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Forord

I vart samhille 4r vi idag stindigt pa jakt efter nya losningar och nya tekni-
ker for att effektivisera nuvarande system. Vi tar sma steg i taget for att inte
kinna oss obekvima vilket vi gor vid alltfor stora férindringar.

Nir det giller centraliserad avloppsvattenrening si ir den vanligaste tekni-
ken for avskiljning av organiskt material och kvive den si kallade aktivslam-
tekniken. Denna hundradring har dock sedan 90-talet utmanats utav rorliga
biofilmsbirare i sd kallade MBBR-system, vilka ger mer kompakta men mer
energi- och mdhinda mer kemikalieintensiva anlidggningar. Nir krav pa
storre avskiljning av kvive kom pa 90-talet 6kade energianvindningen pa
avloppsreningsverken genom inforandet av nitrifikation och denitrifikation.
Under 2000-talet har sedan fokus legat pd att skapa energisnala reningsverk,
vilket troligen gynnat aktivslamtekniken gentemot MBBR-tekniken. Under
2010-talet har dock hégre réster om rening av mikroféroreningar kommit
och in tuffare krav for fosfor och kvive har gjort att energiintensiva renings-
metoder si som membranbioreaktorer (MBR) och ozonering diskuteras allt
mer. D3 véra stider fortsitter att vixa stills ocksd allt oftare krav pa kom-
pakta anliggningar.

I det hir projekeet har vi studerat den hetaste eftertridare till aktive slam
i virlden for dllfillet (WaterWorld.com, 2017a), aerobt granulirt slam
(AGS). Tekniken anses vara den mest energisnila tekniken, vara kompake
och minska mingden av teknikkomponenter. Dock ir antalet fullskale-
anldggningar begrinsat och enbart ett foretag siljer processlosningen. Vrt
mél for detta projeke var att gora en riktigt bra kunskapssammanstillning av
tekniken AGS fér behandling av kommunalt avloppsvatten.

Vi vet dock inte om inférande av AGS-tekniken kan leda till en stor
forindring av reningsverken. Samma biologiska processer som i aktivt slam
utnyttjas, om in med SBR-teknik, vilket i och for sig bér gynna en bra
forstaelse for biologin.

Idén till studien och en stor anledning till varfor vi fick majlighet till
att gora denna kunskapssammanstillning pa svenska fir vi tacka Strom-
stads kommun f6r som hade modet att vilja AGS-tekniken for utbyggna-
tion av Osterrods avloppsreningsverk. Beslutet kunde fattas efter en studie
av konsultbolaget H2OLAND dir AGS togs med bland de mest intres-
santa alternativen och dir det framgick att AGS blev det alternativ med
lagst driftkostnader. Nista &r, 2018, kommer dirfér Norden att {3 sin forsta
AGS-anliggning. Naturligtvis vill vi ocksa tacka Svenskt Vatten som bevil-
jade vért projeke.
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Sammanfattning

Rapporten beskriver kunskapsliget for den nya tekniken aerobt granulirt
slam (AGS) f6r biologisk behandling av kommunalt avloppsvatten. En jim-
forelse med andra tekniker visar att reningsprocesser med aeroba granuler
kan vara kompakta och energieffektiva.

Hérdare reningskrav, 6kad befolkning och centralisering gor att minga
svenska avloppsreningsverk behover byggas ut. Samtidigt kryper bebyg-
gelse allt nirmare avloppsreningsverken, och det stiller krav pd att om- och
utbyggnader tar lite mark i ansprik. AGS ir en innovativ reningsprocess
som skulle kunna vara ett attraktivt alternativ, men tekniken ir fortfarande
relativt okind i Sverige. Dirfor har en svensk intressentgrupp av kommu-
nala VA-bolag, Chalmers tekniska hégskola samt en konsult gjort en kun-
skapssammanstillning genom litteratursokning, studiebesok och intervjuer
med sakkunniga.

Aeroba granuler skiljer sig fran traditionella aktivslamflockar genom
att de 4r storre, kompaktare och mer sfiriska. Det gor att de sedimenterar
betydligt snabbare. De kan bidra till kompakta reningsprocesser eftersom
slamhalten kan bli hég och sedimenteringstiden kort. Fér att granulering
ska ske i reningsprocessen krivs det bland annat att biomassan utsitts for
relativt héga koncentrationer av féroreningar i avloppsvattnet. Detta kan
uppnds med en sekventiell satsvis reaktor (SBR) i stillet for ett kontinuer-
ligt fldde. Langsamt vixande mikroorganismer gynnar ocksd granulering
och ddrfor integreras girna biologisk fosforavskiljning i AGS-processen. En
relativt kort sedimenteringsfas gor ocksé att andelen granuler 6kar eftersom
laingsamt sedimenterande flockar skéljs ut ur systemet. Att granulerna ir
forhéllandevis stora gor att det samtidigt kan ske nitrifikation i deras ytskike
och denitrifikation i deras inre, anoxiska delar.

Behandling av kommunala avloppsvatten med AGS i laboratorie-, pilot-
och fullskala har visat att utgdende koncentrationer av suspenderad substans
(S§S) och totalfosfor uppgatt till 10-20 mg/l SS och omkring 1 mg/l fosfor.
Generellt iir detta otillrickligt i forhallande till svenska utslippsvillkor, och dir-
for bor man in sa linge rikna med att det behovs nigon form av efterpolering.

AGS-processen jimfordes med andra reningstekniker som aktivt slam, en
hybridprocess med aktivt slam och rérligt birarmaterial (MBBR) samt en
membranbioreaktor (MBR). Jimforelsen utférdes med avseende pd behov
av volym och markyta samt elenergi. Den bekriftade att en AGS-process
kan vara betydligt mer kompakt dn aktivslamprocessen (40-50 procent
ligre markbehov) och ha ligre elenergianvindning 4n samtliga andra alter-
nativ. Vattendjupet ir vanligtvis hogre i AGS-processen, och det minskar
bide yt- och energibehovet ytterligare.

Baserat pd tillginglig kunskap verkar det finnas god potential att anvinda
AGS-tekniken for avloppsvattenrening i Sverige. Rapporten beskriver de
omriden dir mer kunskap vore virdefull. Férutom pilotstudier foreslds en
noggrann uppféljning av uppstarten av Nordens férsta AGS-anliggning vid
Osterrods avloppsreningsverk i Stromstad.



Summary

Stricter effluent demands and increased loads due to population growth and
centralization lead to requirements for extensions of many Swedish waste-
water treatment plants. At the same time, buildings are often coming closer
to the treatment plants, which means that the extensions have to be com-
pact. Aerobic granular sludge (AGS) is an innovative, compact and energy
efficient treatment process that could be attractive in this regard. The tech-
nology is, however, relatively unknown in Sweden. A Swedish stakeholder
group, consisting of municipalities, Chalmers University of Technology
and a consultant company with AGS experience, has therefore assessed the
state-of-the-art of AGS through a literature review, site visits and expert
interviews.

Aerobic granules are distinguished from activated sludge flocs through
their larger size and more compact and spherical structure. Due to these
properties, granules settle significantly faster and can therefore contribute to
compact treatment processes through high sludge concentrations and short
settling times. There are several factors that help promote granulation in a
treatment process. These normally include exposing the biomass to rela-
tively high concentrations of contaminants in the wastewater, which can be
realized in sequencing batch reactors. Slow-growing microorganisms pro-
mote granulation and therefore, enhanced biological phosphorus removal
is preferably integrated with AGS. A relatively short settling time will also
encourage granulation since more slow-settling flocs will be washed out.
The large size of the granules makes simultaneous nitrification (at the sur-
face of the granules) and denitrification (at the inner, anoxic parts) feasible.

Experience of treatment of municipal wastewater with AGS at labora-
tory-, pilot- and full-scale has shown that effluent levels of suspended sol-
ids of 10-20 mg/l and total phosphorus around 1 mg/l has been achieved.
This is generally insufficient in relation to Swedish effluent requirements
and therefore, post-treatment should be considered for the time being. A
comparison with other biological treatment technologies was undertaken
including activated sludge, a hybrid process with activated sludge and
the moving bed biofilm reactor as well as a membrane bioreactor, with
respect to volume, foot print and electricity use. The compact nature of the
AGS-process compared to activated sludge was confirmed (40-50 % less
land requirement) and the estimated electricity usage was lower than for
all other options. Higher tank depths, as commonly applied for AGS, will
further decrease its foot print and energy use.

Opverall, the AGS technology appear attractive for wastewater treatment
in Sweden. We have also identified areas where more knowledge and expe-
rience of AGS would be valuable. Apart from pilot studies, we propose a
thorough monitoring and assessment of the start-up of the first AGS-plant
in the Nordic countries at Osterrod Wastewater Treatment Plant in Strém-
stad, Sweden.



Forkortningar

AGS
ALE
AND
ARV
BOD
COD
DO
EPS
GAO
HRT
IFAS
MBBR
MBR
MLE

PACI
PAO
PHA
pe
RHDHV
SBR
SND
SRT
SS
SVI
TS
UASB
UCT

Aerobt granulirt slam
Alginat-liknande EPS

Alternerande nitrifikation och denitrifikation
Avloppsreningsverk

Biokemisk syreforbrukning

Kemisk syreforbrukning

Lost syre

Extracellulira polymerer
Glykogen-ackumulerande organismer
Hydraulisk uppehallstid

“Integrated fixed-film activated sludge”
"Moving bed biofilm reactor”
Membranbioreaktor

Modifierad Ludzack-Ettinger-process
Kvive

Fosfor

Polyaluminiumklorid
Polyfosfat-ackumulerande organismer
Polyhydroxyalkanoater
personekvivalenter

Royal HaskoningDHV

Sekventiell satsvis reaktor

Simultan nitrifikation och denitrifikation
Slamalder ("solids retention time”)
Suspenderad substans

Slamvolymindex

Torrsubstans

”Upflow anaerobic sludge blanket”

“University of Cape Town”-process
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Inledning

Att mikroorganismer som viixer i flockar kan anvindas f6r biologisk behand-
ling av kommunalt avloppsvatten under aeroba (syresatta) férhillanden i
aktivslamprocessen har varit kint i mer dn 100 ar. Icke desto mindre upp-
ticktes s& sent som pd 1990-talet en kvalitativt ny typ av flockar i aeroba
system (Mishima & Nakamura, 1991; Shin et al., 1992). Aven om samma
typer av mikroorganismer ingick var de betydligt stérre och kompaktare in
flockarna i aktivt slam (Morgenroth et al., 1997). De kallas granuler och
deras storlek och kompakta struktur gor dels att de sedimenterar mycket
snabbt och dels att olika miljobetingelser kan rida inom en och samma
granul vilket mojliggér en samtidig nedbrytning av organiskt material och
nirsalter (Beun et al., 2001). Detta innebir att enklare, mer kompakta och
energieffektivare reningsprocesser kan skapas baserade pa aerobt granulirt
slam (AGS) (de Bruin et al., 2004).

Hirdare reningskrav och 6kad belastning pd grund av befolkningsok-
ning och centralisering gér att mnga befintliga avloppsreningsverk (ARV)
behdver uppgraderas och byggas ut. Samtidigt kryper bebyggelse allt nir-
mare avloppsreningsverken, vilket stiller krav pi om- och utbyggnationer
som har sma ytbehov. De konventionella aktivslamanliggningarna tar stor
plats, vilket har gjort att mer kompakta reaktorer med rorligt birarmaterial,
s kallade "moving bed biofilm reactor” (MBBR) har fitt stort genomslag.
I Sverige finns ungefir 50 MBBR-anliggningar pd kommunala avlopps-
reningsverk varav de flesta dock bara anviinds f6r avskiljning av organiskt
material (Lustig, 2012). MBBR-tekniken kriver ocksé ett slamavskiljande
reningssteg i form av t.ex. sedimentering eller flotation. Membranbioreakto-
rer (MBR) bygger pé att slammet behalls i reaktorn med hjilp av mikro- eller
ultrafiltrering (porstorlek 0,03-0,4 pm) istillet fr sedimentering (Drews,
2010). Membranen kan installeras i befintliga aktivslambassinger och ger
mojlighet att 6ka slamhalten samtidigt som en partikel- och bakteriebar-
ridr for det behandlade vattnet erhdlls (Le-Clech et al., 2006). Det gor att
sedimenteringsbassinger och efterpolering eventuellt inte behévs. En MBR
ger dirfor ocksa en kompakt anliggning, vilken dock dr mer energikrivande
pa grund av den luftning av membranen som krivs f6r att avligsna vid-
hiftande biomassa och dirigenom 6ka membranens flux (Kraemer et al.,
2012). Reaktorer baserade pd AGS i form av sekventiella satsvisa reaktorer
(SBR) har visat sig vara energieffektiva och kompakta (Pronk et al., 2015).
Dess kompakta utformning beror pa att konventionell returpumpning av
slam och nitratrikt vatten, omrorare och separat sedimentering inte behévs
samt att hoga slamkoncentrationer kan erhéllas tack vare granulernas goda
sjunkegenskaper (de Bruin et al., 2004). Dirav kommer ett intresse for att
utvirdera AGS som ett alternativ for biologisk avloppsvattenrening i Sve-

rige.
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1.1 Historik

Bildandet av granuler i samband med anaerob behandling har linge varit
kint och ir en nyckelfaktor bakom UASB ("upflow anaerobic sludge
blanket”)-reaktorn (Lettinga et al., 1980; Seghezzo et al., 1998). I UASB-
reaktorer flodar avloppsvattnet nerifrin och upp i reaktorn genom en bidd
av anaeroba granuler. Granulerna hélls kvar i reaktorn pd grund av sin kom-
pakta struktur och férmaga till effektiv sedimentering (Lettinga, 1995).

Sedermera observerades att granulering dven kunde uppnés under acroba
forhallanden i UASB-liknande reaktorer som matades med ren syrgas (Mis-
hima & Nakamura, 1991; Shin et al., 1992). Det observerades ocks3 att i
aeroba biofilmssystem med basalt som birarmaterial, uppstod ibland aggre-
gat utan birare, dvs. granuler (Tijhuis et al., 1995; van Benthum et al.,
1996). Under slutet av 90-talet presenterades de forsta studierna i labo-
ratorieskala dir det var tydligt att man hade anrikat AGS vid behandling
av organiskt material (Beun et al., 1999; Dangcong et al., 1999; Morgen-
roth et al., 1997). Eftersom man insig potentialen i tillimpningar base-
rade pa aeroba granuler, blev detta ett startskott f6r omfattande forskning
for att utveckla konceptet. Forhoppningen var att eftersom granulerna var
stérre och mer kompakta 4n vanliga aktivslamflockar, borde mer kompakta
reningsanliggningar kunna byggas.

Granulering kan, férutom vid nedbrytning av organiskt material, dven
ske 1 samband med nitrifikation (de Beer et al., 1993; Liu et al., 2004;
Wilén et al., 2004b), denitrifikation (Chen et al., 2009; Eiroa et al., 2004;
Franco et al., 2006), anammox, dvs. anaerob ammoniumoxidation (van der
Star et al., 2007), och acidogen fermentering (Guo et al., 2008; Liu & Fang,
2003; Mu et al., 2006). Dirmed i4r granulering nagot som verkar kunna ske
oberoende av vilka typer av mikroorganismer eller metabola aktiviteter som

ingar sé linge betingelserna 4r sddana att granuler kan skapas och gynnas.

1.2  Definition av AGS

Den ridande definitionen av AGS skapades under den forsta ”Aerobic gra-
nular sludge workshop” 2004 och lyder (de Kreuk et al., 2007a):

"Granuler som utgor aerobt granuliirt aktivt slam innebir aggregat av mik-
robiellt ursprung, som inte koagulerar vid minskad hydrodynamisk skjuv-
ning, och som sedimenterar betydligt snabbare in aktivslamflockar.”

Forklaringar till definitionens olika delar togs fram i samma forum och

innebir féljande fortydliganden (de Kreuk et al., 2007a):

* Att det ror sig om aktive slam innebir att det ingér aktiva mikroorganis-
mer och inte bara imnen av mikrobiellt ursprung. Samma typer av mikro-
organismer kan ingd som i aktivt slam och biofilmer och dirfor diskuteras
inte specifika grupper av mikroorganismer i definitionen. Att ursprunget
dr mikrobiellt innebir vidare att inget birarmaterial ir tillsatt utan aggre-
gaten bildas spontant, utan tillsatts av t.ex. biofilmsbirare i plast.

* Avsaknaden av koagulering sirskiljer granuler frén aktivslamflockar efter-

som de senare tenderar att koagulera vid sedimentering, dvs. nir ingen
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omrorning eller luftning 4r aktiv, emedan granuler sedimenterar som
separata enheter.

Att granuler sedimenterar betydligt snabbare 4n aktivslamflockar innebir
att slamvolymindex (SVI) efter 10 minuter (SVI, ) i kombination med
SVI efter 30 minuter (SVI, ) kan anvindas for sirskiljning (Schwarzen-
beck et al., 2004). Granuler karaktiriseras av att skillnaden mellan SVI,
och SV  ir liten. SVI anges i milliliter per gram (ml/g) och mits genom
att biomassan tillits sedimentera i en 1 000 ml mitcylinder under angi-
ven tid varefter slamfasens volym divideras med ursprungsprovets torr-
vikt (i g suspenderad substans, SS).

Storleken pa granulerna ska vara tillricklig f6r att uppné en liten skillnad
mellan SVI  och SVL . Baserat pa erfarenhet innebir det att de ska vara
storre in 0,2 mm, men detta virde kan variera frin fall ill fall sd linge
ovriga kriterier uppfylls.

Siktning anses vara en limplig metod f6r att skorda granuler frin reak-

torer vilket dven innebir att en viss styrka krivs av granulernas matris.

Nir ett aggregat uppfyller alla egenskaper som beskrivits ovan, kan det kall-

las aerobt granulirt slam. Detta anger ocksa vilka avgrinsningar som finns
mellan termerna aerobt granulirt slam, aktivt slam och biofilm (Figur 1.1).
Definitionen for AGS anger inte ndgot absolut virde for SVI men det ir

vanligt att aerobt granuldrt slam har ett SVI, mellan 30 och 60 ml/g (Coma
etal., 2012; Ni et al., 2009; van der Roest et al., 2011) vilket kan jimforas
med ett vil sedimenterande aktivt slam som ofta ligger omkring 100 ml/g
(Tchobanoglous et al., 2014).

Figur 1.1 Bilder tagna med mikroskop pa aktivslamflockar (vénster)
och aeroba granuler (héger). Foto: Simon Bengtsson (vénster)
och Raquel Liébana (héger).
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1.3  Syfte

Det 6vergripande syftet med den hir rapporten ir att 6ka kunskapen om
AGS-tekniken i VA-Sverige. Rapporten ger en éversikt av det ridande kun-
skapsliget for AGS-tekniken baserat pd forskning och tillimpning globalt
med avseende pd behandling av kommunalt avloppsvatten. AGS-teknikens
potential och dess speciella utmaningar gillande svenska forhéllanden sdsom
avloppsvattnets karakdir, tuffa reningskrav och méjligheter till utbyggna-
tion av befintliga avloppsreningsverk identifieras. En jimforelse med andra
reningstekniker sisom aktivt slam med kemisk respektive biologisk fos-
foravskiljning, en hybridprocess med aktivt slam och MBBR samt MBR
presenteras med avseende pa volymbehov, erforderlig markyta och elenergi.
Slutligen beskrivs de omriden dir mer kunskap om AGS vore virdefull.
Ett antal frigestillningar for vidare forskning och utveckling féreslas och
faktorer som skulle kunna 6ka tillimpningen av AGS i Sverige identifieras.

1.4  Avgransningar

Eftersom den hir studien fokuserar pd kommunalt avloppsvatten, dvs.
avloppsvatten frdn hushll med ett visst inslag frin industrier, behandlas
inte tillimpningar av specifikt industriella avloppsvatten. Dagvatten frin
inlickage och kombinerade ledningssystem anses dock som en del av det
kommunala avloppsvattnet. Separat behandling av rejektvatten frin slam-
hantering och rétning behandlas inte. Diremot inkluderas kunskap och
erfarenheter frin studier utférda med syntetiska avloppsvatten/substrat
med en sammansittning som ska efterlikna ett kommunalt avloppsvatten.
Vidare fokuserar studien pd avskiljning av organiskt material (kemisk syre-
forbrukning, COD, och biokemisk syreférbrukning, BOD), suspenderat
material (SS), kvive och fosfor.
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2  Faktorer som kravs fér granulering

Aeroba granuler uppstar spontant i ett reningssystem da sirskilda kombi-
nationer av betingelser rider. Vid granuleringen skapar mikroorganismerna
sjilva aggregaten i vilka de vixer.

2.1  Héga substratkoncentrationer

Ur masstransportsynpunkt kan granuler betraktas som en typ av biofilmer,
om #n utan nigon yta att vixa pd. Liksom for andra biofilmer uppstir det
i granuler begrinsningar pa grund av diffusionsmotstindet for alla imnen
som ska transporteras till eller frin mikroorganismerna i de inre skikten
av granulerna (Bishop, 1997; Nicolella et al., 2000; van Loosdrecht et al.,
1995). Det gor att koncentrationerna av alla imnen som ska omvandlas
maste vara relativt héga i reaktorns vitskefas (Wilén et al., 2004b). Férore-
ningarnas koncentrationer i avloppsvattnet har betydelse men 4n viktigare
dr hur mikroorganismerna exponeras for dessa koncentrationer. Dirfor 4r
det vanligaste alternativet att anvinda en sekventiell satsvis reaktor (SBR)
for att anrika aeroba granuler. I en SBR exponeras biomassan under varje
SBR-cykel for relativt hoga koncentrationer av organiska amnen, kvive och
fosfor fran avloppsvattnet. Exponeringen fér héga koncentrationer sker
under dtminstone en del av cykeltiden, under och omedelbart efter fyllning
av ingdende vatten (Figur 2.1). Det gor det mojligt f6r dessa dmnen att dif-
fundera in i granulerna till de inre skikten vilket underlittar granuleringen
(McSwain et al., 2004a).

Hittills har framgingsrik granulering i de allra flesta fall rapporterats
i SBRier. Aven om det finns studier i vilka anrikning eller behillande av
granuler i system med kontinuerligt fldde har lyckats har det varit betyd-
ligt svérare att samtidigt erhélla liga utgdende koncentrationer och stabila
och kompakta granuler (Corsino et al., 2016; Juang et al., 2010; Liu et al.,
2012; Morales et al., 2012). Detta stir i kontrast till biofilmssystem med
tillsatta, inerta birare som t.ex. MBBR som vanligtvis kors kontinuerligt. I
det fallet kan birarmaterialet gora sa att tillricklig mingd biomassa behalls i
systemet for att behandla vattnet trots en diffusionsbegrinsning.

I kombination med SBR-tekniken 4r det vanligt att reaktorer fér AGS
matas under icke-omrérda férhallanden via botten av tanken pa s sitt att
inflédet sker genom den sedimenterade bidden av granuler (de Bruin et al.,
2004; de Kreuk et al., 2005a; de Kreuk & van Loosdrecht, 2004). Det ska-
par ett pluggflode underifrén och bidrar ytterligare till att biomassan expo-
neras for relativt hoga koncentrationer av imnen frin avloppsvattnet (Figur
2.2). Det ir dock viktigt att reaktorns utformning i forhallande till granul-
biddens djup ir sidan att goda pluggflodesforhéllanden, utan hydraulisk
kortslutning, uppstdr (Rocktischel et al., 2013).

15



Typisk SBR-cykel Fyllning

Dekantering

och slamuttag a

N (Ev. anoxisk fas)

Aerob fas \y

Sedimentering
E Luft

Figur 2.1 Faserna i en cykel fér en sekventiell satsvis reaktor.
SBR-cykel for AGS och bio- Samtidig fyllning
logisk fosforavskiljning och dekantering

E‘ -
Inf/b'de _f_f_f_f

% N\

Sedimentering
och slamuttag

Luftad fas

Luft

Figur2.2 Faserna i en SBR-cykel dér biologisk fosforavskiljning gynnas
genom anaerob fyllning genom den sedimenterade granul-
bddden med samtidig dekantering frén toppen av reaktorn.

2.2 Sedimenteringshastighet

Ett grundliggande antagande ir att bakterier foredrar att viixa suspenderat
som frilevare framfor att viixa som flockar i form av aktivt slam for att skapa
ett minimalt diffusionsmotstdnd (Tijhuis et al., 1995). Att vixa i flockar
dr 1 sin tur att foredra framfor att vixa i biofilm eller granuler. I flockar,
biofilmer och granuler uppstir diffusionsbegrinsningar for alla inblandade
dmnen. Dessa begrinsningar forstirks i biofilmer eller granuler jimfért med
i flockar. Nagot forenklat kan dirfor havdas att bakterier bara vixer som
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biofilmer och granuler ifall de annars riskerar att skéljas ut frén systemet.
Det kan dock finnas andra fordelar med att vixa i biofilmer och granuler
som t.ex. att bakterierna skyddas fran att konsumeras av hégre organismer
och bittre tillging pa adsorberat substrat.

En faktor som ir nddvindig for att erhilla acroba granuler 4r att det finns
ett selektionstryck som gor att endast aggregat som sedimenterar snabbt kan
stanna kvar i reaktorn och savil frilevande mikroorganismer som flockar
skoljs ut med det behandlade vattnet. Detta uppnis genom att tillimpa
en kort tid for sedimentering av biomassan (McSwain et al., 2004b). Den
avgorande faktorn blir den minimala sedimenteringshastigheten ett aggre-
gat maste ha for att inte skéljas ut. I en SBR som delvis téms blir den minsta
sedimenteringshastigheten kvoten mellan strickan frin vitskeytan till tdm-
ningsnivan och tiden f6r sedimentering (Y. Liu et al., 2005a, 2005b). For
reaktorer som fylls och toms simultant blir den minsta sedimenteringshas-
tigheten en kombination av sedimenteringstiden och flodeshastigheten
under fyllning/dekantering.

2.3 Skjuvkrafter

Aeroba granuler blir kompaktare och stabilare om de utsitts f6r hoga skjuv-
krafter (Liu & Tay, 2002). Skjuvkrafter uppstar t.ex. frin vitske-/luftféden
och nétning mellan partiklar och 6kar t.ex. vid en mer intensiv omrérning.
Under vissa forhéllanden har det varit nodvindigt att 6ka skjuvkrafterna
genom att ka luftningshastigheten eller omrérning for att &stadkomma
granulering (Beun et al., 1999; Shin et al., 1992; Tay et al., 2004, 2001).
Nir man i laboratorieskala har jamfort bildandet av granuler i "airlift’- och
bubbelkolonnreaktorer, har man observerat att “airlift”-reaktorer, vilka ska-
par hoga lokala skjuvkrafter, leder till jimnare och mer kompakta granuler
(Beun et al., 2004, 2002, 1999). De hogre lokala skjuvkrafterna en "airlift”-
reaktor dstadkommer beror pa att konstruktionen inkluderar en inre kolonn
(s.k. "riser”) dir luft-/vitskeblandningen stiger for att sedan &tercirkulera
mot botten i reaktorns yttre del.

Hoéga skjuvkrafter gor att utstickande tillvixt, som exempelvis filament,
skavs av frin granulerna och spolas ut vilket leder till jimnare och kompak-
tare granuler (Beun et al., 1999). Hoga skjuvkrafter dr dock inte generellt
strikt nédvindigt for granulering forutsett att andra faktorer dr gynnsamma
(de Kreuk & van Loosdrecht, 2004).

2.4  Lag tillviaxthastighet

Jimna och kompakta granuler, liksom andra typer av biofilmer, skapas nir det
rider balans mellan biomassans tillvixthastighet och avnétningen (van Loos-
drecht et al., 1995). Vid en hog tillvixthastighet blir dirfor skjuvkrafter vikei-
gare for granuleringen. Kan diremot tillvixthastigheten héllas 1ag, kan stabila
granuler bildas utan sirskilda &cgirder for act skapa hoga skjuvkrafter. Exem-
pelvis leder en hdgre andel mer lingsamtvixande nitrifierare och firre snabb-
vixande heterotrofer till kompaktare och stabilare granuler (Liu et al., 2004).
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Det dr de littnedbrytbara organiska dmnena som, per definition, kan
skapa en snabb tillvixt av heterotrofa mikroorganismer. Littnedbrytbara
dmnen kan ocksd omvandlas till polymerer och lagras inuti bakterierna
(Beccari et al., 2002; Gujer et al., 1999; Majone et al., 1999). De vanligaste
lagringsprodukterna i aktivt slam ir polyhydroxyalkanoater (PHA) och
polysackarider som t.ex. glykogen dir PHA bildas av bl.a. flyktiga fettsyror
och alkoholer och polysackarider bildas av kolhydrater (Dionisi et al., 2002;
Dircks et al., 2001). Nir bakterierna istillet vixer med de intracellulira
lagringsprodukterna som substrat, sker det med en visentligt ligre hastighet
dn vid en direke tillvixt pd de littnedbrytbara imnena (van Loosdrecht et
al., 1997).

De processférhillanden som krivs f6r att uppna tillrickligt hdga kon-
centrationer for acroba granuler, dvs. en reaktor av SBR-typ och eventuellt
pluggflsde genom granulbiddden, skapar ocksd s.k. “feast-famine” ("fest-
svilt”)-forhillanden (Chiesa et al.,, 1985). Detta innebir att biomassan
exponeras f6r omvixlande hog (“fest”) och ldg ("svilt”) tillginglighet pa
organiskt material frin avloppsvattnet och leder till en 6kad benigenhet for
intern lagring (Bengtsson et al., 2008; Serafim et al., 2008). Under "fest”
dominerar lagring av littnedbrytbart material dver tillvixt och under "svilt”
vixer sedan biomassan pi de internt lagrade polymererna. Med "fest-svilt”
avses vanligen helt aeroba forhdllanden, dvs. dven lagringen under “fest”
sker aerobt. Eftersom den interna lagringen av organiskt material reducerar
biomassans tillvixthastighet, leder den till mer kompakta och stabila granu-
ler. Det ska samtidigt pdpekas att "svilt” i den hir betydelsen inte innebir
en svilt f6r mikroorganismerna i egentlig mening eftersom de livnir sig pa
lagrat organiskt material i avsaknad av extern kolkilla. Teorier om att denna
“svilt” i sig skulle inducera en forindring av ytegenskaperna och vara en
signifikant faktor for granulering (Liu & Tay, 2004) ter sig dirfor inte san-
nolika. Forhéllanden enligt "fest-svilt” leder inte i sig till granulering utan
andra gynnsamma faktorer méste foreligga samtidigt.

Om anaeroba forhallanden rdder nir biomassan fir tillging till littned-
brytbart organiskt material, gynnas biologisk fosforavskiljning som ocksa
innebir en intern lagring av organiskt material (Mino et al., 1998). Bio-
logisk fosforavskiljning sker vid omvixlande anaeroba och aeroba/anox-
iska forhéllanden och i den anaeroba fasen lagras littnedbrytbart organiske
material som PHA f6r senare anvindning vid tillvixt under acroba eller
anoxiska férhillanden (Ochmen et al., 2007). For aeroba granuler har det
visat sig att den anaeroba lagringen som sker i samband med biologisk fos-
foravskiljning dr ett in mer effektivt sitt att minska tillvixthastigheten och
skapa stabila granuler dn en helt aerob “fest-svilt”-process (de Kreuk & van

Loosdrecht, 2004).
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3  Omvandlingsprocesser

De biologiska omvandlingsprocesserna i acrobt granulirt slam 4r i grunden
de samma som i aktivt slam och utférs av samma grupper av mikroorga-
nismer. Men en viktig skillnad ir att istillet for att olika processer sker i
olika reningssteg eller tankar, sker olika processer i olika delar av granulerna.
Vissa processer kan dessutom ske samtidigt. P4 grund av granulernas stor-
lek, uppstdr koncentrationsgradienter och dirmed olika miljoforhéllanden
inom granulerna (Figur 3.1). Dirfor vixer olika typer av mikroorganismer
i olika delar av granulerna.

Oluftad fas Luftad fas

Anaerobt
BOD

Anoxiskt

PHA
CO,+N,

NO.>

PO

Figur 3.1 Omvandlingsprocesser i aeroba granuler under ej luftad
respektive luftad fas.

3.1  Organiska @mnen

3.1.1  Lattnedbrytbara organiska @mnen

Littnedbrytbara organiska imnen behéver till stor del tas upp av hetero-
trofa mikroorganismer f6r lagring som intracellulira polymerer. Om SBR-
cykeln innehiller en inledande anaerob fas kommer polyfosfat-ackumule-
rande organismer (PAO) gynnas som en del av biologisk fosforavskiljning
och lagra littnedbrytbara organiska @imnen under den anaeroba fasen i
form av PHA fo6r senare tillviixt under aeroba eller anoxiska férhillanden.
Glykogen-ackumulerande organismer (GAO), som lagrar littnedbrytbara
organiska dmnen men inte ackumulerar polyfosfat i sina celler, kan under
vissa omstindigheter konkurrera med PAO om det littnedbrytbara orga-
niska materialet (Oehmen et al., 2007).

De organiska imnena kan diffundera in till de inre delarna av granulerna
och béde PAO och GAO kan vixa under anoxiska forhallanden och ir dir-
med inte beroende av syre. Dirfor kan PAO och GAO finns béde i de yttre
och inre delarna av granulerna (de Kreuk et al., 2007b, 2005a, Lemaire et
al., 2008a, 2008b).
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3.1.2  Partikulart organiskt material

Nir det giller hur omvandling av partikulirt organiskt material sker i aerobt
granulirt slam 4r kunskapsbilden inte lika tydlig. Partikulirt organiske
material maste hydrolyseras extracellulirt till losta imnen innan det kan tas
upp av bakterier. Nedbrytningen blir lingsammare 4n for 16sta organiska
dmnen eftersom hydrolysen ir hastighetsbegrinsande (Henze et al., 1987).
Partiklar frén avloppsvattnet adsorberas forst till granulerna, vilket dven sker
i aktive slam. I kompakta granuler kan inte partiklar infogas for vidare ned-
brytning i samma utstrickning som i aktivt slam utan de adsorberas istillet
pa granulernas ytor och hydrolyseras dir (de Kreuk et al., 2010). Nir de
frigjorda, losta amnena sedan konsumeras vid ytan uppstar substratgradi-
enter over granulerna vilket leder till att granulerna litt fir filamentutvixe
och mer oregelbundna, porésa ytor (de Kreuk et al., 2010; Wagner et al.,
2015b). Smi partiklar konsumeras av filtrerande mikrodjur som sitter fast
pa granulernas ytor (Lemaire et al., 2008a; Li et al., 2013; Schwarzenbeck
et al., 2004). P4 senare dr har omfattande forskning skett for att oka kun-
skapen om hur nedbrytning av partikulirt organiskt material ska optimeras
med bibehillen kvalitet pa de aeroba granulerna (Derlon et al., 2016; Rock-
tischel et al., 2015; Wagner et al., 2015b).

3.2  Kvéveavskiljning
3.2.1  Nitrifikation

Nitrifikation kriver syre i relativt hog koncentration, bade f6r oxidation av
ammonium till nitrit och f6r oxidation av nitrit till nitrat. Masstransporten
av syre ir starkt begrinsad och de autotrofa nitrifierarna konkurrerar med
heterotrofa organismer om syre och utrymme i granulernas ytskikt (de Beer
et al., 1993; Wilén et al., 2004b). Strategin att gynna lagring av littned-
brytbart organiskt material for senare, lingsammare tillvixt underlittar for
nitrifierare att konkurrera med heterotrofer i granulernas ytskike. Tack vare
liknande tillvixthastigheter kan nitrifierare diir konkurrera med PAO (Brd-
janovic et al., 1998). Det har dirfor visat sig att de nitrifierande autotrofa
mikroorganismerna finns i ett yttre skikt av granulerna om hundra eller ett
par hundra mikrometer (Lemaire et al., 2008a; Wilén et al., 2004a).

Processer med granulirt slam vanligtvis drivs med relative hog slamalder
(Tabell 6.1), vilket underldttar vid ldga temperaturer dd nitrifikationsakti-
viteten littare kan bibehéllas. For en god kviveavskiljning med aerobt gra-
nulirt slam bér koncentrationen av 18st syre vara optimerad sd att den ir
tillrdckligt hog for fullstindig nitrifikation samtidigt som den ir tillricklige
lag for att uppnd simultan denitrifikation (de Kreuk et al., 2005a).

3.2.2  Denitrifikation

Kviveavskiljning i aerobt granulirt slam bygger till stor del pa att nitrifi-
kation och denitrifikation sker simultant (Pochana & Keller, 1999). Vid
optimal drift rider en balans si att nitrat och eventuellt nitrit som bildas i
granulernas yttre, aeroba skikt omedelbart konsumeras i det inre, anoxiska

skiktet. Koncentrationen av 16st syre (DO) ir en viktig faktor for att uppnd
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optimal kviveavskiljning. Den ska vara tillrickligt hog for full nitrifikation
men samtidigt sd ldg att inte syret tringer in for lingt i granulerna utan
en tillrdckligt stor anoxisk zon for att denitrifikation uppstir (Beun et al.,
2001). Enligt modellsimuleringar och férsok i laboratorieskala 4r en optimal
syrekoncentration i vattenfasen mellan 1,5 och 3 mg/l (Beun et al., 2001; de
Kreuk et al., 2005a; Mosquera-Corral et al., 2005). Vid optimal syrekon-
centration kan man med syntetiska avloppsvatten i laboratorieskala uppna
90-95 % kvivereduktion (Bassin et al., 2012a; de Kreuk et al., 2005a). Den
optimala syrekoncentrationen beror dock pé storleken pé granulerna.

Foér att simultan nitrifikation och denitrifikation (SND) ska ske krivs att
en visentlig del av det inkommande littnedbrytbara organiska materialet
lagras intracellulirt, t.ex. i form av PHA (Third et al., 2003). Det lagrade
organiska materialet fungerar sedan som kolkilla och elektrondonator vid
denitrifikationen som sker i de inre, anoxiska delarna av granulerna. Nitrifi-
kationen vid granulernas ytor konsumerar syret och héller pé si sitt undan
syret frin de inre delarna som blir anoxiska. Vid konstant syrekoncentra-
tion finns dirfor en risk att syret diffunderar lingre in i granulen di all
ammonium nitrifierats och denitrifikationen avstannar (Beun et al., 2001).
Noggrann dvervakning syre-, ammonium- och nitratnivéer och styrning av
processen krivs for att erhilla optimal kviveavskiljning.

Sammansittningen pé ingdende organiskt material har stor betydelse for
kviveavskiljningen. Eftersom partikulirt organiske material i mycket min-
dre utstrickning omvandlas till lagringsprodukter, utan omvandlas genom
hydrolys och direke tillvixt, leder en hogre andel partikulirt organiskt mate-
rial till mindre SND och dirmed en ligre grad av total kviveavskiljning (de
Kreuk et al., 2010). En strategi f6r att kompensera detta ir att applicera
en lingre anaerob fyllningstid under vilken partiklar kan hydrolyseras och
fermenteras till mer littnedbrytbara amnen som kan anvindas for SND.

Om en AGS-process drivs utan en anaerob fas, dvs. pd sa sitt att hela
SBR-cykeln utom sedimenteringsfasen ir luftad, kan det vara problematisk
att driva processen vid en lag syrenivé. Sddana forhallanden har visat sig litt
leda till instabil granulering och forlust av biomassa (Mosquera-Corral et
al., 2005). Det verkar bero pé att de helt acroba férhillandena inte leder till
tillricklige lag tillvixthastighet for att granulerna ska kunna utvecklas stabilt
vid lag koncentration av syre (de Kreuk & van Loosdrecht, 2004). En lig
syrenivd miste dirfor kombineras med lingsammare tillvixt av biomassan
som ir fallet vid anrikning av PAO vid biologisk fosforavskiljning.

Vid sidan av SND kan alternerande nitrifikation och denitrifikation
(AND) anvindas for kviveavskiljning vilket uppnis genom intermittent
luftning under den aeroba fasen. Aven vid AND utnyttjas lagrat organiskt
material i de anoxiska perioderna som infaller mellan luftade perioder (se
vidare Avsnitt 6.4).

3.2.3  Andra processer for kvaveavskiljning

Kviiveavskiljning i acroba granuler kan ocksd ske genom nitritation och
denitritation via nitrit. Detta 4r en potentiell strategi for att anvinda till-
gingligt organiskt material mer effektivt for kviveavskiljning. Strategier har
utvecklats for att gynna en kviveavskiljning via nitrit baserade pa 6vervak-
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ning av forindringar i koncentrationen av 18st syre i processen (se vidare
Avsnitt 6.4).

Kviveavskiljning via partiell nitritation f6ljd av anammox, dir nitrit och
ammonium reagerar till kvivgas, kan ske i granuler och sddan avskiljning
har ett mycket lagt behov av syre och organiskt material. Anammoxproces-
ser baserade pa granuler 4r viletablerade for behandling av rejektvatten vilka
innehaller relativt héga halter av kvive vid relativt hg temperatur (van der
Star et al., 2007). Behandling av huvudstrommen av kommunalt avlopps-
vatten, dvs. ldga koncentrationer av kvive och lig temperatur, med anam-
mox 4r méjligt med aeroba granuler (Lotti et al., 2015, 2014) men utma-
ningar for forskning och utveckling kvarstdr innan sidan teknik ir redo
for storskalig implementering (Cao et al., 2017; Fernandez et al., 2016;
Gustavsson et al., 2015; Plaza et al., 2015).

Kviive kan vid biologisk behandling omvandlas till lustgas (N20). Sidan
omvandling #r viktig att minimera eftersom lustgas har en mycket stark
vixthuseffekt, ungefir 250 gdnger vixthuseffekten for samma mingd koldi-
oxid (IPCC, 2014). Andelen kvive som omvandlas till lustgas varierar stort
i olika processtyper och paverkas av en rad faktorer pa ett sitt som “nnu
inte 4r helt kartlagt (Kampschreur et al., 2009; Todt & Dérsch, 2016). Vid
behandling av syntetiska avloppsvatten med aeroba granuler har omvand-
ling till lustgas observerats vara sd hég som 50 % av inkommande kvive i
enstaka fall (Lemaire et al., 2006) men har oftast varit omkring nigon pro-
cent (de Kreuk et al., 2005a; Gao et al., 2016; Lochmatter et al., 2014). Vid
en fullskalig AGS-anliggning vid Epe avloppsreningsverk i Nederlinderna
uppmittes en lustgasproduktion motsvarande 0,69 % av ingdende kvive
vilket var lika mycket som for aktivslamanliggningar i landet (STOWA,
2013).

3.3  Biologisk fosforavskiljning

Vid biologisk fosforavskiljning anrikas PAO under férhéllanden som inne-
bir en inledande anaeroba fas med god tillgéng till lictnedbrytbart orga-
niskt material, och en efterfoljande aeroba eller anoxisk fas med god tillging
pa fosfat. Eftersom PAO lagrar polyfosfat som intern energikilla, sker fos-
foravskiljning d& fosforrikt dverskottsslam tas ut frén processen. PAO kan
ta upp littnedbrytbart organiskt material, framforalle av flyktiga fettsyror,
frin avloppsvattnet under anaeroba forhallanden. Energi till omvandlingen
kommer frin hydrolys av lagrad polyfosfat till ortofosfat som utsondras
tll bulkvitskan (vitskan utanfér organismen). Som reduktionsmedel for
omvandlingen anvinds lagrat glykogen (en polymer av glukos) som ocksa
bryts ned under den anaeroba fasen. I den efterf6ljande aeroba eller anox-
iska fasen anvinder PAO den lagrade PHA:n for tillviixt, dterstillning av
glykogennivén och upptag av fosfat for lagring som polyfosfat (Mino et al.,
1998). Under speciella miljobetingelser kan GAO konkurrera med PAO
eftersom GAO ocksd kan ta upp flyktiga fettsyror under anaeroba f6rhal-
landen men inte lagrar nigon polyfosfat (Bengtsson, 2009). I denna kon-
kurrens gynnas GAO t.ex. av hog temperatur (Erdal et al., 2003; Lopez-
Vazquez et al., 2009a), lagt pH (Filipe et al., 2001; Ochmen et al., 2005;
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Schuler & Jenkins, 2002) och hég slamalder (Whang & Park, 2006). Det

faktorer som styr konkurrensen mellan PAO och GAO tycks vara desamma

for granulirt slam som for aktive slam (Gonzalez-Gil & Holliger, 2011;

Weissbrodt et al., 2013b). Det innebir att kunskaper i det senare dmnet,

som har utforskats grundligt (Lopez-Vazquez et al., 2009b; Ochmen et al.,

2010, 2007), kan appliceras dven pd aeroba granuler.

Vid anrikning av PAO och GAO kan ligre syrekoncentrationer jimfort
med en helt acrob process anvindas utan att problem med instabil granu-
lering uppstér (de Kreuk & van Loosdrecht, 2004). Tack vare den relativt
laga tillvixthastigheten hos PAO och GAO nir de vixer pé lagrat organiskt
material, bildas stabila granuler dven vid laga syrenivier. En anaerob fas i
processen leder dirmed till flera fordelar:

* Fosfor avskiljs biologiskt, dvs. utan tillsats av kemikalier.

* Lingre fyllningstider kan anvindas i kombination med pluggflode
genom granulbidden (Figur 2.2) vilket visentligt férenklar den praktiska
logistiken med avseende p& pumpkapacitet och buffertlagring. En ling-
sammare fyllning innebir att en stérre del av SBR:ens cykeltid anvinds
for fyllning vilket minskar behovet av att lagra det avloppsvattnet som
anlinder till anliggningen under resterade del av cykeln. Och samtidigt
krivs inte lika stor pumpkapacitet.

* En ligre syrenivd kan anvindas utan destabilisering av granulerna vilket
leder till en effektiv kviveavskiljning med SND.

* En ldgre syrenivd innebir ocksé en energibesparing med avseende pa luft-

ning.

En ldg syrenivd ir inget hinder f6r PAO och GAO eftersom de dven kan
viixa under anoxiska férhallanden lingre in i granulerna (Kuba et al., 1996;
Ochmen et al., 2007; Zeng et al., 2003).

Det har visat sig att acroba granuler som domineras av PAO blir rela-
tivt stora, kompakta och har hég densitet (Ahn et al., 2009; Bassin et al.,
2012b; Winkler et al., 2011). Det innebir att PAO-dominerade granuler
sedimenterar snabbt (Lin et al., 2003) och hamnar lingst ner i granulbid-
den. Granuler som domineras av GAO har vanligtvis mindre diameter och
ligre densitet och hamnar hégre upp i granulbidden (Bassin et al., 2012b).
Om uttaget av 6verskottsslam i huvudsak sker frin den vre, GAO-rika,
delen av granulbiddden, kan PAO gynnas éver GAO vid miljobetingelser
som i 6vrigt ir till fordel for GAO som t.ex. hég temperatur (Bassin et al.,
2012b). Denna typ av segregering av biomassan i acroba granuler mojliggor
en ny typ av processkontroll genom att styra slaméildern separat for olika
fraktioner av biomassan. Det 4r samtidigt viktigt att driva processen pa ett
sadant site ate tillriicklig mingd biomassa dven tas ut frin den nedre delen av
bidden dir de polyfosfatrika PAO finns. I annat fall blir PAO till slut mit-
tade med polyfosfat och inget mer upptag av fosfatupptag kan ske.

En bidragande orsak till segregeringen ir att i de PAO-rika granulerna
lagras polyfosfat i den aeroba fasen vilket 6kar densiteten (Winkler et al.,
2013b). Ingen polyfosfat lagras av GAO. Dessutom har det observerats att
utfillning av kalciumfosfat sker i granuler (Manas et al., 2011). Metabo-
lismen hos PAO stimulerar bildning av kalciumfosfat eftersom utfillning
gynnas av hog koncentrationen av ortofosfat, vilket uppstir i samband
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med fosforsldppet i den anaeroba fasen. Fillning av kalciumfosfat gynnas
ocksd av svagt basiska férhillanden vilket ocksa litt uppstdr inuti granu-
lerna eftersom pH stiger i samband med upptag av flyktiga fettsyror (Bond
et al., 1999). En liten 8kning av volymsandelen fillning i granulerna (1-5
%) ger en kraftigt 6kad densitet och sedimenteringshastighet (Winkler et
al., 2013b). Det ir troligtvis kombinationen av dessa tvd fenomen (lagring
av polyfosfat och stimulering av kemisk fillning) som leder till hog densitet
och gor att PAO-rika granuler sedimenterar snabbare. For de reaktorer som
matas genom pluggflode frin botten i den anaeroba fasen leder detta ocksé
till en positiv spiral eftersom de PAO-rika granulerna i botten exponeras for
mer organiskt material in de GAO-rika granulerna i toppen och pa sa sitt
fir en konkurrensfordel.

Aven om GAO generellt betraktas som icke 6nskvirda pa grund av sin
konkurrens om kolkillan for biologisk fosforavskiljning, kan god fosforre-
duktion dven uppnds av en blandad mikroflora dir PAO och GAO samex-
isterar (Bassin et al., 2012a; Lemaire et al., 2008a). En blandning med visst
inslag av GAO kan gynna en robust kviveavskiljning (Rubio-Rincén et al.,
2017) eftersom GAO kan bidra positivt till denitrifikationen, sirskilt gil-
lande reduktion av nitrat till nitrit som endast kan utforas av vissa typer av
PAO men mer generellt av GAO (Carvalho et al., 2007).

I de fall man av ndgon anledning inte 6nskar utnyttja biologisk fosforav-
skiljning utan istillet t.ex. forfillning, 4r en anaerob fyllningsfas ind4 att
foredra pd grund av de 6vriga fordelarna som nimnts ovan. I avsaknad av ett
overskott av fosfor for biologisk tillvixt, kommer istillet GAO-rika granuler
att anrikas (Bengtsson, 2009). Aven om deras densitet ir ligre in de PAO-
rika granulerna, har de bildat stabila och kompakta aeroba granuler i labora-
torieforsok (de Kreuk & van Loosdrecht, 2004). AGS-processens effektivi-
tet vid anvindning av GAO-rika granuler har dock inte rapporterats under
mer verklighetstrogna férhallanden med riktigt kommunalt avloppsvatten.
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4  Faktorer som paverkar
effektiviteten

4.1 Temperatur

Aerobt granulirt slam har studerats mest ingdende vid temperaturer omkring
20° C men processen fungerar dven vid svil ldgre som hogre temperaturer.
Granulerna kan bibehallas vid en relativt lig temperatur (8° C) men det
har visat sig férdelaktigt att starta processen vid en hégre temperatur vilken
sedan successivt sjunker istillet for att starta direke vid 8° C (de Kreuk et al.,
2005b). Stabila granuler och tillfredstillande kvive- och fosforavskiljning
(>70 %) har i flera studier observerats vid temperaturer omkring 10° C (Bao
etal., 2009; Giesen et al., 2015; Jiang et al., 2016). AGS har dven utvirde-
rats vid héga temperaturer (30-50°C) med tanke pa tillimpningar i tropiska
klimat (Ab Halim et al., 2016, 2015; Ebrahimi et al., 2010).

Temperaturen har en direkt paverkan pa granulernas sedimenteringshas-
tighet. Vattnets viskositet okar vid ligre temperatur vilket leder till mins-
kad sedimenteringshastighet (Winkler et al., 2012a). Detta ir sannolikt en
bidragande orsak, vid sidan av biologiska faktorer, till att uppstart av AGS-
processer kan vara problematiskt vid ldga temperaturer. Selektionstrycket
ska vara sidant att det gynnar granuler genom att eventuella flockar skéljs ut
ur systemet. Men de forsta granulerna som bildas vid uppstarten ir smd och
ifall temperaturen dessutom ir lag dr skillnaden i sedimenteringshastighet
for granuler och flockar vildigt liten eller obefintlig. Detta innebir en stérre
utmaning att selektivt behélla granuler i systemet vid liga temperaturer.

Biologiska processer foljer generellt Arrheniussambandet och for nitrifi-
kation okar reaktionshastigheterna med en faktor 3 om temperaturen okar
med 10° C (Henze et al., 1999). Aven om individuella mikroorganismer
foljer detta samband uppstar det i granuler dynamiska effekter som gor att
temperaturberoendet blir mindre 4n for aktivt slam. Vid en ligre temperatur
minskar nitrifikationshastigheten, men den minskade aktiviteten i granuler-
nas ytskike leder till att syret kan diffundera lingre in i granulen. Dirfér
okar den aeroba volymen vilket delvis kompenserar den ligre omvandlings-
hastigheten (de Kreuk et al., 2005b). Samtidigt minskar dd den anoxiska
volymen vilket ger en ligre denitrifikationshastighet. Hastigheten for fos-
forupptag minskar diremot pd samma sitt som for aktivt slam vid ligre
temperatur eftersom fosforupptag sker under bide aeroba och anoxiska for-
hallanden (de Kreuk et al., 2005b). Hoga temperaturer, sirskilt éver 20° C,
gynnar GAO i konkurrensen med PAO (Bassin et al., 2012b; Erdal et al.,
2003; Lopez-Vazquez et al., 2009a).

4.2 Salthalt

Foérhojda salthalter i kommunalt avloppsvatten kan féreligga temporirt eller
kontinuerligt och kan t.ex. bero pa inlickage av havsvatten till ledningsni-
tet, bidrag frén industrier eller smiltvatten frn avisning av vigar vintertid
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(van den Akker et al., 2015). Om salthalten dndras vildigt hastigt, skulle det
eventuellt kunna innebira problem i en AGS-process. Sannolikheten f6r en
hastig 6kning i salthalt 4r stérre dd flera SBR:er som fylls i tur och ordning
kors parallellt eftersom det d4 kan gi lingre tid mellan v fyllningar av en
och samma reaktor. Om fyllning i botten av reaktorn tillimpas och inmatat
vatten héller en visentligt ligre salthalt in vad som finns i reaktorn, kan det
obehandlade vattnet stiga i reaktorn pd grund av ligre densitet med forsim-
rat pluggfldde och reningsresultat som f6ljd.

Salthalten har ocksd en effekt pd granulernas sedimenteringshastighet.
Vid en plétsligt stigande salthalt minskar skillnaden i densitet mellan gra-
nulerna och det omgivande vattnet vilket leder till att sedimenteringshastig-
heten minskar (Winkler et al., 2012a). P4 kort sikt skulle effekten kunna bli
mirkbar eftersom det kan ta timmar eller dygn innan saltet har tagits upp
av granulerna s att de innehdller samma salthalt som det omgivande vattnet
(Winkler et al., 2012a). Det innebir att vid en hastig 6kning i salthalt kan
sedimenteringshastigheten for granulerna kraftigt minska innan granulerna
har uppnétt jimvike s3 att de innehéller samma salthalt som det omgivande
vattnet.

Granulering och bibehéallande av stabila acroba granuler kan ske dven vid
héga salthalter som 30-50 g/l NaCl (Bassin et al., 2011; Li & Wang, 2008;
Pronk et al., 2014). Férsok med syntetiskt avloppsvatten baserat pa riktigt
havsvatten (3,2 % salt) har till och med resulterat i stérre och kompak-
tare granuler 4n utan havsvatten (Li et al., 2017). Dock kan héga salthalter
paverka de biologiska omvandlingsprocesserna. Vid nitrifikation #r oxida-
tionen av nitrit mer kiinslig for hog salthalt (>10 g/l NaCl) 4n oxidationen
av ammonium vilket leder till forhojda koncentrationer av nitrit (Bassin
et al., 2011). Héga nitritkoncentrationer ir i sin tur inhiberande for PAO
vilket leder till simre fosforavskiljning (Pronk et al., 2014). Dessa effek-
ter uppstér dock vid salthalter som ir hégre in vad som normalt uppstar
vid kommunal avloppsvattenrening. Vid behandling av avloppsvatten med
inslag av havsvatten (ca 5 g/l NaCl) har pilotférsok visat att god kviveav-
skiljning (86 %) ir fullt mojlig under sddana férhéllanden (van den Akker
etal., 2015).

4.3 Granulernas storlek

Storre granuler sedimenterar snabbare dven om en ¢kad densitet, t.ex. pd
grund av utfillning inducerad av biologisk fosforavskiljning, ocksd kan ha
stor effekt pd sedimenteringshastigheten (Winkler et al., 2013b). Granu-
lernas storlek har ocksd betydelse f6r omvandlingsprocesserna men ir en
relativt okind och svarforutsigbar parameter. Diametern for aeroba gra-
nuler 4r vanligen mellan 0,2 och 3 mm. Diffusionsdjupet for syre beror pd
koncentrationen av syre. Vid en och samma syrekoncentration leder dirfor
mindre aggregat till att de anoxiska zonerna i granulernas mitt blir mindre
(Pochana & Keller, 1999) vilket kan leda till en begrinsad kviveavskiljning
(de Kreuk et al., 2005a). Storre granuler leder till en mindre aktiv yta. Om
granulerna dr mycket stora kan en begrinsning i de acroba processerna, dvs.

nitrifikation och fosforupptag, uppstd sd att kvive- och fosforavskiljning
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minskar (de Kreuk et al., 2007b; Y. Q. Liu et al., 2005a). Storleken pi gra-
nuler kan variera visentligt dven vid laboratorieforssk under stabila, vilkon-
trollerade forhdllanden och syntetiskt medium (de Kreuk et al., 2005a). Vid
tillimpning i fullskala behdvs effektiva styrstrategier som kompenserar t.ex.
syrenivin och slamuttag f6r sidana variationer i granulstorlek.

Storleken pé granulerna paverkas av manga faktorer sdsom driftbetingel-
ser och vattnets sammansittning. Varje system har en kritisk storlek, som 4r
en funktion av kombinationen av drifts- och miljobetingelser, kring vilken
granulstorleken fordelas (Verawaty et al., 2013). Generellt bildas storre gra-
nuler vid hégre koncentrationer av substrat inklusive littnedbrytbart orga-
niskt material (Li et al., 2011; Rocktischel et al., 2015; Weissbrodt et al.,
2013b). Det kan forklara varfor man observerat mindre granuler i anligg-
ningar som behandlar riktigt avloppsvatten i fullskala 4n i laboratoriefor-
sok med syntetiska vatten (de Kreuk et al., 2010). Hoga skjuvkrafter leder,
vid sidan av jimnare och kompaktare granuler, ocksa till mindre granuler
(Zhou et al., 2016). Genom att tillimpa ett selektivt slamuttag frin granul-
bidden si att man t.ex. tar ut mestadels de 6vre (mindre) granulerna kan
man paverka storleksférdelning mot stérre granuler (Li & Li, 2009; Li et
al., 2006). I vrigt dr sambanden betriffande vad som péverkar granulernas
storlek inte tydliga. Man har noterat att en ligre temperatur (Weissbrodt et
al., 2013b) respektive ett hogre P/COD-férhillande (Lin et al., 2003) kan
leda till storre granuler men det ér oklart om det gar att generalisera utifrin
dessa observationer.

4.4 Chocker och toxicitet

Aeroba granuler har generellt en relativt god férméga att hantera en chock
i form av tillfilligt forindrade miljobetingelser. Vid plotsliga forindringar i
t.ex. pH paverkas inte nitrifikationen negativt i alls lika stor omfattning som
vid samma pH-férindring med aktivt slam (Lashkarizadeh et al., 2016; Liu
et al., 2015). Granuler har ocksé en storre formaga dn aktivt slam att klara
av ett plotsligt inslag av ett toxiskt amne i avloppsvattnet som t.ex. fenol (Y.
Q. Liu et al., 2005b; Tay et al., 2005b). Skillnaden jimfort med aktivt slam
beror framfor allt pa att gradienter littare uppstér i granulerna. Det gor att
mikroorganismerna i de inre delarna blir skyddade emot inhibering eftersom
de inte utsitts for de hoga koncentrationerna som uppstar i bulkvitskan.
Eftersom de skyddade mikroorganismerna i de inre delarna av granulerna
inte forlorar sin aktivitet fullstindigt kan de fortsitta att vixa. Det ger gra-
nulerna en storre chans att anpassa och acklimatisera sig genom att mikroor-
ganismer anpassade till de nya forhallandena efter hand vixer till sig.

Det finns flera studier som visar att acroba granuler relativt snabbt kan
acklimatisera sig for att bryta ned svirnedbrytbara och inhiberande imnen
som t.ex. fenol, paranitrofenol, klorinerade och fluorinerade fenoler, ety-
lendiamintetraacetat och diverse pigment och fiargimnen vid relativt hoga
belastningar och med héga reningsgrader pa > 97 % (Duque et al., 2011;
Maszenan et al., 2011). Exempelvis kan granuler som endast ir acklimati-
serade till littnedbrytbart organiskt material bryta ned 400 mg/I fenol efter
nigra enstaka SBR-cykler (Tay et al., 2005a).
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Granulernas goda sedimenteringsférméga leder ocksa i sig till att det ir
littare att behélla en tillricklig mingd biomassa i systemet efter nigon typ
av storning. Vidare kan det faktum att processen kors i form av SBR(er)
innebira en viss flexibilitet som t.ex. mojliggdr att man tillfilligt 6kar tiden

for sedimentering.
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5  Granulers sammansattning

Det finns ett flertal modeller for att beskriva hur granuleringen gar till. Nyli-
gen foreslogs en modell dir 1) bakterieceller forst binder till varandra; 2)
sma aggregat bildas; 3) bakterierna i aggregaten bérjar utsondra extracellu-
lira polymerer (EPS — "extracellular polymeric substances”); och slutligen 4)
en mognadsprocess dir miljobetingelserna i reaktorn, diribland de hydro-
dynamiska krafterna, formar granulerna (Zhang et al., 2016). En annan
viktig faktor ir katjoner som bildar bryggor mellan EPS-molekyler och pa
sd sitt stabiliserar granulerna (Sarma et al., 2017). Dessutom bidrar katjoner
i vattnet till att paverka van der Waals-bindningarna med en neutralisering
av de negativt laddade ytorna pa bakterierna som forbittrar bindningsfor-

mégan dem emellan.

5.1  Mikrobiell sammanséttning

Nir det giller vilka mikroorganismer som forekommer i aeroba granuler har
ett mindre antal studier gjorts dir den mikrobiella sammansittningen ana-
lyserats som funktion av driftsbetingelserna. Molekylirbiologiska metoder
har gjort det méjligt att analysera den mikrobiella sammansittningen med
hég upplosning. I en tidig studie erholls helt olika mikrobiella samhillen i
tva reaktorer som drevs med olika sedimenteringshastighet (2 och 10 minu-
ter), medan ingen skillnad i processprestanda kunde observeras (McSwain et
al., 2004b). Trots att samma funktionella grupper av bakterier finns i aktivs-
lamflockar och aeroba granuler féreligger en skillnad i proportion mellan
dessa (Guo et al., 2011; Winkler et al., 2013a). Det som bestimmer den
mikrobiella population ir en komplex kombination av deterministiska fak-
torer, dvs. sddant som bestims av att vissa miljobetingelser, och stokastiska
processer som har med tillfilligheter sisom ympning frin avloppsvattnet att
gora (Curtis & Sloan, 2000).

Under uppstart av AGS-reaktorer i laboratorieskala har ofta en minsk-
ning av kvivereduktionen observerats (Szabé et al., 2016; Weissbrodt et al.,
2012; Zhang et al., 2011). En drastisk sinkning av slaméldern resulterar i
en urskoljning av biomassa fran reaktorn vilket paverkar lingsamvixande
mikroorganismer sisom ammonium- och nitritoxiderare negativt. Stora
forindringar i mikrobiell population har observerats vid uppstart av AGS-
reaktorer (Li et al., 2008; Y. Q. Liu et al., 2010). Genom en gradvis sink-
ning av sedimenteringstiden kan en snabb uppstart av nitrifikationen med
bibehallen reningseffektivitet uppnds (Su et al., 2013; Szabé et al., 2016).

For att f3 en bittre forstdelse for hur granuleringsprocessen gr till 4r det
intressant att studera vilka populationer som skoljs ur reaktorn under dels
uppstart men dven under fortvarighetstillstind. Olika grupper av bakterier
spolas ut beroende pé var de sitter i granulen (Winkler et al., 2012b). Bak-
terier som sitter pd ytan eroderas littare bort 4n de som sitter lingre in i
granulen. Den mikrobiella sammansittningen i utgdende vatten har visat
sig vara ganska lik men inte identisk med sammansittningen i granulerna
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(Szabé, 2017). Vissa taxa, bl.a. Flavobacterium och Bdellovibrio spp., fanns
i hogre andel inuti granulerna jimfort i utgdende vatten, medan andra taxa
sdsom Meganema sp. och Zoogloea sp. som viixer till stor del pa ytan av gra-
nulerna fanns i stérre andel i utgdende vatten.

Olika grupper av bakterier har olika fysiska egenskaper och paverkar dir-
med strukturen pd granulerna. Under omvandlingen av aktivslamflockar till
granuler har det flera ginger visat sig att Acinetobacter sp. dominerade under
den forsta tiden (Szabd, 2017; Weissbrodt et al., 2012). Hur bakterieceller
interagerar beror till stor del pa deras fysikaliska och kemiska egenskaper
och hir ir faktorer sdsom hydrofobicitet och produktion av EPS mycket
viktigt. Acinetobacter sp. ir mycket hydrofoba och utséndrar EPS.

Den organiska belastningens péverkan pad granuleringsprocessen och
den mikrobiella sammansittningen har studerats relativt lite. I en studie
undersdktes hur populationen av bakterier paverkades vid olika organiska
belastningar (1,5-4,5 kg/(m®.d)) och man fann att artrikedomen minskade
vid hégre belastningar (Li et al., 2008). Dock var samma grupper av bak-
terier nirvarande i alla reaktorer men i olika andel (sisom Zoogloea, Thau-
era, Pseudomonas, Flavobacterium och Comamonadaceae). Vid forsok med
en blandning av syntetiskt avloppsvatten och rejektvatten frén avvattning
av rotat slam vid olika organisk belastning (0,9-3,7 kg/(m®.d)) visade det
sig att bakteriepopulationerna dndrades snabbt efter ympning med aktive
slam (Szabé et al., 2017). Efter endast sex dagar var likheten mellan popu-
lationerna i reaktorerna och i ympen mindre 4n 50 % for att stabiliseras till
under 40 % efter 80 dagar. Populationerna dominerades av olika genus,
i huvudsak Meganema, Thauera, Paracoccus och Zoogloea, men dessa har
liknande ekosystemfunktioner sdsom bildning av EPS, denitrifikation och
PHA-lagring i cellerna. Trots nistan fullstindig nitrifikation fanns en liten
miingd nitrifierande bakterier nirvarande.

Vid biologisk fosforreduktion med aeroba granuler har det visat sig att
samma typer av PAO och GAO finns nirvarande som med aktivt slam.
Det innebir att det framforalle idr olika bakeerier relaterade till Accumuli-
bacter som har identifierats som dominerande PAO (Bassin et al., 2012b;
Gonzalez-Gil & Holliger, 2011; Weissbrodt et al., 2014). De sidopopula-
tioner utéver Accumulibacter som nirvarar kan variera med betingelserna
som exempelvis organiskt substrat. Man har t.ex. observerat distinkt olika
sidopopulationer i granulreaktorer som erhsll acetat respektive propionat
som kolkilla i ett syntetiskt avloppsvatten (Gonzalez-Gil & Holliger, 2011).
I reaktorn som fick acetat dominerade 7hiothrix-liknande filamentbildande
bakterier medan i den som fick propionat dominerade Zoogloea-, Acidovo-
rax- och Thiothrix-liknande bakterier.

5.2  Extracelluldra polymerer

Det dr sedan linge kint att EPS, producerade och utséndrade av mikroorga-
nismer, bidrar till att halla ihop mikrobiella aggregat som aktivslamflockar
och biofilmer. Dirfor riktades tidigt uppmirksamheten mot EPS for att
forsoka forklara skillnaderna i flockstruktur mellan aktivt slam och granuler

(Adav et al., 2008; McSwain et al., 2005). Det ir tydligt att aeroba granuler
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innehaller mer EPS in aktivt slam och att de ir av ett annat slag (Lin et

al., 2013; McSwain et al., 2005). Det tycks hogst sannoliket att granulernas

karaktiristiska EPS #4r den dominerande orsaken till granulernas kompakta
struktur (Lin et al., 2013; Seviour et al., 2009). Tva olika typer av gelbil-
dande EPS har identifierats i acroba granuler (Seviour et al., 2012b):

* Alginat-liknande EPS (ALE). Alginat bestir av D-mannuronsyra och
L-guluronsyra och ALE har liknande om in inte identiska egenskaper
som alginat (Lin et al., 2010).

* Granulan. En nyligen uppticke typ av EPS i form av en heteropolysacka-
rid (Seviour et al., 2012a).

Forskning pégir for bittre klargora vilken eller vilka typer av EPS som
dominerar i aeroba granuler och vilken deras roll i skapandet av kompakta
granuler ir, liksom vilka mikroorganismer som ir involverade i att produ-
cera dem.

Alginat utvinns idag kommersiellt frén brunalger och har ett brett spek-
trum av anvindningsomraden for t.ex. fortjockning och gelbildning inom
textil, livsmedel och kosmetik (Bixler & Porse, 2011). Anvindningsomri-
den for ALE frin aeroba granuler har ocksa utvecklats i form av filmbelidgg-
ning till hydrofila ytor som papper (Lin et al., 2015). Det innebir att 6ver-
skottsgranuler frin AGS-processer kan utnyttjas for att utvinna anvindbara
produkter. Utvinning av ALE frin AGS-anliggningar 4r under uppskalning
1 Nederlinderna (van der Roest et al., 2015).
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6  AGS i praktiken

Mycket av de grundliggande kunskaperna om AGS kommer frin forsok i
laboratorieskala (1-10 liters reaktorvolym) med syntetiska avloppsvatten.
Det vanligaste organiska modellsubstratet har varit ittiksyra som repre-
senterar ett littnedbrytbart 4mne och ir en vanlig fermenteringsprodukt.
Anvindandet av syntetiska substrat forenklar tolkningarna nir man vill géra
grundliggande kartliggningar av hur olika parametrar paverkar reningspro-
cessen.

Utifrén sddan kunskap ir det viktigt att utvidga forstdelsen till verkliga
forhallanden vilket framforallt innebir hur processen beter sig med riktigt
kommunalt avloppsvatten. Kommunalt avloppsvatten innehéller en kom-
plex blandning av imnen och de organiska imnena forekommer i ett brett
spektrum frén ldte- till svirnedbrytbara. Partikulirt organiskt material bryts
ned langsammare 4n 16st eftersom partiklarna méste hydrolyseras extracel-
luldre till [6sta amnen som sedan kan tas upp av bakterierna. Det organiska
materialet i kommunalt avloppsvatten bestér ofta till 40-60 % av partiklar
(Tabell 6.1) vilket innebir en visentlig skillnad emot ett syntetiskt avlopps-
vatten dir vanligtvis allt organiskt material utgérs av t.ex. ittiksyra.

Avloppsvatten kan ocksa ha stora variationer i savil koncentrationer som
fléden vilka ska tas hinsyn till. Vid regnvider kan det till ménga reningsverk
komma en kraftig belastningstopp nir flddet 6kar mycket medan koncen-
trationerna i avloppsvattnet initialt dr lika hoga som vid torrt vider. Vid
laboratorieférsok med syntetiska vatten hélls i regel bide koncentrationer
och volymsbelastningen konstant. Lab- och pilotskaleforsok med riktigt
avloppsvatten brukar vanligtvis ske med de varierande koncentrationerna

men vid en konstant volymsbelastning.

6.1  Erfarenheter med kommunala avloppsvatten

Forsok i laboratorieskala (2-30 1) och pilotskala (60 1-30 m?) har vid upp-
repade tillfillen visat att granulering kan ske 4ven med riktiga kommunala
avloppsvatten (Coma et al., 2012; de Kreuk & van Loosdrecht, 2006; Der-
lon et al., 2016; Su et al., 2012; van den Akker et al., 2015; Wagner et al.,
2015a). Trots att liga koncentrationer av fororeningar ir ogynnsamt for
granulering, har detta kunnat ske med avloppsvatten med COD-halter pa
95-200 mg/l (Ni et al., 2009). Anvindandet av avloppsvatten och i syn-
nerhet avloppsvatten med liga koncentrationer leder dock generellt till att
granulerna blir mindre jimf6rt med vid behandling av syntetiska substrat
(Beun et al., 1999; de Kreuk et al., 2005a; Ni et al., 2009).

Tillginglig erfarenhet tyder pa att den volymetriska belastningen till en
AGS-process bor vara omkring 0,7-1 gram COD per liter reaktorvolym
och dygn, enligt studierna i Tabell 6.1 (1 g COD/(I-d) = 1 kg COD/(m?-d)).
For ett kommunalt avloppsvatten med en COD-koncentration mellan 200
och 500 mg/l innebir det en hydraulisk uppehallstid (HRT) mellan 5 och
17 timmar. Om halva reaktorvolymen byts ut under varje SBR-cykel (50 %
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volymsutbyte) blir di lingden pd SBR-cyklerna 2,5-8 timmar. P4 grund
av de goda sedimenteringsegenskaperna kan man driva AGS-reaktorer vid
relativt hoga slamhalter (6-10 g SS/I). Det innebir att den specifika belast-
ningen blir omkring 0,1-0,14 g COD/(g SS-d). Det ir viktigt att podngtera
att dessa belastningar 4r beriknade pé den totala reaktorvolymen och dirfor
inkluderas tiden for sedimentering som inte ir en biologiske aktiv tid. D4
man jimfor med en kontinuerlig process som aktivt slam bér man dir-
for dven berikna belastningen med avseende pa den biologiskt aktiva tiden
(6ver anaerob och aerob fas exklusive sedimentering) och/eller den aeroba
belastningen (6ver endast luftad cykeltid).

I de undersskningar dir man har angett slaméldern (SRT = ”solids reten-
tion time”) har den varierat i ett brett spann frin 13 till 70 dygn (Tabell
6.1). For att hamna pé en onskvird slamhalt (6-10 g/l) vid den typiska
belastningen (0,7-1 g COD/(I-d)) krivs en slamélder mellan 20 och 50
dygn. Det ir en relativt hog slamalder som samtidigt underlittar att man
behiller en god nitrifikation under vinterhalviret. Det ska dock beaktas
att det i AGS-system litt uppstdr en segregering mellan olika fraktioner av
biomassan s att den totala slamaldern inte ger en heltickande bild. Om
uttaget av dverskottsslam sker pa ett selektivt sitt, t.ex. pd en viss hojd i den
sedimenterade slambidden f6r att pdverka konkurrensen mellan PAO och
GAO (Bassin et al., 2012b) eller for att gynna stora granuler p& bekostnad
av smd granuler och aktivslamflockar (Li & Li, 2009), kommer olika frak-
tioner av biomassan ha olika slaméldrar. Granuler med hog sedimenterings-
hastighet kommer att ha en slamélder som #r hdgre in den genomsnitt-
liga slaméldern och granuler och flockar med lig sedimenteringshastighet
kommer att ha en slamélder som ir ligre. Det har ocksa observerats att en
segregering av slamélder sker pa grund av att den biomassa som limnar sys-
temet med det behandlade vattnet efter sedimentering har en nigot annan
sammansittning 4n sjilva granulerna (Winkler et al., 2012b). Det beror pa
att mikroorganismer i granulernas ytskikt, dir nitrifierarna vixer pd grund
av sitt stora syrebehov (Winkler et al., 2012b), skavs av i storre utstrickning
in mikroorganismer lingre in i granulerna i samband med kollisioner mel-
lan granulerna. Mikroorganismer som vixer i ytskiktet fir dirfér en nagot
kortare slamalder 4n de som vixer lingre in i granulerna.

Den partikulira fraktionen av det organiska materialet gynnar bildan-
det av mer fluffiga och porésa granuler med filamentutvixt (de Kreuk et
al., 2010; Schwarzenbeck et al., 2004). Det gor att granulerna tenderar
att bli mer diffusa och sedimentera lingsammare vid behandling av rik-
tigt avloppsvatten 4n med bara littnedbrytbart organiskt material. Simre
sedimenteringsegenskaper hos granulerna leder ocksd litt till en simre kva-
litet pd det behandlade vattnet (Wagner et al., 2015b). Ett effektivt sitt att
motverka denna negativa effekt har visat sig vara att applicera fyllning av
reaktorn underifrin genom granulbidden vid anaeroba férhéllanden med
en fyllningshastighet pa 0,5-3,5 m/h vid konstant volym si att utgdende,
behandlat vatten samtidigt limnar reaktorn frin dess 6vre del (Derlon et al.,
2016; Pronk et al., 2015; Wagner et al., 2015b). En sddan fyllningshastighet
(0,5-3,5 m/h) ir betydligt ligre 4n den hastighet med vilken granuler sjun-
ker, vilken kan vara 12-145 m/h (Beun et al., 1999; Winkler et al., 2012a).
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Denna typ av fyllning av reaktorn, i form av ett lingsamt pluggfléde, leder

till kompakta och stabila granuler eftersom:

* Ingdende fororeningar fir god kontakt med granulerna som exponeras
for hogsta mojliga koncentrationer av det littnedbrytbara organiska
materialet.

e Partikuldrt organiskt material far tid att hydrolyseras till littnedbrytbart
som kan lagras for senare utnyttjande for SND istillet for att konsumeras

aerobt och dé skapa porésa granuler.

Strategin med samtidig fyllning och dekantering har visat sig effektiv vid
behandling av avloppsvatten med partikulirt organiskt material. Ett relativt
langsamt pluggfléde, vilket gynnar hydrolys och lingsamtvixande PAO, blir
da en viktigare faktor for stabil granulering och hég kvalitet p& det behand-
lade vattnet idn ett starke hydrauliskt selektionstryck emot de granuler som
sedimenterar mycket snabbt (Wagner et al., 2015b). Selektionstrycket mot
en hog sedimenteringshastighet blir svagt eftersom fyllningshastigheten 4r
mycket lidgre 4n granulernas sedimenteringshastighet. En konsekvens av det
blir att biomassan dirmed kommer innehélla en viss andel aktivslamflockar
vid sidan av granuler, vanligtvis 15-25 % aktivslamflockar och resten gra-
nuler (Derlon et al., 2016; Rocktischel et al., 2015). Detta har visat sig
inte leda till simre prestanda utan tycks tvirt om vara en bra strategi for att
dstadkomma ligre halter av suspenderat material i det behandlade vattnet
(< 30 mg/l) 4n vad som annars kan forekomma (Derlon et al., 2016; Giesen
et al., 2015, 2013; Pronk et al., 2015; Rocktischel et al., 2015; van der
Roest et al., 2011). I forsok dir anaerob fyllning med pluggfldde inte har
applicerats, har inte sillan utgdende halter av suspenderat material varit s&
hég som 100 mg/l (Li et al., 2013; Wagner & da Costa, 2013).

Kviveavskiljningens effektivitet har varierat mycket i undersskningarna
som gjorts med avloppsvatten (Tabell 6.1). Till viss del kan det bero pa
skillnader i vattnets sammansittning. En hdgre andel partikulirt organiske
material minskar den intracellulira lagringen vilket leder till mindre SND
(de Kreuk et al., 2010; Wagner & da Costa, 2013). Men i ménga fall beror
en begrinsad denitrifikation pa att koncentrationen av syre inte har reglerats
utan tilltits vara hég (Yong Qiang Liu et al., 2010; Ni et al., 2009; Wag-
ner & da Costa, 2013). Detta har lett till en for liten anoxisk volym i de
inre delarna av granulerna sa att nitrat/nitrit inte hunnit denitrifieras under
cykeln. I andra studier, dir man 4stadkommit en fungerande denitrifika-
tion, har man erhdllit god kviveavskiljning med utgiende koncentrationer
under 10 mg N/I (Coma et al., 2012; Derlon et al., 2016; Su et al., 2012;
van den Akker et al., 2015; van der Roest et al., 2011). Ett tydligt samband
mellan syrekoncentration och total kviveavskiljning har observerats (van
den Akker et al., 2015).

Nitrifikation har diremot generellt inte varit nigot problem. Ett undan-
tag dr en enskild studie dir temperaturen sjonk under 8° C vintertid och
man inte lyckades hélla slaméldern tillrickligt hog for att behélla nitrifika-
tionsaktiviteten (Rocktischel et al., 2015).

I de undersokningar dir utgdende fosforkoncentration rapporterats har
den i de flesta fall varit 2 mg/l eller ligre (Tabell 6.1). Den biologiska fos-
foravskiljningen har generellt fungerat vil dven med avloppsvatten under
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forutsitening att SBR-cykeln har haft en anaerob fas, antingen omblandad
eller i form av pluggfléde. I en studie har dock betydligt simre fosforavskilj-
ning noterats i samband med ackumulering av nitrit vilket inhiberar fos-
forupptag hos PAO (van den Akker et al., 2015). Fér att nd ligre fosforhal-
ter (< 1 mg/l) med endast biologisk fosforavskiljning krivs indamaélsenlig

dimensionering och god processévervakning och -styrning.

6.2  Anlaggningar i fullskala

Eftersom SBR:er fylls intermittent krivs i fullskala 16sningar for att han-

tera den kontinuerliga tillstromningen av avloppsvatten. Dessutom mdste

anldggningarna kunna hantera variationerna i flédeshastighet som i vissa fall

kan vara kraftiga. Detta kan goras genom:

* Flera parallella SBR:er som fylls i tur och ordning.

* Mellanlagring av avloppsvatten i bufferttank i vintan pa fyllning.

* Justering av den volym avloppsvatten som tillsitts i varje cykel (dvs.
volymsutbytet) si att den blir hogre d& hogt flode rader.

* Dynamiska SBR-cykler dir cykeltiden kan férkortas vid behov vid t.ex.

regnvider.

Vid de flesta AGS-anliggningar i fullskala som det rapporterats om i lit-
teraturen sker ingen forsedimentering. Undantaget 4r Yancangs ARV i Kina
for forsedimentering sker. Nedan presenteras nigra av de befintliga anligg-
ningarna vilka har presenterats i litteraturen eller frin vilka information har

inhimtats vid studiebesok.

6.2.1 Yancang, Kina

Vid Yancangs ARV i Haining, Kina finns en AGS-anliggning i drift sedan
2010 som behandlar 50 000 m®/d avloppsvatten och bestér av fyra parallella
rektangulira SBR:er om vardera 12 540 m® (Li et al., 2014b). Av spillvattnet
kommer 30 % fran hushéll och 70 % frin industrier inom tryckeri, firg-
ning, textil, kemi och livsmedel. En viss granulering och ovanligt ldga SVI
observerades redan tidigare i anliggningens konventionella aktivslamlinjer
varfér man misstinkte att avloppsvattnet var sirskilt gynnsamt for aeroba
granuler. Avloppsvattnet forsedimenteras. Inflddet matas frin toppen av
reaktorerna och cykeln innehéller ingen anaerob fas. En god granulering har
uppnitts i anliggningen liksom en fullstindig nitrifikation och en accepta-
bel COD-reduktion (Li et al., 2014b; Liu et al., 2017; Yang et al., 2016).
Men denitrifikationen var begrinsad och dirfér var reduktionen av total-
kvive ldg (60 %). Utgdende koncentrationer av nitratkvive och totalfosfor
var 16 mg/l respektive 1,2 mg/l (Tabell 6.1).

For nirvarande arbetar man vid denna anliggning pa att implementera
teknik i fullskala for AGS vid kontinuerligt flode (Yang et al., 2016). Sddan
teknik har man tidigare testat i mindre skala (Li et al., 2015, 2014a).

6.2.2 Garmerwolde, Nederldnderna

Det nederlindska foretaget Royal HaskoningDHV (RHDHYV) siljer AGS-
anliggningar under varumirket Nereda®. Det finns fér nirvarande ungefir
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20 Nereda-anliggningar i drift och ytterligare ett tiotal 4r under konstruk-
tion (Royal HaskoningDHYV, 2017). Nereda-anliggningarna bestdr av en
eller flera SBR:er som drivs med simultan fyllning och dekantering (Giesen
etal., 2015). Fyllningen sker lingsamt (3—3,5 m/h) i forhallande till granu-
lers sedimenteringshastighet, underifrin genom granulbidden under anae-
roba forhillanden (Pronk et al., 2015). Dirmed skapas just de forhallanden
som visat sig vara gynnsamma for stabil granulering och god reningspres-
tanda med kommunala avloppsvatten enligt ovan (Avsnitt 6.1).

Reningsanliggningen i Garmerwolde 4r den storsta i norra Neder-
linderna och bestir sedan 2013 av tvd separata linjer: en AGS-linje som
behandlar omkring 59 % av det inkommande flodet och en aktivslamlinje
bestdende av en A/B-process (Boehnke et al., 1997; Versprille et al., 1985)
som behandlar det resterande flodet. Den totala belastningen uppgér till
omkring 345 000 personekvivalenter (pe). Information om anliggningen
har inhidmtats frin litteraturen och i samband med studiebessk 2015-06-
02, 2015-06-03 och 2017-06-14. Under det forsta dret i drift behandlades
upp till 41 % i AGS-reaktorerna vilket sedan har 6kats. Vid hoga flden tar
aktivslamlinjen en storre del av flddet medan AGS-delen tar mer av basflo-
det. Vid hoga floden leds briddat vatten efter silning till tvd regnvattentan-
kar pd vardera 6 000 m’. Det dagliga inkommande flédet ir totalt omkring
70 000 m®/dag. Det maximala flddet till bufferttanken innan AGS-reak-
torerna 4r 4 200 m’/h medan det maximala totalflédet till anliggningen
ir 11 600 m*/h. Den inkommande mingden COD till reningsverket ir
omkring 15 000 kg/dag och fér BOD, omkring 5 500 kg/dag. Maximal
inkommande halt av NH_-N dr 60-70 mg/l. Reningskraven som stills pa
det utgdende vattnet dr 1 mg/l fosfor, 7 mg/l kvive och 30 mg/I suspende-
rad substans som drsmedelvirden. Efter en uppstartsperiod pa omkring sex
ménader uppndddes stabil granulering och tillfredsstillande reningsresultat
med genomsnittliga utgdende halter pa 20 mg SS/I, 7 mg N/l och 0.9 mg
P/l (Pronk et al., 2015).

AGS-delen av reningsverket bestdr i tur och ordning av galler (6 mm,
gemensamt med A/B-anliggningen), sand- och fettfing (gemensamt med
A/B-anliggningen), bufferttank (4 000 m®) och tvd AGS-reaktorer, vardera
med en volym pd 9 500 m’ och hsjd 7,5 m. I AGS-reaktorerna miits syre,
fosfat, temperatur, turbiditet, redoxpotential, ammonium, nitrat, och sus-
penderade imnen kontinuerligt med online-instrument och analysatorer.

Kviveavskiljning ska i forsta hand ske genom SND men kan okas vid
behov genom att anoxiska, icke omrorda faser inkluderas i SBR-cykeln.
Under dessa faser sker en recirkulation frén topp till botten av reaktorn.
Detta recirkulationsfléde 4r i genomsnitt 30 % av inflédet vilket dr betydligt
ligre 4n de 200—400 % som vanligtvis férekommer vid konventionell for-
denitrifikation med aktivt slam (Tchobanoglous et al., 2014). Den normala
SBR-cykeln vid torrt vider ér 6,5 h med 1 h fyllning vilken kan forkortas till
3 h med 1,5 h fyllning vid héga fléden under regnvider (Pronk et al., 2015).
Anliggningen forlitar sig i stor utstrickning pa biologisk fosforavskiljning
men fillningskemikalier doseras (0,18 mol Fe’*/mol P) i AGS-reaktorerna
di fosforhalterna stiger, vilket normalt sker vid regnvider.
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Vid uppstart tillsattes slam frin den befintliga AGS-anliggningen i Epe
men eftersom slammet vid tillfillet inte innehéll granuler (Pronk et al.,
2015) var ympningens effekt pd uppstarttiden oklar. Luftningen av AGS-
reaktorerna sker genom ett finblésigt bottenluftarsystem. For AGS-linjen
finns fyra bldsmaskiner med en kapacitet pa vardera 3 500 Nm?/h.

Slambehandlingen bestar av slamlager 1 (400 m?), slamlager 2 (gemen-
samt med A/B-anliggningen) och gemensam rétning med slam frin A/B-
systemet och externslam. Slamlager 1 drivs satsvis och anvinds som en for-
fortjockare. Utpumpningen styrs pd torrsubstans-halt (TS) och cykeltiden
ar hilften av tiden f6r en AGS-cykel. Fran slamlager 1 pumpas det vidare till
slamlager 2 och direfter vidare till slambehandlingen med mesofil rétning.
Rejektvatten frin avvattningen behandlas separat i en SHARON-process
(Hellinga et al., 1998) och pumpas direfter till A/B-systemet.

Frimst tre variabler varieras i AGS-reaktorerna: inmatningen, luftningen
och cykeltiden. Vid hogre floden sker ingen lagring i bufferttanken och
vid kraftiga regnfall kan cykeltiden minskas ned till 1 h. Det virsta scena-
riot 4r nir intensiva, kortvariga regnfall ger tillfilligt f6rhojda floden medan
utspidning gor att mer lingvariga hoga fléden dr mindre problematiska.

Tack vare den parallella A/B-linjen som behandlar samma vatten kan en
direkt jimforelse mellan de tvd teknikerna géras. Volymbehovet respektive
elanvindningen var 37 % respektive 48 % ligre i AGS-anlidggningen i for-
hallande till A/B-anliggningen (Pronk et al., 2015).

6.2.3 Dinxperlo, Nederlanderna

Information frin Nereda-anliggningen vid Dinxperlo ARV i Nederlinderna
erhélls i samband med ett studiebesok (2015-06-02). Anliggningen i Dinx-
perlo ir dimensionerad for 15 730 pe och firdigstilldes 2013 pé en plats
dir det tidigare fanns en konventionell aktivslamanliggning. Vid uppstar-
ten fylldes reaktorvolymen till 20 % med granuler frin AGS-anliggningen
vid Epe ARV. Vattenbehandlingen bestar i tur och ordning av rensavskilj-
ning med 3 mm halsilar, sandfing med en hydrocyklon, tre parallella AGS-
reaktorer p& sammanlagt 4 500 m?® och sandfilter for efterpolering. Efter
vattenbehandlingen passerar det renade vattnet genom tvd volymer frén det
tidigare aktivslamsystemet och slipps ddrefter ut i en vdtmark innan det
leds ut i recipienten. Slambehandlingen bestar i tur och ordning av dver-
skottsslamlager, gravimetrisk fortjockare och slamlager for fortjockat slam.
Eftersom verket ir relativt litet med lig bemanning (10 timmar per vecka)
rotas inte slammet pa plats utan transporteras till ett annat verk for avvatt-
ning och rétning.

Tre blasmaskiner med en kapacitet pd 425 Nm®/h per maskin f6rsor-
jer AGS-reaktorerna. Vattnet i AGS-reaktorerna recirkuleras for att uppna
optimala hydrauliska férhillanden vid fyllning. Recirkulationen sker i for-
sta hand nir denitrifikationen behdver forbiteras. I reaktorerna mits syre,
fosfat, temperatur, turbiditet, redox, ammonium, nitrat, och suspenderade
imnen kontinuerligt med online-instrument och analysatorer. Dosering
av jirnklorid sker i reaktorerna (simultanfillning). Vid besoket var storle-
ken pa granulerna upp till 2 mm. Som arsmedelvirden var under perioden
2008-2014 slamhalten 3,4 + 0,4 g/1, den specifika belastningen 0,13 + 0,01
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g COD/g SS/d, slamaldern 19 + 2 dygn och SVI 125 + 17 ml/g. Renings-
resultaten under samma period framgr av Tabell 6.2.

Tabell 6.2 Koncentrationer av ingaende och utgaende vatten fér AGS-
anldggningen vid Dinxperlo avloppsreningsverk i Nederlan-
derna under perioden 2008-2014. Arsmedelvirden + standard-
avvikelser med avseende pa arsmedelvérden.

Ingadende Utgaende
Flode m?/d 3005 =537
SS mg/I 224 + 45 95772
BOD, mg/I 224 =27 3,7+1,4
COD mg/I 533 + 69 38,4 £6,7
N-tot mg/I 59 +7 14,2 £4,0
NO,-N mg/I - 8034
P-tot mg/I 7,8 £0,8 1,104

6.2.4  Carrigtwohill, Irland

Information frin Nereda-anliggningen vid Carrigtwohill avloppsrenings-
verk utanfor Cork, Irland, inhimtades i samband med ett studiebesck pé
anldggningen (2017-05-12). Anliggningen ir dimensionerad for ett torr-
vidersflode pa 6 500 m*/d med en koncentration kring 200 mg BOD /1 i
ingdende vatten. Koncentrationen kan dock gi ned till 80-90 mg BOD./I
vid regnvidersforhallanden. Behandlingen inleds med rensavskiljning med
3 mm steggaller (Meva) varefter vattnet leds via en inkommande buffert-
volym (360 m’®) med tillhérande hogflodesvolymer (fylls pa 4-5 h) dill tva
parallella AGS-reaktorer (vardera 2 215 m?). Ingen férsedimentering finns.
Vid besoket hade anliggningen varit igdng i 12 minader och drevs med
30 % av den dimensionerande belastningen. Slamhalten var ca 2,5 mg/l
jimfort med designnivin 8,5 mg/l. Full granulering hade dnnu inte upp-
nitts men biomassan sedimenterade bra med ett SVI, mellan 50 och 80
ml/g. Utslippskraven medger koncentrationer pd 25 mg BOD//I, 35 mg
SS/1, 15 mg N/l och 1 mg P/1.

Inkommande vatten férdelas jimnt i botten av reaktorerna med hjilp av
flodesfordelningsror som idr pd samma nivd som luftarna. Oppningarna i
dessa fordelningsror ir ett par centimeter. Vattendjupet i reaktorerna ir 8 m
under fyllning/dekantering vilken sinks till 7,4 m innan luftning startar for
att undvika forlust av biomassa. Vid denna nivésinkning slipps vatten ut till
en slamsedimenteringstank via recirkulationsroret i toppen av reaktorerna.
Utgdende vatten sprids i ett ror ut i recipienten via tv utgdende bufferttan-
kar pé vardera ca 100 m’.

Luftningen avbryts nir ammoniumkoncentrationen understiger 1 mg
N/I. On-linemitning sker dven av fosfat vilken anvinds for dosering av
fallningskemikalier i slutet av luftningsfasen. Doseringen ir anpassad efter
hur mycket fosfor som behover avskiljas utéver den biologiska avskiljningen
baserat pi erforderligt molférhillande. Aven redoxmiitare finns i reaktorerna
for kontroll. Pumpning frin slamsedimenteringstanken styrs baserat pd TS-
halt (4 %) och slammet centrifugeras sedan till en TS-halt pad 20-24 %.

Ingen rétning av slam sker.
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Med avseende pa 6vriga Nereda-anliggningar som har nimnts i litteratu-
ren (Tabell 6.1) har utgdende koncentrationer varit liknande som for Gar-
merwolde med avseende pd SS och kvive samtidigt som fosforhalter i vissa
varit hogre (0,5-3,2 mg P/1), sdrskilt i anldggningarna som ligger i Sydafrika
(Giesen et al., 2015, 2013). Nereda-anliggningarna i savil pilot- (van der
Roest et al., 2011) som fullskala (Giesen et al., 2015, 2013; Pronk et al.,
2015) har uppvisat god kviveavskiljning. Det tyder pé att vilfungerande
strategier for att uppnd tillricklig denitrifikation har anvints.

6.3  Strategier fér uppstart

Att starta upp en AGS-reaktor med aktivslamflockar som ymp har visat
sig ta relativt 1ang tid med avloppsvatten. Fér att uppnd 80 % granuler av
biomassan har det dtgitt 6 till 13 manader (Derlon et al., 2016; Y. Q. Liu
etal., 2010; Ni et al., 2009; Rockeischel et al., 2015; Wagner et al., 2015a;
Wagner & da Costa, 2013). Med ett syntetiskt vatten kan granulering upp-
nds betydligt snabbare, inom nigra veckor (Beun et al., 2002). Uppstart av
en AGS-process tar, i likhet med andra biofilmsprocesser, i allminhet lingre
tid 4n uppstart av en motsvarande aktivslamprocess. Det ir kvive- och
fosforavskiljning som tar lingst tid medan en god reduktion av organiskt
material kan uppnds snabbare. Det beror pi att nitrifierare och PAO vixer
langsamt och att en effektiv denitrifikationen gynnas av att granulerna har
hunnit vixa dll sig i storlek.

En hég temperatur ir som tidigare nimnts gynnsam for uppstart av en
AGS-process (Avsnitt 4.1), bdde pé grund av hogre tillvixthastigheter for de
involverade mikroorganismerna och pé grund av vattnets ligre viskositet.

Ett selektionstryck mot granuler med hég sedimenteringshastighet ir
gynnsam for granuleringen eftersom det leder till att lingsamt sedimente-
rande flockar skéljs ut (Avsnitt 2.2). Samtidigt dr det viktigt att inte sedi-
menteringstiden ir alltfor kort eftersom det kan leda till férlust av si mycket
biomassa att det tar ldng tid for systemet att dterhimta sig (Pijuan et al.,
2011; Weissbrodt et al., 2013a, 2012). En gradvis sinkning av sedimente-
ringstiden sé att selektion av granuler gynnas samtidigt som en alltfor stor
forlust av biomassa forhindras verkar vara en bra strategi (Lochmatter &
Holliger, 2014; Szabd et al., 2016). I synnerhet bér fullstindigt urskéljning
av ldngsamtvixande nitrifierare och PAO undvikas.

Bildandet av granuler gér snabbare om en hég organisk belastning till-
limpas (de Kreuk & van Loosdrecht, 2006; Liu & Tay, 2015). Men om
malet 4r att s& snabbt som méjligt uppnd god kvive- och fosforavskiljning
har det visats att en gradvis 6kning av belastningen kan vara fordelaktig
(Lochmatter & Holliger, 2014). I detta fall anpassades belastningen s att
allt littnedbrytbart organiske material hann tas upp under den anaeroba
fyllningen vilket ledde till kortare tidsitgang for att uppné hog kvive- och
fosforavskiljning 4n vid en konstant och hégre belastning (Lochmatter &
Holliger, 2014).

Om méjligheten finns att ympa reaktorn med granuler kan uppstarten
forkortas. Aven en mindre andel granuler vid sidan av aktivslamflockar kan

ge god effekt (Pijuan et al., 2011). Tiden for uppstart blir kortare ju hgre
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andel granuler som finns i ympen men si lite som 5-10 % granuler kan géra

att granulering och god kviveavskiljning uppnés visentligt snabbare (Coma

et al., 2012; Pijuan et al., 2011). Hur mycket uppstarttiden kan forkortas
beror dven pd hur vil acklimatiserade granulerna ir for det aktuella avlopps-

vattnet (Pronk et al., 2015).

Sammantaget kan nigra allminna rekommendationer ges for uppstart av

AGS-processer baserat pa observationerna i tidigare studier:

 Uppstart vid gynnsamma, héga temperaturer under sommarhalvéret.

* Ympning med si mycket granuler som tillging medger plus eventuellt
aktivt slam.

* Forsiktig och vilovervakad 6kning av selektionstrycket mot hég sedi-
menteringshastighet genom en gradvis sinkning av sedimenteringstiden
och/eller 6kning av fyllningshastigheten.

* Gradvis 6kning av belastningen i forhallande till tillvixten av PAO
genom att konsumtion av littnedbrytbart organiskt material under den

aeroba fasen minimeras.

6.4  Strategier fér 6vervakning och styrning

Strategierna f6r dvervakning och styrning av en AGS-process har som mal

att sikerstilla tillfredstillande avskiljning av organiskt material, kvive och

fosfor. En fullstindig nitrifikation #r vanligtvis 6nskvird samt en léngtga-
ende denitrifikation. Utgdende koncentration av nitrat bor vara lag, bade
for att dstadkomma 1ag utgdende halt av totalkvive och for att inte expo-
nera PAO for alltfor hoga nitrathalter i den anaeroba fasen vilket i si fall
kan stéra den biologiska fosforavskiljningen. Dessutom ir det onskvirt att
minimera utsldpp av lustgas.

Den 6vergripande styrstrategin f6r Nereda-anliggningen Garmenwolde

har beskrivits enligt f6ljande (Pronk et al., 2015):

* On-line-givare som miter koncentrationerna av 18st syre, ammonium,
nitrat och fosfat ir placerade 0,5 m under vitskeytan i de 7,5 m hoga
reaktorerna.

* Givarna registrerar siledes de utgdende halterna under fasen av samtidig
fyllning och dekantering och de omblandade reaktorernas halter under
den luftade fasen.

* Dekantering kan och bér avbrytas nir fosfathalten stiger i utgdende vat-
ten (vilket sker pd grund av fosforslipp och ett icke perfeke pluggflode).
Denna anliggning drivs s att 30—65 % av reaktorernas volym byts ut i
varje cykel.

* Efter den anaeroba fyllningen/dekanteringen sker luftning mot en syre-
halt p& 1,9 mg/l under vilken ammonium och fosfat reduceras pd grund
av nitrifikation respektive fosforupptag.

* Nir ammoniumhalten har nétt en férutbestimd, ldg nivé sinks syrehal-
ten till 0,5 mg/l for att stimulera denitrifikation under den resterande
luftade fasen.

Sinkning av syrehalten ir viktig eftersom nir nitrifikationsaktiviteten i gra-
nulernas ytskikt har avstannat, ir det annars risk att syre diffunderar in i

hela granulerna och denitrifikationen avstannar (Beun et al., 2001). Vilka
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syrenivier som bor anvindas for att uppna optimal kviveavskiljning kan
ddremot variera frin fall till fall och for ett och samma system &ver tiden.
Det beror pé att processernas hastigheter pdverkas av granulernas storlek,
vilken inte kan styras direkt (Avsnitt 4.3). Ett sitt att hantera detta ir ate «ill-
limpa en automatisk anpassning av borvirdet for syrenivan si att syrenivin
héjs ifall ammoniumhalten stiger respektive sinks ifall nitrathalten stiger.
En sidan strategi har vid modellsimuleringar visat sig leda till mer stabil
kviveavskiljning dver tid 4n en konstant syreniva (Kagawa et al., 2015).

Vid héga kvarvarande nitratnivéer i slutet av cykeln kan en anoxisk fas
inkluderas efter den aeroba fasen (de Kreuk et al., 2007b; Xavier et al.,
2007). D4 anvinds en del av det kvarvarande lagrade organiska materialet
som kolkilla for denitrifikationen. Under sidana faser kan i vissa Nereda-
anliggningar en cirkulationspump anvindas f6r att cirkulera nitrat frin top-
pen av reaktorn till botten sd att det passerar den sedimenterade granulbid-
den (Pronk et al., 2015).

Det har ocksa visats att intermittent luftning under den aeroba fasen,
vilket leder till alternerande nitrifikation och denitrifikation (AND), kan
resultera i god kviveavskiljning (Lochmatter et al., 2013). Nitrifikation och
denitrifikation blir i det fallet inte simultan i samma utstrickning men lagrat
organiskt material kan indi utnyttjas i de anoxiska perioderna som infal-
ler mellan luftade perioder. Det har foreslagits att sidana anoxiska perioder
tidigt i den luftade fasen gynnar denitrifierande PAO eftersom de far tillging
till hoga halter av fosfat och nitrat samtidigt (Lochmatter et al., 2013). Det
blir i sin tur gynnsamt for kviveavskiljningen ifall den, vilket typiske ir fallet,
ir begrinsad av COD-tillgdngen (Kuba et al., 1996). Intermittent luftning
visade sig resultera i 10 % hogre kviveavskiljning 4n en strategi med hog foljt
av lag syrenivd trots att granulerna tillits sjunka under de icke luftade faserna
(6 stycken luftningsperioder 4 ca 10 min) (Lochmatter et al., 2013).

Ett annat sitt att utnyttja en begrinsad tillging pd organiskt material for
kvivereduktion 4r att gynna nitritation och denitritation éver nitrit istillet
for nitrifikation och denitrifikation dver nitrat (Coma et al., 2010). En styr-
strategi har testats for att gynna en omvandling via nitrit istillet for nitrat
(Lochmatter et al., 2014). Denna strategi inkluderar intermittent luftning
eller omvixlande hég och lag syreniva och avbruten luftning vid en plotslige
minskad respirationshastighet (6kning i syrehalt). P4 sd sitt kunde kvive-
avskiljning via nitrit uppnas vilket ledde till en hégre total kviveavskilj-
ning vid begrinsad tillging pa organiskt material (Lochmatter et al., 2014).
Dock var omvandling via nitrit svirare att uppnd vid ligre temperaturer och
ledde till 2—5 %-enheter hogre utslipp av lustgas (Lochmatter et al., 2014).

Bestimning av slamhalten i en AGS-process kan goras pd samma sitt
som for aktivt slam, dvs. med filtrering av en uppmitt provvolym och vike-
bestimning av det torkade filtret. En viss extra vaksamhet krivs dock for att
sikerstilla att analysresultatet blir representativt for processen. Innehéllet i
reaktorn mdste vara homogent sé ifall reaktorn innehéller stora granuler kan
det krivas att luftningsintensiteten dr hog vid provtagningstillfillet for atc
sikerstilla att reaktorns innehall 4r vil omblandat.

Det kan ocksi vara av virde att 6vervaka storleksfordelningen av granu-

ler och flockar i processen. Detta kan vara sirskilt virdefullt vid uppstart,
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men dven senare for att bedoma om slamuttag av omblandat slam ska till-
limpas. En grov storleksfordelning kan relativt enkelt bestimmas genom
att biomassan skéljs genom nagra siktar med storleksfraktioner i intervallet
0,1 ¢ill 2 mm (Bin et al.,, 2011; Derlon et al., 2016). En mer noggrann stor-
leksfordelning kan bestimmas med dndamalsenliga instrument baserade pa
laserdiffraktion (Pijuan et al., 2011; Verawaty et al., 2013).

6.5 Slamhantering och rétning

Slamutbytet representerar den relativa slamproduktionen, dvs. mingden
producerat slam per reducerad mingd BOD eller COD. Det observerade
slamutbytet vid Nereda-anliggningen vid Garmerwolde ARV var liknande
vad som kan forvintas frin aktivslamprocessen vid samma drifts- och mil-
joforhéllanden (Pronk et al., 2015). Det verkar ddrmed som att slamutbytet
for AGS ir detsamma som for aktivt slam. Processens slamélder paverkar
slamutbytet och eftersom AGS-processer ofta drivs med en relativt hog sla-
maélder (Tabell 6.1) bor dock slamutbytet av den orsaken bli relativt lagt.

Vid Nereda-anliggningarna vid Garmerwolde och Epe ARV leds 6ver-
skottsslammet till slambuffert och fértjockas sedan i silbandsfértjockare
innan rétning (Pronk et al., 2015; STOWA, 2013). Eftersom biologisk fos-
foravskiljning anvinds ir det viktigt att uppehallstiden i slambufferten halls
s4 1ag som mojligt f6r att minimera fosforslipp som kan ske under anaeroba
forhallanden. Vid Nereda-anliggningen i Epe erholls en TS-halt pa 5,5 %
vid tillsats av 1-2 gram aktiv polymer per kg TS (STOWA, 2013). Hogre
avvattning var mojlig vid en ndgot hogre polymerdos men hindrades av
tekniska begrinsningar pa det aktuella verket (STOWA, 2013).

Laboratorieférsok har utforts for bestimning av metanpotentialen vid
rétning av aeroba granuler. De indikerar att samma mingder metan pro-
duceras vid rotning av granuler som vid rétning av aktivt slam (Palmeiro-
Sanchez et al., 2013; Val del Rio et al., 2014, 2011). Sambanden mellan
metanpotentialen och den slamalder under vilken slammet har producerats
samt slammets sammansittning tycks vara desamma som for aktivt slam
(Bernat et al., 2017; Val del Rio et al., 2011).

Sammantaget finns det endast begrinsad information angdende erfaren-
heter av hantering och rétning av dverskottsslam frén AGS-processer. Mer
kunskaper om fortjockning, rétning och avvattning av granulrike slam och
eventuella skillnader mot aktivt slam skulle dirfor vara virdefulla.

6.6  Kombination med andra processer

6.6.1  Forbehandling

For AGS-processer enligt Nereda krivs foljande férbehandling:

e Silar eller galler med en diameter om hégst 6 mm f6r rensavskiljningen.
Halsilar foredras men dven galler forekommer i befintliga anliggningar
(Avsnitt 6.2).

* Sandfing.

* Fettfing om fetthalterna pa det inkommande vattnet 6verstiger 60 mg/1.
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Dessutom bor pH-virdet pd det inkommande avloppsvattnet ligga emel-
lan 6 och 9.

Férsedimentering forekommer sillan fore AGS-reaktorer men kan vara
positiv och ger ndgot mindre processvolym. Med samma volym beriknas
omkring 15-20 % hégre belastning kunna ledas till AGS-processen om
forsedimentering tillimpas. Diremot rekommenderas 4n si linge att ingen
forfillning sker eftersom det dé inte finns mojlighet f6r PAO att anrikas i
granulerna. Anrikning av PAO i granulerna har, som beskrivits ovan (Avsnitt
3.3), ofta observerats leda till gynnsamma sedimenteringsegenskaper och
det dr 4n sd linge osikert ifall processen kan drivas effektivt utan PAO.

6.6.2  Efterpolering

Foér Nereda-anliggningarna har ofta utgiende koncentrationer av suspende-
rad substans och totalfosfor uppgétt till 10-20 mg/l SS och omkring 1 mg/l
fosfor (Giesen et al., 2015; van der Roest et al., 2011). Generellt ir detta
otillrickligt i forhéllande till svenska utslippsvillkor och dirfér bér man
rikna med négon form av efterpolering. Limpliga tekniker f6r efterpolering
kan t.ex. vara:

* Fillning och sedimentering

* Fillning och mikrosilning

* Fillning och sandfiltrering

Mikrosilar kan ge en kompakt behandling och langtgdende fosforavskilj-
ning bide med och utan tillsats av koagulant och flockulant (Viininen,
2017; Wilén et al., 2016). Silar 4r dessutom mer toleranta for ett intermit-
tent infléde av avloppsvatten i4n sedimenteringsbassinger vilket kan vara en
stor fordel i férhillande till AGS-processen. Sedimenteringsbassinger kan
dock vara ett bra alternativ om befintliga bassinger redan finns vid en om-

eller utbyggnad till en AGS-process.

6.6.3 Kombination av AGS och membranbioreaktorer

Att kombinera AGS med MBR ir ett potentiellt attraktivt alternativ. I
mdnga sammanhang behévs ndgon form av efterpolering efter AGS och
granulernas storlek och kompakta strukeur kan leda till mindre igensittning
av membran jimfort med aktivt slam (Sajjad et al., 2016; Tu et al., 2010;
Wang et al., 2013). Membranen kriver frekvent luftning for att avligsna
biomassa och bibehilla genomstrdmning sd mindre igensittning innebir
en mer energieffektiv membranfunktion (Judd & Judd, 2011). Utmaningar
kvarstar dock for forskning och utveckling innan en process fér kombina-
tion av AGS och MBR ir redo for verkligheten (Liébana, 2017). En fun-
damental sddan utmaning ir att kombinera processerna pd ett sddant sitt
det selektionstryck uppstar, som krivs for att bilda och bibehalla kompakta
granuler. Det finns ocksé indikationer pd att dven om granuler leder till
laingsammare igensittning av membranen in aktivt slam, bidrar 16st EPS
frin granulerna till en in mer allvarlig irreversibel igensittning pé lingre sikt
(Jun et al., 2007; Thanh et al., 2008).

45



6.6.4  Hybridsystem med AGS och aktivt slam

Nir en AGS-anliggning uppfors intill en befintlig aktivslamanliggning
viljer man ibland att leda 6verskottslammet frin AGS-anliggningen till
aktivslamanliggningen. P4 si sitt ympas aktivslamanliggningen kontinu-
erligt med granuler. Ett exempel pa en sddan hybrid-anliggning 4r Vrooms-
hop avloppsreningsverk i Nederlinderna (Tabell 6.1). Enligt Royal Hasko-
ningDHYV leder ett sddant forfarande dill att sedimenteringsegenskaperna
i aktivslamprocessen forbittras sa att den kan hantera en hogre belastning
(Giesen et al., 2015). Dessutom kan det leda till en mer omfattande biolo-
gisk fosforavskiljning i aktivslamprocessen (Giesen et al., 2015). An s linge
finns dock ingen kvantitativ information tillginglig angdende hur stora for-

delarna kan bli i den parallella aktivslamprocessen.
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7  Design och dimensionering
av AGS-processer

7.1 Val av antal reaktorer och buffertar

Minga principer for design och dimensionering av konventionella SBR-
processer kan anvindas dven fér AGS. Med avseende pé processkonfigura-
tioner har nigra olika alternativ foreslagits:

* Tre eller fler parallella reaktorer: Fyllning kan pdgd av minst en AGS-
reaktor vid varje given tidpunkt. Konfigurationen tillimpas exempelvis
pa Epe ARV i Nederlinderna (Giesen et al., 2015).

* Buffert(ar) dtf6ljda av tvd AGS-reaktorer: Resulterar ofta i mindre voly-
mer och kostnadsbesparingar (Giesen et al., 2015). Tillimpas t.ex. vid
Wemmershoek ARV (Sydafrika), Ryki ARV (Polen), Garmerwolde ARV
(Nederlinderna) och kommer att tillimpas vid Osterrods ARV (Sverige).

* En buffert f6ljd av en AGS-reaktor: Detta alternativ limpar sig endast
for de minsta anliggningarna och kriver en buffert som ir relativt stor i
forhallande till reaktorn.

I valet av utformning bor det beaktas att en buffertvolym innebir betydligt
ldgre investerings- och underhéllskostnader @n en reaktorvolym eftersom
den senare kriver mer utrustning i form av luftarsystem, instrument, rinnor
och fordelningssystem.

Vid om- eller utbyggnad finns férutom hybridalternativet med AGS och
aktivt slam (Avsnitt 6.6.4), dven ibland mdjligheten att anpassa befintliga
volymer, t.ex. SBR-tankar, luftningssteg i aktivslamprocesser eller andra
befintliga volymer till AGS-reaktorer (Giesen et al., 2015).

Vid efterbehandling som efterfillning eller filtrering kan eventuellt en
utloppsbuffert behévas beroende pé situation.

7.2 Dimensionering

For att gora en grov dimensionering av AGS-reaktorer kan man tillimpa
samma dimensioneringsriktlinjer som for aktivt slam vad giller syresverfs-
ringseffektivitet, COD- och BOD-belastning, nitrifikations- och denitrifi-
kationshastigheter (STOWA, 2013). AGS-reaktorer kan dimensioneras for
en organisk belastning pa ca 0,12 g COD/(g SS-d) vid 10-12° C (Pronk et
al., 2015; STOWA, 2013; van der Roest et al., 2011) inklusive kviveavskilj-
ning, beriknat pa den luftade delen av cykeln. Detta ir en liknande specifik
belastning som tillimpas fér aktivt slam, men beriknat med en betydligt
hégre slamhalt, vanligen 8 g SS/1 (Pronk et al., 2015; van Haandel & van
der Lubbe, 2012). Dock kan dnnu hogre slamhalt uppnds i praktiken.

I likhet med aktivslamtekniken kan denitrifikationskapaciteten i AGS-
processen bli begrinsad om BOD/N-férhéllandet 4r alltfor lagt for ate full-
stindig denitrifikation ska kunna ske. Om férhillandet BOD/N i inkom-
mande vatten ir ligre 4n 3 samtidigt som laga kvivehalter ska uppnis kan
dirfor pilotstudier behdvas for att faststilla denitrifikationskapaciteten.
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Bade cirkulira som rektangulira reaktorer kan anvindas for att astad-
komma ett pluggflsde. Reaktorns hijd brukar vara mellan 5 och 8 m. De
storsta Nereda-reaktorerna som har byggts har en diameter om knappt 50 m.

Volym av ingdende buffert kan dimensioneras med hjilp av cykeltiderna
och torrviderflédena. Volymen som rinner till mellan fyllning av parallella
reaktorer ska kunna fingas upp och lagras under tiden. Extra buffertvo-
lym kan behdvas for att hantera omslag frén torr- till regnviderférhillanden
(Pronk et al., 2015). Dimensionering av utgiende buffert beror pd forut-
sittningarna for efterfoljande polering diribland dess tdlighet for flodesva-
riationer.

7.3 Cykler och faser

En normal cykel fér en AGS-reaktor innchiller faserna enligt nedan med
typisk tidsitging (van Haandel & van der Lubbe, 2012):

1. Fyllning och samtidig dekantering vid anaeroba férhillanden (1-2 h)
2. Sinkning av vattendjup genom témning (5 min)

3. Luftning (0,5-6 h)

4. Sedimentering (10-30 min)

Efter fyllningsfasen sinks nivdn i reaktorn med nigra decimeter (fas 2
ovan) for att forhindra forlust av biomassa i samband med utdkningen av
reaktorns vattennivd da luftningen startar (van Haandel & van der Lubbe,
2012). For att uppnd lingtgiende denitrifikation kan en recirkulationsfas
liggas till antingen fore luftningsfasen (fordenitrifikation) eller efter sedi-
menteringsfasen (efterdenitrifikation). I s fall krivs en eller flera recirku-
lationspumpar per reaktor (STOWA, 2013). Alternativt kan intermittent
luftning tillimpas for att uppna laga kvivehalter (Avsnitt 6.4).

Uttag av slam kan exempelvis ske under luftningsfasen eller sedimente-
ringsfasen. Det férstnimnda alternativet leder till uttag av omblandat slam,
dvs. dven stora och fosforrika granuler, medan det andra alternativet leder
till ett selektivt uttag av langsamt sedimenterande slam (van Haandel & van
der Lubbe, 2012).

Den totala cykeltiderna kan varieras och minskas normalt vid héga fls-
den (Pronk et al., 2015; STOWA, 2013). Vid anvindning av tva reaktorer
och en ingdende buffert anvinds inte buffertlagring vid regnviderforhél-
landen och hoga floden. Vid sddana forhillanden fylls reaktorerna vixelvis
utan uppehdll sd att nidr inpumpningen till den ena reaktorn ir klar, byts
inpumpningen, utan paus, till den andra reaktorn (Pronk et al., 2015). Det
innebir att fyllningstiden i varje reaktor blir halva cykeltiden.

7.4  Inmatning, dekantering och luftning

Den hydrauliska belastningen under samtidig inmatning och dekantering
ir normalt 2—3 m/h (van Haandel & van der Lubbe, 2012). Som mest kan
ca 60-70 % av reaktorns volym kan bytas ut under inmatningen (STOWA,
2013; van Haandel & van der Lubbe, 2012). Denna niva har uppnatts efter
att fordelningssystemet har optimerats i fullskala vid Epe ARV (STOWA,
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2013) for att skapa en jimn spridning 6ver reaktorns botten vilket leder till
ett bra pluggflode. Dekantering sker normalt via tvirgdende dekanterings-
rinnor pa reaktorns topp (STOWA, 2013).

Luftning kan ske med hjilp av konventionella membranbottenluftare.
Tillimpade syrehalter for att mojliggora samtidig nitrifikation och denitrifi-
kation #r mellan 1,5 och 2 mg/l (Avsnitt 3.2.2). Rikdlinjer f6r dimensione-
ring sammanfattas i Tabell 7.1.

Tabell 7.1 Sammanfattning av riktlinjer fér dimensionering av en

AGS-process.

Parameter Enhet Varde
Belastning baserad pa luftad tid g COD/(g SS.d) 0,12
Slamhalt g/l 8
BOD/N 9/9 >3
Fylining och dekantering h 1-2
Sedimentering min 10-30
Max volymsutbyte % 65
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8 Jamforelse av AGS
med andra tekniker

For att jimfora AGS-tekniken med andra, i dagsliget tillgingliga, renings-

tekniker utférdes dimensioneringar for fem processlgsningar. Forbehand-

ling i form av rensavskiljning f6ljt av férsedimentering, med eller utan for-

fillning, antogs i samtliga fall. Efterpolering med mikrosilar antogs nir det

var nédvindigt for att uppnd reningsprestandan. Allminna forutsittningar

for jamforelsen var:

* Ett genomsnittligt svenskt kommunalt avloppsvatten skulle behandlas
motsvarande 50 000 pe dir varje pe motsvarar 70 g BOD_/dygn.

* Den dimensionerande temperaturen var 7° C.

* Utgdende koncentrationer skulle vara 8 mg/l totalkvive och 0,2 mg/l
totalfosfor.

* Vattendjupet i biostegen var 5 m i samtliga processalternativ.

* Behandling av slam och rejektvatten exkluderades frin jimférelsen.

En process baserad pd AGS jimfordes med savil konventionella aktivslam-
processer som med mer kompakta alternativ baserade p4 MBBR och MBR.
Féljande processalternativ jimfordes (Figur 8.1):

1. AGS-process. Forsedimentering foljd av buffertvolym, tvd AGS-reakto-
rer och mikrosilar.

2. Aktivsiamprocess med kemisk fosforavskilining. Forfillning foljd av for-
denitrifikationsprocess (Modifierad Ludzack-Ettinger (MLE)-process)
och mikrosilar.

3. Aktivsiamprocess med biologisk fosforavskiljning. Forsedimentering foljd
av anaerob-anoxisk-aerob process (University of Cape Town (UCT)-
process) och mikrosilar.

4. Hybridprocess med aktivt slam och MBBR. Forsedimentering f6ljd av en
anaerob och en anoxisk aktivslamvolym, MBBR-process for nitrifika-
tion och mikrosilar. Processen kallas ocksd "Integrated fixed-film activa-
ted sludge (IFAS)”.

5. Membranbioreaktor med biologisk fosforavskiljning. Forsedimentering
foljd av anaerob-anoxisk-aerob process (UCT-process) med membran
for slamavskiljning.

8.1  Fdrutséattningar och tillviagagangssatt
fér jamférelsen

Det ingdende avloppsvattnet antogs innehdlla samma koncentrationer
av fororeningar som medianvirdena for svenska avloppsreningsverk Gver
20 000 pe: 202 mg/l BOD7, 36,6 mg/l totalkvive och 4,6 mg/l totalfosfor
(Svenskt Vatten, 2016). Utifrin dessa nivder uppskattades koncentratio-
nerna av COD, NH -N och SS (Tabell 8.1) baserat pa typisk sammansitt-
ning for kommunalt avloppsvatten (Henze et al., 2008). P34 liknande sitt
erhélls ett medianfléde per pe pd 347 1/dygn (Svenskt Vatten, 2016) vilket
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Figur 8.1 Processcheman fér de alternativa processerna. A - Anaerob volym fér P-sldpp,
B - Buffertvolym, D - Anoxisk volym tér denitrifikation, N - Aerob volym fér nitrifikation,
K - Tillsats av kemikalier (PACI och polymer), M - Membran, S - Mikrosilar.

antogs hirstamma frin hushdllsspillvatten (200 1/dygn) med 19 timmars
tillrinningstid och inlickage (147 1/d) med 24 timmars tillrinningstid. Dir-
igenom erholls ett dimensionerande flode (Q,, ) pd 833 m’/h. Det maxi-
mala flédet till den biologiska behandlingen antogs vara 2.Q, , dvs. 1665
m?/h (Tabell 8.1).
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Tabell 8.1 Koncentrationer som anvéndes f6r dimensionering av
processalternativen for jimférelse.

Parameter Enhet Varde
COD mg/I 371
BOD, mg/! 202
N-tot mg/I 36,6
NH,-N mg/| 27
P-tot mg/I 4,6
SS mg/I 198
Fléde (dim.) mh 833
Maximalt flode m3/h 1665

Dimensioneringarna utfordes for att klara utslippskrav pa 8 mg/l totalkvive
och 0,2 mg/l totalfosfor vid den ligsta temperaturen 7° C. Detta motsvarar
en reduktionsgrad som dr mer ambitios dn vad som ir typiske idag da de
vanligaste utslippsvillkoren giller arsmedelvirden. I 6vrigt antogs inga ars-
tidsvariationer med avseende pa fléden eller koncentrationer.

Férsedimenteringarna dimensionerades fér en maximal ytbelastning
pa 4,2 m’/m*/h med en avskiljningsgrad som funktion av uppehallstiden
(Tchobanoglous et al., 2014). Forfillning antogs ske med polyaluminium-
klorid (PACI) innehillande 6 % Al, vilken tillsattes i forhallandet 1,5 mol
Al per mol P avskild (Gillberg et al., 2003). Dosering av PACI beriknades
utifrdn erforderlig fosforavskiljning och avskiljningen av COD, BOD och
SS uppskattades som funktion av fosforavskiljningen (Tchobanoglous et al.,
2014). Uppehallstiden for koagulering och flockning antogs vara 15 min
vid maximalt fléde (Gillberg et al., 2003).

8.1.1  Biologiska processalternativ

De biologiska stegen dimensionerades enligt nedan. Bassingdjupet 5 m
anvindes for berikning av markyta i samtliga alternativ.

Alternativ 1: AGS-process. Tvé parallella sekventiella satsvisa AGS-reak-
torer med en foregdende buffertvolym valdes eftersom detta leder till en
kompakt och flexibel drift jimfért med tre parallella AGS-reaktorer utan
buffert eller en enda AGS-reaktor med en storre buffert. Eftersom ett flertal
AGS-anliggningar i pilot- och fullskala drivs vid en specifik belastning pa
ungefir 0,12 g COD/(g SS d) vid 10° C och en slamhalt pd 8 g/l SS (Pronk
et al., 2015; STOWA, 2013; van der Roest et al., 2011) valdes detta for
dimensionering. Den specifika belastningen 4r endast beriknad med avse-
ende pé den luftade delen av SBR-cykeln. En temperaturkorrigering med en
faktor ® = 1,04 (de Kreuk et al., 2005b) gjordes enligt:

R, =R, -@TT

dir T1 och T2 4r 10° C respektive 7° C och R och R, ir belastning-
arna vid respektive temperatur. Vidare antogs en simultan fyllnings- och
dekanteringstid pd 1 h, en sedimenteringstid pd 30 min och ett genom-
snittligt volymsutbyte om 35 % av reaktorvolymen f6r varje SBR-cykel
under torrvidersforhdllanden (Pronk et al., 2015). Ingdende buffertvolym
dimensionerades for att kunna uppehélla det infléde som anlinder mel-
lan tva fyllningar av de parallella reaktorernas cykler plus 50 % for extra
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lagring i samband med omslag frin torr- till regnvidersforhallanden. Vid
den erhéllna cykeltiden vid Q , (4 h) behovdes ingen utgdende buffert for
att astadkomma ett maximalt ingdende flode pa 2-Q, till de efterfoljande
mikrosilarna.

Alternativ 2: Aktivslamprocess med fordenitrifikation (MLE). Dimensione-
ring av fordenitrifikation och nitrifikation utférdes enligt etablerad praxis
(Tchobanoglous et al., 2014) med korrigering f6r temperaturen 7° C och
en sikerhetsfaktor 2 for den aeroba slamaldern for att sikerstilla nitrifika-
tion. Det interna recirkulationsflédet av nitratrike vatten (Q,,) berdknades
utifran erforderlig kvivereduktion vid ett returslamflode (Q,) motsvarande
Q./Q,,, = 1. En slamhalt pd 3,5 g/l SS antogs. Ovriga parametrar for
dimensionering av aktivslamprocesserna i Alternativ 2-5 4r angivna i Bilaga
A (Tabell A.1).

Alternativ 3: Aktivslamprocess med fordenitrifikation och biologisk fosforav-
skilining (UCT). Dimensioneringen utfordes enligt samma principer som
for Alternativ 2 med ingdende koncentrationer enligt vad som &stadkoms
med férsedimentering istillet for forfillning och med tilligget att en anae-
rob volym med uppehillstiden 1 h inkluderades med ett recirkulationsflode
frin den anoxiska volymen (Q, ) motsvarande Q, . /Q,. =1 for att stimu-
lera biologisk fosforavskiljning (Tchobanoglous et al., 2014).

Alternativ 4: Hybridprocess med aktivt slam och MBBR (IFAS). Nitrifika-
tionsvolymen med biofilmsbirare (MBBR) dimensionerades baserat pa en
specifik nitrifikationshastighet pa 0,9 gNH,-N/m?*/d med avseende p4 skyd-
dad biofilmsyta vid 15° C och en lést syrekoncentration pa 4 mg/l (Chris-
tensson & Welander, 2004; Hem et al., 1994). Hastigheten korrigerades
for temperaturen med faktorn ® = 1,04 (Christensson & Welander, 2004).
En fyllnadsgrad pd 50 % biofilmsbirare med en specifik yta pd 800 m?*/m?
antogs (McQuarrie & Boltz, 2011). Fordenitrifikationen dimensionerades
enligt samma principer som for Alternativ 2 med en slamhalt pad 2 g/l SS
(Christensson & Welander, 2004). Den anaeroba volymen dimensionerades
efter 2 h uppehillstid pa grund av den ligre slamhalten.

Alternativ 5: Membranbioreaktor (MBR). En membranbioreaktor dimen-
sionerades enligt samma principer som for Alternativ 3 men vid en slamhalt
pd 10 g/l SS vilket ir i linje med befintliga MBR-anliggningar i fullskala
(Kraemer et al., 2012). Uppehéllstiden i den anaeroba volymen sattes till
0,5 h pé grund av den hgre slamhalten. Behovet av markyta for membran-
bassingen uppskattades till 413 m? baserat pa tidigare studie med hinsyn
till aktuellt lode (Danielsson et al., 2017).

8.1.2  Eftersedimentering och polering med mikrosilar

Samtliga eftersedimenteringar (Alternativ 2, 3 och 4) dimensionerades for
en maximal slambelastning pd 5,8 kg SS/(m*>h) med Q, inriknart vid Q,/
Q... = 1 (Tchobanoglous et al., 2014). Den motsvarande maximala hydrau-
liska belastningen var 0,8 m®/(m*h) f6r Alternativ 2 och 3 och 1,5 m?%
(m?*-h) f6r Alternativ 4. Den volymetriska slambelastningen utan Q, inklu-
derad vid SVI 100 ml/g var 0,29 m?*/(m?.d). Koncentrationen av suspende-
rade imnen i utgdende vattenfas antogs vara 15 mg/1 SS.
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Fér att erhilla utgdende koncentrationer p& 0,2 mg/l totalfosfor krivs
normalt polering efter eftersedimentering och dirfor dimensionerades
mikrosilar for Alternativ 1-4. Erforderlig silduksarea beriknades utifrin
en maximal belastning av SS pd 60 g SS/(m*-h) (Kingsepp et al., 2016)
och markyta uppskattades frin praktiska erfarenheter frin nyligen genom-
ford projektering (H2OLAND AB, Alingsis). Dosering av PACI (6 %
Al) och polymer beriknades frin SS-belastningen enligt 0,07 mg Al/mg
SS respektive 0,33 mg polymer/mg Al (Kingsepp et al., 2016; Viininen,
2017). Eftersom kemikalier for rengéring av sildukar endast dtgdr i mingder
som motsvarar 2 % av kostnaden fér fillnings- och koaguleringskemikalier
(Kingsepp et al., 2016) ansdgs forbrukningen férsumbar i foreliggande jam-
forelse. Den beriknade sammanlagda uppehéllstiden f6r koagulering och
flockning var 7,5 min vid maximalt fléde (Viininen, 2017).

8.1.3  Uppskattning av elenergibehov

Behovet av elenergi uppskattades for luftning for syreférbrukning i den
biologiska behandlingen, omrérning, returslampumpning, recirkulations-
pumpning, drift av mikrosilar och luftning av membran for rengdring.
En tryckprofil som méjliggjorde sjilvfall genom anliggningen forutsattes.
(")Vfig energianvindning, som exempelvis slamskrapning i sedimenterings-
bassinger och slambehandling, exkluderades frin jimférelsen.

Syrebehovet uppskattades utifrin det biologiska behovet i respektive pro-
cessalternativ med avseende pa nedbrytning av organiskt material, nitrifika-
tion och biologisk fosforavskiljning (Smolders et al., 1994; Tchobanoglous
et al., 2014). Syredverforingseffektivitet vid standardférhillanden (20° C
och 1 atm) antogs vara 25 % (5 %/m) for finblésigt system i Alternativ 1,
2, 3 och 5 (Tchobanoglous et al., 2014) och 20 % (4 %/m) fér grovblasigt
system med biofilmsbirare i Alternativ 4 (Rosso et al., 2011; Sander et al.,
2017). Fér syresittning anvindes konstanterna o = 0,65, § = 0,95 och F
= 0,9 (Tchobanoglous et al., 2014) i Alternativ 1-4. Eftersom o-virdet
sjunker vid hog slamhalt, valdes a = 0,42 for MBR:en i Alternativ 5 (WEE
2012). Energibehovet for luftning baserades pd adiabatisk kompression till
erforderligt mottryck med 80 % verkningsgrad och 0,2 atm tryckforlust
i systemet. I avsaknad av en definierad slamédlder for MBBR:ens biofilm
antogs den aktuella biofilmsytan ge upphov till motsvarande 2,5 g/l bio-
massa i samband med berikning av biofilmens endogena syrebehov.

Energibehov f6r omrérning av buffertvolym (Alternativ 1) samt anoxiska
och anaeroba volymer (Alternativ 2—5) antogs vara 10 W/m? reaktorvolym
(Tchobanoglous et al., 2014). Energibehov f6r pumpning beriknades via de
typiska uppfordringshéjderna 1,62 m f6r returslam och 1,07 m f6r intern
recirkulation med en verkningsgrad pa 60 % for pumpningen (Qasim,
1998). Ett typiskt energibehov for backspolning, koagulering och flockule-
ring for mikrosilar 4r 0,034 kWh/m? (Kingsepp et al., 2016). Luftning av
membran for rengéring frin vidhiftande biomassa kriver relative mycket
energi. Detta energibehov uppskattade frén litteraturvirden (Itokawa et al.,
2014; Krzeminski et al., 2012; Tao et al., 2010; Xiao et al., 2014) vilket

diskuteras nirmare nedan.
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8.2 Resultat

8.2.1  Jamférelse av mark-, volym- och elenergibehov

De fem processalternativen jimférdes med avseende pa volymbehov, erfor-
derlig markyta och behov av elenergi. Det ir viktigt att notera att jim-
forelsen dr begrinsad till de angivna processalternativen under de angivna
forutsittningarna. Ett val av andra processlosningar och forutsittningar
skulle kunna péverka jimf6relsen. Vissa av teknikerna genomgar ocksd en
kontinuerlig utveckling och forbittring. Resultaten ska dirfor endast ses
som en indikation baserad pa i dagsliget tillgiinglig kunskap och erfaren-
het. AGS-reaktorer byggs ofta med relativt hégt vattendjup pa t.ex. 7,5 m
(Pronk et al., 2015), vilket leder till mindre behov av markyta och effekti-
vare syredverforing och dirmed mindre energibehov for luftning. For att
underlitta en direkt jimforelse har istillet samma vattendjup (5 m) antagits
i samtliga processalternativ i denna studie.

Behovet av markyta, inklusive forsedimentering, bioprocessvolymer,
eftersedimentering och mikrosilar for de olika alternativen framgr av Figur
8.2. Markbehovet blir stérst for Alternativ 2—4 pd grund av eftersedimente-
ringarna. IFAS-processen kriver dock en nigot mindre eftersedimentering
pa grund av den ligre slamhalten i systemet. En AGS-process blir hirvidlag
kompakt jimfért med dessa alternativ eftersom sedimentering sker i samma
volym som bioprocesserna.

Markbehovet f6r AGS-processen uppskattades vara 41 % ligre 4n for
aktivslamprocessen med forfillning, 52 % ligre 4n for aktivslamprocessen
med endast forsedimentering och 16 % ligre 4n for IFAS-processen. En
processlosning baserad pd ren MBBR-teknik utan sedimentering och utan
slamretur (men med nitratretur) dr ocksd mojlig men en sddan hade krivt
kemikalier f6r fosforavskiljning och férmodligen 4ven dosering av kolkilla
for efterdenitrifikation. Med kviveavskiljning baserat pd endast fordenitrifi-
kation skulle de uppsatta malen for behandlat vatten med avseende pé kvi-
vekoncentrationer vara svdra att uppnd (Lustig, 2012; Rusten et al., 2000,
1995). S& dven om en ren MBBR-process kan vara ett kompake alternativ
(Ddegaard, 2006), bedémdes det hir som mindre intressant an IFAS-alter-
nativet pd grund av den forvintade kemikalieforbrukningen.

MBR-processen beriknades kriva 30 % mindre markyta in AGS-pro-
cessen. En MBR-process kan bli kompakt tack vare den hoga slamhalten i
systemet. | forhéllande till AGS-processen ir det férutom den nigot hogre
slamhalten det faktum att ingen buffert behovs och att reaktorvolymen inte
behéver anvindas for sedimentering som leder till ett kompaktare system.
Det ska samtidigt noteras att, beroende pa utformning, kan en MBR behova
markyta f6r permeatpumpar, underhill av membran m.m. som kan gora att
det totala markbehovet narmar sig det som krivs for en AGS-process (Rear-
don et al., 2016). Behovet av markyta for mikrosilarna f6r efterpolering i
Alternativ 1-4 var i sammanhanget relativt litet (3-5 %).

De relativa skillnaderna i totalt volymbehov for de olika alternativen blir
ungefir desamma som skillnaderna i ytbehov (Tabell 8.2). Skillnaderna
mellan AGS-alternativet och Alternativ 2-4 blir endast marginellt mindre
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eftersom det antagits att sedimenteringsbassingerna har ett nagot ligre djup
(4,2 m) 4n bioprocessvolymerna (5 m).

Tabell 8.2 Berdknat volymbehov (m?3) fér varje delsteg i respektive process-
alternativ. Forklaring av processalternativen finns i Figur 8.1.

1.AGS 2. MLE 3.UCT 4.IFAS 5. MBR
Foérkoagulering - 420 - -
Forsedimentering 1665 1665 1665 1665 1665
Buffert 1250 - - -
Anaerob - - 830 1665 420
Anoxisk - 5350 4770 4820 1670
Aerob 10 090 5280 11030 1875 3860
Sedimentering - 8390 8390 4800
Membran - - - - 2060
Efterkoagulering 210 210 210 210
Totalt 13210 21310 26 900 15030 9 680

Det 52 % beriknade mindre ytbehovet fér AGS-processen jimfort med
aktivslamprocessen utan forsedimentering ligger mycket nira vad som har
uppskattats i en annan jimforelse (54 %) vid liknande forutsittningar och
vid samma vattendjup i de tvi alternativen (van Haandel & van der Lubbe,
2012). Skillnaden #r ocksd i samma storleksordning som de 37 % som
observerats vid Nereda-anliggningen vid Garmerwolde avloppsreningsverk
i jimforelse med den parallella A/B-anliggningen efter justering till samma
vattendjup (Pronk et al., 2015).

Skillnaden i ytbehov enligt vad som uppskattats i denna jimforelse och
vad som observerats i verkligheten 4r mindre 4n vad som uppskattades i ett
tidigt skede av AGS-processens utveckling (de Bruin et al., 2004). Det beror
pa att man vid den tiden antog att AGS-processen kan drivas vid en betyd-
ligt hogre specifik belastning av organiskt material med avseende pa mingd
biomassa (g COD/(g SS-d) in aktivslamprocessen (de Bruin et al., 2004).
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Figur 8.2 Behov av markyta for de olika processalternativen. Férklaring av

processalternativen finns i Figur 8.1.

Det tycks inte vara fallet utan i foreliggande jimférelse har dimensione-
ringarna resulterat i liknande uppskattade specifika belastningar i interval-

56



let 0,07-0,09 g COD/(g SS-d) f6r AGS-, aktivslam- och MBR-processerna
(Alternativ 1, 2, 3 och 5). Det ir istillet den hioga slamhalten (8 g/l) och
avsaknaden av eftersedimentering som leder till en kompakt process for
AGS-alternativet.

Det uppskattade behovet av elenergi for AGS-processen var 12 %, 30 %
och 37 % ldgre dn for 2, 3 och 4 efter ssammanrikning av behoven for luft-
ning, omrérning, pumpning och mikrosilning (Figur 8.3). Ovrig energian-
vindning pé reningsverket 4r exkluderad frin jimférelsen. En jimférelse av
AGS-processen med aktivslamprocessen utan forfillning (Alternativ 3) visar
att energibehovet for luftning blir ungefir detsamma. Det 4r avsaknaden
av omrorning av reaktorn och pumpning av returslam och interna recirku-
lationsflden som resulterar i ligre energianvindning for AGS-processen.
I AGS-alternativet forutsitts att omblandning krivs i bufferttanken men
dd denna volym ir relativt liten ger det endast ett litet bidrag till energian-
vindningen. Ifall energibehovet f6r polering med mikrosilar exkluderas blir
det uppskattade energibehovet 35 % ligre f6r AGS-processen jimfért med
Alternativ 3. Detta ir nigot ligre 4n den skillnad som uppskattats tidigare,
52 % (van Haandel & van der Lubbe, 2012) och vad som uppmiitts vid
jimforelse pd Garmerwolde avloppsreningsverk, 48 % (Pronk et al., 2015).
De refererade jimforelserna har dock haft eller antagit ett hogre vattendjup
for AGS-processen dn for aktivslamalternativet. Ect hogre vattendjup leder
till hogre syredverforingseffektivitet och vilket ddrmed forklarar den stérre
skillnaden mellan AGS och aktivt slam i de fallen. Foreliggande jaimforelse
indikerar att dven vid samma vattendjup erhalls en signifikant ligre energi-
anvindning fér AGS-processen jimfort med de angivna aktivslamalterna-
tiven pd grund av att omblandning i reaktorn och pumpning av returslam
och intern recirkulation inte behdvs.

Den uppskattade elenergianvindningen for IFAS-alternativet var 60 %
hogre dn for AGS-processen. Det beror framfér allt pd omrérning och
pumpning men ocksi pa att MBBR-steget kriver en hogre koncentration av
16st syre for att fungera optimal (Christensson & Welander, 2004; Hem et
al., 1994; Odegaard, 2000) vilket leder till hogre energianvindning for luft-
ning (Tchobanoglous et al., 2014). I praktiken kriver MBBR-steget dess-
utom extra luftning fér att ombesérja god omblandning av birarna under
perioder av ldg belastning och i nirheten av silarna som héller birarna kvar
i processvolymen (Rosso et al., 2011). Detta okar energianvindningen i
MBBR-steget ytterligare men har inte tagits hinsyn till i denna jimférelse.

Alternativet baserat pd en MBR-process ir det mest kompakta i jimforel-
sen men till priset av en hégre férvintad energianvindning. Det ér framfo-
rallt luftning av membranen for att avligsna biomassa som kriver intensiv
energianvindning. Att i dagsliget uppskatta vilken energianvindning som
kan forvintas for en MBR-process dr svirt eftersom energianvindningen
skiljer sig kraftigt mellan olika anliggningar i fullskala och utvecklingen gar
stadigt mot en allt mindre anvindning. Fér befintliga MBR-anliggningar
i fullskala har en total elenergianvindning i relation till volymen behand-
lat vatten fran 4,2 kWh/m? ner till omkring 0,4-0,5 kWh/m?® rapporterats
(Itokawa et al., 2014; Krzeminski et al., 2012; Tao et al., 2010; Xiao et
al., 2014). Fér vil energioptimerade anliggningar i fullskala kan den totala
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energianvindningen vara omkring 0,4 kWh/m? varav luftning f6r rengg-
ring av membranen stdr for mellan 0,1 och 0,3 kWh/m® (Itokawa et al.,
2014; Tao et al., 2010).

I foreliggande jimforelse adderades den energianvindning f6r luftning av
membran som observerats tidigare vid de bist optimerade fullskaleanligg-
ningarna (0,1-0,3 kWh/m?) till den uppskattade energianvindningen f6r
luftning for bioprocessens syrebehov, pumpning och omrérning. Intervallet
i uppskattningen #r indikerad med en felstapel i Figur 8.3. Virt att notera
dr att dven om man antar den ligsta nivin i intervallet for energianvindning
for membranluftning, blir den uppskattade energianvindningen f6r MBR-
alternativet hogre dn for alla de andra alternativen och ungefir dubbelt s&
hog som f6r AGS-alternativet.
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Figur 8.3 Beréknad anvdndning av elenergi i de olika processalternati-

ven. Energi for luftning av bioprocess, omrérning, pumpning
och mikrosilar har berdknats enligt férutséttningarna angivna
under Avsnitt 8.1.3. Fér luftning av membran i MBR-alternativet
indikerar felstapeln ett intervall baserat pa vad som observerats
i befintliga anldggningar efter omfattande energioptimeringar
(ltokawa et al., 2014; Tao et al., 2010). Forklaring av processalter-
nativen finns i Figur 8.1.

En konventionell SBR-process baserad pa aktivt slam skulle ocksd kunna
vara ett relevant alternativ f6r jaimforelse med AGS. En SBR blir vanligtvis
nigot mer kompakt 4n en kontinuerlig aktivslamprocess. Detta beror pa
att goda sedimenteringsegenskaper uppns vilket gor att sedimentering kan
utféras under en kort del av cykeltiden och ingen separat sedimentering
krivs. Samtidigt drivs processen vid en slamhalt som ir i samma nivd som
den kontinuerliga aktivslamprocessen (omkring 4 g/l) vilket gor att proces-
sen inte kan bli lika kompakt som en AGS-process. Energimiissigt kan en
SBR-process ocksa vara nigot mer fordelaktig 4n en kontinuerlig aktivslam-

process eftersom ingen returslampumpning krivs. Dock krivs omrorning.

8.2.2  Jamforelse av andra aspekter

En uppskattning av behovet av kemikalier f6r koagulering vid f6rfillning
(Alternativ 2) och polering med mikrosilar (Alternativ 1-4) visade att for-
brukning av PACI blir ungefir sex ganger hégre da ingen biologisk fosforav-
skiljning utnyttjas (Alternativ 2) jimfért med Alternativ 1, 3 och 4 (Figur
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8.4). Forbrukningen av PACI for poleringen med mikrosilar beriknades
baserat pa observationer vid Arvidstorps ARV (Kingsepp et al., 2016). Men
enligt andra observationer kan utgiende fosforkoncentrationer pa 0,2 mg/l
uppnds vid mikrosilning helt utan kemikalietillsatser (Wilén et al., 2016).
Den forbrukning som hirér fran poleringen skulle siledes potentiellt kunna
vara ligre vilket i s fall skulle leda till storre skillnad mellan férbrukningen
av kemikalier for alternativen med biologisk fosforavskiljning (Alternativ
1, 3 och 4) och utan (Alternativ 2). Ingen férbrukning av PACI uppstir
i MBR-alternativet eftersom utgdende fosforkrav forvintas uppnds genom
den biologiska fosforreduktionen och mycket lig utgdende halt av suspen-
derade imnen (Judd & Judd, 2011).

Bide mikrosildukar (Alternativ 1-5) och membran (Alternativ 5) kriver
regelbunden rengoring med kemikalier. Fér mikrosilar vanligtvis saltsyra
och natriumhypoklorit (Kingsepp et al., 2016) och fér membran exempel-
vis natriumhypoklorit och oxal- eller citronsyra (Baresel et al., 2017; WEE
2012). De erforderliga miangderna av kemikalier for rengoring har hir inte
beriknats for jimforelse men forbrukningen ir iallafall f6r mikrosilar liten
i férhillande dill forbrukning av koagulant och flockulant (Kingsepp et al.,
2016).

Rengéring av mikrosildukar och membran ir sannolikt de viktigaste fak-
torerna vad giller underhéllsbehov. Mikrosildukar behéver rengéras med
kemikalier ungefir var 6:e vecka (Kingsepp et al., 2016). Fér membran
utférs underhdllsrengoring regelbundet med backspolning av kemikalier
och var 6-18:e manad regenereras membranen vid en mer omfattande ren-

goring (Judd & Judd, 2011).

800
600+
[ ]PACI - mikrosilar

5 [ PACI - forfalining
g 400+ I Polymer

200

0 H H H
1. AGS 2. MLE 3.UCT 4.IFAS 5. MBR

Figur 8.4 Férbrukning av kemikalier fér koagulering och flockulering i
de olika alternativen. Férbrukningen av PACI och polymer till
mikrosilning &r berdknad baserat pa observationer av Kdngsepp
et al. (2016). Enligt andra observationer kan utgaende fosforkon-
centrationer pa 0,2 mg/l uppnas utan kemikalietillsatser (Wilén
etal., 2016). Férklaring av processalternativen finns i Figur 8.1.

Utéver erforderliga volymer fér biologisk behandling och sedimentering
samt mikrosilar finns ytterligare skillnader i utrustning i de olika alternati-
ven som kan férvintas paverka investeringskostnaderna. For IFAS-proces-

sen krivs biofilmsbirare vilka forvisso har ling livslingd (> 20 &r). MBR-
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alternativet forutsitter inkop av membran vilka kan behova ersittas var 10:e
dr (Judd & Judd, 2011). Samtliga alternativ utom AGS-processen kriver
omrérning i bioreaktorerna och pumpar fér slamretur och intern recirkula-
tion. I AGS-alternativet krivs endast omrérare i den relativt lilla buffertvo-
lymen. Sammantaget kriver AGS-alternativet mindre investeringar i utrust-
ning in de andra alternativen.

Nir det giller stabilitet och robusthet for AGS-processen ir tillgingen
pa kunskap och erfarenheter 4n si linge begrinsad. Nigot av det mest all-
varliga som kan ske med den biologiska behandlingen 4r flykt av biomassa
eftersom det leder till stora utslipp av savil nirsalter som organiskt material
och det kan ta avsevird tid for processen att aterhiimta sig. Fér en MBR ir
risken f6r slamflykt minimal och oberoende av de biologiska processerna i
reaktorn eftersom det endast kan intriffa om membran gir sonder. For en
MBBR, som hirbirgerar den kinsliga nitrifierarna i en IFAS, ir biomas-
san som vixer i biofilmen relativt vil skyddad och tilig for stérningar. En
tillfillig f6rindring av biomassans struktur leder inte omedelbart till allvar-
liga utsldpp eftersom den vanligtvis dr hirt bunden till biofilmsbirarna som
halls kvar i systemet mekaniskt med silar. Aktivslamprocessen ir beroende
av goda sedimenteringsegenskaper och exempelvis kraftig slamsvillning kan
leda till slamflykt. Men konventionella aktivslamsystem ir dimensionerade
med goda sikerhetsmarginaler och for en relativt lag ytbelastning pé efter-
sedimenteringar. AGS-processen designas diremot for hog ytbelastning for
sedimentering under SBR-cykelns sedimenteringsfas. Designférutsittning-
arna i alternativen ovan leder t.ex. till en tiofalt hogre slambelastning vid
sedimentering i AGS-processen jimfort med aktivslamalternativen. Det
innebir att processens stabilitet 4r helt beroende av de goda sedimenterings-
egenskaperna. Det blir dédrfér mycket viktigt att bemistra en god granule-
ring. Enligt vad som rapporterats har AGS-processer i allminhet uppnatt
den prestanda som de designats for (Tabell 6.1). Icke desto mindre dr det
virdefullt med mer kunskap och erfarenhet om AGS-processers stabilitet
och robusthet vid behandling av kommunalt avloppsvatten i praktiken.

Aven om processalternativen i jimforelsen har dimensionerats for samma
utslippskrav idr det virt att notera att behandlat vatten frin en MBR-process
har en ligre halt organiskt material 4n utgdende vatten frin mikrosilar (Judd
en tiondel si stor. Onskas ytterligare polering av det behandlade vattnet,
t.ex. for reduktion av mikroféroreningar, kan detta vara en mirkbar fordel.
Vid polering med ozon minskar erforderlig dos av ozon vid ligre halt orga-
niskt material och vid behandling med aktivkolfilter minskar tillvixten av
biofilm. Vid behov av sidan efterpolering skulle sandfilter sannolikt vara
att foredra framfor mikrosilar efter AGS eller aktivt slam pa grund av hogre
avskiljningsgrad.

Processer baserade pd SBR-teknik, som AGS-processen, har fordelen av
en storre flexibilitet 4n kontinuerliga processer. Genom att indra volymsut-
byte under cyklerna eller lingden pa cyklernas faser som anaerob fyllning,
aerob fas och sedimentering kan férhallandena fér behandlingen justeras
och optimeras. Om behov uppstar kan man t.ex. férlinga sedimenterings-

fasen vid en forsimring av sedimenteringsegenskaperna eller infoga en fas
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med efterdenitrifikation med lagrad kolkilla i slutet av cykeln ifall ligre
nitratkoncentrationer 6nskas. En storre flexibilitet kriver dock en tillricklig
buffertvolym for att lagra det avloppsvatten som anlint mellan fyllningarna,
och eventuellt dven en utgdende buffert.

Tidsdtgdngen for uppstart av de biologiska processerna i de olika alter-
nativen kan antas ir nigot lingre for AGS- och MBBR-processerna jimfort
med aktivslam- och MBR-alternativen. Det ir en vanlig observation att gra-
nuler och andra biofilmer tar nigot lingre tid att etablera.

Alternativen skiljer sig nir det giller utbildningsbehov f6r driftspersonal.
Generellt kriver nya tekniker mer extra utbildning 4n viletablerad och van-
ligt férekommande teknik. I detta avseende innebir AGS och MBR relativt
ny och dnnu inte sa vilkind teknik som kan kriva extra resurser for utbild-

ning jimfort med aktivslamalternativen.

8.3  Slutsatser

Jimférelsen av de fem olika processalternativen bekriftade att en AGS-pro-
cess kan vara betydligt mer kompakt 4n aktivslamprocessen (40-50 % ligre
markbehov). Detta ir tack vare att hog slamhalt kan héllas i systemet och
att ingen separat sedimenteringsbassing krivs. Dock var i denna jaimforelse
AGS-processen inte lika kompakt som MBR-alternativet. Den uppskattade
elenergianvindningen ir ligre for AGS-alternativet 4n for samtliga andra
alternativ dven vid samma vattendjup. Ett hogre vattendjup, vilket dr van-
ligt for AGS-processer, minskar bade yt- och energibehovet ytterligare for
AGS. I jimférelse med de andra processalternativen dr AGS-processen dock
en relativt oprovat kort och mer kunskap och erfarenheter om processens
robusthet ir 6nskvird. Mer kunskap om hantering och rétning av granul-
rikt slam skulle underlitta upprittandet av en energibalans.
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9  Enfallstudie: Om- och tillbyggnad
av Osterrods avloppsreningsverk

9.1 Bakgrund

Sveriges forsta AGS-anliggning i fullskala byggs pa Osterrods ARV i Strém-
stad kommun. Ombyggnaden av reningsverket pabérjades i mars 2017 och
beriknas vara firdig varen 2019. AGS-linjen ska enligt planen tas i drift
under véren 2018.

Stromstad ir en turistkommun med kraftigt f6rhojd belastning under
sommarmanaderna jimf6rt med resten av dret. Kommunens totala befolk-
ning dr 2017 drygt 13 000 invanare. Turistbelastningen under hogsisong
ligger idag omkring 10 000 pe hégre in medelbelastningen under lagsi-
song. Det ir dirfor viktigt f6r Stromstad kommun att processen klarar av
kraftigt varierande floden och belastningar.

Osterrods ARV ir idag i stort behov av ombyggnation, pa grund av fram-
tida belastningsokningar och problem att uppritthalla kviverening vid laga
temperaturer. Ambitionen frén Stromstads kommun var att den ombyggda
anliggningen ska kunna hantera en belastningsskning pd 10 000 pe. D4
krivdes en ny biologisk linje som skulle kunna ta emot 60 % av flodet.
En jimférelse gjordes mellan tre olika alternativ som komplement till en
upprustning av den befintliga aktivslamanliggningen: MBBR, aktivt slam
och AGS (Nereda). Kommunen ansig att AGS var det bista alternativet.
De huvudsakliga argumenten for detta var minskad energianvindning och
ligre arliga kostnader jimfort med bade aktivt slam och MBBR samt min-
dre ytbehov jimf6rt med aktivt slam. Det innebir att vid ombyggnationen
av Osterrods ARV ska den biologiska kapaciteten utskas genom att dagens
aktivslamprocess rustas upp och kompletteras med tva AGS-reaktorer.

9.2 Dimensionering

Det ombyggda reningsverket har dimensionerats fér en maximal belastning
pd 30 000 pe och ett dimensionerande fléde (Q,, ) pa 300 m*/h. Den bio-
logiska behandlingen kommer att vara uppdelad i tva linjer. 60 % av flodet
kommer g3 till en AGS-linje med tva parallella reaktorer samt tillhérande
inkommande och utgdende bufferttankar. Parallellt med detta gér 40 % av
flodet till en aktivslamlinje i sju zoner for nitrifikation och denitrifikation.
Overskottsslam tas ut frin AGS-processen till en slambufferttank varifrin
det granulira slammet pumpas till slambehandlingen eller till aktivslam-
linjen. Tanken ir att 6verskottsgranulerna frin AGS-linjen ska kunna ledas
till aktivslamlinjen for att dir ge forbittrade sedimenteringsegenskaper
(hybridanliggning, se Avsnitt 6.6.4).

Dimensioneringen av AGS-linjen i form av en Nereda-anliggning har
utfores tillsammans med Royal HaskoningDHYV. En svensk konsultfirma,
H2OLAND, har sttt f6r dimensioneringen av évriga processteg. Dimen-
sioneringen av AGS-steget har lopande anpassats till det 6vriga reningsver-
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ket och vice versa. Eftersom AGS inte tidigare har implementerats i fullskala
i Norden s3 finns inga referensanliggningar under nordiska férhillanden.
Dimensioneringen av AGS-processen ir utférd med utgingspunke i att
temperaturen som lagst dr 5° C, vilket vanligtvis intriffar under februari
minad. Precis som for den nya aktivslamlinjen pd Osterrods ARV ir det
vintern som utgdr begrinsningen i dimensioneringen. Slamhalten i AGS-
processen forvintas vara 8 g/l under luftning, vilket ger en slambelastning
pa ca 0,04 g BOD_/(g SS-d) vid medelflode. Dimensionerade floden och
belastningar framgér av Tabell 9.1.

Tabell 9.1 Dimensionerande fléden och belastningar fér AGS-linjen vid Osterréds ARV.

Parameter Enhet Period

Fléden Jan, feb, mars Jul, aug Resten av aret
Dygnsmedelfléde (40-percentilsflédet) m?/d 3100 3730 3100
Max torrvaderfléde m3/h 170 210 170
Max regnvéaderfléde m3/h 360 360 360
Maxdygnfléde m3/d 8 640 8 640 8 640
Belastning

COD kg/d 938 1596 938
BOD, kg/d 410 727 410
BOD, kg/d 369 655 369
SS kg/d 469 798 469
TKN kg/d 108 198 108
TP kg/d 11 20 11

Baserat pé aktuellt toppfléde gjordes bedomningen att tvd reaktorer med
buffert innan och efter var den bista [6sningen i detta fall. Med tva reaktorer
underlittas dven reningen i hindelse av att den ena reaktorn maste stingas
av. Processen liknar ocksd mer en kontinuerlig process nir man kan alter-
nera inflsdet mellan reaktorerna.

Tabell 9.2 visar de erforderliga volymerna och ytorna for Osterrods ARV
med och utan férsedimentering. Den slutliga utformningen har direfter
anpassats ytterligare utifrin de lokala forutsittningarna. Volymerna blir
nigot storre och energianvindningen 6kar nigot ifall forsedimentering inte
tillimpas. Dimensioneringen ir baserad pa utslippskraven i Tabell 9.3.

Tabell 9.2 En jdmférelse av de volymer som krévs vid férsedimentering
respektive ingen forsedimentering (de Blois & Areskoug, 2014).

Forfallning Ingen forféllning

BOD,-belastning vinter g/(g SS-d) 0,038 0,04
Slamhalt g/l 8 8

Buffert innan m?3 250 300
Reaktorvolym m3 2 x 650 2 x 750
Buffert efter m?3 250 300

Total volym m3 1800 2100

Yta m? 260 300
Energiforbrukning kWh/m? <0,16 <0,19
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Tabell 9.3 Utslappskrav som stéllts vid dimensioneringen av AGS-delen av

Osterréds ARV.

Parameter Period

Halter Enhet Maj-aug, medel Arligt medel
COD mg/I 70 70
BOD, mg/I 8,0 8,0
BOD, mg/! 7.3 7.3

SS mg/I 20 20
N-tot mg/I 10 10
P-tot mg/I 1,0 1,0

9.3  Processbeskrivning

Ombyggnaden av Osterrods ARV beriknas paga frin viren 2017 till viren
2019. Efter ombyggnationen kommer reningsverket att bestd av féljande
steg (Figur 9.1):
Vattenbehandling:
* Inloppspumpstationer
* 2 st inloppssilar
* Luftat fett- och sandfing
* 3 st forsedimenteringsbassinger med méjlighet till fillning och flockning
* Biologiskt steg med aktivslam (7 zoner)
* Mellansedimentering for det utgdende vattnet fran aktivslam
 Tva SBR-bassinger for biologisk behandling med AGS
* En buffertbassing placeras fore och en efter AGS-bassingerna
* Inblandning och flockning
* Slutsedimentering
* Utloppsledning med sjilvfall

Slambehandling:
¢ Slambuffert for verskottsslam frin AGS
* Blandslamlager
* Galler och sandfing for brunnsslam
* Brunnsslamlager
* 2 luftade tunnslamlager
* 8 st vassbiddar
* Mekanisk fortjockare
* Tjockslamlager
* Slamskruvpress
* Externslamlager

9.3.1  Férbehandling

Fore biologin kommer vattnet att passera tvé renssilar, ett sand- och fettfing
samt tre férsedimenteringsbassinger med en total yta p 300 m*. Vid normala
floden fordelas flodet jimt Gver tvd av forsedimenteringsbassingerna (1 och 2)
medan den tredje endast anvinds for utjimning vid héga floden. Fillningske-
mikalie kan doseras till alla tre férsedimenteringarna med separat dosering till
varje bassing men vid normal drift kommer ingen dosering att ske i den av

bassingerna som forser AGS-linjen med huvuddelen av dess flode.
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Utgédende vatten frin férsedimentering 1 och 2 férdelas vid normal drift
enligt f6ljande:

* 60 % av inkommande fléde till den biologiska reningen leds till AGS-
linjen. Flodet kommer frimst frén forsedimentering 1 (kan idven vid
behov bytas till forsedimentering 2) dir fillning normalt inte tillimpas.
En mindre del kommer dven frin forsedimentering 2. Majoriteten av
inkommande fléde till AGS ska vara utan forfillning.

* 40 % av inkommande fléde till den biologiska reningen leds till aktivs-
lamlinjen (kan varieras mellan 20 och 40 %). Flodet kommer enbart frin
t.ex. férsedimentering 2 (kan 4ven vid behov byrtas till forsedimentering
1) dir fillning kan tillimpas.

* Ett maximalt fléde ska kunna stillas in f6r AGS- respektive aktivslamlin-
jen. Efter att detta fléde uppnis gir 6verskjutande flode till den linje som
inte har nigon begrinsning.

* Det finns ocksd majlighet att leda ett fléde forbi forsedimentering och

flockning direke till AGS.

Vid normal drift 4r det maximala flédet till aktivslambassingen 240 m3/h
och det maximala flédet till AGS-linjen 360 m’/h. Ledningarna dimensio-
neras s att det maximala flodet till varje linje dr 360 m?/h.

9.3.2  AGS-linjen

I tabell 9.4 presenteras anliggningsdata med volymer och flsdeskapaciteter
for AGS-linjen p3 Osterrods ARV.

Tabell 9.4 Anldggningsdata fér AGS-delen av processen.

Anlaggningsdel Uppgift Varde Enhet
Buffert 1 AGS antal bassénger: 1 st
vatvolym: 340 m?
inloppspumpar: 3 st
kapacitet (till varje AGS-reaktor): 2 x 200 m3/h
AGS antal bassénger: 2 st
vatvolym: 2x758 m3
yta: ca2x110 m?
djup: 70 m
Buffert 2 AGS antal bassénger: 1 st
vatvolym: 4400 m?
pumpar: 2 st
kapacitet (tot): 2 x 180 mdh
Slambuffert AGS antal pumpar: 2 st
volym: 30 md
slampump: 2 x 20 m¥h
Blasmaskiner AGS antal: 4 st
kapacitet: 700 m3/h

* 250 m? erfordras

Férsedimenterat vatten (alternativt endast grovsilat vatten) som ska behand-
las i AGS-linjen leds forst till buffertbassing 1 fére AGS-bassingerna. Buf-
fertbassingen ir omrord och har en volym pa 340 m’. I buffertbassingen
finns nivégivare och -vakt samt kontroll av konduktivitet, suspenderade
dmnen och pH. Aven en provtagningsstation finns. Vid hog nivé i buffert-
bassing 1 briddas vattnet till utloppspumpstationen.

Fran buffertbassing 1 pumpas vattnet till en av de tvd AGS-bassingerna.
Bassingernas volym ir 750 m? vardera, dvs. totalt 1 500 m®. I AGS-reak-
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torn sker fyllning och dekantering, luftning och sedimentering innan det
behandlade vattnet leds vidare. Inpumpning av vattnet sker via ett férdel-
ningssystem i botten av AGS-reaktorerna. Det inkommande vattnet fl6-
dar genom den sedimenterade biomassan vilket skapar god kontakt mellan
granuler och obehandlat vatten. I den évre delen av reaktorn sitter det en
avdragsrinna genom vilken det behandlade vattnet frin féregiende cykel
rinner ut samtidigt som nytt vatten pumpas in. Mellan 25 och 65 % av
reaktorns volym kan ersittas under varje cykel.

Luftning sker med en eller tvd blismaskiner (det finns en tredje som
str i reserv) och ett luftningssystem av finbldsiga membranluftare i varje
AGS-bassing. Luftningen styrs pd syrehalts-, ammonium-, nitrat-, fosfat
och redoxmitningar i AGS-bassingerna. Ingen mekanisk omrorare krivs.
Sedimenteringen av slammet och slamuttag sker i den tredje fasen i cykeln.
Overskottsslam tas ut via sjilvfall och leds till slamlagret. Slamuttaget styrs
bland annat pa susphaltsmitare i AGS-bassingen.

Dekanterat vatten frin AGS-bassingerna leds till buffertbassing 2, med
volym 250 m?, som jimnar ut flddet till flockningen. Den férsta delen av
tomningen av buffertbassing 2 gors med sjilvfall, den andra delen sker
genom pumpning. Ventilen och pumparna regleras s att flodet till flock-
ningsbassingen f6ljer det inkommande flodet till buffertbassing 1. Hur
inpumpning, cykeltider, syrehalter, recirkulation, sedimentering och slam-
uttag samt fortjockning etc. i AGS-bassingerna exakt styrs kontrolleras av
ett Nereda-specifikt styrsystem som ska kommunicera med styrsystemet pa
resten av anliggningen.

Vid torrvidersfloden kommer cykeltiden vara 4 timmar. Vid hogfloden
kommer den minsta cykeltiden vara 2 timmar vilket innebir kontinuerlig
fyllning och en fyllningstid per reaktor om 1 timme. I detta fall blir luft-
ningsfasen relativt kort (< 1 timme).

Uppstartsperioden av AGS-processen beriknas ta ndgra manader, under
vilka den befintliga aktivslamlinjen behalls i drift. Uppstarten kommer att
ske under viren och sommaren f6r att utnyttja de gynnsamma tempera-
turerna. Sannolikt kommer granuler frin nidgon av de nederlindska AGS-
anldggningarna att anvindas f6r ympning. Nir AGS-processen har stabili-
serats och uppnar tillricklige liga utgdende halter kommer aktivslamlinjen
att tas ur drift och byggas om.

9.2.3  Efterbehandling

Utgdende vatten frin aktivslamprocessen leds till en mellansedimente-
ringsbassing. Det utgdende vattnet frin mellansedimentering och buffert
2 blandas i en blandningstub i den férsta av tvd flockningskammare, ddr
dven fillningskemikalier doseras. Det blandade vattnet leds via tvd flock-
ningskammare till en befintlig slutsedimenteringsbassing som har en area
om 455 m’. Uppehillstiden i slutsedimenteringsbassingen blir omkring
3—4 h vid torrviderforhdllanden. Detta ir en relativt kort uppehéllstid dir
risken for hydrolys av slam och efterdenitrifikation ir ringa. Direfter leds
det renade vattnet via utloppsledningen till recipienten.
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9.3.4  Slambehandling

Det finns tvd alternativ for slambehandling, antingen de befintliga vassbid-
darna eller fortjockning med en mekanisk fortjockare f6ljt av avvattning
med en slamskruvpress. Uttaget slam frdn férsedimenteringen, mellansedi-
menteringen och slutsedimenteringen pumpas direke till ett blandslamlager
medan Sverskottsslam frin AGS-bassingerna leds till en slambuffertbassing
med volym 30 m?. Hir sker en viss fortjockning av dverskottsslammet. Det
tjocka slammet leds till blandslamlagret, alternativt till aktivslambassingen
for att ge forbittrade sedimenteringsegenskaper i aktivslamlinjen. Dekanta-
tet fran slambufferten leds till forsedimenteringsbassingen.
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10 Patent, upphandling och sekretess

10.1 Patent

Sedan aeroba granuler f6rst rapporterades pa 1990-talet har ménga aspek-

ter av dem varit foremadl for patentansskningar. For nirvarande kan de

patent och patentansdkningar som ir relaterade till acroba granuler riknas

i hundratals enligt offentligt tillgingliga samlingar (Espacenet, www.epo.

org). Ansdkningar har limnats in frn sivil universitet som industri i olika

delar av virlden, inte minst i Asien. En fullstindig genomging av patent-
litcteraturen och den legala statusen for ansékningar har inte genomférts
inom detta projekt. Diremot sammanfattas nedan de aspekter av AGS som

erhdllit patent med anknytning till den dominerande AGS-leverantéren i

Europa, Royal HaskoningDHV:

* Anrikning av acroba granuler i en SBR genom att tillimpa kort sedimen-
teringstid och delvis tdmma reaktorn. Sedimenteringstiden ska vara kor-
tare dn vitskehojden i reaktorn dividerat med sedimenteringshastigheten
5 m/h (Heijnen & van Loosdrecht, 1998).

* Behandling av avloppsvatten med aeroba granuler i en SBR med i tur
och ordning en anaerob fas, en aerob fas och sedimentering. I den aecroba
fasen ir, enligt denna uppfinning, koncentrationen av 16st syre lidgre 4n 5
mg/] (van Loosdrecht & de Kreuk, 2004).

¢ Overforing av biomassa frin process med aeroba granuler till en aktivs-
lamprocess pd s sitt att den biomassan som 6verfors har en ligre sedi-
menteringshastighet 4n den del av biomassan som inte &verfors till

aktivslamprocessen (Peeters & Lu, 2013).

Det finns ocksd en mer nyligen inlimnad ansékan som dnnu inte 4r granskad
rorande utformning av en AGS-reaktor. Enligt denna uppfinning behandlas
avloppsvatten i reaktorn vid ett vertikalt pluggflode, utloppsrinnor med hal
l6per tvirs dver reaktorn for dekantering av behandlat vatten frin reaktorns
ovre del och recirkulationsrinnor, som ocksa loper tvirs dver reaktorn, ir
integrerade med utloppsrinnorna pa ett sddant sitt att pluggflodet inte stors
(van Dijk, 2017).

10.2 Upphandling och sekretess

Detta avsnitt beskriver frimst erfarenheten av Strémstads kommun vad gil-
ler upphandling och sekretess for Nereda-anliggningen vid Osterrods ARV.
Tiden fran de forsta férhandlingarna med RHDHYV till et firdigt kontrake
blev relativt ling. Det berodde delvis pd bristande erfarenhet hos leveran-
toren vad giller affirer med offentliga organisationer i Sverige, vilka t.ex.
regleras i lagen om offentlig upphandling, lagen om upphandling inom f6r-
sorjningssektorerna och offentlighetsprincipen. Dessa regler avviker visent-
ligt frin de som finns i mdnga andra europeiska linder. Om det vid tillfillet
funnits en licenstagare for Nereda-processen i Sverige eller Skandinavien

hade férmodligen en del av flaskhalsarna i férhandlingen kunnat undvikas.
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Naturligtvis gjorde dven det faktum att det var den forsta Nereda-anligg-
ningen i Sverige att beslutsprocessen och tiden for den politiska forank-
ringen blev ling. Féljande gicks igenom under loppet av 2-3 ér:

1. Férhandlingar om offerternas innehll och prissittning

2. Férhandlingar om processgarantin, villkoren och giltigheten

3. Upphandlingsproblematiken da endast en anbudsgivare fanns

Stromstads kommun anlitade bdde en affirsjurist (Foyen) och en teknisk
konsult (H2OLAND) fér att granska samtliga handlingar frin leverants-
ren. Detta visade sig vara nodvindigt for att erhalla dokument som tog vil
hinsyn till kommunens intressen. Upprepade turer med dndringar i doku-
menten krivdes innan firdiga handlingar kunde produceras. Framférallt
gillde detta processgarantin dir ett antal mindre och storre dndringar kriv-
des och konsensus till slut uppniddes.

En diskussionspunkt var den svenska offentlighetsprincipen (enligt
offentlighets- och sekretesslagen) i Sverige som innebir att allminheten,
enskilda privatpersoner och foretridare f6r media, i princip ska kunna fa
tillging till material frin offentliga instanser som staten och kommuner.
S4 dven om leverantoren frin borjan krivde att alla deras dokument skulle
skyddas av sekretess och vara odtkomliga f6r utomstiende, var de tvungna
att acceptera offentlighetsprincipen och att samtliga handlingar, efter viss
moda, kan bli allmint tillgingliga. Vidare 6nskade leverantoren att even-
tuella tvister i samband med kontrakt och garantin skulle behandlas pa en
domstol utomlands. Hir fick de dock acceptera att tvister ska avgoras hos
en svensk domstol.

I processgarantin forbinder sig leverantéren att processen ska uppna vissa
maximala koncentrationer av BOD, kvive och fosfor samt suspenderade
dmnen. Om dessa virden inte uppnds under garantiperioden och kommu-
nen aberopar garantin undersoks forst orsaken till 6verskridandet. Kom-
munen och leverantéren forvintas samarbeta under denna period. Om det
direfter skulle visa sig att det 4r AGS-processen som inte fungerar tillfred-
stillande har kommunen ritt till ersittning f6r erhéllen skada, som parterna
ska komma &verens om, upp till ett visst maximalt belopp.

Ett villkor i processgarantin ir att belastningen till AGS-reaktorerna inte
overskrider de uppgivna virdena. Kommunen ska dven genomfdra ett gan-
ska omfattande analysprogram sd att de inblandade parterna hela tiden kan
folja processens prestanda.

Garantin giller i ett &r frin och med ett visst 6verenskommet datum, dd
tillfredstillande resultat uppnas och processférhillandena ir representativa,
alternativt senast inom 150 dagar frin uppstartsdatumet. Kommunen beta-
lar en premie for garantin och dirmed kan garantin ses som en slags forsik-
ring mot en diligt fungerande process. Forsikringen giller siledes utdver
ansvaret enligt "Fidic White book” som i detta fall valdes som upphand-
lingsgrund. Konsultansvaret enligt "Fidic White book” utfaller vid berik-
ningsfel och projekteringsfel eller dylikt. Garantin giller siledes endast om
problemen beror pa Nereda-processen, t.ex. om granuleringen inte ir stabil
och utlovade utslippshalter inte uppnés.

Upphandling av en AGS-process kompliceras av det faktum att det i
dagsliget endast finns en leverantor. Upphandling kan ske pa olika sitt:
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1. Direktupphandling med hinvisning till att endast en leverantér finns
for den efterfrigade, patenterade 16sningen.

2. Upphandling i konkurrens genom att, férutom vad giller investerings-
beloppet, dven stilla kriterier vad giller energianvindning och kom-
pakthet samt fullskalereferenser. Eftersom AGS ir kompaktare dn aktivt
slam med en ligre energianvindning kan denna teknik bli vinnande i
en sddan upphandling. (MBBR- och MBR-teknikerna uppfyller dé inte
energikriteriet).

Alternativ 1 dr mer riskfyllt i samband med en eventuell prévning vid
domstol. Man ska i princip kunna visa att den upphandlade leverantéren
har ensamritt t.ex. i form av ett patent pa den efterfrigade produkten och
att inga liknande tekniker finns pd marknaden (vilket ir fallet for Nereda-
processen). Upphandlingen bor dokumenteras noggrant f6r att minimera
riskerna. Man kan minimera det beloppet som handlas upp direkt, t.ex. gil-
lande Nereda-specifik kunskap som projektering, uppstart, évervaknings-
och styrsystem och support. Dé handlas den stérsta delen av investerings-
beloppet 4ndd upp i anbudskonkurrens, t.ex. gillande bygg, maskin, el och
VVS.

Stromstads kommun har dven undertecknat ett slutanvindaravtal som
ger kommunen rittigheten/licensen att tillimpa Nereda-tekniken pd Oster-
réds ARV. Avtalet innehéller bide rittigheter och forpliktelser i samband
med sekretess. Utan samrdd med leverantéren kan publicering av resultat
frin anliggningen endast ske gillande inkommande och utgiende virden
samt energiférbrukning. Publicering av annan data frin anliggningen ska
forst godkinnas av RHDHYV, eftersom man vill undvika att eventuellt fel-
aktig information sprids.

RHDHYV kriver att alla organisationer inklusive leverantorer och kon-
sulter som arbetar med projektet, samt besokare till anliggningen, ska
underteckna ett sekretessavtal. Detta innebir att berérda organisationer och
besokare inte far sprida unika kunskaper och iakttagelser som inte redan ir
allmint kinda. Skulle detta ind& goras kan det leda till skadestindsansprik
eller tvist i domstol.
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11 Mojligheter och utmaningar
for AGS i Sverige

11.1 Férdelar och méjligheter

Baserat pd tillginglig kunskap och erfarenhet bedomer vi att det finns god
potential att anvinda AGS-tekniken f6r avloppsvattenrening i Sverige.
AGS-anliggningar har visat sig ge vil definierade reningsresultat i fullskala
virlden 6ver, om in i ett begrinsat antal anliggningar. Savil var som andras
jimforelser har visat att AGS-processer kan vara kompakta och energief-
fektiva jimfort med tillgingliga alternativ. Dirfor kan AGS mycket vil vara
ett attraktivt val bide f6r nybyggnad och utbyggnad av reningsprocesser. I
synnerhet dd tillgdngen pd markyta ir begrinsad.

Tekniken 4r & ena sidan relativt ny och de praktiska erfarenheterna ir
begrinsade. A andra sidan har omfattande forskning och utveckling pagatt
som klarlagt de ingdende processerna och olika betingelsers paverkan pé
processen. Den grundliggande tekniska kunskapen och forstdelsen for
AGS-processen ir dirfor god och vildokumenterad.

Sammansittningen pd avloppsvatten skiljer sig mellan olika linder bero-
ende pa vattenanvindning och inlickage i ledningssystem. De genomsnitt-
liga koncentrationerna av BOD, kvive och fosfor som nir svenska renings-
verk (Svenskt Vatten, 2016) ir ligre in i exempelvis Osterrike och Frankrike
men i samma nivd som i Nederlinderna (Pons et al., 2004). Det kan antas
att alltfor laga koncentrationer i avloppsvattnet gor det svarare att dstad-
komma de relativt hga koncentrationer av féroreningar som ir 6nskvirda
for att skapa stabila granuler. Eftersom AGS-processen delvis har utvecklats
i Nederlinderna och flertal fullskalereferenser finns dir, tyder det pa att dven
ett typiskt svenskt avloppsvatten kan fungera vil f6r AGS.

Biologisk fosforavskiljning #r en integrerad aspekt av AGS-processen.
Den innebir en attraktiv minskning av kemikalieforbrukningen jimfort
med kemisk fillning. Biologisk fosforavskiljning forenklar ocksd utvin-
ning av fosfor frin vattenreningen. Detta kan t.ex. ske i ett processteg ddr
biomassan tillts slippa fosfor till vattenfasen under kontrollerade former
for utfillning av en niringsprodukt. Utvinning av virdefulla resurser frén
avloppsvatten, i synnerhet dndliga sidana som fosfor, ir ett viktigt och efter-
stravansvirt mél. Utveckling pagir ockséd for att mojliggora utvinning av
ytterligare en virdefull resurs frin AGS, nidmligen alginat-liknande biopo-
lymerer.

En potentiell méjlighet ir att likemedelsrester och andra mikroférore-
ningar (Cimbritz et al., 2016) bryts ned mer effektivt i AGS-processer 4n i
konventionella aktivslamprocesser i likhet med vad som observerats i andra
typer av biofilmsprocesser (Falés et al., 2012; Luo et al., 2014). I s fall kan
det leda till ligre utslipp av dessa amnen eller mindre behov av efterfoljande
polering.
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11.2 Allménna utmaningar

Nedan diskuteras ett antal tekniska och praktiska utmaningar med AGS-
tekniken som har identifieras under arbetet med denna oversike:

Eftersom AGS-processens kompakthet och reningsprestanda framforalle
bygger pa de goda sjunkegenskaperna ir det av yttersta vikt att granule-
ringen bemistras s att aggregat med hog sedimenteringshastighet faktiske
bildas i processen. Vid drift av en AGS-anliggning 4r man beroende av att
de processférhillanden som ska gynna granulering ocksé skapas och upp-
ritthdlls. Skulle granulering av ndgon anledning vara svér att dstadkomma,
tex. pd grund av ndgot hittills okiint inhiberande dmne i avloppsvattnet
eller hinder att &stadkomma gynnsamma processbetingelser, kan renings-
prestandan bli allvarligt drabbad.

Samtidig fyllning och dekantering verkar vara det mest frdelaktiga siit-
tet att driva en AGS-process. Men principen har trots sina férdelar nigra
inneboende utmaningar. Ett flode genom reaktorn som ir nira ett idealt
pluggflode maste skapas for att inte riskera hydraulisk kortslutning, dvs.
genombrott av féroreningar frin det inkommande vattnet till utgdende vat-
ten. For detta syfte maste fldet fordelas mycket vil 6ver bottnen av reak-
torn och igensittning av flddesfordelningssystemet méste forhindras. Det
faktum att fyllning och dekantering sker under anaeroba férhillanden leder
till en extra utmaning eftersom det innebir att biomassan avger fosfat, som
en del av den biologiska fosforavskiljningen, samtidigt som reaktorn téms.
Den maximala fosfatkoncentrationen i reaktorn kan vara dubbelt si hog
som i ingdende vatten vilket leder till allvarligare konsekvenser ifall genom-
brott av fosfor till utgdende vatten sker.

Vid sidan av fosfor ir suspenderade amnen nigot som kriver extra vaksam-
het for att uppna optimerad avskiljning. Eftersom stora och kompakta granu-
ler har begrinsad forméga att hydrolysera inkommande suspenderat material,
och samtidigt dstadkomma god kviveavskiljning, krivs att en blandning av
granuler och aktivslamflockar #r nirvarande. Hoga halter fett i inkommande
vatten ir ofordelaktigt och kriver avskiljning genom férbehandling.

Uppstartstiden f6r en AGS-process ir sannolike lingre 4n for en aktivs-
lamprocess. Aven om det ir svirt att exake forutsiga uppstarttiden, efter-
som den beror pd en miingd faktorer, 4r det rimligt att anta att den i likhet
med andra biofilmsprocesser ir relativt léng. I praktiken, med en viss andel
tillsatta granuler och gynnsamma sommartemperaturer, kan uppstarten ta
omkring ett halvar.

Att AGS-processer drivs som SBR:er medger stor flexibilitet eftersom
ménga parametrar kan justeras vid drift. Men en AGS-process kriver ocksé
relativt avancerad dvervakning och styrning for att fungera optimalt. Exem-
pelvis med avseende pé luftning, flddeshastighet vid fyllning och denitrifi-
kationsfaser. Kontroll av slamuttag kan kriva analys av granulmingd for att
avgora om omblandat slam eller endast lingsamt sedimenterande 6verfas
ska tas ut. Fungerande styrstrategier tycks finnas men deras detaljer 4r inte
allmint kiinda.

Nir det giller utslipp av lustgas och eventuella skillnader jimfért med
aktivslamprocessen finns in si linge endast indikationer. Grundliga under-
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sokningar som skulle kunna ge en tydlig bild av om det finns sddana skill-
nader saknas liksom kunskap om hur en AGS-process bor drivas optimalt
ur detta hinseende.

I vissa sammanhang strivar man efter att avskilja stérsta mojliga miangd
fororeningar vid forbehandlingen genom férfillning for att t.ex. maximera
produktionen av biogas. An sa linge ir det osikert om forfillning dr maj-
lig att kombinera med AGS. En alltfor 1g kvot mellan fosfor och orga-
niskt material i ingdende vatten oméjliggor anrikning av PAO i granulerna.
Sidana forhallanden skulle istillet gynna tillvixt av GAO-rika granuler.
Eftersom PAO-rika granuler har visat sig extra kompakta och vilsedimente-
rande idr det 4nnu si linge osikert om AGS-processen kan fungera effektive
utan dem och med GAO-rika granuler istillet.

Tillginglig information om behandling av AGS-slam ir begrinsad med
avseende pé fortjockning, erforderlig dosering av polymer och metanpoten-
tial vid rétning. Det finns indikationer pé att innehéllet av tungmetaller 4r
liknande eller i vissa fall ldgre dn for aktivt slam (STOWA, 2013) men mer
kunskap om detta skulle behovas.

En utmaning med AGS-tekniken, som ocksa utgér en stor skillnad gent-
emot en traditionell reningsteknik som t.ex. aktivt slam, ir att marknaden
for anliggningar domineras av en enda leverantér. Anliggningarna omgir-
das dessutom av sekretess. Det leder till en begrinsad konkurrens och sprid-
ning av kunskap.

11.3 Utmaningar med avseende
pa svenska férhéllanden

De reningsresultat som verkar mojliga att uppnd med en AGS-process inne-
bir utgdende koncentrationer pd 10-20 mg/l SS och 0,8-1 mg/l fosfor.
Med typiska svenska utslippsvillkor innebir det att nigon form av efterpo-
lering krivs. An si linge finns begrinsad erfarenhet om vilka tekniker som
fungerar bra som efterbehandling efter AGS. Det ir inte heller klarlagt hur
vil limpad AGS-processen ir for att uppnd riktigt l8ga halter av totalkvive,
under 5-6 mg/l, i behandlat vatten.

Svenska férhédllanden innebir ligre temperaturer pd avloppsvattnet jim-
fort med linder med befintliga AGS-anliggningar. Information finns till-
ginglig om AGS-anliggningar med vintertemperaturer kring 10° C (Pronk
et al., 2015) men i Sverige dr temperaturer kring 5° C inte ovanliga. Hur
AGS-processen fungerar och bor dimensioneras vid riktigt laga temperatu-
rer 4r inte allmint kint.

Minga svenska avloppsreningsverk upplever stora flédesvariationer bero-
ende pd inlickage av regnvatten. Fér SBR-system som AGS-processen finns
svirigheter att hantera hoga flddestoppar. I sddana situationer kan sepa-
rat hogflédesbehandling vara att foredra framfér en AGS-process som ir
dimensionerad for de hogsta flédestopparna.
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11.4 Fragestallningar for forskning och utveckling

Ett antal frigestillningar har identifierats for fortsatt forskning och utveck-
ling. Bedomningen ir att mer kunskap om dessa aspekter av AGS-processen
skulle underlitta framgingsrik implementering av tekniken i Sverige:

* Hur paverkas AGS-processens effektivitet av sammansittningen pa inga-
ende vatten efter olika typer av férbehandling?

* Kan forbehandling i form av kemisk fillning kombineras med AGS?

* Hur péverkas AGS-processens effektivitet och dimensionering av liga
vintertemperaturer (< 10° C) i kombination med liga substratkoncentra-
tioner i samband med hégt inlickage?

* Hur ska AGS-processen dvervakas och styras for att ge optimal kvive-
avskiljning?

* Hur laga totalkvivekoncentrationer kan uppnis med AGS-processen?

* Kan processen styras for stabil kviveavskiljning via nitrit som strategi for
en mer effektiv kviveavskiljning?

* Hur bér AGS-processen drivas for minimerade lustgasutslidpp?

* Vilka metoder for efterpolering bér appliceras vid olika utsldppskrav?

* Hur ska ett fldesfordelningssystem konstrueras for ett optimalt plugg-
flde genom reaktorn?

* Hur skiljer sig optimala slamhanteringsmetoder och metanpotential for
slam frin AGS-processen fran aktivt slam?

* Vad ir AGS-processens prestanda med avseende pa reduktion av like-
medelsrester och andra mikroféroreningar jimfért med andra biologiska
reningstekniker?

* Hur mycket kan kapaciteten 6ka i en aktivslamanliggning som ympas
med 6verskottsslam frin en parallell AGS-process?

* Hur ser en optimal processlosning ut som inkluderar fosforutvinning
fran AGS?

* Hur dimensioneras en AGS-anliggning om brist pa intern kolkilla rider
och en extern kolkilla méste tillsittas? Vilka kolkillor 4r i sa fall limpli-
gast?
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12 En framatblick

Intresset och uppmirksamheten for avloppsvattenrening med aerobt gra-

nulirt slam ir stort och 6kande internationellt (WaterWorld.com, 2017a).

Aven i Sverige har ett stigande intresse noterats och detta intresse forvintas

viixa 4n mer i samband med att Nordens forsta AGS-anliggning snart star-

tas upp vid Osterrdds ARV i Stromstad (de Blois et al., 2015; WaterWorld.

com, 2017b). Vi bedémer att det finns stor potential att tillimpa AGS vid

svenska avloppsreningsverk och har identifierat nigra faktorer som skulle

kunna 6ka méjligheten att tillimpningen blir framgingsrik:

* En noggrann 6vervakning och uppféljning av uppstart och drift av Oster-
réds ARV i Stromstad rekommenderas. Detta kan ge mycket virdefulla
insikter i hur processen fungerar i allminhet och under svenska forhal-
landen i synnerhet.

* Pilotstudier vid reningsverk med intresse for AGS ir att rekommendera.
Pilotforsok kan ge viktig allmin erfarenhet och kunskap om teknikens
prestanda och utmaningar och hjilpa till att besvara de identifierade fr3-
gestillningar som kvarstdr.

* Mer svensk forskning och utveckling av AGS-tekniken. Den forskning
som idag bedrivs vid Chalmers Tekniska Hogskola ir viktig for att 6ka
den allminna kunskapen om AGS i Sverige och internationellt. Mer
sidan forskning i kombination med tillimpad utveckling i nira samar-
bete med VA-bolag och industri skulle kunna accelerera en framgingsrik
anvindning av AGS.

* Forum for utbyte av kunskap och erfarenheter av AGS mellan univer-
sitet/hdgskolor, kommuner/VA-bolag, teknikleverantsrer och konsulter
behover etableras, antingen i anslutning till befintliga forum f6r vatten-
fragor eller i nya sammanhang.
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Bilaga A

Tabell A.1  Sammanstéllning av parametrar fér dimensionering av aktivslamprocesser i de biologiska
processalternativen i Avsnitt 8.

Parameter Term Enhet Varde Processalternativ
Temperatur T °C 7 1-5
Slamutbyte, nitrifierare Y, g VSS/g NH,-N 0,12 2,3,4,5
Max tillvéxthastighet, nitrifierare vid 20° C Mo max g VSS/(g VSS-d) 0,75 2,3,5
Temperaturkorrigering forp S) 1,07 2,3,
Nedbrytningskonstant, nitrifierare vid 20° C k. g VSS/(g VSS-d) 0,08 2,3,5
Sakerhetsfaktor SF 2 2,3,5
Slamalder, aerob, design SRT, dygn 21,3 2,3,5
Slamutbyte, heterotrofer Y g VSS/g BOD, 0,56 2,3,4,5
Nedbrytningskonstant, heterotrofer vid 20° C k, g VSS/(g VSS-d) 0,12 2,3,4,5
Temperaturkorrigering fér k och k €] 1,04 2,3,4,5
Max bio-P-kvot gBOD,/gP 28,8 1,3,4,5
Specifik denitrifikationshastighet vid 20° C SDNR g NO,-N/(g VSS-d) 0,033 2
Specifik denitrifikationshastighet vid 20° C SDNR g NO,-N/(g VSS-d) 0,036 3,5
Specifik denitrifikationshastighet vid 20° C SDNR g NO,-N/(g VSS-d) 0,037 4
Temperaturkorrigering for SDNR © 1,026 2,3,4,5
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