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Summary 

In the past wastewater treatment has mainly focused on eliminating the nutrients, such as 

phosphorus and nitrogen, from the wastewater. Today steps towards more sustainable 

technologies are being taken, e.g. ways to recover phosphorus and nitrogen for further use. 

One way to do this is by precipitation of MAP which is a compound containing magnesium, 

ammonium and phosphate. MAP has several possible areas of use but is most suitable as a 

slow release fertilizer. 

MAP forms in the molar ratio 1:1:1 and since influent wastewater contains ammonium in 

excess compared to magnesium and phosphate, these chemicals need to be added in order to 

obtain a good precipitation. The aim of this study was to examine the possibilities to treat 

municipal wastewater by precipitation of MAP with focus on trying to dissolve MAP 

biologically. By dissolving MAP, magnesium and phosphate could be recycled back to the 

precipitation step and by that reduce the costs for adding these chemicals. 

Former research on precipitation of MAP has focused on ammonium rich wastewaters such as 

supernatant from anaerobic digestion. Municipal wastewaters have also been investigated, 

with high removals of phosphate and ammonium as result. There are also studies on how to 

dissolve MAP chemically and thermally. Dissolution of MAP with bacteria is a rather 

unknown area; only a few studies have been made. The advantage of biological dissolution of 

MAP is that the bacteria consume the ammonium dissolved from MAP which makes a 

recirculation of magnesium and phosphate possible. However, a disadvantage is that the 

process is time consuming. It is unknown if the nitrifying or anammox bacteria have an 

outdriving force on ammonium from MAP. 

The experiments in this report involved precipitation of MAP in municipal wastewater and 

biological dissolution of MAP with nitrifying and anammox bacteria. The precipitation 

experiments were performed by varying the three most important parameters; pH, magnesium 

and phosphate concentration. The results showed that pH was the most important parameter to 

control and that pH 10.5 gave the highest removals. Further, the results indicated that a high 

dose in magnesium compared to phosphate should be added. 

The dissolution experiments were performed with nitrifying bacteria in aerobic conditions and 

anammox bacteria in anaerobic conditions. Five reference experiments were conducted to 

distinguish the effect that the bacteria had on the dissolution. All experiments were carried out 

in batch reactors of 1 liter during four weeks. The highest dissolution of MAP reached 69 % 

with nitrifying bacteria and 52 % with anammox bacteria. The reference experiment with 

MAP in water showed dissolution of 6 % and when aeration and mixing was present 38 % 

was dissolved. One of the water experiments had a larger mixing device which resulted in 79 

% dissolution. Hence, mixing has showed to be a factor that improves dissolution of MAP in 

water. 

Clear indications that the nitrifying bacteria were inactive in the majority of the experiments 

could be distinguished. This is believed to be caused by insufficient oxygen supply as well as 

nutrient shortage. However, it can be seen that a higher dissolution was achieved when 



 

nitrifying bacteria were somewhat active then when they were inactive. Since it has been 

shown that the rate of nitrification was decreased in the experiments, it cannot be concluded if 

a more active nitrifying bacteria would increase the dissolution of MAP. The experiments 

does not exclude that nitrifying bacteria may have an outdriving force on ammonium from 

MAP.  

The investigation with anammox bacteria resulted in a more obvious increase in dissolution 

compared to the reference experiment with MAP and water. This illustrates that anammox 

bacteria have a positive effect on dissolution of MAP. Further, the experiments showed that 

crushed MAP increased the dissolution by 50 %. 

 

Keywords: Anammox, dissolution, magnesium hydroxide, MAP, nitrification, struvite, 

precipitation, recycling, wastewater treatment 

  



 

Sammanfattning 

Tidigare har fokus på avloppsvattenrening legat på att eliminera näringsämnen såsom fosfor 

och kväve från avloppsvattnet. Idag börjar tekniken gå mot mer hållbara metoder så som att 

försöka ta tillvara på näringsämnena som finns i avloppsvattnet. Ett sätt att göra detta är 

genom fällning med MAP. Den här föreningen innehåller magnesium, ammonium och fosfat 

och kan ha flera användningsområden. Främst lämpar den sig som gödningsmedel då 

näringsämnena avges långsamt. 

Eftersom ammonium finns i överskott i inkommande avloppsvatten skulle magnesium och 

fosfat behöva tillsättas för att få det rätta förhållandet för att en fällning ska ske. Syftet med 

arbetet var att studera möjligheterna att rena kommunalt avloppsvatten genom fällning av 

MAP, med tyngden på att försöka lösa upp MAP bakteriellt för att möjliggöra en recirkulation 

av magnesium och fosfat till inkommande avloppsvatten. Recirkulation skulle leda till att 

behovet av att tillsätta dessa kemikalier minskar och därmed göra processen mer lönsam. 

Tidigare studier har främst undersökt att fälla ut MAP i ammoniumrika vatten så som 

rejektvatten från rötning. Tester på att fälla ut MAP i kommunalt avloppsvatten har också 

utförts, med hög avskiljning av ammonium och fosfat som resultat. Vidare har tidigare studier 

testat att lösa upp MAP kemiskt och termiskt. Bakteriell upplösning är däremot ett ännu 

outforskat område med endast ett fåtal tidigare studier. Fördelen med biologisk upplösning är 

att bakterierna konsumerar det utlösta ammoniumet och därmed underlättar en recirkulation 

av magnesium och fosfat. Nackdelen är att processen är tidskrävande. Det är ännu oklart om 

bakterierna har en utdrivande kraft på ammonium från MAP. 

De experimentella försöken innefattade utfällning av MAP i kommunalt avloppsvatten samt 

bakteriell upplösning av MAP med nitrifikations- och anammoxbakterier. Fällningsförsöken 

utfördes genom att variera de tre viktigaste parametrarna; dosen av magnesium och fosfat 

samt pH-värdet. Försöken visade att pH-värdet är den viktigaste parametern att kontrollera 

och att höga pH-värden runt 10,5 ger den bästa reningen av vattnet. Det visade sig också att 

magnesium bör tillsättas i överskott i förhållande till fosfat. 

Upplösningen gjordes med nitrifikationsbakterier under aeroba förhållanden och med 

anammoxbakterier under anaeroba förhållanden. Det utfördes också ett antal referensförsök 

för att urskilja om bakterierna har en utdrivande kraft på ammonium från MAP. Alla försök 

utfördes under ca fyra veckors tid. Resultatet visade på 69 % upplösning i nitrifikationsslam 

och 52 % upplösning med anammoxbakterier. Referensförsök med MAP i vatten gav en 

upplösning på 38 %, när det fanns luftning och omrörning, och 6 % utan luftning och 

omrörning. Ett av referensförsöken med MAP, vatten och kraftig omrörning, gav en 

upplösning på 79 %. Det här visade att omrörningen hade en inverkan på upplösningen i 

vatten, då vatten med omrörning löste upp MAP betydligt bättre än utan. 

Tydliga indikationer på att nitrifikationsbakterierna varit inaktiva i de flesta försök har 

funnits, vilket har skett på grund utav för låg syrehalt och näringsbrist. Det går dock att 

urskilja en tendens att en högre respektive lägre upplösning erhålls vid en högre respektive 

lägre nitrifikationshastighet. Eftersom det visat sig att nitrifikationshastigheten varit nedsatt 



 

under experimentens gång går det inte att säga något om hur stor upplösning som skulle 

kunna ske i en bättre fungerande nitrifikation. Försöken utesluter inte att nitrifikationen kan 

ha en utdrivande effekt på ammonium från MAP. 

Försöken med anammoxbakterier gav en mer tydlig indikation på att en högre grad av 

upplösning hade skett än i referensförsöket med enbart vatten. Detta tyder på att 

anammoxbakterierna har haft en utdrivande kraft på ammonium. Försöken visade också att 

krossad MAP hade dubbelt så hög upplösning under samma tidsperiod. 

 
Nyckelord: Anammox, avloppsvattenrening, fällning, magnesiumhydroxid, MAP, 

nitrifikation, recirkulering, struvit, upplösning 

  



 

Förord 

Examensarbetet har i huvudsak utförts på Hammarby Sjöstadsverk och avslutar våra studier 

till civilingenjörer i kemiteknik på Lunds tekniska högskola. Arbetet motsvarar 30 

högskolepoäng och har utförts under perioden september 2009 till februari 2010. Handledare 

till examensarbetet har varit professor Jes la Cour Jansen och examinator universitetslektor 

Karin Jönsson. 

Många personer har hjälpt oss under projektets gång och vi vill til lägna ett särskilt tack till 

följande personer: 

Jes la Cour Jansen för god handledning och stort engagemang under projektets gång. 

Bengt Hultman som kom med idén till  projektet och ställde upp som biträdande handledare. 

Christian Baresel, Lars Bengtsson och övrig personal på Hammarby Sjöstadsverk som har 

hjälpt oss med de experimentella delarna av arbetet. 

Madeleine Sköld på Syvab som visade oss hur ett fullskaligt reningsverk fungerar och bidrog 

med anammoxbakterier till upplösningsförsöken. 

 

Ida Kulander och Nathalie Mönegård-Jakobsson 

Stockholm, februari 2010 

  



 

  



 

Innehållsförteckning 

1. Inledning .......................................................................................................................................... 1 

1.1. Syfte ........................................................................................................................................ 1 

1.2. Rapportens disposition ............................................................................................................ 1 

1.3. Begränsningar .......................................................................................................................... 2 

2. Bakgrund ......................................................................................................................................... 3 

2.1. Lagar och föreskrifter .............................................................................................................. 3 

2.2. Reningsverk idag ..................................................................................................................... 4 

2.2.1. Mekanisk rening .............................................................................................................. 5 

2.2.2. Biologisk rening .............................................................................................................. 5 

2.2.3. Kemisk rening ................................................................................................................. 7 

2.2.4. Slamhantering .................................................................................................................. 9 

3. Magnesium i avloppsvatten ........................................................................................................... 11 

3.1. Magnesium som flockningsmedel ......................................................................................... 11 

3.2. pH-justering med Mg(OH)2 ................................................................................................... 11 

3.3. Magnesium i biologisk rening ............................................................................................... 12 

3.4. Miljöpåverkan ....................................................................................................................... 12 

4. Struvit (MAP) ................................................................................................................................ 13 

4.1. Struvitbildning ....................................................................................................................... 13 

4.1.1. Användningsområden .................................................................................................... 14 

4.1.2. Magnesiumkällor ........................................................................................................... 15 

4.2. Upplösning av struvit ............................................................................................................ 15 

4.2.1. Upplösning med nitrifikationsbakterier ......................................................................... 16 

4.2.2. Upplösning med anammoxbakterier .............................................................................. 17 

4.2.3. Tidigare studier om bakteriell upplösning ..................................................................... 18 

4.3. Processförslag ........................................................................................................................ 18 

5. Material och metod ........................................................................................................................ 21 

5.1. Fällningsförsök ...................................................................................................................... 21 

5.1.1. Material ......................................................................................................................... 22 

5.1.2. Analyser ......................................................................................................................... 22 

5.1.3. Experimentbeskrivning.................................................................................................. 23 

5.2. Upplösningsförsök ................................................................................................................. 23 

5.2.1. Material ......................................................................................................................... 25 

5.2.2. Analyser ......................................................................................................................... 25 



 

5.2.3. Experimentbeskrivning för nitrifikationsförsöken ........................................................ 26 

5.2.4. Experimentbeskrivning för Anammoxförsöken ............................................................ 28 

5.3. Analysmetoder ....................................................................................................................... 29 

6. Resultat .......................................................................................................................................... 31 

6.1. Resultat: Fällningsförsök ....................................................................................................... 31 

6.2. Resultat: Upplösningsförsök ................................................................................................. 35 

6.2.1. Resultat: Nitrifikationsbakterier .................................................................................... 35 

6.2.2. Resultat: Anammoxbakterier ......................................................................................... 41 

7. Diskussion ..................................................................................................................................... 45 

7.1. Diskussion: Fällningsförsök .................................................................................................. 45 

7.2. Diskussion: Upplösningsförsök ............................................................................................. 46 

8. Slutsats........................................................................................................................................... 49 

9. Förslag till fortsatt arbete............................................................................................................... 51 

Källförteckning ...................................................................................................................................... 53 

Förkortningar ......................................................................................................................................... 57 

Bilaga A ................................................................................................................................................. 59 

Data för fällningsförsöken ..................................................................................................................... 59 

Bilaga B ................................................................................................................................................. 61 

Data för upplösningsförsöken ............................................................................................................... 61 

Bilaga C ................................................................................................................................................. 67 

Beräkning av nitrifikationshastigheten .................................................................................................. 67 

Beräkning av anammoxhastigheten ....................................................................................................... 69 

Bilaga D ................................................................................................................................................. 71 

Bildning av MAP i Henriksdalsverket .................................................................................................. 71 

Bilaga E ................................................................................................................................................. 73 

Simulering av nitrifikationshastighet med JASSeng ............................................................................. 73 

Vetenskaplig artikel: Biological dissolution of MAP with Nitrifying and Anammox Bacteria ............ 79 

 

  



1 
 

1. Inledning 

Idag sker vanligtvis den kemiska reningen av avloppsvatten genom fällning med järn- och 

aluminiumsalter då de är billiga och ger mycket bra reningsresultat. Det har på senare tid 

observerats en del negativa sidor med dessa kemikalier. Det är bl.a. svårt att återvinna 

kemikalierna och de försvårar att näringsämnen såsom fosfor kan tas tillvara. En kemikalie 

som har potential att ersätta de traditionella fällningskemikalierna är magnesium, som 

tillsammans med ammonium och fosfat kan bilda en fällning som förkortas MAP, även kallad 

struvit. Det här är en produkt som gör det möjligt att ta tillvara fosfor och kväve i 

avloppsvattnet. Många lyckade försök har gjorts med att fälla ut MAP, problemet ligger i att 

ammonium finns i överskott i avloppsvattnet utifrån stökiometriskt förhållande till 

magnesium och fosfat. Dessa behöver därför tillsättas för att förbättra förutsättningarna för att 

bilda en fällning.  

1.1. Syfte 

Syftet med arbetet var att studera möjligheterna att rena avloppsvatten genom fällning av 

MAP med tyngden på att försöka lösa upp MAP bakteriellt för att möjliggöra en recirkulation 

av magnesium och fosfat till inkommande avloppsvatten. Recirkulation skulle leda till att 

behovet av att tillsätta nytt magnesium och fosfat skulle minska och därmed göra processen 

mer lönsam. 

Frågeställningar som kommer att besvaras under arbetes gång är följande: 

- Vilken parameter har störst inverkan på bildandet av MAP fällning? 

- Vilka är de optimala förhållandena mellan magnesium, ammonium och fosfat i 

avloppsvattnet för att bilda en fällning av MAP? 

- Kan nitrifikations- och anammoxbakterier bidra till en ökad upplösning av MAP? 

- Kan bakterierna konsumera det ammonium som lösts ut från MAP så att en 

recirkulation är möjlig? 

1.2. Rapportens disposition 

Kapitel 2 ger en allmän bakgrundsbeskrivning till avloppsvattenrening. 

Kapitel 3 består av en litteraturstudie om magnesium i avloppsvattenrening och kapitel 4 om 

MAP. Denna tar upp fällning och upplösning samt alternativa metoder för att lösa upp MAP. I 

kapitlet ges också ett exempel på hur en reningsprocess med fällning och upplösning av MAP 

skulle kunna se ut. Struvit och MAP kommer båda att användas som beteckning för samma 

förening. 

Kapitel 5 beskriver de laborativa experimenten av fällning och upplösning av MAP. 

Resultaten av dessa presenteras i kapitel 6 och diskuteras i kapitel 7. 

I kapitel 8 och 9 presenteras slutsatser och förslag på fortsatt arbete. 
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1.3. Begränsningar 

Studien begränsar sig till försök i labbskala och innefattar ej en ekonomisk evaluering av 

processen med fällning och upplösning av MAP. 

En del begränsningar har också funnits i försöken som genomfördes. En liten budget har 

begränsat antal analyser och det har ibland varit brist på laborativa instrument och material. 

Det laboratoriet som fanns att tillgå var litet och flera personer skulle få plats samtidigt; det 

blev därför trångt och ibland brist på utrustning. Det fanns ej tillgång till kontrollerad 

syretillförsel vilket ledde till att nitrifikationsbakterierna fick syrebrist. Eftersom 

upplösningsförsöken tog runt en månad att utföra var tiden även en begränsande faktor. Med 

ett visst antal omrörare och syretillförselanordningar satte det tillsammans gränsen för hur 

många försök som kunde utföras. Nitrifikationsslammet som fanns att tillgå var från en MBR 

reaktor där slamkoncentrationen var mycket hög. 
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2. Bakgrund 

VA-verksamheten i Sverige tog form efter att det på 1800-talet bröt ut stora koleraepidemier i 

Stockholm och Göteborg där många människor miste livet (Svenskt Vatten, 2005). På grund 

av detta började städerna strukturera upp vattenledningsnät som skulle förse invånarna med 

friskt vatten. Det lades också ner ledningar i marken som förde bort avloppsvattnet till 

närmaste sjö eller kustvatten. Dessförinnan hade avfallet samlats i gropar eller tunnor som 

sedan användes som gödsel av bönderna eller helt enkelt grävdes ner i marken. 

Eftersom avloppsvattnet leddes helt orenat direkt ut till närmaste vattendrag medförde detta 

att flera miljöproblem uppdagades. Vattnet kring städerna fick syrebrist som bl.a. orsakade 

fiskdöd. Vattnet gav också upphov till lukt och innehöll smittosamma bakterier och virus som 

kunde sprida vattenburna epidemier. På 1930-talet började det byggas avloppsreningsverk 

som enbart bestod av mekanisk rening där de grövre partiklarna separerades från vattnet. 

Utbyggnaden av reningsverk gick därefter långsamt, 1940 fanns det endast 15 reningsverk i 

Sverige och 1955 fanns det runt 30 reningsverk (Svenskt Vatten, 2005). På 1950-talet infördes 

biologisk rening för att minska lukt och utsläpp av organiskt material.  

På 1960-talet började övergödning av sjöar och vattendrag runt städerna ge sig tillkänna, sjöar 

växte igen och fina badstränder täcktes av alger. På vissa ställen upptäcktes även ansamlingar 

av tungmetaller som härstammade från tidigare industrier. Varken den mekaniska eller 

biologiska reningen tog bort fosfor och kväve, vilka var de ämnen som var den största orsaken 

till övergödningen. Staten var tvungen att göra något vilket ledde till en ny lagstiftning; 1969 

kom miljöskyddslagen (Naturvårdsverket, 2008). På 1970-talet infördes kemisk rening, detta 

gjordes främst för att avlägsna fosfor. Det kan t.ex. nämnas att 1 gram fosfor kan ge upphov 

till 1,7 kg alger som i sin tur kräver omkring fem gånger så mycket mer syre för att brytas ner 

än det ursprungliga biologiska materialet i avloppsvattnet (Gillberg, et al., 2003). På 1990-

talet började reningsverken, främst de i södra Sverige, att byggas ut för att kompletteras med 

kvävereduktion. 

Eddy & Metcalf (2003) belyser att sedan 1980-talet har målen för förbättring av 

vattenkvaliteten blivit strängare. Fokus på målen har skiftat från att röra akuta miljö- och 

hälsoproblem till att handla om eliminering av långsiktiga konsekvenser på människan och 

miljön. Idag riktas målen även mot en mer hållbar teknik i framtiden. Dagens teknik för 

avskiljning av fosfat handlar främst om eliminering av denna. I framtiden krävs istället en 

teknik som tar tillvara på närningsämnen som finns i avloppsvattnet (de-Bashan & Bashan, 

2004). 

2.1. Lagar och föreskrifter  

Efter att Sverige gick med i EU 1995 har de lagar som gällde där successivt implementerats i 

svensk lagstiftning. I EU finns en rad olika direktiv gällande olika vattenverksamheter så som 

avloppsdirektivet. Avloppsdirektivet har som syfte att skydda den yttre miljön mot skador 

som orsakas utav utsläpp av avloppsvatten från tätbebyggelse och vissa industrier. De 

huvudsakliga kraven innebär(Brånvall, et al., 2008): 
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- Alla bebyggda områden ska ha ett uppsamlingssystem för avloppsvatten. 

- Det inkommande vattnet ska minst genomgå sekundär rening, t.ex. biologisk rening. 

- Avloppsvattnet som har renats ska uppfylla de minimikraven som har ställts på 

vattenkvaliteten. 

- Särskilt höga krav på effektiv rening ställs på vatten som släpps ut i känsliga miljöer. 

Detta direktiv infördes i svensk lagstiftning genom miljöbalken och naturvårdsverkets 

föreskrifter. I dessa anges även gräns- och riktvärden för olika ämnen i utgående vatten.  

Villkor för utsläpp i utgående vatten uttrycks som gränsvärden i koncentrationer mg/l vatten. 

De vanligaste förekommande föroreningarna i avloppsvatten kan ses i tabell 1. 

Tabell 1. Översikt över vanliga inkommande halter av föroreningar till reningsverk i Sverige (Naturvårdsverket, 

2007) 

Ämne Koncentration mg/l 

BOD (Biokemisk syreförbrukning) 100-250 

COD (Kemisk syreförbrukning) 250-600 

N-tot. (Total kväve) 20-40 

P-tot. (Total fosfor) 5-12 

SS (Suspenderade ämnen) 100-250 

 

De villk or för utsläpp i utgående vatten som gäller idag visas i tabell 2.  

Tabell 2. Begränsningsvärden för utsläpp av avloppsvatten i Sverige (Statens naturvårdsverks författningssamling, 

1994; Svenskt vatten, 2005) 

Ämne Koncentration mg/l 

BOD (Biokemisk syreförbrukning) 10-15 

COD (Kemisk syreförbrukning) 70 

N-tot. (Total kväve) 10-15 

P-tot. (Total fosfor) 0,3-0,5 

 

Idag står fosfor och kväveutsläppen från kommunala reningsverk för ca 20 respektive 24 % av 

den totala mängden som släpps ut i Sverige varje år (Brånvall, et al., 2008). 

2.2. Reningsverk idag 

Avloppsvatten är ett samlingsnamn för förorenat vatten som avleds i rörledningar. De olika 

vattentyper som verken behandlar är sanitärt spillvatten, dagvatten från kombinerade system, 

dräneringsvatten och inläckande vatten (Gillberg, et al., 2003). Sammansättningen av vattnet 

varierar ständigt beroende på plats, tid och årstid. 

Ett traditionellt reningsverk består av i huvudsak fyra delar: mekanisk rening (förbehandling), 

biologisk rening, kemisk rening samt slamhantering. En översiktsbild visas i figur 1.  
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Figur 1. Översikt över ett reningsverks olika reningssteg 

2.2.1. Mekanisk rening 

Den mekaniska reningen består först av ett galler som rensar bort fasta föremål, därefter ett 

sandfilter där sand och grus sjunker till botten. Det här reningssteget tar bort de grövsta 

partiklarna. Den mekaniska reningen var den första reningen som togs i bruk och det är också 

den enklaste (Gillberg, et al., 2003). Det har varit det dominerande reningssteget runt om i 

världen då det både är enkelt och billigt att handha. Dock som ensamt reningssteg är det 

otillräckligt och vanligtvis så är den mekaniska reningen ett försteg till det biologiska och 

kemiska reningssteget. Den mekaniska reningen är viktig då den skonar maskinerna och 

förhindrar driftstopp eftersom den stoppar sand och grus från att komma in och slita på 

utrustningen. 

2.2.2. Biologisk rening 

Den biologiska reningen kommer ofta efter förbehandlingen. De partiklar som är kvar i 

vattnet är så små att det skulle krävas en alltför lång tid för dem att sedimentera. Det finns 

även partiklar som är lösta i vattnet och aldrig kommer att sedimentera. För att avlägsna dessa 

substanser från vattnet används den biologiska reningen som kan delas upp i huvudsak i två 

delar, aerob och anaerob. 

2.2.2.1. Aerob process 

I en aerob process blandas organiskt material med mikroorganismer i en bassäng. Dessa kan 

med hjälp av syre bryta ner en stor del av der organiska materialet. De organiska ämnena 

oxideras och det bildas koldioxid och vatten samt bakteriell cellsubstans. Det används olika 

sorters bakterier för att allt organiskt material ska kunnas tas om hand då olika bakterier livnär 
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sig på olika organiska ämnen i olika miljöer. (Shand, 2006) beskriver omvandlingen av det 

organiska materialet i reaktion 1 och 2. 

  Reaktion 1 

COHNS står för organiskt material i avloppsvattnet. 

 Reaktion 2  

Aktivslamprocessen är den vanligaste biologiska reningsprocessen (Stockholm vatten, 2009; 

Naturvårdsverket, 2007) och går ut på att det bildas flockar som består av organiskt material i 

form av bakterier (aktivt slam) som hålls svävande i bassängen med luft och ibland mekanisk 

omrörning. Figur 2 visar ett exempel på hur en aktivslambassäng kan se ut. Vattnet förs sedan 

vidare till ett sedimenteringssteg där slammet får sjunka till botten och föras vidare till 

slamhanteringen. För att bibehålla en konstant bakteriestam och en hög slamhalt i bassängen 

returneras en del av slammet, returslam, tillbaka till bassängen. Resterande slam, 

överskottsslam, förs vidare till slamhanteringen. 

 

Figur 2. Ett exempel från Källby avloppsreningsverk på hur en aktivslambassäng kan se ut 

Fosfor är ett av de näringsämnen som inte bara behöver elimineras från avloppsvattnet, utan 

är också nödvändigt i det biologiska reningssteget för att mikroorganismerna ska hållas vid 

liv. Avloppsvatten får främst fosfor från avföring och tvättmedel men även en liten del från 

jordbruk. Ett standardiserat biologiskt reningssteg kan reducera fosfor till omkring 20- 30 % 

(Gillberg, et al., 2003). Kväve är ett näringsämne som mikroorganismerna behöver till sin 

cellbyggnad. Det kommer framförallt från utsläpp i atmosfären och jordbruk men 20 % 

kommer ifrån kommunalt avloppsvatten (Gillberg, et al., 2003). Kvävet återfinns i 

avloppsvattnet i olika former, en del är organiskt bundet och en del är i de icke organiska 

formerna ammonium (NH4
+
), nitrit (NO2

-
) och nitrat (NO3

-
). Ammonium är en 

syreförbrukande substans i och med att den oxideras till nitrat genom nitrifikation. Det är 

därför viktigt att nitrifikation sker så att ammonium omvandlas innan det släpps ut.  
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2.2.2.2. Anaerob process 

Denitrifikation sker ofta efter nitrifikationen. Dessa bakterier använder sig av det bundna syret 

i nitrat som syrekälla för att omvandlat nitrat till kvävgas. Förutom kvävgas bildas även 

lustgas som är olösligt i vatten och avlägsnas till atmosfären (Gerardi, 2002). 

(Shand, 2006) tar upp en anaerob process, rötning, som används vid vidare bearbetning av det 

slam som bildas vid de olika reningsstegen. Härvid bildas metan, koldioxid och stabiliserade 

fasta partiklar. Mer om rötningsprocessen behandlas i avsnitt 2.2.4. 

2.2.3. Kemisk rening 

Den kemiska reningen utförs ofta som sista reningssteg efter den biologiska reningen och 

beskrivs i (Hansen, 1997a). Här avlägsnas i huvudsak fosfor från vattnet, men också 

kolloidala och suspenderade partiklar. Den kemiska reningen består av kemisk fällning där en 

fällningskemikalie tillsätts, vilken ofta består av ett järn- eller aluminiumsalt. De positiva 

järn- och aluminiumjonerna bildar svårlösliga föreningar med fosfor som kan separeras med 

sedimentering. Metalljonerna fungerar också så att de neutraliserar partiklarna i vattnet 

eftersom majoriteten av partiklarna har en dominerande negativ yta. Detta medför att de 

neutraliserade partiklarna inte längre repellerar varandra utan klumpar ihop sig och 

sedimenteras ned. Metalljonerna bildar även hydroxider med vattnet som sedan bildar 

òhydroxidmolnò. Dessa kan svepa in partiklar och annat lºst material och sedan sedimenteras, 

detta kallas för svepkoagulering.  

Den kemiska reningen är inte alltid det sista reningssteget, utan kan utföras på olika ställen i 

reningsverket. Det finns för närvarande fyra olika fällningsmetoder beroende på var 

fällningskemikalien tillsätts, se figur 3. Dessa kommer att förklaras närmare med teori hämtad 

från Kemira (Hansen, 1997b). Metoderna är direktfällning, förfällning, simultanfällning och 

efterfällning. Resultatet varierar beroende på vilken metod som används med avseende på 

bl.a. slambildning, driftskostnader och energiförbrukning. 
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Figur 3. Fyra olika fällningsmetoder (Hansen, 1997b) 

Direktfällning innebär att reningen sker i ett steg direkt efter den mekaniska reningen. 

Fördelen är att det är en energisnål och billig process, men reningsmetoden avskiljer inte lösta 

organiska ämnen. Man kan räkna med att ca 75 % av BOD kan tas bort, men det finns även 

processer som kan avlägsna uppemot 90 %. För att ta bort kväve ifrån avloppsvattnet räcker 

det inte med direktfällning utan det krävs ytterligare steg. 

Förfällning påminner om direktfällning men har ett efterföljande steg med biologisk rening. 

Detta leder till att en del av fosforn och fasta partiklar kan avskiljas innan den biologiska 

delen. Detta avlastar det biologiska reningssteget en aning då det bara behöver ta hand omdet 

lösta materialet. Processen blir också mindre energikrävande eftersom mindre syre behöver 

tillsättas.  

Simultanfällning innebär en ökad belastning på den biologiska reningen i motsats till 

förfällning då det krävs större bassängvolymer och en högre syretillförsel. Vanligtvis används 

här järnsulfat som fällningskemikalie. Om denna metod kombineras med förfällning kan ett 

mycket högt reningsresultat erhållas.  

Efterfällning är den äldsta metoden för att reducera fosfor i Sverige och innebär att ett kemiskt 

reningssteg läggs till efter den mekaniska och biologiska reningen. Investeringskostnaderna 

för att bygga ett reningsverk med efterfällning är höga då reningen sker i tre steg och 

energiförbrukningen blir lika hög som vid simultanfällning. Det positiva med metoden är att 

reningen blir hög då fosforn är lätt att avskilja.  

I teorin skulle många positiva joner kunna användas som fällningskemikalie. Viktigt är att den 

har hög laddning, men kostnaden gör att järn och aluminium är det vanligaste alternativet 

(Hansen, 1997a). Enligt de-Bashan & Bashan (2004) så ger kemisk rening med aluminium- 

och järnjoner dock upphov till en produkt som inte går att återanvända till industrin för fosfor, 

vilket är en stor nackdel då fosfor är ett eftertraktat ämne. 
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2.2.4. Slamhantering 

Slamhantering beskrivs ibland som det viktigaste steget i ett reningsverk. Gillberg, et al., 

(2003) belyser att av den totala kostnaden för ett reningsverk, går omkring 40-60 % till 

slamhanteringen. I princip allt slam som bildas vid de olika reningsstegen kräver vidare 

bearbetning. Slammet namnges som primärslam, sekundärslam samt tertiärslam beroende på 

om det kommer ifrån det mekaniska, biologiska respektive kemiska reningssteget. Gillberg, et 

al., (2003) påpekar vidare att slammet inte bara bör ses som avfall utan som en resurs 

eftersom slammet innehåller både näringsämnen och energirika ämnen som skulle kunna 

utnyttjas. Slammet bearbetas vanligtvis i en rad steg; koncentrering, stabilisering och 

avvattning. I stegen minskas halten av mikroorganismer och organiskt material samt dess 

vatteninnehåll. Detta sparar energi och minskar lukt och smittospridning.  

Det vatten som bildas när slammet förtjockas kallas rejektvatten. Rejektvattnet recirkuleras 

oftast tillbaka till det första reningssteget. 

Den vanligaste stabiliseringsmetoden är den anaeroba processen, rötning (Gillberg, et al., 

2003; Naturvårdsverket, 2007). Rötning sker i flera delsteg och vid första nedbrytningen 

hydrolyseras kolhydrater, fetter och proteiner med hjälp av enzymer till att bilda socker, 

fettsyror och aminosyror. Dessa komponenter omvandlas sedan till alkoholer och fettsyror 

och till slut till metangas och koldioxid. Denna gas kan sedan användas för att producera 

värme, elenergi eller fordonsbränsle. Efter att slammet har stabiliserats finns det ett flertal 

alternativ för vidarebehandling. Tekniska och ekonomiska resurser är det som avgör vad som 

händer med slammet. De vanligaste tillvägagångssätten i Sverige för slutgiltig hantering av 

slam är kompostering, förbränning, eller användning som gödselmedel (Naturvårdsverket, 

2007). 
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3. Magnesium i avloppsvatten 

Att använda magnesium som fällningskemikalie studerades på 1970-talet av Culp & Culp 

(1974). Då undersöktes möjligheten att använda magnesiumkarbonat tillsammans med 

kalciumhydroxid för att fälla ut magnesiumhydroxid. Studien visade att 10 av de 17 

undersökta städerna i USA kunde minska sina kostnader för fällningskemikalier. Magnesium 

används idag dock inte i någon vidare utsträckning inom avloppsvattenrening.  

3.1. Magnesium som flockningsmedel 

När magnesium är närvarande i avloppsvattnet samt vid en pH-höjning kommer alkalisering 

ske och ge en utfällning av magnesiumhydroxid enligt reaktion 3: 

   Reaktion 3 

Magnesiumhydroxid fälls ut först vid pH runt 9,5, blir mer märkbar vid pH över 10,5 och är i 

princip fullt utfälld vid pH 11,0-11,5. Det har visat sig att reningseffektiviteten starkt ökar när 

pH-värdet är runt det teoretiska värdet för utfällning av magnesiumhydroxid, dvs. runt 11,3 

(Semerjian & Ayoub, 2001). Ett så högt pH-värde kan inte erhållas utan tillsatts av en stark 

bas, t.ex. NaOH. Den resulterande magnesiumhydroxiden är en gelliknande fällning som har 

visat sig vara en effektiv koagulant och flockningsmedel. Om kalk skulle användas för pH-

höjningen skulle en utfällning av kalciumkarbonat, CaCO3, ske som i sin tur skulle ge upphov 

till en svepkoagulation vilket drar med sig de större partiklarna i avloppsvattnet. Till skillnad 

mot kalk så har magnesiumhydroxid en stor adsorptionsbar yta som attraherar de kolloidala 

negativt laddade partiklarna, inklusive CaCO3-flockar; detta innebär att magnesiumhydroxid 

kan skapa adsorption och en större ihopklumpning. 

Magnesiumhydroxid producerar en magnesiumhydroxidflock som sedimenterar snabbt och 

bildar ett kompakt slam. Detta beror på att magnesiumhydroxid har en låg löslighet i vatten 

vilket gör att bildningen av magnesiumhydroxidjonen sker långsamt. Partiklarna växer sig 

större eftersom de får mer tid på sig. Dessa lite större magnesiumhydroxidpartiklar bidrar till 

ett kompakt slam eftersom det inte släpper in så mycket vatten. 

Att Mg
2+

 skulle fungera bra som flockningsmedel kan förklaras med DCBT teorin (divalent 

cation bridging theory), som går ut på att negativa laddade säten på biopolymerer överbryggas 

av divalenta katjoner såsom Ca
2+

 och Mg
2+

. Denna överbryggning hjälper till att stabilisera 

matrisen av den mikroba biopolymerflocken (Shand, 2006). Kvoten M/D, mellan 

monovalenta katjoner (Na
+
, NH4

+
, K

+
) och divalenta katjoner (Ca

2+
, Mg

2+
), kan användas som 

en indikator på potentiella slamsedimentations- och avvattningsproblem. När kvoten är över 2 

kan problem med slamsedimentering och avvattning uppkomma (Shand, 2006). Dessa 

problem kan hjälpas genom att minska M/D kvoten. 

3.2. pH-justering med Mg(OH)2  

I traditionella kommunala avloppsverk används normalt inte någon pH-justering. I vissa 

avloppsvatten där stora fluktuationer av surt och basiskt avloppsvatten kommer in till 

reningsverket, t.ex. industriavloppsvatten, krävs det dock en pH-justering (Gillberg, et al., 

2003). Vanligtvis brukar då alkalierna kaustiksoda (natriumhydroxid) och kalk (släckt kalk, 

kalciumhydroxid) användas i syftet att justera pH-värdet på avloppsvattnet. 
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Magnesiumhydroxid har liknande egenskaper som dessa två alkalier men också en del 

skillnader. Vid tillsatts av magnesiumhydroxid i vatten genereras en mindre pH-topp än om 

natriumhydroxid eller kalciumhydroxid används. Detta beror på att magnesiumhydroxid har 

en begränsad löslighet i vatten. På grund av den begränsade lösligheten i vatten ligger det 

högsta pH-värdet som kan framkallas vid en eventuell överdos av magnesiumhydroxid runt 

pH 9. Jämförelsevis så kan en överdos av kalciumhydroxid eller natriumhydroxid ge ett pH-

värde på 12 respektive 14 i avloppsvattnet. 

3.3. Magnesium i biologisk rening 

Det har i en studie visat sig att magnesiumhydroxid, tillsammans med en lättmetalls katjon, 

kan ha en stimulerande effekt på rötningsprocessen (Shand, 2006). Det här gäller vid ett 

begränsat intervall på magnesiumkoncentrationen runt 150 mg/l, vilket visade sig genom en 

ökning av gasproduktion. Dock kan dessa katjoner också skapa en hämmande effekt om 

koncentrationen når ett kritiskt värde, 1000 mg Mg/l. 

3.4. Miljöpåverkan  

Magnesiumhydroxid är varken toxisk eller frätande och därför innebär spill inga stora risker. 

Till skillnad mot järn och aluminiumsalter så kan magnesiumföreningar fungera som ett 

näringsämne och ha positiv inverkan på växtlivet då magnesium behövs för tillväxt. Ett 

överskott av ett näringsämne kan dock leda till övergödning såsom vid för höga utsläpp av 

fosfor. Risken att det skulle bli förhöjda utsläpp av magnesium från avloppsverk är liten då 

inga stora mängder finns i inkommande avloppsvatten. Magnesium måste i så fall tillsättas till 

avloppsvattnet som i försök med MAP-utfällning. Då kommer magnesiumet att bindas i en 

fällning som sedan avlägsnas från vattnet och kommer inte att släppas ut i utgående vatten. 

Därför är risken för höga och långvariga utsläpp av magnesium mycket liten. 
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4. Struvit  (MAP) 

Struvit är en naturligt förekommande ortorombisk kristall bestående av magnesium, 

ammonium och fosfat, även kallad MAP. Den kemiska formeln är MgNH4PO4Ā6H2O, den har 

en densitet på 1,71 g/cm
3
 och en molmassa på 245,41 g/mol. Föreningen är mycket löslig vid 

sura pH-värden och fälls ut vid basiskt pH. 

Oönskad struvitbildning har länge setts som ett problem i avloppsverk då den bildar ett tjockt 

och hårt skal som blockerar rör, pumpar och andra delar i processen. Blockeringen leder till 

en ökad kostnad för pumpning eftersom en minskad diameter gör att det krävs mer energi för 

att pumpa igenom slammet. Detta leder också till försämrad kapacitet då det tar längre tid för 

slammet att förflyttas. En metod att ta bort blockeringen är att spola igenom med svavelsyra, 

en annan är att hacka bort det med en hammare vilket har visat sig vara det mest 

kostnadseffektiva sättet (Doyle & Parson, 2004). Ibland är dock igensättningen så grav att det 

enda alternativet är att ersätta den skadade delen med nya ledningar. 

Avsiktlig struvitbildning har däremot visat sig kunna användas för att avskilja ammonium 

(Turker & Celen, 2007) och fosfat (Barr & Münch, 2001a) ifrån avloppsvatten. Processen 

beror främst på två parametrar, förhållandet mellan magnesium, ammonium och fosfat och 

pH-värdet (Barr & Münch, 2001a). I de flesta fall måste magnesium tillsättas då det ofta finns 

i underskott i avloppsvattnet och struvit bildas i molförhållandet 1:1:1. 

4.1. Struvitbildning  

Struvit bildas enligt följande förenklade formel, se reaktion 4: 

 Reaktion 4 

Struvitfällning sker i två steg, kärnbildning och tillväxt. Kärnbildningen sker när de ingående 

jonerna kombineras och bildar kristallembryon; därefter fortsätter tillväxten av kristallen tills 

jämvikt är uppnådd (Doyle and Parson, 2002). I avloppsreningsverk där det ständigt fylls på 

med beståndsdelarna i struvit kan tillväxten fortsätta längre. Kärnbildningen kan antingen ske 

homogent och uppstår då spontant, eller heterogent genom att det redan finns lämpliga kärnor 

såsom föroreningar i suspensionen eller säten på rör eller väggar. 

Det som kontrollerar bildandet av fällning är pH, graden av övermättnad, temperaturen och 

närvaron av andra joner och fällningen förekommer när magnesium-, ammonium- och 

fosfatjoner överstiger löslighetsprodukten för struvit (Doyle & Parson, 2002).  

Struvit kan fällas ut mellan pH 7-11. Vid pH 9 finns den teoretiska punkten för minsta 

löslighet som ger maximal potential för att en fällning ska ske, därefter sker en vändning och 

lösligheten börjar öka (Barr & Münch, 2001a). Ökningen beror på att koncentrationen av 

ammonium och magnesiumjoner minskar medan koncentrationen av fosfatjoner ökar. Värdet 

för minsta löslighet varierar i olika studier, det värden som har tagits fram ligger mellan 8 och 

10,7 (Doyle & Parson, 2002). För att ändra pH-värdet kan en bas tillsättas, vanligtvis sker 

detta genom tillsats av CaOH, NaOH eller MgOH2. NaOH har visat sig vara mest effektiv när 

det gäller justering av pH-värdet medan magnesiumbaserade kemikalier ökar potentialen för 

att en fällning ska ske (Doyle & Parson, 2002). 
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Temperaturens effekt på lösligheten har studerats i (Doyle & Parson, 2002). Studien visar att 

lösligheten ökar med ökad temperatur i intervallet 10-50°C. Vid 50°C hittas maximala 

lösligheten och därefter sker en markant nedgång. Vid temperaturer över 64°C ändras 

strukturen av kristallen vilket påverkar lösligheten. 

Löslighetskonstanten, Ksp, kan beräknas utav den totala molkoncentrationen av jonerna i en 

lösning. Ett annat beräkningssätt är att inkludera påverkan av jonernas styrka och aktivitet. 

Denna löslighetskonstant kallas för villkorlig- eller aktivitetslöslighetskonstant och benämns 

Kso. Lösligheten för struvit beräknad med Ksp kommer vara betydligt lägre än lösligheten 

beräknad med Kso, eftersom Ksp inte tar hänsyn till pH-värde, jonernas styrka och aktivitet. 

Ksp skulle i princip bara kunna användas i lösningar med mycket lösliga salter. Det bör 

nämnas att Kso enbart gäller vid ett specifikt pH, medan Ksp gäller för alla pH-värden. Det har 

publicerats en rad olika värden för pKsp, negativa logaritmen av Ksp, för struvit. Värdena 

varierar mellan 9 och 13 (Doyle & Parson, 2002). 

Struvitbildningen beror också på samverkan mellan kalcium och magnesium (Doyle & 

Parson, 2002). Beroende på deras relativa koncentrationer kan struvitbildningen hämmas av 

bildning av kalciumfosfater. Kalciumfosfater fälls ut vid pH över 9,5, medan struvitfällning 

måste ske vid pH 8 eller högre. Genom att se till att ha en hög kvot mellan Mg/Ca kan en 

effektiv struvitbildning erhållas. 

Struvitutfällning av avloppsvatten har studerats ingående i (de-Bashan & Bashan, 2004; 

Huang, et al., 2004; Turker & Celen, 2007). Fokus har legat på avloppsvatten med höga 

ammoniumhalter som t.ex. rejektvatten från rötning. Det vatten som har bäst förutsättning för 

utfällning och återvinning av struvit är rejektvatten från slammet från EBPR (Enchanced 

Biological Phosphorous Removal) på grund av den höga fosfathalten (de-Bashan & Bashan, 

2004). Struvitutfällning i vanligt inkommande avloppsvatten har också utförts där bittern, som 

är en biprodukt från salttillverkning, var magnesiumkälla. En avskiljning av ammonium och 

fosfor på 83 % respektive 97 % erhölls (de-Bashan & Bashan, 2004). 

4.1.1. Användningsområden 

Struvit har flera möjliga användningsområden och kan därför säljas för att minska 

kostnaderna för processen. I (de-Bashan & Bashan, 2004) ges flera exempel på olika 

användningsområden. Det har t.ex. visat sig vara ett väldigt bra gödningsmedel. Det som gör 

föreningen till ett bra gödningsmedel är att näringsämnena avges långsamt och därför behövs 

det bara appliceras en stor dos som kan räcka hela året utan att skada växterna. På grund av 

den långsamma upplösningen anses det också vara miljövänligt då det inte finns risk för 

läckage till grundvattnet. Växter som är lämpliga för att använda struvit till är bl.a. 

krukväxter, gräsmattor, frukt och grönsaker. Andra möjliga användningsområden är som 

material i brandsäkra paneler och cement. Olika marknadspriser för MAP som gödningsmedel 

har tagits fram. I en studie (Barr & Münch, 2001a) har de kommit fram till att produkten kan 

säljas för mellan 1 400-2 300 kr/ton (200-330 US $/ton). En annan studie (Münch, et al., 

2001b) anser att priset kommer att variera beroende på hur produkten används. Om 

försäljningen sker storskaligt kan MAP säljas för 1 640 kr/ton (234 US $/ton) och säljs MAP i 

butiker för speciella ändamål har priset noterats till 26 600 kr/ton (3 800 US$/ton). Den 
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industriella processens kostnadseffektivitet och marknadspriset på MAP som produkt blir 

avgörande om det kommer bli ekonomisk hållbart att använda MAP-utfällning för rening av 

avloppsvatten. 

4.1.2. Magnesiumkällor 

På den internationella konferensen för återvinning av näringsämnen (CEEP, 2009) 

diskuterades alternativa magnesiumkällor till bildning av struvitfällning för att undvika höga 

kemikaliekostnader. Ostara, som är ett kanadensiskt företag som använder sig utav 

struvitfällning för att återvinna fosfor och ammonium ur avloppsslam, använder havsvatten 

som magnesiumkälla. Bittern och biprodukter från magnesiumindustrin har också visat sig 

vara potentiella sekundära magnesiumkällor. Även en biprodukt från 

kaliumgödningsmedelsindustrin föreslogs som en bra källa. 

En fördel med att använda MgCl2 istället för Mg(OH)2 är att den sönderdelas snabbare och 

därmed minskar reaktionstiden. Mg(OH)2 är däremot billigare och kan även höja pH-värdet på 

vattnet (Barr & Münch, 2001a). 

Magnesiumhydroxid kan tillhandahållas antingen som en vattenlösning eller som ett torrt 

pulver. Vattenlösningen kräver att den förvaras i en tank med omrörning för att förhindra 

sedimentation. Lösningen har sin fryspunkt vid 0°C vilket gör att värmetillförsel krävs i kalla 

klimat. 

4.2. Upplösning av struvit 

Eftersom struvit bildas i molförhållandet 1:1:1 och det finns en större koncentration av 

ammonium än magnesium och fosfat, i inkommande avloppsvatten, måste dessa kemikalier 

tillsättas. Att lösa upp struvit och sedan recirkulera magnesium och fosfat skulle minska det 

behovet. 

De sätt som testats att lösa upp MAP på är kemiskt och termiskt. I en studie som tas upp i 

(Zhang, et al., 2003), undersöktes termisk upplösning av MAP genom utdrivning av 

ammonium från MAP i en upphettad alkalisk lösning. Den här studien, som utfördes 1975, 

kom fram till att detta orsakade luftföroreningar av ammoniakgas vilket gjorde att denna 

process inte användes i praktiken. Ett sätt att lösa detta problem, vilket användes av 

Nordvästra Skånes Renhållnings AB innan deras anläggning lades ner, är att använda en 

ammoniak skrubber som absorberar och tar bort ammoniak (Sysav, 2007). 

En annan studie i (Turker & Celen, 2007) undersökte också termisk upplösning. MAP 

värmdes upp i en ugn i tre timmar på 110 °C med tillsats av NaOH för att neutralisera NH4
+
 

till NH 3. Ammoniaken absorberades sedan i vatten eller förångades genom destillation och 

fångades därefter in av borsyra. Det fria magnesiumet och fosfaten recirkulerades och gav en 

ytterligare avskiljning av ammonium från avloppsvattnet, men avskiljningen minskade ju fler 

recirkulationer som genomfördes. Minskningen kan förklaras med att en del magnesium och 

fosfat stannade kvar i vattenfasen och dels för att magnesium och fosfat inaktiverades på 

grund av att bildningen av Mg3(PO4)2 och Mg4P2O7 ökade. En senare studie (Huang, et al., 

2009) försökte lösa detta problem med att tillsätta HCl efter uppvärmningen för att lösa upp 

de komponenter som ackumulerades. På så sätt blev Mg och PO4 fritt  och kunde recirkuleras 
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tillbaka till MAP-utfällningssteget. Detta visade sig vara effektivt, dock efter den sjätte 

recirkuleringen kunde en liten minskning av ammoniumavskiljning märkas, 99,4 % till 98,8 

%. Detta förklarades med att eventuella metalljoner ackumulerades och hindrade MAP-

utfällningen.  

Studier har gjorts med kemisk upplösning (Zhang, et al., 2003). En syra tillsattes och MAP 

omvandlades då till MgHPO4·3H2O och NH4. Ett pH-vªrde Ò 5 och en temperatur Ó 40ÁC 

ansågs vara optimala förhållanden för att få en hög avskiljning av ammonium från MAP. 

MgHPO4·3H2O kan recirkuleras tillbaka och fällas ut till MAP igen. Efter fem recirkulationer 

uppnåddes fortfarande en avskiljning på 98 % av NH4-N. Efter fyra recirkulationer fanns det 

en kvarvarande koncentration av NH4-N som var lägre än 20 mg/l. Förlusten av Mg och P var 

mindre än 4 % för varje recirkulation. 

Ett annat sätt att lösa upp MAP tas upp av Turker & Celen (2007). Genom att spruta in het 

ånga och luft löses MAP upp till magnesium, fosfat och ammonium. Ammonium förångas 

och efter det kondenseras det i vatten. Magnesium och fosfat är sedan fritt att recirkuleras 

tillbaka till utfällningssteget av MAP. 

MAP har i några få försök på Kungliga Tekniska Högskolan, KTH, visat sig kunna lösas upp 

med hjälp av bakterier (Liang, 2009; Levlin & Hultman, 2008). Det är okänt hur bakteriernas 

mekanism fungerar på struvit. Gemensamt för bakterierna är att de utvinner energi för tillväxt 

genom oxidation av oorganiska kväveföreningar (Schmidt, et al., 2003). Antingen kan de 

utgöra en utdrivande kraft på ammonium så att det löses ut från struviten eller så kan de ha en 

ickedrivande kraft. Detta skulle även vara positivt då bakterierna förbrukar ammonium och på 

så sätt skapar magnesium och fosfat fritt till recirkulering. 

4.2.1. Upplösning med nitrifikationsbakterier  

Nitrif ikationsbakterierna omvandlar utlöst ammonium till nitrat genom oxidation i två steg. 

Först oxideras ammonium till nitrit, se reaktion 5 (Shand, 2006). 

   Reaktion 5 

Därefter sker oxidation av nitrit till nitrat, reaktion 6. 

     Reaktion 6 

Den totala reaktionen för att lösa upp struvit med hjälp av nitrifikation sker enligt reaktion 7 

(Hultman & Plaza, 2009). 

 Reaktion 7 

I första oxidationsreaktion, reaktion 5, bildas syra vilket kan genera en minskning av pH om 

vattnet är dåligt buffrat (Shand, 2006). Över pH 6,7 sker en kraftig ökning av 

nitrifikationshastigheten och det optimala pH-intervallet för nitrifikationsbakterierna är 

mellan 7,2ï8,0 (Gerardi, 2002). 

Enligt Gerardi (2002) är den parameter som har störst påverkan på tillväxten av bakterierna 

temperaturen. Reaktionshastigheten ökar med ökad temperatur i intervallet 8-30°C. Under 
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10°C sker en kraftig minskning av nitrifikationen och över 10°C ökar hastigheten i princip 

exponentiellt  mot temperaturen med en ökning med 2,4-3 för en ökning av 10°C. Optimum 

ligger på 28-32°C. 

En annan viktig parameter enligt Gerardi (2002) som påverkar reaktionen är syretillförseln. 

Detta beror på att nitrifikationsbakterierna är strikt aeroba. Den behöver inte vara så hög, en 

syrekoncentration på 2-3 mg/l är tillräcklig. Om koncentrationen sjunker under 0,5 mg/l sker i 

princip ingen nitrifikation. Mellan 0,5 och 1,9 mg/l sker en acceleration men inte förrän halten 

stiger över 2 mg/l sker en effektiv nitrifikation. Maximal kapacitet fås vid en koncentration 

över 3 mg/l. För hög luftning är dyrt och kan leda till att flockarna splittras eller en ökad 

skumbildning (Gerardi, 2002). 

4.2.2. Upplösning med anammoxbakterier 

Anammoxbakterien upptäcktes i avloppsvattenslam i början på 1990- talet (Kuenen, 2008) 

och står för anaerob ammoniumoxidation. Dessa bakterier, i motsats till 

nitrifikationsbakterier, kräver ingen syretillförsel. Temperaturintervallet där bakterierna är 

aktiva ligger mellan 6 och 43°C med ett optimum på 35°C. Vid kalla temperaturer hamnar de 

i vila och kan sedan bli aktiva igen när de värms upp (Vlaeminck, et al., 2007). Det optimala 

pH-värdet ligger på 8, men de arbetar bra inom intervallet 6,7 till 8,3 (Anammox physiology, 

2006). 

 Reaktion 8 visar omvandlingen av ammonium med hjälp av nitrit. 

    Reaktion 8 

Den totala reaktionen för att lösa upp struvit med hjälp av anammoxbakterier visas i reaktion 

9 (Hultman & Plaza, 2009). 

 Reaktion 9 

Anammoxbakterierna konsumerar ammonium och nitrit i förhållandet 1:1,3 där överskottet på 

0,3 för nitrit oxideras till nitrat (Schmidt, et al., 2003). Processen kräver därför ett föregående 

steg där hälften av ammonium omvandlas till nitrit. Detta kan t.ex. göras genom att kombinera 

anammox med SHARON processen (Schmidt, et al., 2003) (Single reactor system for High-

rate Ammonium Removal Over Nitrite) och sker då i två reaktorer. SHARON använder sig 

utav att nitritoxidanter och ammoniumoxidanter växer olika snabbt vid olika förhållanden. 

Processen bör vara över 26°C för att gynna oxidationen av ammonium. För att anpassa 

SHARON till anammox tillsätter man ingen metanol som annars används till denitrifikation. 

Det önskade förhållandet mellan ammonium och nitrit erhålls på grund utav att det bildas 

vätejoner som medför en pH-sänkning till 6,7 efter att hälften av ammonium har oxiderats. 

Därmed hämmas vidare oxidation av ammonium. Delvis nitrifikation och anammox kan 

också ske i ett steg i CANON processen (Completely Autotrophic Nitrogen removal Over 

Nitrite process) (Schmidt, et al., 2003) och sker då simultant i en reaktor. I denna process 

konkurrerar nitritoxidanter om syre med aeroba ammoniumoxidanter och om nitrit med 

anammoxbakterier, under syrebegränsade förhållanden (Vazquez-Padin, et al., 2009). Därmed 
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hämmas tillväxten av nitritoxidanterna och den oönskade reaktionen där nitrit oxideras till 

nitrat. 

4.2.3. Tidigare studier om bakteriell upplösning 

Ett fåtal försök har gjorts på labbskala tidigare där struvit har lösts upp bakteriellt. De tidigare 

studier som har framkommit genom litteraturstudien har utförts på institutionen för 

vattenteknik på KTH (Levlin & Hultman, 2008; Liang, 2009). 

I ett inledande försök har struvit lösts upp med nitrifikationsbakterier från aktivt slam där 

nitrifikationsbakterierna omvandlade utlöst ammonium till nitrat (Levlin & Hultman, 2008). I 

slammet hade 65 % fosfatfosfor lösts ut, medan struvit i enbart vatten löste ut 8,3 % 

fosfatfosfor. Under försöket noterades en pH-sänkning till 3,31, orsaken till det låga pH-

värdet kunde inte förklaras. Denna sänkning bidrog i sig till en ökad upplösning. Fortsatta 

studier har gjorts av Mi Liang som examensarbete vid KTH (Liang, 2009). I Liangs studier 

har tre olika upplösningsförsök av MAP utförts: nitrifikationsslam med luftning, 

anammoxbakterier med luftning och anammoxbakterier utan luftning. Alla tre försöken visade 

på att en upplösning av struvit hade skett. Det första försöket med nitrifikationsbakterier hade 

en initial fosfatfosfor koncentration på 13 mg/l och en slutlig koncentration på 104 mg/l vilket 

motsvarar 72 % upplösning av MAP. I försöken med anammoxbakterier gick det inte att 

urskilja hur stor upplösningen var. 

4.3. Processförslag 

Ett exempel på hur en process för att använda utfällning kombinerat med bakteriell 

upplösning av MAP skulle kunna se ut visas i figur 4. 

 

Figur 4. Processchema för utfällning kombinerat med upplösning av MAP (Hultman & Plaza, 2009) 

Det inkommande vattnet har genomgått mekanisk rening för att avlägsna sand och de grövsta 

partiklarna. Därefter tillsätts magnesiumföreningar och eventuellt fosfat, som ofta finns i 

underskott i förhållande till ammonium i avloppsvattnet, för att bilda en fällning av MAP. 

Utfällning av MAP har diskuterats i avsnitt 4.1. Det har tidigare noterats problem med 

oönskad MAP-bildning i rör och pumpar. Dessa problem kan undvikas bl.a. genom att 
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kontrollera pH-värdet i processen eller att begränsa någon utav de ingående komponenterna 

magnesium, ammonium eller fosfat (Hultman & Plaza, 2009).  

Magnesiumkomponenter har visat sig vara mycket effektiva på att avskilja organiskt och 

suspenderat material, upp till 90 % kan avskiljas (Hultman & Plaza, 2009). De har även 

möjligheten att fälla ut organiskt kväve och ammonium. Därför kan den största delen av det 

organiska materialet, i form av fällning, föras till en mindre och mer koncentrerad ström som 

sedan kan behandlas vidare anaerobt för biogasproduktion. Beroende på reningsresultatet och 

ändamålet för utgående vatten kan den större strömmen behöva ett kompletterande 

reningssteg för att avlägsna lättnedbrytbara organiska föreningar som inte skilts av med MAP-

fällning. Det kan t.ex. vara ett sandfilter. För att kunna återanvända avloppsvattnet till t.ex. 

bevattning skulle mer kostsamma reningstekniker som aktivt kol eller omvänd osmos behöva 

tillämpas. Det är fortfarande under utredning vad det skulle kosta att rena avloppsvattnet med 

en sådan teknik (Björlenius, et al., 2009). 

Ammonium finns redan i stort överskott i det inkommande avloppsvattnet, därför behöver 

magnesium och fosfat tillsättas för att erhålla det rätta molförhållandet. Det kan göras genom 

att lösa upp MAP och sedan recirkulera magnesium- och fosfatjoner till inkommande vatten 

där utfällningen ska ske (Hultman & Plaza, 2009). För att få magnesium och fosfat fritt till 

recirkulation sker upplösningen med bakterier som livnär sig på upplöst ammonium. Hur detta 

går till har diskuterats i avsnitt 4.2. Upplösningen kan ske med anammox- eller 

nitrifikationsbakterier. Om anammoxbakterier används så omvandlas ammonium direkt till 

kvävgas som kan släppas ut i atmosfären. Används nitrifikationsbakterier fås nitrat som 

restprodukt; denna kan recirkuleras tillbaka till inkommande avloppsvatten och avlägsnas 

genom denitrifikation eller användas som produkt för t.ex. svavelvätebekämpning i 

tryckledningar. 

Skulle denna process implementeras på Henrikdalsverket skulle 46 200 ton MAP kunna 

bildas varje år vilket kräver en tillsats av 3 800 ton Mg/år och 17 200 ton PO4/år. 

Beräkningarna presenteras i bilaga D. För att inte behöva tillsätta några nya kemikalier skulle 

96,5 % av PO4 och 83 % av Mg behöva recirkuleras. Om 97 % av fällningen skulle 

recirkuleras skulle ca 1 600 ton MAP/ år kunna säljas. För att inte behöva tillsätta något fosfat 

eller magnesium skulle det dock krävas en nästintill 100 procentig upplösning och 

recirkulering av MAP. 

En tänkbar magnesiumkälla som tagits upp är havsvatten. Magnesiumhalten i Östersjön 

varierar mellan 3-38 mM (Gunnars, et al., 2004). Eftersom denna salthalt är låg krävs det en 

stor mängd havsvatten för att tillgodose behovet av magnesium, mellan 11 400-144 000 m
3
 

havsvatten/dag skulle behöva tillsättas. 

Processen är beroende av vilket pris på magnesium och fosfat som kan erhållas samt hur 

mycket MAP kan säljas för. Priser som har funnits är för små mängder magnesium och fosfat 

och blir därför höga. Det går därför inte att göra en rättvisande bedömning av kostnaden för 

att tillsätta den mängd kemikalier som behövs. Troligtvis skulle priserna kunna pressas ner 

om större mängder införskaffades. Det ser dock ekonomiskt ohållbart ut att tillsätta den 

mängd kemikalier som fodras för MAP-utfällning och därför krävs recirkulering i någon mån. 
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5. Material och metod 

5.1. Fällningsförsök 

Syftet med fällningsförsöken var att undersöka inverkan av de viktigaste parametrarna för 

MAP-utfällning i inkommande avloppsvatten. De tre mest relevanta parametrarna, Mg-dos, 

PO4-dos och pH, varierades i experimenten och därefter analyserades avskiljningen av 

ammonium, fosfat, COD och SS. Flocknings- och sedimentationsförsöken skedde med 

tillsatts av MgCl2 och Na2HPO4 till  1 liters kärl med inkommande avloppsvatten. Utfällning 

av MAP ges av reaktion 10: 

   Reaktion 10 

Eftersom MgCl2 inte fanns att tillgå användes istället Mg(OH)2 som blandades med saltsyra 

enligt reaktion 11: 

   Reaktion 11 

Försöken planerades med hjälp av programmet MODDE (Modellering och Design) som 

genererar och evaluerar statistiska designade experiment. Experimenten bestod av 3 faktorer 

(Mg, PO4 och pH) och 4 responser (NH4, PO4, COD och SS). Dessa planerades utifrån 

Response surface model för att kunna uppskatta faktorernas inverkan och hur interaktionen 

mellan dem såg ut. Totalt genomfördes 17 experiment med olika kombinationer av de tre 

faktorerna enligt Face-centred central composite design. 

Innan doserna bestämdes analyserades inkommande avloppsvatten. Dessa värden 

kontrollerades med Henriksdalsverkets veckoanalyser på inkommande avloppsvatten. 

Värdena presenteras i tabell 3. 

Tabell 3. Halter av olika ämnen i inkommandeavloppsvatten i mg/l 

Inkommande vatten COD NH4 PO4 Mg SS pH Konduktivitet  

Egna mätningar 496 50,5 21,8 9,76 445 7,8 0,7 

Medel v. 48 460 46,3 10,4 - 280 - - 

 

Utsläppsvilkoren för totalfosfor är strängare än för totalkväve därför bör ett överskott av 

fosfat i avloppsvattnet undvikas. En låg fosfatdos visar även om andra faktorer kan inverka på 

avskiljningen, så som bildandet av magnesiumhydroxid. Eftersom magnesium bör finnas i 

överskott så tillsattes en större mängd magnesium än fosfat. De doser som användes i 

respektive experiment visas i figur 5.  

pH-värdet valdes med hänsyn till de tidigare studier som gjorts där det optimala pH-värdet för 

att en fällning ska ske har varierat mellan 8 och 10,7. Som pH-justerare användes NaOH på 

grund av att den effektivt kan komma upp i höga pH-värden och ger minst interaktion med 

den bildade fällningen av MAP av de justerare som har föreslagits i avsnitt 4.1. 
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Figur 5. Värden för de olika parametrarna i de 17 fällningsförsöken 

Följande doser har använts i försöken: 

Mg: 10, 30, 50 mg/l 

PO4: 0, 20, 40 mg/l 

pH: 8,5 9,5 10,5  

5.1.1. Material  

- Mg(OH)2 som Mg-källa 

- HCl 25 % för framställning av MgCl2 

- Na2HPO4 som PO4-källa 

- NaOH (10 %) till justering av pH 

- Avloppsvatten från Henriksdals reningsverk 

- Kemira minifloculator  

5.1.2. Analyser 

Följande analyser gjordes på samtliga försök: 

- Konduktivitetsmätning med en konduktivitetsmätare i skalan 0-2000ɛS/cm 

- pH-mätning 

- Mätning av PO4, NH4 och COD  

- Mätning av SS och VSS 
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5.1.3. Experimentbeskrivning 

Försöksuppställningen visas i figur 6. Tre försök kördes parallellt i slumpvis ordning enligt 

tabell 4. 

 

Figur 6. Försöksuppställning för fällningsförsöken 

Tabell 4. Försöksordning för fällningsförsöken 

Experiment nr 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 
Försöksordning 7 1 16 12 2 11 14 17 13 15 10 8 6 4 3 9 5 

 

Försöken utfördes enligt följande: 

1. 1 liter avloppsvatten fylldes i en 1 liters bägare 

2. Mg-dos tillsattes 

3. PO4-dos tillsattes 

4. pH justerades med NaOH till önskat värde 

5. Omrörning på 350 rpm i 1 minut  

6. Flockulering i 30 min under omrörning på 20 rpm 

7. Sedimentering i 1 timme 

8. Uttag av klarvatten (det översta lagret)  

5.2. Upplösningsförsök 

Försöken bestod av upplösning av MAP med hjälp av nitrifikations- och anammoxbakterier. 

Bakterierna hade två syften, det första var att konsumera det utlösta ammoniumet för att få 

magnesium och fosfat fritt till recirkulation och det andra var att eventuellt bidra till en ökad 

upplösning av MAP. 

Tre försök utfördes med nitrifikationsslam, lufttillförsel och omrörning och två försök med 

anammoxbakterier under anaeroba förhållanden och utan omrörning. Det utfördes även fem 

referensförsök för att kunna urskilja andra faktorer som kan ha inverkat på analyserna och 

upplösningen av MAP. Samtliga experiment utfördes under ca fyra veckors tid. 
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Rumstemperatur på ca 18 °C rådde i början av försöken och allt eftersom det blev kallare 

utomhus sjönk temperaturen till runt 15 °C. 

Tabell 5 visar vad 1 gram MAP innehåller samt hur stor mängd av ämnena som fanns i de 

olika medierna från början. Totalt har ca 0,004 mol MAP/lĀg tillsatts. 

Tabell 5. Innehåll i 1 gram MAP samt initialhalter  i medierna 

Komponent Molmassa 
g/mol 

MAP  
mg/g MAP 

Nitrifikationsslam 

mg/l 
Anammox 

mg/l 
Vatten 

mg/l 

Mg 24,3 99 2,91ï6,44 5,93ï7,93 11 

PO4-P 31 126 12,76 - - 

NH4-N 14 57 6,46 35,8-38,2 - 

NO2-N 14 0 - - - 

NO3-N 14 0 21 - - 

 

Tabell 6 visar den teoretiska förändringen av konduktiviteten för upplösning av MAP med 

vatten, nitrifikations- och anammoxbakterier om MAPs upplösta delar är i jontillstånd.  

Tabell 6. Konduktivitetsf örändringar vid upplösning med nitrifikation,  anammox och vatten. De enskilda jonernas 

konduktivitet anges i 10-4 m2 S/mol och kommer från Handbook of Chemistry and Physics (Lide, 2009) 

Reaktion Jonförändringar  10
-4

 m
2
 S/mol mS/cmĀg 

Nitrifikation  

  

+1 Mg
2+ 

106 0,432 

+1 H2PO4
- 

36 0,147 

+1 NO3
- 

71,42 0,291 

× 213,42 0,870 

Anammox 

  
 

-1 NO2
- 

-71,8 -0,292 

-2 H
+ 

-699,3 -2,850 

+1 Mg
2+

 106 0,432 

+1 H2PO4
- 

36 0,147 

× -629,1 -2,563 

Vatten 

 

+1 Mg
2+

 106 0,43 

+1 NH4
+
 73,5 0,30 

+1 PO4
3-
 278,4 1,13 

× 457,9 1,87 

 

Förutom upplösning av MAP kan även tillsatsen av NaOH påverka konduktiviteten. Hur stor 

denna påverkan är har både beräknats med avseende på jonförändringen samt testats 

experimentellt genom tillsats av NaOH till kranvatten och slam. Den beräknade förändringen 

visas i tabell 7. 
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Tabell 7. Konduktivitetsförändringen för NaOH  (Lide, 2009) 

Reaktion Jonförändringar  10
-4

 m
2
 S/mol mS/cmĀml 

  

+1 Na
+ 

50,08 1,39 

+1 OH
- 

198 5,48 

× 248,08 6,87 

 

I det experimentella försöket i vatten tillsattes 2 ml 10 % NaOH till 1 liter kranvatten. Det gav 

en ökning på 0,77 mS/cm vilket motsvarar 0,385 mS/cmĀml. I försöket med slam tillsattes 2 

ml 10 % NaOH till 1 liter nitrifikationsslam vilket gav en ökning på 0,105 mS/cmĀml NaOH. 

Anledningen till att den teoretiskt beräknade konduktivitetsförändringen blev mycket högre 

kan bero på att det inte bara bildas joner i lösningen utan att Na
+
 och OH

-
 kan reagera och 

leda till att olika joner fälls ut och tillförs slammet. Därför kommer det experimentella värdet i 

slam att användas för att analysera resultaten. 

I anammoxförsöken har även nitrit orsakat en konduktivitetsökning. Därför utfördes ett försök 

med vatten och natriumnitrit där konduktivitetsförändringen mättes. En tillsatts på ca 50 mg 

NaNO2 till 1 liter vatten gav upphov till en ökning på 0,08 mS/cm. 

5.2.1. Material  

- Magnesiumammoniumfosfat (Crystal Green) från Ostara Nutrient Recovery Technologies 

Inc. 

- Nitrifikationsslam från Hammarby Sjöstadsverks MBR-reaktor i linje två 

- Bärare från Himmerfjärdsverket med en biofilm i två lager där anaeroba 

anammoxbakterier sitter innerst och aeroba ammoniumoxiderare sitter ytterst 

- Magnetomrörare med tillhörande loppa 

- Glasbägare med en volym på 1 liter 

- Tryckluft befintlig på plats i Hammarby Sjöstadsverk 

- Mortel till att krossa MAP 

- Allylthiour inämne, ATU, koncentration 4 g/l 

- NaNO2 som nitritkälla för anammoxförsöken 

- 10 % NaOH för pH justering 

5.2.2. Analyser 

Följande analyser utfördes vid upplösningsförsöken: 

- Konduktivitetsmätning med en konduktivitetsmätare i skalan 0-2000 ɛS/cm 

- pH- mätning 

- Analys av NH4,NH4-N, NO2, NO2-N, NO3, NO3-N, Mg 

- Mätning av SS, VSS. 

Konduktiviteten, pH-värdet, SS och VSS mättes direkt och därefter togs en provvolym på 

omkring 50 ml ut och frystes ner innan de övriga analyserna genomfördes. 
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5.2.3. Experimentbeskrivning för nitrifikation sförsöken 

Tre försök genomfördes där MAP löstes upp med hjälp av nitrifikationsbakterier. Det första 

försöket gjordes för att se om bakterierna kunde bidra till en upplösning av MAP, det andra 

för att skapa en större kontaktyta av MAP och det tredje för att se om dosen av MAP hade 

någon inverkan på hur snabbt det kunde lösas upp.  

Det utfördes även tre referensförsök. I det första tillsattes ingen MAP för att se om endast 

slammet gav upphov till någon förändring i konduktiviteten. I det andra tillsattes ATU, som 

hämmar nitrifikationsbakterierna, för att urskilja om nitrifikationsbakterierna bidrar till en 

ökad upplösning av MAP. I det tredje referensexperimentet användes kranvatten istället för 

nitrifikationsslam för att se hur stor upplösning av MAP som kunde ske i vatten.  

Alla försök hade luftning och omrörning. Principen för försöksuppställningen kan ses i figur 

7. 

 

Figur 7. Försöksuppställning för upplösningsexperiment med nitrifikationsbakterier  och vatten 

pH-värdet justerades med NaOH till ca 6,5 på grund av att ett lågt pH-värde gynnar 

upplösningen av MAP samtidigt som pH-värdet inte får vara för lågt så att 

nitrifikationsbakterierna hämmas. Till försöken användes magnetomrörare med en hastighet 

på ca 300 rpm. Det fanns stora svårigheter med att hålla syrehalten konstant i de olika 

försöken vilket berodde på att det fanns en syrekälla som parallellkopplades till flera försök 

samtidigt, mängden syre som kom ut ur de olika slangarna varierade kraftigt. Höjdes 

syrehalten för att den var för låg i ett försök kunde det leda till en för hög halt i något av de 

andra försöken så att det skummade över. Alla detaljer från mätningarna kan ses i bilaga B.  

Försök 1 

I det första försöket tillsattes 1 gram MAP till 1 liter nitrifikationsslam. pH-värdet i lösningen 

var från början 4,6 och justerades därför direkt med 0,9 ml NaOH till 6,5. pH-värdet sjönk 

hela tiden under försökets gång och justerades med totalt 3,37 ml NaOH för att hålla det 

konstant runt 6,5. Luftningen i försöket varierade mellan 1-8 mg/l. För att se om 
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nitrifikationsbakterierna fortfarande var aktiva när försöket avslutades gjordes ett test med 

tillsats av ammonium. Testet gav en hastighet på 0,19 mg NH4-N/gĀVSSĀh. Beräkningarna 

redovisas i bilaga C. Den låga nitrifikationshastigheten kan bero på att den mättes efter att 

försöket varit igång en månad och bakterierna inte hade fått tillräckligt med näring då MAP 

var den enda ammoniumkällan. 

Försök 2 

I det andra försöket tillsattes 1 gram krossad MAP till 1 liter nitrifikationsslam. pH-värdet var 

från början 4,3 och justerades därför med 1,5 ml NaOH till 6,6. Under försökets gång låg pH 

mellan 7 och 7,5 och därför skedde ingen ytterligare justering. Under den största delen av 

försöket var syrehalten under 1 mg/l. Även här gjordes ett test med tillsats av ammonium för 

att se om bakterierna var aktiva. Testet utfördes i mitten av försöket och gav en hastighet på 

0,10 mg NH4-N/gĀVSSĀh Beräkningarna visas i bilaga C. 

Försök 3 

I det tredje försöket tillsattes 5 gram krossad MAP till 1 liter nitrifikationsslam. pH-värdet 

justerades till en början från 5,6 till 6,5 med 0,45 ml NaOH. Därefter krävdes en ytterligare 

justering efter 2,5 vecka med 0,2 ml NaOH. Tidvis gick syrehalten upp till 8 mg/l men var 

under 1 mg/l i hälften av mätningarna. 

Försök 4: Referensförsök med nitrifikationsslam 

Det första referensförsöket bestod av 1 liter nitrifikationsslam utan tillsats av MAP. pH 

justerades till en början från 4,3 till 6,6 med 1,4 ml NaOH. Efter 2,5 vecka skedde en 

ytterligare justering med 0,35 ml NaOH. Syrehalten låg för det mesta runt 2 mg/l men 

varierade mellan 0,2-8 mg/l.  

Försök 5: Referensförsök med ATU 

I det andra referensförsöket tillsattes 1 gram MAP till 1 liter nitrifikationsslam. Här tillsattes 

även 3 ml ATU som hade för avsikt att hämma nitrifikationsbakterierna. Detta kontrollerades 

genom tillsats av ammonium och redovisas i bilaga C. Precis efter att ATU tillsattes skedde 

en minskning av ammoniumhalten och gav då en hastighet på 0,11 mg NH4-N/gĀVSSĀh, 

därefter var halten konstant för att sedan öka i resten av försöket. Syrehalten var ca 0,2 mg/l i 

försöket.  

Försök 6: Referensförsök med vatten 

I det sista referensförsöket tillsattes 1 gram MAP till 1 liter vatten. pH-värdet från början låg 

på 7,7 och var relativt konstant under försöket och därför krävdes ingen justering. Eftersom 

försöket erhållit en kraftigare omrörning på grund utav en större magnetloppa utfördes samma 

försök igen fast med lika stor magnetloppa som för de andra försöken.  
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5.2.4. Experimentbeskrivning för Anammoxförsöken 

Två försök med upplösning av MAP med hjälp av anammoxbakterier utfördes. I det första 

försöket tillsattes MAP som den var och i det andra försöket krossades den för att skapa en 

större kontaktyta av MAP. Två referensförsök utfördes också. Det ena försöket genomfördes 

med anammoxbakterier utan tillsatts av MAP och det andra med vatten och MAP. 

Försöksuppställningen för det tre första försöken visas i figur 8.  

 

Figur 8. Försöksuppställning för upplösningsexperiment med anammoxbakterier 

Som nitritkälla till anammoxbakterierna användes 100 mg NaNO2, vilket motsvarar ca 20 mg 

NO2-N. 50 mg tillsattes när försöken startades och resterande 50 mg efter att försöket varit 

igång i två veckor. pH-värdet behövde inte justeras för något utav försöken med 

anammoxbakterier då det var konstant mellan 7 och 8 under försökens gång. Alla detaljer från 

mätningarna kan ses i bilaga B. 

Försök 7 

I det första anammoxförsöket tillsattes 0,2 gram MAP och 70 st. kaldnesringar med 

anammoxbakterier till 1 liter vatten. För att se om bakterierna varit aktiva under försöket 

analyserades nitritkvävehalten, se bilaga C. Nitri tkvävet minskade med ca 2,2 mg/lĀdygn 

vilket gav en hastighet på 0,064 mg NO2-N/m
2
Ādygn. 

Försök 8 

I det andra försöket tillsattes 0,2 gram krossad MAP och 70 st. kaldnesringar med 

anammoxbakterier till 1 liter vatten. Nitritkväve analyserades på samma sätt som det första 

försöket och kan ses i bilaga C. Den minskade med ca 1,9 mg/lĀdygn vilket gav en hastighet 

på 0,055 mg NO2-N/m
2
Ādygn. 

Försök 9: Referensförsök med anammoxbakterier 

Det första referensförsöket bestod av 70 st. kaldnesringar med anammoxbakterier och 1 liter 

vatten utan tillsats av MAP. Nitritkvävehalten analyserades även här för att se om bakterierna 
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varit aktiva, se bilaga C. Nitrit kvävet minskade med ca 1,4 mg/lĀdygn, vilket gav en hastighet 

på 0,041 mg NO2-N/m
2
Ādygn 

Försök 10: Referensförsök med vatten 

I det andra referensförsöket tillsattes 1 gram MAP till 1 liter vatten utan luftning och 

omrörning. pH-värdet minskade från 8 till 7,4 under försöket. 

5.3. Analysmetoder 

Konduktivitetsmätning 

Konduktivitetsmätning innebär att den elektriska ledningsförmågan mäts. Mätningarna ger ett 

mått på salthalten och kan därför användas för att kontrollera olika delar av en reningsprocess 

där en förändring i salthalt sker. Om det är en lösning som ska mätas så summeras alla 

jonernas konduktivitet där de enskilda jonernas bidrag beräknas med följande formel (Levlin 

& Hultman, 2008): 

 

z= valensen 

c= koncentrationen 

u= jonernas rörlighet 

F= Faradays konstant 

Konduktiviteten mättes med hjälp av en konduktivitetsmätare av modellen WTW Cond 330i 

Handheld Meter 

pH-mätning 

pH- värdet ger ett mått på ett ämnes surhet. Ju lägre värde desto surare är lösningen. 

  

pH-mätningen utfördes med en pH-meter av modellen WTW pH 330 

Dr. Lange kyvett-test 

Följande parametrar analyserades med Dr. Lange kyvetter: Mg, PO4
3-

, PO4-P, NH4
+
, NH4-N, 

NO3
-
, NO3-N, NO2

-
, NO2-N, COD 

Vilka kyvetter som användes till respektive ämne visas i tabell 8. 
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Tabell 8. Dr. Lange kyvett test som använts till experimentens analyser (Dr. Lange) 

Parameter Hach Lange 

kyvett 

Mätområde 

mg/l 

Mätprincip  

NH4-N/NH4 LCK 302-304 47ï130/60ï167  Ammoniumjoner reagerar vid pH-

värde 12,6 med hypokloritjoner 

och salicylatjoner med 

nitroprussidnatrium som 

katalysator till indofenolblått som 

mäts i fotometer. 

Mg LCK 326 0,5ï50 Magnesiumjoner reagerar med 

metallftalein till ett violett 

färgämne som mäts i en 

fotometer. 

NO3-N/NO3 LCK 339 0,23ï13,50 /1ï60  I svavel- och fosforhaltig lösning 

reagerar nitratjoner med 2,6-

dimetylfenol till 4-nitro-2,6-

dimetylfenol, som mäts i en 

fotometer. 

NO2-N/NO2 LCK 342 0,6ï6,0/2ï20  I sur lösning bildar nitrit med 

primära, aromatiska aminer 

diazosalter. Dessa bildas med 

aromatiska föreningar som 

innehåller en amino- eller 

Hydroxylgrupp och intensivt 

färgade azofärgämnen mäts 

fotometriskt. 

PO4-P/PO4 LCK 350  

LCK 348 

2ï20/6ï60  

0,5ï5,0/1,5ï15,0 

Fosfatjoner reagerar i sur lösning 

med molybdat och antimonjoner 

till ett antimonylfosformolybdat-

komplex som genom askorbinsyra 

reduceras till fosformolybden-

blått, som mäts i en fotometer. 

COD LCK 514 150ï1000 Oxiderade ämnen reduceras 

med reaktionen med 

kaliumbikromat  

(Cr2O7
2-
 + 14H

+ 
+ 6e

-
 = 2Cr

3+
 + 

7H2O). Intensiteten av 

grönfärgning av 2Cr
3+

 mäts. 

Silversulfat är katalysagent. 

Kvicksilversulfat maskerar 

kloridjoner. 
 

Suspenderade ämnen (SS) och glödförlust (VSS) 

Mätningarna av SS och VSS utfördes enligt standarderna 2540 A, 2540 D och 2540 E. En 

provvolym mellan 5-50 ml filtrerades genom ett glasfiberfilter. Filtret torkades sedan i en ugn 

vid 105 grader i ett dygn. Filtret vägdes innan filtrering och efter torkningen mättes skillnaden 

i vikten. Denna motsvarar SS, dvs. det suspenderade materialet. VSS är ett mått på mängden 

organiskt material. För att mäta VSS krävs ett efterföljande steg där det organiska materialet 

bränns bort. Detta görs i en muffelugn vid 550 grader i 40 minuter. Viktförlusten motsvarar 

VSS. 
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6. Resultat 

6.1. Resultat: Fällningsförsök 

Alla resultaten av fällningsförsöken kan ses i bilaga A. Figur 9 visar den procentuella 

avskiljningen av NH4, PO4, COD och SS i respektive försök. 

 

Figur 9. Diagram över den procentuella avskiljningen av NH4, PO4, COD och SS 

Vilket försök som gav den högsta avskiljningen av varje ämne visas i tabell 9. 

Tabell 9. Den högsta procentuella avskiljningen för varje ämne 

Ämne Avskiljning % Försök 

NH4 41 5 

PO4 91 8 

COD 70 15 

SS 94 2 

 

Eftersom minst mängd fosfat tillsattes blev det den begränsade faktorn för hur mycket MAP 

som kunde fällas ut. Därmed kan lika många mol ammonium gå åt till bildandet av MAP som 

antalet mol fosfat i lösningen. Detta ger den teoretiska maximala avskiljningen. En jämförelse 

mellan hur mycket ammonium som kunde avskiljas och hur mycket som avskildes visas i 

figur 10. 
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Figur 10. En jämförelse mellan hur mycket ammonium som har avskiljts och hur mycket som kunde avskiljas 

teoretiskt till MAP  

I 7 av de 17 experimenten har mer ammonium försvunnit än vad som kan gå åt till bildningen 

av MAP, varav 6 av dessa var vid pH 9,5 eller över. Det här skulle kunna bero på att 

ammonium inte bara skiljs av vid bildning av MAP utan också sveps med i flockning 

framkallat av magnesiumhydroxid, det här har inte funnits dokumenterats vilket därför är en 

osäker förklaring. Magnesium var i överskott i förhållande till fosfat i alla försöken. En annan 

trolig orsak kan vara ammoniakavstrippning då jämvikten mellan ammonium och ammoniak 

förskjuts åt höger ju högre pH-värde dvs. mer ammoniak bildas vid högre pH. Ammonium 

skulle då kunna försvinna som ammoniakgas. I figur 11 har skillnaden mellan den teoretiska 

och den verkliga ammoniumavskiljningen illustreras som funktion av pH. Förutom ett 

undantag ligger de flesta avskiljningar vid pH 8,5 under noll vilket betyder att mindre 

ammonium har avskilts än vad som är teoretiskt möjligt. De värden som ligger över noll är 

avskiljning utöver det som är teoretiskt möjligt för utfällning av MAP. De flesta 

avskiljningarna för pH 9,5 och 10,5 ligger över noll. 
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Figur 11. Diagram över avvikelsen från den teoretiskt möjliga ammoniumavskiljningen 

För att se vilken parameter som hade störst inverkan på resultatet gjordes en Variable 

importance plot, se figur 12. Plotten rangordnar parametrarnas betydelse i ordning. Värdet 1 

motsvarar medelvikten och därmed är de parametrarna som ligger över 1 av stor betydelse. 

pH-värdet var det som hade störst inverkan på resultatet av de parametrarna som undersöktes. 

Därefter kom samspelet mellan magnesiumdosen och pH-värdet. Detta tyder på att det är av 

stor vikt att kontrollera pH-värdet i processen. 

 

Figur 12. Variable importance plot för Mg-dos, PO4-dos och pH samt samspelet mellan dem 

Eftersom magnesiumdosen och pH-värdet var det samspel som hade störst inverkan på 

resultatet gjordes en yt- och konturplot för dessa vid fosfatdosen 20 mg/l, se figur 13-16. Den 

procentuella fosfat- och ammoniumavskiljning valdes att illustreras i plottarna. Samma trend i 

graferna gällde för alla fosfatdoser. Värdena på axlarna går från -1 till 1, där -1 motsvarar det 

låga värdet, 0 det mellersta värdet och 1 det höga värdet på parametrarna. Dvs. det lägsta pH-
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värdet (9,5) och Mg-dosen (10 mg/l) i försöken motsvarar -1 och den högsta (pH 10,5 och 50 

mg Mg/l) motsvarar 1 i figurerna. 

 

Figur 13. Ytplot för den procentuella 

ammoniumavskiljningen vid pH 8,5ï10,5 och Mg-dos 

10-50 mg/l 

 

Figur14. Ytplot för den procentuella 

fosfatavskiljningen vid pH 8,5ï10,5 och Mg-dos 10-50 

mg/l 

 

Figur  15. Konturplot för den procentuella 

ammoniumavskiljningen vid pH 8,5ï10,5 och Mg-dos 

10-50 mg/l 

 

Figur  16. Konturplot för den procentuella 

fosfatavskiljningen vid pH 8,5ï10,5 och Mg-dos 10-50 

mg/l 

Vid ett högt pH-värde och en låg Mg-dos samt vid ett lågt pH-värde och hög Mg-dos erhölls 

en hög ammoniumavskiljning. Den bästa fosfatavskiljningen erhölls vid ett högt värde på 

både pH och Mg-dos. 

Om istället pH-värdet hålls fixerat på 9,5 kan liknande plottar genereras för Mg- och PO4-

doserna vilket var det samspel som hade näst störst inverkan på resultatet, se figur 17-20. Den 

lägsta PO4- (0 mg/l) och Mg-dosen (10 mg/l) i försöken anges som -1 och den högsta (40 mg 

PO4/l och 50 mg Mg/l) som 1 i figurerna. 

 

% 
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Figur 17. Ytplot för den procentuella 

ammoniumavskiljningen vid Mg-dos 10-50 mg/l och 

PO4-dos 0-40 mg/l 

  

Figur 18. Ytplot för  den procentuella 

fosfatavskiljningen vid Mg-dos 10-50 mg/l och PO4-

dos 0-40 mg/l 

 

Figur  19. Konturplot för den procentuella 

ammoniumavskiljningen vid Mg-dos 10-50 mg/l och 

PO4-dos 0-40 mg/l 

 

Figur 20. Konturplot för  den procentuella 

fosfatavskiljningen vid Mg-dos 10-50 mg/l och PO4-

dos 0-40 mg/l

En hög avskiljning av både ammonium och fosfat kan ses när magnesiumdosen är hög och 

fosfatdosen låg. Samma trend gäller vid pH 8,5, men inte vid pH 10,5. Vid det högsta pH-

värdet fås istället den högsta ammoniumavskiljningen vid en låg dos av Mg och PO4 och den 

högsta fosfatavskiljningen vid höga doser av Mg och PO4.  

6.2. Resultat: Upplösningsförsök 

För att se hur stor upplösningen som skett analyserades magnesiumhalten. Det har antagits att 

antalen mol magnesium som bildats i de olika medierna är desamma som antalet mol MAP 

som lösts upp. Detta på grund utav att det inte finns någon annan magnesiumkälla än från 

upplöst MAP. Alla detaljer från försöken kan ses i bilaga B. 

6.2.1. Resultat: Nitrifi kationsbakterier 

Hur mycket magnesium som har lösts ut i nitrifikationsförsöken visas i figur 21-22. Totalt kan 

99 mg magnesium lösas ut från 1 gram MAP och 495 mg från 5 gram MAP.   

% % 

% 
% 
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Figur 21. Magnesiumhalten i nitrifikationsförsöken  

 

Figur 22. Magnesiumhalten i referensförsöken 

I det första försöket där 1 gram okrossad MAP tillsattes, löstes 68 mg magnesium ut vilket 

motsvarar en upplösning på 69 %. I det andra försöket där 1 gram MAP krossades löstes 21 

mg magnesium ut, vilket motsvarar en upplösning på 21 %. I det tredje försöket med 5 gram 

krossad MAP hade efter 2,5 vecka 29 % magnesium lösts ut. Därefter försvann en del av det 

utlösta magnesiumet och efter 5 veckor hade upplösningen minskat till 9 %. I referensförsöket 

där ATU tillsattes till nitrifikationsslammet löstes 28 % magnesium ut.  

Den bästa upplösningen erhölls då MAP tillsattes i kranvatten, där 76 % löstes ut på fyra 

veckor. Anledningen till den stora upplösningen i vattnet beror antagligen på begränsade 

tillgångar i labbet. Vattenförsöket hade en loppa till omröraren som var mycket större än i 

slamförsöken vilket ledde till att MAP krossades av denna och det blev en större omröring. 

Därför gjordes detta försöket om och det löstes då ut 37,9 mg Mg vilket motsvarar 38 % 

upplösning. Det här visar att omrörning har en stor inverkan på hur mycket som kan lösas 

upp. pH-värdet har också skiftat i de olika försöken. Enligt teorin gynnar ett lägre pH 

upplösning av MAP. I nitrifikationsförsöket med 1 gram MAP ses det lägsta pH-värdet vilket 

kan ha hjälpt till att öka upplösningen. I vattenförsöken har det varit högre pH vilket kan ha 

bidragit till en lägre upplösning. Försöket med 5 gram krossad MAP har ett lägre pH och en 

lägre upplösning jämfört med försöket med 1 gram krossad MAP som har ett något högre pH 

och en högre upplösning. Den procentuella upplösningen i varje försök visas i tabell 10. 

Tabell 10. Den procentuella upplösningen av MAP i nitrifikationsförsöken 

Försök Upplösning av MAP % Medel pH under 

försökstiden 

1. 1 g MAP i nitrifikationsslam 69 6,39 

2. 1 g krossad MAP i nitrifikationsslam 21 6,91 

3. 5 g krossad MAP i nitrifikationsslam 9 6,69 

4. Nitrifikationsslam utan MAP 0 6,52 

5. 1 g MAP och ATU i nitrifikationsslam 28 6,54 

6. 1 g MAP i H2O 76 8,1 

6ô    1 g MAP i H2O igen 38 7,71 

 

Figur 23-27 visar hur ammoniumkväve och nitratkväve har varierat i försöken med 

nitrifikationsslam.
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Figur 23. Ammoniumkväve och nitratkväve för 1 

gram MAP i slam 

 

Figur 24. Ammoniumkväve och nitratkväve för 1 

gram krossad MAP i slam 

 

Figur 25. Ammoniumkväve och nitrat kväve i 5 gram 

krossad MAP i slam 

 

Figur  26. Ammoniumkväve och nitratkväve i slam 

med ATU och 1 gram MAP 

 

Figur 27. Ammoniumkväve och nitratkväve för slam utan MAP 

För varje gram tillsatt MAP kan 57 mg NH4-N lösas ut. Eftersom molförhållandet i MAP för 

Mg och NH4 är 1:1 bör lika många mol NH4 ha lösts ut som Mg. Den utlösta mängden NH4-N 

blir då 39 mg för försök 1, 12 mg för försök 2 och 26 mg för försök 3 (83 efter 2,5 vecka). 

Resterande ammoniumkväve kommer troligtvis från hydrolys av slammet. Detta innebär att 
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VSS bryts ner, dvs. det biologiskt långsamt nedbrytbara materialet blir till biologiskt 

lättnedbrytbart material. 

Ett bevis på att nitrifikation har skett är att utlöst ammonium har oxiderat till nitrat. Detta kan 

ses genom att nitratkvävet ökar samtidigt som ammoniumkvävet är konstant på ett lågt värde. 

Det första försöket är det enda där detta har observerats, se figur 23. Ammoniumkvävehalten 

låg från början på 6 mg/l för att sedan vara konstant runt 2 mg/l under försökets gång. 

Samtidigt ökade nitratkvävehalten från ca 20 till 450 mg/l. Anledningen till den höga 

kvävehalten i försöket kan inte direkt förklaras. Många faktorer kan ha bidragit till att ett 

felaktigt analysresultat. Bl.a. var provet tvunget att spädas 30 gånger innan ett analysresultat 

kunde detekteras. Spädningen kan ha inverkat på det höga resultatet trots omanalys. För att få 

en uppskattning av hur mycket nitratkväve som skulle kunna ha bildats användes en 

hydrolyshastighet 0,04 mg NH4-N/gĀVSSĀh hämtad från (Jönsson & l . C. Jansen, 2006). Om 

hydrolysen antogs vara i 10 dagar kan en koncentration på 211 mg NH4-N/l erhållas, vilket 

kan jämföras med den erhållna NO3-N halten i försökets slut på 452 mg/l. Antas istället en 

hydrolystid på 14 dagar erhålls 296 mg NH4-N/l. Den höga kvävehalten kan alltså anses vara 

53 % respektive 35 % för hög än vad som är rimligt. Ju högre VSS desto mer kväve kan 

bildas i hydrolysen. I experimenten har det visat sig att SS och VSS har varit höga och 

dessutom ökat kraftigt under försökets gång, ungefär dubbelt så mycket. SS låg från början 

runt 27-28 000 mg/l och VSS på 22 000 mg/l, vanligtvis brukar en MBR-reaktor har en SS-

halt omkring 10-15 000 mg/l, men kan gå upp till 25 000 mg/l (Eddy & Metcalf, 2003). 

Faktorer som kan ha orsakat att SS och VSS ökat kan vara avdunstning av vatten, tidvis 

kraftig luftning och uttagning av prov under försökstiden. Beräkningarna av 

hydrolyshastigheten kan ses i bilaga B. 

I försök 3 med 5 gram krossad MAP har nitratkvävet ökat de första 2,5 veckorna för att sedan 

minska igen. Samma fenomen visade sig för magnesiumhalten i detta försök. Det här skulle 

kunna antyda att det finns ett samband mellan nitrifikation och upplösning av MAP.  

En annan indikator på att upplösning har skett är konduktiviteten. Figur 28 visar hur 

konduktiviteten har förändrats i referensförsöken i vatten, här har även referensförsöket till 

anammoxbakterierna tagits med för att se inverkan av luftningen och omrörningen. Den 

maximala ökningen av konduktiviteten som kan ske vid upplösning av MAP i vatten är 1,87 

mS/cm. 
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Figur 28. Konduktivitet en för referensförsök med vatten och MAP 

I referensförsöket utan omrörning och luftning erhölls en konduktivitetsökning på 0,06 

mS/cm. Det motsvarar en upplösning av MAP på 3 %. Enligt magnesiumanalysen på samma 

försök skedde en upplösning på 6 %. I försök 6 med vatten, MAP, luftning och omrörning 

erhölls en konduktivitetsökning på 0,8 mS/cm dvs. 43 % upplösning, magnesiumanalysen gav 

en upplösning på 76 %. När försök 6 gjordes om erhölls en konduktivitetsökning på 0,26, 

vilket motsvarar en upplösning på 14 %. Magnesiumanalysen visade en upplösning på 39 %. 

Skillnaden i procent visar att konduktiviteten ger en lägre procentuell upplösning än vad 

magnesiumanalysen gjorde i vatten.  

Figur 29 visar konduktivitetsförändringen i referensförsöket med nitrifikationsslam utan 

MAP. 

 

Figur 29. Konduktivitet för nitrifikation sslam utan MAP 

I figur 29 går att utläsa att en konduktivitetsökning sker även om MAP inte löses upp. En av 

orsakerna till detta är NaOH som tillsattes för pH-justering. NaOH bidrar till en höjning av 
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konduktiviteten enligt de teoretiska beräkningarna och praktiska försöken. Förutom för NaOH 

urskiljdes konduktivitetshöjningen i nitrifikationsslam utan MAP till att vara 0,01 mS/cm. I 

följande diagram har konduktivitetsförändringen i referensförsöket med enbart slam och för 

den tillsatta NaOH avlägsnats för att urskilja hur endast MAP har påverkat konduktiviteten.  

Figur 30 visar hur konduktiviteten har förändrats i det första försöket. Enligt de teoretiska 

beräkningarna på konduktivitetsförändringen så kan 1 gram MAP högst ge en 

konduktivitetsökning på 0,87 mS/cm. 

 

Figur 30. Konduktivitet en för nitrifikation sslam med 1 gram MAP  

I det första nitrifikationsförsöket med 1 gram MAP erhölls en konduktivitetsökning på 4,1 

mS/cm vilket skulle motsvara en upplösning på 470 %. Magnesiumanalysen visade på en 

upplösning på 69 %. Den stora konduktivitetsökningen kan bero på att ammonium lakas ut 

ifrån slammet under försökets gång på grund av att det sker hydrolys i slammet. 

I f igur 31-32 ses konduktivitetsförändringen i de försök där MAP var krossat från början.

 

Figur 31. Konduktivitet en för 1 gram krossad MAP 

 

Figur 32. Konduktivitet en för 5 gram krossad MAP 
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Försöket med 1 gram krossad MAP gav en konduktivitetsökning på 1,83 mS/cm vilket skulle 

motsvara en upplösning på 210 %. Konduktivitetshöjningen för 5 gram krossad MAP var 1,22 

mS/cm, vilket motsvarar 140 % upplösning av MAP. Samtidigt visade magnesiumanalyserna 

på 21 % respektive 9 % upplösning. Skillnaderna är mycket stora och 

konduktivitetsmätningar blir därför svårtolkade. Det finns dock en tendens att högre 

upplösning ger högre konduktivitet. 

Simulering i JASS 

En simulering i JASS (java based activated sludge process simulator simulering) av 

nitrifikationshastigheten genomfördes. JASS är ett java-program som simulerar en 

aktivslamprocess och en sedimenteringsbassäng. Simuleringen utfördes så att den skulle 

efterlikna upplösningsförsöken, dvs. som en satsreaktor. Simuleringen omfattade 4 veckor 

med en syrehalt på 6 mg/l, 0,36 mg/l samt en simulering med en syrehalt som varierade 

mellan 0,06-0,18 mg/l. Simuleringarna speglar det bästa respektive det sämsta 

nitrifikationsförsöken. Ytterligare en simulering med en syrehalt på 6 mg/l och en liten 

ingående ström med ammonium tillfördes. Denna motsvarande det ammonium lösts ut från 

MAP i det bästa nitrifikationsförsöket med 1 gram MAP. Efter en vecka hade 

nitrifikationshastigheten sjunkit för alla försöken med ca 50 % förutom för det försöket som 

hade en syrehalt på 0,06-0,18 mg/l. Där sjönk hastigheten med 70 % efter en vecka. Resultatet 

blev detsamma för simuleringen med eller utan en ammoniumström. Efter fyra veckor erhölls 

97 % minskning av nitrifikationshastigheten i simuleringen med 0,06-0,18 mg/l syre och 96 % 

minskning av nitrifikationshastigheten för de resterande simuleringarna. Det här är en stor 

minskning av hastigheten vilket betyder att nitrifikationen var kraftigt nedsatt vid 

upplösningsförsökens slut. Det skiljer heller inte så mycket mellan hastighetsminskningen i 

slutet mellan de olika simuleringarna. Detta pekar på att nitrifikationsbakterierna inte överlevt 

på den mängd ammonium som fanns i försöken. Resultat och beräkningar från simuleringarna 

visas i Bilaga E. 

6.2.2. Resultat: Anammoxbakterier 

Hur mycket magnesium som har lösts ut i anammoxförsöken visas i figur 33-34. Totalt kan 20 

mg magnesium lösas ut i försöken med anammoxbakterier och 99 mg i vatten eftersom en 

större mängd MAP tillsattes där. 

 

Figur 33. Magnesiumhalten i anammoxförsöken 

 

Figur 34. Magnesiumhalten i referensförsöken 
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Referensförsöket med enbart vatten löste ut 6 % Mg vilket kan jämföras med MAP med 

anammoxbakterier där strax över 26 % Mg har lösts ut. Det tyder på att anammoxbakterierna 

har bidragit till en ökad upplösning av MAP. Den största förändringen har skett i försöket där 

MAP krossades där Mg-halten har ökat från 7,9 mg/l till 18,3 mg/l, vilket motsvarar en 

upplösning av MAP på 52 %. Den högre graden av upplösning beror antagligen på att MAP 

har krossats och därmed gick det snabbare då en större kontaktyta av MAP skapades. Jämförs 

pH-värdet i anammox med MAP och vattenförsöket har vattenförsöket ett något högre pH-

värde, ca 0,1 pH-enhet. Den procentuella upplösningen och medel pH i varje försök visas i 

tabell 11. 

Tabell 11. Procentuell upplösning av MAP 

Försök Upplösning % Medel pH under försökstiden 

7. Anammox med MAP 26 7,72 

8. Anammox krossad MAP 52 7,77 

9. Anammox utan MAP 0 7,58 

10. Vatten med MAP 6 7,81 

 

Figur 35-36 visar hur halten av ammoniumkväve och nitritkväve har varierat i 

anammoxförsöken. I princip har all ammonium och den tillsatta nitriten förbrukats under 

försökets gång, vilket tyder på att anammoxbakterierna har varit aktiva och omvandlat 

ammonium och nitrit till kvävgas och vatten. Därmed finns magnesium och fosfat fritt till 

recirkulation.

 

Figur 35. Nitrit kväve och ammoniumkväve i 

anammox med MAP 

 

Figur 36. Nitrit kväve och ammoniumkväve i 

anammox med krossad MAP

Under försökets gång har 3,83 mg NH4 lösts ut för försöket med okrossad MAP och 7,68 mg 

NH4 för försöket med krossad MAP, baserat på att lika många procent ammonium har lösts ut 

som magnesium. Ammonium och nitrit har förbrukats i förhållandet 1:1,3 när MAP var 

okrossad och 1:1,17 när MAP krossades. Detta stämmer överens med teorin, se avsnitt 4.2.2, 

som säger att anammoxbakterierna konsumerar ammonium och nitrit i förhållandet 1:1,3 där 

överskottet av nitrit oxideras till nitrat. 

Figur 37 visar hur konduktiviteten har förändrats i referensförsöket med anammoxbakterier 

utan tillsats av MAP. 
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