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Start-up of a bioreactor for sidestream hydrolysis at a waste water plant 
– and its impact on nitrogen and phosphorus removal

Marléne Ålander 

Populärvetenskaplig sammanfattning 

Biologisk fosfor- och kväveavskiljning är ett ekologiskt sätt att avskilja näringsämnen från 
avloppsvatten. Genom att stimulera specifika fosfatackumulerande mikroorganismer (PAO) i 
slammet kan löst fosfor tas upp för att sedan avlägsnas från vattnet. I en sådan aktivslamprocess är 
det även möjligt att på naturlig väg avskilja kvävet i avloppsvattnet genom omvandling till kvävgas. I 
jämförelse med traditionell kemisk rening finns många fördelar med biologisk kväve- och 
fosforavskiljning. Förutom den ekonomiska aspekten av en minskad kemikalieförbrukning är slammet 
fritt från kemikalier, vilket innebär en möjlighet att återföra viktiga näringsämnen till åkermarker. 

En förutsättning för biologisk kväve-och fosforavskiljning är tillgången på lättillgänglig kolkälla (VFA). I 
avloppsvatten finns VFA endast i en begränsad mängd. Genom hydrolys kan större kolföreningar 
brytas ner under anaeroba förhållanden, vilket kan åstadkommas på olika sätt i ett reningsverk. Vid 
Bålsta avloppsreningsverk valdes implementering av en sidoströmshydrolysreaktor (SSH) när verket 
byggdes om för biologisk kväve- och fosforavskiljning. I SSH-reaktorn hydrolyseras returslam, alltså 
det slam som återförs till den biologiska reningen.  

I den här studien utvärderas SSH-reaktorns påverkan på mikroorganismernas kapacitet att rena 
avloppsvattnet från kväve och fosfor. Genom massbalanser beräknades hur stor mängd kväve som 
omvandlas till kvävgas, samt hur stor del av inkommande fosfor som tas upp av slammet. 
Hastighetsförsök genomfördes för att fastställa mikroorganismers maxkapacitet att denitrifiera, samt 
att släppa fosfor.  

Resultaten visade på en ökad bio-P-aktivitet i slammet efter SSH-rekatons uppstart. Aktiviteten gick 
dock inte upp i de nivåer som förväntas vid användning av sidoströmshydolys, vilket kan bero på att 
PAO missgynnas av järn som finns kvar i slammet från kemikaliedoseringen. I fortsatta studier skulle 
liknande försök kunna utföras vid en tidpunkt längre tid efter uppstart och under ett längre 
tidsintervall, då bio-P-processen troligtvis stabiliserats och olika driftstrategier kan utredas under 
längre perioder. Nya analyser av denitrifikationen kan ge en bild av hur SSH-reaktorn påverkar 
kvävereningen genom jämförelse med värden från denna studie.  
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ARV  avloppsreningsverk 

bio-P  biologisk fosforavskiljning 

BOD  biologisk syreförbrukning (biological oxygen demand) 

COD  kemisk syreförbrukning (chemical oxygen demand) 
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1. Inledning 
 
I naturen återfinns fosfor bundet till syre som fosfat, vilket är ett essentiellt ämne för alla levande 
organismer på jorden. Fosfat krävs till exempel för fotosyntes, nerv- och muskelfunktioner samt 
respiration. I naturen cirkulerar fosfor i vatten och på land där omloppstiderna kan variera från dagar 
till år (Naturvårdsverket 2013). 
 
Fosfor cirkulerar även i samhället. Eftersom fosfor används som växtnäring för åkermarken är ämnet 
en viktig resurs för vår försörjning. En stor fosforkälla för jordbruket är mineralgödsel från gruvor, 
vilket leder till ett överskott av fosfor i det naturliga kretsloppet. Konsekvensen blir övergödning och 
på längre sikt kommer de lagrade resurserna förbrukas. Livsmedelsproduktionen innebär även en 
bortförsel av näringsämnen från marken, där utlakning av nitratkväve har blivit ett omfattande 
problem (Naturvårdsverket 2013). 
 
Genom återanvändning av näringsämnen kan ett slutet kretslopp skapas mellan samhälle och natur. 
Höga halter fosfor och kväve samlas i avloppsvattnet och genom avskiljning kan dessa ämnen 
återföras till marken. På regeringsuppdrag har förslag till mål för hållbar återföring av fosfor tagits 
fram i enlighet med Miljömålsberedningen etappmål att ”minst 60 % av fosforföreningarna i avlopp 
tas tillvara och återförs till produktiv mark, varav minst hälften återförs till åkermark” 
(Regeringsbeslut 1:9, 2012). 
 
Samtidigt som kraven på återföring ökar ställs krav på minskade utsläpp av näringsämnen vid 
Sveriges avloppsreningsverk, såsom organiskt kol, fosfor och kväve. I EU-kommissionens 
gemensamma åtgärdsplan, Baltic Sea Action Plan (BSAP), sattes mål för att uppnå en god ekologisk 
status i Östersjön till år 2021 med delmålet att övergödning inte ska påverka Östersjön 
(Naturvårdsverket 2009). För att reningsverken ska uppnå kraven på utsläppshalter för fosfor 
används kemikaliefällning, vilket försvårar det önskvärda kretsloppet genom ökade halter 
tungmetaller och ett minskat näringsinnehåll i slammet (Svenskt vatten, hemsida, 2014-05-20). 
Kemikalieanvändning leder också till ökad miljöpåverkan och kostnader i och med ökade 
slammängder och transporter (Jansen m.fl. 2009). För att minska eller helt utesluta 
kemikaliedoseringen har alternativa metoder undersökts. En fungerande metod är att förstärka 
förmågan hos mikroorganismerna i slammet att på biologisk väg rena avloppsvattnet från fosfor. Vid 
biologisk fosforavskiljning (bio-P) stimuleras fosfatackumulerande bakterier i slammet genom en 
alternerande aerob och anaerob miljö med tillgång till lättillgänglig kolkälla (VFA, volatile fatty acids). 
Genom slamuttag avskiljs fosforn från vattnet.  
 
Den mängd VFA som redan finns i avloppsvattnet är ofta inte tillräcklig för att uppnå bio-P. En ökad 
produktion av VFA kan skapas med hjälp av hydrolys, vilket är det första steget i anaerob nedbrytning 
av organisk substans. Det finns olika processlösningar att tillgå för att skapa hydrolys vid reningsverk. 
Genom att införa en anaerob uppehållstid i försedimenteringen hydrolyseras primärslammet och den 
nedbrutna kolkällan leds vidare till den biologiska reningen. Alternativet är hydrolys av returslammet, 
då sidoströmshydrolys (SSH) är en vanlig processlösning. En delström av returslammet leds via en 
anaerob reaktor där de fosfatackumulerande bakterierna tillväxer, för att sedan ta upp fosfor under 
aeroba förhållanden. Överbliven lättillgänglig kolkälla används av kvävgasbildande organismer, 
denitrifierare. 
 
Vid Bålsta reningsverk i Håbo kommun driftsattes en SSH-reaktor i november 2013, som ett sista led i 
en ombyggnation av hela anläggningen. I det nya reningsverket avskiljs kväve och fosfor främst med 
hjälp av mikroorganismerna i slammet, s.k. aktivslamprocess. I och med utbyggnaden blev bassänger 
tillgängliga, där SSH-reaktorn implementerades. Förutom att den utökade biologiska fosforreningen 
leder till minskad kemikalieförbrukning klarar det nya verket en större belastning. Idag renas 
avloppsvatten från cirka 17 000 pe, med ett inkommande flöde på cirka 5500 m3/d. Utbyggnaden 
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möjliggör en belastning från 30 000 pe, vilket ligger i linje för befolkningsprognosen år 2030.  
 
Det är få reningsverk som vid implementering av en SSH-reaktor följt upp uppstart och drift med 
avseende på beräknad funktion. Många parametrar påverkar reaktorns kapacitet att bidra till 
fosforavskiljning och större kunskap om SSH-reaktorer i bruk skulle ge möjlighet att förbättra 
processdimensioneringen. 
 
I den här studien utvärderas SSH-reaktorns påverkan på kväve- och fosforavskiljningen vid Bålsta 
reningsverk genom massbalansberäkningar och hastighetsförsök före och efter uppstart. SSH-
reaktorns funktion utvärderades också genom analyser på inkommande och utgående slam till och 
från reaktorn. Verket driftsattes i juni 2013 och driften har under hösten bitvis varit provisorisk med 
avseende på styrning av många funktioner, vilket har påverkat resultaten i studien.  
 
 
1.1 Syfte 
Det övergripande målet med studien är att följa upp funktionen av SSH-processen vid Bålsta 
reningsverk med avseende på kväve- och fosforavskiljning. Delmål för studien innefattar; 
 

 Att undersöka sidoströmshydrolysens påverkan på den biologiska fosforavskiljningen. 

 Att undersöka sidoströmshydrolysens påverkan på denitrifikationshastighet. 

 Att utvärdera hur olika driftstrategier med avseende på uppehållstid och volym i SSH-
reaktorn påverkar fosforavskiljningen. 
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2. Teori 
 
2.1 Biologisk fosforavskiljning 
Fosfor assimileras av mikroorganismer och därför sker viss biologisk fosforavskiljning vid alla 
reningsverk med biologisk rening. Ett underskott på organiskt material gör att endast 20-50 % 
av inkommande fosforkan tas ut via överskottsslam i ett vanligt kommunalt reningsverk. För att 
uppnå gränsen på 0,3-0,5 mg/l i utgående vatten kvävs ofta en reduktion av fosfor på ca 90 
procent, vilket uppnås med hjälp av kemikaliefällning eller ett förhöjt biologiskt fosforupptag 
(bio-P) (Svenskt Vatten 2013).  
 
Bio-P är mer ekonomisk och miljövänlig än kemikaliefällning och har blivit en väletablerad 
teknik att rena avloppsvatten från fosfor (Tykesson 2005). Tekniken går ut på att stimulera en 
viss grupp heterotrofa bakterier med förmågan att ta upp större mängder fosfor, så kallade 
polyfosfatackumulerande organismer (PAO). PAO har en förmåga att ta upp organiskt kol i 
anaeroba miljöer och får på så sätt konkurrensfördelar gentemot andra heterotrofer som kräver 
syre för sin tillväxt (Jansen 2009). Samtidigt släpper de fosfat, vilket de sedan återupptar under 
aeroba betingelser. Genom att skapa både anaeroba och aeroba uppehållstider kan PAO 
stimuleras till ett nettoupptag av fosfor, vilket sedan avskiljs via överskottslam, se Figur 2.1. 
 
 

 
Figur 2.1 Under anaeroba förhållanden sker ett fosforsläpp hos PAO. Under aeroba förhållanden sker ett fosforupptag och 
ett nettoupptag fås.  
 
 
En förenklad modell av det biokemiska förloppet för bio-P illustreras i Figur 2.2. Under anaeroba 
förhållanden tar bakterierna upp flyktiga fettsyror, på engelska volatile fatty acids (VFA). VFA lagras 
som polymerer, närmare bestämt polyhydroxyalkanoater (PHA). Energi till processen erhålls då 
tidigare lagrade polyfosfater hydrolyseras till fosfat, som transporteras ut från cellen. Glykogen 
används som reducerande ämne i reaktionen. När slammet sedan förs till en aerob miljö kan de 
lagrade polymererna förbrännas, vilket i sin tur frigör energi för tillväxt och återupptag av fosfat för 
bildning av polyfosfatkedjor. Som reducerande ämne används här syre. Genom att ta ut 
överskottsslam när den största delen fosfor finns lagrad i cellerna kan stora mängder fosfor avlägsnas 
från avloppsvattnet.  

  

Netto- 
upptag 

Fosforsläpp Fosforupptag 

Konc. Fosfat i avloppsvatten 

Anaerobt Aerobt 

Tid 
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Figur 2.2 I en anaerob miljö tar bio-P bakterierna upp VFA och fosfat frisläpps. I aerob miljö sker ett upptag av fosfat.  
 
 
2.1.1 Processtekniska lösningar för bio-P 
Det finns många olika processtekniska lösningar för att uppnå biologisk fosforavskiljning i 
reningsverk. Gemensamt för processerna är att det finns en syrefri zon där fosfatsläpp kan ske, samt 
en luftad zon för återupptaget.  
 
Om kväveavskiljning inte behövs är A/O processen (Anaerob/Oxisk) en vanlig processlösning för bio-P 
(Figur 2.3, bild 1). Returslam från eftersedimenteringen förs tillbaka till den anaeroba zonen. Om 
även kväverening ska ingå i reningsprocessen är den enklaste lösningen att placera en anaerob zon 
framför fördenitrifikationsprocessen och recirkulationen, så kallad Bardenpho (Figur 4, bild 2)(Särner 
2004). En nackdel med processen är att nitrat lätt når den anaeroba zonen via returslammet, vilket 
missgynnar fosfatsläppet (se 2.2.2 ). 
 
Ett alternativ är UCT processen (University of Capetown) där returslamflödet går till den anoxiska 
zonen och ett internt flöde går från slutet av den anoxiska zonen till den anaeroba zonen (Figur 2.3, 
bild 3). På så sätt blir nitrathalterna i den anaeroba zonen lägre och hela den anaeroba zonen kan 
utnyttjas för bio-P. Genom styrning av returslamflödet kan fullständig denitrifikation uppnås. I 
Sverige är Bardenpho eller UCT-processen de vanligaste lösningarna för kombinerad kväve- och 
fosforavskiljning (Svenskt Vatten 2013). 
 
Om det inkommande avloppsvattnet inte innehåller tillräckligt stor mängd VFA för att uppnå bio-P 
kan en separat anaerob reaktor införas i processen. VFA kan då bildas genom biologisk hydrolys, 
vilket beskrivs i detalj i kapitel 2.3. En processlösning för att skapa VFA är sidoströmshydrolys (SSH) 
där SSH-reaktorn utgör den anaeroba volymen, se figur 2.4. Detta beskrivs mer ingående i kapitel 
2.3.2.  
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Figur 2.3 Processlösningar för slamhydrolys (Svenskt Vatten, 2010). Publicerad med tillåtelse av Svenskt Vatten. 

Figur 2.4 Processlösning för sidoströmshydrolys. Den anaeroba bassängen utgörs av en SSH-reaktor. Modifierad från 
Svenskt Vatten (2010). 

2.1.2 Faktorer som påverkar bio-P 
Alla processer hos mikroorganismerna i aktivslamprocesen påverkar varandra. Bakterierna 
interagerar och konkurrerar med varandra och gör hela reningsprocessen komplicerad. De faktorer 
som till stor del påverkar bio-P är följande: 

VFA 
Eftersom fosforsläpp står i direkt relation till upptag av VFA är denna parameter avgörande för bio-P. 
VFA  är samlingsnamnet för de fettsyror i avloppsvattnet som är mest lättupptagliga, till exempel 
smörssyra, ättiksyra och propionsyra. Endast 2-10 % av inkommande COD i ett kommunalt 
avloppsreningsverk i Sverige är VFA (Henze m.fl., 1995).  Mängden VFA är ofta inte tillräcklig för att 
åstadkomma effektiv bio-P. VFA kan antingen tillsättas i form av en extern kolkälla, eller bildas 
internt genom hydrolys. Hydrolys stimuleras med hjälp av en anaerob zon med lång uppehållstid, där 
organiskt material i befintligt slam bryts ner. För en mer ingående beskrivning av hydrolysprocessen 
och dess reglering, se avsnitt 2.3.  
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Nitrat 
Syre fungerar som elektronmottagare vid fosforsläpp. Det finns även typer av PAO som har förmågan 
att använda syret i nitratmolekylen för respiration (Tykesson, 2005). Om syre eller nitrat finns 
närvarande i den anaeroba zonen kan VFA snabbt förbrukas av koloxiderare eller denitrifierare, vilket 
leder till att PAO missgynnas (Tykesson 2005). Därför är det viktigt att minimera recirkulation av 
nitrat till de anaeroba delarna av processen.  
 
GAO 
Glykogenackumulerande organismer (GAO) är en grupp bakterier som liksom PAO kan ta upp VFA 
anaerobt. Den betydande skillnaden är att GAO använder glukos som energikälla och därför inte har 
den önskvärda förmågan att avskilja fosfor från avloppsvatten (Tykesson 2005). Studier har gjorts för 
att ta reda på vilka förhållanden som gynnar PAO framför GAO. Enligt Lopez-Vazques m.fl. (2009) har 
temperatur, pH och typ av kolkälla betydelse för vilken population som gynnas. En blandning av 
kolkällorna acetat och propionat visade sig ge konkurrensfördelar för PAO, vilket konstateras i en 
studie gjord av Oehmen mfl. (2005). Vid en sammansättning på 25-75 % acetat och propionat visade 
sig PAO vara den dominerande bakteriegruppen vid pH-intervallet på 6-7.5. PAO är mer 
anpassningsbara och gynnas av att inkommande avloppsvatten har en varierande typ VFA, vilket är 
fallet vid svenska avloppsreningsverk. Vid pH-värden lägre än 7 visade sig GAO ha konkurrensfördelar 
(Lopez-Vazques m.fl., 2009).  
 
Temperatur 
Temperaturen påverkar alla mikroorganismer i aktivslamprocessen och dess inverkan på bio-P är 
därmed mycket komplex. Ett exempel är den indirekta påverkan från nitrifkationen, som vid låga 
temperaturer kan gynna PAO då nitrathalten minskar (Tykesson, 2005). Samtidigt påverkar lägre 
temperaturer den anaerboa hydrolysen negativt, vilket kan hämma bio-P i de fall hydrolys krävs för 
att erhålla tillräcklig mängd VFA.  
 
Trots att lägre temperaturer generellt leder till lägre reaktionshastigheter visar flera studier att bio-P 
kan öka vid en temperaturminskning. En studie av Erdal m.fl (2002) visar på att en minskad 
konkurrens i biostegets anoxiska zon ökar PAO-populationen och förstärker bio-P. Man drar 
slutsatsen att PAO tillhör gruppen cryofiler och därmed trivs i temperaturer under 15 °C. Enligt 
studien accumuleras mindre glykogen i PAO vid 5 °C än vid 20 °C, vilket tyder på att förändring i 
temperatur leder till en ny metabolism hos organismerna. Enligt Lopez-Vazquez m.fl. (2007) tar GAO 
över i konkurrensen när temperaturen överstiger 20 °C och drar slutsatsen att GAO tillhör gruppen 
mesofila bakterier. 
 
Temperaturens inverkan på de kinetiska reaktionerna för bio-P i den anaeroba fasen är större än 
dess inverkan på den aeroba fasen. En förklaring är att flera reaktioner samverkar i den aeroba fasen, 
till exempel tillväxt, fosfatupptag och underhåll (Tykesson, 2005).  
 

2.2 Biologisk kväveavskiljning 
De högt ställda kraven på kväveavskiljning vid reningsverken är en följd av den övergödning som 
utsläpp av kväveföreningar har orsakat i Östersjön.  Avloppsvatten innehåller organiskt bundet kväve 
samt oorganisk kväve, främst i form av ammonium (NH4

+) (Carlsson och Hallin, 2003). Kväve kan inte 
avskiljas kemiskt med den teknik som är tillgänglig idag. Eftersom luften innehåller en obegränsad 
mängd kvävgas ger biologisk kväveavskiljning ingen negativ påverkan på klimatet.  Organiskt kväve 
bryts då ner varpå ammonium frigörs. Ammonium avskiljs i en aktivslamprocess, där kvävets 
naturliga kretslopp används. Först oxideras ammonium till nitrat genom nitrifikation, varpå nitrat 
reduceras till kvävgas (N2) genom denitrifikation (Svenskt Vatten 2013).  
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Denitrifikationsbakterierna i kväveavskiljningen kräver en lättnedbrytbar kolkälla för att reaktionerna 
ska kunna ske. Kolkällan i det avloppsvatten som kommer in till reningsverken är ofta tillräcklig, men 
förekommer inte enbart i lättnedbrytbar form. Genom hydrolys kan de stora kolföreningarna 
sönderdelas till VFA (se 2.4 Biologisk hydrolys) och materialet blir på så sätt användbart för 
denitrifierarna. 

 
2.2.1 Nitrifikation 
Endast ett fåtal bakteriearter har förmågan att nitrifiera. I en aerob miljö kan nitrifierarna utvinna 
energi från de oorganiska föreningarna ammonium och nitrat, med koldioxid som kolkälla. 
Nitrifierare är därmed autotrofer. Processen är uppdelad i två reaktioner där två olika grupper av 
bakterier är inblandade: 
 
Först omvandlas ammonium via ammoniumoxiderande bakterier (AOB) till nitrit, till exempel med 
hjälp av bakteriearten Nitrosomas: 

𝑁𝑁𝐻𝐻4+ + 𝑂𝑂2 →𝑁𝑁𝑂𝑂2− + 𝐻𝐻2𝑂𝑂 +𝐻𝐻+ 

Ekvation 2.1 (Carlsson och Hallin, 2003) 
 
I nästa steg omvandlas nitrit till nitrat via nitritoxiderande bakterier (NOB), till exempel med hjälp av 
bakteriearten Niterobacter: 

𝑁𝑁𝑂𝑂2− + 𝑂𝑂2 →𝑁𝑁𝑂𝑂3− 
 
Ekvation 2.2 (Carlsson och Hallin, 2003) 
 
Energin som frigörs vid oxidationen använder bakterierna för sin uppbyggnad med luftens koldioxid 
som byggnadsmaterial. Av energin som frigörs vid oxidationen kan endast 2-10 % användas för 
tillväxt (Carlsson och Hallin, 2003). För kolfixering krävs mycket energi och därför måste stora 
mängder ammonium och nitrit oxideras. Detta skapar en låg tillväxthastighet i jämförelse med de 
bakterier som använder sig av en organisk kolkälla. I en aktivslamprocess kan nitrifierarna gynnas 
genom att slammets uppehållstid anpassas till nitrifierarnas generationstid, vilken kan uppgå till flera 
dygn. En lång aerob slamålder bidrar med andra ord till tillväxten av nitrifierare. Slamåldern beräknas 
enligt ekvation 2.5, som vid beräkning av aerob slamålder avser SS och V i den aeroba bassängen. 

SRT= SS • V / (Qös • SSös + Qut • SSut)    Ekvation 2.5  
 
Där SRT = slamålder, dagar 
SS = slamhalt, kg SS/m3 
V = volym, m3 
Qös = överskottsslamflöde, m3/d 
SSös = slamhalt i överskottsslam, kg SS/m3 
Qut = flöde vid utlopp från eftersedimentering, m3/d 
SSut = slamhalt vid utflöde ur eftersedimentering, kg SS/m3 
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Eftersom nitrifikationsreaktionerna är beroende av syre och ammonium ger högre halter av dessa 
ämnen en snabbare tillväxthastighet hos de nitrifierande bakterierna. Nitrifikationen påverkas också 
av temperaturen. Figur 2.4 visar lägsta tillåtna luftade slamålder vid olika temperaturer för att en 
stabil nitrifikation ska uppnås (ATV DVWK-A 131E, 2000). Eftersom högre temperaturer ökar 
nitrifierarnas tillväxthastighet minskar slamåldern med ökande temperatur (Svensk Vatten 2013). 
 

 

  
Figur 2.4 Den nödvändiga aeroba slamåldern för nitrifikation plottad mot temperaturen (Svenskt Vatten, 2013). Publicerad 
med tillåtelse av Svenskt Vatten. 
 
 
Ett pH-värde inom intervallet 7,5-8,6 är optimalt för nitrifikationsprocesserna (Svensk Vatten 2013). 
Eftersom vätejoner bildas vid oxidation av ammonium krävs en god buffringsförmåga hos 
omgivningen för att pH inte ska sjunka. Blir vattnets pH för lågt blir nitrifikationen ostabil och utsläpp 
leder till försurning av reningsverkets omgivande miljö.  
 

2.2.2 Denitrifikation 
De denitrifierande bakterierna har förmågan att bryta ner kolkälla med hjälp av nitrat i syrefria 
miljöer. Med hjälp av energi från organisk substans reduceras nitrat till kvävgas enligt följande 
reaktion: 
 
𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷: 4 𝑁𝑁𝑂𝑂3− + 𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜𝑜 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 + 2 𝐻𝐻2𝑂𝑂 ↔ 2 𝑁𝑁2 + 𝐶𝐶𝑂𝑂2 + 2 𝐻𝐻𝐻𝐻𝑂𝑂3− 

Ekvation 2.3 (Carlsson och Hallin, 2003) 
 

Många heterotrofer är denitrifierare och kan nyttja både syre och nitrat för sin respiration. I 
elektrontransportkedjan sker den process där kemisk energi eller ljusenergi omvandlas till energi för 
att driva olika processer i cellen. Reaktionen sker genom elektronöverföring mellan proteiner mot en 
allt lägre potentiell energi och i det sista steget används en elektronacceptor för att skapa en 
protongradient. Syre som elektronacceptor skapar en högre redoxpotential och därmed ett högre 
energitillskott än nitrat. För att nitrat ska användas krävs därför att syre inte finns närvarande. En 
miljö där syremolekyler inte finns, men syre bundet i nitrat finns beskrivs som en anox miljö (Henze 
m.fl. 1997).  
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I aktivt slam finns många olika arter av denitrifierande bakterier. Kolkälla för denitrifikation återfinns i 
avloppsvattnet och i slammet, och utgör den främsta energikällan för denitrifierarna. Ibland måste 
kolkälla tillsättas processen, då den kolkälla som tillförs med avloppssvattnet inte räcker. Den externa 
kolkällan av störst vikt vid svenska avloppsreningsverk är metanol. Metanol ger den snabbaste 
denitrifikationshastigheten eftersom den är lättnedbrytbar (Henze m.fl. 1997).  
Denitrifikationshastigheten påverkas även positivt av högre temperatur. 
 
Denitrifikationen kan delas upp i flera steg enligt följande: 
 

 𝑁𝑁𝑂𝑂3− →  𝑁𝑁𝑂𝑂2− → 𝑁𝑁𝑂𝑂 →𝑁𝑁2𝑂𝑂 → 𝑁𝑁2  
 
Ekvation 2.4 (Svensk Vatten 2010) 
 
Reaktionen kan bli ofullständig vid brist på näringsämnen eller organiskt material. Normalt sett råder 
ingen brist på näringsämnen, såsom nitrat och fosfor, i kommunalt avloppsvatten (Henze m.fl. 1997).  
De intermediära formerna kväveoxid (NO) och dikväveoxid (N2O) är växthusgaser och en fullständig 
reaktion är därför att föredra. 
 
Eftersom denitrifierarna utnyttjar organiskt material både som energikälla och som byggstenar för 
sin tillväxt påverkas denitrifikationen av det organiska materialets mängd och storlek. Lättillgänglig 
kolkälla kan vid avloppsreningsverken bildas genom hydrolys (2.4 Biologisk hydrolys). Genom att 
styra hydrolysprocessen så att ett överskott av lättnedbrytbar kolkälla bildas kan 
denitrifikationskapaciteten öka. 
 
Vid denitrifikationsreaktionen förbrukas vätejoner vilket höjer det omgivande vattnets pH, vilket kan 
kompenseras med nitrifikationens motsatta effekt (Carlsson och Hallin, 2003). Optimalt pH ligger 
mellan 7 och 9, men lokala variationer förekommer. Vid pH lägre än 7 ökar dock risken för att 
dikväveoxid bildas på grund av ofullständig denitrifikation (Henze m.fl. 1997).  
 
2.2.3 Processtekniska lösningar för kväveavskiljning 
Biologisk kväveavskiljning kan åstadkommas på flera olika sätt. För att både nitrifikation och 
denitrifikation ska kunna ske krävs att aktivslamprocessen delas upp i två olika zoner, där den ena är 
aerob (luftad) och den andra anoxisk (oluftad). De två övergripande metoderna för kväveavskiljning 
är fördenitrifikation och efterdenitrifikation. Vilken lösning som väljs beror på det inkommande 
vattnets innehåll och vilken reningsgrad som erfordras (Carlsson och Hallin, 2003). 
 
Efterdenitrifikation 
Det finns flera olika processtekniska lösningar för att erhålla efterdenitrifikation, se Figur 2.5 för tre 
exempel. Gemensamt för metoderna är att avloppsvattnet först leds till en aerob zon, där 
ammonium oxideras till nitrat. Den anoxiska zonen kan sedan placeras i olika delar av processen 
enligt alternativ A, B och C i Figur 2.5.  
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Figur 2.5 Olika processtekniska lösningar efterdenitrifikation vid biologisk kväveavskiljning (Svenskt Vatten, 2013). 
Publicerad med tillåtelse av Svenskt Vatten. 
 
 
I ett en-slamsystem, alternativ A i Figur 2.5, leds avloppsvattnet direkt till den anoxiska zonen efter 
den aeroba delen. Ett problem som kan uppstå är brist på kolkälla i den anoxiska zonen eftersom den 
interna kolkällan förbrukas i den luftade zonen. Kolkälla kan tillföras den anoxiska zonen genom 
tillsats av en extern kolkälla, alternativt med hjälp av ett delflöde avloppsvatten (Svenskt Vatten 
2013). 
 
Efterdenitrifikation kan också skapas genom ett en-slamsystem med ett separat biofilmssystem för 
denitrifikationen, alternativ B i Figur 2.5. I alternativ C visas en metod där endast biofilm används. 
Biofilmer gör att olika mikroorganismer intar de olika zonerna och på så sätt få vi specialiserade 
bakteriesamhällen. En annan fördel med denna lösning är mindre vattenvolymer. 
 
Om avloppsvatten har ett lågt innehåll av organisk kolkälla (COD) kan efterdenitrifikation vara det 
bästa alternativet, eftersom kolkälla ofta behöver tillsättas oavsett. Nackdelen är den kostnad som 
uppstår vid tillsats av extern kolkälla. Det uppstår även större krav på styrning och kontroll i och med 
den ökade risken för BOD-utsläpp (Carlsson och Hallin, 2003). Med efterdenitrifikation är det möjligt 
att avlägsna så gott som 100 % av inkommande kväve. 
 
Fördenitrifikation 
Fördenitrifikation är den vanligaste processlösningen för biologisk kväverening vid svenska 
avloppsreningsverk. Avloppsvattnet leds först till den anoxiska delen, där omvandling från nitrat till 
kvävgas sker. Se Figur 2.6. För att tillräckligt med nitrat ska finnas tillgänglig krävs att vatten från den 
luftade zonen leds hit, eftersom nitrat bildas under aeroba förhållanden. En deoxzon i slutet av 
reaktorn kan användas för att förhindra att syre kommer in i den anoxiska zonen.  
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Figur 2.6 Princip för aktivslamprocess med fördenitrifikation (Svenskt Vatten, 2013). Publicerad med tillåtelse av Svenskt 
Vatten. 
 
 
Nitratrecirkulationen anpassas så att all nitrat hinner denitrifieras i den anoxiska zonen, vilket ofta 
innebär ett 3-5 gånger större flöde än det inkommande flödet (Svenskt Vatten 2013). Ett högt 
recirkulationsflöde kan orsaka en för hög syrehalt i den anoxiska zonen, vilket missgynnar 
denitrifikationen (Carlsson och Hallin, 2003).  
 
Vid fördenitrifikation utnyttjas kolkällan i det inkommande vattnet. Fördelen är således att ingen 
extern kolkälla behöver tillsättas, vilken gör driftkostnaderna lägre än för processer med 
efterdenitrifikation. En förutsättning är att mängden COD i inkommande avloppsvatten är tillräcklig. 
Vid fördenitrifikation avlägsnas 50-80 % av inkommande kväve och reduktionen i den anoxiska zonen 
beror på recirkulationen av nitrater (Carlsson och Hallin, 2003). 
 
2.3 Biologisk hydrolys  
För att mikroorganismerna i aktivt slam ska kunna tillväxa och underhålla cellstrukturen krävs en 
lättillgänglig kolkälla. Vattnet som kommer in till reningsverk består till största del av långa kolkedjor i 
form av proteiner (40-60 %), kolhydrater (25-50 %) och lipider (8-12 %) (Hey, 2013). Genom hydrolys 
bryts dessa stora molekyler på naturlig väg ner till kortare kolkedjor som mikroorganismerna i 
slammet kan tillgodogöra sig. En produkt är VFA, vilket är alifatiska karboxylsyror med färre än sex 
kolatomer per molekyl. De aktiva enzymerna för hydrolys är proteas, amylas, lipas och cellulas (Hey, 
2013).  
 
VFA kan bildas från komplexa kolmolekyler genom aerob eller anaerob hydrolys. Vid aerob hydrolys 
oxideras produkterna fort och kan därför inte tas upp av bio-P-bakterierna i den anaeroba zonen. Vid 
anaerob nedbrytning är hydrolys det första steget. Anaeroba mikroorganismer producerar och 
utsöndrar hydrolytiska enzymer som bryter ner de komplexa organiska polymererna, se Figur 2.7. 
Sedan bryts de lösliga organiska föreningarna ner till alkoholer och VFA av fermenterande bakterier. 
Detta steg kallas syrabildning. I nästa steg bildas acetat, väte och koldioxid i en process som kallas 
acetatbildning. I det sista steget bildas metan genom acetatisk- eller hydrogenotrof metanbildning. 
Genom att kontrollera uppehållstiden och slamåldern i en anaerob miljö kan processen styras så att 
endast syrabildning hinner inträffa och VFA produceras (Davidsson 2009).  
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Figur 2.7 Process för nedbrytning av organiskt material i syrefri miljö. Redigerad från Davidsson m.fl (2008). 
 
 
Vid reningsverken kan slammet som bildas genomgå hydrolys. Det finns olika processtekniska 
lösningar för att stimulera hydrolys och på så sätt öka mängden VFA. En anaerob miljö kan antingen 
skapas i försedimenteringen före biosteget, så kallad primärslamshydrolys (se 2.3.1) eller placeras i 
returslamsflödet, så kallad returslamshydrolys (se 2.3.2).  
 
2.3.1 Primärslamshydrolys 
VFA kan produceras i försedimenteringen genom primärslamshydrolys, se Figur 2.8a. Det avskilda 
primärslammet hålls då kvar så pass länge att ett anaerobt slamlager bildas på botten i slamfickan. 
VFA som produceras genom hydrolys kan med hjälp av en pump lyftas ut i klarfasen och föras vidare 
till biosteget (Davidsson m.fl. 2008). För att uppnå hydrolys krävs en förlängd uppehållstid i 
slamfickan, vilket i och med ökade slamnivåer kan orsaka slamflykt till nästa bassäng (Christensson 
m.fl., 1998). Risken för slamflykt ökar med ökad nederbörd, speciellt om tanken inte är tillräckligt 
djup. För att undvika att slammet förloras och att suspenderade partiklar belastar biosteget kan en 
separat tank användas för hydrolys, se Figur 2.8b. Slammet från botten av försedimenteringen 
pumpas då till en separat tank där hydrolys sker, varpå hydrolysatet separeras från slammet genom 
till exempel centrifugering. En separat tank gör det lättare att optimera hydrolysen med avseende på 
pH, temperatur och slamålder. Det blir även lättare att välja var och när kolkällan ska doseras 
(Davidsson m.fl., 2008). 
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Figur 2.8 Flödesschema för två möjliga konstruktioner för primärslamshydrolys. Antingen sker hydrolys i huvudströmmen 
(a) eller i en separat tank (b). 
 
 
För bio-P behövs en anaerob processvolym i vattenlinjen. För att slammet ska hinna hydrolyseras 
måste uppehållstiden vara tillräckligt lång, men inte så lång att metanbildning hinner inträffa då 
metan har en negativ påverkan på slammets sedimenteringsegenskaper (Nivert 2005). I en studie vid 
Ryaverket i Göteborg utreddes möjligheterna för intern produktion av kolkälla med hjälp av hydrolys 
i försedimenteringsbassängerna. Resultaten visade att mängden VFA i slammet ökade linjärt under 
försökens första två dygn. Anläggningen drevs optimalt med mycket slam och en kortare 
uppehållstid, i jämförelse med mindre slam och en längre uppehållstid. Vidare kunde man konstatera 
att uppehållstider över 4 dygn varken gav minskade eller ökade halter VFA, vilket tyder på att dessa 
uppehållstider är onödigt långa (Nivert 2005). Eftersom PAO finns i bioslammet krävs en anaerob 
processvolym i vattenlinjen för att bio-P ska åstadkommas. 
 
2.3.2 Returslamshydrolys 
Vid returslamshydrolys behövs ingen anaerob zon i vattenlinjen för att bio-P ska åstadkommas. 
Istället placeras en hydrolysreaktor i returslamsflödet. Antingen hydrolyseras hela returslamflödet 
(Figur 2.9a) eller bara ett delflöde, så kallad sidoströmshydrolys (Figur 2.9b). Genom att hydrolysera 
hela returslammet kan en kortare uppehållstid skapa en tillräcklig mängd VFA (Jönsson och Jansen, 
2006). Det är därmed lättare att undvika att den anaeroba nedbrytningen hinner nå 
metanbildningsfasen, då lättnedbrytbar kolkälla går förlorad. En sidoström ger däremot möjligheten 
att påverka vilket flöde och vilket volym som ska hydrolyseras.  
 
 

 
 
Figur 2.9 Två konstruktioner för returslamhydrolys. Antingen placeras SSH-reaktorn direkt i returslamflödet (a) eller i en 
sidoström (b). 
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2.3.3 Jämförelse primär- och returslamshydrolys 

Primärslam innehåller en högre halt organiskt material, som dessutom inte är lika svårnedbrutet som 
föreningarna i returslammet (Ucisik och Henze, 2008). Därför ger hydrolys av primärslam en större 
VFA-produktion. Den processutformning som används vid primärslamshydrolys gör dock att en del 
VFA går förlorad till slambehandlingen och därför kan den totala mängden producerad VFA ändå bli 
större med returslamshydrolys (Jönsson och Jansen, 2006). Vid returslamhydrolys behöver 
denitrifierare inte heller konkurrera med PAO om inkommande VFA, vilket medför fördelar för både 
kväve- och fosforrening. En nackdel med returslamshydrolys är dock de drift- och 
investeringskostnader en separat bassäng tillför. 
 
I Sverige är returslamhydrolys är inte lika utbredd som primärslamhydrolys. En kartläggning 
genomförd år 2006 visade att endast två av 48 avloppsreningsverk med aktivslamprocess använde sig 
av returslamhydrolys i Sverige, medan nio anläggningar använde primärslamhydrolys (Nikolic och 
Sundin, 2006). I och med EU:s direktiv gällande krav på rening av kväve och fosfor har flera 
reningsverk byggts om. För att implementera bio-P har antingen sidoströmshydrolys eller 
primärslamshydrolys med en anaerob volym i huvudströmmen införts. Eftersom 
sidoströmshydrolysen inte behöver placeras i vattenlinjen är det ut ett byggnadstekniskt perspektiv 
ett bättre alternativ vid redan befintliga verk, vilket resulterat i att ett tiotal avloppsreningsverk idag 
använder sidoströmshydrolys i Sverige. Det finns också exempel på avloppsreningsverk där en SSH-
reaktor byggdes i samband med nybyggnation av ett helt verk, såsom i Lerkil (Kungsbacka kommun) 
och Ullared (Falkenberg kommun). Sidoströmshydrolys är vanligare i Danmark, där 46 
avloppsreningsverk tillämpade tekniken år 2009 (Petersen m.fl 2009a). 
 

2.3.4 Reglering av sidoströmshydrolys 
Den driftstrategi som är optimal för biologisk fosforavskiljning på ett reningsverk beror på mängd 
lättillgänglig kolkälla som finns och kan bildas i slammet, samt på den mängd fosfor som ska avskiljas. 
Kvoten COD/P i inflödet till biosteget kan användas för att uppskatta fosfor-avskiljningspotentialen 
(Gustavsson m.fl., 2006).  Figur 2.10 visar hur kvoten är relaterad till aktuell mängd fosfor i 
överskottslammet för att uppnå 90 % fosforavskiljning. I en studie gjord vid Käppalaverket dras 
slutsatsen att en bidragande orsak till att ingen fungerande bio-P-process erhölls var att kvoten 
COD/P var för låg (Borglund 2004). 
 
 

 
Figur 2.10  Den mängd fosfor (%) i överskottslammet vid olika kvoter COD/P som krävs för 90 % fosforavskiljning Publicerad 
med tillåtelse av Gustavsson m.fl. 2006. 
 
 
En sidoströmshydrolysprocess kan anpassas till reningsverkets förutsättningar genom inställning av 
flöde, uppehållstid och volym. Vid dimensioneringar av SSH-reaktorer utgår man ofta från kvoten 
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mellan total och anaerob slamålder. Slamåldern beräknas med samma ekvation i båda fallen, där SS 
och V i täljaren anpassas till total eller anaerob volym (se Ekvation 2.5). Kvoten mellan total och 
anaerob slamålder anpassas sedan till kvoten COD/P vid inlopp till biosteget. Figur 2.11 visar 
förhållandet mellan de båda kvoterna när 85 % respektive 95 % fosforavskiljning uppnås. För att 
uppnå en optimal bio-P-process ska kvoten alltså ligga i den övre kurvan. En låg kvot COD/P kräver en 
hög anaerob slamålder för hög produktion av VFA och omvänt. Vanligast är att värdet ligger i mitten 
av grafen, inom det streckade området i figuren (Petersen m.fl 2009). 
 
 

 
Figur 2.11 Behov av anaerob slamålder som funktion av COD/P vid 85 % och 95 % fosforavskiljning.  
Bild redigerad från Petersen m.fl (2009). 
 
 
Vilken uppehållstid som krävs i den anaeroba zonen beror bland annat på mängd VFA i 
avloppsvattnet, samt hur mycket fosfor som ska avskiljas. Enligt Vollersten m.fl (2006) har erfarenhet 
från 30 danska reningsverk visat att ett delflöde på 4-7 % och en uppehållstid på 30-40 timmar ger 
bäst resultat med avseende på bio-P. Andra rekommendationer anger ett delflöde på 10-25 % 
(Gustavsson m.fl. 2006). Resultatet från analyser vid Lynetten, Danmark, visade att högst 
hydrolyshastighet inträffar under de 20-30 första timmarna efter tillförsel av returslam till SSH-
reaktorn (Petersen, 2003). I en enkätundersökning som genomfördes som en del av denna studie 
använder 4 av 6 tillfrågade avloppsreningsverk med SSH-reaktorer i Sverige en uppehållstid mellan 
23-28 timmar. De övriga två använder 4 respektive 45 timmar, vilket visar på möjligheten att anpassa 
sidoströmhydrolysen till avloppsreningsverkets förutsättningar. 
 
För att en lyckad bio-P ska uppnås är det viktigt att VFA koncentrationen är stabil. Om VFA 
koncentrationen blir för låg i den anaeroba zonen kan ett sekundärt fosforsläpp ske, eftersom PAO 
frigör fosfor för att ge cellen energi. Om ingen VFA finns att tillgå kommer ingen energi finnas lagrad 
för upptag av fosfor i den oxiska zonen (Gustavsson 2006). 
 
Andra faktorer som kan påverka hydrolysen är omblandning och temperatur. Försök i 
laboratorieskala visar att högre temperaturer ger ett större utbyte av löst COD (Jönsson och Jansen, 
2006). Vid Käppalaverket minskade VFA-halterna drastiskt under december månad, vilket troligtvis 
berodde på att det inkommande vattnet hade en lägre temperatur. Hydrolysen hämmades både i 
tunneln in till verket och i försedimenteringen (Borglund 2004). Liknande resultat beskrivs i en 
rapport där VFA-resurserna vid Västra Strandens avloppsreningsverk i Halmstad utretts. Genom 
laboratorieförsök framställdes VFA genom hydrolys vid olika temperaturer. En tredubblad VFA-
koncentration kunde detekteras vid temperatur på 20 °C jämfört med försök där temperaturen låg på 
10°C (Daton och Wallergård, 2003).  
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Parametrar som generellt påverkar bio-P har även betydelse för hydrolysen, såsom syre- och 
nitrathalt (se 2.2.2 Faktorer som påverkar bio-P). 
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3. Bålsta reningsverk 
Bålsta reningsverk ligger i Håbo kommun mellan Stockholm och Uppsala och har sin utsläppspunkt i 
Mälaren. Under 2011-2012 byggdes Bålsta reningsverk om till följd av ett föreläggande om införande 
av kvävereduktion. Dessutom avsåg Håbo kommun att utöka anslutningen till reningsverket från 
15600 pe till 30 000 pe i enlighet med befolkningsprognosen för år 2030. Tabell 3.1 visar nuvarande 
och framtida dimensionerande belastning med avseende på flöde till olika anläggningsdelar, samt 
koncentrationer av COD, BOD7, totalkväve (Tot-N), totalfosfor (Tot-P). I Tabell 3.2 listas gällande 
utsläppskrav för COD, BOD7, Tot-N och Tot-P efter utbyggnationen. 
 
 
Tabell 3.1 Belastning Bålsta reningsverk, efter utbyggnad. 

Parameter Enhet Nuvarande belastning,  
år 2013 

Dimensionerande belastning,  
år 2030 

Anslutna pe pe 16 300 30 000 

Flöde, dygnsmedel m³/d 5 380 9 900 

Flöde, dimensionerande, Qdim m³/h 265 475 

Flöde, maximalt förbehandling m³/h 1150 1900 

Flöde, maximalt biologisk 
rening 

m³/h 950 950 

COD inkommande kg/d 4347 5039 

BOD7 inkommande kg/d 1778 2074 

Tot-N inkommande kg/d 454 494 

Tot-P inkommande kg/d 51 49 

SS inkommande kg/d 2095 2350 

 
 
Tabell 3.2 Utsläppskrav Bålsta reningsverk, efter utbyggnad. 

Parameter Enhet Värde Kommentar 

BOD7 mg/l 10 Gränsvärde, årsmedelvärde 

Tot-N mg/l 15 Gränsvärde, årsmedelvärde 

Tot-P mg/l 0,3 Gränsvärde, kvartalsmedelvärde 

 
 
3.1 Anläggningsutformning 
Figur 3.1 illustrerar avloppsvattnets flöde genom Bålsta reningsverk. Först sker mekanisk rening i 
form av rensgaller, sandfång och försedimentering. Uppdelning i två parallella linjer sker vid varje 
mekaniskt reningssteg. Över försedimenteringen finns möjlighet till kemikaliedosering i form av 
järnklorid med en koncentration på 13,5 %, vilket användes fram till SSH-reaktorns uppstart. Därefter 
renas avloppsvattnet i en aktivslamprocess där fördenitrifikation, nitrifikation och 
sidoströmshydrolys ingår. Sandfilter renar vattnet ytterligare före utloppet. För att uppnå 
utsläppskravet på 0,3 mg Tot-P/l tillsätts fällningskemikalier i kanalen före sandfiltren. Nedan följer 
en kort beskrivning av processen vid varje numrerad punkt i Figur 3.1.  
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Figur 3.1 Flödesschema för Bålsta reningsverk med konsekutiv numrering av processtegen. 
 
 
Inloppsdel (1): 
Flödet, med ett max på 1900 m3/h, mäts med hjälp av ultraljud i parshallränna. Avloppsvattnet leds 
till inloppspumpstationen som utgörs av tre frekvensstyrda pumpar. Pumpstationen tar emot flöde 
från cirka 17 000 pe med ett medelflöde på 250 m3/h. 

Internströmmar: 
* Rejektvatten från centrifugen leds till inloppspumpstationen. 
* Behandlat tvättvatten från utjämningsbassängen (punkt 7) kan om utgående SS-halt är hög ledas till 
inloppspumpstationen. 
 
Grovrening (2): 
Två parallella rensgaller av typen steggaller renar vattnet från partiklar med större diameter än 2 
mm. En matta av rens byggs upp på gallret. Renset tvättas och avvattnas för att sedan lagras i en 
container för transport och vidare hantering. I två efterföljande sandfång avskiljs sand och större 
partiklar. Luftning skapar rotation för att hålla lätta partiklar svävande. Sanden tvättas och avvattnas 
innan den borttransporteras. 
 
Försedimentering (3): 
Partiklar med högre densitet än vatten avskiljs för att minska belastningen på efterföljande biosteg.  
Slammet som bildas skrapas till en slamficka där det förtjockas med hjälp av grindomrörare. 
Försedimenteringen är förberedd för förfällning med järnklorid. Det är även möjligt att hydrolysera 
primärslammet i försedimenteringsbassängerna och pumpa runt ett delflöde till vattenströmmen. 
Under försöksperioden användes inte primärslamshydrolys. 
 
Biologisk rening (4): 
Tre identiska linjer med vardera fem olika zoner utgör tillsammans en volym på 6750 m3. Under 
perioden för den här studien var två av linjerna i drift. Figur 3.2 visar vilka zoner varje linje i biosteget 
har. Den fösta zonen är anoxisk, där inkommande vatten blandas med returslam från 
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eftersedimenteringen och hydrolyserat returslam från sidoströmshydrolysen. Toppmonterade 
mekaniska omrörare stoppar slammet från att sedimentera. Stegbeskickning är möjlig. Efterföljande 
två zoner kan väljas till anox- eller oxiska genom att koppla av eller på luftning. Under perioden för 
den här studien valdes den första zonen till anoxisk och nästföljande till oxisk. Denitrifikation sker i 
den anoxiska zonen med organiskt material från inkommande avloppsvatten och returslam från 
sidoströmshydrolysen. I den oxiska zonen sker nitrifikation. Den fjärde zonen är konstant oxisk, där 
luftning sker med hjälp av finblåsiga gummimembranluftare. Lufttillförseln styrs utifrån ammonium- 
och syrehalt. I slutet av linjen finns en deoxisk zon för att minska syrehalten före recirkulationen av 
nitrat till första anox-zonen (Figur 3.2). 
 
 

 
Figur 3.2 Bilden visar zonindelningen för en av tre identiska linjer i biosteget. Under perioden för studien var två linjer i drift, 
där Anox/Ox 1 drevs som anoxisk och Anox/Ox 2 drevs som oxisk. 

 
 
Eftersedimentering (5): 
Fyra parallella eftersedimenteringsbassänger. Den sammanlagda volymen är 2410 m3. 
 
SSH (6): 
Ett delflöde av returslamflödet leds till SSH-reaktorn via två pumpar placerade i två av 
eftersedimenteringarnas slamflickor. Flödet som pumpas in kan styras mot ett fast värde eller som 
procent av returslam. Slammet leds i ett U-format flöde genom de två omrörda anaeroba 
bassängerna. Två pumpar i utloppet av reaktorn pumpar slammet vidare till slamfördelningslådan. 
Den sammanlagda maxvolymen för SSH-reaktorn är 860 m3. Genom att styra utpumpningen på nivå 
kan volymen på SSH-reaktorn bestämmas. Därmed kan både volym och uppehållstid i reaktorn 
kontrolleras. 
 
Sandfilter (7): 
15 parallella sandfilter i tre linjer samt en filterpumpstation. Kemikaliedosering sker före 
filterpumpstationen och kan antingen vara fast inställd eller ändras proportionellt mot flödet. Till 
förfällning och tvättvatten används järnklorid och över sandfilteren används polyaluminiumklorid. 
Sandfiltren backspolas kontinuerligt för att inte sättas igen. Filtertvättvattnet renas i separat steg (8). 
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Filter-tvättvattenhantering (8): 
Tvättvattnet leds till en flockningskammare och därefter till en utjämningsbassäng. 
Fällningskemikalie kan doseras vid behov. Kvaliteten på renat tvättvatten mäts i form av suspenderad 
substans och om kvaliteten inte är tillräckligt bra för att gå till utloppet förs det tillbaka till 
inloppspumpstationen. 
 
Utlopp (9): 
Samling av vatten från sandfilter och utjämningsbassäng. Eventuellt även bräddat vatten från 
inloppspumpstation, försedimentering och filterpumpstation. Flödesmätning och provtagning utförs 
på utgående vatten, som släpps ut i Norra Björkfjärden i Mälaren. 
 
Slambehandling (10): 
Behandling av primärslam från försedimentering, bioslam från eftersedimentering, flytslam från för- 
och eftersedimentering samt sedimenterat slam från utjämningsbassäng. 
Aerob slamstabilisering är första steget, med syfte att minska mängden slam och patogener med 
hjälp av nedbrytande mikroorganimser. Efter lagring i omrörda slamsilos sker avvattning i en 
centrifug till en TS-halt på 18-20 %. För att underlätta avvattning tillsätts polymer med dosen 2-6 
kg/ton TS. Rejektvattnet från centrifugen leds till en rejektvattenbassäng, varifrån det pumpas vidare 
till inloppspumpstationen. 

Tabell 3.3 visar volymer och hydrauliska uppehållstider (HRT) för de olika bassängerna vid Bålsta 
reningsverk. HRT är beräknad uppehållstid vid årsmedelflöde utan dygnsvariation. Under 
försöksperioden var två linjer i drift, med valbara zoner som oxiska.  
 
Tabell 3.3 Volymer och uppehållstider för de olika bassängerna.  

Bassäng Volym (m3) Medel HRT (h) under 
försöksperioden 

Volym i drift under 
försöksperioden 

Sandfång (2 linjer) 2x40 0,3 2x40 

Försedimentering (2 linjer) 2x608   608 

Försedimentering totalt 1 216 4,9  

Zoner i biosteget:    

     Anox 3x544 3x2,2 2x544 

     Anox/Ox 1 3x288 3x1,1 2x288 (Anox) 

     Anox/Ox 2 3x288 3x1,1 2x288 (Ox) 

     Ox 3x1018 3x4,2 2x1018 

     DeOx 3x102 3x0,4 2x102 

Biosteg totalt 3x2240 9 4500 

Eftersedimentering 1 och 2 2x565  2x565 

Eftersedimentering 3 och 4 2x640  2x640 

Eftersedimentering totalt  2 410 9,6 2 410 

SSH-bassäng maximalt 860   
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4. Material och metoder 
Laborativa analyser genomfördes på Bålsta avloppsreningsverk under perioden september 2013-
februari 2014. I studien ingår även en enkätundersökning i syfte att jämföra de laborativa resultaten 
med data från andra reningsverk. 
 
4.1 Driftfall 
Analyser genomfördes före uppstart (F), samt vid tre driftinställningar efter uppstart (D1, D2 och D3). 
Driftinställningar för biosteget vid varje analysperiod sammanfattas i Tabell 4.1. I Tabell 4.2 listas 
inställningar för SSH-reaktorn vid varje driftstrategi. Den första driftstrategin för SSH-reaktorn valdes 
för att ge en uppehållstid på 24 h och med en delström på cirka 7 % av returslamflödet (se 2.3.2 
Returslamshydrolys). D2 uppkom på grund av ändringar i styrsystemet i samband med uppdatering 
av operativsystemet VA-operatör. Ändringen gjordes av en extern konsult utan driftpersonalens 
vetskap. Då den nya inställningen upptäcktes hade några analyser redan utförts varför valet att 
använda inställningen som en driftstrategi fattades. För D3 valdes ett större delflöde och reaktorns 
maximala volym utnyttjades. Uppehållstiden blev således ungefär densamma som för D1. 
 
 
Tabell 4.1 Driftinställningar för biosteget. Inkommande flöde till reningsverket var i samtliga fall lika stort som inkommande 
flöde till biosteget. 

 F D1 D2 D3 
Datum 1/10-13 t.o.m 

26/11-13 
26/11-13 t.o.m. 
20/12-13 

20/12-13 t.o.m. 
10/1-14 

10/1-14 t.o.m. 
17/2-14 

Inkommande flöde 
(medel) m3/h 

235 186 280 290 

Belastning     
Returslamflöde 
(medel) m3/h 

250 250 250 250 

Nitratrecirkulation 
m3/h 

1266  1266 1266 1266 

  
 
Tabell 4.2 Driftinställningar för SSH.  

 D1 D2  D3 
 

Datum 26/11-13 t.o.m. 20/12-13 20/12-13 t.o.m. 10/1-14 10/1-14 t.o.m. 17/2-14 
Uppehållstid (h) 22-25 12-14 24-25 

Area SSH (m2) 200 200 200 

Djup (m) 1,8-2 1,8-2 3,8-4 

Volym (m3) 360-400 360-400 760-800 

Flöde (m3/h) 16 29 32 
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4.2 Analysplan  
Figur 4.1 visar ett blockschema över Bålsta reningsverk såsom processen drevs under 
försöksperioden. Punkter för provtagning är markerade med en siffra (1-7). I Tabell 4.3 listas vilka 
analyser som utfördes, vid vilken punkt i blockschemat provet togs, typ av provtagning och syftet 
med analysen.  

  
Figur 4.1 Blockschema över Bålsta reningsverk med inlagda provtagningspunkter. Vid punkt 1 och 5 användes 
dygnsprovtagare. 
 

 Tabell 4.3 Analysplan.  Typ av analys med provtagningspunkt enligt Figur 4.1, samt sätt för provtagning och syfte. 

 
 
 
 
 

Parameter Provtagning Analyser 
Fosfatsläpp, 
maxhastighet 

Stickprov,  
Punkt 4 
 

Att bestämma slammets kapacitet att släppa fosfor före och 
efter implementering av SSH-reaktor. 

Denitrifikation, 
maxhastighet 

Stickprov, 
Punkt 3 

Att bestämma vilken denitrifikationskapacitet slammet i 
biosteget har med acetat som kolkälla 

Denitrifikation, 
normal hastighet 

Stickprov, 
Punkt 1 samt 
slamlåda 

Att bestämma vilken denitrifikationskapacitet slammet i 
biosteget har med avloppsvatten som kolkälla. 

Denitrifikation, 
direkt hastighet 

Stickprov, 
Punkt 2,3 

Att beräkna denitrifikationshastigheten in situ med hjälp av 
stickprover längs med de anoxiska zonerna i bassängen. 

Massbalans N Dygnsprov,  
Punkt 1,5 

Innefattar analys av NH4-N och NO3-N i olika punkter i 
biosteget med syfte att upprätta en kvävebalans över 
biosteget. 

Massbalans P Dygnsprov, 
Punkt 1,5 

Innefattar analys av PO4-P i olika punkter i biosteget med syfte 
att upprätta en fosforbalans över biosteget. 

Aktivitet i SSH Stickprov, 
Punkt 6,7 

Innefattar analys av SS, VSS, COD, PO4-P, NH4-N och NO3-N i 
syfte att utvärdera vad som sker i SSH-reaktorn. 

Slamålder Stickprov, 
Punkt 4,7 

För beräkning av SRT. 
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Provtagning 
Vid punkt 1 användes en automatisk provtagare av typ Cerlic COW-uP med provtagning var 30:e 
minut. Vid punkt 5 togs 20 ml prov ut var 30:e m3 med en flödesstyrd provtagare av typen MJK 
Automation Sampler 780. Alla prover förvarades i kylskåp vid 4°C och analyser påbörjades direkt 
efter avlutad dygnsprovtagning. Vid övriga provpunkter togs ett stickprov. Provtagningspunkter för 
stickprover valdes med hänsyn till omrörning och djup. Stickproverna analyserades direkt efter 
provtagningstillfället. 
 
4.2.1 Tidpunkter för försök 
En sammanställning av tidpunkterna för de olika analyserna redovisas i Tabell 4.4. I tabellen syns 
även hur många analyser som genomfördes vid olika driftstrategier. 
 
 
Tabell 4.4 Analyser genomförda vid olika driftstrategier för SSH-reaktorn. 

Analys Driftstrategi Antal Datum 

Fosfatsläpp maxhastighet F 3 7/10-13, 10/10-13, 14/10-13 

Fosfatsläpp maxhastighet D1 3 5/12-13, 11/12-13, 17/12-13 

Fosfatsläpp maxhastighet D2 3 20/1-14, 21/1-14, 23/1-14 

Fosfatsläpp maxhastighet D3 1 17/2-14 

Denitrifikation maxhastighet F 3 30/9-13, 2/10-13, 15/10-13 

Denitrifikation maxhastighet D1 1 23/12-13 

Denitrifikation normal hastighet F 1 19/11-13 

Denitrifikation normal hastighet D1 1 3/1-14 

Massbalans P, N F 3 12/11-13, 19/11-13, 26/11-13 

Massbalans P, N D1 2 5/12-13, 17/12-13 

Aktivitet i SSH-reaktor P, COD D1 3 21/12-13, 22/12-13, 10/1-14 

Aktivitet i SSH-reaktor P, COD,  
NH4-N och NO3-N 

D2 3 20/1-14, 21/1-14, 23/1-14 

Aktivitet i SSH-reaktor P, COD,  
NH4-N och NO3-N 

D3 1 17/2-14 

 
 
4.3 Laborativa moment 
De laborativa delarna av arbetet utfördes vid laboratoriet på Bålsta reningsverk. Alla analyser 
genomfördes på prover filtrerade genom Munktell filterpapper MK 360. Se Figur 4.2 för uppställning 
av vakuumfiltrering. Vid behov späddes provet efter filtrering med destillerat vatten för att inte 
överskrida analysens detektionsintervall. Analys av COD, PO4-P, NH4-N och NO3-N gjordes med Hach 
Lange reagens kit (se Tabell 4.5). För avläsning användes en spektrofotometer av typ Hach Lange Dr 
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Lange Xion 500. Syrehalten mättes med en bärbar syremätare och SS samt VSS mättes enligt APHA 
Standard Methods, se Tabell 4.5.  
 
 

 
Figur 4.2 Labuppställning för vakuumfiltrering av vattenprover före analys.  
 
 
Tabell 4.5 Material för specifika analyser. 

Analys Material 

COD Hach Lange kyvett LCK 314 15-150 mg/l 

Fosfatfosfor Mätning med en fosfatmätare av typ pocket colorimeter II. PhoVer reagens. 

Ammoniumkväve Hach Lange kyvett LCK 304 0,015-2.0 mg/l, samt LCK 2,0-47,0 mg/l 

Nitratkväve Hach Lange kyvett LCK 339 0,23-13,5 mg/l 

Syrehalt Syremätare Hach HQ30D flexi 

SS- halt Provet filterades genom glasfiberfilter av typen Munktell 47 mm pk/100.  

Provet inkuberades under 2 h vid 105 °C. Vägning före och efter. 

VSS-halt SS-provet brändes under ytterligare 30 min vid 550 °C. Vägning före och efter. 

 

4.3.1 Fosfatsläpphastighet 
Fosfatsläpphastighet är ett mått på biomassans potential för bio-P. Försöken utfördes enligt 
”Metodbeskrivning P-släppsförsök” (2011). Till försöket användes en 1-liters bägare, 
magnetomrörare, syregivare, mikropipetter, termometer, pH-papper och destillerat vatten för 
spädning. Försöket utfördes på 600 ml slam från slutet av biostegets luftade zon. För att få ett ännu 
större fosforupptag luftades provet i bägaren med en akvariepump i ytterligare 30-45 minuter. 
Bägaren täcktes sedan med aluminiumfolie för att undvika syretillförsel. På så sätt kunde en anaerob 
miljö uppnås utan kvävgastillförsel. Syrehalten i provet mättes vid några av försöken för att 
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kontrollera att anaeroba förhållanden uppnåtts. Vid slutet av luftningen tillfördes 9 ml kolkälla i form 
av natriumacetat för en koncentration på 300 mg COD/L i provet. Fosfathalten mättes efter en minut 
och sedan var femtonde minut under minst 180 minuter. Temperatur och pH mättes under försökets 
gång. I början och i slutet av försöket mättes syre-, SS- och VSS-halt. 
 
De uppmätta koncentrationerna fosfatfosfor plottades mot tiden multiplicerad med provets VSS-halt. 
VSS-halten uppskattades till 80 % av SS. SS analyserades genom onlinemätning i biostegets oxiska 
zon, då de laborativt uppmätta värdena påverkades av en fluktuerande våg. Genom linjär regression 
beräknades den maximala fosfatsläppshastigheten (mg PO4-P/g VSSxh) utifrån lutningen vid den 
brantaste delen av kurvan. Resultatet ger ett mått på PAO aktivitet och kan enligt Jansen (2002) 
utvärderas enligt Tabell 4.6. 
 
 
Tabell 4.6 Klassificering av fosfatsläppshastighet, modifierad från Jansen (2002). 

Fosfatsläpp (mg/g VSS,h) Klassificering 

<3 Medel 

3-7 Bra 

>7 Mycket bra 

 
 
4.3.2 Denitrifikation maxhastighet 
Genom att beräkna hur fort nitrat omvandlas till kvävgas kan denitrifikationskapaciteten hos 
slammet uppskattas. Om en lättillgänglig kolkälla tillsätts kan en maxhastighet för denitrifikationen 
beräknas. Hastighetsförsöken utfördes enligt ”Metodbeskrivning Denitrifikation” (2009) med 
natriumacetat som kolkälla. Till försöken användes en 1-liters E-kolv, magnetomrörare, 
mikropipetter, termometer, pH-papper och destillerat vatten för spädning.  
 
Som prov användes 500 ml slam från slutet av biostegets anoxiska zon, där koncentrationen syre bör 
vara som lägst. E-kolven täcktes med ett metallock, se Figur 4.3.   
 

 
Figur 4.3 Försöksuppställning för mätning av denitrifiaktionshastighet. 
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Efter provtagning för mätning av SS och VSS tillsattes 5.4 ml näringslösning och 1.38 ml 
Kaliumnitratlösning. Halten nitrat-kväve mättes därefter var femtonde minut under konstant 
omrörning. Efter 30 minuter tillsattes 6 ml kolkälla i form av natriumacetat och prov för COD och 
nitrat-kväve togs ut efter en minut. Därefter togs prov för nitrat-kväve ut var femtonde minut under 
2-3 timmar.  COD, SS och VSS mättes även i slutet av försöket. Temperatur och pH mättes under hela 
försöket. En mätning av syrehalten vid ett första testförsök visade att en näst intill syrefri miljö kunde 
uppnås utan ett täcke av kvävgas och därför användes endast ett lock på reaktorn. De uppmätta 
koncentrationerna av nitrat-kväve plottades mot tiden multiplicerad med VSS-halten. Den beräknade 
denitrifikationshastigheten får enheten mg NO3-N/(g VSSxh). 
 
4.3.3 Denitrifikation, normal hastighet 
Vid försöken för normal denitrifikationshastighet togs 300 ml slam från slamlådan och 300 ml 
avloppsvatten från inloppet till biosteget. Försöket utfördes sedan enligt samma metodbeskrivning 
som användes i försöket för maximal denitrifikationshastighet, men utan tillsats av natriumacetat. 
 
4.4 Beräknade värden 
 
4.4.1 Massbalans P 
Analys av halter PO4-P i olika punkter i biosteget genomfördes för att upprätta en fosforbalans över 
biosteget. Den totala mängden fosfor som tagits upp av slammet i biosteget beräknades enligt 
Ekvation 4.1. 

Ptotal,slam  =  Ptotal,in– Ptotal,ut    Ekvation 4.1 

Ptotal,slam = mängd fosfor som tagits upp av slammet (kg/d). 
Ptotal,in = massflödet av fosfatfosfor (kg/d) i inloppet till biosteget. Massflödet beräknas genom 
multiplikation av uppmätt fosfatfosforhalt (kg/ m3) i filtrerat prov och aktuellt flöde in till biosteget 
(m3/d). 
Ptotal, ut = massflödet av fosfatfosfor (kg/d) i utloppet av biosteget. Massflödet beräknas genom 
multiplikation mellan uppmätt fosfatfosforhalt (kg/ m3) i filtrerat prov och aktuellt flöde ut från 
biosteget (m3/d). 
 
För att sätta mängden i relation till VSS användes Ekvation 4.2: 

Andel fosfor av VSS =  Ptotal,slam / (Qös •  VSS)   Ekvation 4.2 

Där Överskottslamuttaget = Qös  = 62 m3/dag 
VSS = 80 % av medelvärdet för SS i slamfördelningslådan. 
 
4.4.2 Massbalans N 
Analys av halter NH4-N och NO3-N i olika punkter i biosteget genomfördes för att upprätta en 
kvävebalans över biosteget. Hur mycket kväve som genom denitrifikation har övergått i kvävgas, Nden, 
beräknas på dygnsprover enligt: 
 
N den =  N total,in– N total,ut–  Ntotal,slam   Ekvation 4.3 
N total,slam =  Qös  •  SSslamlåda  •  Nslam    Ekvation 4.4 
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Där Ntotal,in = massflödet av ammonium (kg/d) i inloppet av biosteget. Massflödet beräknas genom 
multiplikation mellan uppmätt ammoniumhalt (kg/m3) i filtrerat prov och aktuellt flöde ut från 
biosteget (m3/d). 

Ntotal, ut = massflödet av nitrat (kg/d) i utloppet av biosteget. Massflödet beräknas genom 
multiplikation mellan uppmätt nitratkväve-halt (kg/m3) i filtrerat prov och aktuellt flöde ut från 
biosteget (m3/d). 

SSslamlåda = Medelhalten för SS i slamlådan under det aktuella dygnet. 

Nslam = Kväveinnehåll i slam, här ansatt till 8 % av SS. 
 
Denitrifikationshastigheten för linje 2 kan sedan beräknas genom Ekvation 4.5: 
 
Denitrifikationshastighet = N den/ (Vanox  •  [VSS])  Ekvation 4.5 
 
Där Vanox = Volym på anox del av linje 2 i biosteget. 
VSS = 80 % av onlinevärde för SS i biosteget. 
 
4.4.3 Slamålder 
Kvoten mellan anaerob och total slamålder beräknades med hjälp av Ekvation 2.5. Eftersom 
nämnaren i ekvationen förkortas bort användes för beräkningen endast zonernas slamhalt och 
volymer enligt Ekvation 4.6. Slamhalten i den anaeroba zonen (SSH-reaktorn) antogs vara densamma 
som i slamfördelningslådan och för beräkningarna användes därför för varje driftinställning ett 
medelvärde för perioden. Som volym användes SSH-reaktorns volym under samma period. Slamhalt i 
den oxiska zonen valdes också som ett medelvärde för perioden och för beräkningen användes total 
volym för biosteget (4500 m3).  
 
SRTanaerob / SRTtot = SSSSH •VSSH / (SSSSH •VSSH + SSox •Vox)  Ekvation 4.6 
 
Där SRTanaerob = anaerob slamålder, dagar 
SRTtot = total slamålder, dagar 
SSSSH = slamhalt i SSH-reaktorn, kg SS/m3 
VSSH = volym SSH-reaktor, m3 
SSox = slamhalt i biosteget, kg SS/m3 
Vox = volym biosteg, m3 
 
4.4.4 Aktivitet i SSH 
 
Fosforsläpp och hydrolys 
För att se hur mycket fosfor som släpptes under hydrolysen i SSH-reaktorn uppmättes halten 
fosfatfosfor i stickprover vid in- och utlopp från reaktorn efter uppstart. Proven analyserades även 
för COD för att se om ett överskott av kolkälla bildats i SSH-reaktorn.  
 
Under de två sista driftinställningarna mättes även förändring av halten ammoniumkväve i in- 
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respektive utlopp. Ökningen av ammoniumkväve och fosfatfosfor ger en indirekt mätning av 
hydrolyshastigheten då även ammonium och fosfat frigörs vid hydrolys.  
 
Denitrifikation 
För att bestämma denitrifikationsgraden i SSH-reaktorn analyserades prover från in- och utlopp för 
nitratkväve. För att P-släpp från PAO ska ske måste reaktorn vara helt anaerob, dvs den mängd nitrat 
som tas in i SSH-reaktorn bör vara så låg som möjligt och nitraten bör reduceras fullständigt genom 
denitrifikation. 
 
4.5 Enkätundersökning 
Enkäten skickades till tio svenska reningsverk med SSH-process med syftet att öka kunskapen om 
SSH-processer samt jämföra dimensioneringen mellan olika verk. I enkäten ställdes frågor som 
berörde varför SSH infördes vid verket, hur bra den fungerar, om den har utvärderats och hur den 
styrs med avseende på volym och uppehållstid. Specifika frågor om förändringar i 
denitrifikationskapacitet och slamegenskaper, såsom slamvolymindex och skumbildning, fanns med. 
Som tillägg efterfrågades miljörapporter från 2010, 2011 och 2012 samt volymer på biosteg och 
sidoströmshydroyls. För enkätfrågor, se Bilaga 1.  
 
Enkätundersökningen skickades till 10 reningsverk, varav svar erhölls från Kungsängsverket, 
Sättersviken ARV, Hammargårds ARV, Duvbacken, Västra stranden, Skebäcks avloppsreningsverk, 
Skillingaryd ARV, Smålandsstenar ARV.  
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5. Resultat och diskussion 
 
5.1 Fosforavskiljning 
Fosfatsläppsförsök gjordes med acetat som kolkälla och de uppmätta koncentrationerna fosfatfosfor 
plottades mot tiden. Tre försök utfördes före uppstart och sammanlagt 7 försök efter uppstart . En 
sammanställning av medelvärdet från hastighetsberäkningarna för varje driftstrategi finns i Tabell 
5.1. 
 
5.1.1 Fosfatsläppshastighet före uppstart 
De fosfatsläppsförsök som utfördes före uppstart av SSH-reaktorn visade att bio-P-aktivitet förekom i 
det biologiska reningsteget vid Bålsta reningsverk. Graferna för de tre försöken (Figur 5.1-5.3) visar 
en ökning i fosfathalt efter tillsatts av kolkälla. Anledningen kan vara att anaeroba förhållanden 
förekommer i slamfickan vid eftersedimeneringen. Figurerna visar även temperaturökningen under 
försöken. Eftersom högre temperaturer generellt leder till högre reaktionshastigheter påverkar den 
stigande temperaturen fosfatsläppshastigheten, men det är svårt att avgöra i vilken grad detta skett 
(se 2.2.2 Faktorer som påverkar bio-P). Ökningen av koncentration fosfat är inte helt jämn i det första 
försöket (Figur 5.1), vilket troligtvis beror på laborativa felkällor (se 5.5.2). De två andra kurvorna 
följer samma mönster, med ett något snabbare fosfatsläpp i försöket vars resultat syns i Figur 5.2. 
 
 

 
Figur 5.1 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (7/10-13).  
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Figur 5.2 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (10/10-13). 
 
 

 
Figur 5.3 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (14/10-13). 

 
5.1.2 Fosfatsläppshastighet vid D1 
Efter implementering av sidoströmshydrolysen genomfördes tre nya fosfatsläppsförsök för att 
undersöka om den anaeroba reaktorn påverkade maxhastigheten. Det första försöket utfördes efter 
en vecka med SSH-inställningen D1 (se Tabell 4.2). Resultaten redovisas i Figur 5.4-5.6. Kurvorna från 
de tre försöken gav endast en liten avvikelse i den hastighetsbestämmande delen av kurvan, och 
resultaten anses därför tillförlitliga. Graferna visar framför allt en ökning i det totala fosfatsläppet 
efter uppstart av SSH-reaktorn. 
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Figur 5.4 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (5/12-13). 
 
 

 
Figur 5.5 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (11/12-13). 
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Figur 5.6 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (17/12-13). 

 
5.1.3 Fosfatsläppshastighet vid D2 
Efter implementering av SSH-inställning D2 (se Tabell 4.2) genomfördes ytterligare tre 
fosfatsläppsförsök. Resultaten redovisas i Figur 5.7-5.9. Det totala fosfatsläppet fortsätter att stiga 
och når högre toppar än de tidigare försöken.   
 

 
Figur 5.7 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (20/1-14). 
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Figur 5.8 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (21/01-14). 
 
 

 
Figur 5.9 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (23/01-14). 
 
 
5.1.4 Fosfatsläppshastighet D3 
Fosfatsläppsförsöket vid D3 (se Tabell 4.2 för driftinställningar) visar inga större förändringar trots att 
inställningarna för SSH-reaktorn ändrats med avseende på både uppehållstid och volym, se Figur 
5.10. Att inte fosfatsläppshastigheten ökar kan bero på att en för stor mängd polymer hade tillsatts 
avloppsvattnet innan försöket (se 6.1). 
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Figur 5.10 Fosfatsläppsförsök med slam från slutet av biosteget vid Bålsta reningsverk (17/2-14). 

 
5.1.5 Sammanställning av fosfatsläppshastighetsförsök 
Fosfatsläppshastigheten för varje försök beräknades genom linjär regression av den stigande fosfat-
koncentrationen och för beräkningarna valdes intervallet 15-75 minuter. Fosfatsläppshastigheterna, 
samt den högst uppmätta fosfatkoncentrationsökningen vid varje försök, är sammanställda i Tabell 
5.1. Tabellen visar att den högsta uppmätta fosfatkoncentrationsökningen vid försöken ökar till det 
dubbla i försöken efter uppstart. Samtidigt sjunker temperaturen i vattenlinjen flera grader mellan 
tidpunkterna för de olika driftstrategierna.  
 
Tabell 5.1 Sammanställning av fosfatsläppshastigheterna från försöken.  

Datum Fosforsläppshastighet 
(mg PO4-P/g VSSxh)  

 ΔPO4-P max  
(mg PO4-P/g) 

Temperatur (C°) Försök 

7/10 2013 0,95 4,1 17,3 F(1) 

10/10 2013 1,00 5,48 17 F(2) 

14/10 2013 0,97 5,8 15 F(3) 

5/12 2013 1,95 10,76 12,8 D1(1) 

11/12 2013 1,76 9,45 11,5 D1(2) 

17/12 2013 2,01 9,55 13,1 D1(3) 

20/1 2014 1,31 12,78 9,3 D2(1) 

21/1 2014 1,83 12,9 8,9 D2(2) 

23/1 2014 1,83 9,78 9,1 D2(3) 

17/2 2014 1,5 6,42 8,3 D3(1) 
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Lägre temperaturer leder generellt till lägre reaktionshastigheter. Temperaturkorrigering av 
fosforsläppshastigheten görs utifrån Q10-värden som hämtas ur litteraturen. Q10 värdet visar hur 
mycket snabbare en reaktionshastighet blir vid en 10°C temperaturökning. Q10 bestäms genom 
Ekvation 5.1. 

Q10 = � 𝑅𝑅1
𝑅𝑅2
� � 10

𝑇𝑇2−𝑇𝑇1
� Ekvation 5.1 

Där R2 = reaktionshastighet vid den högre temperaturen, T2 

R1 = reaktionshastigheten vid den lägre temperaturen, T1 

För P-släppshastighet har Q10-värden på 1,2-2,0 redovisats i litteraturen. I detta fall har en Q10-faktor 
på 1,3 valts (Helmer och Kunst, 1998). 

Medelvärdeför fosfatsläppshastigheterna, temperaturkorrigerad hastighet samt standardavvikelse 
för de tre försöken vid varje driftstrategi beräknades och är sammanställd i Tabell 5.2. Försöken före 
uppstart har ett medelvärde på 0.97 mg P/VSS*h, vilket enligt Tabell 4.6 klassas som en relativt låg 
PAO-aktivitet. Eftersom temperaturen inte var konstant under varje enskilt försök är inte klassningen 
helt tillförlitlig, men kan ändå jämföras med de uppmätta hastigheterna efter uppstart.  

Tabell 5.2 Medelvärde fosfatsläppshastighet för varje driftstrategi utan och med temperaturkorrigering, standardavvikelse 
och medeltemperatur för varje driftstrategi. 

Medelvärde 
fosfatsläppshastighet 
(mg PO4-P/g VSSxh) 

Temp. 
korrigerad 
hastighet 

Standardavvikelse Driftstrategi Medeltemp 

0,97 0,97 0,025 Före uppstart 16,4 

1,91 2,1 0,13 D1 12,5 

1,67 2,0 0,30 D2 9,1 

1,5 1,9 D3 8,3 

En större ökning i reaktionshastighet bör alltså ha observerats om mängden PAO hade ökat. 

Eftersom PAO förväntas få en ökad kapacitet för fosforsläpp i och med den lättillgängliga kolkälla 
som genom hydrolys bildas under anaeroba förhållanden, skulle uppstarten av sidoströmshydrolysen 
vid Bålsta reningsverk i teorin leda till en förbättrad fosforavskiljning. Medelvärdet för de uppmätta 
maxhastigheterna vid D1 har ökat med 1,13 mg P/g VSS*h enligt den temperaturkorrigerade 
medelhastigheten.  Detta indikerar en ökad PAO-aktivitet, vilket skulle kunna vara en effekt av 
sidoströmshydrolysen. Det finns studier som visar att PAO har konkurrensfördelar i miljöer med lägre 
temperaturer (se avsnitt 2.2.2), vilket skulle kunna vara en bidragande orsak till resultatet då 
temperaturen vid reningsverket har sjunkit under försöksperioden. Hastigheten har inte överstigit 
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gränsen för vad som klassas som en bra eller mycket bra aktivitet. I studier där en redan väl 
fungerande bio-P-process utvärderats har fosfatsläppshastigheter på över 15 mg P/g VSS*h uppmätts 
(Kumpulainen 2013, Nilsson 2010). Fosfatsläppshastigheter på 17 mg P/g VSS*h uppmätts vid 
Öresundsverket i Göteborg och vid Käppalaverket i Stockholm (Jansen m.fl. 2009, Borglund 2004).  

En anledning att maxsläppshastigheten inte ökat mer kan vara en fördröjd anpassning hos 
mikrobiologin, vilket påvisats i en studie av Jansen m.fl. 2009. Efter att järndoseringen stoppats vid 
det studerade reningsverket steg P-släppet långsamt de närmsta månaderna. Vid Bålsta reningsverk 
stoppades förfällningen med järnklorid i samband med uppstarten av sidoströmhydrolysen och 
fosformängden som finns tillgänglig för PAO kan därför ha begränsats av den kvarvarande mängden 
järn i slammet. Tillväxten hos PAO begränsas därmed, vilket påverkar fosfatsläppshastigheten 
(Jansen m.fl. 2009). På Bålsta reningsverk var den totala slamåldern högre än 30 dagar under 
försöksperioden. För att säkerställa att hela slammassan bytts ut bör tre slamåldrar passera vilket i 
detta fall innebär tre månader. Försöken utfördes de två första månaderna efter driftsättning. På 
Bålsta reningsverk doseras även aluminium på sandfiltren. Under försöksperioden recirkulerades 
spolvatten från sandfiltren till reningsverkets inlopp varvid kemikalier tillförs som kan påverka 
mängden tillgänglig fosfat och därmed bio-P aktiviteten. 
  
De temperaturkorrigerade hastigheterna visar att fosfatsläpphastigheten inte skiljer sig mycket åt 
mellan de olika driftstrategierna. En ökad volym och längre uppehållstid vid D3 förväntas förbättra 
bio-P-aktiviteten. Trots en dubbelt så stor volym och dubbelt så lång uppehållstid i jämförelse med 
D2 erhålls ingen större förändring i maxhastighet. Orsaken kan vara att en ökning i bio-P-aktivitet tar 
längre tid än en månad alternativt att bio-P aktiviteten begränsas av järntillsatsen (se ovan) och inte 
av volym, flöde eller uppehållstid. Här bör även poängteras att endast ett försök hann genomföras 
för D3 varvid resultatet inte är helt tillförlitligt.  

 
5.1.6 Massbalans fosfor 
Utifrån fosformassbalans över reningsprocessen baserad på dygnsprover beräknades slammets 
fosforupptag i kg PO4-P /dag (se 4.4.1). Prover togs vid tre tillfällen före uppstart, samt vid två 
tillfällen för D1. Resultaten från beräkningarna är sammanställda i Tabell 5.3 och indikerar att 
fosforupptaget har ökat efter uppstart av SSH-reaktorn.  
 
Tabell 5.3 Fosforupptag i slam baserat på massbalanser beräknade på dygnsprover tagna vid inlopp till och utlopp från 
biosteget vid Bålsta reningsverk. 

Datum Fosforupptag (kg PO4-P /dag) P i slam (% av VSS) Driftstrategi 

12/11 2013 4,66 1,5 % F(1) 

19/11 2013 5,85 2,3 % F(2) 

26/11 2013 5,1 2  % F(3) 

5/12 2013 7,4 2,6 % D1(1) 

17/12 2013 8,46 2,3 % D1(2) 
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Beräknade medelvärden för massbalanserna är sammanställda i Tabell 5.4 och visar att slammets 
fosforupptag per dygn har ökat med 2,37 kg PO4-P /dag. Resultatet tyder på ett ökat biologiskt 
fosforupptag efter uppstart av SSH-reaktorn.  
 
 
Tabell 5.4 Medelvärden för varje driftstrategi, beräknade utifrån massbalanser i Tabell 5.3. 

Medelvärde(kg PO4-P /dag) Standardavvikelse Medelvärde (% av VSS) Driftstrategi 

5,2 0,6 1,95 Före uppstart 

7,93 0,75 2,5 D1 

 
I en process utan bio-P ligger slammets fosfatkoncentration normalt inom intervallet 1,5-2,0 % 
(Särner m.fl. 2004). Medelvärdet för slammets fosforkoncentration på Bålsta reningsverk före 
sidoströmshydrolysens uppstart är 1,95 %, vilket ligger inom det normala intervallet. Det förväntade 
värdet med en bio-P process är 3-6 % (Petersen m.fl 2009). Vid D1 har koncentrationen ökat till 2,5 
%. Enligt Figur 2.10 i avsnitt 2.1.4 avgör COD/P-kvoten fosforkoncentrationen i bioslammet. Kvoten 
visualiserar mängden fosfor i förhållande till slamproduktionen (indirekt angivet som COD).  En låg 
kvot visar att slamproduktionen är begränsad men mycket fosfor finns att ta upp varvid slammet kan 
få en hög fosforhalt. Vid Bålsta reningsverk är kvoten hög, ca 80, vilket ger en förväntad fosforhalt på 
ca 2,5 % i överskottslammet vid 90% P-avskiljning. Värdet stämmer väl överrens med resultatet från 
beräkningen av fosformassbalans, vilket indikerar att 90 % fosforavskiljning uppnås efter uppstart av 
sidoströmshydrolysen vid Bålsta reningsverk. Analysdata från inlopp och utlopp ur biosteget (se 5.1.7 
nedan) visar dock på att endast omkring 65 % P-tot avlägsnas. Analyserna på utgående vatten är 
utförda på stickprov vilket gör att tillförlitligheten är låg.  

 
5.1.7 Fosfathalt ut från biosteget 
Halten fosfatfosfor ut från biosteget mättes med hjälp av stickprov under de två första veckorna efter 
uppstart, se Figur 5.11. Diagrammet visar starkt varierande koncentrationer, vilket skulle kunna bero 
på en ostabil bio-P som i sin tur kan bero på att SSH-reaktorns inte hunnit stabiliserats ännu. De 
varierande värdena kan också bero på att stickproverna är tagna vid olika klockslag på förmiddagen, 
då inkommande fosforhalter kan skilja sig åt.  
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Figur 5.11 Uppmätta halter fosfat i eftersedimenteringen under perioden direkt efter uppstart av SSH-reaktorn. 

 
Nya analyser på fosfathalt ut ur biosteget gjordes efter två månader med sidoströmshydrolys, se 
Figur 5.12. Diagrammet visar att de uppmätta fosfathalterna skiljer sig mycket lite åt, vilket kan bero 
på att en stabil bio-P infunnit sig. En jämförelse mellan fosfathalterna uppmätta vid D1 och D2 
försvåras på grund av att de uppmätta halterna skiljer sig mycket under D1. Fosforhalterna vid 
inloppet till biosteget mättes i början av november samt i månadsskiftet januari-februari och ligger 
vid tidpunkterna inom samma intervall på 1,32-1,9 mg/l. Fosfathalten vid inloppet har med andra ord 
inte förändrats avsevärt mellan de olika driftstrategierna. Det är inte möjligt att jämföra halterna 
med uppmätta halter före uppstart, eftersom förfällning då reducerade mängden fosfor.  

 

 
Figur 5.12 Uppmätta halter fosfat i eftersedimenteringen under driftinställning 3. 
 
 
Utsläppskravet för Bålsta avloppsreningsverk är ett kvartalsmedelvärde på 0,3 mg/l.  För att 
kemfällning inte ska behövas på utgående vatten krävs en förbättrad Bio-P process. Ett 
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årsmedelvärde istället för ett kvartalsmedelvärde på Bålsta reningsverk skulle ge större utrymme för 
förändringar i bio-P-processen, till exempel fluktuationer i Tot-P och BOD7. 

5.2 Kväverening 

5.2.1 Denitrifikation: maximal hastighet före uppstart 
För att beräkna den maximala denitrifikationshastigheten mättes den minskande koncentrationen 
nitratkväve efter tillsats av acetat (för utförande, se 4.3.2). Resultaten plottades och med hjälp av 
regression beräknades denitrifikationshastigheten. Tre försök genomfördes före uppstart, se Figur 
5.13-5.15. I graferna syns en tydlig minskning av nitratkvävekoncentrationen över tiden, vilket visar 
på att en denitrifierande aktivitet pågår i slammet.  

Figur 5.13. Denitrifikationsförsök för maximal hastighet med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk 
(30/9-13). 
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Figur 5.14 Denitrifikationsförsök för maximal hastighet med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk 
(2/10-13). 

Figur 5.15 Denitrifikationsförsök för maximal hastighet med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk 
(15/10-13). 

5.2.2 Denitrifikation: maximal hastighet vid D1 
Endast ett försök för maximal denitrifikationshastighet hann genomföras efter uppstart på grund av 
en försenad uppstart av SSH-reaktorn. Figur 5.16 visar att nitratkoncentrationen minskar med tiden, 
vilket innebär att denitrifikation sker. I jämförelse med försöken före uppstart har ingen förbättrad 
denitrifikationskapacitet skett, men fler försök krävs för att kunna dra några slutsatser. 
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Figur 5.16 Denitrifikationsförsök för maximal hastighet med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk 
(23/12-13 
 

 
5.2.3 Sammanställning av denitrifikationshastighetsförsök  
Hastigheten beräknades utifrån den brantaste delen av kurvan och resultaten är sammanställda i 
Tabell 5.5 För de tre första försöken beräknades medelhastigheten för denitrifikation till 5,43 +/- 0,59 
mg NO3-N /(gVSS,h). Försöket vid D1 gav en denitrifikationshastighet på 4,39 mg NO3-N /(gVSS,h).  
 
 
Tabell 5.5 Sammanställning av denitrifikationshastigheter. 

Datum Denitrifikationshastighet 
(mg N/gVSSxh) 

Temperatur (°C) Försök 

30/9 2013 5,4 16,8 F(1) 

2/10 2013 6,0 17 F(2) 

15/10 2013 4,8 17,3 F(3) 

23/12 2013 4,4 12 D1(1) 

 
 
Hastigheterna visar inte på någon ökning efter implementering av SSH-reaktorn, men fler försök 
krävs för att kunna dra några slutsatser. I framtida försök kan de uppmätta 
denitrifikationshastigheterna före uppstart användas för jämförelse i en utvärdering av 
sidoströmshydrolysens påverkan på kväverening. 
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5.2.2 Denitrifikation: normal hastighet  
I försöken för att beräkna den aktuella denitrifikationshastigheten i bioseget användes en blandning 
av returslam från slamlådan och slam från inkommande avloppsvatten till biosteget som prov (för 
utförande, se 4.3.3). Två försök genomfördes, det ena före och det andra efter uppstart. 
Koncentrationen nitrat plottades mot tiden, se Figur 5.17. Vattnets temperatur var vid provtillfället 
16,1 ºC. 
 

  

Figur 5.17 Denitrifikationsförsök med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk före uppstart av SSH-
reaktorn(19/11-13). Hastigheten beräknades till 1,32 mg N/ gVSSxh, där VSS beräknades till 3,05 g/l. 

 
Hastigheten beräknades utifrån alla punkter i den sjunkande delen av kurvan. Försöket före uppstart 
gav en hastighet på 1,32 mg N/ gVSSxh (Figur 5.17), vilket enligt Andersson (1995) är en normal 
hastighet för denitrifikation i avloppsvatten.  
 
Försöket efter driftart gav en ojämn kurva (Figur 5.18) och den beräknade hastigheten på 0,49 mg N/ 
gVSSxh är därför mindre tillförlitlig. Vattnets temperatur hade vid det andra försöket hunnit sjunka 
till 10,3 ºC. De fluktuerande koncentrationerna kan bero på laborativa felkällor (se 6.2). Hastigheten 
förväntades öka efter uppstart av sidoströmshydrolysen, eftersom den kolkälla som bildas även kan 
utnyttjas av denitrifikationsbakerierna vid överskott.  
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Figur 5.18 Denitrifikationsförsök med slam från slutet av den anoxa zonen vid Bålsta reningsverk efter uppstart av SSH-
reaktorn med driftstrategi 1 (3/1-14). Hastigheten beräknades till 0,49 mg N/ gVSSxh där VSS-halten var 3,25 g/l. 
 
 
5.2.4 Massbalans  
Utifrån massbalanser på dygnsprover beräknades bildad mängd kvävgas per dag (4.4.2). Tre 
beräkningar genomfördes före uppstart och två beräkningar gjordes vid D1, se Tabell 5.6 för 
driftinställningar. Beräkningarna för hur mycket kvävgas som bildats under en dag tyder inte på 
någon förändrad denitrifikationskapacitet då mängderna varierar avsevärt både före och efter 
uppstart. De varierande värdena kan bero på att de biologiska processerna har påverkats av flertalet 
driftstörningar kopplade till uppstarten av det nya reningsverket (se 6.1). 
 
 
Tabell 5.6 Mängd bildad kvävgas vid olika driftstrategier. 
Datum Bildad kvävgas 

(kg N2/d) 
Nin (kg/dag) Nut (kg/dag) Nslam (kg/dag)           Driftstrategi 

12/11-13 12 13,3 9,52 20 F(1) 

19/11-13 83 24,5 4,62 25 F(2) 

26/11-13 43 21,4 6,25 26,7 F(3) 

5/12-13 70 21,6 5,13 31,5 D1(1) 

17/12-13 48 17,2 4,71 32,7 D1(2) 
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5.3 SSH-Aktivitet  
 
5.3.1 Fosfatprofil 
Analyser av koncentration fosfatfosfor in till och ut från SSH-reaktorn visar en ökning av fosfatfosfor i 
slammet efter uppehåll i SSH-reaktorn, se Figur 5.19. Detta beror dels på hydrolys av biomassa och 
dels på fosforsläpp från PAO. Dock skiljer sig koncentrationen fosfatfosfor ut från SSH-reaktorn 
mycket mellan de olika dagarna. Vid samma tillfälle beräknades även ökningen i koncentrationen 
fosfatfosfor per gram SS för att få en bättre jämförelse mellan de olika driftstrategierna, se Figur 
5.20. Även här skiljer sig värdena åt mellan de olika dagarna, vilket tyder på att stickprovtagning är en 
osäker metod för bestämning av fosfatsläpp. Inga slutsatser dras från analyserna, även om 
fosfatkoncentrationerna ut från SSH-reaktorn ser ut att vara något högre under D2.  
 
 

 
Figur 5.19 Koncentration fosfatfosfor in till och ut från SSH-reaktorn under perioden 5/12-13- 17/1-14.  
 

 
Figur 5.20 Uppmätt skillnad (in till och ut från SSH-reaktorn) i koncentration fosfatfosfor per gram SS. 
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5.3.2 Kolkälla 
Koncentrationen COD i filtrerat prov taget in till och ut från SSH-reaktorn analyserades som ett mått 
på kolkälla vid tre olika driftinställningar, se Figur 5.21. Vid samma tillfälle beräknades även 
koncentrationen COD per gram SS, se Figur 5.22. 

   
Figur 5.21 Koncentration COD (mg/l) in till och ut från SSH-reaktorn under perioden 5/12-13 till 19/1-14. 
 
 
 

 
Figur 5.22 Uppmätt skillnad (in till och ut från SSH-rekatorn) i koncentration COD per gram SS. 
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Vid D1 var uppehållstiden inställd på 22-25 h, vilket är en relativt lång uppehållstid. Diagrammen 
visar ett överskott på COD bildas i SSH-reaktorn vid D1, vilket förväntades eftersom en längre 
uppehållstid skapar mer hydrolys. Vid D1 bör hydrolys därför inte vara begränsande för hur mycket 
bio-P som sker. Ett överskott av COD är dessutom bra för denitrifikationen, eftersom en mer 
lättillgänglig kolkälla ger en ökad denitrifikationskapacitet. När uppehållstiden minskade till 12-14 h 
minskade även utgående COD-halter. En kort uppehållstid ger mindre tid för hydrolys, vilket kan vara 
begränsande för hur mycket bio-P som erhålls. När uppehållstiden åter igen ställs in på 24 h, efter ca 
25 dagar, ligger halten kvar på ett lågt värde. Detta kan bero på en fördröjd effekt av omställningen. 
Endast ett försök hann genomföras vid D3 och därför kan inga slutsatser dras. 

Trots en lägre COD-halt (mg COD/gSS) ut från SSH-reaktorn vid D2 uppmättes en relativt sett hög 
utgående fosfathalt, vilket tyder på att det även vid en kortare uppehållstid finns tillräckligt med 
kolkälla för PAO även om inget överskott på COD erhålls. 
 
5.3.3 Denitrifikationsaktivitet  
Nitrat-kväve koncentrationen analyserades vid 4 tillfällen på prov tagna vid inlopp och utlopp av SSH-
reaktorn. Koncentrationen ut från reaktorn bestämdes för samtliga prov till ett värde nära noll. 
Nitraten antas därmed inte störa hydrolysen eller bio-P aktiviteten. Nitrathalten in till reaktorn visar 
på en halt mellan 1,83 mg/l och 4,67 mg/l, se Figur 5.24. Vid samtliga driftstrategier denitrifieras all 
nitrat i sidoströmshydrolysen, vilket tyder på att en anoxiska förhållanden övergår i anaeroba. 
Eftersom en strikt anaerob miljö gynnar PAO bidrar detta till en förbättrad bio-P. 
 
 

 
Figur 5.24 Koncentration nitrat-kväve (mg/l) in till SSH-reaktorn under D2 och D3 (20/1-14 till 17/2-14). 
 
 
5.4 Slamålder 
För alla driftinställningar beräknades kvoten mellan anaerob och biologisk slamålder enligt Ekvation 
2.5, se Tabell 5.7. På grund av varierande slamhalter är det svårt att beräkna slamåldern. Eftersom 
slamåldern påverkar bio-P-processen (Petersen m.fl., 2009) skulle det vara intressant att i fortsatta 
studier utreda hur slamåldern påverkar SSH-reaktorns dimensionering vid Bålsta reningsverk. 
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Tabell 5.7 Kvot mellan anaerob slamålder (ANSRT) och total slamålder (Total SRT) för de olika driftstrategierna. 

ANSRT Total SRT ANSRT/Total SRT Driftstrategi 
5 201 0,25 D1 

5,5 35,5 0,16 D2 
14,7 32,1 0,46 D3 

1På grund av låg SS-halt i SSH-reaktorn. 

 
En högre kvot innebär att en större mängd slam hinner hydrolyseras, vilket till en viss nivå gynnar 
bio-P. Vid högre värden finns det en risk att metanbildning hinner inträffa, vilket missgynnar bio-P (se 
2.3.2). Normalt ligger värdet mellan 0,15-0,25 för att en fosforavskiljning på cirka 80 % ska uppnås (se 
Figur 2.11). Kvoten ANSRT/Total SRT ligger för alla driftstrategier högre än 0,15.  
 
En större anaerob volym ger en högre kvot eftersom en stor andel av returslammet passerar SSH-
reaktorn. Många avloppsreningsverk med SSH-reaktor har dock inte den optimala volymen för 
hydrolys eftersom en överbliven tank med fix volym ofta omvandlas till SSH-reaktor. Det skulle vara 
intressant att i fortsatta studier utreda hur slamåldern påverkar SSH-reaktorns dimensionering vid 
Bålsta ARV, eftersom slamåldern påverkar bio-P-processen (Petersen m.fl., 2009). 
 
5.5 Enkätsvar 
Sidoströmshydrolysen används i samtliga tillfrågade reningsverk i syfte att producera mer VFA. Fem 
av de sex reningsverken som svarade på enkäten anger att man med detta vill uppnå en förbättrad 
kväverening. Två reningsverk saknar en anaerob del i huvudströmmen. De nämner också att man vill 
uppnå en förbättrad bio-P-process med hjälp av SSH-reaktorn.  
 
Inget reningsverk har utvärderat vilken effekt sidoströmshydrolysen har haft på kvävereningen. Tre 
av dem anger att en orsak till detta är att implementeringen av SSH-reaktorn skedde i samband med 
utbyggnad för kväverening, vilket försvårar en jämförelse. 
 
Alla verk utom ett ser inga större nackdelar med sidoströmshydrolysen. Kungsängsverket nämner att 
flytslam förekommer i SSH-reaktorn och att skumbildningen i biosteget har ökat sedan 
implementeringen. Eftersom verket byggdes om för kvävereduktion i samband med införandet av 
sidoströmshydrolys uppger de att skumbildningen kan bero på andra orsaker. Busörs 
avloppsreningsverk ser en minskad skumning efter implementeringen och har även en minskad 
kemikalieförbrukning med 30 %. 
 
I Tabell 5.8 finns en sammanställning över vilka driftinställningar reningsverken (numrerade 1-6) 
använder på SSH-reaktorn, liksom slamhalt i biosteget (SS,BIO) och slamhalt i reaktorn (SS,SSH). De 
reningsverk som har en större SSH-reaktor har också ett större flöde och de flesta får en uppehållstid 
på ca 25 h. Reningsverk nummer 5 har kortast uppehållstid på 4 h, men en lika stor anaerob bassäng 
finns i huvudströmmen som komplement. 
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Tabell 5.8 Sammanställning av data från enkätundersökningen. Lista över uppehållstid, volym, flöde och slamhalter, samt 
svar på om en anaerob volym i huvudströmmen brukas. 

Reningsverk: Kungsängs- 
verket 

Skebäcks-
ARV 

Duvbacken Sättersviken 
ARV 

Hammargårds 
ARV 

Busörs 
ARV 

Uppehållstid 
SSH (h) 

 28 45 24 4 23 24 

Volym  
SSH (m3) 

1330 225 1300 117 1150 80 

Flöde  
SSH (m3/h) 

47 5 55 30 50 3 

SS, BIO (g/l) 3500 2000 2000- 
2500 

2800- 
4000 

- 10000- 
12000 

SS, SSH (g/l) 6000 8000 5000 5600- 
8000 

10000 10000- 
12000 

Anaerob volym 
i huvud-
strömmen 

Nej Nej Ja Ja Ja Ja 

 
 
Under försöken vid Bålsta ARV användes olika driftstrategier, se tabell 4.2. Vid jämförelse av 
uppehållstid, volym och flöde med de reningsverk som inte har en anaerob volym i huvudströmmen 
har Kungsängsverket den mest liknande driftstrategin. Eftersom Bålsta ARV har en mindre SSH-
reaktor blir även flödena mindre än vid Kungsängsverket, och uppehållstiden något kortare. 
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6. Felkällor

6.1 Driftförhållanden 
Eftersom studien har genomförts i slutskedet av ombyggnationen av Bålsta reningsverk har en 
bristande processkontroll under perioden påverkat resultaten i studien. Följande tre störningar kan 
ha påverkat resultaten: 

1. Styrsystemet var inte fullbordat förrän i slutet av utredningsperioden. Till exempel har uttag av
överskottslam genomförts manuellt med dålig kontroll över exakt flöde. Under vissa perioder har för 
lite slam avlägsnats, vilket lett till höga slamhalter i biosteget. Upp till 4 gSS/l har noterats i 
jämförelse med normalhalten på 2,5 gSS/l.  

2. Under de två första veckorna i februari tillsattes en tredubblad dos polymer i slambehandlingen.
Ett eventuellt överkott kan ha förts tillbaka till inloppsvattnet med rejektvattnet från centrifugen och 
minskat mängden organiskt material. Otillräcklig kolkälla minskar den anaeroba hydrolysen i SSH-
reaktorn, vilket leder till en minskad mängd VFA och därmed ett försämrat fosforsläpp.  

3. För beaktande vid utvärderingen bör även tilläggas att förfällningen avsiktligt avbröts i samband
med att sidoströmshydrolysen togs i drift, vilket ökade mängden fosfor i inkommande vatten till 
biosteget. Samtidigt startades tvättvattenreningen.  

Den del av studien som omfattar optimering påverkas av de korta perioderna för varje driftstrategi. 
Av samma anledning som det kan ta tid för en anpassning hos mikrobiologin att ske efter 
implementering av en sidoströmshydrolys kan det ta tid för effekter att synas efter ändring av 
anaerob uppehållstid eller volym. 

6.2 Laboratorieförsök 
Felkällor i laboratorieskala kan också ha påverkat resultaten. Vågen som användes vid bestämning av 
SS och VSS fluktuerade till en början och ett medelvärde för beräkningarna har använts. För 
beräkning av fosfatsläppshastigheterna användes istället vid provtillfället aktuella onlinevärden. 
Begränsningar i laboratorieutrustning, till exempel avsaknad av vattenbad med termostat, gjorde att 
provets temperatur steg under hastighetsförsöken. Temperaturökningen under laboratorieförsöken 
skedde med ungefär samma hastighet i alla försök. Därmed är en jämförelse av hastigheterna ändå 
relevant. Omrörning och spädning kan också påverka resultatet. Vid stora spädningar blir 
beräkningarna mer osäkra. 
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7. Slutsatser 
Efter uppstarten av SSH-reaktorn vid Bålsta reningsverk har en ökad bio-P-aktivitet observerats. 
Slutsatsen grundas på följande resultat: 

1. Fosforsläppshastigheten i slammet har ökat efter uppstart av SSH-reaktorn. 

2. Fosforhalten i slammet har ökat efter uppstart av SSH-reaktorn. 

3. Ett fosforsläpp i SSH-reaktorn kunde påvisas. 

Bio-P-aktiviteten var dock lägre än förväntat. En orsak till detta kan vara att försök efter SSH-
reaktorns implementering utfördes för kort tid efter uppstart. Flera studier har visat att det tar tid för 
mikrobiologin i slammet att förändras. Risken är också stor att bio-P-aktiviteten hämmades av järn, 
eftersom järn antagligen fortfarande fanns kvar i slammet två månader efter att kemikaliedoseringen 
stängdes av.  

Inga tydliga skillnader kunde påvisas mellan olika driftfall med avseende på bio-P. Även här kan 
orsaken vara att försöken genomfördes för kort tid efter uppstart vilket gör att skillnader blir svåra 
att urskilja. En liten skillnad i utgående halter av VFA (COD) från hydrolysen kunde detekteras, där 
längre uppehållstider gav ett större överskott. 

Det är svårt att dra slutsatser om SSH-reaktorns inverkan på denitrifikation eftersom endast några få 
försök genomfördes efter uppstart.  

Fortsatta studier över längre tid krävs för att se om bio-P kommer igång när eventuella effekter av 
järn i slammet försvunnit och biologin fått tid att anpassa sig. Först när bio-P-aktiviteten är i gång kan 
olika driftfall utredas. 
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8. Fortsatta studier 
I och med en försenad uppstart av SSH-reaktorn begränsades analysperioden för 
sidoströmshydrolysen till att omfatta endast två månader. En utredning där olika driftstrategier för 
sidoströmshydrolysen utvärderas över längre perioder skulle troligtvis ge tydligare resultat för hur 
dimensioneringen av reaktorn påverkar fosforavskiljningen vid Bålsta reningsverk. Att analyser hann 
göras innan sidoströmshydrolysen driftsattes möjliggör jämförande studier när en stabil bio-P-
process infunnit sig. Även svaren från enkätundersökningen kan då användas för en djupare analys av 
hur reningsprocessen vid Bålsta reningsverk fungerar i förhållande till andra reningsverk med 
liknande förutsättningar, vilket kan bidra till en optimering av processen vid Bålsta reningsverk.  
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10. Bilagor 
 
10.1 Enkätundersökning 
 
Hej! Jag heter Marléne Ålander och gör mitt examensarbete inom civilingenjörsprogrammet i 
molekylär bioteknik vid Uppsala universitet. Mitt uppdrag går ut på att utvärdera dimensioneringen 
av en nyligen uppstartad sidoströmshydrolys vid Bålsta reningsverk.  
 
Jag är intresserad av att veta hur samma process fungerar vid ert verk. Informationen skulle vara av 
stor betydelse för mitt arbete och självklart kommer alla verk som bidrar att få ta del av resultaten i 
jämförelsen. 

Jag skulle om möjligt vilja ta del av följande data: 

1. Miljörapporter från 2010, 2011 och 2012.  
 
Inklusive:  
Inkommande belastning av BOD (kg/d). 
Inkommande och utgående mängd kväve (kg/d). 
Inkommande och utgående mängd fosfor (kg/d). 
Doserad mängd fällningskemikalie samt produktnamn på den. 
 

2. Volymer på anläggningsdelar. 
 
Inklusive: 
Volym på olika zoner i biosteget. 
Volym på tank för sidoströmshydrolys och eventuell anaerob tank i huvudströmmen. 

 
Frågor: 
 
1. Varför använder ni sidoströmshydrolys? Byggdes tanken som ett tillägg och när togs den i drift? 
2. Är sidoströmshydrolysen den enda anaeroba volymen i anläggningen eller finns det en anaerob 
volym i huvudströmmen också?  
3. Vilken uppehållstid och vilket flöde används? 
4. Vilken slamhalt i huvudströmmen respektive sidoströmmen? 
5. Har ni kväverening? I så fall, har ni kunnat se någon ökad fördenitrifikationskapacitet? 
6. Har ni kunnat se några förändrade slamegenskaper, påverkan på slamvolymindex eller 
ökad/minskad skumbildning i huvudströmmen? 
7. Ser ni någon nackdel med sidoströmshydrolysen? 
8. Nyttjar ni någon extern kolkälla? 
9. Har ni utrett hur väl sidoströmshydrolysen fungerar och finns i så fall möjlighet att få ta del av 
resultaten? 
10. Vilken typ av slambehandling används? (T.ex. Ingen förutom biosteg, separat 
slamluftning/våtkompost, rötning, kalkstabilisering, transport till annat verk). 
11. Övriga kommentarer? 
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