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Abstract

A series of lab scale experiments were conducted to study ways of improving the nitrification
in a pond for treatment of landfill leachate at Gérstad waste treatment facility in Linkoping,
Sweden. Three different parameters were investigated, addition of carrier material,
phosphorus addition and the temperature dependency. At Gérstad, leachate is treated in an
equalisation pond with an overland flow area, an aerated pond and a wetland. Initially, water
quality analyses in the pond system indicated phosphate limitation in the process. Henze,
experiments with and without P addition were performed in batch reactors during 4 hours
incubation. Two different external phosphorous sources were used, P-mag (PO4> and Mg)
and potassiumdihydrogenphosphate (KH,PO4). For carrier material, small free floating
polyethylene elements (K3) with a density slightly under 1g/cm’ were used. The K3 carriers
have an inner active surface of 500 m*m’ at 100 % filling, where biomass can grow and
attach as biofilm. Also, experiments were conducted at 5 °C and 15 °C to investigate the
possible temperature dependency of the nitrification process. Oxygen, pH and temperature
were controlled throughout the experiments.

The maximum nitrification rate achieved was 0.88 g/m”d at 18 °C, and a small positive effect
of P addition was observed. The results were inconclusive when P-mag and KH,PO4 were
compared. No significant difference was shown on the nitrification rate when phosphorus was
added during storage time compare to no addition during storage, giving the conclusions that
1.5 weeks were too short time to give effect on phosphorus limitation. Insignificant
nitrification was noticed when no carrier material was added and when the leachate had a
temperature of 5 °C. The temperature coefficient was estimated at 0.09 /°C. This is higher
than literatures, which indicate that the nitrification community was quite sensitive to
temperature changes. This could be due to the treatment of the carrier during the period of
storage. pH was stable during the experiments but a theoretical calculation showed that a total
oxidation of ammonium would affect the alkalinity to a point where alkalinity might have to
be added. Calculations with the nitrification rate of 0.744 g/m°d and with a goal of 10
mgNH4-N/1 in the effluent resulted in a total reactor volume of approximately 200 m® with
carrier material to 29 % of the total volume. To use carries in net cages with a cubic shape
mounted on a bottom aerator could be a way of implement the biofilm technique into the
aerated pond.

Keywords: Aerated pond, Ammonium reduction, Carrier material, Landfill leachate,
Phosphorus limitation.
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Sammanfattning

Da kvéveforeningar i lakvatten frdn avfallsanldggningar kan leda till 6vergddning och
toxicitet 1 nedstroms vattendrag &r ett héllbart reningssystem noddvéndigt. P4 Gérstad
Avfallsanldggning 1 LinkOping, Sverige, har biologisk lakvattenrening valts for att med
naturliga nedbrytningsprocesser sikerstélla en god vattenstatus i recipienten. Reningssystemet
bestér av tvdA dammar med en sammanlagd uppehallstid pa ca.l ar och déirefter en vatmark.
Tekniska Verken i1 Linkdping AB (publ.) dger och driver Gérstad Avfallsanliggning. Enligt
en dom fran Miljodomstolen 2008 ska foretaget senaste ar 2011 ha utrett mdjligheterna att
forbéttra kvavereduktionen och foresla utsléppsvillkor for lakvattnet.

Syftet med detta examensarbete var att utreda mojligheterna att forbéttra den nitrifikation som
forekommer i dammarna idag, samt att ge forslag pa atgérder for att oka nitrifikationen i den
luftade dammen. Arbetet inleddes med en litteraturstudie, och rapporten innehaller en
sammanfattning av kvivereningens biokemi och en genomging av forekommande
kvavereningsmetoder. Vid laboratorieforsok undersoktes olika begridnsande parametrars
paverkan pé nitrifikationshastigheten. Forsoken genomfordes i replikerade satsreaktorer som
blandades om och syresattes med en kompressor och perforerade slangar i botten. Lakvattnets
pH, temperatur och syrehalt méttes under forsoken, som fick fortga under 4 timmar vid varje
forsok. Tre parametrar undersoktes i de experimentella forsdken: tillsats av bararmaterial,
fosfat-P tillsats och temperaturpaverkan. For att undersoka om en okad yta for tillvdxt av
nitrifikationsbakterier kan 0©ka nitrifikationshastigheten anvéndes bérare (K3 fran
AnoxKaldnes) av polymermaterial. Dessa har en inre aktiv ytarea pi 500 m*/m’ for biomassa
att tillvixa och bilda biofilm pd. Efter initial provtagning och analys av lakvattnet i den
luftade dammen konstaterades brist pa fosfat-P. Genom experimentella forsok undersoktes om
en extern tillsats av fosfat-P kan 0©ka nitrifikationshastigheten. D& nitrifikation é&r
temperaturkinslig leder detta till en sinkning av nitrifikationshastigheten under
vinterhalvéret, vilket ocksd undersoktes experimentellt for att faststdlla hur stor effekt en
uppvarmning av dammen skulle kunna fa.

Medelreduktionen for ammonium i de tvad lakvattendammarna pé Girstad avfallsanldggning
var 48 %. Den totala reduktionen av ammonium var 56 % vilket betyder att vatmarken stod
for 8 % av ammonium minskningen. Virdena ir baserade pa medelvarden for in och utgdende
vatten for ett teoretiskt vattenpaket med uppehallstiden 1 a&r med invirden fran &r 2006 och
utvérden frén &r 2007.

Den maximala nitrifikationshastigheten som erholls genom experimenten var 0,88 gNHy-
N/m? (biraryta) och dygn. Nitrifikationshastigheten dkade dé fosfor tillsattes. Effekten av de
olika fosforlosningarna KH,PO4 och véxtndringsdmnet P-mag, storlek var inte entydiga.
Nitrifikationen var forsumbar vid forsoket dd inga bérare tillsattes och vid forsoket da
temperaturen var 5 °C. D4 bararna behandlades med tillsats av fosfor i form av P-mag under
forvaringen var nitrifikationshastigheten lika hog jamfort med barare som ej behandlats med
tillsatts av fosfor under forvaringen. Ingen pH sénkning noterades under forsdoken, men en
teoretisk berdkning péd dtgadngen av alkalinitet visade att ett tillskott av alkalinitet kan vara
behovligt om en oxidering av allt ammonium efterstrivas. Vid ett dimensionerande av en
biofilmsreaktor vid Girstad, skulle en total reaktorvolym pd 200 m’ behdvas, med en
fyllnadsgrad av 29 % birare. Detta dr framrdknat vid en halt pd 10 mgNH4-N/ 1 1 utgdende
vatten och nitrifikationshastigheten 0,744 gNH,-N/m’d. Att anvinda sig av burar med
bararmaterial i, med bottenluftare under, skulle kunna vara ett sétt att implementering
biofilmsteknik med bararmaterial 1 den luftade dammen.
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Ordlista
Aerob

Alkalinitet
Anaerob

BOD

COD

Dekantering

Kelat

MBBR
NH,"-N
NO,-N
NO;™-N
PO,>-P

TVAB

Forhallande som innebdr tillgang till syre.
Ett métt pa vattnets buffertformaga.
Syrefria forhdllanden.

Biochemical Oxygen Demand. En analys som méter den biokemisk
syreforbrukning

Chemical Oxygen Demand. En analys som miter den kemisk syreforbrukning

En metod att avskilja blandbara vétskor med varandra eller en vitska och en
fallning.

En kemiskt stabil forening dir en metalljon dr bunden till minst en molekyl sa
att det bildas en ringstruktur.

Moving Bed Biofilm Reactor. En biofilmsreaktor med bararmaterial.

Kvéave 1 formen ammonium. Beskrivs 1 texten som NHs-N eller ammonium-N
Kvive 1 formen nitrit. Beskrivs 1 texten som NO,-N eller nitrit-N

Kvive 1 formen nitrat. Beskrivs 1 texten som NOs-N eller nitrat-N

Fosfor i formen fosfat. Beskrivs i texten som fosfat-P

Tekniska Verken i Link&ping AB
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1 Inledning

Att lagga avfall pa hog utanfor stdder har ldnge varit ett av de vanligaste sdtten att gora sig av
med forbrukat material. Men 1 och med stddernas expansion och maénniskors mer
materialistiska livsstil har dessa sophdgar blivit ett allt storre problem. I fokus for nuvarande
strategi fOr att hantera detta star mojligheterna att tillvarata forbrukade resurser samt att
minimera skadan pd omgivande natur. Ateranviindning och atervinning har blivit ett modernt
sdtt att forsoka tillvarata naturens resurser pa ett mer miljovanlig sitt (Wang et al, 2004). Till
denna miljomedvetenhet har det 4ven kommit krav pa vad som fér sldppas ut till naturen och
hir ingdr att vatten som urlakas ur avfallshdgar (lakvatten) inte fir sldppas ut okontrollerat
utan att man har vetskap om, och haller sig inom, grénser for vad man tror att miljon klarar
av.

Hur mycket lakvattnet behdver renas beror pa sammanséttningen och aldern pé avfallet vilket
ar avgorande for hur fororenat lakvattnet dr (Wang et al, 2004), samt omkringliggande mark
och vattendrag och dess formaga att naturligt rena det fororenade vattnet. Svenska
deponidgare har lagkrav och villkor i tillstdnd kopplade till verksamheten och detta innebér
oftast att ndgon form av lokal behandling av lakvattnet sker innan det leds vidare till recipient
eller reningsverk (IVL, 2007). Kraven ser olika ut beroende pa geografiskt l4ge och
recipientens kdnslighet. Redan pa 1990-talet beslutades 1 Sverige att kvivereducering skulle
inforas pa avloppsreningsverk for att forhindra 6vergddning i Ostersjon och Kattegatt
(Grunditz och Dalhammar, 2001). Aven vad det géller lakvattenrening ir det vanligt att kviive
(total-N eller ammonium-N) ingér i villkoren for lokal lakvattenbehandling (IVL, 2007).
Kviéve renas effektivt med biologisk rening och denna form av reningsprocesser dr dven de
vanligaste (RVF, 2003; IVL, 2007).

P& Gérstad avfallsanliggning utanfor Link&ping renas lakvattnet lokalt i en tvastegsprocess.
Steg ett dr nitrifikation 1 tvd dammar och en dversilningsyta och steg tva dr denitrifikation 1 ett
vatmarksomrade. Tekniska Verken i Linkdping AB (publ.) (hédrefter bendmnt TVAB), dr det
foretag som har ansvaret for Gérstad avfallsanldggning. TVAB har enligt en deldom 1
Miljodomstolen, Viaxjo tingsritt 2008-06-10, fatt fragan om vilka villkor som ska gilla
betrdffande renandet av kvéveforeningar i det lakvatten som avleds till recipienten uppskjutet
till & 2011. Under denna tid ska TVAB underséka de tekniska och ekonomiska
forutsittningar att minska utsldppen av kviveforeningar till en nivd som understiger 55 mg/1
och 10 ton per ar. Intill ar 2011 ska provisoriska foreskrifter pa riktvérden for total-kvave
foreligga, total-kvdve fir ej Overstiga 90 mg/l som arsmedelvirde eller 20 ton pé ett ar
(Miljodom, 2008).

Rening av lakvatten i luftade dammar bygger pa att mikroorganismer dr suspenderade i
vattenfasen, finns 1 biofilm pa vixter eller stenar eller férekommer i den slamfas som bildas
pa botten. Nitrifikationen som férekommer i en luftad damm é&r oftast relativ 1dg. Den forsta
dammen 1 lakvattensystemet luftas inte och verkar som ett utjimningsmagasin innan
lakvattnet leds till den andra dammen, som dr den damm som har utretts 1 detta
examensarbete.

1.1 Syfte

Syftena for detta examensarbete var dels att med hjélp av litteraturen och tillginglig data
identifiera mdjligheterna till forbéttring av nitrifikationen i den luftade dammen. Detta
innefattar dven att kartligga lakvattenreningsprocessen samt den ammoniumavskiljning som
erholls under rddande forhallanden pé Gérstad avfallsanliggning. Den andra delen av syftet
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var att experimentellt undersoka négra av de forslag som framkom under den forsta delen.
Genom att utreda anvéndbar teknik samt att utnyttja de kunskaper som finns inom omrédet,
skulle den tdnkbara tekniken forsdka anpassas till den luftade dammen. Det overgripande
syftet var att ge rekommendationer och atgirdsforslag for att 6ka nitrifikationen i den luftade
dammen.

1.2 Metod

En litteratursokning gav en teoretisk bakgrund som lag till grund for forslag pad 6kning av
nitrifikationshastigheten samt potentiella begriansande faktorer som kunde péaverka
effektiviteten. Litteratursokningen och &ven utvdrdering av tillgdnglig data fran
lakvattenreningen vid Gérstad anvindes sedan for att sammanstélla forslag pa forbéttring av
nitrifikationen. ~ Genom experimentella forsok 1 laboratorieskala undersoktes sedan
nitrifikationshastigheten och utvirderades da olika parametrar varieras.

1.3 Avgransningar

Examensarbetet gav forslag pa forbittrande atgirder men ej verkstdllandet av dessa.
Forslagen omfattade enbart nitrifikation i den luftade dammen. Fér TVAB ér det viktigt med
sjdlvgéende teknik som inte medfor alltfor stort behov av underhallning och energidtgang. Det
ar dven en estetisk friga d& dammarna idag utgdér en vattenspegel nedanfor det nybyggda
kraftvirmeverket invid E4:an. En avgrinsning har varit att hitta teknik som ar applicerbar
under dessa forhallanden.

1.4 Rapportens disposition

Kapitel 1 ger ldsaren bakgrunden till problemstillningen bakom detta examensarbete.

Kapitel 2 ger ett inledande avsnitt som behandlar definitionen av lakvatten och dess
sammansittningar samt kvivets roll som en viktig fororenare av lakvatten och dess negativa
inverkan pa naturen och ménniskor.

Kapitel 3 innehéller de kvévereduceringsprocesser som ar grundliggande vid biologisk
rening av lakvatten och som omvandlar ammonium till kvévgas.

Kapitel 4 syftar till att ge en 6verblick 6ver de reningsmetoder som tillimpas pa lakvatten.
Forst de kemikaliskt-fysiska och sedan de biologiska reningsmetoderna.

Kapitel 5 behandlar fordelarna och nackdelarna med bararmaterial och dir ingér dven en
anlidggningsstudiebeskrivning.

Kapitel 6 beskriver Garstad avfallsanldggning med tillhdrande lakvattenreningsprocess.
Lakvattenprocessen utvirderas hir genom analys av fOoregdende ars in- och utgdende
maétvarden for ammonium, nitrit och nitrat.

Kapitel 7 syftar till att ge resultatet av litteraturstudien som bakgrund till de experimentella
forsok som har utforts samt att ge en overblick over en del tankbara fordndringar som inte har
undersokts 1 denna rapport.

Kapitel 8 innehaller metod- och materialdelen dér forsoksuppstéllningen och analysmetoder
redovisas med annan teknisk information gillande experimenten.

Kapitel 9 visar de resultat som framkommit av de experimentella forsdken.

Kapitel 10 ger en diskussion som Overgriper resultaten fran de experimentella forsoken samt
forslag pé tinkbara forandringar.

Kapitel 11 ger sammanfattande slutsatser.

Kapitel 12 ger forslag pé fortsatt arbete.



2 Definition av lakvatten och dess fororeningar

Regnvatten som rinner ovanpd, eller infiltrerar avfallshogar, eller genomstrommande yt- och
grundvatten lakar ut fororeningar fran avfallsupplag och det bildas lakvattnen (NVV, 1993;
IVL, 2007). Lakvatten bildas dven da avfall innehallande fukt packas eller kemiskt reagerar
och bundet vatten rinner ut (EPA, 1995). Det vatten som rinner fran, eller pumpas ur, ett
avfallsupplag kallas for perkolat. Tillsammans med fororenad nederbord, yt- och grundvatten
gér det under bendmningen lakvatten (IVL, 2007).

Under de forsta 5 till 10 ren okar méngden lakvatten frdn en avfallshog medan det direfter
avklingar 1 produktion (EPA, 1995). Dock sker urlakningen ur deponerat avfall under en lang
tid och det behovs dirfor aktiv rening av lakvattnet fran en deponi &tminstone under 100 &r
efter deponering.

2.1 Faktorer som paverkar lakvattnets sammansattning

2.1.1 Nedbrytningsfaser

Nedbrytningen av kommunalt avfall karakteriseras av 5 faser: aerob fas, acidogen fas,
metanogen anaerob fas, oxidationsfas och vittringsfas (Lagerkvist et al, 2003). Dessa faser
karakteriseras av olika redoxpotential och formaga att mobilisera kol och metaller. De tre
forsta faserna definieras av nedbrytning av organiska dmnen. Under den aeroba fasen avgar
mycket av de omvandlade organiska &mnen som koldioxid. Méingden lakvatten som bildas &r
lag men starkt fororenad. Den acidogena fasen definieras av lagt pH och lakvattnet som
urlakas under denna fas innehéller hdga halter BOD, COD, NH,4" och organiskt kvive (NVV,
1993). I den acidogena fasen bildas fettsyror, frimst dttiksyra. Gradvis blir miljon 1 avfallet
mer och mer anaerob (IVL, 2007). I den efterféljande metanbildande fasen dominerar
metanbildande bakterier mikrofloran och vid nedbrytningen av fettsyror bildas metangas samt
koldioxid (NVV, 1993). Ammonium-N (NH4-N) #r en biprodukt frin den acidogena och
metanogena fasen (Lagerkvist et al, 2003). Efter den metanogena fasen dr substratet for
bildning av gas uttdomt och syre kommer att stromma till och redoxpotentialen hdojs.
Mikroorganismer kan nu oxidera reducerade &mnen och utnyttja det till sin energiforsérjning.
Sist intrdffar vittringsfasen som paverkas av klimatet runt avfallet. De tva sista faserna &r
humusbildande faser och kan paga under en lang tid. Faserna avldser varandra men kan ske
samtidigt 1 en och samma avfallshog, fast pa olika stdllen i hogen.

2.1.2 Paverkande faktorer

Sammansittningen av fororeningar i lakvatten bestdms av (Lagerkvist et al, 2003)
e Vilken typ av avfall som deponeras samt till vilken grad nedbrytningen skett.
e Den omgivande miljon, luftfuktighet, temperatur, pH, nederbodrd etc.
e Vilken teknik som anvdnds vid deponeringen, kompaktering av avfallet,
sonderdelning, regnskydd och vilken médngd avfall som deponeras pa ett stélle.
e Urlakningshastigheten, mdngden vatten som passerar avfallet samt aldern pé avfallet.

Alla dessa faktorer som péverkar sammansittningen av ett lakvatten medfor att lakvatten
varierar inte bara kraftigt mellan olika deponier utan dven mellan olika delstrémmar i en
avfallsanldggning (EPA, 1995). Tillsammans bildar vatten fran olika avfallsceller pa ett
deponiomrade vattenstrommar som oftast samlas upp i en uppsamlingsdamm (IVL, 2007). I
denna uppsamlingsdamm blandas alla delstrdmmar och lakvattnet blir mer homogent, vilket



kan vara en fordel vi biologisk behandling av lakvattnet under sddana forhéllanden som ej
mojliggor att behandla varje delstrom for sig

Organiska dmnen 1 avfall kan genomgé delvis eller total anaerob nedbrytning, vilket betyder
att alla lakvatten innehéller mellanprodukter av denna process tillsammans med @&mnen vars
nedbrytning dr mer begrinsad (EPA, 1995). Detta medfor att lakvatten blir en mix av olika
organiska foreningar. I och med den stora variationen av fororeningar i lakvatten anges
koncentrationerna oftast i intervall istédllet for medelvirde. Lakvattnets sammansédttning ar 1
standig fordndring och da avfallet dldras dndras lakvattnets fororeningshalt Gver aren (Lema et
al, 1988). Variationer i lakvattnets sammansittning féorekommer dven mellan sommar- och
vinterhalvéret i tempererade klimatomraden da sammanséttningen &dr vaderberoende.

2.1.3 Typ av avfall

Lakvattnets sammansittning kan variera mycket beroende pé avfallets karaktir (NVV, 1993).
Avfall fran industri kan ge mycket specifikt avfall, men dven hushillsavfall kan ge stora
differenser i sammanséttning av fororenade dmnen. Dock finns det nigra parametrar som
brukar belysas ur fororenings- och behandlingssynpunkt (Lagerkvist et al 2003). Dessa ar
organiska dmnen, kvive (ndringsimnen) samt tungmetaller. De olika organiska foreningar
som kan forekomma kan delas upp 1 tre grupper. Lagmolekyldra organiska syror och
alkoholer, hogmolekyldra dmnen formodligen ursprungligen fran lignin och cellulosa och
sista gruppen som bestar av humusdmnen. De senare dominerar avfall som har genomgétt
metanogen nedbrytning och dr svarnedbrytbara. BOD/COD kvoten &r en indikator pd hur stor
andel av det organiska materialet i lakvattnet som ar lattnedbrytbart. Detta dr en viktig faktor
att ta hinsyn till vid utredning om lakvattnet dr biologiskt behandlingsbart.

Kvive dr en av de storsta fororeningar som forekommer i en soptipp och féorekommer mest
som ammonium-N och organiskt-N (Lagerkvist et al, 2003). Halterna av oxiderat kvéve
(nitrit-N och nitrat-N) dr generellt ldg. En hog halt av nitrit-N indikerar att luftning av avfallet
sker. Hoga halter av ammonium-N och organiskt-N bildas under den acidogena fasen medan
det under den metanogena fasen bildas mest av ammonium-N (NVV, 1993).

Maingden fosfor i lakvatten kan vara en bristvara vid biologisk rening (Lagerkvist et al, 2003).
Detta beror pa att halten kvéive ar si pass mycket hogre i forhéllande till fosforhalten att fosfor
blir begridnsande. Tillginglig fosfor foreligger i formen fosfat-P och denna del &r enbart en
liten del av médngden total-P. Resterande fosfor &r oftast bundet till organiskt material eller till
andra substanser.

Vilka metaller, och 1 vilka koncentrationer, som de forekommer i lakvattnet bestdms av i
vilken nedbrytningsfas avfallet &r. Om metaller frislipps och foljer med lakvattnet beror pé
hur de dr kemiskt bundna samt miljéfaktorer som pH och redoxpotential. Jirn, mangan och
zink forekommer oftast i hoga koncentrationer (Lagerkvist et al, 2003). I de flesta lakvatten &r
metallhalten relativt 14g men jirn och mangan kan orsaka beldggningar pa utrustning (IVL,
2007) och vid hoga halter inhibera nitrifikationen (Henze et al, 2002).

Lakvatten har den mest negativa inverkan pa omgivande natur av den miljéaverkan en deponi
kan ge (Lagerkvist et al, 2003). D4 kontamineringen av dagvatten t.ex. dr en viktig faktor att
beakta vid anldggning och skotsel av en avfallsanldggning maste speciell hansyn tas till detta.
Genom att anvdnda sig av ett ogenomtrdngligt underlag under avfallsanldggningen kan
kontaminering av grundvattnet forhindras. Regler for bottentitning och geologiska barridrer
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finns for att begrinsa samt forhindra att lakvatten kontaminerar omkringliggande omraden
(SES, 2001). Vissa typer av lera har visat sig ha bra egenskaper och ldg permeabilitet och
passar som grund for avfallsanldggningar och deponier (Frascari et al, 2004). For att oka
resurshushdllningen och minska miljopéverkan ar det fran ar 2002 forbjudet att deponera
brannbart avfall i Sverige. Detsamma giller organiskt avfall med en lag fran 2005
(Naturvérdsverket, 2008). I och med de beslut som paverkar deponiers avfallssammansittning
och mingder kan den kemiska sammansittningen pa lakvatten framover komma att se
annorlunda ut (IVL, 2007). Férmodligen kommer fororeningarna i lakvatten att bli mer
specifika da lakvatten urlakas fran olika deponiceller inom ett avfallsomrdde i och med
forbudet att deponera brannbart och organiskt avfall.

2.2 Kvavets kretslopp

Kvédve ingar 1 proteiner och DNA och &r dirfor ett essentiellt &mne for alla levande
organismer. 79 % av atmosfdren bestar av kvive, men i form av kvévgas dr foreningen
kemiskt extremt inert. Véxter kan inte tillgodogora sig kvévgas och det kravs en fixering av
det fria kvivet till ammonium NH'4 och nitrat NO;". Négra fa grupper av mikroorganismer
kan fixera kvédvgas till ammonium. Den storsta méngden kvdve som omvandlas fran
atmosfariskt kvive till ammonium och nitrat sker med hjilp av kviavefixerande cyanobakterier
(RVF, 2003). En liten del av kvévet fixeras d& elektriska urladdningar sker under
blixtnedslag. Vissa arter av kvivefixerande bakterier lever i symbios med baljvixter och
andra vixter och kan tillgodose viixten med kvive. Aven cyanobakterien har utvecklat ett
samarbete med olika véxter for att optimera deras chanser for 6verlevnad. Kvidvet omvandlas
till organiskt kvdve sdsom aminosyror och proteiner nér det tillgodogors i viaxter (RVF, 2003).
Djur kan enbart tillgodogdra sig kvdve i form av organiskt kvéve och far i sig detta da de ater
vixter och andra djur. Vid nedbrytning av ddéda djur och vixter omvandlas det organiska
kvavet till oorganisk form (ammonium) med den process som gar under beteckningen
ammonifikation (Figur 1). Ammonifikationen och nitrifikationen medverkar till att kvdvet kan
aterga till atmosfariskt kvidve fran organiskt bundet kvive. Men det 4r under denitrifikationen
som kvédvgasen (N;) bildas och kvéve dtervinder till atmosfdaren da denitrifierande bakterier
anvander nitrat som elektronacceptor i respirationen (RVF, 2003).

Urbaniseringen och industrialismen har lett till en intensiv 6kning av odling samt gddning av
odlingsmark (Mara och Horan, 2003). I gdédningsmedel tillsitts oftast kvive dé det kan vara
en begrinsande faktor vid odling. Godningen av adkermark kan leda till en obalans i
kvédvecykeln och transport av kvivedmnen (ammonium och nitrat) till sjdar och vattendrag.
Aven vatten rikt pa kvive, frin avloppsreningsverk, avfallsanliggningar, slakterier och
lantgardar, kan bidra till denna 6kning av kvavehalter 1 akvatiska ekosystem. Kvéve ar oftast
den parameter i lakvatten som &r mest problematisk i forhéllande till recipient (RVF, 2003).
Generellt foreligger kvédve 1 lakvatten till ca 90 % 1 formen ammonium medan resten &r
organiskt bundet (Mara och Horan, 2003). Det dr darfor viktigt att minska bidragen till
kvdveackumulation bland annat genom att degradera ammonium via nitrit och nitrat till
kvdvgas i reningen av kvéverika vatten.
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Figur 1. Kvavets kretslopp. Med tillstdnd frdn Kenneth Andersen (NE, 2008).

2.2.1 Kvavets miljo- och halsopaverkan

Tillsammans med fosfor &r kvédve ett mycket viktigt tillvixtdmne. I sjdar och vattendrag
bidrar dessa dmnen till eutrofiering. Eutrofiering anses vara det vanligaste vattenkvalité
problemet 1 virlden idag (Smol, 2008). Eutrofiering, eller 6vergddning som det ocksé kallas,
intraffar nir naringsdmnen anrikas i vatten. Symptomen ar delvis nedbrutet organiskt material,
minskad tillgdng pd syre, storningar i néringskedjan samt odor och smakforsdmring av
vattnet. Vissa arter paverkas positivt av eutrofieringen som till exempel cyanobakterier (bla-
grona alger). Dessa kan i sin tur forsdmra vattnets kvalitet mer, och dessutom kan vissa
populationer av cyanobakterier tillverka toxin som gor vattnet hélsofarligt for daggdjur.

P& 1960- och 1970- talen debatterades begransningen av niringsdmnen, och Liebig’s Law of
the minimum som sdger att tillvixten av en organism dr beroende av om det finns en
begriansad méngd av ett essentiellt niringsdmne, blev i fokus. Att den 6vergddning manga
vattendrag hade borjat f& symptom pé kom fran niringsdmnen var givet men inte vilket &mne
som var den begrinsande faktorn. Bade kol, kvéve och fosfor kan alla potentiellt begrinsa
tillvaxt. Efter 6vergddningsexperiment i en sjo 1 Ontario Canada, lagstiftades en begrinsning
av fosforhalten i tvittmedel. Aven om manga vattendrag fér tillrinning av niringsimnen fran
sin omgivning och fran atmosfiaren har den ménskliga aktiviteten bidragit till en acceleration
av overgddningsprocessen. De storsta mingderna néringsdmnen som leder till 6vergddning
kommer fran jordbruksmarker, frin kommunala avloppsreningsverk och fran industriell
verksamhet (Hem et al, 2002). Enbart nitrifikation som producerar nitrat ger liten skillnad for
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recipienten dd véxter kan uppta kvdve i form av nitrat liksom ammonium. Dock é&r
nitrifikationen viktig for att denitrifikationen ska fungera och kvéve bli frisatt till atmosfédren
och ¢j till recipienten.

Kvive i lakvatten kommer i storsta delen att vara i formen ammoniumjoner (NH,") da pH
vérden oftast ligger under pH 8 (Berge och Reinhart, 2005.) Om pH halten 6verstiger pH 8,5
kan dven ammoniak (NH3) bildas 1 storre méngd dé jamvikten i formeln forskjuts at hoger:

NH; <> NH, +H"* (1)

Ammoniak 16st 1 vatten innebdr en storre toxicitet for sjoar och vattendrag &n vad
ammoniumjoner gor (Berge och Reinhart, 2005). I floder och béckar kan pH variera avsevirt
vilken kan fa konsekvenser pa den akvatiska faunan d4& ammoniak dr mycket toxiskt for bland
annat fiskar (Burt et al, 1993).

De overgripande riskerna for méinniskor som &r forknippat med kvéve dr metahemoglobinemi
(blue baby syndrome) och magcancer (Burt et al, 1993). Metahemoglobinemi ir ett
sjukdomstillstind som mest drabbar barn under sex manader. I blodet reagerar nitrit med
hemoglobin och bildar metahemoglobin, vilket omdjliggdr for syre att binda in. Nar mer 4n
10 % av hemoglobinet dr inbundet till nitrit sjunker syreséttningen och barnet far den
karakteristiska blda fargen som gett sjukdomen dess namn. Vid en inbindning av nitrit till mer
an 45-65 % av hemoglobinet ar tillstindet direkt livshotande. Varfor just barn dr sé kénsliga
for nitrit dr att deras formaga att konvertera metahemoglobinet tillbaka till hemoglobin &r
begransad. De fall av metahemoglobinemi som har upptickts har i storst utstrackning varit da
vatten har tagits frin enskild brunn och inte fran ett kommunalt reningsverk. Ar 1970 satte
WHO (World Health Organisation) ett rekommenderat viarde pa 50 mg/l nitrat for Europa
(Burt et al, 1993). Antalet incidenter med metahemoglobinemi dr vildigt lagt.

Risken f6r magcancer &r potentiellt storre dd intaget av nitrit och nitrat tillsammans med andra
hilsofaktorer kan leda till en initiering av magcancer (Burt et al, 1993). Bakterier som lever
normalt i magen kan omvandla nitrat i vattnet till nitrit, men minga studier &r tvetydiga nér
det géller kopplingen mellan nitrat i vatten och magcancer. D& dr diremot kéllan av nitrit
storre frdn livsmedel d& nitrit anvdnds som konserveringsmedel av koéttprodukter..
Kvéveinnehallande vatten kan péverka klorins desinfekterande effekt (Ahn, 2006). Andra
oonskade kvidveforeningar som paverkar miljon och/eller ménniskor dr kviveoxid som
omvandlas till kvavedioxid i atmosfaren, en mycket giftig gas som anvéndes som krigsgas
under forsta virldskriget (Henze et al, 2002). Aven dikviveoxid kan bildas, vilket anvinds
som bedovningsmedel (bland annat vid barnafédande) och dr en vixthusgas och ett ozon-
nedbrytande dmne.






3 Kvavereduceringsprocesser

3.1 Nitrifikation

Nitrifikation &r en energigivande naturlig process och har en stor ekologisk betydelse.
Processen innefattar tvd delsteg och hjélper naturen att omvandla den svarrorliga
ammoniumjonen till en mer lattrérlig nitratjon (NE, 2008) Nitrosomonas, Nitrosococcus,
Nitrospira, Nitrosovibrio och Nitrisolobus dr exempel pa bakterier som alla kan oxidera
ammonium till nitrit vilket ar det forsta delsteget 1 nitrifikationsprocessen (Ahn, 2006). Det
andra delsteget, dédr nitrit omvandlas till nitrat utfors av bakterier frdn samma
Nitrobacteraceae familj men fran sldkten Nitrobackter. Nitrospira, Nitrospina, Nitrococcus
och Nitrocystis ar bakterier som dr involverade i nitritoxideringssteget da nitrat bildas (Ahn,
2006). 1 sura och/eller syrefattiga miljoer kan dessa kemolitotrofa bakterier ha svért att leva
och dir anvdnder heterotrofa bakterier och svampar sig av ammoniumjonen men utan att
kunna anvénda sig av den frigjorda oxidationsenergin (NE, 2008).

Maéngtfalden av nitrifierare vid avloppsvattenrening &r viktig dd variationen av olika arter
skapar stabilitet. Isolering av nitrifikationsbakterier frdn avloppsreningsverk har dock mest
berort Nitrosomonas och Nitrobackter d&ven om en stor variation av andra nitrifierande

bakterier finns (Grunditz och Dalhammar, 2001). Processen d4& ammonium oxideras till nitrit
sker enligt foljande reaktionsformel (Henze et al, 2002):

NH; +3/20, > NO;, +H,0+2H" (2)
De ammoniumoxiderande bakterierna tillvixer enligt formeln:
15CO, +13NH,; - 10NO, +3C,H,NO, +23H" +4H,0 3)

Restprodukten nitrit (NO,) kan anvdndas vidare 1 nitritoxidation enligt foljande
reaktionsformel:

NO, +1/20, — NO; (4)
Dér nitrit anvands till tillvéxt av nitritoxiderande bakterier enligt formeln:
5CO, + NH, +10NO, +2H,0 - 10NO; +C,H,NO, +H" Q)

dar CsH;0,N representerar den syntetiserade bakteriecellen.
Det totala reaktionsforloppet dd ammonium omvandlas till nitrat med nitrit som intermediér:

NH; +20, > NO; +2H " +H,0 (6)

En del av ammoniumjonerna anvénds till uppbyggnad av cellvdvnad. Denna reaktion kan
beskrivas enligt:

4CO, + HCO; + NH; +H,0 — C,H,0,N +50, )

dar CsH;O,N representerar den syntetiserade bakteriecellen.



Som elektronacceptor till andningskedjan anvidnder bade de ammoniumoxiderande och
nitritoxiderande bakterierna sig av syre (Mara och Horan, 2003). Totalt behdvs det 4,3
mg0,/mg ammonium-N enligt ekvation 2 (Wastewater Engineering, 1991).

Vid biologisk rening med nitrifierande bakterier dr det storsta problemet den langsamma
tillvixten av de nitrifierande bakterierna (Henze et al, 2002). Ammoniumoxiderare har en
dubbleringstid pa ungefar 21 timmar och nitritoxiderarna har en dubbleringstid pa 15 timmar
(Mara och Horan, 2003). Detta beror pd den lilla méngd energi som utvinns vid oxidation av
ammonium och nitrit. Ekvation (1) dr den hastighetsbegriansade reaktionen. Detta innebér att
nitrit enbart ackumuleras da systemet &r instabilt, vid uppstart och vid wash-out (Sharma and
Ahlert, 1977, citerad i Hem et al, 1993). Med wash-out menas att det spolas ut mer biomassa
dn vad som bildas (Danielsson, 2006) Monod kinetik anvdnds ofta da denna beskriver en
forsta ordningens substratbegransande tillvaxt vid laga ammonium-N koncentrationer och
nollte ordningens reaktionsforlopp vid hdéga ammonium-N koncentrationer (Berge och
Reinhart, 2005). Monod uttrycket ar ett rent emiriskt uttryck for ett cellsystem och baseras ¢j
pd ndgon mekanism (Danielsson, 2006). Uttrycket beskriver hur den specifika
tillvixthastigheten for cellmassan beror av substratkoncentrationen.

Intermediér till oxidationen av ammonium &r hydroxylamin och enzymet som anvinds dr
ammoniummonooxygenas (Parkes et al, 2007). For oxidationen av hydroxylamin anvénds
enzymet hydroxylaminoxidoreduktas och slutprodukten dr nitrit. Nitrit kan sedan vidare
oxideras med enzymet nitritoxidas till nitrat. Parkes et al (2007) visade att for lag halt
oorganiskt kol kan begrinsa nitrifikationen. Vid hog luftning och 14gt pH strippas vattnet pad
CO; och all ammonium kan inte oxideras. Det r troligt att tillsatt oorganiskt kol kan héja pH
vérdet och buffra systemet mot en sinkning av pH vid nitrifikation

3.1.1 Faktorer som paverkar nitrifikationen

Nitrifikationshastigheten dr beroende av halten organiskt material, 16st syrehalt i reaktorn, den
totala ammoniumkvéavekoncentrationen, temperaturen, pH, alkalinitet och nirvaron av toxiska
dmnen (Asoy et al, 1998; Bitton, 1999). Vid biofilmsprocesser ér dven biofilmens historia en
faktor som paverkar nitrifikationen (Hem et al, 1993; Rusten et al, 2006). Vid hdga halter
organiska @mnen krdvs det storre midngd syre for att uppnd samma ammonium-
oxidationshastighet (Rusten et al, 2006). En acklimatisering till en hégre halt av ammonium-
N ger en hogre nitrifikationshastighet. Oonskade nitrittoppar kan plotsligt uppkomma i
nitrifikationssystem som ér instabila. Detta kan uppkomma vid pH och temperaturdndringar
eller da belastningen av ammonium-N &ndras (Rusten et al, 2006). Vid hdga halter av
ammonium-N dr generellt syre den begridnsande faktorn for nitrifikation. Vid laga halter blir
istéllet koncentrationen av ammonium-N den begrinsande faktorn. Hoga halter NH3 och
salpertersyrlighet (HNO,) kan inhibera oxidationen av nitrit och leda till en ackumulering.
NHj; koncentrationer pd mellan 0,1-1 mg N/I och HNO; koncentrationer pa 0,2-2,8 mg N/I har
var och en visat pa en inhibering av nitrifikationen (Parkes et al, 2007). Det ar mer troligt att
koncentrationen av HNO, paverkar nitrifikationen &n att NH; skulle gora det. En 6kning av
pH minskar den fria HNO, koncentrationen. En minskad cellaktivitet vid lagerhallning i kylt
flytande medium (+3 °C) av Nitrosomonas och Nitrobackter har noterats (Grunditz och
Dalhammar, 2001). I detta fall hade Nitrobackter en mer uttalad minskning dn Nitrosomonas
men anledningen till detta var inte kind.
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Temperatur

Nitrifikationshastigheten liksom andra biologiska processer 6kar med temperaturen. Dock har
betydande nitrifikation pavisats vid s laga temperaturer som 0-5 °C (RVF, 2003). Van Hoffs
ekvation beskriver biologiska processers temperaturberoende och ér anvindbar vid nitrifiering
mellan 10-22 °C (Henze et al, 2002).

o (T) =l (20°C) - £KT20) (1)

dir pmax dr den maximala specifika tillvixthastigheten (h'l) och k &r temperaturkonstant for
max (°C™1). Formodligen giller detta samband dven for nitrifikation mellan 0-10 °C. Vid hogre
temperatur (30-35 °C) é&r tillvéxthastigheten konstant och vid dnnu hogre temperatur (35-40
°C) borjar hastigheten avta. Fran vad som ar ként kan inte nitrifikationsprocesser paga vid
temperaturer hogre dn 50 °C. Canziani et al (2006) visade i en rapport att temperaturer 6ver 30
°C gav en hog nitritackumulation. Nitrifikationsbakterier &4r kénsliga for plotsliga
temperaturdndringar. En snabb temperaturhdjning ger inte den Onskade effekt pé
nitrifikationshastigheten som en langsam temperaturhojning kan ge (Henze et al, 2002).
Grunditz och Dalhammar (2001) har funnit att Nitrosomonas aktivitet var hogst da
temperaturen var 35 °C och for Nitrobackter nir den var 38 °C. Dessa forsok gjordes pé rena
kulturer av bakterierna.

Da storskalig verksamhet ska implementeras spelar temperaturen en stor roll vid reduceringen
av fororeningar (Frascari et al, 2004) och &r viktig i linder med varierande klimat. Under
vinterhalvéret dr temperaturen 14g 1 Sverige och detta medfor en lagre nitrifikation. Genom att
hoja temperaturen pa anldggningen kan en okad nitrifikationshastighet erhallas. Dock visar
biofilmsprocesser pa en lidgre péverkan av en sdnkning av temperaturen (Welander et al,
1997). Detta indikerar att andra faktorer 4n enzymatisk reaktion ar begrénsade faktorer. Detta
ar ocksd vad Odegaard et al (1994) observerat. En forklaring till detta kan vara att
nitrifikationen ar begrinsad av syrediffusionen in i biofilmen och nir temperaturen sjunker
Okar intrdngningen av syre 1 biofilmen och medfoér att biofilmen tillvixer och
nitrifikationshastigheten inte paverkas i lika stor omfattning (Welander et al, 1997).

pH

Till att oxidera 1 mg N anvidnds 7 mg av alkalinitet, vilket sdnker pH (Prosser, 1986). Detta
visas véldigt tydligt i reaktionsformeln for oxidation av ammonium, reaktion (1), dir det for
varje ammoniumjon som oxideras bildas tvd vitejoner. Om vitejonkoncentrationen blir for
hdg inhiberas nitrifikationen. Vid tillfallen d& pH &r 6ver 8-9 dominerar formerna NH; och
HNO,. Dessa oladdade molekyler kan anvindas som substrat av nitrifierare men verkar
inhiberande i hdga koncentrationer (Henze et al, 2002).

Den buffrande formagan i lakvatten styr reaktionshastigheten om ingen extern buffert tillsétts.
Rena kulturer av Nitrosomonas har visat sig ha ett pH-optimum pa mellan 7,5-9,0 medan
Nitrobackters pH-optimum ligger pa 8,3-9,3 (Prosser, 1986). Grunditz och Dalhammar
(2001) visade att det optimala pH-vardet for Nitrosomonas ar 8,1 och for Nitrobackter 7,9.
Lag nitrifikationshastighet erh6lls nar pH-vérdet var under 6,5 eller 6ver 10 (Prosser, 1986).
Pé grund av nitrifikationen minskar pH i biomassflockar och biofilm snabbare och ett uppmatt
pH 1 vitskefasen kan skilja fran det faktiska pH vérdet runt mikroorganismerna (Henze et al,
2002). Detta medfor att en tjockare biofilm krdver storre alkalinitet &n en tunnare biofilm
(Rusten et al, 2006). For en tunn biofilm har en alkalinitet ner till 0,7 mmol/l &nd& gett
maximal nitrifikation.
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Syrehalt

Nitrifierande bakterier dr kinsliga for varierade syrehalter. Detta kan beskrivas av ett Monod
samband (Henze et al, 2002). For hog syrehalt kan inte inhibera nitrifikationen. Méngden 16st
syre i vatten dr beroende av temperaturen, och en ligre temperatur goér det mojligt for mer
syre att 1dsa sig (Tabell 1). Syrehalter pa upp till 60 gO»/m’ har rapporterats utan att
inhibering har skett (Henze et al, 2002). Canziani et al (2006) har i en studie utvdrderat
syrehaltens betydelse for nitrifikationen da syftet var att stoppa processen vid nitrit for att
kunna anvinda mindre mingd syre och sedan mindre méngd kolkilla vid denitrifikationen.
Studien visade att d& syrekoncentrationen (DO) var mellan 0,2 och 0,5 mg/I oxiderades 90 %
av ammoniumet till nitrit. Hem et al (1993) visade att d& syrekoncentrationen var under 2
20,/(gNH4-N) var nitrifikationshastigheten direkt beroende av syrehalten. D& syrehalten var
hogre dn 5 gO,/(gNH4-N) var nitrifikationshastigheten beroende av ammonium-
koncentrationen. Overgdngen mellan syrehimmande till ammoniumhimmande skedde vid 3
g0,/(gNH4-N). Syrekoncentrationen &dr den parameter som har storst inverkan pé
nitritackumulationen 1 en biofilmsreaktor (Canziani et al, 2006) vilket medfor att
nitrifikationen i1 en biofilmsreaktor dr mer kénslig for variationer i syrehalten 4n i en aktiv
slamprocess (Hem et al, 1993).

Tabell 1. L6s syrehalt vid 100 % mattnad i farskvatten (Eaton et al, 2005)

Temperatur °C Syrehalt mg/1 Temperatur °C Syrehalt mg/1
0 14,6 13 10,5
1 14,2 14 10,3
2 13,8 15 10,1
3 13,5 16 9,9
4 13,1 17 9,7
5 12,8 18 9,5
6 12,5 19 9,3
7 12,2 20 9,1
8 11,9 21 8,9
9 11,6 22 8,7
10 11,3 23 8,6
11 11,0 24 8,4
12 10,8 25 8,3

Toxiska amnen

Generellt dr nitrifierande bakterier inte mer kénsliga for toxiska substanser dn andra bakterier
i ett reningsverk (Henze et al, 2002). Vissa metaller verkar dock inhiberande pa
nitrifikationen. For rena kulturer av Nitrosomonas kan relativt laga koncentrationer av till
exempel koppar, nickel, krom, zink och kobolt verka inhiberande pa nitrifikationsaktiviteten.
Dock krivs det hogre doser av metallerna for att inhibera Nitrosomonas som véxer i aktivt
slam, vilket kan bero pa slammets egenskaper och inte pa att Nitrosomonas ar mer resistent
mot metaller nir kulturerna befinner sig i aktivt slam. de Wilde (1977) citerad i Prosser
(1987) visade i en studie att vid pH 8-8,4 var nitrifikationsprodukten mestadels i nitrit form,
vilket kunde bero till stor del pa metallinhibering

Négra fa organiska d&mnen inhiberar nitrifikationen starkt. Dessa dr bland annat molekyler
med svavel, anilin och fenoler i sin struktur. Aven cyanid har en starkt inhiberande effekt. En
samexponering av flera himmande d&mnen forstirker effekten av varje substans (Henze et al,
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2002). ZEsoy et al (1998) har funnit att sulfidkoncentrationer pd 0,5 mgS/l har orsakat
inhibering av nitrifikationshastigheten. Canziani et al (2006) har visat att koncentrationer over
2,5 mg/l av ammoniak leder till hdg nitritackumulation.

Organiskt material

Att nitrifikationen minskar vid hoga halter av littnerbrytbara organiska &mnen beror pa att
den okande aktiviteten av heterotrofa organismer konsumerar syret och konkurrerar ut de
autotrofa nitrifierande bakterierna (ZEsoy et al 1998; Rusten et al, 2006; Hem et al, 1994).
Detta medfor att hogre syretillforsel kravs vid hogre BOD halter. Studier har visat att de
heterotrofa bakterierna reducerar syrehalten med 2,5 mgO,/I vid en organisk BODs mangd pa
1,5 gBODs/m?*/dag (Rusten et al, 2006). En koncentration av organiska dmnen pa Gver 100
mgCOD/l (COD/NH4-N kvot >3,5) har visat sig reducera nitrifikationshastigheten 1 en
foregangare till MBBR:n (KMT processen) (£soy et al 1998). Den studien visade dven att for
att oka nitrifikationen 1 en biofilmsprocess kan antingen syrehalten 0kas, genom att anvidnda
ren syrgas, eller kan avloppsvattnet forbehandlas genom tillsats av nitrat for att reducera den
organiska halten. Vid hoga halter av organiskt material fOrutsitts att ingen nitrifikation sker.
Vid en halt pa ver 5 gBOD7/m’d, en syrehalt pa 5 gO»/m’ och en temperatur pa 15 °C skedde
ingen nitrifikation (Hem et al, 1993).

Fosfat-P

Lakvatten innehar ofta en lag koncentration av tillgénglig fosfat-P, vilket kan inhibera
nitrifikationsprocessen. Genom tillsats av fosfat-P kan bristen upphdvas. Spagni et al (2008)
tillsatte kaliumfosfat med avsikten att utgdende flode fran en SBR reaktor skulle ha en
koncentration hégre dn 0,5 mgP/I {for att sékerstélla att fosfat inte var begrdansande i reaktorn.
Welander et al (1997) tillsatte i sina forsok fosfor i form av fosforsyra till en halt av 10 mgP/1
lakvatten. Ekenberg (2007) tillsatte fosfat-P till en totalméngd av 10 mg/l i laboratorieforsok
med nitrifikation i en MBBR och anvinde dd kaliumdivétefosfat. En koncentration fosfat-P pa
0,1 mgP/l har satts som ldgsta ”bor’-virde for att sékerstélla biologisk aktivitet (Gorfelt,
2008).

3.2 Denitrifikation

Denitrifikation dr inte som namnet antyder motsatsen till nitrifikation utan det dr en process
dér oxiderade kvédveforeningar (nitrat eller nitrit) reduceras under bildandet av kvévgas (N,),
kvéaveoxid (NO) eller dikviaveoxid (N,O) (Lagerkvist et al, 2003).
Genom denitrifikation omvandlas nitrat till kvévgas enligt stegen:

NO; — NO; = NO — N,0 — N, (8)

Processen utfors huvudsakligen av bakterier i syrefattiga miljoer (Henze et al, 2002). De flesta
denitrifierande organismerna &r fakultativt aeroba, vilket innebér att de foredrar syre om det
finns tillgang till det. Finns det inte tillgdng till syre sa kan organismerna anvénda sig av nitrat
som oxidationsmedel och dé kallas processen anoxisk. Denitrifikation féorekommer Gverallt
dér det finns nitrat forutsatt att det finns en begrinsad mingd syre. Formagan att kunna
anvinda nitrat nir det dr brist pd syre bygger pa att dessa organismer har ett sista
nitratreduktassteg i elektrontransportkedjan. Om nitrat eller syre kommer att anvindas som
elektrontransportacceptor bestdms av redoxpotentialen mellan den sista cytokromen i
elektrontransportkedjan och syre eller nitrat. Denna process gynnar anvdndningen av syre och
déarfor kommer den fakultativa organismen att anvinda sig av syre for respiration i den mén
det finns tillgdngligt. Som energikillan kan denitrifikationsbakterier bland annat tillgodogora
sig bade organiskt och oorganiskt material. Vilken energikélla som organismen anvénder sig
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av har betydelse for denitrifikationshastigheten. Den mingd energikélla som finns naturligt i
avloppsvatten kan vara for liten, och en annan kolkdlla kan behova tillsdttas for att oka
denitrifikationshastigheten. Som kolkélla finns det en rad olika alternativ, vilka varierar i
tillgdnglighet och pris (Rusten et al, 2006). De har &ven olika péverkan pé
reaktionshastigheten. Metanol och monopropylenglycol (MPG) har i studier gett ungefar
samma denitrifikationshastighet, medan etanol har gett fordubblad. Aven om etanolen ger
hogre denitrifikationshastighet anvinds metanol i stor utstrickning idag frimst pa grund av
den ldga kostnaden. Dock krivs en lng tid av acklimatisering for denitrifikationsbakterierna,
di endast ett fital bakterier kan tillgodogdra sig metanol som kolkilla. Aven ittiksyra och
utgdende vatten fran bryggerier har anvints som kolkilla (Henze et al, 2002). I fall da
kolkéllan anses forkomma 1 otillrdcklig mingd finns en risk att nitrit ackumuleras i processen
(Rusten et al, 20006).

Denitrifikationens temperaturberoende foljer dven den ekvation (7). Denitrifikations-
processen kan dock ske vid termofila foérhallanden (50-60 °C), men kunskapen #r for
nirvarande liten angdende detta. Denitrifikationen har ett optimalt pH pd 7-9 beroende pé
lokala variationer. Andring av pH under lang tid kan ge anpassning av mikrobiella kulturer
och deras optimala pH dndras (Henze et al, 2002).

De intermedidra molekyler som bildas under nitrifikation och denitrifikation &r nitrit (NO, "),
kvéaveoxid (NO) och dikvédveoxid (N,O). De éar alla toxiska eller ej dnskvirda, vilket gor det
viktigt att dessa processer fungerar fullt ut. Da denitrifikationen fungerar kommer
koncentrationen av intermedidrerna att vara 1ag (Henze et al, 2002). Men vid stress av
processen t.ex. dd médngden organiskt material eller andra néringsdmnen ar lag kan
koncentrationen av intermediérerna stiga.
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4 Reningsmetoder

Det finns en rad olika reningsmetoder tillgidngliga for rening av lakvatten. Bland de vanligaste
metoderna dterfinns biologiska, kemiska, membranseparationsprocesser och termiska
behandlingsmetoder (Wang et al, 2004). Att leda lakvattnet till avloppsreningsverk dr en
vanlig metod for rening (Lema et al, 1988). Denna kombinerade rening har fordelarna av att
normalt foreligger fosfor i Overskott i avloppsvatten medan lakvattnet har Overskott pé
ammonium, vilket medfor att inget av de tva dr begransande for den biologiska reningen. Till
nackdelarna hor att toxiska &mnen och metaller i lakvattnet kan stéra den biologiska
aktiviteten 1 avloppsreningsverket och inhibera processen (Wang et al, 2004; Lema et al,
1988).

Det ar viktigt att podngtera att det inte finns en samlad lakvattenteknologi for rening av
lakvatten utan manga olika processer som alla har sina fordelar och nackdelar och diarigenom
fungerar battre for vissa applikationer och sdmre for andra (Mara och Horan, 2003). Manga
metoder kan idag anvindas till att rena lakvatten men en osdkerhet med en del metoder ar att
de kan skapa andra miljoproblem, t.ex. hdg energiforbrukning, utslépp till luft eller stor
markanviandning (IVL, 2007). Nedan f6ljer en genomging av de metoder som idag kan
anvindas for rening av lakvatten.

4.1 Kemikaliska och fysikaliska reningsmetoder

4.1.1 Ammoniakstrippning

Lakvatten tillats falla som en kaskad ner genom ett torn, vilket tilliter ammoniakgasen att
frigoras ur vétskefasen och ldmna tornet via gasfas (EB, 2008). Ammoniak Overfors fran
vitskefasen till gasfasen via en forsta ordningens reaktion (Hoyer och Persson, 2007). Ett hogt
pH och o©kat luftflode gynnar avskiljningen av kvdve. Ammoniakstrippning &r en
kostnadseffektiv metod men &r begrdnsad i1 funktionalitet vid ldgre temperatur dd ammoniaks
16slighet okar med sjunkande temperaturer (EB, 2008; Hoyer och Persson, 2007). Problem
som kan uppsta 1 strippningsprocesser dr att mangan och jirn, som finns i lakvattnet, kan
féllas ut (EPA, 1995). Pafoljderna blir en pabyggnad av fororenande &mnen pd den packade
badden i tornet vilket leder till en minskad effektivitet. Mangan oxideras till manganhydroxid
och sitter igen det pordsa materialet i tornet, vilket leder till tryckfall och igensittning. Ett sétt
att minska midngden mangan och jirn dr att anvinda ett forsteg med t.ex. kemisk oxidation
och sedan sedimentera eller filtrera bort fillningen. Aven kalciumsalter kan skapa beliggning
pa ytor i form av kalciumkarbonat. Dessa tas bort genom att spola tornet med syra eller
genom att forebyggande mjukgora vattnet innan tornet. Nér ett torn med packad badd anvénds
ar risken for biologisk pavixt av den inre ytan stor. Detta kan avhjdlpas med hjilp av tillsats
av biocider eller genom att klorinera med jdmna mellanrum. De storsta nackdelarna med
metoden dr dtgangen av kemikalier och utsldppen av ammoniak till atmosfiren (Hoyer och
Persson, 2007).

4.1.2 Jonbytarbehandling

Jonbytarbehandling bygger pa tekniken att odnskade joner binds in till ett jonbytarmaterial
och ldsningen renas da fran dessa (EPA, 1995). Hoga koncentrationer av jirn och mangan
maste behandlas i ett forsteg dd de kan binda in till jonbytarmaterialet och reducera dess
kapacitet. Likasd paverkar en hdg turbiditet och hoga metallkoncentrationer jonbytarens
kapacitet. Bade kalcium och magnesium kan péverka jonbytarmaterialets forméga att binda in
andra katjoner som aterfinns 1 vatten i smi méngder. Losningen pa detta dr antingen att
anvinda jonspecifika jonbytarmaterial eller att mjukgoéra vattnet innan behandling (EPA,
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1995). Det finns tva huvudtyper av jonbytare och det dr anjonbytare for negativa laddningar
och katjonbytare fOr positiva laddningar (Mansson, 1990). For anjonbytare kommer
storningar i processen framst fran sulfat som generellt aterfinns i hogre halter 4n malanjonen.
Exempel pa dmnen som med hjdlp av anjonbytare kan bli separerade frdn det fororenade
vattnet dr kromat, arsenik, selen, (EPA, 1995) klor, nitrat, sulfat eller organiska humussyror
(Ménsson, 1990). Som jonbytarmaterial for avligsnandet av ammonium 1 avloppsvatten har
zeoliten clinoptilolite anvénts (Beler-Baykal och Allar, 2008). I de fall d& olika organiska
dmnen bildar ett skyddande lager pa jonbytaren och forhindrar att jonbyte kan ske kan ett
forsteg med aktivt kol vara att foredra (EPA, 1995). Nackdelarna med jonbytartekniken &r
behovet av regenerering (Ménsson, 1990) vilket medfor att jonbytartekniken bést ldmpar sig
for ett relativt rent vatten med enbart ett fatal fororeningsamnen.

4.1.3 Membranfiltrering -omvand osmos

Den omvinda osmostekniken bygger pa mekanisk filtrering dir vitskan pressas genom ett
membran under hogt tryck (IVL, 2007; Lagerkvist et al, 2003). Membranet har porer som é&r
stora nog att sldppa igenom vattenmolekyler men alla storre &mnen filtreras bort (Figur 2).
Fordelarna dr att det erhallna vattnet har en mycket bra vattenkvalitet (IVL, 2007). Omvénd
osmos har anvints for rening av fororenade vattenfloden ifran gruvor med acceptabel
separering av ammonium och nitrat (Hayrynen et al, 2007). Nackdelarna med omvand osmos
som behandlingsmetod &r att membranet kan bli belagt av suspenderat material, olja och fett,
jérn, mangan, mikrobiologisk tillvixt samt féllningar av kalciumkarbonat och
magnesiumhydroxid (EPA, 1995). Extensiv tvittning av membranet och/eller mjukning av
vattnet innan omvénd osmos behandling kan forhindra att membranet sitts igen (EPA, 1995).
En annan nackdel med membranfiltrering ar att retenatstrommen som bildas med hog halt av
fororeningar kréver fortsatt behandling. En svensk fullskaleanldggning saknas men omvénd
osmos anvdnds for rening av lakvatten 1 bland annat Tyskland och Holland
(Deponihandboken, 2006).
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Figur 2. Omvand osmos processen dar matarlésningen renas och bildar permeatstrémmen som bestar av
den renade vatskan medan retentatstrommen innehaller féroreningarna som ar for stora for att passera
membranet. Med tillstand fran Kenneth Andersen (NE, 2008).

4.1.4 Fallning

Storleken pé en partikel avgoér hur snabbt den sedimenterar. Stokes lag visar att
sedimentationshastigheten styrs av densiteten pd partikeln, vattnets viskositet och partikelns
storlek (Kemira, 1997). Storre partiklar sedimenterar snabbare dn sma partiklar. Genom
fallning byggs sma partiklar pa till stérre och dérigenom sedimenteras de snabbare. D4 den
negativa ytladdningen pé partiklar i vatten dr dominerande kan vilken positivt laddad jon som
helst anvéndas vid kemisk fallning. Dock &r det en hilso- och kostnadsfrdga vilken jon som
till slut anvdnds. De positiva joner som tillsdtts vid kemisk fédllning kan attraheras av de
negativa partikelytorna och pé sa sétt neutraliserar laddningarna varandra. Nér ytladdningarna
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ar ndra noll, kan partiklarna med hjdlp av Van der Waals-krafter bilda storre partiklar.
Féllning kan ske med olika kemikalier t.ex. alun (aluminiumsulfat), jirnklorid, jarnsulfat och
kalk (Kemira, 1997) samt vid olika pH (RVF, 2003). Framst &r det suspenderat material samt
BOD som kan behandlas genom féllning (Wastewater Engineering, 1991). Kloridjoner och
sulfatjoner kan stora utfillningen av metaller sdsom koppar, kadmium, bly och zink. Genom
att klorid- eller sulfatjonen komplexbinder till metalljonerna &ndras dess loslighet. Nér
l6sligheten av metallerna paverkas genom komplexbindningar kommer utféllningen av
metaller att bli mindre effektiv. Tungmetaller kan ocksa bindas i kelat med vissa organiska
substanser. Dessa dr mycket 16sliga vilket forsvérar behandling genom féllning. Vid kemisk
fallning sker storsta delen av kvidvereduktionen genom ammoniakavging p.g.a. hogt pH.
Detta har visat sig vara ett effektivt sétt att avligsna kvévet fran lakvattnet men ar inte en
acceptabel reningsmetod (NV, 1993). En anlidggning dér den avdrivnha ammoniaken tas till
vara skulle innebédra betydligt hogre installations- och driftskostnader. Genom att tillsitta
MgCl,-6H,0 och Na,HPO412H,O kan ammonium snabbt och effektivt bli féllt som
MgNH4P04 (Li och Zhao, 2001). Nackdelen med fallningsmetoden som alternativ vid rening
av fororenat vatten dr den stora miangd kemikalier som atgér och méste tas omhand.

4.1.5 Adsorption

Aktivt kol 1 granuldr form (GAC) eller som pulveriserat kol (PAC) kan anvindas vid
vattenbehandling for att adsorbera 16sta organiska &mnen samt andra foreningar (Lagerkvist et
al, 2003). Da reningskraven pd det fororenade vattnet dr hogt och merparten av fororeningarna
ar specifikt oonskade lampar sig aktivt kol metoder val (IVL, 2007). Men d& de flesta
lakvatten innehdller stora méngder ospecifikt organiskt material skulle forbrukningen av
aktivt kol vara stor i forhallande till médngden miljéfarliga foreningar som avskiljs (IVL,
2007). Pa grund av detta ses adsorptionsmetoder mest som poleringssteg efter t.ex. biologiska
behandlingsteg. Det aktiva kolet méste efter adsorption regenereras eller kasseras (Lagerkvist
et al, 2003). Vid regenerering i ugn forloras en del av kapaciteten.

4.1.6 Mekanisk behandling

Eftersom lakvattnet filtreras genom soporna och sedan genom jorden innehéller det lite
partiklar. Dock kan ett bra resultat med mekanisk separering dstadkommas genom biologisk
eller kemisk forbehandling som genererar partiklar (Lagerkvist et al, 2003). Lakvattnen kan
filtreras genom t.ex. sand (Lagerkvist et al, 2003), bark eller torv och pa s& sitt avskiljs
fororeningarna, men filtermaterialet maste tas omhand efter anvindningen (IVL, 2007).
Genom att recirkulera lakvattnet tillbaka till deponin kan avfallet anvindas som filtermaterial
(Lagerkvist et al, 2003). Viss kvéverening har skett vid filteranldggningar och antas ske
genom nitrifikation 1 den 6vre delen av filterbddden och denitrifikation 1 den undre
filterbddden (NVV, 1993)

4.1.7 Termisk behandling

Vid indunstningsprocesser forangas lakvattnet och angan och flyktiga &mnen separeras fran
koncentratet som bestdr av &mnen med hog kokpunkt eller &mnen som ej fordngats t.ex. salter
(RVF, 2003). Hoga ammoniumhalter leder till att ammoniak avgar till luften vid hoga
temperaturer. For att forhindra ammoniakavgang méste pH sinkas vilket leder till ett starkt
surt koncentrat som maste neutraliseras (RVF, 2003). For anldggningar som ligger pé en plats
med lampligt klimat kan frysdestillering vara en intressant teknik for att behandla lakvatten
(IVL, 2009). I frysdestilleringsprocesser utnyttjas de fysikaliska egenskaperna hos
fororeningarna och vatten. Det bygger pa att lakvatten fryses ner och det bildas olika faser
som &r olika fororenade. Antingen kan detta ske i lakvattendammar dér vattnet efter viss
frysning separeras frén isen som bildats eller sa anvdnds en sndkanon dér snén som bildas &r
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fororenat lakvatten. Nér temperaturen sedan stiger kommer smaltvattnet att vara smutsigast i
borjan och ett renare vatten kan avskiljas. Till nackdelarna hor att metoden ar ytkrdvande och
ger en koncentrerad rest som behover omhéndertas (IVL, 2007).

4.2 Biologiska reningsprocesser

Biologisk rening dr de mest populdra reningsmetoderna, mycket pa grund av att de é&r
effektiva och billiga (EPA, 1995). Metoderna bygger pa att efterlikna de naturliga
nedbrytningsprocesser som sker i vattendrag for att pa ett energi- och kostnadseffektivt sétt
behandla fororenat vatten. Da det dr naturliga processer som ska efterliknas géller det att ge
mikroorganismerna ritta forhallanden for att optimera deras tillvixt och upptag av
ndringsdmnen samt deras nedbrytning av fororeningar. Genom att paverka olika faktorer som
ar viktiga for mikroorganismerna paverkas deras forutsittningar for nedbrytning (Mara och
Horan, 2003). Konventionell kvéverening med autotrof nitrifikation och heterotrof
denitrifikation anvénds oftast for kviverening av avloppsvatten.

Biologiska reningsprocesser innefattar allt fran naturliga system, luftade dammar, vatmarker
till avancerade anldggningar. Néar det giller de mer avancerade anldggningarna, finns det tva
overgripande omraden som delar upp processen. Det dr biofilm- och aktivtslamprocesser
(Mara och Horan, 2003; Henze et al, 2002). Dessa tvé tekniker kan appliceras i en rad olika
system av reaktorer, mestadels kontinuerliga reaktorer men &dven i satsreaktorer (SBR:
sequencing batch reactor). Bland reaktorer for kontinuerlig drift inrdknas biobéddar,
biorotorer, fluidiserande baddar, rorliga biaddar och membranreaktorer (Mara och Horan,
2003). Fram till 1980-talet anvindes néstan enbart biobdddar och biorotorer. Under 1980-talet
borjade biologiska luftade filter att anvindas till rening av industrivatten. Sedan dess har
utvecklingen av olika biologiska behandlingsmetoder skett. Bland annat utnyttjas aktivt slam
for att skapa bra forhdllande for mikroorganismer vid rening av vatten. P4 1990-talet borjade
supportsystem (immobilisering av mikroorganismer pd bérare) for biomassan att anvindas
och kunde d& med fordel anvéndas for att uppgradera befintliga reningsverk med aktivt slam.

4.2.1 Bevattning

Naturliga system anvinds for svagt fororenade lakvatten och som namnet indikerar anvinds
naturen till att reducera méngden fororeningar som sprids till omgivande omraden (Wang et
al, 2004). Lakvattnet sprayas over omraden bevuxet med skog eller annan vegetation eller
over gamla stingda avfallsanliggningar. Det &r observerat att den nitrifikation som
forekommer naturligt 1 marken kan vara ldgre dn den nitrifikation som forekommer i
avloppsvattenreningsanldaggningar. Problem som kan uppkomma i ett naturligt reningssystem
ar att ej optimerad hydraulisk spraytid kan forstora jordstrukturen och vegetationen (Wang et
al, 2004).

4.2.2 Oversilningsyta

Oversilningsmetoden for rening av lakvatten innebir att lakvatten pumpas upp och tilléts
rinna Over ett bevuxet svagt sluttande omrade (IVL, 2007). Véxternas rotter och doda
véixtdelar bildar ytor for bakterier att vixa pa och minskar erosionen av jord (Ljunggren,
2008). Genom att vattnet tillfors intermittent bidrar detta till att ytan syresétts med intervaller
(IVL, 2007). Vid syresittning kan nitrifikation ske, men dven denitrifikation och viss
fastlaggning av metaller och organiskt material kan uppkomma (NVV 8306, 2008). Processen
ar temperaturberoende men ger inte upphov till avfall och stora driftkostnader, men kan dock
behova kompletteras med andra metoder for att uppna fullgod rening.
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4.2.3 Luftade dammar och vatmarker

Luftning av dammar dr den vanligaste behandlingsmetoden for lakvatten i Skandinavien och
ovriga Europa (RVF, 2003; IVL, 2007). Investeringskostnad samt driftkostnaden for luftade
dammar och vitmarker &r relativ 1ag (Wang et al, 2004). Uppehallstiden i en luftad damm é&r
avgorande for effektiviteten, och didrmed ocksa storleken pda dammen. Flytande luftare
anvinds oftast for att forsorja dammarna med syre och i stora delar av dammen sker da aerob
nedbrytning (Wang et al, 2004). Kviveavskiljning kan bero pd assimilativt kvidveupptag,
nitrifikation med denitrifikation, eller ammoniakavgéing till omkringliggande luft. Luftningen
paverkar pH genom att fordriva kolsyra vilket leder till en hojning av pH. Lakvattens pH
ligger generellt omkring 6,6-8,9, och en hdjning av pH till dver 8 leder till att en del
ammonium-N avdrivs 1 form av ammoniak (Smol, 2008). Risken for ammoniakavgang okar
vid okad vindstyrka och vid hdjd temperatur (RVF, 2002). Jarn- och manganhalten minskar
vid luftning pa grund av att jirn och mangan oxideras fran 2-virt till 3-virt vid luftning och
dessa d&mnen faller ut som hydroxider. Tungmetaller som 4r bundna till sulfider i lakvattnet
oxideras vid luftning av lakvattnet och metaller och sulfat frigors. Viss reduktion av organiskt
material forekommer i luftade dammar, beroende pa storleken pa kvoten BOD/COD (Smol,
2008). For lakvatten med en kvot pa BOD/COD>0,4 sker en mycket kraftig reduktion av
BOD och COD, men vid en BOD/COD kvot pé 0,1 sker ingen mirkbar reducering av BOD
eller COD vid behandling 1 luftade dammar (RVF, 2002).

For en effektiv aerob biologisk rening bor forhallandet BOD:N:P vara 100:4:1, vilket &r svéart
att uppna med lakvatten som generellt har 1dgt BOD och 1ag fosforhalt, medan kvavehalten dr
relativ hog (RVF, 2002). I en biologisk damm sedimenterar mikroorganismer och andra
partiklar, och detta maste med nagra ars mellanrum avldgsnas fran botten for att inte f4 en
alltfor grund damm. Luftade dammar kan normalt behdva kompletteras med en annan
behandlingsmetod for att uppna tillricklig rening (RVF, 2002; Frascari et al 2004). Till
exempel kan ett system av luftade dammar och vatmarker skapa en miljo6 som gynnar bade
anaerob och aerob behandling av lakvattnet (Wang et al, 2004).

Konstruerade vitmarker dr grunda dammar dér olika vattenvixter har etablerats, och de kan
4dven innehalla flytande 6ar av vattenviixter (Wang et al, 2004). Aven vitmarker kriver stor
anldggningsarea, men tal i gengéld relativt stora variationer 1 inflodet. Vatmarker skapar ofta
bra anaeroba miljoer dir denitrifikation kan ske. Denna typ av behandlingsteknik krdver inte
tillsyn och underhdll i samma utstrickning som en avancerad anldggning kriver (Lagerkvist et
al, 2003).

4.2.4 Reningsmetoder med aktivt slam

Reningsmetoder med aktivt slam dr en av de mest grundldggande metoderna for rening av
lakvatten (Wang et al, 2004). Metoden bygger pa att bakterier och andra mikroorganismer
lever i slammet som bildas av agglomererade organismer samt partikuldra fororeningar (NE,
2008). Slammet maste efter reaktion separeras fran det renade vattnet och detta sker genom
sedimentering av slammet och dekantering av det renade vattnet (Henze et al, 2002). Halten
partiklar 1 slammet regleras genom uttag av Overskottsslam och aterforing av en del av
slammet till reaktorn. Metoden anvinds generellt mest till kvivereducering men har dven en
formaga att biokemiskt oxidera biologiskt nedbrytbara organiska foreningar (Wang et al,
2004). SBRs (Sequencing Batch Reactor/satsvis biologisk reaktor) har visat sig ha potential
att anvdndas vid biologisk behandling av lakvatten. En SBR karakteriseras av att olika
processer kan fortgd i samma reaktor (RVF, 2002). Nitrifikation, denitrifikation samt
sedimentering tillats att ske under delar av en cykel. Fordelen med en SBR med aktivt slam
for lakvatten &r stor flexibilitet och mojlighet att styra processen och slamaldern (RVF, 2002).
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4.2.5 Reningsmetoder med biofilmsteknik

Biofilmsteknik bygger pa immobiliseringen av mikroorganismer péd en fast yta dér de bildar
en biofilm. Biofilmsanldggningar kan bestd av manga olika praktiska tillimpningar sdsom
biobdddar, luftade filter, roterande diskar, fluidiserande baddar, rédliga bdddar, SBBR
(Sequencing Batch Biofilm Reactor) med flera. Nitrifikationshastigheten 1 en
biofilmsanldaggning kan bli begrinsade av syretillging och ammoniumtillgdng (Henze et al,
2002) samt masstransportpaverkan da substrat och syret ska transporteras till biofilmen och
produkterna ska transporteras dérifran (@degaard, 2006). I alla biofilmsprocesser spelar
diffusion av substrat ut och in i biofilmen en stor roll och dr en begransande faktor (Henze et
al, 2002). Da djupet av biofilmen som substratet kan tringa igenom generellt &r mindre én 100
um, sd dr den optimala biofilmen tunn och jidmnt fordelad Gver birarytan. Nackdelar med
reningsalternativ med biofilm &r att bararmaterialet star for en stor kostnad vid investering
samt att syrebehovet for att uppnd maximal nitrifikationshastighet &r stort (Odegaard et al
1994 citerad 1 Welander et al, 1997; Wang et al, 2004). Nedan foljer beskrivningar av olika
biofilmsmetoder som anvinds vid rening av lakvatten.

Biobadd (Tricklingfilter) processen introducerades redan ar 1890 och &r ett av de tidigare
systemen for biologisk avloppsvattenrening (Bitton 1999). Biobdddprocessen bestér av en
reaktor fylld med filtermaterial. Exempel pa filtermaterial som kan anvéndas ar krossad
kalksten, keramiska material, behandlat tré, kol eller plastmaterial. Det fororenade vattnet
distribueras ovanifran och filtreras genom materialet dér biofilm utvecklas. Biobdddarna &r
lattskotta, har 1ag underhéllkostnad och processen ér palitlig. Nackdelarna dr att en hog
belastning av organiskt material kan orsaka att filtret sétter igen pé grund av massiv tillvixt av
biofilm (Hem et al, 1993). Detta orsakar dven syrebrist 1 biofilmen (Bitton, 1999).
Biobéddsprocessen har dven nackdelen att filterflugor kan utvecklas och stélla till med
problem under driften (Bitton 1999) och att processen inte dr volymeffektiv (Ddegaard,
20006).

Biorotorprocessen (Rotating biological contactors) ar en reningsprocess bestdende av ett
antal diskar som é&r fastsatta pd ett horisontellt skaft och dessa diskar roteras sakta i det
fororenade vattnet (Bitton, 1999). Pa diskarna utvecklas en biofilm. Diskarna &r till ungefér 40
% nedsinkta under vattenytan, vilket mojliggdr luftning av den del som uppehéller sig
omgiven med luft, samt att dverflodig biofilm slés av. Forsta delen av en biorotor tar framfor
allt bort organiskt material, medan efterfoljande delar str for ammoniumoxidationen i form
av nitrifikation. Heterotroferna som oxiderar organiska dmnen konkurrerar ut nitrifierarna pa
den forsta delen av biorotorn, men allt eftersom halten av organiska &mnen minskar kan
nitrifierarna tillvixa. Biorotorprocessen har fordelen av 1g kostnad, lite underhdll och
resistens mot momentant hdga fororeningshalter (Bitton, 1999). Till nackdelarna hor problem
med mekaniska fel (Odegaard, 2006).

Fluidiserandebadd (Fluidized bed reactor) anvénds till lakvattenrening (Renou et al, 2008)
och bygger pé tekniken att biofilm tillvaxer pad sma bararpartiklar som hélls suspenderade i
det flode som skapas genom dragkrafter fran uppétstrémmande vatten (Mara och Horan,
2003). Fordelarna med en reaktor av typen fluidiserandebadd &r den hoga reduktionen av kol
och kvéve, med kort uppehéllstid och genom stor médngd fixerad mikrobiell biomassa. Att
syretillforseln kan héllas hog samt att en liten méngd slam produceras &r andra fordelar med
en fluidiserandebddd. Till nackdelarna hor att systemet ér kansligt for en jamn fordelning av
flodet samt att det dr svart att kontrollerar biofilmens parametrar (Mara och Horan, 2003). En
ojdmn fordelning av flodet dver biomassan kan leda till hydraulisk instabilitet (@degaard,
2006) och driftproblem. Igensdttning leder till att det ofta & nddvdndigt med en
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diskontinuerlig drift darfor att det finns ett behov av tillbakaspolning for att forhindra
igentdppning (Odegaard, 2006). Effektiviteten for en fluidiserande bddd kan Okas vid en
tillsats av aktivt kol till bidden (Renou et al, 2008).

Suspenderad biofilm. Tekniken bygger pa immobilisering av biomassa pa friflytande bérare
som hélls 1 konstant omrorning. MBBR (Moving bed biofilm reactor) -processen dr en
patenterad (Rusten et al, 2006) suspenderad biofilmsprocess och innehéller barare i plast som
har en densitet precis under vattnets densitet och en stor inre yta dér biofilm far mojlighet att
tillvixa (@degaard, 2006). En MBBR reaktor kan anvindas till aeroba, anoxiska och anaeroba
processer och den verkar som en reaktor med kontinuerligt flode. Bérarna hélls hela tiden 1
omrdrning antingen genom luftinblasning eller med omrorare. Pavéxten av biofilm pa bararna
paverkar tjockleken pd biofilmen och siledes ocksd hastigheten med vilken substraten nar
mikroorganismerna. Den biofilm som efterstrivas ar dérfor relativt tunn och jimnt fordelad
over bérarna. Detta kan pdverkas genom att turbulensen i reaktorn dr av sddan grad att onddig
biofilm skavs bort (Pastorelli et al, 1997; Rusten et al, 2006). Samtidigt underlittar
turbulensen transporten av substraten till biofilmen (Rusten et al, 2006). Fyllnadsgraden av
biarare 1 reaktorn dr valbart och beror pa méngden substrat och uppehallstiden.
Standardfyllnaden dr 67 %. Den maximala fyllnadsgraden ligger pa 70 % dé en fyllnadsgrad
over denna kan orsaka problem med att hdlla bararna i konstant suspenderad omrdrning
(Odegaard, 2006). Fyllnadsgraden berdknas pd volymen av bédrarna i en tom reaktor
(Ddegaard et al, 2000). Det har visats att biofilmsarean &dr en nyckelparameter vid design av
MBBR processer och att effektiviteten beriknas som g/(m’d) (Qdegaard et al, 1999).
Effektiviteten for en MBBR beror primért pa tillvdxten pd den aktiva béararytan och inte pa
reaktorns volym. I en biofilmsprocess kan hastigheten for att omvandla substrat till produkter
forvintas folja en forsta ordningens reaktion. Dock kan reaktionsordningen reduceras till 2
ordningens reaktion eller noll ordningens reaktion om substrat koncentrationen dr lag eller om
transporten av substrat genom biofilmen begrinsas, respektive ndr enzym kinetiken for
substrat omvandlingen dr den begriansande faktorn (Hem et al, 1994).

4.2.6 Nya biologiska processer

Nedan foljer korta beskrivningar om nya biologiska metoder for kvévereducering som har
framtagits 1 syftet att forbéttra kvivereningen pd koncentrerade floden frén avfall. Vid hoga
ammoniumkoncentrationer och hdga temperaturer kan en Sharonprocess vara idealisk (singel
reactor high activity ammonium removal over nitrite process) (Ahn, 2006). I denna
patenterade process samkors bade autotrof nitrifikation samt heterotrof denitrifikation under
aeroba forhallanden.

Anaerob ammoniumoxidation (Anammox) ir en ny process som, till skillnad frdn vanlig
nitrifikation ddr ammonium-N oxideras till nitrat-N med kemolitoautotrofa bakterier under
strikt aeroba forhallanden, anvénder sig av litoautotrofa Planctomycetales bakterier och
processen drivs anaerobt (Ahn, 2006). Dessa bakterier kan tillgodogdra sig ammonium som
energikédlla dven dé& det rader brist pa syre. Denna process innefattar att nitrit anvinds som
elektronacceptor och det bildas kvdvgas, men bakterierna anvinder dven nitrit som elektron-
donator for att kunna producera cellmaterial. Nackdelen med anammox processer &r att det
krévs bade nitrit och ammonium initialt for att processen ska kunna startas. Alltsd méste 55-
60 % av ammoniumet foroxideras till nitrit men dock ej till nitrat. I en anammox-process
omvandlas 10 % av den inmatade nitriten till nitrat. En annan nackdel med anammox-
processer dr att tiden for uppstart dr vildigt lang eftersom anammoxbakterier tillvixer mycket
sakta (Ahn, 2006).
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Vid en samkdrning av sharon-processen och anammox-processen konverteras ammonium till
nitrit 1 en partiell nitritation utan heterotrof denitrifikation inblandad (Ahn, 2006). Vid en
jamforelse av klassisk nitrifikation/denitrifikation och partiell nitritation/anammox gjord av
Fux och Siegrist (2004), visade sig den partiella nitritation/anammox-processen vara mer
ekonomiskt fordelaktig. Vid heterotrof denitrifikation kan det, vid hoga halter av nitrit 1
reaktorn, forutom kvédvgas bildas dikvdveoxid, vilket dr en nackdel ur miljosynpunkt.
Intermedidrer vid anammoxprocessen dr de mycket toxiska d&mnena hydroxylamin och
hydrazine. Dirtill kan tilliggas att denna kombinerade process kriaver mindre syre och
alkalinitet samt att det inte behdvs ndgon extern organisk kolkélla.

Ibland nya processer, specificerade for ammoniumavskiljning aterfinns canon-processen,
NOx-processen, OLAND-processen och aerobisk deammonifiering. Konceptet for canon-
processen foljer den for den kombinerade sharon- och anammox-processen, men med
skillnaden att i canon-processen sker hela processen i en reaktor (Ahn, 2006). For att detta ska
vara genomfOrbart maste de tva olika typerna av bakterier for de olika processerna samarbeta
i en och samma reaktor. Detta genomfOrs genom att nitrifierare oxiderar ammonium-N till
nitrit-N samtidigt som de konsumerar syre sa att det skapas anoxiska forhallande vilket &r
fordelaktigt for den anammoxiska processen. Eftersom canon-processen dr en kompakt metod
som ger goda egenskaper for biomassan kan den bli en mer ekonomisk och effektiv
tillimpning for avloppsvatten dn lakvatten.

NOx-processen bygger péd att i en kombinerad nitrifikation/denitrifikationsreaktor kan sméa
mangder NOx (ammonium:NOx = 1000-5000:1) anvéndas for att kontrollera och stimulera
denitrifikationen (Ahn, 2006). Under syresatta forhdllanden stimulerar NOx (NO/NO;)
nitrifikationen och denitrifikationen simultant. OLAND-processen (oxygen-limited
autotrophic nitrification and denitrification) efterliknar canon-processen med skillnaden att
OLAND anvénder sig av konventionella aeroba nitrifierares denitrifikationsférmaga medan
canon anvénder sig av anammox bakterier. OLAND och dven den snarlika processen aerob
deammonifiering har mekanismer som ej ar fullt klarlagda. Mangden ammonium dessa
processer klarar att reducera i fullskala ar dn sa ldnge l1ag.

De biologiska behandlingsmetoderna bygger alla pa ett utnyttjande av de naturliga processer
som sker 1 mark och vatten. Att forsdka optimera forutsdttningarna for de mikroorganismer
som &r involverade i dessa processer kan gdras pa en mingd olika sétt, mer eller mindre
effektiva och ekonomiskt fordelaktiga. Da befintlig teknik skulle utvédrderas for att sedan
kanske kunna nyttjas i den luftade dammen péd Gérstad, valdes biofilmsteknik som en ldmplig
teknik. Fordelen med biofilmsteknik i1 detta fall dr att mikroorganismerna i den luftade
dammen skulle fi en yta att kolonisera.
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5 Nitrifikation med bararmaterial

Chen et al (2008) har i en rapport utvirderat ett bararmaterial bestdende av smé tubformade
polymermaterial (HDPE: High Density PolyEthylene) mixade med oorganiskt material i
nanoformat (cokepulver, zeolit och aktivt kol). Mixningen med oorganiska material var for att
O0ka den inre ytan och goéra den mindre slit for att pa sd sitt mojliggora for fler
mikroorganismer att kolonisera ytan. @degaard et al (2000) visade i en rapport att storleken
och formen pa bdrarna i en MBBR inte spelar ndgon roll sa linge som den aktiva bararytan &r
densamma. I en undersokning av 14 stycken olika bararmaterial visade Bolton et al (2006) att
ackumulationen av biofilm berodde fOrutom pd bédrarnas area dven pa bidrarmaterialets
egenskaper. Welander et al (1997) visade dven de att egenskaperna for bararmaterialsytan &r
viktig for resultaten. Det dr frimst den aktiva ytans storlek som &r av betydelse. Men en stor
Okning av bararytan minskar genomflodet genom béraren och diffusionen minskar. Loukidou
och Zouboulis (2001) har i sin studie anvént sig av atervunnet forpackningsmaterial som
bararmaterial, vilket har fordelen av mycket 14g kostnad. Dock visade dessa bérare efter
enbart 3 veckor 1 bruk pd problem dir delar av birarna lossnade och borjade ackumuleras pa
botten. Alltsd &r bdrarmaterialets héllbarhet dven viktig att undersoka vid wvalet av
bararmaterial forutom den specifika arean och bararmaterialets egenskaper.

5.1 Biofilm

Biofilm kan bildas pé alla ytor under rdtt forhdllanden och kan anvéndas till biologiska
applikationer sdsom biofilmreaktorer for vattenrening, eller for produktion av etanol eller
citronsyra (Mara och Horan, 2003). Dock forekommer odnskad biofilmsformation pa en rad
olika stéllen, allt fran vattentorn, ror, skeppsskrov till lungor, tinder och urinledare.

Varfor mikroorganismer viljer att vixa som en del av en biofilm eller andra aggregat istillet
for att leva som en dispergerad cell kan bero pa varierande orsaker. Det beror bland annat pa
tillgdngen pa substrat, skydd, interaktioner mellan organismerna, fysiska krafter sasom
dragningskraft, adsorption och vidhéftning (Mara och Horan, 2003). Forhdllandet mellan
mikroorganismer i en biofilm skapar mikromiljoer dér specifika forhallanden rdder som t.ex.
gradienter 1 substratkoncentration, pH, fordelning av elektrisk laddning och
protonkoncentrationer. P4 grund av dessa lokala miljéer skapas en naturlig selektion av
mikroorganismer. Hur mikroorganismerna fixerar sig vid ytan beror pa vilken organism och
pa ytans struktur. Nér vdl mikroorganismer har fast sig pa ytan har de mgjlighet att tillvixa
och foroka sig. Samtidigt tillverkar de extracelluldra polymerer som bildar ett
gelantinliknande matrix (Mara och Horan, 2003). Dessa polymerer har olika uppbyggnad
beroende pa vilken mikroorganism som tillverkar dem, men generellt bestar de av olika
heterogena polysackarider (Bitton, 1999). Tillvixten av mikroorganismer &r oftast ldgre i en
biofilm men produktionen av extracelluldra polymerer dr hogre vilket leder till en skyddad
milj6 (Mara och Horan, 2003). Det extracellulira nétverket ger organismerna en Okad
formaga att hélla sig kvar pa ytan, och dessutom paverkar det biofilmen formaga att héllas
samman.

Strukturen i en biofilm &r heterogen och karakteriseras av kluster innehallande celler och
utsondrade polymerer (Mara och Horan, 2003). Mellan dessa kluster finns kanaler och porer
med vitska. Varje kluster kan innehélla olika lager av olika mikroorganismer. Organismer
som aterfinns i biofilm &r framst bakterier, svamp, alger, protozoer och makroevertebrater
(Bitton, 1999). Bakterier tar upp och bryter ner lsliga organiska dmnen. Partiklar som fastnar
i biofilmen kan dven degraderas av extracelluldra enzymer. Nitrifierande bakterier trivs i
biofilmen under vissa forhallanden. Vid laga pH véirden dominerar svamp biofilmen. De typer
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av protozoer som forekommer i biofilm ar flagellater, ciliater och amobor (Bitton, 1999).
Dessa lever pa bakterier och stimulerar dérigenom bakteriernas tillvéxt, &ven om biomassan
blir mindre. Ciliater finns ndrvarande i nistan alla typer av aeroba biologiska reningssystem.
Majoriteten av ciliaterna livndr sig pd bakterier men nagra ciliater livnédr sig pd andra
organismer inklusive andra mindre ciliater. Att protozoer och andra predatorer dr nirvarande i
biofilmer kan paverka framforallt ldngsamvixande bakterier som nitrifierare.
Makroevertebrater som nematoder och larver livnér sig ocksd pa biofilmen och ser till att
tjockleken pa biofilmen halls nere. De flercelliga djuren féorekommer frimst da biofilmen &r
gammal (Bitton, 1999). De ir t.ex. sillsynta i luftade biofilmsprocesser. Vissa arter av
anaeroba bakterier kan forekomma i1 de understa lagren av biofilmen. D4 halterna av BOD ir
laga kan autotrofa nitrifierare tillvdxa. Denitrifierare kan tillvixa i de anaeroba lagren av
biofilmen. Svampar kan ocksa anvindas till biologisk rening i en biofilm och dessa kan
fordelaktigt tdvla med bakterier da det rdder lag temperatur eller vid hoga
substratkoncentrationer. Nagra arter av alger och cyanobakterier kan tillvixa pd biofilm och
orsaka igenvixning av biofilter, annars har alger och cyanobakterier en liten roll i att
kolonisera biofilmen.

Initialt binder organiska d&mnen till den fasta ytan och dérefter koloniserar gramnegativa
bakterier ytan, titt foljda av filamentdsa bakterier (Mara och Horan, 2003). Bakteriers storlek
ar liten vilket gor deras yttre yta stor i jdmforelse med deras volym. Detta skapar en fordel i
jdmforelse med andra mikroorganismer dd deras assimilering av substrat gar fort vilket leder
till en hogre tillvaxt. Zoolega, Pseudomonas, Chromobacter, Achromobacter, Alcaligenes och
Flavobacterium dr exempel pa gram negativa heterotrofa bakterier som oftast forekommer i
biofilm da avloppsvatten renas i biofilmsprocesser (Mara och Horan, 2003). Nitrosomonas
och Nitrobackter ar nitrifierande bakterier och forekommer i biofilmen déa det finns tillgdng
till syre. Andra bakterier som kan forekomma 1 biofilm ar filamentsbildande bakterier som
Beggiatoa, Thiotrix och Sphaerotilus. De filamentsbildande organismerna kan under vissa
forhallanden bilda en tjock biofilm som ej slas bort av mekanisk péverkan. I dessa fall kan
biofilter sittas igen och drifttekniska problem skapas. Dessa mikroorganismer kan &ven bidra
till skumbildning. Exempel pa organismer som kan aterfinnas i skummet dr Gordana,
Nocardia och Rhodococcus, Microthrix parvicella, Streptomyces spp., Micromonospora
(Bitton, 1999).

Tjockleken pa en biofilm kan tillvédxa till ett par millimeter eller &ven nagon centimeter men
vanligast dr att de dr mellan 10 pm till 1 mm tjocka. Cellkoncentrationen inuti biofilmen dr
oftast 10’-10° celler/cm? (Mara och Horan, 2003) och miljén i en biofilm péverkas av yttre
faktorer. Problem kan uppkomma da biofilmens understa lager borjar brytas ner eller da
gasbildning sker vilket leder till att biofilmens stabilitet eller vidhdftning paverkas (Mara och
Horan, 2003). I tekniska applikationer kan ackumuleringen av biofilm kontrolleras genom att
overflodig biofilm slds bort mekaniskt, t.ex. genom att skapa turbulens vilket gor att
bararmaterialet skaver mot varandra.

Nitrifierare dr autotrofa bakterier och de kan i de fall dd den organiska méngden i lakvattnet &r
hog bli utkonkurrerade av heterotrofa bakterier (Rusten et al, 2006). De heterotrofa
bakterierna har en hogre specifik tillvixthastighet vilket gor att de kan reproducera sig snabbt
och upptar da stora delar av bararytan. En heterotrof bakteries dubbleringstid kan under ratt
forhdllanden vara 20 minuter (Mara och Horan, 2003). Den hdga tillvixten underlittar for
dessa bakterier att konkurrera ut andra arter 1 biofilmen. Da tjockleken pé en biofilm paverkar
masstransporten av substrat och produkter kan en aerob biofilm efter ett tag bli anaerob i det
understa lagret da diffusionen av syre blir begriansad. Heterotrofer och autotrofer konkurrerar
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dven om tillgdngen pa syre vilket medfor att nitrifikationshastigheten kan begrinsas av
syrebrist dé tillgdngen pa organiskt material dr hogt. Med hjélp av FISH-teknik (flouorescence
in situ hybridization) har man kunnat visa att i en reningsprocess for bade nitrifikation och
nedbrytning av organiskt kol aterfinns heterotrofa bakterier ovanpd nitrifierande bakterier
under laga syreforhallanden (Nogueira et al, 2002). Vid hoga halter 16st syre, kan syre tringa
ner 1 de nitrifierande lagren av biofilmen och de heterotrofa bakterierna verkar dd som ett
skyddande lager for nitrifierarna, vilka da inte har lika latt att ndtas bort fran bérarytan.

5.2 Diffusion i biofilm

En nackdel med biofilmsteknik &r att vid rening av fororeningsdmnen kan diffusions-
begransningar leda till att mikroorganismerna blir mindre effektiva (Henze et al, 2002). Detta
orsakas av att fororeningarna maste transporteras genom biofilmen for att kunna omvandlas
av mikroorganismerna. Tillgdngen péd substrat inuti biofilmen styrs av koncentrations-
gradienten genom biofilmen. Utanpd biofilmen av extracellulira polymerer och
mikroorganismer finns en vattenfilm som fungerar som ett granssnitt mellan biofilmen och
omgivande vattenfas (Chen et al, 2006). Det dr pd grund av detta som kinetiken for en
biofilms reaktioner innefattar masstransport. Diffusionen som sker i vattenfasen dé ingen
reaktion sker, ger en ritlinjig distribution av koncentrationen (Henze et al, 2002). Vid
produktion av nitrat bojer distributionskurvan uppat och pé liknande sétt sker en nerbdjning
av distributionskurvan vid minskningen av ammonium in mot bédrarytan (Figur 3).
Nitrifikationshastigheten i en biofilm ligger i jamvikt mellan behovet av substrat frén
mikroorganismerna och biofilmens forméga att transportera substratet med hjélp av diffusion
(Chen et al, 2006). Turbulens minskar tjockleken pé& vattenfilmen och en hog turbulens
mojliggdr en snabbare transport av substrat frin vattenfasen till biofilmen. Vid en hog
vattenhastighet dkar substrattransporten genom biofilmen samtidigt som en hogre hastighet
leder till en tunnare biofilm (Mara och Horan, 2003). Da lag hastighet pa vitskan samt hog
mingd substrat rdder kan biofilmen bli for tjock vilket leder till en langsam diffusion av
substrat till de innersta lagren av biofilmen. Under dessa forhdllanden kan delar av biofilmen
slas bort vilket kan skapa instabilitet i biofilmen.

Bararmaterial Biofilm Vattenfim Koncent;e;\tions
profi

Ammonium

¥ Nitrat

Figur 3. Principiell skiss 6ver koncentrationen av ammonium och nitrat genom en biofilm. Utanfor
biofilmen finns en vattenfilm som fungerar som ett granssnitt mellan biofilmen och vattenfasen (bulk). I
vertikalt led visas koncentrationen och horisontellt visas avstandet in till bararmaterialet.
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5.3 Nitrifikation med bararmaterial - en anlaggningsstudie

Hovgérdens avfallsanldggning i Uppsala dr en anlidggning i Sverige som anvinder sig av
nitrifikation med bararmaterial i det biologiska steget vid rening av lakvatten. Lakvattnet som
bildas pa Hovgarden har sitt ursprung i industriavfall, askdeponering samt deponering av slam
fran omkringliggande avloppsreningsverk (Miljorapport Hovgarden, 2007). Lakvattnet leds
forst till ett kemiskt oxidationssteg dir kaliumpermanganat tillsétts. Jarn, mangan och
svarnedbrytbara organiska &mnen oxideras och separeras genom ett lamellsedimenteringssteg.
Det dérefter foljande biologiska steg bestdr av tva parallella linjer dir varje linje bestdr av tva
luftade bassdnger. Varje linje har vardera en bassing som innehéller béararmaterial,
AnoxKaldnes K3-bdrare med en fyllnadsgrad av 29 % av den totala volymen. For att utreda
om beldggningsgraden pé bérarna skilde sig placerades bararna endast i fack 2 i linje 1 och i
fack 11 linje 2 (Figur 4). De bassénger som inte innehdll bérare luftades enbart. Under hosten
2008 flyttades allt bararmaterial i linje 2 till det andra facket i samma linje, sa att bada linjerna
fick samma utformning (Ohlsson, 2008). Till det biologiska steget tillsdtts fosforsyra for att
fosfor ej ska vara en begriansande faktor for nitrifierarna. Efter det biologiska steget leds
lakvattnet via en sedimenteringsdamm och tva parallella polerdammar ut till recipienten
Funbosjon (Miljorapport Hovgérden, 2007). Om det finns kvarvarande fosfor i utgdende
lakvatten finns det mojlighet att fdlla det med en polyaluminiumprodukt (PAX) (Olsson,
2008). Inget alkalinitetshojande &mne tillsétts, och syrehalten ar 4,5 mgO,/l sommartid
(vattentemperatur 20 °C) och 6 mgO,/I vintertid (vattentemperatur 10 °C). Att halla syrehalten
pa en niva som inte kriver allt for mycket energi balanseras mot att nitrifikationshastigheten
ar temperaturberoende. Alltsé tillsdtts mer syre vintertid d& temperaturen ér ligre.

Om man riknar med en nitrifikationshastighet pa 0,031 gNH,-N/m*(béraryta)h (0,744 g/m*d)
vid 10 °C ger det vid 29 % fyllnadsgrad 4,5 mg NH4-N/m’ reaktorvolym och timme (0,11
g/m’d). Den hydrauliska uppehéllstiden dr 14 timmar.

%

Figur 4. Den biologiska reningen av lakvatten vid Hovgardens avfallsanlaggning, Uppsala. Till vanster
ett flodesschema med tva parallella linjer innehallande tva dammar i varije linje. De gra rutorna
representerar de dammar som forutom luftning aven innehaller barare. Till hoger visas den forsta
linjens luftade steg.
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5.4 Nitrifikationshastigheter

Satt att oka nitrifikationshastigheten 1 anliggningar for lakvattenrening kan vara att oka
mingden substrat och mingden 16st syre (Welander et al, 1997). Aven en tillsats av
nitrifierande bakterier till en nitrifikationsanldggning med lag omsittning kan ge en 6kning av
nitrifikationshastigheten. Okningen av populationen nitrifierare kan dock enbart fortg till den
grans dér lakvattnets innehdll av ammonium och néringsdmnen inte lingre kan stddja
tillvixten. I nedanstdende tabell (Tabell 2) visas nitrifikationshastigheten i olika anldggningar
med biofilmsteknik samt olika anldggningar med annan biologisk reningsteknik for att ge en
jamforelse. Hastigheten visas antingen som gN/m’d eller gN/m’d, det senare syftar till att ge
nitrifikationshastigheten per area béraryta och dygn. Déa nitrifikationshastigheten beror pé en
mingd olika parametrar dr en entydig slutsats svar att dra fran de hastigheter som har erhallits
fran litteraturen. Den hastighet som erhélls p4 Hovgarden 0,744 gN/m’d kan jamforas med de
fullskaleanldggningar som visas i tabell 2 dir hastigheten dr hogre &n den anldggning som
litteraturen beskriver i Norge men ldgre én den kombinerade anldggning i Italien for aktivt
slam och biofilmsteknik. De forsok som é&r utforda i labskala med MBBR teknik har utforts
under hogre temperatur dn den som Hovgérden har dimensionerats for och dartill dr
hastigheten hogre. Den volumetriska hastighet som erhalls vid Hovgéarden ar ldgre dn de
volumetriska hastigheter givna i tabellen. Denna hastighet dr beroende av fyllnadsgraden av
bararmaterial eller den specifika arean for biofilmsprocesser.
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Tabell 2, Nitrifikationshastigheter i olika typer av anlédggningar for att behandla ammonium-N férorenat

vatten.

Anlaggning Parametrar Nitrifikationshastighet Referens och
kommentarer

Biobadd 16 °C 72 gN/m’d (Knox, 1985 citerad
1 Welander et al,
1997b)

Biologiska filter 0,5-1,9 gNH,-N/m’d (Hem et al, 1994),
avloppsvatten

Pilotforsok pH9 640 gN/m’d (Horan et al, 1998),

fluidiserande badd
med aktivt kol
Labforsok aktivt
slam, Sverige
Pilotférsok SBR
aktivt slam, Sverige
Pilotférsok SBR
aktivt slam, Sverige

Aktiv slam process

Semipilotforsok
biofilmsreaktor
Labforsok
suspenderade
barare
Pilotforsok
suspenderade
barare

Labforsok MBBR
Portugal
Labférsok MBBR
Sverige
Labforsok MBBR
Kina

Pilotforsok MBBR

Pilotforsok MBBR,
Sverige

MBBR

Norge

Kombinerad aktivt
slam och MBBR,
Italien

15-25 °C, pH 6,2-
8,7

13 °C

28 °C

20 °C, bdrare av
makropords
cellulosa

16 °C, birare Natrix
modell 12/12C

pH 7,6, 15 °C
DO 6,9 mgO,/1
22-24°C

Bérare av HDPE*
DO 4,5-5 gO,/m’
pH 6-8

pHmedel 6929 temp-
9,2 °C. 0,45 gNH4-
N/m?d

Temp 15 °C, DO>5
mgQO,/1

264-648 gN/m’d
552 gN/m’d

150-175 gNH,4-N/m’d

504 gN/m’d

1,5 kgN/ m’d

960 gNH4-N/m’d

576 gN/m’d

0,95 gNH4-N/m*d
1 gN/m’d
320 gN/m’d

0,7-1,0 gN/m*d

0,5 gN/m*d motsv. 200

gN/m’d
0,30 gNH,4-N/m*d

1,2-1,5 gN/m*d

lakvatten

(Heander, 2007),
lakvatten
(Heander, 2007),
lakvatten
(AnoxKaldnes och
SYSAYV, 2008),
lakvatten

(Knox, 1985 citerad
1 Welander et al,
1997b)

(Kim et al, 20006),
lakvatten
(Welander et al,
1997a), lakvatten

(Welander et al,
1997b)

(Rusten et al,2006)

(Ekenberg, 2007),
lakvatten

(Chen et al 2008),
lakvatten

(Hem et al, 1994)
avloppsvatten
(Ekenberg et al,
2008),lakvatten
(Rusten et al,20006)
Fullskalig fiskfarm

(Ddegaard, 2006).
lakvatten

*]4s mer om dessa bérare under kapitel 5 rening med béararmaterial
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6 Garstad avfallsanlaggning

Girstad avfallsanldggning ligger 3 km nordost om Linkoping. Inom detta omradde kan
privatpersoner samt foretag ldmna avfall for forbranning eller atervinning (Miljorapport,
2007). Icke brannbart avfall, metallhydroxidslam, slagg och askor deponeras. Hela omrédet
ligger pd tit lermark och som granne ligger AB Svenska Leca. Uttaget av lera till
produktionen av lecakulor har lett till fordjupningar i omkringliggande lerjord. Tidigare
verksamhet pd Giérstad avfallsanldggning har bestdtt till mestadels av att deponera
industriavfall och hush&llsavfall upp till marknivé i fordjupningarna efter leruttagen. Aven
latrin och olika typer av specialavfall sdsom slakteriavfall har deponerats pa olika stillen inom
omrddet. Den nuvarande verksamheten pdgar pd marknivad och avfallsbehandlingen innefattar
mottagning, sortering, mellanlagring, langtidslagring, deponering, behandling och forbranning
(Figur 5). For att forbranningen av avfall ska bli jimn sorteras och blandas avfallet till en
lamplig brianslemix. En viss mellanlagring av balat avfall sker periodvis i vintan pa
forbranning. Bottenaska fran  avfallsforbranningen sorteras och anvinds som
konstruktionsmaterial inom omradet. Oljeskadad jord tas omhand genom kontrollerad
kompostering. Flytande industriavfall behandlas 1 en anldggning kallad Rengird. Efter
behandling leds renat vatten frdn Rengird till lakvattensystemet. Metallhydroxidslam och
metallhaltigt avfall deponeras i en deponicell for miljofarligt avfall.

granger

gmﬂdugﬁng

Oljeskadad “jord
behandling

N {

Figur 5. Garstad avfallsanlaggning. Med tillstand fran Magnus Hammar, Tekniska verken i Linkoping AB
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6.1 Lakvattenrening pa Garstad avfallsanlaggning

Tvé av fordjupningarna frn foretaget Leca’s utvunning av lera anvénds idag som dammar till
lakvattenreningen (Figur 5). Mycket fordelaktigt forhindrar den téta lerbotten ldckage till
omkringliggande omrdden. Lakvattnet frdn deponin leds forst till den 6stra dammen (75 000
m’), som #ven 4r den minsta av de tvd (Miljrapport, 2007). I anslutning till den &stra
dammen byggdes 2007 en Oversilningsyta dér vattnet pumpas upp och rinner dver en svagt
sluttande bevuxen yta tillbaka till dammen. Syftet &r att 6ka nitrifikationen i systemet
(Hammar, 2008). Lakvattnet leds frdn den Ostra dammen Over till den véstra dammen
(100 000 m®) med sjilvfall. Den vistra dammen 4r som djupast 4-5 m precis vid inloppet och
den dr som grundast (ca. 1 m) vid utloppet. Den luftas med 3 stycken ytluftare och flodet
igenom dammen styrs av 3 stycken styrskdrmar (Figur 6). Den teoretiska uppehéllstiden over
de bdda dammarna &r ca. 12 manader. Tack vare 1dng uppehallstid fungerar den 6stra dammen
som ett utjamningsmagasin och utjimnar det ojamna flodet frdn deponins olika delar.
Slutligen pumpas lakvattnet till en vatmark (ca. 2,1 ha) bestdende av 9 dammar bevuxna med
ett stort urval av olika véxter. Syftet dr att har denitrifiera nitrat som bildats i dammarna. Efter
vitmarken leds det nu renade lakvattnet ut till recipienten Stangan via Kallerstadsdiket. Se
Appendix I for en karta 6ver omradet for lakvattenrening vid Gérstad avfallsanliggning. Iga
och Vargas (2004) utforde nitrifikationsforsok med aktivt slam och lakvatten fran den luftade
dammen pa Girstad avfallsanliggning och jamforde resultaten med en standard (SS-EN-ISO-
5909). De fann att lakvattnet inte verkade inhiberande pd nitrifikationen utan istéllet
stimulerande. Syrgaskoncentrationen i den véstra dammen mattes i maj 2008 ca. 50 m fran
inloppet till dammen och var 9,8 mgO,/1 1 ytskiktet, 9,7 mgO,/I pa ett djup av 30 cm och 0,4
mgO,/1 pa ett djup av 90 cm (Carr och Landberg, 2008).

Styrskdrm—

Figur 6. Den vastra lakvattendammen med tre styrskdrmar och tre ytluftare.

Prover tagna pa inkommande vatten till lakvattenreningsprocessen ar tagna som samlingsprov
per kvartal. Prover tagna pa utgaende vatten som slédpps till recipient dr tagna som stickprov
en gang i manaden. Totalt skedde en medelreduktion av ammonium-N pa 56 % under hela
lakvattenreningprocessen, fran uppsamlingen av lakvatten till utslédppet till recipient (Figur 7).
I dammarna skedde 48 % av reningen av ammonium-N medan vatmarken renade 8 % av
ammonium-N. Halten nitrit i ingdende och utgdende vatten var forsumbar. Halten nitrat-N var
under 0,5 mg/l 1 ingdende vatten och varierade mellan 0,5-3,3 mg/l 1 utgaende vatten fran
dammarna. Halten BOD; i inflodet till dammarna 1ag pad 104 mg/l och i utgdende flode pa 7
mg/l 1 medelvirde 6ver aret 2007 f6r samma teoretiska vattenpaket.
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Figur 7. Halterna av ammonium och nitrat in till och ut frdn de tvd dammarna for lakvattenrening vid
Garstad avfallsanlaggning. Vardena ar tidsforskjutna ett ar for att visa halterna for ett teoretiskt
vattenpaket som urlakades 2006 och slapptes till recipient 2007 med ca ett &rs uppehallstid. Invardena ar
alltsa fran 2006 medan utvardena ar fran samma manad fast fran ar 2007.

6.1.1 Behandlingsanlaggning av flytande industriavfall

Inom Giérstad avfallsanldggning ligger en behandlingsanldggning for behandling av flytande
industriavfall kallad Rengédrd. Dir tas det fororenade vattnet emot 1 flera
mottagningsbassidnger och leds till tvd parallellkopplade indunstare (Pettersson, 2008).
Genom indunstning koncentreras och separeras det fororenade vattnet frdn emulgerade,
dispergerade och suspenderade partiklar. Kondensatet genomgar en biologisk behandling och
leds dérefter till den Ostra dammen for att tillsammans med lakvatten genomga ytterligare
behandling. Detta medfor att lakvattnets sammanséttning beror till en del av effektiviteten vid
Rengdrds avloppsrening. Det biologiska steget bestdr av en luftad flodesreaktor med
bararmaterial (Pettersson, 2008). Pettersson (2008) har i sin rapport om forbattrad effektivitet
av det biologiska steget vid Rengédrd kommit fram till att en tillsats pa 2 mg/l fosfor till det
biologiska steget ger en positiv effekt pd reduceringen av  BOD och COD. Da
fororeningshalten i inkommande vatten till det biologiska steget varierar kan en betydande
méngd fosfor aterfinnas i utgdende vatten. Detta vatten leds vidare till 6stra dammen, vilket
betyder att fosforn kan komma att nyttjas i lakvattenreningen, vilket dr en fordel da det &r risk
for fosforbrist i dammen. P-mag ar det fosforhaltiga &mnen som har valts som tillsats i det
biologiska steget d& det ar ett flytande gddningsmedel och dirfor kan tillsdttas med
doseringspump. Det innehéller 12,4 % P, 0,8 % N och 4,3 % Mg. Kostnaden for ett kilo P-
mag uppgér till 12,25 SEK (Pettersson, 2008).
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7 Tankbara forandringar for att 6ka kvaverening pa Garstad

Sammanfattningsvis kan det konstateras att fysikaliskt-kemiska lakvattenreningsprocesser
generellt har fordelarna av att ha en kort uppstartningstid och dessutom har de flesta processer
lag kénslighet for temperaturfordndringar (Lema et al, 1988). De dr dock vanligtvis dyra
(Wang et al, 2004) och efterlimnar stora kvantiteter av anvidnda kemikalier och
fororeningsdmnen (Lema et al, 1988). Det ar darfor inte aktuellt i dagsldget att anvinda sig av
fysikaliskt-kemiska reningsmetoder for rening av lakvatten vid Gérstad. D& den nuvarande
reningsprocessen dr biologisk &dr det naturligt att forsoka forbdttra denna. De tdnkbara
fordndringar som har valts att undersokas 1 denna rapport har varit, att 6ka tillgdngen pd ytor
for mikrobiell tillvdxt, eventuell fosforbegrinsning samt temperaturberoendet. Genom
laboratorieforsok ska nitrifikationshastigheten analyseras for att utreda vilka ténkbara
fordndringar som skulle gynna en 6kning av nitrifikationshastigheten i den luftade dammen.

Da nitrifikationen dr temperaturberoende och aktiviteten minskar vid 1ag temperatur kan en
hdjning av temperaturen i dammen ge Okad nitrifikation. Gérstad kraftvirmeverk ligger i
ndrheten av dammarna och en tiankbar okning av temperaturen i dammarna skulle kunna
komma fran detta stdlle med en minimal energidtgang.

Med tillsats av fosfor till lakvattendammen kan en mdjlig 6kning av nitrifikationshastigheten
ske. Dé fosfor kommer att tillséttas till det biologiska reningssteget pa Rengdrd i form av
gbdningsmedlet P-mag var det naturligt att undersdka dess inverkan pa nitrifikationen. Dock
kan andra former av fosfatsubstanser verka mer léttillgdngliga for nitrifierarna och ge storre
effektivitet.

Genom att dka ytan for bildning av biofilm 1 en luftad damm skulle nitrifikationshastigheten
kunna oOkas. D& reaktorprocesser, vare sig det dr aktivt slam eller biofilmsteknik kraver
relativt mycket tillsyn och underhdll anses de vara for avancerade for lakvattenreningen pa
Girstad. Dock skulle en applikation av ndgon process kunna anvédndas for att 6ka ytorna i den
luftade dammen Den tdnkta processen ska vara niést intill sjdlvgdende, men @nda robust och
héllbar. Biofilmsalternativet valdes for att undersoka i laboratorieskala om béirarmaterial
skulle vara ett alternativ for forbattringen av nitrifikation i den luftade dammen.

Aven flytande 6ar av vattenvixter alternativt alger har diskuterats som ett alternativ for dkad
kvéverening i den luftade dammen. Dels for att kvdve tas upp av vixterna men ocksa for att
véxternas rotsystem bildar en tillvixtyta for biofilm. Dock har en studie av Hamersley et al
(2003) visat att om det finns mycket organiska partiklar i vattnet, forekommer de nitrifierande
bakterierna mestadels pd de suspenderade partiklarna och bara 1 liten utstrackning pa
véxtrotterna. Vattenhyacint och vattensallad dr vaxter som har visat sig ha formagan att vixa
och ta upp kvivet 1 kvidvefororenat vatten (Sooknah och Wilkie, 2004; Fang et al, 2007).
Vixternas kviveupptag reducerar kvévet i vattnet men vixterna maste skordas och biomassan
som bildas maste tas om hand. Detta dr faktorer som krédver resurser och skapar kostnader
(Hamersley et al, 2003). Om den skordade biomassan &r ldmplig som substrat vid
biogasframstéllning kan det ge fordelar att anvinda sig av flytande véxter for att forbéattra
nitrifikationen i en luftad damm. Rotningsforsok har utforts med avseende pd att utreda
biogaspotenial ur trddformiga gronalger pd Girstad (Uppdragsrapport, 2008). Utredningen
visade att metanpotentialen var ganska ldg men att rota alger dr dnda véart att fortsitta
undersdka dd kostnaden dr mycket lag for framstillning av algerna. Odling av alger och
véxter for rening av lakvatten kan vara mer ldmpad for varmare klimat dd ménga vaxter har
svért att klara vinterhalvaret i tempererade klimatomraden.
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8 Material och metoder

8.1 Lakvattnets fosforhalt

Inledande fosfat-P och total-P prover togs for att utreda om det kunde rada fosforbrist i
dammarna. Prover togs pa tre stéllen i de luftade dammarna, inloppet till den dstra dammen,
vid inloppet till den védstra dammen fran den Ostra och vid utloppet av den vistra dammen.
Dessa tre provstillen valdes for att representera halten fosfat-P i dammarna. Proverna
filtrerades 1 falt med 45 pm membranfilter innan de togs in for analys. Fosfortillskottet som
tillsattes under forsoken var vixtniaringen P-mag producerad av Yara och KH,PO4 producerad
av Onemed.

8.2 Reaktorférsok -generell design

Till experimenten anviandes fyra stycken satsreaktorer pa en arbetsvolym av ungefdr 5 liter
vardera, kopplade parallellt med tryckluftsslangar. I botten pa varje reaktor limmades slangen
med epoxylim och hél (¢ 5 mm) borrades 1 slangen for att fa ett jimt flode av luftbubblor
(Figur 8). Provvolymen 130 ml togs fran reaktorerna varannan timme och anvéndes till analys
av ammonium-N, nitrat-N och nitrit-N. Aven pH, temperatur och syrehalt mittes vid de
provtillfallena.

B owe

Figur 8. Forsdksuppstéllning for nitrifikation av lakvatten med béararmaterial. Till vanster, reaktor i
genomskarning med tryckluftsslang fast i botten. Till héger, fyra reaktorer parallellkopplade till en
kompressor.

For att sdkerstdlla att samma bdraryta erholls vid forsoken, rdknades bérarna infor varje
forsok. Det faststilldes att 105 st. barare fick plats i en liter.

Lakvatten till experimenten togs fran dvergangen fran dstra dammen till védstra dammen. |
denna punkt har lakvattnet genomgatt ett reningssteg i form av den Ostra luftade dammen
samt Oversilningsytan. BOD och andra fororenande d&mnen borde ha blivit reducerade av
denna behandling och lakvattnet i denna punkt anses vara mildare mot nitrifikationsbakterier.
Det ér dven pa detta stélle en forbéattring av nitrifikationen skulle kunna vara aktuell och det &r
dé naturligt att ta detta vatten till experimenten. Lakvattnet till experimenten togs in infor
varje experiment och kunde darfor variera 1 sammansittning och halter.

Ungeféar 30 liter bararna himtades den 7 oktober och forvarades 1 tvda Cipaxbehallare som
stdlldes upp bredvid utloppet for den vistra lakvattendammen (Figur 9). Lakvatten (40 liter)
frin dammen fylldes pa till de bada behallarna en gang om dagen efter att foregaende dags
vatten tappats ut. Under 14ngtidsforsoket med fosfortillsats tillsattes fosfor till den ena av de

35



tva behallarna tillsammans med lakvatten varje dag. I slutet av november/bdrjan av december
sjonk temperaturen utomhus och bidrarna frs fast och togs dirfor in i en container med
cirkulerande varmluft dir temperaturen var omkring 15 °C. De tv4 sista forsoken genomfordes
efter att bararna hade frusit fast i férvaringscipaxen och dérefter tinats upp och forvarats i den
varma containern.

Figur 9. Till véaster, Cipaxbehallare for forvaring av bararmaterial, uppstalld bredvid den Ostra
lakvattendammen vid Garstad avfallsanlaggning hésten 2008. Till hdger, AnoxKaldnes K3 barare som
anvéndes till forsoken.

8.3 Bararmaterial

Bérarmaterialet som anvéndes till experimenten var AnoxKaldnes K3 birare (Figur 9) av
polyetylen (HDPE) med en densitet pa 0,95 g/cm’. Bérarna ar cylindriskt formade (@ 2,5 cm)
med ett inre monster av viaggar for att 6ka den totala inre arean (Rusten et al, 2006). Den
skyddade birarytan for K3 barare dr 500 m*m’ (dvs. motsvarande 100 % birare)
(Christensson, 2008; Rusten et al, 2006). Med skyddad yta menas den inre ytan av bdrarna
som inte utsétts for ndtning mot andra bérare och reaktor viggen eftersom mikroorganismer
inte fAr samma skyddade milj6 om de vixer pd utsidan av béraren. Vid en fyllningsgrad av 23
% av reaktorns tomma volym ges en biraryta per m’ reaktorvolym 0,23-500 = 115 m” och vid
en fyllning av 46 %, 0,46-500 = 230 m>. Att starta upp en nitrifikationsprocess med nya birare
utan biofilm tar lang tid da nitrifierare 4r mycket langsamvéxande. Pa grund av detta anvéndes
bdrare som varit 1 nitrifikationsprocess sedan ett ar tillbaka i rening av lakvatten vid
Hovgérdens avfallsanldaggning.

8.4 FOrsok

Experimentdelen delades in i 6 separata forsok. Dessa forsok genomfordes under perioden
15/10-8/12 2008 (Figur 10). Bdrarna hdmtades i borjan av december och togs da fran en
process i utomhustemperatur. De forvarades utomhus under hela forsoksperioden fram till
slutet av november da temperaturen sjonk till under 0 °C och birarna fros fast i
cipaxbehallarna. For att tina bararna togs de in och forvarades i en tempererad container med
omkring 15 °C. Nir sedan védret gick mot mildare temperaturer togs bdrarna ut igen och
forvarades utomhus under tak. Efter forsok 2 delades bararna upp i tvé cipax behallare, varav
den forsta behéllaren erholl en tillsats av fosfor (P-mag) under 2 veckor innan forsok 3.
Bérare fran denna behéllare anvéindes dven till temperaturforsoket (forsok 4). Till forsok 5
och 6 anvéndes bérare fran den behéllare som inte erhdll fosfor innan forsok 3. Mellan varje
forsok forvarades bararna i den behallare de hade forvarats 1 innan, och de blandades innan
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nya bérare togs ut. I forsok 6 anvindes samma bérare som 1 forsok 5, men bérarna blandades
mellan de tva reaktorer som hade lika behandling innan de delades upp.

2008-12-04
Béraren férvarades utomhus igen men under tak

2008-11-30
Béararna férvarades i en container for att tina

08-12-08  2008-12-09
arsok 5 Férsok 6
W

| | |

2008-10-13 ~ 2008-10-20  2008-1G-27  2008-11-03 ~ 2004-11-10  2008-11-17 | 2008-11-24  2008-12-01  2008-12-08

2008-11-27
2008-10-28 Temperaturen under frysgrader
Bararna delades upp i tva cipaxar

2008-10-16 2008-10-22 2008-11-11  2008-11-12
2008-10-07 Forsék 1 Forsdk 2 Forsék 3 Forsék 3b
Bérarna hamtades fran Uppsala

2008-10-07 \ 2008-11-20 2008-12-09
AV Barare fran cipax nr 1 anvéndes

2008-10-28 - 2008-11-10
Tillsats av fosfor (P-mag) till cipax nr. 1

2008-12-08
Barare fran cipax nr. 2 anvandes

Figur 10. Tidslinje dver den experimentella delen. Behandling under férvaring samt vilka barare som anvéndes under
forsoken visas.

1. Test av forsoksuppstéallning

I forsok 1 testades nitrifikationens paverkan pad pH samt forsoksutrustningens duglighet for
kommande korttidsforsok. Prover togs ut vid tidpunkterna 0, 2, 4, 6, 8 timmar for att
undersoka huruvida aktiviteten var linjér eller ej. Samtliga reaktorer hade en fyllnadsgrad av
bararmaterial av 23 %. Tva reaktorer hade en tillsats av fosfor i form av P-mag till en
berdknad startkoncentration av 1,75 mg P/I.

2. Nitrifikation vid tillsats av bararmaterial

Tvé reaktorer inneholl bararmaterial med en fyllnadsgrad av 46 %, och de andra tvd kordes
utan bararmaterial men med samma volym lakvatten (5 liter). Prover togs ut vid tidpunkterna
0, 2 och 4 timmar for att kunna berdkna nitrifikationshastigheten.

3. Inverkan av langre tids P-dosering under férvaring

Delar av bdrarmaterialet behandlades under forvaringen utomhus med tillskott av fosfat-P i
form av vixtndringen P-mag till en berdknad koncentration av 1,75 mg P/l. Samtidigt
forvarades den andra delen av bédrarmaterialet utan fosfortillskott under forvaringen. De tva
omgangarna med bérarmaterial togs in pa laboratoriet och forsok genomfordes forst med
bararmaterialet med tillsats under forvaringen och direkt darefter utfordes forsok med
bdrarmaterialet som ej hade erhallit fosfattillsatts under forvaringen. Till varje forsok
tillsattes fosfor till tvd av de fyra reaktorerna med en tillsats av P-mag till en beréknad
startkoncentration av 1,75 mgP/l. Samtliga reaktorer hade en fyllnadsgrad av 46 %.
Samlingsprov fran de tvd reaktorer som behandlats pd samma sitt togs innan och efter
forsoken och fosfat-P analyserades.

4. Temperaturens effekt pa nitrifikationen

I detta forsok testades nitrifikation under tva skilda temperaturer. Samtliga reaktorer hade en
fyllnadsgrad av 46 %. Tva reaktorer hade en temperatur pa 15 °C medan de andra tva hade en
temperatur pa 5 °C. De birare som hade blivit behandlade med fosfor under férvaringen innan
forsoket anvéndes till detta forsok.
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5. Effekt av annat P-tillskott

Eftersom det visade sig svért att erhdlla den Onskade P-halten i reaktorerna ndr P-mag
anvindes sd testades dven en annan fosfatkélla i form av kaliumdihydrogenfosfat, KH,POj.
Samtliga reaktorer i detta forsok hade en fyllnadsgrad av 23 %. Samlingsprov pé fosfat-P togs
fore och efter forsoket. 1 tvad reaktorer tillsattes kaliumdihydrogenfosfat till en
startkoncentration av 5 mgP/l medan de andra tvé reaktorerna ej erholl ndgon fosfortillsats.
Forsok 5 och 6 utférdes med samma bérare och de kom frdn den behallare som forvarades
utan fosfortillsats innan forsoken.

6. Effekten av reducerad luftning och fosfortillsats

I detta forsok anvédndes ocksa kaliumdihydrogenfosfat men syrehalten reducerades till ungefér
hélften. Samlingsprov for analys av fosfat-P togs innan och efter forsoket. I tva reaktorer
tillsattes kaliumdihydrogenfosfat till en startkoncentration av 5 mg P/l medan de andra tvé
reaktorerna ej erhdll ndgon fosfortillsats. Samtliga reaktorer i forsoket hade en fyllnadsgrad av
23 %.

8.5 Analysmetoder

Nitrat-N analyserades med en FIA star (Automatiserat analyssystem baserat pa flow injection)
med en provslinga pa 200 pl. Analysmetoden baserades pa FOSS Application note 5201-SE.
Denna metod tilldmpas vid analys av nitratkviave for olika typer av vatten sdsom grund-,
dricks-, yt- och avloppsvatten. Metoden bygger pé principen att nitrat-N reduceras till nitrit-N
i en kadmiumkolonn. Dérefter bildar nitrit-N vid tillsats av sulfanilamidlosning en
diazoforening som sedan reagerar med N- (1-naftyl)-etylen-diamin-diviteklorid och bildar ett
azofargdmne. Detta fairgdmne gar sedan att méta i en spektrofotometer, dir absorbansen mats
vid en véglidngd av 540 nm. Denna analys ger summan av nitrit-N och nitrat-N (reducerat till
nitrit-N). Med analysmetoden baserad pd FOSS Application note 5200 analyseras enbart
nitrit-N. Méngden nitrat-N fds genom att subtraheras méngden nitrit-N frdn summan
(nitrit+nitrat)-N.

Ammonium-N analyserades med Tecators analysmetod for Kjeltec, Application Sub Note
3502 och AN 300sv, ISO 5664. Metoden tillimpas for avlopps-, lak-, och ytvatten samt for
slam. Genom att omvandla ammonium till ammoniak (NH3) med hjélp av natriumhydroxid,
kan ammoniaken angdestilleras vidare till en mottagarkolv. Mottagarkolven innehéller
borsyralosning och blandningen som bildas kan sedan titreras mot en kédnd syraldsning.
Angdestilleringsprocessen sker i en Kjeltec maskin. D4 det forekommer fororeningsrisk fran
luftens kvéve forvaras proverna i slutna kérl eller tickes med plastfolie innan analys.

Fosfat-P analyserades med metoden SS-EN ISO 6878:2005. Ortofosfatjoner far reagera med
molybdat- och antimonjoner i sur 16sning till ett antimonfosformolybdatkomplex. Genom att
reducera detta komplex med askorbinsyra bildas ett starkt blafdrgat molybdenkomplex som
kan maétas spektrofotometriskt vid 880 nm.

Syrehalten mittes i dammarna och 1 reaktorerna med en portabel syremitare WTW Oxi 330i.

Temperaturen mattes med en elektronisk laboratorietermometer modell 363, WildMark.

pH mittes med en pH mitare fran Metrohm (827 pH lab).
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9 Resultat

Resultatet for den initiala provtagningen av fosfat-P och total-P (Tabell 3) visade att
fosfathalten 1&g under vérdet for mdjlig inhibering vid alla provtagningspunkter i dammen.

Tabell 3. Halten av fosfat-P och total-P i dammar for

lakvattenrening vid Garstad avfallsanlaggning den 17/9 2008

Provplats Fosfat-P mg/1 Total-P mg/1
IN 6-damm <0,010 0,34
IN v-damm 0,036 0,21
UT v-damm 0,019 0,16

9.1 Test av forsOksuppstéllning

Ammoniumf{orbrukningen var linjdr under de forsta fyra timmarna, men visade sen en tendens
till att minska (Figur 11) Detsamma géllde bildningen av (NO;+NOs)-N. En linjdr
regressionsanalys over de fyra forsta timmarna gav hastigheten 0,78 gNH,-N/m’d och 0,75 g
(N02+N03)—N/m2d for reaktorer utan tillsats av P-mag. For reaktorerna med tillsats av P-mag
var hastigheten nigot hogre, 0,88 gNH,-N/m?d och 0,90 g(NO,+NOs3)-N/m?d. Under forsoket
hade halten ammonium-N 1 forsoket efter 8 timmar minskat med 54 % i reaktorerna utan
tillsats av P-mag medan motsvarande siffra var 58 % for reaktorerna med tillsats av P-mag.

Temperaturen steg under forsdkets gang fran 17 °C till ungefir 18 °C (Tabell 4). Aven pH och
syrehalten hade ett hogre slutvirde an startvirde. Den procentuella syreméttnaden var
omkring 75 % i1 borjan av forsdket men steg sedan till 98 % respektive 82 % for reaktorer utan
respektive med P-mag (Tabell 4). Syremittnaden &dr framriknad med referensvirde fran
syremittnadstabell (Tabell 1).
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A (3) NH4-N med P (4) (NO2+NO3)-N med P

Figur 11. Nitrifikationshastigheten per bararyta vid testforsoket av forsoksutrustningen. Forsoket tillats
fortga i 8 timmar. Tva av reaktorerna fick en tillsatts av fosfat-P i form av P-mag och tva reaktorer fick
ingen tillsatts av fosfat-P.
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Tabell 4. Syrehalt, temperatur, pH fére och efter 8 timmars inkubation av bararmaterial i lakvatten fran
Garstad med och utan tillsats av 1,75 mgP/I i formen P-mag. Fyllnadsgraden var 23 %.

pH Temp °C 0, mg/1 % syremittnad
Reaktor utan P- start 7,7 17,0 7,3 ~75
mag slut 7,8 18,3 9,3 ~98
Reaktor med P- start 7,7 17,0 7,3 ~75
mag slut 8,0 18,4 7,8 ~82

9.2 Effekt av béarartillsats

Den nitrifikation som foregick i1 reaktorerna utan bérare var forsumbart liten, medan méngden
ammonium-N efter 4 timmar hade reducerats med 47 % i reaktorerna som innehdll 47 %
bararmaterial (Figur 12). Hastigheten var 0,72 gN/reaktor och dygn for bade bildande av
(NO,+NO3)-N och minskningen av ammonium-N. Hastigheten per biraryta var 0,6 gN/m’
béraryta och dygn for bade bildandet av nitrit och nitrat samt minskningen av ammonium.

Medeltemperaturen var ungefir 17 °C under hela férsoket och var ndgot lagre (16,5 °C) for de
reaktorer som inneholl bédrarmaterial eftersom bdrarmaterialet hade en lidgre
ursprungstemperatur dn lakvattnet och dirmed kylde ned det nagot. pH var ungefar 8 under
forsoket. Syrehalten var hogre (8,1 mgO,/1) i1 reaktorerna utan bararmaterial jAmfort med 7,2
mgO,/1 {or reaktorerna med béararmaterial och den procentuella syreméttnaden var omkring 70
% 1 reaktorer med bdrare och 80 % i reaktorer utan bararmaterial.

300

y (1)=-30,2x + 246,8

- )4
/ y(2) = 29,8 + 16,4
50

mgN/reaktor
=
ul
o

0 + T T T , " Tid (h)
4 (1) NH4-N med barare B (2) (NO2+NO3)-N med barare
(3) NH4-N utan barare (4) (NO2+NO3)-N utan barare

Figur 12. Nitrifikationshastigheten per reaktor for forsok med barartillsats. Tva reaktorer inneholl
bararmaterial medan tva reaktorer enbart innehéll lakvatten. Hastigheten ar beraknad per reaktor med
kompensation for volymforlust i form av uttag av analysvolymer.

9.3 Inverkan av langre tids P-tillsats

Hastigheten for reaktorerna med bérare som forvarats i fosforrikt lakvatten var 0,49 gNHs-
N/m*d samt 0,42 g(NOz+NO3)—N/m2d (Figur 13). Nir samma bérare inkuberades 1 lakvatten
med fosfortillsats var hastigheten nagot hogre, 0,52 gNH,-N/ m*d och 0,48 g(NO,+NO;)-
N/m’d. Motsvarande hastighet for reaktorer med bérare som forvarats i lakvatten utan
fosfortillsats var 0,52 gNH4-N/m’d samt 0,46 g(NO,+NO;)-N/m’d (Figur 14), vilket dven det
var ndgot hogre dn nir de inkuberades utan extra fosfor, da hastigheterna var 0,49 gNH4-
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N/m?d samt 0,48 g(NO»+NOs)-N/m’d. Det vill séiga att det inte var nigon skillnad mellan de
birare som forvarats med fosfortillsats och de som inte fatt fosfor under férvaringen.
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Figur 13. Minskning av ammonium-N och bildning av (NO,+NQ3)-N for barare som férvarats i lakvatten
med tillsats av P-mag. Bararna inkuberades i lakvatten fran Garstad avfallsanlaggning med och utan
tillsats av P-mag till den beréknade startkoncentrationen 1,75 mg/l P. Varje punkt utgér ett medelvarde
av tva reaktorer.

Déaremot blev det en storre ammoniumavskiljning respektive bildning av (NO,+NO3)-N nédr
fosfor tillsattes under sjédlva forsoket i reaktorerna med bérare som forvarats med fosfortillsats
(Figur 14). Bildningen av (NO,+NO3)-N var dessutom lédgre d4n minskningen av ammonium-
N, vilket inte var fallet i reaktorerna med bérare som inte forvarats med fosfortillsats.

Vid forsoket med fosfortillsats under forvaringen var starttemperaturen 17 °C och sjonk sedan
ner mot 15-16 °C. pH virdet 1ag stabilt vid 7,5-8,0 och syrehalten var omkring 6 mgO,/1 vilket
motsvarar en syreméittnadsgrad pa ungefir 60 %.

Vid forsoket utan fosfortillsats under forvaringen var starttemperaturen 18 °C och sjonk sedan
ner till 13 °C efter 4 timmar. pH vérdet var 7,7-8,3 och syrehalten var omkring 6 mgOy/1
vilket motsvarar en syreméittnadsgrad pa ungefir 60 %.

Resultaten fran analysen av fosfat-P halten innan och efter forsoket visade att vid forsoket
med tillsats av fosfor under forvaringen var fosfat-P halten vid start 0,01 mgP/l da ingen
fosfor hade tillsats samt 18,7 mgP/l da fosfor tillsattes under forsoket (Tabell 5). Sluthalten av
fosfat-P var 1 detta forsok 1,9 mgP/l respektive 6,5 mgP/l, d.v.s. i slutet av forsoket rddde
overskott pa fosfat-P i bada behandlingarna.

Resultaten av fosfat-P da fosfor ej tillsattes under forvaringen visade att fosfat-P var < 0,01
mg P/l innan och efter forsoket dd ingen fosfor hade tillsats varken under forvaringen eller
under forsoket (Tabell 5). Da fosfor tillsattes under forsoket var halten 0,7 mg P/1 for att vid
forsokets slut vara < 0,01 mg P/, d.v.s. den tillsatta fosfaten kan ha fillts ut under
inkubationen.
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Figur 14. Minskning av ammonium-N och bildning av (NO,+NQO3)-N fér barare som forvarats i lakvatten
utan tillsats av P-mag. Bararna inkuberades i lakvatten fran Garstad avfallsanlaggning med och utan
tillsats av P-mag till den berdknade startkoncentrationen 1,75 mg/l P. Varje punkt utgor ett medelvarde
av tva reaktorer.

Tabell 5. Fosfathalten vid forsok med langre tids tillsats av P-mag som fosfortillsats. Barare forvarades i
fosforrikt lakvatten innan forsoket medan andra barare ej erholl nagon fosfortillsats da de forvarades.
Under inkuberingen av de fosforbehandlade bararna tillsattes fosfor till tva av de fyra reaktorerna och
samma sak utfordes dven pa de bérare som inte hade behandlats med fosfortillsats under férvaringen.

Bérare forvarade med P (mgP/l)  Bérare forvarade utan P mgP/1

-Piforsok  +P i forsok -Piforsok  +P i forsok
PO, -P fore 0,01 18,7 <0,01 0,7
PO/ -Pefter 1,9 6,5 <0,01 <0,01

9.4 Temperaturens effekt pa nitrifikationen

I detta forsok var ammonium minskningen 0,38 gNH4-N/m*d vid 15 °C och 0,05 gNH4-N/m°d
vid 5 °C (Figur 15). Motsvarande bildning av oxiderat kvive var 0,32 g(NO,+NOs)-N/m*d
respektive 0,04 g(NO,+NO3)-N/m*d. Mingden ammonium hade efter 4 timmar reducerats
med 27 % i reaktorerna med en temperatur pa 15 °C medan motsvarande siffra var forsumbart
liten for reaktorerna med en temperatur pa 5 °C.

Reaktorerna med *borvirdes’-temperaturen 15 °C hade en variation i temperatur mellan14-16
°C. Reaktorena med ’borvirdes’-temperaturen 5 °C hade en variation i temperatur mellan 5,0-
5,5 °C. pH var stabilt och 14g pa 8-8,3, dar startvirdet var ldgre &n slutviardet. Syrehalten var
omkring 9 mgO,/l for reaktorerna med 15 °C och omkring 12 mgO,/I for reaktorerna med
temperaturen 5 °C, motsvarande 95 % syremidttnad i reaktorerna med temperaturen 15 °C och
100 % i reaktorerna med temperaturen 5 °C
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Figur 15. Minskning av NH,"-N (mg N/m? bararyta) och bildning av (NO,+NOs)-N i reaktorer med
bararmaterial som inkuberats i lakvatten fran Garstad avfallsanlaggning vid 5 °C och 15 °C. Varje punkt
utgor medelvarde av tva reaktorer.

9.5 Effekten av annat P-tillskott

Nitrifikationshastigheten da KH,PO, anvéndes som fosfortillsats var 0,53 gNH4-N/m2d och
0,48 g(NOz+NO3)-N/m2d (Figur 16). Motsvarande siffra for de reaktorer som inte erholl
tillsats av fosfor var 0,34 gNH, N/m’°d och 0,32 g(NO,+NO;)-N/m’d. I detta forsék kunde en

effekt av P-tillsats pé nitrifikationshastigheten pévisas, Hastigheten for ammoniumminskning
okade med 56 %.

pH under forsoket varierade mellan 7,4-8,4 och temperaturen startade pa ungefdr 18 °C och
sjonk sedan ner mot 13 °C efter 4 timmar. Syrehalten startade vid 9 mgO,/1 och 6kade sedan
till 10 mgO,/1. Detta ger en procentuell syremittnad pd 95 %.

Halten av fosfat-P var i1 reaktorerna utan tillsats av fosfor <0,01 mgP/l bdde innan och efter

forsoket (Tabell 6). Halten av fosfat-P var i reaktorerna med tillsats av fosfor 2,7 mgP/l innan
forsoket och hade sjunkit till 0,9 mgP/1 efter forsoket.
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Figur 16. Minskning av NH,"-N (mg N/m? bararyta) och bildning av (NO,+NOs)-N i reaktorer med
bararmaterial som inkuberats i lakvatten fran Garstad med KH,PO, som fosfortillsats. Varje punkt utgér
medelvarde av tva reaktorer.

Tabell 6. Halter av fosfat-P pa prover tagna innan och efter forsoket dar KH,PO, tillsattes som
fosfortillsats.

Fosfat-P mg/1 Fosfat-P mg/1
innan efter
Reaktorer <0,01 <0,01
utan P
Reaktorer 2,7 0,9
med P

9.6 Effekten av reducerad luftning och fosfortillsats

Nitrifikationshastigheten vid reducerad luftning och fosfortillsats var 0,62 gNH,-N/m?d och
0,52 g(NOerNOg)—N/mzd dd fosfor inte tillsattes (Figur 17). Vid tillsats av fosfor var
hastigheterna 0,67 gNH4-N/m”d och 0,69 g(NO,+NO3)-N/m*d.

Halten fosfat-P da fosfor ej tillsattes var mindre dn 0,01 mgP/l bade innan och efter forsoket
(Tabell 7). D4 fosfor tillsattes var halten 3,1 mgP/l innan och 1,6 mgP/1 efter forsoket.

pH varierade under forsoket mellan 7,1-8,0 och temperaturen var stabil runt 18 °C. Syrehalten
varierade mellan 3,6-6,3 mgO,/1 vilket ger en procentuell syreméttnad pa 38-66 %.
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Figur 17. Nitrifikationshastigheten da syrehalten halverades och KH,PO, anvandes som fosfortillsats. Alla
fyra reaktorer hade en reducerad syrehalt men tva av de fyra hade aven tillsats av KH,PO,.

Tabell 7. Fosfathalten vid forsok med reducerad luftninge och fosfortillsats med KH2PO4

Fosfat-P mg/1 Fosfat-P mg/1
innan efter
Reaktorer <0,010 <0,010
utan P
Reaktorer 3,1 1,6
med P
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10 Diskussion

Bararmaterial

Resultaten fran fors6k 2 med enbart lakvatten jamfort med lakvatten med bérarmaterial visar
tydligt att en klar forbattring av nitrifikationshastigheten sker d& bararmaterial anvinds. Detta
leder till antagandet att den nitrifikation som dock tycks ske 1 den luftade dammen vid Gérstad
sker pa de stillen dar bakterierna har tillgang till ytor att kolonisera (t.ex. pa stenar, vixter
samt skdrmarna for att leda runt vattnet). Aven dversilningsytan bidrar till att 6ka ytorna for
mikrobiell tillvéxt i den Ostra dammen. Det kan dock vara vért att utreda den nitrifierande
formagan for oversilningsytan nér anldggningen har varit i1 drift ett tag, for att undersoka om
ytan fortfarande dr belastad optimalt for en hallbar kvévereducering eller om &ndringar
behdver goras.

Nitrifikationshastigheten

Den maximala nitrifikationshastigheten som erhélls var 0,88 mgNH,-N/m’d (Tabell 8).
Denna hastighet erholls niar P-mag tillsattes till det forsta forsoket med béararmaterial vid en
medeltemperatur pd 18 °C och kan jimforas med nitrifikationshastigheten 0,744 mgNH;-
N/m’d som ir framriknad for fullskaleanldggningen Hovgarden i Uppsala vid 10 °C. Den
hogre hastigheten 1 borjan av forsoksperioden berodde pa den hogre medeltemperaturen i det
forsta forsoket. Darefter mérktes en sdnkning av hastigheten under forsdksperioden fram till
forsoket med KH,PO,4 dér hastigheten okar fran 0,38 mgNH4-N/m2d till 0,53 mgNH4-N/m2d
(Tabell 8). Da hastigheten aterges grafiskt visas skillnaden i nitrifikationshastighet mellan
forsoken (Figur 18). Storst skillnad i hastighet gavs da inga bérare tillsattes och temperaturen
sénktes till 5 °C. Dérefter gav tillsatsen av KH,POy en storre skillnad i det forsta forsoket med
KH,PO4 én i det sista forsoket da syrehalten minskades. Detta sista forsok gav en hog
nitrifikationshastighet pa 0,69 mg NH,4-N/m?’d trots att syrehalten reducerades.

Den gradvisa sdnkningen av hastigheten under forsoksperioden (Figur 18) kan ha berott pé att
bararna forvarades utomhus utan en aktiv luftning. Minskningen overensstimmer med resultat
fran Grunditz och Dalhammar, (2001), som noterade en linjar minskning av cellaktivitet over
tiden, da nitrifierarna forvarades i flytande medium i 3 °C. Att hastigheten sedan 6kade for de
tva sista forsoken kan bero pd att birarna di hade tagits in 1 en container med virme for att
temperaturen utomhus hade sjunkit till under fryspunkten, vilket var for lagt for att ha bararna
stdende utomhus. Samma bérare anvindes 1 de tva sista forsoken och bédrarna forvarades av
praktiska skal i forsoksrummet under natten mellan férsken. Denna forvaring kan ha orsakat
den hogre hastigheten i det sista forsoket trots att syrehalten reducerades (Figur 18). D&
biofilmen stindigt fordndrades Gver tiden gar det inte att ha en absolut referens for forsoken,
men for varje forsok kan de olika reaktorerna jdmforas med varandra. En &ndring i
sammansittningen av lakvattnet kan ha skett under forsoksperioden men borde inte spela en
stor roll d& lakvattnet till forsdken togs 1 dvergdngen frdn den Ostra till den vistra dammen
och lakvattnet vid detta stélle borde ha en relativt utjamnad koncentration. Ett alternativ till att
hidmta lakvatten varje gang innan forsoken hade varit att ta allt lakvatten som behovdes till
experimenten under ett tillfille och sedan anvénda det lakvattnet till alla forsoken. Det dr dock
inte otroligt att koncentrationen av olika &mnen hade &ndrat sig dven d& pda grund av
sedimentation och nedbrytning under fOrvaringen. Att hastigheten for minskning av
ammonium-N inte dr ekvivalent med bildningen av (nitrit + nitrat)-N antas bero péd viss
ammoniakavgang till luften, eller att denitrifikation kan ha skett och nitrat omvandlats till
kvavgas.

I bade forsok 3a och 3b visar mitvdrdena en tendens att bdja av och nitrifikationen &r inte
linjar. Fler métvarden hade kunnat ge svar om sé var fallet. Att nitrifikationen inte ar linjér
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kan betyda att antingen substratet var begridnsade eller syrehalten. I och med att substratet
sjunker under forsokets ging kan detta leda till att diffusionen av substrat gor att
nitrifikationshastigheten avklingar.

Tabell 8. Sammanfattning over nitrifikationshastigheter erhallna under forsoken. Tabellen visar de
parametrar som har andrats under forsokens gang och hastigheten for minskningen av ammonium.
Fosforhalterna inom parenteserna var de initiala borvarden av fosfat-P som forsoktes uppnas vid starten

av forsoken.
Forsok Beskrivning  Temperatur Initial Syrehalt Nitrifikations- Nitrifikations-
(°C) fosforhalt ~ (mgOa/l) hastighet hastighet (gN/m?d)
(mgP/I) (gN/m?d) vid 15 °C

1 Med P-mag ~18 (1,75) 7,9 0,88 0,49

1 Utan P-mag ~18 - 7,91 0,78 0,42

2 Utan bérare ~17 - 8,0 0,05

2 Med barare ~16,5 - 7,0 0,60 0,44
3a P-mag under ~16,5 18,7 5,5 0,52 0,38

forvaring+
under forsok
3a P-mag under ~16,4 1,9 6,0 0,49 0,37
forvaring
3b P-mag under ~16,0 0,7 5,7 0,52 0,42
forsok

3b Ingen P-mag ~16,0 <0,01 5,6 0,48 0,39

4 15°C 15 - 9,1 0,38 0,38

4 5°C 5 - 11,3 0,05 0,38

5 Med KH,POy4 ~16 2,7 10,0 0,53 0,43

5 Utan KH,PO4 ~16 <0,01 9,5 0,34 0,28

6 Yo Oyt ~16 3,1 4,0 0,69 0,55

KH,PO4
6 72 O, ~16 <0,01 4.5 0,62 0,50
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Figur 18. Nitrifikationshastigheterna for varje forsok illustreras grafiskt. De behandlade vardena syftar
till de med fosfortillsats behandlade och de obehandlade syftar till de utan fosfortillsats. Detaljerad
information angaende resultaten for forsoken finns atergivna i tabell 8.

Fosfortillsats

Halten fosfat-P i lakvattendammen var mycket ldgre én vintat, eftersom prover tagna i juni
2008 hade en halt pa mellan 0,096-0,196 mg/l PO, -P med hogsta virdet i Ostra
lakvattendammen och ldgsta virdet for prover tagna i vatmarken (Carr och Landberg, 2008).
En tillsats av fosfor 1 dammarna skulle kunna leda till en viss Okning av
nitrifikationshastigheten. Dock har ingen drastisk 0kning av hastigheten konstaterats i
forsoken vid tillsats av fosfat-P, vilket var ovéntat da fosfat-P halten i1 lakvattnet var véldigt
lag. Det ar mojligt att fosforn bildade kemiska féllningar och didrmed inte var tillginglig for
mikroorganismerna 1 lika stor utstrickning. Mikroorganismerna kan under gynnsamma
forhallanden lagra ett forrdd av fosfor sé att de inte paverkas lika latt under fosforfria
forhallanden. Eftersom bérarna hdmtades frdn en process dér de tillsitter fosforsyra kan de
forsta forsoken ha paverkats av lagrad fosfor i biofilmen pé bérarna. I forsok 3, da delar av
birarna forvarades 1 fosforrikt lakvatten visade det sig att fosforhalten var hogre efter
inkubationen 4n innan vilket méste ha berott pa att bararna forde med sig fosfor till forsoket.

Pa Hovgarden i Uppsala tillsétts fosforsyra for att brist pa fosfor inte skulle verka inhiberande.
De har efter tillsats av fosforsyra sett en méarkbar fordndring i form av hogre nitrifikation én
tidigare (Olsson, 2008). RVF (2003) foreslar att en fosforbegrinsning kan hidvas genom att
tillfora kemfillt slam fran avloppsreningsverk. Vid Masalyckes lakvattenbehandling tillsétts
fosfat-P i form av fosforpellets direkt i den luftade dammen for att 6ka mangden biomassa
(Leander, 2009). Ett 6verskott maste tillsdttas da en del av fosforn binder till jarnet i lakvattet
och pé sa sitt blir otillgdngligt (NVV, 1993). Vid Tekniska Verken har beslut tagits att fosfor
1 form av P-mag ska tillséttas till den biologiska reningen pa Rengird. Vilka konsekvenser
detta far for lakvattnet i dammen aterstar att se. Dock kan fosfortillsatsen verka okande pa
nitrifikationen om fosforbrist rader 1 den luftade dammen. Resultaten fran forsoken var inte
entydiga om en storre Okning kunde ges av KH,PO4 dn P-mag. Att anvinda en annan
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fosforkdlla an P-mag i det biologiska steget pa Rengérd skulle kunna 6ka den organiska
nedbrytningen och dven gynna reningsprocessen av lakvattnet.

Att den analyserade fosfat-P halten aldrig 6verensstimde med den teoretiskt framridknade och
tillsatta mangden kan bero pa fdllningar samtidigt som upplagring av fosfor kan ha skett i
biofilmen. I forsta forsoket maittes inte halten fosfat-P men ndr samma méngd frdn samma
flaska med P-mag tillsattes till det tredje forsoket var halten fosfat-P hogre dn véntat. Det
forbrukades sedan en tredjedel av den tillsatta méngden. For motsvarande forsok da P-mag
inte tillsattes under forsokets gang inneholl lakvattnet fran borjan forsumbart liten méngd
fosfat-P men sedan 6kade fosfat-P halten ovéntat under forsoket. Att fosfat-P halten var hog 1
borjan av forsoket da P-mag tillsattes samt att det tillkom i forsoket d& det inte tillsattes nagon
P-mag, kan antas bero pad att P-mag hade tillsatts under forvaringen 1 tvd veckor innan
forsoket. Bérarna skoljdes inte fore forsoket, av radsla for att forstora biofilmen. Att en sé stor
del av médngden fosfat-P forbrukades antas bero pa féllning. I det efterfoljande forsoket dé
bédrare togs in frdn forvaringen dir ingen P-mag hade tillsats visade analyserna av fosfat-P att
halten fosfat-P vid forsokets borjan i1 de reaktorer som hade fatt en tillsats av P-mag, var lagre
an berdknat. Den berdknade startkoncentrationen var 1,75 mgP/l men analysen visade enbart
0,7 mgP/1 1 borjan av forsoket. I slutet av forsoket var halten forsumbart 1ag.

Dé& KH,PO, anvédndes som fosfortillsats efterstrdvades en halt pa 5 mgP/l som startvirde, men
analys av fosfat-P pa startprov visade en halt pd 2,7 mgP/I 1 de reaktorer som erholl tillsats. I
de reaktorer som ej erholl fosfortillsats var halten forsumbart ldg badde innan och efter
forsoket. I det sista forsoket da KH,POj tillsattes samtidigt som syrehalten minskades var
fosfat-P halten under och efter forsoket hogre dn i foregdende forsok.

Temperaturhdjning

Temperaturens effekt pa nitrifikationshastigheten kan uttryckas som foljande (Hem et al,
1994):
ke (T-Tpe
rr=r_-10 T e Q)
dér
rr = reaktionshastigheten (g N/m?*d)
T = temperaturen (°C)
T.er= referens temperaturen (°C)
I'tre =Maximala hastigheten vid referenstemperaturen (g N/m?d)
kT= temperatur koefficienten (°C™")

Resultaten frén forsoket dd temperaturens effekt pa nitrifikationshastigheten undersoktes
insatt i formeln ovan ger en temperaturkoefficient pad 0,09/°C. Detta ir ett hogre virde dn
tidigare rapporterade varden (0,01-0,05 /°C) (Hem et al, 1994). En hog temperaturkoefficient
ar ett tecken pa att bakterierna dr mer temperaturkdnsliga. Detta medfor att en
temperatursdnkning skulle ge hog effekt i form av en sédnkning av nitrifikationshastigheten.
Dock skulle bakterierna kunna anpassa sig till den nya temperaturen och fa en hogre aktivitet
trots den laga temperaturen. Den behandling som mikroorganismerna har fatt under forsdken
har varit snabba temperaturomstédllningar och effekten fran dessa skiljer sig fran effekten fran
langsamma temperaturomstillningar. Alltsd kan den hdga temperaturkoefficienten vara en
foljd av de véxlande temperaturforhdllanden som bérarna hade varit utsatta for innan de
anvindes till experimenten och under forsoken. Nir bdrarna forvarades utomhus i1 cipax
behéllare, dir omgivande lufttemperatur spelat stor roll eftersom volymen vitska var relativt
liten, har temperaturen formodligen skiftat mer &n nér de har forvarats 1 processen 1 Uppsala.
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Efter en veckas forvaring togs bdrarna in pa laboratoriet for forsta forsoket. Lakvattnet till
forsoket togs in 12-24 timmar innan forsdken for att temperera vattnet till rumstemperatur.
Temperaturen i den killarlokal dir experimenten utfordes hade en ungefirlig temperatur pa
20 °C. Men bérarna till forsoket togs in samma dag och hade da en lagre temperatur vilket
gjorde att starttemperaturen i reaktorerna var omkring 18 °C nir bade bérare och lakvatten
hade tillsats. Syretillforseln via en kompressor medforde att den luft som bléstes in 1
reaktorerna under forsoken ytterligare sénkte temperaturen. Lufttemperaturen i den luft
kompressorn bldste ut sjonk under forsoksperiodens géng vilket dr forklaringen till den
gradvisa minskningen av temperaturen under forsdken (Tabell 8).

D4 nitrifikationshastigheterna som erholls under forsoken korrigerades till temperaturen 15 °C
med ekvation (8) minskades hastigheterna vid forsok 1 och 2 och minskningen Over
forsokstiden blev inte lika stor som dd ingen korrigering utfordes (Figur 19). Den
framraknade temperaturkoefficienten som anvédnds vid denna korrigering ér erhéllen efter ett
forsok och enligt diskussion ovan hogre dn givna temperaturkoefficienter i litteraturen. En
langre tids anpassning till en viss temperatur och fler forsok hade kunnat ge en ldgre
temperaturkoefficient och ddrmed mindre differens frdn de faktiska hastigheterna erhéllna
frén forsoken.
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Figur 19. Nitrifikationshastigheterna for varje forsok illustreras grafiskt. De behandlade vardena syftar
till de med fosfortillsats behandlade och de obehandlade syftar till de utan fosfortillsats. De rdda
markerade serierna aterger de hastigheter som &r korrigerad till temperaturen 15 °C. Detaljerad
information angdende resultaten for forsoken finns atergivna i tabell 8.

Syrehalt

Forsok 5 och 6 visade ingen minskning av nitrifikationshastigheten trots halvering av
syrehalten. Tvértom sa var hastigheten hogre 1 det forsoket med lagre syrehalt (forsok 6) bade
for béarare som inkuberades med fosfortillsats och utan. Detta resultat gér emot foregdende
teorier om att hastigheten dr proportionell mot méngden syre sa linge som inte substratet dr
begridnsande. Halten substrat (ammonium) var lika hog som 1 de tidigare forsdken och borde
dé inte vara begridnsande. Den hdgre hastigheten i det sista forsoket kan ha berott pa att
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birarna forvarades i forsoksrummet under natten mellan forsoken och temperaturen dér var
omkring 20 °C. Den hdjda temperaturen innan forsoket kan ha bidragit till att hastigheten var
hogre fast att syrehalten minskades. Den manuella justeringen av tryckluften till reaktorerna
medforde att en exakt lika stor mdngd syre 1 alla forsoken var omdojligt att 4stadkomma och
justeringen styrdes genom att médta syrehalten. I sista forsoket var det tinkt att en dnnu lagre
syrehalt &n den erhallna skulle anvéndas, men visade sig att en ldgre tillforsel av tryckluft
skulle ge en ojamn tillforsel av syre till reaktorerna.

Implementering i fullskala

Genom att anvinda de dimensionerande parametrar som har erhdllits fran
fullskaleanldggningen Hovgérden kan en dverslagsberdkning goras for att fa en overblick dver
den méngd bédrare som skulle behovas for att gora en fullskaleanliggning vid
lakvattendammen pa Gérstad. Om en fullskalereaktor skulle byggas pa Girstad skulle dess
placering kunna vara vid inloppet till den véstra lakvattendammen. Dér &r halten ammonium i
ingdende vatten ungefdr 50 mg/l. P4 Hovgarden berdknas en nitrifikationshastighet pa 0,744
g/md erhéllits och dir drivs anliggningen med en hydraulisk uppehallstid pd 14 timmar.
Anldggningen &r dimensionerad for temperaturen 10 °C som ar den temperatur som lakvattnet
haller under vinterhalvaret. Enligt Hovgardens miljorapport haller ingdende vérden av
ammonium-N till biosteget en halt pa ungefir 50 mg/l. Biosteget dr dimensionerat for att
utgdende halt ammonium-N ska understiga 10 mg/l. Medeltemperaturen pa inkommande
lakvatten till dammarna pa Gérstad héller ett drsmedelvirde (&r 2007) pa ungefdr 10 °C.
Tillflodet av lakvatten fran Girstad avfallsanliggning 4r ungefir 480 m’/d och med en
genomsnittlig halt ammonium-N in i vistra dammen pi 50 g/m’ fas den totala mingden
ammonium-N per dag till 24 000 g. Om maximalt 10 mg/l ammonium-N far vara kvar i
utgdende vatten frén reaktorn och uppehéllstiden dr 14 timmar behdvs en bararmaterialsyta pa
32 258 m” vilket innebir en totalvolym pa ungefdr 200 m® med en fyllnadsgrad av 29 %.

Dock var syftet med detta examensarbete att utreda mdjligheterna till en enkel och robust
teknik som skulle kunna implementeras i den luftade dammen. D4 dammen har en stor volym
skulle en avgrinsad del i bérjan av dammen kunna anvéindas for att leda vattnet, med hjilp av
styrskdrmar, genom en begridnsad volym med bdrarmaterial. For att skapa en teknik som ar
simpel och ej krdver stora skotselinsatser kan bararmaterialet placeras i en bur, t.ex. korgar av
ndt med en bottenluftare undertill (Figur 20). Materialet i buren maste vara anpassat efter
lakvattnets korrosiva natur och vara slitstarkt och téligt. Rostfritt stil, plastmaterial eller
rostfritt stal dvertickt med polymermaterial skulle till exempel kunna anvindas. Maskorna i
buren maste givetvis vara mindre dn bdrarmaterialets diameter for att forhindra att
bararmaterialet sprider sig i dammen eller ackumuleras pa botten av dammen. Om burarna ar
avtagbara fran upphédngningskonstruktionen skulle de kunna tas upp vid behov for underhall
eller reparation.
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Figur 20. En ténkbar 16sning for att tillampa biofilmsteknik i den luftade dammen skulle kunna vara att
anvanda en bur dar bararmaterial forhindras att avlagsna sig fran den luftning som skulle astadkommas
med en bottenluftare placerad pa botten av buren. Bottenluftaren har fordelaktigen en robust och enkel
design i form av rér med hal i och de skapar turbulens i buren. Dock kan burens vaggar vara tvungna att
vara solida beroende pa& hur mycket turbulens som behdvs och vilken syrehalt som bottenluftaren skapar.
Buren pa bilden ar fast i marken pa vénster sida och pa en pale i dammen pa den hégra sidan. Buren
skulle kunna vara totalt nedsankt eller ha den 6versta biten ovanfor ytan. Genom att hékta loss buren
fran palen och den sammanhdrande lanken in till land skulle det majliggora en upplyftning pa land vid
behov av underhdlining eller reparation.

Bottenluftare

Den storsta utmaningen i att anvinda bdrarna pa det ovan ndmnda sittet, 4r att kunna
tillgodose mikroorganismerna med en tillfredsstillande syrehalt, samt att sdkerstilla att
birarna inte smiter. De ytluftare som anvinds idag kommer inte att kunna ge den
omblandning och turbulens hos bdrarna som efterstriavas for bararmaterial med biofilm. Detta
skulle inte bara kunna leda till syrebrist for mikroorganismerna utan dven att avlagringar
skulle kunna ackumuleras pé bararna vilket skulle gora deras flytformaga sdmre och en hogre
turbulens skulle behdvas for att halla dem i konstant omrorning. Installationen av en
anldggning i borjan av den vistra dammen skulle kunna leda till praktiska utmaningar da
dammen é&r ca. 4-5 meter djup pa detta stélle.

Enligt forsok 4 da nitrifikationshastigheten testades vid temperaturen 5 °C var hastigheten
forsumbart liten. Detta dr ett ként faktum att hastigheten minskar patagligt under vintern och
ett stort problem med biologiska reningsmetoder i tempererade klimat. Da det praktiskt vore
svart att hoja temperaturen i hela den véstra dammen skulle det kunna vara aktuellt att
avskdrma en del av dammen och virmevéxla lakvattnet i denna del. En kombination av en
Okning av bérarytor tillsammans med en temperaturhdjning skulle ge bast resultat.
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Da pH ej sdnktes under forsdken gjordes en teoretisk berdkning av den alkalinitet som skulle
kunna &tgd vid fullstindig nitrifikation (Appendix II). Alkaliniteten &r ett matt pa vattnets
buffertforméaga och enligt dessa berdkningar skulle det teoretiskt aterstd 1,7 meq/l da all
ammonium i inkommande vatten till vistra dammen oxiderats. Om alkaliniteten understiger 5
meq/l kan det bli n6dvindigt att hdja alkaliniteten genom att tillsétta t.ex. kalk (Henze et al,
2002). Detta betyder alltsa att alkaliniteten 1 en fullskaleanldggning borde ricka men det kan
bli n6dvéndigt att tillsétta alkalinitet om allt inkommande ammonium-N ska oxideras.

Under forsoket da ldngre tids fosfortillsats utreddes bildades det skum i reaktorerna. Stor
skumbildning skulle kunna orsaka problem i storskalig verksamhet. Varfor skum bildas kan
bero pa ytaktiva organiska d&mnen, svarnedbrytbara tvittmedelsrester eller denitrifikation i
vattenfasen (Bitton, 1999). Det finns dven mikroorganismer som producerar skum, t.ex.
aktinomyceter producerar ett brunt skum som &ar mycket svarbehandlat (Bitton, 1999). Pa
Hovgérden tillsitts skumdampande medel for att minska skumbildandet 1 biofilmsprocessen
(Ohlsson, 2008).

D4 enbart korttids batchforsok har utforts i denna studie borde detta arbete kompletteras med
ett utforligt forsok 1 pilotskala. Genom att undersoka nitrifikationshastigheten samt de
praktiska och tekniska aspekterna skulle en utvérdering kunna géras om det vore mojligt att
implementera ett system som ovan dr diskuterat. Ett forslag pd en praktisk tilldimpning av
pilotforsok skulle kunna vara att anvénda en cipax behallare och sdnka ner den i dammen och
kontinuerligt pumpa in och ut lakvatten ur denna. Provtagning skulle di vara mdjligt att utfora
pa in och utflodet. Av forsoket kan en optimal uppehéllstid utviarderas och dven hur vél
luftningen skulle fungera i dammen av en bottenluftare. Om forsoket tillats att paga under en
langre tid kan problem som utfillning pa bédrarna och konstruktionens funktionalitet
utvirderas. Det ar viktigt att syreséttningen och turbulensen fungerar i anldggningarna da de
skapar goda forhallanden for mikroorganismerna i biofilmen samt hjélper till att hélla
biofilmen tunn och forhindrar beldggningar pa béararna. Fyllnadsgraden av bararmaterial beror
pa de praktiska aspekterna med luftning och omrérning. Om en god luftning erhélls kan en
hogre fyllningsgrad anvéndas och en mindre totalvolym eller uppehallstid behovs.
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11 Slutsatser

» Genom att 6ka mingden ytor for mikroorganismer att kolonisera skulle en 6kning av
nitrifikationshastigheten kunna 4stadkommas 1 den Iuftade dammen vid
lakvattenreningen pa Girstad. Aven en temperaturhdjning skulle dka nitrifikationen i
dammen.

» Den mojliga fosforbegriansning som observerades i den luftade dammen skulle kunna
hidvas genom en tillsats av fosfor. Enligt forsoken Okade nitrifikationshastigheten
ndgot vid fosfortillsats. Eftersom 6kningen av hastigheten i jimforelse mellan KH,PO4
och P-mag inte gav helt entydigt resultat borde detta verifieras med fler forsok.

» Beriknat pa en nitrifikationshastighet pa 0,744 gN/m’d skulle en totalvolym pa 200 m’
behovas for en reaktor med biofilmsteknik vid Gérstad. Denna framréknade volym
skulle sékerstilla en utgdende halt pad 10 mgN/1 vid en temperatur av 10 °C. Forslag pa
hur biofilmsteknik skulle kunna implementeras i den luftade dammen visas 1 figur 20.
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12 Fortsatt arbete

Fortsatt arbete skulle kunna inkludera att undersoka de tekniska aspekterna hur en hojning av
temperaturen i den luftade dammen skulle ske praktiskt. T.ex. utnyttja dverskottsvirmen fran
avfallsforbranningen pa Gérstadverket. Da lakvattendammen innehéller stora méngder
lakvatten skulle en temperaturhdjning kunna vara mest effektiv da den infors vid en samtidig
implementering av bararmaterial i dammen.

Fortsatt utredning bor ocksd goras dé fosfordoseringen kommit igdng pd Rengird for att
undersoka om fosforhalten fortfarande dr 18g. Vid fortsatt lag fosforhalt kan en tillsatts av
fosfor hédva bristen. Fortsatta studier skulle kunna utreda om andra fosfortillsatser &n P-mag
och KH,PO, skulle vara mer effektiva och ekonomiskt I6nsamma att tillsétta till dammen. Till
exempel kemfillt slam fran avloppsreningsverk, fosforsyra eller fosforpellets.

Med ett pilotforsok skulle de praktiska utmaningarna vid tillimpningen av biofilmsteknik i
dammen kunna utredas. Det dr viktigt med en vél fungerande luftning och det skulle behdva
utredas praktiskt med t.ex. en prototyp anldggning.

Fortsatt arbete skulle dven kunna fokusera pa att utreda denitrifikationen i vatmarken. D&

nitrifikationen fungerar vél dr det viktigt att dven denitrifikationen kan ta hand om det nitrat
som bildas.
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Figur 1, Kvavets livscykel
NE (2008) hiamtad 2008-12-10 fran http://www.ne.se.ludwig.lub.lu.se/artikel/234681. Med

tillstdnd fran Kenneth Andersen.
Figur 2, Omvand osmos

NE (2008) hamtad 2008-12-10 frdn
http://www.ne.se.ludwig.lub.lu.se/sok/omv%C3%A4nd+osmos. Med tillstand frdn Kenneth

Andersen.
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GARSTAD AVFALLSANLAGGNING
Lakvattenbehandling

Plan over lakvattensystem

Omrade dar dagvatten och drénerings-
vatten avleds till lakvattensystem

& Lakvattenpumpstation

Lakvatten tryckledning

behandling av
lakvatten /'

0100200 300m

UPRG iFrER. LAMNRDE.
T et 2 A 26003

D - anslutningspunkt till dagvattennat
S - anslutningspunkt till spillvattennat
R - utsléppspunkt till recipient

X 6479100 Y 1491143 D
X 6479208 Y 1491061 S
X 6478120 Y 1489845 R

Figur 21. Karta 6ver Garstadavfallsanlaggning, Omradet inom brun markering visar
avfallsanlaggningen. Rod markering visar lakvattnets reningsvag, genom den 6stra dammen vidare till
den vastra dammen och slutligen till vatmarken. Med tillstdnd fran Magnus Hammar, Tekniska verken i
Linkdping AB.
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Appendix I

Teoretisk berdkning av alkalinitet:

Da ingen alkalinitet méttes under forsoks perioden togs ett medelvérde fran tidigare ar (2004).
Alkalinitet pa inkommande vatten till dammarna: 540 mg/l HCO; = 8,9 meq/l
Ammoniumkoncentration: 50 mg/l NH4-N

Molvikt f6r NH4-N: 14 g/mol

Molvikt for HCOs: 61 g/mol

Antalet mol ammonium-N i inkommande vatten till den véstra dammen:
Koncentration av ammonium-N 50 mg/1 =0,05 g/l = 0,0036 mol/I

For varje mol NHy4-N som nitrifieras s& forbrukas 2 mol alkalinitet.

Forbrukad alkalinitet: 0,0036 - 2 =0,0072 mol/l vilket motsvarar 0,0072 mol/l - 61 g/mol =
0,44 g/1 =439 mg/l

Den forbrukade alkaliniteten i meq/l: 439 mg/1 /61 g/mol = 7,2 meq/1

Alkalinitet kvar efter nitrifikation ar 8,9-7,2 = 1,7 meq/l
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Enhancement of ammonium reduction in an aerated
pond for treatment of leachate.

Mia Warjerstam
Mars 2009

Abstract: A series of lab scale experiments were conducted to study ways of improving the
nitrification in a pond for treatment of landfill leachate at Gérstad waste treatment facility in
Linkoping, Sweden. Three different parameters were investigated, addition of carrier material,
phosphorus addition and the temperature dependency. At Gérstad, leachate is treated in an equalisation
pond with an overland flow area, an aerated pond and a wetland. Initially, water quality analyses in the
pond system indicated phosphate limitation in the process. Experiments with addition of an external
phosphorus source were conducted in four reactors with a volume of 5 L each. Two different external
phosphorous sources were used, P-mag (PO,”" and Mg) and potassiumdihydrogenphosphate
(KH,POy). For carrier material, small free floating polyethylene elements (K3) with a density slightly
under 1g/cm® were used. The K3 carriers have an inner active surface of 500 m*/m’ where biomass
can grow and attach as biofilm. Oxygen, pH and temperature were controlled throughout the
experiments. Also, experiments were conducted at about 5 °C and 15 °C to investigate the possible
temperature dependency of the nitrification process. The maximum nitrification rate achieved was
0.88 g/m’d and a small positive effect of P addition was observed. Insignificant nitrification was
noticed when no carrier material was added and when the leachate had a temperature of 5 °C. The
temperature coefficient was estimated at 0,09 /°C, which is higher than literature and could be due to
temperature changes in the history of the biofilm. Calculations with the nitrification rate of 0,744
g/m’d and with a goal of 10 mg NH,-N/1 in the effluent a total carrier volume to treat 175 000 m*/year
would have a total reaction volume of approximately 200 m® with carrier material to 29 % of the total
volume.

Keywords: Aerated pond, Carrier material, Landfill leachate, Nitrification rate, Phosphorus
limitation.

Introduction

Leachate generated from a municipal landfill Zouboulis, 2000). Among these are chemical,
can cause considerable environmental biological, membrane separation and thermal
problems. In contact with surrounding soil, treatment processes. Biological processes
ground and surface water the leachates based upon biofilm processes have been
becomes a major pollution hazard and have a proven to be reliable for nitrogen removal
strong 1impact on the entire ecosystem. (Pastorelli et al, 1997). The moving-bed
Municipal waste contains proteins which are biofilm reactor (MBBR) was developed on the
used for hydrolysis and fermentation by basis of conventional activated sludge process
microorganisms (Berge and Reinhart, 2005). and fluidised bed and consists of small free
As a by-product ammonium-nitrogen is floating polymer elements constantly in
produced. Ammonium in the leachate causes movement in the reactor (Chen et al 2008).

eutrophication in lakes and waters and is Biological processes for ammonium removal
considered one of the most common water are based on nitrification and denitrification. In
quality problems in the world today (Smol, the nitrification processes, the ammonium is
2008). Therefore, leachate must be collected converted to nitrate in two steps. The
and treated before being discharged into the ammonia  oxidizing  bacteria  convert
environment. There are several treatment ammonium to nitrite (Canziani et al, 2006):

options available for leachate treatment, with
different degrees of efficiency (Loukidou and
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NH, +3/20, > NO, +H,0+2H"

Thereafter is the nitrite oxidized to nitrate by
nitrite oxidizing bacteria:

NO, +1/20, — NO;

The nitrification rate is dependent on
temperature, pH, dissolved oxygen (DO),
available organic material and possible toxic
substances (Bitton, 1999). In leachate the
concentration of phosphate is generally low
and an addition of phosphate could increase
the nitrification rate. Different phosphorus
substances have been used in order to enhance
the nitrification rate, and among them are
phosphoric acid and potassiumdihydrogen-
phosphate KH,PO, (Welander et al, 1997
Ekenberg 2007).

Surfaces provide a place for the micro-
organisms to grow a biomass in the form of
biofilm. In a biofilm process different forms of
surfaces have been developed and biofilm
reactors with  suspended carriers are
constructed to provide a large area of biofilm
formation to a low volume. The nitrification is
acidifying and it might be necessary to add
alkalinity to maintain a stable pH in the
process.

In order to treat the leachate and to minimize
the contamination impact on surroundings,
Tekniska Verken in LinkOping AB has chosen
to use biological treatment for their municipal
landfill Gérstad. The on-site leachate treatment
plant has a two-phase treatment process, the
first is designed to use nitrification in a pond
system and an overland flow followed by the
second phase, a wetland designed for
denitrification. The pond system consists of
two ponds where the second pond is aerated
with three surface aerators and includes three
control shields to enlarge the duration time for
the treated water in the treatment process. The
system receives approximately 175000 m’
contaminated water annually. A waste
treatment plant for liquid industrial waste has
its effluents connected to the leachate
treatment of Gérstad. For normal processes
that plant have to add phosphorus to the
biological treatment of organic material. The
plan is to add 2 mg P/l phosphorus solution (P-
mag) and the phosphorus that will not be
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utilised during the biological treatment will be
presented in the effluents of that plant and
probably would be beneficial for nitrification
during leachate treatment.

The objective for this study was to investigate
possible ways to improve the nitrification in
the aerated ponds at the Garstad landfill,
Linkdping, Sweden. To improve the
nitrification, two different parameters, which
might stimulate the process, were investigated
in lab-scale. In addition, the temperature
dependency of the process was determined.
Experiments were conducted with leachate
from the aerated ponds. Based on the results,
modifications are suggested that might
enhance the nitrification in the aerated pond.

Method and material

Leachate samples were collected from the
municipal landfill site, Gérstad, located 3 km
north-east of the town Linkdping in the south
of Sweden. The experiments were performed
in laboratory scale batch reactors with a
working volume of 5 L. Air was supplied
through pressure reinforced plastic hoses and a
pressure stabilizer from a compressor. The
hoses were glued to the bottom of the reactors
in a circle and small holes were made every
second centimetre to ensure sufficient aeration
of the leachate (Figure 1). Ammonium, nitrite
and nitrate were analysed from samples taken
from every reactor every two hours.

Figure 1. Design of experimental setup.

The carriers (K3) were manufactured by Anox-
Kaldnes and were cylinder shaped with walls
on the inside to enlarge the active surface
(Figure 2). The active surface was 500 m?*/m’
and that is where the microorganisms grow,
attached as biofilm. The carriers were supplied



from a leachate treatment plant in Uppsala,
Sweden, (Hovgarden) that use carriers in their
leachate treatment process. The advantage of
obtaining carriers from an ongoing process was
that a long start-up time was avoided as the
carriers were already colonised. The filling
fraction is the volume occupied by carriers in
empty reactor (@degaard et al, 2000) and was
either 23 or 47 % in the experiments.

Figure 2. Carrier used in
the experiment.

Two different external phosphorus sources
were used. At first the nutrient solution P-mag
(PO, and Mg) was used but later on,
experiments  with  potassiumdihydrogen-
phosphate (KH,PO,4) were also conducted. The
phosphorus solution (P-mag) is a Phosphorus
Magnesium nutrient solution and was
purchased from Yara AB. The KH,PO, was
purchased from Onemed.

Altogether, six experiments were conducted
during the period October to December 2008.
The first experiment was a test experiment and
gave useful information for the rest of the
experiments. This experiment was conducted
during 8 hours in order to investigate the
change in pH, temperature and oxygen
demand, but also to study the function of the
experimental ~ equipment. = The  second
experiment tested the performance with or
without carrier material. The third experiment
compared the nitrification after adding carrier
material that had been stored with phosphate
addition with carriers stored without phosphate
addition. For the forth experiment, nitrification
rates at two different temperatures were
evaluated and the fifth experiment compared
the addition of KH,PO4; with no phosphate
addition. The sixth and last experiment
investigated the effect of a reduced oxygen
supply on the nitrification rate, with the
addition of KH,PO,.

Samples collected from the landfill leachate,
from the effluents of the aerated pond and from
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the effluents of the wetland were evaluated in
order to investigate the nitrification in the pond
system.

Results and discussion

Evaluation of the nitrification at Gérstad
The evaluation of the nitrification in the pond
system at Gérstad showed that the average
reduction of ammonium concentration was 56
% for the whole process. The two ponds were
responsible for 48 % and the wetland had an
average ammonium decrease of 8 %.

Nitrification rates from literature and a
case study

The reported nitrification rate in suspended
carrier processes varies between 0.5-1.0 g
N/m?d (Hem et al, 1994; Chen et al 2008;
Rusten et al, 2006; Ekenberg, 2007). The
volumetric rate for other biological
nitrification processes varies between 72-1500
g N/m’d (Knox, 1985 cited in Welander et al,
1997b; Hem et al, 1994; Horan et al, 1998;
Heander, 2007; Ekenberg et al, 2008; Kim et
al, 2006; Welander et al, 1997a).

At Hovgérden waste treatment plant the
leachate is treated in a pre-precipitation step
with potassiumpermanganate and thereafter in
two biofilm reactors with the carrier K3 to a
total filling fraction of 29 %. The hydraulic
retention time is 14 hours and the calculated
nitrification rate of the Hovgarden leachat
treatment plant was 0,74 gN/m’d. This rate is
in the range of reported rates for biofilm
reactors in literature.

Experimental results

The results of the first experiment showed that
the nitrification rate was linear during the first
four hours but then started to incline (Figure
3). The nitrification rate for this experiment
was 0,88 g NH4-N/m’d and was also the
maximum rate achieved (Table 1). The
nitrification rate was even higher than the
nitrification rate achieved at Hovgarden where
the carriers had been in process some days
before the present experiments, and could be
due to the higher temperature and the higher
amount of oxygen during the experiment. The
pH varied between 7.7-8.0, temperature varied
between 17.0-18.4 °C and the dissolved
oxygen was 7.3-9.3 mgQO,/l during the
experiment. When the leachate was incubated



without carriers, only a negligible nitrification
was observed, hence the carrier material
improved the nitrification dramatically.

Phosphate samples were initially taken in the
pond system and the results (<0.01-0.04
mgP/L) indicated a possible phosphate
limitation. Due to this result, experiments with
addition of external phosphorus were carried
out in order to evaluate the effect on the
nitrification rate. The results showed a slightly
more efficient nitrifications rate when
phosphate was added compared with no
addition of phosphate. Inconclusive results
were given when KH,PO, as phosphorus
additive was compared to the nutrient solution
P-mag. No differences in nitrification rate were
achieved when the carrier had been stored for
two weeks in leachate with phosphorus
addition compared with those that had been
stored without phosphorus addition.

Negligible nitrification was achieved when the
temperature during the reaction was 5 °C. The
calculated Arrhenius temperature coefficient
was 0,09 /°C. The temperature coefficient
value was higher than literature values (Hem et
al, 1994), which indicates that the nitrification
process was unusually sensitive to temperature
changes. This could be due to the changes in

temperature before the experiment and also the
fast temperature change during the experiment.
A slower temperature change would probably
give a lower temperature coefficient.

The results for the last experiment showed
higher nitrification rates although the dissolved
oxygen level was lower than in the preceding
experiments. This could possibly be explained
by the fact that the carrier material had been
stored for a week in a higher temperature than
before to avoid freezing. And also, the same
carrier were used in the two last experiments
and the carrier were stored in room
temperature over night and that could be the
explanation to the increase in nitrification rate
although the oxygen was reduced.

Scale up

Using nitrification rate for the biofilm process
of Hovgérden and with a goal of 10 mg NH,-
N/l in the effluent, a reactor designed to treat
175 000 m’/ year would have a total reaction
volume of 200 m’ with 29 % of the total
volume filled with carriers at a temperature of
10 °C. To use small reactors with a new design
could make it possible to implement the
biofilm technique in the aerated pond. A figure
over that type of reactor is shown in Figure 4.
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Figure 3. The changes in amount of NH4-N and (NO2+NO3)-N during 8 hours of leachate incubation in
reactors with 23 % carrier material. The linear regression shows the nitrification rate during the first four

hours.
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Table 1. The nitrification rate from the six experiment with the values of the parameters. The nitrification
rate, pH, temperature and dissolved oxygen are the mean value of two reactors.

Experiment Description Temperature Phosphorus Oxygen Nitrification rate g
(°C) measured value (mgO,/L) (N/m?d)
(mgP/L)
1 with P-mag ~18 1.75 7.9 0.88
1 without P-mag ~18 - 7.9 0.78
2 Without carrier  ~17 - 8 0.05
2 With carrier ~16.5 - 7.0 0.6
3a P-mag during ~16.5 18.7 55 0.52
storage and
during
experiment
3a P-mag during ~16.4 1.9 6.0 0.49
storage
3b P-mag during ~16 0.7 5.7 0.52
experiment
3b Without P-mag  ~16 <0.01 5.6 0.48
4 15°C 15 - 9.1 0.38
4 5°C 5 - 11.3 0.05
5 With KH,PO, ~16 2.7 10.0 0.53
5 Without ~16 <0.01 9.5 0.34
KH,PO,
6 5 O+ KH,PO, ~16 3.1 4.0 0.69
6 15 0, ~16 <0.01 4.5 0.62
/[ /S [/ /

[ N T

Bottom aerator

Figure 4. A net cage mounted on top of a bottom aerator filled with carriers would be a way to implement
the biofilm technique into the aerated pond. The green line is showing the edge of the pond and the black
lines are the structure that holds the net cage
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Conclusions

» The nitrification in the aerated pond of
Girstad could be enhanced with an
addition of surfaces for the micro-
organisms to colonize, but also an
increase in temperature would affect
the nitrification.

» A possible phosphorus limitation in
the pond was observed and the results
of the experiments indicate that a
slightly higher nitrification rate could
be achieved with an addition of
phosphate.
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