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Förord 
 
Denna uppsats omfattar 15 högskolepoäng, som är det sista obligatoriska momentet i vår 
högskoleingenjörsutbildning i kemi med tillämpad bioteknik. Examensarbetet är utfört under 
vårterminen 2021 på uppdrag av Gryaab AB i Göteborg.  
 
Vi vill rikta ett stort tack till personalen på Gryaab som har givit oss ett varmt mottagande och 
som låtit oss ta del av massor med erfarenheter och lärdomar. Framför allt vill vi tacka våra 
fantastiska handledare, Emma Nivert och Pierre Lindqvist på Gryaab som har gett oss många 
av sina arbetstimmar och delat med sig av sina kunskaper och erfarenheter.  
 
Vi vill tacka vår examinator Tatiana Svedèn på Högskolan i Borås för att hon stöttat oss under 
arbetets gång och hjälpt oss i rätt riktning. 
 
Med förhoppning om att resultaten i denna uppsats kan bidra till en kunskap om hur 
emissioner av N2O kan minskas vid avloppsreningsverk. 
 
Borås, juni 2021  
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Sammanfattning 
 
Sveriges avloppsreningsverk står inför ett antal utmaningar, där en av utmaningarna är 
minskning av växthusgaser. Lustgas är en av dessa växthusgaser, som bildas vid rening av 
avloppsvatten. Lustgas är 300 gånger skadligare för klimatet i jämförelse med koldioxid. 
Dessutom påverkar den nedbrytningen av ozonskiktet. I dagsläget är det svårt att mäta och 
uppskatta lustgasutsläpp, på grund av att det pågår flera samtidiga processer på stora ytor. För 
att driften av avloppsreningsverk ska ske på ett effektivt sätt och med en ytterst liten 
miljöpåverkan måste man kunna förstå hur lustgas uppstår och hur bildningsprocesserna 
samverkar med de andra reningsprocesserna och driftparametrarna.  
 
Utsläpp av lustgas har studerats vid avloppsreningsverket i Göteborg. Syftet har varit att 
tillhandahålla resultat och mätningar från Gryaab AB reningsverk och fastställa vilka processer 
som ger upphov till störst eller minst lustgasemissioner. Utsläpp av lustgasemissioner har mätts 
från rejektrening med nitrifikation och denitrifikation process. Analyser på resultaten ska 
förhoppningsvist kunna hjälpa Gryaab AB med fortsatt studier om lustgas. Som mätningsmetod 
användes EPA-huvmätning som man mätte med ovanför vattenytan på bassängerna och mobilt 
extraktiv FTIR som åkte runt anläggningen.   
 
Den dominerande källan för lustgas visade sig bildas allra mest i nitrifikationsprocessen. Där 
mätningarna med huv-mätning och stickprov visade totala utsläpp motsvarande 1,8 ton 
N2O/år. Den totala lustgasemissionen från biologiska reningsprocessen visade totala utsläpp 
motsvarande 3,5 ton N2O/ år. 
 
Som en slutsats bör fler mätningar med olika mätningsmetoder och mer studier göras för att få 
en bättre överblick till varför och hur lustgas bildas. Samt vilka åtgärder som kan minska 
lustgasemission. Det finns ett behov av fortsatta studier med mätningar med olika 
mätningsmetoder på Gryaab AB.  
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Abstract 

 
Sweden's wastewater treatment plant faces several challenges, one of them is the reduction of 
greenhouse gases. Nitrous oxide is one of these greenhouse gases, which is formed during the 
purification of wastewater. Nitrous oxide is 300 times more harmful to the climate compared 
to carbon dioxide. In addition, it affects the depletion of the ozone layer. At present, it is 
difficult to measure and estimate nitrous oxide emissions, since several simultaneous 
processes are taking place on large areas. For the operation of sewage treatment plants to take 
place in an efficient manner and with an extremely small environmental impact, it is 
important to understand how nitrous oxide is formed and how the formation processes interact 
with the other treatment processes and operating parameters. 
 
Emissions of nitrous oxide have been studied at the wastewater treatment plant in 
Gothenburg. The purpose has been to provide results and measurements from Gryaab AB 
wastewater treatment plant and to determine which processes give rise to the highest nitrous 
oxide emissions. Emissions of nitrous oxide emissions have been measured from reject 
cleaning with the nitrification and denitrification process. Analysis of the results will 
hopefully be able to help Gryaab AB with further research. As a measurement method, EPA 
hood measurement was used, which was measured above the water surface in the basins and 
mobile extractive FTIR was driven around the facility. 
 
The dominant source of nitrous oxide was found to be formed most in the nitrification 
process. Where the measurements with hood measurement and sampling showed total 
emissions corresponding to 1.8 tons of N2O / year. The total nitrous oxide emissions from the 
biological treatment process showed total emissions corresponding to 3.5 tons of N2O /year. 
 
As a conclusion, more measurements with different measurement methods and more research 
should be done to get a better overview of why and how nitrous oxide is formed. And what 
measures can reduce nitrous oxide emissions. There is a need for further studies with 
measurements with different measurement methods on Gryaab AB. 
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Ordlista 
                                                                                   

ASM                                                                                    Aktivt slammodell 
 
Anoxisk                                                                               Syrefattiga förhållanden 
 
AOB                                                                                    Ammonium oxiderande bakterier 
 
BB                                                                                       Biobäddar 
                                                                            
BOD7                                                                                   Biologisk syreförbrukning 7 dygn 
 
BSM                                                                                    Benchmark simulation model 
  
CFC                                                                                     Klorfluorkarboner 
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DO                                                                                       Dissolved oxygen 
 
EN                                                                                       Efternitrifikation 
 
ED                                                                                       Efterdenitrifikation 
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GWP                                                                                    Global uppvärmningspotential 
 
Högbelastning                                                                     Hög halt av inkommande ammonium 
 
HDN                                                                                    Heterotrofa denitrifierande bakterier 

 
IPCC                                                                                    Förenta nationernas klimatpanel 
 
IWA                                                                                     International Water Association 
 
Lågbelastning                                                                      Låg halt av inkommande ammonium 
 
N2O                                                                                      Kemiska beteckningen för lustgas 
 
NOX                                                                                     Kväveoxider 
 
NOB                                                                                    Nitritoxiderande bakterier 
     
Nr                                                                                        Reaktiva kväveföreningar 
 
ODP                                                                                    Ozone depletion potential, ozonfaktor 
 
ODS                                                                                    Ozonnedbrytande ämnen 
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ORP                                                                                Oxidationsreduktionspotentialen                      
 
ppm                                                                                 Parts per million 
ppb                                                                                  Parts per miljard 
 
PHB                                                                                Polyhydroxibutyrat 
 
Rejektrening (RR)              Avvattnat vatten från slam som pumpas tillbaka till rejektrening 
 
SRT                                                                                Slam retentionstid 
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1. INLEDNING  
 
Flera studier har under de senaste decennier varnat för de skadliga effekterna av 
växthusgasutsläpp till atmosfären och hur det påverkar klimatet (Sambola 2012). Dessa 
problem måste börja prioriteras för att rätt utveckling ska ske (Turesson & Adriansson, 2016). 
Detta har gjort att den globala klimatdebatten har blivit ett hett forskningsområde. 
Kvävedioxid, även kallad lustgas är en potent växthusgas som har blivit ett globalt bekymmer 
de senaste åren. Lustgas är en kraftig växthusgas, uppemot 300 gånger skadligare för klimatet 
jämfört med koldioxid. Därför är även låga mängder av lustgasutsläpp oönskade, där den 
dessutom spelar en katalytisk roll vid ozonförstöring (Kampschreur et al, 2009) (Czepiel et al, 
1995). 
Det finns ett ökat behov av att minska utsläpp av lustgas och identifiera faktorerna som står 
för den största växthusgasutsläppen från avloppsreningsverk (Tumlin, 2013). 
 
Studier av lustgasemissioner från biologiska kvävereningsprocesser i större skalor har 
påbörjats. Trots att avloppsreningsverken har en viktig funktion finns det en baksida med den 
biologiska kvävereningsprocessen. (Carlsson, 2012). Vid nitrifikationprocessen oxideras 
ammonium (NH4

+) till nitrat (NO3
-) via nitrit (NO2

-) och vid denitrifikationprocessen 
omvandlas nitrat (NO3

-) till kvävgas (N2). Vid dessa två biologiska processer kan lustgas 
bildas som en mellanprodukt. Vid en ofullständig nitrifikation och denitrifikation där man har 
en syrebegränsad miljö, kan lustgas bildas som sedan emitteras till atmosfären. Det gäller 
speciellt processer som skiftar mellan aeroba och anoxiska förhållanden. Det har dock inte 
kunnat visa om lustgasproduktionen bildas vid övergång till anoxiska förhållanden eller vid 
återgång vid aeroba förhållanden (Westling, 2011). 
 
Det är i dagsläget osäkert vilka faktorer som ger upphov till emissioner av lustgas. Därav är 
det viktigt att man lär sig hur dessa emissioner kan minskas. Dels för att man ska få en 
uppskattning om hur mycket lustgas som släpps ut, och få mer kunskap kring faktorer i 
reningsprocesserna som bildar lustgas (Westling, 2011). 

1.1 Syfte och mål 
 
Detta examensarbete syftar till att ge underlag till förbättrade styrstrategier vid reningsverk. 
Samt utvärdering av olika driftsätt i kvävereningsprocesserna för att eventuellt se vilka 
driftsätt som ger minst lustgasemissioner. Målet är att sammanställningen ska kunna användas 
av Gryaab AB i samband med utvärdering av lustgasmätningsdata och vid beslut som tas 
baserat på dessa utvärderingar. Förhoppningsvist kommer det att kunna ge bra förutsättningar 
till att minska verksamhetens klimatpåverkan i framtiden. 
 
 

1.2 Avgränsningar 
 
Inom projektet kommer det först och främst utgå ifrån Gryaab AB:s analysdata för att 
utvärdera lustgasmätningar som gjorts på anläggningen. Lustgasmätningarna är uppmätta över 
rejektvattenrening, ED, EN och inte över hela anläggningen. Mätningarna kommer att 
jämföras med andra mätningar endast inom Sverige.  
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1.3 Frågeställningar 
 
Arbetet kommer att bestå av en del frågeställningar som kommer att besvaras löpande under 
arbetets gång. Arbetet inleds med att diskutera om vad lustgas är och dess påverkan för klimatet. 
En utvärdering av lustgastmätningar som gjorts i anläggningen med hjälp av beräkningar. 
Utifrån det kan studien jämföras med tidigare lustgasmätningar, samt med mätningar som gjorts 
på andra reningsverk. En studie av olika mätningstekniker att mäta lustgas på reningsverk och 
hur andra reningsverk arbetar med lustgas. Styrstrategier för att reningsverk kan minska sina 
lustgasutsläpp som är målet med arbetet.  
 
 

2. BAKGRUND 

Gryaab-Ryaverket 
Gryaab AB är ett kommunalt aktiebolag som ägs av kommunerna Ale, Göteborg, Härryda, 
Kungälv, Lerum, Mölndal, Partille och Bollebygd. Ryaverket är Gryaab AB:s anläggning för 
rening av avloppsvatten från tätbebyggelse i ägarkommunerna. Avloppsvattnet från alla 
ägarkommunerna utom Bollebygd (som kommer anslutas inom de närmsta åren) samlas upp i 
Gryaabs tunnelsystem och leds fram till Ryaverket. År 2015 var cirka 740 000 personer anslutna 
till Ryaverket. Räknas anslutna industrier och andra verksamheter om till personekvivalenter 
(pe)1 innebär det en övrig anslutning på cirka 70 000 pe. Den totala anslutningen motsvarar 
med detta cirka 810 000 pe. Gryaab AB har tillstånd att kunna ta emot och behandla 70 000 ton 
externt lättnedbrytbart organiskt avfall och odlade grödor. Avfallet ska vara pumpbart och ska 
inte påverka slamkvaliteten negativt (Gryaab AB, 2017). 
 

Reningsprocessen 
 
Gryaab AB har cirka 12 kilometer ledningar samt cirka 118 kilometer bergtunnlar som samlar 
upp avloppsvatten från de anslutna kommunernas ledningsnät, ett delsystem från de norra 
kommunerna och ett delsystem från de södra och östra kommunerna. I tunnelsystemet rinner 
avloppsvattnet med självfall, lutningen är en millimeter per meter. De båda tunneldelarna 
sammanbinds till en gemensam tunnel strax innan anslutningen till Ryaverket. 
Vid Ryaverket behandlas avloppsvattnet med mekanisk / fysikaliska processer samt kemiska 
och biologiska processer. Nedbrytning och avskiljning sker med avseende på nedbrytbart 
organiskt material, fosfor och kväve. Partiklar och föremål i inkommande vatten separeras, 
tvättas och avvattnas och lämnas därefter till förbränning. Sedimenterbart material avskiljs 
och tas ut till slambehandling. Det behandlade avloppsvattnet leds via en tunnel ut till Göta 
älvs mynning vid Rya Nabbe där det släpps ut. Nedan är översiktlig plan över Ryaverkets 
vattenbehandling (Gryaab AB, 2017). 
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Figur 1 Förenklat flödesschema över Ryaverket. FS=Försedimentering. AS= Aktivslam. ES=Eftersedimentering. BB= 
Nitrifierande biobäddar. EN= Efternitrifikation. ED= Efterdenitrifikation. SF= Skivfilter. DF= Direkfällning. Brunpil= 
Returslam (Gryaab 2017). 

Reningsprocessen inleds med att respektive inpumpningslinje tar emot avloppsvatten från 
tunnelsystemet som fördelas till de fyra olika pumplinjerna. Det inkommande avloppsvattnet 
från tunnelsystemet leds till ett grovgaller där avskiljs större skräp, såsom stenar, trasor, papper, 
trä och plast. Grovgallren sitter framför varje inloppspump. Renset behandlas och fördelas det 
till två containrar för att sedan transporteras till Renovas förbränningsanläggning vid Sävenäs. 
Avloppsvattnet in till verket pumpas med hjälp av fyra pumpar med reglerbar kapacitet. På 
varje pumpstryckledning finns en elektromagnetisk flödesmätare. Efter pumpning passerar 
avloppsvattnet ett luftat sandfång där tunga fasta partiklar separeras. Vattenflödet leds till 
aktivslam alternativt till utgående kanal via förbi gång biostegsluckan (Gryaab AB, 2017). 
Efter sandfånget leds avloppsvattnet in i elva fingaller. Finrenset behandlas och lagras i 
containrar innan det går till förbränningsanläggning. Avloppsvatten från fingaller rinner in till 
kanalen till försedimentering, som förgrenar sig till de tolv försedimenteringsbassängerna. 
Flödet fördelas automatiskt lika mellan de olika bassängerna. Vid direktfällning delas kanalen 
till försedimentering i två sektioner med hjälp av luckor. Andra luckor utnyttjas för 
omfördelning av flöden vid förbi gång biosteg och vid förbi gång försedimentering. Varje 
bassäng i försedimenteringen har två slamfickor med var sin slamventil. Det tar vattnet 
ungefär en timma och trettiofem minuter vid normalflöde (4 m3 /s) att rinna igenom 
försedimenteringsbassängerna. Under tiden avskiljs fasta partiklar från vattnet som 
primärslam. Det sedimenterade slammet som samlas i slamfickorna med hjälp av 
kedjeslamskrapor pumpas vidare till förtjockningen. Detta görs med sex slampumpar. 
Slammet som sedimenteras i försedimenteringsbassängerna bildas inte enbart av primärslam 
utan kan även bestå av överskottslam och kemslam. Överskottsslam pumpas från 
eftersedimentering in i den översta delen av försedimenteringsbassängernas slamfickor 
(Gryaab AB, 2017). 
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Biologisk och kemisk rening på Ryaverket 
 
På Ryaverket renas avloppsvattnet från organiskt material i flera steg. Ungefär en tredje del av 
inkommande BOD7 tas bort via försedimenteringen via primärslam. Den större delen av 
organiska materialet i inkommande avloppsvatten bryts ner i aktivslamprocessen. Det sker 
genom att heterotrofa mikroorganismer som finns i det aktiva slammet förbrukar organiskt 
material som energikälla. Nedbrytningen sker i aktivslambassängerna där de heterotrofa 
mikroorganismerna absorberar upplöst organiskt material genom cellväggarna. Det organiska 
materialet bryts ned och omvandlas till koldioxid, vatten och energi. Den aeroba nedbrytningen 
av organisk substans sker i syreluftade zoner i aktivslambassängerna genom en redox-reaktion 
där det organiska materialet oxideras samtidigt som syre reduceras. Om syre inte finns 
närvarande kan mikroorganismerna i stället använda nitrat, NO3

-. Detta är vad som äger rum i 
de syrefria (anoxa) delarna av aktivt slam och resulterar förutom nedbrytning av organiskt 
material även i bildning av kvävgas som avges till luften genom så kallad denitrifikation. De 
heterotrofa mikroorganismerna växer som en följd av nedbrytningen av organiskt material och 
det bildas flockar av mikroorganismer i aktivt slam. En del av det organiska materialet tas ut 
via primärslammet i form av ett överskottslamuttag från aktivslamprocessen (Gryaab, 2017). 
 
Järnsulfat används för kemisk fällning av fosfor i det biologiska steget. Järnsulfatet löses upp i 
vatten och doseras till det försedimenterade vattnet före inloppspumparna till aktivt slam. 
Utfällt järnfosfat binder tillaktivslamflockarna. Optimal flockbildning är viktig för 
reningsprocessen och genom tillsats av små mängder av en polymer i kanalen mellan aktivt 
slam och eftersedimenteringen, kan denna process tidvis förbättras. När blandningen av slam 
och avloppsvatten rinner genom tre parallella aktivslambassänger tas de i vattnet lösta och 
kolloidala föroreningarna upp av bakterier som näring. Bakterierna oxiderar de organiska 
föroreningarna för att få energi och för tillväxt. Det sker under tiden som 
slamvattenblandningen passerar igenom aktivslambassängerna (Gryaab AB, 2017). 
 
Det kväve som finns i avloppsvattnet finns huvudsakligen i form av ammonium men även i 
form av kemiska föreningar som antingen lätt omvandlas till ammonium av reningsverkets olika 
biologiska processer eller som binds till slammet. Cirka 15–20 procent av kvävet kan normalt 
tas bort i form av slam i försedimenteringen. Att utöver det ta bort en stor del av kvävet från 
avloppsvattnet är i praktiken därmed synonymt med att förvandla ammonium till kvävgas. Det 
görs genom en kombination av de två biologiska processerna – nitrifikation (ammonium 
oxideras till nitrat) och denitrifikation (nitrat reduceras till kvävgas) (Gryaab, 2017). 
 
Innan vattnet fördelas till de tre aktivslambassängerna blandas det med returslam och med 
recirkulerat avloppsvatten från biobäddarna i två deoxbassänger/kanaler. I deoxbassängerna 
blandas biobäddsvatten med returslam så att syret i vattnet från biobäddarna minskas före 
inblandningen till försedimenterat avloppsvatten. Bassängerna är konstruerade så att de första 
40–60 procenten av varje bassängvolym är en anox (oluftad) zon. Här är 
denitrifikationsbakterierna aktiva och de använder i vattnet löst nitrat (NO3

-) i stället för syre 
(O2) för respiration och därmed förvandlas nitratet till kvävgas som då frigörs till atmosfären. 
Denna process kallas för denitrifikation. Vid behov kan extern kolkälla, etanol tillsättas för att 
uppnå tillfredställande denitrifikation (Gryaab AB, 2017). 
 
 
I den andra delen av aktivslambassängerna luftas slamvattenblandningen och heterotrofa 
bakterier oxiderar organiskt material genom respiration med syre. Genom oxidation av det 
organiska materialet kan bakterierna föröka sig via celldelning och därmed bidra till att nytt 
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aktivt slam kontinuerligt bildas i processen. Luft blåses in med hjälp av tre turbokompressorer 
via membranluftare på botten av bassängerna (Gryaab, 2017). 
 
Efter behandlingen i aktiv slambassängerna rinner avloppsvattnet vidare till 
eftersedimenteringsbassängerna. Vid behov tillsätts polymer i kanalen som leder till 
eftersedimenteringen. I bassängerna sedimenteras det aktiva slammet och avskiljs från 
avloppsvattnet genom att linskrapor leder slammet till bassängernas slamfickor. Huvuddelen 
av det aktiva slammet som sedimenterats pumpas i retur till aktivslambassängerna och resten, 
så kallat överskottsslam, pumpas normalt till inloppet av försedimenteringsbassängerna. Vid 
höga flöden kan överskottsslammet pumpas direkt till slambehandlingen (Gryaab AB, 2017). 
Efter eftersedimentering bassängerna recirkuleras en del av vattnet till biobäddarna och en del 
leds direkt till skivfilteranläggningen. Biobäddarna är fyllda med specialtillverkat korrugerat 
plastmaterial som ger en hög kontaktyta på vilket bakterier kan växa. Avloppsvatten som 
kommer i retur från eftersedimenteringsbassängerna pumpas med hjälp av sex pumpar upp till 
en nivå över biobäddarnas yta varifrån det kan rinna med självfall ut till en kombination av fasta 
och roterande spridare. De föroreningsrester som återstår i avloppsvattnet, främst ammonium, 
är energikällor för de bakterier som växer på de våta ytorna. Ammonium omvandlas då till nitrat 
som förs vidare med avloppsvattnet. Denna process kallas för nitrifikation (Gryaab AB, 2017). 
 
Efterdenitrifikationsbassängerna är fyllda med rörliga plastbärare (MBBR biofilmsprocess) 
som ger en hög kontaktyta på vilket bakterier kan växa. Nitrifierat avloppsvatten från biobädden 
och från efternitrifikationen leds i en kanal till efterdenitrifikationen där den fördelas mellan 
bassängerna. De föroreningsrester som återstår i avloppsvattnet, främst nitrat, är syrekällan för 
den biofilm som växer på plastmedians ytor. Nitratet omvandlas till kvävgas som avgår upp i 
luften i den så kallade denitrifikationsprocessen. Metanol används som extern kolkälla som 
doseras efter mängden tillfört nitrat dessutom finns en återkoppling på nitrathalten ut från 
processen. För optimal tillväxt av biofilmen tillsätts fosforsyra som näring vid behov. 
Fosforsyran doseras efter behov baserat på online-mätning av fosfat- och nitrathalter. Vattnet 
från eftersedimentering och efterdenitrifikation leds till skivfilteranläggningen för slutlig 
avskiljning av suspenderade ämnen. Den överordnade automatiska styrningen väljer antalet 
skivfilter som behövs för att hålla önskad kvalitet på vattnet som sedan släpps ut vid Rya Nabbe. 
Efterdenitrifikationen är uppdelad i sex parallella linjer. Vardera linjer har tre bassänger i serie 
(Gryaab AB, 2017). 
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Figur 2 Efterdenitrifikationsbassäng (baserad på Danielsson et al. 2017) 

 
Efternitrifikationsbassängerna sker i MBBR-process där en del av det avloppsvatten som 
kommer från eftersedimenteringsbassängerna leds i en kanal till efternitrifikationen där det 
fördelas mellan bassängerna. Avloppsvattnet rinner sedan genom bassängerna samtidigt som 
inblåst luft stiger upp underifrån. De föroreningsrester som återstår i avloppsvattnet, främst 
ammonium, är energikällor för den biofilm som växer på plastmedians ytor. I den 
mikrobiologiska processen omvandlas ammonium till nitrat som sedan förs vidare med 
avloppsvattnet till nästa reningssteg. Bassängerna kommer att drivas så att syret förbrukas i 
sista delen innan det nitrifierade avloppsvattnet pumpas till efterkommande denitrifikation. 
Därmed sparas kolkälla som behövs som energikälla för denitrifikationsbakterierna i de 
efterkommande reningsstegen. Efternitrifikationen är uppdelad i fem parallella linjer. Vardera 
linjer har tre bassänger i serie enligt figur nedan (Gryaab AB, 2017). Vid högbelastning av 
ammonium är ett extra flöde tillsatt till zon 2. 
 

 
Figur 3 Efternitrifikationsbassäng (Baserad på Danielsson et al. 2017) 
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2.1 Växthuseffekten 
 
Växthuseffekten är uppvärmning av jordytan som orsakas av planetens atmosfär. En del av 
solljuset som påträffar jordytan, emitteras tillbaka till rymden i form av värmestrålningar. Om 
all värme skulle emitteras tillbaka, skulle jorden varit betydligt kallare. I verkligheten består 
atmosfären av gaser som fångar upp den utgående värmen och återsänds mot jordytan. På så 
sätt behåller jordkloten en medeltemperatur som är en förutsättning för liv (Bernes 2016). 

Växthuseffekt har ökat på grund av mänskliga aktiviteter. På senaste åren har växthusgaser 
mängden ökat i atmosfären, detta bidrar till den globala uppvärmningen. Solens utstrålning 
har inte ökat utan värmeabsorptionen i atmosfären har ökat till följd av antropogena utsläpp 
av växthusgaser (Bernes 2016). Enligt det europeiska klimatcentret Copernicus Climate 
Change Service har den globala medeltemperaturen 2016 ökat med 1,3 grader Celsius jämfört 
med förindustriell tid (Copernicus 2020). 

2.2 Lustgas och dess klimatpåverkan 

2.2.1 Lustgas är en växthusgas 
 
Lustgas (N2O) har nästan 300 gånger den globala uppvärmningspotentialen (GWP) jämfört med 
koldioxid. N2O är den tredje viktigaste växthusgaserna för den förbättrade växthuseffekten efter 
koldioxid (CO2) och metan (CH4). Global Warming Potential (GWP) är ett mått som 
utvecklades för att möjliggöra jämförelser av effekterna av den globala uppvärmningen av olika 
gaser. Med hjälp av GWP-faktor kan det beräknas hur effektiv en viss gas påverkar klimaten 
(Bernes, 2016 - 12). Denna faktor specifikt ett mått på hur mycket energi den utsläppta gasen 
kommer att absorbera under en viss tidsperiod, jämfört med utsläppen av 1 ton koldioxid (CO2) 
(IPCC 2013). 
 
Lustgas är närvarande i jordens atmosfär. Där uppskattas blandningsförhållandet kväveoxid 
vara i storleksordningen av 330 delar ppb (NOAA 2021). Även om det finns en relativt liten 
mängd lustgas i atmosfären är dess livslängd lång, cirka 120 år, vilket gör det mycket viktigt 
för den totala mängden globala växthusgaser. Jämfört med koldioxid, som kan leva i atmosfären 
i hundratals år, är lustgas relativt kortlivad. Dock stannar lustgas i atmosfären längre än andra 
kortlivade klimatföroreningar som svart kol eller metan (som finns i 12 år) (Bernes, 2016 - 12) 
 

Växthusgaser i atmosfären 

Naturliga växthusgaser av antropogena ursprung 

Namn Kemisk 
formel 

Halt (ppm)  Strålnings 
drivning 
(W/m2) 

Livslängd 
(År) 

GWP100 

År 1750   År 2015 
Koldioxid CO2 278 400 1,95 * 1 

Metan CH4 0,72 1,82 0,5 12,4 28 

Lustgas N2O 0,27 0,327 0,19 121 265 
Tabell 1 - Naturliga växthusgaser av antropogena ursprung. (Tabellen är baserad på Bernes, 2016. En varmare värld. 
Naturvårdsverket. sid. 80) 
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2.2.2 Lustgas påverkan på ozonskiktet  
 
Ozonskiktet är ett lager av ozon i jordens atmosfär. Ozonlagret skyddar livet på jorden genom 
att absorbera skadlig UV-strålning från solen (WMO 2006). Nedbrytningen av det stratosfäriska 
ozonskiktet av syntetiska kemikalier, benämnt ozonnedbrytande ämnen (ODS), var en av de 
viktigaste miljöfrågorna under 1900-talet. Sedan 1987 finns ett avtal som heter 
Montrealprotokollet. Avtalet ställer krav på medlemsländer att för att förbjuda användning av 
ozonnedbrytande föreningar (Regeringen, 1988). Montrealprotokollet har varit framgångsrikt 
när det gäller att minska utsläpp, tillväxthastigheter och koncentrationer av historiskt rådande 
halokolväten (CFC) och begränsat nedbrytningen av ozonskiktet (WMO 2006). Åtgärder 
möjliggjorde återhämtningen av ozonskiktet. 
 
Lustgas har många likheter med klorerade kolväten. CFC och N2O är mycket stabila i 
troposfären, där de släpps ut och transporteras till stratosfären. I stratosfären släpps det ut aktiva 
kemikalier som förstör stratosfäriskt ozon genom klor- eller kväveoxidkatalyserade processer. 
Till skillnad från CFC har N2O naturliga källor (Ravishankara et al. 2009).  
N2O produceras vid jordytan och är relativt inert i troposfären. Den transporteras till stratosfären 
och fotolyseras till kväveoxid (NO) som bryter ned ozonmolekylerna O3 till syrgas O2 och 
kvävedioxid NO2 (WMO 2006).  
 
O3 + NO• → NO2 + O2        (1) 
 
NO2 + O• → NO • + O2                   (2) 
      
Netto reaktion: O + O3 → 2O2       (3) 
 
 
Ozone-depleting potential (ODP) för N2O är lägre än för CFC främst för att endast ~ 10% av 
N2O omvandlas till NOx, medan CFC sannolikt kommer att frigöra all sin klor. Den destruktiva 
potentialen för N2O är mer beroende av var i ozonskiktet det verkar än av dess ODP. På de 
mellersta breddgraderna bidrar klorkatalyserad ozonförstöring primärt till nedbrytningen i de 
lägsta och övre stratosfärerna, det vill säga under och över ozonens max. Kväveoxider bidrar 
mest till ozonnedbrytningen ovanför den nivå där ozonkoncentrationerna är störst. Detta leder 
till en mycket mer effektiv ozonförstöring från NOx (Ravishankara et al. 2009). 
 

2.3 Biologisk kväverening 

2.3.1 Kvävets kretslopp 
 
Kväve är viktigt för alla levande organismer och är bland annat en komponent i proteiner, 
aminosyror och DNA. I sin grundform är kväve närvarande som kvävgas, som utgör den 
största delen i atmosfären med cirka 78%. Majoriteten av kvävet som finns på planeten är 
icke-reaktiv kvävgas (N2) och är inte lätt tillgänglig för de flesta levande organismer.  
 
Kvävefixering är processen där molekylär kvävgas omvandlas till reaktiva, biologiskt 
tillgängliga kväveformer (Vitousek et al., 2002). Kvävefixering sker både naturligt och från 
mänskligt aktiviteter vid konstgödsel. Under det senaste århundradet har mängden 
reaktivkväve (Nr) från mänskliga aktiviteter ökat i en sådan utsträckning att den nu överstiger 
naturlig fixering, vilket resulterar i en mer än fördubblad global kvävecykling (antropogen 
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produktion Nr 210 Tg N år-1 jämfört med naturlig Nr produktion, 203 Tg N år-1) (Fowler et al. 
2013). På grund av denna ökning av kvävefixeringen har kväveföroreningar av luft, vatten 
och jord blivit en viktig orsak till oro i många delar av världen.  
 
Ökade kvävehalter i vattenytan bidrar till planktonproduktion, vilket leder till algblomning. 
Detta fenomen kan förekomma i alla typer av ytvatten. Stora mängder ammonium kan orsaka 
övergödning, vilket innebär ett överskott av näringsämnen som leder till syrebrist och fiskdöd 
(Holmqvist, J. & Bengtsson, G., 2009). Två stora kvävehaltiga avfallsprodukter, urea och 
ammonium (NH4

+), produceras hos människor när proteiner oxideras (Mohiuddin & Khattar, 
2020). Kväve som finns i det kommunala avloppsvattnet kommer huvudsakligen från 
mänsklig avföring och urin (Nabb, 2013). Kväve finns naturligt i en rad oxidationsformer. I 
figur 4 exemplifieras de biologiska processerna i kvävets kretslopp. 
 

 
Figur 4 - Kvävets kretslopp och dess oxidationstal. 1-Kvävefixering, 2-Ammonifikation/Kvävefixering, 3-Assimilation, 4-
Nitritation, 5-Nitration, 6-Nitrifikation, 7-Denitrifikation, 8-Assimilation, 9-Anammox. 

 

2.3.2 Kväveavskiljning 
 
Under 1960-talet hade Sverige ett stort miljöproblem. Sjöar och vattendrag var övergödda på 
grund av utsläpp från orenat avloppsvatten. Mellan 1971 och 1979 investerade staten cirka 1,5 
miljarder kronor för utbyggnad av kommunala avloppsreningsverk. Fosforrening som 
introducerades tidigt ansågs inte vara en tillräcklig effektiv lösning. Följaktligen infördes de 
flesta reningsverk i Sverige med nya reningsmetoder för att öka även kväveavskiljningen. 
Efter dessa åtgärder reducerades det totala kväveutsläppet betydligt mycket (Naturvårdsverket 
2008). 
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2.3.3 Biologisk kvävereduktion  
 
Biologisk kväverening är den konventionella metoden på de svenska reningsverken för att 
rena avloppsvattnet från kväve. Det mesta av det inkommande kvävet är ammonium (NH4

+). 
Ammonium omvandlas sedan av mikroorganismerna till kvävgas (N2) genom nitrifikation och 
denitrifikation, processerna sker i luftade respektive oluftade bassänger. Biologiska 
avloppsvattenreningen utnyttjar mikrober som naturligt lever i inkommande vattnet. I den 
luftade bassäng är aeroba bakterierna aktiva och använder syre för nedbrytning av organiskt 
material och nitrifikation. I oluftade bassänger är denitrifierande bakterier aktiva och 
använder sig av nitrat i stället för syre för nedbrytning av substratet. Anaeroba processer sker 
saktare än de aeroba och ger ofta upphov till illaluktande avfall. I både aeroba och anaeroba 
zoner förbrukar mikroorganismerna näringsämnena i vattnet och bildar ett slam som bildar 
klumpar i form av flockar och kan enkelt separeras från avloppsvattnet i sedimenteringssteg 
(Carlsson & Hallin,2003). Mestadels det separerat slam återinförs in i den biologiska 
processen för att förvara mikroorganismerna i systemet, det kallas för returslam. Slammet 
som samlas under processen skickas till en rötkammare och kan användas vidare i olika 
processer bland annat som gödningsmedel (Carlsson & Hallin, 2003). 
 

 
Figur 5 Processchema över biologisk kväverening. 

Nitrifikation 
Nitrifikation en tvåstegsprocess som genomförs av två separata grupper av prokaryota 
organismer i ett symbiotiskt förhållande. I det första steg omvandlas ammonium (NH4

+) till 
nitrit (NO2

-), detta utgörs med hjälp av ammoniumoxiderande bakterier (AOB) och 
ammoniakoxiderande arkèer. I det andra steget omvandlar nitritoxiderande bakterier (NOB) 
nitrit till nitrat (NO3

-). 

Ammoniumoxiderande bakterier oxiderar ammonium till nitrit:  

2NH4+ + 3O2 →  2NO2- + 4H+ + 2H2O       (4) 

Nitritoxiderande bakterier oxiderar nitrit till nitrat:  

2NO2- + O2→ 2NO3-         (5) 

Nettoreacktionen är: 
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NH4+ + 2O2 → NO3- + 2H+ + H2O                  (6) 

Nitrifierare är autotrofer (använder oorganiska kolkällor), kemolitotrofer (använder 
oorganiska elektrodonorer) och obligatoriska aerober. Eftersom de är autotrofer måste 
nitrifierare fixera och minska oorganiskt kol som kolkälla för biosyntes. Fixering av koldioxid 
är en mycket energikrävande process. Där mindre energi är tillgänglig för nitrifierande 
prokaryoter för syntes av ny biomassa. Av den fria energin användes enbart 2–10 % till 
förökning. Deras autotrofiska natur resulterar i en låg tillväxtfaktor, vilket gör dem långsamt 
växande organismer med låg biomassaproduktion. Det är väsentligt för bakteriernas tillväxt 
att slammets uppehållstid i bassängen är tillräckligt lång (Carlsson & Hallin, 2003; Ergas & 
Aponte-Morales, 2014). 
 
Nitrifieringsprocessen är känslig för sur miljö. För varje mg av 1NH4-N som är oxiderad 
konsumeras 7,14 mg 1 CaCO3. Det ideala pH-värdet för tillväxt av nitrifierande prokaryoter 
är emellertid mellan 7,2 och 9,0. Följaktligen kommer det att finnas ett behov av att 
komplettera vattnet med kalk, soda eller natriumhydroxid för att upprätthålla adekvata pH-
förhållanden och utflödesalkalinitet (Shanahana & Semmens 2015). Nitrifierande prokaryoter 
är även känsliga för giftiga föreningar som kan finnas i avloppsvatten, inklusive organiska 
lösningsmedel och tungmetaller (Ergas & Aponte-Morales, 2014). 
Nitrifierande bakterier är känsliga för temperatur och dess tillväxthastigheter kommer att 
sakta ner betydligt vid låga temperaturer. I kalla klimat krävs långa uppehållstider för att 
nitrifiera avloppsvatten. Anledningen till detta är att den lägsta genomsnittliga 
celluppehållstiden är omvänt proportionell mot maximal specifik tillväxthastighet (EPA 
2002). 
 

Denitrifikation 
 
Denitrifikationen sker i en syrefattig miljö där bakterier utnyttjar nitrat i stället för syre vid 
nedbrytning av organiskt material (Martens, 2005). Det är en respirationsprocess som 
omvandlar nitrat till kvävgas i flera komplexa steg. Alla steg sker i en och samma 
bakteriecell. Bakterier som genomför denitrifikation är fakultativa och föredrar att andas med 
syre, men kan också andas hjälp av nitrat (Carlsson & Hallin, 2003). 
Nitrit omvandling till kvävgas: 
 
NO3-→   NO2-→ NO →   N2Ο → N2      (7) 
 
Vid låga koncentrationer av löst syre i vattnet och närvaro av NO3

-, kommer denitrifierande 
bakterier att koppla oxidationen av organiska kolföreningar till CO2 med reduktionen av NO2 
till N2. Emellertid vid högre DO-koncentrationer hämmas denitrifikation. Denitrifierare 
använder främst den mer termodynamiskt gynnsamma O2 som en elektronacceptor (Ergas & 
Aponte-Morales, 2014). 
Denitrifikation är en process som kräver organiska substrat som elektrodonatorer och 
kolkällor. Den organiska kolkällan kan antingen tillföras av en extern kolkälla, såsom metanol 
eller en intern kolkälla genom att använda den flytande BOD i avloppsvattnet. Dessutom kan 
organiskt kol erhållet genom intern nedbrytning av cellulärt organiskt material 
(Tchobanoglous et al., 2002). 
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Anammox 
 
Anammox (anaerob ammoniumoxidation), är en reaktion som oxiderar ammonium till kvävgas 
med nitrit som elektronacceptor under anoxiska förhållanden (Hu et al., 2011). Jämfört med 
konventionell nitrifikation / denitrifikation i aktivslamet eliminerar Anammox-processen, som 
betydande minskar syre- och organiskt kolbehov, utgör ett effektivt, hållbart, miljövänligt och 
kostnadseffektivt alternativ till traditionell biologiskkväverening (Li & Sung, 2015). 
Anammoxprocessen kräver att en del av ammonium oxideras till nitrit genom 
nitritationsprocess under syrebegränsande förhållanden, och sedan omvandlas den producerade 
nitrit tillsammans med återstående ammonium till N2 av anammoxbakterier (Li & Sung, 2015). 
Strous et al. (1998) presenterade den fullständiga stökiometriska reaktionen för anammox: 
 
NH+4 + 1,32 NO-2 + 0,066HCO-3 + 0,13H+→ 1,02N2 + 0,26 NO-3 + 2,03 H2O + 0,06 
CH2O0,5N0,15                                                                                                                                                                                   (8) 

 
Den kombinerade nitritations-anammox-processen kan uppnås antingen i två separata reaktorer 
eller i en enda reaktor. I "tvåreaktornitritation-Anammox-processen" oxideras ammonium först 
delvis till nitrit i en luftad reaktor (partiell nitritering). I ett andra steg reduceras nitrit till 
kvävgas med återstående ammonium i Anammox-reaktorn. Hittills har den endast använts för 
ammoniumrika avlopp, såsom rejektvattenbehandling (Fux et al., 2003; Bertino, 2010). Det 
finns alternativa namn för dessa tvåstegsprocesser, till exempel SHARON-Anammox-process 
(Xing & Clark, 2011). 
Processen som utförs i två separata reaktorer har också flera namn (Xing & Clark, 2011). Ett 
vanligt namn är CANON-processen för 'Helt autotrof kväveavskiljning över nitrit' där aeroba 
ammoniumoxiderande bakterier (nitrifierare) och Anammox-bakterier samtidigt utför en 
tvåstegsreaktion under syrebegränsade förhållanden i en reaktor (Sliekers et al., 2003). 
Anammox-processen kräver mycket mindre syre än konventionella kväveprocesser, vilket 
resulterar i viktiga energibesparingar. Eftersom autotrofa bakterier utför Anammox finns det 
inget behov av organiska kolkällor, vilket sparar kemiska doseringskostnader. Biomassautbytet 
för Anammox är mycket lågt, vilket sparar på slambehandlingskostnader (Li et al., 2008). Ett 
av de största hindren för nitritation-anammox-processen har varit de långsamma 
tillväxthastigheterna för de funktionella mikroorganismerna, såsom AOB (Strous et al. 1998). 
Anammox-bakterier växer långsamt (produktionstider på 10 till 12 dagar vid 35 ° C), och 
anammox-processen är därför begränsat till att behandla varmt avloppsvatten med hög 
ammoniumhalt (Kartal et al., 2010).  
Enligt ett projekt utfört av Chalmers Universitet, används anammox bara för kväverening från 
varma koncentrerade sidoströmmar, men inte för huvudströmmen av avloppsvatten som utgör 
80–85% av allt kväve vid avloppsreningsverk (Chalmers 2017). 
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Deammonifikation 
 
Deammonifikation är en effektiv biologisk process som kan ta bort kvävet från avloppsvatten 
med hög NH4

+-N-koncentration, såsom rejektvatten. Deammonifikation kombinerar två 
processer: partiell nitrifikation (nitritation) och anoxisk ammoniumoxidation (anammox). I den 
första processen omvandlas en del av ammonium som elektrondonator till nitrit av AOB. Sedan 
omvandlas den producerade nitrit och återstående ammonium som elektronacceptor respektive 
elektrondonator till kvävgas av anammoxbakterier (AAOB) under anoxiska förhållande (Feng 
et al., 2017).  
 
Ammonium oxiderande bakterier utför partiell nitrifikation: 
NH4+ + 1.5O2 →NO2- + 2H+ + H2O       (9) 
 
AAOB omvandlar resterande ammonium och nitrit till kvävgas: 
NH4+ + 1.32NO2- + 2H+ → 1.02N2 + 0.26NO3-  + 2H2O              (10) 
 
Deammonifikations nettoreaktion: 
NH4+ + 0.88O2 → 0.11NO3- + 0.44N2 + 1.14H+ + 1.43H2O   (11) 
 
Jämfört med traditionella kvävreningsmetoder minskar deammonifikation syrebehov med ca 
60%, kräver ingen COD och producerar betydligt mindre slam (Feng et al., 2017). Processen 
förbrukar 86% mindre av extern kolkälla. Dessutom, visar deammonifikationsprocessen ett 
betydligt lägre lustgasutsläpp med mindre än 1% av den totala kvävebelastningen jämfört med 
nitrifikations/denitrifikationsprocessen som är motsvarade 10% (Baresel et al., 2019). Detta gör 
att deammonifikation är energi och kostnadseffektiv (Baatz & Rasmusson. 2014). 
 

2.3.4 Lustgasemission i avloppsreningsverk 
 
Växthusutsläppen har uppmärksammats på de senaste åren. Sedan reningsverket har 
identifierats som en källa till dessa gaser, har det gjorts ansträngningar för att mäta och mildra 
dessa utsläpp. De växthusgaser som släpps ut i ett reningsverk är koldioxid, metan, och lustgas. 
En tidig studie genomförd av Czepiel et al. (1995) rapporterade att produktionen av lustgas sker 
främst i de aktivslamprocessen (90%) medan de återstående 10% kommer från 
försedimentering, eftersedimentering och slamhantering. Lustgas är en mellanprodukt av 
ofullständiga biologiska processer såsom denitrifikation och nitrifikation. 
 

2.3.4 Lustgasupphov vid nitrifikation  
Ammoniumoxiderande bakterier (AOB) är känsliga mot drastiska förändringar i miljön. I 
frånvaro av DO använder AOB alternativa elektronacceptorer som nitrit, kväveoxid, 
ammonium eller vätgas (Kampschreur et al, 2009).  
Halten av DO anses vara en signifikant parameter som reglerar N2O-utsläpp under nitrifikation 
(Zheng et al., 1994), där lägre koncentrationer av DO medför till högre utsläpp av lustgas. 
Nitrifier denitrifikationsvägen (NH3 oxidation till NO2

-) anses vara ansvarig för den ökade N2O-
utsläppen på grund av syrebegränsning (Tallec et al., 2006).  
NOB har en lägre affinitet för syre jämfört med AOB, vilket förklarar varför synergier 
resulterar i en partiell nitrifikation / nitritering (dvs NH4

+ oxidation till NO2
−) som är baserade 

på valet av ett korrekt DO börvärde. DO tröskelvärden för AOB och NOB är respektive 0.8 
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och 1.1 mg L−1 (Blackburne et al. 2008) Enligt studien utförd av Massara et al. (2017), när det 
gäller N2O-utsläppsminskning, visade sig hög DO (> 3 mg L − 1) vara fördelaktig. 

Korrelation mellan DO-koncentration och kväveoxidutsläpp är ett debatterat ämne. Vissa 
studier tyder på att lustgasemissioner ökar vid låg syrehalt medan andra studier tyder på att 
lustgasemissioner stiger med ökad syrehalt (Chandran, 2010). Kampschreur et al., har skrivit 
att extrem höga syrehalter i nitrifikationsprocessen kan obstruera denitrifikationen. Det syre 
som inte förbrukas i nitrifikationen åker med in i denitrifikationssteget där syre gynnar 
lustgasbildning och emissionen (Kampschreur et al, 2009). 
Pellicer-Nàcher et al. (2010) visar möjligheten att minimera N2O-utsläpp genom sekventiell 
luftning i en membranbaserad biofilmreaktor. Här förbrukas N2O som produceras av AOB i 
membranpaketet av heterotrofa bakterier utanför paketet.  
En annan viktig parameter är pH, lustgasemissioner ökar när pH minskar (Hanaki et al. 1992).  
 
Lustgasproduktion i dessa processer är väldigt komplexa. Mekanismerna har beskrivits av 
många aktiverade slammodeller (ASM), inklusive de heterotrofiska 
denitrifikationsmodellerna, AOB-modellerna baserade på antingen ammoniak (NH4

+) -
oxidation via hydroxylamin (NH2OH) eller autotrof denitrifiering, såväl som de integrerade 
AOB-modellerna med double-pathways (Lu et al 2018). 
 

2.3.5 Lustgasupphov vid denitrifikation 
 
Lustgasemission under denitrifieringprocess drivs av olika enzymatiskt katalyserade vägar, 
som påverkas av en rad miljöfaktorer inklusive nitratkoncentration, temperatur och 
tillgängligheten av en elektrondonator (Jafari et al. 2015; Pang et al. 2015; Wang et al., 2007). 
Den biologiska produktionen och omsättningen av N2O är nära kopplad till nivån av 
ammoniak, nitrit och nitrat i avloppsvatten och är också nära relaterad till mängden 
tillgängligt kemiska syreförbrukningen (COD) (Wunderlin et al. 2012). N2O är en naturlig 
mellanprodukt i omvandlingen från ammonium till fritt kväve, dock vid en ofullständig 
denitrifikation, kan processen avbrytas och lustgas blir i stället slutprodukt (Kampschreur et 
al., 2009). Enligt Otte et al. (1996) visade att närvaron av syre i låga mängder leder till N2O-
utsläpp, eftersom syre begränsar både syntes och aktivitet av denitrifikationsenzymer och 
N2O-reduktas rapporteras vara känsligare än andra enzymer. Kampschreur et al. (2009) 
hävdar att begränsad tillgänglighet av biologiskt nedbrytbart organiskt kol under denitrifiering 
ökar produktionen av N2O. I en studie av Schalk-Otte et al. (2000) på en ren odling av A. 
faecalis emitterades upp till 32–64% kväve som lustgas när organiskt kol blev begränsande 
och bakterier började använda internt lagrat poly-β-hydroxibutyrat (PHB). Itokawa et al. 
(2001) visade att när COD/N-förhållandet var under 3,5, släpptes 20–30% kväve ut som N2O. 
Det föreslogs också att en hög N2O-utsläppshastighet vid operationer med lågt COD/N-
förhållande främst berodde på endogen denitrifiering i närvaro av nitrit.  
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2.3.6 Lustgasemission vid rejektvatten 
Tillämpning av nitritation/anammox-processen för behandling av rejektvatten kan minska 
kvävebelastningen på huvudlinjer i reningsverket (Trela et al., 2015). Anammox-processen 
sparar energi och kolkälla vid kväverening från avloppsvatten. Behandling av vatten med höga 
kvävekoncentrationer och relativt låg COD/N kvot kan dock orsaka en ökad risk för 
lustgasemissioner (Lindblom et al., 2015). 
 
En studie undersökte produktionen av lustgas från anammox-reaktionen i en SBR-process 
under anaeroba förhållande genom att variera inflytande mellan ammoniak och nitrit. Studien 
hävdar att heterotrofer konkurrerar för elektronacceptor i systemet. Detta resulterar i 
begränsning av elektronacceptor för anammox bakterier och därmed en ökad lustgasproduktion 
(Muangthong-on & Wantawin, 2011) 
 
Lustgas kan produceras biologiskt av två grupper av mikroorganismer: AOB genom AOB-
dentrifikation eller ofullständig oxidation av hydroxylamin, som slutprodukt och heterotrofisk 
denitrifikation som mellanprodukt. Det finns inga indikationer som stöder att lustgas 
produceras av anammmox bakterier. Det är dock de samexisterande heterotrofiska 
denitrifierarna som växer på lösliga mikrobiella produkter (SMP) som kan potentiellt producera 
lustgas från anammox biofilm (Peng et al., 2019) 
 

2.4 Driftförhållanden som leder till lustgasemission 

2.4.1 Strippning på grund av luftning 
 
Lustgas och syrgas har olika lösligheter i vatten, med respektive Henrys lagskonstant på 24 
mM atm−1 och 1,3 mM atm−1 (vid 25°C och 0% salthalt) (Weiss & Price, 1980; Dean, 1992). 
Detta innebär att N2O kan ackumuleras till relativt höga nivåer i vätskefasen i frånvaro av 
aktiv strippning.  
Forskare observerade försumbar N2O-utsläpp från en nitrifierande reaktor under icke-luftade 
perioder trots dess ackumulering till 0,5 mg N l−1 i vätskefasen. I kontrast, låg vätskefasen N2O 
i intervallet 0,01 - 0,03 mg N l-1 i de luftade perioder. I detta fall användes kraftig luftning för 
att främja aktiviteten hos nitrifierande bakterier, vilket resulterade i strippning av det upplösta 
N2O. N2O-mätningar i gasfas vid fullskaliga anläggningar visar också att N2O-utsläpp är två till 
tre gånger högre i luftade zoner än i icke-luftade zoner (Law et al., 2011). 
 

2.4.2 Övergång mellan anoxiska och aeroba förhållanden 
 
I ett aktivslamprocess som består av både nitrifierare och denitrifierare cirkuleras det aktiverade 
slammet vanligtvis mellan anoxiska och aeroba avdelningar. Detta skulle resultera i att den 
blandade bakteriesamhället exponeras för upprepade förändrade förhållanden. Fluktuationer i 
ett fack kan också uppstå, till exempel kan DO-koncentrationen minska på grund av ökad 
belastning eller begränsning av luftningskapaciteten (Foley et al., 2010; Burgess et al., 2002).  
Kampschreur et al. (2002) visade att produktionshastigheterna för N2O och NO ökade 
omedelbart efter införandet av anoxi från helt aerobt tillstånd. Nitrifier-denitrifikation av AOB 
föreslås vara den primära metaboliska vägen som bidrar till produktionen av N2O och NO. 
Produktion av lustgas sker i närvaro av NH4

 + och NO2
-. 
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2.4.3 Effekten av nitrit och pH 
 
Höga halter av nitrit ökar utsläppen av N2O både under nitrifikation och denitrifikation. Under 
nitrifiering leder ökade nitritkoncentrationer till en ökad denitrifikation av AOB (Colliver and 
Stephenson, 2000). Under denitrifikation har NO och NO2

- hämmande effekter på mikrobiell 
tillväxt. Alla enzymer i denitrifikationens andningskedja bär metalljoner i sitt aktiva ställe. 
NO såväl som NO2

- har hög affinitet till metalljoner, belägna i det aktiva stället för enzymer. 
Därmed höga nitritkoncentrationer leder till en lägre denitrifikationshastighet och 
ackumulering av NO och N2O (Schulthess et al., 1995). 
Nitrifikationen har normal funktion vid pH 7,5 - 8,0. Studier visar att vid pH 5,8–6,0 sjunker 
nitrifikationshastigheten med 10–20% i jämförelse med nitrifikationshastigheten vid pH 7,0 
(Tchobanoglous & Burton, 2002). Alkalinitet är konsumerad under nitrifikation. Förhållandet 
varierar mellan 6,0 och 7,4 gram alkalinitet som konsumeras per gram ammoniak oxiderat till 
nitrat (Biesterfeld et al., 2003). Ett fokus på pH styrning resulterar i lägre utsläpp av 
kvävebelastning enligt en studie utförd Syvab (2017). 
 
 

2.4.4 Effekt av kolkällor 
 
Dålig tillgång på biologiskt nedbrytbart organiskt kol är känt för att öka N2O-utsläpp under 
denitrifikationen. (Chung &Chung, 2000). Hanaki et al. (1992) undersökte effekterna av olika 
COD/N-kvoter och dess förhållande till utsläpp av lustgas. Experimentet genomfördes med 
användning av COD/N-kvoter på 1.5, 2.5, 3.5 och 4.5 och observerades att upp till 10% av det 
inkommande kvävet emitterades som N2O vid 1.5 kvoten. (Itokawa et al., 2001). En studie 
gjord av Ge et al 2017 visar att vid COD/N kvot på 4 emitteras det motsvarande 1,04 % av 
inkommande kväve till N2O.  
Tillgängligheten av olika typer av kolkällor kan berika olika grupper av bakterier och har 
olika effekter på denitrifikationens effektivitet, (Hallin & Pell, 1998). Park et al. (2000) 
hävdar att tillsats av en extern organisk kolkälla, såsom metanol, ledde till en märkbar 
minskning av N2O-utsläppet från 4,5% till 0,2% av kvävebelastningen. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



24 
 

2.5 Styrstrategier för minskning av lustgasemissioner 

2.5.1 Åtgärder för reducering av lustgasutsläpp 
 
Förmågan att uppskatta och spåra växthusgasutsläpp med noggrannhet är ett viktigt verktyg för 
att utvärdera och lösa problem. Huvudmålet för lustgasminskning är att förhindra dess utsläpp, 
vilket kan uppnås genom att minimera lustgasproduktion och maximera in situ (på plats) 
lustgasförbrukning, om den bildas (Desloover et al., 2012). Författarna presenterar en 
omfattande översikt över möjliga N2O-begränsningsstrategier, som visas i tabell 2. 
 

Lustgasreducerande strategier - en översikt 
  

Syfte Metod Resultat 
 

Minimera +aerob N2O-
produktion 

Förse med stabila substratnivåer genom gradvis utfodring, tillräcklig 
blandning och buffertvolymkapacitet.  

 Mindre NH4+ -svängningar   

  
Förse med tillräckligt hög DO (N / DN) eller anpassad luftningsregim (1-stegs 
PN/A) 

Förhindra ackumulering av NH2OH och NO2  

  
Förse med låg fri ammoniak (NH3) och låg fri salpetersyra (HNO3) Förhindra NO2-ackumulering genom NOB-

stimulering (N/DN) 
 

  
Vid hög NO2- , förse tillräckligt hög DO Förhindra NO2 -ackumulering   

  

Förse med konstant DO (inga upprepade förändringar från anoxisk till oxisk), 
låg NH4+, tillräckligt hög SRT, neutralt pH, bioförstärkning med AOB (+ NOB) 

Förhindra hög slamspecifik aktivitet och 
förändringar från låg till hög specifik aktivitet 
 

 

  
Bioförstärkning med AOB Lägre nitritation funktionsdynamik  

Minimera aerob N2O-
emission 

 Vid aktiv luftning: Lägre luftningshastighet Lägre massaöverföringskoefficient (kLa)  

  
Vid passiv luftning: Begränsa turbulensen Lägre massaöverföringskoefficient (kLa)  

  
Vid bubble-less luftning: att föredra när det gäller N2O-utsläpp, till exempel 
membranluftad bioreaktor (MBR) 

Lägre massaöverföringskoefficient (kLa)  

Maximera anoxisk 
N2O-förbrukning 

Minska aerob COD-nedbrytning och COD-avlägsnande av sedimentering 
(avlopp), eller förse extern COD 

Tillräckligt hög COD/N  

  
Vid extern COD-dosering: välj koldioxidkälla (till exempel N2O-utsläpp, 
etanol> metanol) 

Förhindra ofullständig denitrifiering  

  
Förse med effektiv luftning i föregående steg (ingen överbelastning) och förse 
tillräcklig anoxisk HRT 

Ingen DO, stimulera fullständig denitrifikation  

  Bioförstärkning med N2O-konsumerande HDN Pseudomonas stutzeri Öka N2O reduktionspotentialen  
  Förse med tillräcklig koppartillgänglighet  Säkerställa N2O reduktas syntes  
End-of-pipe 
behandling 

 För Biologisk reningsverk anläggningar med tak: biofilter Lägre N2O-utsläpp till miljön  

COD: kemiskt syrebehov; DO: upplöst syre; HRT: hydraulisk retentionstid; N/DN: nitrifikation / denitrifiering; PN/A: partiell 
nitritering / anammox; SRT: slamretentionstid; AOB: ammoniakoxiderande bakterier; NOB: nitritoxiderande bakterier; HDN: 
heterotrofa denitrifierande bakterier. 

 

Tabell 2 - Översikt över N2O-reduktionsstrategier baserade på Desloover et al (2012). 
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Minska aerob N2O-produktion 
 
Den första föreslagna strategin är att hålla inflödet av NH4

+ stabilt för att undvika ansamling 
av hydroxylamin och obalanser mellan AOB- och NOB-aktiviteter. En annan strategi för att 
minimera N2O-utsläpp, bör de aeroba zonerna förses med tillräcklig DO för att undvika en 
ansamling av hydroxylamin och kväveoxider. Tillräcklig syresättning kan hindra 
nitritupptagningen av AOB, som är substratet som används av NOB. Nyligen utvecklades en 
matematisk aktiverad slammodell som fångar upp de flesta mekanismer för N2O-produktion 
och konsumtion. Verktyget kommer att diskuteras längre fram i denna studie (Desloover et al 
2012). 
 

Minska aeroba N2O-utsläpp 
 
Lustgasproduktion inte är lika med lustgasutsläpp. Lustasutsläpp är en fysisk mekanism som 
sker genom passiv diffusion i anoxiska zoner, och genom strippning i aktivt luftade 
avdelningar. Största delen av N2O släpps ut i aeroba zoner eftersom 
massöverföringskoefficienten för N2O under dessa förhållanden är högre, ju högre 
luftningshastigheter desto högre N2O-utsläppsbelastning (Foley et al., 2015; Kampschreur et 
al., 2008). Eftersom strippningsförmågan för lustgas är direkt proportionell mot 
syretillförseln, bör det finnas ett mellanliggande värde för syresättning som garanterar en 
balanserad aktivitet mellan NOB och AOB. Denna strategi skulle dessutom öka 
uppehållstiden för N2O i vätskefasen (Boiocchi, 2016). Att sänka överföringen av N2O till 
gasfasen kan endast uppfyllas om heterotrofa denitrifierande bakterier (HDN) effektivt hinner 
förbruka N2O upplöst i vattnet.  

Maximera anoxisk N2O-förbrukning 
 
Ett optimalt organiskt biologiskt nedbrytbart kol tillhandahållas i syfte att undvika 
ofullständig denitrifiering (Kampschreur et al., 2009). Vid en fullständig dentrifiering är en 
annan parameter som ska överväga kontroll av DO i anoxisk zon. N2O-reduktion katalyseras 
av dikväveoxidreduktas och är det sista och mest O2-känsliga denitrifikationssteget (Zumft, 
1997). 

Tillgänglighet för kopparjoner 
 
Koppar är nödvändigt för biosyntesen av N2O-reduktas och dess tillgänglighet påverkar N2O 
produktion i jord och marina miljöer (Richardson et al., 2009). Brist på kopparjoner visade sig 
vara orsaken till att slutprodukten av heterotrofisk denitrifikation där N2 omvandlas till N2O, 
medan tillgången på koppartillförsel minskar N2O-produktionen och ökar N2-produktionen 
(Granger & Ward, 2003). Trots att koppar visade sig öka N2O-reduktasaktiviteten och minska 
N2O-produktionen i aktivslam (Zhu & Chen, 2011). Följande effekter på N2O-produktion har 
ännu inte undersökts. 
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End-of-pipe 
 
För reningsverk med tak skulle end-of-pipe behandling av avgaser vara ett alternativ. Teknik 
har använts i stor utsträckning för behandling av luftutsläpp från avloppsvatten. Bland de 
tekniker som används mest är absorption, adsorption, kondens, förbränning och selektiv 
diffusion genom membran. Utrustning såsom kamrar, cykloner, elektrostatiska utfällare, filter 
och skrubbers används för att avlägsna gasformiga föroreningar från utflödesströmmar 
(Yarime, 2003). Olika tekniker för behandling NOx inkluderar: 
 
Icke-selektiv katalytisk reduktion (NSCR): Väte, naturgas eller nafta reagerar med NOx och 
det fria syret i svansgaserna över en platina-, rodium- eller palladiumkatalysator och NOx 
reduceras till N2 (Yarime, 2003). 
Selektiv katalytisk reduktion (SCR): Ammoniak reageras med NOx och i mindre utsträckning 
syre över en katalysator (lämpliga katalysatorer inkluderar vanadinpentoxid, platina, järn / 
kromoxider och zeoliter). Återigen reduceras NOx till kvävgas N2 (Yarime, 2003). 
Bioelectrochemical system (BES): Desloover et al. (2011) utvecklade ett bioelektrokemiskt 
system med en autotrofisk denitrifierande biokatod för avlägsnande av N2O. BES är 
elektrokemiska aparater där oxidationen av en elektrondonator vid anoden är kopplad till 
reduktionen av en elektronacceptor vid katoden, med hjälp av bakterier för att katalysera en 
eller båda reaktionerna. Denna studie visade att det biokatodiska N2O-borttagningssystemet 
kunde fungera i över 115 dagar med lustgas (N2O) som enda katodiska elektronacceptor, utan 
behov för höga temperaturer och dyra katalysatorer. Figuren visar hur BES fungerar: 
 

 
Figur 6 - Bioelektrokemiskt system (BES) använder bakterier för att reducera N2O till N2 (Desloover et al., 2011) 

Biofiltrering: Ett biofilter fungerar genom att dränera det förorenade luftflödet genom ett poröst 
medium där föroreningar i luftflödet adsorberas av biofilmer, dessa föroreningar oxideras sedan 
för att producera biomassa, CO2, H2O, nitrat (NO3

-) och sulfat (SO4
2-). 

En studie genomförd av Utami et al. (2012) undersökte ett biofilter som användes med hjälp av 
ko-exkrementbaserat kompostmedium med skal och kokostorv som fyllmedel. Forskning 
utfördes med satsvis flödessystem i 9 timmar. Resultatet indikerar att den högsta N2O-
avlägsningseffektiviteten uppnås under gasflödeshastigheten på 103 cm3/min med 70 % N2O 
RE. 
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2.5.2 Matematiska modeller för lustgas 
 
Förenta nationernas klimatpanel har upprättat emissionsfaktorer (EF) för att ge kvantifiering 
riktlinjer för beräknade utsläpp av växthusgaser i vattenreningsverk. IPCC-riktlinjerna, som 
uppdaterades 2019, föreslår en utsläppsfaktor på 1,6% av den totala kvävebelastningen. 
Värdet är ett genomsnitt av aktuella kort- och långsiktiga övervakningskampanjer (IPCC 
2019). Växthusmätningar innehåller dock en stor osäkerhet (särskilt när det gäller N2O), 
vilket står i kontrast till användningen av fasta emissionsfaktorer (Daelman et al., 2015). För 
att ta itu med frågan om osäkerhet i mätningar erbjuder matematiska modeller användbara 
verktyg för att bedöma växthusgaser och utvärdera olika reduktionsalternativ innan de 
implementeras. Växthusmodellering kan förbättra den korrekta kvantifieringen av 
växthusgasutsläppen för olika reningsverkskonfigurationer och utvärdera effekterna av olika 
driftsförhållanden (Mannina et al., 2016). 
 

2.5.2 ASM – Aktivslammodell 
 
Aktivt slamprocess är en av de vanligaste reningsprocesserna i reningsverk. Biokemiska 
reaktorer som arbetar sekventiellt, används för att avlägsna organiskt material och 
näringsämnen från det inkommande avloppsvattnet. Bioreaktorer kan kombineras i olika 
konfigurationer för att uppnå olika mål inom avloppsvattenrening (Tchobanoglous et al., 
2004). Som en generell regel arbetar dessa reaktorer under aeroba, anoxiska och anaeroba 
förhållanden dessutom en rötkammare utnyttjas för att behandla det överflödiga slammet. 
Aktiva slammodeller (ASM) har i stor utsträckning använts för beskrivningen av den 
biologiska reningsprocessen under avloppsvattenrening (Massara et al., 2017). IWA står 
bakom det som anses vara state-of-art modeller för aktivslam, vilka inkluderar ASM1, ASM2, 
ASM2d och ASM3 (Henze et al., 2000). De olika modellerna har olika användningsområden 
beroende på vad som vill uppnås med simuleringen. Modellen ASM2d-N2O som är relevant 
för denna studie beskrivs nedan:  

ASM2d-N2O 
 
Modellen är en modifierad och expanderad version av den tidigare ASM2d-modellen. 
Implementeringen inkluderar inte bara alla biologiska N2O-produktionsvägar och beräkningen 
men också N2O-förbrukning under denitrifiering. Den betraktas som en holistisk metod för 
beskrivning av N2O-dynamiken under biologiskrening i avloppsreningsverk. Modellen tar 
hänsyn till tre mikrobiella N2O-produktionsvägar: nitrifierande denitrifiering, 
hydroxylaminoxidation och heterotrofisk denitrifiering, varvid de första två aktiveras av 
ammoniakoxiderande bakterier (AOB). Dessutom utvärderas effekten av inströmmande N-
belastning, COD/N samt variation på operativa förhållanden såsom DO och NO2

− 
koncentration. Slutligen tillsattes känslighetsanalys (SA) för att avslöja de parametrar som är 
mest känsliga för N2O-EF (emissionfaktor) som uppskattas med användning den föreslagna 
modellen. (Massara et al., 2018). 
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2.5.3 BENCHMARK  
 
Benchmark simulering för avloppsvattenbehandling är ett verktyg som utvecklats i syfte att ge 
en referensmiljö där kontrollstrategier och driftscenarier kan testas och jämföras med varandra 
på ett objektivt sätt. Ett sådant verktyg möjliggör en detaljerad utvärdering av 
kontrollstrategier till ett avloppsreningsverk innan de implementeras i det verkliga systemet. 
Simuleringsmodeller såsom Benchmark Simulation Model N°1 (BSM1) (Copp, 2002) och 
den nya Benchmark Simulation Model N°2 (BSM2) av Gernaey et al. (2014) ger en realistisk 
layout av typiska fullskaliga reningsverk (Boiocchi, 2016). Ursprungliga BSM modeller samt 
de modifierade versioner BSM2G och BSM2N är beskrivna i följande stycken: 
 

BSM1 
Modellen är relativt enkel, som kombinerar nitrifiering med fördenitrifikation, som vanligtvis 
används för kväveborttagning. Kontrollstrategierna utvärderas över perioder på 14 dagar med 
olika väderförhållanden (Copp, 2002). 
BSM1 består av en femkomponentreaktor med en anoxisk zon och en sekundär 
sedimentering. En grundläggande styrstrategi föreslås för att testa Benchmark simulatorn: 
som syftar till att kontrollera DO-nivån i den sist luftade reaktorn genom manipulation av 
syreöverföringskoefficienten och att kontrollera nitratnivån i det sista anoxiska reaktor genom 
att manipulera den interna återvinningsflödeshastigheten (IWA, 2021). 

Figur 7 - ASM2d-N2O tillämpad till en kinetisk anaerob-anoxisk-aerob (A2 /O) konfiguration. 
(Massara et al., 2018) 
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Figur 8 – Processflödeschema för reningsverket benchmarkmodellen BSM1 (IWA 2021) 

BSM2 
Kontrollstrategierna utvärderas över en längre period på ett år (Gernaey et al., 2014). BSM2 
består av primär försedimenteringstank, en förtjockare som samlar bioslammet från BSM1-
tankar, en rötkammare för behandling av de fasta ämnena bortkastat från det primära 
försedimenteringstank och förtjockaren samt en slutavvattning (IWA 2021). 
 

 
Figur 9 - Processflödeschema för reningsverket i benchmarkmodellen BSM2 (IWA 2021) 
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BSM2G 
Benchmark Simulation Model 2 - Gas (BSM2G) är en modifierad version av BSM2 för att 
uppskatta och utvärdera växthusgasutsläpp i reningsverk. Metoden som föreslås av Flores-
Alsina et al., (2011) tar hänsyn till växthusgasproduktionen orsakade av biologiska 
behandlingen, slambehandlingen, förhållandet mellan elförbrukning och elproduktion, 
produktion av extern kolkälla och slammet som ska bortskaffas. 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figur 10 - Processflödesschema för reningsverket i benchmarkmodellen BSM2. Pilar indikerar de växthusgasutsläpp i 
processmodell BSM2G (Arnell et al 2017) 

Santín et al. (2017) har implementerat Flores-Alsinas BSM2G modellen. I syfte för att undvika 
toppar av kväveoxidutsläpp föreslår författarna en kaskadkontrollkonfiguration. 
Kaskadkontroll är ett verktyg som används i olika simuleringar för vattenreningsverk. Ett 
sådant system kan ge ett bättre svar på störningar såsom förändringar i vattenflödet (Bolton W., 
2021). Genom att kombinera BSM2G med ammoniak-kaskadkontroll, lyckades Santín et al. 
(2017) minska 30% av kväveoxidutsläppen jämfört med standardkontrollstrategin. samtidigt 
som en lämplig fördelning mellan vattenkvalitet och driftskostnader. 

BSM2N 
Benchmark Simulation Model 2 for Nitrous Oxide (BSM2N), utvecklad av Boiocchi et al. 
(2015). På denna plattform utförs simuleringar för att utvärdera styrenhetens förmåga att 
minska N2O-utsläppen och deras effekt på utsläppskvaliteten och driftskostnaderna. Modellen 
är en utvidgad version av BSM2 utvecklad av Jepsson et al. (2007). Den beskriver de fysiska 
och biokemiska processerna för mainstream och sidoströmmar som förekommer i ett typiskt 
reningsverk för fördenitrifikation. Den virtuella layouten för BSM2N presenteras i figur nedan. 
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Figur 11 - Processflödesschema för reningsverket i benchmarkmodellen BSM2N (Boiocchi et al., 2016) 

Övervakningen av NOB-aktiviteten över AOB har identifierats som en potentiell strategi för 
minimering av produktionen av N2O. För att kontrollera AOB- och NOB-aktivitet är kvoten 
mellan nitrat producerat av NOB och ammonium som konsumeras av AOB (RNatAmm) i den 
aeroba zonen en variabel som ska kontrolleras. RNatAmm teoretiskt värde runt 1 indikerar att all 
nitrit som produceras av AOB konsumeras därefter av NOB. Medan RNatAmm <1 pekar på 
nitritackumulering och RNatAmm >1 representerar syrehämning av heterotrofisk denitrifikation, 
där en ackumulering av HB-producerad NO2

- sker (Boiocchi et al., 2016) 
 

𝑅𝑅𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁𝑁 =
|(𝑁𝑁𝑁𝑁3−)𝐼𝐼𝑁𝑁 − (𝑁𝑁𝑁𝑁3−)𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂|
|(𝑁𝑁𝑁𝑁4+)𝐼𝐼𝑁𝑁 − (𝑁𝑁𝑁𝑁4+)𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂|

 

 
Styrstrategin som föreslås av Boiocchi et al. (2016) är en fuzzy-logic controller. Fuzzy-logic 
är ett matematiskt system som analyserar analoga ingångsvärden i termer av logiska variabler 
som tar kontinuerliga värden mellan 0 och 1. Styrenheten kommer att använda RNatAmm som 
direkt inmatningsvariabel och kommer att minska en skalad avvikelse av 
syremassöverföringskoefficienten (ΔSkla) som utgångsvariabel. De erhållna värdena 
multipliceras med en skalningsfaktor för att få dess fysiska dimensioner. Som visas på figur 
12 
 

 
Figur 12 Blockdiagram från BSM2N-modellen med implementeringen av styrenheten i aeroba zoner (Boiocchi et al., 2016). 
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2.7 Tidigare lustgasmätningar i Sverige och hur andra reningsverk arbetar med 
lustgasemissioner 

 

2.7.1 Mätningsmetoder som används i Sveriges reningsverk 
 
Allt fler avloppsreningsverk runt om i Sverige har börjat utföra lustgasmätningar. Med hjälp 
av mätningar kan avloppsreningsverk optimera sina processer och fastställa vart 
lustgasemissionerna uppstår. På Syvab Himmerfjärdsverket i Grödinge mättes det med samma 
metod som Gryaab AB där lustgasmätning skedde från en specifik yta med hjälp av en huv 
som flöt på vattenytan på bassängerna. Löst lustgasemission mättes med Unisense micro-
sensor där de utförde pH-driftstrategi. Enligt Himmerfjärdsverket var det svårt med 
mätningarna av lustgas i vattenfas, där en stabil process var svår att uppnå som var mätbar. 
Mätinstrumentet är känslig för flytslam, fukt och kyla. (Baresel et al. 2019). Nodra AB i 
Norrköping använde sig av samma mätningsmetod i vattenfas. Mätningen gav en god 
noggrannhet och upplösning. Många reningsverk använder sig av Unisense som 
mätningsmetod för att mäta upplöst lustgas i vattenfas.  
 
Aarhus reningsverk i Danmark anser att denna mätningsmetod i vattenfas är enkel att 
underhålla, krävs endast kalibrering engång i månaden som har en responstid på mindre än en 
minut. Det är en enkel metod, användarvänlighet och har en låg kostnad. Instrumentet har 
dock en tendens att glida samt att livslängden är inte särskilt hög som är 4 månader (Aarhus, 
Danmark 2021). 
 
Linköpings universitet har special utvecklat en ny mätmetod som är en värmekamera. 
Värmekameran används till att mäta lustgas över hela anläggningen. Det går att studera 
utsläpp på tidsskalor från minuter till säsonger, vilket möjliggör allt fler mätningar samt 
kunna jämföras. Mättekniken går ut på att olika gaser absorberar olika mycket värmestrålning 
från bakgrunden vid varje given ljusvåglängd. Den hyperspektrala kameran ger ett spektrum 
för varje bildpunkt, detta möjliggör en identifiering av vilka gaser det handlar om och genom 
fysikaliska modeller kan beräkna mängden gas.  
 
På Nykvarnsverket använde de värmekameran under fyra säsonger och utfört flera mätningar. 
Samt en metodjämförelse mellan hyperspektrala värmekameran och konventionell mätteknik 
som exempelvis huvmätning och konventionell FTIR-instrument. Värmekameran var 
monterad på ett stativ från några meters avstånd och upp till över hundra meter från källan. En 
väderstation placerades ut för att kunna registrera vindhastigheter och vindriktningar under 
mätningen. Runt varje reningsprocess togs luftprover av lustgas, för att sedan jämföras med 
kameramätningarna. Proverna lagrades i vialer och analyserades med en gaskromatograf.  
Metodjämförelsen visade att metoderna hade en god överensstämmelse med varandra och den 
hyperspektrala kamera metoden ger pålitliga resultat. Nackdelar kameratekniken är att det är 
en dyr utrustning och det krävs mycket arbete för att kunna bearbeta data samt att metoden är 
väderberoende, känslig för nederbörd. Det är ofta nederbörd i Göteborg, vilket kan påverka 
mätningsresultat. (Påledal et al. 2020).  
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2.7.2 Jämförelse av lustgasmätningar  
Det har gjorts större mätningar i form av mätkampanjer. De studier och mätningar som hittills 
har utförts i Sverige visar en stor variation när det gäller lustgasemissioner. 
 

Reningsverk År 
N2O-N/NH4-
N  Lustgasemission (kg N2O/år) Process Mätningsmetod 

Nodra AB 2014 5,20%  5700 kg N2O/år Biologiska rening Huv-mätning 
Nodra AB 2019 0,14% 365 kg N2O/år Biologiska rening Unisense micro-sensor 
Nykvarn 2018  270 kg N2O/år Biologiska rening Värmekamera 
Gryaab AB 2020 0,20% 3500 kg N2O/år Biologiska rening Huv-mätning 
Himmerfjärd 2019 0,30% 620 kg N2O/år Rejektvatten DEMON Huv-mätning & Unisense 

Gryaab AB 2020 0,93% 1600 kg N2O/år 
Rejektvatten 
Anammox Huv-mätning 

Nykvarn 2018  60 000 kg N2O/år Nitrifikation SHARON Värmekamera 
Nykvarn 2018  4300 kg N2O/år Nitrifikation SHARON Värmekamera 

Tabell 3 Lustgasmätningar i några av Sveriges reningsverk. 
 
Nodra AB i Norrköping uppmätte sina mätningar år 2014 till 5700 kg N2O/år motsvarande 5,2 
% av kvävebelastningen, vilket är ett ännu högre utsläpp än Gryaab AB. Som en snabbåtgärd 
anpassade Nodra AB sin etanoldosering för att minska lustgasemissionerna på kort sikt. För 
att ytterligare minska sina lustgasemissioner fokuserade Nodra AB på pH styrning som 
resulterade i ännu lägre utsläpp, som var mindre än 0,2% av kvävebelastningen. Det ligger i 
god marginal med Gryaab AB som har en kvävebelastning på 0,2 %. Det är viktigt att jämföra 
och utvärdera lustgasutsläppen i förhållande till total kvävereduktion, eftersom det måste tas 
hänsyn till storleksförhållanden på anläggningar. 
 
Under 2018 byggdes Nodra AB:s process om till deammonifikation process som har varit i 
stabil drift. Reningsverket hade en mätkampanj där de mätte endast i vattenfas och pH-
inställningarna ändrades var tredje dag. Mätningarna togs utan huvmätning.  
Regelbundna prover tas för att kontrollera belastningen på processen jämfört med Gryaab som 
inte tog många stickprover. Regelbundna provtagningar hade gett bättre resultat, samt att 
standardavvikelse av mätningarna hade kunnat beräknats (Baresel et al. 2019). 
 
Himmerfjärdsverket utförde en mätkampanj under hösten 2019. Lustgasemissioner på 
Himmerfjärdsverket uppmättes till 1,7 kg N2O/dygn i rejektvattenrening i sin DEMON 
process, vilket motsvarar ca 620 kg N2O/år, år 2019. Gryaab AB:s lustgasemissioner år 2020 
uppmättes till ca 3500 kg N2O/år från rejektrening, efternitrifikation och efterdenitrifikation.  
Där rejektvattenrening motsvarade 1600 kg N2O/år. Himmerfjärdsverket hade en 
kvävebelastning på 0,30 % som är lite högre än Gryaab AB.  
 
Det är en relativ hög halt utsläpp av lustgas som bildas i rejektvattenreningen jämfört med 
Himmerfjärdsverket enligt tabell 3. (Baresel et al. 2019). Detta kan bero på att 
Himmerfjärdsverket använder en annan typ av process som är deammonifikationsprocess. 
Processen är energi och sparsamprocess som sänker utsläppen av växthusgasutsläpp, eftersom 
processen förbrukar både syre och kolkälla i mindre skala i jämförelse med den 
konventionella kvävereningen som används på Gryaab AB (Baatz & Rasmusson. 2014). 
 
År 2019 uppmättes Nodra AB:s värde på lustgasemissioner till endast ca 365 kg N2O/år vid 
pH 7.6, vilket indikerar på att Nodra AB har arbetat på ett optimalt sätt genom att arbeta 
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mycket med pH- styrning samt att bygga om sin process till deammonifikationsprocess 
(Baresel et al. 2019).  
Mätningar på Nykvarnsverket i Linköping uppmättes hösten 2018 vid SHARON processen 
till 60 000 kg N2O/år första mättillfället och mycket lägre under andra mättillfället. Det andra 
mättillfället visade ett resultat på 4 300 kg N2O/år. De utförde sex mätningar vid den 
biologiska reningen varav två var under icke luftad fas. Ett medelvärde togs som var 270 kg 
N2O/år (Påledal et al. 2020). Det ligger i god marginal med Nodra AB:s mätningar som hade 
ungefär samma värde enligt tabell 3.  
Detta visar vikten av hur viktigt det är att utföra ytterligare mätningar för att få en tydlig bild 
över hur utsläppen varierar.   
 
Utvecklingen går åt rätt håll, trots detta krävs det att allt fler mätningar utförs för att uppnå ett 
så minimalt värde av lustgasemissionerna som möjligt. Samt för att öka kunskapen och öka 
möjligheter att sätta in kostnadseffektiva åtgärder för att kunna minska lustgasemissioner.  
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3. MATERIAL OCH METOD 
 
Studien inleddes med faktainsamling och litteraturstudier inom lustgasemissioner och dess 
klimatpåverkan. Beräkningar utfördes med hjälp av Excel och formler för att kunna avgöra 
var i anläggningen det är störst eller minst lustgasemission. Fokuset låg på vetenskapliga 
artiklar inom lustgasområdet samt vilka mätningsmetoder som tillämpades i studien. 
Utsläppsmätningar på Gryaab AB har genomförts med två olika tekniker baserade på optisk 
absorptionsspektroskopi.  
Plymmätningsmetoden med Mobil extraktiv FTIR (MeFTIR, infraröd ljusabsorption) har 
använts för att mäta lustgasemissioner runtom anläggningen. Det är en verifierad metod som 
är kommersiellt tillgänglig i hela Sverige. I bassängerna utfördes mätningarna med hjälp av 
EPA-HUV. HUV-mätningsmetoden är en slags öppen kammare som är en enkel metod och 
som ger tillförlitliga resultat (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). Metoden gick ut på att vilja 
veta halten lustgas som avges i atmosfären, därav valdes det att mäta i luftfasen med hjälp av 
de två tekniker som benämns. 

3.1 Insamling av data 
 
All analysdata kommer direkt från reningsverket i form av Excel bilagor och tidigare 
rapporter. Det har även gjorts studiebesök med genomgång av hela anläggningen. 
Eftersökningar på databaser har utförts för att hitta andra mätningar utförda på reningsverk 
runtom i Sverige. 

3.2 Litteraturstudie 
Litteratursökningen har gjorts med hjälp av internet. Litteraturen som används baseras till stor 
del av vetenskaplig forskning men kan förekomma även från myndigheter, organisationer och 
hemsidor som framgår i källhänvisningen. Litteraturstudien på förbättringsåtgärder och 
styrstrategier är baserad på vetenskapliga artiklar och studier.  

3.3 Lustgasmätning med HUV 
Lustgasemissionerna fångades upp av en EPA-huv, som sänktes ner på vätskeytan enligt figur 
2. Huven kopplades till anslutningar i form av slangar för att ta proverna och för att skapa ett 
luftflöde underifrån. Kammaren spolades kontinuerligt med ett känt luftflöde med hög 
noggrannhet. Ett extra luftinlopp tillsattes till huven för att möjliggöra gasflöde till 
gasanalysatorn när det var perioder utan luftning. En ”vattenfälla” tillsattes för att ta bort 
fuktigheten (Gryaab. 2015). 
En flytande kammare bör inte väga för mycket, för att kunna följa med vattnets rörelser i 
bassängerna och på så sätt undvika turbulens. Mätningarna övervakades eftersom det finns 
risk att huven kan vändas upp och ner på vätskeytan, samt att huven är känslig för spolgas 
flöde. Ytemissionen bestämdes sedan utifrån skillnaden i koncentration av det sökta ämnet 
mellan ingående och utgående spolluft från kammaren (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 
 
Gasen från huven samlades upp med en provpump och fördes vidare till online 
mätningsutrustning för lustgas. Gasen kyldes och torkades vid behov och en spädningsenhet 
kunde kopplas på för att justera koncentrationen i gasflödet till instrumentets optimala 
mätintervall.  
Om provtagningarna sker vid olika tidpunkter från dag till dag är det viktigt att temperaturen 
korrigeras så att värdena blir jämförbara. Gasproverna kan tas från kammaren på flera olika 
sätt, till exempel med hjälp av en injektionsspruta, direkt i gasflaskor eller gaspåsar. Vid varje 
provtagningstillfälle togs standardprov. Dessa hanterades och förvarades på samma sätt som 
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proverna. Flera olika koncentrationer av standarden togs. Standardkurvan användes sedan för 
att konvertera analysresultaten till ppm (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 
Metoden gav punktvisa mätresultat, det är därför optimalt att det upprepas på flera olika 
ställen över en stor yta där den totala utsläppen skall bestämmas. Metoden utfördes på 
efterdenitrifikationsbassängen, efternitrifikationsbassängen samt rejektvattenreningen. 
 

 
                                                                                                        Figur 14 Gryaabs HUV-mätning (Internt material. Gryaab) 

Figur 13 Schematisk bild över lustgasmätning med HUV (Chandran, 2011) 

3.3.1 Analys av proverna 
Proverna som togs upp med hjälp av en provpump och analyserades online med hjälp av en 
gasanalysator (FTIR). Instrumentet gasanalysatorn är en multigas monitor som användes för 
att mäta lustgasemissionerna ute i fältet. Gasanalysatorn mäter spårgasen genom att 
absorptionen bestämdes av en emitterad infraröd ljuskälla genom ett luftprov. 
Koncentrationen (ppm) plottas mot tiden (sekunder) i ett diagram. Infraröd spektroskopi har 
visat sig vara lämplig som en analysmetod när proverna tagits från större behållare där den 
inneslutna volymen är stor (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 
Gasanalysatorer är en analytisk metod som mäter koncentrationen på en specifik gasformig 
förening i en blandning av flera gaser. Olika molekyler i luften absorberar olika 
ljusfrekvenser. Luft med mycket av en viss gas kommer att absorbera mer av en viss frekvens, 
vilket gör att sensorn kan rapportera en hög koncentration av motsvarande molekyl 
(Wikipedia. 2020) 
Gasproverna kan också analyseras med hjälp av en gaskromatograf (GC). Analyserna av 
proven ska göras så snart som möjligt efter provtagningen för att undvika risk för 
kontaminering (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011).  

 
Figur 15 Gasanalysatorn ute på Gryaabs fält. (Internt material, Gryaab) 
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3.3.2 Fluxsense metoden (MeFTIR) 
 
För att mäta lustgasemissionerna runt hela anläggningen, det vill säga det som avgår upp i luften 
användes fluxsense metoden. Genom att det släpptes ut ett känt flöde av en spårgas intill 
utsläppet som bestämdes kan lustgasens massflöde bestämmas. Metoden krävde en FTIR 
detektor som kan bestämma både spårgasen och den lustgasens koncentration (Holmgren, 
Willèn & Rodhe, 2011). 
 
 FluxSense är ett företag i Göteborg som använder mobilt FTIR-detektor som placeras ovanför 
ett fordon med vars hjälp de kan traversera tvärsnittet av plymen, en så kallad dynamisk 
plymmätning med spårgas enligt figur (16). Metoden är mobilt och under mätningarna kördes 
instrumentet omkring i och runt anläggningen enligt figur (17). Den centrala delen av detektorn 
består av en infraröd spektrometer som kopplats till en mätcell, där gasen sugs in. Solen används 
som ljuskälla där ljuset reflekterades ett antal gånger fram och tillbaka genom mätcellen innan 
den förs vidare in till spektrometern. Detta beror i sin tur på hur mycket infrarött ljus som har 
absorberats vid de olika våglängderna. Det gör att instrumentet har en hög känslighet (Gryaab 
AB, 2015). Metoden ger en noggrannare bestämning av totala utsläppet och möjlighet att se 
koncentrationsprofiler längs tvärsnittet (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 
Mätningarna gjordes dygnet runt, även vid nederbörd, där emissioner följdes upp från en hel 
cykel (Gryaab AB, 2015). Plymmätning med spårgasteknik är dock vindberoende och svår att 
avgränsa. Detta kan ha konsekvenser för mätningarna (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 

 
Figur 16 Spårgasmätning (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011).                                                                                     

                                                                 Figur 17 Instrumentets placering ovanför en bil (Holmgren, Willèn & Rodhe, 2011). 

3.3 Faktorer som påverkat mätningen och resultat 
 
Faktorer som kan ha påverkat mätningar med EPA-huv är bland annat att mätningarna togs för 
tidigt, vilket resulterar i att systemet inte hann ställas om. Små mätfel som kan ha påverkat 
resultat, omställning, vattnet ska hinna omsättas innan det tas stickprov. När det handlar om 
låga halter blir mätningarna oftast svårare att utföra, vilket kan ge fel mätresultat. Variationer i 
halter kan påverka mätningarna. Under mätningen utfördes det inte tillräckligt med många 
stickprov.  
En av svårigheterna med mätningarna har visats sig vara främst att få en stabil process som är 
mätbar och ger stadiga förhållanden utan variationer i halterna. Huven vände sig upp och ner 
ett antal gånger, samt fastnade i de rörliga bärarna som finns i bassängen. Mätkonfigurationen 
för mätningarna i processluften är väldigt känslig för flytslam, fukt eller kyla. Pålitliga online-
instrument är därför viktiga för uppföljning av reningsresultat och styrning av process (Baresel 
et al, 2019). 
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4 RESULTAT 

4.1 Totala lustgasutsläppen 
Den totala lustgasemissionen på Gryaab AB har beräknats för år 2020. Där det totala 
lustgasutsläppet baseras på den biologiska reningsprocessen.  
 

 
Figur 18 Sammanfattande bedömning av lustgasutsläpp i EN, ED och rejektvattenrening 

 
Det totala utsläppet av lustgas från biologiska reningsprocessen beräknades från mätningarna 
till 3,5 ton N2O/år, vilket motsvarar 10,41 kg N2O/dygn. Av inkommande mängd kväve 
avgick 0,2% i form av lustgas.  
Enligt figur 18 är den dominerande källan av lustgasutsläpp i nitrifikationsprocessen.  
 

 
Figur 19 Lustgasemission år 2015 mätt med Flux sense metoden. 

Mätningar under 2015 som är utförda med Flux sense metoden visade att den dominerande 
källan som ger upphov till lustgas var i biobäddarna med ca 24 000 kg N2O/år.  
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4.2 Lustgasemission från rejektvatten 
 
Lustgasemissionen vid rejektvattenrening under två olika mättillfällen. 
 

 
Figur 20 Lustgasflöde [kg/dygn] som funktion av omvandlat ammonium till kvävgas [kgN/dygn] vid två tillfällen. 

Figur 20 visar att det bildas mest lustgasemission vid zon 2 under mättillfälle 1. Linjen avtar 
vid zon 2 under mättillfälle 2 där lustgasemissionen är som minst.  
 
Tabell 4 

Rejektrening Tillfälle 1  Tillfälle 2  

Zon 1 Zon 2 Zon 3 Zon 1 Zon 2 Zon 3 
Luftflöde 
(Nm3/h) 

333 322 0 297 49 0 

Lustgas 
(kg/m3) 

0,1 0,19 0 0,11 0,16  0 

 
I tabell 4 visas hur lustgasemission varierar under tillfälle 1 och tillfälle 2 i rejektreningen.  
Det kan ses att ammonium tas bort mer i tillfälle 2 i zon 1 än i zon 2. Reningsgraden var 
försämrat i zon 1 tillfälle 1 och tillfälle 2.  
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4.3 Lustgasemission från efternitrifikation (EN) 
 

 
 
Figur 21 Lustgasemission [kg/dygn] i förhållande till ammonium omvandlat till nitrat. 

I figur 21 visas lustgasflöde som funktion av ammonium omvandlat till nitrat. 
Lustgasemissionen var som högst i zon 1 vid normala förhållanden. Enligt beräkningar 
emitterades lustgas motsvarande 3,4 ton N2O/år under normalbelastning år 2019.  År 2020 
emitterades lustgas motsvarande 1,8 ton N2O/år under normalbelastning. 
 
 

 
Figur 22 Lustgasflöde som funktion av DO 

En tydlig korrelation mellan ökad halt syre och ökat lustgasflöde kunde urskiljas. Figur 22 visar 
att ju lägre DO halt, desto mindre halt lustgasemission som bildas. Det kan också bero på hur 
mycket som nitrifieras, se grafen innan.  Vid lågbelastning och ett högt värde av luftflöde, 
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genereras minst lustgasemission. Hög kvävebelastning ska ge högt luftflödet för att upprätthålla 
samma syrehalt. 

4.4 Lustgasemission från efterdenitrifikationen (ED) 
 
Den använda flytande huven har en yta på 0,184745 m2 (EPA-modell), ett konstant luftflöde 
appliceras under den flytande huven med en hastighet på 3,648 L / min. 
Efterdenitrifieringslinjerna är indelade i tre zoner. N2O har mätts i både linje 5 och 6. Alla 
zoner har samma yta på 64,22 m2 enligt figur nedan. 

 
Figur 23 ED bassäng med EPA-huv. Luftflöde används för att mäta lustgasemissioner i anoxisk bassäng. 

 

 
Figur 24 Lustgasflöde [kg/dygn] som funktion av omvandlat nitrat till kvävgas [kgN/dygn]  

I figur 24 visas hur lustgasemissionen vid efterdenitrifikationsprocessen varierar i zon 1 och 
zon 2 vid linje 5 och 6. Lustgasemissionen var högst i zon 1, linje 6 som är beroende av COD. 
Detta styrks i figur 25 där linje 6 har en betydligt högre lustgasemission än linje 5.  
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Figur 25 Lustgasflöde [kg/dygn] som funktion av förhållandet mellan kvot COD/N 

 
Tabell 5 Lustgasflöde i förhållande till COD/N 

 EN COD/N Omvandlat NO3- till N2 
(ton/år) 

Lustgasemission 
(ton/år) 

Linje 5 5,4 946 0,08 

Linje 6 3,76 700 0,3 

 
Tidigare studier har visat att lustgasemissionen ökar då förhållandet mellan kvoten av COD/N 
minskar. Resultatet från försöken styrker detta (figur 25 och tabell 5) där vid ett lägre COD/N 
kvot, resulterar ett högre flöde av lustgas. 
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5 DISKUSSION 
 
I denna studie uppmättes Gryaab AB:s totala lustgasutsläpp över rejektvattenrening, 
efternitrifikation och efterdenitrifikation till 3,5 ton N2O/år. Processen som bildade mest 
lustgasemission var i nitrifikationsprocessen motsvarande 1,8 ton N2O/år under normala 
förhållanden. Enligt beräkningar från 2019 emitterades lustgas motsvarande 3,4 ton N2O/år, 
vilket är nästan dubbel så hög lustgasemission i jämförelse med mätningar under 2020 i 
nitrifikationsprocessen. Detta beror på att år 2019 utfördes endast en mätning som var 
testmetod för att säkerställa att metoden kan implementeras. Samt att mätningen togs vid en 
felaktig provpunkt som var linje 3 i stället för linje 5, vilket resulterade i fel mätresultat.  
 
De samband mellan lustgas och parametrar som har studerats är de parametrar i tidigare 
litteraturstudier som har visat sig ha ett samband med lustgasproduktion. De korrelationer som 
sågs tydligast var sambandet mellan lustgasemission och COD/N-kvoten. COD/N-kvoten är 
ett mått på hur stor kolkälla som tillsätts in till kvävereningen. Enligt resultat bildades det 
betydligt mer lustgas vid en lägre COD/N-kvot. Detta beror på att denitrifierare får inte 
tillräckligt med kol för att kunna genomföra en fullständig denitrifikation, vilket ökar risken 
att lustgas bildas som en mellanprodukt. Därav är det viktigt att förse processen med en hög 
kvot av COD/N. COD/N kvoten 5,4 visade sig vara optimalt och bör behållas.  
 
I denitrifikationsprocessen emitterades det motsvarande 75 kg N2O/år, vilket är en väldigt låg 
emission i jämförelse med de andra processerna. Låga emissioner av lustgas kan indikera att 
det har uppstått en fullständig denitrifikation. 
Lustgasemissionen är direkt kopplad till strippning. Lustgas som stannar i vätskefas 
konsumeras av heterotrofa denitrifierande bakterier därav blir det en så pass låg halt av 
lustgasemission. Lustgasemission för år 2015 i denitrifikationsprocessen motsvarande 700 kg 
N2O/år, vilket indikerar en hög minskning av lustgasemission i jämförelse med mätningar år 
2020. Därav behövs det inte särskilt mycket fokus på denitrifikationsprocessen.  
 
En annan tydlig korrelation var mellan lågbelastad ammonium halt och lustgasemission 
oavsett vilket luftflöde som tillfördes. I nitrifikationsprocessen var emission av lustgas hög. 
Detta beror på att det är en högre halt av ammonium som kommer in i processen. Halten 
totalkväve består till stor del av ammoniumkväve, vilket leder till så pass höga 
ammoniumhalter att det kan bli toxiskt för nitrifierare, som kan leda till en ofullständig 
nitrifikation.  
Vid låg belastning och normalbelastning var det ett lägre flöde av ammonium, som 
resulterade i en lägre emission av lustgas enligt figur 21. Vid lågbelastad förhållande 
emitteras det inte lika mycket lustgas, även vid högt luftflöde.  
 
I rejektvattenreningsprocessen emitterades det motsvarande 1,6 ton N2O/år under år 2020. 
Vattnet i rejektbehandlingen består av till största del av hög kvävekoncentration och låg 
koncentration av COD/N. Detta tillsammans kan resultera i en ökad risk av lustgasemissioner. 
Detta styrkas i figur 19 där ammonium var ganska hög ca 250 kg/dygn.  
 
I tidigare studier visas det att en högre inkommande belastning av kväve har visat sig öka 
lustgasemissionen. I detta försök sågs dock en tendens att en normal mängd av inkommande 
kväve gynnade lustgasemissionen och inte vid högbelastad förhållande vid nitrifikationen. 
Vid lägre inkommande belastning av kväve var det betydligt mindre lustgas som bildades i 
processen. Teoretiskt sett borde lustgasemissionen öka då inkommande kväve ökar, det är i 
kvävereningsprocessen som lustgas främst bildas. Det kan bero på att det inte togs tillräckligt 
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med mätningar som ger trovärdiga resultat. Det krävs att utföra kontinuerliga mätningar under 
längre perioder. 
 
Svårigheterna med mätningarna var att få stabila processer. Huv-mätningsmetoden kan ha 
påverkat mätningsresultaten, eftersom huven är placerad på vattenyta. Vattnets fluktuationer 
påverkar stabiliteten på huven, detta orsakade att huven vände upp och ner under 
mätningarna. Detta resulterade att jämvikt inte blev uppnådd.  
Det utfördes dessutom inte tillräckligt med många stickprov. Mätningarna utfördes under ett 
antal dagar. Fler mätningar borde tas för att sedan ta medelvärdet och förbättra 
noggrannheten.  
 
Andra avloppsreningsverk såsom Himmerfjärdsverket och Nodra AB utförde mät kampanjer 
som sträckte sig under fyra säsonger där de utförde betydligt flera mätningar. En ny mätmetod 
som rekommenderas är mätning med hyperspektral kameran. Den nya kameratekniken är en 
enklare metod gällande utvärdering av olika åtgärder för att minska utsläppen. I jämförelse 
med EPA-huvmätning kan värmekameran mäta koncentrationer och flöde av lustgas från 
minuter till säsonger. En sådan teknik är svår att utföra med god precision med en 
konventionell teknik som kan behövas avsluta inom loppet minuter till timmar innan 
koncentrationen blir för hög. Det är en dyr investering, som ger trovärdiga resultat. 
Överensstämmelsen mellan konventionell teknik och kameratekniken var god. En fördel med 
tekniken är att det ger goda möjligheter till att studera växthusgasutsläpp och hur de kan 
minskas i full skala, samtidigt som verksamheten är i drift utan att den påverkas av 
mätningarna som pågår (Påledal, 2019). 
 
För att få en bättre bild av korrelationen mellan lustgasemission och luftning hade det varit 
optimalt att mäta i vattenfas med hjälp av en micro-sensor. Lustgas i vattenfas har en högre 
koncentration, eftersom det är endast en viss procent som strippas ut i luften. Det handlar om 
att ha kontroll över hur mycket lustgas som bildas i vatten. Det är viktigt att veta hur mycket 
lustgas som finns i vattenfas, med denna kunskap kan det utvärderas hur mycket lustgas som 
emitteras och hur mycket som konsumeras. Mikro-sensor används i flera avloppsreningsverk 
runt om i Sverige som benämns i denna studie. Mikro-sensorn ger en god noggrannhet och 
pålitli resultat, där låga halter av lustgas kan mätas. Detta hade resulterat en bättre uppfattning 
om hur lustgasemission påverkas av luftflöde.  
 
Den totala kvävebelastningen på Gryaab uppmättes till 0,20% enligt tabell 3 för 
rejektvattenreningen, nitrifikation och denitrifikationsprocessen. Himmerfjärdsverket 
uppmättes motsvarande 0,30 % motsvarande 620 kg N2O/år och Nodra AB motsvarande 0,14 
% motsvarande 365 kg N2O/ år.  I förhållande till andra reningsverk ligger den totala 
kvävebelastnings värdet inom samma ram. Den totala kvävebelastningen tar hänsyn till 
storleksförhållanden på anläggningar.  
Nodra AB och Himmerfjärdsverket har en deammonifikationsprocess som är en 
tvåstegsprocess bestående av partiell nitritation av ammonium och anaerob oxidation av 
återstående ammonium som oxideras genom nitrit till kvävgas (anammox). Gryaab AB 
använder enstegsprocess där både aeroba och anaeroba miljöer utnyttjas i en och samma 
reaktor i alla zoner. I en tvåstegsprocess är det uppdelat där en eller flera zoner är aeroba och 
de andra zoner är anaeroba. En tvåstegsprocess kan vara lättare att optimera eftersom 
bakterier får optimala villkor (Baatz & Rasmusson, 2014). Enligt resultat hos Nodra AB och 
Himmerfjärdsverket kan en tvåstegsprocess minska risken för lustgasemission. Resultatet kan 
dock även bero på andra faktorer. 
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6 SLUTSATS 
 
Gryaab AB bör fokusera allra mest på nitrifikationsprocessen och 
rejektvattenreningsprocessen, eftersom dessa processer gav upphov till mest 
lustgasemissioner. Därav sträva efter att i möjligaste mån uppnå fullständig nitrifikation för 
att undvika lustgas som en mellanprodukt. 
 
Den totala kvävebelastningen från Gryaab AB ligger ungefär inom samma ram som andra 
reningsverk i Sverige. 
 
I rejektvattenreningsprocessen kan möjligtvis en tvåstegsprocess implementeras som kan 
eventuellt vara en bidragande faktor till minskad lustgasemission.  
 
I nitrifikationsprocessen kan ammoniumflödet hållas stabilt för att undvika obalans i 
processen. Samt ha en tillräcklig tillförsel av löst syre i vatten (DO), med hjälp av löst syre 
oxiderar AOB bakterier inkommande ammoniumhalt. Om det dessutom finns ett lågt 
totalkväveflöde, genererar det mindre lustgasemissioner.  
 
Det är viktigt med hög kvot av COD/N vid denitrifikation för att undvika en ofullständig 
denitrifikation och höga emissioner av lustgas.  
 
 

6.1 Förslag på fortsatta studier 
 
Fler mätningsmetoder bör användas som exempelvis hyperspektrala värmekameran där 
utsläppen studeras över hela anläggningen på tidsskalor, från minuter till säsonger. Samt 
Unisense micro-sensor som används för att mäta halten lustgas i vattenfas.  
 
En god övervakning och styrning är väsentligt för att avloppsreningsverk ska kunna uppnå 
sina utsläppsvillkor på ett resurseffektivt sätt och samtidigt minska lustgasemissionerna. Som 
en långsiktig investering kan en matematisk modellering implementeras för att uppnå en god 
övervakning och styrning.  
 
Allt fler mätningar med mätningskampanjer och mer studier behövs för att få en bättre 
överblick till varför och hur lustgas bildas. Det finns ett behov av fortsatta studier med 
mätningar på Gryaab AB. 
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