊สคงที่
อยู่ที่ 10-12 hPa เป็นระยะเวลา 2 ช่ัวโมง ช่วงรอยต่อระหว่าง 2 เส้นตรง ทําให้ระบุได้ว่ามีการหยุดชะงักของ
การใช้ออกซิเจนในช่วงเวลาดังกล่าว แสดงให้เห็นว่า มีรูปแบบการเจริญเติบโตแบบ Diauxic Growth กับ
แหล่งคาร์บอน 2 ประเภท (Chu & Barnes, 2016)  
 

0

20

40

60

80

100

-0.1

0.0

0.1

0.1

0.2

0.2

0.3

AS

A
m

m
on

iu
m

 
R

em
ov

al
 

E
ffi

ci
en

ci
es

, 
%

N
itr

og
en

 M
as

s,
 g

/c
yc

le

N in Effluent N in Waste Sludge Unidentified N N Removal Efficiencies



20 
 

 
 
ภาพที่ 3.6 การเปลี่ยนแปลงความดันภายใน OxiTop ที่มแีบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายสารต่างๆ ในระยะ

เฉียบพลัน 
 
ตารางที่ 3.1 อัตราการใช้ออกซิเจนและอัตราการใช้ออกซิเจนจําเพาะของแบคทีเรียผสม 
 

Experiments OUR  
(mg O2/L-h) 

SOUR  
(mg O2/g VSS-h) 

 1 2 1 2 
Synthetic Wastewater* 4.09 5.99 7.05 10.33 
Acrylamide* 1.90 - 3.28 - 
Acrylamide ** 1.56 - 2.69 - 
Acrylic Acid* 3.83 6.68 6.60 11.51 

* Ammonium as a nitrogen source at the concentration of about 50 mg N/L; ** Ammonium 
as a nitrogen source at the concentration of about 500 mg N/L; 1 and 2 indicated the first 
and second OUR and SOUR rates 
 

สําหรับอะคริลาไมด์ พบว่า หลังจากการปรับสภาพกับอะคริลาไมด์แล้ว แบคทีเรียผสมสําหรับย่อย
สลายอะคริลาไมด์ด้วยอัตราการใช้ออกซิเจนเท่ากับ 1.90 mg O2/L-h ซึ่งแสดงว่าแบคทีเรียผสมย่อยสลาย
อะคริลาไมด์ช้ากว่าการย่อยสลายสารอินทรีย์ในนํ้าเสียสังเคราะห์ จากภาพที่ 3.6 ไม่ปรากฏรูปแบบการ
เจริญเติบโตแบบ Diauxic Growth ทั้งน้ี เมื่อเพ่ิมปริมาณแอมโมเนียไนโตรเจนให้สูงขึ้น พบว่า อัตราการใช้

y = -3.2x + 19.067
R² = 0.9882

y = -4.6868x + 41.269
R² = 0.9965

y = -2.996x + 51.81
R² = 0.9984

y = -1.1221x + 26.375
R² = 0.9994

y = -1.4902x + 30.965
R² = 0.9993

y = -5.2231x + 104.93
R² = 0.9981
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ออกซิเจนของแบคทีเรียสําหรับการย่อยสลายอะคริลาไมด์ลดลง แสดงให้เห็นว่า แอมโมเนียไนโตรเจนสามารถ
ยับย้ังเอนไซม์อะมิเดสในการย่อยสลายอะคริลาไมด์ (Jangkorn et al., 2018) 

จากภาพที่ 3.6 และอัตราการใช้ออกซิเจนสาํหรับการย่อยสลายกรดอะคริลิกในตารางที่ 3.1 พบว่า 
แบคทีเรียผสมย่อยสลายกรดอะคริลิกจํานแกได้เป็น 2 ช่วง โดยอัตราการย่อยสลายกรดอะคริลิกเพ่ิมขึ้น
หลังจากระยะเวลาผ่านไป 18 ช่ัวโมง แบคทเีรียผสมย่อยสลายกรดอะคริลิกได้ดีกว่าอะคริลาไมด์ แต่ช้ากว่า
การย่อยสลายนํ้าเสียสังเคราะห์ หลังจากน้ัน อัตราการย่อยสลายกรดอะคริลิกน้ันเพ่ิมสงูขึ้นกว่าการย่อยสลาย
นํ้าเสียสังเคราะห์ ทั้งน้ี มีรายงานว่า แบคทีเรียผสมที่มีการปรับสภาพกับกรดอะคริลิกในนํ้าเสียแล้วสามารถ
ย่อยสลายกรดอะคริลิกประเภทมอนอเมอร์และไดเมอร์ได้อย่างสมบูรณ์ อย่างไรก็ตาม หากมวลโมเลกุลของ
กรดอะคริลิกเพ่ิมสูงขึ้น อัตราการย่อยสลายกรดอะคริลิกลดลงตามลําดับ (Larson et al., 1997) แสดงให้เห็น
ว่า ช่วงแรกกรดอะคริลิกในนํ้าเสียมีมวลโมเลกุลสูงเน่ืองจากเกิดการพอลีเมอไรซ์ของกรดอะคริลิกทําให้กรด
อะคริลิกมีมวลโมเลกุลสูงขึ้นทําให้อัตราการย่อยสลายตํ่า ทั้งน้ี กรดอะคริลิกสามารถเกิดกระบวนการพอลีเมอ
ไรซ์ได้ง่าย จึงต้องมีการเติมสาร Hydroquinone Monomethyl Either (MEHQ) หรือ Methoxyphenol 
เข้มข้น 180-200 ppm เพ่ือยังย้ังการเกิดกระบวนการพอลีเมอไรซ ์หลังจากน้ัน อาจมีการเปลี่ยนแปลง
โครงสร้างของกรดอะคริลิกทาํให้ได้กรดอะคริลิกทีม่ีมวลโมเลกุลตํ่าลง สง่ผลให้แบคทีเรียผสมสามารถย่อย
สลายกรดอะคริลิกได้ดีขึ้น 

ดังน้ัน สามารถสรุปได้ว่า แบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพที่ย่อยสลายสารอินทรีย์ทั่วไป 
เมื่อได้รับอะคริลาไมด์แล้ว มผีลกระทบในระยะเฉียบพลันเพราะต้องให้แบคทีเรียมีการปรับสภาพให้คุ้นเคย
กับอะคริลาไมด์เสียก่อน และการย่อยสลายอะคริลาไมด์ด้วยแบคทีเรียผสมน้ันทําได้ยากกว่านํ้าเสียสังเคราะห์
ที่แบคทีเรียคุ้นเคย ทั้งน้ีเพราะอะคริลาไมด์น้ันปกติมีความเป็นพิษต่อแบคทีเรีย (Charoenpanich & Tani, 
2014; Joshi & Abed, 2017) นอกจากน้ัน แอมโมเนียไนโตรเจนที่ได้จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์น้ัน หาก
มีความเข้มข้นสูง ทําให้เกิดการยับย้ังการย่อยสลายอะคริลาไมด์ ส่วนกรดอะคริลิกที่ได้จากการย่อยสลายอะคริ
ลาไมด์น้ัน แบคทีเรียผสมสามารถย่อยสลายได้ทันทีหลังจากการปรับสภาพกับกรดอะคริลิกแล้ว โดยอัตราการ
ย่อยสลายกรดอะคริลิกทางชีวภาพของแบคทีเรียผสมน้ันสงูกว่าการย่อยสลายอะคริลาไมด์ หากมวลโมเลกุล
ของอะคริลาไมด์ไม่สูงมากนัก 
 
3.3 ความสามารถในการยอ่ยสลายอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกโดยแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดน้ําเสยี
ในระยะเฉียบพลนั 

การทดลองเพ่ือประเมินความสามารถของแบคทีเรียผสมในการย่อยสลายอะคริลาไมด์และกรด
อะคริลิกเป็นแหล่งคาร์บอนโดยที่แบคทีเรียผสมไม่เคยสัมผัสกับอะคริลาไมด์หรือกรดอะคริลิกมาก่อนเลย 
การศึกษาดําเนินการในขวดขนาด 1 ลิตร ที่มีลักษณะคล้ายกับขวด OxiTop และการทดลองดําเนินการ
คู่ขนานกับการทดลองวัดอัตราการหายใจของแบคทีเรียผสม ผลการทดลองเป็นดังน้ี 

 
3.3.1 การย่อยสลายกรดอะคริลิก 
การศึกษาครั้งน้ีเป็นเพราะว่าแบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียสามารถใช้กรดอะคริลิกที่เกิดขึ้นจาก

การย่อยสลายอะคริลาไมด์ไปเป็นแหล่งคาร์บอนและแหล่งพลังงานสําหรับการเจริญเติบโตได้ ผลการทดลอง
แสดงดังภาพที่ 3.7 พบว่า แบคทีเรียผสมสามารถใช้กรดอะคริลิกเพ่ือการเจริญเติบโตได้ทันที โดยพบว่า กรด
อะคริลิกถูกกําจัดไปภายใน 2-3 นาทแีรกหลังจากการเติมกรดอะคริลิกด้วยประสิทธิภาพการกําจัดเท่ากับ 
22.7% ทั้งน้ี กรดอะคริลิกเริ่มต้นดังภาพที่ 3.7 น้ัน เท่ากับ 400 mg AA/L หรือ 5.6 mM (MW = 72.06 g 
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AA/mole) จากผลการประเมินอัตราการหายใจด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ที่พบว่าความดันเพ่ิมสูงขึ้น และกรด
อะคริลิกที่ถูกกําจัดไปตอนเร่ิมต้นยืนยันได้ว่า กรดอะคริลิกเกิดกระบวนการพอลีเมอไรซ์ได้เป็นพอลีอะคริลิก
ขึ้น เป็นที่น่าสงัเกตุว่า หลังจากเติมกรดอะคริลิกแล้วพบว่ามีอะคริลาไมด์ปรากฏขึ้นในระบบด้วยความเข้มข้น
เท่ากับ 1.99 mM ทั้งน้ี Yasuhara et al. (2003) รายงานว่า กรดอะคริลิกสามารถทาํปฏิกิริยากับแอมโมเนีย
แล้วทําให้เกิดอะคริลาไมด์ขึ้น ทั้งน้ี ปริมาณสารสัมพันธ์ระหว่างกรดอะคริลิกและอะคริลาไมด์ คือ 1:1 
(Nawaz et al., 1993) ดังน้ัน ปริมาณกรดอะคริลิกที่ถูกใช้ไปในการผลติอะคริลาไมด์ต้องเท่ากับปริมาณอะคริ
ลาไมด์ที่ถูกผลติขึ้น หลังจากการกําจัดกรดอะคริลิกในช่วงต้นเพ่ือผลิตอะคริลาไมด์แลว้ กรดอะคริลาไมด์ถูก
กําจัดอย่างต่อเน่ืองตลอดช่วงระยะเวลาบ่มเช้ือนาน 50 ช่ัวโมง ด้วยอัตราการกําจัดกรดอะคริลิกเท่ากับ 5.11 
mg AA/L-h (R2 = 0.95) คล้ายกับการกําจัดเท่ากับนํ้าเสียสังเคราะห์เน่ืองจากกรดอะคริลิกน้ันเป็นสารอินทรีย์
ที่พร้อมถูกย่อยสลายด้วยแบคทีเผสมภายใต้สภาวะเติมอากาศ (Staples et al., 2000) เมื่อพ้นระยะการบ่ม
เช้ือนาน 50 ช่ัวโมง พบว่า กรดอะคริลิกในระบบมีความเข้มข้นตํ่าและไม่สามารถนําไปใช้ในการเจรญิเติบโต
ของแบคทีเรียผสมอีกต่อไป 
 

 
ภาพที่ 3.7 การเปลี่ยนแปลงความเข้มข้นกรดอะคริลิกโดยแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียที่ย่อยสลาย

อะคริลาไมด์ในระยะเฉียบพลัน 
 
จากภาพที่ 3.7 พบว่า ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ที่เกิดขึ้นค่อนข้างเสถียรในช่วงต้น แต่หลังจากความเข้มข้น
ของกรดอะคริลิกเริ่มน้อยลง อะคริลาไมด์จึงเริ่มถูกย่อยสลายส่งผลทําให้ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ลดลง 
ทําให้เห็นได้ว่า แบคทีเรียผสมสามารถย่อยสลายกรดอะคริลิกได้ดีกว่าอะคริลาไมด์ เน่ืองจากความเป็นพิษของ
อะคริลาไมด์ (Charoenpanich & Tani, 2014; Joshi & Abed, 2017) และกรดอะครลิิกเป็นสารอินทรีย์ที่
ย่อยสลายได้ง่ายโดยแบคทีเรียผสม (Staples et al., 2000) 
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3.3.2 การย่อยสลายอะคริลาไมด์ 
การทดลองแบบกะเพ่ือประเมินความสามารถในการย่อยสลายอะคริลาไมด์เป็นแหล่งคาร์บอน โดยมี

ความเข้มข้นแอมโมเนียมไนโตรเจน 50 และ 500 mg N/L ผลการทดลองแสดง ดังภาพที่ 3.8 พบว่า 
แบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสีย AS ย่อยสลายอะคริลาไมด์อย่างช้าๆ ในช่วงระยะเวลา 15 ช่ัวโมงแรก ที่
ความเข้มข้นแอมโมเนียมไนโตรเจนทั้งสองความเข้มเข้น เน่ืองจากแบคทีเรียผสมต้องปรับสภาพกับนํ้าเสีย ผล
การทดลองยืนยันผลการประเมินกิจกรรมการหายใจว่า แบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสีย AS ต้องการ
เวลา 2-3 ช่ัวโมงในการปรับสภาพกับอะคริลาไมด์ เมื่อคาํนวณอัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์ ดังตารางที่ 3.2 
พบว่า แบคทีเรียผสมย่อยสลายอะคริลาไมด์ด้วยอัตรา 2.09 mg AM/L-h ทําให้มีประสิทธิภาพการกําจัดอะคริ
ลาไมด์เท่ากับ 72.3% เมื่อความเข้มข้นของแอมโมเนียมเทา่กับ 50 mg N/L แต่เมื่อเพ่ิมความเข้มข้นของ
แอมโมเนียมไนโตรเจนเท่ากับ 500 mg N/L พบว่า อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์ลดน้อยลงอย่างมาก โดยมี
อัตราการย่อยสลายเพียง 1.14 mg AM/L เท่าน้ัน ทําใหป้ระสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์เท่ากับ 41.7% 
แสดงให้เห็นว่าแอมโมเนียมไนโตรเจนมีผลกระทบอย่างชัดเจนต่อการย่อยสลายอะคริลาไมด์ Jangkorn et al. 
(2018) รายงานว่า แอมโมเนียไนโตรเจนมีฤทธ์ิยับย้ังเอนไซม์อะมิเดสในการย่อยสลายอะคริลาไมด์ เมื่อความ
เข้มข้นแอมโมเนียมเพ่ิมสูงขึ้น ทําให้สัดส่วนของแอมโมเนียไนโตรเจนโดยเฉพาะที่ความเป็นกรดด่างและ
อุณหภูมิสูง 
 

 
 
ภาพที่ 3.8 การเปลี่ยนแปลงความเข้มข้นอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกโดยแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้า

เสียที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์ในระยะเฉียบพลัน 
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ตารางที่ 3.2 อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์และประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์โดยแบคทีเรียผสมที่
ความเข้มข้นของแอมโมเนียมไนโตรเจนเท่ากับ 50 และ 500 mg N/L 
 

NH4
+  

(mg N/L) 

AM Removal Efficiency 

(%) 

AM biodegradation rate  

(mg AM/L-h) 

R2 

50 72.3 2.09 0.978 

500 41.7 1.14 0.977 

 
ภาพที่ 3.9 แสดงการเปลี่ยนแปลงของสารอินทรีย์ที่มีอยู่ในระบบเมื่อมีการป้อนนํ้าเสียที่เป็นนํ้าเสีย

สังเคราะห์ อะคริลาไมด์ที่มแีอมโมเนียม 50 mg N/L อะคริลาไมด์ที่มีแอมโมเนียม 500 mg N/L และกรด
อะคริลิก พบว่า แบคทีเรียผสมสามารถย่อยสลายสารอินทรีย์ในนํ้าเสียสังเคราะห์ได้ทันที เน่ืองจากแบคทีเรีย
ผสมมคีวามคุ้นเคยกับนํ้าเสียน้ีอยู่แล้ว นอกจากน้ัน แบคทเีรียผสมน้ีสามารถย่อยสลายกรดอะครลิกได้ทันที 
หลังจากการปรับสภาพขอบแบคทีเรียผสมกับกรดอะคริลิกแล้ว โดยกรดอะคริลิกถูกําจดัหมดสิ้นหลังจากการ
บ่มเช้ือนาน 50 ช่ัวโมง ส่วนอะคริลาไมด์น้ันเมื่อถูกกําจัดแล้ว พบว่า ความเข้มข้นของสารอินทรีย์ดังภาพที่ 3.9 
ระบุว่า แบคทีเรียต้องใช้เวลาในการปรับสภาพกับอะคริลาไมด์ จากค่าอัตราการใช้ออกซิเจนของแบคทีเรีย
ผสมเมื่อย่อยสลายอะคริลาไมด์ (1.79 mg AM/L-h) และอัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์ในการทดลองแบบ
กะ (1.90 mg O2/L-h) ทําใหส้ามารถระบุได้ว่า กรดอะคริลิกที่เกิดขึ้นจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ถูกย่อย
สลายน้อยมาก จึงทําให้ค่าซีโอดีของสารอินทรีย์จึงไม่เพ่ิมสูงขึ้นจากกรดอะคริลิกในช่วง 65 ช่ัวโมงแรก 
หลังจากน้ัน จงึพบว่า เมื่ออัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้นดังภาพที่ 3.8 เทา่กับ 2.85 mg AM/L-h 
(R2 = 0.984) แล้วจึงพบว่า ความเข้มข้นสารอินทรีย์จึงลดลง ภาพที่ 3.10 แสดงการเปลี่ยนแปลงความเข้มข้น
ของแอมโมเนียมไนโตรเจนที่สะสมในระบบจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ ความเข้มขน้ของอะคริลาไมด์เพ่ิม
สูงขึ้น แสดงให้เห็นว่า กรดอะคริลิกที่เกิดขึ้นมิได้ทําปฏิกิริยากับแอมโมเนียมในนํ้าเสียกลายเป็นอะคริลาไมด์
ใหม่อีกคร้ังหน่ึง 

นอกจากน้ัน จากผลการทดลองทั้งหมดในภาพที่ 3.9 และ 3.11 และตารางที่ 3.2 พบว่า แบคทีเรีย
ผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR ที่คุ้นเคยกับนํ้าเสียทั่วไป ถูกยับย้ังด้วยแอมโมเนียมไนโตรเจนที่ความ
เข้มข้นสูง เพราะทําให้เกิดแอมโมเนียที่มีฤทธ์ิยับย้ังการทํางานของเอนไซม์อะมิเดสท่ีต้องใช้ในการย่อยสลาย
อะคริลาไมด์ ซึง่สอดคล้องกับผลการทดลองของ Jangkorn et al. (2018) 
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ภาพที่ 3.9 การเปลี่ยนแปลงสารอินทรีย์โดยแบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียที่ย่อยสลายสารต่างๆ ใน

ระยะเฉียบพลัน 
 

 
 
ภาพที่ 3.10 ความเข้มข้นของแอมโมเนียมไนโตรเจนจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์โดยแบคทีเรียผสมจาก

ระบบบําบัดนํ้าเสียที่ย่อยสลายสารต่างๆ ในระยะเฉียบพลัน โดยมีความเข้มข้นแอมโมเนียมเท่ากับ 
50 mg N/L 
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ภาพที่ 3.11 ความเข้มข้นของแอมโมเนียมไนโตรเจนจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์โดยแบคทีเรียผสมจาก

ระบบบําบัดนํ้าเสียที่ย่อยสลายสารต่างๆ ในระยะเฉียบพลัน โดยมีความเข้มข้นแอมโมเนียมเท่ากับ 
500 mg N/L 

 
3.4 ผลกระทบระยะยาวของอะครลิาไมด์ กรดอะครลิิก และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่มีต่อประสิทธิภาพการ
กําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนในระบบบําบัดน้ําเสยีทางชีวภาพ 

การทดลองในช่วงต่อมา ดําเนินการโดยค่อยๆ เติมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียที่สังเคราะห์ที่ป้อนเข้าสู่
ระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR เพ่ือให้แบคทีเรียผสมมีความคุ้นเคยกับอะคริลาไมด์แล้วประเมินผลกระทบของ
อะคริลาไมด์ที่มีต่อการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนของระบบ ตลอดจนประเมินศักยภาพของ
ระบบในการกําจัดอะคริลาไมด์หากมีความคุ้นเคยกับอะคริลาไมด์แล้ว โดยความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ที่เติม
ลงในนํ้าเสียเทา่กับ 200, 300 และ 400 mg AM/L ตามลาํดับ โดยที่ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์เท่ากับ 400 
mg AM/L น้ันอะคริลาไมด์เป็นเพียงแหล่งคาร์บอนและพลังงานเดียวที่แบคทีเรียผสมใช้ในการเจริญเติบโต 

ผลการทดลองเมื่อเติมอะคริลาไมด์ลงในระบบบําบัดนํ้าเสียแล้วนาน 7 วัน ผลการทดลองดังภาพที่ 
3.12 พบว่า แบคทีเรียผสมไม่สามารถกําจดัสารอินทรีย์ในนํ้าเสียได้อย่างมีประสิทธิภาพ พบว่า ประสิทธิภาพ
การกําจัดสารอินทรีย์เท่ากับ 55.8% เท่าน้ัน ทั้งน้ีเป็นไปได้ว่า ความเป็นพิษของอะคริลาไมด์ในนํ้าเสีย
สังเคราะห์ทําให้แบคทีเรียผสมไม่สามารถนําไปใช้ในการเจริญเติบโตได้อย่างมีประสิทธิภาพได้ โดยทําให้นํ้าเสีย
มีสารอินทรีย์หลุดไปกับนํ้าทิ้งเข้มข้น 190 mg COD/L ถงึแม้ว่า ความเข้มข้นของแบคทีเรียในระบบเพ่ิมสูงขึ้น
เท่ากับ 1188±151 mg VSS/L และระบบถกูควบคุมให้ทํางานที่อายุสลัดจ์เท่ากับ 9 วัน ก็ตาม  
 

y = 0.3227x + 454.87
R² = 0.3508
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ภาพที่ 3.12 ความเข้มข้นสารอินทรีย์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 
 
เมื่อตรวจวัดความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ในระบบ พบว่า ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ลดลงตามระยะเวลาที่
ทําปฏิกิริยาเป็นเส้นตรง ดังภาพที่ 3.13 ทําให้สามารถคํานวณอัตราการกําจัดอะคริลาไมด์ได้เท่ากับ 3.06 mg 
AM/L-h โดยมปีระสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์เท่ากับ 36.3% เหลืออะคริลาไมด์ในนํ้าทิ้งเท่ากับ 122.5 
mg AM/L ซึ่งเมื่อเปรียบเทียบกับอัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์ของแบคทีเรียผสมในระยะเวลาเฉียบพลัน
เท่ากับ 2.09 mg AM/L-h พบว่า อัตราการย่อยสลายเพ่ิมสูงขึ้นอย่างมากหลังจากได้มีเวลาการปรับสภาพนาน 
7 วัน นอกจากน้ัน อาจเป็นได้ว่า ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ในนํ้าเสียเท่ากับ 200 mg AM/L ซึ่งน้อยกว่า
การทดลองคร้ังที่ผ่านมาที่ใช้อะคริลาไมด์เท่ากับ 400 mg AM/L ทําให้ความเป็นพิษของอะคริลาไมด์น้อยลง 
จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L ทําให้เกิดกรดอะคริลิกขึ้นในระบบ ผลการ
ตรวจวัดความเข้มข้นของกรดอะคริลิกในระบบหลังจากย่อยสลายอะคริลาไมด์นาน 7 วัน ดังภาพที่ 3.14 
พบว่า กรดอะคริลิกในระบบบําบัดนํ้าเสีย AS น้ันมีความเข้มข้นลดลงเลก็น้อยด้วยอัตรา 0.50 mg AA/L-h ซึ่ง
เช่ือได้ว่า กรดอะคริลิกถูกนําไปใช้ในการเจริญของแบคทีเรียผสมด้วยเหมือนกัน อย่างไรก็ตาม ยังมีกรด
อะคริลิกค้างอยู่ในระบบ ทําให้ผลรวมของน้าํเสียสังเคราะห์ อะคริลาไมด์ และกรดอะคริลิกที่เหลืออยู่ ซึ่งเป็น
แหล่งสารอินทรีย์ทั้งหมดในนํ้าเสียมีความเข้มข้นสูง ส่งผลให้ประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์ลดลง ดังภาพที่ 
3.12 

สําหรับผลกระทบของอะคริลาไมด์ที่มีต่อประสิทธิภาพการกําจัดแอมโมเนียมไนโตรเจนหรือ
กระบวนการไนตริฟิเคชันน้ัน จากภาพที่ 3.15 พบว่า ความเข้มข้นของแอมโมเนียมไนโตรเจนไม่ลดลงเลย มี
ความเข้มข้นคอ่นข้างคงที่และใกล้เคียงกับความเข้มข้นของแอมโมเนียมในนํ้าเสีย แสดงให้เห็นว่า ไนตริฟิเคชัน
ไม่เกิดขึ้นในระยะการทดลองนี้ ซึ่งยืนยันได้จากความเข้มข้นของไนไตรทและไนไตรทใ์นภาพที่ 3.16 และ 3.17 
ตามลําดับ พบว่า ไนไตรท์และไนเตรทมีการสะสมน้อยมากในระบบ แสดงว่า ไนตริฟิเคชันล้มเหลวโดยสมบูรณ ์
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ภาพที่ 3.13 ความเข้มข้นอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 
 

 
 
ภาพที่ 3.14 ความเข้มข้นกรดอะคริลิกในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทีมแีบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 
 

y = -3.0619x + 155.63
R² = 0.9942
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y = -0.4971x + 39.017
R² = 0.6318
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ภาพที่ 3.15 ความเข้มข้นแอมโมเนียมไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทีมแีบคทีเรียผสมโดยน้ําเสีย

มีอะคริลาไมด์เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 
 

 
ภาพที่ 3.16 ความเข้มข้นไนเตรทไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยน้ําเสียมีอะคริลา

ไมด์เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 
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ภาพที่ 3.17 ความเข้มข้นไนไตรท์ไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยน้ําเสียมีอะคริลา
ไมด์เข้มข้นเท่ากับ 200 mg AM/L 

 
จากผลการทดลอง ทําให้มสีมมติฐานได้ว่า การเติมอะคริลาไมด์น้ันอาจมีผลกระทบต่อกระบวนการไน

ตริฟิเคชันได้ การทําสมดุลมวลไนโตรเจนโดยใช้วิธีการของ Lee et al. (2008) พบว่า สมดุลมวลไนโตรเจน
ของระบบบําบัดนํ้าเสียเท่ากับ 104.5% โดยมีมวลของแอมโมเนียมที่ถูกไนตริฟายเท่ากับ 0.0 g N/cycle 
แสดงว่า ไม่มีแอมโมเนียมถูกเปลี่ยนไปเป็นไนไตรท์และไนเตรทเลย และมมีวลของไนโตรเจนทั้งหมดที่ออกไป
กับนํ้าทิ้งเท่ากับ 0.19 g N/cycle และทีใ่ช้เป็นแหล่งไนโตรเจนสําหรับการเจริญเติบโตเกท่ากับ 0.06 g 
N/cycle ทั้งน้ี มวลของไนโตรเจนที่เข้าสู่ระบบและออกจากระบบเท่ากับ 0.23 g N/cycle และ 0.24 g 
N/cycle ตามลําดับ ซึ่งมวลค่อนข้างสมดุล แต่เมื่อพิจารณาอะคริลาไมด์ที่ถุกกําจัดด้วยแบคทีเรียผสมแล้ว 
จําเป็นต้องมีมวลของไนโตรเจนเกิดขึ้น แต่ปรากฏว่า ไม่ได้อยู่ในระบบ ดังน้ัน มวลของแอมโมเนียที่เกิดขึ้นจาก
การย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพ จึงต้องออกไปจากระบบด้วยวิธีการอ่ืน 

จากผลการทดลอง จึงมีสมมติฐานเพ่ิมเติมว่าแอมโมเนียไนโตรเจนอาจถูกกําจัดออกจากระบบบําบัด
นํ้าเสีย AS โดยวิธีการเปลื้องแก๊สแอมโมเนยี (Ammonia Stripping) โดย U.S. EPA (1979) รายงานว่า
แอมโมเนียไนโตรเจนมีอยู่ในสัดส่วน 10.01% ของแอมโมเนียไนโตรเจนทั้งหมดซึ่งประกอบด้วยแอมโมเนียและ
แอมโมเนียมไนโตรเจนที่อุณหภูมิ 28 oC และความเป็นกรดด่างเท่ากับ 8.2. การเพ่ิมขึน้ของความเป็นกรดด่าง
จาก 7.20 ในนํ้าเสียสังเคราะห์มาเป็น 8.2 เน่ืองจากความล้มเหลวของกระบวนการไนตริฟิเคชันในระบบ ทํา
ให้ไม่มีการผลติกรดจากกระบวนการดังกล่าว และเกิดจากการเปลื้องแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์ออกจากระบบ
ตามท่ีได้กล่าวมาข้างต้นซึ่งสามารถแสดงด้วยค่าคงที่ของเฮนรี่สําหรับแก๊สคาร์บอนไดออกไซด์และแอมโมเนีย
น้ัน พบว่า แก๊สคาร์บอนไดออกไซด์สามารถหลุดออกจากนํ้าได้เร็วกว่าแก๊สแอมโมเนีย (Campos et al., 
2013) ทําใหค้วามเป็นกรดด่างเพ่ิมสูงขึ้นก่อน จึงทําให้มกีารเพ่ิมสัดส่วนของแอมโมเนียไนโตรเจนในนํ้าเสีย 
นอกจากความเป็นกรดด่างและอุณหภูมิที่สง่เสริมให้แอมโมเนียถูกเปลื้องออกจากนํ้าเสียแล้ว การกวนผสมด้วย
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หัวทรายจึงทําให้เกิดสภาวะความป่ันป่วนของน้ํา จึงช่วยเร่งให้เกิดการเปลื้องแก๊สแอมโมเนียได้อย่างรวดเร็วอีก
ด้วย (Guštin & Logar, 2011; Campos et al., 2013) 

หลังจากป้อนนํ้าเสียที่มีอะคริลาไมด์เข้มข้น 200 mg AM/L เข้าสู่ระบบบําบัดนํ้าเสียนาน 7 วัน แล้ว
จึงนําแบคทีเรียมาวัดอัตราการหายใจด้วยชุด OxiTop อีกคร้ัง ผลการตรวจวัดความดันแก๊สภายในขวด 
OxiTop แสดงดังภาพที่ 3.18 
 

 
 
ภาพที่ 3.18 การเปลี่ยนแปลงความดันภายใน OxiTop ทีม่ีแบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้น 200 

mg AM/L 
 
ผลการวิเคราะห์ความดันแก๊ส พบว่า หลังจากการปรับอุณหภูมิระหว่างตัวอย่างและตู้บ่มเช้ือแล้ว แบคทีเรีย
ผสมสามารถย่อยสลายสารอินทรีย์ได้ทันที ไม่ต้องมีระยะเวลาการปรับสภาพ ดังภาพที่ 3.18 เมื่อนําความชัน
ของเส้นตรงมาคํานวณอัตราการใช้ออกซิเจนและอัตราการใช้ออกซิเจนจําเพาะได้เท่ากับ 2.93 mg O2/L-h 
และ 2.55 mg O2/g VSS-h ตามลําดับ ซึ่งอัตราการหายใจหลังจากแบคทีเรียผสมคุ้นเคยกับอะคริลาไมด์แล้ว
สูงขึ้นกว่าแบคทีเรียที่ไม่ได้ปรบัสภาพกับอะคริลาไมด์ (1.90 mg O2/L-h) 

การทดลองระยะต่อมา ได้มีการเพ่ิมความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ในนํ้าเสียสังเคราะห์เท่ากับ 300 mg 
AM/L โดยลดปริมาณสารอินทรีย์อ่ืนลง แต่ยังคงความเข้มข้นสารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งช้ีด้วยค่าซีโอดีเท่ากับ 400 
mg COD/L ผลการทดลองพบว่า ประสิทธิภาพการกําจัดสารอินทรีย์ลดลงเหลือ 47.7% แสดงดังภาพที่ 3.19 
ทําให้นํ้าทิ้งมีสารอินทรีย์ตกค้างเท่ากับ 230 mg COD/L อย่างไรก็ตาม เมื่อพิจารณาประสิทธิภาพกําจัดอะคริ
ลาไมด์ พบว่า ประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้นเท่ากับ 75.2% เหลืออะคริลาไมด์ในนํ้าทิง้เท่ากับ 
73.2 mg AM/L โดยมีอัตราการกําจัดอะคริลาไมด์เท่ากับ 9.45 mg AM/L-h เห็นได้ว่า อะคริลาไมด์หลังจาก
การปรับสภาพให้คุ้นเคยแล้วสามารถกําจัดอะคริลาไมด์ได้เพ่ิมขึ้น แต่สารอินทรีย์ยังคงตกค้างอยู่จํานวนมาก
เน่ืองจากการสะสมของกรดอะคริลิกที่ได้จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ดังภาพที่ 3.21 อะคริลาไมด์และ
สารอินทรีย์อ่ืนตกค้าง 

y = -2.2918x + 9.2036
R² = 0.9984
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ภาพที่ 3.19 ความเข้มข้นสารอินทรีย์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 300 mg AM/L 
 

 
 
ภาพที่ 3.20 ความเข้มข้นอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 300 mg AM/L 
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y = -9.4466x + 168.75
R² = 0.9734
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ภาพที่ 3.21 ความเข้มข้นกรดอะคริลิกในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทีมแีบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 300 mg AM/L 
 
สําหรับผลกระทบของการเพ่ิมอะคริลาไมด์ที่มีต่อการกระบวนการไนตริฟิเคชันน้ัน พบว่า ระบบยังล้มเหลวใน
ส่วนของกระบวนการไนตริฟิคชัน จากการทําสมดุลของมวลไนโตรเจนที่มีความสมดุลเท่ากับ 97.1% พบว่า 
แอมโมเนียมไนโตรเจนถูกไนตริฟายไปเท่ากับ 0.01 g N/cycle ซึ่งน้อยมาก พบการสะสมของไนไตรท์และไน
เตรทไนโตรเจนน้อยมากในระบบ ไนโตรเจนออกไปจากระบบกับนํ้าทิ้งเท่ากับ 0.16 g N/cycle และใช้เป็น
แหล่งไนโตรเจนสําหรับการเจริญเติบโตของแบคทีเรียเท่ากับ 0.04 g N/cycle โดยมีมวลไนโตรเจนเข้าสู่ระบบ
ทั้งหมด 0.21 g N/cycle จึงทําให้สรุปได้ว่า ระบบล้มเหลวในส่วนของไนตริฟิเคชัน แต่สันนิษฐานได้ว่า ไม่มี
ส่วนเกียวข้องกับการเพ่ิมอะคริลาไมด์ในนํ้าเสีย แอมโมเนียจํานวนมากที่เกิดจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์น้ัน
ถูกกําจัดด้วยวิธีการเปลื้องแก๊สแอมโมเนีย 

เมื่อนําแบคทีเรียผสมจากระบบหลังจากย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้น 300 mg AM/L นาน 7 วัน มา
ประเมินอัตราการหายใจด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ผลการทดลองแสดงดังภาพที่ 3.22 พบว่า แบคทีเรียผสมที่
ปรับสภาพกับอะคริลาไมด์แล้วสามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ได้ทันที เมื่อนําความชันของเส้นตรงมาคํานวณ
อัตรการหายใจ พบว่า อัตราการใช้ออกซิเจนและอัตราการใช้ออกซิเจนจําเพาะเท่ากับ 4.19 mg O2/L-h และ 
4.84 mg O2/g MLVSS-h ตามลําดับ ซึ่งพบว่า อัตราการใช้ออกซิเจนเพ่ิมสูงขึ้นเน่ืองจากอัตราการย่อยสลาย
อะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้นตามลาํดับ 

เป็นที่น่าสังเกตุว่า ปริมาณแบคทีเรียในระบบลดลงอย่างมีนัยสําคัญ โดยปริมาณแบคทีเรียในระยะการ
ทดลองนี้เท่ากับ 865±26 mg VSS/L ทั้งน้ี เป็นไปได้ว่า การเพ่ิมอะคริลาไมด์มีความเป็นพิษต่อแบคทีเรียทําให้
อัตราการเจริญเติบโตของแบคทีเรียลดลง 
 

y = -0.2956x + 35.573
R² = 0.3472
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ภาพที่ 3.22 การเปลี่ยนแปลงความดันภายใน OxiTop ทีม่ีแบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้น 300 

mg AM/L 
 

การทดลองระยะต่อมา ได้มีการเพ่ิมความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ในนํ้าเสียสังเคราะห์เท่ากับ 400 mg 
AM/L โดยการทดลองนี้มีอะคริลาไมด์เป็นแหล่งคาร์บอนและแหล่งพลังงานเพียงอย่างเดียว โดยมีความเข้มข้น
สารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งช้ีด้วยค่าซีโอดีเท่ากับ 400 mg COD/L ผลการทดลองพบว่า ประสิทธิภาพการกําจัด
สารอินทรีย์ลดลงเหลือ 45.8% ทําให้นํ้าทิ้งมีสารอินทรีย์ตกค้างเท่ากับ 240 mg COD/L อย่างไรก็ตาม เมื่อ
พิจารณาประสิทธิภาพกําจัดอะคริลาไมด์ ดังภาพที่ 3.23 พบว่า ประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์เท่ากับ 
71.9% เหลืออะคริลาไมด์ในนํ้าทิ้งเท่ากับ 111.3 mg AM/L โดยมีอัตราการกําจัดอะคริลาไมด์เท่ากับ 11.4 
mg AM/L-h เห็นได้ว่า อะคริลาไมด์หลังจากการปรับสภาพให้คุ้นเคยแลว้สามารถกําจัดอะคริลาไมด์ได้เพ่ิมขึ้น 
แต่สารอินทรีย์ยังคงตกค้างอยู่เน่ืองจากการสะสมของกรดอะคริลิกที่ได้จากการย่อยสลายอะคริลาไมด์เหมือน
การทดลองช่วงที่ผ่านมา และยังคงมีอะคริลาไมด์และสารอินทรีย์อ่ืนตกค้างจํานวนมาก 

ส่วนผลกระทบของอะคริลาไมด์ที่มีต่อการกําจัดแอมโมเนียมไนโตรเจนยังคงทําให้ระบบล้มเหลว
สําหรับกระบวนการไนตริฟิเคชัน โดยพบว่า ประสิทธิภาพการกําจัดแอมโมเนียมไนโตรเจนเท่ากับ 23.0% ไม่
พบการสะสมของไนไตรท์และไนเตรทไนโตรเจน จากการทําสมดุลของมวลไนโตรเจนที่มีความสมดุลเท่ากับ 
99.2% พบว่า แอมโมเนียมไนโตรเจนถูกไนตริฟายไปเท่ากับ 0.01 g N/cycle ซึ่งน้อยมาก พบการสะสมของ
ไนไตรท์และไนเตรทไนโตรเจนน้อยมากในระบบ ไนโตรเจนออกไปจากระบบกับนํ้าทิ้งเท่ากับ 0.17 g N/cycle 
และใช้เป็นแหล่งไนโตรเจนสําหรับการเจริญเติบโตของแบคทีเรียเท่ากับ 0.04 g N/cycle โดยมีมวลไนโตรเจน
เข้าสู่ระบบทั้งหมด 0.21 g N/cycle จึงทําให้สรุปได้ว่า ระบบล้มเหลวในส่วนของไนตริฟิเคชัน แต่สันนิษฐาน
ได้ว่า ไม่มีส่วนเกียวข้องกับการเพ่ิมอะคริลาไมด์ในนํ้าเสีย แอมโมเนียจํานวนมากท่ีเกิดจากการย่อยสลายอะคริ
ลาไมด์น้ันถูกกําจัดด้วยวิธีการเปลื้องแก๊สแอมโมเนีย 
 

y = -3.2781x + 5.2078
R² = 0.9909
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ภาพที่ 3.23 ความเข้มข้นอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR ทมีีแบคทีเรียผสมโดยนํ้าเสียมีอะคริลาไมด์

เข้มข้นเท่ากับ 400 mg AM/L 
 

เมื่อนําแบคทีเรียผสมจากระบบหลังจากย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้น 400 mg AM/L นาน 7 วัน มา
ประเมินอัตราการหายใจด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ผลการทดลองแสดงดังภาพที่ 3.24 พบว่า แบคทีเรียผสมที่
ปรับสภาพกับอะคริลาไมด์แล้วสามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ได้ทันที เมื่อนําความชันของเส้นตรงมาคํานวณ
อัตรการหายใจ พบว่า อัตราการใช้ออกซิเจนและอัตราการใช้ออกซิเจนจําเพาะเท่ากับ 3.66 mg O2/L-h และ 
4.74 mg O2/g MLVSS-h ตามลําดับ ซึ่งพบว่า อัตราการใช้ออกซิเจนลดตํ่าลง แต่เมื่อพิจารณาอัตราการใช้
ออกซิเจนจําเพาะ พบว่า มีค่าใกล้เคียงกับช่วงการทดลองที่ป้อนอะคริลไมด์เท่ากับ 300 mg AM/L เป็น
เพราะว่าแบคทีเรียผสมมีปรมิาณลดลงอย่างมีนัยสําคัญ โดยปริมาณแบคทีเรียในระยะการทดลองนี้เท่ากับ 
773±62 mg VSS/L ทั้งน้ี เป็นไปได้ว่า การเพ่ิมอะคริลาไมด์มีความเป็นพิษต่อแบคทีเรียทําให้อัตราการ
เจริญเติบโตของแบคทีเรียลดลง 

กล่าวโดยสรุปจากผลการทดลอง พบว่า หลังจากแบคทีเรียคุ้นเคยกับนํ้าเสียที่มีอะคริลาไมด์เป็น
องค์ประกอบแล้ว แบคทีเรียสามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพได้ทันที่ อัตราการย่อยสลายและอัตรา
การใช้ออกซิเจนเพ่ิมสูงขึ้นตามความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ โดยอะคริลาไมด์มีผลกระทบต่อการกําจัด
สารอินทรีย์ในระบบ เน่ืองจากมีการตกค้างของอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกในระบบ ส่วนผลกระทบของ
อะคริลาไมด์ที่มีต่อกระบวนการไนตริฟิเคชันน้ันไม่สามารถประเมินได้เน่ืองจากระบบล้มเหลวในการเกิดไนตริ
ฟิเคชัน อย่างไรก็ตาม พบว่า แอมโมเนียมไม่ได้สะสมในระบบจํานวนมากถึงแม้ว่าประสิทธิภาพการกําจัดอะคริ
ลาไมด์สูงขึ้น เป็นเพราะว่า แอมโมเนียที่เกิดจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพน้ันถูกเปลื้องออกจาก
นํ้าเสียด้วยวิธีการเปลื้องแก๊สแอมโมเนีย (Ammonia Stripping) ทําใหค้วามเป็นพิษของแอมโมเนียในการ
ยับย้ังเอนไซม์อะมิเดสท่ีใช้ในการย่อยสลายอะคริลาไมด์ลดลง 
 

y = -11.443x + 228.55
R² = 0.9755
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ภาพที่ 3.24 การเปลี่ยนแปลงความดันภายใน OxiTop ทีม่ีแบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์เข้มข้น 400 

mg AM/L 
 
3.5 การประมาณคา่สัมประสิทธิท์างจลนศาสตร์และการพัฒนาแบบจําลองสําหรับการย่อยสลายอะคริลา
ไมด์ทางชีวภาพของแบคทีเรยีผสม 

การประเมินค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ของแบคทีผสมในการกําจัดอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้า
เสียทางชีวภาพแบบ SBR ดําเนินการโดยใช้ชุดข้อมูลของ Jangkorn et al. (2018) ทีม่ีการใช้ระบบบําบัดนํ้า
เสียแบบ SBR เช่นเดียวกันและแบคทีเรียผสมในการกําจดัสารอินทรีย์และไนตริฟิเคชัน รวมถึงการกําจัดอะคริ
ลาไมด์ ซึ่งพบว่า แบคทีเรียผสมในระบบบําบัดนํ้าเสียสามารถไนตริฟายแอมโมเนียได้อย่างมีประสิทธิภาพ โดย
มีประสิทธิภาพการกําจัดเท่ากับ 98.4±0.6% และสามารถกําจัดสารอินทรีย์ด้วยประสิทธิภาพเท่ากับ 
89.1±0.9% เน่ืองจากระบบถุกควบคมที่อายุสลัดจ์เท่ากับ 10 วัน และอุณหภูมิปานกลางเท่ากับ 28 oC 
อย่างไรก็ตาม พบว่า ระบบนํ้าเสียสามารถกําจัดอะคริลาไมด์อย่างสมบูรณ์ เมื่อความเขม้ข้นของอะคริลาไมด์ไม่
เกิน 200 mg AM/L เน่ืองจากการสะสมของแอมโมเนียมไนโตรเจนเมื่อความเข้มข้นของอะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้น
เท่ากับ 300 และ 400 mg AM/L ทําให้มีปริมาณแอมโมเนียที่มีฤทธ์ิยับย้ังการทํางานของเอนไซมได้ การ
ประเมินค่าสัมประสิทธ์ิสําคญัจํานวน 2 พารามิเตอร์ของแบบจําลอง Monod คือ k2 และ KS ซึ่งเป็นอัตราการ
ใช้อะคริลาไมด์จําเพาะและค่าคงที่ของการอ่ิมตัวสําหรับกระบวนการไนตริฟิเคชันและการกําจัดสารอินทรีย์ 
การคํานวณค่าสัมประสิทธิทางจลนศาสตร์ทัง้สองดําเนินการโดยใช้ฟังก์ชัน Parameter Estimation และ 
Sensitivity Analysis ของโปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM นอกจากน้ัน โปรแกรมคอมพิวเตอร์ยังคํานวณ
ความคลาดเคลื่อนมาตรฐานของพารามิเตอร์และค่าสัมประสิทธ์ิของการแปรผัน (Coefficient of Vairation, 
CV) อีกด้วย ผลการคํานวณแสดงดังตารางที่ 3.3 ส่วนผลจากการวิเคราะห์ความอ่อนไหวของพารามิเตอร์ทั้ง
สองสําหรับการกําจัดสารอินทรีย์และไนตรฟิิเคชันแสดงดังภาพที่ 3.25 และ 3.26 ตามลําดับ  

จากภาพที่ 3.25(a) และ 3.26(a) พบว่า ความเข้มข้นของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่
ทํานายด้วยแบบจําลองที่ใช้พารามิเตอร์ KS เพ่ิมขึ้นตามค่าของพารามิเตอร์ KS ที่เพ่ิมขึน้ แต่ความเข้มข้นลดลง

y = -2.8662x - 8.0255
R² = 0.993
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เมื่อค่าพารามิเตอร์ k2 เพ่ิมสูงขึ้น ซึ่งหมายความว่า ความเข้มข้นของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่
ทํานายจากแบบจําลอง Monod น้ันที่เกิดจากพารามิเตอร์ KS น้ันถูกชดเชยด้วยการเปล่ียนแปลงที่เกิดจากการ
เปลี่ยนแปลงคา่พารามิเตอร์ k2 แสดงให้เหน็ได้จากความเข้มข้นของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนเพ่ิม
สูงขั้นจากศูนย์จนถึงค่าสูงสุดและกลับลดลงเป็นศูนย์อีกคร้ังหน่ึงของพารามิเตอร์ KS ซึ่งมีลักษณะทีค่ลา้ยกับ
การเปลี่ยนแปลงของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่เกิดจากการเปลี่ยนแปลงค่าพารามิเตอร์ k2 
เพียงแต่มีทิศทางตรงกันข้ามและขนาดแตกต่างกัน ทําให้สามารถสรุปได้ว่า การระบุพารามิเตอร์ทั้งสองน้ันไม่
สามารถทําได้ (Non-identifiable Parameters) นอกจากน้ัน ยังพบว่า ความอ่อนไหวของความเข้มข้น
แอมโมเนียมไนโตรเจนที่คํานวณได้จาก KS มีค่าน้อยกว่าความอ่อนไหวที่คํานวณได้จาก k2 ซึ่งทําใหเ้กิดความ
ไม่แน่นอนในการประมาณค่า KS มากกว่า k2 โดยตารางที่ 3.3 สนับสนุนบทสรุปน้ีด้วยค่าสัมประสิทธ์ิของการ
แปรผันของ KS มากกว่า k2 ซึง่ความไม่แน่นอนในการประมาณค่าของพารามิเตอร์ของแบบจําลอง Monod น้ี
นําไปสู่ความไม่แน่นอนของการทํานายค่าของแบบจําลอง Monod ได้ ดังแสดงในรูป 3.25(b) และ 3.26(b) 
 
ตารางที่ 3.3 คา่สัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์สําหรับแบบจําลอง Monod สําหรับการกําจัดสารอินทรีย์และไน
ตริฟิเคชัน 
 
Reactions Parameter Value x CV R2 2 
Nitrification k2 16.8 4.0 23.8 

0.993 27.0 
 KS 33.2 12.3 37.1 
COD k2 71.6 23.8 33.2 

0.997 14.4 
KS 230.3 148.5 64.5 

* indicates unidentified kinetic parameters; COD is Chemical Oxygen Demand; k2 is the 
maximum rate constant with a unit of mg/L-h; KS is the half saturation coefficient with a unit 
of mg/L; CV is the coefficient of variance, %; x is the standard errors of parameters 
 
นอกจากน้ัน ค่าของ R2 ในตารางที่ 3.3 ยังระบุว่า พารามิเตอร์ทั้งสองที่ประมาณได้น้ันมีความสัมพันธ์กันแบบ
เป็นเส้นตรง จึงทําให้การระบุพารามิเตอร์ทั้งสองน้ันไม่สามารถทําได้ ซึง่ Huang et al. (2014) รายงานว่า 
หากต้องการให้สามารถระบุพารามิเตอร์ได้ต้องใช้อัตราส่วน S0/KS มากกว่าหรือเท่ากับ 4.0 เพ่ือลด
ความสัมพันธ์เป็นเส้นตรงระหว่างพารามิเตอร์ทั้งสองน้ี โดยที่ S0 เป็นความเข้มข้นสารเริ่มต้น การทดลองคร้ังน้ี 
พบว่า อัตราส่วน S0/KS สําหรับไนตริฟิเคชันเท่ากับ 1.47 เท่าน้ัน ซึ่งตํ่ากว่า 4.0 สําหรบัอัตราส่วน S0/KS 
สําหรับการกําจัดสารอินทรีย์น้ันเท่ากับ 1.78 จึงทําให้พารามิเตอร์ทั้งสองมีความสัมพันธ์เป็นเส้นตรงได้ 
นอกจากน้ัน อัตราส่วนระหว่าง S0 และ X0 (S0/X0) ต้องมคี่าสูงกว่า 0.025 โดยที ่X0 เป็นความเข้มข้น
แบคทีเรียเริ่มต้น สําหรับอัตราส่วน ในการทดลองน้ีเท่ากับ 0.11 [400/(1.42x2648) = 0.11] โดยทีม่ี
อัตราส่วน COD/VSS เท่ากับ 1.42 ความเขม้ข้น COD ในนํ้าเสียเท่ากับ 400 mg COD/L และความเข้มข้น
ของแบคทีเรียเท่ากับ 2648 mg VSS/L  
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ภาพที่ 3.25 ผลการวิเคราะห์ความอ่อนไหวของพารามิเตอร์แบบ Absolute-relative Sensitivity ของ

สารอินทรีย์บ่งช้ีด้วยซีโอดีในระบบ Control 
 

 
 
ภาพที่ 3.26 ผลการวิเคราะห์ความอ่อนไหวของพารามิเตอร์แบบ Absolute-relative Sensitivity ของ

แอมโมเนียมไนโตรเจนในระบบ Control 
 

ตารางที่ 3.3 พบว่า อัตราไนตริฟิเคชันสูงสุดของแบคทีเรียผสม คือ 16.8 mg N/L-h ส่วนพารามิเตอร์ 
KS ซึ่งเท่ากับ 33.2 mg N/L น้ัน พบว่า สูงกว่าค่าทั่วไปของ KS สําหรับกระบวนการออโททรอฟิกไนตริฟิเคชัน 
ซึ่งมักน้อยกว่า 1.0 mg N/L อย่างไรก็ตาม มีรายงานวิจัยระบุว่าค่าของ KS น้ันสามารถแปรผันได้ระหว่าง 1-
100 mg N/L ขึ้นอยู่กับชนิดของแบคทีเรีย (Kayee et al., 2016) ดังน้ัน หากเมื่อพิจารณาประเด็นด้านความ
ไม่แน่นอนในการประมาณค่าพารามิเตอร์ทั้งสองแล้ว การรวมเอาค่า qmax/KS ให้เป็นแบบจําลองแบบอันดับ
หน่ึงจึงเหมาะสมสําหรับค่า KS สูง และพารามิเตอร์แบบที่ไม่สามารถระบุได้ (Huang et al., 2014; 
Kovárová-Kovar & Egli, 1998) ดังน้ัน สมการที่ 2.14 และ 2.15 จึงนํามาใช้ในการพัฒนาแบบจําลองทาง
คณิตศาสตร์เพ่ือประมาณค่าพารามิเตอร์ ผลการประเมินด้วยการเชียนกราฟแสดงดังภาพที่ 3.27 ซึง่พบว่า ชุด
ข้อมูลไม่อยู่บนสมการเส้นตรงของการประมาณแบบอันดับศูนย์ (R2 = 0.886) ดังภาพที่ 3.27(a) แต่สามารถ
เรียงตัวบนเส้นตรงได้ดีเมื่อเขียนกราฟแบบอันดับหน่ึง (R2 = 0.965) ดังน้ัน จึงสามารถสรุปได้ว่าไนตริฟิเคชัน
ของแบคทีเรียผสมน้ันต้องใช้แบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึงที่มีอัตราการย่อยสลาย
เท่ากับ 0.39 h-1  
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ภาพที่ 3.27 การวิเคราะห์การถดถอยเชิงเส้นของแบบจําลองทางจลนศาสตร์แบบปฏิกิริยาอันดับศูนย์และ

ปฏิกิริยาอันดับหน่ึงของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนในระบบ Control 
 

สําหรับการย่อยสลายสารอินทรีย์ของแบคทเีรียในระบบบําบัดนํ้าเสียแบบ SBR น้ัน พบว่า มีความไม่
แน่นอนในการประมาณค่าพารามิเตอร์ด้วยแบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ Monod โดยค่า KS เท่ากับ 
230.3 mg COD/L ดังตารางที่ 3.3 ซึ่งสอดคล้องกับรายงานทั่วไปที่ระบุว่า ค่า KS ในรูปของ COD มักมีค่าสูง 
(van Niel et al., 1993) เน่ืองจากความไม่แน่นอนจากการประมาณพารามิเตอร์ด้วยแบบจําลอง Monod 
แบบจําลองที่เป็นปฏิกิริยาอันดับหน่ึงถูกนํามาใช้ในการประมาณพารามิเตอร์ได้ดีแสดงด้วยค่า R2 (0.982) ของ
ภาพที่ 3.27(d) พบว่า แบคทเีรียผสมสามารถย่อยสลายสารอินทรีย์ด้วยอัตราการย่อยสลายแบบปฏิกิริยา
อันดับหน่ึงเท่ากับ 0.17 h-1   

การทดลองช่วงต่อมาดําเนินการโดยการป้อนอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียที่มีความเข้มขน้ 100, 200, 300 
และ 400 mg AM/L และป้อนเข้าสู่ระบบนํ้าเสียแบบ SBR ผลการทดลองพบว่า แบคทีเรียผสมสามารถย่อย
สลายอะคริลาไมด์ได้อย่างสมบูรณ์เมื่อความเข้มข้นอะคริลาไมด์เท่ากับ 100 และ 200 mg AM/L เทา่น้ัน เมื่อ
ความเข้มข้นอะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้น พบว่า ประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์ลงลงอย่างมาก เน่ืองจากการ
สะสมของแอมโมเนียไนโตรเจน ซึ่งแอมโมเนยีไนโตรเจนเป็นผลผลิตที่เกิดขึ้นจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์
ทางชีวภาพด้วยเอนไซม์อะมิเดสเอง นอกจากน้ัน แอมโมเนียไนโตรเจนยังยับย้ังการเกิดไนตริฟิเคชันของ
แบคทีเรียผสมอีกด้วย การประมาณพารามิเตอร์และการวิเคราะห์ความอ่อนไหว ตลอดจนการพัฒนา
แบบจําลองทางคณิตศาสตร์สําหรับการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพได้ดําเนินการโดยใช้โปรแกรม
คอมพิวเตอร์ AQUASIM และ Microsoft Excel ผลการประมาณพารามิเตอร์แสดงดังตารางที่ 3.4 
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ตารางที่ 3.4 พารามิเตอร์ของแบบจําลอง Monod สําหรับการย่อยสลายอะคริลาไมด์และสารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งชีด้วยซีโอดีในระบบบําบัดน้ําเสียแบบ SBR 
 

AM 
(mg AM/L) 

  Acrylamide    COD  
Paameters Value x CV 

% 
Correlation 

R2 
2  Paameters Value x CV 

% 
Correlation R2 2 

100 k2 25.9 3.0 11.6 
0.989 28.5 

 * - - - - - 
 KS 23.4 6.6 28.2        
200 k2 40.8 7.2 17.7 

0.975 150.2 
 k2 43.9 10.9 24.8 

0.996 19.1 
 KS 34.9 17.6 50.4  KS 68.4 69.7 101.9 
300 * - - - - -  * - - - - - 
400 * - - - - -  * - - - - - 
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จากตารางที่ 3.4 พบว่า ค่า KS เพ่ิมขึ้นอย่างมากเมื่อความเข้มเข้นของอะคริลาไมด์เท่ากับ 300 และ 400 mg 
AM/L ตามลําดับ ทําให้สามารถสรุปได้ว่า แบบจําลองทางคณิตศาสตร์ Monod ไม่สามารถนํามาใช้ในการ
ทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์ทางชีวภาพได้ โดยชุดข้อมูลสอดคล้องกับแบบจําลองทางคณิตศาสตร์ที่เป็น
ปฏิกิริยาอันดับหน่ึง ส่วนการย่อยสลายอินทรีย์บ่งชีด้วยซีโอดีน้ัน พบว่า แบบจําลองที่เป็นปฏิกิริยาอันดับหน่ึง
น้ันเหมาะสมสาํหรับการทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์ที่มีความเข้มข้นเท่ากับ 100 mg AM/L เท่าน้ัน แต่
เมื่ออะคริลาไมด์มีสัดส่วนเพ่ิมขึ้นในนํ้าเสียเทา่กับ 200 mg AM/L หรือประมาณก่ึงหน่ึงของสารอินทรีย์ทั้งหมด 
พบว่า ค่า KS ลดลงเมื่อเทียบกับระบบควบคุม (ControL) (k2 = 43.9 mg COD/L-h, KS = 68.4 mg COD/L) 
แสดงให้เห็นว่าแบคทีเรียผสมมีความชอบนํ้าเสีย (Affinity) ที่มีองค์ประกอบเป็นอะคริลาไมด์ อย่างไรก็ตาม 
เมื่อความเข้มขน้อะคริลาไมด์เพ่ิมสูงขึ้นเป็น 300 และ 400 mg AM/L แล้วพบว่าความชอบนํ้าเสียลดลงอย่าง
มาก ทําให้ค่า KS เพ่ิมสูงขึ้นจนไม่สามารถประเมินค่า KS ได้ ซึ่งคาดว่าเป็นผลมาจากฤทธ์ิการยับย้ังของ
แอมโมเนียที่มต่ีอเอนไซม์อะมิเดส ภาพที่ 3.28 แสดงการเปลี่ยนแปลงของพารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ k2 และ 
KS ที่ความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ต่างๆ กัน เน่ืองจากระบบมีการสะสมแอมโมเนียไนโตรเจนจากการย่อย
สลายอะคริลไมด์เป็นระยะเวลานาน จากภาพที่ 3.28 พบว่า ที่ความเข้มข้นอะคริลาไมด์สูงๆ เช่น 300 mg 
AM/L พารามิเตอร์ k2 และ KS มีค่าเพ่ิมสูงขึ้น ทําใหแ้บบจําลองทางคณิตศาสตร์เปลี่ยนรูปแบบจาก
แบบจําลอง Monod ไม่สามารถนํามาใช้ในการประมาณพารามิเตอร์สําหรับการย่อยสลายอะคริลาไมด์และ
สารอินทรีย์ในระบบที่มีการป้อนอะคริลาไมด์สูงๆ ได้ การทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์และสารอินทรีย์
บ่งช้ีด้วยซีโอดีโดยใช้แบบจําลองแบบปฏิกิริยาอันดับศูนย์และอันดับหน่ึงที่ความเข้มขน้อะคริลาไมด์ต่างๆ กัน
แสดงดังภาพที่ 3.29 

จากภาพที่ 3.29(a) และ 3.29(c) พบว่า แบบจําลองแบบปฏิกิริยาอันดับศูนย์ไม่สามารถนํามาใช้ใน
การทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์และสารอินทรีย์บ่งช้ีด้วยซีโอดีได้ สําหรับการทํานายด้วยแบบจําลอง
แบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึงน้ัน พบว่า สามารถทํานายการย่อยสลายอะคริลาไมด์ได้เฉพาะเมื่ออะคริลาไมด์เท่ากับ 
300 และ 400 mg AM/L เทา่น้ัน ข้อมูลไม่เรียงตัวเป็นเส้นตรงสําหรับการย่อยสลายอะคริลาไมด์ที่ความ
เข้มข้นอะคริลาไมด์เท่ากับ 100 และ 200 mg AM/L หากความเข้มข้นของอะคริลาไมด์เท่ากับ 100 และ 200 
mg AM/L น้ันแบบจําลองแบบ Monod น้ันสามารถนํามาใช้ในการทํานายได้ดีกว่าดังที่แสดงในตารางที่ 3.4 
สําหรับผลการประมาณพารามิเตอร์ด้วยแบบจําลองแบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึง แสดงดังตารางที่ 3.5 พบว่า 
ค่าคงที่ของอัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์แบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึงน้ันลดลงเมื่อความเข้มข้นอะคริลาไมด์เพ่ิม
สูงขึ้นในนํ้าเสีย โดยเฉพาะเมื่อความเข้มข้นอะคริลาไมด์มากกว่า 200 mg AM/L เน่ืองจากการสะสมของ
แอมโมเนียไนโตรเจนในระบบ สําหรับแบบจําลองเพ่ือการย่อยสลายสารอินทรีย์ทั้งหมดน้ันมีลักษณะเหมือนกัน
กับการย่อยสลายอะคริลาไมด์ แต่ค่าคงที่ของอัตราการย่อยสลายแบบปฏิกิริยาอันดับหนึ่งน้ันน้อยกว่าค่าคงที่
ของการย่อยสลายอะคริลาไมด์เน่ืองจากค่าซีโอดีเป็นพารามิเตอร์ที่ไม่เฉพาะเจาะจง (Non-specific 
Parameter) ซึ่งเป็นตัวแทนของซับสเตรตผสมในนํ้าเสีย 
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ภาพที่ 3.28 การเปลี่ยนแปลงค่า k2 และ KS ของแบบจําลอง Monod และความเข้มขน้แอมโมเนียมไนโตรเจน

ในระบบ AM ที่มีการป้อนอะคริลาไมด์เท่ากับ 100, 200, 300 และ 400 mg AM/L 
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ภาพที่ 3.29 การวิเคราะห์การถดถอยเชิงเส้นของแบบจําลองทางจลนศาสตร์แบบปฏิกิริยาอันดับศูนย์และ

ปฏิกิริยาอันดับหน่ึงของสารอินทรีย์และแอมโมเนียมไนโตรเจนในระบบ AM ที่มีการป้อนอะคริลา
ไมด์เท่ากับ 100, 200, 300 และ 400 mg AM/L 

 
ตารางที่ 3.5 อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์และสารอินทรีย์ทั้งหมดบ่งชีด้วยซีโอดีของแบบจําลองแบบ
ปฏิกิริยาอันดับหน่ึง 
 
Substances AM Concentration Mixed culture bacteria 

 (mg AM/L) k1 (h-1) R2 
Acrylamide 100 0.48 0.933 

 200 0.36 0.978 
 300 0.12 0.973 
 400 0.02 0.820 

COD 100 0.15 0.976 
 200 0.16 0.963 
 300 0.10 0.981 
 400 0.02 0.945 
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R² = 0.8023
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ทั้งน้ี เมื่อนําผลการทดลองและแบบจําลองมาบรรจุลงในเมทริกซข์องแบบจําลองทางคณิตศาสตร์ 
ASM1 ได้ดังตารางที่ 3.6 โดยสามารถนําค่าพารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ในตารางที่ 3.4 มาใช้ในตารางที่ 3.6 
ตามความสัมพันธ์ในหัวข้อที่ 2.4 โดยต้องมีการแปลงหน่วยของ mg AM/L ให้เป็น mg COD/L และหน่วยเวลา
จากช่ัวโมงเป็นวันสําหรับความต่อเน่ืองของหน่วยในเมทริกซ์ของแบบจําลองแอกทิเวเต็ดสลัดจ์ โดยมอัีตราส่วน
ระหว่าง AM:COD เท่ากับ 1:1 หากความเขม้ข้นของอะคริลาไมด์สูงและมีการสะสมของแอมโมเนียในระบบจน
ยับย้ังการทํางานเอนไซม์อะมิเดส ข้อมลูของคา่พารามิเตอร์ทางจลนศาสตร์ซึ่งเป็นแบบจําลองแบบปฏิกิริยา
อันดับหน่ึงในตารางที่ 3.5 มาใช้แทน 
 
ตารางที่ 3.6 กระบวนการย่อยสลายอะคริลาไมด์ในเมทริกซ์ของแบบจําลองระบบแอกทิเวเต็ดสลัดจ์รุ่นที่ 1  
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สรุปผลการทดลองและข้อเสนอแนะ 
 
4.1 สรปุผลการทดลอง 

การประเมินผลกระทบของอะคริลาไมด์ กรดอะคริลิก และแอมโมเนียมไนโตรเจนที่มีต่อประสิทธิภาพ
การกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพทีมีแบคทเีรียผสมแบบระยะเวลา
เฉียบพลันและแบบระยะยาวดําเนินการโดยใช้ระบบบําบัดนํ้าเสีย SBR จาํลองที่มีการควบคุมอายุสลัดจ์ที่ 9 
วันและทํางานที่อุณหภูมิห้องเท่ากับ 28 oC และใช้การประเมินด้วยการวัดอัตราหายใจบ่งช้ีด้วยอัตราการใช้
ออกซิเจนด้วยชุดอุปกรณ์ OxiTop ผลการทดลองพบว่า แบคทีเรียผสมจากระบบบําบัดนํ้าเสียที่ไม่คุน้เคย
กับอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกต้องรอเวลาปรับสภาพให้เข้ากับกรดอะคริลิกและอะคริลาไมด์นาน 1 ช่ัวโมง
และ 2 ช่ัวโมง ตามลําดับ เน่ืองจากความเป็นพิษของอะคริลาไมด์และการเกิดกระบวนการพอลีเมอไรซ์ของ
กรดอะคริลิกทาํให้ขนาดโมเลกุลใหญ่ขึ้น ไมพ่บผลกระทบของแอมโมเนียไนโตรเจนต่อระยะเวลาการปรับ
สภาพชองแบคทีเรียผสม แต่มีลดอัตราการใช้ออกซิเจนของแบคทีเรียผสม ส่งผลให้อัตราการย่อยสลายอะคริ
ลาไมด์ลดลง หลังจากป้อนอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสียที่ป้อนเข้าสู่ระบบบําบัดนํ้าเสียโดยการเพ่ิมความเข้มข้น
อะคริลาไมด์สงูขึ้นเรื่อยๆ เพ่ือให้แบคทีเรียผสมสามารถปรับสภาพกับอะคริลาไมด์แลว้ พบว่า หลังจาก
แบคทีเรียผสมปรับสภาพกับอะคริลาไมด์เรียบร้อยแล้ว แบคทีเรียผสมสามารถย่อยสลายอะคริลาไมด์ทันที ทํา
ให้อัตราการย่อยสลายอะคริลาไมด์และอัตราการใช้ออกซิเจนเพ่ิมสูงขึ้นตามความเข้มข้นของอะคริลาไมด์ 
อย่างไรก็ตาม พบว่า อะคริลาไมด์มีผลกระทบต่อการกําจัดสารอินทรีย์ในระบบบําบัดนํ้าเสียจากการตกค้าง
ของอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกในระบบ ส่วนผลกระทบของอะคริลาไมด์ที่มีต่อกระบวนการไนตริฟิเคชันน้ัน
ไม่สามารถประเมินได้เน่ืองจากระบบล้มเหลวในการเกิดไนตริฟิเคชัน แต่แอมโมเนียมจากการย่อยสลายอะคริ
ลาไมด์ทางชีวภาพถูกกําจัดออกจากระบบทั้งหมดโดยวิธีการเปลี้องแก๊สแอมโมเนีย จึงไม่ได้สะสมในระบบทํา
ให้ประสิทธิภาพการกําจัดอะคริลาไมด์สูงขึน้ 

การประมาณค่าสัมประสิทธ์ิทางจลนศาสตร์ของแบคทีเรียผสมที่ย่อยสลายอะคริลาไมด์ด้วยการ
ปรับเทียบแบบจําลองทางคณิตศาสตร์ต่างๆ ได้แก่ แบบจาํลอง Monod (No Growth) แบบจําลองแบบ
ปฏิกิริยาอันดับศูนย์ และแบบจําลองแบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึง กับชุดข้อมูลที่ได้จากการทดลองใน
ห้องปฏิบัติการโดยใช้โปรแกรมคอมพิวเตอร์ AQUASIM และ Microsoft Excel พบว่า แบบจําลองจลนศาสตร์
แบบ Monod น้ันสามารถนํามาใช้ในการทํางานการย่อยสลายสารอินทรย์ีและไนตริฟิเคชันของแบคทีเรียผสม
ในระบบบําบัดนํ้าเสียชีวภาพแบบ SBR ได้ แต่เมื่อเพ่ิมอะคริลาไมด์ลงในนํ้าเสีย ปรากฏว่า ความชอบ
สารอินทรีย์ของแบคทีเรียผสมเพ่ิมขึ้น ทําให้ค่าคงที่ก่ึงอ่ิมตัว (KS) ลดลงและสามารถทาํนายการย่อยสลายได้
ด้วยแบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ Monod แต่เมื่อเพ่ิมความเข้มข้นอะคริลาไมด์สูงขึ้น ทําให้เกิดการสะสม
ของแอมโมเนียไนโตรเจนที่มีฤทธ์ิยับย้ังการทํางานของเอนไซม์อะมิเดสแล้ว แบบจําลองทางคณิตศาสตร์แบบ 
Monod ไม่สามารถใช้ในการทํานายได้อย่างถูกต้อง โดยแบบจําลองมีการปรับรูปเป็นแบบจําลองทาง
คณิตศาสตร์แบบปฏิกิริยาอันดับหน่ึง เพราะแอมโมเนียไปเพ่ิม KS อย่างมาก 
 
4.2 ข้อเสนอแนะ 

ผลผลิตจากการย่อยสลายอะคริลาไมด์ คือ กรดอะคริลิกและแอมโมเนียไนโตรเจน ซึ่งยังไม่มี
การศึกษาด้านจลนศาสตร์ของการย่อยสลายอะคริลาไมด์ในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ ตลอดจนการ
พัฒนาแบบจําลองของการย่อยสลายกรดอะคริลิก โดยเฉพาะขณะที่มีอะคริลาไมด์และกรดอะคริลิกพร้อมกัน 
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รายงานสรปุการเงิน 
 

เลขที่โครงการระบบบริหารงานวิจัย (NRMS 13 หลกั)  2558A10802294  สญัญาเลขที่ 122/2558 
โครงการวิจัยประเภทงบประมาณเงินรายได้จากเงินอุดหนุนรัฐบาล (งบประมาณแผ่นดิน) 

ประจําปีงบประมาณ พ.ศ. 2558 
มหาวิทยาลัยบูรพา 

ช่ือโครงการ การพัฒนาแบบจําลองทางคณิตศาสตร์เพ่ือประเมินผลกระทบของสารอะคริลาไมด์ที่มีต่อ
จลนศาสตร์ของการกําจัดสารอินทรีย์และธาตุอาหารไนโตรเจนในระบบบําบัดนํ้าเสียทางชีวภาพ 
ช่ือหัวหน้าโครงการวิจัยผู้รับทุน รองศาสตราจารย์ ดร. ธงชัย ศรีวิริยรัตน์ 
รายงานในช่วงต้ังแต่วันที่ 1 ตุลาคม พ.ศ. 2557 ถึงวันที่ 31 มกราคม พ.ศ. 2562 
ระยะเวลาดําเนินการ 4 ปี 4 เดือน ต้ังแต่วันที่ 1 ตุลาคม พ.ศ. 2557 
 

รายรับ 
จํานวนเงินที่ได้รับ 
งวดที่ 1 (50%) 391,600 บาท  เมื่อวันที่ 6 พฤศจิกายน พ.ศ..2557 
งวดที่ 2 (40%) 313,280 บาท เมื่อวันที่ 29 พฤษภาคม พ.ศ. 2558 
งวดที่ 3 (10%) 78,320 บาท เมื่อวันที่ 15 กุมภาพันธ์ พ.ศ. 2562 

รวม 783,200 บาท 
 

รายจ่าย 
รายการ งบประมาณที่ต้ังไว้ งบประมาณที่ใช้จริง จํานวนเงินคงเหลือ/เกิน 

1. ค่าตอบแทน 30,000.00 30.000.00 - 
2. ค่าจ้าง 90,000.00 90,000.00 - 
3. ค่าวัสดุ 115,000.00 115,593.28 -593.28 
4. ค่าใช้สอย 59,880.00 60,167.34 -287.34 
5. ค่าครุภัณฑ์ 410,000.00 410,272.00 -100.10 
6. ค่าใช้จ่ายอ่ืนๆ  

6.1 ค่าธรรมเนียมที่จ่ายแก่
มหาวิทยาลัยบูรพา (10%) 

 
78,320.00 

 
78,320.00 

 
- 

รวม 783,200.00 784,352.62 -1,152.62 
 
 
 
 

(รองศาสตราจารย์ ดร.ธงชัย ศรีวิริยรัตน์) 
หัวหน้าโครงการวิจัยผู้รับทุน 



48 
 

บรรณานุกรม 
 
1. Abdelmagid H.M. & Tabatabai M.A. (1982). Decomposition of acrylamide in soils. Journal 

of Environmental Quality. 11(4), 701-704. 
2. Ahn. H.K., Richard, T.L., Glanville, T.D. (2008), Optimum moisture levels for 

biodegradation of mortality composting envelope materials. Waste Management, 28(8), 
1411-1416. 

3. Alexander, M. (1999). Biodegradation and Bioremediation, 2nd. Academic Press, California, 
pp. 73-90. 

4. APHA, AWWA, and WEF, Standard Methods for the Examination of Water and 
Wastewater, 20th ed. Washington D.C., 1998. 

5. Battersby, N.S. (1990). A review of biodegradation kinetics in the aquatic environment. 
Chemosphere, 21, 1243-1284 

6. Buranasilp, K. & Charoenpanich. J. (2011). Biodegradation of acrylamide by Enterobacter 
aerogenes isolated from wastewater in Thailand. Journal of Environmental Science-
China. 23(3), 396-403. 

7. Campos, J.C., Moura, D., Costa, A.P., Yokoyama, L., Araujo, F.V., Cammarota, M.C. & 
Cardillo, L. (2013). Evaluation of pH, alkalinity and temperature during air stripping 
process for ammonia removal from landfill leachate. Journal of Environmental Science 
and Health, Part A: Toxic/Hazardous Substances and Environmental Engineering, 48(9), 
1105-13. 

8. Charoenpanich, J. & Tani, A. (2014). Proteome analysis of acrylamide-induced proteins in 
a novel acrylamide-degrader Enterobacter aerogenes by 2D electrophoresis and MALDI-
TOF-MS. Chiang Mai University Journal of Natural of Sciences, 13(1), 11-22. 

9. Chu, D. & Barnes, D.J. (2016). The lag-phase during diauxic growth is a trade-off between 
fast adaptation and high growth rate. Scientific Report, 6, 25191. 

10. Cokgor, E.U., Insel, G., Katipoglu, T. & Orhon, D., (2011). Biodegradation kinetics of 
peptone and 2,6-dihydroxybenzoic acid by acclimated dual microbial culture. 
Bioresources Technology, 102, 567–575. 

11. Contreras, E.M., Albertario, M.E., Bertola, N.C. & Zaritzky, N.E. (2008). Modelling phenol 
biodegradation by activated sludges evaluated through respirometric techniques. Journal 
of Hazardous Materials. 158, 366–374. 

12. Dentel, S. K., Chang, L.L., Raudenbush, D.L., Junnier III R.W., & Abu-Orf, M.M. (2000). 
Analysis and fate of polymer in wastewater treatment. Water Environment Research 
Foundation, Alexandria, Virginia. 



49 
 
13. DeWoskin, R.S., Hogan, K.D., Wohlers, W., McClure, P.R., Rhoades, J., Salinas, K., & 

Teeguarden, J.G. (2010). Toxicological Review of Acrylamide, EPA/635/R-07/009F; U.S. 
Environmental Protection Agency: Washington DC. 

14. Guštin, S. & Logar, R.M. (2011). Effect of pH, temperature and air flow rate on the 
continuous ammonia stripping of the anaerobic digestion effluent. Process Safety and 
Environmental Protection, 89(1), 61-66. 

15. Habermann, C.E. (2002). Acrylamide. In Kirk-Othmer Encyclopedia of Chemical 
Technology, vol. 1. Online edition. New York: John Wiley & Sons. 

16. Henze, M., Gujer, W., Mino, T., & van Loosdrecht, M. (2002). Activated sludge models 
ASM1, ASM2, ASM2d, and ASM3. IWA Publishing, London, UK. 

17. Huang, D. Lai, Y.J. & Becker, J.G. (2014). Impact of initial conditions on extant microbial 
kinetic parameter estimates: application to chlorinated ethene dehalorespiration. 
Applied Microbiology and Biotechnology, 98(5), 2279-2288. 

18. Insel G., Karahan O., Ozdemir S., Pala L., Katipoğlu T., Cokgör, E.U. & Orhon, D. (2006). 
Unified basis for the respirometric evaluation of inhibition for activated sludge. Journal of 
Environmental Science and Health. Part A, Toxic/Hazardous Substances & 
Environmental Engineering, 41(9), 1763-1780. 

19. Jangkorn, S., Charoenpanich, J. & Sriwiriyarat, T (2018). Comparative Study between 
Enterobacter aerogenes and Mixed-culture Bacteria for Acrylamide Biodegradation in 
Sequencing Batch Reactor (SBR) wastewater-treatment systems, Journal of 
Environmental Engineering, 144(3), 04017112 

20. Kayee, P. Rongsayamamont, C. Kunapongkiti, P. & Limpiyakorn T. (2016). Ammonia half-
saturation constants of sludge with different community compositions of ammonia-
oxidizing bacteria. Environmental Engineering Research, 21(2), 140-144. 

21. Kovárová-Kovar, K. & Egli, T. (1998). Growth kinetics of suspended microbial cells: from 
single-substrate-controlled growth to mixed-substrate kinetics. Microbiology and 
Molecular Biology Review. 62(3), 646-66. 

22. Joshi, S.J. & Abed, R.M.M. (2017). Biodegradation of polyacrylamide and its derivatives. 
Environmental Processes, 4(2), 463-476. 

23. Junqua, G., Spinelli, S. & Gonzalez, C. (2015). Occurrence and fate of acrylamide in water-
recycling systems and sludge in aggregate industries, Environmental Science and 
Pollution Research. 22(9), 6452-6460. 

24. Kaelin, D., Manser, R., Rieger, L., Eugster, J., Rottermann, K. & Siegrist, H. (2009). Extension 
of ASM3 for two-step nitrification and denitrification and its calibration and validation 
with batch tests and pilot scale data. Water Research, 43, 1680–1692. 

25. Larson, R.J., Bookland, E.A., Williams, R.T., Yocom, K.M., Saucy, D.A., Freeman, M.B. & 
Swift, G. (1997). Biodegradation of acrylic acid polymers and oligomers by mixed 



50 
 

microbial communities in activated sludge. Journal of Environmental Polymer 
Degradation, 5(1), 41-48. 

26. Lee, J.K., Choi, C.K., Lee, K.H. & Yim, S.B. (2008). Mass balance of nitrogen, and estimates 
of COD, nitrogen and phosphorus used in microbial synthesis as a function of sludge 
retention time in a sequencing batch reactor system. Bioresources Technology, 99, 7788-
7796. 

27. Malinska, K. (2016). Application of a modified OxiTop® respirometer for laboratory 
composting studies. Archives of Environmental Protection, 42(1), 56-62. 

28. Nawaz, M.S., Franklin, W. & Cerniglia, C.E. (1993). Degradation of acrylamide by 
immobilized cells of a Pseudomonas sp. and Xanthomonas maltophilia. Canadian 
Journal of Microbiology, 39(2), 207-212. 

29. Nawaz, M.S., Khan, A.A., Seng, J.E., Leakey, J.E., Siitonen, P.H., & Cerniglia, C.E. (1994). 
Purification and characterization of an amidase from an acrylamide-degrading 
Rhodococcus sp. Applied and Environmental Microbiology, 60(9), 3343-3348. 

30. Ni, B.J. & Yu, H.Q. (2008). Simulation of heterotrophic storage and growth processes in 
activated sludge under aerobic conditions. Chemical Engineering Journal, 140(1-3), 101-
109. 

31. Reichert, P., Ruchti, J. & Simon, W.. (1998). AQUASIM 2.0. Swiss Federal Institute for 
Environmental Science and Technology (EAWAG), CH-8600 Duebendorf, Switzerland. 

32. Shukor, M. Y., Gusmanizar, N., Azmi, N. A., Hamid, M., Ramli, J., Shamaan, N. A., & Syed, M. 
A. (2009a). Isolation and characterization of an acrylamide-degrading Bacillus cereus. 
Journal of Environmental Biology. 30(1), 57-64. 

33. Shukor, M.Y., Gusmanizar, N., Ramli, J., Shamaan, N. A., MacCormack, W. P., & Syed, M. A. 
(2009b). Isolation and characterization of an acrylamide-degrading Antarctic bacterium. 
Journal of Environmental Biology. 30(1), 107-112. 

34. Staples, C.A., Murphy, S.R., McLaughlin, J.E., Leung, H.W., Cascieri, T.C. & Farr, C.H. (2000). 
Determination of selected fate and aquatic toxicity characteristics of acrylic acid and a 
series of acrylic esters. Chemosphere, 40(1), 29-38. 

35. U.S. Environmental Protection Agency (US. EPA). (1979). Aqueous Ammonia Equilibrium-
Tabulation of Percent Un-Ionized Ammonia. EPA-600/3-79-091, Washington D.C.. 

36. U.S. Environmental Protection Agency (US. EPA). (1995). Acrylamide In National primary 
drinking water regulations. EPA 811-F-95-004a-T, Washington D.C. 

37. U.S. Environmental Protection Agency (US. EPA). (2006). Permit Compliance System (PCS) 
Database. Retrieved from http://www.epa.gov/enviro/html/pcs/adhoc.html 

38. Vanrolleghem, P.A., Spanjers, H., Petersen, B., Ginestet, P. & Takacs, I. (1999). Estimating 
(combinations of) activated sludge model No. 1 parameters and components by 
respirometry. Water Science and Technology, 39(1), 195-214. 



51 
 
39. Wang, C. & Lee, C. (2001). Denitrification with acrylamide by pure culture of bacteria 

isolated from acrylonitrile-butadiene-styrene resin manufactured wastewater treatment 
system. Chemosphere. 44(5), 1047-1053. 

40. Wang, C. C. & Lee. C. (2007). Isolation of the acrylamide denitrifying bacteria from a 
wastewater treatment system manufactured with polyacrylonitrile fiber. Current 
Microbiology. 55(3), 339-343. 

41. WTW. (2012). OxiTop Operating Manual. WTW GmbH, Germany. 
42. World Health Organization (WHO). (2003). Acrylamide in drinking water. Background 

document for preparation of WHO Guidelines for drinking-water quality. Geneva, World 
Health Organization. 

43. Wu, J., He, C., van Loosdrecht, M.C.M. & Pérez, J. (2016). Selection of ammonium 
oxidizing bacteria (AOB) over nitrite oxidizing bacteria (NOB) based on conversion rates. 
Chemical Engineering Journal. 304(15), 393-961. 

44. Yasuhara, A., Tanaka, Y., Hengel, M. & Shibamoto, T. (2003). Gas chromatographic 
investigation of acrylamide formation in browning model systems. Journal of Agricultural 
and Food Chemistry, 51(14), 3999-4003. 

45. van Niel, E.W.J., Arts, P.A.M., Wesselink, B.J., Robertson, L.A. & Kuenen, J.G. (1993). 
Competition between heterotrophic and autotrophic nitrifiers for ammonia in chemostat 
cultures. FEMS Microbiology Letters, 102(2), 109-118. 

 
 



52 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

ภาคผนวก 



53 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
ภาคผนวก 1 สําเนาบทความวิจัยบทที่ 1 ที่ได้รับการตอบรับให้ตีพิมพเ์ผยแพร่ในวารสารวิชาการระดับ
นานาชาติในฐานข้อมูลสากล 
 



Respirometric activities of unacclimatized
Enterobacter aerogenes and mixed culture bacteria
in sequencing batch reactor systems in response to
acrylamide and its biodegradation products

Romsan Madmanang,a Zhen He b and Tongchai Sriwiriyarat *c

The acute effects of acrylamide and its biodegradation products on the respiration activities of microbes

during wastewater treatment are not well understood. Herein, unacclimatized mixed culture bacteria and

Enterobacter aerogenes from two aerobic treatment systems, Activated Sludge (AS) and Integrated Fixed

Film Activated Sludge (IFAS) both of which were sequencing batch reactors (SBR), were studied for their

response to acrylamide. Respiration activities and biodegradation rates were determined by both the

OxiTop respirometer and batch studies. The experimental results revealed that E. aerogenes in the AS

system quickly removed both acrylamide and acrylic acid without the need of an acclimation period, but

required two hours for removing acrylic acid in the IFAS system. The mixed culture bacteria in both AS

and IFAS systems required 2 hours to acclimatize with acrylamide and 1 hour for acrylic acid,

respectively. Acrylic acid was initially polymerized to produce acrylic acid polymer or reacted with

ammonia to form acrylamide, resulting in the reduced acrylamide biodegradation rate. Both E.

aerogenes and mixed culture bacteria from the AS systems could simultaneously biodegrade acrylamide

and acrylic acid whereas only acrylamide was biodegraded by both cultures in the IFAS systems due to

the limitation of acrylic acid diffusion. The results also indicated that ammonia inhibited the acrylamide

biodegradation by both E. aerogenes and mixed culture bacteria from the AS systems. The

unacclimatized E. aerogenes and mixed culture bacteria from the AS systems showed superior

performances compared to the ones from the IFAS systems.

1. Introduction

Acrylamide monomer (AM) is primarily used in the production
of polyacrylamides (PAMs) for various industrial applications. It
is also known as a carcinogenic, neurotoxicant, and hazardous
substance.1,2 Acrylamide can be released to the receiving water
during its production or use in the PAMs or other polymer
productions.2 Even though PAMs are not directly identied as
a hazardous compound, their degradation processes including
heat and ultraviolet radiation could possibly hydrolyze PAMs to
AM, resulting in the releases of AM to the environment.3

It has been reported that acrylamide is lethal to most
microorganisms due to its inhibitory effect on sulydryl
proteins.3,4 However, several laboratory studies have reported
the success of using several microbial genera including
Arthrobacter sp., Nocardia sp., Bacillus sp., Xanthomonas sp.,

Rhodopseudomonas sp., Ralstonia sp., Geobacillus sp., Pseudo-
monas sp., Rhodococcus sp., K. georgiana, and E. aerogenes5–9 to
degrade acrylamide in aquatic and soil environment. Among
them, E. aerogenes was reported to be capable of degrading
acrylamide at a concentration as high as 5000 mg AM L�1 in the
culture media.5 E. aerogenes could adapt their metabolisms
including the evolution of genes for encoding the amidase and
other synthesis proteins for the deamination of acrylamide
during the acclimation period.4 Some of these studies
compared the acrylamide biodegradation efficiencies between
microorganisms cultured as free cells and immobilized cells. It
was found that the free cells of Pseudomonas aeruginosa began to
degrade acrylamide aer an incubation period of 24 h, but the
immobilized cells removed acrylamide within 24 h.8 Another
study found that the immobilized cells of Rhodococcus sp. could
degrade 64 mM of acrylamide within 3 h, but free cells needed
a longer period than 24 h to remove it.7 On the other hands,
Buranasilp and Charoenpanich5 reported that free cells of E.
aerogenes degraded acrylamide within 1 h aer incubation, but
immobilized cells of E. aerogenes took over 6 h aer cultivation
to degrade acrylamide. It appears that immobilized cells and
free cells of bacteria in the culture media required different
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acclimation time for adapting them with acrylamide and this
warrants further investigation.

As a result of acrylamide biodegradation, ammonia and
acrylic acid (AA) are produced by the deamination reaction with
amidase as a catalyst.6,8–10 For wastewater treatment practices,
additional carbon oxidation of acrylic acid and biological
nitrogen removal (BNR) of ammonia would be required to meet
the effluent standards. Jangkorn et al.11 studied the acrylamide
biodegradation by E. aerogenes and mixed culture bacteria in
the SBR activated sludge (AS) treatment system. They found that
both E. aerogenes and mixed bacteria culture could completely
mineralize acrylamide at 200 mg AM L�1. Free ammonia
nitrogen (FAN) from the acrylamide biodegradation accumu-
lated in the SBR systems and inhibited the acrylamide biodeg-
radation and nitrication. Acrylic acid from the acrylamide
biodegradation is typically considered as a readily biodegrad-
able substrate and can be rapidly oxidized by various microor-
ganisms under an aerobic condition.12 Larson et al.13 reported
that mixed culture bacteria that were acclimatized with
a mixture of acrylic acid polymers in the AS system degraded
completely both acrylic acid monomer and dimer. However, the
biodegradability of acrylic acid decreases proportionally with
the increase of molecular weight of acrylic acid polymer. These
previous ndings suggest that both acrylamide biodegradation
products including ammonia and acrylic acid are possible to
interfere with the acrylamide biodegradation.

To implement the acrylamide biodegradation successfully in
the biological wastewater treatment system, it is necessary to
increase the capacity of systems and to minimize the amount of
ammonia. Integrated Fixed Film Activated Sludge (IFAS),
a hybrid system of both suspended growth (free cells) and
attached growth (immobilized cells), has widely been accepted
as an alternative method to sustain nitrication at low
temperatures14,15 and to enhance the capacity and stability of an
activated sludge system.16 With effective nitrication, the FAN
inhibition can be minimized, resulting in the enhancement of
acrylamide biodegradation. Nevertheless, as reported previ-
ously, the acclamation periods were required differently
between free cells and immobilized cells of unacclimatized
microorganisms in the culture media. It is important to inves-
tigate the acclimation period of unacclimatized bacteria in both
AS and IFAS for acrylamide biodegradation. In this study, the
acute effects of acrylamide and its biodegradation products
including ammonium and acrylic acid on the unacclimatized E.
aerogenes andmixed culture bacteria in the conventional AS and
IFAS sequencing batch reactor (SBR) wastewater treatment
systems were evaluated with the respirometric activities and
biodegradation studies. Specically, the acclimation periods,
respirometric activities and biodegradation rates of both
unacclimatized bacteria from both biological wastewater treat-
ment processes were reported.

2. Materials and methods
2.1 Reactor setup and operation

Four bench-scale SBR wastewater treatment systems named
as AS-1, AS-2, IFAS-1 and IFAS-2 as illustrated in Fig. 1 were

set up and operated in the laboratory of Burapha University
(Thailand) at the room temperature of �28 �C. Both AS-1 and
IFAS-1 were inoculated with pure culture of E. aerogenes
cultured from the Department of Biochemistry (Burapha
University). The mixed culture bacteria taken from a pilot-
scale AS wastewater treatment system operated for biolog-
ical nitrogen removal (BNR) in the same laboratory were
seeded to the AS-2 and IFAS-2 systems. Each SBR system was
operated with two cycles (12 h per cycle) per day with
a working volume of 10 L. Each operating cycle consisted of
ve operating periods including 15 min lling, 10 h aerobic
reacting, 1 h settling, 15 min decanting, and 30 min idling.
The pure culture of E. aerogenes was cultured according to the
procedures described by Jangkorn et al.11 Both IFAS-1 and
IFAS-2 systems were installed with BioPortz (ENTEX Tech-
nologies, Inc., USA) moving media at the lling media frac-
tion of 30% (3 L, 510 BioPortz) resulting in the specic
surface area of 1.73 m2. BioPortz is the high-density poly-
ethylene (HDPE) media with the specic surface area of 576
m2 m�3 (ref. 17) and the specic gravity of 0.96. The bulk
volume displacement of BioPortz media with biomass and
without biomass were 12.75% and 5.10%, respectively. With
the decant volume of 5.0 L, all IFAS and AS systems were
operated at the nominal hydraulic retention times (HRTs) of
21 and 24 h, respectively. Furthermore, the suspended
biomass was wasted directly from the reactor at the end of
reacting period to obtain the operating solids retention time
(SRT) of 9.0 � 0.4 days. The dissolved oxygen (DO) was
maintained at 6.0–7.0 mg O2 L�1 in each system with air
stone diffusers connected with the air pump.

All four SBR systems were fed with synthetic wastewater
containing total chemical oxygen demand (TCOD) of 445 �
30 mg COD L�1 and total Kjeldahl nitrogen (TKN) of 42.3 �
2.5 mg N L�1 resulting in the carbon to nitrogen ratio (C/N
ratio) of 10.5. The synthetic wastewater was prepared with
12 g of sucrose (Commercial Grade, Wangkanai, Thailand),
24 g of CH3COONa (Industrial Grade of 58.8%, Sinoway
International, China), 2.0 g of K2HPO4 (Food Grade of 99.2%,
Young Jin Chemical, South Korea), 4 g of KH2PO4 (ACS Grade,
VWR Chemicals, EC), 20 g of NaHCO3 (Food Grade of 99.5%,
Tianjin Soda Plant, China), 9 g of NH4Cl (Industrial Grade of
99.5%, Tianjin Soda Plant, China), 2.8 g of MgCl2 (Industrial
Grade of 47%, Dead Sea Works, Ltd., Israel), and 1.6 g of CaCl2
(Food Grade of 74.0%, Young Jin Chemical, South Korea) in
a 40 L tap water. The total suspended solids (TSS)

Fig. 1 The setup of four biological treatment systems for the
biodegradations of synthetic wastewater: in the AS-1 and IFAS-1
contained E. aerogenes, and the AS-2 and IFAS-2 had mixed culture
bacteria in the AS-2 and IFAS-2 systems.
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concentrations and pH values of the synthetic wastewater were
83.8 � 9.2 mg SS L�1 and 7.2 � 2.7, respectively.

2.2 Enrichment of E. aerogenes

Freeze-dried E. aerogenes was taken from the Biochemistry
department of Burapha University and then resuscitated in
the W-minimal medium to develop the pure culture of E.
aerogenes.18 E. aerogenes colonies were subsequently trans-
ferred to sterile liquid culture of W-minimal medium aer
the incubation period of 48 h. The medium solution was
mixed for 24 h at the temperature of 30 �C and at the mixing
speed of 200 rpm. A 0.5 McFarland standard was used to
adjust the bacterial suspension.19 The bacterial suspension
was enriched in a 3 L reactor fed with synthetic wastewater.
Finally, E. aerogenes was transferred to AS-1 and IFAS-1 SBR
systems.

2.3 Respirometric activities evaluation and biodegradation
studies

The respirometric activities of sludge were evaluated by the
manometric respirometric BOD OxiTop Control apparatus (OC
110, WTW, Germany). The OxiTop is a highly reliable equip-
ment for measuring a pressure drop in gaseous phase of the
closed vessels at a constant temperature.20 Typically, the pres-
sure in the vessel increases during the rst 2–3 hours as a result
of the temperature difference between sample and incu-
bator.21,22 Aer the sample has equilibrated with temperature in
the incubator, it requires an acclimation period for microor-
ganisms to adapt themselves to new conditions causing
nonlinear reduction of pressure. Finally, the pressure decreases
linearly due to the steady microbial oxygen consumption.22 The
slope of linear pressure drop determined by linear regression
was used to indicate the pressure drop per unit time (DP/t),
which subsequently was used to determine the oxygen uptake
rate (OUR). The OUR was derived from the relationship between
the number of moles based on the mass of oxygen and pressure
drop according to the ideal gas law as follows:

Dn ¼ Dm

M
¼ DPV

RT
(1)

where Dn is the change in mole of oxygen, Dm is the change in
mass of oxygen, V is the gas volume, M is the oxygen molecular
weight (32 g mol�1), R is the general gas constant (8.314 J mol�1

K�1), T is the temperature in kelvin (K), t is the incubation time
in hour, and DP is the pressure drop in hPa. Eqn (1) can be
written as eqn (2),21,22 but was modied in this study to apply the
slope of linear pressure drop determined from the linear
regression for the calculation of OUR (mg O2 L

�1 h�1). The OUR
was subsequently divided by the MLVSS concentration to obtain

the specic oxygen uptake rate (SOUR) in the unit of mg O2

(mg VSS)�1 d�1.
To determine the respirometric activities of E. aerogenes and

mixed culture bacteria in response to the synthetic wastewater,
acrylamide, and acrylic acid additions, both E. aerogenes and
mixed culture bacteria were collected from the AS-1, AS-2, IFAS-
1, and IFAS-2 SBR systems at the end of reacting period in each
cycle to obtain the total sludge volume of 1 L aer achieving the
steady state conditions. Each type of sludge was washed three
times with distilled water to remove remaining substrates and
subsequently was diluted with distilled water to obtain 2 L
sludge samples (50% dilution factor). The sludge was trans-
ferred into four 1 L OxiTop bottles (0.5 L each). Subsequently, all
OxiTop bottles were injected with three different substrates
including synthetic wastewater that was fed to the SBR systems,
acrylamide (Acrylamide PAGE, GE Healthcare Bio-Sciences,
USA), and acrylic acid (ACS Grade 99%, Sigma-Aldrich, Neth-
erlands) at the concentrations of 400 mg COD L�1, 400 mg AM
L�1 (5.63 mM), and 400 mg AA L�1 (5.55 mM), respectively.
Acrylic acid contained 180–200 ppm of hydroquinone mono-
methyl either (MEHQ) or methoxyphenol as a polymerization
inhibitor. Ammonium at a concentration of about 50 mg N L�1

was added as a nitrogen source for synthetic wastewater and
acrylic acid. Two different ammonium concentrations of 50 and
500 mg N L�1 were added with acrylamide to evaluate the
inhibitory effects of ammonia on the acrylamide biodegrada-
tion as reported by Jangkorn et al.11 Furthermore, 20 BioPortz
media containing the sludge were randomly taken from the
IFAS-1 and IFAS-2 SBR systems and added into the OxiTop
bottles. Other nutrients similar to the synthetic wastewater were
also supplemented for acrylamide and acrylic acid. Two mL of
N-allylthiourea (C4H8N2S) (98%, Alfa Aesar, UK) at a concentra-
tion of 5 g L�1 were added to each bottle to inhibit nitrication;
therefore, the effects of ammonia on acrylamide biodegradation
could be evaluated. To minimize the difference in temperature
between sample and incubator, all chemicals and sludge
samples were allowed to acclimatize with the room temperature
of �28 �C. The OxiTop system was incubated in the incubator
controlled at the temperature of 28 �C, which was the same
operating temperature of SBR systems, for a time period of 5
days. The pressure data were recorded at 20min time interval by
a handheld remote controller and then were transferred to the
personal computer (PC) via a cable and a soware called Achat
OC (version 2.03).

The biodegradations of acrylamide and its products
including ammonia and acrylic acid were also conducted in
parallel with the respirometric evaluations in four closed and
stirred bottles for each type of microorganisms from the AS-1,
AS-2, IFAS-1, and IFAS-2 systems. Each sludge was prepared

OUR
�
mg O2 L�1 h�1� ¼

�
DP

t
hPa h�1

��
100 Pa hPa�1

��
1 N

�
m2Pa�1

��1��
32 g mol�1

��
1000 mg g�1

�
ð8:314 J mol�1 K�1Þð1 N m J�1ÞTðKÞð1000 L m�3Þ (2)
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according to the procedures described above and then trans-
ferred to the bottles. The experiments were setup in similar to
the OxiTop bottles and were run in the same incubator as the
OxiTop system at the temperature of 28 �C. The samples were
collected at different time intervals from the bottles for
parameter analyses including COD, acrylamide, acrylic acid,
ammonium, nitrite, nitrate, pH, MLSS, and MLVSS.

2.4 Measurement and analysis

The SBR systems were operated for over a year to achieve the
steady state conditions during which samples were collected
periodically for analyzing several parameter including mixed
liquor suspended solids (MLSS), mixed liquor volatile sus-
pended solids (MLVSS), TCOD (Closed Reux, Titrimetric
Method), ammonium nitrogen (NH4

+–N) (Phenate Method),
nitrite nitrogen (NO2

�–N) (Colorimetric Method), and nitrate
nitrogen (NO3

�–N) (Brucine Method), according to Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater.23 For
soluble COD (SCOD), ammonium, nitrite and nitrate, particu-
lates in the samples were ltered out with 0.45 mm membrane
aer centrifuging at 10 000 rpm for 10 min. Dissolved oxygen
(DO) and pH were measured with DO (Cyberscan DO110,
Eutech Instruments) and pH meters (Cyberscan pH510, Eutech
Instruments), respectively.

For the determination of attached biomass in the BioPortz
media, two BioPortz media were randomly sampling from the
IFAS systems. The biomass was removed out from the media
with a high-pressurized water jet produced from a syringe into
a beaker. Aer mixing the samples to achieve homogenous
liquid, the samples were collected for further MLSS and MLVSS
analyses. The MLSS and MLVSS concentrations were calculated
to determine the attached biomass per BioPortz media so that
the biomass residing in the 510-BioPortz media of IFAS SBR

systems could be determined. Equivalent MLSS and MLVSS
concentrations of attached biomass were then calculated by
dividing the amount of biomass by the volume of reactors. The
combination of both suspended and attached biomass indi-
cated the total MLSS and MLVSS in this study. A high perfor-
mance liquid chromatography (HPLC) (Varian 9050) was used
to quantitatively determine acrylamide and acrylic acid. The
HPLC was equipped with a UV spectrophotometric detector
(JENWAY 6305) operating at 254 nm and a Nova-Pack C18 (4 mm
60 Å) guard pak insert column (Waters, Ireland) in a reversed
system using 50% deionized water and 50% acetonitrile as
a mobile phase. A 60 mL injection loop of ltered sample was
injected into the HPLC system to deliver 20 mL volume to obtain
the peak areas as shown in Fig. 2 with a run time of 5 min. at
room temperature under a constant owrate of 1 mL min�1.
Acrylamide and acrylic acid standards were used to determine
both acrylamide and acrylic acid concentrations. The rst and
second peaks were identied as acrylic acid and acrylamide,
respectively.

3. Results and discussion
3.1 SBR system performances

At the steady state conditions, it was found that MLSS and
MLVSS concentrations of the AS-1 and AS-2 SBR systems con-
taining E. aerogenes and mixed culture bacteria, respectively, as
listed in Table 1 were considerably lower than those of the IFAS
systems. This can be explained that the effective volume of the
IFAS system was greatly smaller than that of the AS systems due
to the volume replacement by BioPortz media. Integration of
BioPortz had enhanced the amount of biomass in the IFAS
systems without any increase of SRT. The biolm densities of
the IFAS-1 and IFAS-2 systems were 10.9 and 15.0 g m�2,
respectively. It was found that the MLVSS/MLSS ratios were very
low for the attached biomass of BioPortz, indicating that inor-
ganic compound was accumulated in the media. The accumu-
lation of calcium carbonate precipitates inside the BioPortz was
a result of a hardness concentration of about 120 mg CaCO3 L

�1

in the synthetic wastewater at the relative high operating
temperature of 28 �C.

All four SBR systems achieved the similar COD removal
efficiencies of about 80% within the reacting period of 10 h,
resulting in the effluent COD concentrations of about 80 mg
COD L�1. With regarding to nitrication, all four systems could
completely nitrify ammonium resulting in the ammonium
removal efficiencies of nearly 100%. Nitrite was not detectable

Fig. 2 HPLC chromatogram of acrylamide and acrylic acid.

Table 1 The MLSS and MLVSS concentrations of suspended and attached biomass in the AS and IFAS SBR systems

System Inocula
MLSS
mg L�1

MLVSS
mg L�1

Equivalent
MLSS mg L�1

Equivalent
MLVSS mg L�1

Total MLSS
mg L�1

Total MLVSS
mg L�1

AS-1 E. aerogenes 913 � 54 903 � 54 — — 913 � 54 903 � 54
IFAS-1 E. aerogenes 1233 � 60 1223 � 60 3188 1887 4420 � 60 3110 � 60
AS-2 Mixed culture 855 � 42 845 � 42 — — 855 � 42 845 � 42
IFAS-2 Mixed culture 1668 � 127 1613 � 97 4361 2601 6028 � 127 4214 � 97
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in all SBR systems, indicating that nitrite was rapidly converted
to nitrate nitrogen. The effluent nitrate concentrations of AS-1,
IFAS-1, AS-2, and IFAS-2 were 33.2 � 8.3, 29.6 � 7.0, 34.1 � 5.9,
and 29.3 � 7.4 mg N L�1, respectively. E. aerogenes in both the
AS-1 and IFAS-1 systems could heterotrophically nitrify the
ammonium nitrogen.11,24 Mixed culture bacteria in the AS-2 and
IFAS-2 systems contained nitriers that autotrophically
removed the ammonium nitrogen.

3.2 Respirometric activities of microbes from the AS systems

The effects of acrylamide and its biodegradation products i.e.,
ammonia and acrylic acid on the respirometric activities were
evaluated by using the OxiTop system (Fig. 3 and 4). Fig. 3(a)
illustrates the pressure drops in the OxiTop systems resulted
from the biodegradation of synthetic wastewater, acrylamide,
and acrylic acid by pure culture of E. aerogenes sampled from
the AS-1 system.

It appears that the pressures in four OxiTop bottles initially
increased with time during the rst 1–2 hours, reaching
different maximum pressures depending on the substrates. The
maximum pressure of 9 hPa was observed aer the incubation
period of 1 h for synthetic wastewater. It is expected that E.
aerogenes had already been acclimatized with synthetic waste-
water in the AS-1 system because the systems reached the steady
state condition; therefore, it is likely that the increase in

pressure was resulted from the temperature. Aer the temper-
ature equilibrium, there was a linear decrease in pressure with
time due to the microbial metabolism consuming oxygen and
producing carbon dioxide. E. aerogenes required no acclimation
period to synthetic wastewater. The results from the linear
regression analyses revealed that there were two different slopes
on the straight line, likely related to the degradation of acetate
and sucrose as carbon sources in the synthetic wastewater. It
was observed that the negative pressure of 14 hPa remained
constant for one hour during the 7th and 8th hour aer the
addition of synthetic wastewater, indicating a short lag phase in
this period. It is evident that E. aerogenes exhibited the diauxic
growth pattern with the presence of two carbon sources.25 Aer
the linear decrease of pressure, it appears that E. aerogenes
consumed oxygen at a slower rate, suggesting that less biode-
gradable substrate was available or endogenous respiration
occurred. It is expected that oxygen in the gaseous phase was
not depleted; otherwise, the pressure drop must remain
constant over a period of time. Table 2 lists the oxygen uptake
rates (OURs) and the specic oxygen uptake rates (SOURs) of E.
aerogenes for biodegrading the synthetic wastewater.

According to the results in Fig. 3(a), the highest pressure was
detected for acrylic acid at 40 hPa during the rst two hours of
incubation period, which was much higher than the maximum
pressure as a result of temperature difference in the OxiTop
bottle containing synthetic wastewater (9 hPa). It is noted that
acrylic acid can be easily polymerized and then a large amount

Fig. 3 Pressure drops during 5 day incubation period of (a) E. aero-
genes (AS-1) and (b) mixed culture bacteria (AS-2).

Fig. 4 Pressure drops during 5 days incubation period of (a) E. aero-
genes (IFAS-1) and (b) mixed culture bacteria from the IFAS-2 systems.
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of heat can be generated due to the exothermic polymerization
of acrylic acid. Even though the MEHQ as a polymerization
inhibitor was added into acrylic acid to prevent polymerization,
some contamination or excessive heat can cause polymeriza-
tion.26 The results indicate that pressure in the OxiTop bottle
containing acrylic acid increased tremendously as compared
with synthetic wastewater; therefore, the acrylic acid must have
been polymerized. Aer the temperature equilibrium, the
pressures decreased linearly in the similar fashion to the
synthetic wastewater. It can be interpreted that E. aerogenes did
not require any acclimation time for acrylic acid biodegrada-
tion. However, the OUR and SOUR of acrylic acid by E. aerogenes
in Table 2 suggest that the rates were slightly lower than the
synthetic wastewater.

Acrylamide was reported as a toxic compound to most
microorganisms;3,4 therefore, the experiments spiked acryl-
amide to two OxiTop bottles with different ammonium
concentrations for evaluating the respirometric activities. The
maximum pressures of 15 hPa and 18 hPa were found at the
incubation period of 2 hours for acrylamide with ammonium
concentrations of about 50 and 500 (mg N) L�1, respectively.
Higher increases in pressure of acrylamide than synthetic
wastewater indicate that a certain process occurred in the
systems in addition to the temperature difference; otherwise,
the increases in pressure must be the same as the synthetic
wastewater. It is possible that acrylamide was biodegraded and
then acrylic acid was produced and polymerized. A linear
reduction in pressure with time was found during a period
between 2nd hour and 65th hour as a result of microbial oxygen
consumption. It appears that E. aerogenes from the AS-1 system
did not require the acclimation period to acrylamide. The
calculated OUR and SOUR in Table 2 indicate that the rates were
considerably lower than the rates of E. aerogenes for bio-
degrading the synthetic wastewater or acrylic acid. It was
evident that the FAN reduced the OUR and SOUR of E. aerogenes
as compared with acrylamide supplemented with lower
ammonium concentration. However, the inhibition effects of

ammonia on the acclamation period of E. aerogenes was not
found in this experiment.

Fig. 3(b) shows the respirometric activities of mixing culture
bacteria from the AS-2 system degrading different substrates in
the OxiTop bottles. The pressures increased during the initial
incubation time of 2–3 hours to 12, 24, 24, and 42 hPa when
degrading synthetic wastewater, acrylamide with ammonium
concentration of 50 mg N L�1, acrylamide with ammonium
concentration of 500 mg N L�1, and acrylic acid, respectively.
The pressure dropped immediately aer the temperature
equilibrium, suggesting that the acclimation period was not
required for mixed culture bacteria to degrade synthetic
wastewater. The results revealed that the pressures remained
constant for 1 hour for the acrylic acid biodegradation and for 2
hours to degrade acrylamide with both ammonium concentra-
tions of 50 and 500 mg N L�1. Thus, the mixed culture bacteria
required an acclimation period to biodegrade acrylamide or
acrylic acid. The FAN inhibited the acrylamide biodegradation
of mixed culture bacteria, resulting in lower biodegradation
rates. There was no difference in terms of the inhibition effects
of the FAN on the acclimation period. The OUR of mixed culture
bacteria for the acrylic acid biodegradation was less than that of
E. aerogenes during the rst 25 hours, but subsequently the rate
greatly increased. It was reported that acclimatized mixed
culture bacteria completely biodegraded both acrylic acid
monomer and dimer, and the biodegradability of acrylic acid
decreased as the molecular weight increased.13 Therefore, it is
suggested that the unacclimatized mixed culture bacteria
required time to reduce the polymerized acrylic acid.

3.3 Respirometric activities of microbes from the IFAS
systems

Investigations were extended to evaluate the effects of acryl-
amide and its biodegradation products on the respirometric
activities of the hybrid process between suspended and
attached growth of E. aerogenes from the IFAS SBR systems
(Fig. 4). Fig. 4(a) shows that the pressures in the OxiTop

Table 2 Oxygen uptake rate (OUR) and specific oxygen uptake rates (SOUR) of E. aerogenes and mixed culture bacteria from the AS and IFAS
systems

Experiments SBR system

E. aerogenes Mixed culture bacteria

OUR mg O2

L�1 h�1
SOUR mg O2

(g VSS)�1 h�1
OUR mg O2

L�1 h�1
SOUR mg O2

(g VSS)�1 h�1

1 2 1 2 1 2 1 2

Synthetic wastewatera AS 5.81 5.97 10.75 11.05 4.09 5.99 7.05 10.33
Acrylamidea 2.05 — 3.80 — 1.90 — 3.28 —
Acrylamideb 1.54 — 2.86 — 1.56 — 2.69 —
Acrylic acida 4.97 — 9.21 — 3.83 6.68 6.60 11.51
Synthetic wastewatera IFAS 3.34 — 0.94 — 2.70 — 1.13 —
Acrylamidea 1.37 — 0.38 — 1.32 — 0.55 —
Acrylamideb 1.40 — 0.39 — 1.48 — 0.62 —
Acrylic acida 2.28 3.56 0.64 1.00 1.66 2.35 0.70 0.98

a Ammonium as a nitrogen source at the concentration of about 50 mg N L�1. b Ammonium as a nitrogen source at the concentration of about
500 mg N L�1; 1 and 2 indicated the rst and second OUR and SOUR rates.
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systems increased during the rst 2–3 hours for the synthetic
wastewater and acrylic acid biodegradations; however, the
acrylamide biodegradation required 4 hours to reach the
temperature equilibrium. In general, E. aerogenes from the
IFAS-1 system required longer time to reach temperature
equilibrium than the suspended growth of E. aerogenes,
possibly as the results of mass transport resistance in the
xed lm media. Aer achieving the temperature equilib-
rium, the pressures decreased linearly due to the microbial
oxygen consumptions in all substrates except for acrylic acid;
therefore, it required little acclimation period to the
synthetic wastewater and acrylamide. The acclimation period
of 2 hours was needed for the removal of acrylic acid, which
was in contrast with E. aerogenes from the AS-1 system. It
could be explained that acrylic acid was polymerized and the
diffusion of polymerized acrylic acid into the xed lm media
was limited. It is apparent that the OUR increased consid-
erably aer the 33th hour, possibly because that the compo-
sition of wastewater was changed. In general, the OURs of E.
aerogenes from the IFAS-1 system for biodegrading synthetic
wastewater, acrylamide and acrylic acid were lower than
those of the AS-1 system (Table 2). The inhibition effect of
ammonia on the acrylamide biodegradation by E. aerogenes
from the IFAS-1 system was not different from E. aerogenes
from the AS-1 system.

When the mixed culture bacteria was immobilized in the
BioPortz media (IFAS-2 system), the time to reach temperature
equilibrium was longer than the suspended growth of mixed
culture bacteria (AS-2 system) (Fig. 4b). Aer reaching temper-
ature equilibrium, the mixed culture bacteria from the IFAS-2
system required 1 hour to acclimatize with acrylic acid and
acrylamide with ammonium concentration of 50 mg N L�1. The
FAN resulted in longer acclimatization period of 3 hours for the
mixed culture bacteria from the IFAS-2 system to biodegrade the
acrylamide. It appears from the OURs and SOURs (Table 2) that
the inclusion of the attached growth of mixed culture bacteria
into the suspended biomass was not superior to biodegrade the
synthetic wastewater, acrylamide, and acrylic acid over the
suspended growth system.

3.4 Biodegradation of acrylic acid

Acrylic acid produced from the acrylamide biodegradation can
possibly be used as carbon and energy sources for microor-
ganisms. It is evident from Fig. 5 that degradation of acrylic acid
started quickly in a few minutes aer addition. About 31.7%
and 26.5% of acrylic acid in the batch reactors containing E.
aerogenes from the AS-1 and IFAS-1 systems, respectively, were
removed. The mixed culture bacteria from the AS-2 and IFAS-2
systems removed 22.7 and 28.8% of acrylic acid, respectively.
It should be noted that the initial acrylic acid concentration
used in this study was 400 mg AA L�1 or 5.55 mM [72.06 g AA
mol�1 for molecular weight]. Both the pressure increase in the
OxiTop systems and the amounts of acrylic acid removed
initially suggest that acrylic acid was polymerized. Interestingly,
acrylamide appeared aer the addition of acrylic acid, likely as
a result of the reaction between acrylic acid and ammonia, at
the concentrations of 1.88, 1.93, 1.99, and 1.82 mM in the
solutions of AS-1, IFAS-1, AS-2, and IFAS-2 batch reactors.
Yasuhara et al.27 reported that acrylic acid can react with
ammonia to produce acrylamide. The stoichiometric molar
ratio of acrylamide to acrylic acid is 1 : 1;10 therefore, acrylic acid
must be used to produce acrylamide at the same concentrations
as those of acrylamide. It appears from Fig. 5 that the acryl-
amide concentrations were relatively stable. In addition, there
was little change in the ammonium concentration during the
incubation period of 5 days. Thus, it is possible that acrylic acid
was used to form acrylamide only at the beginning of the tests.

Aer the initial removal of acrylic acid due to the acrylamide
formation, acrylic acid was continuously removed during the
incubation period of 50 hours at the biodegradation rates of
5.47 (R2 ¼ 0.99) and 4.54 (R2 ¼ 0.96) mg AA L�1 h�1 by E. aer-
ogenes from the AS-1 and IFAS-1 systems, respectively. The
mixed culture bacteria from the AS-2 system had a biodegrada-
tion rate of 5.11 (R2¼ 0.95) mg AA L�1 h�1 in a similar fashion to
the synthetic wastewater, because acrylic acid is a readily
biodegradable organic compound and can be rapidly oxidized
under an aerobic condition.12 The mixed culture bacteria in the
IFAS-2 reactor could not degrade acrylic acid efficiently as
compared with other systems, this result is in good agreement
with the respirometric activity of mixed culture bacteria from
the IFAS-2 system. The OUR of IFAS-2 for acrylic acid biodeg-
radation was much less than other systems (Table 2). As shown
in Fig. 5, acrylamide began to decrease at the 50th hour, aer the
depletion of acrylic acid. In contrast, acrylamide was not
consumed by the mixed culture bacteria from the IFAS-2 system
because acrylic acid was still available in the solution. Thus,
acrylic acid is a preferable substrate than acrylamide for
biodegradation by both E. aerogenes and mixed culture bacteria
because acrylamide can be toxic to microorganisms3,4 and
acrylic acid is a readily biodegradable organic compound.12

3.5 Effects of acrylamide

The respirometric activities indicated that acrylamide could be
degraded without any acclimation periods by E. aerogenes from
the AS-1 and IFAS-1 systems when acrylamide was added as
a primary substrate, but the OUR was greatly lower than the

Fig. 5 Acrylic acid and acrylamide concentrations in the batch reac-
tors containing E. aerogenes and mixed culture bacteria from the AS
and IFAS systems (AA: acrylic acid and AM: acrylamide).
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synthetic wastewater. The batch studies in Fig. 6(a) reveal that
the acrylamide biodegradation by E. aerogenes from the AS-1
system occurred quickly in a few minutes aer the acrylamide
injection, resulting in acrylic acid and ammonia as biodegra-
dation products. Acrylic acid was produced rapidly; however, its
concentration decreased immediately soon aer it was
produced because acrylic acid was polymerized and the result
was in good agreement with the initial increase of pressures in
the OxiTop bottle during the rst two hours due to the

exothermic polymerization. It should be noted that only acryl-
amide was added as a substrate in this test. Furthermore,
ammonium was also produced quickly at the accumulation rate
of 0.44 mg N L�1 h�1 (R2 ¼ 0.950) during the incubation period
of 5 days, suggesting that acrylamide is a biodegradable
substrate for E. aerogenes. According to the respirometric
activities as shown in Fig. 3(a), the steady microbial oxygen
consumption occurred during the rst 65 hours; therefore, the
acrylamide biodegradation rate of 1.57 mg AM L�1 h�1 (R2 ¼
0.942) was determined by the linear regression during this
period. The subsequent biodegradation rate increased consid-
erably to 2.54 mg AM L�1 h�1 (R2 ¼ 0.996). It appears from
Fig. 7(a) that the SCOD concentration of acrylamide did not
decrease while acrylamide was being degraded during rst 40
hours of the incubation period. It was found from the
measurements in this study that the COD values of acrylamide
and acrylic acid were about 1.00 g COD (g AM)�1 and 1.45 g COD
(g AA)�1, respectively. The amount of COD oxidized in the purely
aerobic system can be determined by the OUR.28 With the
information listed above, it is possible to approximate the COD
of acrylic acid produced in the solution. According to the stoi-
chiometric molar ratio of acrylamide to acrylic acid (1 : 1), the
acrylamide biodegradation rate of 1.57 mg AM L�1 h�1 would
produce acrylic acid at the production rate of 1.59 mg AA L�1

h�1 [(1.57 mg AM L�1 h�1/71.08 mg AMmmol�1)� 72.06 mg AA
mmol�1], which was equivalent to 2.31 mg COD L�1 h�1

[1.59 mg AA L�1 h�1 � 1.45 mg COD (mg AA)�1]. The OUR of
2.05 mg O2 L

�1 h�1 obtained from the respirometric evaluation
indicated that the COD was oxidized at the rate of 2.05 mg COD
L�1 h�1. As compared with the acrylamide biodegradation rate
of 1.57 mg AM L�1 h�1 (�1.57 mg COD L�1 h�1), the OUR was
greater than the acrylamide biodegradation rate, suggesting
that acrylic acid produced from the acrylamide biodegradation
was degraded. The remaining acrylic acid caused the COD to
sustain in the solution. As discussed in the previous section,
acrylamide could be formed from the reaction between acrylic
acid and ammonia in the solution. In this experiment, acryl-
amide was not generated from this reaction because the
ammonium increased in the solution.

It is evident from Fig. 6(b) that E. aerogenes immobilized in
the BioPortz media did not degrade acrylamide at the same rate
as the suspended growth of E. aerogenes. The diffusion of
substrates could be limited due to the mass transfer resistance

Fig. 6 Time courses of residual acrylamide and acrylic acid concen-
trations during 5 days incubation period of (a) E. aerogenes (AS-1), (b) E.
aerogenes (IFAS-1), (c) mixed culture bacteria (AS-2), and (d) mixed
culture bacteria (IFAS-2) (AA: acrylic acid and AM: acrylamide).

Fig. 7 Time courses of residual COD concentrations of (a) E. aero-
genes (AS-1), (b) E. aerogenes (IFAS-1), (c) mixed culture bacteria (AS-
2), and (d) mixed culture bacteria (IFAS-2).

Table 3 Acrylamide biodegradation rates and removal efficiencies of E. aerogenes and mixed culture bacteria from the AS and IFAS systems
feeding with acrylamide and ammonium concentrations of 50 and 500 mg N L�1

Experiments SBR system NH4
+ mg N L�1

AM removal
efficiency (%)

AM biodegradation
rate mg AM L�1 h�1 R2

E. aerogenes AS-1 50 73.7 2.05 0.978
Mixed culture bacteria AS-2 72.3 2.09 0.978
E. aerogenes IFAS-1 41.6 1.36 0.981
Mixed culture bacteria IFAS-2 31.2 1.06 0.982
E. aerogenes AS-1 500 51.7 1.18 0.909
Mixed culture bacteria AS-2 41.7 1.14 0.977
E. aerogenes IFAS-1 42.5 1.28 0.988
Mixed culture bacteria IFAS-2 22.4 0.88 0.975
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in the media. As shown in Table 3, the acrylamide biodegra-
dation rate and removal efficiency were 1.36 mg AM L�1 h�1 (R2

¼ 0.981) and 41.6%, respectively. It is obvious that E. aerogenes
from the IFAS-1 system did not enhance the acrylamide
biodegradation. The OUR obtained from the respirometric
evaluation was 1.37 mg O2 L�1 h�1, which was approximately
the same as the acrylamide biodegradation rate, suggesting that
only acrylamide was degraded. In addition, it was found that
about 31.3% of ammonium was removed during the rst
incubation period of 6 hours, suggesting that acrylic acid
produced from the acrylamide biodegradation was used to form
acrylamide, resulting in the reduced acrylamide biodegradation
rate. As acrylamide was not considerably degraded, less amount
of acrylic acid was accumulated in the system; thereby, the
acrylic acid concentrations remained constant at the average
concentration of 16.9 � 2.47 mg AA L�1. Fig. 7(b) conrms the
explanations, as the SCOD concentrations did not decrease
during the rst 45 hours of incubation period.

The unacclimatized mixed culture bacteria from the AS-2
system biodegraded acrylamide slowly during the rst incu-
bation period of 15 hours (Fig. 6(c)). The results supported the
respirometric evaluation that the suspended growth of mixed
culture bacteria required a few hours to acclimatize with
acrylamide. The acrylamide biodegradation rate during the
rst 65 hours was 1.79 mg AM L�1 h�1 (R2 ¼ 0.978), which was
approximately equal to the OUR of 1.90 mg O2 L

�1 h�1 as listed
in Table 2. This implied that minimal acrylic acid was
degraded; thus, the SCOD concentrations did not decrease as
illustrated by Fig. 7(c). Subsequently, the acrylamide biodeg-
radation rate was increased to 2.85 mg AM L�1 h�1 (R2 ¼
0.984). Ammonium increased gradually as a result of acryl-
amide biodegradation; thereby, the acrylamide formation
from the reaction between acrylic acid and ammonia did not
occur.

Fig. 6(d) shows that acrylamide concentrations decreased
linearly with time due to the acrylamide biodegradation by the
mixed culture bacteria from the IFAS-2 system with the
biodegradation rate of 1.06 mg AM L�1 h�1 (R2 ¼ 0.982).
According to the OUR of 1.32 mg O2 L�1 h�1 in Table 2, it is
implied that acrylic acid was minimally degraded. A minimal
amount of ammonium decreased during the rst 4 hours,
indicating that acrylamide was formed from the reaction of
acrylic acid and ammonia during this period. The respiro-
metric activities indicated that the acrylic acid produced from
the acrylamide biodegradation was polymerized. Therefore,
acrylic acid from the acrylamide biodegradation in this test
was polymerized and used to form acrylamide. Subsequently,
ammonium increased in the solution at the production rate of
0.34 mg N L�1 h�1 (R2 ¼ 0.932), indicating that acrylamide was
not produced from the reaction of acrylic acid and ammonia.
Acrylic acid was slowly degraded by the mixed culture bacteria
from the IFAS-2 system as illustrated by Fig. 5; therefore,
acrylic acid was accumulated over a period of 86 hours. Thus,
the SCOD concentrations as shown in Fig. 6(d) remained
constant for a period of about 5 days. Aerward, acrylic acid
was gradually biodegraded at the slow biodegradation rate
resulting in the reductions of SCOD concentrations.

The experimental results in Fig. 6(a) and (c), the OURs and
SOURs in Table 2, and the acrylamide biodegradation rates in
Table 3 support the conclusion that the acrylamide biodegra-
dations by E. aerogenes and the mixed culture bacteria from
the AS-1 and AS-2 systems were inhibited by the high
concentration of ammonium. The experimental results were in
good agreement with the previous ndings from Jangkorn
et al.11 The effects of ammonia inhibition on the acrylamide
biodegradation by E. aerogenes and the mixed culture bacteria
from the IFAS-1 and IFAS-2 systems were minimized. It is
possible that the diffusion of acrylamide and other substrates
into the BioPortz media were limited in the IFAS systems as
a result of mass transfer resistances.

4. Conclusions

The experiments were conducted to evaluate the acute effects
of acrylamide and its biodegradation products on the unac-
climatized E. aerogenes and the mixed culture bacteria from
the AS systems and the IFAS systems. E. aerogenes from the AS-
1 system did not require the acclimation period to degrade
acrylamide and acrylic acid, but required the acclimation
period for acrylic acid when bacteria were immobilized in the
media because of limited substrate diffusion into the biolm.
The mixed culture bacteria from both AS-2 and IFAS-2 systems
required 1 hour to acclimatize with acrylic acid and 2 hours for
acrylamide. Inhibition effect of ammonia on the acclimation
periods of E. aerogenes and the mixed culture bacteria was not
observed. However, the respirometric activities and biodegra-
dation studies conrmed that ammonia had inhibited the
acrylamide biodegradation. The experiments revealed that
acrylic acid in the wastewater or from the acrylamide biodeg-
radation could be initially polymerized or reacted with
ammonia nitrogen in the wastewater to form acrylamide,
reducing the acrylamide biodegradation rate. Both E. aero-
genes and mixed culture bacteria from the AS systems could
simultaneously degrade both acrylamide and acrylic acid,
whereas both E. aerogenes and mixed culture bacteria from the
IFAS systems could remove only acrylamide because the
diffusion of acrylic acid into the biolm was limited.
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1. Introduction

Acrylamide (AM, C3H5NO) monomer is a chemical compound 
that is used for synthesizing various polymers such as poly-
acrylamides (PAMs), which have been used widely as flocculants 
for water and sewage treatments, adhesives, and others. However, 
it has been documented that AM is a neurotoxicant, carcinogen, 
and hazardous substance, causing irritation and toxicity in human. 
Thus, the AM concentration is limited to 0.05% (w/w) in the 
commercial PAMs, and the PAMs application dosage of less than 
1.0 mg/L is only allowed [1]. The production and application 
of AM such as in the production of PAMs could contaminate 
the environment [1-2]. Due to its adverse effects, the contamination 
of AM in the wastewater must be eliminated. Most of the previous 

studies have focused on microbial isolation and AM bio-
degradation with pure culture of bacteria in the laboratory includ-
ing Arthrobacter sp., Nocardia sp., Bacillus sp., Xanthomonas sp., 
Rhodopseudomonas sp., Rastonia sp., Geobacillus sp., Pseudomonas 
sp., and Rhodococcus sp. [2-4]. Recently, Enterobacter aerogenes 
(E. aerogenes) was reported as a bacterium with high capability 
to biodegrade AM in the culture media at a concentration as 
high as 5,000 mg AM/L [5]. E. aerogenes, formerly known as 
Aerobacter aerogenes [6], is a facultative and mesophilic bacterium 
[7] and is capable to heterotrophically nitrify ammonium nitrogen 
under aerobic condition [8]. Jangkorn et al. [9] conducted the 
experiments to compare AM biodegradations of E. aerogenes, 
mixed culture bacteria, and a mixture of both bacteria in the 
biological wastewater treatment sequencing batch reactor (SBR) 
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ABSTRACT
This study evaluated the kinetics of acrylamide (AM) biodegradation by mixed culture bacteria and Enterobacter aerogenes (E. aerogenes) in sequencing 
batch reactor (SBR) systems with AQUASIM and linear regression. The zero-order, first-order, and Monod kinetic models were used to evaluate 
the kinetic parameters of both autotrophic and heterotrophic nitrifications and both AM and chemical oxygen demand (COD) removals at 
different AM concentrations of 100, 200, 300, and 400 mg AM/L. The results revealed that both autotrophic and heterotrophic nitrifications 
and both AM and COD removals followed the Monod kinetics. High AM loadings resulted in the transformation of Monod kinetics to the 
first-order reaction for AM and COD removals as the results of the compositions of mixed substrates and the inhibition of the free ammonia 
nitrogen (FAN). The kinetic parameters indicated that E. aerogenes degraded AM and COD at higher rates than mixed culture bacteria. The 
FAN from the AM biodegradation increased both heterotrophic and autotrophic nitrification rates at the AM concentrations of 100-300 mg 
AM/L. At higher AM concentrations, the FAN accumulated in the SBR system inhibited the autotrophic nitrification of mixed culture bacteria. 
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systems operating at the solids retention time (SRT) of 10 d and 
hydraulic retention time (HRT) of 24 h.  It was found that E. 
aerogenes, which was reported to biodegrade the AM substantially 
in the laboratory [5], did not biodegrade AM efficiently in the 
SBR wastewater treatment systems.

With amidase as a catalyst of the deamination reaction for 
the AM biodegradation, both ammonia nitrogen and acrylic acid 
(AA) as the biodegradation products were produced [2-4]. Both 
AA and ammonia would potentially contribute organic matter 
and nitrogen to the wastewater, respectively; therefore, carbon 
oxidation of AA and nitrification would be required to meet the 
effluent standards. Jangkorn et al. [9] found that both ammonia 
and AA were considerably accumulated in the SBR activated 
sludge (AS) treatment systems containing E. aerogenes and mixed 
culture bacteria under aerobic condition. They also reported that 
ammonia inhibited the AM biodegradation and nitrification in 
the SBR systems. These findings suggest that AM and its bio-
degradation products are possible to interfere with the carbon 
removal and nitrification in the biological wastewater treatment 
process.

The knowledge of kinetics is essential to evaluate the biological 
degradation of substrates in the biological wastewater treatment 
system. The kinetics of hydrolyzed polyacrylamide (HPAM) bio-
degradation, carried out in the batch experiments containing dif-
ferent initial HPAM concentrations and both Bacillus cereus and 
Bacillus sp. obtained from a sequencing batch biofilm reactor 
(SBBR) under the aerobic condition, revealed that the maximum 
HPAM biodegradation rate (Vmax) and Michaelis-Menten constant 
(Km) were 16.4 mg/L-day and 579 mg HPAM/L, respectively [10]. 
However, the kinetics could not be applied to the AM bio-
degradation due to differences in microorganisms, substrate types 
and concentrations, and biological wastewater treatment systems. 
The kinetics of AM biodegradation under aerobic condition by 
the mixed culture bacteria and E. aerogenes in the biological 
wastewater treatment systems have not yet been reported. In addi-
tion, the effects of AM on the chemical oxygen demand (COD) 
removal and nitrification kinetics as a result of the AM bio-
degradation have not been addressed. This study reported the 
effects of AM on the COD removal and nitrification kinetics of 
both mixed culture bacteria and E. aerogenes in the SBR systems.

2. Materials and Methods

2.1. Experimental Data of AM Biodegradation Studies in 
SBR Systems

Substrate removal data from the AM biodegradation studies during 
the reacting periods of the SBR systems [9] were used to evaluate 
the COD removal and nitrification kinetics, the AM biodegradation 
kinetics, and effects of AM on the both COD removal and ni-
trification kinetics. Two SBR biological wastewater treatment sys-
tems containing mixed culture bacteria and E. aerogenes called 
as AM-1 and AM-2 were used for degrading AM in the synthetic 
wastewater containing organic matters indicated as total chemical 
oxygen demand (TCOD) of about 400 mg COD/L, ammonium 
nitrogen of about 43.5 mg N/L, and phosphorus of about 7-8 

mg P/L [9]. E. aerogenes was isolated and cultured from the 
Department of Biochemistry (Burapha University, Thailand) and 
mixed culture bacteria was taken from a pilot-scale Modified 
Ludzack-Ettinger (MLE) wastewater treatment system running in 
the Department of Chemical Engineering (Burapha University) 
for biological nitrogen removal. AM was fed to the AM-1 and 
AM-2 systems at the concentrations of 100, 200, 300, and 400 
mg AM/L along with other carbon sources to obtain the TCOD 
of 400 mg COD/L during the first, second, third, and fourth weeks 
of experiments, respectively. AM was used as a sole carbon source 
during the AM feeding concentration of 400 mg AM/L. The total 
nitrogen of synthetic wastewater containing both AM and ammo-
nium nitrogen was not measured in this study, but could be 
calculated from the stoichiometric relationship between AM and 
ammonia. According to the stoichiometric molar ratio of AM to 
ammonia (1:1), complete AM biodegradation could contribute 
nitrogen in the wastewater at the concentrations of 19.7 [(100 
mg AM/L / 71.08 mg AM/mmole) × 14 mg N/mmole], 39.4, 59.1, 
and 78.7 mg N/L when AM was added the concentrations of 
100, 200, 300, and 400 mg AM/L, respectively. Other two SBR 
systems referred to as Control-1 and Control-2 systems containing 
mixed culture bacteria and E. aerogenes, respectively, were used 
as the control systems, feeding with only synthetic wastewater 
without any AM substitution. Each SBR system, with a working 
volume of 3.0 L, was operated with two cycles per day at the 
nominal HRT of 24 h, the operating SRT of 10 d, and the temper-
ature of about 28oC. Upon achieving the quasi-steady state con-
ditions, the biomass concentrations in the Control-1, Control-2, 
AM-1, and AM-2 systems were about 2,648 ± 172, 266 ± 8, 
2,663 ± 139, and 295 ± 30 mg VSS/L, respectively.

2.2. Determination of Kinetic Parameters

Several mathematical expressions are available including first-or-
der, Monod growth, co-metabolisms, second-order, and 
Michaelis-Menten kinetics to describe the kinetics of bio-
degradation in aquatic environment [11]. However, the Monod 
model is widely used for a single bacterial species growing on 
a single limiting substrate resulting in the microbial growth. When 
substrate concentration (S) is several times greater than the half 
saturation coefficient (KS), the Monod equation is simplified to 
the zero-order rate expression. However, when the substrate con-
centration is much less than the KS, the biodegradation rate can 
be approximated by the first-order equation. In the wastewater 
treatment practices, wastewater typically contains a mixture of 
several organic substrates and is measured as the nonspecific 
substrate parameter such as COD or BOD. Monod model is still 
applicable to evaluating the biodegradation kinetics of nonspecific 
substrate parameters for the mixed culture bacteria [12]. Alexander 
[13] proposed the integrated Monod equations consisting of six 
biodegradation kinetic models; among them, three biodegradation 
models are used for non-growing microorganisms including 
zero-order, first-order, and Monod (no growth) models as shown 
in Eq. (1)-(3), respectively. Monod kinetic model for non-growing 
microorganisms was appropriate for this study because the SBR 
systems were controlled at the SRT of 10 d; thus, approximate 
constant biomass concentrations were obtained. It is known that 
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the net daily sludge production or bacterial growth is limited 
to about the one tenth of total biomass because of the controlled 
operating SRT of 10 d.

2d / dS t k  (1)

1d / dS t k S   (2)

2 sd / d / ( )S t k S K S    (3)

The k2 in both Eq. (1) and (3) is the zero-order rate constant 
and maximum biodegradation rate constant with a unit of mg/L-h. 
In Eq. (2), k1 is the first-order rate constant with a unit of h-1.

Microsoft Excel with linear regression analysis was used to 
analyze for the zero-order and first-order kinetic models and the 
fitness was indicated by the coefficient of determination or 
R-squared (R2) value. The graphical plots of substrate concen-
tration versus time and the natural logarithm of substrate concen-
tration versus time according to the integral forms of zero-order 
and first-order approximations as listed in Eq. (4)-(5), respectively, 
were used to evaluate the zero-order and first-order kinetics, 
respectively.

o 2S S k t   (4) 

o 1exp( )S S k t   (5)

In Eq. (4) and (5), So is the initial substrate concentration (mg/L).
The Monod kinetic parameters of KS and k2 according to Eq. 

(3) were estimated by the parameter estimation method of a com-
puter software AQUASIM with the version of 2.1 g [14], which 
is widely used simulation and identification of aquatic system. 
The secant method of AQUASIM estimated the k2 and KS by 
minimizing the Chi-square (2) value, which is the sum of the 
squares of the weighted deviations between each experimental 
data point and the corresponding model prediction. The 2 was 
used as a value to indicate the goodness of fit in AQUASIM. 
The substrate concentrations predicted at different time from esti-
mated parameters were compared with the experimental substrate 
concentrations. The accuracy of prediction was indicated by the 
R2-square value.

3. Results and Discussion

3.1. Nitrification and COD Removal in Control SBR Systems

The experimental results at the quasi-steady state conditions from 
Jangkorn et al. [9] revealed that the autotrophic nitrification in 
the Control-1 system was almost completed at the removal effi-
ciency of 98.4 ± 0.6% as the results of existing nitrifiers at the 
SRT of 10 d and operating at the relative high temperature of 
about 28oC. E. aerogenes in the Control-2 system nitrified hetero-
trophically ammonium nitrogen at the removal efficiency of 65.8 
± 26.5%. The heterotrophic nitrification is typically conducted 
by heterotrophic bacteria; however, energy for ATP production 

could not be conserved for cell growth [15]. However, a large 
variation of ammonium concentrations in the Control-2 system 
was found; therefore, the quasi-steady state conditions with respect 
to the nitrification could not be achieved. Nitrification in the 
Control-2 system reduced significantly during the third and fourth 
weeks of experiments.  It was presumed that less energy was 
available for heterotrophic nitrification due to the accumulation 
of inorganic polyphosphate in the cells of E. aerogenes. Harold 
[16] reported that the accumulation of inorganic phosphate was 
resulted from the competition between polyphosphate and nucleic 
acid pools for intracellular phosphorus in non-growing cells. 
Jangkorn et al. [9] explained that the growth of E. aerogenes in 
the Control-2 system was limited as a result of operating SRT 
of 10 d; thus, only one-tenth of total biomass was replaced each 
day with the new growth. Limited growth conditions of E. aero-
genes possibly resulted in the accumulation of intracellular poly-
phosphate granules. The experimental results also indicated that 
both Control-1 and Control-2 systems had approximately the same 
COD removal efficiencies of 81.1 ± 0.9 and 79.3 ± 1.6%, 
respectively. 

3.1.1. Kinetics of nitrification
Both k2 and KS Monod kinetic parameters including Chi-squared 
and R-squared values were obtained from the parameter estimation 
of AQUASIM and are listed in Table 1. It was found that the 
k2 of 16.8 mg N/L-h and KS of 33.2 mg N/L were obtained with 
the R2 of 0.999 for the autotrophic nitrification of mixed culture 
bacteria in the Control-1 system. The maximum specific ni-
trification rate of mixed culture bacteria, calculated by dividing 
k2 by the biomass concentration, was 0.15 mg N/mg VSS-day. 
The KS was significantly higher than the typical values of half 
saturation coefficient (less than 1.0 mg N/L) [17]. It was reported 
that the KS of ammonia-oxidizing bacteria (AOB) could be in 
the range of 1-100 mg N/L, depending on the dominant group 
of microorganisms in the system [18]. However, the phylogenetic 
group of the mixed culture bacteria has not been identified in 
this study.

Table 1 indicates that the k2 of E. aerogenes in the Control-2 
system was approximately the same as the mixed culture bacteria. 
However, the maximum specific nitrification rate of E. aerogenes 
was 1.53 mg N/mg VSS-day, suggesting that E. aerogenes nitrified 
at a higher rate than mixed culture bacteria. Furthermore, the 
KS of E. aerogenes was much higher than the mixed culture bacteria, 
indicating that E. aerogenes has low affinity for heterotrophic 
nitrification [19]. It could be implied that the first-order reaction 
should provide the best goodness of fit for heterotrophic ni-
trification in the Control-2 system. The first-order reaction rate 
calculated from the slope of the linear regression of natural loga-
rithm transformed ammonium concentrations values over time 
was 0.099 h-1 with R2 value of 0.988. It appears that the ammonium 
concentrations were best fitted with the first-order reaction. As 
reported by the experimental results that the quasi-steady state 
condition with respect to the nitrification in the Control-2 system 
was not achieved due to the accumulation of intracellular poly-
phosphate granules. Further biodegradation kinetic evaluations 
for each week of experiments in the Control-2 system with Monod 
(no-growth) and first-order kinetics as listed in Table 2 reveal 
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that the Monod (no-growth) model kinetic parameters could be 
identified only during the first two weeks of experiments. 
Subsequently, it appears that the KS increased considerably with 
time from the simulations during the last two weeks of experi-
ments, suggesting that the affinity of E. aerogenes for the ammo-
nium decreased significantly with time due to the accumulation 
of polyphosphate granules in the cells and less energy was available 
for heterotrophic nitrification. The first-order approximation is 
better for the kinetic model. The heterotrophic nitrification during 
the last two weeks was inhibited as shown by the decrease of 
first-order rates as shown in Table 2.

3.1.2. Kinetics of COD removal
Table 1 reveals that the KS values of Monod kinetic model for 
the COD removal in the Control-1 and Control-2 systems were 
significantly high. It is noted that the unit of KS for COD removal 
is mg COD/L and is typically high [20]. Furthermore, the influent 
COD concentration of 400 mg COD/L was not significantly greater 
and lesser than the KS; thus, the Monod model was best to describe 
the kinetics of COD removal in the Control-1 and Control-2 
systems. It is notable that E. aerogenes was capable to degrade 
the organic matters at a slightly higher k2 than the mixed culture 
bacteria although the concentration of E. aerogenes (~ 266 mg 
VSS/L) was considerably less than the concentration of mixed 
culture bacteria (~ 2,648 mg VSS/L). The maximum specific COD 
biodegradation rates of mixed culture bacteria and E. aerogenes 

were 0.65 and 7.62 mg COD/mg VSS-day, respectively. It is sug-
gested that E. aerogenes degraded COD at a higher rate than the 
mixed culture bacteria. However, the KS values in Table 1 indicate 
that E. aerogenes had lower affinity for the synthetic wastewater 
than the mixed culture bacteria from the Control-2 system.

3.2. Kinetics of Nitrification, AM and COD Removals in 
Experimental SBR Systems

Jangkorn et al. [9] reported that both AM-1 and AM-2 SBR systems 
completely removed the AM only at the dosages of 100 and 200 
mg AM/L. However, the COD removal efficiencies in the AM-1 
system decreased considerably after the AM addition as compared 
with the Control-1 system because amidase was required for mixed 
culture bacteria to degrade AM. The efficiencies subsequently 
increased with time in the AM-1 system after mixed culture bacteria 
were acclimatized with AM. As the AM concentrations increased 
to 300 and 400 mg AM/L, the AM removal efficiencies decreased 
considerably due to the inhibition of the free ammonia nitrogen 
(FAN). The FAN as one of the AM biodegradation products was 
accumulated in the SBR systems due to the failures of autotrophic 
and heterotrophic nitrifications in the AM-1 and AM-2 systems, 
respectively. The FAN also inhibited autotrophic nitrification of 
mixed culture bacteria. The accumulation of intracellular poly-
phosphate inhibited the heterotrophic nitrification of E. aerogenes. 
The FAN was reported as an inhibitor of amidase [21].

Table 1. Monod (no-growth) Kinetic Models for Nitrification and COD Removal of Control-1 and Control-2 Systems

Reactions SBR System Parameter Value R2 Chi-squared (2)

Nitrification Control-1 k2 16.8
0.999 27.0

KS 33.2

Control-2 k2 16.9
0.998 7.3

KS 142.6

COD Control-1 k2 71.6
0.996 14.4

KS 230.3

Control-2 k2 84.4
0.996 22.8

KS 324.7

Table 2. Monod No-growth, Zero-, and First-order Kinetic Models for Nitrification in the Control-2 System during Each Week of Experiments

Types Week No. Parameter Value R2 Chi-squared (2)

Monod (no-growth) 1 k2 5.3
0.999 2.5

KS 8.6

2 k2 8.9
0.996 17.5

KS 23.3

3 * - - -

4 * - - -

First-order 1

k1

0.18 0.968 -

2 0.20 0.977 -

3 0.08 0.966 -

4 0.03 0.944 -

* indicates unidentified kinetic parameters.
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3.2.1. Kinetics of AM biodegradation
It can be seen from Table 3 that the AM biodegradations of mixed 
culture bacteria and E. aerogenes followed the Monod no-growth 
model at the AM concentrations of 100 and 200 mg AM/L. From 
the Monod kinetic parameters in Table 3, it was found that the 
maximum AM biodegradation rate (k2) and half saturation co-
efficient (KS) of E. aerogenes were higher than the mixed culture 
bacteria. The maximum specific AM biodegradation rates of mixed 
culture bacteria and E. aerogenes were 0.23 and 2.51 mg AM/mg 
VSS-day, respectively, at the AM feeding concentration of 100 
mg AM/L. At the AM concentration of 200 mg AM/L, the maximum 
specific AM biodegradation rates of mixed culture bacteria and 
E. aerogenes increased to 0.37 and 4.04 mg AM/mg VSS-day, 
respectively. It appears that E. aerogenes degraded AM at a greater 
rate than mixed culture bacteria. Furthermore, E. aerogenes had 
less affinity for AM than mixed culture bacteria, suggesting a 
binding strength between amidase and AM of mixed culture bac-
teria was greater than E. aerogenes. Furthermore, both k2 and 
KS parameters in both AM-1 and AM-2 systems increased as the 
AM concentrations increased in the wastewater from 100 to 200 
mg AM/L; in other words, the fraction of AM to other carbon 
sources increased in the synthetic wastewater. Subsequent addi-
tion of AM at higher dosages, the Monod no-growth kinetic parame-
ters could not be identified in the AM-1 and AM-2 systems at 
the AM feeding concentrations of 300 and 400 mg AM/L. To 
compare the Monod kinetic parameters between different AM 
concentrations, the initial AM concentrations during the AM feed-
ing concentrations of 300 and 400 mg AM/L were used as upper 
constraints for the parameter estimations of AQUASIM. It was 
found that the KS values of all SBR systems were equal to the 
upper constraint concentrations used during the estimations. Fig. 1 
summarizes the changes of Monod kinetic parameters (KS and 
k2) and the ammonium concentrations obtained at the end of 
reacting period of 10 h with different AM feeding concentrations. 
The results of parameter estimation as shown in Fig.1 indicate 

a

b

c

Fig. 1. Changes of (a) k2 and (b) KS Monod kinetic parameters and 
(c) ammonium concentrations at the end reacting period with 
different acrylamide concentrations.

Table 3. Parameters of Monod No-growth Model for Acrylamide and COD Removals in the AM-1 and AM-2 Systems

System A
Acrylamide COD

B Value R2 2 B Value R2 2

AM-1 100 k2 25.9
1.000 28.5

* - - -

KS 23.4

200 k2 40.8
1.000 150.2

k2 43.9
1.000 19.1

KS 34.9 KS 68.4

300 * - - - * - - -

400 * - - - * - - -

AM-2 100 k2 30.9
1.000 4.1

* - - -

KS 28.4

200 k2 49.6
1.000 100.2

* - - -

KS 50.3

300 * - - - * - - -

400 * - - - * - - -

* indicates unidentified kinetic parameters; A is acrylamide concentration (mg AM/L); B is Monod kinetic parameters.
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that both k2 and KS increased with the AM concentrations in 
all SBR systems during the AM feeding concentrations of 100-300 
mg AM/L. It possibly explains that the addition of AA from the 
AM biodegradation into the wastewater produced a more complex 
nature of mixed substrates, which the microbes had low affinity 
(high KS) with these mixed substrates [19]. Furthermore, when 
the proportion of AM increased in the synthetic wastewater, the 
amount of amidase increased accordingly so higher values of 
k2 for AM utilization were achieved. However, when AM was 
fed at the concentration of 400 mg AM/L in the AM-1 and AM-2 
systems, the KS tremendously increased with the significant de-
creases of k2, suggesting that the AM biodegradation was inhibited.

The experimental results revealed that the ammonium consid-
erably accumulated during the AM feeding concentration of 300 
mg AM/L in the AM-1 and AM-2 systems, resulting in the FAN 
remaining in the systems. It was explained from the experiments 
that the small fraction of the FAN in the solutions reduced the 
affinity of microorganisms for AM. It is unlikely that the AM 
biodegradation was inhibited due to the toxicity of AM as substrate 
inhibition. It was evident from the batch studies [9] that both 
the mixed culture bacteria and E. aerogenes without AM acclimati-
zation could remove AM at the removal efficiencies of 65.2 and 
73.7%, respectively, at the AM concentration of 400 mg AM/L 
without any other carbon sources. Also, it was reported that E. 
aerogenes could be cultured in the media with the AM concen-
tration of 5,000 mg AM/L without any inhibition [5]. However, 
the accumulation of ammonium has not been reported in any 
AM biodegradation studies in the culture media. For the parameter 
estimations of both k2 and KS during the AM feeding concentrations 
of 300 and 400 mg AM/L, Table 3 indicates that both parameters 
could not be identified because KS increased tremendously. It 
suggests that the AM biodegradation rate approaches the first-order 
approximation.

The first-order approximations by the linear regressions of 
graphical plots between AM concentrations and time for the AM 
biodegradations of AM-1 and AM-2 systems feeding with different 
AM feeding concentrations of 100, 200, 300 and 400 mg AM/L 
were evaluated and are illustrated in Fig. 2(a) and 3(a), respectively. 
The graphical plots of first-order approximation for the AM bio-
degradation at the AM concentrations of 100 and 200 mg AM/L 
reveal the failures of fitting data points to the linear lines. The 
concave-down profile between natural logarithm of concentration 
and time generally indicates that the Monod kinetics was applied. 
As listed in Table 3 at the AM feeding concentrations of 300 and 
400 mg AM/L, the Monod kinetic parameters could not be identified 
and the first-order reaction was suggested for the AM biodegradation 
as the KS increased considerably due to the FAN inhibition. The 
first-order rates for AM biodegradation at the AM feeding concen-
trations of 100, 200, 300, and 400 mg AM/L of the AM-1 and AM-2 
systems could be obtained from the slopes of straight lines in Fig. 
2(a) and 3(a), respectively. It is noted that the R2 values of lower 
than 0.90 were obtained from the first-order approximations of 
AM-1 and AM-2 systems at the AM concentration of 400 mg AM/L 
because the linear lines were approaching horizontal level, indicat-
ing that very low biodegradation was obtained. The data points 
lied exactly on the linear lines. Furthermore, it is confirmed that 
the FAN inhibited the AM biodegradation because the first-order 

a

b

Fig. 2. Natural logarithm of concentration versus time of first-order re-
actions for (a) acrylamide and (b) COD removals in the AM-1 
system at the acrylamide concentrations of 100, 200, 300, and 
400 mg AM/L.

rates decreased significantly as the AM concentration increased 
in the synthetic wastewater more than 200 mg AM/L in the AM-1 
and AM-2 systems.

In summary, Monod no-growth model could describe the ki-
netics of AM biodegradation by mixed culture bacteria and E. 
aerogenes at low AM concentrations of 100 and 200 mg AM/L. 
Higher AM in the synthetic wastewater resulted in the trans-
formation of kinetic model from the Monod no-growth model 
to first-order approximation due to the FAN inhibition. The kinetic 
evaluations of first-order approximation for AM biodegradation 
indicate that E. aerogenes was superior to the mixed culture bac-
teria for the AM biodegradation.

3.2.2. Effects of AM on the kinetics of COD removal
The kinetics of COD removal by different microorganisms were 
evaluated at different fractions of AM in the synthetic wastewater. 
The results of Monod kinetic parameter estimations are listed 
in Table 3. For the AM-1 system containing mixed culture bacteria, 
it indicates that Monod kinetic parameters at the AM feeding 
concentration of 100 mg AM/L could not be identified because 
the KS was considerably high, indicating very low affinity of mixed 
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a

b

Fig. 3. Natural logarithm of concentration versus time of first-order re-
actions for (a) acrylamide and (b) COD removals in the AM-2 
system at the acrylamide concentrations of 100, 200, 300, and 
400 mg AM/L.

culture bacteria for COD as a result of AM addition. It was found 
from the experimental results [9] that the COD removal efficiencies 
increased with time because the acclimatization of mixed culture 
bacteria to the AM addition was required. Amidase was required 
for the mixed culture bacteria to biodegrade the AM. After the 
mixed culture bacteria was acclimatized with AM, the COD re-
moval kinetics could be best described by the Monod no-growth 
model during the AM feeding concentration of 200 mg AM/L 
(k2 = 43.9 mg COD/L-h, KS = 68.4 mg COD/L). Significant reduc-
tions of both k2 and KS were obtained as compared with the 
Monod kinetic parameters for the COD removal in the Control-1 
system (k2 = 71.6 mg COD/L-h, KS = 230.3 mg COD/L). It appears 
that the ability of mixed culture bacteria to scavenge the COD 
was improved as indicated by the reductions of both KS and 
k2 [19]. However, when the AM concentrations increased in the 
synthetic wastewater to 300 and 400 mg AM/L, respectively, the 
substrate affinity of the mixed culture bacteria decreased sig-
nificantly again. It explains that the additions of both AM and 
AA from the AM biodegradation in the wastewater at higher load-
ings, creating a different composition of mixed substrates, reduced 

the affinity of mixed culture bacteria for the mixed substrates. 
In addition, the FAN began to inhibit the AM biodegradation 
at the AM concentration of 400 mg AM/L. The Monod kinetic 
parameters could not be identified, indicating that the first-order 
model was best described for the COD removal in the AM-1 system.

In contrast to the AM-1 system, the substrate affinity of E. 
aerogenes for COD decreased suddenly as both AM and AA in-
creased in the synthetic wastewater. It means that there were 
some changes in the physiological states of E. aerogenes cells 
when the AM and AA increased in the synthetic wastewater [19]. 
As the AM concentration increased incrementally to 400 mg AM/L, 
the KS increased considerably, resulting in the transformation 
of Monod kinetic model to the first-order model as the effects 
of FAN inhibition began to inhibit the AM biodegradation.

The first-order approximations of the COD removal in the AM-1 
and AM-2 systems were evaluated from the slopes of straight 
lines in Fig. 2(b) and 3(b), respectively. It was found that the 
COD removal rates were much lower than the AM biodegradation 
rates because the COD is a non-specific parameters to represent 
the mixed substrates in the synthetic wastewater. The first-order 
rates also indicate that E. aerogenes could remove the COD at 
faster rate than the mixed culture bacteria as a result of less 
interactions among microorganisms in the pure culture.

3.2.3. Effects of AM on the nitrification kinetics
The experimental results revealed that ammonium was accumu-
lated in both AM-1 and AM-2 systems due to the AM bio-
degradation [9]; thereby, nitrification kinetics could not be de-
termined because both nitrification and ammonium production 
occurred simultaneously. To evaluate the effects of AM loadings 
on the nitrification kinetics indirectly. Jangkorn et al. [9] proposed 
to employ the nitrate production rates to represent the hetero-
trophic and autotrophic nitrifications of E. aerogenes and mixed 
culture bacteria, respectively. It is noted that the studies were 
conducted in purely aerobic systems so that denitrification was 
negligible and nitrite and nitrate were remained constant in the 
solution. They found that the nitrate and nitrite productions of 
both mixed culture bacteria and E. aerogenes followed the zero-or-
der kinetics as indicated by the average R2 value of 0.97.

Table 4 lists the zero-order nitrite and nitrate production rates 
of both mixed culture bacteria in the Control-1 and AM-1 systems 
and E. aerogenes in the Control-2 and AM-2 systems. It could 
be interpreted from the nitrite and nitrate production rates in 
Table 4 that the nitrification rates in the AM-1 and AM-2 systems 
were greater than the nitrifications in the Control-1 and Control-2 
systems. It explains that both microbes increased ammonium 
in the solution from the AM biodegradation, increasing the ni-
trification rates of both bacteria as compared with the control 
systems. However, when the AM concentrations increased from 
100 mg N/L to 300 mg N/L, the ammonium nitrogen concentration 
increased dramatically, but the nitrite and nitrate production rates 
of the mixed culture bacteria in the AM-1 system decreased 
gradually. In contrast, the nitrate production rates of E. aerogenes 
in the AM-2 system increased. It was explained by Jangkorn et 
al. [9] that nitratation in the AM-1 system was inhibited by the 
FAN, but heterotrophic nitrification of E. aerogenes in the AM-2 
system was not affected by this inhibitor. At the AM concentration 
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of 400 mg AM/L, both AM biodegradation and autotrophic ni-
trification were inhibited by the FAN, reducing the nitrification 
rates in the AM-1 system. The accumulation of intracellular poly-
phosphate of E. aerogenes reduced the nitrite and nitrate pro-
duction rates in the AM-2 system.

4. Conclusions

Three biodegradation models including Monod no-growth, 
zero-order and first-order kinetic models were employed to eval-
uate the effects of AM loadings on the AM and COD removals 
and nitrification kinetics of the mixed culture bacteria and E. 
aerogenes in the biological wastewater treatment systems. The 
nitrification, AM biodegradation, and COD removal of both mixed 
culture bacteria and E. aerogenes were best described by the Monod 
kinetic model. The first-order expression was selected for the 
heterotrophic nitrification of E. aerogenes with the accumulation 
of intracellular polyphosphate granules. The transformation of 
Monod kinetics for AM and COD removals to the first-order kinetics 
due to the FAN inhibition occurred at high AM concentration 
400 mg AM/L. The kinetics indicated that E. aerogenes biodegraded 
the AM and COD at higher rate than the mixed culture bacteria. 
At the AM concentrations of 100-300 mg AM/L, both heterotrophic 
and autotrophic nitrification rates increased due to the addition 
of ammonia from the AM biodegradation. At higher AM loading, 
the FAN inhibited the autotrophic nitrification and reduced the 
nitrification rates. On the other hand, the accumulation of intra-
cellular polyphosphate reduced the heterotrophic nitrification 
rates.
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