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SUMMARY

The industrialization, or more generally the development

of urbanized society has resulted in new claims on environ—
mental policy, especially on water conservation and waste
water treatment technology. To meet these claims a new trend

in regard to municipal waste water treatment must be developed.

The changes in the characteristics of municipal waste waters
as a result of industrial and urbanizational development
call for organizational and technical changes. These changes
would reduce the industrial contamination of municipal waste
waters and improve the control over industrial waste water
management. The effects of industrial internal controls are,
however, limited for smaller and middle-sized industries.

Tab. 2-4 and Tab. 2-5.

Non-industrial and diffuse sources of contamination are also
contributing to changes in the classic concept of the charac-
teristics of municipal waste waters. The most important factors
influencing the above mentioned development, are centraliza-
tion trends within farming, urbanization in the countryside,
and changes in characteristics and composition of storm—

waters.

Due to intensified agriculture, the use of chemicals, for
example fertilizers, is increasing. Also the concentration
of cattle breeding will raise new and specific problems of

contamination. Tab. 2-1 and Tab. 2-2.



MAlternations in the structure of the economy within the
mon-industrial regions transform certain typical problems

of cities to communities with limited economical resources.

A widespread problem is the composition of stormwaters which
contaminate waste waters in cities and in the countryside.
Tab. 2-4 and Tab. 2-5. Corrosion also plays a part in conta—

minating waste waters.

This occurrence of industrial and pseudo-industrial impuri-
ties in the municipal waste waters is a reality which must
be considered when estimating the development of municipal
sewage treatment technology.

The method of handling these problems depends on local
conditions and on the specific case. The chemical and bio-
logical composition of waste waters and their effect on the
environment are the main factors to consider when estima-
ting the demand for efficiency and technological development

of waste water treatment.

In this thesis the above mentioned problems are described
with specific reference to both characteristics of waste
waters in the Gothenburg region, and conditions at the Rya
sewage treatment plant. Fig. 4-2.

At the Rya-plant the waste water is treated - without pri-
mary sedimentation - by a modified high rate activated
sludge system (HRAS). In this process the removal effect is
somewhat limited. This means, that the secondary effluent
contains high concentrations of BOD, phosphorus and suspen-
ded solids. But this limited removal effect is less expén-

sive due to the reduced reactor volume and reduced opera-

tional costs.



Waste water treated at the Rya-plant is characterized by

low and variable buffer capacity and low concentration

of organic matters and heavy metals. Tab. 5-2 and Tab. 5-3.
Occasionally the content of heavy metals in the sewage and
in particular, the concentration of zinc, is extremely

high. Fig. 5-1.

The shortage of calcium in the sewage increases the sensitivi-
ty of the process to heavy metals' contamination. The biolo-
gical oxidi zation of organic matters and the settling pro-
perties of the sludge were affected by zinc contamination in
the sewage.

The activated sludge process achieves a more or less exten-—
sive removal of heavy metals. The heavy metals are accumu-
lated biologically and absorptively in the bicmass. The
metal-toxic effects are dependent on the chemical structure
of the accumulated metals and the contact time between these
metals and the microorganisms in the activated sludge.

Thus, the short mean retention time of solids, characteristic
of high rate activated sludges, is propiticus in the latter
circumstances.

Conversely, HRAS is less effective when it comes to coping
with the deteriorated flocculation and settling properties

of sludge affected by toxic matter. The development of opti-
mal floc structures in settling characteristics of activated
sludges is connected with the production of natural, exocel-
lular biopolymers in the biamass. Fig. 10-1. The optimal
conditions of the production of biopolymers are more satis-
factory in sludges with long mean solid retention times, that
is with long aeration time and low sludge loading. Fig. 7-1

and Fig. 7-3.



Under disadvantageous conditions for the production of bio-
polymefs the structure and settling characteristics of the
sludge deteriorate. This leads to transient reduced removal
efficiency and to disturbances in the treatment of the sludge.
The treatment process is influenced by the sludge return.
Model experiments under specific conditions confirmed these
observations. Zinc added (at doses of 600 pg/l) deterio-
rated the settling characteristics of sludges adapted to

300 pg/l zinc. Both the sludge activity and the production
of biopolymers decreased distinctly. The sludge activity was
restored after the shock doses of zinc. The production of
biopolymers was however stabilized at a lower level.

Fig. 11-1 and Fig. 11-2.

The high rate activated sludge process is generally com-
pleted by further treatment operations such as filtration,
usually with or without chemical precipitation. If the
filtration, without chemical precipitation, is connected
directly to the secondary sedimentation, the stability

of the biological process is a primary condition for the
efficiency and stability of the filtration.

In HRAS the loss of sludge influences both the run times
and the amount of water loss, since the amount of suspended
solids in the effluent from sedimentation is increased
and the structure and mechanical strength of the flocs to

be filtered deteriorate.

In order to eliminate or reduce these disturbances which
are often affected by strong contaminations of heavy
metals, the amplification of the biological process with

chemical treatment has been investigated by the use of



simultaneous respectively post-precipitation.

In order to stabilize the biological process, conventional
chemicals such as salts of aluminium, iron and lime have
been used. The use of lime in the simultaneous precipitation
is motivated in cases where heavy metals have to be removed.
The stability of the process was not significantly increased
by the addition of aluminium and iron salts. This can be
explained by the low and varying degree of hardness and buf-
fer capacity in the primary effluent. Fig. 12-2,

The activated sludge process was extremely sensitive to the
changes in the low pH-range, but this could be compensated
for by a pH-controlled addition of chemicals. This method
can reduce the demand for chemicals and the amount of wasted
sludge.

Simultaneous precipitation with lime improved the process
stability and the removal of heavy metals. Tab. 12-2.

The bicmass in the activated sludge is less sensitive to
changes in the alkaline pH-range. At the same time the buffer
capacity of the primary effluent increases.

Durirng simultaneous precipitation the sludge volume index
improves independent of the chemicals used. This camnpensates
for the increased amount of sludge wasted.

In spite of improved settling characteristics of the sludges,
the concentration of residual suspended solids was higher
during simultaneous precipitation, especially when alum

and lime were added.

The treatment was completed with filtration to improve the
removal efficiency.

Although the stability and efficiency of the activated sludge

process increased during simultaneous precipitation, especially



when Time was added, it is not a realistic alternative

for treating waste water contaminated by heavy metals.

Contrary to simultaneous precipitation, it is possible

in the host-precipitation process to recirculate the
chemicals used. The recirculation of lime, with or with-
out recalcination is the economical condition of the
precipitation.

When lime with a low calcium content was used; high removal
efficiency was achieved for impurities such as phosphorus,
suspended solids, BOD, COD and heavy metals. Tab. 12-3.
Post-precipitation treatment was also campleted with fil-

tration.

Further extension of existing biological treatment plants
implies, however, considerable costs both capital and
operational.

The expected efficiency improvement has to be in relation

to the actual costs.

The possibilities of stabilizing the bioclogical processes
without adding chemicals have been investigated. Such a
stabilization is hardly possible without an improvement

in the separation operation.

The effects of primary sedimentation and mechanical floc
conditioning have been investigated in relation to stabili-

zation and filtration performance.

The objective of the primary sedimentation was to reduce
the amount of heavy metals, especially zinc and copper,

occuring in the form of particles in the sewage.



In the investigation of high loaded primary settling unit

has been used to achieve a partial separation of inorganic
matters bonded to particles, as it is not desirable to
further and simultaneous decrease the total amount of organic
matters. The particulare organic matters are not of any
importance to the high rate activated sludge system, HRAS,
and thus it can be accepted, that the organic matters are
decreased to some extent.

The results of this investigation shows, that the biological
process was less affected by heavy metal contaminants, when
primary sedimentation was used. Tab. 13-2.

The structure of flocs changed conspicucusly but the settling
characteristics of the sludge was satisfying. The improvement
was particulary marked concerning residual suspended solids.
How these investigations and results can be transformed from
a pilot piant to a full scale treatment plant is difficult
to estimate. Scame of the operational parameters such as the
surface loading, sludge wasting rate, and return sludge
ratio were kept constant at the pilot plant. Similar ex—
periments could not be carried out in the full scale plant.
The mentioned operational parameters are important for the

process stability and efficiency, however.

The settling of activated sludges affected by metal-toxic
disturbances can also be improved through mechanical sludge
conditioning. The hydraulic conditions in the aeration are
not optimal for the development of idealistic floc structures
concerning the settling characteristics of the sludges.
However, these conditions can be coampensated for by applying
an after-flocculation unit between the aeration tank and the

settling tank. In the after-flocculation tank the conditions



of optimal settling characteristics can be satisfied and con-
sequently, the efficiency of the sedimentation performance
can be improved. In other words, the structural impairments
of the sludges could be compensated for by mechanical floc
conditioning and the effects of metal-toxic contaminants,

or deteriorated operational performance of the activated

sTudge system would be mitigated.

The treatment of sewage of urbanized communities can be
disturbed by operational problems, which were only conside-
red due to industrial impurities but in fact these problems
were caused by other sources of impurities also.

To eliminate these impurities is an endless task. However,
attempts should be made to maintain the stability and
efficiency of the process at the treatment plants.

The possibilities of influencing the characteristics of the
sewages and fully eliminating the toxic contaminants are
normally fairly Timited. To be able to master this problem,
the treatment process must be adjusted to the real conditions.
The treatment process must be considered at the early stage
at the design and operation of the treatment plant.

The hydraulic regime of the treatment plant is the key to
tackling the problems and it is normally possible to com-
pensate for the process disturbances by relatively simple
means.

To satisfy higher demands on removal efficiencies, it may be
necessary to use advanced waste water treatment processes such
as chemical or physiko-chemical operations. The increased in-—
vestment and operational costs should be in relation to the

improvements in the removal efficiencies and their influence

on the recipient in question.



1. FORORD

Vid institutionen for vattenftrsdrjnings—- och avloppsteknik

har sedan ar 1970 pagatt forskning och utveckling i samband

med Rya-verkets utbyggnad och vidare utformning.

Det arbete som utforts har i stor utstrdckning varit till8mpade
forsék i olika skalor, fran laboratorieskala upp till fullskala,
med malsdttningen att studera processtekniska- och driftsproblem
vid sambehandling av kommunala och industriella avloppsvatten.
Arbetet har i stor utstrdckning skett i samarbete med Gote-
borsregionens Ryaverks AB (GRYAAB) som stdllt lokaler och re-
surser till forfogande.

Vid institutionen for VA-teknik fanns dessutom intresse att
samtidigt mer generellt studera framst tungmetallers effekter
och reduktion av tungmetaller.

Detta arbete har till stor del finansierats av Styrelsen for
Teknisk Utveckling - STU.

Denna rapport avser att ge en samlad bild av problem som upp-
kommer vid den biologiska behandlingen av kommunala och indu-—
striella avloppsvatten.

Inom detta problemomrade har studierna koncentferats pa effekter
av avloppsvattnens zinkfdrorening. Denna fdroreningstyp kan
ndmligen betraktas som en av de vanligaste fOroreningar i

det urbaniserade samhdllet.

Den experimentella delen av arbetet har under min ledning del-
vis utforts av ing. Osten Andersson, civ.ing. Per Berg, tekno-
log Leif Frandberg, civ.ing. Karin Holmgren, ing. Gabriella

Kaffehr, ing. Fritz Kolbe och ing. ULf Sandheden.



Tack riktas till professor Gunnar Weijman-Hane, till
tekn.lic. Torsten Hedberg och till direktdr SOren Hall-
quist (GRYAAB), till dem som under arens lopp varit verk-
samma vid fOrstksanldggningarna och bidragit till for-

stkens genomfdrande.

Goteborg i april 1976

Bela Kaffehr



2. PROBLEMSTALINING

Redan pd ett tidigt stadium uppmirksammades effekten utsldpp av
tunga metaller i vatten och atmosfdr. Intresset vicktes i forsta
hand genom de dramatiska effekter, sam fororsakades av vissa direkt
humantoxiska dmnen som t.ex. kvicksilver och kadium. Dessa dmnen
har givit upphov till bade akuta och kroniska hdlsoskador, dven i
relativt l8ga koncentrationer. P4 grund av dessa dmnens snabba
ackumulering inom det ekologiska kretsloppet kunde paverkan obser-—
veras relativt tidigt hos mdnniskor, som hade kammit i kontakt &dven
med sma koncentrationer av dessa metaller.

En annan grupp av toxiska tungmetaller uppmirksammades i samband
med den biologiska avloppsvattenbehandlingen, da ovantade stdr-
ningar uppkom i vissa biologiska processer gencm tillfdlligt héga
koncentrationer av bl.a. krom, nickel och koppar.

Den gemensamma ndmnaren fOr alla dessa &dmnen &r, att deras fOre-
kamst 1 den midnskliga miljon kan sdttas i direkt samband med
industrialiseringens framdtskridande.

Vissa andra tungmetallgrupper hamnade i skymundan. De flesta av
dessa betraktas ndmligen som essentiella dmnen i det ekologiska
kretsloppet, deras toxicitet &r 1&g eller obetydlig, deras

storande effekter i de biologiska reningsprocesserna dr mindre
dramatiska och inom vissa grédnser svart igenkdnnliga.

Denna grupp av tunga metaller kan exemplifieras bland annat av
koppar, zink och jdrn. I motsats till tidigare omtalade toxiska
metaller dr sambandet mellan dessa dmnens forekomst i den médnskliga
och 1 den industriella miljdn mer eller mindre diffust.

For denna senare grupp av tungmetaller dr bendmningen "urbaniserings-—
effekter” mera nyanserad &dn vissa fOrenklade termer som t.ex. indu-

strialiseringseffekter.



Urbaniseringen resp. urbaniseringstendenserna i samhdllet medfdr
ett klart behov av omvirderingar inom hela miljovardsomridet

och sdlunda dven inom vattenvarden.

Avloppsvattenbehandlingens principer, terminologi och generella
mdlsdttningar, som i Europa fortfarande prédglas av den filosofi
som grundlades av Imhoff och Liebman, far ingalunda undantagas

i detta avseende , Kravet pad nyorientering, som ligger i tiden,
gdller b&de den traditionella terminologin som och malsdttningarna
inom avloppsvattenbehandlingen.

Detta nytédnkande kan sdlunda sammanfattas fOrenklat genom att man
betraktar praktiskt taget alla avloppsvattenformer som blandade
kamunala-industriella avloppsvatten i termens vidare bemdrkelse.
Skiljelinjerna mellan de konventionellt definierade avloppsvatten-
typerna suddas dirvid mer eller mindre ut.

Allt detta innebdr foljaktligen djupgdende konsekvenser for ut-
vecklingen inom avloppsvattenteknologin.

I detta avseende kan fO8ljande problem diskuteras mera detaljerat

f&r att belysa forandringarnas cmfattning och konsekvenser.

2.1. Produktionens intensifiering inom jordoruket.

Det moderna intensiva -jordbruket kdnnetecknas genom Skade centra-
liseringstendenser och amfattande anvandning av kemikalier. Grund-
och dagvattnets beskaffenhet paverkas entydigt genom kemiseringen.
Mindre k&nda &r didremot effekterna p.qg.a.djuruppfSdningens ratio-
nalisering. Denna medfdr bl.a. en starkt koncentrerad produktion

av naturgddsel.Centraliseringen innebdr ddrvid inte enbart en kon-
centrerad produktion av organiska &mnen och ndrsalter, utan &dven

en koncentrerad produktion av tungmetallhalter pa vissa begridnsade

omréden, ddr den industriella paverkan kan betraktas som fSrsumbar.



2.2. Servicendringens utveckling i mindre t&torter.

Urbaniseringstendenserna i mindre tdtorter kan konstateras i
férsta hand genom ndringslivets omstrukturering. Denna cmstruk-
turering ledde till att en typisk form av industrialisering pa
landsbygden och i mindre tdtorter hade utvecklats. Detta har
inneburit, att vissa, tidigare typiska storstadsproblem, sasom
behandling av blandade koammunala~industriella avlopp och avfall,
Sverforts till omrdden med begrinsad ekoncmisk bdrkraft.
Avloppsvatten fran tvdttinrdttningar, bensinstationer, bilverk-
stdder, mindre ytbehandlingsindustrier, men &ven fran enskilda
hushdll, visar mer eller mindre utprdglade avvikelser i sin be-

skaffenhet fran vad man konventionellt anser om spillvatten eller

hush&llsavloppsvatten.

2.3 FOrdndringar i dagvattnets beskaffenhet.

Dagvattnets betydelse for det kammunala avlioppsvattnets beskaffen—
het blev ndgot som vdckte uppmdrksamhet pd senare tid inom avlopps-
vattenforskningen. Understkningar 1 Sverige, i f&rsta hand frén
storstadsomraden, visade att dagvattnets kontaminering med vissa
tungmetaller &r klart j&mforbar med den i blandade kommunala och
industriella avloppsvatten.

(sdderlund, Lehtinen (1970, 1971), Soderlund (1970), Lisper
(1974) , Malmquist, Svensson (1974).

Armdrkningsvarda i detta avseende &r de undersdkningar som utfor-
des av Klein och medarbetare (1974) i New York City ar 1972.

Vissa av de erhdllna resultaten redovisas i Tab. 2-3, 2-4 och

2“50



Wedekind och Siissenbach (1972) anger naturgddselns sammansdttning.

Dessa resultat framstilles i Tab. 2-1.

Tabell 2-1. Naturgddselns sammansdttning (Wedekind och Stissen—
bach 1972).

Manure characteristics.

Notkreatur Svin Hons
Torrsubstans kg/m3 82,3 81,3 191,1
Org.substans kg/m3 59,4 61,5 140,8
Kol kg /m° 31,2 36,5 72,4
Rvédve kg/m3 3,7 5,4 14,7
Fosfor kg/m3 0,8 1,3 5,2
Koppar g/m3 3,3 5,5 21,6
Zink g/m3 17,5 42,4 96,2

Loehr (1974) hdnvisar i sin omfattande artikel om diffusa f&rorenings=-
kdllor till unders®kningar utférda av McCalla (1972) angdende tung-

metallkoncentrationer i avlopp fran uppfédning av ndtkreatur. Tab. 2-2.

Tabell 2-2. Tungmetaller i avloppsvatten fran uppfddning av
nbtkreatur. (McCalla 1972).

Heavy metals in sewage from breeding of cattles.

medelvdrde
Koppar g/m3‘ 0,6 -~ 28,0 7,6
7ink g/m> 1,0 - 415,0 110,0
o 3
Jarn g,/m 24,0 -4170,0 765,0

Mangan g/m3 0,5~ 146,0 27,0



Av redovisade resultat framgdr, att storleksordningen av vissa tung-

metallers koncentration i dessa vatten ligger langt hégre &n vidrdena

i konventionella kommunala avloppsvatten. Jordbrukets mekanisering,

Skade branslefdrbrukning, centraliseringen av mindre industriella

enheter dr vidare bidragande faktorer till den markanta for&ndringen

betriffande avloppsvattnets midngd och beskaffenhet pd de traditio-

nellt lagindustrialiserade, men urbaniserade jordbruksomradena.

Tabell 2-3. Tungmetaller i avloppsvatten i New York City ar 1972.

Heavy metals in sewage in New York City, 1972.

Tungmetallkoncentrationer
i det obehandlade vattnet

ug/1

Halten tungmetaller i det
obehandlade vattnet kg/d

Tungmetal lkoncentrationer
i avloppsvatten fran bo-
stadscnraden. Minimi-

resp. maximivarden ug/l

270

1168

110
330

n

410

1770

130
370

Ni

111

510

10
150

Cr

160

454

150

16

73



Tabell 2-4. Medelkoncentrationer av tungmetaller i industriella
avloppsvatten och i dagvatten (ug/l), New York City.

Mean concentrations of heavy metals in industrial

sewage and in stormwater (ug/l) in New York City.

Cu Zn Ni Cr cd
Slakteri 150 460 70 150 11
Fettsmiltning 220 3890 280 210 6
Fiskbearbetning 240 1590 140 230 14
Bageri 150 280 430 330 2
Ovriga livsmedelind. 350 1110 110 150 6
Bryggeri 410 470 40 60 5
Laskedryckstillverkn. 2040 2990 220 180 3
Glasstillverkn. 2700 780 110 50 31
Textilfargn. 370 500 250 820 30
Pdlsindustri 7040 1730 740 20140 115
Kemisk industri 160 800 100 280 27
Tvdtteri 1700 1750 100 1220 134
Biltvitt 180 920 190 140 18

Dagvatten 460 1600 150 160 25



Tabell 2-5. Den procentuella fordelningen av de viktigaste f&ro-
reningskdllorna m.a.p. tungmetaller for dem vid
reningsverk behandlade avloppsvatten i New York City.

The percentual distribution of the most important

impuritie sources concerning heavy metal in raw sewage.

Cu Zn Ni Cr Cd
Konsumtionsvatten 20 7 0 0 0
Ytbehandlingsindustri 12 13 62 43 33
Ovriga industrier 7 7 3 9 6
Dagvatten 14 31 10 9 12
Kommunala avloppsvatten 47 42 25 28 49
Okédnda kdllor 0 0 0 11 0

Ovan redovisade understkningar utfdrdes i staden New York och
anfattar stadens 12 viktigaste reningsverk. Situationen, som
beskrives genom understkningarna, kan anses vara karakteristiska
f&r en hdgurbaniserad storstad. Motsvarande studier fran lands-
bygden &r praktiskt taget obefintliga. P& grund av att orsaker
till tungmetallutl®sning, sdsom atmosfdrisk korrosion, utldsning
frén byggnadsmaterial och hushéllsinredningar samt utslidpp fran
trafik m.m. dr knutna i huvudsak till urbaniseringen, kan liknan-—
de tendenser forvintas uppkomma dven i medelstora och mindre t&t-
orter.

T princip kan effekterna av dagvattnets Skade paverkan p& behand-
lingsanléggningar elimineras gencm utbyggandet av renodlade dupli-
katsystem. De praktiska mojligheterna till s&dana system &r dock
ofta begrédnsade. LOsningen dr dven ur recipientsynpunkt diskutabel.
Andra aspekter sam behovet av dagvattnets separata behandling, s8r-

behandlingens tekniska och ekoncmiska konsekvenser blev hdrvid syn-

nerligen aktuella.
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Dessa oundvikliga fragestdllningar gdr det saledes nddvandigt att
problem som uppkcmmer genom dagvattnets innehdll av tungmetaller
bSr bedtmas fran fall till fall med hdnsyn till avlopp=-recipient-

system i sin helhet.

2.4. Vattenvardens och avloppsvattenbehandlingens allmdnna inrikt-—
ning.
Ur ovan beskrivna framgdr, att urbaniseringen och dess foljdeffekter
i hég grad paverkar uppgifterna och de tekniska m&jligheterna incm
vattenvdrdsektorn, och i synnerhet inom avloppsvattentekniken.
Hornstenen pd detta omrdde har alltid varit och kammer alltid att
bli, att fbroreningar av industriellt ursprang bdr bekdmpas vid
kdllan, d.v.s. genom interna reningsdtgdrder. Denna princip kan
och bdr tillémpas i allra hégsta grad pd tungmetallf&roreningar
och i synnerhet pd de direkt human—toxiska &mnena. Utvecklingen
i de urbaniserade samhdllena visade emellertid att effekterna av
sddana reningsatgdrder blev mer eller mindre begrdnsade, och att
problem vid kamunala reningsverk gencm industriella fOroreningar
i allra flesta fall inte kunde avklaras enbart med hijdlp av in-
gripanden vid ett antal nyckelindustrier.
Avloppsvattenbehandlingens riktlinjer och malsdttning kan samman-—
fattas enligt f£oljande:
De krav sam bor stdllas pad behandlingens effektivitet, bdr en—
tydigt definieras. Utgangspunkten f£6r beddmningen dr i forsta
hand recipientens bibehallna ekologiska status. Detta innebdr
emellertid inte, att recipienten i varje fall och till varje
pris bdr skyddas for alla former av paverkan, som ett punkt-
utsldpp i och fOr sig nddvandigtvis medfdr. Det ekologiska
status quo, sam bdr upprdtthallas, kan tolkas som recipientens

kontrollerade biologiska produktion samt skydd mot akuta resp.
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langtidseffekter genom miljdfréammande &dmnen.

Grundvillkor fOr att dessa krav skall kunna uppnds &dr en kart-—
laggning av det behandlade avloppsvattnets beskaffenhet och

dess variationer.

Konsumtionsvattnets beskaffernhet kan ddrvid bidraga med viktig
information, i synnerhet am vattnets buffertkapacitet, hirdhet,
salthalt m.m.

Av stor betydelse i detta sammanhang 8r dag— och dr@nerings-—
vattnets beskaffenhet, dess andel i den totala avloppsvatten-—
mangden, samt urbaniseringens effekter pa de kamunala avlopps-—
vattnens sammansdttning. lLedningsndtets utformning och dagvatt-—
nets inverkan kan korrigeras inam vissa granser, urbaniserings-—
effekterna ddremot br betraktas sam variabler vars kontroll
krdver planering och atgdrder pd lédngre sikt.

Storre avvikelser i avloppsvattnets beskaffenhet kan oftast hir—
ledas fran industriella utslépp eller fran utsldpp av specifika
fororeningar. I dessa fall &r det motiverat att vidtaga interna
tekniska reningsitgdrder.

Alla dessa beddmningar och atgédrder resulterar i ett utgdngslige,
i vilket avloppsvattenreningsverk driftsmdssigt skall uppfylla
de fOrut faststdllda reningskraven.

I detta avseende bOr malsidttningen vara att sdkra driftens kon-
tinuitet d.v.s. reningsprocessens stabilitet.

Fsreliggande arbete har inte ambitionen att omfatta hela problem-
komplexet och besvara alla ovan beskrivna frdgestillningar, utan
stdller dessa som en principiell bakgrund och riktlinje for

arbetets uppldggning och for resultatens tolkning.
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3. OMFATTNING

Arbetet utfdrdes huvudsakligen under &ren 1972-1974 inom ett
forskningsprojekt angdende processtudier i samband med Ryaverkets
framtida utformning. Dessa studier kan uppdelas enligt foljande:
FullskaleundersSkningar vid Ryaverket.

Forstk i pilotskala vid CTH:s forstksanldggning (Rya forstks—
anldggning) .

Forsdk i laboratorieskala vid modellanl&ggning.

Understkningarna vid Ryaverket omfattade frémst driftsméssiga
observationer. Milsdttningen ddrmed var att infdrskaffa infor-
mationer om den befintliga reningsprocessen och om uppkomna problem
i samband med driftstSrningar samt att kartl&gga de viktigaste
yttre betingelserna som paverkar reningsprocessernas stabilitet.
Med ledning av erhdllna resultat projekterades och byggdes CTH:s
forstksanldggningar redan i projektets inledande skede.

Dessa anldggningar har anpassats till Ryaverkets nuvarande tekno-
logi. Konstruktionens flexibilitet mdjliggjorde emellertid att
alternativa processvarianter kunde astadkammas vid anldggningarna
genom kombinering av biologiska, kemiska och fysikaliska delproces-
ser och operationer.

Forstksprogrammets schema och forstksanldggningens principskiss

framstdlles i Fig. 3.1.

I detta arbete har de biologiska behandlingsmetoderna intagit en
central stdllning. Dessa metoder - dels ensamma, dels i karbination
med kemiska, fysikaliska operationer - bdr betraktas som dominerande
i den ndrmaste framtiden incm det kommunala avloppsvattenbehand-—

lingsomré&det.
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MED EFTERFALLNING (EF)
A = Aktivt slam S = Spolslam A —
R= Returslam O = Overskottsslam L R ¢ o _, :S
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Vattenflide m™/h 7.2 7,2 7,2 7,2 1,5 - 3,6/enhet 1 1 0,0t - 0,03
Uppehallstid min - 60 - - 30 - -
Arealbelasiming m/h - - 1 7:2 5 =~ 13/enhet - 4 5 =13
Processtyp Hegbelastad aktiv | Konv. sed. Lamellsed. sand Konv. flockn. Lomellsed. sand
slamanléggning sand ~ anfracit
Simultanfiitining sand, uppstrém
Kengkqliedosering Kva"( %90 DF EF
| Fe-klorid 80 AVR 130 100
Guliflock 150 Fe-ki. 280 280
- GullfT 650 150 |
Driftskontroll Syrehalt tryckfsrlust pH-viirde trychkforlust
Avs. pH-viirde
Slam A: Slambelastn. R: inga studier O: méngdmétn. | S: mingdmétn. } O: miingdmatn. S: ingo studier
Sed. analys termoanalyser | susp. tof. P susp. tot. P
Mikirofotogr. Hg, Cd l tot. Zn tot. Zn
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1S, Zn, Cu pH Cu®
termoanalys
Vatten Susp.,tot. P susp.,tot. P susp., tot. P susp., tot. P susp., tof. P
£ 1’0?-_ Zn fot. Zn tot. Zn tot. Zn, pH tot. Zn, pH
Periodvis ut- Zni susp. Zn i susp. Zn i susp. Zn i susp. Zn i susp.
forda analyser Cu® Cr" Ni * % * #*
Fe* Pb* cOD® Cu Cu Cu Cu”
BOD* fenol™
cyanid™
eterextrakt™ i
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Understkningarna vid Ryaverket och vid forstksanldggningen behidfta-
des nbdvandigtvis med vissa begridnsningar genom icke kontroller—
bara variabler, dad i fdrsta hand variationer i avloppsvattnets
beskaffenhet och synergistiska effekter av olika fororeningar. For
att erhdllna resultat och slutsatser kunna verifieras utférdes vissa
studier i laboratorieskala i en modellanldggning under preciserade

betingelser.
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4. BESKRTVNING AV ANLAGGNINGARNA.

Ryaverkets fullskaleanlaggning.

Ryaverkets vattenvardsanldggningar togs i drift vid arsskiftet
1971/72. Reningsverket som byggdes och hé&lles i drift av Gote-
borgsregionens Ryaverksaktiebolag, GRYAAB, betjdnar f.n. efter
en successivt fortgdende anslutning Gsteborgsregionen, ndrmare

Ale, Goteborg, Kungdlv, Lerum, MSlndal och Partille kammuner.

GRYAAB:s TUNNELNAT

e TUNNLAR | DRIFT 1972

e TUNNLAR, FRAMTIDA

ceeee ARREND. LEDN. och TUNNLAR
o 5 TOKM

Figur 4.1. Skiss &ver upptagningsomradet.

Sewage system in the region of Gothenburg.
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Reningsverket i sin nuvarande utformning dr avsett som hdgbelastad
aktivtslamanldggning. Anldggningarna har dimensionerats for &r 1983,
dd den behandlade vattermdngden skulle uppgé till 6,0 m3/sek.
Slambelastningen i den biologiska processen har berdknats till

100 kg BS/100 kg slam och dygn och luftningstiden har ber&knats

till 45 min.

Figur 4-2. Skiss Over Ryaverkets anldggningar.

The treatment plant of the region - Rya plant.

En mera detaljerad beskrivning av Ryaverkets utbyggnad, dimen-
sionering samt verkets tekniska data angives i Vatten 28. (1972)

204-291.
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Forstksanlidggningar .

CTH:s forscksanliggningar bestar av tva parallella system for
behandling av avloppsvatten enligt aktivslammetoden. For separa-
tion av det aktiva slammet finns tva typer av sedimenteringsen-—
heter, en sedimenteringskon och en lamellsedimenteringsenhet.
For filtrering av avloppsvatten finns filterenheter kopplade
efter sedimenteringen — 3 stycken till vardera systemet = i
vilka olika filtermaterial samtidigt kan studeras.
Avloppsvatten till forstksanldggningen uttas i Ryaverkets svall-
schakt, fOre gallren och pumpas ddrefter till forstksstationen.
Den ena av de tva parallella systemen anvindes genomngaende som
referensanldggning dock med undantag av forsdk med forsedimen—

tering.

Modellanldggning.

LaboratorieskaleftrsSk utférdes i en modellanldggning under

preciserade betingelser. Principskiss framstdlldes i Figur 4-3.

VENTIL ROD -
VENTIL ﬁ H

9=

Figur 4-3. Modellanl&ggningen.

Pilotplant.
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Anldggningen utformades som en fOrvrangd modell fOr hdgbelastade
aktivslamsystem, typ MODELLTEST (Pat.s.).

Modellen konstruerades enligt modellagarna med avseende pd proces=—
sens hydraulik och den omfattade luftning, slamcirkulation och
sedimentering, sammanbyggda i en enda enhet.

Vid forstken utnyttjades anldggningen emellertid enbart i syfte

att modellera de viktigaste processparametrarna, vilka dr av primdr
betydelse fOr aktivslammets biologi, sé&som luftnings— och uppehdlls-—

tid och slammets biologiska belastning.
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5. AVLOPPSVATTNETS BESKAFFENHET.

For utformningen av avloppsvattenbehandlingen och £81jdaktligen
for inriktningen av processtudierna dr avlcppsvattnets samman-~
sdttning av avgSrande betydelse.

De fOrsta uppgifterna om avloppsvattnets beskaffenhet kunde er-
h&llas frdn den avloppsvatteninventering sam utfbrdes aret 1970.
(Avloppsvatteninventering 1970 Goteborgs Stads Vatten och Avlopps-—
verk) .

Trots vissa betdnkligheter gdllande davarande analysmetoder, den
relativt korta provtagningsperioden och provtagningens cmfattning,
var det m&jligt att f& en allmdn uppfattning om avloppsvattnets
sammansdttning, fordelning och karaktdr. Det kunde faststéllas,
att vissa industriella utsldpp kunde leda till processtekniska
svarigheter pd grund av h6ga tungmetallhalter. Inventeringen visade
dock, att en klar skiljelinje inte far dragas mellan industriali-
serade omraden och bostadsomrdden med avseende pd avloppsvattnets
tungmetallfbroreningar. Det kunde vidare faststdllas att avlopps=-
vattnet inneh&ller relativt laga fOroreningskoncentrationer och
att det bland tungmetallerna var zink som var dominerande. Med
ledning av flddesmdtningar och kemiska analyser kunde uppskatt-
ningsvis foljande fororeningskoncentrationer fOr ndgra viktiga

komponenter faststdllas:

BS7 mg/1 143
Total kvave mg/1 20,0
Total fosfor mg/1 4,3
Zink ug/1 160
Bly ug/1 40
Nickel | ug/1 33

Koppar ug/1 27
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Under tiden 8/11 = 7/12 1972 och senare 3/1 -— 26/1 utfdrdes regel-
bundna analyser av dygnsprov, i forsta hand med avseende pd indu-

striella fororeningar. Erhdllna resultat framstdlles i Tab. 5-1.

Tabell 5-1. Avloppsvattnets sammansdttning, medelvdrden och spridning.

Waste water characteristics, mean values and standard deviations.

Medelvdrde Spridning
COD mg/1 398,9 549,7
Total fosfor mg /1 6,32 6,62
Tensider mg/1 0,44 0,09
(anjon akt.)
Fenoler ug/1 22,5 21,3
Total cyan ug/1 15,3 24,6
Zink ug/l 1307 2015
Koppar w3/l 154 128
Bly ng/1 28 35
Jarn mg/1 6,31 2,70

Av erhdllna resultat framgdr att prognoserna i den ovan citerade
avloppsvatteninventeringen inte visar tillrdcklig Gverenstdmmelse
med det avloppsvatten, san behandlas vid Ryaverket. Avvikelserna

dr synnerligen patagliga med avseende pa avloppsvattnets industri-
ella fOroreningar.

Avloppsvattnets zinkhalt kan fOr ndrvarande bedtmas ha stdrre be-
tydelse p& reningsprocessen dn halten av andra tungmetaller vad
gdller fOroreningar av industriell typ, d& zinkbelastningen &r

htg och dessutom ojdmnt fordelad.

Understkningarna har ddrfor koncentrerats pd det behandlade avlopps-—

vattnets zinkfOroreningar, eftersam ett brett analysprogram inte
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kunde uppratthallas inom projektets ekoncmiska ramar. Vissa kon-
ventionella parametrar av obehandlade och behandlade avloppsvatten
uppfdljs emellertid kontinuerligt vid Ryaverket. Dessa undersCk-

ningar utfdrs dels som veckoprov dels som tidsfdrskjutna dygnsprov.
Analyserna av dessa prov utfdrs vid VA-verkets laboratorium vid Lackare-
back.

Resultat fOr &r 1973 och 1974 redovisas i Tab. 5-2 och Tab. 5-3.

Som jamforelse redovisas undersdkningsresultat betrdffande avlopps-—

vattnets sammansdttning i Malmo, Tab, 5-4.

Av resultaten framgdr, att det vid Ryaverket behandlade avlopps-
vattnets fororeningsgrad var relativt 1lag med avseende pa& orga-
niska dmnen mdtt som kemisk syrefOrbrukning d.v.s. COD. Vdrdena
pa avloppsvattnets biokemiska syrefdrbrukning, d.v.s. BS7, bor
betraktas med reservation f&r vissa metodologiska och process-—
tekniska ofullkomligheter. Aven avloppsvattnets innehdll av kvive,
fosfor, kalcium, magnesium, vdtekarbonat och klorid var lagt. Dessa
fororeningar betraktas konventionellt som naturliga komponenter i
kamunala avloppsvatten.

Aven andra fororeningar, som bedtmes vara av industriellt ursprung,
forekamer endast i mattliga koncentrationer. Koncentrationen av
zink ddremot har visat sig tidvis vara mycket hdg, vilket fOranlett
en understkning av avloppsvattnets zinkfOrorening med Skad prov-

tagningsfrekvens. Erhdllna resultat angdende avloppsvattnets zink-

koncentration och dess frekvensfordelning framstdlles i Fig. 5-1.

Det vid Ryaverket behandlade avloppsvattnet kan sdledes karakte-~
riseras av ovan angivna medelvirden f£Or vissa ur behandlingssynpunkt
viktiga parametrar. Med hdnsyn till processens utformning bdr

liggas midrke till forst och frémst den laga fOroreningsgraden av
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i kammunala avloppsvatten ingdende kamponenter, s&som organiska
dmnen, fosfor och kvaveftroreningar, vidare den ladga halten av
hardhetshdjande dmnen, som kalcium, magnesium och vatekarbonat

samt den hdga och varierande zinkbelastningen, som visar en markant
dominans bland de s.k. industriella f&roreningarna.

Hir bbdr ocksd papekas vilken roll tillfdrseln av dagvatten spelar,
bade for avloppsvattnets beskaffenhet, f&r dess variationer och

f8r reningsverkets hydrauliska belastning.
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Tab. 5-2 Avloppsvattnets sammansdttning ar 1973,

Waste water characteristics at Rya plant (1973).

Medelvarde Max.vérde Min.vérde
Ledningsformdga uS/cm 559 1040 340
ph~virde 7,1 7,7 6,8
Torrsubstans mg/1 554 925 398
Gl&dningsrest mg/1 278 551 185
Glédningsférlust mg/1 277 423 201
Biokemisk Syrefrbr. (7) mg02/l lo0 241 65
Kemisk SyrefOrbr. rng02/ 1 244 502 80
Kalcium mg/1 27 34 19
Magnesium mg/1 5,6 8,0 3,2
Natrium mg/1 64 174 35
Kalium mg/1 12 21 9
Vatekarbonat mg/1 130 163 77
Klorid mg/1 80 288 54
Sulfat mg/1 41 71 13
AmooniumkvEve mgh/1 14,1 23,2 2,3
Organiskt kvive mgN/1 12,4 23,9 9,8
Nitritkvidve mgN/1 0,06 1,80 0,01
Nitratkvive mgN/1 0,10 0,22 0,01
Fosfatfosfor mgP/1 2,8 5,2 0,4
Totalfosfor mgP /1 5,5 8,3 3,2
Totalfosfor (Filtr.) mgp/1 2,5 4,6 0,7
Kadium ug/1 1,7 1,7 1,7
Nickel ng/1 33 48 26

Krom ng/1 37 46 24
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Tab. 5-3 Avloppsvattnets sammansdttning ar 1974.

Waste water characteristics at Rya plant (1974).

Ledningsformiga
pH-vérde
Torrsubstans
Glédningsrest
Glédningsforiust
Biokemisk Syrefdrbr.
Kemisk Syreforbr.
Kalcium
Magnesium
Natrium

Kalium
Vétekarbonat
Klorid

Sulfat
Ammoniunkvéve
Organiskt kvidve
Nitritkvive
Nitratkvave
Fosfatfosfor
Totalfosfor
Totalfosfor (Filtr.)
Bly

Kadium

Koppar

Krom

Zink

Nickel

Yvickal lver

(7 4)

nsS/cn

mg/1
mg/1
mg/1
mg0,/1
mg0,/1
rg/1
mg/1
g/1
mg/1
g/l
mg/1
mg/1
mgN/1
g/
g/ 1
mg/1
mgP/1
mgP/1
mgP/1
ug/1
ug/1
ug/1
ng/1
ug/1
ug/1

na/l

Medelvérde

274
124
314
30
7,0
72
11

130

37
440
42

0,5

Max.vdrde

920
7,6
728
421
399
303

590

175

187

155
6,0
140
89
1220
100

0.9

Min.vérde

470
6,8
338
195
137
10
105
19
4,0

46

85

60

29
7,2
3,93
0,01
0,01
0,4
1,8
1,0

27
0,7

38

160

0,2
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Tab. 5-4 Avloppsvattnets sammansdttning vid det kommumala renings-
verket i Sjdlunda (Malmd)
(Andersson, Hilmer och Sdrmer, 1973)

Waste water characteristics at Sjdlunda treatment plant
in Malmd (1973).

PH 7,45
Torrsubstans mg/1 , 2050
Susp.amen mg/1 260
Biokemisk syreftrbr. mg0 2 /1 215
Kemisk syreforbr. mg02 /1 660
Totalfosfor mgP/1 8,9
Totalfosfor (Filtr.) wgP/1 5,2
Fosfatfosfor mgP/1 3,6
Totalkvéve mgN/1 28,0
Ammoniakkvéve mgN/1 17,0
Vitekarbonat mg HCO,/1 385
Klorid mg Cl/1 | 500
Kalcium mg Ca/1 120
Magnesium mg Mg/l 24
Koppar ug Cu/1 330
Krom ug Cr/1 90
Nickel ug Ni/l 120
Zink ug Zn/1 800

Kvicksilver ug Hg/1 1,2
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Fig. 5-1 Frekvensdiagram resp. fordelningsdiagram f&r zink-

koncentration i det obehandlade avloppsvattnet vid
Rya-verket &r 1973.

Frequency and distribution diagram of the zink
concentration in sewage at the Rya treatment plant,
1973.



27

6. BEHANDLINGSPROCESS OCH BEHANDLINGENS MALSATTNING.

Avloppsvattenbehandlingen maste generellt betraktas som en indu-
striell produktionsverksamhet och det dr underordnat samma prin-
cipiella regler som andra industriella verksamheter.

Rdvara, produkt och teknologi utgdr ett komplex, inom vilket
produktionens malsdttning och ravarornas beskaffenhet dr de pri-
mdra och obercende variabler och teknologin d.v.s. behandlings-—
processen, bdr betraktas som funktion av de primdra variablerna.
Inom avloppsvattenbehandlingen var och dr mdlsdttningen att till-
verka en produkt, som fOroreningsmidssigt tillfredsstdller i for-
hand bestdmda kvalitetskrav. I detta sammanhang till&mpas ofta
termer som avloppsvattenrening, reningsverk och renat avlopps-
vatten. Dessa termer dr emellertid vilseledande eller kontraversio-
nella. Enligt uttryckens vidare innebdrd borde de tolkas som
aterstdllandet av konsumtionsvattnets ursprungliga beskaffenhet.
Detta kan dock uppnds endast i vissa fall vid s.k. langtgdende
avloppsvattenbehandling.

Dessa till synes akademiska fragestdllningar angdende definitions—
och nomenklaturproblem fir emellertid Skad betydelse genom de
senaste tendenserna inom vattenvardens utveckling.

Slamméngderna som producerats vid framstdllningen av mer eller
mindre renat avloppsvatten betraktades som icke Snskvdrd bipro—
dukt, och slamhanteringen, i synnerhet slamdeponeringen behandla-
des ofta pd ett diffust och nonchalant sdtt i projekteringsskedet.
Under en period, ndr kraven pa behandlingens effektivitet konse-
‘kvent tkade, och de biologiska reningsmetoderna kombinerades i
allt storre omfattning med kemiska och kemisk-fysikaliska opera-
tioner, blev det uppenbart, att beddmningarna av slamproduktiocnen

inom avloppsvattenbehandlingen borde omvdrderas.
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Slamproduktionens kvantitativa och kvalitativa forandringar med-
forde sdledes, att slammet incm avloppsvattenbehandlingen process-—
tekniskt j8mstdlldes med det renade vattnet. Kostnaderna fOr slam-
hanteringen utgtr i dagens l8ge uppskattningsvis 40-50% av de totala
driftskostnaderna. Slamhanteringen, slammets deponering och marknads-
foring bdr sdledes inkluderas i hela planeringen, projekteringen,
byggnaden och driftproceduren.

Till&mpningen av ovan sammanfattade principer for studierna vid
Ryaverket har emellertid varit mer komplicerad.

Bland de uppkomna problemen kan cmndmnas i f£Orsta hand f£olijande:
Brist pd slutgiltigt beslut gdllande recipient och utslippets
lokalisering.

Brist pd definitiva krav angdende verkets reningseffekt.

Brist p& tillrdckliga forhandsinformationer om fordndringar av
avloppsvattnets beskaffenhet och mingd under den successiva an=—
slutningen.

Under rddande forhallanden valdes det nu gdllande kravet angdende
reningsverkets reningsgrad som utgangspunkt fér processtudierna.
Detta reningskrav innebdr minst 70%-ig minskning av avloppsvattnets

halt av organiska dmnen, d.v.s. 70%-ig BS.~reduktion. Den vid Rya-

7
verket tilldmpade hSgbelastade aktivslamprocessen, dven kallad for
delbiologisk rening, kan i och f£6r sig tillgodose ovan formulerade
krav pa reningseffekt. Vid det praktiska utférandet medfdr dock
denna malsdttning stora svarigheter betingade dels av avlopps-—
vattnets beskaffenhet, dels av sjdlva reningsprocessens biologiska
mekanism. Bestdmmelserna angdende avloppsvattenbehandlingens renings-

effekter gdllande tungmetaller, och i synnerhet zink dr ndmligen, om

sddana Gverhuvud taget existerar, mycket diffusa.
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I "Bedmningsgrunder for svenska ytvatten" (1969) angives praktiskt
taget inga riktvdrden gdllande vattendrag, som anvandes fOr vatten-—
foredrining. For fiskevatten angives riktvdrdena 100-500 ug 7Zn/1,
dock med ammidrkningen "har tillb&rlig hinsyn tagits till" Water
Quality Criteria". Senare rekammenderar riktvérdet 10ug /1.

Det finns mer omfattande bestdmmelser om tilldten zinkkoncentra-—
tion i avloppsvatten som behandlas vid kommunala reningsverk.
Enligt "Treatment of mixed domestic sewage and industrial waste
waters in Germany" (1966) &r grdnsvdrdena fOr aktivslamanldggning
1000-3000 g Zn/l. "Richtlinien iiber die Beschaffenheit abzulei-
tender Abwédsser" (Eidg.Amt fiilr Gewésserschutz 1966.) anger gréns-—
koncentrationen av zink fOr bade recipient och biologisk behand-

ling till 2000 g Zn/1.

Bakgrunden till den oklara situationen &r att zinkens human—toxi-
citet vid de ifradgakommande koncentrationerna &r praktiskt taget
chefintlig. FOr recipientens ekologi dr diremot toxiciteten en-—
tydigt bevisad, d& antagonistiska och synergistiska effekter gér
sig gdllande.

Med hansyn till ovan ndmnda fakta inriktades studierna till att
klarlagga zinkbelastningens negativa effekter pd den biologiska
reningsprocessen. Syftet var ddrvid, att upprdtthdlla i fbSrsta
hand reningsprocessens konventionella funktioner samt att om
mojligt reducera zinkmdngden, som stéﬁvis skulle belasta reci-

pienten.
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7. AKTIVSLAMPROCESSEN

Bland de biologiska processerna, som utvecklats inom avlopps-—
vattentekniken, till&mpas i praktiken 1if&rsta hand aeroba behand-
lingsmetoder, sdsom biodammar, biobdddar och aktivslamanldgg-
ningar.

Anvindningsomradet £6r biodammar och bicbdddar har emellertid
begrdnsats till avloppsvattenbehandling i mindre och medelstora
samhillen och inom vissa industrier. Aktivslamprocessen anvdndes
diremot inom flera omrdden, och det &r den dominerande renings-
metoden for storstdders och hela regioners avloppssystem, vidare
anvindes det i tkande anfattning ven for industriella avlopps—
vatten.

Ett stort antal processvarianter har utvecklats sedan Ardern och
Locket i England redovisade sitt arbete "Experiments on the oxi-
dation of sewage without the aid of filters" ar 1914.

Den ursprungliga processen, d.v.s. den konventiocnella aktivslam-—
processen utan returslamdterfdring, dr praktiskt taget obefintlig
inom den moderna avloppshanteringen. Processens grundprinciper kan
dock fortfarande betraktas som gemensam ndmnare fOr de olika process-
varianterna.

Avloppsvattnets organiska fOroreningar, l6sta och kolloidala,
oxideras biologiskt i kontinuerliga reaktorer under aeroba for-
hdllanden. Biooxidationens reaktionsprodukter och den frigjorda
energin tillvaratas av avloppsvattnets heterogena bakteriepopu-
lationer f£or uppbyggnad av den aktiva biomassan. Biomassan, be-
stdende i1 huvudsak av levande celler, dr ursprungligen av kolloid
karaktdr. Genom destabilisering d.v.s. bioflockulation kan bio-
massan koncentreras. Koncentratet dels dterfOres till processen

saom returslam, dels vidarebehandlas som Sverskottsslam och sdledes

avlagsnas ur processen.
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Aktivslamprocessen karakteriseras enligt ovanstéaende av tre grund-
funktioner: biocoxidation, bioflockulation och koncentrering. Bio—
oxidation och bioflockulation &r parallella processer i tid och
rum, och lokaliseras till luftningsenheten. Koncentreringen forsig-
gar diremot separat i sedimenteringsenheten. Den sammanbindande
ldnken bland funktionsgrupperna dr vanligtvis returslammet genom
slamdterforingen. Stdrningar i en eller flera grundfunktioner fores
sd8ledes vidare genom slamaterf&ringen och paverkar hela processen.
For att kunna beskriva zinkkoncentrationens toxiska effekter pa
reningsprocessens mekanism och ddrmed ocksa pa dess effektivitet
bor ddrfor forst sambandet mellan processens viktigaste paramet-

rar och zinkkoncentrationen studeras.

7.1 Den biologiska processen och driftparametrar.

Aktivslamprocessens tva viktigaste biologiska funktioner, bio-
oxidation och bioflockulation, karakteriseras frdmst av de bio-
kinetiska belastningsparametrarna, vilka betraktas som rationella,
d.v.s. hdrledda fran biologiska grundlagar i motsats till tidigare
anvanda empiriska samband. Fordelen med de rationella processpara—
metrarna dr dels att relationerna mellan dem kan anges i Monod-
ekvationens biologiska termer, dels att de generellt kan till-
lampas vid vitt skilda bioclogiska behandlingsmetoder inom avlopps—

tekniken.

7.1.1. Biologisk belastningsfaktor.

Den namenklatur, som anvandes inom facklitteraturen, dr ej enhet-
lig. Ofta framkommer termer som "food to microorganism ratio",

specifik substratfdrbrukning, substratsfOrbrukningshastighet m.m.
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Definitionsmissigt kan den biologiska belastningsfaktorn U, angivas:

U= ( A;rgAt) T Fkv. 7-1

eller i ord, forh&llandet mellan massan fOrbrukat substrat och

massan mikroorganismer under ett definierat tidsintervall, t.

Dimensionen (t) anges dirvid som (h™1) eller (d 7).
F Massan substrat (kg)
X Magssan mikroorganismer (kg)
t Tid ' (h) eller (d)

Den biologiska belastningsfaktorn kan beskrivas med biokinetiska
termer enligt foljande:

szU—kd Ekv. 7-2
Mikroorganismernas maximala nettotillvaxthastighet, p, kan be-

skrivas med hijdlp av van Uden's ekvation:

_Yks _ K Ekv. 7-3
TR+ s d
S

Y Tillvaxtkoefficient, d.v.s. massans mikro-
organismer/massan forbrukat substrat )

k Maximal substratsforbrukningshastighet (h—l)

S Substratkoncentration (kg/m3)

K Substratkoncentration da u = k/2 (kg/m?’)

kd Mikroorganismernas destruktionshastighet (h_l)

Derma ekvation dr en utveckling av Monod-ekvationen fOr rena kulterer

och bestdr av termer  fran Michaelis-Menton's enzymkinetiska modell.

Substratkoncentrationen avser dmnen, som begrinsar tillvdxthastigheten
i det biologiska systemet. Dessa &dr vanligtvis organiskt kol (eller
kvédve) och angives som COD, d.v.s. kemisk syrefdrbrukning. Dock far

detta endast betraktas som en tumregel och ej generellt.
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De i van Uden:s ekvation definierade termerna dr med konventio—

nella biokemiska metoder mdtbara storheter, vilka definitions-

massigt dr knutna till biocoxidationens funktion.

7.1.2. MCRT - Mean cell retention time.

Aven for denna parameter, som paverkar bade biocoxidations- och
bioflockulationsfunktionen hos aktivslamprocessen dr nomenkla-
turen tamligen forvirrad. Termer sdsom slamidlder och bicmassans
uppehallstid anvéndes ofta i sammanhanget.

MCRT 6., kan processmdssigtdefinieras genom f8ljande samband:
o - Tt
c  ( Ax/At )T Ekv. 7-4.
dar Xt dr den totala aktiva biomassan i hela systemet och

(AX/At),, dr den totala mingden biomassa, som borttages ur

T
systemet under ett definierat tidsintervall. Termen (AX/At)T

inkluderar sdledes Overskottsslammet och suspenderat biologiskt
material, som inte har kunnat separeras i eftersedimenteringen.

Uttryckt i biokinetiska termer &r MCRT:

B—l _ Yk S _
C KS + S

Ekv. 7-6
MCRT, d.v.s. biomassans medeluppehallstid, dr omvant proportio-
nellt mot mikroorganismernas netto tillvaxthastighet, u.
Sambandet mellan den biologiska belastningsfaktorn, U, och
bicmassans medeluppehéllstid, 6c, kan sdledes hirledas ur det

biokinetiska sambandet:

A = YU - ky Fkv. 7-6

c

FSrutsidttningen fOr att ovan hdrledda biokinetiska samband
skulle gdlla for den aktuella aktivslamprocessen var emellertid,
att systemet var totalblandat under ett fortvarighetstillsténd,
d.v.s. under " steady state " forhallanden.

Processens hydrauliska forhdllanden och belastningens tids-

missiga fordelning kan medfdra modifieringar av grundekvationerna.
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Utvecklingen fran de forsta biokinetiska studierna av heterogena
bakteriekulturer till process—simulering och dataprogramering vid
projektering och drift av aktivslamprocesser var ddrvid sa pass
anfattande, att den ej kan behandlas i detta arbete. De viktigaste

publikatioherna redovisas emellertid i bibliografin. Monod (1949, 1950),
Garett och Sawyer (1951), Heukelekian, Orford och Manganelli (1951),
Herbert, Elsworth och Telling (1956), Stewart (1964), Gram (1956),
Weston och Eckenfelder (1955), Stack och Cornway (1959), Agardy,

Cole och Pearson (1963), Pearson (1968), Eckhoff och Jenkins (1967),
Hazeltine (1962), van Uden (1967, 1969), Wuhrmann (1964, 1964),
McKinney (1962), Murphy och Timpany (1967), Jenkins och Garrison
(1968), Benedek och Horvath (1967), Farkas (1968), Downing och

Knowles (1967), Servizi och Bogan (1963), Garrett (1958), Tench och
Morton (1962), Tischler och Eckenfelder (1968), Eckenfelder och
O'Connor, (1961), Eckenfelder (1966, 1974), McKinney och Ooten (1969),
McKinney och O'Brien (1968), McKinney (1956, 1962), Réynolds och Yang
(1966) , Lawrance (1971,1972), Lawrance och McCarty (1969,1970), Burk-
head och Wood (1969), Washington, Rao, Hetling och Martin (1965),

Busch (1958), Hartmann (1960, 1968), Hartmann och Wilderer (1969, 1971,
1972), Wilderer (1969), Boes och Hartmann (1973), Boes (1970), Bisogni
och Lawrance (1971), Lawrance och Milnes (1971), Middleton och Lawrance
(1972), Grady (1971), Bryant, Wilcox och Andrews (1971), Stensel och
Shell (1972), McCarty (1969, 1972), Walker (1971), Sherrard och Schroe-
der (1972), Weddle och Jenkins (1971), Tharabaj och Gaudy (1971),
Silveston (1972), Nambu (1971) Chiu, Fan, Kao och Ericksson (1972),
Ericksson och Fan (1968), Blok (1974), Adams och Eckenfelder (1970,
1975), Grady och Roper (1974), Sykes (1973), Gaudy och Srinivasarag-
haven (1974), Schroeder (1974), Young (1974), Ott och Bogan (1971),
Moser, Moser och Wolfbauer (1972), Moser (1974), Milnes och Lawrance
(1971) , Hartmann, Wilderer och Miller (1973), Wilderer och Hartmann
(1970) , Wilderer, Dietzel och Hartmarnn (1975), Braun (1966), Singriin
(1974), Grady och Williams (1975), Grady, Harlow och Riesing (1972),
Chiu, Erickson, Fan och Kao (1972).

7.2  Aktivslamprocessens varianter. Den modifierade hdgbelastade

aktivslamprocess.
Aktivslamprocessens viktigaste variationer och driftpara-

metratr framstdlles i Tab. 7-1.



35

Tabell 7-1. Aktivslamprocessens viktigaste varianter och driftsparametrar.
(Waste water Engineering 1972.)

Design parameters for activated sludge processes.

i

Parameter
! 1
' Processvariant MCRT U Volym.belastn. MLSS 1 V/Q Qr/Q
(@) ' 1b BOD 1b BOD (mg/1) | (h)
i 1b BOD - d 1000 cuft !
- Conventional 5 -15 0,2-0,4 | 20- 40 ;1500 -3000 < 4 - 8 | 0,25-0,50
" Complete-mix 5 -15 0,2 - 0,6 50 - 120 3000 - 6000 | 3 - 5 § 0,25 - 1,00
| |
f Step aeration 5 =15 0,2 -0,4 40 - 60 2000 - 3500 ; 3 - 5 0,25 - 0,75
: ;
' Modified aeration 0,2 - 0,5 1,5 - 5.0 75 - 150 200 - 500 E 1,5~ 3 0,05 - 0,15
1
! Contact aeration
- contact unit 5 -15 0,2 - 0,15 60 - 75 1000 - 3000 | 0,5- 1,0 | 0,25 - 1,00
 Stabilization wnit 4000 -10000 3 -
: : : ?
' Extended aeration P20 - 30 0,05- 0,15 | 10 - 25 ! 3000 -~ 6000 : 18 =136 | 0,75 - 1,50
Kraus process 5 -15 0,3 - 0,8 40 - 100 ' 2000 - 3000 4 - 8 0,5 - 1,0
| | .
1 z f
High-rate aeration 5 =10 0,4 - 1,5 ' 100 - 1000 © 4000 -10000 0,5- 2,0 1,0 - 5,0

‘Pure oxygin system . 8 =-20 0,25~ 1,0 | 100 - 250 | 6000 - 8000 1 - 3 . 0,25~-0,50
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Den studerade aktivslamprocessen vid Ryaverket tillh&r enligt ovan
angivna klassindelningen htgbelastade aktivslamsystem, d.v.s.

HRAS (High-rate aeration system).

Driftsmissigt innebdr det en kompromiss, att den nedsatta renings-
effekten kompenseras genom kort luftningstid med motsvarande
reducerade byggnadskostnader. Till&mpningscmradet for hdgbelastade
aktivslamsystem  dr ddrfor oftast biologisk avloppsvattenbehand-
ling, ddr det kambineras med kemiska resp. fysikalisk-kemiska
operationer, sdsom kemisk efterfdllning, filtrering m.m. Anvidnd-
ningen av biologisk behandlingsmetod enbart &r begrénsad genom
recipientens kidnslighet for 1dtt nedbrytbara organiska &mnen i

fOrsta hand.

7.3. Reduktion av 1ldtt nedbrytbara &mnen i avloppsvattnet med hjdlp

av aktivslamprocess.

Syftet med utvecklingen av det s.k. biologiska reningsteget inom
avloppsvattenbehandlingen var att reducera médngden av ldtt nedbryt-—
bara organiska dmnen och ddrigencm skydda recipientens ekologiska
system.

Med enbart mekanisk avloppsvattenbehandling kunde ndmligen halterna
av 18sta, syrefOrtdrande dmnen inte reduceras. Foljden av detta blev
allvarliga rubbningar i recipientens syrebalans. Termen biologisk
syreftrbrukning utvecklades saledes i frsta hand i recipientsamman-—
hang. Malsdttningen var dirvid att kunna bestdmma eller beridkna av—
loppsvattnets langtidseffekter i form av bruttosyrebehovet pd den
ndrmast totala biologiska nedbrytningen i recipienten. Analytiskt
uppnaddes malsédttningen genom bestimningsmetoder f&r 885 och BS7.
Dessa médtvdrden har legat till grund f6r langtidseffekternas beddm—
ning.

Termen biologisk syrefdrbrukning (BS resp. BOD) bdrijade dven anvindas
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vid biologiska behandlingsmetoder av avloppsvatten. Processernas
procentuella reningsgrad t.ex. angives oftast i termer som B85m
och BS7 ~reduktion.

Begreppet biologisk syrefOrbrukning far ddrvid ett fordndrat
innehadll. Incm den biologiska processtekniken blir BS=virdet

ett uttryck fOr substratkoncentrationen, som oftast, men inte
alltid, dr processens begrdnsade kamponent.

Genom dernna tolkning blir BS-vdrdet beroende dels av vattnets
Ovriga bestandsdelar, dels av processens grundparametrar.
Avloppsvattnets kemiska beskaffenhet paverkar i fOrsta hand

det kemiska analysfdrfarandet, som anvindes fOr bestdmning av
biologisk syrefdrbrukning, genom toxiska effekter och/eller
mineralisk cbalans, Verstraete, Voets och Vanloocke (1974).
Storande effekter gdr sig gdllande i synnerhet vid den tra-
ditionella Winkler-Metoden, den s.k. "utspddningsmetoden”.

Denna statiska metod dr synnerligen kanslig mot toxiska f&ro-
reningar, vilket medftr att erhdllna BS-vdrden i avloppsvatten-
prov, sam innehdller toxiska dmnen, ofta inte kan utvirderas,
dven om halterna av dessa dmnen dr kdnda, ndgot som inte ofta

ar fallet. Vid sjdlva den spddning, som metoden baseras pa,
foréndras vattnets sammansdttning dels med avseende p& toxiska
komponenter, dels med avseende pé& biogena dmnen, sdsom nir—
salter, essentiella metalljoner m.m.

Genom att anvénda kinetiska métmetoder, som t.ex. respiro-
metriska analysfodrfaranden, kan dessa stdrande effekter elimi-
neras. Utom avloppsvattnets beskaffenhet far &dven aktivslam—
processens driftparametrar en Skad betydelse.

Beroende pd storleken pd den biologiska belastningen och lingden

pd luftningstiden bdr hdnsyn tagas till partikuldr BS-halt.

Partikulédra organiska fOroreningar deltager vanligtvis inte, eller
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bara i mycket liten omfattning, i biooxidationsprocesserna.
Deras eliminering inom aktivslamprocessen sker i huvudsak
genom adsorption eller omfattande bioflockulation. I synner-—
het gédller detta vid aktivslamprocesser med extremt korta
luftningstider och vid lédga vdrden pd MCRT, som i Ryaverket
och forsdksanldggningen.

Det ligger ndra till hands att anvédnda den kemiska syrefOr-
brukningen, d.v.s. COD-vdrdet, vid avloppsvattnets beddmning
for och efter behandling.

Denna parameter dr helt oberoende av avloppsvattnets toxiska
fdroreningar och den dr ndrmast proportionell mot den verkliga
biologiska syreftrbrukningen. En nackdel dr emellertid, att
COD-virdet inte innehdller informationer om de biologiska ned-
brytningsprocesserna, och vidare att vattnets inerta organiska
fororeningar inkluderas i resultatet av analysmetoden.

Vissa respirametriska mitmetoder, den s.k. platd- eller kort-
tids=-BS-bestdmningen, UV-spektrofotametriska bestdmningen av
vattnets TOC-halt och dess. sammansdttning ger emellertid tekniska

mSjligheter £6r djupare bedfmning, dven processtekniska.

7.4. BAktivslammets ekologi och dess beroende av processens utformning.

De biologiska processerna inklusive aktivslamprocessen betraktas

i huvudsak som en kamplettering till den mekaniska avloppsbehand-
lingen. Det vid det forsta behandlingsteget mekaniskt behandlade
vattnet bestir sdledes av 18sta organiska och oorganiska &dmnen,
och utgdr substrat f&r vattnets mikroorganismer. Hirvid kan
vattnets inerta partikuldra fdroreningar betraktas som ej del-
tagande 1 processen.

Mikroorganismerna i det mekaniskt behandlade avloppsvattnet utgdrs

i f&rsta hand av bakterier av olika slag. Fordelningen av bakterie-
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arterna i avloppsvattnet dr av stor betydelse f6r bade bicoxidation
och bioflockulation och den beror framst pd vattnets ursprung, sub-
strathalt, beskaffenhet och inte minst toxiska f&roreningar.

Under aercba forhdllanden Okar antalet bakterier kraftigt vid bio-
oxidationen. Processen kan beskrivas kvantitativt med hjdlp av ovan-
ndmnda biokinetiska parametrar, som Y, k, och kd’ vilka kan samman-—
fattas i processparametern MCRT, d.v.s. O och 1 termen nettotill-
viaxthastighet, u. Avlioppsvattnets substratinnehdll omvandlas genom
biooxidation till mer eller mindre aktiv, levande bicmassa, d.v.S.
till en anhopning av bakterieceller av skilda biologiska aktivitets—
grader.

Arnhopningen dr ddrvid sjdlva bioflockulationsprocessens inledande
skede. Det bdr understrykas att bioflockulationen 8r ett resultat
av olika, i tid och rum parallella processer, sasom fysikaliska,
fysikaliskt-kemiska och mikrobiologiska processer. Vid aktivslam-—
anldggningar, under normal drift, 8r de mikrobiologiska processerna
dominerande.

Bioflockulationens amfattning och bioflockarnas struktur &dr i forsta
hand bercende av produktionen av exocelluldra gelartade &mnen, vilka
produceras av bakterieceller och strukturmdssigt i huvudsak bestdr
av polysackarider. Funktionellt kan de betraktas som polyelektro—
lyter eller hjdlpkoagulanter. Enligt Busch och Stumm (1968), Pavoni
(1972), Tenney (1973) m.m. dr produktionen av dessa extracellulira
dmnen optimal under cellernas endogena utvecklingsskede.

Bicmassans fysiologiska tillstand &r i sin tur beroende pd processens
MCRT-vérde och paverkas i stort av miljdfaktover som pH-virde, halt
av toxiska metaller, m.m.

Det aktiva slammet, sett som ekosystem, domineras av bakterier, men
det omfattar dven hoégre mikroorganismer, dd i £&rsta hand protozoer.

Mangden protozoer beror pa de aktuella driftsfdrhdllandena och paverkar
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i h8g grad processens reningseffekt. "Predator-prey" forhallandet

i aktivt slam d.v.s. forhdllandet mellan slammets organismer med
olika placering i ndringskedjan, studerades och beskrevs av Canale
(1969) , Brown (1965), Bungay (1968), Barker (1943), Pillai och
Subramanyan (1942,1944), Reid (1966), Sydenham (1971), Curds(197%,
1971, 1973, 1973, 1974) och Curds och Cockburn (1970, 1970), m.m.
Curds m.fl. understkte inte enbart protozoa-populationernas fOre—
kamst och levnadsvillkor utan analyserade &ven protozoernas bio-—
dynamik och bickinetik.

Med hijdlp av biodynamiska ekvationer kunde klara samband faststdllas
mellan aktivslammets heterogena populationer, processens hydrauliska
och biockinetiska parametrar och uppnddda reningsresultat.

Bland protozoerna &dr ciliaterna av primdr betydelse. Dessa kan pa
grund av sina olika levnadsvillkor delas in i tre huvudgrupper, ndm-—
ligen frisimmande, fastsittande och krypande ciliater. De frisimmande
ciliaterna; vars vanligaste representanter dr Holotrichs arter, liv-
ndr sig i huvudsak pa dispergerade fria bakterier. Dessa organismer
knytes inte till bakterieflockar och anrikas vanligen inte i det
aktiva slammet.

De fastsittande och krypande ciliaterna, representerade i fdrsta
hand genom Vorticella och Aspidisca arter, &dr ddremot huvudsak-
ligen bundna till bakteriflockar, d.v.s. till det aktiva slammet.

De frisimmande ciliaterna f&ljer sdledes avloppsvattenfl&det, de
fastsittande och krypande arterna £6ljer under stdrsta delen av

sin livscykel slamflddet. Gemensamt £6r dessa organismer dr att
deras ndring uteslutande utgbres av dispergerade bakterier.

I alla tre ovanndmnda grupperna av ciliater fimns arter som liv—
ndr sig pa bakteridtande ciliater.

P& grund av att den partikuldra féroreningen i det biologiskt be-

handlade avloppsvattnet (grumlighet, suspenderade &dmnen, biologisk



41

syrefdrbrukning o.d. vid normal drift bestar av levande eller

déda bakterier i dispergerad form, kan processens reningseffekt
kvalitavtivt £6ljas genom aktivslammets profozoa~fauna.

Curds och Cockburn (1970, 1970). Experimentella studier utfdrda
av Curd, Cockburn och Vandyke (1968) har visat att en aktivslaman-
l&ggning, ddr slammet inte innehdller ciliater, producerar utsldpp
med htg grumlighet, rikt pa dispergerade bakterier. Efter anrik-
ning av ciliater f&rbdttrades utslippets kvalitet signifikant med
avseende pd grumlighet, biologisgk syreftrbrukning och antalet bak-
terier. Bland de driftparametrar, som paverkar slammets biodynamik,
dr den hydrauliska uppehdllstiden, d.v.s. luftningstiden, av stor
betydelse.

I totalblandade aktivslamsystem kan en kritisk, eller med andra
ord en minimal luftningstid angivas, vilken inte far underskridas,
om siammets ekologiska jamvikt skall upprdtthdllas.

Luftningstiden i hdgbelastade aktivslamanl&ggningar dr vanligtvis
kortare &n den kritiska uppehdllstiden f&r ciliater. Detta innebir,
att 1 h&gbelastade anldggningar vid full belastning &r villkoret
for ciliattillvixt ej tillgodosett. F&ljden blir &kad grumlighet,
kad biologisk syrefdrbrukning och Okat bakterietal. i det be-
handlade vattnet. |

Den hydrauliska uppehdllstiden Hr emellertid en processparameter
av projekterings— och dimensioneringskaraktdr.

Dygns— och veckovariationerna i vattnets mdngd och sammansatt—
samt oregelbundna chockbelastningar kan ddremot vanligen inte
betraktas som experimentellt definierade variabler. Dock paverkar
de starkt slammets biodynamik och biockinetik.

For att optimala f&rutsdttningar skall kunna uppnds dr det 6nsk-
vart, att genom tekniska atgdrder minska variationerna i den

hydrauliska belastningen, eftersom mdjligheterna att paverka
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variationerna i avloppsvattnets beskaffernhet &r ringa.
Driftsmissigt kan dock organiska chockbelastningar effektivt mot-
verkas, genam att man hiller &verskottsslamavtappningenkonstant.
Slambelastningen, en av de viktiga konventionella driftparametrar-
na, kan emellertid inte tolkas rationellt i detta fall. Slamhalten
i luftningen fOljer ndmligen med en viss fOrdrdjning férdndringarna
i avloppsvattnets substrathalt, d.v.s. avloppsvattnets koncentration
av organiskt kol.

Datorsimulering med anvdndning av biokinetiska grundekvationer f£or
de viktigaste mikroorganismerna och pilotskaleforstk visade till-
ricklig overenstimmelse och kunde konfirmera de teoretiskt stdllda

teserna om aktivslammets populationsdynamik. Curds (1971, 1971).

7.5. Bioflockulation och flockstruktur.

Bioflockulationen kan enligt ovanstdende betrakfas som en f£813d-
reaktion av den fortskridande bicoxidationen. Antalet levande och
ddda celler d.v.s. biamassan, &kar, och gencm cellernas sammanslag-
ning bildas flockar av vitt skilda storlekar. Flockarnas struktur

ir avgdrande f&r separeringen och sdledes f&r reningseffekten och
biomassans koncentreringsgrad. Det senare dr av betydelse dels for
slamhantering, dels f0r returslammets funktion i behandlingsprocessen.
Bioflockarna deltar emellertid fortfarande i biocoxidationen och bi-
drager i viss amfattning fysikaliskt-kemiskt till en fo&rbattrad
reningseffekt, bl.a. genom adsorption, genom ytkemiska effekter,

genom infangning av inerta partiklar m.m.

Alla dessa effekter dr bundna till bioflockarnas yta. Bioflockar-

nas yttre struktur dr darfdr av stor betydelse fOr slammets aktivitet.
Sladka och Zahradka (1971), Finstein och Heukelekian (1967), Hartmann
(1960, 1967), Hartmann och Laubenberger (1968), Morand (1964), Meuller

Morand och Boyle (1967), m.m.
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Bioflockbildningen i ett givet system kan dock inte betraktas
statiskt, utan den representerar en dynamisk jéamvikt, da flock-
uppbyggnad och flockstnderslagning pagar kontinuerligt och sam—
tidigt.

Flockstorleken - med motsvarande aktivitetsgrad och specifik yta

- varierar vanligen mellan 20 — 4 500 p, beroende i fOrsta hand

av systemets biockinetiska och hydrauliska parametrar. Aktivitets—
graden och flockarnas specifika yta Okar generellt sett med Skande
slamkoncentration tills ett maximividrde uppnds. Tabarasan och
Sekoulov (1970).

Bioflockarnas storlek och aktivitet visar enligt ovanstdende att
klart samband. Den dynamiska jamvikten mellan flockuppbyggnad och
flockstnderslagning dr i ett givet system berocende av bioflockarnas
hdllfasthet.

Bioflockulationen och flockarnas hallfasthet har varit det som véckt
stérst intresse vid studierna av aktivslamprocesser, i synnerhet

vid studier betrédffande separationstekniska metoder inom drifts— och
projekteringsomradena.

P& grund av det traditionella kolloidkemiska betraktelses&dttet kunde
dock flockulationsprocesserna av bakteriella dispersioner inte en-
tydigt fé&rklaras. Bakterier i dispergerad form har en negativ netto-
laddning inom det pH-omrdde, pH 5-9, som dr av intresse. Suspensionens
stabilitet &r dock ej elektrostatiskt betingad i fO6rsta hand. En reduk-
tion av ytpotentialen utgtr ej fOrutsdttning eller villkor fOr suspen-
sionens stabilitet. Aven vid den iscelektriska punkten, d.v.s. vid

PH 2 = 3, kan stabila suspensioner existera. Det ligger dd ndra till
hands, att det kan finnas cellproducerade &mnen, som i forsta hand
reglerar destabiliseringen d.v.s. bioflockulationen eller m.a.o.

autoflockulationen.
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Intensivt forskningsarbete har givit som resultat, att dessa
biologiska destabiliseringsfaktorer atminstone delvis kunnat
identifieras.

I detta sammanhang bOr framst Busch, Stumm (1968), Bisogni

och Lawrance (1971), Dean (1969), Pavoni, Tenney och Echel-
berger (1972), Tenney och Verhoff (1973) samt Forster (1968,
1971) , Wilkinson (1958), Macrae och Wilkinson (1958), Stacey

och Barker (1960), Gaudy och Wolfe (1962), Tenney och Stumm
(1965), Crabtree, Boyle, McKay och Rohlich (1966), Friedman

och Dugan (1968), Friedman, Dugan, Pfister och Remson (1968,
1969), Reid och Assenzo (1960), Forster och Choudhoy (1972),
Bungay (1968), Bungay och Blingay (1968),Characlis (1973, 1973)
CMNAMNAS «

De fdrsta understkningarna om naturliga polymerer, producerade

i homogena och heterogena bakteriekulturer utfdrdes av McKinney
och Horwood (1952,1952) samt av Heukelekian (1956, 1956).
Naturliga polymera dmnen kunde isoleras fran cellmembranens
utgida som extracelluldra produkter, med hdg molekylvikt.

De utgjorde 5-10% av den aktiva biamassan, beroernde pad popula-
tionens fysiologiska tillstdnd. Produktionen av dessa extra—
celluldra polymer, sam utgdr huvudparten aw ceilens slemhinna,

ndr sitt maximum i den stationdra, endogena, tillvéxtperioden.
Fig. 7-1.

Analyser med avseende pd polymernas sammansdttning (enligt ovan
redovisade litteratur) visade att stora variationer fOrekam. Bland
de viktigaste komponenterna var polysackarider, proteiner, RNA och
DNA, var polysackaridfraktionen genamgéende den dominerande. Detta
overensstammer val med Forster's understkningar om slamvolymindex
(SVI). Enligt dessa understkningar finns ett klart samband mellan

slamindex och slampartiklarnas isocelektriska punkt & ena sidan,
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Figur 7-1. Samband mellan bicmassans fysilogiska tillstadnd (a)
och flockning (b). Ackumulering av exocelluldra
polymerer (c,d).
(Pavoni, Tenney och Echelberger 1972.)

Relationship between bacterial growth phase (a) and
flocculation (b). Accumulation of exocellular polymer
(c and d).
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och slammets kolhydrathalt 8 andra sidan.
Bisogni pch Lawrance (1971) pavisade liknande samband mellan
MCRT och SVI d.v.s. slamvolymindex. Vid tkande MCRT priglas

slammets bicmassa mer och mer av den endogena utvecklingsfasen.

600 T
500 +
400 +

300

SVI (ml/g)

200 T

100 T

Figur 7-2. Samband mellan MCRT (ec) och slamvolymindex.
(Bisogni, Lawrance 1971).

Relationships between bilogical solids retention time
and settling characteristics of activated sludge.

Vid extremt hga MCRT-virden bdrjar emellertid en partiell nedbrytning

av de extracelluldra polymererna. Slammets sedimenteringsegenskaper
forsamras, samtidigt som avvattningsegenskaperna forbdttras. Obayashi

och Gaudy (1973).
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Figur 7-3. Slammets bicmassa som funktion av MCRT.
(Gbayashi, Gaudy 1973.)

Hypothetical biomass course as a function of the sludge

retention time.

Aktivslammets biopolymerer kan extraheras fran bicmassan.
VattenlOsning av genom extraktion utvunna extracelluldra dmnen
kunde med framgang anvidndas for att destabilisera suspensioner
med negativ laddade partiklar (SiO2, dispergerad kultur av A.aero-
genes) . Elektronmikroskopiska understkningar visade, att destabili-
seringsmekanismen Overenstamde kvantitativt och kvalitativt med
flockningsforsck da syntetiska polyelektrolyter anvdndes. Busch
och Stumm (1968) .

Biopolymerer, scm extraherades fran aktivslam vid Ryaftrstksan—
ldaggningen, understktes vad betrdffar formdgan att fungera som
hjdlpkoagulant vid vattenrening, och det visade sig kunna j&m-
stdllas med den konventionellt anvanda aktiverade kieselsyran.
Mindre klarlagt dr hur olika miljofaktorer paverkar produktionen

av extracelluldra polymerer i det aktiva slammet.
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Substratkoncentrationen paverkar sannolikt i hSg grad biopolymer-—
bildningen. Minimifaktorn f&r aktivslamprocessen dr i de allra
flesta fall den organiska kolhalten. (C/N > 5). Vid fall av ndr-
saltbrist, sdsom vid extremt 1&g fosfor - eller kvdvetillfOrsel,
péverkas biopolymerbildningen i regel negativt. Enligt andra
understkningar har forhdllandet mellan fosfat-fosfor och kvave
stdrre betydelse.

Avloppsvattnet och f&ljdaktligen &dven aktivslammet bestdr i regel
av heterogena bakteriepopulationer. Bland slammets mikroorganismer
betraktas emellertid Zoogloeaarterna scm de sam i fOrsta hand del-
tar i bioflockulationsprocessen.

Litteraturen av zZoogloearnas roll i aktivslamprocessen dr mycket
omfattande. P& grund av att dessa mikroorganismer k&nnetecknas av
utpriglad kolonibildning med geleartad karaktdr, 1ag det ndra

till hands att studera dem intensivt med avseende pa biopolymer—
produktion. Ur understkningar, som utfSrdes av Cabtree och med-
arbetare (1966), framgdr att ackumuleringen av poly-8-hydroxism&r-
syra, d.v.s. PHB, visar ett klart samband med flockbildningen i
homogena kulturer. Odlades Zoogloea ramigera i substrat med nir—
saltbegrénsning kunde PHB-ackumulering och sdledes flockning inte
Observeras. Efter att kolhydrater tillsattes substratet, stimulera-
des PHB-ackumuleringen och flockbildningen pabdrjades. Glykos,
kolhydrater och vissa peptider kan siledes betraktas som prekursor
fOr den i cellerna ackumilerade poly-g-hydroxismbrsyran.

Amnen som har fOrmdgan att blockera kolhydraternas oxidativa
fosforylering férhindrade bade PHB-ackumulering och flockbildning
i Zoogloea kulturen. Bade minskning och &kning av substratets pH-
véarde medfdrde en Iiknande enzymatisk blockering i kulturen. PHB-s

endogena dissimilation resulterade 1 deflockulation.



49

Ovan redovisade understkningar utfdrdes enbart i homogena bakterie—
kulturer och en generalisering f&r inte gdras. De visar emellertid
bra Sverensstammelse med erhdllna resultat vid bade forstks- och

fullskaleanlédggningar.

7.6. Separering av bicmassan i aktivslamprocessen.

Bicmassans separering utgdr aktivslamprocessens avslutande skede.
Denna enhetsprocess bdr resultera i hela avloppsvattenbehandlingens
slutprodukter, ndmligen i behandlat eller renat avloppsvatten,

som £6rs till recipienten eller till vidare behandling med i huvud-
sak fysikaliska, kemiska eller fysikaliskt-kemiska operationer,
samt &verskottsslam som blir foremdl for slamhantering av olika
slag inklusive deponering.

Separeringen fyller emellertid tva funktioner. Utom de sistnidmnda
dterfores ndmligen en del av biomassan till den biologiska proces=
sen i form av returslam.

Separationsprocessen bdr pad grund av sin dubbelfunktion betrak-

tas som huvudproblem vid hela det biologiska behandlingsforfaran-
det. Det anses, att de flesta Stﬁrninéarna i processen uppkommer
till £61jd av brister i separationsteget.

Vid separationsprocessen kan darfdr det aktiva slammet karakte-
riseras genom sina sedimentéfings— och avvattningsegenskaper

samt sin biologiska och kemiska beskaffenhet.

7.6.1. Sedimenteringsegenskaper.

Slammets sedimenteringsegenskaper angives konventionellt genom

slamvolymindex, SVI. Denna slamparameter lanserades av Mohlman

ar 1934.
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Definitionsmissigt &dr SVI volymen av 1 g aktivslam efter 30 min.

sedimentering, (ml/g).

Slammets sedimenteringsegenskaper kan dock e definierasenbart

med hjdlp av slamindex. Tva olika aktivslam, scm har samma slam-

koncentration och samma slanmwvolym efter 30 minuters sedimentering,

och foljaktligen identiskt slamindex, kan inneha helt olika sedi-

menteringsgenskaper, Dick (1969), sd& som visas i Fig. 7-4.
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Initial suspended solids .
Concentration 2000 mg/1
SVI 100 ml/g

) I £
T 1 1

Figur 7-4.

10 20 30 40

Settlingtime (min)

Sedimenteringskurvor for slam med identiska slamindex
(8VI) och slamkoncentration.
(Dick, Veselind 1969).

Sludges with grossly different settling characteristics

and identical SVI. values.
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7.6.2. Hur kan slammets sedimenteringsegenskaper karakteriseras ?

Sedimenteringsstudier utféres vanligen i laboratorieskaleforsdk.
Talmadge och Fitch (1955). Genom att lata det aktiva slammet
sedimentera i standardiserade kolonner kan sedimenteringshastig-
heten for de viktigaste sedimenteringsfaserna kvantitativt be-
stdmmas. Det bdr emellertid understrykas, att dessa sedimenterings-—
analyser maste tolkas med stor forsiktighet i synnerhet vid upp-
skalning och dimensionering av fullskaleanldggningar, eftersom
forstkens utforande och sedimenteringskolonnens dimensioner bland
andra faktorer paverkar kraftigt de resultat, som kan erhdllas.
Trots sina brister dr sedimenteringsanalysen en anvandbar metod

£6r att karakterisera slammets sedimenteringsparametrar.
Sedimenteringsprocessen kan uppdelas i fyra grundtyper, sdsam
sedhnenteringVav diskreta partiklar, hindrad sedimentering, zonsedimen-
terirg och kompressionsedimentering. Sedimenteringen av diskreta
partiklar, samt zonsedimentering betraktas vanligen som viktigast ndr

det gdller aktivslamprocessens projektering och dimensionering.

Omr&det f&r de diskreta partiklarnas sedimentering dr i forsta
hand avgtrande f6r driftens stabilitet och anliggningarnas renings-
effekt, i symnerhet vid driftstdrmingar av olika slag. For att

f& beddmningsunderlag i detta avseende dr det nddvindigt att den
konventionella sedimenteringsanalysen kampletteras med frak-
tionerad eller integrerad bestdmning av halten partikulidrt mate—
rial i dekantatet efter utfdrd sedimentering.

Den typiska sedimenteringskurvan visas i Fig. 7-5.
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Clear water region

Zone settling region

Depth (cm)

Compression

Time (min)

Figur 7-5. Principiell illustration av aktivslammets sedimentering.

Schematic of settling regions for activated sludge.

For slammets beddmning och sdledes fOr separationsenhetens dimen—
sionering dr i fOrsta hand zonsedimenterings— och kampressions-
sedimenteringshastigheten av betydelse. Enligt.det tradionella
betraktelsesdttet anses, att vdrdet av zonsedimenteringshastig-—
heten dr utslagsgivande vid processens dimensionering. Enligt
undersSkningar av Dick (1970) bdr dock kompressionssedimente-
ringens hastighet som uttrycker sedimenteringens masstransport-
funktion jdmstédllas med zonsedimenteringens hastighet. Till-
l&mpningen av traditionella dimensioneringsparametrar som hydrau—
lisk belastning, slamindex, uppehdllstid m.m.utgar ifrdn, att
returslamkoncentrationen dr identisk med slamkoncentrationen
efter 30 minuters sedimentering. Returslamkoncentrationen &r
emellertid en funktion av andra parametrar, som temperatur,

slamkoncentration i luftningen, vdrdet p& MCRT i processen.
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Samtidigt paverkas &dven sjdlva den biologiska processen gencaun
returslamdterféringen. Masstransporten genom slamaterfOSringen

och s&ledes dven koncentreringskoefficienten vid sedimenteringens
kompressionsfas far ej fOrsummas vid sedimenteringens dimensio-
nering.

Vilken av sedimenteringens huvudfunktioner som blir utslagsgivande
vid dimensioneringen bOr avgdras genom analys av sedimenteringens

masstransport. Dick och Young (1972).

7.6.3. Faktorer som paverkar det aktiva slammets sedimenterings-—

egenskaper.

Temperaturens inverkan pd aktivslammets sedimentering och pa
slamindex studerades redan pa ett tidigt stadium. Rudolfs och
Laci (1934). Dessa effekter dr delvis betingade av rent fysika-
liska parametrar, sascm f&rédndrad viskositet, densitet m.m., allt
enligt Stoke's lag. Tesarik's (1967) analys av temperatur — sedi-
menteringshastighet - viskositet sambandet resulterade i ett,
fraén Stoke's lag avvikande samband. Dessa studier utfdrdes emel-
lertid inom vattenreningsprocessen varvid vissa grundldggande
antaganden ej kan &verftras till aktivslammets sedimentering.
Reed och Murphy (1969) studerade det aktiva slammets sedimen-
teringsegenskaper vid laga temperaturer. Temperaturcmrddet

tackte dock praktiskt taget alla t8nkbara temperaturvariationer,
som en aktivslamanldggning i fullskala kan utsdttas for.

Enligt dessa studier kan ett klart samband observeras mellan

zonsedimenteringshastighet, temperatur och slamkoncentration.
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Samband mellan zonsedimenteringshastighet och tempera-

tur vid olika slamkoncentrationer. (Reed, Murphy 1969) .

Zone settling velocity versus temperature for various

MLSS concentrations.

Sambandet mellan slammets initialkoncentration och zonsedimente-

ringshastighet kan angivas vid givna temperaturer.

Figur 7-7.

Zone settling velocity (m/h)

MLSS (g/1)

Samband mellan zonsedimenteringshastighet och initial
slamkoncentration vid olika temperaturer. (Reed, Murphy

1969) .

Zone settling velocity versus initial MLSS concentra-

tion at varoius temperatures.
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Ur diagrammet framgdr att temperaturens effekt pd sedimenterings-—
hastigheten minskar med Gkande slamkoncentration. Genom extra-—
polering kan det grédnsvirde pé& slamkoncentration fas ddr temperaturen
ej paverkar sedimenteringshastigheten. Den hdr slamkoncentrationen
kan anses vara gradnsvardet fOr zonsedimenteringen. Vid hdgre kon-
centrationer f&rekommer namligen ingen zonsedimentering, utan
endast kompressionsedimentering.

Slammets sedimenteringsegenskaper paverkas, vid sidan av de i
huvudsak fysikaliskt—kemiska temperatureffekterna, &ven av pro-
cessens biologiska parametrar, som kan definierés genam bicmas-
sans medeluppehdllstid, d.v.s. genom MCRT. Dessa parametrar &r

ej oberoende av temperaturvariationerna. Sambandet for reaktions-
konstantens temperaturberoende i biologiska processer angives

vanligen genom Arrhenius—ekvationen.

k =k 86 r Ekv. 7-7
T r
dar
¢ Reaktionskonstant vid T C°
k. Reaktionskonstant vid 20 C°
e Temperatur-koefficient
T Temperatur T c®
Tr Temperatur 20 c®

Vardet av © dr 1 sin tur bercende av den biologiska processen.
For aktivslamprocessen angiver Eckenfelder (1966) vardet 0 till
1,0 - 1,3,

Aktivslamprocessens temperaturbercende behandlades nyligen av
Muck och Grady (1974), Novak (1974), Friedman och Schroeder (1972)
och da i synnerhet variationerna av tillvaxthastigheten u, till-

vaxtkoefficienten Y, och temperaturkoefficienten 0.



56

Sedimenteringsegenskaperna paverkas samtidigt dven direkt av
dessa biokinetiska parametrar. Sjdlva den mekanismen dr inte
entydigt klarlagd &n, trots omfattande och intensiva studier.
Heukelekian och Ingols (1940), Heukelekian och Weisburg (1956),
Ford och Eckenfelder (1967), Boyle, Crabtree, Taccarino, Light-
foot och Rohlich (1968), m.m.

I fig. 7-8 och i Fig. 7-9 redovisas sambandet mellan MCRT och
zonsedimenteringshastighet resp. mellan MCRT och andelen disper-

gerat partikuldrt material i supernatant.

12 ¢+

Zone settling velocity (ft/h)

Figur 7-8. Samband mellan zonsedimenteringshastighet och MCRT.
(Bisogni, Lawrance 1971).

Zone settling velocity as a function of MCRT.
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Figur 7-9. Samband mellan andelen dispergerat slam (%) och MCRT.
(Bisogni, Lawrance 1971).

Percentage dispersed solids as a function of MCRT.
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8. SLAMMETS FYSTKALTSKA, KEMISKA OCH BIOKEMISKA STRUKTUR.

Aktivslammets bedfmning ur separationsteknisk synvinkel sker
slutligen pd grund av dess struktur. Slammets strukturella egen-—
skaper bdr dock betraktas scm ett resultat av effekter av vitt
skilda slag och cmfattar foljaktligen rent morfologiska, fysi-
kaliska, biologiska och biokemiska aspekter.

Vid bedtmningen av slammets biokemiska struktur ligger den bio-

kemiska aktiviteten till grund.

8.1l. Mitmetoder fOr slamaktivitetsbestd&mning.

Slamaktiviteten &r definitionsméssigt direkt knuten till slam-
mets primdra funktion, till bicoxidationen.

Trots att slamaktiviteten 8r av funktionell betydelse f&r hela
processen, lyckades man inte att definiera och utforma interna-
tionella standarder pd detta omrade.

UndersSkningsmetoderna, som star till forfogande, kan uppdelas
i tva grupper, enzymatiska- och syreupptagningsmetoder.
Slamaktivitetens enzymatiska mdtmetoder angriper problemet

pa ett processmdssigt fundamentalt sdtt genom att definiera
slamaktiviteten som bicmassans oxidationsfOrméga. Genom detta
forfarande Oppnas nya vagar dven fOr bicmassans kvantitativa
bestdamning och f£&r studier av milijdeffekter, som paverkar den
biologiska aktiviteten.

Bland utarbetade métmetoder fick best&mningen av dehydrogenase-
aktiviteten, enligt trifenyltetrazoliumkloridmetoden, fdrkortat
TIC-metoden, den stdrsta spridningen.

Den av Bucksteeg och Thiele ar 1959 publicerade analysf&rfarandet
anvander trifenyltetrazoliumklorids biclogiska reduktion till

fotametriskt médtbar trifenylformosan som madtt pd slammets akti-
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vitet. Metoden dr standardiserad i "Deutsche Einheitsverfahren
zur Wasseruntersuchung" . och dess tilldmpningscmrdde framst
har studerats av Ford, Yang och Eckenfelder (1966), Jones och
Prasad (1969), Lenhard (1965) samt av Lenhard, Nourse och
Schwartz (1965).

Metoden anvidndes i stor omfattning badde for slamaktivitets—
bestdmning och f&r toxicitetsundersdkning.

Aven andra individuella enzymer samt intermididra metaboliter
blev studerade fOr att man skulle kunna karakterisera slammets
biologiska aktivitet och bestdmma den aktiva bicmassan. Kotze
(1967), Genetelli (1967), Ramanathan, Gaudy och Cook (1968},
Stelzer (1972).

Alla dessa métmetoder dr dock knutna till enzymer eller bioke-
miska processer. Detta innebdr i sin tur att mitvirdenas varia-
tion i heterogena substrat och heterogena populationer nddvan-—
digtvis &r stor.

Anvindningen av ATP-koncentrationen, d.v.s. koncentrationen av
adenosintrifosfat, for att karakterisera havsvattnets bicmassa
lanserades ar 1966 av Holm—~Hansen och Booth. Dessa organiska
foreningar stdr fOr energiackumulation och energitransport i
de levande cellerna. Fosforyleringsprocessen kan séledes
kvantifiera den biologiska aktiviteten och anvidndes som matt
pd den aktiva bicmassan. Patterson (1969), Patterson, Bre-
zonik och Putnam (1969, 1970), vidare Weddle och Jenkins
(1969) , studerade ndrmare problemet. Sjdlva bestdmningen av
ATP, som utarbetades av Patterson (1970) anvidnder den foto-
kemiska luciferin - luciferas reaktionen. Analysmissigt &r
matmetoden mer kamplicerad och den kraver en mer avancerad
matteknik 8n TITC-metoden. Fdrdelen dar emellertid, att resul-

tatet dr oberoende av slammets individuella organismer, och
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att den ger en helhetsbild av slammets bicoxidationsprocesser,
samt att den gor det mBjligt fOr hela processen att regleras

med hjdlp av sin primdra funktion.

Mitmetoder, som baseras pd syreupptagningshastighetens besté&m—
ning utgdr ifrdn att bicoxidationens nettohastighet dr den drift-
parameter som aterspeglar det verkliga driftsldget, beskriver
processen dynamiskt, dr mdtbar med relativt enkla instrumente-
ringar och det dr som mest ldmpad fOr processreglering.

Metoden, som utvecklades parallellt med utvecklingen av elektro-
kemiska och respirometriska syrebestdmningsmetoder, gdr det
mSjligt att samtidigt kunna besté@mma aktivslamprocessens bio-
kinetiska parametrar, toxiska effekter, slammets adaptering och
desadaptering till toxiska eller annan skadlig paverkan.
Mitmetoden kan sdledes betraktas som &verldgsen ovan beskrivna
enzymatiska forfaranden.

Nackdelen dr dock att alla mitvdrden bdr relateras till slammets
aktiva biomassa. Det aktiva slammet bestdr emellertid av for-
utam den aktiva biomassan dven av oorganiska och organiska inerta
dmnen, d.v.s. av dmnen som inte deltager i aktivslamprocessen.
For att kunna Sverbrygga metodens definitionsmissiga problem
anvandes vanligen slammets halt av organiska material, d.v.s.
slanmets glddningsforlust, som matt pd bicmassan, vid bestim-
ningen av slamaktivitet. Detta fOrutsdtter emellertid att mingden
organiska inerta dmnen i slammet 8r forsumbar. Antagandet dr
dock ofta orealistiskt. Andra fOrfattare anvinder dédrfdr bl.a.
slammets kvadvehalt och halt av nukleinsyror som basvarde och

matt pd slammets aktiva biomassa. I dagens ldge kan dock en

standardiserad varderingsmetod ej utformas.
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8.2. Slanmets biologiska struktur.

Slammets biologiska struktur bestdmmes i fOrsta hand av den
tidigare diskuterade bioflockulationen samt mikroorganismernas
populationsfdrdelning.

Utom reﬁt fysikaliska effekter, som processens hydraulik,
luftningens utformning, turbulens m.m., kan ndrsaltbalansen
betraktas som den viktigaste faktorn i sammanhanget. Substratets
huvudbestindsdelar, organiskt kol, organisk och corganisk fosfor
och kvive, samt vissa essentiella spdrdmnen, som vitaminer, metal-
ler m.m, kan sammansdttningsmissigt tillfredsstdlla optimala livs-
villkor for slammets olika organismer, varvid tillvidxten begrédnsas
genom en eller flera s.k. minimifaktorer, d.v.s. vissa essentiella
ndringsdmnen. Minimifaktorn dr vanligen den organiska kolhalten

i kommunala avloppsvatten. Ndringsbalansen kan dock rubbas &ven
genom stora Overskott av vissa andra nidringsdmnen. I synnerhet
gdller detta fOr organiska och oorganiska sparamnen.

Slammets mikroorganismer anpassar sig i stor omfattning till
miljdn, oftast genom selektion, vid vilken slammets artsamman-—
sdttning i huvudsak utgdr anpassningen. Sker anpassningen genom
kontinuerliga jamviktsfOrskjutningar kallas processen vanligen

f6r adaptering eller acklimatisering. Denna definition utesluter
dock inte enzymatisk adaptering av individuella mikroorganismer.
Férandringar i slammets biologiska struktur medfdr i praktiken
emellertid fordndringar &ven i slammets fysikaliska och fysika-
liskt~kemiska struktur, vilka i sin tur paverkar slammets sedi-
menteringsegenskaper och biooxidativa aktivitet.

Forstk att kvantifiera dessa samband har inte lett till exakta

och entydiga tolkningar. Morand (1964), Finstein och Heukelekian
(1967) , Hartmann (1960), Hartmamn och Laubenberger (1968), Meuller,

Morand och Boyle (1967), Laubenberger (1970), Bovle, Crabtree,
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Jaccavinooch Lightfoot (1968), Cyrus och Sladka (1967), Sladka
och Zahradka (1971), Mueller, Voelkel och Boyle (1966), Lauben—
berger och Hartmann (1971).

Pipes systematiserade slamtyper med svag sedimenteringsftrmiga
8r 1969. I detta arbete beskrives kvalitativt de vanligaste ak-
tivslamtyperna med avvikande biologisk och fysikalisk struktur,
vilka véllade processtekniska problem vid sedimentering och seﬁam

ration.
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9. ZINKHALT I VATTEN OCH ZINKENS TOXISKA EFTEKTER.

Vid bedtming av vatten innehdllande zink i stdrre eller mindre
koncentrationer, &dr det svart att stdlla upp generellt gédllande
regler. Zinkens toxiska effekter bdr studeras ihop med aktuellt
vattens ekosystem. Fragestdllningar bdr stédllas separat for olika
vattentyper, som dricksvatten, ytvatten och avloppsvatten samt

for olika anvandningsomraden och for olika behandlingsprocesser.

9.1. Zinkens toxiska effekter.

Zinkforekomsten i ytvatten, dagvatten och kommunala, industri-
ella avloppsvatten diskuterades redan i detta arbetes inledning
under allmédnna fragestdllningar. Frdgan om zinkens toxicitet &r
emellertid svar att besvara.

Zink i organisk och oorganisk form anses ju faktiskt essentiell
for bade djur och vaxtlighet.

Manniskans zinkupptag via livsmedel och dricksvatten anses vari-
era mellan 10 - 15 mg/d. Browning (1961). Skadliga fysiologiska
effekter dr ej observerade, till och med vid s& higa koncentra—
tioner som 23,8 -~ 40,8 mg/l i dricksvatten. Anderson, Reinhard
och Hammel (1934), Bartow och Weigle (1932), Hinman (1938).
Uppstdllda gransvirden f&r zinkhalt i dricksvattnet grundades
ofta pad zinkens organoleptiska effekter i dricksvattnet, som
smak, grumlighet vid uppvarmning m.m. Gransvardet enligt "The
US. Public Health Service Drinking Water Standards® (1962) har
sdledes sdnkts fran 15 mg/1 till 5 mg/l. Samma grénsvirde an—
gives dven i WHO "International and European Standards". (1961).
Dijurforsck med extremt hdga zinkhalter, pd rattor, kattor och
hotns har visat dessa dijurs starka tolerans mot zink, toxiska

effekter upptrddde bara vid s& hdga zinkmdngder som 5000 — 10000 mg Zn
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per kg foda eller vatten. Anderson, Reinhard och Hammel (1934),
Browning (1961), Rothstein (1953). Toxiska effekter hos zink &r
daremot klart visade for fisk och andra organismer ingéende i vatt-
nets ekosystem. Effekterna dr dock starkt beroende av vattnets all-
minna beskaffenhet, i synnerhet dess kalciumhalt.

Gransvirdet for zink péverkan pd organismer i vattnets ekosystem

kan angivas till 0,1 - 1,0 mg Zn/1.

En viktig faktor i detta avseende &r dock vattnets hardhet.

Enligt Jones (1938) &r zinkens toxicitetsgrénsvirde 0,3 mg Zn/l

i vatten med kalciumkoncentration 1 mg Ca/l, men &ver 2,0 mg Zn/1

i vatten med kalciumkoncentration &verskridande 50 mg Ca/l.
Sarbandet mellan zinkens toxicitet och vattnets hardhet har kon-
firmerats av andra understkare, som Cairns och Scheier (1957, 1958,
1958), Brown, Shaw och Shurben (1974) m.m.

Om det hdr gdller fysiologiskt betingad antagonism eller rentut
kemisk utfdllning av vattnets zinkinnehd&ll, kan ifrdgasittas, men
med stor sannolikhet &r bigge mekanismerna verksamma. Offhaus (1968),
Lloyd (1960). Zinkens toxiska effekter pd fisk visar stora varia-
tioner beroende pa fiskarter, fiskarnas fysiologiska kondition och
levnadssdtt, vattnets ekologiska karaktdr m.m., d&d dven adaptering
och fordroijda effekter kan cbserveras. (Afleck (1952), Goodman (1951).
Synergistiska effekter mellan zink och koppar redovisas i Doudoroff's
arbete (1952, 1953) och av Lloyd (1961).

I rapport fran "The Water Pollution Research Board of England" ar
1959 kunde de av Doudoroff angivna resultat inte entydigt verifieras,
i symnerhet inte £6r vatten med hog hardhetsgrad. Toxiska effekterna
Skar vid relativ syrebrist och vid hSgre vattentemperatur. Cairns
och Scheier (1957), Lloyd (1960, 1961).

Samma tendenser publiceras dven fOr andra, ldgre stdende organismer

i vattnets ekosystem.
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En utprédglad ackumulering av zink fOrekommer hos ostron, musslor
och skaldjur beroende pad deras placering i ndringskedjan. Ackurmu-
leringsfaktorn kan bli s& htg som 100 000. Gong, Shipman och Cohn
(1951), Lackey (1959), Waldichuk (1961), Thomas (1956), Boroudghs,
Chipman och Rice (1957), Chipman, Rice T.R. och Rice T.J. (1958),

Huggett, Bender och Slone (1973)m.m.

9.2. Zinkens toxiska effekter pd aktivslamsystemet.

De mest omfattande undersdkningarna om tungmetallernas, sdrskilt
zinkens effekter pa aktivslamsystem redovisas av Barth, Ettinger,
Salotto och McDermott (1965). Detta arbete beskriver dock enbart
effekter som kdnnetecknas av fOrsdmrad total reninsgeffekt samt
stomingar i rotkammarnas funktion, vilket ger en forenklad bild

av problemet och begrédnsar problematiken till det praktiska planet.
Vissa slutsatser bOr emellertid beaktas dven vid studier gdllande
processens mekanism.

Ur utforda undersckningarna framgdr, att en markant ackumulering

av tungmetaller forekommer vid aktivslamprocessen, vilket resul-
terar i Skade metallhalter i det biologiska slammet. Understkningar-—
na visar vidare, att slammets adaptering till laga metalldoser
praktiskt inte innebdr ndgon adaptering till diskontinuerligt hdga
belastningar. Det visas ocksd att bindningoch deras form &r av be-
tydelse fOr adapteringsprocessen.

Zinkhaltens toxiska effekter pd avloppsvattnets mikroorganismer en-
tydigt framgdr av den rapport som utarbetats av "Federation of Sewage
and Industrial Wastes, Research Committee, Subcommittee on Toxicity
of Industrial Wastes" ar 1956.

Enligt rapporten paverkar zink klart analysresultat vid BS-bestimning-

en vid sa ldga koncentrationer som 0,1 mg Zn/1.
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Zinkens och dven andra tungmetallers tillika med allmdnna in-—
dustriella fororeningars inverkan pa den biologiska syrefor—
brukningen leder till betdnkligheter vid utvérderingen av
analysresultaten och ddrmed ockséd vid foljande processtekniska
bedmningar.

Analysresultaten bdr &dndd betraktas som indikation av djup-
gdende biologiska processer vilka dger rum i aktivslamsystemet,
ndrmare bestdmt i den biologiska jémvikten mellan slammets
biomassa och det tillfdrda substratet.

Den teoretiska bakgrunden till de toxiska effekterna pa

slammet har blivit fOremal £O6r intensiva underskningar under

de senaste artiondena. Liebman och Offhaus (1966), Offhaus (1968),
Liebman (1968), Poon (1971), Patterson, Brezonik och Putnam (1969),
Brezonik och Patterson (1971), Hartmann (1967) samt Hartmann och
Laubenberger (1968) bor framst omndmnas inom detta omréde.

De primdra toxiska effekterna tolkas i dessa arbeten i huvudsak
som enzymatiskt betingade och betraktas séledes som enzymkine-
tiska h&mningsreaktioner. Biokemiska reaktioner av detta slag

kan i sin tur karakteriseras kvantitativt med hijdlp av Michaelis-
Menton's teori och grundekvationer.

Enligt Michaelis-Menton teorin &kar reaktionshastigheten fér

en enzymstyrd reaktion med tkad substratkoncentration tills

den uppndr sitt maximivdrde. Denna substratkoncentration innebir,
att varje enzymmolekyl &r bunden av en substratmolekyl, varigenom
antalet enzym-substratkomplexmolekyler dr optimal. Bruttoreak-

tionen kan formuleras enligt f£0ljande:

ky k3
E+S:—‘LES“"P+E Ekv. 9_1.
kl

dar kl' k2 och k3 dr reaktionskonstanter i demna dynamiska reaktion.
E, S, ES och P anger koncentrationerna av enzym—, substrat,- enzym-

substrat-komplex- och produktmolekylerna.
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Reaktionskonstanterna kan sammanfattas i Michealis konstant Km

dsir ky + kg

m k2 Fkv. 9-2.

Michaelis konstant angiver substratskoncentrationen da den
. , " . S .
enzymstyrda reaktionshastigheten dr lika med V , dar V ar
. . . 2
reaktionens maximala hastighet.

En enzymstyrd reaktion kan entydigt definieras av reaktions-

parametrarna Km och V. __.

Michaelis~-Menton's lag gdller inte endast enskilda reaktioner
utan dven bruttoreaktioner i ett ratt invecklat reaktionskomplex.
P3 liknande sdtt &dr teorin giltig, inte enbart for isolerade
celler eller homogena kulturer i homogena substrat, utan dven
for aktivslamflockarna i sin helhet, d.v.s. f&r heterogena
kulturer i heterogena substrat. Braun (1966).

Ekvationens grundparametrar kan bestdmmas med hijdlp av respiro-
metriska mdtmetoder som Warburg, Sapromatmetoder m.m.
Michaelis-Menton's ekvation i ursprunglig form dr emellertid
mindre lampad fOr experimentell bestémning av virdet pé& K,

och Vﬁax for aktivslam—substratsystemet.

Enligt Lineweaver-Durk-linearisering kan skrivas:

+ (8) K
1 resp. o JS: +% Ekv. 9-3.
VSV () o

ddr V dr den experimentellt uppmdtta reaktionshastigheten.
Ur ekvationens graf kan K och V bestémmas.

Vérdet pd Y-axeln &r Viax ©ch tge = ——
max
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Zinkhalten péverkar ddrvid bade protozoer och bakterier. I egna
undersdkningar har markanta h&mingseffekter kunnat dbserveras
vid hoga zinkkoncentrationer.

Ett exempel framgadr ur Fig. 9-1.

200 T 7 " T N '
I COD 241 mg/1 IT COD 3560 mg/1
BOD./. 160 mg/1 BOD7 100 mg/1
Zn 452 ug/1 n 3560 pg/1
150 T )
I
100
I
50 N
a
g /
]
8 i
1 2 3 4 5 6 7 (d)
Time
Figur 9-1. BS7 analyser I . Kommunalt avloppsvatten.

II. Starkt fdrorenat kommunalt avlopps—
vatten med hdg zinkhalt.

BOD7 analyses I . Domestic waste water.
II. Strength domestic waste water with

high concentration of zinc.
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FIGUR 9-2. Michaelis - Menten (a) och Lineweaver-Burk (b)

framstdllning av samband mellan substratkoncen-
tration och biocoxidationens reaktionshastighet.
(Hartmann, Laubenberger 1968.)

Michaelis - Menten (a) and Lineweaver-Burk (b)

plot of velocity and substratkoncentration.

Med hijdlp av ovan beskrivna grafiska metod kan toxiska hdmnings-
effekter experimentelt bestdmmas.

Himning av enzymreaktioner kan indelas i tre huvudgrupper,
nimligen kompetitiv hdmning, icke-kompetitiv h&mning och sub-
strat hdmning.

Kompetitiv hdmning.

Kompetitiv hdmning forekommer i enzymreaktioner, ddr den h&mman-
de (toxiska) komponenten eller komponenterna konkurrerar affini-
tetsmdssigt, d.v.s. bdde enzym-substrat och enzym-hdmningskompo-

nent kan bilda komplexmolekyler. Himningseffekten kan darvid
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upphdvas genom ckad substratskoncentration,K Detta innebdr £6r de
reaktionskinetiska grundparametrarna att Km Ckar, samtidigt som
vmax blir ofrandrat.

Icke-kompeti tiv hdamning.

Denna form av hdmmad enzymreaktion dr den vanliga fOr avlopps—
vattnets biologi och den dr typisk fOr toxiska, i synnerhet
metalltoxiska effekter. I detta fall paverkas K, inte, minskar
déremot Vipgx .

Den icke-kompetetiva hémningen fororsakas av komplexbildning
mellan enzym, substrat och inhibitor. Enligt Hartmann och
Laubenberger (1968) dr emellertid de metalltoxiska effekterna

i de allra flesta fall e]j enzymkinetiskt renodlade, utan de
ovan redovisade formerna av hdmning existerar parallellt och
oberoende av varandra. MSjligheten till substrat-inhibitor-

reaktion far ej heller uteslutas.

rd
7
7
7
7
-éompetitive Pid
= > non competitive 7
7
/
e
7
7 -

pd

wn -

FIGUR 9-3 Framstdllning av kompetetiv resp. icke kompetetiv
hdmning enligt Lineweaver-Burk metod. (Hartmann,
Laubernberger 1968.)

Evaluation of competitive and noncompetitive
inhibitors with themethod after Lineweaver—Burk.
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Substrat hdmning.

Vid substrathamning konkurrerar substratmolekylerna sinsemellan
och kan inaktivera enzymmolekylen. Reaktionshastigheten uppnar
1 detta fall inte det teoretiska maximi-virdet, vmax och Km blir
i regel ofbrdndrat. Denna form av enzymatisk hdmning forekom—
mer ofta hos mikroorganismer som icke dr adapterade till det
aktuella substratet. Sa dr fallet oftast da den biologiska
nedbrytningen av tensider ger upphov till stOrningar i det
biologiska systemet. Himningen upphSr emellertid hdr efter en
viss acklimatiseringsperiod.

Studierna av zinkens toxiska effekter pa aktivslamsystemen
baserades framstpd bruttobiooxidationen, d.v.s. pa respiro-
metriska BS-kinetiska understkningar. Offhaus (1968), Liebmann
och Offhaus (1966), Hartmann (1967), Hartmann och Laubenberger
(1968) , Poon (1971) m.m.

Erhdllna resultat och tolkningar kan kort sammanfattas enligt
foljande:

zinkjoner har en klar inhibitoreffekt pa det aktiva slammets
biocoxidation. Denna hdmningseffekt dr i hog grad beroende pa
vattnets innehdll av olika dmnen, da frimst dess kalciumhalt.
BEmningseffekten dr stdrst fOr icke adapterade aktivslam.
Hamningseffekterna minskas tydligt vid &kande substratkoncen-—
trationer. Metalltoxiciteten, sd dven zinktoxiciteten minskar
med framatskridande mineralisering, d.v.s. med Okad slamdlder.
Zinkens enzymhadmmande effekter kan inte karakteriseras varken
som renodlad kompetitiv eller renodlad icke-kompetitiv hdmning.
Dessa iaktagelser star i Overenstdmmelse med fOrsSksresultat
erhdllna vid studier av paverkan av toxiska metaller och an-
joner pa det aktiva slammets celluldra ATP-system. Brezonik och

Patterson (1971).
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Slammets ATP-system, d.v.s. cellernas adenosintrifosfatmetabo-
lism star i klart samband med biooxidationens aktivitet genom

de oxidativa fosforlyeringsreaktionerna.Patterson, Brezonik och
Putnam (1970), Forrest (1965), D'Eustachio och Lewin (1967),
Chiu, Kao, Erikson och Fan (1973).

Alla toxiska effekter begrénsadesi huvudsak enbart till

slammets bicoxidationsfunktion. Emellertid paverkas &dven slam—
mets bioflockulationsfunktion och f£&8ljaktligen hela separations-
processen avmetalltoxiskaeffekter.

Bioflockulationen vid aktivslamprocessen, d.v.s. uppbyggna-

den av sedimenterbara flockar ur den aktiva biocmassan, bildade
genom bicoxidationsreaktioner, dr i huvudsak beroende av cel-
lernas exocelluldra polymer. Dessa dmmen som i fOrsta hand utgdrs
av polysackarider, bildar flockarnas yttre slemhinna, vilken haller
samman sjdlva bioflocken, minskar antalet fria bakterier och
forbattrar slammets sedimenteringsegenskaper. Enligt Cabtree's
(1966) tidigare citerade understkningar dr polymerproduktionen
proportionell mot cellernas PHB-, d.v.S. poly-g-hydroxi-smdrsyre-
ackumulation. Denna i sin tur paverkas markant av toxiska effek-
ter, miljoféréndringar, pH-&ndringar m.m. Aven om den exakta meka-
nismen inte kan betraktas som klarlagd, stdr ovanstdende i bra
Overenstammelse med experimentella resultat. Lamb och Tollef-
son (1973).

Ciliater och dé i forsta hand faststittande sddana betraktas som
viktiga faktorer for bioflockningen i den aktivslamprocessen.
Dessa encelliga organismer dr dock i hog grad k&nsliga for

yttre miljdeffekter. Metalljonernas effekt p& deras antal och
artrikedom framgadr ur Sudo's understkningar (1973).

I detta sammanhang kan vissa spdrdmnens antagonistiska effekter
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vara av betydelse. Wood och Tchobanoglous (1974).

Vid sidan av avloppsvattnets huvudkomponenter, sdsom organiskt
kol, fosfor och kviavefOreningar m.m. spelar vissa spardmnen en
viktig roll. Dessa vanligen ocorganiska dmnen dr nSdvéndiga bade
f6r biooxidationen och £6r bioflockulationen. Koncentrationerna
dr relativt smd, men behovet dr beroende dels pd avloppsvattnets
beskaffenhet, dels pd processens biokinetiska parametrar, da
sdrskilt pd tillvaxt-koefficienten, Y.

Overdosering av ett eller flera spardmnen kan medfdra en rela-
tiv brist av andra niringsdmnen pa grund av antagonistiska
effekter. Denna brist kan ge upphov till strukturella foré&ndringar
i slammet och f&rsdmrade sedimenteringsegenskaper. Fencmenet be-

skrives ofta som svampinfektion, " spherotilus-slam", m.m. Brist
av essentiella ndringsdmnen astadkommer en selektiv fOrdndring

i slammets heterogena population, ddrigenom att organismer med
lagre ndringsbehov eller stdrre resoprtionsférmiga tar Sverhand.
Upptagningen av ndringsdmnen okas dédrvid genom Skad specifik yta,
d.v.s. forhdllandet mellan cellmembran och cellvolym.

Brist pd ndringsdmnen och spardmnen kan forstidrka de negativa
effekter, som orsakats av toxiska dmnen. Genom antagonistiska
mekanismer kan vissa metalltoxiska dmnen sjdlva ge upphov till
en relativ bristsituation pa essentiella spardmnen. Resultatet

dr i badda fall en forsdmrad struktur hos slammet och forsimrade

sedimenteringsegenskaper.
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10. BIOLOGISKA PROCESSEN VID RYAVERKET.

Observationerna av aktivslamprocessen utfdrda vid Ryaverket
och dess forstksanldggningar har legat till grund fOr stu-
dierna av zinkens toxiska effekter.

Dessa studier var dock behdftade med vissa ofullikomligheter.
Pa grund av avloppsvattnets varierande beskaffenhet var det
sdledes ej mdjligt att separera toxisk och Ovrig paverkan pa
slammet frdn varandra. Trots den ddrigenom uppkomna osdkerheten
koncentrerades var uppmirksamhet pa avloppsvattnets kontinuer-—
liga zinkfdrorening och d& i synnerhet effekterna av stotvis
forekommande chockbelastningar av hdga zinkkoncentrationer.
Andra toxiska dmnen av industriellt ursprung visade sig vara

av underordnad betydelse.

10.1 Protozoa'populationere

Observationerna av protozoer i det aktiva slammet dr vanligen
av kvalitativ typ. En representativ provtagning som skulle
uppfylla kraven f&r en kvantitativ analys dr nidrmast orea-
listisk. Beddmningen utgdr sdledes enbart fran observation
av olika protozoaarter. En sddan beddmning har angivits av
Curds. (1968, 1970). Protozoerna och bland dem ciliaterna

- bade frisimmande och fastsittande -~ spelar en stor roll
dels for bioflockulationen, dels genom att de reducerar an-—
talet dispergerade bakterier och sa forbdttrar processens
reningseffekt.

Det aktiva slammet vid Ryaverket dr relativt fattigt pa cili-
ater, dess antal dessutom minskar markant dd avloppsvattnets

zinkkoncentration Overstiger sitt basvarde, vilket vdrde slam—
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met dr adapterat till. Detta gdller sdrskilt de fastsittande
arterna.

Vid sidan av kvantitativa fordndringar kunde &ven kvalitativa
fordndringar observeras i det aktiva slammets ciliater. Om
detta skall betraktas som resultat av selektion eller muta-—
tion kan ej avgdras med ledning av vara understkningar. Vid
vissa tillf8llen kunde kraftigt svullna exemplar av frisim—
mande ciliater cbserveras, vilket emellertid inte kunde
sdttas i direkt samband med metalloxiska effekter, utan snara-
re pekade pd en rubbad ndringsbalans. Fenomenet kunde &ven
senare observeras vid £fOrstk i modellanldggning.

I de fortsatta forsSken minskade betydelsen av observerade
fordndringar i protozoafaunan. I den man den hydrauliska be-
lastningen uppnitt det dimensionerade virdet och dirvid &ver—
skridit det kritiska belastningsvardet fOr ciliater, blev fOre-
komsten av fastsittande ciliater s& pass sdllsynt, att ndgon

bedtmning av de representerade arterna inte var mdjlig.

10.2. Flockbildning och flockarnas sedimenteringsegenskaper.

Trots att protozoerna definitivt spelar en funktionell roll
for sjdlva flockningen far de betraktas enbart som indika-
torer, i synnerhet nidr det gidller htgbelastade aktivslam-
processer. Observationer av bioflockarnas struktur kan dire-—
mot ge kontinuerlig snabbinformation av slammets uppbyggnad,
egenskaper och eventuell miljdbetingad paverkan.

Hirvid kunde foljande grundtyper av bioflockar faststdllas:
Aktivslamflockar med valutvecklad slemhinna. Flockens stor—
lek kunde betraktas som optimal med avseende bade pa biologisk
aktivitet och pé& sedimenteringsegenskaper. Flockarna innehSll

oftast stbrre kolonier av zoogloea-typ, Fig. 10-1 (a).
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Figur 10.1. Aktivslamtyper. a) Aktivslamflockar av Zoogloea typ.

Types of activated sludge. a) Zoggloeal flocs.
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Figur 10.1. Aktivslamtyper. b) Flockerosion.

Types of activated sludge. b) Floc erosion.



Figur 10.l. Aktivslamtyper. c¢) Makroflockar.

Types of activated sludge. c¢) Macro flocs.
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Figur 10.1. Aktivslamtyper. d) Aktivslamflockar vid h&g zinkhalt
i avloppsvattnet.

Types of activated sludge. d) Activated sludge flocs

with high concentration of zinc.
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Makroflockar visas i Fig. 10-1 (b). Flockarna hade vanligen
goda sedimenteringsegenskaper, den biologiska aktiviteten

var ddremot tydligt nedsatt. Orsaken till detta var att
flockens aktiva yta var relativt liten i forhéllande till den
totala bicmassan, vidare att anaeroba férhallanden kunde upp-
trdada 1 flockens inre delar. Det senare kan medftra fOrsém-—
ringar i flockens sedimenteringsegenskaper pé grund av anae-—
roba gasbildningsfenomen. Aktivslamflockar med ldga biopoly-
merhalter kdnnetecknas av reducerad hdllfasthet. Detta kan
ofta resultera i erosion av flockytan. Fig. 10-1. (c).

P& grund av toxiska effekter, t.ex. i fall did tungmetaller
eller andra industriella fOroreningar paverkade de biologiska
processerna reducerades slammets biopolymerhalt markant. Detta
resulterade i en flockstruktur, sam dominerades av flockfrag-
ment och mikroflockar. Flockarnas aktiva yta var relativt

stor och rik pa tradaktiga formationer och avgreningar.
Sedimenteringsegenskaperna forsamrades tydligt och restflock-
halten i dekantatet var hdg.

Flockarnas biologiska aktivitet var inte ntdvandigtvis nedsatt.
Aktiviteten var snarast beroende av den typ av inverkan, vilken
givit upphov till strukturfdrdndringen. Flocktypen framstidlles
i Fig. 10-1 (d).

Vid forstken med forsedimentering paverkades tydligt aktiv-
slammets flockstruktur. Flockarna kunde karakteriseras genom
Skad specifik yta och genom att slemhinnabildning oftast ej
kunde observeras. Flockerosion var dock inte vanlig i denna
flockstruktur. Vidare kunde flockarnas medelstorlek betraktas
som ett tecken pd bibehdllen hdllfasthet. Flockarna visade hdg
biologisk aktivitet och goda sedimenteringsegenskaper. Dekan-
tatets restflockhalt var genomgéende ligre &n hos andra, ovan-—

beskrivna flockstrukturer. Flocktypen framstdlles i Fig. 10-1{e).
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Dessa flocktyper forekommer naturligtvis inte i renodlade
kulturer vid aktivslammets mikroskopiska underskning. Obser-
vationerna av de i slamprovet dominerande slamstrukturerna kan
dock ge vdrdefulla informationer om slammets biologiska och
strukturella forhallanden.

Bioflockarnas struktur kan alltsd karakterisera dels slammets
sedimenteringsegenskaper, dels sjdlva aktivslamprocessen och
dess stérningar.

Dessa kvalitativa vdrderingar kan dock med vissa begri@nsningar
Overfdras till kvantitativa bed@mningar med hjdlp av sedimen-
teringsanalys. Vanligtvis anvandes da slamvolymindex som primdr
slamparameter, vilket emellertid dr en fOrenkling av sedimen-
teringsprocessen till en statisk process. Denna bbr betraktas
teoretiskt och dven praktiskt som dynamisk.

Sjdlva sedimenteringsanalysf&rfarandet &r behiftat med samma
feikdllor som bestdmningen av slamvolymindex, d.v.s. det &r
t.ex. beroende av slammets koncentration i samma man som slam—
indexet. Analysvdrdet kan dock kompletteras dels genom att be-
stamma restslamhalten i dekantatet, dels genam att utfdra
sedimenteringsanalyser av ett och samma aktivslamprov vid
skilda koncentrationer.

I redovisade understkningar utfdres enbart sedimenterings-
analys, utan hdnsyntagande till slamkoncentration och denna
kampletterades under kortare perioder med bestdmning av rest-
flockhalten i dekantatet som suspenderat material.

Med ledning av grafiskt bestdmda vidrden av zonsedimenterings-
hastighet kan vid konstant hydraulisk belastning dven den
teoretiskt nddvindiga sedimenteringsytan anges.

Ett allmdngiltigt och statistiskt vdrderbart samband mellan

avloppsvattnets zinkhalt och sedimenteringshastigheten kunde
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i dessa undersCkningar ej kvantifieras. Inom det upplagda prov-
tagningsystemet, som cmfattade fyra dygnsprov per vecka, gjorde
sig fordrojningseffekterna gidllande. Vissa tendenser kunde emel-
lertid entydigt konstateras. Med Skad zinkhalt i avloppsvattnet
forsédmrades slammets sedimenteringsegenskaper med en viss tids-—
midssig forskjutning. FOorsdmringen resulterade i minskad zon-
sedimenteringshastighet och behovet av Skad sedimenteringsyta.
Fordrdjningseffekten varierade med slammets biologiska tillsténd,
zinkbelastningens varaktighet m.m.
Sambandet mellan avloppsvattnets zinkhalt, slammets zinkhalt
och zonsedimenteringshastighet under perioden 1974-02-05 - 07-12

framstdlles i Fig. 10-2.

Med ledning av erhdllna resultat kunde f&ljande arbetshypotes
uppstdllas:

Avloppsvattnets aktuella zinkkoncentration paverkar ej omedel-
bart det aktiva slammets biologiska tillstand. De observerade
toxiska effekterna dr bara en f8ljd av en mer eller mindre
intensiv zinkackumulation i bicmassan.

For denna zinkackumulation &r i fOrsta hand den aktuella zink-
koncentrationen avgbrande, men dven andra, framst biologiska
faktorer, sdsom slammets aktivitet, ndringsdmnesreserv m.m.
medverkar i forloppet.

Den toxiska effekten dr sdledes proportionelldels mot slammets
zinkhalt, dels mot kontakttiden mellan slammets mikroorganismer
och zinkhalten, d.v.s. mot slammets medeluppehédllstid. MCRT.
Utforda toxicitetsanalyser med TIC-metod och med syreupptag-
ningsmetod visade inga, eller endast mattliga paverkan vid
zinkkoncentrationer upp til 10 mg Zn/l. Zinkkoncentrationer
over 600 g Zn/l resulterade ddremot i allvarliga processtdr-

ningar bade vid Ryaverket och vid fdrstksanldggningarna.
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Figur 10-2. Slammets zonsedimenteringshastighet och avloppsvattnets
resp. slammets zinkhalt. (1974-02-05 - 1974-04-27 och
1974-05-02 - 1974-07-12) .

The zone settling velocity of the sludge and the zinc

concentration in the sewage and in the sludge.



Arbetshypotesen kunde understtdjas dven vad betrdffar kontalkt-
tidens roll. Vid processtdrningar, d.v.s. ndr bioslammets sedi-
menteringsegenskaper starkt forsdmrades pa grund av héga zink-
koncentrationer, kunde en klar fOrbdttring uppnds genom Skad
avtappning av Sverskottsslam. Detta innebar samtidigt en
minskning av slammets medeluppehallstid, och en minskning av
zinkkoncentrationen i hela aktivslamsystemet.

Den forsdmrade zonsedimenteringshastigheten var emellertid
bara ett uttryck for de strukturella forédndringarna hos slam-
met. Denna parameter ger en upplysning om hur bra slammet kan
koncentreras vid sedimenteringen.

Sedimenteringens separationseffekt péverkas bara indirekt av
zonsedimenteringshastighetens minskning. Det aktiva slammet
kan bedtmas med avseende pa sina separationsegenskaper pd grund
av resterande flockhalten i dekantatet.

Vid slamflykt, d.v.s. da slammets sedimenteringsegenskaper dr
sd pass forsdmrade, att en betydande andel av bicmassan ej
sedimenterar utan l8mnar systemet, kan zonsedimenterings-
hastigheten t.o.m. &ka pd grund av den starkt reducerade slam-
koncentrationen.

Vid bedtmning av det aktiva slammet &r det darfor nddvandigt
att taga hénsyn till sedimenteringens b&da funktioner i proces-.
sen. I Fig. 10-3 framstilles resultatet av slamundersSkningar

under perioden 1974-10-21 - 1975-02-23.

Understkningarna utfordes dels vid Ryaverket, dels vid fOrsdks—
anldggningen. Beskaffenheten av det behandlade avloppsvattnet
var identisk i de bada parallella forscksserierna. P& grund

av att processen modifierades i fOrstksanldggningen avvek
forstksresultaten for i forsta hand restflockhalten.

Detta pekar pa betydelsen av flockstrukturen och dess fordndringar.
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Avloppsvattnets zinkhalt, i1 synnnerhet stotvisa chockhdjningar,
péverkade slammets bdda sedimenteringsfunktioner. Forsamringen
av sedimenteringsegenskaperna var dock dominerande bland zink-
belastningens negativa effekter. Vid vissa tillfdllen kunde
dock stdrningar bade i koncentrering och separering observeras
samtidigt.

Resultatet av slamundersOkningar vid hdg zinkbelastning redo—

vias 1 Fig. 10-4.

Slamstrukturen vid dessa tillfdllen kunde enligt den av

Pipes (1969) praktiserade indelningen karakteriseras som
Gverbeluftat slam (overaerated sludge), som dispers slam-
tillvaxt (dispersed growth), som slamdeflockulation (sludge
deflockulation) eller som s.k. "knappndlsflockning” (pin-

point flock). Alla dessa flockmissbildningar bdr orsaks-—
médssigt betraktas som kamplexa fenomen, orsakade av miljo-—
effekter sdsom temperaturférédndringar, pH-fordndringar, toxiska
dmnmen m.m., vilka fororsakar forsdmringar i slamstrukturen genom
att flockarnas hallfasthet reduceras.

Eftersom aktivslamflockarnas hdllfasthet i huvudsak &r en
funktion av exocelluldra biopolymernas mingd och sammansdtt-—
ning har det legat ndra till hands att understka sambandef
mellan slamstrukturen och biopolymerkoncentrationen. Resul-

tatet av utfdrda undersdkningar framstdlles i Fig. 10-5.

Med ledning av redovisade forscksresultat kunde en statistisk
korrelation mellan slammets exocelluldra biopolymerhalt och
flockarnas zonsedimenteringshastighet ej faststdllas. Bada

de understkta parametrarna var ndmligen sd pass beroende av
svarkontrollerbara forstksvillkor, att de bearbetade stick=-

proverna under de radande driftsftrhallandena inte kunde be-
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Samplings
Slammets zonsedimenteringshastighet och restflock-

halt i dekantat vid hég zinkbelastning. 1975-03-11
= 1975~-04~04.

The zone settling velocity of sludge and the resi-
dual floc concentration in effluent from sedimen-—

tation at a high zincconcentration.
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traktas som representativa.

Tendensen, att ldga biopolymerhalt i det aktiva slammet
atfdlijes av forsdmrade sedimenteringsegenskaper, kunde emel-
lertid faststéllas.

Som en del av forscksprogrammet utfdrdes regelbundet en mikro-
skopisk understkning av slammet bade vid Ryaverket och forsSks-
anldggningen.

Av dessa understkningar framgdr, att slam, som har visat for-
sdmrade sedimenteringsegenskaper och laga halter av biopolymerer
dominerades av slamflockar med en karakteristisk struktur. T
synnerhet kidnnetecknas slamprover med hog zinkhalt av denna

struktur. Fig. 10-1.

Slamflockar av ovan ndmnda typ saknade vanligen den slemhinna
som brukar omge flockarna. Forekomsten av zooéyloeakolonier var
praktiskt taget obefintlig. Flockytan utgjordes av starkt dis-—
pergerad bicmassa och den var ofta omgiven av fritt simmande
bakterier. Andelen storre, vdlutbildade flockar var 1lag och

var oftast bunden till fibermaterial. Flockar av mindre storlek
dominerade slambilden. Fbrekamsten av svampar och andra spheroti-
lusbildande organismer och nematoder var vanligare dn i "friska"

slamprover.

10.3. Biooxidation.

De metalloxiska effekterna pd aktivslamprocessen, och sd dven
zinkens inverkan h@r till ett problemkomplex som studerats
mest intensivt i samband med industriella avloppsvattens bio-
logiska behandling. Som framgdr ur ovan redovisade studier,
kunde tungmetallernas toxiska effekter entydigt visas vara av

enzymkinetisk art. Man kunde vénta, att biologiska och enzymki-
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netiska studier av slammet skulle ge en klar bild av sambandet
mellan aktivslamprocessens stOrningar och aktuella tungmetall-
halter i det behandlade avloppsvattnet. Med erhdllet undersok-
ningsmaterial som grund kan emellertid ett sddant kvantifierat
samband ej faststdllas. I vissa enstaka fall kunde slammets ned-
satta biologiska aktivitet entydigt hdrledas fréan chockartad
zinkbelastning eller annan toxisk paverkan, men en generellt
till8mpbar kvantitativ vdrdering kunde dock ej gbras med hjdlp
av de anvandbara mitmetoderna. En sadan vdrdering forutsitter
ndmligen en analys av hela processens biokinetik. Under tiden
redovisade understkningar utfdrdes stod dock de tekniska resur-

serna £or s& omfattande studier ej till forfogande.

10.4. Driftsmissiga konsekvenser.

Sammanfattningsvis kunde konstateras, att aktivslamprocessen
vid Ryaverket periodvis paverkades starkt av avloppsvattnets
zinkkoncentrationer, vilket gav upphov till st&rningar bade i
biocoxidationen och bioflockulationen. Bioflockulationens st&r-
ningar var dock dominerande och deras effekter utslagsgivande
£or hela reningsprocessen.

En ackumulering av zink i det aktiva slammet dr det f&rsta som
kan observeras. Denna ackumulering far till f61jd en fordndring
av slammets struktur, bercende pd biomassans kontakttid med
ackumilerad zink. Strukturfdréndringen medfSr en forsdmring
av slammets sedimenteringsegenskaper i form av bildning av
mikroflockar, vilka f6ljer med det behandlade avloppsvattnet i
stdllet fOr att sedimentera. Detta resulterar i en amedelbar
forsémring av processens reningseffekt.

Ovan beskrivna negativa effekter paverkar dels reningens sta-

bilitet, dels retur—- och &verskottsslammets beskaffenhet och
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volym.

Reningsprocessens minskade stabilitet kan observeras bade genom
fordndring av det behandlade avloppsvattnets konventionella
f&roreningsparametrar, som halten suspenderade dmmen och fos—

for och p& Skningen av zinkkoncentrationen. Uppmérksamhet bor
ddrvid i férsta hand &dgnas &t de konventionella f&roreningspara-
metrarna. Tidvis héga utgdende zinkhalter kan ndmligen tolere-
ras i de allra flesta fall, savida de ej paverkar de ovanndmnda
parametrarna.

Den minskade stabiliteten kan exemplifieras med erhdllna for—
stksresultat vid Ryaverkets forsoksanldggning. Forsdket utfdrdes
under perioden 1973-05-21 - 1973-12-14. Reningseffekterna med
avseende pd suspenderade dmnen, totalfosfor och zink angives i

Tab. 10-1. och i Fig. 10-6, 10-7 och 10-8.

Medelvarden dr av underordnad betydelse i detta sammanhang.
Stabilitetsforhdllanden uttryckes frémst genom analysvdrdenas
spridning, i synnerhet genam frekvensfdrdelningen.

En renodlad statistisk utvdrdering av frekvensftrdelningen gar
dock inte att genomfdra. Koncentrationernas klassindelning har
gjorts dels med hédnsyn till de understkta komponenterna, dels
med hdnsyn till avloppsvattnets karaktdr efter olika enhetsope-
rationer.

Vid processens beddmning dr vissa koncentrationsomraden av
synnerligen stor betydelse, vilket medftr, att intervallindel-
ningen inte dr jamn. Vid framstdllning av diagram kan emeller-
tid inte hinsyn tagas till den ojdmna indelningen.

Processens labilitet framtrddes klart i forsta hand genom
frekvensfdrdelningen av koncentrationerna av suspenderade &dmnen

i det sedimenterade vattnet. De suspenderade &mnen bestar i
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huvudsak av organiskt material och de dr fdrdelade koncen-—
trationsmidssigt inom ett brett omrade. Nagot sdrskilt ofta
framtréddande virde 1 frekvensfirdelningen kan inte cbser-
veras.

Periodens processtdrningar kan avldsas i frekvensen for hojda
koncentrationer av suspenderade dmnen, d.v.s. koncentrationer
Over 150 mg SS/1. En liknande bedSmning kan gbras dven av fre-
kvensftrdelningen av halterna av fosfor och zink i det sedimen-
terade vattnet.

I detta arbete har inga forstk gjorts att studera zinkens
effekter vid slamhanteringen. I tidigare publicerade under—
sCkningar har man studerat metalltoxiska effekter, praktiskt
taget uteslutande, vid anaerob behandling av slammet. Ett
modellforstk av slamhanteringen motsvarande Ryaverkets drift,
d.v.s. med slanftrtjockning, centrifugering, torkning och for-
bramning, skulle &verskrida projektets tekniska och ekonomiska

ramar.
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Tabell 10-1. Reningseffekt med avseende pa suspenderade dmnen,
total fosfor och zink vid f&rstksanlidggningen.
1973-05-21 = 1973-12-14.

The removal efficiency concerning suspended solids,

total phosphorus and zinc in the pilot plant.

Obehandlat avloppsvatten Medelvédrde Spridning
Suspenderade &mnen ns ss/1 184 79
Total fosfor mg P/L 5,60 1,90
Zink ug Zn/1 524 321

Biologiskt behandlat

avloppsvatten efter

sedimentering.

Suspenderade dmnen mg ss/1 102 86
Total fosfor mg P/1 3,72 1,93
Zink g Zn/1 445 561

Biologiskt behandlat
avloppsvatten efter

filtrering
Suspenderade dmnen mg ss/1 17 11
Total fosfor mg P/1 1,41 0,82

Zink ug Zn/1 252 708
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Figur 10-6. Frekvensdiagram (%) f&r suspenderade &mnen (mg/1)
vid forstksanldggningen. a) Obehandlat avlopps—
vatten. b) Biologiskt behandlat avloppsvatten
efter sedimentering. ¢) Biologiskt behandlat
avloppsvatten efter filtrering.

Frequency diagram (%) concerning suspended solids
(mg/1) in the pilot plant.a) Raw sewage. b) Secon-
dary effluent. C) Secondary effluent after filtration.
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handlat avloppsvatten efter filtrering.

Frequency diagram (%) concerning total phosphorus.
a) Raw sewage. b) Secondary effluent. c) Secondary
effluent after filtration.
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Frekvensdiagram (%) £or zink (pug/l). a) Obehandlat
avloppsvatten. b) Biologiskt behandlat avloppsvat-
ten efter sedimentering. c) Biologiskt behandlat
avloppsvatten efter filtrering.

Frequence diagram (%) concerning zinc (ug/l1).
a) Raw sewage. b) Secondary effluent. ¢) Secon-
dary effluent after filtration.
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11. STUDIER AV ZINKBELASTNINGENS EFFEKTER PA DEN HOGBELASTADE

ARTTVSLAMPROCESSEN UNDER PRECISERADE BETINGELSER.

Effekterna av avloppsvattnets zinkkoncentration, i synnerhet
effekterna av chockbelastning studerades dels under Rya-
verkets driftsférhallanden, dels vid Ryaf&rstksanldggningen.
Vid forstksanlidggningen kunde vissa védsentliga parametrar,
sdsom hydraulisk belastning, returslam— och &verskottsslam—
fl8de hillas konstanta eller anpassas till fOrstkens milsdtt-
ning. Processens viktigaste variabel, nZa'mligeﬁ avloppsvatt-
nets sammansdttning, kunde emellertid inte paverkas under f&r-
sBksperioden.

Zinkens negativa effekter i form av processtdrningar vid extremt
héga zinkbelastningar kunde tydligt observeras dock ej betrak-
tas som specifika. Andra tungmetaller som t.ex. nickel samt ej
definierade toxiska f&roreningar fb&rorsakade vid vissa till-
fdllen likartade processttrningar som zink. Avloppsvattnets
allmdnna beskaffenhet &r alltsd ndgot som bdr beaktas.

For att kunna studera zinkens roll i den hSgbelastade aktiv-
slamprocessen utférdes forsdk i modellskala med ledning av
erhallna resultat vid Ryaverkets drift och den forstksanl&gg-
ningen. Vid dessa forstk anvdndes den modellanliggningen, som
redovisag under 4.3.

Nu kunde f&rutom den hydrauliska belastningen &ven avlopps-
vattnets beskaffenhet hillas konstant eller regleras for att
passa undersSkningarnas syfte.

Systemets BS-belastning var sdledes konstant. Slambelastningen
varierade med den aktuella aktivslamkoncentrationen och mot-
svarade med en viss spridning Ryaverkets projekterade slam—

belastning, d.v.s. 1 kg BS/1 kg slam, dygn. Spridningen kring
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detta riktvdrde var emellertid stor pd grund av variationer i
systemets slamkoncentration.
Vid understkningen anvidndes tva typer av syntetiskt avlopps-—

vatten. Sammansdttningen framstdlles i Tab. 11-1.

Tabell 11-1. Syntetiska avloppsvatten for modellforsdk.
Synthetic sewage used at laboratory tests.

I.
Glukos 240,0 mg/1
Jastextrakt 60,0 mg/1
NH, Cl 90,0 mg/1
My SO +7 H,0 25,0 mg/1
1,4 1
(NH4)2 Fe(S0,),+ 6 H0 ’ ng/
MnCl, o4 HZO 1,2 mg /1
CaCl,- 6 H,0 1,5 mg/1
290,0 1
KH,PO ' ng,/
. 800,0 1
Na,HPO, 2 B0 mg/
IT.
Pepton 222,2 mg/1
NH, C1 194,4 mg /1
MgySO, 7 H)0 62,5 mg/1
22,2 1
KH,PO ng/
. 1
Na,HPO, 2 H0 22,7 ng/
FeCl., -6 H.O 578,5 ug/1



100

Det syntetiska avloppsvattnet av typ I. anvindes bara i fOrstkets
inledande skede.Det visade en klar tendens till spherotilusbild-
ning di energikidllan utgjordes av i huvudsak glukos.
Huvudfdrstket startades med avloppsvatten av typ II, dock med
tillsats av zink i en baskoncentration av 300 ug Zn/l. Som
ympmaterial anvindes aktivt slam fradn Ryaverket.

Forstket foljdes dels genom kvalitativa biologiska observa-
tioner av slammets mikrobiologiska sammansdttning och dess
flockstruktur, dels genom undersCkningar av slamkoncentra-—

tion, slamvolymindex, slamaktivitet (TTC-metod) och slammets
halt av exocelluldra biopolymerer, d.v.s. dess polyelektro—
lythalt. Forstksprogrammet inkluderade dven sedimenterings-—
analyser och bestédmningen av slammets zonsedimenteringshastig-
het vid olika zinkbelastningar. Sistndmnda kunde dock ej genom-
foras pd grund av det aktiva slammets flockstruktur och starka
efterflockningstendens. Slammet fick stabilisera med avseende

pd bade slamaktivitet och polyelektrolythalt vid en baskoncen-
tration av 300 ug Zn/l i inkammande vatten.

Chockbelastningen simulerades genom dosering av 600 ug 7Zn/l,
vilket hade till effekt en starknedsidttning i slamaktivitet

och polyelektrolythalt. Forstket fick dock avbrytas, ty tva
timmar efter zinkdoseringen blev slamflykten sd omfattande,

att slammet forsvann praktiskt taget fullkomligt ur modell-
anldggningen. Efter nagra dygn regenerade slammet och slam-
aktiviteten uppnadde ater sitt normala védrde. Slammets poly-
elektrolythalt stabiliserades dock vid en betydligt ligre

niva. Slamstrukturen visade entydigt en zinkpéverkan.
Aktivslamsystemets belastades da genom doseringen av 1000 ng zZn/l.
Efter denna chockdosering fOrsdmrades slamtrukturen tydligt med

slamflykt som £61jd. Forsta chockdoseringens forddande effekter
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kunde emellertid ej cbserveras. Slamaktiviteten minskade
markant, men &terhdmtning skedde inom ndgra dygn i det
ndrmaste till utgdngsvirdet. Slammets strukturella fOrdnd-
ringar var dock langvariga, polyeletrolythalten stabilisera-
des vid en dnnu l&gre nivé &n tidigare.

Forstket fortsattes did utan zinkdosering, d.v.s. med basvdrde
motsvarande vattnets naturliga zinkkoncentration, i snitt
40~-50 ug Zn/l. Férdndringar i slamstrukturen kunde efter 14
dygn inte observeras och fo6rstket avbrots.

Férstksresultat framstdlles i Fig. 11-1 och i Fig. 11-2.

Ovan redovisade forstk visade vidare ett tydligt samband mellan
slamaktivitet och slammets polyelektrolythalt. Med Okande slam-
aktivitet minskade slammets polyelektrolythalt med en viss
tidsforskjutning under hela f£8rstksperioden.

Detta samband framstdlles i Fig. 11-3.

Fenomenet kunde inte forklaras experimentellt men star i god
bverenskonmelse med hypoteser om sambandet mellan bakterie-
populationernas fysiologiska tillstand och deras sjdlvflocku-
lation.

Genam de redovisade undersSkningarna i modellanl&dggningen
kunde en reproduktion av de vid Ryaverkets observerade process—
stdrningarna ske. De var emellertid ej fullkomligt relevanta
betrdffande zinkinnehallets kemiska form. Vid forstket dosera-
des ndmligen zink sam zinksulfat, d.v.s. i jon form. Avlopps-
vattnets zinkinnehall &r emellertid till form fordelat mellan
jonform, komplexform och partikelform. Den hdr férdelningen
spelar sannolikt en stor roll f&r upptagandet och torde pé-

verka zinkens ackumulering och dess toxicitet.
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Figur 11-1. Biopolymerhalt i slam vid modellfdrstk med zinkdosering.

a) Synt. avloppsvatten I.
vatten II.

b) och ¢) Synt. avlopps-

The biopolymer concentration in sludge at the laboratory
tests with zinc added. a) Synth.sewage I. b) and ¢) Synth.
sewage IT.
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Figur 11-2. Slamaktivitet vid modellf&rsSk med zinkdosering.

The sludge activity at laboratory tests with zinc added.
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Sammanfattningsvis kan konstateras, att avloppsvattnets zinkhalt
paverkar aktivslamprocessens biocoxidations—= och sedimenterings-—
funktion. Det aktiva slammet, utgSrande en heterogen population
av mikroorganismer, kan, inom en relativt kort driftsperiod,
anpassa sig, d.v.s. adaptera till st&tvisa zinkbelastningar,

vad gdller bicoxidation.

Zinkbelastningens inverkan pad biomassans struktur och ddrmed pa
slammets sedimenteringsegenskaper bOr daremot betraktas som lang=-
variga. Dessa strukturella fOréndringar fOrstédrker vidare de
primdrt toxiska effekterna genom slamaterfdringens nedsatta effek-
tivitet sdrskilt gerom forluster i bicmassan, férorsakade av slam—

flykt.
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12. AVLOPPSVATTNETS BIOLOGISKA, KEMISKA OCH FYSIKALISKA BEHANDLING.

De biologiska processerna f&r behandling av kammunala och indu-
striella avloppsvatten dr de dominerande och kammer sé& att for=-
bli dven under den nirmaste framtiden dtminstone vad betr&ffar
det kammunala omradet.

Tillédmpningen av enbart kemiska eller fysikaliskt—kemiska be-
handlingsmetoder dr i huvudsak begrédnsade till det industriella
onrédet.

Kambinationerna av biologiska, kemiska och fysikaliskt-kemiska
processer ddremot har haft sitt definitiva gencmbrott inom den
kamunala avloppsvattenbehandlingen. Detta gencmbrott har pa-
skyndats genom de &kade reningskraven vad betr&ffar ndrsalter,
dd i forsta hand fosfor.

Sédrskilt aktuella dr fragor i samband med hégbelastade aktiv-
slamprocesser med sina variationer. Har inverkar ndmligen hoga
utgaende halter av suspenderat och partikulédrt material ej pad
reningsgraden.

Bland de enhetsoperationer, som vanligtvis kompletterar de
biologiska processerna utgdr filtreringen det enklaste ingrep-
pet. Skillnad bdr emellertid gbras mellan filtrering som rent
fysikalisk operation for att uppnd Skad separation och filtre-
ring samn inkluderar fysikaliskt=kemiska processer, t.ex. ad-
sorption med aktivt kol.

Filtrering sam rencdlad mekanisk separationsoperation innebir
enbart en forstdrkning av den verkan, som uppnds genom efter-
sedimenteringen. I motsats till denna kan dock filtreringen inte
sdgas vara integrerad i sjdlva reningsprocessen.

Filtrering sam enhetsoperation anvdndes dock ej uteslutande efter

den biologiska reningsprocessen utan den dr vanligtvis det sista
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steget &ven vid biologisk-kemisk och kemisk avloppsvattenbehand—
ling. Detta motiverar att filtreringsunderstkningarna redovisas
senare, i anslutning till simultan- och efterfdllningstudierna.
Kemiska avloppsvattenbehandlingen uppdelas vanligen enligt £61-
jande:

Simultanfdllning

Forf&llning

Efterfdllning

Direktfallning.

Valet av kemisk behandlingsoperation och valet av fdllningske-
mﬂalier bestimmes av behandlingens mdlsdttning, d.v.s. upp-
fyllandet av stdllda reningskrav inom givna ekoncmiska ramar.

I detta arbete redovisas understkningar av simultanfdllning
och efterfdllning.

Direktfdllning till&mpas oftast vid mindre eller medelstora
reningsverk och di i samband med langtgdende avloppsrening i
férsta hand. FOr stora och regionala reningsverk betraktas dels
kemikaliekostnaden f£Or hdg och midngden producerat slam, bestd-
ende av primdrt och kemiskt slam, for stor for att tilldta ett
praktiskt anvandande.

Forfdllning, i synnerhet f&llning med basiska kemikalier kunde
vara ett attraktivt behandlingsalternativ med tanke pd tung-
metallernas negativa effekter. Vid Ryaverket betraktas proces—
sen emellertid som orealistisk pa grund av avloppsvattnets be-

skaffenhet med bl.a. lag f&roreningsgrad.

12.1. Simultanfdllining

Simultanfdllning innebdr definitionsmissigt, att aktivslam-
processen sam enhetsprocess och fdllning som enhetsoperation,

utfdéres tidsmdssigt och lokaliseringsmédssigt parallellt.
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Detta medfdr, att processen begrédnsas av biologiska faktorer i
férsta hand. Foljaktligen bdr badde de kemiska och fysikaliska
delprocesserna anpassas till processens biologiska villkor.
Simultanfdllning har fatt amfattande anvéndning i samband med
utvecklingen av det s.k. tredje reningssteget, fOr att upp-

fylla Skade krav pa ndrsaltreduktion vid kommunala reningsverk.
Minskningen av ndrsaltutslidpp och da sdrskilt minskningen av
fosforutslipp, stdllde krav, som vanligen inte kunde uppfyllas
med konventionella mekaniska och mekanisk-biologiska behand-
lingsmetoder.

Bland fillningskemikalier anvindes f&r simultanfillning frimst
aluniniumféreningar, jdrnféreningar med tre- eller tvavirt jérn.
Andra fidllningskemikalier, sdsom kalk, spelar bara en under-
ordnad roll inom detta cmrade.

P& grund av undersSkningens primdra mdlsdttning studerades dock
dven kalk sam f&llningskemikalier vid Rya-fOrstksanldggningen.
Simultanfdllningens syfte var i dessa studier dels att uppnd
stabila driftsférhdllanden, &dven vid tillfdllen, ndr process—
stOrningar uppkommer p.g.a. toxiska effekter, dels att i m&j-
ligaste mén reducera tungmetallhalterna i det behandlade avlopps=
vattnet.

Med denna bakgrund understktes anvandningsmdjligheterna for
fdllningskemikalierna.

Vid valet av fallningskemikalier far inte gltmmas, att alla former
av kemisk behandling nddvindigtvis medfér en artificiell for-
orening av vattnet. FOrdelar och nackdelar med en viss behand-
ling bdr stdllas mot varandra. Ur processynpunkt dr kemikalie-
tillsatsens effekter av stdrsta vikt. I synnerhet gdller detta
for simultanfdllning, vid vilken biologiska och kemiska processer

forsiggar parallellt och péverkar varandra.
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Remikalietillsatsens priméra effekter utgbres i huvudsak av de
trevirdiga metallernas biologiska effekter. De konventionellt
anvianda trevidrdiga metallerna, sésam aluminium och jédrn, kan
inte sigas vara toxiska. En viss paverkan pa den biologiska

processen kan dock observeras.

12.1.1. Simultanf8llning med kalk.

Metallen kalcium dr en av vattnets stSrre kanponenter. I form
av vattenltslig vdtekarbonat dr kalcium det bdrande elementet

i vattnets buffertsystem, som allmint beskrives av kalk-kolsyra
jémvikten. Detta buffertsystem dr av avgtrande betydelse fOr
vattnets ekosystem, och kalcium kan ddrfdr inte betraktas som
ett fr&mmande &mne i vattnet.

Anvandningsomradet £6r kalk som fdllningskemikalie dr emeller-—
tid rdtt begrédnsat. Kalciumjonen bildar med ortofosfater en svar-

16slig fdllning i form av CaHPO4, Ca3 (PO4)2 eller Ca (OH)2(PO

10 e
beroende av fdllningens pH-varde. Med ledning av respektive 18s-
Lighetskonstanter (pK.°%) = 7,0, 26,0 och 115,0 - kan véntas att

kalkfdllningen i form av CalO (OH)2(PO d.v.s. hydroxiapatit &r

W6
effektivast for fosforreduktion. FOr att uppnd maximal effekt
kraves emellertid relativt hégt pH-vdrde vid f&llningen, pH 10,0

- pH 11,0.

Hydroxiapatitfidllningens optimala pH-vidrde &r bland annat starkt
bercende av vattnets vatekarbonat och magneziumkoncentration.

Aven om s& héga pH-vdrden som pH-13 kan accepteras vid simultan-
fdllning, Eckenfelder (1967), dr det vanligen nddvandigt att proces-
sen kompletteras genom karbonisering, som justerar pH-virdet £or
den sekunddra sedimenteringen.

P& grund av att kalkfdllningen av ekonomiska skdl forutsdtter dels

en recirkulation av kalken, dels en atervinning efter £&rbrinning,
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anviandes forfarandet oftast vid efterfdllning eller direkt-

f8llning inom avloppsvattentekniken.

12.1.2. Simultanfdllning med jérn.

Simultanfdllning med trevdrdiga jérnfdreningar, sdsom jdrn (III)-
klorid och jarn (III)sulfat anvdndes i stdrre amfattning i Europa,
da framst i Tyskland och Schweiz. Thomas (1965, 1966, 1970),
wildi (1972, 1972), m.m.

Bven jdrn(IT)sulfat kan anvdndas vid simultanfdllning, da oxida-
tionsreaktionerna spelar en viktig roll. Fdllningens effektivi-
tet kan dérvid f&rbidttras i och med, att bireaktioner, som
hydroxidbildning och pH-minskning dé&mpas vid kemikaliedose-
ringen. Stumm (1970), Connel (1970) och Kjeldaas (1971).

Jérn liksam kalcium betraktas som f£6r mikroorganismerna livs—
viktiga spdrdmnen. Jdrnsalternas synergistiska effekter vid
eutrofieringen dr védlkdnda. Rhode (1948), Skulberg (1966)

Clasen och Bernhardt (1974). Det aktiva slammets organismer

kan paverkas bdde av jdrnbrist och jirn&verskott. Jdrn spelar
ndmligen, vid sidan av andra metaller som magnesium, mangan
m.., en viktig roll £8r mikroorganismernas cytokromer. Dessa
paverkar cellens redoxreaktioner och siledes slammets biocoxida-
tion. Stanier, Daudordff och Adelberg (1963).

Nir en bristsituation pad ett livsviktigt niringsimne uppstir

i substratet, d.v.s. det obehandlade avloppsvattnet, blir

saddana organismer dominerande i systemet, vilkas behov av det

ifrdgavarande ndringsdmnet &r ligre eller obefintligt.

Carter och McKinney (1973) har experimentellt kunnat bekrifta
Pfeffer's (1967) tidigare erhdllna resultat, vilka visade, att
det aktiva slammet vid jdrrbrist domineras av filamentbildande

organismer typ Actinomycetes. Slammet fick di minskat bicoxida-
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tionshastighet, Skat slamvolymindex och fOrsdmrade sedimenterings-—
egenskaper. Tillsatt jdrn aterstdllde slammets biologiska status,
men forbittringen var starkt beroende av slamdldern. Kraftigt
okad avtappning av &verskottsslam bidrog till aterstdllandet

av den biologiska jamvikten.

Bven dverdoser av jérn medfor tydliga fOrsd@mringar i slammets
beskaffenhet, vilka f&rorsakas dels av kompetitiva enzymreak-
tioner med relativt magnesiumbrist som £613d, dels av ndring=
tillforselns blockering pa cell- resp. flockytan. Det senare

dr huvudsakligen en £61jd av jdrnsalternas ldslighetsegenskaper.
Iosligheten &dr nidmligen 18g i vattenfas och "jdrnltsningar"
utgdres ofta av kolloider. Dessa kolloider bildar vid hdgre
koncentrationer beldggningar pa flockarnas ytor. Jédrnkolloid-
himnan kan enzymatiskt amvandlas till molekyldra eller kom~
plexa féreningar, vilka kan deltaga i cellernas metabolism. Be-
l8ggningen blockerar dock ndringsédmnenas transport till mikro-
organismerna samt &kar tendensen till bildning av makroflockar.
Riskerna f&r primdra biologiska skadeeffekter pd grund av &ver-
dosering av jarn &r emellertid smd vid simultanfdllning. Den

i sammanhanget vanliga jdrntillsatsen, 10-12 mg Fe/l, ligger
inom det amrddet, som bedtmmes vara optimalt f&r slammets
organismer.

Storre problem kan uppkomma vad betrdffar pH-forhdllandena i
det bioclogiska systemet. Jdrndoseringens optimala pH-virde dr
PH 4,4 - pH 5,5, men aktivslamprocessens optimala pH-virde &dr
déremot pH 6,0 = pH 8,0. Mulbarger och Shifflett (1970), pH-
optimun £&r aktivslamprocessen resp. fOr kemisk fdllning visas

i Fig. 12-1.
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Figur 12-1. Fosforfdllningens pH-optimum i aktivslamprocess (a)

och vid kemisk fallning (b).

Effect of pH on phosphorus removal from a final
effluent.

Vid dosering av j8rn(IIIl)klorid upptrdder en minskning av
vattnets alkalitet. Denna minskning uppgdr enligt Mulbarger
och shifflett (1970) till 2,7 g Ca,CO3 per g Fe, och medftr
sdledes en pH-minskning som kan innebdra negativa effekter
pd slammets biologi, i symnerhet i avloppsvatten med 1&g

hérdhetsgrad och buffertkapacitet.



113

12.1.3. Simultanfdllning med aluminium.

Anvindningen av aluminiumsalter, da sérskilt aluminiumsulfat
har fatt en dominerande stéllning framst i USA och i de
skandinaviska l&nderna.

I motsats till kalcium och jdrn kan aluminium inte klassas
scm biologiskt essentiell, d.v.s. livsviktig. Aluminium-
doseringen bdr sdledes betraktas som potentionellt toxisk
f6r slammets organismer.

Zenz och Pivnicka (1969) kunde observera, att aktivslammet
vid Hanover Park reningsverk (Illinois), ddr vid simultan—

f4llning doserades 250 mg A12 (S « 18 Hzo/l, visade tyd-

O4)3
liga skillnader med avseende pa den biologiska populationen.
Frimst antalet hégre former av protozoer, sasom frisimmande

och fastsittande ciliater minskade markant. Trots att dessa
organismer spelar en viktig roll i reningsprocessen kunde

ingen minskning i verkets reningseffekt observeras. Mera in-
gaende undersCkningar har publicerats av Unz och Davis (1975).
Av deras resultat framgdr, att dven om protozoapopulationen,
nitrifikationen och bakteriecellernas bioflockulation paverkades
negativt genom aluminiumdoseringen, s& var antalet levande
bakterieceller i bicmassan htgre i biologiskt-kemiskt slam &n

i aktivslam utanvtillsatt aluminium. Detta till synes kontro-
versiella fenocmen kan dock forklaras med att aluminium-hydroxi-
polymererna, som bildas i vattenfas vid aluminiumdoseringen,
effektivt utflockar bé&de mikroorganismer och organiska kolloider.
Flockarna kan séledes betraktas som cell- och ndringsdmnekon-
centrat. I detta ldge kan mikroorganismernas nedsatta vitalitet
kanpenseras av optimala ndringsférhdllanden. Ciliaterna, vars

livsvillkor i h&gbelastade aktivslam inte kan tillgodoses op-

timalt, ersdttes ur funktionell synpunkt av aluminium-hydroxi-
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polymerer, vilka infangar och adsorberar de fria bakte-
riecellerna, ddrmed bidragande till reduktionen av avlopps—
vattnets biologiska syrefdrbrukning.

For fosfatfdllningens pH-optimum dr situationen mer gynnsam
dn vid Jjirndoseringen. Det optimala pH-owrddet, d.v.s. pH5,0 =
6,0, 8r dock ldgre &n aktivslammets pH-optimum.

P& grund av alkalitetsminskning uppkammer liknande problem vid
aluminiumfdlining sam vid jdrnkloriddoseringen. Alkalitets-
minskningen &dr dock ndgot hdgre, 5,5 g CaCO3 per g Al.
Beddmningen av effekterna av processens alkalitetminskning &dr
inte enhetlig i facklitteraturen. Orsakerna till detta bdr
sannolikt stkas i avloppsvattnens beskaffenhet vid de publi-
cerade understkningarna, ty vattnets hardhet, och buffert-

kapacitet dr av stor vikt vid f&rsdksresultatens utvdrdering.

12.1.4. Simultanfdllningsf&rstk i Rya £Orstksanldggning.

Simultanfdllningsférstk utférdes i pilot skala med fdllnings-

kemikalierna kalk, Ferriflock (FeCl.) och AVR d.v.s. AlZ(SO

3) 430
Tyngdpunkten lades ddrvid pa simultanféllning med kalk, vilket
motiverades av avloppsvattnets ldga hardhet och buffertkapaci-
tet, sam gOr det ytterst kédnsligt mot pH-minskande ingrepp.
Dessutam ville man med hjdlp av ett basiskt fdllningsmedel

kunna reducera de tillf&lligt higa tungmetallhalterna, i f£&r—

sta hand zinkhalterna. Tungmetallreduktionen i aktivslamproces=-
sen sker genom foljande tre mekanismer, biologisk upptagning och
inbyggnad, metallhydroxidprecipitation och metalljonernas adsorp-

tion pd aktivslamflockarna. Simultanfdllningens syfte &r att

forstédrka f&8llnings— och sorptionseffekterna.
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De kemiska fdllningsreaktionernas villkor uttryckes genom 18s-

lighetsprodukten.
o, ™) (o)’ _ Ekv. 12-1.
M (OH), P
i
M T, Metalljonkoncentration Mol /1
OH ’ Hydroxyl jonkoncentration Mol/l

MX(OH) 5 Metallhydroxidkoncentration Mol/1

Ksp } Idslighetsprodukt
Ur grundekvationen framgdr att metallhydroxidfdllningen i fOrsta
hand &r beroende av hydroxyljonkoncentrationen d.v.s. av vatten—
fasens pH-vdrde. Med Ckad pH-vdrde Okar fdllningens effektivitet
sdvida aterupplOsriing genom komplexbildning ej uppkammer. Vid
arvandning av kalk som basisk f&llningskemikalie kan komplexbild-
ningen betraktas som obefintlig.
Loslighetsprodukt av vissa viktiga tungmetaller angives i Tab.

12-1.

Tungmetallernas reaktioner vid kalkfdllning &dr emellertid mer
kamplexa, d& dven basiska karbonater bildas parallellt med
hydroxidfdliningen, vilka bestédr av en blandning av reaktions-
produkter och dr stSkiometriskt odefinierade. Trots detta kan
féllningsreaktionens pH-beroende bedtmas enligt den fdrenklade
formeln £6r hydroxidbildning.

Utom fallningsreaktionernas gynnsamma férutsdttningar vid kalk-
dosering bdr hdnsyn tagas &dven till de biologiska effekter av

antagonismen mellan vattnets kalciumjoner och tungmetalljoner.
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Tabell 12-1. Ioslighetsprodukter (Ksp) av vissa metalloxider resp.
metallhydroxider. (Argo, Culp 1972).

Solubility products of cationic heavy metal oxides

or hydroxides.

20 2 x 108
2 (0H) 8,5 x 1074
Ba CO, 1,6 x 1072
Ba SO, 1 x 1010
BiO OH 3 x 10t
cd (om) 2 x 10t
Cr (0H) 1 x 1030
cu(oH)., 3 x 10
Fe (OH) , 1,8 x 10°%°
Fe (OH) , 6 x 108
HgO 3 x 102
Mn (OH) 2 x 1013
Pb,0 (OH), 1,6 x 1671
SnO 1 x lOmGl
Ti (OH) 5 1 x 10740

Zn(OH)3 4,5 x 10
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Vid simultanfidllning med Ferriflock och AVR kunde man r&kna
med betydande svirigheter pa grund av avloppsvattnets beskaf-
fenhet. Dessa kemikalier, redovisade ovan, paverkar tydligt
avloppsvattnets alkalitet, dess pH-vdrde. Avioppsvattnet,
som behandlas vid Ryaverket, kdnnetecknas av 1&g totalhdrd-
het och buffertkapacitet. Detta innebdr, att under ogynn—
samma forhdllanden kan s& 1ldga pH-varden foreligga i det
biologiska systemet, att de paverkar biamassans organismer.
For att kunna beddma inverkan av variationerna av avlopps-—
vattnets alkalitet och buffertkapacitet utfdrdes understk-
ningar av flddesproportionella timprover med avseende pa
alkalitet och buffertkapacitet. Ur erhallna resultat fram-—
gér, att vattnets buffertkapacitet och alkalitet varierar
inom vida grédnser olika veckodagar och &dven olika tider pa
dygnet.

Exempel pd alkalitetens och buffertkapacitetens variationer

visas i Fig. 12-2.

I brist pd kontinuerlig pH-registrering begrinsades pH-kontrol-—
len till dagligen utférda, manuella pH-mdtningar. Med ledning
av vattnets varierande buffertkapacitet kunde denna kontroll
inte betraktas som tillrdcklig. F&r att undvika pH-variationer
vid simultanfdllining borde darfdr kemikaliedosering utfdras
under pH-kontroll- och reglering. Harvid skulle inte enbart
processens pH-stabilitet kunna uppratthdllas, utan kemikalie=
mdngden och foljaktligen slamproduktionen skulle dessutom kun-—
na optimeras. Andersson och Nemeth(1975).

Vid huvudforstket, under pericden 1973-05-21 - 1973-12-~14, ut-

fordes simultanfdllning med kalk som f&8llningskemikalie. Vid
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PH
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Figur 12-2.

Time (h)

Variationer i avloppsvattnets buffertkapacitet.
a) 1975-02-01 - 02-02 (lbrdag-stndag)
b) 1975-02-04 - 02-05 (tisdag-onsdag)

Variations in the buffer capacity of the sewage.
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detta forstk doserades 90 g Ca(OH}ZAHB, i form av tjock suspen-
sion (slurry). Fdllningens pH-vdrde varierade dirvid mellan

pH 8,9 och 9,2. Amirkningsvirt var, vid detta simultanf&ll-
ningsforsck, att mangden suspenderade dmnen Okade i det sedi-
menterade vattnet jamEdrt med referensanldggningen utan kemi-
kalietillsats. Denna Okning resulterade inte bara i Skad grum~
lighet i det behandlade vattnet, utan &ven i reducerad renings-
effekt, i synnerhet i nedsatt zinkreduktion. Partiklarna visade
ndmligen en tendens, till Skad zinkhalt, di separationsgraden
héjdes. Aven om partikelfdrdelningsanalyser och zinkanalyser pa
separata partikelfraktioner inte har kunnat utfdras, pekar
resultaten pd, att zinken koncentreras framst i de smipartik-
larna, som dr svarsedimenterbara.

Dessa observationer &verensstimmer med undersdkningar utftrda av
Chen, Young, Jan och Rohatgi (1974). Tungmetallanalyser pd sepa-
rata partikelfraktioner visade, att zink, koppar och kadmium &r
koncentrerade i smipartiklar bade i obehandlat och biologiskt

behandlat avloppsvatten. Fig. 12-3.

Pa grund av dessa observationer forstédrktes separationstekniken
genom filtrering, bestdende av parallellt kopplade konventionella

sand och sand-antracitfilter samt uppstrdmsfilter med sand.

12.1.5. ForsBksresultat vid simultanfdllning med kalk.

Vid beddmningen av fOrstksresultaten kan konstateras, att simul-
tanfdllning inte ndmnvart kunde fOrbdttra processens totala renings-—
effekt betrdffande de understkta parametrarna, sasom halterna sus-
penderade dmnen, totalfosfor och zink. Halten suspenderade Smnen
var t.o.m. genomgaende higre vid simultanfdllning, &n den var i

referensanliggningen, dir ingen kalkdosering f&rekom. Fosforreduk-
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Figur 12-3. Procentuella andelen tungmetaller vid membranfil-
terseparation behandlat i (a) obehandlat avlopps=
vatten och i (b) biologiskt behandlat avlopps-
vatten. (Chen, Young, Jan, Rohatgi 1974).

Percentage of trace metals in primary effluent and
in final effluent retained by the indicated size
of the membrane filter.
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var praktiskt taget oftrd@ndrad. I motsats till detta fOrbittrades
entydigt reningseffekten med avseende pa avloppsvattnets zinkhalt.
Férbéttringen var tydligt observerbar bade koncentrationsméssigt
och stabilitetsmdssigt.

Vid bedtmning av de tabellerade medelvdrdena och deras spridning
bdr hédnsyn tagas dven till de simulerade chockbelastningar, som
utfoérdes under forstksperioden. FOr att kunna understka processen
under extrema forhdllanden doserades vid vissa tillfdllen zink-
salter till avloppsvattnet i koncentrationer pd 10 000 ug Zn/l.
Dessa héga zinkhalter i det obehandlade avloppsvattnet kunde,
med den anvinda provtagningsanordningen, dock inte medtagas i
angivna medelvédrden. Med denna bakgrund kan konstateras, att
simultanfdllning med kalk ger tillfredsst8llande reningseffekt
med avseende pa zinkreduktion, dven vid extremt hdg zinkbelast-
ning.

Det dr emellertid svart att entydigt beddma simultanfidllningens
positiva effekter pa processens stabilitet med ledning av

under forsSksperioden erhdllna medelvdrden och deras spridning.
Den ndgot Skade stabiliteten framgdr didremot vid jamfrelse

av matvardenas frekvensfbrdelning vid de studerade processerna.
Forstksresultat framstilles i Tab. 12-2 och i Fig. 12-4, 12-5

och 12-6.

Sammanfattningsvis kan konstateras, att reningseffekten i den
aktuella hdgbelastade aktivslamprocessen inte kunde f£8rbdttras
ndmnvart genom simultanfdlining med kalk. Processens stabilitet
Skade dock klart &dven vid tillf&llen, da avloppsvattnets zink-

koncentration var extremt hog.
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Tabell 12-2. Reningseffekt med avseende pd suspenderade dmnen,
total fosfor och zink vid £8rstksanléggningen.
Simultanfdllning med kalk. 1973-05-21 - 1973-12-14.

The removal efficiency concerning suspended solids,
total phosphorus and zinc in the pilot plant. Simul-
taneous precipitation with lime.

Obehandlat avloppsvatten Medelvérde Spridning
Suspenderade dmnen mg SS/1 184 79
Total fosfor mg P/1 5,60 1,90
7ink ug Zn/1 524 321

Simultanfdllt avlopps-—
vatten efter sedimen-
tering. (Ref. biolo-
giskt behandlat).

Suspenderade dmnen mg SS/1 129 37
Ref. 102 86

Total fosfor mg P/1 3,40 1,42
Ref. 3,72 1,93

Zink g Zn/1 367 415
Ref. 445 561

Simultanfdllt avlopps—
vatten efter filtrering
(Ref. biologiskt be-

handlat)

Suspenderade dmnen mg SS/1 25 15
(Ref.) 17 11

Total fosfor mg P/1 1,48 0,60
(Ref.) 1,41 0,82

Zink Wg Zn/1 176 203

(Ref.) 252 708
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Figur 12.4. Frekvensdiagram (%) f8r suspenderade dmnen (mg/1)
vid forsdksanldggningen. Simultanfdllning med kalk.

a) Cbehandlat avloppsvatten.

Frequency diagram (%) concerning suspended solids (mg/1)

in the pilot plant. Simultaneous precipitation with lime.
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Figur 12.5. Frekvensdiagram (%) f&r total fosfor (mg/l) vid
forstksanldggningen. Simultanfdllning med kalk.

Frequency diagram (%) concerning total phosphorus
in the pilot plant. Simultaneous precipitation with

lime.
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b) Biologiskt behandlat avloppsvatten efter sedimentering (Ref.).

b) Secondary effluent (Ref.).

c¢) Simultanfdllt avloppsvatten efter sedimentering.

c) Simultaneously precipitated sewage after sedimentation.
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Figur 12-6. Frekvensdiagram (%) f&r zink (mg/1) vid forsdksan—
liggningen. Simultanfdllning med kalk.

Frequency diagram (%) concerning zinc in the pilot

plant. Simultaneous precipitation with lime.
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12.2. Efterfdllning.

Efterfdllning med olika f&llningskemikalier anses vara en av

de vanligaste processerna inom den langtgdende biologiskt-
kemiska avloppsvattenbehandlingen. Processen utvecklades i
forsta hand i avsikt att uppnd en Okad ndrsaltreduktion.
Tillimpningsanradet utvidgades emellertid dels for att Ska

de biologiska processernas reningseffekt pd organiska f&ro-—
reningar, dels f&r att bekdmpa industriella f&roreningar.
Processen kan inte anses vara oberoende av den féregdende
biologiska reningsprocessen, men ddremot dr den tydligt ok&ns—
ligare f£&r det behandlade vattnets beskaffenhet och dess varia-
tioner.

Efterfdllning anvdndes sdledes oftast efter hogbelastade bio-
logiska system, d& nedbrytningen av avloppsvattnets organiska
fororeningar inte dr fullkamlig, och koncentrationen av parti-
kuldra organiska &mnen i regel dr h6g. Aven bristfdllig separa-
tion kan korrigeras fordelaktigt genom efterfdllning.

Valet av fdllningskemikalier &r beroende av behandlingens mdl-
sdttning, avloppsvattnets beskaffenhet och recipientens kins—
lighet. I motsats till simultanf&llning, d& £41lning med alu-
minium, jarn(III)= och jdrn(II)salter intar en dominerande st&ll-
ning, dr kalken vid efterfdllning den mest anvinda f#llningskemi-
kalien. Det dr slamrecirkulationen och kalkdteranvdndningen ge-
nom £orbrénning som betraktas som avgSrande vid processens be-
ddmning. Vid kalkf&dlining beh&ver man ej taga hidnsyn till aktiv-
slammets biologi, och kalkfdllningensoptimala pH-vdrde kan ut-
nyttjas utan kampromisser. Efterfdllningen kan utformas som en
enhetsoperation i form av ett sista reningsteg kcmpletteraﬁ med
en lamplig separation eller som en deloperation inom ett mer

eller mindre invecklat fysikaliskt-kemiskt behandlingsystem.
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Tab. 12-3 Reningseffekt med avseende pd suspenderade dmnen, total

fosfor och zink vid £Orsdksanldggningen. Efterfdllning

med kalk. 1974-01-29 - 1974-03-21.

The removal efficiency concerning suspended solids, to-

tal phosphorus and zinc in the pilot plant.

pitation with lime.

Obehandlat avlopps-— Medelvarde
vatten

Suspenderade dmnen mg SS/1 158
Total fosfor mg P/1 4,30
Zink Hg Zn/1 443

Biologiskt och kemiskt
behandlat avloppsvatten

efter sedimentering.

Suspenderade dmnen mg SS/1 49
Total fosfor mg P/l 1,37
Zink ug Zn/1 171

Biologiskt och kemiskt

behandlat avloppsvatten

efter filtrering.

Suspenderade dmnen mg SS/1 25

Total fosfor mg P/1 0,56

Zink ug zZn/1 92

Postpreci-

Spridning

717
1,67

386

22
0,62

285

83
0,61

148
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Figur 12-7. Frekvensdiagram (%) f&r suspenderade dmnen (mg/1)
vid forsdksanldggningen. Efterfdllning med kalk.

Frequency diagram (%) concerning suspended solids in

the pilot plant. Postprecipitation with lime.
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Figur 12-8. Frekvensdiagram (%) for total fosfor (mg/l)
vid férstksanliggningen. Efterfdllning med kalk.

Frequency diagram (%) concerning total phosphorus
in the pilot plant. Postprecipitaion with lime.
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Figur 12-9. Frekvensdiagram (%) f&r zink (mg/l) vid forscks-—
anldggningen. Efterfdllning med kalk.

Frequency diagram (%) concerning zinc in the pilot

plant.
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I bdgge fall kompletteras efterfdllningsenheten med pH-justering,

d.v.s. karbonatisering.

12.2.1. Efterfdllning vid Rya—fotrstksanldggningen.

I vid Rya-forstksanldggningen utfdrda studierna understktes i
f&rsta hand kalk sam f8llningskemikalie. Vid kalkdosering

-~ 250 g Ca(OH) 2/m3 - blev f4llningens pH-virde pH 11,3 - 11,5,
vilket gjorde det m&jligt, att reducera bade fosfor och zink-
halterna dven vid tillf&llen, ndr den biologiska processen
var mer eller mindre ur funktion.

Kemikaliedoseringens optimering, slamrecirkulation och &ter—
vinning studerades dock inte vid dessa £6rstk. Malsdttningen
begrénsades enbart till observationer av processens renings-
effekt.

Forstksresultat i Tab. 12-3 och i Fig. 12-7, 12-8 och 12-9.

Frekvensfbrdelningen av halten suspenderade &mnen efter sedi-
mentering visade i stort samma karakt&r som efter biologisk
rening, dock med en viss fOrskjutning mot en stdrre process-—
stabilitet. 74% av proverna ligger inom koncentrationsomriddet
20 - 50 mg 8S/1, med en topp (18 %) f&r koncentrationer mellan
75 och 100 mg SS/1. Detta resulterar i ett medelvidrde pé& 49
mg SS/1 , jamfért med 57 mg SS/1 efter biologisk behandling.
Situationen fordndrades markant efter filtrering, di frekvens—
f6rdelningen pekade pa en mycket stabil drift med stabil renings-—
effekt. 57 ¢ av proverna gav koncentrationer av suspenderade
dmnen pd 0 = 10 mg SS/1 och 97 % av vdrden under 30 mg SS/1.
Medelvirdet Skade fran 19 mg SS/1 efter biologisk rening och
filtrering till 25 mg SS/1 efter efterfdllning med filtrering.

Denna Skning bdr dock helt och hdllet hanfdras till enstaka
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Tab. 12-4. Reningseffekt med avseende pd suspenderade &mnen, total
fosfor och zink vid fdrstksanlédggningen. Efterfdllning
med Gullflock. 1974-07-02 - 1974~07-19.

The removal efficiency concerning suspended solids,
total phosphorus and zinc in the pilot plant. Post-
precipitation with Gullflock.

Obehandlat avlopps— ' Medelvdrde Spridning
vatten

Suspenderade &mnen mg SS/1 373 307
Total fosfor mg P/1 9,69 9,66
Zink ug Zn/l1 706 747

Biologiskt och kemiskt
behandlat avloppsvatten
efter sedimentering.

Suspenderade dmnen mg SS/1 21 12
Total fosfor mg P/1 0,58 0,40
Zink Hg Zn/1 38 23

Biologiskt och kemiskt
behandlat avloppsvatten
efter filtrering.

Suspenderade &mnen ng SS/1 5 6

Total fosfor ng P /l 0,14 0,07
Zink ug Zn/l 29 19
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stérningar i filteranl&ggningarna, vilket delvis framgdr av den
stdrre spridningen i resultat.

Fosforreduktionen visar ddremot en klar f£8rbidttring vid efter-
f4llning, bdde i sedimenterade och i filtrerade avloppsvatten.
Medelvirdena 8r siledes 2,74 mg P/1 och 1,37 mg P/1 utan resp.
med efterfdllning efter sedimentering, och 1,69 mg P/1 och
0,56 mg P/l utan resp. med efterfdllning efter filtrering.
Frekvensfordelningen badde i sedimenterat och i filtrerat av-
loppsvatten visar processens héga stabilitet.

Mer utprdglad dr forbdttringen genom efterfdllning med kalk
vad betrdffar vattnets zinkkoncentration. Medelvédrdena efter
enbart biologisk rening &r 392 ug Zn/l1 i sedimenterat och

336 ug Zn/1 i filtrerat avloppsvatten. Motsvarande vdrden var
efter efterfdllning 171 ug Zn/l resp. 92 ug Zn/l.
FrekvensfOrdelningen visar processens Okade stabilitet.

Vissa frekvenstoppar inom hdgre koncentrationsamraden bSr
tillskrivas utfdrda chockdoseringar av zink ( 10 000 ug Zn/l1)
Dessa vdrden inkluderas nadmligen i de jamfOrda medelvidrdena.
Under en kortare forsBksperiod kampletterades efterfdllnings-
studierna med efterfdllning med Gullflock.

Gullflock, som &r en kalkprodukt med ligre kalciumhalt, var
under forstksperioden dnnu ej marknadsfdrd och dess samman-
sdttning ej publicerad.

ForsCksresultaten redovisas i Tab. 12-4 och i Fig. 12-10.

Av resultaten framgdr, att genom dosering av Gullflock kunde
processens effektivitet f&rbdttras.
Gullflockens héga effektivitet kan delvis férklaras genom den

hogre magnesiumhalten i kemikalien. Magnesiumhaltens positiva
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effekter har understkts av Berg och Williams (1968), Culp R.C.
och Culp G.L. (1971).

Aven andra oorganiska kamponenter, san forekammer i dolomit=
kalk och andra kalksorter med 1&g kalciumhalt, kan bidraga

till f&llningens f&rbdttrade effektivitet.

Vid &teranvdndning av kalkslam, utan eller med fOregdende
rekalcinering fOrbidttrades slammets sedimenteringsegenskaper.
Mulbarger och medarbeterare (1969), Stukenberg (1971) har ut-
fort £81lningsforstk med kalk efter higbelastad aktivslamprocess.
Kalkslammet dteranvindes efter rekalcinering 13 cykler. Renings-
effekten f&rbittrades med avseende p& fosfor- och BS-reduktion

i de fo&rsta cyklarna och fdrblev konstant till slammets tolfte

recirkulation. Fig. 12-11.

Samtidigt utftrda filtreringsfbrstk visade, att filtrerings-
egenskaperna forbittrades med slammets Skande gltdningsresthalt.
Anvéndandet av kalk med l&gre kalciumhalt och h&gre halt ocorga-
niska dmnen kan sdledes resultera i férstérkt reningseffekt.
Sammanfattningsvis kan det konstateras, att genom efterfillning
med kalk kan h&g och stabil reningseffekt uppnids, &ven om
st8rningar uppkomner i den biologiska processen. Utforda under—
stkningar visar, att bade de konventionella f&roreningspara-
metrarna och avloppsvattnets tungmetallhalt, dd i f6rsta hand
zinkhalt, kan hdllas pd tillfredsstdllande nivd genom redo-
visad biologisk-kemisk behandling.

Processen bor emellertid bed@mas mot bakgrund av stidllda
reningskrav och recipientens beskaffenhet. Ekoncmiska aspek=
ter sésom kemikalie- och transportkostnader samt investerings-—

och driftskostnader bdr vdgas mot de reninaseffekter, som kan .

Uppnas.
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\‘/ Ortophosphate

BOD (mg/1)

Ortophosphate (mg Po 4/l)

Lime sludge cycle number

Figur 12-11. Karaktdristik av biologiskt behandlat avloppsvatten
(HRAS) med efterfdllning med kalk som funktion av
antal &teranvindningar. Slammet rekalcineras efter

varje dteranvéndning.

Characteristics of highrate activated sludge effluent
after coagulation with recalcined lime sludge.
(Stukenberg 1971.)



144

12.3. Filtrering.

Som framgdr i fOregdende kapitel var forstirkningen av sepa-
rationstekniken genom filtrering ntdvindig vid bdde den
biologiska, den biologiskt—kemiska och den kemiska behand-
lingsprocessen. Filtreringen i och fOr sig har bidragit till
att stabilisera och f&rbdttra reningseffekterna.

Vid forstken anvdndes tre typer av filter - sandfilter, sand-
antracitfilter och uppstrémsfilter med sand - under vari-
erande driftsférhdllanden. Vid efterfiltrering har enbart kon-

ventionella sandfilter studerats.

Anthracit
350
i 1,6-2,5 mm
Sand Sand Sand

0,8-1,2 mm| [1000 |0,8-1,2 mm | |650 0,8-1,2mm 1000

o -4
Support Support
Suppor t d layer 280 layer 280
layer ) 80 ‘ )
Dawn-f low Dawn~£flow Up—-flow
sand sand sand

Figur 12-12. Filtertyper.
Types of filter.
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Eftersom halten suspenderat material, framf&rallt efter enbart
biologisk behandling, varierade avsevdrt, beroende pad att
flockarnas sammansdttning och sedimenteringsegenskaper variera-
de, vilket i sin tur péverkade sedimenteringsresultaten, er-—
h6lls resultat som visade avsklljningseffekten under dessa om-
sta@ndigheter.

En sammanstdllning av resultat fran f6rsck med sand- och sand-

antracitfilter visas i Fig. 12-13, 12-14, 12-15 och 12-16.

P4 grund av spoltekniska problem vid uppstrémsfiltrering har
endast ett fdrre antal fdrstk utfdrts enligt denna filtre-
ringsprincip, varfdr dessa forsdk ej kan redovisas.

Erh8llna resultat visar, att reningseffekten tkar da halten
suspenderade dmnen &kar i till filtret inkommande vatten,
vilket far till £f61jd, att den utgdende halten &r i stort
sett konstant inom begrdnsade intervall. Detta gdller under
forutsdttning, att det suspenderade materialets egenskaper,
d.v.s. partiklarnas struktur, ej avsevart foridndrats, t.ex.
genom zinkutsldpp.

Ur forstk framgdr vidare, att reningseffekten &r i stort lika
for de tva filtertyperna - sand resp. sand-antracitfilter -
och att effekten ocksa &r oberoende av filterhastigheten.
(5-13 m/h) . Vid efterfdllning anvandes som nidmnts enbart
sandfilter. Erhdllna resultat redovisas i Fig. 12-17.
Liknande resultat har erhallits av Young, Baumann och Wall
(1975) vid forstk da tvamediafilter anvindes efter biologisk

rening och PBR-filter— (packed-bed reactor filter) system.
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Figur 12-13.

Avlagsnad midngd suspenderade
dmnen som funktion av till
filtret inkommande halt sus-
pernderade dmnen. Biologisk
behandling. Sandfilter.

The removed amount of sus-

pended solids as a function
of the influent conceritra-

tion. Secondary treatment.

Sand filter.

Figur 12-14.

Avldgsnad midngd suspenderade
damen som funktidn av till
filtret inkommande halt sus-
penderade dmnen. Biologisk
behandling. Sandantracit-
filter.

The removed amount of sus-
pended solids as a function
of the influent concentra-
tion. Secondary treament.
Sand-anthracit filter.
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Figur 12-15.

Avldgsnad médngd suspen-—
derade d@mnen som funktion
av till filtret inkommande
halt suspenderade &mnen.
Simultanf&dllning med kalk.
Sandfilter.

The removed amount of sus-
pended solids as a function
of the influent concentra-
tion. Simultaneous preci-
pitation with lime. Sand
filter.

Figur 12-16.

Avldgsnad médngd suspen-
derade &mnen som funktion
till filtret inkommande
halt suspenderade &mnen.
Simultanfdllning med kalk.
Sandantracitfilter.

The removed amount of sus-
pended solids as a function
of the influent concentra-
tion. Simultaneous preci-
pitation with lime. Sand-
anthracit filter.
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Figur 12-17. Avl&gsnad mdngd suspenderade dmnen som funktion av
till filtret inkommande halt suspenderade &mnen.
Efterfdllning med kalk. Sandfilter.

The removed amount of suspended solids as a func-
tion of the influent concentration. Postprecipi-
tation with lime. Sand filter.

12.3.1. Filtergangtid.

Filtergadngtiden for ett visst filter avgbres i regel av att
tryckférlusten genom filtret natt ett visst virde, anpassat
till det suspenderade materialets hdllfasthet. Tekniska och
ekonomiska forhdllanden dr ockséd avgdrande.

For de filtertyper, som har studerats, har tryckfdrluster
P& 6ver 2 mvp kunnat tillatas med hdnsyn till det suspen-—
derade materialets egenskaper. Ur teknisk synpunkt har for
uppstrdmsfilter en tryckfdrlust av endast 1,2 - 1,3 mvp

kumnat tilldtas. I regel innebdr en Skad halt suspenderat
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material i vatten, som skall filtreras, att filtergangtiden
blir kortare, men am koncentrationstkningen beror pa dndrade
egenskaper hos materialet, som t.ex. vid kemisk f&llning, kan
det dven hidnda att filtergédngtiden blir ofbrdndrad eller t.o.m.
langre.

Stora variationer i filtergédngtid blir resultatet, did filter-
processen foregas av en instabil process. Vid filtrering efter
biologisk rening med en filterhastighet av 9 m/h varieradefil~-
tergdngtiden mellan 6 och 35 timmar, di halten suspenderade
Zmnen i dekantat fran sedimenteringen var 34-45 mm SS/1.

Vid simultanfdllning var variationerna inte lika stora. En
spridning i filtergdngtid pd 11 timmar kunde uppmitas, da
halten suspenderade &men i dekantat var 60-65 mg SS/1.
Filtrering av efterfdllt vatten var mer stabil. I detta fall
kan emellertid konstateras, att betydligt kortare filtergéng-
tider erhtlls jamfort med filtrering av biologiskt behandlat
vatten.

Filtergdngtiden paverkas &dven av filterkonstruktionen, s& att
langre tider erhalles i ett filter med hdg volymverkan. Vid
filtrering genom sand-antracit-filter var filtergadngtiden
signifikant lé&ngre &n vid filtrering genom sandfilter.
Resultat fran filterforstk dr sammanstdllt i Fig. 12-18

och i Fig. 12-19.

Vid filterfdrstk efter enbart biologisk behandling, kunde
ett samband mellan filtergdngtid och méngd suspenderade
dmnen i till filtret inkammande vatten ej faststdllas. Vid
efterfdllningen utfdrdes bara ett begrénsat antal filter-
f6rs8k och beddmningen av filtergéngtidsfunktionen kunde ej

genomforas.
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Figur 12-18. Filtergdngtid sam funktion av mangd suspen-
derade &mnen i till filtret inkammande vat-
ten. Simultanfdllning med kalk. Sandfilter.

The filter runtime as a function of the in-
fluent concentration. Simultaneous precipi=-
taion with lime. Sand filter.

Det finns vid filtrering av biologiskt behandlat vatten en
tendens till Skning av filtergangtiden vid Gkad halt suspen-—
derade dmnen i dekantat. Eftersom f&rstken utfdrdes under
konstanta hydrauliska betingelser, torde detta paradoxala
faktum ha sin f&rklaring i den f&rédndrade struktur bio-
flocken far vid stdrningar av olika slag och vilken resul-
terar i att flocken filtreras ifran djupare i filtermate=-
rialet, varfbr mer material p& sd vis kan avskiljas.

Vid biologisk—kemisk behandling synes gangtiden minska med
Okad materialbelastning, vilket 8r det naturliga f6r en

stabil process med en stabil flockstruktur.
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Figur 12-19. Filtergangtid som funktion av midngd suspenderade
dmnen i till filtret inkammande vatten. Simultan-—
fdllning med kalk. Sandantracitfilter.

The filter runtime as a function of the influent
concentration. Simultaneous precipitation with
lime. Sand-anthracit filter.
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12.3.2. Belastningsbarhet.

For att f& ett matt pd de olikafiltertypernas kapacitet har
begreppet belastningsbarhet konstruerats. Belastningsbarheten
dr ett matt pd hur stor méngd suspenderat material ett fil-
ter kan avskilja per ytenhet och den har dimensionen kg SS/‘m2
filteryta.

Belastningsbarheten har visat sig vara beroende av halten
suspenderade dmnen i dekantat fran sedimenteringen. Speciellt
tydligt dr detta vid biologisk rening och simultanfdllning.
Tendensen ar tydlig, &dven vid efterfdllning, fastdn skill-
naderna i belastningsbarhet inte dr sd stora vid dessa rela-
tivt stabila processer som vid de instabila biologiska proces-
serna. De uppnadda resultaten dr sammanst&dllda i Fig. 12-20,

12-21, 12-22 och 12-23.

Vid tolkning-av resultaten bdr stor férsiktighet iakttagas,

p.g.a. att antalet utftrda £orstk vid vissa tillfdllen var f&.

Den stora skillnaden i belastningsbarhet vid olika halter
suspenderade &mnen i dekantat torde bero péd, att bioflockens
struktur dr beroende av avloppsvattnets sammansdttning.

Vid hoga zinkhalter erhdlls saom tidigare ndmnts starkt
f8rsamrade sedimenteringsegenskaper och, fdrefaller det,
dven forsamrade hillfasthets- och filtreringsegenskaper.
Detta medfdr, att halten suspenderade dmnen Okar i dekan-
tatet, och att materialet trénger djupare ned i filter-
bddden. Filtret utnyttjas bdttre.

Den stora spridningen i erhdllna vérden ger en bild hur kom-

plext problemet &r.
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Figur 12-20.

Belastningsbarhet som
funktion av md@ngd suspen—
derade dmnen i till fil=-
tret inkommande vatten.
Biologisk rening. Sand-
filter.

The loading capacity as
a function of the in-
fluent concentration.
Secondary treatment.
Sand filter.

Figur 12-21.

Belastningsbarhet som
funktion av médngd suspen-
derade &mnen i till fil-
tret inkommande vatten.
Biologisk rening. Sand-

antracitfilter.

The loading capacity as
a function of the in-
fluent concentration.
Secondary treatment.
Sand-anthracit filter.
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Figur 12-22.

Belastningsbarhet som funk-
tion av mingd suspenderade
amnen i till filtret in-
kommande vatten. Simul-
tanfdllning med kalk. Sand-

antracitfilter.

The loading capacity as a
function of the influent
concentration. Simulta-
neous precipitation with
lime. Sand-anthracit filter.

Figur 12-23.

Belastningsbarhet som funk-
tion av mingd suspenderade
dmen 1 till filtret in-
kommande vatten. Direkt-
och efterfallning med kalk.
Sandfilter.

The loading capacity as a
function of the influent
concentration. Precipi-
tation and postprecipit-
tation with lime. Sand fil-

ter.
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Klart &r, att sand-antracitfiltren har betydligt hdgre belast-
ningsbarhet &n sandfiltren. Skillnaderna i resultat vid de
olika filtreringshastigheterna bdr betraktas med forsiktighet,

dd antalet fdrstk var begridnsat.

12.3.3. Filtrerad vattemmdngd och spolfdrlust.

Avgbrande for hur stor vattemmingd ett filter kan behandla,
uttryckt i m3 per m2 filteryta och dygn, &dr filtergdngtid,
filtreringshastighet, spoltid och spolvatterméngd.

En viss del av det vatten, som filtreras, atergdr till spolning
av filtret, och s& linge denna del dr liten kawmer den behand-
lade vattermingden att Oka med filtreringshastighet.

Filtrerad vattermidngd och spolférlust sam funktion av filtre-
ringshastigheten har framstdllts i Fig. 12-24, 12=-25, 12-26

och 12-27.

Av figurerna framgdr, att den filtrerade vattenmingden Skar
med Skad filtreringshastighet upp till &tminstone 13 m/h,
vilken dr den h6gsta hastighet som undersSkts. Beroende pa
filterkonstruktion erhtlls olika védrden pad spolfdrlusten.
F8r sand-antracitfilter var spolfdrlusten amkring 5%, och
nagon tendens till Skning av detta virde med Skad filtre-
ringshastighet, inom det understkta anrddet, kunde ej kon-
stateras. Betonas bdr dock, att detta gdller medelvirden,
och att enstaka fOrstk avviker markant, sdrskilt vid insta-

bila processer sam exempelvis bioclogisk rening.
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Figur 12-24. Piltrerad vattenmdngd och spolférlust vid en tryckfdrlust
av 2 mvp sam funktion av filtreringshastighet. Biologisk
behandling. Sandfilter.

The amount of water filtered and loss of water at a head
loss at 2 m water as a function of the filtration-rate.
Secondary treatment. Sandfilter.
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Figur 12-25. Filtrerad vattermédngd och spolfdrlust vid en tryckforlust

av 2 mvp sam funktion av filtreringshastighet. Biologisk
behandling. Sand-antracitfilter.

The amount of water filtered and loss of water at a head
loss at 2 m water as a function of the filtration—rate.
Secondary treatment. Sand-anthracitfilter.
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Filtrerad vattermdngd och spolfdrlust vid en tryckfdrlust

av 2 mvp som funktion av filtreringshastighet. Simultan-—
fdllning med kalk, AVR, Ferriflock och Gullflock. Sand-

antracitfilter.

The amount of water filtered and loss of water at a head
loss at 2 m water as a function of the filtration-rate.
Simultaneous precipitation with lime, AVR, Ferriflock and
Gullflock. Sand~anthracit filter.
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Filtrerad vattermdngd och spolfdrlust vid en tryckfdrlust
av 2 mvp som funktion av filtreringshastighet. Direktfdll-
ning och efterfdallining. Sandfilter.

The amount of water filtered and loss of water at a head

loss at 2 m of water as a function of the filtrationrate.
Precipitation and postprecipitation. Sandfilter.
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12.3.4. Filtrering som kampletterande separationsteknik i sam-
band med bioclogisk, biologisk-kemisk och kemisk behand-

ling.
Sammanfattningsvis kan det konstateras, att genom filtrering
kan reningseffekten vid biologisk behandling och vid simultan-—
fdllning bade stabiliseras och forbdttras. Sarskilt vid kemisk
behandling, i det aktuella fallet vid efterfdllning, kunde
filtreringen héja processens effektivitet.
Reningseffekternas stabilisering vid biologisk rening och vid
simultanfdllning innebdr emellertid bara en viss amplacering
av uppkomna processtdrningar fran sedimenteringen till filtre-
ringen. Dessa stOrningar medfdr en 6kad belastning vid slam-
hanteringen pa grund av den kraftigt Ckade slamvolymen och en
tidvis stark forsdmrad kvalitet av det behandlade avlopps-
vattnet. Genom filtrering kan de sistndmnda effekterna elimi-
neras i viss min. Driftstérningar vid slamhanteringen kvarstar
ddremot och kan tidvis fOrsvaras genom samtidiga driftstodr—
ningar i filteranldggningen.
Aven behandlingen av spolvatten bOr betraktas som en Sppen
fréga, i synnerhet dé filterspolvattnet inneh8ller h&ga halter
av tungmetaller, frimst zink, koncentrerade till avloppsvattnets
mikropartiklar.
Mot bakgrund av detta kan konstateras, att filtrering som
kompletterande separationsteknik bdr foregds av andra tekniska
dtgdrder £6r reningsprocessens stabilisering for att kunna be-
traktas som ett realistiskt alternativ vid kammunala renings-

verk.
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13. FORSOK FOR PROCESSTABILISERING VID DEN HOGBELASTADE AKTIV-
SLAMPROCESSEN.

For att kunna Oka processens stabilitet vid den biologiska re-
ningen understktes tvd alternativa forfaranden sasom forsedi-

mentering och bioflockarnas mekaniska konditionering.

13.1. Forsedimentering

Mekanisk-biologisk behandling betraktades ldnge som en utvidgning
av mekanisk avloppsvattenbehandling i avsikt att uppnd en hdgre,
ur miljdsynpunkt mera acceptabel, reningsgrad. Harvid ansldts
den biologiska processen till den befintliga mekaniska reningen
bestdende oftast av sandfdng och sedimentering. Situationen for-
dndrades dock, da den hdgbelastade aktivslamprocessen, d.v.s. en
variant av den konventionella biologiska reningsprocessen, bdrjade
tillédmpas i Skande omfattning. I och med att avloppsvattnets orga-
niska partikuldra fraktion inte deltar i den biologiska processen
minskade ndmligen betydelsen av foregéende mekaniska behandling,
d.v.s. forsedimenteringen. Detta fyllde funktionen att avskilija mer
eller mindre grovdispersa oordganiska partiklar, sand och &vriga
grovre oorganiska partiklar uppsamlades ndmligen i sandfanget.

Med tanke pa detta och pd& att byggnadsvolymen kunde reduceras
byggdes reningsverk didr f&rsedimenteringen utgick. Aven Rya-
verket byggdes enligt dessa principer, och det mekaniska rening-

steget utgjordes enbart av ett luftat sandféng

13.2. Forsedimenteringsférsck vid Rya-fdrsksanliggningen.

M3lsdttningen med utforda forsedimenteringsfdrstk var att

studera processtabiliteten i en h&gbelastad aktivslamanlagg-
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ning, da det forsta reningsteget fOrstérkts genom en hig-
belastad foérsedimentering.

Arbetshypotesen vid dessa f&rstk var, dels att zinkhalten i
det avloppsvatten, sam behandlas vid Ryaverket, huvudsakligen
forekammer i partikuldr form, dels att reduktionen av orga-
niskt material vid fOrsedimentering ej rubbar ndringsdmnenas
jdmvikt och ej minskar slambelastningen.

For att kunna utfdéra forsedimenteringsfirstket var det ndd-
vandigt att bygga om Rya-forsSksanldggningen. Det obehandlade
avloppsvattnet ansl&ts till luftningsbassdngen, som tidigare
anvants sam referensanldggning. I den modifierade anordningen
fungerade bassdngen som luftad genomflddesbassdng. Referens-—
anldggningens eftersedimenteringskon anvéndes som f8rsedimen-
tering. Uppehdllstiden i fOrsedimentering under den redovisade
forstksperioden var c:a 60 min. och arealbelastningen c:a 1 m/h.
Eftersom avloppsvattnets organiska f&roreningsgrad, och ddrmed
dven dess halt av néringsémnen, minskar pa grund av forsedimen-
teringen stod tva alternativ till forfogande fOr att uppratt-
hdlla den slambelastning, vilken Ryaverket dr projekterat for.
Enligt det fOrsta alternativet skulle minskningen av avlopps—
vattnets halt av organiska dmnen kunna kampenseras, genom att
luftningstiden minskades i motsvarande mdtt, och htll slam-
belastningen konstant. Enligt det andra alternativet skulle
slamkoncentrationen i luftningsbassdngen reduceras.

Eftersom ytterligare minskning av uppehallstiden betraktades
san orealistisk, utfdrdes f&rscken vid 1lag slamkoncentration.
Genom att i fOrstksanléggningen ha en konstant &verskotts—
slamavtappning, reglerades luftningens slamkoncentration auto-

matiskt av avloppsvattnets substratkoncentration. Genom denna
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metod sattes slambelastningsbegreppet ur funktion, men processen
klarade pa detta sdtt stora variationer i det behandlade avlopps-—
vattnets sammansdttning vid konstant hydraulisk belastning.
Slamkoncentrationen blev i jamviktstillsténd 1,5 - 2,0 g/1.
Motsvarande virde utan f8rsedimentering var 3,0 - 4,0 g/1.
Forstket utférdes i tvéd etapper under tiden 1974-09-06

=~ 1974-11-24 och 1974-12-04 - 1974-12-18.

I den andra etappen tillsattes industriella avloppsvatten fran
Elektrokemiska AB, Bohus (EKA) , med den primira milsittningen
att studera processen under extrema forhallanden.

Under forstket gjordes mikroskopiska studier av slamstrukturen
pa& samma sidtt som gjorts vid tidigare undersSkningar.

Av dessa studier framgdr, att bicmassans flockstruktur £6r-
dndras pa ett entydigt sdtt, dad aktivslamprocessen f8regds av
fOrsedimentering.

Detta demonstreras med slammikrofotografi, se Fig. 10-1 (e)

Slamflockarna visar tydligt goda flockningsegenskaper, da

savdl antalet stora som smd flockar (mikroflockar) &r rela-
tivt lagt. Flockarnas specifika yta &r tdmligen stor, och
f&rekamsten av typiska zoogloeakolonier &r s&dllsynt. Lika-
ledes sdllsynt dr ocksa flocksOnderbrytning och antalet fria
bakterier dr darfor relativt lagt.

Dessa strukturella fOrdndringar &r dock resultat av biologins
kontinuerliga anpassning till avloppsvattnets fordndrade be-
skaffenhet.

Under adapteringsperioden visade slammets sedimenteringshastig-
het stdrre variationer,vilket pekar pad en viss Overgdngs-
labilitet i processen. Mingden suspenderat material i dekantatet

var dock genomgdende mindre vid forsSksanliggningen dn vid
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Ryaverket. Hela periodens medelvdrde med avseende pa suspen-
derade dmnen i dekantat av sedimenterat aktivslam var vid
Ryaverket 209 mg SS/1, med en spridning pd 123 mg SS/1, och
i férsdksanliggningen 92 mg SS/1, med en spridning pa 40 mg
ss/1.

Erhdllna resultat fra&n fOrstkets f&rsta etapp har samman-—
stdllts i Tab. 13-1 och fré&n den andra etappen, da indu-

striella avloppsvatten tillsattes, i Tab. 13-2.

Vid beddmning av forstket med fOrsedimentering kan konstateras,
att den biologiska processen fungerade st&rningsfritt vid den
tilldmpade belastningen f£0r fdrsedimenteringsbassdngen.
Reningseffekterna blev ndgot bittre &n vid Ryaverket under samma
period. Skillnanden var emellertid marginell.

Den mest betydande forbattringen kunde observeras i sedimente-
ringen. Det bOr pdpekas, att under forstksperioden var forore-
ningsgraden vid Ryaverket ovanlig lag, jdmn och utan industri-
ella stbrningar.

Da industriellt avloppsvatten doserades, minskade slamhalten
kraftigt i bdrjan, d& tillsatsens procentuella andel var &ver
5,0 %. Processen anmvandlades d& till en kambination av kemisk
forfdllning och direktfdllning. Genom inblandning av det speci-
fika industriella avloppsvattnet, doserades ndmligen 10-46 g
Fe/m3g

Processen aterstdlldes emellertid, dd inblandningen av det
industriella avloppsvattnet reducerades till 2,0 %.

Tidigare unders&kningar har visat, att utslépp av zink i héga
koncentrationer fororsakar allvarliga stdrningar i renings-
processen. Vid hdr utférda undersSkningar forekom zink och kop-

par med stora koncentrationsvariationer, i det industriella av-
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Tabell 13-1. Reningseffekt med avseende pd suspenderade dmnen,
total fosfor och zink vid f&rstksanldggningen.
Forsedimenteringsforstk. 1974-09-06 — 1974-11-24.

The removal efficiency concerning suspended solids,
total phosphorus and zinc in the pilot plant. Pre-

sedimentation tests.

Obehandlat avloppsvatten Medelvdrde Spridning
Suspenderade &dmnen mg SS/1 127 54
Total fosfor mg P/1 3,90 1,40
Zink g Zn/1 311 107
Sedimenterat avloppsvatten

Suspenderade &mnen mg SS/1 64 23
Total fosfor ng P/1 3,20 1,20
Zink ug Zn/1 264 6l
Biologiskt behandlat avlopps—

vatten efter sedimentering.

Suspenderade &dmnen mg SS/1 17 15
Total fosfor mg P/1 2,10 0,90
Zink ug Zn/1 127 51
Biologiskt behandlat avlopps—=

vatten efter sedimentering.

(Ryaverket)

Suspenderade dmnen mg SS/1 33 20
Total fosfor mg P/1 2,50 0,80
Zink ug Zn/1 148 48
Suspenderade dmnen i dekantat

vid forstksanldggningen mg SS/1 92 40

vid Ryaverket mg SS/1 209 123
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Tabell 13-2. Reningseffekt med avseende pa suspenderade &mnen,

total fosfor och zink vid forstksanldggningen.
Forsedimenteringsforstk med tillsatt industriellt

avloppsvatten.

The removal efficiency concerning suspended solids,

total phosphorus and zink in the pilot plant. Pre-

sedimentation tests, industrial sewage added.

Obehandlat avloppsvatten

Suspenderade dmnen
Total fosfor

Zink

Efter tillsats av indu~

striellt avloppsvatten
(1,8 - 7.2 %)

Zink

Koppar

Sedimenterat avloppsvatten

Suspenderade dmnen
Total fosfor

Zink

Biologiskt behandlat av-
loppsvatten efter sedi-
mentering.

Suspenderade dmnen
Total fosfor

Zink

Biologiskt behandlat av-
loppsvatten (Ryaverket).
Suspenderade dmnen

Total fosfor
Zink

2 &

ug

ug

g &

mg
g

SS/1
P/1
Zn/1

n/1

Zn/1

ss/1
P/1
n/1

Ss/1
P/1
Zn/1

ss/1
P/1
7n/1

Medelvarde

155
3,50
364

607
max. 1144
min. 321

1632
max. 10960
min. 73

82
2,90
363

42
2,10
302

41
2,60
188

Spridning

77
1,30
205

249

3317

19
1,00
168

26
0,40
153

12
0,40
56
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loppsvattnet. Koncentrationerna var vid vissa tillfallen mycket
htga. Den hBgsta koncentrationen av zink var 22 500 ug/l, och

den hégsta av koppar 163 000 ug/l.

Trots h&ga halter av zink och koppar i det tillsatta avliopps-—
vattnet, s& minskades reningseffekten inte ndmnvidrt. Forsedi-
mentering kunde darfdr betraktas som ett effektivt forbehandlings—
alternativ vid kamunala reningsverk med industriella anslutningar.
Trots forsedimenteringsfrstkets positiva erfarenheter, far dessa
resultat ej generaliseras. FOrsedimenteringens effekt vid indu-
striella utsldpp dr ndmligen beroende av toxiska dmnen och dess
sammansdttning, frémst deras partikuldra fordelning.

vid "uppskalning" av pilotanldggningens forsSksresultat bor

dgnas stort intresse &t dimensionering och teknisk utformning

béde i forsedimentering och eftersedimentering.

13.3 Mekanisk flockkonditionering.

Aktivslamprocessens sedimenteringsfunktion betraktas ofta som
ett renodlat separationstekniskt problem. Det far emellertid
inte gldmmas, att sedimenteringen genom returslamdterfSringen
dr direkt kopplad till slammets biooxidationsfunktion.

Denna aterkoppling betraktas scam en av de viktigaste drifts-—
parametrar, som reningsverkets operator forfogar Gver. De flesta
driftstdrningar, direkt eller indirekt, kan hdnfbtras till
stOrningar i verkets sedimenteringsfunktion. I synnerhet gdller
detta, som framgar av tidigare kapitel, vid processtdrningar
f&rorsakade av industriella utslépp, varvid frémst metalltoxiska
effekter medfdr en markant f6rsidmring av det aktiva slammets
biologiska och fysikaliska struktur och deras flocknings- och
sedimenteringsegenskaper. Dessa strukturella fOrdndringar péverkar

i de flesta fall bioflockarnas h&llfasthet. HAllfasthetsminsk-
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ningen medfdr i sin tur en férskjutning i bioflockarnas dimen-
sionella fordelning. Problemet dr emellertid inte knutet en-
bart till stdrningar i den biologiska processen, vilka ndm-—
ligen endast intensifierar aktivslamprocessens viktigaste
antagonism och dess verkningar. Denna antagonism uppkanmer
genom att aktivslamsystemets tva primdra funktioner, bio-
oxidation och sedimentering,stdller olika krav pa bioflockar-
nas struktur och storleksftrdelning. Dessa variabler paverkas
under driften dven av systemets hydraulik och luftningsanord-
ningens konstruktion och dimensionering.

Biooxidationens reaktioner, d.v.s. cellernas katabolism och
anabolism, samt deras sammanbindande 1ldnk, ATP-systemet, reg-
leras av transport av dmnen genom cellmembranen. Dessa reaktio—
ner, som ur praktisk synvinkel ofta sammanfattas som slammets
aktivitet, dr knutna till cellernas totala disponibla yta,
vilken i sin tur kan definieras genom bioflockarnas specifika
yta. Overskrider flockarnas medelstorlek ett optimalt varde,
isoleras slammets aktiva organismer, och slamaktiviteten av-
tar. Wahimann (1957), Pasveer (1955), Pasveer och Sweeris
(1954, 1968), Meuller, Voelkel och Boyle (1966), Hartmann

och Laubenberger (1968), och Laubenberger (1970).

Utforda laboratorieunderstkningar visade, att slamaktiviteten
Ckade med omrdrningsintensiteten. I dessa laboratoriefdrssk
kunde energiidrivning och hastighetsgradient emellertid ej
kvantifieras.

Laubenberger (1970) har understkt sambandet mellan hastighets—
gradient, slamkoncentration och flockstorlek under laminira
sﬁr&mningsférhéllanden. Brhallna resultat har sammanstdllts

i Fig. 13-1, 13-2 och 13-3.
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Figur 13-1. Aktivslammets specifika yta som funktion av medel-
hastighetsgradient, G. och slamkoncentration, MLSS.

The specific surface of the activated sludge as a

function of the mean velocity gradient, G, and

the sludge concentration, MLSS.

(%)

.5" 100 MLSS = 440 mg/1 & 1909 (%)
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Figur 13-2. Det aktiva slammets flockstorlek, F

prod - som funktion

av medelhastighetsgradient,é .

The floc size of the activated sludge as a function

of the mean velocity gradient, G .



168

G =50 (1/9)
7 10000 +
E i
o G =40 (1/s)
0
ug _
& 5000 . G =30 (1/s)
Ho]
0}
T
g =20 (1/s)
O 1000 =10 (1/8)
100 500 1000
MLSS  (mg/1)

Figur 13-3. Sumerade flockyta som funktion av medelhastighets-
gradient, G och slamkoncentration MLSS.

Accumulated floc surface as a function of the mean
velocity gradient, G, and the sludge concentration MLSS.

Av dessa resultat framgdr, att f£6r en given medel-hastighetsgra-
dient G, kan en motsvarande optimal slamkoncentration bestimmas.
Denna optimala slamkoncentration Skar med Skande hastighetsgra-
dient. Overskridandet av den optimala slamkoncentrationen med-
f&r ingen Skning i slamsystemets biologiska aktivitet.

De fOr slamaktiviteten optimala hydrauliska forhallandena, och
f6ljaktligen den idealiska slamstrukturen och flockstorleken,

dr dock l&ngtifran optimala vad betrédffar slammets sedimenterings-—
funktion.

Medelhastighetsgradienten, G ; kan uppskattas som 100 1/s for

tryckluftare och &ver 100 1/s £&r ytluftare. Mulbarger och

Shifflett (1970).
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Vid hastighetsgradienter &ver 75 1/s intensifieras dock flock-
sbnderslagningen dven 1 biologiska-kemiska slamsystem, Fair
och Geyer (1961). Flockstnderslagningen leder till en fOr-
sdmring i slammets sedimenteringsegenskaper och sdledes &dven

i sedimenteringens effektivitet. Dessutom paverkas flockarnas
hallfasthet av stSrningar i den biologiska processen, varvid
férsdmringen intensifieras, och bdde returslamdterfdringen

oéh reningseffekten rubbas. Mot bakgrund av detta utfbrdes
studier f£or att med hijdlp av efterflockning modifiera slam-
strukturen mellan aktivslamsystemets luftnings- och sedimen-—
teringsenhet, med andra ord f&r att mekaniskt konditionera
slammet.

Det fOrsta experiment for mekanisk flockkonditionering publi-
cerades av Fisher och Hillman ar 1940. Dessa fOrsdk utférdes
dels i full skala vid en biobdddanldggning, dels i labora-
torieskala med aktivslam. Efter 30 minuters omrOrning och 30
minuters sedimentering kunde mdngden suspenderat material i
dekantatet minskas med 30 %. FOrstkets utfdrande vad avser
anrdrningens intensitet preciserades emellertid inte.

Parker (1961) redogjorde f&r studier da luftningssystemet
modifierades f&r att foOrbdttra efterflockningen. Knopp (1966)
utférde fullskalefbrssk vid aktivslamanldggning och anvénde
flockulator av paddel-typ, varvid dekantatets restgrumlighet
minskades med 20%.

Det aktiva slammets flockbildningsproblem har understkts dels
teoretiskt, dels experimentellt av Parker, Kaufmann och Jenkins
(1971) . Grundade p& Kolmogoroff's " universiella j&mviktsteori”
utarbetades grundekvationerna f6r erosionen av primdra partiklar.
Parker (1970), Batchelor (1958), Brodkey (1966), Hinze (1959)

och ILevich (1962). Denna besté&mmes av tre faktorer, ndmligen
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antalet metastabila flockar, deras stnderslagningsfrekvens och
antalet primdra flockar efter flockerosionen.

For primdrpartiklarnas erosion angives foljande hastighets-

ekvation

dnl &

T = KB X Fkv. 13-1.
dar

n antalet primdrpartiklar,

KB ¢ flockens sdnderslagningskoefficient,

m : flockens sOnderslagningsexponent,
X ¢ slamkoncentration,
G : hastighetsgradient,

Maximala flockdiametern ds ; Som begrédnsas genam flockens sOnder-

slagning:
c
d = .n Ekv. 13-2.
s G
dar
C : flockens hdllfasthetskonstant,
n : flockens stabilitetsexponent.

Exponenterna m och n dr beroende av systemets hydrauliska for-
hallanden.

Sedimenteringens syfte i aktivslamprocessen dr att effektivt
avskilja i1 f&rsta hand slammets primdra partiklar. Aktivslammet
efter luftning bestdr nidmligen dels av primdrpartiklar, dels

av flockar, vars storlek begrdnsas av luftningens hydraulik,

i forsta hand av dess turbulens.

Primdrpartiklarna 8r fria bakterier eller partikulira material
frigjorda genom flocksOnderslagningen.

Partikelfbrdelningen i det aktiva slammets kdnnetecknas vanligen
av ett mycket sndvt fraktionsomrade av primidrpartiklar (0,5 = 5 u)

och av en bred flockfraktion mellan 10 och 5 0000 u.
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Vid efterflockningen minskar antalet primdrpartiklar.
Ekvationen for primarpartiklarnas minskning av Argaman och
Kaufman (1968), har liknande struktur som den tidigare redo-

visade stnderslagningsekvationen:

dny

e KA X ny G Ekv. 13-3.
dar

ny ¢ antalet primédrpartiklar

KA :  aggregationshastighetskoefficient

X : slamkoncentration

G : hastighetsgradient.

Eftersom nettoreduktionen av antalet primdrpartiklar vid
efterflockningen dr en sumna av flockstnderslagnings—- och

aggregationsprocesserna blir arbetsekvationen:

dny
ot = K XG - K Xn G Fkv. 13-4

F6r en totalblandad ettstegsreaktor under fortvarighetstillstind

(steady state) blir materialbalansen av primdrpartiklar:

e} 1 e} -
Fnf - Fny - K, X n) GV + K, xd Vg =0  Ekv. 13-5,

dar
F : flode
VR reaktorvolym
ni ¢ inkommande primdrpartikelkoncentration
ni ¢ utgdende primdrpartikelkoncentration.
eller:
n° 1+ XGT
1 = K Fkv. 13-6.
1 X
™
dar

T : hydraulisk uppehdllstid.
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Kvoten ni / ni kallas fOr "prestationsparameter" och anger
processens effektivitet som funktion av uppehallstid, turbu-
lensintensitet och suspensionens karakteristik.,
Forstksresultaten visar, att vid konstant uppehallstid okar
reningseffekten med Okad hastighetsgradient till ett maximi-
vdrde. Okas hastighetsgradienten ytterligare minskar proces-—
sens reningseffekt.

Vid okad uppehallstid paverkas bade aggregationskonstanten,
Ka' och sénderslagningskonstanten, Ky vilket resulterar i
en forbdttrad effekt for flockningsprocessen vid langre uppe-
hallstider.

Flockningskonstanternas beroende av uppehdllstid kan for-
klaras av de extracelluldra polymerernas adsorption-desorp—
tion fenomen. Finstein (1967), Tenney och Stumm (1965),

Busch och Stumm (1968) och Friedman, Dugan, Pfister och
Reméon (1969) .

Enligt Healy och LaMer (1961, 1963) fOrsiggar flockningen i
tva faser ur polymersynpunkt. I fOrsta fasen uppnds en snabb
initial adsorption-desorption-jdmvikt, da bara ett fatal av
partiklarnas aktiva (disponibla) stdllen besdttes av polymerer.
I andra fasen Okar mattnaden vid partiklarnas aktiva stdllen
genom adsorption, och aggregationen minskar. OmrSrningshastig-
heten paverkar bada faserna. Med Skad uppehallstid Ckar emel-
lertid polymerernas brobildning och flockarnas hallfasthet
férstirkes, vilket medfbr en minskning av processens sonder-—
slagningskonstant Kb.

Sammanfatttningsvis kan pa grund av redovisade studier fast-
stdllas, att genom mekanisk konditionering, d.v.s. genom in-
stallering av en efterflockningsenhet mellan luftningen och
sedimenteringen, kan det aktiva slammets sedimenterings-

egenskaper forbattras utan kemikalietillsats.
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Med hjdlp av flockningens effektekvation kan de viktigaste
flockningsparametrarna experimentellt bestdmmas fOr aktuella
slamtyper.

Tolkningen av erhdllna resultat bdr dock verifieras i pilot-
och fullskaleanldggningar, eftersom dven de bickinetiska
processparametrarna paverkar flockningens ovan redovisade

konstanter.

13.4., Utfdrda laboratorieskalefOrsck med efterflockning.

Forstk med mekanisk flockkonditionering har utforts i labo-
ratorieskala bade med slam fran Ryaverket och med slam fran
Rya—-forstksanldggningen, da den hdgbelastade aktivslamproces-—

sen foregas av hogbelastad fOrsedimentering.

I dessa forstk justerades slamkoncentrationen till c:a 200 ml/l
avsdttbara &men. Till utspddning anvindes dekantat av samma
slamprov.

Omrdrningen skedde vid rumstemperatur i tvaliters kolonner
forsedda med omrdrare med varierbar cmrdrningshastighet.

Vid forstken holls omrdrningshastigheten konstant, 44 varv/min.
Omrdrningstiden var i det flesta fall 30 minuter. Kortare om—
rorningstider ledde till en okning av restslamhalten i dekan-
tatet. En optimering av omrdrningshastighet och omrSrningstid
har ej utforts.

Slamhalt och halten av suspenderade dmnen i dekantat uppmittes
efter 30 minuters sedimentering.

Resultat av laboratoriefdrsck betrdffande mekanisk slamkon-
ditionering redovisas i Tab. 13-3.

Ur ovan redovisade resultat framgdr att sedimenteringseffekten
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med avseende pa& bade slamvolymindex och restslamhalt kan
forbattras genom mekanisk konditionering dven om slanmets

kvalitet for &vrigt dr ogynnsam vid sedimenteringen.



Tab. 13-3. Laboratorieftrstk betrédffande mekanisk slamkonditionering.

{ ; i

SLT

Forsdk  Slam 1Omrtijc'm'.nc_;' \Avsdttbara dmnen (mwlw@“) ;Suspenderade &dmnen N(mg/l) Reduktion
1 {tid (min) |Fore Efter Fore ‘Efter | suspen. dmen
a jomrdrning ‘omrSraing omrSrning omrérning C %

| é
Nr 1 Rya-verket | 30 85 90 . 173 L 57 67
|
f + :
Nr 2 Rya-verket | 30 © 130 116 238 {59 ' 76
'Nr 3 'Rya—verket @ 20 150 156 | 410 54 87
— ; |
‘Nr 4 |Rya-verket | 25 . 210 192 280 82 71
‘Nr 5 | Rya-verket ' 15 170 152 - 149 90 40
Nr 6 . Rya-verket 30 270 238 Y 27 72
: "Forsoks— :
‘Nr la  anléggn. 30 850 L 316 .36 33 , 9
: | FOrsOks— j , § :
Nr 2a  anliggn. 30 . 860 D312 44 29 34

) i H N
: 5 ; |

| Forstks- ; | ! !

;Nr 2b %anléggn. 30 . 860 ; 116 é 30 | 23 ; 48

} 1:3 spadn.) |
i . Forstks- , § ;
INr 3a | anligg. 20 550 L 192 41 28 ; 32
i FOrsoks— * ;
Ne 3b | anlagg. 20 - 550 % a1 Y 32
| (1:2 spédn.) | :
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14. SAMMANFATTANDE DISKUSSION.

Som ett resultat av industrialiseringen, eller mer generellt,
pa grund av det urbaniserade samhédllets utveckling, stdlles
vattenvarden, och inom denna i fOrsta hand avloppsvatten-—
tekniken, framfor nya krav.

For att kunna uppfylla dessa krav dr det nddvandigt, att en
nyorientering utvecklar sig, fré&@mst inom den kommunala av-
loppshanteringen. Fordndringar i de kammunala avloppsvattnens
beskaffenhet, grundade pa oundvikliga industrialiserings-

och urbaniseringspdverkan pa avloppsvattnens sammansdttning,
kraver dels organisatoriska, dels tekniska atgdrder.

De organisatoriska &tgdrderna bor syfta till att i mdjligaste
man begransa midngden industriella fOroreningar i de kommunala
avloppsvattnen och att uttka kontrollen &ver industriella
avloppsvattenutsldpp.

Effekterna av industrins interna reningsdtgdrder dr emeller-
tid vid smd och medelstora foretag rédtt begrénsade.

Aven andra, icke industriella och mer diffusa fOrorenings-—
kdllor som dagvatten, korrosionsprodukter och jordbrukets
fororeningar bidrar till att den klassiska bilden av de kom-
munala avloppsvattnens karaktdr inte lédngre kan uppratthillas.
Forekamsten av industriella fOroreningar i kammunala avlopps-—
vatten dr och blir sdledes en realitet, vilket bdr beaktas
vid beddmning av avloppsteknikens utveckling pa det kom-
munala omradet.

Hur detta problem bdr angripas dr beroende pa de lokala for-
hédllandena och far beddmas fran fall till fall.

Det &dr avloppsvattnets beskaffenhet, kemiska och biologiska

sammansdttning samt recipientens kanslighet, sam dr det
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viktigaste underlaget for bedtmningen av bdde reningskrav
och processutveckling.

I foreliggande arbete har problematiken undersckts med han-
syn till avloppsvattnets speciella beskaffenhet inom Gote—
borgsregionen. P4 grund av att bestdmmelserna om avlopps-—
vattenbehandlingens reningseffekter ej &nnu var entydigt
formulerade under fOrstksperioden fick de en fOrutsédttnings-
16s behandling.

Utgangsldget var definierat, genom att behandlingsprocessen
vid det befintliga reningsverket, d.v.s. Ryaverket, var
given, och genom att processens utvecklingsmdjligheter pa
sd vis var tekniskt och ekonomiskt begrénsade.

Vid Ryaverket behandlas avloppsvattnet enligt den principen,
som kallas modifierad hdgbelastad aktivslamprocess, vilken
innebdr en pa férhand accepterad kompromiss med avseende pa
reningseffekterna pd olika féroreningsparametrar.

Denna kampromiss innebdr, att det behandlade avloppsvattnet
fortfarande har en hdg total-BS-halt (omfattande bade l1lOsta
och partikuldra syrefdrtdrande dmnen) och relativt héga halter
suspenderat material och fosfor.

Fosforn dr dock huvudsakligen bunden till vattnets partiku-
ldra fraktion. Behandlingsprocessens effektmissiga begrins-
ningar kan dock vdgas mot fordelar, sdsom minskad reaktor-
volym och l8gre driftskostnader.

Det avloppsvatten, som behandlas vid reningsverket, kanne-
tecknas framst av 1lag och varierande hardhet och buffert-
kapacitet, lag organisk = fororeningsgrad och innehdll av
vanligen mattliga mdngder tungmetaller. Tungmetallkoncentra-
tionen, och da speciellt zinkkoncentrationen, dr emellertid

vid vissa tillfdllen extremt hog.
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Det bor ldggas mdrke till, att vattnets laga kalciumhalter &kar
de biologiska processernas kdnslighet mot tungmetallbelastningar,
vilket medfdr, att tungmetallbelastningen, och i f&rsta hand
zinkbelastningen, i hdg grad paverkar sjdlva reningsprocessen.
I detta ldge var forstkens primdra mdlsdttning, att stabili-
sera de biologiska reningsprocesserna. Syftet att samtidigt
dstadkamma en hogradig reningseffekt dven med avseende pa
tungmetallreduktionen betraktades som sekundédrt.
zinkbelastningens effekter visade sig vara patagliga, bade

pad aktivslamprocessens bicoxidations— och separationsfunktion.
Aktivslamprocessen — ba&de i konventionellt och i modifierat
utforande - astadkommer en mer eller mindre omfattande reduk-
tion av avloppsvattnets tungmetallhalter.

Tungmetallerna ackumulerades hdrvid dels biologiskt, dels
absorptivt i sjdlva biomassan. De metalltoxiska effekterna
blir i detta l8ge en funktion av tungmetallernas ackumule-
ringsgrad och av kontakttiden mellan slammets organismer och
ackumulerade toxiska dmnen. Aven tungmetallernas bidnings-
form, i synnerhet i samband med absorptiv ackumulering, kan
paverka toxiciteten.

Den ldga slamdlder, som kdnnetecknar den hogbelastade aktiv-
slamprocessen, kan saledes betraktas som gynnsam vid tung-
metallbelastning.

Aktivslamprocessen gOr det vidare mGjligt, att genom en
flexibel drift eliminera eller reducera skadeeffekterna och
relativt snabbt aterstdlla biologins stabilitet.

Mindre effektiv dr den hdgbelastade aktivslamprocessen, ndr
det gdller att komma till rdtta med slammets forsdmrade
flocknings—~ och sedimenteringsegenskaper, orsakade av toxisk

paverkan.
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Uppbyggnaden av en ur sedimenteringsynpunkt optimal slamstruktur
ar ndmligen knuten till produktionen av extracelluldra poly-
merer i biomassan. Biopolymererproduktionens optimala villkor
tillgodoses dock i forsta hand vid hSg slamdlder, d.v.s. i
processer med langre luftningstid och ldgre organisk slam—
belastning. Under f£O0r biopolymererproduktionen ogynnsanma
férhallanden forsédmras slammets struktur och dess sedimen-
teringsegenskaper samt vidare flockarnas mekaniska hallfast-
het, vilket medftr, att processens stabilitet minskar ytter-
ligare. Slamflykt och fOrsdmrad sedimentering leder till en
kortvarig nedsatt reningseffekt, men ger samtidigt upphov
till mer eller mindre allvarliga stOrningar vid slamhante-
ringen och paverkar hela reningsprocessen genom returslam-
dterftringen.

Den higbelastade aktivslamprocessen omfattar konventionellt
dven ytterligare behandlingsteg, oftast filtrering, med eller
utan foregédende kemisk fdllning.

Anslutes filtreringen utan kemiskt behandling till efter-
sedimenteringen, s& dr en stOrningsfri och stabil drift hos
den biologiska processen en fOrutsdttning £0r filterenhetens
effektivitet och stabilitet.

Ovan skisserade processtOrningar, i fOrsta hand slamflykt,
paverkar ndmligen filtrens ganotider och deras spolvatten-
behov, eftersom midngden suspenderat material i sedimenterat
vatten Gkar och de filtrerade flockarnas struktur och hall-
fasthet fOrsémras. FOr att kunna eliminera eller reducera
processtOrningarna, ofta foOrorsakade av stdtvist: fOre-
kammande chockbelastningar av tungmetaller, understktes en

komplettering av processen genom kemisk behandling.
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De kemiska behandlingsmetoder, som kan kamma till anvanding, &r
dels simultanfdllning, dels efterfdllning.

Vid simultanfdllning var syftet att stabilisera den biologiska
processen, varvid dels konventionella fdllningskemikalier som
aluminium= och jérnsalter, dels kalk anvindes.

Anvandandet av kalk som fdllningskemikalie kan vara motiverad

i de fall, d& dven en tungmetallreduktion efterstrivas.
Understkningarna visade, att aluminium~ och jdrnsalter bara
hade en marginell stabiliseringseffekt. Detta torde kunna £or-
klaras av avloppsvattnets ldga och varierande hardhet och
buffertkapacitet. Den biologiska processen var ndmligen ytterst
kdnslig mot pH-variationer inom det sura omrddet, nagot som
dock i viss mé&n kunde motverkas genom en pH-reglerad kemikalie-
dosering. Denna sistndmnda teknik kunde dock ej undersckas i
den anldggningen, som stdd till forfogande.

En pH-reglerad kemikaliedosering kunde motiveras inte enbart
pa grund av de processtekniska fordelar, vilka kan fas vid
drift med konstant pH-vdrde. Hinsyn bdr dven tagas till sddana
faktorer som minskning av kemikaliekostnad och reducering av
overskottsslamproduktion m.m.

Anvandandet av kalk vid simultanfdllning har gett ett nagot
bdttre resultat med avseende bade pd processtabilitet och pa
tungmetallreduktion. Det aktiva slammets biologi dr ndmligen
mindre kdnslig mot pH-variationer inom det basiska omrédet,
upp till pH 10,0 - pH 10,5. Buffertkapaciteten f&rstirkes

genom kalkdoseringen samt utfdllningen av tungmetaller fOr-
bdttras, eftersom processens pH-vdrde star ndrmare tungmetal-
lernas optimala fillnings—pH. Slamvolymindexet fOrbdttrades
tydligt vid simultanfdllning oberoende av vilken fdllnings-

kemikalie, som hade anvdnts. Slamvolymindexfdrbdttringen

kompenserade: sdledes Gverskottsslammets mingddkning, som
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var foljden av den biologisk-kemiska behandlingen. Trots slam-
mets fOrbdttrade sedimenteringsegenskaper &kade emellertid
restflockhalten i dekantatet, i synnerhet vid aluminium~ och
kalkfdllning. Detta gjorde det nddvandigt att komplettera
processen, som omfattade simultanfdllning och eftersedimen-—
tering, med filtrering sdsom ett avslutande reningsteq.
Genom simultanfdllning kunde sdledes vissa férbattringar

av den biologiska processens stabilitet uppnds samt - vid
simultanfdllning med kalk - &ven av tungmetallreduktionen.
Processen kunde dock ej anses som ett realistiskt alternativ
for att 16sa reningsproblem, uppkama i samband med avlopps—
vattnets tungmetallfdroreningar .

Vid efterfdllning kunde valet av fdllningskemikalie begrén-—
sas till anvandandet av kalk. Processen &r i detta fall obe-
roende av biologins pH-villkor och kemikaliedoseringen best&m-—
mes enbart av fdllningens pH-optimum och driftkostnaderna.

T motsats till vid simultanfdllning kan vid efterfdllning
dven en dteranvanding av kemikalier genomftras, vilket all-
mant betraktas som ett ekonomiskt villkor f£6r kalkfdllning.
Kalkens ateranvdnding dels som returslam, dels som rekal-
cinerad kalk innebdr dock ej enbart ekoncmiska besparingar
utan forbdttrar dven sjdlva reningseffekten.

Genom efterfdllning med kalk, da dven anvandandet av minder-
véardiga kalksorter kan &vervagas, kan hdga reningskrav upp-
fyllas med avseende pa bade konventionella fororeningspara-—
metrar som BS, COD och fosfor, och vissa industriella foro—
reningsfaktorer som tungmetaller.

Processen forutsdtter dven vid efterfdllning filtrering,

med eller utan karbonatisering, som avslutande behandlings-—
steg. Filtreringen paverkas dock inte, eller bara i begrdnsad

omfattning, av processtdrningar, som kan uppkomma i aktivslam-
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systemet.

Vidare utbyggnad av befintliga biologiska reningsverk for bio-
logisk~kemisk behandling innebdr emellertid betydande ekono-
miska insatser bade i1 form av kapital- och i driftskostnader.
De véntade forbdttringarna i reningseffekten bdr ddrfdr vigas
mot ombyggnadens ekoncmiska aspekter.

Mot denna bakgrund understktes mdjligheterna att stabili-

sera de biologiska processerna och forbdttra reningseffek-

ten utan kemisk behandling.

Som ovan redovisats dr en sadan stabilisering knappast tank-—
bar utan en forbdttring i separationstekniken, d.v.s. utan
processens komplettering genom filtrering.

For att kunna Ska forutsdttningarna £0r en stabil filtrerings-—
process understktes dels fOrsedimenteringens effekter pa
processtabiliteten, dels mdjligheterna till flockarnas meka-
niska konditionering.

Malsdttningen vid forsedimenteringen var att minska midngden
partikuldra tungmetallfdroreningar i det avloppsvatten, som
behandlats i den biologiska processen. I synnerhet gdllde det
att minska avloppsvattnets halt av zink- och koppar. Dessa
tungmetaller dr n8mligen oftast bundna till avloppsvattnets
partikuléra fraktioner.

I utfbrda forstk anvandes en hdgbelastad fdrsedimentering i
syftet att &stadkomma en partiell separering av partikuldra
fororeningar fore aktivslamprocessen. Detta fororsakade dock
en ytterligare minskning av avloppsvattnets vanligtvis laga
organiska fdroreningsgrad. Med hdnsyn till att det higbelasta-
de aktivslammet inte, eller bara obetydligt, paverkas av
partikulédra organiska dmnen, kunde dock dessa, i och for sig
negativa, effekter accepteras.

Erhallna resultat visade, att den biologiska processen i detta
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fall paverkades i mycket mindre omfattning av hfga tungmetall-
belastningar. Bioflockarnas struktur fordndrades markant i
biomassan, men sedimenteringsegenskaperna var tillfreds—
stdllande. Forbattringen var synnerligen markant vad avsag
restflockhalten i det dekantat, som erh®lls efter sedimen-
tering.

Huruvida dessa forstksresultat kan Overfdras fran pilotskala
till fullskaleverk &dr dock svart att beddma. Vissa driftpara-
metrar sasom hydraulisk belastning, Gverskottsslam— och retur-
slamfldde, kunde h&llas konstant vid forstksanldggningen.
Motsvarande driftserfarenheter kunde ej fas vid Ryaverkets
fullskaleanldggning. Dessa driftsparametrar kan dock medfdra
léangtgaende konsekvenser f£Or behandlingsprocessens stabilitet
och reningseffekt.

Aktivslamprocessens sedimenteringsfunktion, som i f&rsta hand
dr utsatt for metalltoxiska stérningar, kan f&rbédttras dven
genom mekanisk konditionering.

De hydrauliska forutsdttningarna vid luftningen dr ndmligen
ej optimala for uppbyggandet av en ur sedimenteringssynpunkt
idealisk flockstruktur, vilket emellertid kan kompenseras
genom en efterflockningsenhet mellan luftningen och sedimen-
teringen. Vid efterflockning kan de optimala villkoren for
flockuppbyggande tillgodoses och f&ljaktligen sedimenterings—
funktionen forbédttras.

Genom mekanisk flockkonditionering kan slammets struktu-
rella forsdmringar mer eller mindre kompenseras, oberoende

av att dessa fdrdndringar har uppkommit genom metalltoxisk
paverkan eller genomannan processpaverkan.

Vid behandling av avloppsvatten i urbaniserade samhdllen kan

driftsproblem uppkomma, vilka tidigare har betraktats enbart
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i samband med industriella avloppsvattenutsldpp. Uppgifterna
begrénsas ddrvid dock inte bara till att avskilja dessa
fororeningar, utan dven till att upprdtthdlla reningsproces-
sens stabilitet och effektivitet.

M5jligheterna att paverka avloppsvattnets beskaffenhet och
fullkomligt eliminera skadeeffekterna dr vanligtvis rdtt be-
grédnsade. En anpassning av behandlingsprocessen till de upp-
komna forutsdttningarna dr saledes det enda sdttet att effek-
tivt kunna klara problemen. Processtdnkandet bor darfor till-
lémpas redan pa projekteringsstadiet och vid driften i utbygg-
da reningsverk.

Det dr i férsta hand i reningsverkets hydrauliska forhallanden,
som problemet bdr angripas. Hir finns m&jligheter att genom
relativt enkla ingripanden kompensera skadeeffekterna.

For att uppfylla hdgre krav med avseende pd avloppsvatten=—
behandlingens reningseffekter, kan det bli n&dvindigt att
tillgripa processer inom den avancerade avloppsreningen, sa-
som biologisk-kemiska eller kemiska reningsmetoder. Hirvid bor
emellertid kapital- och driftskostnader vdgas noga mot de van-
tade reningseffekterna och deras inverkan p& den aktuella reci-

pienten.
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