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Forord

Denne rapporten er skrevet pa oppdrag fra Svenskt Vatten. Rapporten bygger
pa resultater fra forskningsprogrammet ”Naturbasert avlgpsteknologi” (NAT-
programmet 1994-1997), samt nyere norske resultater og internasjonale erfaringer.
I noen av de naturbaserte systemene er resirkulering av neringsstoffer viktig.
Disse systemene kalles ogsd kretslopsbaserte systemer eller systemer med kilde-
sortering av avlep. Slike systemer var sentrale i NAT-programmet. Denne rapporten
tar for seg naturbaserte rensesystemer som behandler blandet avlgpsvann med
vannklosett (WC) tilkoblet. I utgangspunktet er ikke systemer med kildesortering
tatt med. Naturbaserte metoder for rensing av bad-, oppvask- og vaskevann (gra-
vann) er omtalt, mens behandling av toalettfraksjonen (urin og fekalier) er utelatt.

Forfatterne vil takke Laila Nordbe Jenssen for lesing av korrektur og hjelp til
sammenstilling av manuset.

As, 2006-03-27
Petter D. Jenssen, Sven A. Jonasson og Arve Heistad
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Sammanfattning

Norge och Sverige har liknande naturférutsittningar, men forskning betriffande
naturbaserade system for avloppsvattenbehandling har haft olika fokus i de bigge
linderna. Under perioden 1993-98 genomférdes ett stort forskningsprogram
“Naturbasert Avlgps-Teknologi” (NAT-programmet) i Norge. Denna rapport
sammanfattar resultat dirifran och dven senare norska och nagra internationella
resultat. Rapporten tar upp system for infiltration i jord, biofilter, konstruerade
vatmarker, dammar och avvattningsbiddar med vegetation ("reed beds”) for
avvattning av avloppsslam.

Naturbaserade system kriver i allmidnhet stora ytor. Om bara gravatten skall
behandlas, eller om anlidggningen utfors med forbittrad forbehandling innan
sjdlva vitmarksfiltret eller infiltration i jord, kan mer kompakta system konstrueras.
Fordelen med stora ytor dr langa uppehallstider och stabil och hog kvalitet pa det
utstrémmande vattnet.

I Norge dimensioneras infiltrationssystem i jord genom anvindning av korn-
storleksinformation som plottas in i ett diagram med mediankornstorlek (Md) och
sorteringsgrad (So). Kompletterande mitningar av hydraulisk konduktivitet kan
vara nédvindiga. En elektronisk infiltrometer har utvecklats fér detta indamal.
Rekommenderad ytbelastning for infiltrationssystem i jord ir i Norge ligre 4n i
Sverige. Forvintade livslingd (med fullgod hydraulisk funktion) for infiltrations-
system i Norge dr 30—40 4r.

Sma infiltrationsanliggningar och markbiddar visar hog reduktion av organiskt
material (> 90 %), hdg nitrifikation (> 90 %), och mycket liga koncentrationer
av bakeerier i utloppsvattnet. Upplyft infiltration reducerar 6ver 80 % av total-
kvivet. Bade upplyfta och normala infiltrationssystem ger > 95 % fosforreduktion.
Stora snabbinfiltrationssystem (> 3000 pe) visar ocksd mycket god och stabil rening
med avseende pé organiskt material, fosfor, kvive och bakterier. Kvivereduktionen
overskrider 80 % i undersokta system.

En ny kombinerad "fordelnings- och forbehandlingsenhet” ger god tillgang
till infiltrationsytan. Kompakta biofilter for gravattenbehandling baserade pa
principerna ovan, och ett filterpassystem som ersitter slamavskiljare, finns nu
kommersiellt tillgingliga i Norge.

Det norska konceptet for smi anlagda vitmarker anvinder slamavskiljare,
foljt av ett biofilter med vertikalt vattenfléde, och direfter ett vitmarksfilter med
horisontellt vattenfléde. En stabil fosforreduktion > 90 % forvintas. Nir mediet
ar mittat med fosfor kan det anvindas for jordf6rbittring. Kvivereduktion i
intervallet 40—60 % kan vanligen uppnés héllas. Utflddeskoncentrationer om
< 1000 termotoleranta coliforma bakterier/100 ml brukar erhéllas.

Genom att kombinera luftade dammar och anlagda vatmarksfilter erhalls bra
prestanda. Ett system som behandlar avloppsvatten frin 200 personer visar
foljande medelkoncentrationer éver 5 ar: fosfor 0,25 mg/l, totalkvive 4 mg/l,

TOC 5 mg/l och TCB < 100/100 ml.



Summary

Norway and Sweden has similar natural conditions, but research regarding
Natural systems for wastewater treatment has had different focus. In 1993-98 a
large research program “Natural systems for wastewater treatment” (the NAT-
program) was conducted in Norway. This report summarizes the results from
this program and later Norwegian and some international results. The report
deals with soil infiltration, biofilters, constructed wetlands and ponds for waste-
water treatment and reed beds for dewatering of sewage sludge.

Natural systems require large areas. However, if only greywater is treated, or
with improved pre-treatment prior to the wetland filter, or soil infiltration, more
compact systems can be constructed. The benefits of the large areas are long
residence times and stable high quality effluent. The purification processes in
natural systems are physical, biological and chemical and combinations thereof.

In Norway sizing of soil infiltration systems use a mean grain size/sorting
diagram. Additional measurement of the hydraulic conductivity may be necessary.
An electronic infiltrometer is developed for this purpose. The recommended
loading rates in Norway are more conservative than in Sweden. The expected
hydraulic service life of infiltration systems in Norway is 30—40 years. Small
infiltration systems, mounds and sandfilters show high reduction of organic matter
(> 90%), high nitrification (> 90%) and very low bacteria concentrations (< 200
thermotolerant coliforms (TCB)/100 ml). Mound systems remove over 80% of
total nitrogen (N). Mounds and infiltration systems both show more than 95 %
phosphorus (P) removal. Large rapid infiltration systems (> 3000pe) also show
high and stable reduction of organic matter, P, N and indicator bacteria (TCB).
The N-removal exceeds 80% in the systems investigated.

A new pretreatment unit that allows easy access to the infiltrative surface is
developed. Compact biofilters for greywater treatment based on the above principle
and a filterbag system that substitutes the septic tank, are commercialized.

The Norwegian concept for small constructed wetlands includes a biofilter
(same as for the infiltration systems) succeeded by a subsurface horizontal-flow
constructed wetland. A consistent P-removal of > 90% can be expected. When
the media is saturated with P it can be used as fertilizer in agriculture. Nitrogen
removal is in the range of 40—60%. Effluent concentrations of < 1000 TCB/100
ml is normally achieved.

Combining aerated ponds and subsurface flow constructed wetlands, give high
performance. A system treating wastewater from 200 people show following
average discharge concentrations over 5 years: P 0,25 mg/l, total N 4 mg/l, total
organic carbon 5 mg/l and TCB < 100/100 ml.

One sludge dewatering reed bed was built during the NAT-program. The
system has functioned well and is very economical in operation. The effluent
from the sludge dewatering is suitable for discharge without further treatment.



1 Innledning

I lopet av det siste femten drene har det kommet
nye lgsninger og ny kunnskap om naturbaserte
renselgsninger. I Norge har forskningsprogrammet
”Naturbasert avlepsteknologi, NAT-programmet
1994-1997” (Jenssen og Syvertsen 1996) bidratt med
informasjon om bruk av jord som rensemedium, sam-
tidig som konstruert vatmark og enkle filterlosninger
med bruk av lettklinker, er utviklet. Gaut og Aspmo
(1998) gir en oversikt over publikasjoner og rapporter
fra NAT-programmet.

Naturbaserte systemer er fullverdige renselosninger
som kompletterer de konvensjonelle og mer tekniske
losningene. Naturbaserte losninger er serlig aktuelle i
spredt bebyggelse for hytter, turistbedrifter og mindre
tettsteder. Dette skyldes at de naturbaserte losningene
normalt krever storre areal enn konvensjonelle lgs-
ninger. Utviklingen av naturbaserte rensesystemer
gar imidlertid i retning av at disse losningene ogsd
blir mer kompakte (Heistad ez a/. 2005; Jenssen et al.
20006). Dette er mulig ved forbedret forbehandling
for for eksempel infiltrasjon (Heistad ez 2/. 2001). Nar
det gjelder stabilitet i utslippskvalitet (Hiberg 2002)
og driftsutgifter (Refsgaard og Etnier 1998) er de natur-
baserte losningene ofte bedre enn de konvensjonelle.

Internasjonalt er infiltrasjon en utbredt losning
for avlep fra spredt bebyggelse og i USA finnes det
30 millioner infiltrasjonsanlegg. Mye av kunnskapen
som finnes om infiltrasjon i USA og internasjonalt
er presentert i EPRI (2000) og Mancl (2001). En
relativt ny renselgsning i nordisk sammenheng er
konstruert vitmark (Jenssen ez a/. 2005). Utviklingen
av denne lgsningen skjot fart under NAT-program-
met. Losningen er basert pé et aerobt biofilter etter-
fulgt av et filter med horisontal-stremning. Nar filteret
er beplantet med vatmarksplanter kalles det en kon-
struert vatmark, mens den kalles "filterbed” nar
filteret med mettet stremning, ikke er beplantet med
vitmarksplanter. Losningen er videreutviklet i et
prosjekt som er stottet av Nordisk industrifond
(Follesdal 2005; Jenssen et al. 2006). Nye resultater
med bruk av kombinasjon av dammer og vatmark
har ogsé gitt interessante resultater i kaldt klima
(Browne og Jenssen 2005).

I Sverige er smaskala renselgsninger undersokt i flere
prosjekter. I rapporten "Robusta uthalliga smé av-
loppssystem — en kunskapssammanstillning” sam-
menlignes ulike systemslosninger med hensyn pa
miljotilpassning, okonomi og brukervennlighet
(Palm ez al. 2002). En lignende sammenstilling er
gjennomfort av Formas (Johansson ez a/. 2001).
Denne rapporten har ogsa har sett pa funksjonskrav.
Prosjektet "Bra smé avlopp” omfatter en detaljert
utproving av ulike smaskala renselgsninger i hoved-
sak tekniske minirenseanlegg (Hellstrom ez al. 2003).
En svensk markedsoversikt over prefabrikerte sma-
skala avlgpslesninger og komponenter til bruk i sma-
skala avlep er gitt i Petersens (2003).

I Danmark er plantebasert slamavvanning en
metode som brukes ved mange renseanlegg (Nielsen
2004). I Norge ble det forste anlegget for plantebasert
slamavvanning bygget under NAT-programmet.
Anlegget fungerer godt og dpner for bruk av denne
slambehandlingsmetoden ogsa i kaldt klima.

Denne rapporten tar for seg renselgsninger basert
pad infiltrasjon, enkle biologiske filtre, konstruert vat-
mark/ filterbed”, rensing i kombinasjon avdammer
og vatmark og plantebasert slamavvanning (Figur
1-1, nedan).

Basert pa resultater fra NAT-programmet og senere
forskning som det er referert til i denne rapporten,
er det utarbeidet tre sikalte VA-miljeblad (2001b,
2003a og b). Et VA-miljeblad gir retningslinjer for
bygging og drift av renselosninger og representerer
dermed gjeldende norske norm. VA-miljeblad utgis
av NORVAR (Norsk VA-teknisk forening) og NKF

(Norsk kommunalteknisk forening).

2 Hva er naturbasert
avlgpsteknologi

Med begrepet naturbasert avlppsteknologi menes rense-
metoder basert pé naturlige okologiske prosesser,
med eller uten resirkulering av naringsstoffer til
planteproduksjon.

I lopet av de siste to ti-irene er det internasjonalt
utviklet et mangfold av naturbaserte systemer basert
pa bruk av jord, vegetasjon, mikroorganismer og



Figur 1-1. Anleggstyper som omtales i denne rapporten og henvisning til kapitler hvor de er omtalt. Plantebasert
slamavvanning (kapittel 3.6) er ikke med i denne figuren.

fisk (Etnier og Guterstam 1991, Staudenmann ez al.
1996, Klowe et al. 1999, Mancl 2001, Mbwette ez 4l.
2002 og Werner ez al. 2004). Systemene kan inndeles
i jordbaserte rensemetoder, jord- og plantebaserte
rensemetoder (vatmark), akvatiske rensemetoder og
systemer med kildeseparering eller kretslopsbaserte
systemer. Behandlingen foregir langsomt i “natur-
lige” omgivelser pa relativt store areal. Pa grunn av
arealbehovet er naturbaserte renselgsninger forelopig
mest aktuelle for smé renseanlegg eller der det ikke
er begrensninger pa arealbruk. Utviklingen av natur-
baserte losninger i Norge gar imidlertid i retning av
mer kompakte systemer med kortere oppholdstid,
bedre forbehandling og bruk av tekniske kompon-
enter som pumper med tids- og mengdestyring
(Heistad ez al. 2001, Jenssen et al. 2006). Det er der-
for ingen skarp avgrensing mellom konvensjonell og
naturbasert rensing, noe som kommer til uttrykk
ved at det bygges kombinerte systemer. De fysiske,
kjemiske og biologiske prosessene er ogsa ofte de
samme.
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21 Forbehandling

Forbehandling eller primarrensing er viktig for &
unnga at partikler og fett fordrsaker problemer i de
etterfolgende rensetrinnene. Den vanligste metoden
for forbehandlingen i naturbaserte anlegg er slam-
avskilling. En slamavskiller er en tank der fett og
andre flytestoffer, samt partikler som er tyngre enn
vann holdes tilbake. For boliger med vannklosett
(WC) anbefales det at slamavskillerne har tre kamre.
For boliger med separat klosettlosning og som bare
slipper ut gravann ber slamavskillerne ha to kamre.
I USA brukes slamavskillere med bare ett kammer,
men disse har et dykket utlopsfilter (se kapittel 3.1.2).
Mindre enn 10 % av nitrogenet og fosforet og ca.
30 % av det organiske materialet fjernes ved slam-
avskilling (NORVAR 2000). En slamavskiller renser
darlig for mikroorganismer (virus, bakterier og para-
sitter). For & oppna mer enn primarrensing er det
viktig med ett eller flere rensetrinn etter slamav-
skilleren (Figur 1-1).



Temming av slamavskillere utgjor hoveddelen av
driftskostnadene ved naturbaserte anlegg og i Norge
tommes normalt slamavskillere for boliger hvert
annet ar. Amerikanske undersekelser har vist at slam-
akkumulasjonen kan variere mye fra husholdning
til husholdning. Ved behovsprevd slamtomming
ligger tommeintervallene fra 5-15 ar (Bounds 1997).
For mer detaljer om behovsprovd slamtgmming se
kapittel 3.1.1.

Under NAT-programmet ble det utviklet en filter-
posekum som kan brukes istedenfor slamavskiller.
Den ble utviklet forst og fremst for hytter uten ad-
komst for slamtgmmebil, men kan ogsé brukes som
forbehandling for rensing av grivann (BadDiskTvitt
vatten) fra boliger. For mer detaljer om rensing av

filterposekum se kapittel 3.1.3.

2.2 Anleggenes starrelse

Prosessene i naturbaserte renseanlegg gar lang-
sommere enn i konvensjonelle renseanlegg, serlig om
vinteren. Jordens eller det porgse mediets (for ek-
sempel lettklinker, LWA=light weight aggregates)
vanngjennomtrengelighet setter ogsa grenser for
kapasiteten. Dette gjor at naturbaserte renseanlegg
krever storre areal enn konvensjonelle anlegg. For
infiltrasjonsanlegg kreves det fra 4—33 m?/ person-
ekvivalent (pe) (VA-miljoblad 2003a). Arealbehovet
for konstruerte vitmarker ligger mellom 7-9 m?/pe
(VA-miljgblad 2001a). Fordi anleggene er store blir
oppholdstiden som vannet har lang nok til at ren-
seevnen opprettholdes ogsa i vinterhalviret. Dersom
anleggene kun renser gravann blir arealbehovet per
pe mindre. Konstruerte vatmarker med biofilter som
renser grivann har et arealbehov pa 1-3 m?/pe.
Forsek med biologiske filtre for gravann renser godt
med en hydraulisk belastning opp til 1,0 m/degn,
noe som tilsvarer et areal pa 0,1 m?/pe (Jenssen og
Vréile 2004). For mer detaljer om biologiske filtre se
kapittel 3.2.
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2.3 Stremning av vannii
naturbaserte anlegg

I naturbaserte renseanlegg skiller vi mellom umettet
og mettet stromning. Ved umettet stromning er det
en tofasestromning der porene er fylt med vann og
luft. Som regel vil de storste porene vare fyllt med
luft og de minste porene fyllt med vann. Arsaken til
dette har med kapillerkrefter 4 gjore. Nar vanninn-
holdet i et porgst medium som jord avtar vil de
storste porene tommes forst fordi vannet ikke er
bundet sa sterkt av kapillaerkrefter. Under umettede
stremningsforhold som vi for eksempel har under et
infiltrasjonsanlegg som er riktig dimensjonert (Figur
2-2), er den hydrauliske ledningsevnen (K) en funk-
sjon av vanninnholdet i jorden (0). K er altsd ikke
en konstant, slik som ved mettede forhold. Darcy’s
lov for endimensjonal umettet stremning kan ut-
trykkes slik (Figur 2-1):

q = —K(©) dh/dl

q = spesifikk stremning (LT)
K = hydraulisk ledningsevne (LT
0 = jordens volumetriske vanninnhold

dh/dl = hydraulisk gradient (ubenevnt)

Ligningens hgyre side har negativt fortegn. Fordi
vannet strommer fra hoyere til lavere potensiale i
positiv x-retning blir dH/dL negativ. Dette gjor at
ligningens hoyre side samlet sett far positivt fortegn.

1073 T T T
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Figur 2-1. Hydraulisk ledningsevne som funksjon av
jordens vanninnhold (fra Day og Luthin 1956, samt
Elrick og Bowman 1964 i Marshall og Holmes 1979).



For mettet stromning er den hydrauliske ledning-
sevnen en konstant. Dette gir Darcy’s lov for en-
dimensjonal mettet stremning:

q =-Kdh/dl

q = spesifikk stremning (LT)
K = hydraulisk ledningsevne (LT
dh/dl = hydraulisk gradient (ubenevnt)

Vannets stromningsgradient har en trykk- og en
gravitasjonskomponent. Under umettet stremning si
er trykkomponenten avhengig av kapillerkreftene i
mediet (Figur 2-3). I praksis betyr dette at vann
trekkes fra fuktige omrader mot torrere omrader.
Under et infiltrasjonsanlegg i sand eller materiale
med finere korn vil stromningsbildet vare klokke-
formet. Hvor mye av vannet som trekkes i horisontal
retning vil veere avhengig av érstid. I terre perioder
vil vannet trekkes lenger ut til sidene enn i perioder
med mye nedber. Dette pavirker bade det jord-
volumet som deltar i renseprosessene og oppholds-
tiden til vannet for det nar ned til grunnvannssonen.
Rensevnen til et infiltrasjonsanlegg er med andre ord
best i torre perioder og kan vare darligere i perioder
med mye nedber.

2.4 Rensing i naturbaserte
systemer

I'jord foregir det mekaniske, biologiske (biokjemiske)
og kjemiske renseprosesser (Figur 2-3). I en finkornig
jord vil mekanisk filtrering vare en effektiv prosess.
Dersom jorden er fin sand eller silt uten makroporer,
vil partikler helt ned i bakteriestorrelse kunne filtreres
effektivt. Blir jorden finkornig (for eksempel leire)
er filtreringsegenskapene gode, men vanngjennom-
trengeligheten blir s liten at det ikke er mulig &
benytte den til infiltrasjon eller som filtermedium i
en konstruert vitmark fordi det vil kreve store areal.
Det finnes god dokumentasjon pa at jord/sand kan
ha en god renseevne (USEPA 1978; Nilsson og
Englev 1979; Lewis ez al. 1982; Bremssen 1985;
Nilsson 1990; Jenssen og Siegrist 1990; Ausland
1998; Mehlum 1998; Westby er al. 1997; Siegrist
et al. 2000; Mancl 2001; Van Cuyk ez a/. 2001).

Filtrering gjennom noen desimeter eller meter med
jord kan rense godt for bakterier, fosfor og nitrogen,
ofte til utslippskonsentrasjoner som er fullt pa hoyde
eller bedre enn konvensjonelle renseanlegg (Tabell
2-1).

Infiltrasjonsanlegg

g @

Bronn

Umettet sone
g=-K(6) dh/dl

Grunnvannssone
g=-K dh/dl

Figur 2-2. Infiltrajonsanlegg med mettet og umettet sone (modifisert etter Siegrist et al. 2000).



Figur 2-3. Renseprosesser i jord (fra Jenssen 1983).

Tabell 2-1. Forventet vannkvalitet pa utstremmende vann fra sandfiltre1) og store infiltrasjonsanlegg (hurtig-
infiltrasjonssystemer). Sandfilterdataene er basert pa undersokelser gjort av Anderson et al. (1985), Jenssen og
Sigrist (1988), Jenssen (1989) (fra Jenssen og Siegrist 1990).

Parameter Sandfilter" Sandfilter? Hurtig- Hurtig-
Fin-middels Middels-grov infiltrasjon Infiltrasjon3
sand sand Gjennomsnitt ~ @vre grense
BOF 4 mg/I 5-10 5-10 5 <10
SS° mg/I <5 5-10 2 <5
Total-P® mg/I 1-10 7) 1 <5
Total-N& mg/I 30-45 5-30 10 <20
TKB/100 ml 0-102 10-10% 10 < 200

" Hydraulisk belastning < 5 cm/dagn. 2 Hydraulisk belastning 5-30 cm/degn. 3 Dataene er fra USEPA (1981).
Infiltrert gjennom 4,5 m umettet jord. Hydraulisk belastning 5-40 cm/degn. 4 BOF=biokjemisk oksygenforbruk.
5)'SS = suspendert tarrstoff. ¢ Total-P = total fosfor. 7 Insignifikant. 8) Total-N = total nitrogen.

2.41 Organisk materiale

Nir avlopsvann risler over jord eller et porgst medium
som sand, grus eller lettklinker vil det feste seg et
tynt lag med bakterier til jordoverflaten. Dette bakt-
erielaget kalles for en biofilm. Bakteriene i biofilmen
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bidrar til & bryte ned (mineralisere) stoffer i avlops-
vannet. Effektiviteten til de biokjemiske prosessene
i biofilmen avhenger av mange forhold, men temp-
eratur og biofilmareal per volumenhet rensemedium
er viktig. Jord/sand har en stor overflate sammen-
lignet med rensemedier som brukes i konvensjonelle



renseanlegg. For eksempel vil 1 m? sand med en
kornsterrelse pd 1 mm ha et overflateareal som over-
stiger 5000 m?/m’. Vanlige medier som brukes i
rislefilter eller biofilmreaktorer i konvensjonelle rense-
anlegg har et overflateareal som sjelden overstiger
600 m?/m?>. Dette er en drsak til at for eksempel sand-
filter har en god evne til 4 fjerne organisk materiale
(Tabell 2-1 over). I et sandfilter som har en tykkelse
pa 0,7-1,0 m vil oppholdstiden vare 1-5 dager av-
hengig av kornstorrelse og belastning av filteret. Dette
er tilstekkelig til 4 bryte ned mesteparten av det
organiske materialet i avlapsvannet, selv om vinteren.
I tillegg fjernes partikler ved filtering. Det er derfor
normalt at et sandfilter har et klart utlopsvann med
utlopskonsentrasjoner for BOF (biokjemisk oksygen-
forbruk) og SS (suspendert stoff) som er < 10 mg/l.

2.4.2 Parasitter, bakterier og virus

Avlppsvann kan etter 4 ha passert noen fa desimeter
med jord, se rent ut og ha redusert innholdet av
parasitter, bakterier og virus med flere 10-potenser
(Figur 2-4).

Legg merke til at 30 cm under bunnen av groften
(Figur 2-4), sd er antallet E. koli og koliforme bakt-
erier redusert til bakgrunnsnivd malt til siden for
infiltrasjonsgroften. Legg og merke til det hoye total-
antall bakterer i sonen like under bunnen av groften.
I omradet pa og like under groftebunnen er biofilmen
mest utviklet. Det er her det er storst biologisk aktiv-
itet og best betingelser for filtrering fordi biofilmen
reduserer jordporenes storrelse.

I sand og mer finkornige lasmasser vil porestorrelsen
kunne begrense transporten av mikroorganismer i
naturbaserte anlegg (Figur 2-5). Figuren viser at i visse
jordarter er porene si smé at bakterier og spesielt
parasitter og parasittegg, holdes tilbake.

I de fleste jordarter som brukes til infiltrasjon eller
filtermedier i konstruerte vitmarker er porestorrelsen
storre enn bakteriene og alle virustypene, slik at
andre mekanismer er viktigere. Det at bakterier og
virus likevel fjernes godt skyldes at de blir adsorbert
til partikler som filtreres fra, eller blir festet til jord-
partiklene og biofilmen. De fleste bakterier og virus
har en netto negativ ladning pé overflaten, noe som
gjor at de tiltrekkes positivt ladede overflater. Elektro-
statisk tiltrekning er sannsynligvis den viktigste
mekanismen for tilbakeholdelse av sykdomsfrem-
kallende organismer i slike rensesystemer. Forvitret
jord med heyt innhold av jern og aluminium (rust-
brun farge) inneholder positive ladninger og har
derfor stor kapasitet til & holde tilbake negativt
ladede virus, bakterier og parasitter (Schijven &
Hassanizadeh 2000). Jord som inneholder mye jern
i form av jern- og aluminiumoksider/-hydroksider
har god evne til & binde bade fosfor og sykdoms-
fremkallende organismer.

Stremningsforholdene har ogsé stor betydning for
bindingseffektiviteten. Umettet stremning gir mye
storre tilbakeholdelse enn mettet stromning dersom
fordelingen av avlgpsvann over filterflaten er god (Jin
et al. 2000). Bide de mikroorganismene som er
bundet til overflater og de som svever fritt i vann-
fasen kan drepes/inaktiveres pa ulike mater. Det er
vist at sterk elektrostatisk binding ogsa bidrar til

60— . t——

90— -

Sone med biofilm

Jordoverflate ~ _. 30cn
D cm R L] i o B Ty . e
P "+ “"Infiltrasjonsgreft .~ . :
0_ iy 4 - “. P i
30— .t O /?

Bakterier/100ml eller /100g jord

E.koli Total koli Total bakterier
x107
< 200 < 600 < 0,6
1,900,000 5,700,000 3,0
4,000,000 23,000,000 4,400
17,000 23,000 6,7
< 200 < 600 37

Figur 2-4. Bakterieantall malt rundt en infiltrasjonsgreft (fra McCoy og Ziebell 1975).
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Figur 2-5. Poresterrelser i ulik jord/fjell sammelignet med sterrelsen til parasitter bakterier og virus (fra Edworthy

1979 i Englund 1980).

inaktivering av virus (Ryan ez a/. 2002). I biofilmen
vil det ogsa vare en viss tilbakeholdelse, bide ved
elektrostatisk interaksjon og hydrofobe interaksjoner.
Mikroorganismer som tilferes via avlgpsvannet vil
kunne bli inaktivert av ulike enzymer som utskilles
av bakterier som lever i biofilmen (Nasser ez 2/. 2002).
Protozoer som lever i biofilmen bidrar til fjerning av
bakterier ved beiting (Bomo ez a/. 2004). Renseevnen
med hensyn pd virus, bakterier og parasitter pavirkes
av hydrauliske forhold, overflatekjemiske egenskaper
og biologisk aktivitet.

2.4.3 Fosfor

I Norge brukes det fosfatfrie vaskemidler slik at
storsteparten av fosforet i avlopsvann kommer fra
klosettavlgpet. En person slipper ut ca. 1,6 g fosfor
per dag (SFT 1996) .

Kjemien pa overflaten av jordpartiklene er av-
gjorende for rensing av fosfor. I vanlige renseanlegg
felles fosfor med jern-, aluminium- eller kalsiumfor-
bindelser. Jord med et hgyt innhold av oksiderte jern-,
aluminium- og kalsiumforbindelser har derfor best
evne til 4 binde fosfor. Kalksteiner og merke skifre
har en mineralsammensetning som gir opphav til
jord med potensielt hoy fosforbindingsevne. Nar
jord fra dette opphavsmaterialet forvitrer gir jern-
aluminium- og kalsiumforbindelsene over fra krystalin
form (lite reaktiv med hensyn pa fosforbinding) til
oksid- og hydroksidform, som kan reagere med fosfat
og danne utfellinger av jern-, aluminium- eller kalsi-
umfosfater. Hvilken type utfelling som dannes vil
vere avhengig av pH i jorden. Ved pH < 7,5 vil jern-
og aluminiumsfosfater dominere. Ved pH > 7,5 vil
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kalsiumfosfater dominere (Brady og Weil 2002).

I de fleste skandinaviske jordtyper ligger pH under
7. Lavlgpsvann er pH normalt rundt 7. Det betyr at
jern- og aluminiumsfosfater vil veere dominernede.
Rustbrun jord har normalt et hgyt innhold av jern-
forbindelser. Oksidert, rustbrun jord finnes normalt
nzr overflaten. Ut fra enske om a ha best mulig
renseevne for fosfor ber derfor infiltrasjonsanlegg
bygges grunt. Det er ogsé en fordel 4 ha lengst mulig
avstand til grunnvann, slik at risikoen for forurens-
ning reduseres ytterligere.

Tabellen 2-2 (nedan) viser at vanlig jord har en
bindingskapasitet pa fra ca. 50-1500 mg/kg, mens
det for lettklinker er malt verdier som er nesten 10
ganger sd hoye. De hoyeste verdiene som er mil i
et naturlig materiale er 17 000 mg/kg i skjellsand
(Roseth 2000). Skjellsand inneholder mye kalsium-
karbonat (CaCO3).

Tabell 2-2 viser at det bindes mer fosfor ved 20 °C
enn ved 4 °C i et 24 timers rysteforsgk i laboratoriet.
Det er imidlertid bundet mer fosfor under infiltrajons-
anlegg i drift enn det som kan beregnes ut fra lab-
oratorieforsgk (Tabell 2-2)

Arsaken ligger i at kortvarige rysteforsok i et lab-
oratorie (24 timer) hvor det brukes fosfatlgsning, er
svart forskjellig fra & belaste samme materiale ar
etter dr med avlgpsvann (Jenssen og Krogstad 2002).
Ved 4 gke tiden i rysteforsek fra ett til to degn fant
Adam ez al. (2005) at fosformengden som ble bundet
okte med 10-50 %. Det pagar arbeid internasjonalt
med 4 finne bedre metoder for & beregne langtids-
fosforbinding (Adam ez a/. 2005), men hicttil har
ingen funnet en metode som er tilfredstillende.

I naturlig jord/infiltrasjonsanlegg har forsek vist
at fosforbindingsevnen er hgyere etter hvileperioder



Tabell 2-2. Eksempler pa sorpsjon av fosfor til materialer.

Jordtype/porost Maksimum sorpsjon ~ Maksimum sorpsjon  Sorpsjon i jord under

materiale laboratorie (200 °C) laboratorie (40 °C) infiltrasjonsanlegg
mg/kg mg/kg mg/kg

Morene* 270 190 540

Sand* 80 50 260

Forvitret sand * 600 510 1230

Kvarts sand** <50

Leirer** 250-1500

Lettklinker*** Opp til 12000

Skjellsand**** Opp til 17000

* Stuanes og Nilsson (1987). ** Krogstad og Levstad (1991). *** Jenssen og Krogstad (2002). **** Roseth (2000).

(Sawhney og Hill 1975). Hvileperioder har dermed
evnen til 4 regenerere eller oke fosforbindingsevnen
i en jordart. Mekanismene bak dette er ikke fullt ut
kjent. En drsak kan vere at nir belastningen stoppes
sd vil vanninnholdet i den umettede sonen avta. Dette
gir oksiderende forhold som kan fremme dannel-
se av nye bindingspunkter som folge av forvitring.

Forsek (Adam ez al. 2005) tyder ogsa pi at fos-
forbindingsevnen til en viss grad kan regenereres i
lectklinker (av typen FiltraliteP). Disse forsgkene ble
utfert med mettet horisontal stremning i motsetning
til umettet stromning som foregar under et infiltra-
sjonsanlegg. I hvileperiodene ble stromningen gjen-
nom filtermediet stoppet, men filtermediet var fort-
satt mettet med fosfatlosning. Dette tyder pa at det
er andre mekanismer enn dannelse av nye bindings-
punkter ved forvitring som virker inn. Hvilke mek-
anismer dette er er ikke kjent. Over tid har det vist
seg at fosfor som er adsorbert eller utfelt pd jordpart-
ikler kan g over i krystalline forbindelser og dermed
gjores mer immobilt (Brady og Weil 2002).

2.4.4 Nitrogen

Avlgpsvann inneholder nitrogen som hovedsakelig
stammer fra proteiner i maten vi spiser. Nitrogen-
mengden vil derfor vaere noe avhengig av dietten. En
person slipper ut ca. 13 g nitrogen hver dag, meste-
parten i form av urea eller urinstoff (H,NCONH,).
I slamavskilleren omdannes nitrogenforbindelsene til
amonnium (NHy) og i utlopet av slamavskilleren (som
er den vanligste forbehandlingsmetoden i naturbaserte
anlegg) er 70-90 % omdannet til NH (Figur 2-6).
Ammonijumionet kan bindes til jordpartikler fordi
det har en positiv ladning. Jord har imidlertid en
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begrenset evne til 4 adsorbere ammonium. Adsorpsjon
av ammonium er derfor normalt ikke en viktig mek-
anisme for fjerning av nitrogen i naturbaserte anlegg,
men kan likevel bety noe i oppstartsfasen for et an-
legg.

Under oksyderende forhold i jord vil ammonium
raskt oksyderes til nitrat (NO3), ved sakalt nitrifika-
sjon. Nitrifikasjon er en mikrobiell prosess som er
knyttet til biofilmen pa overflaten av jordpartiklene.
Slike forhold finnes for eksempel i den umettede
sonen under infiltrasjonsanlegg. Nitrat har en negativ
overflateladning. De fleste jordpartiklene har ogsa en
negativ overflateladning. Nitrat adsorberes derfor
darlig og er et mobilt ion i jord. Dersom det ikke
finnes betingelser for omdanning av nitrat til nitro-
gengass (denitrifikasjon) kan nitrat lett stromme ned
til grunnvannet.

Denitrifikasjon krever anoksiske (oksygenet er
bundet til nitrat) eller anaerobe (oksygenfrie) forhold.
De denitrifiserende bakteriene vil da utnytte oksygen
fra NO; til sin respirasjon og samtidig redusere nitrat
til nitrogengass. En del av nitrogenet vil ogsi ende
opp som lystgass (N,O), som er en drivhusgass.
Produksjon av lystgass vil alltid forekomme ved
mikrobiell denitrifikasjon, enten det foregér i jord
eller i konvensjonelle renseanlegg. Det er normalt en
liten del som ender opp som lystgass.

Figur 2-6 viser at denitrifikasjon kan forega i
grunnvannsonen ved at reduserte metallforbindelser
oksyderes (for eksempel Fe?* til Fe?*), samtidig som
nitrat reduseres til nitrogengass (Helweg 1988).

Under et riktig dimensjonert infiltrasjonsanlegg er
det i hovedsak oksyderende forhold. Dette fremmer
nitrifikasjon, men er ugunstig for denitrifikasjon som
krever anaerobe eller anoksiske forhold. Det vil imidler-
tid alltid vare deler av biofilmen eller jordmediet
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Figur 2-6. Prosesser knyttet til nitrogen i jord ved infiltrasjon av avlgpsvann (fra Jenssen og Siegrist 1988,

modifisert etter Lance 1972).

hvor det ikke er luft, sikalte anaerobe mikrosoner,
hvor NO; kan omdannes til nitrogengass (N,). Alle
naturbaserte renseanlegg inklusive sandfilter, fjerner
derfor noe nitrogen (Jenssen og Siegrist 1988).

I acrobe forfiltre som inngr i systemer med kon-
struerte vitmarker med vertikal stremning, er det
funnet opptil 40 % reduksjon av total-N (Kraft
2002). Dette kan forklares med at det skjer denitri-
fikasjon i anaerobe mikrosoner.

I infiltrasjonsanlegg er det mulig a fjerne opptil
90 % av nitrogenet. Dette kan oppnds ved anleggs-
utforming og ved 4 styre belastingsrutinene (Jenssen
og Siegrist 1988).

Konstruerte vitmarker har et stort potensiale for
flerning av nitrogen fordi det i den vannmettede rot-
sonen er en veksling mellom aerobe og anaerobe soner.
Dette skyldes at vitmarksplantene har hule rotter
som bringer oksygen ned til rotsonen. Oksygenet
siver ut fra rottene og danner aerobe soner rundt

disse. Brix og Schierup (1990) har imidlertid vist at
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plantene ikke bringer nok oksygen ned i rotsonen
under den kalde drstiden nir plantene er i dvale.
Manglende nitrifikasjon kan kompenseres ved bruk
av et aerobt forfilter. Under nordiske klimaforhold
kan 50—60 % nitrogenfjerning forventes. For mer
detaljer om nitrogenfjerning se kapittel 3.4.

2.5 Anleggenes levetid

Renseevnen for organisk materiale og bakterier holder
seg konstant over tid dersom et naturbasert anlegg
er riktig dimensjonert og vedlikeholdt. Det samme
gjelder renseevnen overfor nitrogen. Fosforbinding-
sevnen i jord/sand og lettklinker vil kunne mettes
eller brukes opp over tid. I konstruerte vitmarker
basert pa bruk av lettklinker (FiltraliteP) vil det ta ca.
15 ar for anlegget er mettet med fosfor nar gjeldende



norsk dimensjoneringsnorm benyttes (VA-miljeblad
nr. 49). For & gjenopprette fosforbindingsevnen i et
sandfilter eller en konstruert vitmark kan sand/
lettklinkeren byttes ut i hele eller i deler av anlegget.
Den hydrauliske funksjonstiden er hovedsaklig
styrt av akkumulasjon av organisk materiale og part-
ikler pa flater i anlegget. Denne akkumulasjonen kan
over tid fore til gjentetting av anlegget. For infiltra-
sjonsanlegg som er riktig bygget og vedlikeholdt kan
en hydraulisk levetid pa 30—40 ar forventes. Pumper
som benyttes i endel anlegg, har en forventet levetid
pa mellom 10 og 20 ar. I anlegg som har forfiltre kan
det vare behov for service med kortere intervall (1-5
ar) for & opprettholde den hydrauliske kapasiteten.

3 Tekniske lgsninger

Naturbaserte renselosninger er vanligvis teknisk
enkle losninger. Erfaring fra Norge viser imidlertid
at selv om lgsningene er enkle, si kan anlegg bygges
feil. Det kan ogsa gjores feil ved tilpasning av los-
ningene og ved valg av lesning i forhold til lokale
naturforhold. En god kjennskap til de tekniske los-
ningene og deres funksjon er derfor en forutsetning
for at lgsningene blir riktig bygget. I dette kapitlet
er losninger basert pa infiltrasjon og konstruert vét-
mark beskrevet med bakgrunn i resultater fra NAT-
programmet og forskning hovedsaklig i Norge, som
er utfort etter NAT-programmet. Det eksisterer en
rekke muligheter for forbehandling for infiltrasjon
eller bruk av en vitmarkslesning. Ulike forbehandl-
ingsmetoder er ogsd beskrevet. Noen av forbehandl-
ingsmetodene (biologiske filtre) kan ogsa utgjore
selvstendige renselgsninger for eksempel ved rensing
av gravann og utslipp til sjo.

Tabell 3-1. Renseeffekter i slamavskillere.

3.1 Forbehandling

Den vanligste metoden for forbehandling i natur-
baserte anlegg er slamavskilling. Mellom slamav-
skilleren og det etterfolgende infiltrasjonsanlegget
kan det benyttes et forfilter. Forfilteret oker drifts-
sikkerheten til det ettetfolgende rensetrinnet og letter
kontroll og vedlikehold. Et forfilter kan med fordel
ogsd benyttes mellom slamavskiller og sandfilter,
jordhaug eller konstruert vitmark. En slamavskiller
krever normalt adkomst for slamtemmebil. Det er
derfor utviklet en filterposekum for slamavskilling
av gravann for anlegg som ikke har tilgang til vei
(Westlie 1997). For mer detaljer om filterposekum
se kapittel 3.1.3.

3.1.1 Slamavskiller

En slamavskiller er en tank som skal holde tilbake
sedimenterbart og flytende stoff, slik at dette ikke
gér videre til den etterfolgende renselgsningen (in-
filtrasjonsanlegg, sandfilter, vitmark). Kolloidalt og
opplest stoff fiernes ikke i slamavskilleren og slam-
avskilleren renser darlig for bakterier. Tabell 3-1 viser
forventet renseevne i slamavskillere.

Utforming og dimensjonerning av
slamavskillere

For boliger med WC kreves det i Norge at slamav-
skillere har tre kamre (Figur 3-1). For boliger som har
separat klosettlosning og som bare slipper ut grivann
(bad-, oppvask- og vaskevann) brukes normalt to
kamre.

Den vanligste utformingen av en slamavskiller er
en stiende eller liggende sylinder i glassfiberarmert
polyester. Slamavskillere kan ogsa stopes i betong,
men da ber hele slamavskilleren stapes som én enhet.
I store deler av USA benyttes prefabrikerte slam-
avskillere i betong.

Kilde

Parameter Renseevne (%)
Total fosfor (Total-P) 5-10 %
Total nitrogen (Total-N) 5-10 %
Organisk stoff (BOF;) 25-35%
Sedimenterbart/flytende stoff 95 %
Suspendert stoff (SS) 30-60 %

NORVAR (2000)
NORVAR (2000)
NORVAR (2000)
SFT (1980)
SFT (1980)
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Figur 3-1. Prinsippskisser av trekamrede slamavskillere (fra MD 1992).

Sterre slamavskillere dimensjoneres i Norge etter
normen TA-515 (SFT 1980). En oversikt over di-
mensjonering av sma og store slamavskillere er gitt i
VA-miljeblad (2001a). Det skilles mellom slamav-
skillere med en oppholdstid pa 9 og 18 timer. For
slamavskillere med 9 timers teoretisk oppholdstid er
kravet at slamavskilleren skal tommes 2 ganger per
ar. For slamavskillere med 24 timers teoretisk opp-
holdstid er kravet tomming én gang per 4r. Store
slamavskillere dimensjoneres etter folgende formler:
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Vitvolumet (V) finnes etter formelen:
V = (qx pe) t/24

q = dimensjonerende vannmengde (250 l/person og
dag)

pe = antall personekvivalenter

t = teoretisk oppholdstid 9 eller 18 timer

Slamvolumet (S) finnes etter formelen:
S = 0,250 m**pe



Sterrelsen pi de ulike kamrene finnes ved folgende
formler:

1. kammer = S+V/3

2. kammer = V/3

3. kammer = V/3

For dimensjonering av mindre slamavskillere kan
tallene fra Tabell 3-2 benyrttes.

Temmehyppighet
Mindre slamavskillere for boliger dimensjonert etter
Tabell 3-2. De temmes vanligvis én gang hvert annet

ar. Dette tommeintervallet er basert pd en konstant
spesifikk slamakkumulasjon pa 250 l/person og ar
(Figur 3-2).

Figur 3-2 viser at i franske, irske og amerikanske
undersokelser, som er basert pi miling av slam-
akkumulasjon, si akkumuleres mindre slam enn det
som er antatt for norske forhold. Den norske kurven
er basert pa antagelser og teoretiske vurderinger, ikke
pa malinger.

En étte ar lang studie av 450 slamavskillere i
Oregon (Bounds 1997) viser at 12 ars temmeinter-
vall er passende for en slamavskiller dimensjonert for

Tabell 3-2. Dimensjonering av mindre slamavskillere, minstekrav til antall kamre og totalt vatvolum (fra MD

1992).
Hovedgruppe Vatvolum Totalt 1. 2. 3.
vatvolum Kammer
m3

Boligbebyggelse med 1 boligenhet 4,0 30 05 05
klosettavlgp tilknyttet... 2 boligenheter 7.0 ) 0.9 0.9

3 boligenheter 9,5 71 1,2 1,2

4 boligenheter 12,0 9.0 1,5 1,5

5 boligenheter 14,0 10,4 1,8 1,8

6 boligenheter 15,5 11,5 2,0 2,0

7 boligenheter 16,5 121 2,2 2,2
Boligbebyggelse uten 1 boligenhet 2,0 1,5 0,5
klosettavlop tilknyttet... 5 boligenheter 35 26 09

3 boligenheter 4,7 3,5 1,2

4 boligenheter 6,0 4,5 1,5

5 boligenheter 6,9 5.1 1,8

6 boligenheter 7.8 5,8 2,0

7 boligenheter 8,4 6,3 21
Fritidsbebyggelse med 1 hytteenhet 2,0 1,5 05
klosettavlop tilknyttet... 5 hytteenheter 35 26 09

3 hytteenheter 4,7 35 1,2

4 hytteenheter 6,0 4,5 1.5

5 hytteenheter 6,9 5.1 1,8

6 hytteenheter 7,8 58 20

7 hytteenheter 8,4 6,3 21
Fritidsbebyggelse uten 1 hytteenhet 1,0 07 03
klosettavlgp tilknyttet 2 hytteenheter 17 12 05

3 hytteenheter 2,3 1,7 0,6

4 hytteenheter 3,0 2,2 0,8

5 hytteenheter 3,5 2,6 0,9

6 hytteenheter 3,9 2,9 1,0

7 hytteenheter 4,2 3.1 1.1
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Akkumulert slam som funksjon av tiden
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Figur 3-2. Slamakkumulasjon som funksjon av tid (Heistad og Vestjord 1997).
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Figur 3-3. Diagram som viser temmeintervall som funksjon av tanksterrelse og antall medlemmer i husstanden

(Bounds 1997).

en gjennomsnittlig husholdning (1000 U.S. gallon
= 3785 liter). I Oregon er det pa denne bakgrunn inn-
fort slamtemming ut fra méling av slamakkumulasjon
(Figur 3-3).

Figur 3-3 viser at temmeintervall pd 7-12 ar er det
vanligste i Oregon. Ut over antall personer i hus-
holdningen indentifiserte ikke undersgkelsen andre
faktorer som kunne pavirke temmehyppigheten.
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Det ble imidlertid antatt at ulike vaner og ulikt vann-
forbruk i husholdningene pavirket temmehyppig-
heten. Bruk av ulike husholdningskjemikalier kan
ogsa vere en drsak.

I Norge er det gjort preliminare undersgkelser i
samarbeid med slamtgmmere i Hallingdalsregionen.
Det tyder pi at tommeintervallene i Norge ogsa
kan forlenges, og at det kan foretas etter miling.



Slamtgmmerne kan da endre sine rutiner og kjore en
mélerunde hvert annet ar og dertetter bare temme
tanker som er fulle. Dette forutsetter at slamav-
skilleren er i orden.

Lengre tommeintervaller kan fore til noe mer
arbeid hver gang slamavskilleren temmes fordi slam-
laget pa toppen av forste kammer kan bli hardt.
Lengre intervaller vil imidlertid kunne redusere pro-
blemer med kapasitet pd mottaksanleggene. Mindre
renseanlegg kan ha problemer med 4 motta store
mengder septikslam. Lengre tommeintervaller vil
redusere driftskostnadene for naturbaserte anlegg for-
di slamtgmming ofte er den storste driftskostnaden.
I Oregon inspiseres slamavskillerne én gang hvert ar
og mengde flyte- og bunnslam males med et enkelt
instrument som lages av Orenco Systems Inc. Basert
pa disse malingene dirigeres tommebilene dit hvor
det er behov.

Typiske feil og mangler pa slamavskillere
For at en slamavskiller skal fungere som tilsiktet md
den vere tett.

Slamavskillere ber kontrolleres for sprekker/skader
under nedsetting (transportskader) og ved hver slam-
tomming. Sprekker kan ogsi oppsta ved setninger eller
ved stor punktbelastning etter feilaktig montering.

Innlekkasje av fremmedvann forer til kort opp-
holdstid i slamavskilleren, noe som kan resultere i
slamflukt og gjentetting av etterfolgende anleggs-
komponenter. Det forekommer ofte at utlepet fra
slamavskilleren ikke er dykket, for eksempel ved at
utlepsdykker har falt av eller ikke er montert. Dette
forer til at flyteslam kan tilfores neste rensetrinn og
skape problemer der.

3.1.2 Slamavskiller med utlgpsfilter

I USA hvor slamavskillerne som regel bare har ett
kammer blir det mer og mer vanlig 4 benytte et ut-
lopsfilter. Disse finnes bade for pumpelosninger (Figur
3-4) og selvfallssystemer. Crites og Tchobanoglous
(1998) angir folgende utlopskonsentrasjoner fra
slamavskillere med og uten utlgpsfilter (Tabell 3-3).
Undersokelsene referer til slamavskillere med kun ett
kammer og er derfor ikke direkte sammenlignbare
med 2- eller 3-kamrede slamaskillere som benyttes
i Skandinavia.

Som vi ser i Tabell 3-3 har utlgpsfilteret betydelig
effeke, spesielt pa suspendert stoff. Det er ikke fore-
tatt noen sammenligning mellom en 3-kamret slam-
avskiller av Skandinavisk design og en amerikansk
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Figur 3-4. Slamavskiller med integrert stotbelaster og utlepsfilter (fra Witterse og Jenssen 1999 etter Orenco

Systems Inc.).
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slamavskiller med utlgpsfilter. Det er grunn til 4 anta
at en 3-kamret slamavskiller gir en utlopskvalitet
som ikke skiller seg mye fra den amerikanske én-
kamrede slamavskilleren med utlopsfilter.

3.1.3 Filterposekum

Under NAT-programmet ble det utviklet en sakalt
filterposekum som kan erstatte slamavskilleren (Figur
3-5). Denne fungerer etter "kaffefilterprinsippet” og
avlopsvannet filtreres gjennom en striepose. En filter-
posekum har tilsvarende renseevne som en slam-
avskiller (Westlie 1997). Nar posene er fylt opp av
partikler og fett kan de tas ut og komposteres. Filter-
posckummer ber bare brukes til filtrering av gra-
vann. De har primert blitt utviklet for boliger som

ikke har adkomst for slamtemmebil, men filterpose-
kummer kan ogsé benyttes for gravann.

3.2 Biologiske filtre

Enkle biologiske filtre (biofilter) basert pé fastsittende
biofilm brukes ni som forbehandling bade for infiltra-
sjons- og vitmarkslesninger. Anleggene kan kalles
teknisk enkle fordi de bare benytter én pumpe for
belastning av biofilteret og som regel bare lar vannet
stromme (vertikalt) én gang gjennom filteret. I in-
filtrasjonsanlegg gir bruk av biofilter bedre kontroll
med gjentetting, enklere drift av anleggene og mulig-
heter til & bygge infiltrasjonsanlegg der det ikke er

Tabell 3-3. Utlepskonsentrasjoner fra slamavskillere med og uten utlepsfilter (Crites og Tchobanoglous 1998).

Parameter  Utlapskonsentrasjon Utlgpskonsentrasjon Reduksjon i
uten utlopsfilter med utlgpsfilter utlepskonsentrasjon
(mg/l) (mg/l) %
BOF® * 180 130 28
KOF ** 345 250 28
SS *x* 80 30 63

* BOF - biokjemisk oksygenforbruk malt over 5 dager. ** KOF — kjemisk oksygenforbruk. *** SS — suspendert stoff.

o ..\l‘ Fordefingsror
Vi
Fordefingskum
Innlap —» 1

Vippermekarismen bl ordebngsrarene ar ke vist

e

Figur 3-5. Prinsippskisse av filterposekum (fra Westlie 1997).
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mulig 4 lage tradisjonelle grofter (Heistad ez a/. 2001).
I konseptet for konstruerte vitmarker som er utviklet
under NAT-programmet (Mzhlum og Jenssen 2002)
og senere videreutviklet i et felles nordisk prosjekt
(Jenssen ez al. 2006), er et biofilter en viktig kom-
ponent. De fleste biofilterlosningene som er provd i
Norge er basert pa bruk av lettklinker, men andre
filtermedier kan ogsd benyttes (Kraft 2002). Bio-
logiske filtre kan ogsd benyttes som eneste renselos-
ning og det finnes flere komersielle losninger basert
pa biologiske filtre og lettklinker i Norge. Bruk av
biologiske filtre for rensing av gravann er beskrevet
i VA-miljgblad (2003b).

Biofilteret sitter mellom slamavskilleren og infiltra-
sjonsanlegget eller vitmarksfilteret (Figur 3-6). Bio-
filteret kan ogsa benyttes for et sandfilter eller for
infiltrasjon i jordhaug. Biofiltre som omtales her er
aerobe med fastsittende biofilm.

Biofilteret reduserer innholdet av suspendert
materiale og organisk stoff. Dette skjer ved umettet
stromning gjennom et filtermedium med fastsittende
bakteriekultur (biofilm). Siegrist (1987) har vist at
gjentetting av infiltrasjonsanlegg har sammenheng
med innholdet av suspendert stoff og organisk
materiale i avlepsvannet. Et biofilter vil derfor redus-
ere faren for gjentetting i det etterfolgende rense-
trinnet. Et biofilter kan ogsa gi tilnzrmet full nitri-
fikasjon og dermed gke mulighten for denitrifikasjon
i infilcrasjons- eller vitmarksanlegg. Ved riktig ut-
forming vil biofilteret kunne redusere innholdet av in-
dikatorbakterier (termotolerante koliforme bakterier)
flere tierpotenser.

3.21 Fordelingssystem og filtermedium

Et biofilter av lettklinker eller tilsvarende materiale
har en stor partikkeloverflate som lett overstiger
5000 m?/m>. For 4 utnytte denne overflaten til
dannelse av biofilm er fordelingen av vannet over

filteret avgjorende. Heistad ez a/. (2001) har utviklet
et system hvor en liten pumpe med 0,52 bars trykk,
pumper vannet ut gjennom en tangensiell fullkonisk
dyse (TF-dyse) som har et sirkulert spredebilde
(Figur 3-7). Dette gir en god fordeling av vannet over
filtermediet (Figur 3-8 og 3-9).

Figur 3-7. Utforming av forfilter med bruk av tangesiell
fullkonisk dyse. Glassfiberkalotter leveres av flere pro-
dusenter i Norge. Diameteren er ca. 2 m. Diameteren
vil avhenge av dysens spredevinkel og avstand mellom
dyse og filterflate, samt av trykket som pumpen gir
(figur fra Maxit AS Norge).

Tilbakefyit
masse

S\ Lettidinker. " TE g
*"JHH/HHHM“

Infiltrasjonsflate

Tilforselsror

Figur 3-8. Eksempel pa forfilter av lettklinker brukt i
infiltrasjonsanlegg (fra Heistad et al. 2001).

Det finnes dyser med en roterende spindel som kan
brukes i stedet for en tangesiell fullkonisk dyse. Noen
produsenter av forfilter i Norge (for eksempel Vest-

foldplast) bruker slike dyser.

Pumpekum
Biofilter

Slamavskiller

Vatmarksfilter

Figur 3-6. Tverrsnitt av en konstruert vatmark med integrert biofilter mellom slamavskilleren og vatmarksfilteret

(fra Krogstad et al. 2000).
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Sprutkapsel f.eks. 400mm rer delt i to

[ Tryckbelastet infiltrasjonsror

A

Figur 3-10. A: Trykkrer i sprutkapsel som kan veere halvdelen av et rer med storre diameter. B: Trykkrer forsynt

med dyser.

I tilegg til losningen med en dyse som sprer vannet
skirkulert i en dom er flere andre trykkfordelings-
systemer i bruk. Det kan vare trykksatte infiltra-
sjonsror i en kanal hvor hullene vender opp (Figur
3-10A) eller trykkrorene kan vere forsynt med dyser
(Figur 3-10B).

Losningen i Figur 3-10B forutsetter at trykkrorene
ligger fritt, men de kan ogsid dekkes med en halv-
sylinder som i Figur 3-10A. Enkelte produsenter
bruker dryppvanningsslanger. Disse krever ogsé at
vannet som tilferes settes under trykk ved for ek-
sempel bruk av pumpe.

Orenco systems i USA har et system med trykk-
ror hvor hullene vender opp og det sitter en liten
sprutkapsel over hvert hull. Med dette systemet be-
laster Orenco et filter av tekstil (Figur 3-11).

Fordelingssystemer med tangesielle fullkoniske
dyser er robuste sifremt partikler > 2 mm er fjernet.
Slike partikler fjernes normalt i en slamavskiller.
Erfaring viser at dysene kan fungere i flere ar uten
problemer med tilstopping. Det anbefales likevel
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Figur 3-11. Orenco forfilter med spredesystemet av-
dekket. Filteret pa bildet er normal sterrelse for en
bolig (Orenco Systems Inc.).

tilsyn én gang per ar. Dersom dysene mi renses kan
de enkelt skrus ut og rengjores. Den gode driftssikker-
heten med tangesielle fullkoniske dyser skyldes blant
annet at det benyttes pumper som gir et relativet



hoyt trykk. I forhold til andre fordelingssystemer
trengs det feerre dyser fordi hver dyse dekker et stort
areal. Dette, sammen med dysenes tilgjengelighet
(rett under lokket i Figur 3-7), bidrar til et bruker-
vennlig system.

Filtermedium

I prinsippet kan de fleste porgse medier brukes som
forfilter, dersom det er egnet som vekstmedium for
en biofilm. Det vanligste i Norge er lettklinker, men
grov sand eller pukk kan ogsé brukes. I noen forfilter-
losninger som ble testet i NAT-programmet ble plast-
korker benyttet (Sele og Hagman 1998). Mzhlum og
Stafseth (2001) (se nedan) gjennomforte et labor-
atorieforsgk som viste at det var mulig & benytte ulike
kunstige porese medier i forfilteret og at materialets
sammenstning ikke hadde stor innvirkning pa rense-
resultatet. I Malaysia diskuteres bruk av knust kokos-
nettskall eller knust betong/murstein. Forfiltre basert
pa bruk av lettklinker er beskrevet i Heistad ez al.
(2001 og 2005) og i Jenssen ez al. (2005).

3.2.2 Renseresultater
- laboratorie- og fullskalaforsgk

I et forfilter vil det vaere mulig 4 oppné nar 100 %
nitrifikasjon (Zhu 1998, Jenssen ez al. 2005). Det har
vist seg at et forfilter av lettklinker ogsé fjerner en
del tarmbakterier. Dette skjer ved at disse blir spist
av protozoer eller blir hengende fast til de der. Det
er registrert en reduksjon i omradet 2—5 tierpotenser
bakterier per 100 ml avlgpsvann (Heistad ez a/. 2001).
Forfilter med lettklinker (Figur 3-7 og 3-8) fjerner
ogsi en del fosfor i begynnelsen, men pé grunn av
det begrensede volumet i forfilteret vil fosforbinding-
sevnen avta etter noen maneder.

Rasmussen ez /. (1996) studerte gravannsrensing i
kolonner med lettklinker av typen Filtralite 2-4 mm
og 4-10 mm (Tabell 3-4). De fant at fjerning av
BOF ikke endret seg nar belastningen okte fra 10
til 50 cm/degn. I dette forsoket var mengden vann i
hver dose konstant, men antall doser/degn okte. Ren-
seevnen var lik for 2—4 og 4-10 mm lettklinker med
belstning opp til 50 cm/degn. Rasmussen ez al.
(1996) fant ogsa at det ikke var signifikant endring
for renseevnen for BOF ved 4 oke kolonnedybden fra
20 til 80 cm/degn. Dette viser at mediets maksimale
evne til & fjerne BOF ikke er nddd. Bakterierensingen
tiltok derimot med okende kolonnedybde, noe som
viser at bakteriefjerningen er mer folsom overfor
filterutformingen enn BOF-fjerningen.

Ausland (1998) viste at renseevnen for bide BOF
og bakterier i grovkornede filtermedier som middels
til grov sand og lettklinker, var avhengig av opp-
holdstiden. Denne kan gkes ved god fordeling og
ved 4 oke dybden pé filtermediet. Antall doser per
degn og sterrelsen pa dosene vil ogsa ha betydning,.
Emerick ez al. (1997) fant at reduksjon av bakterier
ble fremmet av mange og smé doser.

I fullskala system har Kraft (2002) vist at aerobe
biofiltre reduserer BOF og SS med ca. 70 %. I till-
egg oppnas god nitrifisering. De beste resultatene ble
oppnédd i filtre som hadde et fordelingssystem av
dyser i et dpent rom over biofilteret med en belast-
ning pd maksimum 20-30 cm/degn og mer enn 12
doser/degn. Kraft (2002) fant ogsa at biofilterne
reduserte nitrogenmengden (tot-N) med 20—40 %.
Nitrogenfjerningen er vanskelig a forklare, men én
mulighet er denitrifikasjon i anaerobe mikrosoner.

I laboratorieforsgk fant Zhu (1998) at ved bruk av
2—4 mm lettklinker var det mulig & oppna tilnermet
full nitrifikasjon med en hydraulisk belastning pa
inntil 30 cm/degn. Mzhlum og Stafseth (2001) har

Tabell 3-4. Resultater fra kolonneforsek med lettklinker (LWA - light weight aggregates). Kolonnene har umettet
vertikal nedadrettet streamning og avlepsvannet passerer kolonnen én gang (ingen resirkulering).

Refe- Type Type Media Belastning Doser BOF Ant. NH,4
ranse  avlgps- LWA  dybde (cm/degn) per fierning Bakt.? red.
vann® (mm) (cm) degn (%) (%)

12 GSTE 2-4 80 10 8 63 2100 20
(= GSTE 2-4 80 50 39 65 4000 29

12 GSTE 4-10 80 50 39 64 5000 25
2b STE 2-4 80 16 24 94 95

2 Fra Rasmussen et al. 1996a. b Fra Zhu (1998). € STE = slamavskilt husholdningsavlep med WC, GSTE= slamavskilt
grévann (GSTE=Greywater Septic Tank Effluent, STE=Septic Tank Effluent) . ¢ Gjennomsnitt termotolerante

koliforme bakterier/100 ml i utlepsvann.
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gjennomfort er soyleforsok med skjellsand (1-4 mm),
lettklinker FiltraliteP™ (2—4 mm) og Perlite™ (1-7
mm). Dette vises i Figur 3-12. Belastningen var
mellom 40 og 60 cm/degn og det ble brukt 48 doser/
degn. Fjerning av BOF viste en jevn gkning gjennom
forsoket, mens nitrifikasjonen tiltok kraftig etter ca.
1 maned. Fjerningen av SS (suspendert stoff) var hoy
giennom hele forsoket. Det var ingen forskjell mellom
de ulike mediene, men unntak av pH.

I aerobe biofiltre med vertikal nedadrettet strom-
ning, uten resirkulering, er jevn fordeling av vaske
over filterflaten, antall doser per degn og dosens
storrelse avgjorende faktorer for renseevnen. Med ut-
gangspunkt i informasjonen i Figur 3-12 er maksimal
anbefalt belastning for biofilter som mottar slam-
avskilt avlepsvann (med WC tilknyttet) satt til 20
cm/degn. For gravann (BDT-vann) er 30 cm/degn
anbefalt som gvre grense for belastning av biofilteret.
Forspkene til Kraft (2002) og Heistad ez a/. (2001)
indikerer imidlertid at disse verdiene er konservative,
og at det for gravann vil vere mulig & oke belast-
ningen pa forfilteret uten at dette reduserer renseevnen
og eker faren for gjentetting.

3.3 Infiltrasjon

Infiltrasjon er den vanligste renselgsningen i spredt
bebyggelse bade i Skandinavia og i USA. I Norge er

det over 150 000 sma infiltrasjonsanlegg (< 35 pe).
Det er bygget flere hundre storre infiltrasjonsanlegg
bide i Sverige (Nilsson og Englov 1979) og i Norge
(Jenssen et al. 1996; Kraft og Rasmussen 1998). Det
storste infiltrasjonsanlegget i Norge er pad Rena i
Osterdalen. Dette anlegget er dimensjonert for 8000
pe og ble bygget i 1997 (Robertsen 2004).

Infiltrasjon er en teknisk enkel lgsning og den
rimeligste losningen i spredt bebyggelse (Yri ez al.
2005). Det har imidlertid vert stilt spersmal ved
hydraulisk levetid til infiltrasjonsanlegg. Dette skyldes
at det i bunnen av infiltrasjonsgrofter og -basseng
filtreres fra partikler og det dannes biofilm. Dette
forer til en reduksjon i infiltrasjonskapasitet og kan,
hvis infiltrasjonskapasiteten (m*/degn) blir lavere enn
hydraulisk belastning (m®/d), fore til at anlegget ikke
fungerer hydraulisk. P4 60-, 70-, og delvis pa 80-
tallet ble det gjennomfort en rekke undelsgkelser av
gjenntetting og infiltrasjonkapasitet av infiltrasjons-
anlegg. Jenssen (1986) oppsumerer dette, i tillegg
til egne forsek. Med bakgrunn i arbeidet til Jenssen
(1986) og et nordisk prosjekt, Bromssen (1985), ble
de norske retningslinjene for dimensjonering av in-
filtrasjonsanlegg endret (MD 1985).

I NAT-programmet var de viktigste malsettingene
for arbeidet med infiltrajonslosninger a:
* verifisere og eventuelt forbedre dimensjonerings-

normen for infiltrasjonsanlegg.
* fi bedre data for renseevne under norske for-

hold.
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Figur 3-12. Tidsserier for BOF, nitrifikasjon, pH og SS for filtermediene skjellsand, lettklinker FiltraliteP og Perlite
fra soyleforsek med aerobe biofilter med vertikal nedadrettet stromning (fra Maehlum og Stafseth 2001).
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I NAT-programmet ble de store apne infiltrasjons-
anleggene pa Bardu og Lesja fulgt opp (Kraft og
Rasmussen 1998). I tillegg danner resultater fra fire
sma anlegg med infiltrasjonsgrefter, fire jordhaug-
anlegg og ett pilotskala sandfilter-anlegg med 14 filtre,
som ble fulgt opp i NAT-programmet (Westby ez
al. 1997, Ausland 1998), grunnlag for det som er
beskrevet nedenfor.

3.3.1 Ulike infiltrasjonsl@sninger

Store infiltrasjonsanlegg bygges ofte som dpne bas-
senger (Figur 3-13A), mens sma anlegg bygges som
lukkede grofter eller bassenger (Figur 3-13B).
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Figur 3-13. A: Apne infiltrasjonsanlegg. B: Lukkede in-
filtrasjonsanlegg.

Dersom det ikke er tilstrekkelig jorddybde til at in-
filtrasjongrofter kan graves ut, kan anlegget bygges
oppa bakken. Dette kalles infiltrasjon i jordhaug
(Figur 3-31). Sandfilter (Figur 3-33) er ogsd en lgsning
som kan benyttes dersom infiltrasjon i naturlige los-
masser ikke er mulig (dette er en losning som i Sverige
kalles markbidd). Den vanligste forbehandlingen for
infiltrasjon er slamavskilling. For store anlegg kan
blant annet slamsedimentering i dpne bassenger vere
en lpsning. Dette benyttes ved anleggene pa Lesja
(3000 pe), i Bardu (5000 pe) og pa Rena (8000 pe).

Infiltrasjon ved spredning pd jordoverflaten (for
eksempel pa gress) er uegnet for helarsdrift i omrader
med frost vinterstid. Losningen kan brukes i sommer-
halviret og kombineres med vanlig infiltrasjon eller
lagring av avlgpsvann om vinteren. Losninger med
spredning av slamavskilt avlgpsvann pa jordoverflaten
er ikke benyttet i godkjente anlegg i Norge.

Grunn infiltrasjon ved bruk av dryppvannings-
systemer er en lpsning som brukes i USA (Mancl
2001). Dryppvanning for fordeling av slamavskilt
avlepsvann i jord fungerer i kaldt klima i nordstatene
i USA. I Norge er dryppvanning utredet (Dsteraas
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2005), men forelopig lite brukt i praksis. Avanserte
dryppvanningssystemer kan gi relativt hoye invest-
eringskostnader.

3.3.2 Dimensjonering av
infiltrasjonsanlegg - norsk norm

Infiltrasjonsanlegg dimensjoneres ut fra hydrauliske
kriterier (Jenssen 1986). Nar gjeldende kriterier be-
nyttes, vil som regel renseevnen vere tilfredstillende
(Siegrist ez al. 2000). 1 1985 ble dimensjonerings-
kriteriene for infiltrasjonsanlegg i Norge endret, fra
kun & benytte kornfordeling som grunnlag til 4 be-
nytte kornfordeling, i kombinasjon med méling av
hydrauliske egenskaper (Jenssen og Bromssen 1985).
En mindre justering av de norske retningslinjene ble
foretatt i 1992 (MD 1992). Idag er det VA-miljeblad
(2003a) som danner normen for dimensjonering av
infiltrasjonsanlegg i Norge. VA-miljoblad (2003a)
bygger pi samme prinsipp som MD (1992), men har
utvidet omradet hvor infiltrasjon kan brukes, ved at
infiltrasjon tillates i masser med hydraulisk ledning-
sevne < 2 m/degn. I Sverige benyttes kornfordeling
som dimensjoneringsgrunnlag (Figur 3-16). Den
norske normen for dimensjonering av infiltrasjons-
anlegg gir mulighet for infiltrasjon i mer marginale
masser enn den svenske normen (Naturvardsverket
1987) gjennom at lavere hydraulisk arealbelastning
tillates ved dimensjonering. Den hydrauliske areal-
belastningen i den norske normen er mer konservativ
enn den som benyttes i Sverige.

Hydraulisk dimensjonering av infiltrasjonsanlegg
betyr 4 tilpasse infiltrajonsanleggets utforming til den
hydrauliske kapasiteten som lgsmassene i infiltrasjons-
omradet har og 4 bestemme den hydrauliske areal-
belastningen (hvor mye vann som kan infiltreres per
arealenhet og tidsenhet). Hydraulisk arealbelastning
har dimensjonen L3/L*T og kan forkortes til L/T,
som kan uttrykkes i cm/degn. Nar hydraulisk areal-
belastning oppgis som cm/degn er ogsd begrepet
infiltrasjonshastighet for avlgpsvann bruket.

Hydraulisk arealbelastning for infiltrasjonsanlegg
oppgis som gjennomsnitts degnbelastning. Dette er
tilstrekkelig fordi de fleste infiltrajonsanlegg har en
slamavskiller og et fordelingslag av pukk i groftene
som kan magasinere mye vann, og dermed gi god
utjevning av belastningstopper.

Apne anlegg kan dimensjoneres for en hayere

arealbelastning enn lukkede anlegg (Tabell 3-5)



fordi problemet med gjentetting av bassengbunnen
kan kontrolleres ved & skrape bassengene. Hoyere
belastning kan imidlertid gi redusert renseevne.

Tabell 3-5. Variasjonsomrade for hydraulisk arealbe-
lastning og arealbehov per person for dpne og lukkede
infiltrasjonsanlegg. Belastning 200 liter avlepsvann per
person og dagn.

Type Hydraulisk m?/person
infiltrasjons- arealbelastning

anlegg (cm/dagn)

Apne anlegg 20-50 0,4-1
Lukkede 0,6-5 4-33
anlegg*

* Arealbelastning i samsvar med VA-miljgblad (2003a).

Hydraulisk kapasitet

Ved infiltrasjon av avlgpsvann vil grunnvannsnivéet
i omrédet rundt infiltrasjonsanlegget oke (Figur 3-
14). En forutsetning for 4 kunne benytte infiltrasjon

som renselgsning er at det er tilstrekkelig hydraulisk
kapasitet (Jenssen 1986, 1988; Jenssen og Siegrist
1991). Hydraulisk kapasitet i forbindelse med infiltra-
sjon av avlepsvann kan defineres som:

Den vannmengde (m’/d) som kan infiltreres innenfor
et gitt omrdde uten ar grunnvannet stiger over et pd
forhdnd valgt niva.

Hydraulisk kapasitet har dimensjonen L%/ T og angis
som regel i m®/degn. Den hydrauliske kapasiteten
avhenger primert av losmassenes hydrauliske led-
ningsevne og variasjon i denne, samt lesmassenes
volum, utstrekning, dybde til grunnvann og mektig-
het pa grunnvannssonen. I hellende terreng kan
den hydrauliske kapasiteten bestemmes ved bruk av
Darcy’s lov (Figur 3-15).

Bruk av Darcy’s lov i endimensjonal form (som
angitt i Figur 3-15) er en modell hvor vannet strom-
mer gjennom et rektangulert tverrsnitt (MxL), som

Intiltrasjonsaniegg

Opprinnglig grunnvannsniva

Grunnvannsniva atter
infiltrasjon

Redusert stremningsareal
hritisk tverrsnitt

Figur 3-14. Grunnvannsniva fer og etter infiltrasjon av avlepsvann (fra Jenssen 1983).
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Figur 3-15. Beregning av hydraulisk kapasitet i hellende terreng.
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star loddrett pa stremningsretningen. Pa grunn av
at stromningsbildet er tredimensjonalt vil M vere
tilnzrmet riktig beregnet midt pa infiltrasjonsgrof-
ten og rett under anlegget. Ut mot kantene og ned-
stroms anlegget vil den reelle grunnvannssoppstuv-
ningen vere mindre enn M.

Hydraulisk arealbelastning —
infiltrasjonshastighet

Store dpne anlegg — hurtiginfiltrasjon

For store apne anlegg vil dimensjonerende hydraulisk
arealbelastning normalt veere innenfor det intervallet
som er angitt i Tabell 3-5 (over). Det finnes ingen
generelle kriterier som bestemmer belastningen.
Hydraulisk arealbelastning og utforming av slike
anlegg avhenger av lokale forhold. Det kan vare
aktuelt 4 kjore en testperiode i pilotskala eller full
skala for 4 finne frem til den optimale belastningen.
Tracerundersokelser kan ogsi benyttes for & bes-
temme oppholdstider og finne stremningsretningen
for vannet som tilfores anlegget. Dimensjonering av
store infiltrasjonsanlegg krever hgy kompetanse hos
de som prosjekterer anlegget. Det er blant annet
viktig 4 utfere detaljerte grunnundersokelser.

Sma og store lukkede anlegg

For lukkede anlegg finnes det godt dokumenterte
kriterier for hvordan hydraulisk arealbelastning skal
bestemmes (Jenssen 1986). I Norge benyttes den

samme hydrauliske arealbelastningen bade for store
og smé lukkede anlegg (Figur 3-13B). Det finnes
flere ulike kriterier som benyttes. De fleste kriteriene
har kornfordeling eller infiltrasjonhastighet for rent
vann som inngangsparametre. Nér det er tilstrekkelig
hydraulisk kapasitet dimensjoneres lukkede infiltra-
sjonsanlegg i Norge ut ifra losmassenes kornfordeling
og maling av hydraulisk ledningsevne. I Sverige be-
nyttes et kornfordelingsdiagram (Figur 3-16).

Arsaken til at bestemmelse av kornfordeling i
Norge suppleres med méling av hydrauliske egen-
skaper er at i darlig sortert jord som morenejordarter,
vil ikke de hydrauliske egenskapene til jorden gjen-
speiles i kornfordelingskurven (Figur 3-17). Dette
er den storste svakheten ved & bruke kornfordlings-
diagrammet alene til dimensjonering. I morene-
jordarter kan ulik grad av pakning (kompaktering)
eller ulik struktur som folge av jordsmonndannende
prosesser bety mer for hydraulisk ledningsevne enn
kornfordelingen.

I finkornig jord som silt og leire som er karakterist-
isk for marine avsetninger, vil ofte de enkelte partikle-
ne klumpe seg sammen og danne sakalte aggregater.
Slike jordarter kalles kohesive. Mellom aggregatene
vil det vaere sprekker. Disse sprekkene kalles makro-
porer. Makroporer er storre sprekker og kanaler som
dannes av frysing og tining av vann, retter, jord-
boende organismer og ytre stress. Makroporene har
storre diameter enn porene som naturlig forekommer
mellom de enkelte korn og vil derfor ha betydning
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Figur 3-16. Diagram som benyttes til dimensjonering av infiltrasjonsanlegg i Sverige (fra Naturvardsverket 1987).
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A: fin/middels sand, hydraulisk ledningsevne 5 m/d
B: middels/grov sand hydraulisk ledningsevne 45 m/d
C: Siltig morene, hydraulisk ledningsevne 1,0 m/d

D: Sandig morene, hydraulisk ledningsevne 2,5 m/d

Figur 3-17. Kornfordelingskurver for sand (A, B) og morene (C, D) med tilharende hydrulisk ledningsevne.

for den hydrauliske ledningsevnen (Figur 2-17). Det  at det er et stort sprang mellom storste og minste korn-
er for eksempel i mange morener avgjorende at det  diameter i proven. Ved god sortering har sorteringen
finnes makroporer for at det skal veere mulig 4 in-  (dgo/d;) en liten tallverdi.

filtrere avlgpsvann.

Sand og grus er ikke kohesive jordtyper. De har
en sakalt enkeltkornstruktur. Den hydrauliske led-
ningsevnen bestemmes av porene mellom kornene.
Dette gjor det mulig & bestemme hydrauliske egen-
skaper ut fra kornfordeling nir variasjonen i korn-
storrelse ikke blir for stor, det vil si at jorden er godt
sortert. I Figur 3-17 er jorden i A og B godt sortert
ogiCogD er den dérlig sortert. I darlig sorterte jord-

typer vil de sma partiklene fylle porerommene mellom
de storre. Dette gjor at den hydrauliske ledning-
sevnen i darlig sortert jord er lavere enn i godt sortert
jord selv om de har samme middelkornstorrelse.
Jorden representert ved kurven B (middels til grov

sand, hydraulisk ledningsevne 45 m/degn) og C (siltig
morene, hydraulisk ledningseven 1,0 m/degn) i Figur
3-17 viser dette.

Dersom det tas hensyn til sorteringen (Figur 3-18)
sd er det mulig 4 skille mellom jord/lgsmasser hvor
kornfordelingen kan brukes til & beregne hydrauliske

parametere og jord/lgsmasser hvor kornfordelingen
Figur 3-18. A: Godt sortert jord. B: Darlig sortert jord.

ikke kan brukes til 4 beregne hydrauliske parametere. Smé korn fyller hulrommene mellom de storre.

Sorteringen er et uttrykk for helningen pa kornfor-
delingskurven og kan uttrykkes som dgo/d; (Tabell ~ Fordi de sma partiklene fyller hulrommene mellom
3-6, nedan). Hvis sorteringen fir en hoy tallverdi  de store blir effektiv poregsitet, som kan lede vann,
sies det at materialet er dérlig sortert. Det betyr det  liten. Dette forer til lav hydraulisk ledningsevne.
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Tabell 3-6. Kornfordelingsparametere (dqo, dso, dgo
og dgo/dqo) for kornfordelingskurvene i Figur 3-17.
Middelkornstarrelsen dsy forkortes ogsa Md. Sort-
eringen dgo/d;o forkortes ofte So.

Kornfordelingsparameterene beregnes fra en korn-
fordelingskurve som vist i Figur 3-19.

For & skille mellom jord som er godt og darlig
sortert er det utvilket to diagram (Figur 3-20A og B)
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Figur 3-19. Eksempel pa hvordan kornfordelingsparametere (d;o, dsp, dsg 0g dgo/dyo) leses fra en kornfordelingskurve.
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Figur 3-20A. Md/So diagram hvor jordprever klassifiseres etter middelkornstarrelse (Md) og sortering (So). A:
Diagram som brukes ved dimensjonering av infiltrasjonsanlegg. Kornfordelingskurvene fra Figur 3-17 er plottet

i diagrammet.
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Figur 3-20B. Md/So diagram hvor jordpraver klassifiseres etter middelkornsterrelse (Md) og sortering (So). B:
Diagram som brukes ved dimensjonering av sandfilter (fra MD 1992).

diagrammet ved at sortering og middelkornstorrelse
finnes fra kornfordelingskurven (Figur 3-19).

Md/So diagrammet er delt i 4 seksjoner. Hydraul-
isk arealbelastning bestemmes ut fra hvor jordprevene
plasserer seg i Md/So-diagrammet og mélinger av
hydraulisk ledningsevne (K). De hydrauliske be-
lastningene som er aktuelle for de ulike seksjonene
er vist pa Figur 3-21 og i Tabell 3-7 (nedan).

I Seksjon 1 mi det foretas méling av hydraulisk led-
ningsevne for 4 bestemme hydraulisk arealbelast-
ning. I Seksjon 2 og 3 kan dimensjonering skje ut fra

kornfordeling alene. I Seksjon 4 ma egnede masser
tilfores anlegget for eksempel ved at det legges inn
et sandlag mellom fordelingslaget og de stedegne
massene (Figur 3-22, nedan).

Seksjon 1

Jordtypene er darlig sorterte og finkornige, hoved-
saklig med opphav i morener (ovre del) eller marine
avsetninger (ned mot venstre). Det er liten sammen-
heng mellom kornfordeling og hydrauliske egen-
skaper. Det er derfor ngdvendig & male hydraulisk
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Figur 3-21. Hydraulisk arealbelastning for infiltrasjonsanlegg i forhold til jordprevens plassering i Md/So dia-

grammet.



Tabell 3-7. Hydraulisk arealbelastning som falge av hydraulisk ledningsevne malt med infiltrasjonstest for jordarter

i Seksjon 1i Md/So diagrammet.

Hydraulisk Hydraulisk Hydraulisk Kommentar
ledningsevne arealbelastning arealbelastning

m/dagn cm/degn liter/m?

<1 Meget liten Meget liten Infiltrasjon kan vaere mulig hvis det er tilstrekkelig
hydraulisk kapasitet

1-2 0,6 6
2-5 1,0 10
>5 2,5 25

Figur 3-22. Bruk av sandlag ved infiltrasjon i grovkornet jord eller jord med store sprekkesystemer (makroporer).
Hydraulisk belastning bestemmes ut fra sandens kornfordeling (Figur 3-20B).

ledningsevne i felt for & kunne bestemme hydraulisk
arealbelastning av infiltrasjonsanlegget. Belastning
som felge av maling av hydraulisk ledningsevne med
infiltrasjonstest er vist i Tabell 3-7.

Seksjon 2

Jordtypene er i hovedsak godt sortert finsand av
fluvial eller glasifluvial opprinnelse. Dimensjonering
kan foretas ut fra kornfordeling. Hydraulisk areal-
belastning er 2,0 cm/degn (20 liter/m?).

Seksjon 3

Jordtypene er i hovedsak godt sortert middels til
grov sand av fluvial eller glasifluvial opprinnelse.
Dimensjonering kan foretas ut fra kornfordeling.
Hydraulisk belastning er 4,0 cm/degn (40 liter/m?).

Seksjon 4

Jordtypene er i hovedsak grovkornige jordarter som
inneholder mye grus og stein med god og dirlig
sortering. Opphavsmaterialet kan vere fluvialt og
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glasifluvialt, samt morene i de darligst sorterte om-
radene. Det er normalt nok hydraulisk kapasitet til
i bygge anlegg, men renseevnen kan vere darlig.
Det anbefales derfor & bruke et lag av filtersand pa
minimum 0,5 m i bunnen av infiltrasjonsanlegget
(Figur 3-22).

Sandlaget er trukket opp langs sideveggne for &
unngi kortslutningsstremmer dersom vann stuver
seg opp over infiltrasjonsflaten.

3.3.3 Vurdering av gjeldende
dimensjoneringsnorm

Dimensjoneringsnormen som er beskrevet i kapittel
3.3.2 ble forst tatt i bruk i 1985. I VA-miljgblad
(2003a) er det samme dimensjoneringsgrunnlaget
beholdt, men dimensjoneringsklassene er utvidet
med en klasse for jord med hydraulisk ledningsevne
mellom 1-2 m/degn. Tidligere gikk grensen for
bygging av infiltrasjonsanlegg ved 2,0 m/degn.



Enkelte anlegg som ble bygget etter retningslinjene
som gjaldt for 1985, har hatt hydrauliske problemer
(Garderlgkken 1997). De hydrauliske problemene
forte til gjentetting av groftebunnen med oppstuving
av vann i pukklaget, som resultat.

I NAT-programmet var mange kommuner in-
volvert. Ingen av anleggene deres som var bygget
etter retninslinjene fra 1985 og 1992 hadde hydraul-
iske problemer og ingen av anleggene som ble bygget
og fulgt opp under NAT-programmet hadde hydraul-
iske problemer. I sandfilterforsokene (se kapittel 3.3.3)
ble ulike materialer testet med hensyn pa hydraul-
isk arealbelastning. Dette forsoket understottet di-
mensjoneringsnormen fra 1992, bade for sandfilter
og infiltrasjonsanlegg (Figur 3-20). Det er heller ikke
senere kommet frem opplysninger om hydrauliske
problemer med anlegg bygget etter gjeldende di-
mensjoneringsnorm.

I USA ble det gjort en vurdering av mer enn
2000 infiltrasjonsanlegg (Hill og Frinck 1980). An-
leggene som ble undersokt var i Connecticut, et
omride med varmere klima enn i Norge. Dimensjon-
eringsnormen som benyttes i Connecticut tillater
hoyere aralbelastning enn den gjeldende norske
normen. Hill og Frinck (1980) fant at i morener var
forventet hydraulisk levetid for anleggene 37 ar. Siden
den norske normen har lavere arealbelastning enn i
Connecticut og det ikke er rapportert hydruliske
problemer med den gjeldende normen (de forste

anleggene ble bygget i 1985) er det rimelig 4 anta at
forventet hydraulisk levetid er 30—40 ar.

3.3.4 Maling av jordens hydrauliske
ledningsevne (K)

Fordi det er liten sammenheng mellom hydrauliske
egenskaper og kornfordeling i morener og marine av-
setninger er det viktig & ha et hensiktsmessig utstyr
for 4 kunne male relevante parametre. Med et in-
filerometer (Figur 3-23) er det mulig & male den
hydrauliske ledningsevnen i felt.

Ved en maling i felt er den opprinnelige strukturen
i jorden intakt. I morener og jord med makroporer
gir miling med infiltrometer i felt de mest realistiske
verdiene (Jenssen og Kohler 1986). Dette skyldes at
ved maling i et laboratoriepermeameter blir preven
gravd ut for transport til laboratoriet. I laboratoriet blir
proven pakket i et laboratoriepermeameter. Struke-
uren som proven hadde i felt blir da lett endret og
makroporene kan ogsd bli endret. Ved pakking av
moreneprover i et laboratoriepermeameter vil verdiene
ofte ligge 1-2 tierpotenser lavere enn méling i samme
jordtype i felt (Jenssen og Kehler 1986).

For & male hydraulisk ledningsevne i felt er det ut-
viklet et infiltrometer (Jenssen 1986). Dette utstyret
finnes i bade manuell og elektronisk utgave (Figur
3-23). Den elektroniske utgaven ble utviklet under
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Figur 3-23. A: Manuelt infiltrometer basert pa bruk av en Mariottesylinder for & holde konstant vanniva (fra
Jenssen og Brémssen 1985). B: Automatisk elektronisk infiltrometer (fra Geonor A/S).
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NAT-programmet (Ausland 1995). Bade det elektron-
iske og manuelle infiltrometeret maler vannstrem-
ningen i en grop pa 25x25 cm med et vanniva som
holdes konstant pa 10 cm. Ut ifra malt volumstrem
(L3T") registrer infiltrometeret nar stasjonar strom-
ning er oppnadd. Infiltrometeret bergner da automat-
isk hydraulisk ledningevne ut fra Porchets formel

(Jenssen 1986).

3.3.5 Renseevne

Infiltrasjonsanlegg har grunnvannet som den primzare
resipienten. Det betyr at infiltrasjonsanlegg ma lokal-
iseres og utformes slik at de ikke forurenser grunn-
vannet. Som nevnt i kapittel 2.0 er det godt doku-
mentert at infiltrasjonsanlegg renser godt overfor
tradisjonelle forurensningsparametere. Ved de hydr-
auliske arealbelastninger som er gitt over vil derfor
anleggene normalt fungere godt. De fleste av under-
sokelsene av renseevne som er nevnt over var gjort i
andre land enn Norge. I NAT- programmet var det
viktig & undersgke renseevnen til bade store og sma
norske infiltrasjonsanlegg.

I jord skjer mekaniske, kjemiske og biologiske
renseprosesser samtidig. Jord er derfor et komplekst
rensemedium som det er vanskelig & modellere.
Den viktigste rensingen foregar i den umettede
sonen, det vil si sonen mellom bunnen av infiltra-
sjonsbassenget og grunnvannsspeilet. I den umettede
sonen vil vannet stromme i de minste porene og
luft veere tilstede i de storste porene hvis anlegget er
riktig dimensjonert. Fjerning av fosfor skjer ved
binding til jordmediet og fjerning av nitrogen ved
binding av ammonium, mikrobiell assimilering og
nitrifikasjon med etterfolgende denitrifikasjon i an-
aerobe soner i jorden. Ved de fleste typer av infiltra-
sjon vil grunnvann vere den primare resipienten.
Det vil ogsa forega renseprosesser i grunnvannssonen.
Eventuell forurensning vil kunne fortynnes og spres
over et storre omrade. Dette kan skape konflikter for
grunnvannsforsyning.

Det er gjennomfort to doktoravhandlinger om
infiltrasjon i tilknytning til NAT-programmet. Den
ene tar for seg renseevne som funksjon av korn-
storrelse og belastningsmate (Ausland 1998) og den
andre tar for seg bakteriefjerning i biologiske filtre
(Stevik 1998). Disse belyser problemene omkring

renseprosesser i jord.
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Renseevne som funksjon av
stremningsforhold
Ausland (1998) si spesielt pa renseeffekt for organisk
materiale som funksjon av fordelingssystem (Figur
3-24). Han viste at ved god fordeling si kunne samme
renseeffekt oppnis i nye systemer uten gjentetting,
som i eldre systemer med gjentetting og godt ut-
viklet biofilm i bunnen av infiltrasjonsgroften. Dette
har betydning for infiltrasjon i middels til grov sand
og mer grovkornige jordarter (Felt 3 og 4 i Figur 3-
20A). For jord med en utpreget makroporestruktur
vil ogsd fordelingen av vann ha betydning for ren-
seevnen inntil en naturlig biofilm er utviklet i grofte-
bunnen. Arsaken til at fordeling betyr si mye for
renseevnen er at med god fordeling si strommer
vannet i storre grad som en film pa partikkelover-
flatene. Dette gir storre kontaktflate, samtidig som
oppholdstiden i filteret gker. Dette har ogsd positiv
effekt pa fjerning av bakterier (se kapittel 3.2).
Figuren viser at med punktbelastning, slik det
ofte er i tradisjonelle infiltrasjonsgrofter der vannet
fordeler seg ved gravitasjon, sa vil renseevnen vare
darlig hvis det ikke er utviklet en biofilm (partly
clogged/clogged i Figur 3-24). Med trykkbelastning
som gir jevn fordeling av vann ut over bunnen av
infiltrasjonsgroften, s vil renseevnen vare god selv
uten at en biofilm er utviklet. Dette betyr at for an-
legg som bygges i grovkornig jord (Felt 3 og 4 i
Md/So diagrammet, Figur 3-20) er det viktig & bruke
trykkfordeling av avlgpsvannet (se kapittel 3.2 om
biofilter).

Renseevne - store infiltrasjonsanlegg

i pne dammer

Infiltrasjon i 4pne dammer er bare brukt i sterre in-
filtrasjonsanlegg i Norge (Figur 3-25). I dpne anlegg
er det vanlig med vekselvis belastning av dammer
eller bassenger. Apne bassenger gir mulighet til 4 fjerne
slam fra bassengbunnen og pa den maten opprett-
holde en hgy infiltrasjonshastighet. Belastningen ved
de norske anleggene har variert fra 30-100 cm/degn
uten at det har gitt merkbar endring i renseevnen.
100 cm/degn er hoyere enn dimensjonerende verdi
og har forekommet under sngsmelting og nedber-
perioder ved renseanlegget pi Setermoen (Figur 3-
25). Den vanligste forbehandlingen i norske anlegg
skjer i en slamavskiller eller i et sedimenterings-
basseng. Anleggene kan bygges for drift med selv-
fall, men det kreves ofte pumping frem til anlegget.
Hurtiginfiltrasjon kan optimaliseres for fjerning av
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Figur 3-24. Beregnet renseevne for BOF i grov sand som funksjon av koeffisienten for en farsteordens betraktning
av renseevnen, fordelingssystem og grad av gjentetting (fra Ausland 1998).

Sedimenterings-
bassenger

Mottaksbasseng
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Figur 3-25. Skisse av Setermoen renseanlegg.

nitrogen. I utlandet har en oppnadd mer enn 80 %
nitrogenfjerning ved hurtiginfiltrasjon (Jenssen og
Siegrist 1988).

Erfaringer hittil tyder pa at det kan oppnés gode
renseresultater ved bruk av store jordrenseanlegg
(Tabell 3-8, nedan). Tidligere studier (Nilsson og
Englov 1979) viser ogsd at store infiltrasjonsanlegg

kan rense godt under Skandinaviske forhold. Tabell
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3-8 viser gjennomsnittlig renseevne for infiltrajsons-
anleggene pa Setermoen (Bardu kommue) og pé Lesja
(Lesja kommune) for perioden 1994-98. Anlegget
pa Setermoen ble satt i drift i 1987 og anlegget pi
Lesja i 1994. Anlegget pa Lesja er dimensjonert for
3000 pe, men belastes med vann tilsvarende 2200
pe. Anlegget pa Setermoen mottar vann fra 5000 pe.
Gjennomsnitts hydraulisk degnbelastning er 2000 m?



Tabell 3-8. Middelverdier for analyser av vann fra Bardu og Lesja for perioden 1994-96 (Kraft og Rasmussen 1998).

Anlegg Stoff Avlgpsvann inn Renset vann/ % rensing
mg/I grunnvann mg/I

Setermoeni Nitrogen (tot N) 19,5 3,85 80

Bardu Fosfor (tot P) 2,5 0,01 > 99
Org.stoff (KOF) 70 15,6-26,6 78-62

Lesja Nitrogen (tot N) 45 4,9 89
Fosfor(tot P) 12,9 0,07 > 99
Org.stoff (LOC)* 160 6,3 96

* LOC - lgst organisk karbon.

pé Setermoen og 300 m? pé Lesja. Det er interessant
a merke seg at under sngsmeltingen kan belastningen
ved anlegget p Setermoen gi opp mot 5000 m?/degn,
uten at dette skaper hydrauliske problemer i anlegget;
det vil si alt infiltrerer. Det er derfor ikke noe overlop
fra dette anlegget. 5000 m?/dogn tilsvarer en hydraul-
isk arealbelastning pd 100 cm/degn. De lave kon-
sentrasjonene i avlgpsvannet inn, viser at det er stor
innlekkasje pa ledningsnettet som forer vann til an-
legget pa Setermoen. Renseevnen ser ikke ut til & bli
pavirket ved hey hydraulisk belastning.

Begge anleggene ligger pa breelvavsetninger der
sand og grus er dominerende kornfraksjoner, men
finere lag og linser av silt forekommer. Ved Setermoen
renseanlegg er det en umettet sone pi 6—7 m og pa
Lesja er det 8—12 m avhengig av arstid og belastning
av anlegget. Pa Setermoen er det tatt prover i tre
brenner som er lokalisert i stremningsretningen for
grunnvannet fra infiltrasjonsbassengene, like ved
siden av bassengene. Vannet har da passert umettet
sone og har i tillegg en horisontal mettet stromning
pa 10-15 meter frem til provetakingsbrennene. Disse
provene danner grunnlaget for resultatene i Tabell
3-8. I tillegg har det veert tatt prover i ti brenner som
ligger lenger unna anlegget, i perioden 1992-96.
Pa Lesja ligger det to provetakingsbrenner like ned-
stroms infiltrasjonsbassengene. I prinsippet provetas
grunnvannet pa Lesja og Setermoen pa samme sted
i forhold til infiltrasjonsbassengene. Alle prover er
korrigert for fortynning med grunnvann pa basis
av klorinnhold.

De gjennomsnittlige renseverdiene som er oppgitt
i Tabell 3-8 viser at anleggene renser godt for bade
naringssalter og organisk materiale. Ytterligere ren-
sing vil foregd nir vannet stremmer videre gjennom
grunnvannssonen. Den gode fosforrensingen kan
forklares ved binding til partikkeloverflater rike pd
Fe- og Al-oksider. Den hoye fjerningen av total-N
kan forklares ved mikobiell denitrifikasjon. Ved
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anlegget pa Setermoen er det i tillegg tatt prover for
termotolerante koliforme bakterier (TKB). I perioden
fra 1992-99 er ingen slike bakterier pavist. Result-
atene (Tabell 3-8) er i samsvar med det som tidligere
er funnet (Tabell 2-1). Infiltrasjonsanlegget pa Rena
har gjennom de syv ferste driftsir (1998-2004) hatt
en renseevne for KOF pa > 87 %, BOF > 95 % og
fosfor > 99 % (Robertsen 2004).

Setermoen renseanlegg i Bardu kommune er det
forste store anlegget i Norge basert pa hurtiginfiltra-
sjon og har nd vert i drift i 17 ar ( Figur 3-25).
Det er derfor interessant 4 se nzermere pa renseevnen
som funksjon av tiden.

Innlepsverdiene i Figur 3-26 viser en stigende
trend. Dette har ssmmenheng med at Bardu kom-
mune i 1997 innforte kverner for kjokkenavfall og
alt vatorganisk avfall blir tilfert avlepsnettet. Bardu
kommune er den eneste kommunen i Norge som har
gjort dette i stor skala og i 2004 var det 1200 hus-
stander som benyttet avfallskvern. Norsk vann- og
avlgpsverksforening (NORVAR) anbefaler generelt
at slike kverner ikke benyttes i Norge. Dette skyldes
at hverken avlgpsnettene eller renseanleggene er
bygget for den gkte organiske belastningen. Bruk
av kvern i Bardu kommune ser forelopig ikke ut til
4 ha slatt negativt ut pa renseevnen til infiltrasjons-
anlegget.

Opphavsmaterialet til losmassene pd Setermoen
er fra kambro-silurtiden og inneholder mye skifer
og kalkstein. Dette gjenspeiles i avsetningen som
har mye lettforvitrelige mineraler. Forvitringen gar
relativt dypt og avsetningen har en rustbrun farge
ned til 3—4 meter under overflaten. Mineralsammen-
setningen og forvitringen gjor at lasmassene har et
stort potensiale for 4 binde fosfor. I Figur 3-27 er
verdier for fosforkonsentrasjoner inn og ut av an-
legget fremstilt.

Det ser ikke ut til at fosforverdiene i innlgpsvannet
har okt som felge av at avfallskverner er installert.
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Figur 3-26. Kjemisk oksygenforbruk (KOF) i avlepsvann og i renset vann/grunnvann ved Setermoen infiltra-
sjonsanlegg i perioden 1987-2002. Hvert punkt representerer arsgjennomsnitt. Det er lagt in trendlinjer for a
sannsynliggjere utviklingen. Trendlinjene er basert pé polynom av typen y = b + c;x + cox? + c3x +..+ c,x* (fra

Einarsen 2004).
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Figur 3-27 . Totalfosfor i avlepsvann og i renset vann/grunnvann ved Setermoen infiltrasjonsanlegg i perioden
1987-2002. Hvert punkt representerer arsgjennomsnitt (fra Einarsen 2004).

Utlgpskonsentrasjonene er fortsatt pi samme lave
niva som da anlegget startet. Ut fra méling av fosfor-
binding i laboratorieforsek er det beregnet at los-
massene under hvert basseng kan binde alt fosfor
som tilferes i 13 ar. Det er tre infiltrasjonsbasseng. I
teorien skal lasmassene under disse kunne binde alt
fosfor som tilferes i 39 ar. I praksis vil det kunne gi
enda lenger tid fordi bindingskapasiteten er bestemt
ved rysteforsgk og vil normalt underestimere den
totale bindingskapasiteten i fullskala infiltrasjons-
anlegg (se kapittel 2.4.3).

Anlegget pd Setermoen hadde rensing for total-N
pa 80 % i perioden 1994-96 (Kraft og Rasmussen
1998). Dette er overraskende hayt fordi det er ikke
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mulig 4 binde sd mye nitrogen i form av ammonium
at det kan forklare den heye nitrogenfjerningen. Det
ble derfor intallert gassprovetaker under et av infiltra-
sjonsbassengene. Med disse ble det pavist at nitrifika-
sjon foregikk under anlegget hele aret.

Den inhomogene oppbyggingen av lesmassene
med lag av sand og grus i veksling med linser og lag
av silt forer til et varierende vanninnhold i losmassene
under infiltrasjonsbassengene. Soner og lag med full
vannmetning forekommer. I disse sonene vil det
kunne oppstd anoksiske eller anaerobe forhold,
hvor denitrifikasjon kan finne sted. Den haye nitro-
genfjerningen forklares derfor med at det skjer
nitrifikasjon i aecrobe omrader av lesmassene under
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Figur 3-28. Total nitrogen i avlepsvann og i renset vann/grunnvann ved Setermoen infiltrasjonsanlegg i perioden
1987-2002. Hvert punkt representerer arsgjennomsnitt (fra Einarsen 2004).

infiltrasjonsbassengene og at det skjer en denitrifika-
sjon i de vannmettede (anaerobe) sonene.

Figur 3-28 viser at det er en reduksjon i nitrogen-
rensingen etter ar 2000. Arsaken til dette er forelopig
ukjent. Innlgpsverdiene har ikke steget i samme
periode. En mulig forklaring kan vere at det i storre
grad er anaerobe forhold under bassengene etter at
den organiske belastningen pa anlegget har okt pa
grunn av bruk av avfallskverner. Dette kan ha redus-
ert nitrifikasjonen. Det mé imidlertid nye detalj-
undersokelser til for & bekrefte dette. Det er ogsd
mulig at nitrogenrensingen vil gke igjen.

Lukket infiltrasjon

- sma jordbaserte renseanlegg

Det finnes mer enn 100 000 lukkede infiltrasjons-
anlegg i Norge. Metoden regnes for 4 vare den beste

renselgsningen i spredt bebyggelse hvis grunnfor-
holdene er tilfredstillende. Lukket infiltrasjon gir
normalt liten resirkulering av neringsstoffer, men
naringsopptak i planter kan gkes ved for eksempel
i bygge grunne anlegg. Grunne anlegg gir bedre ren-
seevne enn de som ligger dypt fordi de beste rense-
egenskapene finnes i de overste jordlagene, blant
annet fordi planter opptar neringsstoffer i sommer-
halvéret og fordi de mest oksiderte massene (B-
horisonten i et jordprofil) finnes nar overflaten. Dette
er rustbrune jordlag som har et hoyt innhold av jern-
og aluminiumsoksider og hydroksider.

I sma, lukkede renseanlegg kan avlgpsvannet in-
filtreres i grofter/bassenger som er fylt med pukk
eller lettklinker (Figur 3-29). Det finnes ogsé pre-
fabrikerte plastmaterialer som kan erstatte pukk. Be-
lastningen er 650 liter per m? groftebunn per dogn,
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Figur 3-29. Snitt gjennom en grunn infiltrasjonsgroft.
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avhengig av jordarten. Norske retningslinjer krever
at det skal veere minimum 0,5 m fra bunnen av in-
filtrasjonsgroften ned til hoyeste grunnvannsspeil nar
anlegget er i drift.

Et infiltrasjonsanlegg kan bygges uten bevegelige
deler, men bruk av trykkfordeling ved hjelp av pumpe
eller sifon anbefales, szrlig i grovkornet jord. En god
fordeling av vannet over filterflaten kan oppnas med
pumpe og har avgjerende betydning for bakterie-
fierningen i grovkornet jord, men gker ogsi ren-
seevnen generelt og den hydrauliske driftssikkerheten
av anlegget.

Driften bestir i 4 tomme slamavskillerne og sjekke
at pumpene fungerer. Pumpene er i dag driftssikre
med en levetid pa 10-20 ér, og de kan utstyres med
driftsalarm. For 4 felge med pa den hydrauliske funk-
sjonen til anleggene bor de utstyres med peileror
ned til infiltrasjonsflaten. Ved 4 folge med pa van-
nivaet i peilergret kan problemer oppdages i god tid
for anleggene far driftsproblemer. Provetaking for &
bestemme renseevne kan utfores ved & sette ned et
perforert ror til grunnvannet under anlegget. I
hellende terreng og med jord som har liten vann-
ledningsevne kan vann samles opp ved & legge ned
et horisontalt drensrer. Vann kan ogsa provetas
direkte under infiltrasjonsgroften ved 4 legge inn
keramiske sugekopper.

Dersom anlegget er riktig bygget og tilpasset til
lokale forhold er renseevnen til smé infiltrasjons-
anlegg god (Siegrist ez al. 2000). I NAT-programmet
ble fire anlegg fulgt opp med provetaking. Provene
ble tatt bade i umettet sone og i grunnvannet under
anleggene (Figur 3-30).

Figur 3-30 er basert pi gjennomsnittsverdier fra
alle provetakingspunktene over en periode pd 3—4 ér.
Gjennomsnittskonsentrasjonene som ble malt var

0,14 mg/l fosfor, 43 mg/l total nitrogen, 10 mg/l
BOF og 30 mg/l KOF. Disse verdiene er i samme
storrelsesorden som vist tidligere i Tabell 2-1. Inn-
holdet av indikatorbakterier TKB (termotolerante
koliforme bakterier) var < 200/100 ml i alle provene.
Grensen for badevann er 1000 TKB/100 ml.

Ett av anleggene hadde vert i drift i 11 &r ved
provetakingens avslutning, de ovrige 4 ar. Dette er
"modne” anlegg. Det kan forventes at de har oppnadd
en stabil renseevne for nitrogen og organisk materiale.
Fosforrensingen er avhengig av bindingskapasiteten
til jorden og vil kunne endres over tid. Provetakings-
punktene pa anleggene i Figur 3-30 14 fra 0,3 til 9,0
meter fra anleggene. Det var liten variasjon i ren-
seevne mellom anleggene og mellom avstand til
provetakingspunkt og renseevne. Det eldste anlegget
hadde ikke darligere verdier enn de yngre.

Innen vannet eventuelt nir en overflateresipient,
som en bekk eller lignende, vil renseevnen vere storre
enn vist i Tabell 3-30. For sma lukkede infiltra-
sjonsanlegg regnes det derfor med at alt fosfor og
organisk materiale er fjernet, fordi det er store jord-
volum som deltar i rensingen.

Jordhauginfiltrasjon

I jordhauginfiltrasjons-anlegg pumpes avlgpsvannet
til perforerte infiltrasjonsror og fordeles ut i et sandlag
(Figur 3-31, nedan). Dette sandlaget er tilkjort og
plassert oppd det opprinnelige terrengnivéet. Filter-
sand ma benyttes og pukklaget dimensjoneres av-
hengig av filtersanden. Sandputens storrelse og ut-
bredelse bestemmes av de hydrauliske egenskapene til
de underliggende massene. Overflaten til de under-
liggende massene ployes opp. Rensingen skjer bade
i filtersanden og i de underliggende naturlige jord-
massene. Vegetasjonen pi og nedstrems jordhaugen
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Figur 3-30. Gjennomsnittlig renseevne for fire sma infiltrasjonsanlegg (grefter) undersokt i NAT-programmet (fra

Westby et al. 1997).
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Figur 3-31. Snitt gjennom et jordhauginfiltrasjons-anlegg.

vil bidra til evapotranspirasjon og opptak av nerings-
stoffer.

Jordhauginfiltrasjon kan brukes der stedegne jord-
masser har for liten mektighet eller for lav vannled-
ningsevne til at et lukket infiltrasjonsanlegg kan
bygges. Jordhauganlegg krever hoy kompetanse ved
dimensjonering og tilpasning. Utenlandske resultater
viser at denne anleggstypen kan ha bedre renseevne
enn lukkede infiltrasjonsanlegg. Dette skyldes blant
annet at en utnytter matjordlaget som rensemedium.
Matjordlaget har et hgyt innhold av organisk materi-
ale som binder miljogifter og er karbonkilde ved deni-
trifikasjon. Anleggstypen kan optimaliseres for opp-
tak av neringsstoffer i planter ved 4 plassere anlegget
oppstrems en vitmark (for eksempel myr). I NAT-
programmet ble renseevnen til fire jordhauginfiltra-
sjonsanlegg fulgt opp (Figur 3-32).

Provetakingspunktene 1a fra 0,3 til 12 meter fra
anleggene. Alle anleggene var dimensjonert for en
belastning pa 2 cm/degn av sandlaget (sand av type
A i Figur 3-20B). Figur 3-32 er basert pa gjennom-
snittsverdier fra alle provetakingspunkt for hvert
anlegg. Gjennomsnittskonsentrasjonene som ble
malt var 0,07 mg/l fosfor, 3,7 mg/l nitrogen, 15 mg/l
BOF og 28 mg/l KOF. Innholdet av indikatorbakt-
erier TKB (termotolerante koliforme bakterier) var
<200/100 ml i alle provene. Badevannskvaliteten var
< 1000 TKB/100 ml. Alle anleggene bortsett fra
ett, som ble bygget midt i prevetakingsperioden, er
fulgt opp i 3—4 ar. Ved provetakingens avslutning
var tre anlegg 4 ar og ett anlegg 2 ar gamle. Det
kan forventes at de har oppnidd en stabil renseevne
for nitrogen og organisk materiale. Fosforrensingen
er avhengig av bindingskapasiteten til jorden og vil
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Figur 3-32. Gjennomsnittlig renseevne for fire jordhauginfiltrasjonsanlegg undersokt i NAT-programmet (fra
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kunne endres med tid. Anleggene med jordhaugin-
filtrajon fjerner mer nitrogen enn infiltrasjon i grofter.
Dette er i samsvar med utenlandske resultater
(USEPA 1981) og skyldes at potensialet for denitri-
fikasjon er hoyt i matjordlaget.

Sandfilteranlegg (Markb&dd)
I et vanlig sandfilter infiltreres avlgpsvannet i et
fordelingslag av pukk (Figur 3-33). Under dette er
det minimum 75 cm filtersand. Filtersanden skal i
Norge, fylle spesielle krav mht. kornfordeling (Figur
3-20B). Hydraulisk arealbelastning 2 eller 4 cm/dogn
bestemmes ogsd ut fra Figur 3-20B. Under filter-
sanden er det et nytt drenslag for oppsamling av
renset vann. Det er idag krav om at utlgpet fra sand-
filteret skal ledes til en vannresipient. Rensingen
foregir hovedsakelig i sandlaget. Fosforbindingsevnen
er avhengig av overflatekjemien pa filtersanden. Nar
fosforbindings-kapasiteten er mettet, ber filtersanden
skiftes. Det vil som regel vere nok & skifte den
overste 30—50 cm av filtersanden. En hvileperiode kan
regenerere noe av fosforbindingsevnen (Sawhney og
Hill 1975). Dette vil kreve veksling mellom to filtre.
Innblanding av jern- og aluminiumsforbindelser kan
oke fosforbindingen i et sandfilter (Nilsson 1990).
Sandfiltre har hatt et darlig rykee i Norge. Dette
skyldes at de fleste anleggene som ble bygget etter
retningslinjene som gjaldt for 1985, var underdi-
mensjonerte. I retningslinjene som er utgitt etter
1985 er disse forholdene rettet pa. Fosforfjerningen

i et sandfilter er avhengig av jordkjemien og hvor
ofte sanden skiftes. Dersom en bruker sand med god
fosforbindingsevne og denne skiftes ut hvert 10. ar,
vil det vaere mulig & rense 50 % (Stuanes og Nilsson
1985). Dersom denne sanden spres pa dkermark vil
vere mulig & oppna resirkulering av fosfor.

I NAT-programmet ble fjorten pilotskala sand-
filter provd i et forseksoppsett, hvor alle ble belastet
med slamavskilt avlgpsvann fra samme kilde (Aus-
land 1998). Seks anlegg hadde darlig sortert sand
(d50=0,84, S0=9,85) som ligger i Seksjon 1 (Figur
3-20A), fire hadde filtersand (d50=0,65, So=3,13)
som ligger i Seksjon 1 (Figur 3-20B). To anlegg
hadde knust lettklinker (0—4 mm kornsterrelse) og
to hadde rund lettklinker (0—4 mm og 4—10 mm).
I tillegg til ulike filtermaterialer ble ulik hydraulisk
belastning, samt trykkfordeling og fordeling av
avlepsvann ved gravitasjon, sammenlignet. To av
filterene hadde et syntetisk materiale ”in drain” i
stedet for pukk i fordelingslaget (Laak 1987).

Fjerning av organisk materiale var god, med BOF
<95 % og KOF < 86 % og det var ingen signifikant
forskjell mellom ulike filtermaterialer. Nitrogenfjern-
ingen var ubetydelig, men alle filterene viste tilnarmet
full nitrifikasjon. Fosforrensingen var bedre i fin-
kornig enn i grovkornig lettklinkermateriale, til tross
for at det grovkornige materialet hadde hoyere fosfor-
bindingsevne. Dette skyldes at stromningshastigheten
var for stor i forhold til tiden som trengs for & oppna
binding. I tillegg sa ble en mindre volumandel av

_ Peilerer

Masseseperasjonssperre /
isolasjon

Figur 3-33. Tverrsnitt av et sandfilter. Legg merke til de skra sideveggene.
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de grovkornige filtermaterialene utnyttet enn i de fin-
kornige. Det siste skyldes fordelingssystemene. Filtre
med trykkfordeling bandt imidlertid mer fosfor enn
filtre med fordeling ved gravitasjon fordi en storre
del av det totale filtervolumet ble utnyttet ved trykk-
fordeling.

Bakteriefjerningen var 3 tierpotenser bedre i filter
med sand enn i filter med lettklinker. Det ble opp-
nadd bedre bakteriefjerning med bruk av trykkfor-
deling av avlesvann enn ved fordeling ved gravita-
sjon. Bakteriefjerningen ble darligere nar hydraulisk
belastning gkte. Det var ingen sammenheng mellom
bakteriefjerning og temperatur i omradet 2—17 °C,
noe som viser at filterene er effektive ogsa i kaldt
klima. Oppholdstiden i filterene var den viktigste
forklaringsfaktoren for fjerning av bakterier. Med
oppholdstider p& mer enn 50 timer ble tilnzrmet
alle TKB (termotolerante koliforme bakeerier) fjernet.

Etter en periode pa 2—6 méaneder hadde alle filtre,
uavhengig av belastning og filtertype, > 90 % nitri-
fikasjon. Nitrifikasjonskapasiteten sa derfor ut til &
ligge hoyere. Zhu (1998) fant at i lettklinkerbaserte
filtre sa avtok nitrifikasjonen nér belastningen ble
storre enn 30 cm/degn. Det tok lengst tid 4 oppnd
nitrifikasjon i lettklinkermaterialet hvor den initielle
pH var > 10. Initielt fjernet filtrene noe av den totale
nitrogenbelastningen pa grunn av adsorpsjon av
ammonium. Nar full nitrifikasjon var oppnéadd, var
det liten nitrogenfjerning i alle filtermaterialer. Det
var forventet at filtrene med god og darlig sortert
sand som har en kapilleresone med vannmetning
nederst, skulle fjerne mer nitrogen enn lettklinker
som ikke har en kapillersone. Dette skjedde ikke
og skyldes antakelig lite tilgjengelig karbon for de-
nitrifikasjon, fordi fjerningen av organisk materiale
var hoy.

Filtre med "in-drain” kunne kunne motta opptil
fire ganger hoyere belastning enn filtre med pukk
eller lettklinker som fordelingsmedium, uten at ren-
seevnen ble redusert (Ausland 1998).

3.4 Konstruert vatmark

Naturlige vitmarker fungerer ofte som nyrer i nat-
uren og mange av de vanligste forurensningsstoffene
holdes tilbake eller brytes ned i vitmarkene. Ved
konstruere vitmarker som etterligner det som skjer
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i naturlige vatmarker, kan mange spennende rense-
konsepter utvikles. I Sverige er det flere eksempler pa
bruk av konstruerte vatmarker med fritt vannspeil
som etterpolering til konvensjonelle renseanlegg
(Andersson ez al. 2000). Kunstige og naturlige vit-
marker kan vere effektive for & redusere forurens-
ningsbidraget fra avrenning fra landbruksomrader. I
Norge ble det i NAT-programmet satset pd & utvikle
sma konstruerte vitmarker med stremning under
overflaten.

Norge har et klima som gjor at det er mange som
har stilt spersmal om konstruerte vitmarker kan
fungere som rensesystem. Hovedspersmalene som
ble reist var om anleggene ville fryse om vinteren og
om de ikke fres, hvilken renseeffekt ville oppnds om
vinteren. Modellering av varmetap viste at dersom
anleggene ble isolert ville de fungere hydraulisk selv
i de kaldeste manedene i Norge. Ved kontinuerlig
vanntilfersel ville isolasjon tilsvarende 5 cm ekspand-
ert polyurethan pa overflaten, vere tilstrekkelig
(Mzhlum og Jenssen 2002).

Det forste anlegget for rensing av avlgpsvann for
boliger ble bygget i 1991. For 4 ta hensyn til at
plantene er i dvale om vinteren og ikke tilforer rot-
sonen oksygen ble det forste anlegget bygget med et
aerobt biofilter som forbehandling (Jenssen ez al.
1993). Med bakgrunn i resultater fra NAT-pro-
grammet (Mzhlum 1998 og Zhu 1998) og erfaring
fra en rekke fullskala renseanlegg ble det utarbeidet
retningslinjer for dimensjonering og utforming av
konstruerte vatmarker (VA-miljgblad 2001b). Idag er
konstruerte vitmarker med forbehandling i aerobe
biofiltre aktuelle renselgsninger for spredt bebyggelse,
mindre tettsteder og turistbedrifter i Norge. Los-
ningen er ogsd aktuell der infiltrasjon ikke kan be-
nyttes. Arsaken til at konstruerte vitmarker er en
populer lesning er stabil renseevne og lave driftsut-
gifter.

3.4.1 Utforming og dimensjonering

Figur 3-34 viser nyeste generasjon i design av en
konstruert vitmark for en bolig. Anlegget bestar av
en slamavskiller, en pumpekum (som kan integreres
i en slamavskiller), et aerobt biofilter med vertikal
nedadgéende stremning, en vitmark med horisontal
stromning og til slutt en provetakings- og niva-
reguleringskum. Pumpekummen kan erstattes med
en hevert (sifon) eller et vippekar dersom det er
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Figur 3-34. Nyeste generasjon design av en konstruert vatmark med forbehandling i et aerobt biofilter (figur fra

Maxit AS Norge).
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Figur 3-35. Tverrsnitt av en konstruert vatmark med separat og integrert biofilter/forfilter.

tilstrekkelig hoydeforskjell. Biofilteret kan bygges
integrert eller adskilt fra vatmarksfilteret (Figur 3-
35).

Det er vanlig 4 beplante vitmarksfiltre med tak-
ror (Phragmites), men andre planter kan ogsa be-
nyttes. Undersokelser av plantenes rolle, bade i full-
skala systemer og i laboratoriet, viser at planter kan
ha en positiv effekt pd nitrogenrensing, men har
ingen dokumenterbar effekt pa rensing av organisk
materiale og fosfor (Zhu 1998, Mzhlum og Stilnacke
1999). I den senere tid er det derfor bygget mange
anlegg med gress i stedet for vatmarksplanter. Ved
bruk av gress kan det diskuteres om begrepet vat-
marksfilter er riktig, men bruk av gress over et isol-
erende lag med jord eller lettklinker forenkler til-
pasningen til omrider med kaldt klima.
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Med forfilter av lettklinker med kornstorrelse 2—10
mm er det anbefalt & belaste forfilteret med maksi-
mum 20 cm/degn med blandet avlgpsvann (gravann
+ WC) og maksimum 30 cm/degn for gravann (VA-
miljgblad 2001b).

De fleste vitmarksfiltre har hatt et overflatearal
pa 8—12 m?/person nir blandet avlopsvann fra hus-
holdninger (svart- og gravann) er behandlet. I ret-
ningslinjene (VA-miljgblad 2001b) anbefales 8—10
m?/person. Dybden p4 anleggene har variert fra 0,8—
1,2 m. I retningslinjene anbefales det minimum 1 m.
Dette er dypere og storre volum enn det som anbe-
fales i de fleste andre land (Vymazal ez al. 1998,
Kadlec ez 2. 2000). Grunnen til det er det kalde
klimaet og kravet om hey fosforrensing, uten 4 métte
bytte filtermaterialet i vatmarksfilteret for det har



gatt minst 10 ar. Den endelige utforming av vat-
marksfilteret (bredde, lengde og dybde) avhenger
forst og fremst av den hydrauliske ledningsevnen til
filtermaterialet. Det er mulig & benytte en rekke ulike
filtermaterialer, naturlige og produserte.

I Norge finnes det erfaringer fra bruk av sand og
skjellsand, men det vanligste filtermediet bade i bio-
filtre og i vatmarksfiltre er lettklinker. For gravann
er det utviklet kompakte systemer der arealkravet er
2-3 m>/person. Dette har gjort konstruert vitmark
til en mulig renselosning ogsa i urbane strok (Jenssen
2001, Jenssen og Vrile 2004). Nye resultater (Heistad
et al. 2005 og Jenssen ez al. 20006) viser at det vil
vere mulig 4 redusere storrelsen pa vitmarksfilteret
uten at det gar ut over renseevnen. Dette skyldes at
biofilteret er svart effektivt (Figur 3-35).

I systemer som er beplantet med vatmarksplanter
forer fordampning av vann fra plantene (evapotran-
spirasjon) til at anlegg i perioder av sommeren ikke
har noe utlgp fordi alt vannet har fordampet. Dette
er i perioder hvor vannferingen i de mottakende
bekker/elver er pa et minimum og dermed er mest sar-
bar. P4 denne miten er vatmarksfiltre med vatmarks-
vegetasjon naturlig tilpasset resipientens sirbarhet.

3.4.2 Renseevne

Antatt relativ betydning for den totale renseeffekten
for biofiltre og vatmarksfiltre er vist pa Figur 3-36.

Figur 3-36 viser at for BOF og total-N si skjer
mesteparten av rensingen i biofilteret. Vatmarksfilteret
er viktig for 4 fjerne fosfor og mikroorganismer. I
biofilteret er det observert en reduksjon av indikator-
bakterier pa 2—5 tierpotenser. Generelt for kombina-
sjonen biofilter/vatmarksfilter er reduksjonen 4-5

tierpotenser (Tabell 3-9).

Renseevnen til endel fullskala systemer er vist i Tabell
3-9. Generelt si renser anleggene mer enn 80 % for
organisk materiale méilt som BOF, 90 % for fosfor
og 40-60 % for nitrogen. Et vitmarksfilter med
vatmarksplanter vil alltid produsere noe organisk
materiale. Dette gjor at det kan vere vanskelig & fa
BOEF-verdier som er like lave som etter rensing i for
eksempel sandfilter. Indikatorbakterier TKB (termo-
tolerante koliforme bakterier) reduseres effektivt og
alle anlegg hvor dette er malt tilfredstiller de euro-
peiske krav til akseptabel badevannskvalitet (< 1000
TKB/100 ml) og mange tilfredsstiller ogsa kravet til
god badevannskvalitet (< 100 TKB/100 ml).

Fosforbinding

Fosforbindingsevnen har vert en viktig faktor ved
dimensjonering av vatmarksfiltre. Anlegg som er
bygget til nd er dimensjonert for & kunne binde fosfor
i 1015 ér. For a kunne foreta en slik dimensjonering
er det viktig & kunne ansla langtids-fosforbinding-
sevne.

Fosforbindingsevnen kan enkelt miles ved ryste-
forsek i laboratoriet. I et risteforsok benyttes det ren
fosfatlosning og forspket varer 24 timer. Dette er
forskjellig fra forholdene i et vitmarksfilter. Mange
har forsgkt & finne modeller for & beregne langtids-
bindingskapasitet (Arias ez al. 2001; Drizo et al.
2002; Jenssen og Krogstad 2002), men hittil har
ingen lykkes 4 finne en universell modell.

I forbindelse med infiltrasjon av avlgpsvann har
flere funnet at jorden under infiltrasjonsanlegget
binder mer fosfor enn det som er malt i risteforsek
(Sawhney & Hill 1975 og Krogstad 1986). For vat-
marksfiltre er en tilsvarende sammenheng ikke like
klar. For fabrikkproduserte medier som lettklinker
foreslir Jenssen og Krogstad (2002) at 50 % av
verdien som er malt i laboratorieforsgk benyttes som
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Figur 3-36. Antatt relativ betydning for den totale renseeffekten for biofiltre og vatmarksfiltre. (Figuren bygger

pa data fra Jenssen et al. 2005 og 2006).
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Tabell 3-9. Renseevne (%) og utlepskonsentrasjoner (mg/l) i 13 konstruerte vatmarksystemer i Norge. Renseevnen
er beregnet i forhold til utlepskonsentrasjonen i slamavskilt avlepsvann og er samlet renseevne for biofilteret og

vatmarksfilteret.

System (p)’ Syst. Built TP TN COD BOD;* TOC TCB*
no. year % Cio LT % s % 2 % Co

Haugstein (7) 1 1991 97 03 64 40 75 52 80 15 <50

Tveter (7) 2 1993 9% 04 41 49 69 123 84 21 <50

@Dstegarden (8) 3 1993 93 0.6 79 23 41 143 90 22 <50

Fagemes (8) 4 1996 98 0.1 60 17 88 34

Lilleng (60) 5 1997 95 0.1 53 25 90 9 <50

Bromella (40) 6 1998 98 0.1 47 23 98 S <10

Bogstad (56) 7 1999 98  0.05 80 22 <10

Holt farm (30) 8 1999 98 0.01 90 10

Tyrili (50) 9 2000 97 03 70 38

Dal skole (39) 10 2000 98 0.1 69 9 82 24

Kaja* (48) 11 1997 89 0.1 72 25 93 5 <100

Torvetua* (140) 121998 79 019 60 22 82 62,0 <1000

Klosterenga®(100) 13 2000 0.2 2.5 19,0 0

*) Gravannsystemer. a) Basert pa middel konsentrasjon, n=5-50 punktprever. b) Antall personer (p) i parentes.
c) BOF maling over 7 dager (BOF;) var standard i Norge. d) Termotolerante koliforme bakterier (TKB) per 100 m.

dimensjonerende verdi for vitmarksfiltre. Dette
skyldes ogsd at en del av kalsiumet som som finnes i
filtermediet vaskes ut av anlegget i lopet av anleggets
forste operative ar.

Den hoyeste fosforbindingskapasiteten som er malt
i rysteforsek er 17 000 mg/kg (Roseth 2000). Denne
verdien er malt i en prove av skjellsand. Analyser av
skjellsand varierer imidlertid fra 1500 til 17 000 mg/
kg. Skjellsand er et naturlig karbonatholdig materiale
som finnes i begrensede forekomster langs kysten av
Norge. I rustbrun sand, som inneholder mye oksid-
erte jernforbindelser, er en fosforbindingskapasitet
pa over 1000 mg/kg mélt. Det mest vanlige materi-
alet som brukes i vitmarksfiltre i Norge er lettklinker.
Firmaet Optiroc A/S har utviklet en type lettklinker
med hey fosforbindingskapasitet (FiltraliteP). Maksi-
mal fosforbindingsevne som er malt i FiltraliteP er
12 000 mg/kg. For dimensjonering av vitmarksfiltre
anbefaler forfatterne & benytte en lavere verdi, for
eksempel 2 500 mg/kg.

I Tabell 3-10 er det beregnet hvor mye materiale
som trengs for & fjerne all fosfor fra en person i 15
r med bruk av ulike materialer.

Dersom de maksimale bindingsverdiene for skjell-
sand og FiltraliteP kunne brukes direkte for di-
mensjonering av anlegg ville behovet for materiale
vare henholdsvis 0,53 og 1,25 m?/person. P4 grunn
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Tabell 3-10. Antall m3 filtermateriale for & binde all fosfor
fra en person i 15 ar*. Det er regnet med full tilstede-
vaerelse og et fosforutslipp pa 0,6 kg/person og ar.

Materiale Fosfor- Tetthet Mengde*
bindingsevne filter-
rysteforsek materiale
mg/kg kg/dm3 m3
Rustbrun 700 1.4 9,2
sand
Skjellsand 1500 1,0 6,0
FiltraliteP 2500 0,6 6,0

av at de maksimale bindingsverdiene ikke er re-
presentative i de kommersielle produktene og fordi
det fortsatt er usikkerhet knyttet til langtids-fosfor-
binding, si anbefales det i de norske retningslinjene
i bruke mellom 8-10 m? filtermateriale per person
avhengig av materiale. Nye resultater (Heistad ez al.
2005; Jenssen ez al. 2006) har vist at det er mulig &
bruke mindre volum uten at renseevnen reduseres,
hverken for fosfor eller andre parametere. Det gir mer
kompakte anlegg og lavere investeringskostnader, men
filtermaterialet i vatmarksfilteret ma skiftes oftere.

Rensing av nitrogen
I tillegg til rensing av fosfor har vatmarksfilteret en
viktig funksjon for rensing av nitrogen og bakterier.



Det er flere mekanismer og forhold som kan bidra
til 4 fjerne nitrogen og bakterier, men hva som er
hovedmekanismene i et gitt filtermedium er ennd
ikke klarlagt.

I vatmarksfiltre beplantet med vatmarksplanter
kan bade nitrifikasjon og denitrifikasjon forekomme.
Dette skyldes at det er en aerob sone ner plante-
rottene fordi vatmarksplanter har evne til 4 trans-
portere oksygen til rettene. I en viss avstand fra rottene
vil det vaere anoksiske forhold. Dette gir ideelle be-
tingelser for nitrogenfjerning. Brix og Schirup (1990)
fant imidlertid at plantenes evne til 4 transportere
oksygen var begrensende for nitrifikasjon, selv nar
plantene var i den vegetative fasen (i vekst). Om
vinteren gir plantene i dvale og bidrar med lite
oksygen. Pa grunn av dette anbefales det alltid &
kombinere forbehandling i et acrobt biofilter med
etterfolgende rensing i et vatmarksfilter.

Zhu (1998) viste i laboratorieforspk at selv om bio-
filteret nitrifiserte sa skjedde den vesentligste delen
av denitrifikasjonen i vitmarksfilteret. Kraft (2002)
fant at det kan forega en betydelig nitrogenfjerning
i det aerobe biofilteret. Jenssen ez al. (2006) rapport-
erer at for 9 fullskalaanlegg, s skjer over halvparten
av reduksjonen av nitrogen i biofilteret (Figur 3-36).
Zhu (1998) viste at plantebevokste vitmarksfiltre
hadde opptil 30 % heyere fjerning av nitrogen enn
filtre uten planter. En sannsynlig drsak til forskjellen
er at det er mer organisk materiale i et filter med
vegetasjon og dette kan bidra som karbonkilde ved
denitrifikasjon.

Rensing av bakterier og virus

Alle vatmarksfiltre hvor det er mélt pa TKB (termo-
tolerante koliforme bakeerier) i utlepet (Tabell 3-9)
tilfredstiller kravet til akseptabel badevannkvalitet
(< 1000 TKB/100 ml). Det er ikke helt klarlagt hva

som er hovedmekanismen for fjerning av bakterier.
I anlegg med FiltraliteP vil hoy pH (pH > 10) de
forste driftsirene medvirke til god reduksjon av
bakterier. Det er imidlertid mange anlegg hvor pH
ligger mellom 7-8 som renser godt for bakterier
(anlegg 1,2,3 og 11 i Tabell 3-9). Anlegg 1 og 3 har
begge en seksjon med sand. Sand har porer som er
smé nok til at filtrering kan vere en viktig mek-
anisme. Kornstorrelsen i anlegg 2 og 11 er for store
(1-4 mm) dil at filtrering kan vere effektiv. Det er
kjent at god bakteriefjerning forkommer i medier
som har evne til & binde fosfor (Stuanes og Nilsson
1987). De fleste filtermediene som benyttes i vat-
marksfiltre i Norge har hoy fosforbindingsevne og
har derfor potensielt god evne til 4 fjerne bakterier.

Biologiske faktorer for fjerning av bakterier og
virus kan ogsa vere av betydning (Stevik 1998). Det
er pavist at planter kan ha en effekt pd bakterie-
fierningen ved at de skaper miljeforhold for ciliater
som effektivt beiter ned bakterier av typen E.coli
(Decamp ez al. 1999).

Innledende forspk (Heistad ez al. 2005) viser at i
anlegg med FiltraliteP s er det ikke paviset somat-
iske kolifage virus i utlgpet. Det er forelgpig uklart
om dette skyldes den hoye initielle pH-verdien i an-
legg med lettklinker (FiltraliteP) eller om det ogsd

er andre virksomme mekanismer.

Renseevne som funksjon av arstid

For 4 illustrere hvordan renseevnen varierer over aret
sa er data fra renseanlegget pd Haugstein vist (Figur
3-37, 3-38 og 3-39). Den konstruerte vitmarken pa
Haugstein ble bygget hosten 1991 og er det eldste
renseanlegget i Norge som renser slamavskilt hus-
holdningsavlep i en konstruert vitmark. Anlegget
er beskrevet i en rekke publikasjoner blant annet

Jenssen et al. (1993).
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Figure 3-39. Manedlige gjennomsnittsverdier over 9 ar for totalfosfor (mg/l) i innlep (®) og utlep (M) for rense-

anlegget pé Haugstein (anlegg 1, Tabell 3-9).

Figurene 3-37 og 3-38 viser manedlige gjennom-
snittsverdier for KOF og nitrogen (tot N) i innlep og
utlop. Rensing av KOF og nitrogen skjer gjennom bio-
kjemiske prosesser. Biokjemiske reaksjoner er nomalt
temperaturavhengige og gir langsommere ved lavere
temperatur. Det er derfor sannsynlig at en eventuell
effekt av drstid vil gi utslag for disse parametrene.
Figurene 3-37 og 3-38 viser at selv om innlgpskon-
sentrasjonene varierer mye, sa produserer anlegget en
stabil ulppskvalitet som ikke er pavirket av arstid.
Statistiske beregninger understotter det kurvene
viser; at det ikke er signifikante forskjeller mellom
ulike arstider. Alle anlegg hvor renseevnen mellom
sommer og vinter er sammenlignet viser tilsvarende
resultater som pa Haugstein; at variasjonen i ren-
seevne avhengig av drstid er liten (Mahlum 1998).

Fosforfjerning i vitmarksfiltre skjer normalt ved
kjemisk/fysiske reaksjoner. Disse pavirkes mindre
av temperatur enn de biokjemiske. Det var derfor
forventet at fosforkonsentrasjonen ut av anlegget pa
Haugstein ville vare lite pavirket av drstid. Figur
3-39 viser at utlopskonsentrasjonene er stabile. For-
ventet renseevne for fosfor for anlegget pd Haugstein
er 15 ar.
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3.4.3 Gjenbruk av filtermateriale

Konstruerte vatmarker er en anleggstype som brukes
der hvor infiltrasjon ikke er mulig. I Norge vil dette
ofte veere i omrider med leir- og siltjordarter (marine
avsetninger) eller finkornig kompakt morene med
lav hydraulisk ledningsevne. I slike omrader er det
behov for jordforbedringsmiddel fordi jorden ofte er
“tung”. Nar fosforfjerningen i konstruerte vitmarker
optimaliseres ved 4 bruke filtermaterialer med hoy
fosforbindingsevne vil det akkumuleres fosfor i filter-
materialet. Fosfor en en begrenset ressurs og det er
derfor interessant 4 se pa om fosfor bundet til filter-
materiale fra konstruerte vitmarker kan brukes som
gjodsel og jordforbedringsmiddel i planteproduksjon.

For & kunne resirkulere bruke filtermateriale ma
det minimum oppfylle de krav som settes til slam
fra avlgpsrenseanlegg med hensyn pé innhold av
tungmetaller, bakterier og parasitter. Materiale fra
fire anlegg er undersgkt og sammenlignet med norske
forskrifter for resirkulering av slam (Paruch ez al.
2005).

Plantetilgjengelighet av bundet fosfor
Fosformettet filtermateriale fra vitmarksfiltre inn-
holder et porgst medium, vanligvis lettklinker eller



sand, blandet med organisk materiale i form av nye
og gamle planterotter. Dette er i utgangspunktet et
godt jordforbedringsmiddel. Hvorvidt dette materi-
alet ogsd gir en gjodseleffekt avhenger av om fosforen
er bundet i en plantetilgjengelig form. Krogstad ez
al. (2005) har undersokt plantetilgjengeligheten for
fosfor bundet i slam fra konvensjonelle renseanlegg.
Undersokelsen viste at fosfor bundet til jern eller
aluminium var lite plantetilgjengelig. Fosfor bundet
til kalsium var derimot velegnet som gjodsel i plante-
produksjon.

Kvirnstrem ez al. (2004) har undersokt plante-
tilgjengeligheten i fosfor bundet til fitermaterialet
FiltraliteP. Utgangspunktet for undersekelsen var
materiale fra et norsk vitmarksfilter. Resultatene viste
at fosfor bundet til FiltraliteP var like plantetil-
gjengelig som fosfor fra mineralgjodsel. Plantetil-
gjengeligheten til fosfor bundet til sand eller skjell-
sand er ikke undersgkt. Det er imidlertid grunn til
d anta at fosfor bundet til skjellsand som inneholder
mye kalsium vil oppfere seg noksa likt fosfor bundet
til FiltraliteP. Fosfor bundet til vanlig rustbrun sand
vil veere bundet til jern- og aluminiumforbindelser
og har antaklig ikke like god plantetilgjengelighet
som fosfor bundet til skjellsand eller FiltraliteP.

Binding og akkumulasjon av tungmetaller

Tungmetaller i avlopsvann assosieres ofte med avlgp
fra industri. Det er imidlertid ogsd endel tung-
metaller i avlep fra husholdninger. Dersom disse
metallene bindes og akkumuleres i vitmarksfiltre vil
konsentrasjonen kunne bli si hey at gjenbruk ikke
er onskelig. I utgangspunktet bindes de fleste tung-
metaller dérlig til mineralmateriale, men godt til
organisk materiale. Selv om tungmetallene bindes
darlig til sand og lettklinker vil de kunne akkumulere
ved binding til organisk materiale som gker med
tiden, fordi nye plantergtter dannes. For & undersoke
dette er det tatt prover av filtermaterialet i de to eldste
vatmarksfiltrene i Norge (anlegg 1 og 2, Tabell 3-9)
i 2000 (Krogstad ez al. 2000). I den forste under-
sokelsen hvor anleggne hadde veert i drift i henholds-
vis 9 og 7 ar, var alle verdiene under kravet til klasse
1 slam i Norge (kan brukes i landbruk). Fem ar
senere ble de samme anleggene provetatt, samt to nye
(Paruch er al. 2005). I de gamle anleggene hadde
tungmetallinnholdet for sink, nikkel og krom okt.
For de ovrige undersgkte metallene (kadmium, bly,
kvikkselv og kobber) var det ingen signifikant ok-
ning de siste 5 arene. For kadmium var alle prover i
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begge undersokelser lavere enn deteksjonsgrensen. I
noen anlegg var innholdet av nikkel, sink eller krom
hoyere enn grensen for klasse 1 slam i Norge. De
ovrige metallene 4 godt under grensen for klasse 1
slam.

Hygiene

Paruch ez /. (2005) undersegkte innholdet av indik-
atorbakterier (termotolerante koliforme bakterier),
samt F-RNA bakteriofager og somatiske kolifager
(virus som angriper tarmbakterier og som finnes i
avforing). Filterprover som ble tatt ut ble lagret i
tre og seks maneder ved 4 °C, 10 °C og 20 °C.
Bakteriofager kunne ikke pévises i noen av prevene
etter tre maneders lagring, og samtlige analyser av
temotolerante koliforme bakterier viser konsentra-
sjoner under grenseverdien for bruk av avlgpsslam i
landbruket (2500/g TS). Det er ikke pavist Salmonella-
bakterier eller parasittegg ved analyse av det samme
filtermaterialet.

3.5 Kombinasjon avdammer,
beplantet sandfilter og
konstruert vatmark

Dammer ble provd som rensemetode i Norge pa
1970-tallet, men systemene ble anaerobe nir det var
is pi dammene i vinterhalvaret. Dette forte til at
fosfor som var felt ut i bunnsedimentene, gikk i los-
ning og ble vasket ut. Dette, samt lukt nar isen
smeltet, var hovedgrunnene til at dammer ikke ble
noen suksess i Norge og de fleste rensedammene ble
skiftet ut med andre metoder.

Det er imidlertid endel damsystemer i drift ved
sikalte Camphill-landsbyer i Norge. I Camphill har
man benyttet seg av gkologiske rensemetoder i over
25 ar og har vert pionerer i utviklingen av nye
metoder, som systemet ved Oaklands Park i England,
der potensialet i stotvis belastede plantebevokste
sandfiltre ble etablert (Burka og Lawrence 1990).

Norge har pa grunn av felsomme resipienter strenge
utslippskrav, serlig for fosfor. I lepet av de siste 10
drene er det gjort betydelige fremskritt i utviklingen
av konstruerte vatmarker, der ikke bare fjerningen
av nitrogen er hgy, men ogsd av fosfor pd grunn
av bruk av filtermedier med stor evne til & binde
fosfor (Zhu ez al. 1998, Jenssen and Krogstad 2002).



Nitrifikasjon og fosforfjerning krever aerobe forhold
og effektiviteten reduseres derfor nar tilferselen av
organisk materiale gker eller oksygenmengden avtar.
Aerob behandling for vatmarken er derfor ansett
som nedvendig for jevn ytelse under norske forhold
(Jenssen et 2/.1993, Mzhlum and Jenssen 1998).

Forsek utfert pa Solborg Landsby i Norge viste at
stabiliseringsdammer for avlgpsvann luftet med Flow-
forms (Gee 1980 og Wilkes 1980) sorget for effektiv
aerob behandling ved temperaturer pa —10 °C, med
et isdekke pa 50 cm (Jenssen ez al. 1991). Jenssen et
al. (1991) foreslo at et system der luftede biodammer
inkorporeres, etterfulgt av konstruerte vatmarker
kunne oppna hey rensegrad i tillegg til & veere et
attraktivt innslag i landskapet. Anlegget pd Vidarasen
som ble ferdigstilt i 1998, er basert pd denne kombin-
asjonen. Resultatene fra de fem forste driftsarene er
vist i Tabell 3-11.

Resultatene viser en god renseevne for alle malte
parametere. En viktig drsak til de gode resultatene
er anleggets utstrekning pa 10 m?/pe og volum pi
11,1 m3/pe. For damsystemer i kombinasjon med
viatmark er det forelopig ikke utarbeidet noen ret-
ningslinjer i Norge. Erfaringene fra Vidarasen tyder
pa at nye systemer kan bygges mer kompakte og fort-
satt ha hgy renseevne. Interesserte henvises til Browne
og Jenssen (2005) for mer detaljert informasjon.

3.6 Plantebasert slamavvanning

I dag foregir omlag 20 % av slambehandlingen i
Danmark i plantebaserte torkesenger (Nielsen 2003).
I Norge er plantebasert slamavanning en ny og for-
lopig lite utprovd metode. Bruk av plantebasert slam-
avvanning ble utredet i NAT-programmet (Buseth
et al. 1996). Danske erfaringer viser at plantebasert

slamavvanning er arealkrevende i forhold til trad-

isjonelle fysisk/kjemiske metoder for slambehandling,

Dersom arealer er tilgjengelig kan metoden vare

konkurransedyktig bade kostnads- og miljemessig.
Det ble reist to hovedspersmal i forbindelse med

bruk av plantebasert slamavvanning i Norge:

* hvordan vil anleggene fungere om vinteren?

* vil det bli lukt fra anleggene?

Det er kjent at frost har en gunstig effekt pa avvan-
ning av slam (Hellstrom og Kvarnstrom 1997). 1
folge resultatene til Hellstrom og Kvirnstrem (1997)
skulle norsk klima med mer frost enn i Danmark
veere gunstig med tanke pd avvanning. Forutsetningen
ville veere at anleggene ble dimensjonert slik at de
kunne tale akkumulasjon av frosset slam om vinteren.
Det forste anlegget i Norge ble bygget i Tvedestrand
kommune i Aust Agder fylke og satt i drift i 1998.

3.6.1 Oppbygging og virkemate

Figur 3-40 (nedan) viser oppbygging av en plante-
basert torkeseng. I prinsippet er den bygget som en
tradisjonell torkeseng med et drenslag i bunnen.
Sammen med drensrorene ligger ogsa lufterer som
tilforer oksygen til filteret over. Over drenslaget ligger
et filterlag av sand. P4 toppen avsluttes det med et
vekstlag hvor plantene etableres.

Det vanligste er at slammet kan tilfores gjennom
ror som feres inn i bunnen av bassengene, pi samme
nivé som drenslaget, og som stikker opp gjennom
filtermassene. Slammet kan ogsa tilfores gjennom
ror som er hengt opp over torkesengen. Den mest
estetiske losningen er etter forfatternes mening, til-
forsel fra bunnen og opp.

Slammet avvannes ved at vann drenerer ut av slam-
met ved gravitasjon. I tillegg vil plantene i bassenget
bidra til & fordampe vann i vekstsesongen. P4 en varm

Tabell 3-11. Innlops- samt utlepskonsentrasjoner fra ulike behandlingstrinn pa Vidarasen (mg/l).

Parameter Inlep Forfilter AFP Dam 1 Dam 2+3 KV**
Total-P 6,8 3,6 2,16 0,88 0,52 0,25
Total-N 491 28,2 13,7 6,51 4,42 4,07
NH, 46,1 10,9 3,2 0,33 0,24 0,13
TOC 84,6 18,8 7,81 6,38 5,03 4,86
SS 5 <3
TKB* >2000 1200 100 50 <10

* Termotolerante koliforme bacterier /100 ml. ** Konstruert vatmark.



Org.stoff  Hy0O otexudater Baklerier + O.
C:N la\r\ S .IQ\’-‘ C:N hoy 2
O, + bakterier ' | M;tan Akkumulert slam
Bakterier
Oy + humus
R ORI ~<+— Vekstlag
B SR :=—— Filtermasse

et

=—— Drenslag

—=<— Drensror
~==—— Tett membran

Figur 3-40. Snitt gjennom en plantebasert torkeseng — prinsippskisse (fra Buseth et al. 1996).

dag med vind vil plantene kunne fjerne opptil 10 mm
vann gjennom fordampning fra bladverket (evapo-
transpirasjon). Om vinteren vil vann separeres fra
torrstoff ved at vannet fryser ut (Hellstrom og
Kvarnstrém 1997).

For at nytt slam som tilferes skal kunne avvannes
mi det eldre slammet ha en struktur som leder vann.
Frysing og tining er en viktig prosess som er med
pa & lage en “kaffegrynstrukeur” i slammet. I till-
egg vil planterottene skille ut sikalte roteksudater.
Roteksudatene er stoffer som kan sammenlignes med
en polymer ved at de "limer” sammen partikler og
dermed virker aggregerende. Nér det bliser vil be-
vegelse i plantestenglene bidra til 4 dpne slamover-
flaten, og dermed forbedre dreneringsegenskapene
til slammet. Plantene er derfor medvirkende til at
plantebaserte torkesenger har en storre drenerings-
kapasitet enn terkesenger uten planter.

I tillegg til avvanning si vil slammet over tid
brytes ned (mineraliseres) og fa en jordlignende
strukeur. Plantene bidrar ogsa til prosesser som pa-
virker mineraliseringen. Vatmarksplanter er hule og
kan transportere oksygen ned til rottene. I vekst-
sesongen vil dette gi et oksygentilskudd som kan virke
positivt pd nedbryting og omsetning av slammet.
Plantene bidrar ogsa til & fremme bakteriell aktivitet
og dermed omsetning av slammet. Ifelge Heinss og
Koottatep (2004) bidrar ogsa rotveksten til & redusere
gjentetting av filterlaget.
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Plantene som vanligvis benyttes er takrer (phragmites).
Takrer er den storste gressarten i Norge og kan bli
1-3 meter hgy. Arten finnes naturlig i vitmarker i
Skandinavia til ca. 67° nord. Takrer er en av de plante-
artene som har sterst biomasseproduksjon, med en
3-5 kg/m? og ar. En naturlig folge av dette er at
takror ogsa har en storre rotmasse enn de fleste andre
vatmarksplanter. Takror taler hoye neringssaltkon-
sentrasjoner og klarer & vokse over et pH-intervall fra
ca. 2—12. Den store rotmassen gir god grobunn for
bakterier og et variert biologisk milje som fremmer
omsetning av slammet.

De plantebevokste torkesengene dimensjoneres
som regel for & kunne motta slam i 8-10 dr. For torke-
sengene tommes stoppes belastningen og bassengene
gis en modningsfase pA minmum 6 méneder (opp-
til 2 &r er benyttet). Dette gir tid for hygienisering
av det sist tilforte slammet, samtidig som planterester
kan visne og brytes ned. Dersom et anlegg for plante-
basert slamavvanning er dimensjonert og drevet
riktig vil det vaere mulig & oppnd en torrstoffprosent
pa 40 % etter 10 ars drift (Andersen ez al. 1992,
Nielsen 2004).

Plantebaserte torkesenger kan behandle slam
med fra 0,3—5 % torrstoff. Partikler holdes effekt-
ivt tilbake, samtidig som det skjer en effektiv ned-
brytning av organisk materiale i vannfasen, noe
god nitrifikasjon i mange plantebaserte torkesenger
indikerer. Dette forer til at vannet som drenerer ut



av de plantebevokste torkesengene er klart og har
et lavt innhold av partikler.

I slammet som tilfores torkesengene foreligger
nitrogenet pa organisk form eller som ammonium.
Mesteparten av nitrogenet mineraliseres og tapes
med rejektvannet som nitrat. Dersom slam utfelt
med jern- eller aluminiumforbindelser er bruke, vil
fosfor holdes tilbake og lite vil lekke ut over tid.
Dette skyldes at fosfor som er felt med jern- eller
aluminiumforbindelser er tungtleselig under de pH-
forhold som normalt forekommer i jord (Krogstad
etal. 2005). Dette er pH mellom 5-7,5. Tilsvarende
pH-intervall kan ogsa forventes i en torkeseng som
tilfores jern- eller aluminiumfelt slam.

Forfatterene kjenner ikke til behandling av kalk-
felt slam i plantebaserte torkesenger, men det er
grunn til 4 tro at fosfor vil kunne holdes tilbake.
Faren for utlekking over tid vil imidlertid vere noe
storre enn for slam som er felt med jern og alumini-
um, serlig dersom pH i slamlaget avtar mot neytral-
punktet. Dersom slam fra renseanlegg med biologisk
fosforfjerning behandles er det grunn til 4 tro at
fosfor lettere kan vaskes ut nir slammet mineraliseres.

Nir kjemisk felt slam behandles har rejektvannet
en kvalitet som normalt er like god eller bedre enn
vann ut fra renseanlegget. Det er derfor ikke behov
for & sende rejektvannet tilbake til renseanlegget.
Dette reduserer internbelastningen pa anlegget og
kan gi en kostnadsgevinst ved at renseanlegget kan
dimensjoneres for lavere belastning,.

3.6.2 Dimensjonering

De viktigste faktorene 4 ta hensyn til ved dimensjon-
ering er slamtype, slamkvalitet og klima. Arealkravet
er ifolge danske erfaringer mellom 0,3-0,6 m?/pe
(Nielsen 2003). Anlegget i Tvedestrand er dimen-
sjonert med 0,6 m?/pe. Inntil det finnes et storre
erfaringsgrunnlag er det fornuftig 4 dimensjonere
for et areal pd minimum 0,6 m?/pe i ser Norge og for
omréider i Sverige med tilsvarende klimea. Arsaken
til dette er lavere temperaturer og kortere vekstsesong
enn i Danmark. Dette reduserer plantenes effektivitet
nar det gjelder a fordampe vann. Fuktig klima vil
ogsi redusere plantenes evepotranspirajon. I tillegg
vil en lang vinter med mye frost fore til at slam vil
fryse og akkumulere i torkesengene. Dette ma det tas
hensyn til ved dimensjoneringen. Pa torrstoftbasis

er 50-60 kg TS (torrstoff)/m?/ir brukt med godt
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resultat. (Nielsen 2003, 2004). I Norge anbefales
forelopig en mer konservativ dimensjonering med
maksimum 50 % av det som benyttes i Danmark.

3.6.3 Drift

En brukssyklus for et plantebasert avvanningsbasseng
kan deles inn i en oppstartsfase, en bruksfase og en
modningsfase for temming. En syklus er normalt
8-10 ar. Oppstartsfasen er plantesesongen, forste og
andre vekstsesong. Det er viktig 4 ikke overbelaste
bassengene i denne perioden fordi overbelastning kan
skade og i verste fall ta livet av plantene. Dersom
plantene dor vil avvanningen reduseres og anlegget
vil avgi lukt (Nielsen 2003).

I bruksfasen veksles det mellom belastning og hvile.
Antall bassenger er viktig for & kunne optimalisere
forholdet mellom tilfersel og hvile. To anlegg med
samme filterareal, men med ulikt antall bassenger
vil kunne produsere veldig ulikt slamvolum. Dette
skyldes at forholdet mellom belastning og hvile er
viktig for omsetningen av slam. Det er derfor viktig &
finne driftsrutiner som optimaliserer forholdet mellom
belastnings- og hviletid for hver enkel slamtype. Det
er vanlig at et basseng belastes i ca. én uke og deretter
far hvile i 3-5 uker.

Modningsfasen er normalt minimum 6 méneder,
men kan vere opptil 2 4r. Modningsfasen skal sikre
et hygienisert og godt mineralisert slam. Nar mod-
ningsfasen er over tommes bassengene ved at alt
slam over vekstlaget fjernes. Bassenget kan deretter
inngd i en ny syklus. Dersom det er tilstrekkelig
med levende rotmasse igjen i vekstlaget vil plantene
spire pa nytt uten at nye planter plantes.

3.6.4 Fordeler og ulemper

Fordeler og ulemper ved avvanning av slam i plante-
baserte torkesenger kan oppsummeres i Tabell 3-12
(nedan).



Tabell 3-12. Fordeler og ulemper ved avvanning av slam i plantebaserte terkesenger.

Fordeler Ulemper
¢ Hgy avvanningskapasitet e Arealkrevende
e God kvalitet pa rejektvannet * Hgye investeringskostnader
e Reduserer internbelastning pa renseanlegget e Lang innkjeringsperiode
e Driftssikkert — ingen bevegelige deler e Pavirkes av klima
e Sveert lave driftskostnader
e Godt mineralisert sluttprodukt av god kvalitet med
heyt terrstoffinnhold
e Kan akkumulere slam i 8-10 ar for temminng

3.6.5 Erfaring med plantebasert
slamavvanning ved Tvedestrand
renseanlegg

Tvedestrand kommune er den forste kommunen i
Norge som har tatt i bruk plantebasert slamav-
vanning. Anlegget som ligger ved Tvedestrand rense-
anlegg (3000 pe) mottar ogsa slam fra de to andre
mindre renseanlegg i kommunen.

Dimensjonering, utforming,
belastning og drift
Slamavanningsbassengene har et totalt areal pa 2 100
m?. Med en dimensjonering pa 0,6 m?/pe gir dette en
kapasitet pa 3 500 pe. Anlegget bestér av to basseng-
omrader, et gvre og et nedre, som hver er inndelt i 6
bassenger. Bygging av anlegget startet i 1996. Ovre
omrade ble tilplantet i juni 1997 og har veert i drift
siden mai 1998. Tilplanting av nedre omrade ble
gjennomfert i juni 1998 og ble tatt i bruk i august
samme dret. Det ovre bassenget har filtermedium av
lettklinker, mens det er benyttet pukk i det nedre.
De ulike slamavvannings-bassengene har en drifts-
syklus med én ukes belastning og deretter en hvile-
periode pa fem uker. I belastningsfasen er den hydr-

auliske belastningen pa 60-100 liter slam/m?/dag.

Gjennomsnittsbelastningen over dret er ca. 10-20
liter slam/m?/dag eller 1-2 cm slamsoyle/dag. Belast-
ningen malt som torrstoff (TS) er 17-28 kg/m?/ar.
I prosent varierer torrstoffinnholdet fra 0,39 til
0,49 %.

Slammet som tilferes de plantebaserte slamav-
vannings-bassengene har en alder pa 30 til 40 degn.
Slamuttappingen foregar fra luftet fase i anlegget
fordi dette hindrer lukt under spredning. Slamfargen
er lys brun, noe som tyder pé at slammet er aerobt.

Det tas prover av slammet som pumpes ut pd
avvanningsbassengene to ganger hvert ar. Provene
analyseres for tungmetaller.

Driftsresultater og erfaringer
Ett av bassengene ble overbelastet i starten, noe som
forte til at takror-plantene dede.

I telelosningen med en spesiell vindretning kan
noe lukt merkes pd selve anlegget, ellers er det ifolge
de driftsansvarlige, ingen lukt ved anlegget. Det har
ikke vert luktklager fra de som bor i narheten, til
tross for bebyggelse bare 100 meter unna.

Slammet fordeles med selvfall til begge basseng-
omrader. I gvre bassengomréde er det ror som kom-
mer nedenfra og opp, mens det nedre bassengom-
rdde har rer som gir i et oppheng over bassengene
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Figur 3-41. @Qvre bassengomrade til venstre og nedre til hoyre. Merk fordelingsrerene i nedre basseng.
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(Figur 3-41). Begge systemene gir like god fordeling
av slammet. Det er imidlertid mer drift knyttet til
losningen med skjulte ror i gvre basseng, da ror-
stussene som stikker opp mé heves med jevne mellom-
rom.

Det er noe raskere drenering i gvre basseng enn i
nedre basseng. Arsaken til dette er ikke klarlagt, men
det kan skyldes filtermediet.

Renseeffekeen i slamavvanningsbassengene er fulgt
opp med analyser i forste driftsir. Resultatene er vist
i Tabell 3-13.

Resultatene viser at det er god rensing for fosfor.
Nitrogen reduseres med over 90 % og dette tyder pd
at det skjer en effektiv nitrifisering og denitrifisering
i filteret. Organisk materiale (mélt som KOF) og
suspendert stoff (SS) reduseres med 99 % eller mer.
Rejektvannet har like god eller bedre kvalitet enn
utlgpet fra selve renseanlegget. Forelopig blir rejekt-
vannet ledet tilbake til renseanlegget. Dersom ren-
seevnen i slamavvanningsbassengene fortsatt er pa
samme niva som i forste driftsar er det ingen grunn
til 4 lede vannet tilbake til renseanlegget.

Det er foretatt noen malinger av avvanningshastig-
heten. Disse viser at ca. 70 % av vannet dreneres
bort de forste 12 timene etter tilfersel. Etter 18—20
timer er ca. 90 % av vannet drenert. Etter ett dogn
i nedbersfattige perioder kan torrstoffet i slammet
oke til mellom 7,5 og 8,5 %. Etter tre uker kan det
vere oppe i 13-14 %.

@konomi

Renseanlegget i Tvedestrand kostet totalt 19,5 million-
er kroner, herav ble 3,5 millioner bruke til slamav-
vanningsbassengene. Det nesten ingen driftutgifter
til slambehandling for bassengene mé temmes. An-
legget i Tvedestrand har nd veert i drift i snart 8 ér,
men driftspersonalet regner med at de kan drive i
10 ér til for bassengene méd tommes. Ifolge opplys-
ninger fra Tvedestrand kommune er besparelsene
til drift sd store i forhold til andre slambehandlings-
metoder at slamavvanningsanlegget i realiteten var
nedbetalt etter bare tre ars drift.

Tabell 3-13. Renseeffekter for slamavvanningsbassengene i Tvedestrand, ferste driftsar (fra Norgaard og Liltved

1999).
Stoff Tot-P (mg/l) NH4-N (mg/l) NOs-N (mg/l) Tot-N (mg/l) KOF (mg/l) SS (g/l)
Slamvann 71 13 0,9 184 3655 3,7-5,0
Rejektvann 0,05 0,18 3,2 6,7 38 0,005
Rensegrad % 99 98 94 99 99
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