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More stringent effluent standards regarding nitrogen are to be expected for
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Forord

Syftet med denna rapport har varit att sammanstilla den tillgingliga kun-

skapen om olika behandlingsmetoder for rejektvatten, primirt olika biolo-

giska metoder men #4ven ndgra olika kemisk-fysikaliska metoder f6r nirings-
dterféring behandlas.

Avsikten ir att rapporten ska anvindas f6r kunskapsinhimtning bade av
personal som redan har en separat rejektvattenanliggning och av de som
funderar pa att investera i en anliggning. Rapporten vinder sig till olika
personalkategorier sdsom processingenjérer, drifttekniker och beslutsfattare.

I rapporten finns nio fallstudier av olika rejektvattenbehandlingar, sju av
dessa ir biologiska metoder och tvi dr baserade pa vixtniringsiterforing.
Kriterier for urval av fallstudierna har varit bland annat:

* De ska aterspegla sd manga olika metoder som mojligt.

* De ska finnas i fullskala i Sverige eller i ndgot nirliggande land. D3 det
inte finns ndgon anliggning for struvitfillning i Sverige valdes i stillet en
pilotstudie som har utférts i Helsingborg

* Tre olika konfigurationer av deammonifikation ir inkluderade; ANAM-
MOX®, ANITA™ Mox samt DEMON®. ANAMMOX® ir med pa
grund av att de storsta anammoxanliggningarna i virlden utgérs av
denna typ. ANITA™ Mox ir med dé& den dels dr utvecklad av Sverige-
baserade AnoxKaldnes, dels ir den en av de mer anvinda varianterna.
DEMON® ir med eftersom de flesta anammoxanlidggningarna i virlden
bestar av denna konfiguration.

Merparten av arbetet med rapporten har utforts av Fredrik Stenstrom med
stod av Jes la Cour Jansen. Ovriga forfattare har bidragit med textgransk-
ning och synpunkter pd rapporten. De har dven limnat anliggningsspe-
cifika uppgifter i samband med fallstudier samt varit behjilpliga vid till-
hérande studiebesok.

For behjilplighet vid studiebessk samt inlimnande av anliggnings-
specifika uppgifter i samband med 6vriga fallstudier riktas ett stort tack till:
Seren Eriksen vid Ejby Melle avloppsreningsverk i Odense, VandCenter
Syd, Danmark; Debby Berends vid Royal HaskoningDHYV, Nederlinderna;
Bernadet Otten samt Richard Haarhuis vid Olburgen avloppsreningsverk,
Waterstromen BV, Nederlinderna.



Innehall

Lo o { o RN 3
SaMMANTAtENING .ccoieeiiiiiericrececcetrccecctsesae e ssesssesssesnssesssensnsanes 6
SUMMATY ccuiiiiiiiitritentiitiseestsessnsesssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 7
(1 ¢e |11-] TN 9
1 Allmant om rejektvatten...........ervicininnniccnsennnnncssennenecesensennes 12
2 o 1151 CoY 1] 14
2.1 Allmén historik samt biologiska behandlingsmetoder................... 14
2.2 Vaxtnaringsaterforande metoder .......ooovveveiiineiieecee 15
3 Kvéavevagar och allmént om biologisk kvaverening ..................... 16
3.1 Generellt om kvaverening .......ccoeeeieirinciiiciieccec e 16
3.2 NFEFTIKETION coice s 17
3.3 Denitrifikation . ..c.ii i 23
3.4 ANBMIMIOX 1ttt ettt ettt et et s 27
4 Fordelar och nackdelar med

separat rejektvattenbehandling ......c.cccceeeeeciecciinnnnnenncnscnscnnennene. 34
4.1 Generellt om olika for- och nackdelar ..., 34
4.2 HOG kvavehalt ..o 34
4.3 Lag halt organiskt material.........ccccoiviiiiiiiic 35
4.4 Temperaturens PAVErkan .........ccoceoreinneiniiciieceeeeecceeeea 35
4.5 Paverkan i huvudstrOmmen ...t 36
4.6 BildNing av [UStgas ...cveveieuiiiiieicieeecee e 36
4.7 Véxtnaringsaterforande metoder ... 38
5 Behandlingsmetoder for rejektvatten ..........cceeeeeerveevcecceecnnnennnne 39
5.1 Behandling i huvudstrommen .......ccooeeiiiiiiiceeeee 39
5.2 Nitrifikation-denitrifikation i SBR.........ccoeiiiiieiiiieeeee 39
5.3 Nitritation-denitritation i SBR .......ccociiiiiiniiiceee 40
5.4 Bioaugmentation ..o 41
55 SHARON ..ot 43
5.6 ANAMMOX® et 45
5.7 ANTTATM IMOX .ttt ettt ettt e 46
5.8 DEMON® ettt 48
5.9 Jamférelse mellan olika biologiska metoder........cccooeiviiiienn. 49
510 Ammoniakstripping. .o et 50
51T StruvitfallINing weeeeeeeicce s 52



6  Nar ar det lampligt med separat rejektvattenbehandling? ......... 55

7  Kriterier for att valja typ av rejektvattenbehandling..................... 57
7.1 DriftkOStNAd . ..o 57
7.2 INvesteringskostNad ..o 58
7.3 Miljomassig hallbarhet.........ccociiiiicc, 58
7.4 Volymkompakthet. ..o 58
7.5 ENKel drift. e 59
7.6 Behov att 6ka kapaciteten i huvudstrommen ........ccoccviiniininenne 59
8  FAllStUIEN ..ttt 60
8.1 Generellt om fallstudier ... 60
8.2 Nitrifikation-denitrifikation i SBR, NorrkOping.......ccccceveinncinenne. 60
8.3 Nitritation med lutdosering i SBR, Malmo .......cccovviviiiinciiinnn 63
8.4 Bioaugmentation, 's-Hertogenbosch (Holland) ......c.cccoceveiiinnnnn. 66
8.5 SHARON, LiNKOPRING vttt 69
8.6 ANAMMOX®, Olburgen (Holland) ......ccovveieiiiciieeiceee 73
8.7 ANITAT™ MOX, VEXJO ..ttt 77
8.8 DEMON®, Odense (Danmark) .......cccooeeeoeeeceeeeeeeeeeeeeeeee e 80
8.9 Ammoniakstripping, OSlO ...cccoviiiieiiieieeee e 84
8.10  Struvitfallning, Helsingborg (fOrsék)........covevviveieiieiceeeee, 87
8.11  Reflektioner fran fallstudier ........cccoeiveieiiieieee e 91
QD REfEIENSEI ...ttt aesaens 94



Sammanfattning

Stringare reningskrav ir att vinta for flera avloppsreningsverk i Sverige,
bland annat nir det giller kvive. Dagens kviverening av avloppsvatten sker
i huvudsak i reningsverkens huvudstrom. Den kan kompletteras med sepa-
rat behandling av det kviverika rejekevatten som bildas vid avvattning av
det rotade avloppsslammet. Historiskt sett har separat rejektvattenbehand-
ling inforts vid avloppsreningsverk nir stringare reningskrav for kvive har
inforts, och da som ett alternativ till utbyggnad av kvivereningen i huvud-
strommen.

Den férsta permanenta behandlingsanliggningen fér rejektvatten installe-
rades i Sverige for mer 4n 25 ar sedan: en SBR-reaktor vid Nykvarns avlopps-
reningsverk i Linkoping. Sedan dess har det i lingsam men stadig takt upp-
forts fler anliggningar. I dag tillimpas separat rejektvattenbehandling vid
drygt 15 kommunala avloppsreningsverk i Sverige, och fler ir att vinta. En
fordel med separat behandling av rejektvatten ir att det behdvs mindre bas-
singvolym eftersom reaktionshastigheten ir hogre i det varma och hogkon-
centrerade rejektvattnet. En annan fordel dr att man undviker avstingning
eller provisorisk drift av huvudstrommen under en ombyggnad.

De senaste aren har det utvecklats nya biologiska processer som gor att
det i dag finns fler och tyngre argument f6r att inf6ra separat rejektvattenbe-
handling. En process som kallas deammonifikation dr mindre resursférbru-
kande och mer miljévinlig in konventionell behandling i en SBR-reaktor;
dessutom kriver den mindre bassingvolym. Med en annan senare metod
(bioaugmentation) uppnds bade kvivereduktion i rejektvattnet och dkad
kvivereduktion i huvudstrommen. Detta dstadkoms genom att huvud-
strommen boostas med bakterier frin rejektvattenbehandlingen; effek-
ten blir dirmed dubbel. Det finns ocksd kemisk-fysikaliska metoder som
omvandlar rejektvattnets niringsimnen till gédselprodukter.

P4 de avloppsreningsverk i Sverige som i nulidget har separat rejekevat-
tenbehandling ir konventionell behandling i SBR-reaktor den vanligaste
metoden. Om det behdvs 6kad kviverening i dessa anlidggningar kan det
vara ett alternativ att konvertera till bioaugmentation i stillet for att bygga
ut reningen av huvudstrommen.

Rapporten gor en grundlig genomgéng av bide konventionella och nyare
biologiska behandlingsmetoder fér rejektvatten. Den innehéller ocksd en
genomgang av tvd vixtniringsiterforande metoder: ammoniakstripping
och struvitfillning. Rapporten tar ocksd upp frigorna nir det dr limpligt att
infora separat rejekevattenbehandling och vilka kriterier som ir viktiga nir
man viljer typ av behandling. Avslutningsvis beskrivs nio fallstudier med
olika rejektvattenbehandlingsmetoder frin Sverige, Norge, Danmark och
Nederlinderna, med reflektioner kring bland annat driftkostnader.

Merparten av arbetet med rapporten har utforts av Fredrik Stenstrém
med st6d av Jes la Cour Jansen, Lunds universitet.



Summary

More stringent effluent standards are to be expected for several wastewater
treatment plants (WWTP) in Sweden according to the Baltic Sea Action
Plan (BSAP) and the implementation of the Water Framemork Directive
(Directive 2000/60/EC of the European Parliament and of the Council of
23 October 2000 establishing a framework for Community action in the
field of water policy). This will also include nitrogen in the wastewater efflu-
ent. Digester supernatant from dewatering of digested sludge contains high
nitrogen concentrations. Separate treatment of the digester supernatant
could therefore be an important complement to the reduction of nitrogen
in the effluent from a WWTP.

More than 25 years have passed since the first separate treatment plant
for digester supernatant in Sweden was installed; an SBR with nitrifica-
tion-denitrification at Nykvarn WWTP in the city of Linkdping (1991).
Since then, there have been a slow but steady increase of more separate
treatment plants. Today (2017), separate treatment of digester supernatant
are applied at more than 15 municipal WWTDPs in Sweden, and more are
to be expected.

Historically, separate treatment of digester supernatant was established
when more stringent effluent standards was introduced, as an alternative to
reconstruction of the mainstream process at a WWTP. One of the advan-
tages with separate treatment is that it requires a smaller reactor volume
compared to the mainstream process due to the higher reaction rates in the
warmer and more concentrated water. Another advantage is that a tempo-
rary shutdown or provisional operation of the mainstream process could be
avoided.

The recent years’ achievements of new processes mean that there today
are more and better arguments to establish a separate treatment for digester
supernatant. Treatment via deammonification’ is less resource-consuming
and more environmentally friendly than conventional nitrification-deni-
trification. Additionally, it requires a smaller reactor volume. When bio-
augmentation” is used, not only is the nitrogen reduced in the digester
supernatant, it also boosts the mainstream process with nitrifiers that will
decrease the nitrogen concentration in the effluent from the whole plant.
The benefits from bioaugmentation is thereby doubled. Nutrient recycling
by chemical-physical methods are used to transform the nutrients in the
digester supernatant to a fertilizer. Some of these processes will also mean a
saving of non-renewable resources, e.g. through struvite precipitation.

Today, the most common way in Sweden for separate treatment of
digester supernatant is by nitrification-denitrification in an SBR. If a more

stringent effluent standard is introduced, these plants could quite easily be

' A biological two-step process of partial nitritation + anammox. Both steps are carried out by
autotrophic bacteria.

2 A method that both reduces nitrogen in the digester supernatant and increases the nitrification in the
main stream process through a continuous inoculation of nitrifiers.
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transformed to bioaugmentation processes as an option for a reconstruction

of the mainstream process.

The present report includes a thorough review of both conventional and
more recent biological processes for treatment of digester supernatant. It
also contains a review of two nutrient recycling processes; ammonia strip-
ping and struvite precipitation. Furthermore, the report addresses the issues
when it is feasible to introduce a separate treatment of digester supernatant
and which considerations that are important to take into account when
choosing between different treatment methods. Lastly, nine case studies of
different treatment technologies for digester supernatant are described. The
case studies are from treatment plants located in Sweden, Norway, Den-
mark and the Netherlands. The main findings from the case studies are:

* The operation costs varied between 4-6 SEK/kg TN for the biological
processes that include deammonification. For other biological processes
the operation cost varied between 9-19 SEK/kg TN__.

* The operation costs for ammonia stripping were 9 SEK/kg TN _, this is
lower than usually found in the literature.

* The operation costs for struvite precipitation (reduction of phosphorus)
were 27 SEK/kg PO -P_,.

* A good functionality of online sensors is critical for a proper process.
Malfunction of online sensors results in a poor process performance and/
or an unnecessarily high energy consumption.

* The volumetric reduction rate of total nitrogen was 0.4-1.4 kg TN/
m?,d at the present load for the biological processes that include deam-
monification. For the other biological processes the volumetric reduction
rate of total nitrogen was 0.2-0.3 kg TN _/m’,d.



Ordlista

Ord Férklaring

Aerob Miljs dir syre finns tillgingligt.

Affinitet Olika dmnens benigenhet att reagera med varandra.
Anaerob Syrefri miljs.

Anammox ANaerobisk AMMoniumOXidation.

Anoxisk Syrefri miljé men dir nitrat eller nitrit fsrekommer.
ARV Avloppsreningsverk.

Augmentera Oka, forstirka.

A/B processen

AOB

ARV
Assimilation
Autotrof
Bio-P

Bioaugmentation

BOD,
C,H,O,N
C181_119()9Iq
CO,

COD

Deammonifikation

Denitrifierare

DO

Endogen respiration

Fri ammoniak

Fri salpetersyrlighet

Fakultativ

HNO

2

Heterotrof

Adsorptions-Belebungsverfahren (tyska). En biologisk tvé-stegsprocess som tillimpar
olika slambelastningar; ett hogbelastad A-steg for reduktion av organiskt material och ett
lagbelastat B-steg. Respektive steg inkluderar bioreaktorer och sedimentering.
Ammonium Oxiderande Bakterier. Autotrof bakterie som oxiderar ammonium till nitrit.
Avloppsreningsverk.

En organisms upptag av niringsimnen fér uppbyggnad av vivnader.

Se Kemolitoautotrof.

Biologisk fosforrening.

Okning/férstirkning av biologisk aktivitet.

I denna rapport dsyftas en metod som bide reducerar kvivet i rejekevattnet och dkar
nitrifikationen i huvudstrémmen genom en kontinuerlig ympning av nitrifierare.
Biochemical Oxygen Demand (eng.).

Biokemisk syreférbrukning (under 7 dygn).

Férenklad kemisk beteckning fér nybildad biomassa genom biologiska reningsprocesser.
Férenklad kemisk beteckning for organiskt material i avloppsvatten.

Koldioxid.

Chemical Oxygen Demand (eng.).

Kemisk syreférbrukning.

En biologisk tva-stegsprocess av partiell nitritation + anammox. Bida stegen utf6rs av
autotrofa bakeerier.

Bakterie som omvandlar nitrat till kviivgas via nitrit, kvivemonoxid och lustgas.
Dissolved Oxygen (eng.).

Syrehalt.

Bakteriers konsumtion av egen cellvivnad vid brist pd annat substrat.

NH.. Icke joniserad.

HNO,. Icke joniserad.

Avser bakterie som kan tillvixa under forhallanden da syre bdde finns tillgingligt och
icke tillgingligt. Exempel: Denitrifierande bakterier.

Fri salpetersyrlighet

(eng: FNA = Free Nitrous Acid).

Avser bakterie som anvinder organiskt material bidde som kolkilla for celluppbyggnad
och energikilla (elektrondonator). Under aeroba forhéllanden anvinder heterotrofer
syre som elektronacceptor. Fakultativa heterotrofer kan i stillet for syre nyttja nitrat eller
nitrit som elektronacceptor, detta sker vid denitrifikation.



Ord

Férklaring

HRT
IFAS

Inhibera

Kemolitoautotrof

Kj-N

Kritisk slamalder

MAF
MAP
MBBR

Mesofil organism
N
NH

3

Nitrifierare

NOB

ORP
P
Psykrofil organism

Rejektvatten

Slamytbelastning
SBR

SRT

SRT .

min

Struvit
SVI
TN

TN

red

Hydraulic Retention Time (eng.).

Hydraulisk uppehallstid.

Integrated Fixed Film Activated Sludge (eng.). Hybridprocess med bide birarmaterial
och aktivslam.

Himma. Anvinds vanligen i samband med himmad funktion av bakteriell verksamhet.
Avser bakterie som anvinder oorganiskt kol (CO,) som kolkilla for celluppbyggnad och
oorganiska imnen som energikilla. Exempelvis ir nitrifierare kemolitoautotrofa bakterier
som utvinner energi genom att nyttja kviveimnen som elektrondonatorer och syre som
elektronacceptor. I avloppssammanhang benimns de ofta kortfattat som autotrofer.
Kjeldahl-kvive.

Till Kjeldahl-kvive riknas det kvive som ir organiskt bundet samt ammoniumkvive.

I praktiken innefattar det allt kvive utom nitrat- och nitritkvive.

Den minsta slamalder som erfordras for att erhélla nitrifikation. Med kritisk aerob
slamalder avses den luftade andelen av kritiska slamaldern.

Se struvit.

Se struvit.

Moving Bed Biofilm Reactor (eng.).

Roérliga birare som dr nedsinkta i vattnet och anvinds for biologisk rening.

Organism som har temperaturoptima vid 20-40 °C.

Kvive.

Fri ammoniak.

Ammonium.

De tva bakeeriegrupperna AOB och NOB som tillsammans omvandlar ammonium il
nitrat via nitrit. Se dven Kemolitoautotrof.

Nitrit Oxiderande Bakterier. Autotrof bakterie som oxiderar nitrit till nitrat.

Nitrit.

Nitrat.

Oxidation Reduction Potential (eng.).

Redoxpotential.

Fosfor

Organism som har temperaturoptima vid ca 12-18 °C.

I denna rapport avser termen rejektvatten det vatten som uppstar vid avvattning av rétat
slam.

Mingden slam som belastar en sedimenteringsbassing, (kg SS/m?h).

Satsvis Biologisk Rening

Sequencing Batch Reactor (eng.).

Sludge Retention Time (eng.).

Slamélder.

Minsta slamélder for att erhalla nitrifikation.

Mineralet magnesiumammoniumfosfat hexahydrat, kemiska beteckningen ir
MgNH,PO,-6H,O. Det benimns dven MAF eller MAP (eng.).

Slamvolymindex.

Ett sitt att mita sedimenteringsegenskaperna i aktiv slam.

Total Nitrogen (eng.).

Totalkvive.

Reducerad mingd totalkvive.
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Ord Férklaring
TP Total Phosphorus (eng.).
Totalfosfor.
TSS Total Suspended Solids (eng.).
Total slamhalt (organisk + oorganisk fraktion).
VFA Volatile Fatty Acids (eng.).
Flyktiga fettsyror.
UASB Upflow Anaerbic Sludge Blanket (eng.).

En biogasreaktor med granuler som svivar i det uppétriktade avloppsvattenflodet.
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1  Allmant om rejektvatten

Rejekevatten bildas vid avvattning av rétat slam. Kvivebelastningen till
kommunala avloppsreningsverk motsvarar 12—14 g per person och dygn.
30—40 % av detta binds i suspenderat material i reningsprocessen och leds
till slambehandlingen (Siegrist, 1996). Vid rotning av slammet sker en ned-
brytning av organiskt material som leder till att vissa mnen okar i kon-
centration, diribland kvive. Cirka 50 % av kvivemingden som leds till
rétning frigors och aterfinns i rejektvattnet. Kvivemingden i rejektvattnet
utgor dirmed 15-20 % av inkommande kvivemingd till avloppsrenings-
verk (Siegrist, 1996). Det hogkoncentrerade rejektvattnet utgor dock ingen
stor del av flodet, endast 0,5-1,5 % av inkommande flode till ett avlopps-
reningsverk.

Nigra av de mest karakteristiska dragen for rejektvatten 4r att det inne-
haller hég halt kvive och har hég temperatur. Dessa egenskaper gor det
sarskilt limpligt f6r separat behandling. Vidare har det dven en férhéllan-
devis ldg halt av nedbrytbar COD vilket ir en férdel vid vissa behandlings-
metoder. Molf6rhallandet mellan alkalinitet/NH -N ir ofta 1,1 eller hogre
(Hellinga et al., 1998; Gut, 20006). I tabell 1-1 jimfors typiska virden for
avloppsvatten och rejektvatten enligt litteraturen. I tabell 1-2 gérs samma
jimforelse med virden fran fallstudier i denna rapport.

Tabell -1 Sammanséttning avinkommande avloppsvatten samt
rejektvatten fran avvattning av rétat slam vid kommunala
avloppsreningsverk. Viarden enligt litteraturen.

Avloppsvatten Rejektvatten
BOD, (mg/L) 125-400 =® 300-4 000 ¢
COD (mg/L) 250-800 * 700-9 000 ¢
TN (mg/L) 20-70° 120-800 ¢
NH,-N (mg/L) 12-45 2 100-500 ¢
TP (mg/L) 4-12 15-300 ¢
TSS (mg/L) 120-400* 500-10 000 ¢
Alkalinitet (mg HCO/L) 180-430 < 180-2 500 ¢
Temperatur (°C) 8-20 25-35

* Metcalf & Eddy, 2003.

* Omriknat enlige BOD, = BOD; - 1,15.

¢ Omriknat frin ekv/m?’. Virdet paverkas av alkaliniteten i dricksvattnet.
4 Henze et al., 2002.

¢ De hogre virdena erhills vid ARV med biologisk fosforrening.
Omriknat frén ekv/m®.

For att utvinna s mycket energi som majligt (i form av metangas) ur slam
vid rotningsprocessen efterstrivas en hdg utrdtningsgrad. Olika tekniker for
att oka utrétningsgraden utvecklas kontinuerligt. Vidare forvintas hygieni-
seringkraven skirpas for slam frin reningsverk vilket dven det i manga fall
kan leda till 6kad utrétningsgrad. Vid en 6kad nedbrytningsgrad av orga-
niskt material 6kar koncentrationen av nedbrytningsimnen i rejektvattnet,
diribland kvivehalten (Carrere et al., 2010). Hirutover efterstrivas vid
mdnga anliggningar en 6kad TSS-halt in till rotkammaren for att minska
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Tabell -2 Sammanséttning av inkommande avloppsvatten samt
rejektvatten fran avvattning av rétat slam till de kommunala

avloppsreningsverk som ingar som fallstudier i denna rapport.

Avloppsvatten Rejektvatten

Intervall Medianvarde Intervall Medianvarde
BOD, ® (mg/L) 150-340 230 (n=8)® 140-700 200 (n=4)
COD (mg/L) 370-620 500 (n=7) 200-2 500 850 (n=4)
TN (mg/L) 27-52 37 (n=8) 700-1 800 1100 (n=6)
NH,-N (mg/L) 620-1 500 900 (n=9)
TP (mg/L) 3,3-9.3 5,2 (n=8) 15-240 60 (n=6)
TSS (mg/L) 200-1 700 470 (n=7)
Alkalinitet (mg HCO,/L) 4 000-5 300 4900 (n=4)
Temperatur (°C) 23-35 28 (n=9)

a >

n” anger antal virden som intervall och medianvirden baserats pa.
® Om BOD-halten har angivits i BOD; har den omriiknats enligt BOD, = BOD, - 1,15

energiforbrukningen vid uppvirmning av slammet. Dessa olika anledningar
medfér att det i framtiden kan forvintas okade koncentrationer av bland
annat kvive i rejektvattnet.

Separat behandling av rejektvatten kan utforas via biologiska metoder
eller kemisk-fysikaliska metoder. Med biologisk metod avses behandling
med hjilp av mikroorganismer (i huvudsak bakterier) for att sinka kvive-
halten. Med kemisk-fysikalisk metod avses behandling med kemiska och/
eller fysikaliska metoder f6r att reducera kvive- och/eller fosforhalten, vid
dessa metoder erhalls vanligen en produkt som kan utnyttjas som vixtni-
ring.

I samband med Baltic Sea Action Plan (BSAP) och implementeringen av
ramdirektivet for vatten (Europaparlamentet och radets direktiv 2000/60/
EG) forvintas flera avloppsreningsverk i Sverige erhélla stringare renings-
krav, bland annat gillande kvive. Med rejektvattens héga kvivekoncentra-
tion kan separat behandling av detta utgora ett viktigt komplement f6r att
reducera den totala utgdende kvivehalten fran avloppsreningsverken.

Med de speciella egenskaperna hos rejektvatten som nimnts ovan mojlig-
gors dven behandling med nya och mer resurseffektiva biologiska metoder.
P4 detta sitt har nya processer for rejektvatten visat vigen for nya behand-
lingsmetoder av vanligt avloppsvatten i huvudstrémmen. Ett exempel pd
detta dr deammonifikationsprocessen som férst introducerades pa rejekt-
vatten, ddrefter gors stora anstringningar for att £ den att fungera i huvud-
strommen.

P4 svenska ir ordet rejektvatten en etablerad benimning som syftar pa
klarvattenfasen som uppstdr vid avvattning av rotat slam. P engelska finns
det en storre ordrikedom. Ordet ’reject water’ ir en relative vanlig benim-
ning men det kan dven syfta p& den klarvattenfas som uppstar vid exem-
pelvis slamfortjockning eller filtrering. Andra benimningar pd engelska
dr exempelvis ‘digester supernatant’, ‘sludge liquor’, ’supernatant liquor’,

sludge water’, eller ’side-stream water’.
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2 Historik

2.1 Allmén historik samt biologiska
behandlingsmetoder

Under 1910-talet beslutades i Tyskland att slam fran reningsverk skulle dter-
foras till lantbruket som godningsmedel. For att mojliggora detta behovde
slammet avvattnas vilket utférdes i pressar och centrifuger. Tyskland tycks
vara en av de forsta linderna som tillimpade slamavvattning (Hatton,
1921). I samband med detta uppkom iven rejektvatten som sidoproduke.
Att avloppsvatten innehéller mycket kvive uppmirksammades av Fowler
(1920) som féreslog att det dirfor borde dterforas till jordbruket.

Internationellt har separat rejektvattenbehandling tillimpats sedan 1930-
talet (Rudolfs & Gehm, 1939). I USA uppmirksammades rejektvatten som
ett problem vid avloppsreningsverken under 1950-talet. Det konstaterades
att nir det dterfordes till avloppsverkens inlopp s orsakade det bland annat:
extra belastning pé biologiska behandlingssteget; extra belastning pd reci-
pienten; luktproblem di I8sta gaser slipptes frin rejektvattnet vid luftning i
luftningsbassiinger eller éver biobiddar, och; extra forbrukning av fillnings-
kemikalier. Vidare rekommenderas det (redan d&) atc rejektvattenflodet
skulle utjimnas innan det dterfordes till huvudstrommen for att minimera
toppbelastningar (Kappe, 1958). Fram till 1970-talet kunde i USA tillim-
pas rejektvattenmetoder som kemisk fillning, sedimentering, luftning (for
reduktion av organiskt material), filtrering, stripping och flotation (Malina
& DiFilippo, 1971); under 1970-talet bérjade dock biologisk kvivereduk-
tion av rejekevatten introduceras (Prakasam & Lochr, 1972).

Ett av de tidigare svenska sparen av biologisk rejektvattenbehandling
dr att det ar 1982 utfordes laboratorieforssk pa nitrifiering av rejektvatten
(Mossakowska, 1994). Vidare utfordes under 1980-talet f6rsok med biolo-
gisk behandling av rejektvatten med aktivslam process vid Bromma avlopps-
reningsverk. Forsoken utférdes béde i laboratorieskala och i fullskala, nir-
mare 60 % ammoniumreduktion erhslls (Tendaj-Xavier, 1985). I Norge
utférdes 1983-1985 forsok med biologisk kvivereduktion av rejektvatten
(frin avvattning av icke rétat slam) i en SBR, totalkvivereduktion av ca
45 % erholls vid en vattentemperatur av 12-13 °C. 1986 publicerade VAV
(Svenska Vatten- och Avloppsverksforeningen, nuvarande Svenskt Vatten)
rekommendationer f6r kemisk och biologisk behandling av rejektvatten via
biobidd eller biorotor (VAV, 1986). Den forsta permanenta anliggningen
i Sverige f6r separat rejekevattenbehandling i fullskala var en SBR f6r nitri-
fikation-denitrifikation som togs i drift 1991 vid Nykvarns avloppsrenings-
verk i Linképing.

Ar 2006 konstaterades att separat behandling av rejektvatten tillimpades
i minst 16 kommuner i Sverige, den vanligaste metoden var nitrifikation-
denitrifikation i en SBR (Nikolic & Sundin, 2006). Vid samma &r konsta-
teras dven i Tyskland att SBR-konfigurationen ir den vanligaste metoden
for rejektvattenbehandling (Jardin et al., 2006). Internationellt indikerades
fortfarande ar 2015 att nitrifikation-denitrifikation i SBR var den vanligaste
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rejektvattenbehandlingsmetoden (Bowden et al., 2015), detta trots att det
under de senaste tvd decennierna framkommit mer resurs- och energief-

fektiva metoder.

2.2  Vaxtnédringsaterférande metoder

Aterforing av vixtniring ir en forutsitening for att odlade jordar inte ska bli
utarmade, och ir dirmed en férutsittning for en bofast befolkning. Vixt-
niringsaterférande metoder har dirfor en liang historik. Redan vid slutet
av bronséldern, ca 800 f.Kr., borjade djurspillning terféras till dkrarna i
Sverige och anvindas som gddsel vid dkerbruk (Granstedt, 2012). Vidare
nimns det om gddsling i bibelns Lukasevangelium 13:8 som skrevs ca 80 e.
Kr: "Men triidgdrdsmiistaren svarade: Herre lit det sti kvar dven i dr, till jag
har grivt runt det och gidslar”. Under forsta hilften av 1800-talet bérjade
andra imnen anvindas som gddning pa dkrarna, exempelvis halvbrind torv
och benmjsl (Juhlin-Dannfelt, 1925). Under andra hilften av 1800-talet
borjade fosfor- och kvivebaserade konstgodseln gora sitt intdg i Sverige i
form av bland annat superfosfat, thomasfosfat, kalkkvive och ammoni-
umsulfat (Juhlin-Dannfelt, 1925). I bérjan av 1900-talet bérjade kvive
fran luften utnyttjas for framstillning av kvivebaserad konstgddsel genom
Haber-Bosch processen.

Som kuriosa kan nimnas att en annan typ av dteranvindning av kvive
bérjade anammas pd 1300-talet i samband med kruttillverkning till eld-
vapen. Krut bestod till 75 % av salpeter (ett salt av nitrat). Fér att sikra
tillgidngen av salpeter beslutade kung Gustav Vasa att det stampade jord-
golvet i bondens fihus samt den av gédsel och urin indrinkta jorden under
godselstaden var kronans egendom och inte bondens (Slycke, 1992). Sir-
skilda salpetersjudare hade i yrke att ta tillvara p& denna jord for att utvinna
salpetern.

Aterforing av vixtniring frin rejektvatten genom ammoniakstripping
och struvitproduktion har en betydligt kortare historik. De forsta spiren
frin ammoniakstripping av avloppsvatten ir frin 1966 dé detta provades
vid Lake Tahoe avloppsreningsverk i Kalifornien (Metcalf & Eddy, 2003). I
Sverige tillimpades ammoniakstripping av rejektvatten vid Ellinge avlopps-
reningsverk i Eslév mellan 1992-2006 (Arntzen, 2012). Dessférinnan hade
dven forsok utforts med ammoniakstripping av rejektvatten vid Ryaverket i
Goteborg 1989 (Naturvardsverket, 1990). Forsok med utfillning av struvit
frin avloppsvatten, for anvindning som godningsmedel, pibérjades i slutet
av 1970-talet i Italien (Liberti et al., 1981). Fore 1990-talet verkar dock inte
struvitfillning pd rejektvatten fitt sd mycket uppmirksamhet (Momberg &
Oellermann, 1992), direfter tycks detta dock tagit fart i samband med att
biologisk fosforrening bérjade tillimpas. I Sverige utfordes ett av de forsta
forssken med struvitfillning av rejekevatten i Orebro ar 1990 (Naturvards-
verket, 1990).
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3  Kvavevagar och allmant
om biologisk kvaverening

3.1  Generellt om kvéverening

Kvive ir en av forutsittningarna for alla levande organismer. Det ingdr i
bland annat nukleinsyror och aminosyror som utgér byggstenar fér DNA/
RNA respektive protein. Kviveinnehdllet i avloppsvatten kan medféra dver-
godning av recipienter om det inte reduceras i avloppsreningsverken.

Foreliggande rapport innefattar savil biologiska som kemisk-fysikaliska
metoder for reduktion av niringsimnen i rejektvatten. De biologiska meto-
derna syftar till att reducera kviveinnehéllet i rejektvattnet. De kemisk-fysi-
kaliska metoderna syftar till att bide reducera niringsimnen i rejektvattnet
och dterfora det som godsel.

Vid biologisk rening av avloppsvatten sker ett upptag av kviveforeningar
1 biomassan som bildas (slammet), detta kallas assimilation. Bakterier assi-
milerar kvive i form av ammonium. Om inte ammonium finns tillgingligt
kan minga olika denitrifierande bakterier omvandla nitrat till ammonium
for att sedan viva in det i biomassan (Halling-Serensen & Jorgensen, 1993).
Assimilationen av kvive i biomassan stir for ca 20 % av kvivereduktio-
nen av inkommande avloppsvatten till kommunala reningsverk (Ekama &
Wentzel, 2008). Assimilationen varierar dock med slamaldern; ju kortare
slamélder desto hogre blir slamproduktionen och dirmed 4ven assimilatio-
nen av kvive i bioslammet. Eftersom nitrifierare str for endast en liten frak-
tion av biomassan; 2—4 % (Ekama & Wentzel, 2008), si utférs den absolut
storsta kviveassimilation av heterotrofa bakterier. Vid rétningsprocessen
frigors ca 50 % av detta kvive (Siegrist, 1996) och aterfinns i rejektvattnet.

I figur 3-1 visas kvivecykeln med de huvudsakliga formerna av kvive

samt dess omvandlingsvigar.
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Reduktion av kvive via biologiska metoder ir betydligt vanligare 4n via
vixtniringsiterforande metoder, sdvil i Sverige som internationellt. Nigra
avgorande anledningar till detta dr att tillsats av kemikalier f6r de biologiska
metoderna ir generellt ligre samt att de 4r visentligt billigare 4n de vixtni-
ringsaterférande metoderna (van Loosdrecht & Salem, 2006).

Nir biologisk kvivereducering introducerades tillimpades processer for
fullstindig nitrifikation-denitrifikation (Barnard, 2006). Under de senaste
decennierna har det utvecklats ett flertal andra processer som syftar till att
biologiskt reducera kvive pa ett mer miljovinligt sitt med mindre energi-
forbrukning. Dessa processer innebir vissa genvigar i kvivecykeln jaimfort

med konventionell nitrifikation-denitrifikation.

3.2 Nitrifikation

3.21 Allmant om nitrifikation

Nitrifikation dr den biokemiska oxideringen av ammonium (NH,") via
hydroxylamin (NH,OH) och nitrit (NO,") till nitrat (NO,"). Det mellan-
liggande amnet hydroxylamin brukar inte redovisas i nitrifikationsreaktioner.

Nitrifikationen utfors bakteriellt genom tva delsteg. I forsta steget oxide-
ras ammonium till nitrit av ammoniumoxiderande bakterier (AOB). I det
andra steget oxideras nitrit vidare till nitrat av nitritoxiderande bakterier
(NOB). AOB och NOB lyder under samlingsnamnet nitrifierare och ir
kemolitoautotrofa bakterier, vanligen benimns de autotrofer.

Autotrofa bakterier utnyttjar oorganiskt kol som kolkilla och oorganiska
dmnen som energikilla (elektrondonator). Nitrifierare tillviixer under acroba
forhallanden och nyttjar syre som elektronacceptor. De anvinder koldioxid
(CO,) som kolkilla och ammonium respektive nitrit som elektrondonator.

De forenklade delreaktionerna for nitrifikation ir:
NH, + 1,50, = + H O + 2 H (nitritation, utfrs av AOB),
NO, +0,50,— NO; (nitratation, utfors av NOB).

Den forenklade totalreaktionen ir:
NH4*+202%+H20+2H+.

Den totala teoretiska syreforbrukningen for nitrifikation 4r 4,57 g O,/g N.
Av ovan reaktioner framgdr att 75 % av denna syreforbrukning atgar i nit-
ritationssteget, 3,43 g O,/g N. Ovriga 1,14 g O /g N 4tgér i nitratations-
steget. Vidare framgdr att nitritationen dven producerar vitejoner och ir
dirmed en alkalinitetssinkande process. Alkalinitetsforbrukningen motsva-
rar 8,71 g HCO, /g NH,*-N. Elektrondonator for AOB ir dock i sjilva ver-
ket inte ammonium, utan fri ammoniak (NH,). Pa samma sitt ir det inte
nitrit som ér elektrondonator for NOB, utan fri salpetersyrlighet (HNO,)
(Anthonisen et al., 1976).

En mer komplett totalreaktion for nitrifikation dir dven celltillvixten ingar
ir (Crites & Tchobanoglous, 1998):

NH,* + 1,863 O, + 0,098 CO, —

— 0,0196 CH O,N + 0,98 NO,” +0,0941 H,O + 1,98 H"
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[ ovan reaktion ir den kemiska beteckningen C.H O,N en forenklad
form av nybildad biomassa. Av reaktionen framgir att syreférbrukningen
och vitejonproduktionen blir nigot ligre di hinsyn tas till nybildad bio-
massa, detta eftersom en liten del av ammoniumkvivet vivs in i nybildade
biomassan i stillet for att biokemiskt oxideras.

Vid konventionell kviverening ir nitrifikation en lingsammare process
dn denitrifikation. Den pdverkas dessutom mer pdtagligt av lig tempera-
tur 4n denitrifikation vilket medfér att 4n storre volymer for nitrifikation
erfordras vintertid. Nitrifikationen ir sdledes den process som till stora delar
bestimmer volymen for bioreaktorerna.

Minsta gemensamma nimnare for de biologiska behandlingsmetoder
som behandlas i denna rapport ir nitritation av ammonium till nitrit, som
utfors av ammoniumoxiderande bakterier. Efter nitritation utforts skiljer
det sig mellan de olika metoderna vad som sker; fortsatt oxidering till nitrat
(konventionell kviverening), denitritation till kvivgas, eller biokemisk reak-
tion med ammonium till kvivgas (anammox).

Eftersom nitrifikation, eller nirmare bestimt nitritation, ingr i samtliga
biologiska rejektvattenbehandlingsmetoder kommer det studeras lite nir-
mare i detta kapitel. Nitrifikationen péverkas av ménga olika parametrar.
Vad som anses vara viktiga parametrar for nitrifikationsprocessen ir vil
beskrivet i litteraturen (Parker & Wanner, 2007; Metcalf & Eddy, 2003;
Henze et al., 2002), dessa ir:

* Temperatur

* Syrehalt

e Substratkoncentration (halt ammoniumkvive)
pH och alkalinitet

Toxiska substanser

3.2.2 Temperatur

Nitrifierare ir temperaturkinsliga bakterier, mer temperaturkinsliga in hete-
rotrofer (Henze et al., 2002; Metcalf & Eddy, 2003). En anledning till detta
dr att olika arter av heterotrofer kan dominera bakteriesammansittningen
vid olika vattentemperaturer; vid ligre temperaturer kan psykrofila hetero-
trofa arter dominera medan mesofila arter dominerar vid hogre vattentem-
peraturer (Wijffels et al., 1995).

Nitrifierare har sitt temperaturoptima vid 30-35 °C. Vid hégre tempera-
tur 4n 35-40 °C sjunker deras aktivitet hastigt, se figur 3-2.

Temperaturkorrektionsfaktorn for specifika tillvixthastigheten av nitri-
fierare har utifrin olika studier visats variera mellan 1,072-1,127 (Head
& Oleszkiewicz, 2004). Detta innebir att nitrifikationshastigheten dndras
7,2-12,7 % per °C. Vid en temperaturskillnad av 20 °C kommer siledes
erforderlig volym for nitrifikation behéva vara 4-10 ginger storre vid den
kallare temperaturen in vid den varmare. Dessutom sjunker nitrifikations-
hastigheten kraftigare vid en hastig temperatursinkning (kéldchock) dn vid
en lingsam temperatursinkning (Hwang & Oleszkiewicz, 2007).

Den stora skillnaden i nitrifikationshastighet vid olika temperaturer, och
didrmed den stora skillnaden i erforderlig reaktorvolym, ir ett av argumen-
ten for att tillimpa separat rejektvattenbehandling.
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Figur 3-2 Maximala nitrifikationshastigheten som funktion av

temperaturen, modifierad fran Henze et al. (2002).

AOB och NOB har olika optimal tillvixthastighet vid olika temperatu-
rer. Vid temperatur ligre in 20-25 °C tillviixer NOB snabbare in AOB, och
vice versa vid hogre temperatur. Detta utnyttjas vid SHARON-processen,
se kapitel 5.5.

3.2.3

Vid kviverening har syredverféringen och vattnets syrehalt paverkan pa

Syrehalt

nitrifikationshastigheten. Syredverféringen i vatten paverkas av diffusionen
frin vattenfasen till bakterierna. Hur stor diffusionen #r paverkas i sin tur
bland annat av storlek och densitet pa bioflockar, eller en biofilms tjock-
lek. Nitrifierarnas affinitet for syre dr ligre 4dn heterotrofernas vilket inne-
bir att den hogsta tillviixthastigheten for nitrifierare nds vid hogre syrehalt
in den hogsta tillvixthastigheten for heterotrofer. I system med aktiv slam
anges vanligen att nitrifikationshastigheten okar upp dll en syrehalt av
3—4 mg O, /L, vid hégre syrehalt in si 6kar den inte mer (Metcalf & Eddy,
2003). I figur 3-3 askadliggors nitrifikationshastighetens beroende av syre-
halten upp till 3 mg O,/L.
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Figur 3-3
Nitrifikationshastigheten som funk-
tion av syrehalten vid en halvmatt-

nadskonstant for syre pa 2,0 mg O,/L
(EPA, 1975; Henze et al., 2002).



3.2.4  Substratkoncentration

Substrat for nitrifierande bakterier 4r, som ovan beskrivet, fri ammoniak
respektive fri salpetersyrlighet. Fri ammoniak och fri salpetersyrlighet stdr
i jimvikt med ammonium respektive nitrit. D3 nitrifikationshastighetens
beroende av substratkoncentrationer beskrivs relateras ofta tll de sist-
nimnda dmnena, vilket sledes inte ir helt korrekt.

Gemensamt f6r ménga studier av ammoniumkoncentrationens betydelse
for nitrifikationshastigheten 4r att vid laga ammoniumbhalter 4r nitrifika-
tionshastigheten beroende av ammoniumhalten. Nir ammoniumkoncen-
trationen overstiger en viss halt kommer nitrifikationshastigheten inte oka
mer. Over denna halt liknar sambandet nollte ordningens reaktion, d.v.s.
nitrifikationshastigheten ir i stort sett oférindrad oavsett ammoniumhalt.

Olika studier uppvisar olika resultat fér var grinsen gir dd ammonium-
halten inte lingre har nigon storre inverkan pd nitrifikationshastigheten.
Rusten et al. (1995) visade i en studie for rérliga birare att vid en ammo-
niumbhalt 6verstigande 3—4 mg NH,*-N/L ir nitrifikationshastigheten obe-
roende av ammoniumkoncentrationen. I en simuleringsstudie av nitri-
fiering av ammonium till nitrit i en SBR, utford av Gao et al. (2010),
visades att nitrifikationshastigheten 6kade upp till en ammoniumhalt av
5-15 mg NH,*-N/L, se figur 3-4A dir dven olika syrehalters inverkan pd
nitrifikationshastigheten framgir. Dinger & Kargi (2000) utforde forsok
dir det framkom att forst vid en halt 6verstigande 30-50 mg NH,*-N/L
ir nitrifikationshastigheten i stort sett oberoende av ammoniumkoncentra-
tionen, se figur 3-4B. Noterbart frin denna studie ir att nitrifikationshas-
tigheten fortsatte att 6ka ndgot dven vid hogre ammoniumkoncentrationer,

vilket saledes ir fordel vid nitrifikation av rejekevatten.
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Figur 3-4 Nitrifikationshastigheten som funktion avammoniumkoncentration. A: Simuleringsresultat vid olika

syrehalter (Gao et al., 2010), observera att y-axeln inte bérjar vid véardet 0. B: Resultat fran labskaleférsék
av nitrifikation i aktiv slam (Dinger & Kargi, 2000).
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Substrat for nitrifierarnas biomassa ir koldioxid (CO,) som ir en av
komponenterna i karbonatsystemet. CO, stir i jimvike med HCO," vid
konstant pH-virde. Vid lag halt HCO," (lag alkalinitet) saknas siledes kol-
substrat for nitrifierarna vilket gér att nitrifikationen himmas. Se vidare i

kapitel 3.2.5 och 3.2.6.

3.2.5 pH och alkalinitet

Precis som vid varierande temperatur s paverkas nitrifierare mer én hetero-
trofer av forindringar i pH. Sharma & Ahlert (1977) och Shammas (1986)
har sammanstillt frin olika studier hur pH péverkar nitrifikationen. Sam-
manstillningarna avser i huvudsak nitrifierare som grupp (AOB + NOB)
och visar en stor spridning &ver optimala pH-intervallet for nitrifikation,
det kan sammanfattas vara inom intervallet 8 + 0,5. Det bor dock betonas
att optimalt pH-intervall varierar for olika typer av nitrifierare och olika
anlidggningar. Park et al. (2007) gjorde forsok med ett antal olika AOB och
NOB och visade att optimalt pH f6r AOB var nigot hogre dn for NOB;
8,2 = 0,3 respektive 7,9 + 0,4. pH-intervallet inom vilket minst 50 % av
nitrifikationshastigheten uppritthélls var bredare f6r AOB in for NOB;
3,1 + 0,4 respektive 2,2 + 0,4.

Savil ver som under det optimala pH-intervallet sjunker nitrifikations-
hastigheten fort. Detta blir sirskilt patagligt i rejektvattenbehandlingar med
varierande pH, exempelvis i batchbaserade processer som SBR. Ett exempel
pa det sniva intervallet for optimalt pH illustreras i figur 3-5 frin f6rsok av
Massone et al. (1998). Optimala pH-intervallet faststilldes i forsoket till
7,6-8,5. Redan vid pH 7,4 respektive 8,9 konstaterades att nitrifikations-

hastigheten var halverad.
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Figur 3-5 Nitrifikationshastigheten som funktion av pH vid nitrifikation i
aktiv slam (Massone et al., 1998).

Nitrifikation 4r en alkalinitetssinkande process. Teoretiskt forbrukas
8,71 g HCO, per 1 g oxiderad NH,"-N. Sa linge alkaliniteten ir hog blir
pH-siinkningen vid nitrifikation marginell p grund av buffert-kapaciteten.
Om alkalinitetshalten sjunker under 50 mg HCO,/L bérjar dock pH bli
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instabilt (van Loosdrecht, 2008) vilket leder till tydligare pH-sinkning vid
ytterligare alkalinitetsférbrukning.

Vid pH < 5,8 avstannar nitrifikationen (Henze et al., 2002). Inverkan av
pH och alkalinitet pa nitrifikationen diskuteras dven i kapitel 3.2.6.

3.2.6 Inhiberande férhallanden och substanser
Fri ammoniak (NH,) och fri salpetersyrlighet (HNO,) har inhiberande

inverkan pd nitrifierare. Det lite motsigande med detta ir att dessa mnen
som utgdr substrat (elektrondonator) for AOB respektive NOB samtidigt
dr inhiberande f6r dem dé koncentrationerna blir f6r hoga. Koncentration
av ammoniak och fri salpetersyrlighet varierar med pH, temperatur samt
halt ammonium respektive nitrat. Med utgingspunkt frin Anthonisen et al.
(1976) kan fljande konstateras betriffande nitrifierare och fri ammoniak
samt fri salpetersyrlighet:

AOB inhiberas av:
- NH3 vid halter = 10-150 mg/L,
- HNO, vid halter = 0,2-2,8 mg/L

NOB inhiberas av:
-NH, vid halter = 0,1-1,0 mg/L,
- HNO, vid halter = 0,2-2,8 mg/L (samma som fér AOB)

Spannet for nir inhibering sker, enligt ovan angivna intervall, kan bero av:
- Acklimatisering av bakterierna vid hoga halter

- Temperatur

- Mingden nitrifierare

Koncentrationen av NH, beriknas enligt fljande ekvation:
17+(Cypa-n )* 10PH
K
14 P 4 10PH
Kw

Cyu, = (mg NH3/L), dir:

Cisn = Ammoniumkvivekoncentrationen (mg/L)
Kb/K = e (6344/(273+T))

w
K = Joniseringskonstant for ammonium-ammoniakjimvikten
K, = Joniseringskonstant fér vatten

T = Temperatur i °C

Koncentrationen av HNO, beriknas enligt foljande ekvation:

46%(C _ ) .
Cino, = W (mg HNO,/L), dir:
Cyor-n = Nitritkvivekoncentrationen (mg/L)

K = e 2300/273+T)
a

K = Joniseringskonstant for nitrit-salpetersyrlighetjimvikten
a

T =Temperatur i °C

Av ovanstiende kan noteras att NOB inhiberas littare in AOB av fri ammo-
niak. Vidare kan konstateras utifrin Anthonisen et al. (1976) att vid halter
av ammonium eller nitrit hégre 4n ca 300-500 mg/L inhiberas NOB betyd-
ligt littare in AOB, oavsett om det foreligger som ammonium eller nitrit.
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Senare forskningsresultat foreslar att inhiberingseffekten av héga halter
fri ammoniak och fri salpetersyrlighet 4r nigot 6verdriven och menar att lig
bikarbonathalt (lag alkalinitet) har storre betydelse f6r inhibering av nitri-
fierare (Wett & Rauch, 2003). CO, utgér kolsubstrat for nitrifierare. Vidare
star CO, i jimvike med HCO,". Vid lag halt HCO," (lig alkalinitet) saknas
dirfor kolsubstrat for nitrifierarna vilket gor att nitrifikationen himmas.
Eftersom alkaliniteten sjunker med sjunkande pH uppstdr dven substrat-
brist for nitrifierarna vid lagt pH.

Nitrifierare dr mer kinsliga in heterotrofa bakterier mot toxiska substan-
ser (Blum & Speece, 1991, 1992; Ren, 2004; Principi et al., 2006). Gene-
rellt i anliggningar med biologisk kviverening #r antal arter av nitrifierare
visentligt firre dn antal arter av heterotrofer. Denna brist pi méngfald av
nitrifierare medfor att de ir kinsligare 4n heterotrofer mot toxiska substan-
ser. Nitrifierare inhiberas av en ling rad organiska och oorganiska toxiska
imnen, dessa 4r sammanstillda i bland annat Henze et al. (2002).

3.3  Denitrifikation

3.3.1 Allmant om denitrifikation

Denitrifikation dr den biokemiska reduceringen av nitrat (NO,") via nitrit
(NO,"), kvivemonoxid (NO) och lustgas (N,O) till kvivgas (N,). Denitri-
fikation utférs av heterotrofa bakterier. De utnyttjar organiska dmnen som
bide kolkilla och energikilla (elektrondonator). Vanligen benimns de deni-
trifierare.

Denitrifierare #r fakultativa mikroorganismer vilket innebir att de kan
utnyttja bide syre och nitrat/nitrit som elektronacceptor. De utvinner mest
energi dé syre utnyttjas som elektronacceptor vilket gor att under aeroba
forhéllanden utf6rs ingen denitrifikation. Till skillnad frdn nitrifierare finns
det vildigt manga olika arter av denitrifierare. De ir inte lika kinsliga mot
toxiska Amnen som nitrifierare (Metcalf & Eddy, 2003).

Den biokemiska reaktionen for denitrifikation kan anges pé olika sitt,
med olika typer av kolkillor och olika typer av kviveforeningar. Denitrifi-
kationen kan pd samma sitt som for nitrifikation anges i olika delsteg, men
med skillnaden att samma bakteriegrupper kan utféra samtliga delsteg. Ett
vanligt sitt att ange reaktionerna ir med metanol som kolkilla:

6 NO, +2 CH,OH — 6 NO, + 2 CO, + 4 H,O (denitratation), och

6NO, +3CH,OH —= 3N, + 3 CO, + 3 H,O + 6 OH" (denitritation)

Totalreaktionen blir:

6NO, +5CH,OH —= 3N, +5CO, +7H0 + 6 OH-

Av reaktionen framgdr att for en mol nitrat (eller nitrit) bildas en mol hydrox-
idjoner. Detta motsvarar en alkalinitetshojning av 4,35¢ HCO, /g NO,-N
vilket innebir att hilften av alkaliniteten som férbrukas vid nitrifikationen
dterfis genom denitrifikationen. Den teoretiska COD-f6rbrukningen ir
2,86 g COD/g NO,™-N for totalreaktionen, da inte hinsyn tas till bildning
av biomassa. Som framggr i ovan reaktioner kan 40 % av kolkillan sparas d&
denitrifikationen utgar frin nitrit i stillet for nitrat.

23



Ett annat sitt att ange denitrifikationsreaktionen ér att organiskt material
i avloppsvattnet anvinds som kolkilla och att hinsyn tas till bildad bio-
massa, till vilken dven ammoniumkvive assimileras (Henze et al., 2002):

0,52 C,;H O,N + 3,28 NO,” + 0,48 NH," + 2,80 H+ —

1979

— C5H7OZN + 1,64 N, + 4,36 CO, +3,8H,0

[ ovan reaktion betecknar C,;H ;O/N organiskt material i avloppsvatten
och C.H O,N betecknar nybildad biomassa. Da hinsyn tas till att nya cel-
ler bildas blir COD-f6rbrukning hégre dn den teoretiska. I Metcalf & Eddy
(2003) anges foljande samband for att berikna COD-férbrukningen vid

denitrifikation samt assimilering:

COD/NO,-N = 2,86/(1-1,42 - Y,)), i

1,42 = forhallande mellan COD/VSS, och
Y,, = slamproduktion vid bildande av heterotrofer (g VSS/g CODnedbr.).

[ praktiken dtgir en COD-forbrukningen av 4-15 g COD/g NO,-N
(Kampas, 2007). En minsta forbrukning av 3,5-4 g COD/g NO,™-N anges
i bland annat Henze (1991) och Kujawa & Klapwijk (1999). Férutom
forbrukning av COD f6r denitrifikation och assimilering dtgdr COD for
reducering av organiskt material d4 syre finns nirvarande. Denna andel b6r
hallas s& lig som mojligt, sirskilt d extern kolkilla anvinds.

Olika typer av kolkillor medfor olika heterotrofa slamproduktioner och
olika denitrifikationshastigheter. Obehandlat avloppsvatten ger en slampro-
duktion (Y,)) av 0,45 g VSS/g COD_, (Ekama & Wentzel, 2008). Externa
kolkillor som metanol och etanol ger ligre slamproduktion 4n di det orga-
niska materialet i avloppsvattnet utgor kolkilla fér denitrifierarna. Det rader
stor spridning frin olika killor och olika studier. Vad giller metanol anges
slamproduktioner av exempelvis 0,12 g VSS/g COD_* (Siegrist, 1996);
0,18 g VSS/g COD_, (Metcalf & Eddy, 2003) och 0,32 g VSS/g CODred.4
(Mokhayeri et al., 2009). Vad giller etanol ir slamproduktionen av samma
storlek som f6r metanol eller upp till 10-15 % hogre (Christensson et al.,
1994; Nyberg et al., 1996). Mokhayeri et al. (2009) anger slamproduktio-
nen for etanol till 0,37 g VSS/g COD_°.

En konsekvens av att slamproduktionen varierar for olika kolkillor 4r att
olika kolkillor medfér olika stora temperaturdkning i vattnet pd grund av
den biologiska aktiviteten. Kolkillor som medfér en lig slamproduktion
innebir att temperaturokningen i vattnet blir storre.

En viss mingd kvive assimileras till den nybildade heterotrofa cellmassan
under denitrifikationen. Om inte ammonium finns tillgingligt for detta
kan heterotrofer i stillet omvandla nitrat till ammonium for att sedan assi-
milera det till cellmassan, slamproduktionen blir dd ndgot ligre (Henze
etal., 2002).

Denitrifikationshastigheten @r i stort sett oberoende av nitrat-
koncentrationen, reaktionen kan dirmed ur praktisk synvinkel betraktas

som en 0O:e ordningens reaktion. Endast vid nitratkvivekoncentrationer

? Omriknat frin 0,17 g TSS/g COD_,
* Omriknat frén 0,45 g COD (ny biomassa)/g COD_,
> Omriknat frin 0,53 g COD (ny biomassa)/g COD_,

24



under 2-3 mg NO,-N/L kan konstateras en minskning av denitrifikations-
hastigheten (Henze Christensen & Harremoés, 1977).
Faktorer som tydligt paverkar denitrifikationen och dess hastighet ir
bland annat:
* Temperatur
Typ av kolkilla
« pH
Syrehalt
Toxiska substanser

3.3.2 Temperatur

Temperatur har en direkt paverkan pé denitrifikationshastigheten. Deni-
trifikationshastigheten 6kar med ckande temperatur upp till cirka 32 °C,
mellan 32—40 °C ir denitrifikationshastigheten maximal och i det nirmaste
konstant, for att vid en temperatur 6ver 45 °C hastigt sjunka (Henze et al.,
2002). Denitrifikation kan idven ske under termofila férhillanden men erfa-
renheter fran detta ir begrinsade (Henze et al., 2002). Temperaturens paver-
kan pé denitrifikationshastigheten skiljer ndgot beroende av vilken kolkilla
som nyttjas. Upp till cirka 32 °C ékar den med 5-8 % per °C beroende av
typ av kolkilla som nyttjas, se kapitel 3.3.3.

3.3.3 Typ av kolkalla

Littnedbrytbara kolkillor ger hogre denitrifikationshastigheter 4n svirned-
brytbara. Externa kolkillor som metanol och etanol ger hogre denitrifika-
tionshastigheter 4n organiska materialet i obehandlat avloppsvatten. Ligst
denitrifikationshastighet erhills da kol frin svirnedbrytbart organiskt mate-
rial nyttjas, som vid endogen andning, se figur 3-6. Vid studie av Nyberg
et al. (1996) konstaterades att denitrifikationshastighet f6r metanol var
drygt dubbelt s3 hég som for obehandlat avloppsvatten, och att denitrifika-
tionshastighet for etanol var tre ginger hogre 4n for metanol.

Med metanol som kolkilla behéver denitrifierarna en betydlige lingre
tidsperiod for tillvinjning 4n for etanol, beroende pa att metanol ir bist
limpade f6r speciella grupper av denitrifierare (Christensson et al., 1994;
Nyberg et al., 1996). D4 etanol anvinds som kolkilla 4r effekten i stort sett
omedelbar dven om full effekt kan dréja upp till en slamélder att uppné
(Hallin et al., 1996; Nyberg et al., 1996).

Under senare &r har alternativa kolkillor introducerats, diribland
Sekundol och Brenntaplus. Sekundol ir en etanolbaserad dtervunnen pro-
duke, alternativt restproduke frin etanolframstillning, som innehéller minst
80 % etanol. Vid en kostnadsjimforelse dr etanol ca 40-50 % dyrare 4n
Sekundol. Anvindningen av Sekundol i Sverige har okat i rask takt; under
de senaste 5 dren har den 6kat frin 5 till ca 25 kommunala avloppsrenings-
verk (Richard Lagerman, Kemetyl, personlig kommunikation). Brenntaplus
skiljer sig frin manga andra kolkillor genom att inte vara brandfarlig, dar-
med erfordras inte heller ndgon EX-klassning. Den har introducerats suc-
cessivt i Sverige; under de senaste 5 dren har den 6kat frén 2 till ca 10 kom-
munala avloppsreningsverk (Sven-Erik Adolfsson, Brenntag Nordic AB,
personlig kommunikation).
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Figur 3-6 Denitrifikationshastigheten som funktion av temperatur for olika
kolkéllor (Halling-Serensen & Jergensen, 1993 (baserad pa
Henze Christensen & Harremoés, 1977)).
334 pH

Denitrifierare inte ir lika kinsliga f6r pH som nitrifierare (Metcalf & Eddy,
2003). Dess intervall for optimalt pH dr bredare dn for nitrifierare och ir
mellan pH 7-9. Denitrifikationshastigheten sjunker dock fort vid pH utan-
for detta intervall, se figur 3-7. De flesta denitrifierare 4r mer kinsliga for
forandringar i temperatur dn f6r pH (Lu et al., 2014). Vid ligt pH idr det
risk for att inhibering sker av det sista steget av denitrifikationskedjan, vilket
leder till att denitrifikationen avstannar vid N,O, med risk fér emission av
lustgas (Kampschreur et al., 2009a). Se dven kapitel 4.6.

A Relativ aktivitet

1.00 |-
0.80
0.60
0.40
0.20
| | | 4Dy
6.0 7.0 8.0 9.0 10.0 pH

Figur 3-7 Denitrifikationsaktiviteten som funktion av pH, modifierad fran
Henze et al. (2002).
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3.3.5 Syrehalt

Denitrifikationsprocessen inhiberas av syre. Det beror pd att de heterotrofa
denitrifierarna dr fakultativa och foredrar syre fore nitrit och nitrat som
elektronmottagare. Redan vid en l3g syrehalt av 0,1 mg/L inhiberas deni-
trifikationen (Oh & Silverstein, 1999). D4 syre finns nirvarande forbrukas
organiskt material utan att denitrifikation sker. Vid tillsats av extern kolkilla
for denitrifikation kommer denna forbrukas under aeroba férhéllanden vil-
ket leder till en onédig forbrukning och extrakostnad. Vidare leder det till
att anoxiska volymer (eller anox tidfas) inte utnyttjas fullt ut vilket reducerar
denitrifikationen och den totala kvivereduktionen.

Vid 6vergang frin aeroba till anoxiska férhillanden ir det viktigt att
tinka pd att sd 1ig syrehalt som mojligt fors in i den anoxiska zonen (eller
anoxiska tidfasen). P4 samma sitt dr det viktigt att hélla s lig syrehalt som

mojligt i returslamstrommar samt nitratrecirkulationer.

3.3.6 Vattendjup

Vid denitrifikation produceras CO,. Denna omvandlas i vattnet frin vits-
kefas till gasfas for att limna systemet och ger dirmed en pH-ckning. Vid
storre vattendjup okar partialtrycket for CO, vilket gor att omvandlingen
till gasfas minskar med f6ljd att pH-6kningen blir mindre. Detta medfér
ligre denitrifikationshastighet och kan ge 6kad kostnad for extern kolkilla,
eventuellt behéver dven alkali tillsittas. Hellinga et al. (1998) konstaterade
att denitrifikationen inte himmas vid ett vattendjup mindre in 4-5 m.

3.3.7 Toxiska substanser

Denitrifikationen himmas av minga olika faktorer. Forutom det som
nimnts ovan har dven fri salpetersyrlighet en inhiberande effekt pa deni-
trifierare. Koncentrationen av fri salpetersyrlighet dr beroende av nitritkon-
centrationen, pH och temperatur, beskrivet i kapitel 3.2.6. Redan vid s&
lag halt som 0,02 mg HNO,-N/L har konstaterats inhiberande effekt pa
denitrifikationen (Glass et al., 1997), for att inhiberas fullstindigt vid en
halt av 0,2 mg HNO,-N/L (Ma et al., 2010).

Denitrifierare inhiberas 4ven bland annat av imnen som innehéller sulfid
samt av organiska amnen som exempelvis acetylen, cyanid och olika pesti-
cider (Knowles, 1982).

3.4 Anammox

3.4.1 Allmant om anammox

ANAMMOX stir for ANaerobisk AMMoniumOXidation. En genvig i
kvivecirkeln utnyttjas jimfort med konventionell nitrifikation-denitrifika-
tion vilket leder dill ligre syrebehov och inget behov av COD, se figur 3-1.
Kunskapen om anammoxbakterien ir relativt firsk. Dock, 1932 publice-
rades en artikel om att kvivgas bildades genom en okind mekanism under
fermentering i sediment i Lake Mendota, Wisconsin, USA (Allgeier et al.,
1932). 45 Ar senare beskrevs att det borde finnas en kemolitotrofisk bakterie
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kapabel att oxidera ammonium till kvivgas med nitrat som elektronaccep-
tor (Broda, 1977). Under senare delen av 1980-talet konstaterades tecken
pa aktivitet av anammox-bakterier dd ammoniumhalten reducerades i en
denitrifierande reaktor (van de Graaf, 1990; Mulder et al., 1995).

Att anammoxbakterien ursprungligen uppticktes i ett reningsverk
(Devol, 2003) ir ndgot ovanligt dd VA-branschen i 6vrigt priglas av att
tillimpa upptickter som gors inom andra discipliner. Anammoxbakterien
har dven stor betydelse for kviveomvandlingen globalt, mellan 30-50 % av
kvivgasproduktionen i virldshaven bedoms utféras av anammoxbakterier
(Devol, 2003).

Den forsta fullskaleanliggningen med anammoxprocess togs i drift 2002
pa Dokhaven reningsverk i Rotterdam (van der Star et al., 2007). Etable-
ringen av nya anliggningar har gitt fort, r 2014 fanns det mer 4n 100 full-
skaleanliggningar i drift i virlden (Lackner et al., 2014). Av dessa dterfanns
29 anliggningar i Tyskland som ir det land i virlden som har flest antal
anammoxanliggningar, f6ljt av Nederlinderna som hade 19 anliggningar
(Ali & Okabe, 2015).

For att anammoxbakterierna ska kunna oxidera ammonium ¢ill kviv-
gas behovs nitrit. Processen kan dirfor delas upp i tvd delsteg: Ett forsta
aerobt steg dir ca hilften av ammoniuminnehéllet omvandlas till nitrit av
AOB, och ett andra anaerobt steg f6r anammoxreaktionen. De bada reak-
tionerna kallas gemensamt for deammonifikation. Processen kan drivas pa
olika sitt. En variant 4r att tillimpa tva reaktorer med nitritation i den forsta
och anammox i den efterféljande reaktorn. Det kan ocksa drivas i en och
samma reaktor di den drivs med omvixlande aeroba/anaeroba forhéllanden
for omvixlande nitritation/anammox, alternativt med simultan nitritation/
anammox. Vid simultan process efterstrivas vanligen en ligre syrehalt for
att erhélla en dtskillnad mellan aeroba och anaeroba mikromiljer i exem-
pelvis granuler eller biofilmer.

De férenklade biokemiska reaktionerna for de tva stegen ir:
NH, + 1,50, = + H O + 2 H" (nitritation, utférs av AOB),
NH,+ NO,” = N, + 2 H O (anammox).

Den férenklade totalreaktionen f6r deammonifikation 4r:

NH, +0,750,—= 05N, + 1,5 HO + H"

D4 hinsyn tas till celltillvixten fir anammoxreaktionen f6ljande form
(Strous et al., 1998):

NH," + 1,32 NO, + 0,066 HCO, + 0,13 H* —

— 1,02N, + 0,26 NO,~ + 0,066 CH,0O N .+ 2,03 H O

0,15

[ ovan reaktion ir den kemiska beteckningen CH,O N, . en férenklad

form av nybildad autotrof biomassa for anammoxbakterier. Av reaktions-

formeln framgér foljande:

* Drygt hilften av ingdende kvive till reaktionen (57 %) utgérs av nitrit-
kvive.

e (0,26 mol NO,-N bildas per 2,32 mol N. Det motsvarar 11 % av ing-
ende totalkvivemingd och medfér att maximalt 89 % av inkommande
kvivemingd kan omvandlas till kvivgas i en nitritation-anammoxprocess

(utan nirvaro av denitrifierare).
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Nybildningen av biomassa ir lig, endast 0,066 mol CH,O, N

0,57 0,15
per 2,32 mol N. Slamproduktionen fér anammoxbakterier motsvarar

0,07 g VSS/g N _, (van de Graaf et al., 1996).

D3 hinsyn tas till celltillvixt i nitritationsreaktionen kan denna skrivas
(WERF Nutrient Challenge, 2014):

NH," + 1,404 O, + 0,0743 HCO,” —

— 0,0149 C;H O,N + 0,985 NO, + 1,03 H,O + 1,911 H*

Summan av ovan nitritation- och anammoxreaktion, med celltillvixter
inkluderade, kan noteras (WERF Nutrient Challenge, 2014):

NH,’ + 0,804 O, + 0,071 HCO, — 0,436 N, + 0,111 NO -

+0,009 C.H O,N + 0,028 CH,0, N, . + 1,038 H' + 1,46 H,0

Karakeeristiskt f6r deammonifikation ir att det priglas av en lig syrefor-
brukning, syrebehovet ir 57 % ligre 4n vid konventionell nitrifikation-
denitrifikation (ungefir samma oavsett om hinsyn tas till celltillvixe eller
inte). Eftersom biade den partiella nitritationen och anammoxreaktionen
utfors av autotrofa bakterier foreligger inte heller nigot behov av COD, se

figur 3-8.

40% COD

25% 0, ; ' \/ Nitrifikation
A ‘ Denitrifikation
Anammox

60% COD

75% Oz_ﬂ .

NH,*

Figur 3-8 Omvandlingsvég f6r anammoxreaktionen samt jdmférelse av
syre- och COD-férbrukning dé kvdveomvandlingsvég istéllet gar
via nitrit respektive nitrat.

Fux & Siegrist (2004) beriknade kostnader for kvivereduktion av rejekt-
vatten i en deammonifikationsanliggning och en anliggning fér konven-
tionell nitrifikation-denitrifikation. I studien togs hinsyn till investerings-
kostnad, personalkostnad, energiférbrukning, analyser, reparation och
underhall, kemikalieférbrukning samt kvittblivning av slam. Om inves-
teringskostnaden exkluderas i en jimférelse av de bdda alternativen s
framgdr att totala driftkostnaden f6r deammonifikationsanliggningen var
1,2 €/kg TN och 2,75 €/kg TN for konventionell nitrifikation-denitrifi-
kation, vid kostnadslige for ar 2004. En annan jimférelse mellan konven-

tionell kvivereduktion med tillsats av extern kolkilla och en anliggning for
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deammonifikation (nitritation i en SHARON med efterfoljande anammox)
dskadliggors i tabell 3-1. De stora besparingar avseende energi, miljo och
ekonomi som deammonifikationsprocessen innebir gér den till den fér nér-
varande mest intressanta biologiska metoden f6r kvivereduktion.

Tabell 3-1 Generell jgmtférelse mellan konventionell kvdverening (med
tillsats av extern kolkélla) och deammonifikation, baserad pa van
Loosdrecht, 2008.

Konventionell kvéverening Deammonifikation
Parameter (med extern kolkalla) (SHARON+anammox)
Elenergi (kWh/kg TN) 2,8 1,0
Metanoltillsats (kg/kg TN) 3,0 0
Slamproduktion (kg VSS/kg TN) 0,5-1 0,1
CO, emissioner (kg CO,/kg TN) > 4,7 0,7
Total kostnad* (kr/kg TN) 30-50 10-20

* Bade drift- och kapitalkostnader 4r inkluderade.

Anammoxbakterierna vixer betydligt lingsammare in denitrifierare och
nitrifierare. Deras fordubblingstid 4r ca 11 dygn vid en temperatur av
32-33 °C (Strous et al., 1998). Denna lingsamma tillviixthastighet gor att
det krivs en hog slamélder, de behover hallas kvar i bioreaktorn dtminstone
under s ling tid att de hinner féroka sig en generation.

Anammoxbakteriernas karakteristiskt réda firg orsakas av proteinet cyto-
krom ¢ som spelar en viktig roll i deras metabolism (Jetten et al., 2009).
Det 4terfinns pa utsidan av mitokondriernas innermembran. Forskningen
med att kartligga anammoxbakrerier gir stadigt framt. Ar 2015 hade det
identifierats nitton olika arter frdn sex olika slikten av anammoxbakterier
(Ali & Okabe, 2015).

Anammoxbakterier fsrekommer som fria celler, som flockar i aktiv slam,
som granuler och som biofilm. Anammoxbakterier tenderar att klumpas
ihop till aggregat vilket #r fallet for granul- och biofilmsbaserade processer.
Vid granulbaserade system bildas granuler spontant dé limpliga forutsitt-
ningar rader. Viktiga forutsittningar 4r bland annat att det rider turbu-
lenta férhéllanden sa att skjuvning sker (Arrojo et al., 2006), att det rader
regelbundet omvixlande forhéllanden avseenden substratkoncentration (s&
kallad fest/fasta) (Liu & Tay, 2004) samt att selektering sker genom att till-
limpa kort sedimenteringstid s att de littsedimenterbara granulerna blir
kvar i systemet medan andra bioflockar skéljs ut ur systemet (Morgenroth
etal., 1997).

Av totala ingdende kvivemingden till anammoxprocessen bildas 11 %
nitrat. Detta tros bero pd att energin (elektroner) som behévs for att redu-
cera CO, for kolfixering av de autotrofa bakterierna himtas via oxideringen
av nitrit till nitrat (Strous et al., 1998).

I biofilmssystem och granulbaserade system i enstegs reaktor rdder acroba
forhallanden i det yttre lagret, dir sker den partiella ammoniumoxideringen.
I det inre lagret rider syrefria forhéllanden, dir sker den anaeroba ammoni-
umoxideringen (anammox). Eftersom de tvd ingdende substraten f6r anam-
moxbakterier ir ammonium och nitrit, dir den senare ir elektronacceptor,

dr det mer korrekt att benimna processen anoxisk ammoniumoxidering
(van Hulle et al., 2010).
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3.4.2 Inhiberande férhallanden fér anammox

Hur vil anammoxprocessen fungerar paverkas bland annat av rdidande halter
av syre, ammonium, nitrit och COD, Vidare paverkas det dven av tempera-
tur och pH.

Syrehar direkt inhiberande inverkan pa anammoxbakterier redan vid liga
koncentrationer (Strous et al., 1999). Egli et al. (2001) konstaterade att
inhiberingen ir reversibel om syrehalten ir ldg men irreversibel om syrehal-
ten 4r hog. Vid enstegsprocess med partiell nitritation simultant med anam-
mox i system med biofilm eller granuler dr anammoxbakterierna omslutna
av AOB, dessa reducerar syrehalten vid den partiella nitritationen och skyd-
dar pé sd sdtt anammoxbakterierna frén syre.

Ammonium tillsammans med nitrit utgdr substrat for anammoxbakterier
men hoga halter ammonium kan ocksi ha inhiberande effekt pd anammox-
bakterier. Olika halter har konstaterats f6r nir ammonium har inhiberande
inverkan och det har visats att anammoxbakterier kan klara hoga halter
av ammonium utan inhibering, éver 1 000 mg NH,*-N/L (Strous et al.,
1999). Det har dock konstaterats att férhijda halter av fri ammoniak, som
star i jamviktsforhallande med ammonium (se kapitel 3.2.6), ir inhiberande
for anammoxbakterier (Jin et al., 2012). Hoga halter fri ammoniak uppstar
vid hoga halter ammonium tillsammans med hégt pH (Anthonisen et al.,
1976). Ferndndez et al. (2012) rapporterade att vid hogre halt fricc ammo-
niak-kvive 4an 20-25 mg/L kan inhibering pavisas av anammoxbakterier.
I Jin et al. (2012) spekulerades i att anammoxbakterier kan vinja sig vid
hogre halter av fri ammoniak.

Anammoxbakterier inhiberas littare av forhéjda halter nisir 4n forhojda
halter ammonium (Dapena-Mora et al., 2007). Olika studier uppvisar en stor
variation for vid vilken halt nitrit har inhiberande inverkan pd anammoxbak-
terier. Exempelvis visade Strous et al. (1999) att anammoxaktiviteten férlo-
rades fullstindigt dé nitritkoncentrationen uppgick till 100 mg NO,-N/L,
medan Isaka et al. (2007) visade att upp till 280 mg NO,-N/L fungerade
bra f6r anammoxprocessen. Detta kan jimforas med Wett et al. (2007) som
pavisade att anammoxaktiviteten i ett flockbaserat system minskade redan
vid en nitrithalt av 4,8 mg/L. Jaroszynski et al. (2011) visade att halten fri
salpetersyrlighet har storre betydelse for inhibering av anammox n nitrit-
halten. Ferndndes et al. (2012) visade att halten fri salpetersyrlighet bor vara
< 0,5 mg/L for att inte ha inhiberande effekt. Dock, vid pH > 7,1 4r det
nitrit och inte fri salpetersyrlighet som inhiberar anammoxbakterier (Puyol
etal., 2014).

COD har inhiberande effekt pd anammoxbakterier. Det kan ha en indirekt
inhiberande effekt genom att denitrifierare har snabbare tillvixthastighet
in anammoxbakterier. Vid nirvaro av nedbrytbar COD kan denitrifierare
forbruka tillginglig nitrit och pa sd sitt utkonkurrera anammoxbakterierna.
Olika organiska @mnen kan dock ha olika effekt pd anammoxbakterier.
Giiven et al. (2005) visade att anammoxbakterier inhiberades irreversibelt
av alkoholer (metanol och etanol) medan organiska syror (acetat och pro-
pionat) kan konsumeras av dem. Propionat oxideras med nitrit eller nitrat
som elektronacceptor simultant som omvandling av ammonium skedde.

For att skydda anammoxbakterierna mot hga COD-halter kan anammox-
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reaktorn foregds av ett steg f6r COD-reducering, alternativt kan det viljas
en anammoxkonfiguration som bittre stir emot kontinuerliga eller tillfilligt
forhsjda COD-halter i rejektvattnet.

Anammoxreaktionen utfors vid zemperatur mellan 6-43 °C men reak-
tionshastigheten reduceras kraftigt under 15 °C och 6ver 40 °C (Zhu et al.,
2008). Optimal temperatur f6r anammoxbakterier 4r 30-40 °C (Strous
et al., 1999; Egli et al., 2001). Fér anammoxbakterier i havssediment har
det dock visats att optimal temperatur dr 12 °C (Rysgaard et al., 2004). Stu-
dier av Dosta et al. (2008) visade att vid en temperatur av 45 °C intriffade
en irreversibel inaktivering av anammoxbakterier.

Optimalt pH intervall f6r anammoxbakterier 4r 6,7-8,3, med optima vid
pH 8 (van Hulle et al., 2010). Anammoxreaktionen 6kar pH nigot vilket
framgdr i ovan anammoxreaktion dir celltillvixten 4r inkluderad. pH-virdet
péverkar savil halten fri salpetersyrlighet som fri ammoniak, bida dessa kan ha
inhiberande paverkan pd anammoxbakterien (se ovan) vilket medfér att pH-
virdet har en indirekt pdverkan pd anammoxreaktionen. P4 samma sitt paver-
kar pH-virdet halten kolsyra i vattnet, vilket utgér kolsubstrat fér anammox-

bakterien, och dirmed ocks har en indirekt pdverkan p&d anammoxreaktionen.

3.4.3 Olika konfigurationer av anammoxanléaggningar

Under de forsta dren dd deammonifikationsanliggningar introducerades s&
etablerades mestadels 2-stegs processer med den partiella nitritationen och
anammoxreaktionen i tvd separata reaktorer. En av anledningarna hirtill var
att befintliga nitritationsreaktorer, exempelvis SHARON, skulle utnyttjas i
processen (Lackner et al., 2014). Under senare &r har dock en tydlig sving-
ning skett till en-stegs reaktorer med partiell nitritation och anammox i
samma reaktor. Foretaget Paques (Nederlinderna) borjade installera 2-stegs
ANAMMOX® men gick 2006 &ver till en-stegs konfiguration pa grund av
en ligre investeringskostnad (Lackner et al., 2014).

Som ovan pipekats vixer anammoxbakterierna vildigt lingsamt och
behover dirfor héllas kvar i systemet under ling tid. Olika konfiguratio-
ner har olika tekniker for att halla kvar anammoxbakterierna. Vid 16sningar
med biofilm pa birare hills anammoxbakterierna kvar i systemet fista
innerst mot birarytan. Vid granulsystem utnyttjas granulernas snabba sedi-
menteringshastighet vilket gor att 6vriga bioflockar och frisimmande bakte-
rier skoljs ut ur systemet. Vid system med en mix av aktiv slam och granu-
ler, som vid DEMON®, utnyttjas en hydrocyklon for att separera de litta
bioflockarna frin de tyngre granulerna som dirmed hélls kvar i systemet.

Olika varianter av anammoxprocessen har blivit marknadsforda med
olika produktnamn varav flera ir patenterade eller varumirkesskyddade, se
tabell 3-2.

I foreliggande rapport kommer fokus hallas pa de tre konfigurationerna
ANAMMOX®, ANITA™ Mox samt DEMON®. ANAMMOX® ir med pd
grund av att de stérsta anammoxanliggningarna i virlden utgdrs av denna
typ. ANITA™ Mox ir med di den dels dr utvecklad av Sverigebaserade
AnoxKaldnes, dels 4r den en av de mer anvinda varianterna. DEMON® i4r
med eftersom de flesta anammoxanlidggningarna i virlden bestdr av denna

konfiguration.
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Tabell 3-2 ~ Nagra olika varianter av marknadsférda anammoxprocesser

(i bokstavsordning).

Benamning av process

Marknadsférs av

ANAMMOX®
ANITA™ Mox
ClearGreen™
DeAmmon™
DEMON®
NAS®

Terra-N®

Paques, Nederldnderna
AnoxKaldnes, Sverige
Degremont, Frankrike
PURAC, Sverige

DEMON GmbH, Osterrike
Colsen, Nederlanderna
Stud Chemie AG, Tyskland
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4  Fordelar och nackdelar med
separat rejektvattenbehandling

4.1 Generellt om olika fér- och nackdelar

Det som ofta anses vara den tydligaste férdelen med inférandet av separat
rejektvattenbehandling ir att erhilla ligre utgiende halter av ammonium-
och/eller totalkvive frén ett avloppsreningsverk. Detta resonemang baseras
pa att rejektvattenanliggningen avlastar eller kompletterar processen som
sker i huvudstrommen. En annan faktor som ofta betraktas som en fordel dr
att mingden kvive som finns i rejektvattnet kan reduceras i en kompaktare
och/eller mindre energikrivande process 4n vad som ir mojligt i huvud-
strtommen. Detta har accentuerats under senare &r dd mindre energikri-
vande processer finns att tillgd for separat rejektvattenbehandling jaimfort
med processer i huvudstrommen.

En generell nackdel som ibland &beropas vid separat rejektvattenbe-
handling ir att det blir ytterligare ett processteg att vara insatt i och skota
om.

Vid vissa avloppsreningsverk utan separat rejektvattenrening innebir det
problem med den stdtvisa belastningen av hoga kvivehalter da rejektvattnet
leds direkt frin avvattningen till huvudstrémmen. Ett sitt att dtgirda detta,
utan att bygga en rejektvattenanliggning, ir att anligga en utjimningsbas-
sing. Rejektvattnet pumpas dirifran till huvudstrémmen jimnt fordelat
under dygnet, alternativt under nattetid di verket ir lagt belastat.

Férutom ovanstdende finns det ett antal andra for- och nackdelar for
separat rejektvattenbehandling, dessa belyses nedan. Den sista under-
rubriken beror vixtniringsaterforande metoder, 6vriga underrubriker berér
biologiska behandlingsmetoder.

4.2 Hbg kvévehalt

Kvivehalten i rejektvatten 4r ca 700-1 800 mg N/L, vilket 4r omkring
15-50 ginger hogre dn i kommunalt avloppsvatten. Som belystes i kapitel
3.2.4 erhélls en tydlig 6kning av nitrifikationshastigheten vid ammonium-
halter upp till ca 3-15 mg/L, vid hogre halter 4n sd blir nitrifikationshas-
tigheten i det nirmaste konstant, dock inte helt konstant. Det finns studier
som visar att nitrifikationshastigheten fortsitter att 6ka vid 6kande ammo-
niumhalt dven om Skningen ir liten, se kapitel 3.2.4. Det kan hur som
helst konstateras att en hoég halt ammoniumkvive inte har ndgon negativ
inverkan pa nitrifikationshastigheten forutsatt att det inte uppstér inhibe-
rande halter av fri ammoniak eller fri salpetersyrlighet, snarare har det en
gynnande effekt pé nitrifikationshastigheten.
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4.3 Lag halt organiskt material

En l4g halt organiskt material i rejektvattnet medfér en lig COD/N-kvot.
Detta idr gynnande for minga rejektvattenbehandlingsmetoder. Inte minst
for metoder med deammonifikation eftersom en for hog COD-halt ger
oonskad tillvixt av heterotrofer.

Generellt giller att ju strre andel av biomassan som utgérs av nitrifierare,
desto hogre nitrifikationshastighet. En lig COD/N-kvot gynnar autotrofer
(nitrifierare och anammoxbakterier) framfor heterotrofa bakterier eftersom
autotrofer anvinder oorganiske kol i vattnet som kolkilla; CO,. Vid hégre
halter nedbrytbar COD sker en 6kad tillvixt av heterotrofer vilket leder
till ligre andel nitrifierare i biomassan, ligre nitrifikationshastighet per kg
biomassa, hégre luftforbrukning pi grund av nedbrytning av COD vid luft-
ning samt endogen andning av heterotrofer.

I de behandlingsmetoder som inkluderar denitrifikation erfordras COD
som kolkilla samt som elektrondonator for heterotrofer. Eftersom den min-
dre mingd COD som finns naturligt i rejekevatten inte ricker for denitrifi-
kation tillsitts oftast extern kolkilla. Flera externa kolkillor som anvinds ir
mer ldttnedbrytbara 4n organiskt material som finns i avloppsvatten, exem-
pelvis metanol och etanol, och ger en mindre slamproduktion. Temperatur-
okningen som orsakas av denitrifikationen blir d& i stillet desto storre da
littnedbrytbar extern kolkilla tillsitts. Eftersom mingden heterotrofer blir
mindre d& extern kolkilla tillsitts innebir det ocksd att andelen nitrifierare
blir hogre i biomassan, vilket ger hdgre nitrifikationshastighet per kg VSS.

Vid rejektvattenbehandlingsmetoder som inkluderar denitrifikation och
erfordrar dosering av extern kolkilla, och dir COD-mingden i inkom-
mande avloppsvatten annars hade ricke till for denitrifikation av dven kvi-
vemingden som denitrifieras i rejektvattenbehandlingen, kan konstateras
att kostnaden for den externa kolkillan 4r en direkt merkostnad. Dessutom
genererar den tillsatta kolkillan extra slam.

Det ligger nira till hands att tro att i system dir endast nitrifikation sker
borde andelen nitrifierare i biomassan vara hég och generera héga nitrifi-
kationshastigheter. Dytczak et al. (2008) visade dock pd motsatsen da de
utforde en studie dir tvé olika system jimfordes; det ena med kontinuerlig
nitrifikation (med alkalidosering for att undvika pH-sinkning), det andra
med vixlande nitrifikation-denitrifikation. Det visades sig vara hogsta nitri-
fikationshastigheter i systemet med vixlande nitrifikation-denitrifikation.
Detta berodde pd att i det systemet selekterades snabbvixande nitrifierare
som nitrosomonas och nitrobacter, medan l&ngsamvixande nitrifierare som

nitrosospira och nitrospira dominerade i systemet med kontinuerlig luftning.

4.4  Temperaturens paverkan

At nitrifikations- och denitrifikationshastigheten 6kar med 6kande tempe-
ratur redogjordes for i kapitel 3.2.2 respektive 3.3.2. Den 6kade hastigheten
for biokemiska reaktioner medfor ocksd att det inte behévs sd hog slamélder

i systemet. En minskad slamélder medf6r minskad slamhalt, vilket i sin tur
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medfér minskad endogen andning. Totalt sett innebir dirmed de 6kade
reaktionshastigheterna ytterligare en fordel; en minskad luftforbrukning.

Syremittnaden i vatten minskar med 6kande temperatur. Exempelvis dr
maximal syremittnad i vatten med en temperatur av 10 °C (rent vatten, och
vid ett atmosfirtryck av 760 mm Hg) 11,02 mg O,/L, motsvarande syre-
mittnad vid en vattentemperatur av 30 °C 4r 7,54 mg O, /L. Detta medfér
att det blir trégare att driva in syre i vatten vid 6kad temperatur vilket i sin
tur ger en storre luftforbrukning vid hégre temperatur.

En annan effekt av forh6jd vattentemperatur ir att gummi ldras fortare.
Vid SBR:en for rejektvattenbehandling pé Slottshagens avloppsreningsverk
i Norrkoping (se kapitel 8.2) har det konstaterats att syredverforingen via de
finblasiga gummimembranen ir kraftigt reducerad efter bara ndgra fital &rs
drift pa grund av dldrade gummimembran. Detta ir betydligt kortare tid in

vad som férvintas vid normal temperatur for avloppsvatten.

4.5 Paverkan i huvudstrommen

Att infora en separat behandling for rejektvattnet kan ses som en avlast-
ning f6r huvudstrommen. Det kan dock ha en negativ inverkan pa huvud-
strommen. Nitrifierare behtver ammonium (som elektrondonator) for att
tillvixa. Vid inférande av separat rejektvattenbehandling minkar mingden
ammonium till huvudstrommen. Vid minskad mingd ammonium mins-
kar dven mingden nitrifierare vilket leder till ligre nitrifikationshastighet i
huvudstrommen. Det leder éven till att en hégre slamkoncentration erfor-
dras, och dirmed en hégre slamélder, vilket innebir hégre endogen and-
ning och syreférbrukning i huvudstrémmen. Hur stor betydelse detta har
for huvudstrommen beror péd en rad faktorer och behéver dvervigas i varje
enskilt fall.

Behandlat vattnet och 6verskottsslam frdn en rejektvattenanliggningen
leds som regel till huvudstrommens biosteg, dirmed sker dven en éverféring
av bakterier till huvudstrommen. Beroende pd om det finns négra likheter
mellan processerna for rejektvattenbehandlingen och huvudstrommen s&
kan denna &verforing av bakterier innebira en ympning till huvudstrom-
men som dir okar de biokemiska reaktionshastigheterna. Exempel pé detta
dr om traditionell nitrifikation-denitrifikation med aktiv slam tillimpas i
bide rejektvattenbehandling och huvudstrémmen. Nitrifierare frin rejekt-
vattenbehandlingen kan di fortsitta nitrifiera nir de dverfors till huvud-
strommen. Det finns dven tekniker som medvetet bygger pd ympning till
huvudstrommen, exempelvis BABE®-processen (Salem et al., 2004) och
EssDe®-processen (Wett et al., 2012).

4.6  Bildning av lustgas

En odnskad sidoeffekt frin biologisk rejektvattenbehandling 4r emissioner
av lustgas (N, O). Lustgasbildning frin biologisk behandling av rejektvatten
ir generellt sett hogre 4n frin behandling av avloppsvatten i huvudstrém-

men vid ett avloppsreningsverk. Detta beror pé att rejektvatten har hogre
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kvivekoncentrationer och ir varmare vilket dven ger hogre reaktionshas-
tigheter. Lustgas kan bildas bide under sivil acroba som anoxiska frhél-
landen.

Under aeroba forhillanden kan lustgas bildas av bdde AOB samt hetero-
trofer som har férméga att nitrifiera. Lustgasbildning av AOB kan uppstd
genom tva olika mekanismer: (1) som en biprodukt vid nitrifikation da
hydroxylamin oxideras till nitrit (Hooper & Terry, 1979), eller (2) vid aerob
denitrifikation av nitrit vilket utférs av denitrifierande nitrifierare. Den
senare mekanismen kan vara av stor betydelse vid lustgasbildning under
aeroba forhillanden (Kim et al, 2010; Wunderlin et al., 2012). Vid deni-
trifikation reduceras nitrit stegvis via kvivemonoxid och lustgas till kviv-
gas. Vissa av de denitrifierande nitrifierarna saknar enzymet for det sista
omvandlingssteget, frin lustgas till kvivgas, varpd slutprodukten blir lust-
gas. Vidare har vissa heterotrofer f6rméga att nitrifiera under aeroba for-
hillanden, vid forsok med renkulturer har det visats att dessa nitrifierande
heterotrofer kan orsaka storre lustgasproduktion 4n nitrifierande autotrofer
(Anderson et al., 1993). Bildandet av lustgas under aeroba férhallanden sti-
muleras av 1&g syrehalt och hég nitrithalt (Kampschreur et al., 2009a). Vid
fullskaleforssk pa en SBR for rejektvattenrening med nitrifikation-denitri-
fikation pévisades en 6kad nitrithalt och bildning av lustgas vid en syrehalt
< 1,0-1,5 mg/L (Stenstrom et al., 2014). Yu et al. (2010) konstaterade att
lustgas bildades av AOB under dterhimtningen till aeroba forhallanden
efter en syrefri period.

Under anoxiska forhillanden kan lustgas bildas av AOB (Remde & Con-
rad, 1990; Ritchie & Nicholas, 1972) och heterotrofa denitrifierare. DA
lustgas bildas under anoxiska férhillanden av AOB utférs det av denitrifie-
rande nitrifierare; samma bildningssitt som under aeroba férhallanden, se
ovan. Vid denitrifikation frdn nitrat till kvivgas katalyseras de olika delste-
gen av olika enzym. Om det sista steget i denitrifikationskedjan inhiberas
blir slutprodukten lustgas vilket kan orsaka ackumulering av lustgas i vatt-
net och emissioner till luften. Bildande av lustgas under anoxiska forhél-
landen kan orsakas av lag C/N-kvot (Itokawa et al., 2001), hog nitrithalt
(Schulthess et al., 1995), och vid nirvaro av syre (Otte et al., 1996).

Det har dven konstaterats att lustgas kan bildas vid snabbt vixlande for-
hallanden som exempelvis hog-lig koncentration av syre, nitrit eller ammo-
nium (Kampschreur et al., 2008a). Mikroorganismer som utsitts for kon-
stant vixlande forhéllanden har dock visat en formaga att vinja sig vilket
efter en tid har lett till ligre lustgasemissioner 4n de initiala (Kampschreur
et al., 2009a).

Rejektvattenrening med deammonifikationsprocess har generellt visats
ge ligre lustgasemissioner 4n andra konfigurationer. Detta beror pa att lust-
gas inte ingdr som mellanled i metabolism for anammoxbakterier (Kartal
et al., 2007). De lustgasemissioner som genereras frin deammonifikations-
anliggningar bildas av andra bakterier in anammoxbaketerier.

Storleken pd lustgasemissioner kan variera kraftigt mellan olika process-
konfigurationer, den kan dven variera kraftigt frn anliggning till anliggning
med samma processkonfiguration. Detta gor sammantaget att det rider stor

spridning av emissionerna mellan olika anliggningar. For att f3 klarhet i
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emissionernas storlek rekommenderas dirfor att mitning utfors pé plats vid
den specifika anliggningen. Det kan dock konstateras att rejektvattenan-
liggningar som ir baserade pa nitrifikation-denitrifikation eller nitritation-
denitritation, med rimligt vilméende biologisk process, har emissioner av
lustgaskvive som motsvarar ca 4 % av reducerad kvivemingd (Gustavsson
et al., 2011a; Stenstrom et al., 2013), med hogre emissioner om processen
ir i obalans. Processer baserade pd deammonifikation medfor ligre emissio-
ner. I en ANITA™ Mox i Viixjo uppmittes emissioner av lustgaskvive mot-
svarande 0,75 % av reducerad kvivemingd (Christensson et al., 2013a).
I en ANAMMOX®-anliggning i Olburgen var motsvarande virde 1,7 %
(Kampschreur et al., 2009b). I en DEMON®-anliggning i Strass avloppsre-

ningsverk var motsvarande virde 0,9-1,3 %.

4.7  Vaxtndringsaterférande metoder

Férdelen med vixtniringsterférande metoder ir potentialen att vara mer
hallbar ur miljssynpunkt 4n andra metoder. Fosfor ir ett icke-fornybart
dmne och framstillning av kvivegddsel dr energikrivande och avger stort
koldioxidavtryck. I vanligt avloppsvatten ir koncentrationer av kvive och
fosfor for laga for att det ska vara mojligt med metod for vixtniringsiter-
foring sisom exempelvis struvitfillning eller ammoniakstripping; de hogre
koncentrationer som uppnis i rejektvatten ir en forutsittning for detta.
Fosfor ir en idndlig resurs, det produceras genom brytning av mineral.
Det férekommer olika artal for nir brytbar fosfor bedéms ta slut globalt sett,
men det ir odiskutabelt att det nigon ging tar slut med dagens brytnings-
takt. Framstillning av struvit kan hir spela en viktig roll som ett av de sitt
som fosfor kan dtervinnas frin avloppsvatten. Struvit utgor ocksé en renare
fosforprodukt 4n di fosfordtervinning sker genom exempelvis spridning av
avloppsslam. En annan férdel med struvitfillning ar att detta minskar risken
for spontan struvitfillning som kan orsaka problem i avloppsreningsverk.
Den vanligaste metoden for framstillande av syntetiskt kvivegodsel ir
genom den energikrivande Haber-Bosch processen. Nir Haber-Bosch
processen anvinds vid framstillning av ammoniumnitrat 4r energianvind-
ningen globalt sett omkring 50 MJ/kg N (14 kWh/kg N) och koldiox-
idavtrycket 9,5 kg COz—ekV/kg N (Ahlgren et al., 2015). Det hoga kol-
dioxidavtrycket beror pd anvindning av naturgas samt utslipp av lustgas
vid framstillningen. Om gron energi anvinds och katalytisk reduktion av
lustgas tillimpas i processen kan koldioxidavtrycket reduceras visentligt.
Kvivegddsel som producerats av Yara och levererats till de nordiska linderna
avger ett koldioxidavtryck mindre dn 3,6 kg CO,-ekv/kg N beroende pa
att katalytisk lustgasreduktion anvinds (Fossum, 2014). D4 kvive dtervinns
frin rejektvatten genom ammoniakstripping ska detta virde subtraheras vid

en eventuell berikning av rejektvattenbehandlingens koldioxidavtryck.
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5 Behandlingsmetoder
for rejektvatten

5.1  Behandling i huvudstrémmen

Ar 2014 identifierades 139 avloppsreningsverk i Sverige som utfor slam-
rotning i rotkammare (Statens energimyndighet, 2015). Antal avloppsre-
ningsverk i Sverige med separat rejektvattenbehandling utgrs av drygt 15
anliggningar. Om éven de verk inkluderas som har rejekevattenbehandling
innefattad i behandling av returslamstrommen uppgér antalet dll ca 25
anldggningar. Hirav framgar att den i sirklass vanligaste rejektvattenbe-
handlingen i Sverige dr 2017 ir att leda rejekevatenet till huvudstrommen
for sambehandling med 6vrigt avloppsvatten.

5.2  Nitrifikation-denitrifikation i SBR

Nitrifikation-denitrifikation i en SBR ir en variant av aktivslam tekniken.
Ordet aktivslam ir starke férknippat med en anliggningsutformning besta-
ende av bioreaktorer (luftningsbassinger) och sedimenteringsbassinger.
Denna association ir dock nigot missriktad eftersom det egentligen syftar
pa de bioflockar som naturligt uppstdr dd uppehéllstiden for slammet ir
lingre 4n den hydrauliska uppehallstiden (d.v.s. att SRT > HRT) och det
erhdlls en mirkbar slamkoncentration i systemet. Dessa bioflockar uppstir
dven vid biologisk avloppsrening i SBR. Saledes ir SBR variant av aktivslam
men med den skillnaden att bioreaktor och sedimenteringsbassing innefat-
tas i samma bassing.

Den férsta permanenta anlidggningen for separat rejektvattenbehandling
i fullskala i Sverige var en SBR fér nitrifikation-denitrifikation som togs i
drift 1991 vid Nykvarns avloppsreningsverk i Linkoping. Ar 2006 utfordes
en landsomfattande undersskning om tekniker for forbittrad kviverening
(Nikolic & Sundin, 2006). Frin undersékningen framgick att den vanligaste
metoden for separat rejektvattenbehandlingen i Sverige vid den tidpunkten
var nitrifikation-denitrifikation i en SBR. Ar 2010 konstaterades pa nytt
att nitrifikation-denitrifikation i SBR var den vanligast separata behand-
lingsmetoden (Gustavsson, 2010). Sedan dess har bland annat den tidigare
rejektvattenbehandlingen med nitritation-denitritation i SBR vid Sundets
avloppsreningsverk i Vixjo, konverterats till en ANITA™ Mox (Andersson
Chan et al., 2014). Vidare har det vid Arboga avloppsreningsverk nyanlagts
en rejektvattenbehandling med aktivslam teknik for nitrifikation-denitri-
fikation som togs i drift i februari 2012 (Bergkvist, 2012). Det kan dock
konstateras att nitrifikation-denitrifikation i SBR fortfarande ir den domi-
nerande metoden for separat rejekevattenbehandling i Sverige (4r 2017).

Anledningen till att SBR blev vanligt férekommande for behandling av
rejektvatten har sin forklaring i att det dels 4r billigare att bygga en SBR 4n
en separat bioreaktor och separat sedimenteringsbassing, dels att det jimna
tilllédet av rejektvatten passar bra for en SBR med minimal risk f6r hydrau-
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lisk 6verbelastning. En annan férklaring 4r den processmiissiga flexibiliteten
didr det dr enkelt att variera for- eller efterdenitrifikation, olika tider for
anoxiska och aeroba faser samt sedimenteringstid. SBR-system utformas
med en utjimningstank fore reaktorn for att mojliggora batchvis inpump-
ning. Vissa anliggningar har dven en utjimningsbassing efter SBR:en for
att undvika hydraulisk belastning d& det behandlade vattnet leds till huvud-
strommen och/eller for att dstadkomma en jimnare fordelning av eventuell
kviverest i rejektvattnet till huvudstrémmen.

Rejekevattenrening i SBR kan drivas med f6r- eller efterdenitrifikation.
D4 det vanligtvis dr lig COD/N-kvot i rejektvatten tillsitts ofta extern kol-
killa under denitrifikationsfasen. En driftcykel varar vanligen 6-8 timmar,
en typisk driftcykel for SBR med efterdenitrifikation kan bestd av foljande
faser:

Inpumpning med samtidig luftning (nitrifikation)

Luftning (nitrifikation)

Omrorning (denitrifikation) med eventuell tillsats av kolkilla
Sedimentering

Dekantering

NN A i e

Uttag av 6verskottsslam

Hogre kviveomvandlingshastigheter uppnés vid rejektvattenrening i SBR
in vid kviverening i huvudstrémmen med aktivslam teknik. Detta 4r frimst
beroende av den hégre temperaturen i rejekevattnet men dven den hogre
kvivekoncentrationen kan 6ka reaktionshastigheten. Om extern kolkilla
anvinds vid rejektvattenreningen men inte i huvudstrommen s dr dven
detta en anledning till att hdgre omvandlingshastighet erhalls én i huvud-
strommen. En volymetrisk kvivereduktion av 0,25-0,35 kg TN/m?,d ir
vanligt vid rejektvattenrening i SBR.

Vanliga on-line instrument ir pH, SS, syre, NH ,-N, NO,-N, niva och
temperatur. Olika styrstrategier tillimpas. En enklare styrstrategi bestdr av
en ren tidsstyrning av de olika faserna. Ett sitt att erhalla hogre kviveom-
vandlingshastigheter ir att styra mot pH och se till att pH-virdet héller sig
inom de intervallen dir optimala nitrifikations- respektive denitrifikations-
hastigheter erhlls, ofta erfordrar dock detta en hogre dosering av kolkilla
som ett sitt att 6ka pH via forstirkning av denitrifikationen.

5.3 Nitritation-denitritation i SBR

Skillnaden mellan nitritation-denitritation jimfért med nitrifikation-deni-
trifikation 4r att steget Gver nitrat slopas. Ammonium oxideras di endast till
nitrit varvid denitritation tar vid och reducerar nitriten till kvivgas. P4 detta
sitt forbrukas teoretiskt sett 25 % ligre syre vid nitritationen och 40 % ligre
COD vid denitritationen, som en foljd ddrav minskar dven slamproduktio-
nen med ca 40 % (van Loosdrecht, 2008). For att inte oxidera ammonium
dnda till nitrat behéver AOB gynnas och NOB missgynnas. Detta kan goras
genom olika metoder. Ett sitt dr att driva anliggningen vid et pH-virde
dir halten fri ammoniak eller fri salpetersyrlighet r inhiberande f6r NOB
men inte for AOB. Exempelvis inhiberas NOB betydligt littare in AOB vid
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forhojda halter fri ammoniak till f5ljd av f6rhéjt pH (Hellinga et al., 1998)
och héga ammoniumhalter, se kapitel 3.2.6. Ett annat sitt ir att hélla en
ligre syrehalt under acroba faser eftersom AOB har hégre affinitet for syre
in NOB. Vidare har NOB lingre lag-fas in AOB vid vixlingen frin anox-
iska till aeroba forhéllanden (Katsogiannis et al., 2003), detta innebir en
konkurrensfordel f6r AOB vid tita anoxiska/aeroba vixlingar. Ytterligare ett
stt dr att tillimpa en lag aerob slamélder eftersom NOB tillviixer lingsam-
mare in AOB vid temperatur = 20-25 °C, vilket utnyttjas vid SHARON-
processen, se kapitel 5.5. Dessa olika metoder kan dven kombineras for att
erhalla en missgynnande effekt for NOB.

Vid ett forsok i labskala av Queiroz et al. (2011) erhélls stabil nitritation-
denitritation av en SBR genom att hédlla hogt pH (8,3) och lig syrehalt
(1,0 mg/L). Dock uppstod inhibering av denitritationen vid nitrithalter
hoégre 4n 70 mg/L. Vid ett fullskaleférsok med nitritation-denitritation av
rejektvatten vid Sjolunda avloppsreningsverk, Malmo, erhélls nitritation-
denitritation genom att hdlla mediumldg syrehalt (1,3 mg/L). pH tillits
sjunka som ligst till 6,7-7,1 i slutet av acroba faser. Under forsoket upp-
stod dock inhibering av denitritationen vilket sammanféll med lagt pH och
dirav hog nitrithalt samt hog halt fri salpetersyrlighet (Gustavsson et al.,
2011b).

Vid drift med nitritation-denitritation bér uppmirksammas att det finns
risk for férhojda lustgasemissioner till f6ljd av hoga nitrithalter.

5.4 Bioaugmentation

Grundprincipen f6r bioaugmentation ir att en kontinuerlig ympning av
nitrifierande bakterier sker frin rejektvattenbehandlingen till huvudstrom-
men. P4 detta sitt 6kas antalet nitrifierare i huvudstréommen, dirmed okar
dven nitrifikationshastigheten i huvudstrommen. Processer med bioaug-
mentation skiljer sig dirmed frdn en renodlad rejektvattenbehandling efter-
som den dven syftar till att forstirka den biologiska kvivereningen i huvud-
strommen.

Vid manga anliggningar med separat rejektvattenbehandling leds det
behandlade rejekevatenet till huvudstrommens biobassinger. Aven om det
tillimpas konventionell nitrifikation-denitrifikation i sdvil rejektvattenbe-
handlingen som i huvudstrémmen i4r miljéerna vitt skilda med avseende
pa bland annat temperatur, ammoniumkoncentration, alkalinitet och pH.
Dessa olika betingelser kan medféra att helt olika typer av nitrifierande
bakterier trivs i de olika miljoerna. Féljden blir att nitrifierande bakterier
som leds fran rejektvattenbehandlingen blir inaktiva i huvudstrémmen och
didrmed skoljs ut ur systemet. For att dra nytta i huvudstrommen av nitrifie-
rare som Sverfors frin rejektvattenbehandlingen behover nitrifierarna vara
av samma typ som trivs i huvudstrommen. Detta kan dstadkommas genom
att ett mindre returslamfléde frén huvudstrommen leds till rejektvattenbe-
handlingen (Salem et al., 2003), se figur 5-1.
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Figur 5-1 Princip f6r bioaugmentation. Ett delfléde returslam leds via
rejektvattenbehandlingen tillbaka till bioreaktorn
(van Loosdrecht, 2008).

For att forstirka nitrifikationen i huvudstrtémmen med bioaugmentation
behover rejektvattenbehandlingen vara av samma karaktir som huvudstrom-
men; konventionell nitrifikation-denitrifikation. Om endast nitritation
utfors i rejekevattenbehandlingen finns det risk att endast AOB forstirks i
huvudstrommen med atf6ljande risk for f6rhojda utgdende nitrithalter (van
Loosdrecht & Salem, 2006).

Vid biologisk kviverening i huvudstréommen med konventionell nitri-
fikation-denitrifikation utgdr nitrifierarna typiskt < 4 % av biomassan i
biosteget (Ekama & Wentzel, 2008). Eftersom nitrifierarna har langsam
tillvixt erfordras en tillrickligt hog slamélder i systemet. Den aeroba slam-
dldern 4r dirmed en av de viktigare faktorerna f6r hur lingtgiende kvive-
rening som kan erhallas. Om mingden nitrifierare 6kas i huvudstrémmen
via bicaugmentation innebir det att en stérre mingd kvive kan behandlas
inom samma volym, alternativt att slamkoncentrationen kan minskas med
oforindrad aerob reaktorvolym vilket medfér ligre endogen respiration
och dirmed ligre luft- och energiférbrukning i huvudstrommen. Vidare
kan bioaugmentation vara ett bra alternativ di slamytbelastningen i mel-
lansedimenteringarna ir begrinsande i ett system eftersom samma mingd
nitrifierare kan erhillas med ligre slamkoncentration. Bioaugmentation bor
dirmed inte betraktas som endast en rejektvattenbehandling utan dven ett
stt att forstirka funktionen i huvudstrémmen.

Storsta effeke av bioaugmentation erhdlls vid lg temperatur i huvud-
strommen, detta eftersom nitrifierare ir starkt temperaturkinsliga. Sten-
strom & la Cour Jansen (2016) visade i en fullskalestudie att nitrifikations-
hastigheten 6kade som mest vid ligsta vattentemperatur i huvudstrdmmen;
41 % okning vid 8 °C. Vid ett fullskaleférssk vid Garmerwolde avlopps-
reningsverk, Nederlinderna, 6kade nitrifikationshastigheten med nirmare
60 % i huvudstrommen (Salem et al., 2004). Storleken pd returslamflédet
till rejektvattenbehandlingen i férhéllande till rejekevattenflodet har bety-
delse for hur stor forstirkningen av nitrifierare i huvudstrémmen blir. Sten-
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strom & la Cour Jansen. (2016) undersoktes effekten i huvudstrémmen
da returslamflédet till rejekevattenbehandlingen utgjorde 10 %, 30 % och
100 % av rejektvattenflodet. Bioaugmentationseffekten var pataglig redan
vid 10 % men storst effeke erholls vid 100 %. For att f3 s& stor effekt som
mojligt av bioaugmentation bér dven slamaldern hallas 1ag i rejektvattenbe-
handlingen, detta for att avdédningen av bildade nitrifierare ska hallas s lag
som mojligt (Salem, 2005).

Bioaugmentation ir relativt enkelt att implementera vid anliggningar
som redan har rejektvattenbehandling i en SBR. For dessa verk idr dirfor
bioaugmentation att betrakta som en intressant behandlingsmetod, i syn-
nerhet de anliggningar som tangerar grinsen mot tillitna kviveutsldpp.

5.5 SHARON

SHARON ir en akronym f6r Single reactor system for High activity
Ammonia Removal Over Nitrite.® Som akronymen antyder oxideras inte
ammonium hela vigen till nitrat utan endast till nitrit. Processen ir billigare
och mer miljévinlig 4n konventionell nitrifikation-denitrifikation eftersom
det teoretiskt atgar 25 % mindre luftmingd och 40 % mindre kolkilla,
dessutom blir slamproduktionen ca 40 % ligre (van Loosdrecht, 2008).
Nitritation och denitritation utférs i en totalomblandad reaktor med inter-
mittent luftning. Tilllodet 4r kontinuerligr till skillnad frin exempelvis en
SBR. Processen ir patenterad. Agare av patentet ir Grontmij, som ir 2015
forvirvades av Sweco.

Den forsta SHARON-anliggningen togs i drift 1997 vid Utrecht avlopps-
reningsverk, Nederlinderna (Grontmij, u.4.). Den enda SHARON-anligg-
ningen i Sverige finns vid Nykvarns avloppsreningsverk i Linképing och
togs i drift &r 2009. Det finns totalt ett drygt tiotal SHARON-anliggningar
i viirlden varav anliggningen i Linkoping tycks vara en av de sista som idrift-
tagits (Bowden et al., 2015). Den stérsta SHARON-anliggningen finns i
New York vid Wards Island WWTP och togs i drift 2009 (Grontmij, u.4.).

Den ursprungliga idén med processen ir att dstadkomma héga omvand-
lingshastigheter och dirmed vara en volymeffektiv process (Hellinga et al.,
1998). Att erhilla vildigt liga kvivehalter i utgiende vatten dr dirmed
underordnat.

I en SHARON -reaktor ir vanligtvis slamaldern samma som den hydrau-
liska uppehillstiden (d.v.s. SRT=HRT). Detta astadkoms genom att inte
tillimpa slamretention via sedimentering. Det 4r dock méjligt att inkludera
sedimentering i processen. Processen drivs d& med kortare hydraulisk uppe-
hallstid och mindre reaktorvolym men behéver kompletteras med utrust-
ning for sedimentering. Det 4r frimst kvivekoncentrationen i rejektvatten
som styr om det dr ekonomiskt lonsamt att tillimpa slamretention. Enligt
van Loosdrecht (2008) ir detta 16nsamt vid kvivekoncentrationer ligre dn
400-500 mg/L.

¢ Sedan processen borjade tillimpas i tvd separata reaktorer dndrades akronymen till Stable High
Ammonia Removal Over Nitrite.
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Nitritation av ammonium ir det signifikanta omvandlingssteget for
SHARON. Denitritation av nitrit skulle kunna utforas i annat processteg,
exempelvis i reningsverkets huvudprocess. For att dterstilla det sinkta pH-
virdet frin nitritationen behdver dock denitritationen utforas i samma reak-
tor. Att dterstilla pH genom tillsats av lut 4r ett dyrare alternativ in genom
denitritation via tillsats av extern kolkilla (Gustavsson et al., 2008).

SHARON kan idven kombineras med en anammoxprocess. D3 sker den
partiella nitritationen i en SHARON-reaktor och anammoxreaktionen i en
efterliggande anammoxreaktor.

Vid SHARON-processen utnyttjas skillnaden mellan tillvixthastigheter
for AOB och NOB. Vid en temperatur dver 20-25 °C vixer AOB fortare
in NOB (Hellinga et al., 1998). Genom att hilla kortare aerob slamélder
i reaktorn 4n generationstiden f6r NOB kommer dessa skéljas ut ur syste-
met vilket medfor att oxidation av ammonium avstannar vid nitrit, se figur
5-2. Den aeroba slaméldern regleras genom att styra lingden pa de luftade
faserna.

6
N H4+ -
oxidizers

NO,-oxidizers

residence times
2 I'for nitrite route

minimum sludge age [day]

temperature [°C]

Figur 5-2 Minsta slamalder fér AOB och NOB vid olika temperaturer,
modifierad fran Hellinga et al. (1998). Inom rédmarkerat omrade
hinner AOB reproduceras men inte NOB.

Ur figur 5-2 framgar att det 4r ett relativt snivt spann som den aeroba slam-
dldern ska hallas inom for AOB; 0,5-0,9 d vid en temperatur av 35 °C. Om
den understiger 0,5 d hinner inte AOB reproduceras och om den verstiger
0,9 d s hinner dven NOB reproduceras vilket leder till o6nskad nitratbild-
ning. Det finns dock en rad andra faktorer som paverkar tillvixthastigheten
for nitrifierare, bland annat pH-virdet. Vid 6kande pH sjunker den minsta
erforderliga slaméldern for AOB samtidigt som den 6kar fér NOB. Detta
medfér att intervallet som den aeroba slaméldern bér hillas inom vidgas
med 6kande pH, vilket framgar i figur 5-3.

En SHARON-reaktor dimensioneras utifrin HRT, inte utifrin kvive-
koncentrationen (Fux et al., 2003). Detta medfor att den dimensionerande
volymetriska kvivebelastningen okar med 6kande kvivekoncentration i
rejektvattnet. Vid nitritation-denitritation i en SHARON-reaktor anges
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Figur 5-3 Minsta slamalder fér AOB och NOB vid olika pH-vérden
(vid 35 °C, ammoniumhalt 130 mg/L och nitrithalt 300 mg/L)
(Hellinga et al., 1998).

normalt att dimensionerande aerob HRT ska vara 1-1,5 d och anoxiska
HRT 0,5-0,75 d.

Vid jimforande forsok med nitritation-denitritation i en SBR och en SHA-
RON framkom bland annat att SHARON bittre klarar varierande tillloden
och kvivekoncentrationer, att dubbelt sd hog volymetrisk kviveomvandlings-
hastighet uppniddes i SBR jimfért med SHARON (0,8 kg TN/m’,d res-
pektive 0,4 kg TN/m?,d) vilket medfér att volymen f6r en SBR kan géras
hilften sé stor, samt att kostnaden per kg reducerat kvive ar ndgot hogre for
SHARON in for SBR da hinsyn tas till bdde investerings och driftkostna-
der (Gali et al., 2006). Vidare konstaterar Fux et al. (2003) dels att det ir
billigare att driva en SBR med nitritation-denitritation in en SHARON,
dels att en SHARON erfordrar betydligt stérre volym.

5.6 ANAMMOX®

ANAMMOX®-processen marknadsfors av det familjesigda bolaget Paques i
Nederlinderna. Processen 4r baserad pé granuler och kan utféras bade som
en-stegsreaktor eller tvi-stegsreaktor. Den forsta ANAMMOX®-reaktorn
togs 1 drift 2002 i Rotterdam vid Dokhaven reningsverk som en tvi-stegs-
process tillsammans med en SHARON-reaktor (van der Star et al., 2007).
Sedan 2006 har Paques designat sina anliggningar som en-stegsprocess
beroende av den ligre investeringskostnaden, denna 4r numera vanligare in
tvd-stegsprocessen (Lackner et al., 2014). Processen ir utvecklad i titt sam-
arbete med Delft Universitet och Nijmegen Universitet i Nederlinderna.
Det har utforts flera installationer for rejektvatten vid kommunala
avloppsreningsverk men de flesta installationerna behandlar industriellt

avloppsvatten. Vid sammanstillning av Lackner et al. (2014) konstateras
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att av éver 100 deammonifikationsanliggningar utgjorde ANAMMOX®-
processen 21 anliggningar som var idrifttagna eller under byggnation &r
2014. Av dessa utgjordes 18 av en-stegsprocess. Sex av de 21 anliggning-
arna behandlade rejektvatten eller en mix av industriellt avloppsvatten och
rejektvatten. Vidare konstateras att ANAMMOX®-anliggningar generellt
sett utgdrs av stora anliggningar med stora inkommande kvivemingder.

Granulerna, vari anammoxbakterierna ir aggregerade och tillvixer, har
en mer framtridande roll vid ANAMMOX® 4n vid DEMON®. Granulerna
kan ha en specifik yta pa cirka 3 000 m*/m’ (Nicolella et al., 2000; van der
Star, 2008). Forutsatt att det dr majligt hilla kvar en hogre halt granuler i
reaktorn sa dr hoga kvivebelastningar méjliga, typiskt 2 kg TN/m?,d (Lack-
ner etal., 2014). Granulernas hoga sedimenteringshastighet utnyttjas for att
halla kvar anammoxbakterierna i systemet. Bioflockar medféljer utgiende
vatten medan anammoxbakterierna blir kvar i reaktorn med hjilp av en
patenterad lamellseparator vid toppen av reaktorn (Driessen et al., 2009;
Lackner et al., 2014). Som for andra biofilmsbaserade deammonifikations-
processer utgdrs det yttersta lagret pd granulerna av AOB. Dessa har en
skyddande verkan for de inre anammoxbakterierna som skyddas mot exem-
pelvis 18st syre (van Hulle et al., 2010) och héga nitrithalter.

En en-stegs ANAMMOX®-reaktor 4r kontinuerligt beskickad och kon-
tinuerligt luftad. Luftningen ombesorjer dven omrérning i reaktorn, ingen
separat omrorare behdvs. Om en ligre syrehalt 6nskas i reaktorn tillimpas
recirkulering av anvind luft i stillet for att ta in firsk luft for ate sikerstilla
tillricklig omrorning. Viktiga parametrar att évervaka via on-line instru-
ment ir syrehalt, ammoniumbhalt, nitrithalt och pH. Processen kan péver-
kas genom att styra inkommande vattenflode, syrehalt och fordelning av
anvind/firsk luft till blismaskin. Vidare 4r det mojlige att minska/6ka den
hydrauliska belastningen 6ver avdragsrinnor for att pa s sitt reglera ming-
den slamflockar i reaktorn. Regleringen sker genom att variera lingden for
avdragsrinnor, dock efterstrivas inte att fi s& hog hydraulisk belastning att
granuler medfoljer i utgdende vatten. Inuti reaktorn tillses att hdga skjuv-
ningskrafter skapas for att gynna bildningen av granuler.

5.7 ANITA™ Mox

ANITA™ Mox ir en biofilmsprocess och en variant av deammoni-
fikationsprocessen som har utvecklats av och marknadsfors av AnoxKaldnes,
Lund, en del av Veolia Water Technologies. ANITA™ Mox ir en en-stegs
process och ir baserad pd rorliga birare (MBBR) som anammoxbakterierna
fister och tillvixer pa. Eftersom det 4r en en-stegs process sker den partiella
nitritationen och anammoxreaktionen i en och samma reaktor. Den for-
sta ANITA™ Mox-anliggningen togs i drift 2010 vid Sjélunda avloppsre-
ningsverk i Malmé for behandling av en delstrom av rejektvattnet. Sedan
dess har ytterligare ett knappt 10-tal anlidggningar tagits i drift, i huvud-
sak i norra Europa och i Nordamerika (Veolia Water Technologies, u.4.).
ANITA™ Mox-anliggningen vid Sjolunda avloppsreningsverk utgér ocksa
en “biofarm”. Nir nya ANITA™ Mox—anlidggningar startas kan barare med

anammoxbakterier tas frin denna anliggning f6r att anviindas som ymp och
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dirigenom kraftigt reducera uppstartstiden (Christensson et al., 2013a).

Beskickningen till ANITA™ Mox ir kontinuerlig. Likasd luftningen.

Bara ett fital ar efter den forsta anliggningen togs i drift skedde en
vidareutveckling till att innefatta slamretention. Den nyare utformningen
benimns IFAS ANITA™ Mox (IFAS = Integrated Fixed Film Activated
Sludge) och innefattar en sedimenteringsbassing och returslaméterforing.
Vid forsok i labskala konstaterades tre till fyra ginger hogre volymetrisk
kviveomvandlingshastigheter med returslamiterféring 4n utan (Veuil-
let et al., 2014). Det har dven konstaterats att IFAS ANITA™ Mox kan
behandla rejektvatten med hégre kvot COD/N in MBBR ANITA™ Mox
(Lemaire et al., 2015). Volymen f6r sedimenteringsbassingen utgér typiske
15 % av reaktorvolymen.

I utformningen utan returslaméterforing, MBBR ANITA™ Mox, ir
bdde AOB och anammoxbakterierna fistade pd birarmaterial. I biofilmens
yttre skikt finns AOB, dessa oxiderar ammonium till nitrit som tillsammans
med ammonium anvinds som substrat av anammoxbakterierna, placerade
lingre in i biofilmen mot birarytan. Omvandlingshastigheten av de olika
kviveimnena samt hastigheten f6r amnestransporten genom biofilmen har
stor betydelse f6r hur stor kvivemingd systemet kan behandla.

I utformningen med returslamaterféring, IFAS ANITA™ Mox, befin-
ner sig nistan alla AOB i bioflockar i stillet f6r pé biofilmen. Vid forsok i
labskala konstaterades att endast 7 % av AOB befanns pd biofilmen, resten
i bioflockar (Veuillet et al., 2014). De hgre kviveomvandlingshastigheter
som har konstaterats med IFAS- in MBBR-konfiguration kan forklaras
med foljande enligt Veuillet et al. (2014):

* Gynnsammare substratdiffusion. Diffusionen gir littare tll AOB i
bioflockar 4n i biofilm. Likasa gar diffusionen littare till anammoxbakte-
rier i biofilmen d& det 6verliggande lagret av AOB ir betydligt tunnare.

 Storre mingd AOB.

* Det bildas en hogre nitrithalt i reaktorn vilket medfér hogre reaktions-
hastigheter for anammoxbakterier och totalt sett en hogre kviveomvand-
lingshastighet.

D4 AOB i huvudsak befinner sig i bioflockar i stillet for pd biofilmen under-
littas transporten av substraten ammonium och syre till AOB, samt ammo-
nium och nitrit till anammoxbakterierna, se figur 5-4. Detta mojliggor att
driva anldggningen med en ligre syrehalt. Tillimpad syrehalt ir typiske 0,2—
0,5 mg O,/L vid IFAS ANITA™ Mox jimfért med 1,0-1,3 mg O,/L vid
MBBR ANITA™ Mox (Veuillet et al., 2014). Detta ger dven totalt sett hogre
omvandlingshastigheter vilket gor att den volymetriska kviveomvandlings-
hastigheten under gynnsamma férhillanden 6kar frain 1,0-1,2 kg TN/m?,d
med MBBR (Christensson et al., 2013a) till 6ver 2,2 kg TN/m?,d med IFAS
(Veuillet et al., 2014).
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Figur 5-4 Férdelning av biofilm samt bioflockar pa bérare i en MBBR
ANITA™ Mox respektive IFAS ANITA™ Mox, modifierad fran
Veuillet et al. (2014). | en IFAS ANITA™ Mox befinner sig néstan
alla AOB i bioflockar i stéllet for pa biofilmen.

5.8 DEMON®

DEMON® ir en akrynom f6r DE-amMON.ification. DEMON®-processen
ir utvecklad och patenterad av Innsbruck Universitet i Osterrike (De Mul-
der, 2014). Den forsta DEMON®-anliggningen togs i drift 2004 vid
Strass avloppsreningsverk (Wett, 20006), Osterrike, i nirheten av Innsbruck.
DEMON® ir den for nirvarande vanligaste varianten av anammox-anligg-
ning. Vid en studie av Lackner et al. (2014), dir dver 100 fullskaleanligg-
ningar med anammox-process ingick, framgick att 40 % av anliggningarna
var en DEMON®, mer 4n 70 % av dessa behandlade rejekevatten. Typisk
dimensionerande volymetrisk kvivebelastning 4r 0,4-0,65 kg TN/m?,d.

Partiell nitritation och anammox utférs i en och samma reaktor, en
SBR, DEMON®-processen ir dirmed en en-stegsprocess. Till skillnad frin
mdnga andra typer av SBR-reaktorer sker inpumpning under bade luftade
och omrorda faser, endast under sedimentering- och dekanteringsfas ir
inpumpningen avstingd (Wett, 2006). Detta medfr att den foregdende
utjimningsbassingen inte behdver vara si stor samt att en stabilare alkalini-
tet i reaktorn erhdlls. Det finns dven varianter av DEMON® som tillimpar
kontinuerlig inpumpning, se fallstudie i kapitel 8.8.

I SBR:en finns bide aktivslamflockar f6r AOB samt granuler med anam-
moxbakterier. P4 grund av den stora skillnaden i de olika bakteriegrup-
pernas tillvixthastighet tillimpas olika slaméldrar i reaktorn. Slamalder for
AOB i aktivslamflockar ir ett fital dygn medan slamélder f6r anammoxgra-
nulerna ir flera veckor. For att 4stadkomma olika slamaldrar f6r AOB och
anammoxbakterier utnyttjas densitetsskillnaden mellan aktivslamflockar
och granuler via en hydrocyklon med ett tryckfall av ca 2 bar. Overskotts-
slam frin anliggningen pumpas till en hydrocyklon varifrdn aktivslam-
flockar (i huvudsak AOB) leds ut frdn systemet medan de tyngre granulerna
(i huvudsak anammoxbakterier) iterleds till reaktorn och dirmed behalls
lingre i systemet. Eventuell forekomst av NOB skéljs ocksd ut ur systemet
via aktivslamflockarna.
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Lingd f6r luftnings- och omrérningsfaserna styrs vanligen via pH-mitare,
alternativt tidsstyrt. Vid pH-styrning sker reglering inom ett snivt pH-
intervall av 0,01 enheter, exempelvis mellan pH 7,05-7,06 (Wett, 2006).
Med pH-styrningen och de tita vixlingarna mellan aeroba och anoxiska
faser kontrolleras att nitrithalten inte blir for hég. Styrningen kompletteras
dven ofta med en nitrithaltsmitare. | en DEMON®-anliggning efterstriivas
en lag nitrithalt, under 5 mg/L (Lackner et al., 2014). Lingd pé aeroba och
anoxiska faser ir typiskt 8—12 minuters luftning och 2-20 minuters anoxisk
fas, med flertal repetitioner. Tillimpad syrehalt under aeroba faser ir typiske
0,2-0,3 mg/L (Lackner et al., 2014). Den laga syrehalten medf6r en fordel
for AOB gentemot NOB di AOB har hégre affinitet for syre. Vidare inne-
bir de tita vixlingarna mellan anoxiska/aeroba férhillanden en konkur-
rensfordel for AOB 6ver NOB eftersom NOB har en lingre lag-fas in AOB
i vixlingen frin anoxiska till acroba férhillanden (Katsogiannis et al., 2003;
WERF Nutrient Challenge, 2014).

5.9
I tabell 5-1 jimférs nyckeltal mellan olika biologiska behandlingsmetoder.

Jamférelse mellan olika biologiska metoder

I vissa fall dr det angivet ett typvirde, i andra fall ett intervall. Typvirden ir
baserade pa gynnsamma forhéllanden avseende temperatur, pH och olika

imnens koncentrationer.

Tabell 5-1  Jamforelse mellan olika rejektvattenbehandlingsmetoder.
Nitrif. - Nitrit. - ANAMMOX®  ANITA™ Mox

Parameter Enhet Denitrif.? Denitrit.? SHARON (En-steg) (IFAS) DEMON"
Volymetrisk (kg TN _/ 0,25-0,35 0,3-0,5¢ 0,3-0,55 1,7¢ 1,51 0,69
kvavered. ¢ m?3,d) (0,81
Hydraul. (d) eller (h) 2-5d 1,5-4d 2,25-3,5d 8-17 h 10-21 h 24-48 h
uppehallstid ¢
Energi- (kWh/kg 4,0¢ 2,0-3,07 2,0-3,0¢ =15k 12" 1,2m
férbrukning TN_,) 3-5
Syrehalt (mg O,/L) 1,5-2,5 0,5-1,5 1,0-2,5° >0,5' 0,2-0,6° 0,2-0,3¢

+ Konventionell nitrifikation-denitrifikation i SBR. k

Nitritation-denitritation i SBR.

Fér deammonifikationsprocesserna (ANAMMOX®,

IFAS ANITA™ Mox och DEMONP®) anges ofta mdjlig volymetrisk
TN-belastning i litteraturen i stillet f6r volymetrisk TN-reduktion.
Det har d4 antagits en TN-reduktion av 85 %.

Fér deammonifikationsprocesserna (ANAMMOX®,

IFAS ANITA™ Mox och DEMONP®) har den hydrauliska uppe-
hallstiden beriknats utifrin den volymetriska kvivereduktion samt en
TN-koncentration av 700-1 400 mg/L.

Lackner et al. (2014).

Veuillet et al. (2014).

Bowden et al. (2015).

Gali et al. (2006).

Beriknat utifrin en HRT av 2,25 d, en TN-koncentration av

700-1 400 mg/L och en TN-reduktion av 90 %.

Christian Rosén, AnoxKaldnes, personlig kommunikation. Volymen
for sedimenteringsbassiingen #r inkluderad.
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Det har rétt svirigheter att hitta energiférbrukningen fér ANAM-
MOX® i litteraturen. Enligt Lackner et al. (2014) sa var energifor-
brukningen 1,86 kWh/kg TN _,. Enligt fallstudie i kapitel 8.6 var
energiforbrukningen 2,0 kWh/kg TN_ .

Det har rétt svarigheter att hitta en generellt tillimpad syrehalt for
ANAMMOX® i litteraturen. Enligt Kampschreur et al. (2009b) var
tillimpad syrehalt 5 mg O,/L. Enligt Kampschreur et al. (2008b) var
tillimpad syrehalt ca 2 mg O,/L. Enligt fallstudie i kapitel 8.6 var till-
limpad syrehalt 0,5-3 mg O, /L.

Wett (2007).

Christensson et al. (2013b).

1,0-1,5 mg O,/L enligt Grontmij (u.4.); 1,5 mg O,/L enligt Ellwerth-
Stein (2012); 2,0 mg O,/L enligt Mampaey et al. (2016); 2,5 mg O,/L
enligt Kampschreur et al. (2008b).

2,2 kWh/kg TN _, enligt Wett (2006); 2,5 kWh/kg TN, enligt Fux &
Siegrist (2004); 2,9 kWh/kg TN_, enligt Gustavsson (2010).
Liknande energifrbrukning frvintas som vid nitritation-denitrita-
tion i SBR, vilket dven pavisats av Fux et al. (2003).



5.10 Ammoniakstripping

Ammoniakstripping ir en kemisk-fysikalisk metod for att reducera ammo-
niumhalten i vatten i kombination med att exempelvis framstilla ett god-
ningsmedel f6r vixter. I Norge finns en fullskaleanliggning f6r ammoni-
akstripping vid VEAS avloppsreningsverk, sydvist om Oslo. I Eslév fanns
en fullskaleanliggning som var i drift under 14 ir men lades ned &r 2006
(Arntzen, 2012). I Frederikshavn (Danmark) fanns ocksi en fullskalean-
liggning som lades ned &r 1998 (Rene Hansen, Frederikshavn Forsyning
A/S, personlig kommunikation). Anliggningarna i Eslév och Fredrikshamn
anlades av samma leverantor; Watergroup A/S (Thorndahl, 1993).

Vid ammoniakstripping gors en pH-héjning av vattnet till pH 10,8—
11,5 (US EPA, 2000) for att omvandla ammonium till ammoniak, vilken ir
en litdflyktig gas med hog vattenldslighet. Beroende av hur pH-justeringen
utfors kan en utfillning av kemslam bildas. Vattnet pumpas direfter till ett
strippingtorn dir vattnet strilas ovanifrin 6ver ett plastmaterial med stor
yta. Luft bldses in underifrdn for att driva av ammoniaken frn vattnet.
Luften, med hogt innehdll av ammoniak, leds dirpa till en skrubber med
liknande plastfyllning som i strippingtornet. Luften inbléses underifrin
medan en syra strilas ovanifran, vanligen svavelsyra eller salpetersyra, varpa
den avdrivna ammoniaken absorberas och ammoniumsulfat eller ammo-
niumnitrat bildas. Luften recirkuleras till strippingtornet pd nytt. I denna
kemisk-fysikaliska metod bestdr den kemiska delen av pH-justeringen och
den fysikaliska delen i strippning av den vattenburna ammoniakgasen till
luft.

Avskiljningsgraden av kvive ir starkt beroende av pH och luftflode, for
rejektvatten nds vanligen en kviveavskiljningsgrad av 80-95 %. Fordel-
ningen mellan ammonium och ammoniak styrs av pH enligt f6ljande jim-
vike:

NH,' < NH, + H-

Vid skande pH forskjuts jaimvikten 4t hoger vilket ger en 6kande andel
ammoniak. Jimvikten ir dven temperaturberoende, vid 6kande temperatur
okar andelen ammoniak om pH ir oférindrat. Ur figur 5-5 framgdr att vid
pH 9,5 6kar andelen ammoniak frin 35 % till 80 % vid en temperaturck-
ning fran 10 °C ill 35 °C.

Avskiljningen av ammoniak i strippingtornet ir beroende av luftflédet,
ju hogre luftflsde desto hogre reduktion av ammoniak. Teoretiskt erfordras
ett luftfldde > 1 000 m? luft/m’ rejektvatten vid 33 °C (Metcalf & Eddy,
2003). Enligt Halling-Serensen & Jorgensen (1993) erfordras ett luftflode
av >3 000 m’ luft/m’ rejektvatten eller hogre. Vid forsok pd Ryaverket i
Goéteborg konstaterades att vid ett luftlsde av 3 000 m?® luft/m?® rejekt-
vatten erhélls en avskiljningsgrad av ammoniak pa 64 %, vid 3 500 m? luft/
m? rejekevatten 6kade den till 82 % (Naturvardsverket, 1990). Vid luftflode
>3 500 m® luft/m’ rejektvatten ir en eventuell 6kning av avskiljningsgrad
hégst marginell (Ddegaard, 1991).

I Sverige drevs en ammoniakstrippinganliggning i fullskala vid Ellinge
avloppsreningsverk i Eslév mellan dren 1992-2006. I samband med en

totalentreprenadforfrigan for verkets kvivereningskrav lades ammoniak-
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Figur 5-5 Férdelning avammonium och ammoniak som funktion av pH

och temperatur (fran Halling-Serensen & Jorgensen, 1993)

strippingen ned, frimst pd grund av héga drift- och underhéllskostnader
(Géran Johnsson, VA SYD, personlig kommunikation). Direfter bérjade
rejektvattnet behandlas biologiskt tillsammans med returslam frén huvud-
strommens aktivslam i en sd kallad ScanDeNi-process (Arntzen, 2012).

Karakeeristiskt for ammoniakstripping ir att processen priglas av hog
forbrukning av kemikalier for pH-hojning och absorption av ammoniak.
Ett flertal studier har konstaterat att driftkostnad f6r ammoniakstripping
dr dyrare dn biologiska behandlingsmetoder for rejektvatten, bland annat
Siegrist (1996) och van Loosdrecht & Salem (2006). Fallstudien om ammo-
niakstripping vid VEAS (se kapitel 8.9) visar dock att det dr mojlige att driva
ammoniakstripping till en jimférelsevis ldg kostnad. Enligt Christian et al.
(2016) ir kostnaden f6r ammoniakstripping starkt beroende av ammoni-
akhalten i vattnet; vid en 6kande ammoniakhalt minskar kostnaden per
kg reducerat kvive. Kostnader for tvd olika fullskaleanliggningar jimfor-
des (kapital- och driftkostnader). Bdda anliggningarnas kostnader halvera-
des per kg reducerat kvive dd ammoniakhalten 6kade frin 1 000 mg/L till
2 000 mg/L, se figur 5-6.
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Figur 5-6 Kostnad per kg reducerat kvéve i tva fullskaliga ammoniak-

strippinganldggningar (“DEMQO” och "Referens 2") jamfért mot
ammoniakhalten i inkommande vatten, modifierad fran Christian
etal., 2016.

5.11 Struvitfillning

Fosfor frdn brytning i gruvor 4r en #ndlig resurs. Det har dirfor under de
senaste decennierna fokuserats pa hur fosfor ska kunna dtervinnas frin
andra killor. En av dessa ir rejektvatten vid avloppsreningsverk med biolo-
gisk fosforrening eftersom fosforinnehéllet i detta vatten ir sirskilt hogt. Ett
av de forsta forsoken i Sverige med struvitfillning utférdes 1990 i Kemiras
regi pa rejektvatten vid Skebicks avloppsreningsverk i Orebro, di i syfte att
reducera kvive (Naturvirdsverket, 1990). Struvitfillning 4r i 6vrigt mest
limpat f6r atervinning av fosfor.

Struvit noterades for forsta gingen 1845 i ett medeltida avloppssystem i
Hamburg och fick d& sitt namn efter geografen och geologen Heinrich C.G.
von Struve (1772-1851) (Ronteltap, 2009). Struvit har visats vara tillging-
ligt for vixter och kan anvindas som ett laingsamverkande godningsmedel
(Greaves et al., 1999). Vid en studie av Johnston & Richards (2003) visade
struvit liknande godningseftektivitet som monokalciumfosfat.

Struvit 4r ett mineral med kemiska beteckningen MgNH, PO, -6H,O.
Den f6renklade reaktionen for struvitbildning ir:

Mg® + NH, + PO* + 6H,0 — MgNH,PO,-6H O

Vilken form av fosfatjon som dominerar i fosfatsystemet styrs av pH. D4
hinsyn tas till detta blir reaktionen for struvitbildning féljande (Le Corre
et al., 2009):

Mg + NH,* + H PO ™~ + 6H O — MgNH PO,.6H,O + nH*

Vid struvitfillning kan n anta virdet 0, 1 eller 2 beroende av vilket pH-
virde l6sningen har, vanligtvis dominerar vitefosfatjonen (HPO,*) vid
struvitfillning. Som framgir av reaktionen 6kar vitejonkoncentrationen,
sdledes sker en pH-siinkning d& struvit bildas.

Kemiska namnet for struvit ir magnesiumammoniumfosfat hexahydrat,
ofta benimns det med akronymen MAF eller MAP (eng.). Utfillning av
struvit sker nir koncentrationerna av Mg*, NH,* och PO, overstiger
grinsen for mittnad vilket styrs av bland annat pH, temperatur samt kon-
centrationer av de ingdende dmnena. Molférhéllandet mellan magnesium,

kvive och fosfor 1 struvit dr 1:1:1. Ammonium och fosfat finns normalt 1
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overskott i rejektvatten (férutsatt att bio-P process tillimpas), magnesium
behaver diremot tillsittas.

Struvit kan vélla problem vid oavsiktlig utfillning. 1939 noterades utfill-
ning av struvit frdn avloppsvatten och pd 60-talet konstaterades struvitut-
fallningar vid ett avloppsreningsverk i Los Angeles (Parsons, 2001). Oav-
siktlig struvitfillning sker ofta i turbulenta omrdden som vid pumpar,
luftare och rérkrokar. Hypotesen till detta fenomen ir att turbulensen
orsakar en lokal trycksinkning som medf6r en minskning av koldioxid via
koldioxidstripping (HCO,” — CO, 1 + OH") vilket leder till en lokal pH-
okning som gor att struvitutfillning bildas (Borgerding, 1972). Vid oavsikt-
lig struvitutfillning i ledningar har 4ven ledningsmaterialet betydelse. Det
konstaterades redan pd 70-talet att det blev mindre utfillningar i plastled-
ningar in i gjutjirnsledningar pd grund av att plastledningar ir slitare (Bor-
gerding, 1972). Detsamma har noterats vid Oresundsverket i Helsingborg
dir syrafasta ledningar &r 2012 byttes ut mot plastledningar av polypropy-
len (NSVA, 2012).

Skapande av struvitkristaller och dess tillvixt inkluderar tva kemiska sta-
dier; kidrnbildning och kristalltillvixt (Jones, 2002). Det skiljs mellan tva
olika sitt av kirnbildning; homogen och heterogen. Homogen kirnbild-
ning ir da joner forenas och bildar kristallina embryon, detta sker vid 6ver-
miittad 16sning och d& vattnet ér fritt frin andra partiklar. Heterogen kirn-
bildning #4r da kidrnbildning bérjar runt en partikel, d4 mittnad rider men
utan att dvermittnad nédvindigtvis behdver rdda (Le Corre et al., 2009).
Kristalltillvixten sker direfter endast i overmittad [6sning och fortlsper tills
jimvike rdder. Eftersom rejektvatten vanligtvis innehaller partiklar i form
av suspenderat material kan det bildas en stor andel kirnembryon genom
heterogen kirnbildning, med risk att kristalltillviixten blir lidande. Detta
kan dven leda till att manga smé kristaller medféljer utgiende vatten och
orsakar igensittning nedstroms struvitfillningsanliggningen.

En forsta forutsittning for att struvitutfillning ska ske ir act det réder
tillrickligt héga koncentrationer av de ingdende imnena, det vill siga
att overmittnad rider. Detta intriffar dd produkten av de ingdende
dmnena Gverstiger struvits 6slighetsproduke, K. Der vill siga d:

K., < [Mg?*] * [NH;] * [HPOZ].

Férutom att det behover rada tillricklige hoga koncentrationer av ingdende
imnen péverkas struvitutfillning bland annat av pH, graden av 6vermitt-
nad, temperatur samt eventuell nirvaro av andra imnen.

pH ir en av de parametrar som har storst paverkan vid struvitutfillning,
optimalt pH anges ofta inom intervallet 8,5-9,0 (Celen, 2006). D4 rejekt-
vatten vanligtvis har ligre pH 4n det optimala kan pH med fordel 6kas. Detta
kan goras med CO,-stripping via luftning eller tillsats av alkali, exempelvis
NaOH. Det ir dven mdjligt att anvinda basiska former av magnesium-
killor som magnesiumhydroxid (Mg(OH),) eller magnesiumoxid (MgO)
for simultan pH-justering och magnesiumtillsats. Graden av svermiittnad
pdverkar bade struvitens tillvixthastigheten och tiden som &tgar frin det
att overmittnad rdder till struvitkristallisationen bérjar (induktionstid);

53



tillvixthastigheten 6kar och induktionstiden minskar med 6kande grad av
overmittnad (Kofina & Koutoukos, 2005). Zémperaturen har inte lika stor
betydelse for struvitutfillning som pH och graden av 6vermittnad (Webb
& Ho, 1992). Losligheten f6r struvit 6kar med ékande temperatur mellan
10-50 °C (Aage et al., 1997), struvitfillning 4r dirmed svirare att uppna
vid hégre temperaturer. Vattentemperaturen kan dven péverka hastigheten
for struvitfillning och kristallernas form (Le Corre et al., 2009). Néirvaro av
[frimmande dmnen gor att produktens renhetsgrad minskar men kan iven
medféra att kristallernas storlek blir mindre pa grund av blockering i kris-
tallstrukturen (Le Corre et al., 2009). Vid hog halt av kalcium (exempelvis
hart vatten) kan kalciumbaserade produkter fillas ut som hydroxylapatit
(Ca,(PO,),OH) eller kalciumkarbonat (CaCO,).

Vid struvitfillning av rejektvatten vid avloppsreningsverk med biologisk
fosforrening kan mer 4n 70 % av rejektvattnets fosforinnehall dtervinnas, i
vissa fall mer in 90 % (Le Corre et al., 2009). Det finns ett flertal foretag
som utvecklat processer i fullskala for struvitfillning applicerat for avlopps-
reningsverk, ett urval av dessa finns sammanstillda i Schoumans et al.
(2015).

Produktionskostnaden fér struvit dr hégre dn for konstgodsel (Forrest
et al., 2008). Dosering av kemikalier (alkali samt magnesium) stdr for de
storsta kostnaderna, i manga fall ir det kostnaden for magnesiumkillan som
dominerar (Fransson et al., 2010).

Ett lite bakvint dilemma som kan uppsta da fosfor utvinns ur rejekevate-
net ir att fosforhalten i slammet sjunker och kan leda till att Cd/P-kvoten i
slammet 6verstiger gillande grinsvirden fér spridning pa mark.
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6  Nar ar det lampligt med separat
rejektvattenbehandling?

I detta kapitel behandlas vilka forutsittningar som avgér om det 6verhu-
vudtaget dr idé att infora separat rejektvattenbehandling. Vilken typ av
rejektvattenbehandling som ir limplig berdrs i nistfoljande kapitel.

Separat behandling av rejektvatten introducerades i Sverige under -80
och -90-talen i samband med att kvivereningskrav inférdes. Det vanligaste
processalternativet var d4, med fi undantag, nitrifikation-denitrifikation i en
SBR. Vinsten med att bygga en separat anliggning i stillet for en utbyggnad
av huvudstrommen var dels att den kunde goras kompaktare dn i huvud-
strommen pd grund av de hogre reaktionshastigheterna, dels att huvud-
strommen kunde drivas som vanligt under byggskedet. Driften av en SBR
blev inte billigare 4n driften i huvudstrommen, snarare tvirtom eftersom
syres 16slighet i vatten minskar med 6kande temperatur samt att dosering av
kolkilla (alternativt alkali) dr ofrinkomligt, vilket det inte nddvindigtvis ar
i huvudstrommen om férdenitrifikation tillimpas.

P4 senare ar har det belysts nya argument for separat behandling av
rejektvatten, dels i takt med att mer energi- och miljévinliga processalter-
nativ framkommit for biologisk behandling, dels p& grund av att frigan
om niringsdterforing aktualiserats. Med andra ord; nya argument som ir
baserade pa ekonomi och/eller en hogre miljomedvetenhet. En ligre drift-
kostnad med nyare biologiska behandlingsmetoder kan numera ge ekono-
miska skil att bygga en separat rejektvattenanliggning, utan att det erfor-
dras ndgon akut dtgird for att klara gillande reningskrav. P4 samma sitt for
vixtniringsiterforande metoder; di det finns en miljdmedvetenhet och en
ambition att dterféra niringsimnen till &kermark s kan det vara tillrickligt
argument for inférande av en separat vixtniringsiterforande anliggning.

Anledningen till att frigan uppstir om ett avloppsreningsverk ska bygga
en separat rejektvattenbehandling eller inte kan ha olika grund, nedan fsljer
nigra av de vanligare faktorerna som péverkar beslutet:

* Skirpning av utslippskrav.

* Investeringskostnad.

* Diriftkostnad.

e Storlek pa avloppsreningsverket och dess rejekevattenflode.
¢ Diriftpersonalens intresse for biologiska/kemiska processer.
* Ambitionsnivd avseende miljomissig héllbarhet.

Skiirpning av usslippskraven, i kombination med verkets aktuella kvivere-
duktionsgrad, ir historiskt sett det vanligaste argumentet for att anligga en
separat rejekevattenbehandling. Om det forutsitts att inkommande total-
kvivehalt till ett verk dr 40 mg/L och att kvivereduktionen 6ver rejekt-
anldggningen dr 15-20 % av inkommande mingd si motsvarar detta en
reduktion av 6-8 mg/L i utgdende vatten (vid fullstindig kvivereduktion
i rejektanliggningen) vilket 4r en ansenlig delmingd. Titt sammankopplat
med detta dr dven det aktuella verkets kapacitet i huvudstrommen. Det finns
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inget ekonomiskt incitament att anligga en separat rejektvattenbehandling
med konventionell nitrifikation-denitrifikation om det finns kapacitet att
reducera erforderlig kvivemingd i huvudstrommen, dirav har det anlagts
relativt f3 rejekevattenanliggningar i Sverige.

Investeringskostnaden har betydelse for valet om att inféra en separat
rejektanliggning. En ldgre investeringskostnad gor troskeln ligre il att ta
beslut om att inféra en separat anliggning. I de fall det finns befintliga,
outnyttjade bassinger som kan anvindas reduceras investeringskostnaden.
I dessa fall bér det dock kontrolleras att inte driftkostnaden blir visentligt
hégre pa grund av suboptimala férhéllanden som exempelvis for grunda
bassidnger.

Driftkostnaden ir ett argument som har blivit allt patagligare i takt med
att mer driftekonomiska behandlingsmetoder framkommit de senaste &ren.
En ldgre driftkostnad in i huvudstrommen gor att det littare tas beslut om
att infora separat rejektvattenbehandling, utan att det nédvindigtvis rider
kapacitetsbrist i huvudstrommen.

Aven storlek pi reningsverket och storlek pa rejektvattenflodet paverkar
beslutet. Vid 6kande storlek pd rejektvattenflddet blir det vanligtvis bide
ligre investeringskostnad och driftkostnad sett per kg reducerat kvive,
bland annat beroende pa att antal personaltimmar ir relativt opaverkat av
anliggningens storlek. For en rejekevattenprocess med ligre driftkostnad
in i huvudstrdommen (exempelvis deammonifikationsprocesser) nds dirmed
break-even fortare for ett storre verk in for ett mindre.

Drifipersonals intresse och forméga att ta tillvara ny kunskap ir ofta en
forutsitening for att fi en ny process att fungera bra. Detta ir édven till viss
del sammankopplat med storlek pd reningsverket eftersom det med kande
storlek pa verket vanligen dven foljer en storre personaltithet med mer spe-
cialiserade tjinster och med uttalade processingenjorer.

En kommuns eller vattenbolags ambitionsnivi avseende miljomdssig hall-
barhetkan ge konsekvenser for val vid avloppsreningsverken, 4ven huruvida
det ska byggas en rejektvattenanliggning. D4 det finns en ambition att &ter-
vinna kvive eller fosfor frin avloppsvattnet till dkermark kan detta paverka
beslutet att bygga en vixtniringsiterforande rejektvattenbehandling. Det
kan dven péverka nir det kommer till processer som 4r mer energi- och
resurseffektiva vid behandling av rejektvatten 4n i huvudstrémmen. Vixjo
ir ett exempel pd en kommun med uttalade hogre miljomal; &r 2006 antogs
ett miljdprogram dir ett av mélen var att kommunen ska vara fossilbrinsle-
fritt &r 2030. Detta har dven fitt konsekvenser f6r dess avloppsreningsverk
som — nist efter Himmerfjirdsverket — var forst i landet med att bygga en
rejektvattenanliggning med deammonifikationsprocess.

56



7  Kiriterier for att valja typ av
rejektvattenbehandling

Olika forutsittningar vid olika avloppsreningsverk medfor att det ir skilda
faktorer som styr vilken rejektvattenbehandlingsmetod som viljs. Nigra
faktorer som paverkar valet ir foljande:

* Diriftkostnad

* Investeringskostnad

* Miljomissig héllbarhet

* Volymkompakthet

* Enkel drift

* Behov att 6ka kapaciteten i huvudstrommen

De typer av biologisk rejektvattenbehandling som tidigare tillimpats har
under det senaste dryga decenniet borjat bytas ut mot andra metoder.
Anledning hirtill 4r frimst att de senare metoderna innebir mer energief-
fektiva och resurseffektiva processer. Med detta f6ljer ett flertal fordelar som
ligre driftkostnad, mindre transporter och ett mindre koldioxidavtryck.
De medf6r ocksd hogre reaktionshastigheter vilket ger kompaktare anligg-
ningar och dven kan ge ligre investeringskostnad.

I nulidget 4r deammonifikationsprocessen den mest energi- och resurs-
effektiva biologiska behandlingsmetoden. P4 vigen mot denna passerades
processer med nitritation-denitritation, som ir mer energieffektiva 4n tra-
ditionell nitrifikation-denitrifikation. Det torde vara rimligt att anta att
flertalet av nya biologiska rejektvattenanliggningar som uppfors under den
nirmsta framtiden kommer vara baserade pi deammonifikation.

Den eller de av ovan faktorer som viger tyngst dd en anliggningsigare
begrundar att anligga en separat rejektvattenanliggning kommer vara vig-
ledande for valet som fattas.

7.1  Diriftkostnad

En lag driftkostnad torde vara en av de viktigare faktorerna vid val av rejeke-
vattenbehandlingsmetod, oftast viktigare 4n investeringskostnaden. Av de
biologiska behandlingsmetoderna ir det ndgon konfiguration av deammo-
nifikationsprocessen som medfér den ligsta driftkostnaden.

En av de fi faktorer som mojligen kan uppviga en hogre driftkostnad ir
om miljényttan anses vara storre. Att kemisk-fysikaliska metoder generellt
sett har hogre driftkostnad #n biologiska har konstaterats bland annat av
bade Siegrist (1996) och van Loosdrecht & Salem (2006), miljévinsten att
dterfora vixtniring behover siledes vigas mot en hogre driftkostnad. Dock
visas i fallstudien om VEAS (se kapitel 8.9) att ammoniakstripping inte
behaver vara s& mycket dyrare in deammonifikationsmetoder di forutsitt-

ningarna ir gynnsamma.
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7.2  Investeringskostnad

Investeringskostnader stdr ofta i paritet med storlek pa anliggningen, sile-
des torde de mer volymkompakta anliggningarna innebira en ligre investe-
ringskostnad. Av de biologiska processerna ir det ndgon av deammonifika-
tionsprocesserna som medfér minsta volym.

De kemisk-fysikaliska metoderna har generellt sett ligre hydraulisk uppe-
hallstid 4n de biologiska metoderna, vilket innebir att de dr mer volymkom-
pakta anliggningar. A andra sidan kan det erfordras en hel del kringutrust-
ning for kemisk-fysikaliska metoder for pumpning, hantering av kemikalier,
specialdesignade reaktorer etc. vilket kan medf6ra en 6ka investeringskostnad.

Att anvinda befintliga volymer vid att avloppsreningsverk innebir ofta en
reducerad investeringskostnad. For att undvika onsdigt hoga driftkostnader
vid eventuellt ogynnsam utformning av befintliga volymer bér dock utredas
om det idr I6nsamt att bygga om dem f6r att erhilla en ligre driftkostnad.

7.3  Miljémaéssig hallbarhet

For att gora en jimforelse av hur miljomissigt hillbara olika process ir bor
en berikning av klimatpaverkan utféras i form av en koldioxidberikning.
Systemgrinserna bor di goras s vida som majligt, férutom de emissioner
som uppstdr vid anliggningen behéver dven inkluderas emissioner som
uppkommer vid produktion av eventuella kemikalier, omhindertagande av
slam, transporter etc.

Emissioner av lustgas har stor péverkan pa klimatberikningar eftersom
den dr en sirskilt aggressiv vixthusgas; 1 kg lustgas motsvarar nirmare
300 kg CO, i ett 100-ars perspektiv. Emissioner av lustgas ir vanligt vid
biologiska reningsprocesser for kvive. Processer med deammonifikation har
visats ge ligre emissioner av lustgas 4n processer baserade pé nitrifikation-
denitrifikation och nitritation-denitritation.

Vid rejektvattenbehandling med vixtniringsiterforande metoder paver-
kas koldioxidberikningen positivt eftersom den producerade godseln ersit-
ter mineralgodsel.

Det dr framarbetat ett verktyg for koldioxidberikning i form av en rap-
port fran Svenskt Vatten Utveckling som limpligen kan anvindas vid jim-

forelse av olika processer; Klimatpiverkan frin avloppsreningsverk (Tumlin
etal., 2014).

7.4  Volymkompakthet

Vid vissa anliggningar ir tillhandahéllen ytarea begrinsad. Ett av de vikti-
gare villkoren vid urval av processlosning kan da vara att processen ska vara
volymkompakt.

Som nidmnt ovan har ofta metoder med vixtniringsiterforing volym-
kompakta reaktorer. Det kan dock finnas krav pa generds volym omkring
reaktorer for att mojliggora inspektion och service. Vidare kan det finnas
krav pd utjimningsbassinger fore och efter reaktorer. Detta behover tas i
beaktning da total volym faststills for olika processalternativ.
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Av de biologiska metoderna kan generellt konstateras att det dr proces-
serna med deammonifikation som medfér minsta volym och dirmed iven

minsta ytarea.

7.5  Enkel drift

Kviverening via nitrifikation-denitrifikation med aktiv slam ir den vanli-
gaste metoden for biologisk kviverening i Sverige (Falds et al., 2012) och
internationellt (Oliveira, 2012). Att introducera en behandlingsmetod av
rejektvatten som bygger pd samma princip som i huvudstrommen kan upp-
levas enkelt; dven om processen tillimpas i en SBR sé ir processen bekant.

Tvirtemot detta talar dock fallstudien i Vixjo dir driftpersonalen anser
att den nya processen med ANITA™ Mox har inneburit betydligt enklare
drift 4n den tidigare SBR:en med konventionell nitrifikation-denitrifika-
tion, se kapitel 8.7.

Erfarenheter fran fallstudierna i féreliggande rapport visar att arbetstiden
som spenderas pa rejektvattenbehandlingarna skiljer mycket frén anligg-
ning till anliggning; for vissa av fallstudierna tycks nedlagd arbetstid sna-
rare dterspegla ett stort intresse 4n en komplicerad process. Att entydigt
peka ut att ndgra processer som innebir betydligt enklare drift dn andra ir
dirfor svirt. For en enkel drift verkar det snarare vara viktigt att hélla en
jimn rejektvattenkvalitet, oavsett val av rejektvattenbehandlingsmetod. Att
halla en god och jimn process i de foregiende behandlingsstegen (process
i huvudstrommen, rétning och avvattning) ir dirfor av stor vike for hur

mycket tid som behéver spenderas pa rejektvattenbehandlingen.

7.6  Behov att 6ka kapaciteten i huvudstrémmen

Vid 6kande reningskrav av utgdende kvivehalt kan ett forsta steg vara att
introducera separat behandling av rejektvatten. Om denna atgird ir till-
ricklig for att klara nya reningskrav beror bland annat av hur stor andel
rejektvattnets kvive utgor av den totala inkommande kvivemingden till
verket. Om kraftigare insatser erfordras kan det — i stillet for en ombyggna-
tion av huvudstrommen — vara ett alternativ att introducera bioaugmen-
tation. Vid bioaugmentation reduceras dels kvivemingden i rejektvattnet,
dels sker en boostning av nitrifierare till huvudstrommen vilket dir ger en
okad kvivereduktion. Den storsta effekten vid bioaugmentation erhélls vid
lag vattentemperatur, det dr ocksd d& den behdvs som bist, se dven kapitel
5.4 och 8.4.

Som har konstaterats i kapitel 5.2 sd dr nitrifikation-denitrifikation i SBR
fortfarande den dominerande metoden f6r separat rejektvattenbehandling
i Sverige (&r 2017). Dessa befintliga anliggningar kan pd ett relativt enkelt
sitt konverteras till anldggningar med bioaugmentation och dirigenom for-

stirka kvivereningen i huvudstréommen.
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8 Fallstudier

8.1  Generellt om fallstudier

Nir en befintlig anliggning ska beskrivas 4r det upp till uppgiftslimnaren
att vilja vilka upplysningar som ska limnas ut. Detta innebir exempelvis att
en anliggning som i féreliggande rapport rapporterat manga driftproblem
inte nédvindigtvis 4r den mest problematiska anliggningen.

Vad giller driftkostnadsberikningar s 4r detta baserat pé erhéllna spe-
cifika uppgifter frin respektive anliggning. Exempelvis kan energipris och
timkostnad f6r personal variera mellan de olika anliggningarna, likasa kan
inkopskostnad f6r liknande typ av kemikalie variera mellan anliggning-
arna. Vidare kan den arbetstid som anges per anliggning paverkas av hur
stort intresset dr for processer och hur linge sedan processen introduce-
rades. Aven anliggningens kapacitet paverkar eftersom antal arbetstimmar
per vecka inte behover vara flera for att en anliggning har stérre kapacitet.
Redovisade driftkostnader bér dirfér behandlas mer som en indikation 4n
ett exakt belopp. Kostnader ir angivna i svensk valuta (SEK) och i kostnads-
lage for ar 2016.

Investeringskostnader berdrs inte i fallstudierna. Anledningen hirtill dr
att om samma typ av rejektvattenbehandlingsanliggning skulle byggas vid
tvd olika avloppsreningsverk sd kan investeringskostnaden skilja avsevirt
beroende pa de lokala forutsittningarna.

8.2  Nitrifikation-denitrifikation i SBR, Norrképing

8.2.1  Beskrivning av anldggningen

Slottshagens avloppsreningsverk behandlar avloppsvatten frin Norrkdpings
stad med omnejd samt Soderkdping (fr.o.m. &r 2015). Anliggningen ir
dimensionerad for 200 000 pe (definierat som 70 g BOD_/pe,d). Verket har
byggts ut i omgangar, de senaste storre byggnationerna var SBR for rejekt-
vattenbehandling som togs i drift 1996 samt en utbyggnad av huvudstrom-
mens biosteg 2001 med nya biobassinger och sedimenteringsbassinger.
Syftet med SBR:en ir att under vintertid 6ka verkets totalreduktion av
kvive samt avlasta huvudsteget. Under varmare drstiden ricker behand-
lingen i huvudstrommen for tillricklig reduktion av kvive. Vanligen ir
SBR:en i drift frén november till april varefter tdmning sker. Idrifttagning
under hosten sker genom att 6verskottslam frin huvudstrommens biosteg
pumpas till SBR:en, direfter sker stegvis inpumpning av rejekevatten. Nor-
mal uppstart tar 2-3 veckor frin inpumpningen av 6verskottslam har inletts
till god kvivereduktionsprocess uppndtts och temperaturen nétt ca 30 °C.
Rejektvatten frin avvattning av det mesofilt rétade slammet leds forst till
en utjgmningsbassing om 200 m’. Dirifrin pumpas det intermittent till
SBR:en som ir dverbyggd och utformad av prefabricerade betongelement.
Den har en maximal volym av 1 200 m? och djup av 8 m, normalt drivs den
med ett vattendjup av drygt 6 m och en volym av 1 050 m?. Den ir forsedd
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med finblasigt luftarsystem med gummimembran. Tv kantmonterade mix-
ers sikerstiller god omrérning under anoxiska faser. Sekundol (med etano-
linnehall varierande mellan 75-96 %) anvinds som kolkilla. Anliggningen
askadliggors i figur 8-1.

—3

Figur 8-1 Utjdmningsbassédng, pumpbyggnad samt SBR vid Slottshagens
avloppsreningsverk.

I SBR:en finns instrument f6r pH, DO, vattennivd, temperatur, luftfléde
och etanoldoseringsflode. Givare for DO och vattenniva har styrande funk-
tioner. Rejektvattenflodet till reaktorn beriknas genom nivdmitaren i reak-
torn. Témning av varje cykel sker via fast avdrag som ir placerat 6 m 6ver
botten. Drift av for- eller efterdenitrifikation har varierat genom 4ren, sedan
2013 tdllimpas efterdenitrifikation. Se utskrift frin 6vervakningssystem
med en cykels olika faser i figur 8-2.

TR O 1 2,,,,,‘,3,,,,,1,4‘,,i‘isl,_i,i,isl,i,i T 5 3 o 8 TINR
Tl
2 BIOSTEGET
SEKVENSTID . .
SEKVENS 1 DRIFT ke | T
Inpumpad miingd: (] m3 AVDRAGSVENTIL DRIFTTID  [Q sek E
TILL ETANOL
DOSERING
: -
e syRE [ Jme/l
(r 5 susp [Jmet FRAN CENTRIFUGER
iF Tevr [__Jc
EAKTOR LWFT  [Jm3h
H[ ﬂ
LI I
§ < TJAMNINGSBASSANG
i) — |~
=]
] @ Q tEXTERING
e
) B :
e =
= . , ]
)
saeis e

i TILC TWORRIEE
LTS "* TEGET

Figur 8-2 Utskrift fran 6vervakningssystemet ver SBR vid Slottshagens
reningsverk.

Anliggningen dimensionerades fér en kvivebelastning av 320 kg TN/d
och med reduktion av totalkvive och ammoniumkvive pa 81 % respektive
90 %. Detta innebir en dimensionerande volymetrisk totalkvivebelastning

av 0,27 kg TN/m?,d och en totalkvivereduktion av 0,22 kg TN/m’,d. Vid
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nuvarande drift 4r kvivebelastningen knappt 300 kg TN/d, erhéllen total-
kvivereduktionen ir 81 % (samma som dimensionerande) medan reduk-
tion av 18st ammonium ir > 99 %. Eftersom en mindre volym utnyttjas vid
nuvarande drift 4n vid dimensionering men belastningen och reduktionen
av totalkvive dr nistan samma som vid dimensionering erhills i stort sett
samma volymetriska totalkvivereduktion av 0,23 kg TN/m?,d. Betriffande
driftkostnader stdr doseringen av etanol for tre fjirdedelar, se vidare fakta
om anliggningen i tabell 8-1.

Tabell 8.1 Fakta om SBR vid Slottshagens ARV vid rédande belastning och
drifttérhéallanden for vinterhalvaret 2014-2015.

Reaktorvolym 1050 m3
Rejektvattenflode 215 m3/d

HRT 4,7d
Inkommande halt TN 1370 mg/L
Utgaende halt TN 270 mg/L
Reduktionsgrad TN 81 %
Reduktionsgrad NH,-N 99 %

Andel rejektv.fléde av ink. fléde till huvudstrommen 0,5%
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning 023kgTN_/m*d
Energiférbrukning (luftning + omrérare) 3,5 kWh/kg TN _,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 5,5 h/v
Driftkostnad (energi + arbetstid + etanol) 19 kr/kg TN, _,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/etanol 16/8/76 %

8.2.2  Diriftstrategi

Fram till &r 2013 tillimpades fordenitrifikation i avsikt att kunna utnyttja
eventuell rest av nedbrytbart organiskt material i inkommande rejektvatten
och dirigenom reducera etanoldoseringen. Efter det konstaterats att det
indd erfordrades etanoldosering under hela anoxiska fasen for att erhélla
god denitrifikationen dndrades till efterdenitrifikation.

Reglering av processen sker frimst via instillningar i styr- och 6vervak-
ningssystemets tider for de olika faserna under en cykel. Dir avgors inpum-
pad mingd rejektvatten, tider for nitrifikation, denitrifikation, sedimen-
tering m.m. Med nuvarande uppligg i styr- och évervakningssystemet ir
totala tiden for en driftcykel dtta timmar. De olika momenten under en
cykel dndras genom att fylla i rutor som var och en representerar 15 minu-
ters aktivitet, se figur 8-2.

Luftningen styrs mot instillbart borvirde for syrehalt i reaktorn. Etanol-
doseringen styrs mot instillbart bérvirde f6r mingd etanol per m’® rejekt-
vatten. Under senaste sisongerna har dessa borvirden varit 2,0 mg O, /L och
etanoldoseringen motsvarat en COD-dosering av 3,5 kg COD/kg TN, .

De instrument i reaktorn som styr processen ir syrehaltgivare som styr
blasmaskinen samt nivigivare som begrinsar inpumpning och dekantering.
Fér den dagliga kontrollen av processen dr pH-givaren den enskilt vikti-
gaste, den har dock inte ndgon styrande funktion.

Sedan hosten 2015 tillimpas bioaugmentation vid verket som ett sitt att

forstirka nitrifikationen 1 huvudstrommen; returslam frin huvudstrommen
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pumpas till SBR:en for att erhélla samma typ av nitrifierare i SBR:en som i

huvudstrommen.

8.2.3  Diriftproblem

Det rader problem att uppna 6nskad syrehalt av 2,0 mg O,/L. Ofta upp-
nds detta forst i slutet av luftningsfasen di merparten av ammonium har
oxiderats. Anledning hirtill 4r otillricklig kapacitet pd blasmaskinen samt
troligen uttjinta luftarmembran av gummi.

Problem med skumbildning férekommer inte vid anliggningen, ¢j heller
problem med utfillningar.

Under véren 2012 utférdes mitning av lustgas frin anlidggningen. Emis-
sioner av lustgaskvive motsvarade i medeltal 15 % av inkommande mingd
totalkvive. Parallellt med mitningarna utfordes en studie av hur lustgase-
missionerna paverkades av mingd doserad etanol. Etanoldoseringen 6kades
i forsoket fran 2 till 3,5 L/m? vilket motsvarade en 6kning frin 2,3 till
4,1 ¢ COD/g TN i inkommande vatten (Stenstrom et al., 2013). Emis-
sionerna av lustgaskvive minskade d4 till i medeltal 3,5 % av inkommande
mingd totalkvive (4,4 % av reducerad mingd totalkvive). Sedan dess till-
limpas denna hogre etanoldosering.

8.3  Nitritation med lutdosering i SBR, Malmé

8.3.1  Beskrivning av anldggningen

Sjlunda avloppsreningsverk i Malmé behandlar avloppsvatten frin stérre
delen av Malmé stad samt Akarp, Oxie, Burl6v, Staffanstorp, Svedala och
del av Lomma. Verket dr dimensionerat for 550 000 pe (definierat som
70 g BOD,/pe,d), nuvarande belastning motsvarar 303 000 pe. Anligg-
ningen ir dirmed ett av de fem stdrsta avloppsreningsverken i Sverige.

I slutet av 1990-talet skirptes kvivereningskraven f6r Sjslunda avlopps-
reningsverk. Nitrifikationen i verkets huvudstrém utfors i biobiddar, dess
nitrifikationskapacitet dr begrinsad vintertid. P4 grund hirav byggdes en
SBR for nitrifikation av rejektvattnet frin avvattningen av det mesofilt
rotade slammet. Anliggningen togs i drift 1999. Rejektvattnet genomgick
under de forsta dren nitrifikation till nitrat i SBR:en och leddes dirp4 till
huvudstrommen f6r denitrifikation. Efter ndgra ars drift 6vergicks till att
endast oxidera till nitrit f6r att minska syreforbrukningen samt minska
dosering av kolkilla i huvudstrommen.

Valet att behandla rejektvattnet med endast nitritation samt lutdosering
ir ovanligt, dven internationellt sett. Fordelar med detta processval ir att
hég nitrifikationshastighet erhalls i SBR:en eftersom andelen nitrifierare dr
hég i slammet, samt att denitritationen som sker i huvudstrémmen dir
reducerar luftférbrukningen. Nackdelen 4r att det dr dyrt att dosera lut for
alkalinitetsh6jning. Under 20062007 gjordes en studie att i stillet driva
anliggningen med nitritation-denitritation med dosering av etanol som
kolkilla. Att nyttja denitritation och dosera kolkilla ir ett billigare sitt att
héja alkaliniteten 4n att dosera lut. I samband med studien visade en kost-
nadsuppskattning att det skulle vara ca 40 % billigare att tillimpa nitrita-
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tion-denitritation med dosering av metanol 4n att tillimpa nitritation med
lutdosering (Gustavsson et al., 2008).

SBR:en bestdr av en cirkulir, prefabricerad och ej 6verbyggd bassing,
se figur 8-3. Den har en volym av 1 920 m’. Utjimningsbassinger fore
och efter reaktorn finns installerade med volymer om 154 m? respektive
323 m’. I reaktorn finns installerat tvd omrorare. Luftarsystemet ér av fin-
blasiga gummimembran. Instrumenteringen i anliggningen omfattar DO,

NH,*-N, pH, temperatur, TSS-halt, vattennivi och en luftlodesmitare.

Figur 8-3 SBRvid Sjélunda avloppsreningsverk (till vinster) samt
utjidmningsbassang efter SBR:en. Pa SBR:ens éverkant &r
installerat ett snedstéllt skumplank. Foto: Ylva Eriksson.

Mellan 1999-2010 var SBR:en i drift ca nio manader per ar f6r att for-
stirka nitrifikationen i verket vid den ligre vattentemperaturen. Sedan
2011 har dock SBR:en varit under hela ret. Anliggningen dimensio-
nerades for endast nitrifikation med en ammoniumkvivebelastning av
700 kg NH,-N/d vilket ger en dimensionerande volymetrisk ammoni-
umkvivebelastning av 0,36 kg TN/m?,d. Nuvarande belastning av ammo-
niumkvive dr ca 690 kg NH,*-N/d vilket ir vildigt nira anliggningens
dimensionerande belastning. D& SBR:en drivs med endast nitritation ir
reduktionen av totalkvive ytterst marginell, se tabell 8-2. Den volymetriska
reduktionen av ammoniumkvive 4r 0,3 kg NH,*-N/m?,d.

Tabell 8-2  Fakta om SBRvid Sjélunda ARV vid rédande belastning och
drifttérhéallanden fran oktober 2014 till mars 2016.

Reaktorvolym 1920 m?
Rejektvattenfléde 860 m3/d

HRT 2,2d

Inkommande halt NH,-N 800 mg/L

Utgaende halt NH,-N 130 mg/L

Utgéende halt NO,-N 30 mg/L

Utgaende halt NO,-N 630 mg/L
Reduktionsgrad NH,-N 84 %
Reduktionsgrad TN 5%

Andel rejektv.fléde av ink. flode till huvudstrémmen 0,7 %

Volymetrisk red. av NH,-N vid aktuell belastning 0,30 kg NH,-N_ /m3d
Energiférbrukning (luftning + omroérare) 2,9 kWh/kg NH,-N_,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 4,5 h/v

Driftkostnad (energi + arbetstid + lut) 13 kr/kg NH,-N_,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/lut 22/5/73 %
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Under hosten 2010 togs “biofarmen” f6r ANITA™ Mox i drift vid Sj6-
lunda, i samband med detta delavlastades SBR:en. Under forsta dren leddes
ca 25 % av totala rejektvattenflddet till ANITA™ Mox (ca 200 kg TN per
dygn), detta har sedan successivt sjunkit till 10-15 % av rejektvattenfls-
det (4r 2016). Vattnet som behandlats i ANITA™ Mox leds direfter till
SBR:en.

8.3.2  Diriftstrategi

En cykel dr 6 timmar lang och ir uppdelad i féljande faser: luftning (160—
320 min), sedimentering (0—10 min) samt dekantering (40-200 min).
Typiska drifttider for luftning, sedimentering och dekantering dr 300 min,
5 min respektive 55 min. Inpumpning sker under luftningen. Tider f6r de
olika faserna stills manuellt i styrsystemet men kan avbrytas automatiske av
olika hindelser.

Luftningen stoppas vid en instillbar lig ammoniumhalt. Detta ir ett
stt att hdlla ned lingden f6r luftningsfasen eftersom AOB gynnas framfér
NOB av kortare luftningsfaser (se dven kapitel 5.3). Tiden fér sedimente-
ring styrs utifrin behov av éverskottsslamuttag. Tiden for dekantering ir
minst 40 minuter men blir per automatik lingre vid mindre kvivemingder
till anldggningen och kortare luftningstid. Dekanteringstiden utgér dirmed
en delvis inaktiv del av processen vid ligre kvivebelastningar.

For att inte oxidera ammonium lingre 4n till nitrit undertrycks NOB.
Detta sker per automatik vid aktuell temperatur av ca 30 °C eftersom AOB
d4 tillviixer betydligt snabbare in NOB. Vidare undertrycks NOB genom
att det halls en lidgre syrehalt dn brukligt eftersom AOB har hogre affinitet
in NOB for syre. For flera ar sedan tillimpades en syrehaltav 1,8 mg O, /L,
di erholls dock inte nitritackumulation. Syrehalten sinktes direfter till
1,3 mg O,/L varpa nitritackumulation erhélls. De senaste dren har en syre-
halt av 0,4-0,7 mg O,/L tillimpats. Denna lagre syrehalt bidrar till en ligre
syre- och energiférbrukning men det medf6r ocksé en ligre nitritationshas-
tighet. Vid en studie under 2006-2007 av SBR:en pa Sj6lunda framgick
att d& syrehalten 6kades frén 1,1 till 1,3 mg O,/L okade den volymetriska
nitritationshastigheten med 25 % och med 67 % per kg TSS (Gustavsson
et al., 2008).

Det hélls ett ligt pH-virde av 6,8 for att minimera kostnaden for lut-
dosering men 4ndé bibehélla en rimligt hog nitritationshastighet. Lutdose-
ringen styrs av pH-givaren.

Under luftningsfaser dr en av de tvd omrorarna i drift for att forbittra

omrdrningen pa grund av det lga luftflodet.

8.3.3  Diriftproblem

Tidigare hdga halter av suspenderat material i rejektvattnet medforde hog
luftférbrukning och att onskad syrehalt inte uppnaddes. Sedan nya centri-
fuger installerades under 2015 har susphalten (och dven polymerfrbruk-
ningen) sjunkit varvid dessa problem férsvunnit.

Periodvis forekommer skumproblem. Orsak hirtill 4r oklar men det
misstinks att olika orsaker véllar skumproblem vid olika tillfdllen. Miss-

tinkta orsaker ir lig slamhalt, hog kvivebelastning samt délig rejektvat-
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tenkvalitet (forhéjd polymerforbrukning). Ett skumplank har byggts runt
reaktorns éverkant for att forhindra spridning av skum. Det ir installerat ett
spritssystem for vattenspritsning i reaktorn under luftade faser for att sla ned
bildat skum, se figur 8-4. Det sker dven dosering av skumdidmpande medel
di skumbildning uppstar.

Lustgasemissioner frin den nitritierande SBR:en uppmittes under en
studie &r 2010. Emissionerna motsvarade 3,8 % av inkommande mingd

ammoniumkvive.

Figur 8-4 Luftningsfas i SBR:en vid Sjélunda avloppsreningsverk. Pa
fotot syns dven vattenspritsarna fér att sla ned bildat skum.
Foto: Ylva Eriksson.

8.4 Bioaugmentation, ‘s-Hertogenbosch (Holland)

8.4.1  Beskrivning av anldggningen

Staden ’s-Hertogenbosch ir beligen i sodra delen av Nederlinderna,
ca 60 km vister om Rotterdam. Dess avloppsreningsverk ir dimensionerat
for en belastning motsvarande 340 000 pe. Verket hade under en lingre
tid 6verskridit utslippsvillkoret av 12 mg TN/L. Det konstaterades att
begrinsningen i anliggningen var den for korta aeroba slaméldern i bio-
steget. Som en konsekvens av detta inkluderas en anliggning for bioaug-
mentation i processen; en BABE-anliggning. Detta ir en process som dels
reducerar kvivmingden i rejektvattnet, dels boostar huvudstrommen med
nitrifierare. BABE ir en akronym f6r Bio-Augmentation Batch Enhanced.
Det ir en behandling av rejektvatten via nitrifikation-denitrifikation i en
SBR il vilken det 4dven tillsitts en viss del returslam frin huvudstrommens
biosteg. Att inféra BABE-processen medfor inte att den aeroba slamaldern i
huvudstrémmen blir lingre, men mingden nitrifierare 6kar i huvudstrom-
men genom tillforsel frin BABE-reaktorn och dirigenom okar nitrifika-
tionskapaciteten.

BABE-reaktorn bestdr av en SBR som nyanlades i indamal f6r den nya
processen. Den utgérs av en cirkulir, prefabricerad betongbassing, ej 6ver-
byggd, se figur 8-5. Anliggningen togs i drift i september 2005. Installatio-
nen hade foregitts av utf6rlig matematisk modellering och fullskalefrsok
av universitetet i Delft samt STOWA, Nederlinderna, se exempelvis Salem
et al. (2003) och Berends et al. (2005). Dimensioneringen av anliggningen
utférdes av DHV (nuvarande Royal HaskoningDHYV, Amersfoort, Neder-
linderna) och baserades pd de tidigare forssken och studierna. BABE-pro-
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cessen var i drift under 10 4r, den stingdes 2015 pa grund att hela verket
skulle ombyggas och stillas om fr att producera mer biogas.

Figur 8-5

BABE-reaktorn vid ‘s-Hertogenbosch avloppsreningsverk.
Foto: Royal HaskoningDHV.

Rejektvattnet hirstammar frin avvattning av mesofilt rotat slam. BABE-
reaktorn var dimensionerad for en belastning av 500 kg NH, *-N/d
(574 kg TN/d) vid en nyttjad reaktorvolym av 1 300 m?. Vid drift redu-
cerades den nyttjade volymen till 1 100 m® samtidigt som den normala
kvivemingden var nigot hégre in den dimensionerande; strax over
500 kg NH,*-N/d, séledes drevs anliggningen med 20 % hogre volymetrisk
belastning 4n den dimensionerats for. Den volymetriska reduktionshastig-
heten var 0,31 kg TN _/ m?,d vilket dr 1 samma hirad som for en traditio-
nell SBR, se tabell 8-3. Hirutéver skedde dven en boostning av nitrifierare
frin BABE-reaktorn till huvudstrommen dir reduktionen av kvive blev mer
langtgiende. Denna effekt 4r en férdel med bioaugmentation som ir svér
att rittvist jimfora mot andra rejekevattenbehandlingsmetoder och 6vriga
fallstudier i denna rapport som fokuserar endast pa behandling av rejekt-

vattnet.

Tabell 8-3  Fakta om BABE-anldggningen vid 's-Hertogenbosch ARV
vid rédande belastning och drifttérhéallanden under dess

garantiperiod, aren 2005-2006.

Reaktorvolym 925-1 100 m?
Rejektvattenfléde till BABE-reaktor 600 m3/d
Returslamflode till BABE-reaktor 100 m3/d

HRT (exkl. returslamflode) 1,8d
Inkommande halt NH,-N (515 kg/d) 860 mg/L
Utgaende halt NH,-N (125 kg/d) 180 mg/L
Reduktionsgrad NH,-N 76 %
Reduktionsgrad TN 61 %
Temperaturokning p.g.a. biologisk aktivitet Mattes ej
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning 0,31 kg TNred/m3,d
Energiférbrukning (luftning + omrérare) 3,3 kWh/kg TN,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 6 h/v
Driftkostnad (energi + arbetstid + metanol) * 12 kr/kg TN,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/etanol 23/11/66 %

* D4 anlidggningen drivs utan metanoldosering under den varma 4rstiden s sjunker driftkostnaden till

5 ki/kg TN, . Reduktionsgraden avseende NH,*-N sjunker da till ca 60 %.
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Anliggningen var forsedd med finbldsiga bottenluftare med gummi-
membran och en toppmonterad omrérare. Metanol tillsattes som kolkilla
vid denitrifikation. Det saknades utjimningsbassing fore reaktorn vilket
medférde att d& centrifugerna var i drift si beskickades reaktorn konti-
nuerligt. Reaktorn drevs i 6vrigt som en SBR i en cykel. Huvudfaserna i
cykeln bestod av luftning (nitrifikation), omrérning (denitrifikation), sedi-
mentering och dekantering. En cykel utgjordes av totalt elva faser dir de
tva sista faserna var reserverade for sedimentering och dekantering, de nio
forsta faserna kunde valfritt varieras mellan luftning och omrérning. Under
garantiperioden varade en cykel 195 minuter. De férsta 150 minuterna av
dessa bestod av luftning och omrérning, resterande 45 minuter bestod av
sedimentering, dekantering.

Det tillimpades inget separat 6verskottslamuttag, TSS-halten i reaktorn
reglerades genom att variera tiden for sedimenteringsfasen. Metanol dosera-
des under den omrorda fasen, likasa tillsattes returslam under omrérda fasen
for att utnyttja eventuell rest av COD och dirigenom spara metanol. Flodet
av returslam frn huvudstrommen var typiskt 15-20 % av rejektvattenfls-
det till BABE-reaktorn. Temperatur i reaktorn varierade mellan 19-28 °C.
Instrument i anliggningen utgjordes av DO, pH, nivd och temperatur.
Inkommande fléden miittes avseende rejektvatten, returslam och metanol,
se foto frin styr- och évervakningssystemet i figur 8-6.

Figur 8-6 Foto av styr- och dvervakningens processchemat éver
BABE-reaktorn vid 's-Hertogenbosch avloppsreningsverk.
Foto: Debby Berends.

Under varma arstiden foreligger inte samma behov av forstirkning av nitri-
fierarna i huvudstrommen eftersom det dd rider snabbare reaktionshastig-
heter. I syfte att reducera kostnader doserades inte metanol under den varma
drstiden. pH i reaktorn blev di ligre vilket dven medférde en ligre kvive-
reduktion. Som drsmedelvirde oxiderades 3/4 av ammoniummingden. Av
oxiderat ammonium utgjordes 2/3 av nitrit och 1/3 av nitrat. Genom att
oxidera till endast nitrit sparades 4ven luftningsenergi. Detta ledde dock
inte till ndgra problem med f6rhéjda nitrithalter ut frin huvudstrémmen
vilket annars kan befaras om stérre mingd AOB in NOB overfors frin
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BABE-reaktorn till huvudstrémmen. D3 inte metanol doserades under den
varma drstiden sjénk oxideringen av ammonium till ca 60 %.

Vid en nedtomning av BABE-reaktorn uppdagades att det oavsikeligt
hade etablerats anammoxbakterier under bottenluftarna.

8.4.2  Diriftstrategi

De viktigaste driftparametrarna var slaméaldern, DO och pH.

Det var viktigt att hdlla ned den aeroba slamaldern i BABE-reaktorn.
Detta for att maximera andelen aktiva nitrifierare (minimera andelen
déda nitrifierare) som leddes till huvudstrommen och dirmed férhoja den
augmenterande effekten. Det ricker om den faktiska aeroba slaméldern i
BABE-reaktorn dr strax 6ver den kritiska aeroba slamaldern (SRT ). Vid en
temperatur av 25 °C ir den kritiska acroba slaméldern strax under 1,5 dygn.
Det ricker siledes om den aeroba slaméldern vid denna temperatur 4r strax
over 1,5 dygn for att dverforingen av nitrifierare till huvudstrommen ska
vara sd stor som mojligt.

Fullstindig ammoniumreduktion efterstrivades inte i BABE-reaktorn.
Enligt en berikning i syfte att erhdlla ligsta méjliga kvivehalt ut frén huvud-
strommen skulle ammoniumreduktion i BABE-reaktorn vara 65-75 %.
Om hégre ammoniumreduktion tillimpades skulle den aeroba slamaldern
bli for lang vilket skulle medféra stérre avdédning av nitrifierare och dir-
med mindre mingd 6verférda nitrifierare till huvudstrémmen.

Tillimpad syrehalt under luftning i BABE-reaktorn var 2,0 mg/L.

8.4.3  Diriftproblem

Genom att koppla ihop huvudstrémmen med rejektvattenbehandlingen
kan ocksa eventuella driftproblem 6verféras frin huvudstrémmen. D4 pro-
blem med slamsvillning och hogt SVI ridde i huvudstrommen uppstod
dven samma problem i BABE-reaktorn med foljd att det var svart att hélla
rite TSS-halt.

Problem med skumbildning var relativt sillsynta. Problem med utfill-
ningar férekom inte.

Det utfordes aldrig nigon mitning av eventuella lustgasemissioner frin
anliggningen.

Enligt uppgift frin konsult (¢j slutanvindaren) fungerade anliggningen
fint utan betydande problem.

8.5 SHARON, Linképing

8.5.1  Beskrivning av anldggningen

Nykvarns avloppsreningsverk behandlar avloppsvatten frin Linkopings stad
samt frin ett flertal omgivande samhillen. Anliggningen ir dimensionerad
for 235 000 pe, den aktuella anslutningen dr 180 000 pe (definierat som
70 g BOD _/pe,d). Vid Nykvarnsverket byggdes den forsta permanenta full-
skaliga biologiska rejektvattenbehandlingsanliggningen i Sverige — en SBR
anlades 1991. Denna SBR byggdes 2009 om till en SHARON och togs i

drift i november samma Ar.
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Flera olika anledningar foreldg beslutet att konvertera SBR:en till en
SHARON: ett vitesforeliggande som skulle trida i kraft om inte gillande
kvivereningskrav for Nykvarnsverket uppfylldes inom relativt kort tid; att
SHARON-processen kunde implementeras i samma volym som befintlig
SBR; forsikran frin leverantoren att hogre kvivereduktion skulle erhllas
samt att uppstartstiden var kort och att processen skulle vara relativt okins-
lig for hoga TSS-halter i rejektvattnet; den tidigare SBR:en hade instabil
drift och lag kvivereduktion, samt; att besparingar kunde goras i luftnings-
energi och kolkilladosering genom tillimpning av nitritation-denitritation.

Rejektvattnet till SHARON-anliggningen ir frin avvattning av meso-
filt rotat slam. Vid drsskiftet 2013-2014 byttes befintliga centrifuger for
slamavvattningen ut mot tvd nya skruvpressar. I samband med denna 6ver-
ging forindrades rejektvattnets karaktir med bland annat hégre TSS-halt.
Det har i denna fallstudie valts att redovisa virden frin tiden fére de nya
skruvpressarna togs i drift.

SHARON:-reaktorn ir en dppen, cirkulir betongbassing, se figur 8-7.
Reaktorn, den fore detta SBR:en, var ursprungligen avsedd som sedimen-
teringsbassiing. Dess vattendjup 4r 2,7 m och fir betecknas som grund vil-
ket har negativ inverkan pd luftningsenergin. En utjimningsbassing om
160 m’ jamnar ut flodet till reaktorn. I reaktorn finns tvd omrérare instal-
lerade, forutom under anoxiska faser dr de dven i drift under aeroba faser
for att forbitera syresittningen. Sekundol med etanolinnehéll av 80 + 0,5 %
anvinds som kolkilla.

Figur 8-7 Luftningsfas i SHARON-reaktorn vid Nykvarns
avloppsreningsverk.

Instrumenteringen i anslutning till reaktorn omfattar DO, NH J-N, pH,
temperatur, TSS-halt, vattennivd och skumvake. Flertalet av dessa instru-
ment ir placerade i ett provtagningskirl dit vattnet recirkuleras kontinu-
erligt. Initialt installerades ven givare for NO,-N, den har dock inte varit
i drift pd flera dr. Utover detta finns flodesmitare for svil rejektvatten,
rétslam, etanol och luft. Se dven processchema fran styr- och 6vervaknings-

systemet i figur 8-8.
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Processchema fran styr- och Svervakningssystemet éver SHARON-anldggningen vid Nykvarns

avloppsreningsverk. SHARON-reaktorn &r den bla basséngen placerad till vanster i figuren,

utjdmningsbasséngen ar placerad till héger.

Det har uppdagats att det forekommer anammoxbakterier i anliggningen.
Réda anhopningar av anammoxbakterier syns i reaktorn (diameter upp
till 1-5 cm) och har dven orsakat igensittning av ledningar till provtag-
ningskirlet. Vidare har anammoxbakterier aterfunnits under bottenluftare
vid nedtémning av reaktorn. Denna férekomst av anammoxbakterier kan
vara bidragande orsak till den relativt liga energiférbrukningen. Enligt
berikningar frin design av anliggningen skulle energiférbrukningen vara
ca 3,0 kWh/kg TN_,. Aktuell energiférbrukning 4r komplicerad att mita
eller uppskatta da blismaskinen dven forser andra delar av reningsverket
med luft. Enligt uppgifter himtade frén ett examensarbete pdA SHARON-
anliggningen (Ellwerth-Stein, 2012) erhills dock en energiférbrukning av
1,8 kWh/kg TN ..

Anliggningen ir dimensionerad for en maximal kvivereduktion av
500 kg Kj-N/d. Med reaktorns volym av 1 240 m® ir den dimensionerande
volymetriska kvivereduktionen 0,40 kg Kj-N/m’d. Dimensionerande
reduktion 4r ned till en halt oorganiskt kvive av < 100 mg/L (NH,*-N +
NO _-N). Nuvarande belastning och reduktion ir betydligt ligre 4n den
dimensionerande vilket f6ljaktligen ger en ligre volymetrisk reduktion, se

tabell 8-4.
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Tabell 8-4  Fakta om SHARON-anldggningen vid Nykvarns ARV vid radande

belastning och driftférhallanden 2013.

Reaktorvolym 1240 m?
Rejektvattenfléde 250 m3/d

HRT 50d
Inkommande halt TN 1800 mg/L
Utgaende halt TN 350 mg/L
Reduktionsgrad TN 81 %
Reduktionsgrad NH,-N 94 %
Temperaturékning p.g.a. biologisk aktivitet 5°C

Andel rejektv.flode av ink. flode till huvudstrémmen 0,6 %
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning 0,29 kg TN _/m3d
Energiférbrukning (luftning + omroérare) 1,8 kWh/kg TN,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 11,5 h/v
Driftkostnad (energi + arbetstid + etanol) * 9 kr/kg TN _,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/etanol 11/25/64 %

* Kostnader for fosforsyra och kopparsulfat dr forsumbara och har exkluderats.

8.5.2  Diriftstrategi

Rejektvatten pumpas kontinuerligt in till reaktorn. Det finns ett antal olika
automatiska driftfall i styrsystemet. Vilket av driftfallen som ska vara sty-
rande avgors vid borjan av en cykel av aktuell ammoniumbhalt. De olika
driftfallen innebir olika bérvirden for bland annat syrehalt, luftad tid och
maximalt rejektvattenfldde. Processen drivs alltid i cykler om 90 minuter.
Varje cykel bestar av en luftad och en oluftad fas med kolkilladosering.
Vid drift av SHARON ir det vikeigt att undertrycka NOB. Detta gors i
huvudsak genom att hilla en aerob slamalder som ir ligre in NOB erfor-
drar for att reproduceras, se dven figur 5-2. Den aeroba fasens lingd ir ddr-
for anpassad sa att inte NOB ska kunna tillvixa. Vid lagt inflode av rejekte-
vatten blir den totala uppehéllstiden i reaktorn ling. Fér att alltjime hélla en
lag aerob uppehéllstid minskas vid dessa tillfillen den luftade fasens lingd.

8.5.3  Diriftproblem

Idrifttagningen av anliggningen var problematisk och tidsédande pa grund
av biologiska problem. Efter flera undersokningar framkom att bade fosfor
och koppar ir begrinsande for biologiska tillvixten. Dessa niringsbrister
kan idven vara orsak till problemet att erhalla god process i den tidigare
SBR:en. Olika doseringar av niringsimnen har provats. Vid nuvarande drift
tillsites 40 ml/m? fosforsyra och 0,1 mg/m? kopparsulfat. Det tillsitts dven
rotat slam om 2 m3/d. Vad rétslammet har for funktion ir oklart, dock 4r
det tydligt att processen fungerar bittre dé det tillsitts.

Det har férekommit problem med flera vitala givare i anliggningen,
savil givare for DO, NH,-N som NO,-N. Ett av problemen har varit
att DO-mitaren vid upprepade tillfillen detekterat syre i reaktorn trots att
det varit uppenbart syrefritt, vilket medférde att bldsmaskinen inte star-
tade under den aeroba fasen. Eventuellt har dessa imaginirt hoga DO-halter
orsakats av hoga nitrithalter. Detta har tidvis lett till att bldsmaskinerna
avsiktligt har drivits med maxkapacitet under acroba faser for att sikerstilla
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tillricklig luftmingd, vilket i sin tur lett till onédigt hég syrehalt och energi-
forbrukning. Vid héga ammoniumhalter (> 200 mg NH,*-N/L) har det ofta
uppstatt problem med mitcellen f6r ammoniumgivaren. Den ursprungliga
avsikten var att givare for NO,-N ska styra kolkilladoseringen, problem
med denna givare har lett dll att doseringen av kolkilla istillet styrs mot
flodesmitaren for inpumpad rejektvattenmingd med eventuell manuell
korrigering for att uppnd limpligt pH-virde. Generellt giller att mycket tid
liggs pd hantering av instrument vid anliggningen.

Initialt ridde problem att uppna syrebérvirdet av 1,5 mg/L. Detta ledde
till att anldggningen kompletterades med en ny bldsmaskin och att finbli-
siga bottenluftare installerades 2014.

Anliggningen ir kinslig mot hastigt 6kad ammoniumbelastning och
hastigt 6kad TSS-halt, processen blir di instabil.

Skumningsproblem uppstar tidvis i anliggning. Ofta kan detta kopplas
till hég inkommande ammoniummingd vilket lett till hog aktivitet och
stora pH-svingningar inom samma cykel. Spritsar har installerats for att sla
ned skummet.

Utfillning av vivianit (Fe(PO,),-8H,0) forekommer i rejektvatten-
ledningar fore SHARON-anliggningen. Syratvitt utfors regelbundet av
ledningar for att losa utfillningarna.

Periodvis dr det hog TSS-halt i rejektvattnet vilket medf6r problem med
syresittningen och dirmed forsimrad nitritation och ligre reduktion av
totalkvive.

Det har inte gjorts ndgon mitning av eventuella lustgasemissioner frin

anldggningen.

8.6 ANAMMOX®, Olburgen (Holland)

8.6.1  Beskrivning av anldggningen

Olburgens avloppsreningsverk ir lokaliserat i stra delen av Nederlinderna
i nirheten av samhiillet Dieren, ca 100 km 6ster om Amsterdam. Renings-
verket 4r uppdelat i en kommunal och en industriell del. Den kommunala
delen behandlar avloppsvatten frin motsvarande 100 000 pe. Till den indu-
striella delen leds rejektvatten frin den kommunala delen samt avlopps-
vatten frin en potatisindustri (Aviko) som innehéller héga halter COD,
kvive och fosfor. Avloppsvattnet frin potatisindustrin behandlas forst i en
UASB-reaktor f6r anaerob nedbrytning av COD under bildande av biogas.
Diirefter leds det till en PHOSPAQ™-reaktor f6r struvitfillning och vidare
till en ANAMMOX®-reaktor f6r biologisk reduktion av kvive. D centri-
fuger for avvattning av rétat slam ir i drift vid den kommunala delen av
verket leds detta ocksd till PHOSPAQ™-reaktorn dir sammanblandning
sker med det industriella avloppsvattnet frin potatisindustrin. Det behand-
lade vattnet frin ANAMMOX®-reaktorn leds till den kommunala delen av
reningsverket, se processchema i figur 8-9.
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Figur 8-9 Processchema fér den industriella delen av Olburgens avlopps-

reningsverk (Abma et al., 2010).

ANAMMOX®-anliggningen i Olburgen togs i drift i januari 2006 och var
dé den forsta en-stegsvarianten av ANAMMOX® i virlden, tidigare varian-
ter var av tvd-stegstyp. For att paskynda uppstarten av anliggningen anvin-
des granuler frin ANAMMOX®-anliggningen i Rotterdam som ymp.

Driften av kommunala delen utférs av den regionala vattenmyndigheten.
Driften av den industriella delen (inklusive ANAMMOX®) utfors av Water-
stromen BV, som ir ett dotterbolag till den regionala vattenmyndigheten.
Utformning och dimensionering av ANAMMOX®-anliggningen utfordes i
ett samarbete mellan Waterstromen BV och féretaget Paques.

Flodet av rejektvatten till ANAMMOX®-anliggningen dr 150 m?/d och
har en kvivekoncentration av 650 mg Kj-N/L. Flode frin potatisindustrin
till ANAMMOX®-anliggningen ir 2 500 m*/d med en kvivekoncentra-
tion av 360 mg Kj-N/L. Kvivemingden frin rejektvatten utgsr 10 % av
totala kvivemingden till ANAMMOX®-anliggningen. Inkommande maxi-
mal kvivemingd dr 1 200 kg TN/d, dess nuvarande belastning dr knappt
1 000 kg TN/d. Dimensionerande maximal volymetrisk belastning ir
2,0 kg TN/m?,d. Aktuell volymetrisk belastning 4r knappt 1,7 kg TN/m?,d
medan den aktuella volymetriska reduktionen ir 1,4 kg TN/m?d. Uppe-
hallstiden i reaktorn 4r knappa 5 timmar vilket beror pa den laga kvive-
koncentrationen i inkommande vatten. Kortfattade fakta om anliggningen
redovisas i tabell 8-5.

Anliggningen dr 6verbyggd. Den beskickas kontinuerligt. Luftningen ir
kontinuerlig och tillsitts via finblasiga bottenluftare. Luften tillsitts under
stigarror, roren gor att turbulens och skjuvkrafter bildas i den stigande luft/
vattenblandningen vilket frimjar bildandet av granuler. Storleken pa granu-
lerna 4r 1-2 mm, se figur 8-10. Koncentrationen av granuler brukar variera
mellan 60-100 ml/L (mits i en Imhoff-tratt). Utanfér réren sjunker vatt-
net, hirvid ombesérjs omblandningen i reaktorn vilket gér att mekaniska
omrdrare inte behdvs. Instrument i anliggningen utgdérs av mitare f6r DO,
NH,*-N, NO,-N, pH och temperatur. Det tillf6rs jarnklorid till reaktorn
for att sikerstilla att det inte rdder jirnbrist hos mikroorganismerna. Om

anammoxbakterierna dr mindre aktiva tillsites i stillet f6r jirn mikrond-
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Tabell 8-5  Fakta om ANAMMOX®-anldggningen vid Olburgens ARV vid

aktuella driftférhallanden.

Reaktorvolym 600 m*
Rejektvattenflode* 2 650 m’/d

HRT 0,23 d (4,4 h)
Inkommande halt TN 370 mg/L
Utgaende halt TN 60 mg/L
Reduktionsgrad TN 84 %
Reduktionsgrad NH,-N 93 %
Temperaturékning p.g.a. biologisk aktivitet 1-2°C

Andel rejektv.flode av ink. flode till huvudstrémmen 0,6 % **
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning 1,4kgTN_/m*d
Energiférbrukning (luftning (inga mek. omrérare)) 2,0 kWh/kg TN,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 30 h/v
Driftkostnad (energi + arbetstid + kemikalier) 4 kr/kg TN_,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/kemikalier 41/52/7 %

* Av det totala flédet till anliggningen pa 2 650 m?/d utgdrs 2 500 m*/d av vatten frin potatisindustrin,
resterande 150 m?/d ir rejektvatten.
** Avser endast rejektvattenflddet pa 150 m*/d.

Figur 8-10  Granuler vid ANAMMOX®-anldggningen i Olburgen.

ringsimnen i form av Anammox Micromix som salufors av Paques, den inne-

haller Mn, Ni, Se, Co, Zn, Mo, Fe, B, Cu och W.

Temperaturdkning pd grund av biologisk aktivitet i reaktorn 4r ligre 4n vid
mdnga andra biologiska rejektvattenanliggningar, anledningen torde vara
att ammoniumhalten till anliggningen ir forhallandevis lag (ca 370 mg/L).
Anammoxgranuler frin ANAMMOX®-reaktorn har &terfunnits i huvud-
strommen. Det har dock inte gjorts ndgon studie 6ver hur mycket granu-
lerna bidrar till kvivereduktionen i huvudstrommen.
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8.6.2  Diriftstrategi

Anliggningen drivs med kontinuerlig luftning och kontinuerlig inpump-
ning av vatten. Regleringsméjligheterna via styrsystemet bestir frimst i
att reglera syrehalten och hur stor andel anvind luft som recirkuleras éver
reaktorn. Typiska borvirden i styrsystemet vid normal drift ir DO: 0,5—
3,0 mg/L; NH,*-N: 10-15 mg/L; NO,-N: 15-25 mg/L; och pH: =< 8,0.
Fore UASB-reaktorn finns tvd utjimningsbassinger om 1 200 m? vardera
for att mojliggora reglering av vattenflodet frin potatisindustrin, nigon
ugjimningsbassing for rejekevattnet finns dock inte.

Eftersom reaktorn inte innehéller ndgra omrérare for omblandning, samt
att kontinuerligt hog turbulens efterstrivas i reaktorn for att gynna bild-
ningen av granuler, s kan anvind luft recirkuleras 6ver reaktorn. Reglering
av hur stor andel anvind luft (0100 %) som tillférs reaktorn sker utifrin
ett antal olika hindelser. Recirkulering av anvind luft startar dd blismaski-
nen gér pi minsta varvtal och da samtidigt:

e Aktuell syrehalt dverstiger 6nskad syrehalt.

* Hog halt nitrit eller nitrat rider i reaktorn.

* Lig halt ammonium réder i reaktorn.

* pH = 8,0 (recirkulering av anvind luft startar d& for att koldioxidhalten
ska 6ka och dirmed pH-virdet sjunka)

D3 anvind luft innehéller f6rhojd halt koldioxid, vilket 4r skadligt for blas-
maskinen (kolsyra), s& sker dtergdng till act bruka firsk luft s& fort process-
forhéllandena tillater.

8.6.3  Diriftproblem

Vid ett forhéllande av COD/N = 2 uppstir problem i anliggningen pd
grund av att COD gynnar tillviixt av heterotrofer. Dessa 6kar da i antal och
borjar konkurrera om nitrit med anammoxbakterierna.

Tidvis kan granuler folja med i utloppet vilket gor att anliggningens
kapacitet reduceras. Vid ett tillfille under viren 2016 tappades under en
veckas tid 25 % av granulmingden via reaktorns utlopp.

Att ANAMMOX®-anliggningen foregds av en struvitfillning kan med-
fora vissa problem med hégt pH i inkommande vatten och dirmed ge hog
koncentration av fri ammoniak vilket 4r inhiberande f6r anammoxbakterier.

Skumbildning kan uppsta periodvis. Det har noterats ett samband mel-
lan skumbildning vid héga inkommande COD-halter samtidigt som det
sker luftning med recirkulerad luft. Vattensprinkling sker kontinuerligt pa
vattenytan i reaktorn for att motverka bildning av ett skumlager. Det dose-
ras inte nigot antiskummedel.

Tidvis bildas for hog slamhalt vilket ger forsimrad aktivitet hos anam-
moxbakterierna i anliggningen. Detta uppstér vid hog halt COD i inkom-
mande vatten. For att atgirda detta justeras avdragen sd att en kortare lingd
av avdragen fir en hirdare hydraulisk belastning vilket gor att slam medf6l-
jer i utgdende vatten.

Mitning av lustgasemissioner utfordes under 2007 vid anliggningen.
Emissionerna av N,O-N motsvarade 1,7 % av reducerad mingd totalkvive
vid ddvarande normala driftférhillanden (Kampschreur et al., 2009b). Syre-
halten i reaktorn var dd 5 mg/L.
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Verkspersonalen anger generellt att anliggningen gir fint utan nigra

betydande problem.

8.7 ANITA™ Mox, Véaxjo

8.7.1  Beskrivning av anldggningen

Sundets avloppsreningsverk behandlar avloppsvatten frin Vixjo stad.
Anldggningen #r dimensionerad f6r 95 000 pe, nuvarande belastning mot-
svarar 49 000 pe medan drygt 65 000 fysiska personer ir anslutna. Verket
byggdes 1994, da anlades 4ven en SBR for separat behandling av rejekt-
vatten via nitrifikation-denitrifikation. Denna SBR byggdes 2011 om till
en ANITA™ Mox. Den ursprungliga avsikten med SBR:en var frimst att
bilda nitrifierare f6r ympning till huvudstrommen f6r att diir forstirka nicri-
fikationen, fasen for denitrifikation utgjorde dirfor endast en mindre tid av
totala SBR-cykeln.

Det forelag flera anledningar till att befintlig SBR valdes bort till fordel
for en ANITA™ Mox: det beslutades att samrotning skulle ske med hus-
hallsavfall for en 6kad biogasproduktion vilket medforde kade kvive- och
rejektvattenmingder; skirpta kvivereningskrav erhélls pd utgdende vatten
fran verket; problem att erhélla stabil drift med lingtgiende kvivereduktion
av £.d. SBR; en ambition av bittre utnyttjande av befintliga volymer, samt;
en strivan mot mindre energikrivande process, vilket dven lag i linje med
kommunens miljomal.

Rejektvattnet vid Sundets ARV bildas vid avvattning av mesofilt rétat
slam, samrotning sker med hushéllsavfall. I september 2014 installerades
CAMBI-processen med termisk hydrolys som férsteg till den mesofila rot-
ningen. Karaktiren av rejektvattnet forindrades i samband med detta. P&
grund av att drifttiden sedan CAMBI-processen installerats inte ir sd ling
samt att justering av processen i ANITA™ Mox till den férindrade vatten-
karakeiren fortgdct har det i foreliggande rapport valts att redovisa driftfor-
hallanden och data frin tiden fére CAMBI-processen togs i drift.

Frinsett “biofarmen” vid Sjolunda avloppsreningsverk i Malmé var
ANITA™ Mox anlidggningen i Vixjo den forsta installationen i virlden.
Anliggningen togs i drift i slutet av 2011 och 4r utformad utan slamreten-
tion, det vill siga en MBBR ANITA™ Mox. Anvind birare i anliggningen
ar AnoxKaldnes K5, se figur 8-11.

Anliggningen ir 6verbyggd och forlagd under markniva. Den foregas av
en utjimningsbassing for att utjimna inflédet eftersom slamavvattningen
drivs intermittent. I reaktorn ir installerat tvd toppmonterade omrorare.
Dessa ir avsedda for att mojliggora intermittent luftning vid exempel-
vis uppstartsperiod, vid normal drift 4r de i princip alltid avstingda eller
motionskors med 1ag frekvens. Luftarsystemet 4r finblasigt med gummi-
membran. Instrumenteringen i reaktorn omfattar DO, NH J-N, NO,-N,
pH och temperatur, dessutom finns instrument f6r NH,*-N, pH och tem-
peratur pa inkommande vatten. Ett provtagningskirl dr installerat i direkt
anslutning till reaktorn dit vattnet recirkuleras kontinuerligt. I figur 8-12
visas processchemat for anliggningen inklusive instrumentering och maski-

nella objekt.
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Figur 8-11  Bérare typ AnoxKaldnes K5 fran ANITA™ Mox reaktorn i Véxjé.
Foto: AnoxKaldnes.
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Figur 8-12  Processchema fér ANITA™ Mox i Véxj6, utskrift fran styr- och évervakningssystemet (utskriften &r gjord

efter CAMBI-processen for slamhydrolys installerades).

Anliggningen 4r dimensionerad for att behandla 320 kg TN/d, med en
méjlig utokning till 430 kg TN/d genom att fylla pd med mer bararmate-
rial. Nuvarande fyllnadsgrad av birare 4r 53 %. En ut6kning 4r dven mojlig
genom konvertering till IFAS ANITA™ Mox. Ursprunglig reaktorvolym
var 350 m’. P4 grund av periodvisa skumproblem har nivin sinkts till en
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nuvarande volym av 297 m’. Anliggningen 4r dimensionerad fér en voly-
metrisk belastning av 1,2 kg TN/m?,d och en totalkvivereduktion av 0,9-
1,0 kg TN/m?,d. P4 grund av hittills ligre inkommande kvivemingder har
dock dessa virden dnnu inte uppndtts. Vid uppstart av anliggningen anvin-
des birare med ymp frin “biofarmen” vid Sjélunda avloppsreningsverk,
12 % av birarmingden var ympade. Kortfattade fakta om anliggningen
redovisas i tabell 8-6.

Tabell 8-6  Fakta om ANITA™ Mox i Viéxjé vid radande belastning och
driftférhallanden ar 2014.

Reaktorvolym 297 m?
Rejektvattenfléde 150 m3/d

HRT 20d

Inkommande halt TN 950 mg/L
Utgaende halt TN 200 mg/L
Reduktionsgrad TN 79 %
Reduktionsgrad NH,-N 92 %

Andel rejektv.flode av ink. fléde till huvudstrommen 0,7 %

Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning
Energiférbrukning (luftning + omrérare)
Arbetstid (driftdvervakning, underhall, analyser)

Driftkostnad (energi + arbetstid)

0,38kgTN_/m?d
1,4 kWh/kg TN,
6 h/v

5kr/kg TN _,

24/76 %

Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid

8.7.2  Diriftstrategi

Anliggningen drivs med kontinuerlig inpumpning av rejektvatten och kon-
tinuerlig luftning. Reglering av processen sker primirt via styrning av luft-
ning och inpumpning.

Processen styrs mot en syrehalt mellan 0,5-1,5 mg/L. Syrehalten regleras
av aktuella virden i reaktorn av nitrathalt, ammoniumhalt och pH.

Vid vilfungerande process ir nitrathalten ca 11 % av reducerad mingd
ammonium. Vid hogre nitrathalt sinks syrehalten till som ligst 0,5 mg/L,
vid ldgre nitrathalt 6kas syrehalten till som hogst 1,5 mg/L.

Vid normala driftférhillanden dr ammoniumbhalten i utgiende vatten
(d.v.s. dven i reaktorn) ca 10 % av inkommande ammoniumbhalt. Vid hogre
ammoniumbhalt i reaktorn och vid héga inkommande ammoniummingder
okas syrehalten till som hégst 1,5 mg/L. Vid ligre ammoniumbhalt 6kas
inpumpningen om rejektvatten finns tillgingligt, i andra hand sinks syre-
halten till som ligst 0,5 mg/L. Hog halt fri ammoniak ir inhiberande for
anammoxbakterier. Eftersom hég ammoniumbhalt tillsammans med hagt
pH kan medfora hog halt av fri ammoniak stoppas inpumpningen till reak-
torn da halten fri ammoniak éverstiger 15 mg/L.

Nitrithalten i reaktorn (analyseras via stickprov) bér vara ligre in 5 mg/L
och helst aldrig 6ver 20 mg/L eftersom hég nitrithalt tillsammans med lagt
pH kan orsaka hoga halter fri salpetersyrlighet, vilket har irreversibelt inhi-
berande effekt pd anammoxbakterierna. Vid hogre nitrithalter in 20 mg/L
stings luftningen av. Vid hogre nitrithalter in 60 mg/L 6kas inpumpningen
kraftigt for ate ddrigenom skélja ut inhiberande nitrithalter.
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Vid ligre pH-virde 4n 6,7 stings luftningen av for att undvika eventuellt
toxiskt hoga nitrithalter. Luftningen stings dven av vid lig ammoniumbhal.

8.7.3  Diriftproblem

Periodyvis har problem med skumning férekommit. I anliggningen finns tre
mammutpumpar i syfte att spritsa vatten dver skummet for att motverka
skumning. Med vattenspritsarna dimpas skumbildningen i de flesta fall,
vid ndgra enstaka tillfillen har skumdimpande medel tillsatts. Sedan vat-
tennivén sinktes forekommer fortfarande periodvis skumning, dock utan
att orsaka problem. Vid platsbesoket ridde det ett skumlager av nigon deci-
meter. Skumproblem uppges ha férekommit dven med den tidigare SBR:en.

Mitning av lustgasemissioner utférdes under 2012 vid anliggningen.
Emissionerna av N O-N motsvarade 0,75 % av reducerad mingd total-
kvive. Efter mitningarna har syrehalten hjts ndgot for att motverka lust-
gasemissioner.

Sedan termisk hydrolys av slam med CAMBI-processen togs i drift i sep-
tember 2014 har rejektvattnets karaktir férindrats med periodvis férhojda
halter av BOD,, COD, NH,*-N och TSS. Det har iven férekommit pro-
blem med utfillningar av CaCO,, bland annat pa instrument. Pa grund av
detta spids rejektvattnet till anliggningen med utgdende renat vatten frén
huvudstrommen. Det finns dven funderingar pa att konvertera nuvarande
MBBR ANITA™ Mox till en IFAS ANITA™ Mox som klarar hogre halter
organiskt material och har hégre volymetrisk kapacitet for kvivereduktion.

I huvudsak har personalen upplevt anliggningen utan nagra storre drift-
problem och uppges vara betydligt mer problemfri 4n féregiende drift av
SBR med konventionell nitrifikation-denitrifikation. Diremot har installa-
tionen av CAMBI-processen inneburit nya utmaningar att driva processen
och kriver betydligt mer évervakning och justeringar 4n tidigare.

8.8 DEMONZ®, Odense (Danmark)

8.8.1  Beskrivning av anldggningen

Ejby Molle avloppsreningsverk ir placerat i staden Odense, Danmark.
Anliggningen ir dimensionerad for 410 000 pe (21,9 kg BOD./pe,ir),
aktuell anslutning motsvarar 221 000 pe. Till verket leds 75 % av avlopps-
vattnet i Odense medan allt slam frin kommunens olika verk behandlas vid
verket. Detta medfor att kvivemingden i rejektvatten utgér hela 40 % av
totala kvivemingden till verket. Verket dgs och drivs av VandCenter Syd
som ir ett kommunaligt aktiebolag. I december 2014 pabérjades idrifttag-
ningen aven DEMON®-anliggning vid verket fér behandling av rejektvatt-
net. Det finns dven framtida planer pa att undersska om anammoxbakterier
kan anvindas till kviivereduktion i huvudstrommen.

Rejektvattnet hirrér frin avvattning av mesofilt rotat slam. Avvattningen
dr i drift sex dagar i veckan, rejektvatten tillfsrs DEMON®-anliggningen
méndag till l6rdag. Innan DEMON® byggdes leddes rejektvattnet till
huvudstrémmens luftningsbassing, den nya anliggningen medfér en visentlig
avlastning av huvudstrommens biosteg.
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Designen av anliggningen utfordes genom ett samarbete mellan Gront-
mij i Nederlinderna och VandCenter Syd; Grontmij stod for grundlig-
gande dimensioneringsuppgifter samt funktionsbeskrivning medan Vand-
Center Syd stod for utformning. En licensavgift inbetalas fortlspande till
Grontmij.

Anliggningen bestir av en utjimningstank om 140 m’ och tvi likadana
reaktorer om vardera 300 m’. Reaktorerna ir 6vertickta, hydrocyklonerna
ir placerade pd dess toppar, se figur 8-13. Till skillnad frin méinga andra
DEMON®-anliggningar sker inpumpningen kontinuerlige (i stillet for
intermittent). Vid kontinuerlig inpumpning och tva reaktorer kan det upp-
fattas overflodigt med en utjimningstank fore, denna volym fanns dock
sedan tidigare och stod outnyttjad. I utjimningstanken finns onlinemit-

ning av NH,*-N och temperatur.

i T s N i

Figur 8-13  De tva DEMON®-reaktorerna vid Ejby Malle avloppsreningsverk.
Hydrocyklonerna syns pa reaktorernas toppar samt inféllt i Gvre
hégra hérnet.

Reaktorerna har ett vattendjup av 5,5 m och ir férsedda med finblasigt
bottenluftarsystem samt en omrérare. Instrumenteringen ir vil tilltagen
for mojliggorande av att processen ska kunna styras pd olika sitt. I var-
dera reaktor finns instrument fér DO, NH, N, NO,-N, NO,-N, pH,
ORP, TSS och temperatur. Anliggningen ir dimensionerad for en maximal
volymetrisk TN-reduktion av 0,55 kg TN/m?,d. Nuvarande volymetriska
TN-reduktionen ir 0,47 kg TN/m?,d, se tabell 8-7. Under kortare perioder
(dygn) har inkommande belastning motsvarat 125 % av dimensionerande
belastning, processen har da fungerat utan problem och med bibehallen god
kvivereduktion.

Vid uppstart togs en reaktor i drift i taget. 90 m®> ymp anvindes till den
forsta reaktorn frin en DEMON®-anliggning i Holland. Det var dock ldg
koncentration anammoxgranuler i ympen vilket gjorde att det tog tre mana-
der innan tillfredsstillande process erhallits. Vid idrifttagning av den andra
reaktorn anvindes ymp frin forsta reaktorn, god process erhélls da efter en
mdnad.

I reaktorerna finns aktivslamflockar for AOB samt granuler med anam-

moxbakterier, granulernas storlek ir ca 0,1-2 mm vilket 4r mindre 4n exem-

pelvis ANAMMOX®-reaktorn i Olburgen, se figur 8-14.
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Tabell 8-7  Fakta om DEMON"®-anldggningen vid Ejby Molle
avloppsreningsverk vid aktuella driftférhallanden.

Reaktorvolym 2-300 =600 m?
Rejektvattenflode 283 m*/d

HRT 2,1d
Inkommande halt TN 1200 mg/L
Utgaende halt TN 210 mg/L
Reduktionsgrad TN 82 %
Reduktionsgrad NH,-N 87 %
Temperaturékning p.g.a. biologisk aktivitet 4-6°C

Andel rejektv.fléde av ink. flode till huvudstrommen 0,6 %
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning 0,47 kg TN _/m?d
Energiforbrukning (luftning + omrérare) 2,0 kWh/kg TN,
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 14 h/v
Driftkostnad (energi + arbetstid) * 6 kr/kg TN _,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid 39/61 %

* Kostnad for dosering av antiskummedel ir férsumbar och har exkluderats. I kostnaden ingir inte
heller licensavgiften till Grontmij.

Figur 8-14  Vatten med innehall av granuler fran en av DEMON"®-reaktorerna
uthéllt pa ett betongbjélklag. Pa bilden syns dven toppen av en
herrsko.

Inuti respektive reaktorer r inbyggt en sedimenteringsbassing vilket ir en
forutsittning for att kunna beskicka reaktorn kontinuerligt. Aktivt slam och
granuler sjunker till botten medan klarfasen leds ut ur anliggningen. Syftet
med sedimenteringsbassingen ir att behalla AOB och anammoxgranulerna
i systemet under den kontinuerliga inpumpningen. Frin sedimenterings-
bassingens botten pumpas slammet och granulerna tillbaka till reaktorn.
Uttag av aktiv slam frin systemet sker genom pumpning frin reaktorn via
hydrocyklonen. Hydrocyklonerna har tvd utlopp; anammoxgranulerna leds
ut via det nedre utloppet och tillbaka till reaktorn medan aktiv slam och
merparten av vattnet leds ut genom det 6vre utloppet. Den omilda behand-
lingen av granulerna genom hydrocyklonen gor att granulerna tvittas rena
fran AOB och hélls relativt sma. Det finns méjlighet att leda bada utlop-
pen frin respektive hydroklonen tillbaka till reaktorn, detta tillimpas d&
anammoxgranulerna behover tvittas rena utan att AOB-halten ska minskas
i reaktorn. Se dven figur 8-15.
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Figur 8-15
Svervakningssystemet.

Utgédende renat vatten leds till huvudstrémmens luftningsbassinger. Anam-
moxgranuler frin DEMON®-reaktorn har dterfunnits i huvudstrémmen.
Det har dock inte gjorts ndgon studie 6ver hur mycket granulerna bidrar till
kvivereduktionen i huvudstrémmen.

8.8.2

Det finns olika alternativ for styrning av processen vid Ejby Molle renings-

Driftstrategi

verk. Det alternativ som nyttjats mest hittills 4r att styra luftningen mot en
liten pH-differens av 0,01 enheter dir pH sjunker under den luftade nitrita-
tionsfasen och pH 6kar under den oluftade anammoxfasen. Borvirde fér pH
har varierats mellan 6,7-7,5. Vid anliggningsbesoket var aktuelle pH 7,15.

Ett annat alternativ 4r att styra mot nitrithalten dir den varieras mellan
exempelvis 3-5 mg NO,-N/L. Ett tredje alternativ ir en renodlad tids-
styrning av luftade och oluftade faser dir respektive fas sitts till exempelvis
25 min vardera. Dessa tva driftalternativ dr dnnu inte s utprovade.

Med avseende pé att pH har en central roll f6r den normala styrningen
av DEMON®-processen skulle dubbla pH-mitare kunnat vara motiverade.
Vid processtyrningen fokuseras dock mer pé den relativa forindringen i pH
dn absolutvirdet, det anses dirfor ricka med en pH-mitare.

Vid luftning tillimpas vanligen en syrehalt av 0,3 mg O,/L.

Den kontinuerliga inpumpningen och luftning éverstyrs mot ammoni-
umhalten. Vid > 375 mg NH,*-N/L stoppas inpumpningen och stopp av
luftningen intriffar vid < 10 mg NH,*-N/L. Luftningen stoppas 4ven vid
en nitrithalt > 15 mg NO,-N/L. Omréraren har kontinuerlig drift. Den
ursprungliga avsikten var att den skulle vara i drift endast under luftade
faser. Overskottsuttag av aktiv slam via hydrocyklonen sker via instillbar
drifttid for 6verskottsslampump (timmar per dygn).
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8.8.3  Diriftproblem

Mitning av lustgasemissioner har utforts vid anliggningen. Emissionerna
av N,O-N motsvarade 2—-9 % av reducerad mingd totalkvive vid ddvarande
normala driftforhallanden. Driftstrategier avses justeras for att forsoka redu-
cera lustgasemissionerna.

Pavixt sker kontinuerligt pd bottenluftarnas membran. Orsaken hirtill
dr oklar. For att motverka ineffektiv luftning pé grund av pavixten tillsitts
dttiksyra i luftarsystemet 1-2 ggr/vecka.

Skumproblem uppstir om inte antiskummedel tillsitts.

Periodvis har ratt hog kvot COD/N till foljd av dilig funktion éver cen-
trifugerna och atf6ljande hog TSS-halt i rejekevattnet, vilket har lett till
oonskad tillvixt av heterotrofa bakterier. Vanligtvis ir problemet inte ling-
varigt, mingden heterotrofer har aldrig blivit fér dominerande. Vid even-
tuellt ldngvarigt hog susphalt frin centrifuger kommer rejekevattnet ledas
forbi DEMON®-reaktorerna.

Det har dven tidvis varit en f6rhojd halt nitrat ll foljd av 6kad mingd
NOB. Genom att hélla en lig syrehalt (0,3 mg/L), latit ammoniumhalten
oka till 200-400 mg NH,*-N/L och ékat utpumpningen av aktiv slam via
hydrocyklonen har detta problem vanligtvis hivts inom kort.

8.9 Ammoniakstripping, Oslo

8.9.1  Beskrivning av anldggningen

VEAS avloppsreningsverk (Vestfjorden Avlgpsselskap) ir lokaliserat i Slem-
mestad utmed Oslofjorden, 20 km sydvist om Oslo. Det idr det stérsta
avloppsreningsverket i Norge och behandlar avloppsvatten frin delar av
Oslo, Berum, Asker, Royken och Nesodden. Verket dr dimensionerat for
720 000 pe, aktuell anslutning dr ca 600 000 fysiska personer. Anligg-
ningen ir inspringd i berg.

Vid avvattning av det mesofilt rotade slammet tillimpas filtrering i
kammarfilterpressar. For att forbittra avvattningen tillsites slicke kalk
(Ca(OH),). Detta medfér dven en kvalitetsh6jning av slammet for jor-
danvindning samt ett hogt pH i rejekevattnet. Det avvattnade slammet
har en TSS-halt av 45-50 %. Rejektvattnet fran kammarfilterpressarna
karakteriseras av hog ammoniumkoncentration (1 500 mg/L), lig susphalt
(80 mg TSS/L), hog temperatur (35 °C) samt ett hogt pH (11,5). Dessa
egenskaper gor att det passar bra fér ammoniakstripping. Anliggningen for
ammoniakstripping togs i drift 1996. Slamavvattningen med kalktillsats var
d4 redan installerad och bidrog till beslutet att anligga ammoniakstripping
som rejektvattenbehandling.

Vid ammoniakstrippingen pd VEAS ir slutprodukten ammoniumnitrat
som siljs till Yara for produktion av vixtniring eller spanplattor. Losningen
innehéller 55 % ammoniumnitrat (NH 4NO3).

Anliggningens huvudsakliga bestindsdelar 4r en utjimningstank for
rejekevatten (1500 m?), ete strippingtorn (71 m®), ett skrubbertorn (57 m?),
tankar for salpetersyra och ammoniumnitrat, en luftflike (maxkapacitet
55 000 Nm?/h), ett antal pumpar samt en anliggning for saltsyratvitt.
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Stripping- och skrubbertornen bestir av polypropylen, se figur 8-16. De
har en innerdiameter av 3 m, hojd av 10 m respektive 8 m och ir fyllda
med plastbirare (produktnamn Hiflow®) till en volym av 42 m® respektive
24 m®.

Figur 8-16  Nedre delarna av strippingtorn (till héger) och skrubbertorn.
Mellan tornen skymtar luftflakten bakom ena luftkanalen.

Avvattningen i kammarfilterpressarna sker satsvis. Rejektvattnet som bildas
vid avvattningen leds till en utjimningstank for att mojliggora ett jamnt
flode till ammoniakstrippingen. Det pumpas dirifrin kontinuerligt till ett
strippingtorn dir den strilas ver plastbirarna. Samtidigt som rejekevattnet
sipprat nerdt blases luft in i kolonnen underifrin som méter rejektvattnet.
Rejektvattnets innehdll av littflyktig ammoniakgas strippas da till luften och
leds med luften vidare till skrubbertornet. Rejektvattnets ammoniumbhalt
sjunker i strippingtornet frin ca 1 500 mg/L till ca 100 mg/L och leds till
avloppsreningsverkets huvudstrém. I skrubbertornet tillsitts den ammo-
niakmittade luften underifrin medan salpetersyra (HNO,) tillsites i dess
topp. D4 ammoniaken i luften méter salpetersyran bildas ammoniumnitrat
som samlas i tornets botten. Ammoniumnitraten recirkuleras éver skrub-
bertornet varpa ett delflode leds till en separat tank f6r senare transport till
Yara. Se dven processchema i figur 8-17.

Anliggningen ir i kontinuerlig drift dret runt med stopp endast for tvitt-
ning och underhdll som utférs 4-7 ginger per &r. Dessa stopp varar 1-2
dygn. Vid tvitt av anliggningen anvinds saltsyra for att 16sa upp kalkavlag-
ringar i strippingtornet. Saltsyran recirkuleras d Gver strippingtornet.

Reduktionen av kvive &ver anliggningen dr 94 %. Jimfort med biolo-
giska behandlingsmetoder for rejekevatten erfordrar ammoniakstripping
mindre volym. Den volymetriska reduktionshastigheten (di endast volymen
for strippingtorn och skrubbertorn inkluderas) 4r Gver 10 kg N d/rn3,cl, se
fakta om anlidggningen i tabell 8-8. Kostnad per kilo reducerat kvive ir ligre
dn for vissa av fallstudierna med biologisk behandlingsmetod i féreliggande
rapport. Aven om kostnaden for kalk inkluderas ir kostnaden lig jimfore
med biologiska metoder, detta gir stick i stiv med vad som ofta anges i lit-
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Tabell 8-8
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Fakta om anldggningen f6r ammoniakstripping vid VEAS
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Processchema f6r ammoniakstrippinganldggning vid VEAS. Utskrift fran styr- och évervakningssystemet.

Reaktorvolym (strippingtorn + skrubbertorn)
Rejektvattenflode

HRT

Inkommande halt TN

Utgaende halt TN

Reduktionsgrad TN

Reduktionsgrad NH,-N

Andel rejektv.fléde av ink. fléde till huvudstrommen
Volymetrisk red. av TN vid aktuell belastning *
Energiforbrukning (luftflakt + pumpar)
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser)

Driftkostnad (energi + arbetstid + kemikalier) **

Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/kemikalier

128 m®

950 m3/d

0,13 (3,2 h)
1500 mg/L

100 mg/L

94 %

94 %

0,3%

10,4 kg TN _/m3d
1,5 kWh/kg TN,
9 h/iv

9 kr/kg TN _,
10/6/84 %

* Avser volymen fér strippingtorn och skrubbertorn.

** 1 driftkostnaden 4r inkluderat intikten frin forsiljningen av ammoniumnitratet, men inte kostnad for

kalk vid slambehandlingen. Om inte intikten frén forsiljningen av ammoniumnitratet inkluderas blir
totala driftkostnaden 13 kr/kg TN . D4 kostnaden for kalk inkluderas (och intikt fran forsiljningen

av ammoniumnitrat) blir totala driftkostnaden 18 kr/kg TN .
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teraturen. Forbrukningen av tillsatt salpetersyra och slicke kalk per kg redu-

cerat kvive ir 5,3 kg HNO,/kg TN _, respektive 6,5 kg Ca(OH),/kg TN .

8.9.2  Diriftstrategi

Luftflikten 4r frekvensstyrd men stills manuellt via instillt varvtal. Vanligt
luftflode dr 40 000 Nm?/h vilket motsvarar ett luftflode av 1 000 Nm?® luft/m?
rejektvatten.

Viktiga instrument i anlidggningen dr pH- och densitetsmitare. Proces-
sen styrs mot att producerat ammoniumnitrat ska halla en koncentration av
55 % NH,/NO, vilket motsvarar en densitet av 1,24-1,26 kg/L. Styrning
av salpeterdoseringen ir baserad pé ridande densitet i ammoniumnitraten
som recirkuleras 6ver skrubbertornet. Salpetersyran har hogre densitet 4n
ammoniumnitraten vilket utnyttjas vid styrningen. Doseringen av salpeter-
syra 6verstyrs mot pH, om exempelvis pH sjunker sd minskas doseringen av
salpetersyra. En studie vid VEAS visade att pH i recirkulationskretsen for
ammoniumnitrat har stor betydelse for reduktionen av kvive i rejektvattnet,
hégsta kvivereduktion erholls vid pH ~ 1 (Yasin, 2012). Tidigare har pH
varierat mellan 1-3 men senaste aren rider ett pH mellan 0,7-1,0 i recirku-
lationskretsen f6r ammoniumnitrat (2016).

8.9.3  Diriftproblem

Slambehandlingen vid VEAS med kalktillsats och kammarfilterpressar ger
vildigt limpliga forutsittningar f6r ammoniakstripping. Filtreringen av
rejektvattnet ger en ldg halt TSS och innebir en minimering av eventuella
problem som ir knutna till férekomst av partiklar och organiskt material
vid ammoniakstripping.

Kalkutfillningar bildas i strippingtornet. Regelbunden tvittning med
saltsyra minimerar dock problemen samt risken fér igensittning. Problem
kan uppstd i anliggningen om det gar for ling tid mellan tvittningar.

Det har férekommit problem med att pH-mitarna i anliggningen inte
visat korrekta virden. Upprepade f6rsok har gjorts for att komma tillritta
med problemet men utan framging. Dirfor liggs det den senaste tiden mer
uppmirksamhet pé den relativa forindringen i pH in sjilva absolutvirdet.

D4 ammoniumnitrat kan vara explosivt tillsammans med organiskt
material 4r det av stor vike att rejekevattnet har sa 1ag halt suspenderat mate-
rial som méjligt. Haveri av ett filter i kammarfilterpressarna med &tfoljande
forhojd halt av TSS och TOC i rejektvattnet kan dirfor innebira problem.

Férutsatt att regelbunden syratvite utfors och att rejekevattenkvaliteten
till anliggningen 4r god s anger driftpersonalen att anliggningen 4r befriad

fran betydande driftproblem.

8.10 Struvitféllning, Helsingborg (férsék)

8.10.1 Beskrivning av anlaggningen

Struvitfillning syftar i huvudsak till att atervinna fosfor, avsikten med denna
metod skiljer sig dirmed frin 6vriga fallstudier. Det finns dnnu inte ndgon
fullskaleanliggning for struvitfillning i Sverige. Denna fallstudie baseras i
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stillet pd en forsoksanlidggning i pilotskala vilket aven det avviker frin dvriga
fallscudier. Del av forsoksanliggningen dskadliggors i figur 8-18.

Oresundsverket behandlar avloppsvatten frin Helsingborgs stad med
omnejd. Verket dr dimensionerat for 200 000 pe, aktuell belastning mot-
svarar 144 000 pe. Rejektvattnet frin det mesofilt rétade slammet leds
normalt till verkets inlopp utan nigon separat behandling. Oresundsverket
var det forsta avloppsreningsverket i Sverige som introducerade biologisk
fosforrening (Tykesson et al., 2005) och har tillimpat detta sedan 1993.
En process med bio-P i huvudstrommen ir en forutsittning for att det ska
vara intressant med struvitfillning eftersom det annars ir for lag fosforhalt
i rejektvattnet.

Figur 8-18  Pilotanldggning fér struvitfallning inrymd i container vid Ore-
sundsverket, Helsingborg. Foto: Ekobalans Fenix AB.

Forsoket med struvitfillning utfrdes vid Oresundsverket av foretaget Eko-
balans Fenix AB frin januari 2013 till juni 2014. Anliggningen bestod av
foljande delar (se dven figur 8-19):

* Tre parallella fillningstankar diir magnesiumklorid tillsitts.

 Pump {6r uppfordring till en hydrocyklon.

* Hydrocyklon for avskiljning av struvitkristaller.

* Storsick for lagring av struvitkristaller.

* 'Trig under storsick.

Fillningstankarna fylldes pd satsvis och drevs i sekvenser. Inpumpningen
till anldggningen var kontinuerlig och styrdes till nigon av de tre fillnings-
tankarna. Vid den satsvisa driften utnyttjades nistan hela volymen av res-
pektive fillningstank. En mindre volym behandlat vatten kvarlimnades for
att paskynda kristallbildningen i nistf6ljande sats. Tankarna var forsedda
med omrdrare for att underlitta struvitbildningen och for att bildad struvit
inte skulle sedimentera i tanken.

I hydrocyklonen separerades struvitkristallerna fran rejektvattnet. Struvit-
kristallerna foll ned i en storsick medan vattnet leddes till reningsverkets
inlopp. Storsicken var av semipermeabelt material, vatten som medféljde
struviten avleddes genom sickviggen till ett uppsamlingstrig. Sicken flyt-
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Figur8-19  Oversiktligt processchema av forsékslaggningen fér
struvitféllning.

tades direfter for lagring under nirmare tvd veckor, efter denna tid héll
struviten en TSS-halt av 75-80 %. Den firdiga struviten var finkornig med
en kornstorlek av ca 10 pm, se figur 8-20. Avskiljningen av kristaller via
hydrocyklonen kombinerad med efterfoljande filtrering dr patentsoke av
Ekobalans Fenix AB.

Figur 8-20.  Férdig struvit. Foto: Ekobalans Fenix AB.

Under férsoksperioden var anliggningen i drift frin mandag lunch dill fre-
dag formiddag. Sett 6ver hela forsoksperioden behandlades 15-20 % av
Oresundsverkets rejektvattenflode i forssksanliggningen.

Som magnesiumkilla anvindes magnesiumklorid (MgCL). Det finns bil-
ligare former av magnesium men magnesiumklorid méjliggor korta uppe-
hallstider. Doseringen av magnesium var i molférhéllande 1:1 mot innehll
av fosfatfosfor i vattnet. Detta innebar en mindre éverdosering eftersom
rejektvattnets innehall av magnesium bortsigs frin samt att avskiljningen
av fosfatfosfor inte ir fullstindig vid struvitfillningen.
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Jimfére med biologiska metoder ir anliggningen kompakt, totala uppe-
hallstiden ir cirka en timme. Driftkostnaden domineras av magnesiumklo-
rid som stir for 2/3 av kostnaden, se tabell 8-9.

Tabell 8-9  Fakta om pilotskaleanldggningen fér struvitféllning vid
Oresundsverket vid rédande belastning och driftférhallanden
fran januari 2013 till juni 2014. Observera att flera av nedan-
stdende parametrar ej dr jamférbara med 6vriga fallstudier.

Reaktorvolym (totalt, samtliga tre féllningstankar) 54 m3
Rejektvattenflode, totalt 360 m3/d
Rejektvattenfldde till struvitanlaggningen (vid drift) 120 m%/d

HRT 0,045d (1,1 h)
Inkommande halt PO,-P 220 mg/L
Utgaende halt PO,-P 40

Inkommande halt NH,-N 950 mg/L
Utgaende halt NH4-N 870 mg/L
Reduktionsgrad PO,-P 82 %
Reduktionsgrad NH,-N 8 %

Andel rejektv.fléde av ink. flode till huvudstrommen * 0,6 %

Volymetrisk red. av PO,-P vid aktuell belastning 4,0kg PO,-P_/mid
Volymetrisk red. av NH,-N vid aktuell belastning 1,8 kg NH,-N _/m?d
Energiférbr. (omrérare + pumpning till hydrocyklon) 0,9 kWh/m?
Arbetstid (driftévervakning, underhall, analyser) 2,2 h/v

Driftkostnad (energi + arbetstid + MgCl,) ** 27 kr/kg PO,-P_,
Driftkostnadsférdelning energi/arbetstid/MgCl, 10/22/68 %

* Avser det totala rejektvattenflédet av 360 m*/d.

**1 driftkostnaden ir det ej inkluderat ndgon intike for forsiljning av struviten.

TSS-halten i rejekevattnet under forsoket var ca 250 mg/L. Det har dock
med denna f6rsoksuppstillning utan problem testats att filla struvit vid en
TSS-halt ver 1 000 mg/L.

En del av den producerade struviten anvindes till att gora en godselpro-
duke i ett separat projekt. Viss mingd av denna godsel spreds pa gronytor i
Helsingborg. Den producerade gddselmingden oversteg stadens behov f6r
godsling av gronytor.

8.10.2 Diriftstrategi

Instrument i anliggningen utgjordes av nivdvakter och pH-givare i fill-
ningstankarna samt flodesmitare for inkommande rejektvatten. pH-givarna
och flddesmitarna var ¢j styrande.

Driften styrdes via nivdvakter och instillbara tider. Inpumpningen
var kontinuerlig till anliggningen, automatventiler styrde till vilken tank
rejektvattnet pumpades. Dosering av magnesiumklorid var parallell med
inpumpningen och styrdes ocksd via automatventiler. D& inpumpning
startade till en fillningstank startade samtidigt omréraren samt doseringen
av magnesiumklorid. Via hdgnivavakten erhélls signal nir tanken var full
varpd rejektvattnet och magnesiumkloriden pumpas till nista tank i turord-
ning. Nir inpumpningen upphorde startade en instillbar fillningstid. Nir
fallningstiden var slut startade utpumpning fran tanken till hydrocyklonen.
Utpumpningen upphérde via signal frin lagnivévake som dven stoppade
omrdraren, fillningstanken stod dirmed redo for nista pafyllning.
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Under uppstart av forsoket behovde liggas stor vikt vid uppféljning av
dosering av magnesiumklorid, med tita analyser av fosfatfosfor och pH.
Efter anliggningen var intrimmad kunde tillsynen minskas visentligt.

Pabyggnad av struvitutfillningar i anliggningen (pd omrérare och i ror
m.m.) behévde avligsnas med jimna intervall. Tvittning utfordes dirfor
1 gang per vecka med svag citronsyra.

Vid bérjan av forssket tillsattes lut for att héja pH. Under forsokets géng
sinktes lutdosen for att slutligen helt upphéra. Utan lutdosering varierade
pH mellan 7,5-8, avskiljningen av ortofosfat var di mellan 80-90 %.

8.10.3 Diriftproblem

Ett av de storre problemen under férsoket var o6nskad struvitutfillning vid
pump som pumpar till anliggningen. Detta pa grund av att struvitutfill-
ning sker spontant i samband med pumpning eftersom vattentrycket d&
varierar (sinkt vattentryck leder till sinkt partialtryck f6r koldioxid vilket
leder till koldioxidstripping och tillhérande pH-hjning, se kapitel 5.11).
Om mojligt dr det bittre att leda rejektvattnet via sjilvfall dill anliggningen
i stillet for att pumpa.

Tillfilligt kraftigt forhojda halter av medféljande slam i rejekevattnet dé
centrifugerna stingdes av var ett annat problem som uppstod, detta atgir-
dades genom férindrat driftsitt av centrifuger.

Den relativt enkla uppsittningen av instrument och maskinella objekt
borgar f6r en minimering av driftproblem. Detta, tillsammans med det fak-
tum att kemisk fillning generellt sett dr enklare dn en biologisk process,
bor ha bidragit till att den angivna arbetstiden dr den minsta av samtliga
fallstudier.

8.10.4 Andringar infér fullskaleanlaggning
Om en fullskaleanliggning skulle uppforas skulle f6ljande modifieringar

inforas:

* En luftning av inkommande vatten skulle installeras for koldioxidstrip-
ping och pH-hgjning. Vid forsok utforda efter ovan beskrivet pilotska-
leforsok har totala uppehallstiden kunnat kortas ned till ca 20 minuter
med en fosforavskiljningsgrad av 90 % vid en héjning av pH till 8.

* Vid varierande halt fosfatfosfor kan det installeras en on-line sensor for
fosfatfosfor pd inkommande vatten. Detta for att férbittra fosforreduk-
tionen samt minska eventuell 6verdosering av magnesiumklorid.

e pH-givare i fillningstankar kan slopas. Aven om pH varierar i inkom-
mande rejektvatten s3 ir dess variationer inom ett intervall dir fillnings-

processen ir robust.

8.11 Reflektioner fran fallstudier

Nagra av reflektionerna frin de olika fallstudierna ir foljande:
* Genomgiende intryck frin ménga av fallstudierna ir att dess processer
star och faller med dess instrument; dalig funktion hos instrumenten

medfér antingen dilig process eller en onédigt energikrivande process.
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Exempelvis var syrehaltsgivaren otillforlitlig vid en anliggning vilket
gjorde att bldsmaskiner i onddan alltid gick pa full effekt under acroba
faser.

* [ foreliggande rapport sd anges i huvudsak att det kan tillimpas biologiska-
eller niringsdterforande metoder. Det gir ocksd utmirkt att kombinera
dessa. Exempelvis s foregds den redovisade ANAMMOX®-processen for
fallstudien i kapitel 8.6 av struvitfillning. Det ir ocksd majligt att kom-
binera tva niringsaterférande metoder dir exempelvis struvitfillning kan
efterf6ljas av ammoniakstripping.

 Alla fallstudier utom en har sin rejektvattenbehandling i en (1) linje.
Endast vid Ejby Molle avloppsreningsverk i Odense sker rejektvattenbe-
handling i tv4 parallella linjer. Detta innebir en storre driftsikerhet vid
eventuella storningar och drifthaverier.

* Driftkostnader for processer med deammonifikation ir ligre 4n for de
andra processer, helt i enlighet med &vrig litteratur.

D3 de olika fallstudierna jimf6rs mot varandra kan f6ljande konstateras:

* Hydrauliska uppehéllstid for konventionella biologiska metoder varie-
rade mellan 2-5 d, f6r biologiska metoder med deammonifikation var
variationen 0,2-2 d (ligsta hydrauliska uppehallstiden erholls vid ett mer
utspitt vatten). Hydrauliska uppehallstiden for vixtniringsaterforande
metoder var betydligt kortare; 1-3 h. For dessa har dock endast tagits
hinsyn till tankarnas volym, ¢j de omgivande byggnaderna som erfordras.

* Reduktion av ammoniumkvive fér de biologiska metoderna var 89 %
som medelvirde. Reduktion av totalkvive for de biologiska metoderna
var 78 % som medelvirde om virde fran SBR vid Sj6lunda ARV i Malméo
exkluderas (dir totalkvivereduktion inte efterstrivas).

* Andelen rejekevattenfldde av inkommande avloppsvattenflode varierade
mellan 0,3-0,7 % med medelvirde av 0,6 %.

* For anliggningar med biologisk metod som angav 6kningen av tempera-
tur i reaktorn kunde 6kningen vara upp till 5-6 °C. Okningen var ligre
vid ligre kvivekoncentration i rejektvattnet.

* Den volymetriska reduktionshastigheten av totalkvive for de biolo-
giska metoderna som inte innefattar deammonifikation varierade mel-
lan 0,2-0,3 kg TN _/m’d vid aktuell belastning. For de anliggningar
som tillimpar deammonifikation var motsvarande reduktionshastighet
mellan 0,4-1,4 kg TN _/m®d vid aktuell belastning. Den hogsta voly-
metriska reduktionshastigheten erhélls vid ammoniakstripping i Oslo;
10,4 kg TNred/m3,d.

* Arbetstid for processovervakning, driftskdtsel och kemiska analyser var
10 timmar per vecka som medelvirde men varierade mellan 2-30 tim-
mar per vecka mellan de olika anliggningarna.

* Driftkostnaden for biologiska metoder utan deammonifikation varierade
mellan 9-19 kr/kg TN _, (13 ki/kg NH,-Nred for SBR vid Sjolunda
ARV som inte efterstrivar totalkvivereduktion). Driftkostnaderna for
anliggningar med deammonifikation varierade mellan 4-6 kr/kg TN__.
Driftkostnaden for ammoniakstripping var 9 kr/kg TN_, vilker 4r lage

for att vara en vixtniringsiterférande metod.
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For anliggningarna med biologiska metoder men som inte tillimpar
deammonifikation utgjorde kemikalier (koldosering eller lutdosering)
den dominerande kostnaden och varierade mellan 64-76 % av totala
driftkostnaden. For dessa anldggningar utgjorde energikostnaden 5-25 %
av totala driftkostnaden.

Fér anliggningarna som tillimpar deammonifikation utgjorde energi
den dominerande kostnaden och varierade mellan 52-76 % av totala
driftkostnaden.

Energiforbrukning per kilo reducerat kvive for de tvd anliggningarna
som tillimpar nitrifikation-denitrifikation (Norrképing och ’s-Hertogen-
bosch) var i medelvirde 3,4 kWh/kg TN . Motsvarande medelvirde for
de tre anliggningarna med deammonifikation var 1,8 kWh/kg TN, vil-
ket i det nirmaste innebir en halverad energiférbrukning.
Rejektvattenbehandlingen som inkluderar bioaugmentation skiljer sig
frin de 6vriga metoderna eftersom den bade reducerar kvivet i rejekt-
vattnet och bidrar till 6kad kvivereduktionen i huvudstrémmen, effekten
av bioaugmentation ir didrmed dubbel.

Jimf6relse av koncentrationer i inkommande och utgdende rejektvatten

frin de olika anliggningarna gors i kapitel 1.
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