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Sammendrag

Denne veiledningen gir anvisninger for dimensjonering
av enhetsprosesser for behandling av drikkevann og
anbefalinger mht. hvordan man kan sette sammen
enhetsprosesser til vannbehandlingsanlegg for ulike
typer av vannkilder som er vanlige i Norge.

Veiledningen er ment som anbefalinger til de som
planlegger og prosjekterer vannbehandlingsanlegg og
representerer ikke godkjenningskrav for slike anlegg.

Det kan veere grunner for & avvike fra de kriterier som blir
anbefalt i det enkelte tilfellet. Ved a folge anbefalingene i
veiledningen sikrer man imidlertid at vannbehandling-
sanlegget ikke blir feildimensjonert.

Selv om det er lagt vekt pa de enhetsprosesser som

har veert mest brukt i Norge, har man ogsa tatt med
enhetsprosesser som mer brukes i andre land men som
kan forventes a bli brukt ogsa i Norge i fremtiden.
Omtalen av enhetsprosessene er i veiledningen organ-
isert etter hva man tar sikte pa med behandlingen.

| tillegg til innledende kapitler om dimensjoneringsgrun-
nlag og forbehandling, inneholder veiledningen kapitler
om metoder for fierning av:

« partikler - herunder koagulering, flokkulering og
fnokkseparasjon (sedimentering, flotasjon, sandfiltre-
ring og membranfiltrering)

* humus (naturlig organisk materiale - NOM)

- herunder koagulering/fnokkseparasjon, mem-
bran(nano)filtrering, ozonering/biofiltrering og
ionebytting

* lett nedbrytbart organisk materiale - herunder
biofiltrering og langsomfiltrering

* organiske mikroforurensninger - herunder adsorp-
sjon pa aktivt kull, kjemisk oksidasjon, biofiltrering og
membranfiltrering

« gasser (gassoverfering) - herunder inndrivning
(lufting) og avdrivning av gasser

* uorganiske stoffer - herunder metoder for fjerning
av jern og mangan, kalsium og magnesium, nitrogen-
forbindelser, fluor og arsen, radionuklider og tung-
metaller

* lukt og smak - herunder adsorpsjon pa aktivt kull,
kjemisk oksidasjon og biofiltrering

« smittestoffer - herunder fjerning og inaktivering
(desinfeksjon ved klorering, ozonering og UV-
bestraling)

| tillegg inneholder veiledningen et kapittel om
korrosjonskontroll og et om valg av behandlingstiltak
og oppbygging av behandlingsanlegg.

Under hvert kapittel (organisert etter formalet med
behandlingen) anvises dimensjoneringskriterier for
enhetsprosesser som kan benyttes for a na formalet.
Under hver enhetsprosess beskrives enhetsprosessen
og dens anvendelsesomrade, konstruktiv utforming av
anlegg for enhetsprosessen og dimensjoneringskriterier
for vedkommende enhetsprosess brukt for det aktuelle
formalet.

Det er lagt vekt pa & bestemme starrelse pa rense-
reaktorer som skal benyttes i de enhetsprosesser som
velges ved de ulike rensemetodene med henblikk pa
gnsket renseresultat. Man gar ikke inn pa dimensjoner-
ing av utstyrsenheter som pumper av ulikt slag,
kjemikalie-beholdere, maskinteknisk og elektroteknisk
utstyr, prosess-styringsutstyr, etc.

Som i alle veiledninger av denne typen, er det lagt inn en
viss sikkerhetsfaktor som skal forhindre underdimensjone-
ring. Der dimensjoneringskriteriene ikke er dpenbare,
anbefales det at man utfarer laboratorie- eller pilot-forsgk
for & etablere grunnlaget for dimensjonering.

Norsk Vann BA

Adresse: Vangsvegen 143, 2321 Hamar
Telefon: 62553030

E-post: post@norskvann.no
Internettadresse: norskvann.no

Rapportens tittel

Veiledning for dimensjonering av vannbehandlingsanlegg

Forfattere
Hallvard @degaard, NTNU/SET, Jon Brandt, Asplan Viak,
Svein Forberg Liane, Sweco og Stein @sterhus, NTNU

Rapportnummer: 212 - 2015

ISBN 978-82-414-0363-7 (trykt utgave)
ISBN 978-82-414-0369-9 (elekt. utg.)
ISSN 1504-9884 (trykt utgave)

ISSN 1890-8802 (elekt. utg.)

Emneord, norske
Drikkevann, vannbehandling, dimensjonering,
prosjektering vannforsyning

Emneord, engelske
Drinking water, water treatment plants,
design and dimensioning

NORSK VANN RAPPORT 212/2015 3




Forord

Norsk Vann gir med dette ut en veiledning i dimens-
jonering av vannbehandlingsanlegg for drikkevanns-
forsyning etter manster fra tilsvarende veiledning for
dimensjonering av avlgpsren-
seanlegg (Norsk Vann rapport
168/2009). Det er lagt vekt
pa metoder som er vanlig
brukt under norske forhold. |
stgrre grad enn innen
avlgpsrensing, kan flere ulike
enhetsprosesser fare frem til
det gnskede behandlingsre-
sultat. Det er derfor i denne
veiledningen i sterre grad lagt
vekt pa a beskrive ulike
metoder for det aktuelle
formal.

Veiledningen er ment som
anbefalinger til de som
planlegger og prosjekterer
vannbehandlingsanlegg og
ma ikke betraktes som godkjenningskrav for slike anlegg.
Det kan veere grunner for a avvike fra de kriterier som blir
anbefalt i det enkelte tilfellet. Ved & falge anbefalingene i
veiledningen sikrer man imidlertid at vannbehandling-
sanlegget ikke blir feildimensjonert.

Som i alle veiledninger av denne typen, er det lagt inn en
viss sikkerhetsfaktor som skal forhindre underdimens-
jonering. Der dimensjoneringskriteriene ikke er apenbare
og der man vil ha stor nytte av det, anbefales det at man
utfarer laboratorie- eller pilot-forsgk for & etablere
grunnlaget for dimensjonering.

Innholdet i veiledningen er basert pa en lang rekke kilder.
Noen av disse er tidligere Norsk Vann rapporter, noen er
leerebagker, noen er tilsvarende veiledninger fra andre
land, og noen er vitenskapelige rapporter og artikler. De
dimensjoneringsverdiene som er satt, stammer som
oftest ikke fra én kilde, men er basert pa vurdering av

«Mens vannbehandling i stor
grad er «skreddersgmy er avlgps-
behandling i sterre grad «ferdige
merkeklzery. Dette setter store
krav til kompetansen til de som
skal utforme og dimensjonere
vannbehandlingsanlegg. Det er
ikke nok a veere ekspert pa én
eller fatall vannbehandlings-
metoder. Man ma kjenne alle
metoder som er aktuelle.»
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verdier fra en rekke kilder samt forfatterens egen erfaring
og vurderingsevne. Ettersom denne veiledningen i
hovedsak vil bli benyttet i Norge av, for det meste av
medlemmer av Norsk Vann og
deres radgivere, er det lagt
vekt pa & henvise til tidligere
Norsk Vann rapporter og
veiledninger. | slike tilfeller
henvises det ikke til underlig-
gende referanser.

Leder for prosjektet og
forfatter av veiledningen har
veert prof. em. Hallvard
(Jdegaard, NTNU/ SET AS.
Prosjektleder har under
arbeidet radfert seg med en
ekspertgruppe foreslatt av
prosjektleder og oppnevnt av
Norsk Vann, bestaende av: Jon
Brandt (AsplanViak), Bjgrnar
Eikebrokk (SINTEF). Svein
Forberg Liane (Sweco) og Stein @sterhus (NTNU). |
tillegg har forfatteren radfert seg med en rekke eksperter
i innland og utland under utarbeidelsen av veiledningen.

Til prosjektet har Norsk Vann oppnevnt en referanseg-
ruppe blant sine medlemmer, bestaende av: Malfrid
Storfiell (HIAS), Arne Seim (Bergen Vann), Lars Hem
(VAV), Kaj-Werner Grimen (MOVAR), Gunnar Mosevoll
(Skien kommune).

Norsk Vann takker alle som har bidratt i arbeidet med
veiledningen.

Hamar, 01.09.2015

Kjetil Furuberg
Norsk Vann




English summary

This report is published in Norwegian by Norwegian Water BA (Norsk Vann BA).

Address: Vangsvegen 143, NO-2321 Hamar,
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Phone: +47 62553030

E-mail: post@norskvann.no

Website: www.norwegian-water.no
www.norskvann.no

Report no: 212 - 2015

Report title: Guideline for design and dimensioning

of water treatment plants

This report gives guidelines for the design and dimensioning
of unit processes for the treatment of drinking water as well
as recommendations on how to put unit processes together
to become a full drinking water treatment plant for raw
waters from typical Norwegian drinking water sources.

The guideline report includes recommendations for those
who plan and project drinking water treatment plants.
These recommendations should not be viewed as rules for
approval. There might be reasons for choosing other criteria
than those recommended here. However, by following these
recommendations, one can assure that the plant will not be
under-dimensioned.

Even though the guideline report puts an emphasis on unit
processes that are most commonly used in Norway, other
unit processes that can be expected to be used in the future,
are also included. The reference to the unit processes is
organized according to what the purpose of the treatment
is. In addition to introductory chapters on design basis and
pre-treatment, the guideline report includes chapters on
method for the treatment of:

* particles - including coagulation, flocculation and
floc separation (sedimentation, flotation, sand- and
membrane filtration)

* humic substances (natural organic matter - NOM)
- including coagulation/floc separation, membra-
ne(nano)filtration, ozonation/biofiltration and ion
exchange

« easily biodegradable organic substances - inclu-
ding biofiltration and slow sand filtration

* organic micro-pollutants - including activated
carbon adsorption, chemical oxidation, biofiltration
and membrane filtration

* gases (gas transfer) - including aeration and
stripping of gases

* inorganic substances - including methods for
removal of iron and manganese, calcium and
magnesium, nitrogen compounds, fluoride and
arsenic, radionuclides and heavy metals
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* taste and odor - including activated carbon
adsorption, chemical oxidation and biofiltration

* infectious microorganisms - including removal as
well as inactivation (disinfection by chlorine, ozone
and UV-irradiation)

The guideline report also includes chapters on corrosion
control as well as on selection of unit processes for various
raw water sources.

In each chapter (that is organized according to the purpose
of the treatment) dimensioning criteria are given for unit
processes that may be used for the treatment purpose in
question. Under each unit process, the process as such, as
well as its area of application and its constructive design is
described and dimensioning criteria for the unit process
used for the treatment purpose in question.

There is an emphasis on sizing of the treatment reactors
that are to be used. Dimensioning of equipment such as
pumps, chemical dosing containers, machine- and ele-
ctro-technical equipment including process control
equipment etc. is not dealt with.

As in all guidelines of this sort, a certain safety factor is
included in order to prevent under-dimensioning. Where the
dimensioning criteria are not obvious, it is recommended
that lab- and pilot-experiments are used to establish sound
dimensioning criteria.
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1. Innledning

Norsk Vann har besluttet at det skal utarbeides en Veiledning for dimensjonering av vannbehandlingsanlegg etter
menster fra tilsvarende Veiledning for dimensjonering av avlgpsrenseanlegg (Jdegaard et al., 2009)

Det er mindre vanlig for et land & ha retningslinjer for dimensjonering av vannbehandlingsanlegg enn for avlgpsrense-
anlegg. Dette skyldes nok dels at ravannskvaliteten for vann som skal brukes til drikkevann varierer langt mer enn
kvaliteten pa avlgpsvann, men ogsa at det brukes et langt starre tilfang av behandlingsmetoder. Mens vannbehand-
ling i stor grad er «skreddersemy er avlgpsbehandling i sterre grad «ferdige merkeklaery». Dette setter store krav til
kompetansen til de som skal utforme veiledning om dimensjonering av vannbehandlingsanlegg. Det er ikke nok a
vaere ekspert pa én eller fatall vannbehandlingsmetoder. Man ma kjenne alle metoder som er aktuelle. Derfor vil
denne dimensjoneringsveiledningen ogsa fa et visst preg av a vaere en veiledning i prosessvalg.

Man har funnet det hensiktsmessig a inndele veiledningen etter hva som er hovedformalet med vedkommende
rensetiltak (fijerning av partikler, tungt nedbrytbart organisk stoff (humus), lett nedbrytbart organisk stoff, uorganisk
stoff, mikroorganismer, gasser osv.). Under hovedformalet omtales dimensjoneringskriterier for enhetsprosesser som
er rettet mot det hovedformalet.

Det er lagt vekt pa de «store linjer» dvs. 8 bestemme starrelse pa rensereaktorer som skal benyttes i de enhetspro-
sesser som velges ved de ulike rensemetodene med henblikk pa ansket renseresultat. Man gar ikke inn pa dimensjo-
nering av utstyrsenheter som pumper av ulikt slag, kjiemikalie-beholdere, maskinteknisk og elektroteknisk utstyr,
prosess-styringsutstyr, etc.

1.1. Veiledningens gyldighet

| Norge er det krav om at alle anlegg > 50 personer eller > 20 husstander/hytter tilknyttet, samt til helseinstitusjoner,
skoler og barnehager personer tilknyttet skal vaere godkjent av Mattilsynet. Det er derfor naturlig at dette ogsa settes
som nedre grense for veiledningens gyldighet selv om man vil ha nytte av veiledningen ogsa ved dimensjonering av
mindre anlegg.

| utgangspunktet er dimensjoneringskriteriene slik satt opp at man ved & fglge dem skal klare a oppna de vannkvali-
tetskrav som er nedfelt i den norske drikkevannsforskriften (Helse og omsorgsdepartementet, 2001) og dens veileder
(Mattilsynet, 2011). | enkelte tilfeller er det anbefalt at man dimensjonerer for skjerpede krav i forhold til drikkevanns-
forskriftens og veilederens bestemmelser. | sa fall er dette angitt.

| enkelte tilfeller oppgis veiledende dimensjoneringskriterier som et variasjonsomrade og med en anbefalt dimensjo-
neringsverdi. | andre tilfeller er det mest naturlig kun a oppgi et variasjonsomrade fordi en enkelt verdi innen dette
omradet ikke nadvendigvis er mer & anbefale enn en annen.

Generelle dimensjoneringsanvisninger skal «ligge pa den sikre sideny». Dette gjelder ogsa i denne veiledningen.
Det kan derfor veere at man anbefaler kriterier som er mer «konservative» enn det driftserfaringer pa enkelte
eksisterende anlegg kan oppvise.

Veiledningen er basert pa en lang rekke publikasjoner fra innland og utland inkludert laerebgker, veiledningen og
standarder fra en rekke land. Man har valgt a legge vekt pa henvisninger til Norsk Vann rapporter og ikke enkeltpubli-
kasjoner som er underliggende i disse. Nar det anses formalstjenlig for begrunnelsen av det som anfares eller
publikasjonen ikke er referert til i relevant Norsk Vann rapport, refereres det pa vanlig mate til vedkommende
publikasjon.

Illustrasjoner blir bare benyttet i den grad den er nadvendig for a anskueliggjare et dimensjonerings-kriterium eller er
selv en del av et slikt.
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1.2. Veiledningens innhold

Veiledningen gir dimensjoneringskriterier for enhetsprosesser i vannbehandlingsanlegg. Et slikt behandlingsanlegg
bestar vanligvis av flere enhetsprosesser som settes sammen pa en slik mate at malet med behandlingen av det aktu-
elle vannet kan nas. Malet med behandlingen er vanligvis 8 mgte myndighetenes krav (som i Norge er nedfelt i
drikkevannsforskriften), men i enkelte tilfeller kan ambisjonen vaere hayere, enten fordi de valgte enhetsprosesser
automatisk vil gi en kvalitet som er bedre enn minstekravet i drikkevannsforskriften, eller at vannverkets eier gnsker
en bedre kvalitet. Valget av enhetsprosesser skjer pa bakgrunn av vannets sammensetning, kravet til det behandlede
vannets kvalitet, starrelse pa anlegget og skonomi. Kapittel 14 inneholder veiledning i valg av behandlingstiltak og
oppbygging av vannbehandlingsanlegg.

| veiledningen gis det dimensjoneringskriterier for enhetsprosesser, men det skjeles ogsa til hvordan enhetsproses-
sene blir brukt (dvs. hvilken kombinasjon av enhetsprosesser man har) og hvordan dimensjoneringsverdiene kan
endre seg avhengig av i hvilken sammenheng de star. Veiledningen inndeles etter metoder som benyttes for a lgse
det det mest karakteristiske problem med vannet:

a) Metoder for partikkelfjerning

b) Metoder for fierning av tungt nedbrytbart, naturlig organisk materiale (NOM - humus)

c) Metoder for fjerning av lett nedbrytbart organisk materiale

d) Metoder for fjerning av organiske mikroforurensninger

e) Metoder for gassoverfgring

f) Metoder for fjerning av uorganiske stoffer

g) Metoder for fjerning av lukt og smak

h) Metoder for desinfeksjon

i) Metoder for korrosjonskontroll

Farst skal imidlertid karakteristika for norske vannkilder samt dimensjoneringsgrunnlaget kort omtales.
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2. Dimensjoneringsgrunnlag

De viktigste elementene i dimensjoneringsgrunnlaget er:

1) Ravannets sammensetning - herunder variasjonsomrade og eventuelle utviklingstrender
2) Dimensjonerende vannkvalitet

3) Dnsket rentvannskvalitet

4) Dimensjonerende vannmengde

2.1. Ravannets sammensetning

Man ma skaffe seg sa god oversikt over radvannet sammensetning som overhode mulig - ikke bare i form av middel-
verdier over aret, men helst variasjoner over aret, sesongen(maneden), uken og dggnet. Det er om a gjare a karakteri-
sere vannet pa de tidspunkt som blir kritisk for dimensjoneringen og det er ofte ved ekstreme vaersituasjoner, f.eks.
ved stor nedbar, ved stor sn@smelting, ved tarke, ved haye/lave temperaturer, etc.

Det er viktig & papeke at klimaendringene kan pavirke utviklingen av vannkvaliteten. Ved dimensjonering av vannbe-
handlingsanlegg ma man skaffe seg sa god kunnskap som mulig over ulike trender og ta disse med i vurderingen nar
grunnlaget for dimensjonering skal bestemmes.

2.1.1. Proveprogram

Det er dessverre ikke noen god tradisjon for & analysere pa ravann i norske vannverk og mesteparten av kvalitetskon-
trollen er pa levert vann (nett-praver). Ved dimensjonering av vannbehandlingsanlegg er imidlertid ravannskvaliteten
av avgjgrende betydning, og altfor ofte ser man at planlegging og prosjektering av vannbehandlingsanlegg blir basert
pa for darlig dokumentasjon av ravannets kvalitet. Man bar derfor legge inn et mer omfattende praveprogram nar et
vannbehandlingsanlegg skal planlegges og dimensjoneres. | tillegg til den pravefrekvensen som er palagt av Mattilsy-
net, kan man benytte et program tilsvarende det «risikobaserte praveprogrammet» som foreslas i MBA-veiledningen
(@degaard et al., 2014) men da ogsa inklusive fysisk/kjemiske parametere.

Rutineprogram for kartlegging av hygienisk vannkvalitet tar normalt ikke hensyn til at risikoen for mikrobiell kontami-
nering av drikkevannet er stgrre i visse klimatiske og sesongmessige situasjoner. Ravannskilden er, for eksempel,
utsatt for starre mikrobiell forurensning ved regnveer og/eller sngsmelting enn ved tarrveer.

Dette gjelder ogsa overflatevannpavirket grunnvann og grunnvann fra kunstig infiltrert overflatevann. Nar det gjelder
grunnvann i lasmasser, er det mindre sannsynlig at resultatet av vannkvaliteten varierer like mye som i overflatevann
og man kan vurdere et mindre omfattende provetakingsprogram. Nar det gjelder elver og bekker som kilde, ma man
bruke skjgnn men ogsa her vil man forvente starst forurensning i forbindelse med store nedbgrsmengder, og ravanns-
prever bar tas ut da. Med elvevann er hyppig ravannsanalyse nadvendig for a fange opp kvalitetssvingninger.

| MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014) anbefales det at preveomfanget i det risikobaserte preveprogrammet bar
minst vaere som vist i tabell 2.1. For de fleste tilfeller anbefales det at preaveomfanget er det dobbelte av det som er
angitt som minimum i tabell 2.1.

Den enkelte vannverkseier vil selv veere den beste til a finne ut nar risiko for kontaminering er starst og det risikoba-
serte praveprogrammet ber tilpasses dette. Har man praver for lengre tid enn ett ar, der pravene oppfattes a veere

godt representative for det man er ute etter a finne, bruker man dette grunnlaget.

Tabell 2.1 Anbefalt minimum praveomfang (i lapet av et dr) knyttet til dimensjonering av vannbehandlingsanlegg

Vannverksstorrelse Proveomfang/Proverunder
<1000 pe =6

1000 -10.000 pe =12

>10.000 pe =24
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2.1.2. Parametere i prgveprogram.

Valg av parametere som medtas i prgveprogrammet vil veere avhengig av hvilken type av ravannskilde man har og
hva som er forventede utfordringer, men i tillegg til de mikrobielle parametere som er beskrevet i MBA-veiledningen,
anbefales det at et utvalg av fysisk/kjemiske parametere (se tabell 2.2), inkluderes for de ulike ravannstypene - som
et minimum.

Man skal sgke mest mulig informasjon om de vannkvalitetsparametere som har stgrst betydning for dimensjonerin-
gen. Dersom de farste prgvene viser sma variasjoner fra den ene til den andre over en periode, kan man vurdere &
kutte ned pa disse parameterne til fordel for parametere som viser starre variasjon fra prave til prove.

Ved pravetaking i grunnvannsanlegg med flere branner, er det nadvendig a ta praver fra alle brannene og a la
brennpumpa ga tilstrekkelig lenge til at vannkvaliteten stabiliserer seg, far praver for bestemmelse av dimensjone-
rende vannkvalitet tas.

2.2. Dimensjonerende vannkvalitet

Dimensjonerende vannkvalitet er den vannkvalitet som man ma dimensjonere den aktuelle enhetsprosess for, og
denne kan avhenge av hvilken enhetsprosess det er snakk om og hvor i prosessanlegget enhetsprosessen er plassert.

| utgangspunktet skal man dimensjonere for den parameterverdi som ikke overskrides (evt. underskrides) i 95 % av
pravene over praveperioden. Produksjonsvannmengden ma ved drift tilpasses aktuell vannkvalitet som i ekstreme
tilfeller kan overstige dimensjonerende vannkvalitet. Det kan vaere ngdvendig & vurdere bade hayeste og laveste verdi
for en parameter (f.eks. pH, farge, turbiditet, temperatur osv.)

Dersom ikke noe tilsier noe annet, skal vannbehandlingsanlegg for overflatevann fra dype innsjger med sprangsjikt
samt grunnvann ikke dimensjoneres for en temperatur hgyere enn 4°C. Anlegg for elvevann bgr ikke dimensjoneres
for en vanntemperatur over 1,5 °C. Enkelte enhetsprosesser (f.eks. biologiske prosesser) er mer temperaturfalsomme
enn andre og man ma se variasjon av ravannskvalitet over aret i sammenheng med valg av vannbehandlingsmetode.

Ved planlegging og dimensjonering ma man ta hensyn til klimaendringene og de utviklingstrender man kan forvente i
lys av disse.

Seerlig dersom ravannet har hayt humusinnhold vil det i tillegg vaere nyttig fa utfart NOM-fraksjonering og
BDOC-analyse for & vurdere vannets behandlingsbarhet og biostabilitet.

For grunnvann anbefales full fysisk og kjemisk (IC og ICP-AES) analyse av én prave. Radonanalyse ber ogsa utfares
pa én prave.
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Tabell 2.2 Anbefalte fysisk/kjemiske analyseparametere for ravannet i tilknytning til dimensjonering

av vannbehandlingsanlegg

Vannkildetype

Parameter

Vann fra dype innsjeer

Turbiditet, fargetall, UV-absorpsjon, TOC, pH, alkalitet, kalsium,
| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall prever ogsa analyserer for:
jern og mangan, oksygen

Humusholdig vann innsjeer
og elver

Turbiditet, fargetall, UV-absorpsjon TOC, pH, alkalitet, kalsium, jern, mangan
| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall prever ogsa analyserer for:
oksygen, ammonium

Algebelastede innsjger og
tjern

Klorofyll, turbiditet, fargetall, UV-absorpsjon, TOC, pH, alkalitet, kalsium, jern, mangan
| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall praver ogsa analyserer for:
oksygen, ammonium, nitrat, fosfat

Grunnvann fra lgsmasser

Turbiditet, fargetall UV-absorpsjon, TOC, pH, alkalitet, kalsium, magnesium, ledningsevne, jern,
mangan, oksygen

| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall praver ogsa analyserer for:
CO,, radon, fluorid og ammonium

Grunnvann fra fjellbrenner

Turbiditet, fargetall, UV-absorpsjon TOC, pH, alkalitet, kalsium, magnesium, ledningsevne, jern,
mangan, oksygen

| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall praver ogsa analyserer for:
CO,, radon, fluorid og ammonium

Grunnvann fra kunstig infil-
trert overflatevann

Turbiditet, fargetall, TOC, pH, alkalitet, kalsium, magnesium, jern, mangan,
| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall prever ogsa analyserer for:
oksygen, CO,, ledningsevne

Saltvann og brakkvann

Klorid, natrium, ledningsevne, turbiditet, fargetall, pH, alkalitet, kalsium, magnesium
| starten av preve-programmet anbefales det at man i én eller et fatall prever ogsa analyserer for:
TOC, jern, mangan, ammonium

2.3. Dimensjonerende vannmengde

Dimensjonerende vannmengde (Q,, ) for et vannbehandlingsanlegg skal settes lik den maksimalt nadvendige
produksjonsvannmengde pa timebasis ved dimensjoneringstidspunktet,

Q,,=Q

dim

makstime i maks degn

Bestemmelsen av dimensjonerende vannmengde ma ta hensyn til forbruket og variasjonen i dette og til utjevningse-
lementer (haydebasseng etc.) i vannforsyningssystemet. Der man har utjevningsmagasiner i tilknytning til vannbe-
handlingsanlegget, er:

Q =Q

dim, utjevning middeltime i maks degn

Ved bestemmelse av dimensjonerende vannmengder skal det tas hensyn til eventuelle returstremmer og evt. vanntap
i prosessene. Avhengig av hvordan vannbehandlingsprosessen er oppbygget, kan ulike trinn i prosessen dimensjone-
res for ulike vannfaringer, nemlig den som blir dimensjonerende for dette trinnet. Det er en fordelaktig med sa jevn
vannproduksjon som mulig og derfor at buffervolumer bygges inn i vannbehandlingsanlegget.
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3. Forbehandling

| mange vannverk er det behov for forbehandling av vannet for at man skal unnga driftsproblemer i de etterfalgende
behandlingstrinn. | de fleste tilfeller innebzerer forbehandlingen en eller annen form for partikkelseparasjon (siling,
sedimentering etc.) for a forhindre at levende eller dade, organiske eller uorganiske partikler, planter eller dyr
kommer inn i behandlingsprosessen.

Det kan ogs3, i enkelte tilfeller, vaere hensiktsmessig med kjemisk forbehandling - dvs. tilsetting av et kjemikalium,
f.eks. et desinfeksjonsmiddel for & forhindre biologisk vekst i tilfarselssystemet til vannbehandlingsanlegget - eller i
dette.

3.1. Mekanisk forbehandling - Siling (planfiltrering)

Mekaniske forbehandling tar sikte pa fjerning av relativt store partikler (> 0,1 mm) og siling er den mest vanlige
forbehandlingsmetoden. @vrige partikkelseparasjonsmetoder er omtalt i kap. 4.

3.1.1. Beskrivelse
Ved siling (planfiltrering) passerer vannet gjennom en flate (silduk) med ubetydelig dybde og partiklene i vannet
separeres ved at de er stagrre enn sil-apningene i silduken som vannet strgmmer gjennom

3.1.2. Anvendelsesomrade
De fleste vannbehandlingsanlegg bar ha sil med lysapning 0,4 mm eller finere far vannet slippes inn til behandlings-
anlegget.

| enkelte tilfeller hvor man benytter eutrofierte innsjser som kilde kan hgy algevekst representere et problem i
perioder. Det kan da vaere aktuelt a sette inn mikro-sil eller flotasjonsanlegg som forbehandling for 8 handtere det.

Enkelte av de store elvene i verden er sterkt slamfarende. Det gjelder ogsa noen bre-elver i Norge. Sedimentering
(uten for-koagulering) benyttes enkelte steder som forbehandlingsmetode for a separere siltfraksjoner. Som oftest
ma man imidlertid ty til koagulering av elvevann for & klare & avskille finfraksjoner (leir) fra vannet

3.1.3. Konstruktiv utforming

Man skiller mellom:

1) grovsiling, med typisk lysapning 2 - 4 mm, som hovedsakelig benyttes for & beskytte mot at starre gjenstander
eller levende organismer (fisk etc.) skal tilfares vannbehandlingsanlegget

2) finsiling, med typisk lysapning 0,4 - 0,6 mm, som benyttes for & hindre at starre partikler (smafisk, planterester
etc.) kommer inn pa behandlingsanlegget eller pa ledningsnettet

3) mikrosiling, med typisk lysapning 10 -50 um, som benyttes for a fierne alger og andre partikler >10-50 um

P& sma anlegg benyttes ofte trykksiler (ofte som mikrosiler) som kobles direkte inn pa overfaringsledningen uten a
bryte trykklinjen med fritt vannspeil. Denne type siler spyles/rengjares automatisk nar trykkfallet over silflaten

overskrider en pa forhand fastsatt grense.

Mikrosiler benyttes ofte som eneste forbehandling i anlegg for behandling av humusvann med lav turbiditet (for
eksempel membrananlegg og ionebytteranlegg).

| silanlegg bar det alltid veere minst to parallelle linjer slik at spyling av siler, rengjaring av silkammer og eventuelle
reparasjoner utfares uten at vannforsyningen avbrytes.

NORSK VANN RAPPORT 212/2015 15




3.1.4. Dimensjonering

Tabell 3.1 viser typiske verdier for dimensjonerende gjennomstremningshastigheter i ulike kategorier av siler beregnet

pa neddykket flate

Tabell 3.1 Typiske dimensjoneringsdata for siler

Siltype Lysapning (mm) v, (mm/s)’
Grovsil 1,0-50 150-200
Finsil 01-10 50-100
Mikrosil 0,01-0,1 5-50

v, = Dimensjonerende gjennomstremningshastighet beregnet pa neddykket flate (mm/s)

Mikrosiler dimensjoneres typisk for et normalt falltap gjennom silen pa 7,5 - 15 cm og et maksimalt falltap
pa 30 - 45 cm.

Siler er typisk prefabrikkerte enheter og det henvises til leverandarene for mer detaljerte kriterier for dimensjonering.

3.2. Kjemisk forbehandling

Kjemisk forbehandling innebaerer at man tilsetter et kjemikalium til ravannet for & forhindre biologisk vekst eller
korrosjon i tilfarselssystemet eller i behandlingsanlegget.

For-desinfeksjon med klor kan benyttes for a forhindre biologisk vekst i etterfalgende behandlingstrinn, men det
advares mot dette i humusholdig vann ettersom ugnskede klorerings-biprodukter vil dannes.

Tilsetting av ozon, kan ogsa vaere aktuelt & benytte i forbehandlingsgyemed - da for a forbedre koagulering (se avsnitt
4.3), fierne organiske mikroforurensninger (se avsnitt 7.3) eller produsere biodegraderbart organisk materiale foran
biofilter (se avsnitt 5.4).

Det kan ogsa veere aktuelt a tilsette korrosjonshindrende kjemikalier i forbehandlingen.

Kjemikaliebaserte forbehandlingsmetoder blir behandlet under respektive kapitler.
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4. Metoder for fjerning av partikler

4.1. Generelt om partikkelseparering

| dette avsnittet fokuseres det primaert pa enhetsprosesser for fjerning av partikler (turbiditet). | Norge har vi oftest a
gjore med blatt, humusholdig overflatevann med lavt partikkelinnhold. Det er imidlertid ikke uvanlig at elvevann eller
innsjgvann med hayt partikkelinnhold ogsa kan inneholde for mye humus. Dimensjonering av enhetsprosessene for
disse ulike typer av vann er ganske like. Ettersom humusvann med lavt partikkelinnhold er sveaert vanlig i Norge, skal
dimensjonering av koaguleringsanlegg for denne type vann blir spesielt omtalt i kap. 5 (avsnitt 5.2).

| forbindelse med behandling av drikkevann karakteriseres partikkelinnholdet i vannet vanligvis ved maling av
turbiditet. | enkelte tilfeller vil partikkeltelling gi ytterligere informasjon og for eutrofierte ravannskilder vil bestem-
melse av klorofyll vaere nyttig.

Partiklene kan ha ulikt opphav. Vanlige partikkeltyper er:

1) Mineralske partikler (leir- og jordpartikler etc.) som et resultat av erosjon (for eksempel breslam). Slike partikler
kan veere sveert sma og befinner seg i det kolloidale omradet (0,01-1 um), og holder seg derfor svevende i vannet og
skaper turbid vann.

2) Organiske partikler som stammer fra levende organismer, for eksempel bakterier, protozoer, alger etc. De fleste av
disse partiklene er i omradet 1-100 pm, men selv de sterste av disse partiklene (for eksempel alger) kan holde seg
svevende i vannet pga. sin evne til egenbevegelse. Oppblomstring av alger (eutrofiering) vil kunne skape hay tur-
biditet i mange vannkilder.

3) Mineralske og organiske partikler som stammer fra utslipp av avlgpsvann fra kommunale og industrielle anlegg
- samt fra jordbruket.

Av seerlig betydning for de behandlingsmetodene som benyttes for fijerning av partikler i vann er:

1) Partiklenes starrelse og tetthet (dvs. tyngde). Felles for partikler som gnskes fjernet i vann fra tradisjonelle vann-
kilder, er at de er sma (vanligvis i det kolloidale omradet) og/eller levende, og at de derfor holder seg svevende i
vannet og skaper turbiditet.

2) Partiklenes ladning. Partikler i vann ved normale pH-forhold for drikkevann er negativt ladet. Det innebaerer at de
omgir seg med en sky av positivt ladede ioner som gjar at partiklene frastater hverandre og ikke lgper sammen.
Visier at de et «stabiley.

En mate a separere partiklene pa er simpelthen a holde dem tilbake i en silflate (planfiltrering) eller i et lag med sand
eller annet granulaertmateriale (dybdefiltrering) der lysdpningen er mindre enn partiklenes starrelse. | tilfeller der
partiklene er relativt store, kan slik behandling (uten bruk av kjemikalier) veere tilstrekkelig. | andre tilfeller kan slik
behandling benyttes som forbehandling. Siling er omtalt i avsnitt 3.1. Ved bruk av membranfiltrering (som i realiteten
er planfiltrering med sveert liten lysapning) kan direkte filtrering (uten bruk av kjemikalier) fjerne selv de minste
partikler.

Normalt ma man imidlertid, for fjerning av svaert sma partikler (kolloider), farst pavirke deres ladning far partiklene
lar seg separere. Ved tilsetting av en positivt ladet koagulant kan man endre pa partiklenes stabilitet slik at de laper
sammen til aggregater av partikler (koagulering) som er store nok til a la seg separere. Partikkelseparasjonen kan skje
ved hjelp av en eller flere etterfalgende enhetsprosesser; som sedimentering/lamellsedimentering, flotasjon,
dybdefiltrering/sandfiltrering og membranfiltrering.

En totalprosess basert pa koagulering etterfulgt av flokkulering og partikkelseparasjon, er den hyppigst forekom-
mende vannbehandlingsprosess pa verdensbasis og anlegg basert pa disse prosessene refereres her til som
«koaguleringsanlegg» - som altsa er en betegnelse pa en metode sammensatt av mange enhetsprosesser.
Oppbygning av koaguleringsanlegg beskrives i avsnitt 4.2.

Koaguleringsanlegg kan ogsa benyttes for fierning av humus (se avsnitt 5.2) og i Norge er koaguleringsanlegg mer
brukt for dette formalet enn for partikkelfjerning alene (evt. kombinert humus og partikkelfjerning).
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De samme partikkelseparasjonsprosessene kan ogsa benyttes for separasjon av partikler/fnokker som er dannet
gjennom en fellingsprosess, f.eks. ved fjerning av jern og mangan.

4.2. Oppbygning av koaguleringsanlegg

Et koaguleringsanlegg kan vaere oppbygget som vist i figur 4.1. | den konvensjonelle prosesslgsningen er anlegget er
utstyrt med separasjon over to trinn, et grovseparasjonstrinn (normalt sedimentering eller flotasjon) og et finsepara-
sjonstrinn (normalt sandfiltrering)(figur 4.1a). Denne oppbygningen av koaguleringsanlegg dominerer der slammeng-
den som skal separeres er stor, f.eks. ved ravann fra slamholdige elver, innsjger med svaert hayt humusinnhold eller
eutrofierte (algerike) innsjger.

Koagulant  Flokk- Sediment./ Filtrering
tilsetting ulering flotasjon

a. Konvensjonell filtrering mm=) ) —

b. Direkte filtrering =)

c. Kontakt filtrering )

Figur 4.1 Ulike oppbygninger av koaguleringsanlegg

Dersom partikkelmengden ikke er spesielt stor (f.eks. i mange innsjavannverk) kan man utelate grovseparasjonsste-
get (sedimentering, evt. flotasjon) og ga direkte pa filtrering etter flokkulering (figur 4.2b). Da kalles prosessen
normalt koagulering/direktefiltrering. Utelater man ogsa flokkuleringssteget og lar flokkuleringen skje i selve filteret,
kalles prosessen koagulering/kontaktfiltrering (figur 4.2c). Direktefiltrering og kontaktfiltrering er i Norge mest
benyttet for behandling av humusholdig innsjgvann med lav turbiditet (se avsnitt 5.2).

| det falgende skal veiledende dimensjoneringskriterier for partikkelseparasjonsprosesser som benyttes i forbehand-
ling, i koaguleringsanlegg (bade for partikkel og humusfjerning) og i utfellingsanlegg gjennomgas.
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4.3. Koagulering

4.3.1. Beskrivelse

Ved koagulering tilsettes en koagulant for a destabilisere kolloider og humusmolekyler i vann slik at disse lgper
sammen (aggregerer) og danner fnokker (aggregater) som kan separeres i etterfglgende separasjonstrinn.

De vanligste koagulantene er aluminiumsulfat, jernklorid, jernkloridsulfat eller prepolymeriserte aluminium- eller
jernsalter (her referert til som poly-Al hhv. poly-Fe). Ettersom vannet i Norge ofte er surt og har lav alkalitet, og
ettersom koagulanten ogsa gir en sur reaksjon, ma man vanligvis tilsette et alkali (kalk, lut, soda) for at koagule-
rings-pH skal bli riktig. Kationiske polymerer (f.eks. kitosan) kan ogsa benyttes som koagulant.

4.3.2. Anvendelsesomrade

Koagulering benyttes primeert for:
« Fjerning av kolloidale partikler - turbiditet og mikroorganismer

« Fjerning av kolloidalt organiske stoff - humus

Koagulering av humusholdig vann behandles saerskilt i avsnitt 5.2.

| tabell 4.1 er det gitt en oversikt over koagulanter og andre kjemikalier som benyttes i koaguleringsanlegg samt deres

anvendelsesomrade.

Tabell 4.1 Oversikt over koagulanter og andre kjemikalier som benyttes i koaguleringsanlegg

Klassifisering av kjemikalium Kjemisk formel Molekylvekt (g/mol) Anvendelsesomrade

Koagulanter

Aluminiumsulfat A|2(504)3 14 H,0 594.4 Primaer koagulant

Aluminiumklorid AICI, 160,3 Brukes i blandinger med organiske polymerer
Polyaluminiumklorid Al(OH),(CD, Variabel Primeaer koagulant
Polyaluminiumsulfat Al (OH), (SO ). Variabel Primaer koagulant produsert pa stedet
Jernklorid FeCl, 162,2 Primaer koagulant

Jernsulfat Fe, (SO, 400,0 Primeaer koagulant

Jernkloridsulfat FeCISO, 1874 Primaer koagulant

Polyjernkloridsulfat Fe (OH),(CD (SO, Variabel Primaer koagulant produsert pa stedet
Kitosan Variabel Organisk primeer koagulant/flokkulant
Hjelpekoagulanter

Natriumsilikat/ aktivert silika Na,O(Si0,), 242-1562 Hjelpekoagulant surgjort pa stedet -
Bentonitt ALSi,O.(OH), 258

Syntetiske polymerer Variabel Variabel Koagulant (kationiske) og flokkulant
Kjemikalier for pH-korreksjon

Kalsiumhydroksid Ca(0H), 60,0 For pH-, alkalitet- og kalsiumkorreksjon
Natriumhydroksid NaOH 40,0 For pH- og alkalitetskorreksjon
Natriumbikarbonat Na,CO, 106,0 For pH- og alkalitetskorreksjon
Kalsiumkarbonat CaCo, 100,0 For pH-, alkalitet og kalsiumkorreksjon
Karbondioksid COo, 44,0 For pH- og alkalitetskorreksjon

| visse sammenhenger brukes skreddersydde koagulanter, f.eks. ekstra surgjorte metallkoagulanter.

Det vises for gvrig til Mattilsynet sin oppdaterte liste (per 2015) over godkjente vannbehandlings-kjemikalier

(Mattilsynet, 2015).

4.3.3. Konstruktiv utforming

Ved koagulering av kolloider er innblandingen av kjemikalier viktig, bade fordi reaksjonen med vannet er meget rask
(< 1sek) og dosen ma veere lav dersom man skal unnga overskudd av koagulant i det behandlede vannet.
Innblandingsenheten, hvor blanding av vannstram og kjemikaliestram skjer, har som hensikt & blande de to stram-
mene hurtigst mulig, slik at koagulanten utnyttes best mulig.
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Noen erfaringer kan tyde pa at innblandingen av koagulant ved humusfjerning er av mindre viktighet enn ved
partikkelfjerning (Eikebrokk, 2012a).

Innblandingen kan med fordel skje i en stempelstremningsreaktor, f.eks. i en innblandingsinnsats (ulike utforminger
er tilgjengelige pa markedet) pa et tillapsrer til flokkuleringsbassengene eller filtrene. Ulike typer av rar-innblan-
dingsenheter (plasskonstruerte eller prefabrikkerte) benyttes, f.eks. (se figur 4.2):

* Venturi-innblandere

* Jet-innblandere (jet skapt ved hjelp av pumping)

« Statiske miksere

_@ o B
b L o XX

I

a. Venturi innblander b. Jet innblander c. Statisk mikser

Figur 4.2 Prinsippskisse av uliketyper av rer-innblandere

Det er ogsa eksempler pa at koagulanten blir tilsatt i sterkt omrarte kammer (hurtigmiksere), men denne typen
innblandingsenhet er mindre effektiv enn en rar-innblandere pga. de kortslutningsstremmer som vil forekomme i
hurtigmiksere. @nsker man a bruke hurtigmiksere, bar det vaere minst to slike i serie.

4.3.4. Dimensjonering

Dimensjonering av koaguleringssteget bestar i a bestemme:
a) Starrelse og utforming av innblandingsenhet

b) Nadvendig koagulant-dose

c) Koagulerings-pH og pH-justeringskjemikalium

d) Mengde utfelt/koagulert materiale - slamproduksjonen

4.3.4.1. Dimensjonering av rgr-innblandingsenhet

Generelle dimensjoneringskriterier for innblandingsenheter kan vanskelig gis men som veiledning til dimensjonering
av rgr-innblandere, kan angis at oppholdstiden i rgr-innblanderen bgr vaere 2 - 5 sek ved en vannhastighet pa 0,8-2,0
m/s.

| en rar-innblander bar den turbulente hastighetsgradienten, G (se avsnitt 4.4.1) vaere > 1000 s™. For beregning av
G-verdi i rar, se avsnitt 4.4.4.2.

Falltapet gjennom en statisk mikser kan beregnes som:
h =f-L/d-v¥/2g

der h, = falltapet (m)
f = friksjonskoeffisienten = 1,0-1,5 (avhengig av fabrikat) i det turbulente omradet (Re>2000)
L = Lengden pa den statiske mikseren (m)
d = diameteren pa reret der den statiske mikseren er plassert (m)
v = vannhastigheten i rgret hvor den statiske mikseren er plassert (m/s)
g = tyngde-akselerasjonen (= 9,81 m/s?)

Det henvises for gvrig til leverandgrene av prefabrikkerte innblandingsenheter som kan gi detaljerte anbefalinger
mht. stagrrelse, utforming og falltap for aktuell innblandingsenhet.
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4.3.4.2. Bestemmelse av ngdvendig koagulantdose

Nadvendig koagulant-dose er avhengig av en rekke forhold (turbiditet, humusinnhold, pH, temperatur etc.) i det
vannet som skal koaguleres, men seerlig av pH under koaguleringen. Ettersom vannet i Norge vanligviser blgtt og har
lav alkalitet og at koaguleringsreaksjonen er sur, ma man vanligvis tilsette et pH-regulerende kjemikalium (alkali - se
tabell 4.1) for a sikre optimal pH under koaguleringen. Typiske doseringsmengder og optimale pH-verdier for de
vanligst brukte koagulantene er angitt i tabell 4.2.

Tabell 4.2 Typiske omrader for optimal pH- og koagulantdosering for tubiditetsfjerning®

Koagulant Typisk optimal pH Typisk dosering
Aluminiumsulfat 6,5-75 0,5-15mgAl/I
Jernklorid/Jernkloridsulfat 55-75 1,0 - 3,0 mg Fe/I
Prepolymerisert Al-klorid (PAX) 6,8-75 0,5-15mgAl/I

1) Optimal pH for koagulering hvor humusfjerning er det primaere mal, er typisk lavere og
doseringen typisk hayere enn nar turbiditetsfjerning er i fokus - se kap 5 (avsnitt 5.2).

Ved hgy turbiditet i ravann vil ngdvendig dose oke med gkende turbiditet, og det kan vaere nadvendig a styre dosen
etter innkommende turbiditet.

Ved lav turbiditet i ravann kan det veere aktuelt a tilsette hjelpekoagulant (se tabell 4.1), for a bidra til raskere
fnokkoppbygning og forbedret separasjon.

Kjemikalievalg og kjemikaliedose ma i hvert enkelt tilfelle bade veere slik at renseresultatet bli best mulig og at
restkonsentrasjonene av de tilsatte kjemikalier blir minst mulig. Det vil derfor ofte vaere hensiktsmessig a utfare
laboratorieforsgk/pilotforsgk far dimensjonerende dose bestemmes.

4.3.4.3. Bestemmelse av mengde utfelt materiale - slamproduksjonen
Slamproduksjonen vil vaere bestemt av mengde av fjernet suspendert stoff pluss mengde av utfelt materiale, og kan
bestemmes ved fglgende formel:

SP =SS, +K-D

der  SP, = slamproduksjonen (mg SS/1) etter koagulering (og flokkulering)
SS,, = konsentrasjonen av suspendert stoff i vann tilfert koaguleringstrinn
D = dosering av koagulant (mg Al (evt. Fe)/I)
K = utfellingskonstant? - kan ved dimensjonering settes lik 4,0 for Al og 2,5 for Fe

2) Den teoretisk verdien for K ved utfelling av hhv AI(OH), og Fe(OH), er hhv. 2,89 for Al 0g 1,91 for Fe. Ved dimensjonering ber man imid-
lertid ta hgyde for evt. andre utfellingsreaksjoner samt en sikkerhetsmargin. Eikebrokk (2012a) viser til forsgk med humusvann der
utfellingskonstantene ble bestemt til hhv. 4,2 for Al-koagulering og 2,5 ved Fe-koagulering.

Innkommende mengde suspendert stoff (SS, ) kan vaere sammensatt av SS i ravann og eventuelle returstremmer,
samt SS forarsaket av evt. forbehandlingsprosesser (f.eks. for korrosjonskontroll). Normalt vil imidlertid bidraget til
slamproduksjonen fra utfelt materiale veere langt starre enn bidraget fra SS i vann tilfert koaguleringstrinnet. Ofte har
man ikke data for SS i ravann, men derimot turbiditet. Det er ingen allmen-gyldig korrelasjon mellom turbiditet og SS,
men i leirfarende elver kan man anta at 1 NTU (turbiditet) tilsvarer 1-1,5 mg SS/I (for omradet 1- 10 NTU).
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4.4. Flokkulering

4.4.1. Beskrivelse

Flokkulering av koagulerte partikler til fnokker kommer i stand ved at de koagulerte partiklene bringes i kontakt med
hverandre og aggregerer. Dette skjer normalt ved en eller annen form for omraring i flokkuleringsreaktoren. Flokkule-
ringen kan ogsa forbedres ved tilsetting av polymerer (se figur 4.3).

Flokkuleringseffektiviteten (dvs. graden av aggregering av sma partikler til fnokker) er avhengig av:

1) den turbulente hastighetsgradient (G) som er et uttrykk for omblandingsintensiteten i flokkuleringsreaktoren.

2) oppholdstiden (T), og oppholdstidsfordelingen - et uttrykk for graden av stempelstramning - som kan uttrykkes
ved blandingseffektiviteten (m)

3) fnokkvolumfraksjonen (®) - et uttrykk for hvor stort volum fnokkene opptar av det totale reaktorvolum

Den turbulente hastighetsgradient, G, er gitt av tilfart effekt pr. volumenhet (watt/m?) og dynamisk viskositet (kg/m-s):
G= [P/(n-V)I”2

Der G = turbulent hastighetsgradient (s™)
P = Tilfart effekt (W) (IW =1kg-m?/s3)
p = dynamisk viskositet (kg/m-s)
V = reaktorvolum (m?)

Midlere dimensjonerende oppholdstid (T) er gitt som forholdet mellom reaktorvolum og vannmengde (V/Q, ),
mens blandingseffektiviteten, m, er identisk med antall kammer i flokkuleringsreaktoren dersom hvert kammer er
totalt omblandet. Ved & plassere flere total-omblandede kammer i serie, gkes blandingseffektiviteten slik at stram-
ningsbildet naermer seg det som oppnas ved stempelstramning, som er det optimale fra et flokkulerings-synspunkt.

Fnokkvolumfraksjonen, ® (dimensjonslas) er tilnaermet proporsjonal med partikkelkonsentrasjonen (C) som vil
primaert avhenge av type og dose av fellingsmiddel samt reaktorutforming (etablering av slamteppe osv.).

4.4.2. Anvendelsesomrade

Flokkuleringen er a betrakte som en forbehandlingsprosess for forbedrings av separasjon av partikulaert (vanligvis
koagulert eller utfelt) materiale - spesielt knyttet til grovseparasjon (sedimentering og flotasjon) men kan ogsa gi

forbedret separasjon ved direktefiltrering. Dette betinger imidlertid at G-verdien er tilstrekkelig hay (se tabell 4.4).
For lav G-verdi ved flokkulering i direktefiltreringsanlegg kan veere direkte uheldig.

Flokkulering benyttes primaert i koaguleringsanlegg for fjerning av turbiditet og fjerning av humus, men kan ogsa
vaere naturlig & benytte i utfellingsanlegg (f.eks. for fjerning av jern og mangan) eller i andre anlegg der fnokker skal
separeres.

4.4.3. Konstruktiv utforming

Flokkulering kan avstedkommes pa forskjellige mater, men i alle tilfeller ma det til en viss tilfart energi samt en viss
oppholdstid. For oversiktens skyld kan vi her skille mellom flokkulering ved mekanisk omrgring, flokkulering i slam-
teppe, flokkulering ved passasje gjennom et granulaert materiale og kjemisk flokkulering. Disse prinsippene (se figur
4.3) benyttes alle i vannbehandlingen - ofte samtidig i ett og samme anlegg.

| konvensjonelle koaguleringsanlegg (figur 4.3a) benyttes vanligvis flokkuleringstanker med mekanisk omraring som
skal sarge for kollisjoner mellom fnokkene og derfor flokkulering. | omrarte reaktorer benyttes vanligvis paddel-
omrarere eller propell-/turbin-omrarere. Vanligvis benyttes flere kammer i serie for a bedre oppholdstidfordelingen (i
retning av stempelstramning) og redusert omraringsintensitet fra farste til siste kammer dersom fnokkene skal
sedimenteres for filtrering.

| og med at flokkuleringshastigheten kan akes ved a ake fnokkvolumfraksjonen, kan hay flokkuleringsgrad oppnas ved
relativt lave oppholdstider i sakalte fnokkteppe- (“floc blanket") eller slamteppebassenger (figur 4.3b). Disse
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Figur 4.3 Prinsipper for utforming av flokkuleringsreaktorer

etableres som oftest i bunnen av sedimenteringsbasseng. Ofte kombineres bade omrering, slamteppe og sedimente-
ring i ett og samme basseng (se avsnitt 4.5.3.4).

En tilsvarende effekt far vi om det koagulerte materialet ledes gjennom en seng av granulaert medium (plastelemen-
ter, lgs «Lecay, grov sand, grus etc.) (figur 4.3c) ettersom vannet da ma passere omrader med stor mulighet for
kollisjoner mellom de utfelte partikler (bade seg i mellom og med det granulaere mediet).

Flokkulering kan ogsa oppnas ad kjemisk veg, ved tilsetting av flokkulanter (figur 4.3d), som organiske, anioniske
(negativt ladede) evt. non-ioniske polymerer. De er normalt syntetisk fremstilt, men kan ogsa vaere naturlige orga-
niske biopolymerer, som f.eks. alginater eler kitosan. De grunnleggende flokkuleringsmekanismer er de samme ogsa
ved tilsetting av kjemiske flokkulanter. Det trengs ogsa her en viss omraringsintensitet og en viss oppholdstid. Man
kan imidlertid operere med hayere omrgringsintensitet med det resultat at oppholdstiden kan gjgres mindre.
Kjemiske flokkulanter benyttes derfor primeert ved direktefiltrering og kontaktfiltrering hvor fnokkene utsettes for
haye skjaerkrefter, og hvor man er ute etter sma3, sterke og tette fnokker.

4.4.4. Dimensjonering

Ved dimensjonering av flokkuleringsreaktorer ma falgende bestemmes:
a) Starrelsen pa flokkuleringsreaktoren (evt. flokkuleringssonen)

b) Inndeling i reaktorkammer i omrarte reaktorer

o) Tilfert effekt til omrarere i omrarte reaktorer

Tabell 4.3 viser typiske dimensjoneringsverdier fra litteraturen for paddel-omraerere og propell-/turbin-omrarere.
Det er vanlig a bruke variabelt gir slik at omdreiningshastigheten kan endres.

Tabell 4.3 Typiske dimensjoneringskriterier for paddel- og propell/turbin-omrarere

Dimensjoneringsparameter Benevning Paddelomrgrer Propell/turbin-omrgrer
Hastighetsgradient (G) 3 10-50 10-100
Perferihastighet m/s 0,25-0,75 1-3

Rotasjonshastighet omdr./min 0,5-3 5-20
Kammerdimensjon (bredde/lengde-forhold) | m/m 3-25 3-8

Antall kammer antall 2-6 2-4

4.4.4.1. Dimensjonering av omrgrte flokkuleringsreaktorer

Ettersom en rekke forhold (se avsnitt 4.4.1) har innflytelse pa flokkuleringseffektiviteten, er dimensjoneringskriteriene
sammenfattet i en empirisk dimensjoneringsmodell for starrelsen pa flokkuleringsreaktoren, som inkluderer bade
omrgringsintensitet (representert ved G-verdi), oppholdstid (representert ved dimensjonerende oppholdstid) og
fnokkvolumfraksjonen (representert ved utfelt materiale som er tilnaermet proporsjonal med koagulantdosering):
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T =10960-G-m-k-D

dim,tot
der Timtor = total oppholdstid i flokkuleringsreaktoren (min)
G = turbulent hastighetsgradient i flokkuleringsreaktoren (s™)
m = antall like store kammer som flokkuleringsreaktoren er inndelt i
D = er doseringsmengde av koagulant (mg Al, Fe/I)

k = fnokkvolumkonstant (I/mg) - for Al og Fe settes k = 4,0 |/mg

Dersom man avtrapper G-verdien fra farste til siste kammer, slik man ber gjgre dersom farste fnokkseparasjonstrinn
er sedimentering, skal man i formelen for dimensjonerende oppholdstid benytte midlere G-verdi (forutsatt at
flokkulerings-kamrene er like store) beregnet som:

Gmid\ere = (G1 + GZ +.... Gn)/n

der G, .. G, = G-verdiiflokkuleringskammer 1, 2..n
T, = Oppholdstid i flokkuleringskammer 1, 2...n
T,,. = total oppholdstid i flokkuleringstanken (=T, + T,.. T )

Om man har forskjellig starrelse pa kammerene, skal man beregne midlere G-verdi som:
Gmid\ere = (G1 T] + GZ. TZ to Gn. Tn)/ Ttot

der  G,.. G, = G-verdiiflokkuleringskammer1,2..n
T, = Oppholdstid i flokkuleringskammer 1, 2...n
T,,. = total oppholdstid i flokkuleringstanken (=T, +T,... T )

Denne situasjonen krevet imidlertid en iterativ prosess, hvor man i utgangspunktet antar oppholdstiden i ligningen og
sa korrigerer etter hvert som den beregnede G-verdien innsatt i ligningen for T it OVErensstemmer med den antatte
oppholdstiden.

Anbefalte G-verdier er vist i tabell 4.4 som ogsa viser typisk korresponderende total oppholdstid (f.eks. beregnet pa
grunnlag av dimensjoneringsmodellen over) for flokkuleringsbasseng foran ulike separasjonsprosesser. Fra tabell 4.4
fremgar det at det er svaert mye & hente pa inndeling i kammer (dvs. etterstrebe stempelstreamning). Det er imidlertid
sjelden at man benytter med enn 4 flokkuleringskammer i serie.

Tabell 4.4 Anbefalte G-verdier samt typisk korresponderende total oppholdstid for omrarte flokkuleringsbasseng foran ulike
separasjonsprosesser ?

G-verdi (s") Typisk total oppholdstid (min)
Flokkulering Antall kammer
. Koagulant
foran: Forste Mellomligg. Siste
2 4 6
kammer kammer kammer
Al/Fe/Poly-Al 40-50 15-20 <10 40-60 25-35 15-25
Sedimentering
Al/Fe/Poly-Al + polymer 60-80 30-40 <10 30-40 20-25 10-15
Al/Fe/Poly-Al 70-90 70-90 70-90 20-30 10-20 5-10
Flotasjon
Al/Fe/Poly-Al + polymer 80-100 80-100 80-100 15-20 10-15 5-10
Al/Fe/Poly-Al >100 >100 >100 10-15 5-10 -
Dybdefiltrering
Al/Fe/Poly-Al + polymer >100 >100 >100 0-10 0-5 -
- > > - . -
Membran (UF/MF) Al/Fe/Poly-Al 100 100 >100 10-15 5-10
filtrering Al/Fe/Poly-Al + polymer? >100 >100 >100 0-10 0-5 -

1) Det advares mot bruk av polymer som flokkuleringsmiddel foran membranfiltre pga. gjentettingsfaren
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Det er vanskelig & dimensjonere for flokkuleringseffektiviteten i slamteppe-bassenger og flokkuleringsreaktoren foran
slike bassenger dimensjoneres derfor vanligvis uavhengig av sedimenteringstanken. Den endelige flokkuleringen skjer
imidlertid i slamteppet i sedimenteringstanken og derfor kan man tillate seg a dimensjonere for hgyere midlere
G-verdi i flokkuleringstanken (G = 40-60 s ved Al/Fe-koagulering uten polymer) foran slamteppebassenger.

Det samme gjelder for flokkulering foran og i sandfiltre (direkte- og kontaktfiltrering). Her er det fordelaktig & benytte
hay G-verdi i flokkuleringen fer filteret ettersom man gnsker seg sma, tette fnokker som evner a trenge inn i filteret.
Store, skjare fnokker, som er et resultat av lav G-verdi i flokkuleringsreaktoren (eller i vannvolumet over filtersengen)
er direkte uheldig bade fordi fnokkene gjerne blir knust nar de skyter fart pa veg inn i filterets poresystem og fordi en
slik situasjon kan fare til gkt falltap i @vre lag av filteret.

Dimensjoneringskriteriene over bygger pa at vannet omrgres med en viss intensitet, beskrevet gjennom den turbu-
lente hastighetsgradienten, G (s™) (se avsnitt 4.4.1).

Det er flere mater a tilfare den effekten pa, som skal til for a fa en gitt G:
* Ved hjelp av omrarere

* Ved hjelp av lufting

* Ved hjelp av pa tvungne streamningsveier (hydrauliske flokkulatorer)

Lufting er ikke a anbefale ettersom den lokale G-verdien nzer en boble kan bli mange ganger den midlere G-verdien
som luftingen innebaerer generelt i reaktorens vannvolum, slik at man i realiteten ikke har kontroll pa den G-verdi man
introduserer gjennom luftingen.

Hydrauliske flokkulatorer kan vaere basert pa at det er etablert ledevegger eller andre hindringer i flokkuleringsbas-
senget - som skaper omrgring. Selv om det finnes beregningsformler (basert pa falltap) for beregning av G, blir disse
ganske usikre ettersom G-verdien vil variere mye i bassenget (f.eks. vaere mye hgyere i bend enn pa rett-strekk etc.).
Hydrauliske flokkulatorer har veert like brukt i Norge.

Vi skal her derfor bare omtale av dimensjonering av flokkuleringsbasseng med omrgrere. Dette kan veere paddel-om-
rarere eller propell/turbin-omrearere, se figur 4.4.

S S

co

Figur 4.4 Prinsippskisse av omrarere i flokkuleringsbasseng

Ngdvendig effekt for 8 oppna en gnsket G-verdi er:
P=p-V-G?

der P =Tilfart effekt i aktuelt reaktorkammer (W) (IW =1kg - m?/s3)
G = turbulent hastighetsgradient i aktuelt reaktorkammer (s™)
p = dynamisk viskositet (kg/m - s)
V = volum av det reaktorkammer der ansket G-verdi skal etableres (m?)

Nar nadvendig effekt er bestemt, bestemmes omraringsintensiteten som funksjon av type omrgrer og deres
utforming.
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Paddelomrgrere

Effektoverfaringen av en paddel til vannet kan beskrives med ligningen:

P=%Cy A pv,

der C, = drag-koeffisienten for padlerbladet (dimensjonslast) - kan settes til :

1,16 (basseng lengde/bredde=1

1,20 (basseng lengde/bredde=5)
1,50 (basseng lengde/bredde=20)
1,90 (basseng lengde/bredde>>20)

Ap = det dykkede arealet av padlerbladet (i rotasjonsretningen, m?)

p = vannets tetthet (kg/m?)

v, = padlerhastigheten relativ til vannet (m/sek) - kan vanligvis settes = 70 - 80 % av padlerens hastighet ved
rektangulaere/kvadratiske bassenger og < 50 % ved sirkulzere basseng. Med ledevegger kan %-andelen gkes - opp til

90-100%

For a8 bestemme den totale tilfarte effekt, ma det summeres over alle padlerbladene som har ulik hastighet ettersom
de ligger i ulik avstand fra akslingen. Typiske erfaringsverdier for dimensjonering av flokkuleringsbasseng basert pa

padleverk er gitt i tabell 4.5.

Tabell 4.5 Typiske erfaringsverdier for dimensjonering av flokkuleringsbasseng basert pd padleverk

Parameter

Dimensjoneringsverdi

Diameter pa padlerarmen

Paddelbladets bredde

Lengde pa padlerblad

Padlerareal i forhold til bassengets gjennomstrgmningsareal
Avstand fra padlerarm til bassengvegg

Minste bassengdybde

Antall kammer

3-4m

100-150 mm
2-35m

<20 % (typisk 15 %)
0,7m

2-6

1m stgrre enn diameter pa padlerarmen

Paddel-omrarere benyttes primaert for G-verdier mindre enn 50 - 60 s™. For hayere G-verdier bar propell/turbin-
omrgrere benyttes. Disse kan ogsa benyttes ved lave G-verdier.

Det anbefales at omrarer-drivverk for paddel-omrgrere utstyres med trinnlast for at omrarings-intensiteten
(G-verdien) skal kunne innstilles slik at den gir optimale driftsforhold pa det enkelte vannverk.

Propell/turbin omrgrere

En propell/turbin-omrgrer karakteriseres med det sakalte effekt-tallet (power number) som er gitt ved (Crittenden et

al, 2012):
Np=P/p-N3-D5
der NID = effekt-tallet (power number) (dimensjonslast)

P = Tilfart effekt i aktuelt reaktorkammer (W) (IW =Tkg - m?/s3)
L

D = impellerens/propellens diameter (m)
N = rotasjonshastighet (omdr./min)
p = vannets tetthet (kg/m?)

Fra uttrykket for effekt-tallet bestemmes ngdvendig
omrgringsintensitet for a oppna en gitt G-verdi nar

effekttallet er kjent. Effekttallet for ulike kommersielle

4

pror.JeII/turb.m-onjlr@r'ere liggeri omra.det 1-5. ' c < X

Typiske design kriterier for en PBT (pitch-blade-turbine) D

omrgrer er vist i figur 4.5. k 2]
T

e

Parameter
Impeller
D/T,
H/T,

C/H

N
"Tip"-hastighet

Figur 4.5. Typiske parameterverdier for en PBT
(pitch-blade-turbine) omrarer (Crittenden et al, 2012)
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Variasjonsomrade

Hydrofoil eller "pitch-
blade" turbin

0,3 - 0,6 (helst 0,4-0.5)
09-1,1

0,3-0,5

10 - 30 omdr.(min

2-3 m/sek




4.4.4.2.Rorflokkulering
Godt kontrollert flokkulering kan oppnas ved a la suspensjonen passere gjennom et rar.

Rarflokkulatorer anbefales dimensjonert for:
« G=1005s"
* T=1min

Ngdvendig diameter pa raret bestemmes av dimensjonerende G-verdi og vannets hastighet i raret.
Oppholdstiden bestemmes av hastigheten i raret og lengden pa det.
G-verdien kan beregnes som:

G=(f-v/2-d -9

der f = friksjonskoeffisienten (dimensjonslgs) = (100 - Re)*%, derRe =v-d/ 9
v = vannets hastighet i raret (m/s)
d, = rerets diameter (m)
9 = kinematisk viskositet (m?/s) = p/p(absolutt viskositet, kg/m-s / tetthet , kg/m?)

Denne beregningsmaten gjelder rette strekk av reret eller rer med svak krumning (D/d, >860, der D er
krumningsdiameter). Benyttes flokkuleringsrar med krumning (15 < D/d, < 860), skal friksjonskoeffisienten
korrigeres nar man (som normalt) vil ha turbulente forhold i raret:

=f-{0,9608 + 0,0917 [Re - (d/D)*1°*} gjelder for 0,034 < Re - (d/D)? = 300

fturb

Ved krumt rer og turbulent stremning vil Reynoldstallet kunne bestemmes som:
Re =2-10%(D/d)*°*

Denne settes inn i ligningen for f,__- som benyttes i stedet for f ved beregning av G
For & forhindre sedimentering i flokkuleringsraret bar hastigheten aldri kunne bli < 0,2 m/s.

For beregning av nedvendig oppholdstid og dermed nadvendig lengde av rgret kan formelen for dimensjonerende
oppholdstid angitt i avsnitt 4.4.4.1 benyttes, hvor m settes, m = 10.

4.5. Sedimentering (inkludert lamellsedimentering)

4.5.1. Beskrivelse

Sedimentering er i praksis en kontinuerlig prosess, dvs. at vannet med partiklene bringes inn i et basseng, vannet
stremmer gjennom bassenget mens partiklene bunnfeller, og det fraseparerte (rensede) vannet tas ut ved bassengo-
verflaten. Dimensjoneringen ma veere slik en partikkel (som anskes fjernet), skal ha nadd bunnen og blitt avsatt der
far den horisontalt har blitt brakt til enden av bassenget. Den dimensjonerende partikkelstarrelsen (som er gitt av
partikkelens synkehastighet) blir bestemt av den minste partikkel som kan fjernes.

Synkehastigheten (v ) av denne ma vaere starre enn forholdet mellom gjennomstremmende vannmengde og
bassengets overflateareal for at partikkelen skal kunne fjernes. Dette forholdet, som kalles overflatebelastningen (v),

er den viktigste dimensjoneringsparameter ved sedimentering (se avsnitt 4.5.4).

4.5.2. Anvendelsesomrade
Sedimentering kan benyttes som grovseparasjon fer filtrering (se figur 4.1) i et koaguleringsanlegg.
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Sedimentering kan ogsa benyttes for grovseparasjon av utfelt materiale knyttet til fjerning av metaller, herunder jern
og mangan. Normalt er imidlertid ikke grovseparasjon ngdvendig i slike tilfeller.

| sjeldnere tilfeller benyttes sedimentering som forbehandling for ravann fra sterkt slamfgrende elver.

4.5.3. Konstruktiv utforming - klassifisering av sedimenteringsbasseng
| tabell 4.6 nedenfor har man klassifisert ulike typer av sedimenteringsbasseng

Tabell 4.6 Klassifisering av sedimenteringsbasseng

Bassengtype Variant
Tradisjonelle bassenger med overveiende « Rektangulaere
horisontal/radiell stremning * En-etasje
* Fler (2 evt. 3) etasjer
= Sirkulaere
Tradisjonelle bassenger med overveiende « Kvadratiske
vertikal strgmning * Sirkulaere
Lamellsedimenteringsbasseng * Med overveiende horisontal stremning
* Med overveiende vertikal strgmning
Slamteppe-/Slamkontakt-basseng « Kvadratiske (evt. rektangulzere)
= Sirkulaere
Kompaktbasseng basert pa slamteppe og lameller * Slamkontaktbasseng med lamellsedimentering og slamresirkulering

* Mikrosandassistert slamkontaktbasseng med lamellsedimentering,

| moderne vannverk dominerer de 3 sistnevnte bassengtyper, men tradisjonell bassenger brukes fortsatt i eksis-
terende anlegg. De omtales derfor her med tanke pa anlegg som skal oppgraderes.

4.5.3.1. Tradisjonelle sedimenteringsbasseng

Tradisjonelle sedimenteringsbasseng kan konstrueres for overveiende horisontal eller overveiende vertikal strem-
ningsretning, se figur 4.6. De kan veere utstyrt med slamskrape eller annen anordning som transporterer slammet til
en slamlomme hvorfra det pumpes ut. | noen tilfeller dreneres slammet ut uten bruk av slamskrape.

Horisontalstrgamningsbassenger

_ ., Wi A

Rektangulaer planform Sirkuleer planform

Figur 4.6 Typisk form pa tradisjonelle sedimenteringsbasseng for vannverk

Tradisjonelle sedimenteringsbasseng med overveiende vertikalrettet stremning er vanligvis sirkulzere eller kvadra-
tiske og er ofte spissbunnet (se figur 4.6) og har derfor ofte ikke slamskrape selv om de selvsagt kan bygges med
sirkulzer slamskrape.
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Tabell 4.7 Anbefalinger mht. konstruktiv utforming av tradisjonelle sedimenteringsbassenger

Konstruktiv utforming

Anbefaling

Antall bassenger

Minst to i parallell - dersom anlegget ikke er
sa lite at dette blir upraktisk

Det ma veere mulig a drive hvert basseng
uavhengig av de gvrige

Fordeling

Det ma legges vekt pa uniform fordeling av
vannmengden til hvert basseng

Relative dimensjoner
Rektangulzere basseng:

Lengde/dybde: > 15
Lengde/ bredde: > 5
Bredde/Dybde: 3-6

Den effektive dybden ber vaere rundt 3-4 m
med minst 30 cm avsatt for slam pa bunnen

Fribordet ved maksimal vannfgring ber vaere

Sirkulaere basseng: Diameter/dybde: minst 30 cm avsatt for slam pa bunnen
Bunnhelning

* Manuell drenering av slam 1:300

* Med slamskrape 1. 600

Bygningsteknisk utferelse

Bassenget kan overdekkes for a forhindre
forurensning via luft

4.5.3.2. Slamteppe-/Slamkontakt basseng
| slamteppebasseng sarger man for at det flokkulerte vannet ma passere en sone i bassenget med hay slamkonsen-
trasjon for & oppna den forbedrede flokkulering som dette gir. Slike basseng kan ofte ogsa ha en flokkuleringssone

integrert i bassenget (se figur 4.7)

I o) j}\ o . ilu ]/r—\ O—
:L
—
b T
e e e e e e e o e

Figur 4.7 Eksempler pa slamteppe-basseng med integrert flokkuleringssone

De anbefalinger som i tabell 4.7 er gitt for konstruktiv utforming av tradisjonelle sedimenterings-basseng, kan ogsa
gjores gjeldende for slamteppebasseng.

Oppholdstiden i slamsonen i slamteppebasseng bar vaere < 1time. Slamuttaket bar vaere 1,0 - 1,5 % av vannstremmen.
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4.5.3.3. Lamellsedimenteringsbasseng

Prinsippet for oppbygging av lamellsedimenteringsbasseng
er vist i figur 4.8. Man legger inn flere lameller, utformet
som plater eller rarpakker, som settes pa skra slik at
fnokkene som sedimenterer ned pa skraflatene sklir videre
nedover til en slamlomme.

Figur 4.8 Lamellsedimentering (skjematisk)

Den teoretiske, effektive overflaten blir da horisontalprojeksjonen av arealet av alle lamellene. Ved dimensjoneringen

av lamellsedimenteringsbasseng benyttes derfor overflatebelastningen pa projisert flate.

Lamellene kan besta av flate plater, balgeplater eller rar. Uansett type, vil de her bli referert til som «lamellery.
Avstanden mellom dem (evt. diameteren pa rarene) er vanligvis 5-10 cm. Lamellsedimenteringsbasseng kan konstru-
eres slik at de gir overveiende horisontal stremning, vanligvis i form av rektangulzere basseng med innsatte lameller
(se figur 4.8a), eller med overveiende vertikal stramning hvor vannet blir tilfgrt i et visst dyp og strammer vertikalt
oppover mot overlgpsrenner ved overflaten (se figur 4.8.b). Lamellsedimenteringsbasseng kan bygges bade som
prefabrikkerte anlegg og som plassbygde anlegg. | tabell 4.8 er det satt opp generelle anbefalinger mht. konstruktiv
utforming av lamellsedimenteringsbassenger.

Tabell 4.8 Generelle anbefalinger mht. konstruktiv utforming av lamellsedimenteringsbassenger

Konstruktiv utforming

Anbefaling

Antall bassenger

Minst to i parallell - dersom anlegget ikke er
sa lite at dette blir upraktisk

Det ma veere mulig a drive hvert basseng
uavhengig av de gvrige

Fordeling og avdrag

Det ma legges vekt pa uniform fordeling av
vannmengden til hvert basseng

Det ma sarges for sa uniform som mulig for-
deling av vannet over alle lamellene

Avstander

| basseng med overveiende horisontal
strgmning (med lameller i deler av
bassenget)

| basseng med overveiende vertikal
stremning

Avstand mellom undre lamell og bassengbunn
bgr veere >1,5m

Avstand fra innlgpsvegg til farste lamell og fra
siste lamell til utlgpsvegg bar vaere >1,5m

Avstanden mellom bassengveggen og lamell-
pakken bgr vaere <100 mm

Den effektive dybden ber vaere rundt 3-4 m
med minst 30 cm avsatt for slam pa bunnen

Fribordet ved maksimal vannfgring ber veere
minst 30 cm avsatt for slam pa bunnen

Det horisontale arealet som lamell-pakken
utgjer av bassengets totale horisontale areal,
ber vaere > 90 %.

Helning pa lamellene

Helning pa lamellene ber vaere > 60°

Bygningsteknisk utferelse

Andel av overflaten dekket med lameller
<75%

Bassenget bar veere overdekket for a forhindre
forurensning via luft

4.5.3.4. Kompaktbasseng

Kompakte koaguleringsanlegg baseres pa flokkulering, slamteppe og lamellsedimentering i samme basseng.
Eksempler er Circulator, Pulsators (inkl. Superpulsator), Densadeg og Actiflo. Den prinsipielle oppbygning av de to

siste er vist i figur 4.9.

| begge disse kompaktbassengene benyttes flokkulering basert pa omraring samt tilsetting av flokkulant (polymer).
| Densadeg returneres slam fra slamsonen i sedimenteringsbassenget til flokkuleringssonen, for der & oppna sa hay

fnokkvolumfraksjon (®) som mulig.

| Actiflo-bassenget benyttes tilfarsel av mikrosand til flokkuleringsbassenget. Mikrosanden flokkuleres inn sammen
med det utfelte hydroksid til en fnokk med svaert hay synkehastighet, slik at den vertikale streamningshastighet i
sedimenteringssonen kan komme opp i > 60 m/h. Sanden separeres fra slammet i en hydrosyklon og gjenbrukes.
Det vil vaere et visst tap av mikrosand.
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Koagulant  Flokkulant
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a) Densadeg Sla b) Actiflo
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0000000000000000
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vann Koagulant

InnI@E |

Injeksjon
oy, Koagulering
Slam resirkulering Polymer  sedimentering

Slamuttak

Figur 4.9 Eksempler pa kompaktbasseng

4.5.4. Dimensjonering
Sedimenteringsbasseng dimensjoneres etter overflatebelastning (se avsnitt 4.6.).

V= Qdirr/Adim

der v, = overflatebelastningen (m/h))
Q,;,, = dimensjonerende vannfgring (m3/h)’
A, = dimensjonerende overflateareal (m?)

Ved bestemmelse av dimensjonerende overflateareal skal areal som pavirkes av innlaps og utlapssoner ikke inkluderes.

Ved lamellsedimentering er dimensjonerende overflateareal det summerte, projiserte lamellareal, dvs.

A, =ZA

; -cos a

lamell
der o = helningsvinkel pa lamellene (bar vaere = 60°)

A =summen av lamellarealet

lamell

| tabell 4.9 er det satt opp veiledende dimensjoneringskriterier for de ulike typer av sedimenteringsbasseng som er
omtalt over samt anbefalt dimensjoneringsverdi.

Ulike typer av kompakte sedimenteringsbasseng er ofte beskyttet av patentrettigheter eller annen form for IPR
(Intellectual Property Rights) og dimensjonering baseres derfor pa leveranderens anbefalinger.

Tabell 4.9 Typiske og anbefalte dimensjoneringskriterier for ulike typer av bassenger

Overflatebelastning, Oppholdstid | Dybde (m)
v,(m/h) ved Q, . ved Q, (h)
Type av basseng Annet
Typisk Anbefalt Typisk verdi
verdi verdi
Tradisjonelle basseng med
overveiende Overlgpsbelastning:
* Horisontal stremning 09-1,8 1,2 2-3 3-4 * Rektangulaere basseng: <11 m3/m-h
* Radiell strgmning 1,2-19 14 15-25 3-5 * Sirkulzere/kvadratiske basseng: < 7 m3/m -h
* Vertikal stremning 0,5-0,7 0,6 3-4 - Maks. gjennomstremningshastighet:1,0 m/h
Slamteppebasseng 2,0-3,0 2,5 1-2 3-4 Overlgpsbelastning: <10 m3/m -h
Maks. vertikalhastighet i slamsonen: < 6 m/h
Lamellsedimentering med
overveiende
* Horisontal stremning 04-06 0,5 3-4 Gjennomstrgmningshastighet: < 3,6 m/h
* Vertikal stremning 04-0,8 0,6' 01-0,2 3-5 Gjennomstrgmningshastighet: < 4,8 m/h
Kompaktbasseng Kompaktbasseng er vanligvis IPR-beskyttet og dimensjoneres etter leveranderens anvisninger.

1) Overflatebelastning beregnet pa projisert flate
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4.6. Flotasjon

4.6.1. Beskrivelse

Ved flotasjon separeres slampartikler fra vannfasen ved at partiklene hefter til sma glassbobler som stiger opp mot
overflaten. Slammet legger seg som et teppe pa overflaten og kan derfra «skimmes» av. Boblene skapes ved &
opplgse luft i vannet under hayt trykk. Nar trykket reduseres, frigjeres luften i form av grsma (20 -40 pm) luftbobler.

Bobledannelsen skjer ved trykksetting av en delstram (det sakalte dispersjonsvannet) - normalt en returstrgm fra
behandlet vann.

Flotasjon er en god separasjonsmetode som stadig oftere blir benyttet i stedet for sedimentering for grovseparasjon i
koaguleringsanlegg for drikkevannsbehandling. | tillegg til den gode separasjonseffekten er fordelen i forhold til
tradisjonell sedimentering ferst og fremst at arealbehovet er mindre.

4.6.2. Anvendelsesomrade

Flotasjon benyttes primaert for grovseparasjon i koaguleringsanlegg (som et alternativ til sedimentering). Flotasjon
kan (pa samme mate som sedimentering) ogsa benyttes for grovseparasjon av utfelt materiale knyttet til fjerning av
metaller, herunder jern og mangan. Flotasjon kan ogsa benyttes som forbehandling for fjerning av frittsvevende alger
i ravann fra sterkt eutrofierte vannkilder.

4.6.3. Konstruktiv utforming

Flotasjonsbasseng kan veere rektangulaere eller sirkulaere. Maten & frigjgre boblestremmen pa samt maten som
boblestremmen kontaktes med det flokkulerte vannet pa, kan veere forskjellig fra anlegg til anlegg. Det samme kan
sies om maten & «skimme» flotert slam ut av anlegget pa.

Trykksettingen for a oppna bobledannelsen kan forega ved hjelp av kompressor og trykktank eller ved hjelp av en
spesiell turbinmikser, se figur 4.10.

a) Eksempel pa trykk setting b) Eksempel pa trykk setting c) Eksempel pa fordeling av
med kompressor med dispersjonspumpe avdrag (turbulent flotasjon)
Partikkelholdig Partikkelholdig Partikkelholdig
vann inn vann inn vann inn
—_—t Vannut ———— Vann ut —_—— Vann ut
Statisk mixser "~ Overskuddsluft Overskuddsluft
Luft kom- T /X\
___________
Turbin- Turbin-
mixser mixser
Dispersjonsvann Dispersjonsvann Dispersjonsvann

Figur 4.10. Prinsipiell utforming av flotasjonsbasseng

Tradisjonelle flotasjonsbasseng er vanligvis relativt grunne (2-2,5 m) og stremningsretningen kan vaere om lag som
antydet i figur 4.10. Stremretningen kan ogsa styres ved hjelp av fordelings-anordninger ved bunnen, slik at den blir
mer vertikal rettet (se figur 4.10c). Gjennom dette kan hayere hydrauliske belastninger tillates og boblelaget gjares
tykkere. Slike basseng er derfor normalt ogsa dypere (3-5 m) enn tradisjonelle anlegg. | tabell 4.10 er det gitt
generelle anbefalinger mht. konstruktiv utforming av flotasjonsbasseng.
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Tabell 4.10 Generelle anbefalinger mht. konstruktiv utforming av flotasjonsbasseng

Konstruktiv utforming Anbefaling

Antall parallelle linjer Minst 2 - Det ma vaere mulig & drive hvert basseng uavhengig av de avrige
Antall flokkuleringsbasseng Minst to i serie i hver linje

Fordeling og avdrag Det ma legges vekt pa uniform fordeling av vannmengden til hver linje

4.6.4. Dimensjonering

Pa tross av det ikke er en teoretisk begrunnelse for det, dimensjoneres flotasjonsbasseng vanligvis mht. «overflate
belastningeny (dvs. vannmengde/overflateareal pa flotasjonssonen) pa samme mate som sedimenteringsbasseng.
Bade utformingen av bassenget, maten boblestrammen kontaktes med det flokkulerte vannet pa, stremningsbildet i
reaktoren og utforming og drift av slamavdraget har imidlertid innflytelse pa separasjonseffekten og derfor kan man
finne eksisterende anlegg som opererer ved sveert forskjellige overflatebelastninger (2-30 m/h).

| tabell 4.11 er gitt typiske og anbefalte dimensjoneringskriterier for tradisjonelle flotasjonsbasseng og flotasjonsbasseng
med fordelingsanordninger for a sikre jevn fordeling av vannstremmen over hele flotasjonsbassengets overflateareal.

| tabell 4.12 er vist anbefalte dimensjoneringsverdier for trykksettingssystemet. | anlegg som kombinerer flotasjon
med filtrering (f.eks. det sakalte «Flofilter») vil normalt filterhastigheten bli bestemmende ogsa for starrelsen
(arealet) av flotasjonssonen i bassenger og overflatebelastningen pa flotasjons-/filter arealet vil da normalt vaere i
omradet 5-10 m/h.

Mange flotasjonsbasseng er patentbeskyttet og dimensjoneres etter leverandgrens anvisninger.

Tabell 4.11 Typiske og anbefalte dimensjoneringskriterier for tradisjonelle flotasjonsbasseng og flotasjonsbasseng
med fordelingsanordninger

Type av basseng Overflatebelastning, Oppholdstid ved | Dybde (m) | Ovrig
v,” ved Q.. (m/h) Qdim (min)
Typisk Anbefalt Typisk verdi Typisk verdi
verdi dim. verdi
Tradisjonelle flotasjonsbasseng Bassenglengde <10 m
- rektangulere eller sirkulare 5-15 75 5-15 2,0-3,0 Lengde/bredde forhold:
1,0-1,25
Oppholdstid i kontaktsone: 1-2,5 min
Resirkuleringsforhold:
Dype flotasjonsbasseng (rektan- 6-12 % (trad. Bass.).
gulaere) med arrangement for 15-30 15 10-20 3,0-5,0 10-15% (dype bass.)
fordeling av vannstrem over hele
bassengets areal

1 Overflatebelastning beregnet pa grunnlag av Q, . Resirkuleringen ikke medtatt

dim*

Tabell 4.12 Typiske verdier for dimensjonering av trykksettingssystemet

Parameter Dimensjoneringsverdi

Resirkuleringsforhold 6-15 % av innkommende vannmengde
Resirkuleringsmengden bar vaere regulérbar

Trykk pa trykksatt vann 4-7 bar

Avstand mellom injeksjonsdyser 0,2-0,3m

Trykktank (luftmetningstank)

* Hydraulisk belastning 60-80m/h

* Dybde av pakningsmateriale 1,0-15m

* Luftmengde 6-10 g luft/m?3

rdvann
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4.7. Filtrering gjennom granulzert filtermedium (dybdefiltrering)

4.7.1. Beskrivelse

Fnokker og eller diskrete partikler fijernes ved at det partikkelholdige vannet passerer en seng med granuleert filter-
materiale, f.eks. sand med korndiameter 0,4 -1,0 mm. Partiklene separeres fra vannet som et resultat av ulike
prosesser i sandsengen (sedimentering, adsorpsjon, siling etc.) og holdes tilbake som en falge av ulike fastholdings-
krefter.

Sandfiltrering er normalt en diskontinuerlig prosess bestaende av to sekvenser som begge er like viktige for et godt
filterresultat:

a) Filtrering

b) Filterspyling (filtervasking)

Hvor lenge filtreringen skal paga (filtreringstiden) fer filteret ma spyles i slike diskontinuerlige filtersystemer, vil veere
bestemt av ett av to forhold, nemlig:

a) Falltapet over filteret

b) Det filtrerte vannets kvalitet

Dette er anskueliggjort i figur 4.11.

AFalltap (m VS) Turbiditet ut A
Maks.-- - - - - - ——————
falltap :
|
|
|
|
|
|
|
| Maks.
! ! turbiditet ut
— {1 {2 FiItreringsﬁi
Modnings-
periode

Figur 4.11 Rentvannskvalitet og falltap som funksjon av filtreringstid

Etter hvert som partikler avsettes i filteret, vil filtermotstanden, og dermed falltapet, ake. Nar det maksimalt tilgjen-
gelige falltap er nadd, ma filteret spyles (tilsvarer tiden t, pa figur 4.1).

Turbiditeten i det filtrerte vannet er relativt hay like etter spyling, men etter en stund («modningsperioden») reduse-
res den til et lavt niva hvor den vil holde seg inntil et tidspunkt hvor filteret naermer seg «metningy. Etter det vil det
skje en markert forverring av effluent kvaliteten (turbiditeten) - et sakalt gjennombrudd. Nar turbiditeten i det
filtrerte vannet overskrider en satt grense, f.eks. pa tidspunkt t, i figur 4.11, ma filteret spyles.

Den av de to betingelsene (falltapsbegrensning eller begrensning i rentvannskvalitet) som farst oppstar, vil bli
bestemmende for filtreringstiden og spylefrekvensen. Optimal er det nar t, og t, sammenfaller. Vanligvis styres
imidlertid filtre mht. én av de to betingelsene (for eksempel falltapet), eventuelt med en overstyring mht. den andre
betingelsen (for eksempel turbiditetsbegrensning).
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Tabell 4.13 viser hvilken effekt ulike filterkarakteristika har pa gangtid fer gjennombrudd og falltapsutvikling

Tabell 4.13 Effekt av ulike filterkarakteristika pd gangtid fer giennombrudd og falltapsutvikling

Parameter Effekten av gkning av angitt parameter pa
Gangtid for gjennombrudd Gangtid for begrensende falltap

Effektiv kornstarrelse Minker Dker

Dybde av filterlag Dker Minker
Filterhastighet Minker Minker
Partikkelkonsentrasjon i innlep Minker Minker

Fnokkstyrke Dker Minker

Tetthet pa partikler som fjernes Minker Minker

Porgsiteten i filterlaget Minker Dker

4.7.2. Anvendelsesomrade
Dybdefiltrering kan anvendes bade med og uten forbehandling. Dybdefiltre uten koagulering som forbehandling gir
liten mikrobiell barriere effekt, se MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014) og er derfor ikke mye brukt.

Mest vanlig benyttes filtrering som sluttseparasjon i et koaguleringsanlegg for fjerning av turbiditet og/eller humus,
basert pa koagulering/flokkulering samt eventuelt sedimentering eller flotasjon (grovseparasjon) som forbehandling,
se avsnitt 4.2.

Som en tommelfingerregel kan angis at dersom doseringsbehovet er > 2,5 mg Al/l eller > 5,0 mg Fe/I (tilsvarer
koagulant-behovet ved et fargetall pa ca. 40 mg Pt/l i humusvann med lav turbiditet), bgr man overveie a benytte
grovseparasjon. Ved doseringsbehovet > 3,0 mg Al/l eller > 6,0 mg Fe/I (tilsvarer koagulant-behovet ved et fargetall
pa ca. 50 mg Pt/l i humusvann med lav turbiditet) anbefales bruk av grovseparasjon.

For koaguleringsanlegg basert pa elver som kilde anbefales alltid grovseparasjon foran filtersteget ettersom slam-
mengden i elven ofte kan vaere hgy - hele tiden eller i perioder. Ogsa eutrofierte sjger gir et hayt partikkelinnhold i
form av alger, og ogsa i slike situasjoner vil et grovseparasjonstrinn (szerlig flotasjon) vaere & anbefale. Mest er
direktefiltrering/kontaktfiltrering (dvs. anlegg uten grovseparasjonstrinn) benyttet ved vannverk med humusholdig
innsjgvann som kilde. Turbiditeten er her vanligvis lav, og slamproduksjonen utgjeres i all vesentlig grad av utfellings-
produkter.

Anlegg for humusfjerning blir spesielt omtalt i avsnitt 5.2.

4.7.3. Konstruktiv utforming

Effektiviteten av sandfiltrering pavirkes av bade av oppbygningen av filtersengen og filtermediets karakteristika. Det
finnes svaert mange typer av filtermedier og mange konstruktive oppbygninger av sandfiltre (med hensyn lagdeling,
lagdybder etc.).

4.7.3.1. Karakterisering av filtermedium

De vanligste filtermediene er sand (vanlig kvarts-sand men ogsa tyngre ilmenitt- og granat-sand), kull (vanligvis
antrasitt-kull men ogsa granuleert aktivt kull, GAC) og ekspandert leire (f.eks. l@s Leca - under handelsnavnet
Filtralite).

Filtermediet karakteriseres normalt ved kornstarrelse, d, ved angivelse av kornstarrelsessomrade evt. effektiv
kornstarrelse, d]o(mm), uniformitetskoeffisient, U (=d60/d10) (dimensjonslgs), tetthet, P, (g/cm3), porasitet

(porevolum/filtervolum), € (%) og hardhet (Moh) (skala fra 1til 10 hvor 10 (diamant) er hardest.
Tabell 4.14 gir typiske verdier for ulike filtermedier.
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Tabell 4.14 Typiske filtermedium karakteristika

Karakteristika Enhet Silisiumsand Granatsand llmenittsand Antrasitt GAC FII't\;aCh/t:i E)C/
Kornstarrelse, d Mm 04-0,8 0,2-04 0,2-04 0,8-2,0 0,8-2,0 0,8-1,6
15-2,5
2,5-50
Uniformitetskoeffisient, - 1,3-17 1,3-17 1,3-1,7 1,3-17 1,3-24 -
d60/d'\0
Tetthet g/cm? 2,6-27 3,6-4,2 45-5,0 14-18 1,3-17 1,25 (NC)
1,30 (MC)
1,70 (HO)
Porgsitet % 40-45 45-60 - 47-52 - 50-65
Hardhet Moh 7 6,5-75 5-6 2-3 Lav -

1) NC/MC/HC - betegner ulike Filtralite-produkter (hhv Normal, Medium og High Density Crushed)

Det eksisterer bade norske og internasjonale standarder for filtermasser (DIN 2000, NS/EN 12909, NS/EN 12904,
NS/EN 1018, DIN 19605, DIN 19643, DVGW W210/211, NS/EN 12905, ANSI/NSF-standard 6.1 og BRL-K2240,/02).
Disse regulerer forhold vedrarende fysiske egenskaper som krav til kornstarrelser og kornstarrelses-fordeling,
erosjons-/spylebestandighet og kjemisk sammensetning som gladetap, syrebestandighet etc.

4.7.3.2. Oversikt over ulike filtertyper
Man vil aldri ha en fullstendig ensgradert sand. Et filter vil derfor gradere seg med fine korn averst og grove korn
nederst etter filterspyling. Ettersom det er motsatt av hva en @nsker i et nedstremsfilter, benyttes vanligvis en
filteroppbygning der en gradering av grov til fin i filtreringsretningen etterstrebes. Dette oppnas enten ved a bygge
opp filtersengen med to eller flere filterlag med ulike karakteristika (kornsterrelse og tetthet) i nedstrgmsfilter. | et

oppstrgmsfilter vil filterspylingen automatisk fere til grov til fin korngradering i filtreringsretningen. | figur 4.12 er vist
prinsipiell utforming av de vanligste filtertypene i Norge og i tabell 4.15 er det gitt en oversikt over typisk filteroppbyg-
ning i de ulike filtertyper.

En-media
sandfilter

1> _:n—__> l
i Antrasitt/
Finsand Eﬁ%&ﬂ% F!Itralite
Ens- Antrasitt/ siaasaad Finsand
o 2 ntrasi _
Ens- til gradert 13 i Antrasitt/ Filtralite e
finsand el
gradert rean 7F|Itral|te Silikasand Eﬁﬁ Marmor
~] finsand grovsand { Finsand Granatsand  [iastareeeceeees sand
34— —> > —4>
Oppstrgms Kontinuerlig To-media Tre-media Tre-media
sandfilter oppstrems filter filter filter med
sandfilter marmorlag

Figur 4.12 Filteroppbygning i noen filtertyper
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Tabell 4.15 Typiske data for konstruktiv utforming av ulike filtre brukt i koaguleringsanlegg

Filtertype Filtermedium Tetthet (g/cm®) | Kornsterrelse, d (mm) Filterdybde (cm)
Nedstrems en-medium-tradisjonelle Sand 2,60 04-0,8 50-80
Dype en-medium Antrasitt/GAC/Filtralite 1,20-1,80 0,8-1,2 150-180
Nedstrems to-media Antrasitt/ 1,40 0,8-25 45-50
Filtralite 1,25-1,70 0,8-25 45-50
Sand 2,60 04-0,8 30-50
Nedstrems tre-media med granatsandlag | Antrasitt 1,40 1,0-2,0 55-75
Sand 2,60 0,6-0,8 20-30
Granatsand 4,20 0,4-0,6 5-15
Nedstrems tre-media med marmorlag Antrasitt 1,40 1,0-2,0 55-75
Sand 2,60 0,6-0,8 30-50
Marmor 2,70 1,0-3,0 200-250
Nedstrems to-lags Monomulti (NC/HC) | Leca-granulat 1,25 (NC) 16-2,5 45-50
(Filtralite) 1,70 (HO) 0,8-1,6 45-50
Dype Monomulti 1,25 (NC) 1,6-2,5 60-70
1,70 (HO) 0,8-16 100-120
Oppstrems en-media diskontinuerlig Sand 2,60-1,80 0,8-3,0 150-250
Leca-granulat 1,70 1,6-5,0 150-250
(Filtralite, HC)
Oppstrems en-media kontinuerlig Sand 2,60 09-1,2 200

4.7.3.3. Nedstrems en- media filtre

Stremningsretningen nedover rettet. Det er intensjonen at filtersengen skal vaere ensgradert, vanligvis med en fin
sand (0,4 -0,8 mm) men filteret vil ved gjentatte tilbakespylinger bli utilsiktet gradert fra fin (i topplaget) til litt
grovere nedover i sandsengen. Derfor er slike filtre vanligvis grunne med dybde pa filtersengen pa 0,5-0,8 m. Denne
type filtre benyttes lite og bare der mengden av partikulaert materiale i ravannet er lavt. Uniformitetskoeffisienten, U
= déo/dm, bar veere < 1,4.

4.7.3.4. Nedstroms to-media filtre

Her oppnas graderingen grov til fin i stramningsretningen ved & bruke to filtermedier (arrangert i lag oppa hverandre)
med ulik gradering av spesifikk vekt. De vanligste er to-media-filtre som benytter et lag med antrasittkull (sp.v. = 1,4)
eller ekspandert leire (Filtralite-lgs Leca) over et lag med sand (sp.v. = 2,6). | slike filtre vil slammet trenge lengre ned
i filtersengen og sengens lagringskapasitet for slam akes (i forhold til en-media filtre) noe som farer til lengre
gangtider mellom hver spyling.

| filtre av typen «mono-multi» benyttes to medier av samme filtermateriale (Filtralite - lgs Leca) men med forskjellig
gradering og spesifikk vekt, typisk 1,6 - 2,5 mm kornsterrelse med sp.v. 1,2 g/cm? plassert over 0,8 - 1,6 mm kornstar-
relse med sp.v. 1,7 g/cm3. De kan bygges med normal dybde (40 -50 cm med 0,8-1,6 FL HC over 40-50 cm med
FLNC1,6-2,5 mm) eller med stor dybde (60-70 cm med 0,8-,6 FL HC over 100-120 cm med FL NC 1,6 - 2,5 mm)
som gir stor slamlagringskapasitet.

4.7.3.5. Nedstrems tre-media filtre

| tre-media-filter benyttes ofte antrasitt (sp.v. 1,8 g/cm?) over et lag med normal kvartssand (sp.v. 2.6 g/cm?) over
nok et lag med tyngre granatsand (sp.v. = 4,2 g/cm3). Det finnes ogsa tre-media-filter som benytter et gvre lag med
et granulaert plastmateriale over antrasitt og sand. En tre-media filtertype kombinerer partikkelseparasjon og
korrosjonskontroll i samme filter ved & benytte et tradisjonelt to-media filter med antrasitt (eller Filtralite) og sand
over en relativt dyp (2,0 - 2,5 m) seng med marmor (kalsiumkarbonat). Dette filteret er ogsa beskrevet under kapittel
11 (Metoder for korrosjonskontroll, se avsnitt 11.2.4.2).
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4.7.3.6. Oppstroms én-media filtre

| denne type filter er stramningsretningen nedenifra og oppover gjennom filteret, se figur 4.12. Ved & ta utgangspunkt
i en uensgradert sand vil sandsengen etter gjentatte spylinger gradere seg slik vi ansker - grov nederst og fin gverst,
dvs. fra grov til fin i filtreringsretningen.

Ved oppstrgms filtrering brukes ofte relativt grov sand (0,8 - 2,5 mm) med hay uniformitets-koeffisient og stor
filtreringsdybde (> 2 m). Filtertypen blir enkel fordi vi kan bruke det samme lednings- og ventilsystemet ved spyling
som ved filtrering. Ulempen med systemet er at filteret har en begrenset hydraulisk kapasitet ettersom de fineste
kornene pa toppen kan begynne a fluidisere ved haye filterhastigheter. Pga. den store dybden blir ogsa falltapet stort.
Filteret krever ogsa mye spylevann, ettersom man ma fluidisere hele filtersengen under tilbakespyling.

4.7.3.7. Kontinuerlige oppstrems-filtre

Oppstrems-filter kan ogsa utformes som kontinuerlige filtre. | slike filtre fares vannet inn i filteret gjennom et
fordelingssystem som ligger et stykke ned i filtersengen. Vannet filtreres pa vanlig mate opp gjennom filteret og
forlater filterbeholderen gjennom overlagp pa toppen. En mammutpumpe pumper sand/slam-suspensjonen fra
bunnen av filtertanken til toppen, hvor sand og slam skilles i en sandvask. Sanden faller tilbake pa plass i filtersengen,
mens slammet ledes ut av anlegget. | dette anlegget er altsa sandsengen i kontinuerlig bevegelse nedover, mens
vannstremmen er i kontinuerlig bevegelse oppover, og gjennom dette oppnas kontinuerlig drift, dvs. at anlegget ikke
ma stoppes og filterspyles slik andre filtre ma.

| tabell 4.16 er gitt generelle anvisninger mht. konstruktiv utforming av filteranlegg.

Tabell 4.16 Generelle anbefalinger mht. konstruktiv utforming av filteranlegg

Konstruktiv utforming Anbefaling
Antall parallelle filtre Minst 2 (helst 4) Hvert filter bar kunne spyles/drives uav-
hengig av resten.

«Stand by» For hvert 10'de filtre bar minst ett filter sta i
«stand by»

Filterbassengets starrelse og form Maksimalt areal per filter bgr vaere < 100 m?
Filterbassengets fribord ber vaere ca. 30 cm

Fordeling og avdrag Det ma legges vekt pa uniform fordeling av Det ma sarges for sa uniform som mulig
vannmengden til hver linje fordeling av vannet over alle filtrene

4.7.3.8. Stettelag og filterbunn
For & hindre utvasking av sand benyttes stgttelag/overgangslag av grus. For oppsamling av vannet benyttes dyser
montert i en "falsk” filterbunn eller et nettverk av perforerte rar.

Stettelaget med oppsamlingssystem tjener flere formal:

= Stottelaget holder selve filtersengen pa plass

« Stegttelaget omgir og beskytter oppsamlingssystemet

« Stgttelaget hindrer tap av de minste filterkorna

* Oppsamlingssystem og stgttelag bidrar til god fordeling av spylevannet over hele filterflaten

Tykkelse og gradering pa stottelaget ma vaere tilpasset filtermaterialet og oppsamlingssystemets utforming. Typisk
oppbygning av stattelaget er tre gruslag, hvert med ca. 10 cm tykkelse og med gkende kornstarrelse i stramretningen
med kornsterrelse pa hhv 1-2 mm, 2-5 mm og 5-10 mm.

4.7.3.9. Filterstyringen

Det er flere mater a styre filterdriften pa. Det vanligste er styring basert pa konstant filterhastighet som sikres
gjennom mengdemaler og reguleringsventil pa utlapet. Ved flere filtre i parallell, holder en innlgpsregulator konstant
niva i filterbassengene.
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Alternativt fordeles vannmengden likt pa alle filtre med renne og terskler pa innlgpet og en reguleringsventil pa
utlgpet holder nivaet i filteret konstant. Denne kan vaere kombinert med mengdemaler pa utlapet for kontroll av
filterhastighet.

Det er mindre vanlig med styring basert pa konstant niva i filterbasseng og avtakende filterhastighet. Der man har
parallelle filter, vil styring etter konstant vanniva kunne medfgre uheldig skjevbelastning mellom filtrene, dvs. risiko
for overbelastning av filter med minst filtermotstand og liten vann-produksjon i filter med stgrst motstand. Spylings-
regime og vannproduksjon samt partikkelinnhold i vannet er avgjgrende for hvor stor skjevbelastning som kan
oppsta.

4.7.3.10. Filterspyling

Vaskingen av diskontinuerlige filtre (filterspylingen) skjer normalt ved at man tilbakespyler med vann og/eller luft slik

at filtersengen ekspanderer. Filterspylingen kan inkludere:

« Tilbakespyling med luft alene - for a lase opp filtersengen

« Tilbakespyling med vann og/eller luft. Luftspyling i tillegg til vannspyling brukes evt. for & gke turbulensen ved
vaskingen. Slik kombinert spyling ma alltid etterfalges av vannspyling for a re-etablere lagdeling

* Tilbakespyling med vann alene

Overflatespyling med vann kan brukes for a bryte opp kakedannelse pa filteroverflaten - benyttes far normal vann-
spyling primaert der man ikke har luftspyling. Valget av spylesystem er avhengig av filtertype.

Filteret bar spyles med renset vann. Unntaksvis kan ravann av god hygienisk kvalitet (evt. for desinfisert) benyttes.

4.7.3.11. Handtering av prosessavlgp

Prosessavlgpet kan stamme fra:

* Modningsvann (fgrstefiltrat)

* Spylevann

« Slamvann (rejekt) fra evt. slamfortykking/-avvanning

Returvannstrgmmer vil kunne pavirke filterets funksjon og ettersom de kan inneholde et forhgyet innhold av mikro-
biell kontaminering, kan de pavirke anleggets mikrobielle barriereeffekt.

Normalt bgr alle returstremmene fares til avlgp. Seerlig er dette & anbefale dersom koaguleringsanlegget skal
aksepteres a gi den barriere-effekt som er angitt i MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014). Pa starre anlegg kan
det vaere aktuelt a fare noen av returstrammene (f.eks. modnings-vannet) til innlapet - spesielt der koagulerings-
anlegget er oppbygget med grovseparasjonssteg.

Dersom alle eller noen av prosessavlgpene tas inn i prosessen igjen, skal de tilbakefgres via utjevning til ravanns-
inntaket slik at de gjennomgar alle behandlingstrinn for a sikre tilstrekkelig barrierevirkning i anlegget.

4.7.4. Dimensjonering

Ved planlegging og dimensjonering av filteranlegg ma man ta utgangspunkt i:

« Valgt filtertype (lagdeling, korngradering etc. pa den type filter man ansker a benytte)

* Mengden av partikler som skal fjernes, dvs. slamproduksjonen etter koagulering som avhenger av ravannskvalitet
og dose av koagulant

* nsket gangtid pa filteret (tid mellom hver spyling) som er bestemt av slamproduksjon og filteroppbygning

*  nsket kvaliteten (turbiditet) pa det filtrerte vannet

Valg av filtermedium og oppbygning av filter ma gjares pa bakgrunn av ensket filterbelastning, akseptabel falltaps-

utvikling og @nsket gangtid (se avsnitt 4.7.4.1).

Der filteret inngar i en partikkel- eller humusfjerningsprosess, skal det dimensjoneres for a klare en turbiditet i filtrert
vann pa 0,2 NTU eller bedre, dersom man skal sikre en mikrobiell barriereeffekt i dette trinnet. | henhold til MBA-
veiledningen (@degaard et al., 2014) gis full barrierekreditt dersom filtrert vann har en turbiditet < 0,1 NTU og derfor
bar man ta sikte pa a na det.
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Det er vanlig & dimensjonere filtre som etterfalger grovseparasjon (sedimentering eller flotasjon) for en gangtid pa
minst ett dagn, men ved direkte- eller kontaktfiltrering kan kortere gangtider vaere aktuelle (se tabell 4.17).

Vanligvis dimensjoneres det for et tilgjengelig falltap pa maksimalt 2 - 3 m for nedstremsfiltre og 1,5-2 m for oppstremsfiltre.

Utforming av filterbunn, styring av filteret, maten filteret vaskes/spyles pa, dvs. om det er overflatespyling, luftspyling
osv., kan ogsa vaere av betydning for dimensjoneringen. Dette er svaert ofte knyttet til spesielle konstruktive utformin-
ger som kan veaere beskyttet av patentrettigheter.

4.7.4.1. Diskontinuerlige filtre

Det anbefales at falgende prosedyre benyttes nar filtertype er valgt:

1) Velg dimensjonerende brutto filtreringshastighet, Vibrutto (m/h) (f.eks. fra tabell 4.17)
2) Velg ansket syklustid (totaltid mellom hver tilbakespyling)

t=t+t +t  +t
p f sV s, I+v v

der t, (h) er tid for filtrering (inkl. modningstid, t ), t., (h) er tid som medgar til tilbakespyling med vann alene,

t. ., (h) er tid som medgar til tilbakespyling med vann og luft og t, (h) er tid som medgar til ventilmanevrering,
luftspyling eller annen tid som ikke produserer vann.

3) Estimér filtreringstiden (t)) basert pa brutto filtreringshastighet og partikkelmengden (h)

4) Beregn netto filtreringshastighet, v, (m3%/h-m?)

5) Bestem nedvendig filterareal, A, =Q,._/ Vv, .., (M)

Dimensjonerende brutto filtreringshastighet

Veiledende verdier for dimensjonerende brutto filtreringshastighet i ulike filtertyper og forbehandlingssituasjoner er

gitt i tabell 4.17

Ved valg av dimensjonerende, brutto filterhastighet bar det tas hensyn til eventuelle bra belastningstopper (f.eks. nar

ett filter av flere i parallell tas ut av produksjon for vasking). Enten ma man dimensjonere for den vannmengde man

far ved en slik belastningstopp, ellers sa ma man bygge inn tiltak som fjerner toppene eller minimaliserer effekten av

dem, f.eks. ved:

« Etablering av tilstrekkelig store buffervolumer (utjevnings- og rentvanns-tanker, hgydebassenger etc.)

« Etablere filterstyringsopplegg som hindrer/reduserer stgtbelastninger, f.eks. redusert vannproduksjon under fil-
terspyling slik at man ikke far gkt belastning pa filterenheter i drift

* Bruk av frekvensstyret, gradvise pumpepadrag/ventilapninger

* Kombinasjoner av slike tiltak

Filtersyklustid

Filtersyklustiden (tp) er sammensatt av filtreringstiden (t)) - som inkluderer modningstiden (t_) , tiden som medgar
til spyling av filteret (t ) og tiden som medgar til diverse (luftspyling alene, ventil-/luke-mangvrering, senkning av
vannspeil, spylekg, pauser, etc. (t )

tp = tf + ts,v + ts, |+v + tv (h)

Ved dimensjonering ma man velge t_og t, mens man, i en viss utstrekning, kan beregne t, (filtreringstiden) som er
den av de tre tidsbolkene som varer lengst. Varigheten av denne er avhengig av filtertypen (oppbygningen av filteret),
mengden av partikulaert materiale som skal fiernes (slamproduksjonen etter koagulering) og belastningen pa filteret
(filterhastigheten).

Basert pa Eikebrokk (1998), som gjorde pilot-forsgk med koagulering/direktefiltrering av humusvann i to-media
antrasitt/sand filter (som er den vanligste filtertypen), kan falgene modell benyttes for bestemmelse av filtrerings-
tiden bade ved koagulering av partikler og av humus:

tf =1850- (SSinn filter, * Vf)-m
der SS, e = S inn pé filteret (g/m?) = slamproduksjonen ved direkte-/kontaktfiltrering
v, = brutto filterhastighet (v, , . )
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Tabell 4.17 Dimensjonerende brutto filtreringshastighet (v, ) for ulike typer av filtre

f,brutto’

Filtreringshastighet, v,, .. (m/h)
Anlegg med grov- Direkte- og kontakt-
separasjon filtreringsanlegg
Typisk Anbefalt Typisk Anbefalt

Filtertype Filter medium verdi dim. verdi” verdi dim. verdi”
Nedstrems en-media-tradisjonelle Sand 4-6 5 4-6 5
Dype en-media Antrasitt/GAC/Filtralite 5-7 6 5-7 6
Nedstrems Antrasitt/ Filtralite over sand 8-15 12,5 5-10 7,5
to-media
Nedstrems Antrasitt 10-15 12,5 5-10 7,5
tre-media Sand

Granatsand
Nedstrems Antrasit - - 7-9 7.5
tre-media Sand

Marmor
Nedstrems, to-lags monomulti Leca-granulat
* Normal dybde Filtralite NC 5-10 75
* Dype (>1,70 m) Filtralite HC 7-12 10,0
Oppstrems en-media Sand 5-9 7 5-7 6

Leca-granulat 6-8 7 4-8 6

(Filtralite HC)
Oppstrems kontinuerlig en-media Sand 7-10 8 6-9 7

1) Dersom man benytter polymer som hjelpekoagulant/flokkulant kan filtreringshastigheten settes 25 % hgyere enn angitt verdi

For beregning av SS. tar man utgangspunkt i slamproduksjonen:

inn filter
SP, =SS +K-D

der SP, = slamproduksjonen (mg SS/1) etter koagulering (og flokkulering)
SS, = konsentrasjonen av suspendert stoff i vann tilfert koaguleringstrinn
D = dosering av koagulant (mg Al evt. Fe/I)
K = utfellingskonstant - kan ved dimensjonering settes lik 4,0 for Al og 2,5 for Fe (se avsnitt 4.3)

For vannverk med innsjger som kilde vil SS, normalt kunne settes lik null. Ved hay turbiditet (> 1TNTU) evt. hayt
algeinnhold, ber SS, i rdvannet bestemmes og evt. inkluderes i slamproduksjonen. | slikt vann bestemmes slampro-
duksjonen best ved jar-test forsgk.

Dersom man har grovseparasjon skal man forutsette at vannet som tilfares filteret har en SS-konsentrasjon pa minst
2,0 mg SS/I - anbefalt verdi: 2,25 mg SS/I.

Tabell 418 angir veiledende varighet pa de ulike tidsbolkene i filtersyklusen. Dersom man benytter formelen over for

a bestemme filtreringstiden, skal ikke filtreringstiden settes hayere enn angitt i tabell 4.18, selv om beregningen skulle
vise en hayere verdi.
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Tabell 4.18 Anbefalt dimensjonerende varighet av de ulike tidsbolker i filtreringssyklusen

Tidsbolk under filtreringssyklusen Varighet

Typisk verdi | Anbefalt dimensjoneringsverdi

Filtreringstid mellom hver tilbakespyling, t,

* Anlegg med grovseparasjon 12-24h <24h

* Direkte og kontaktfiltreringsanlegg 8-12h <10h
Tid som medgar til spyling med luft og vann, t 2-3 min =3 min
Tid som medgér til tilbakespyling med vann alene, t_, 5-8 min = 8min
Tid som medgar til elementer som ikke bidrar til filtrering av vann: luftspyling alene”, 10-20 min =15 min

ventil-/luke-mangvrering, senkning av vannspeil, spyleke, pauser, etc., t,

Modningstid, t_ - tid for kjering av modningsvann til avlep («ferstefiltrat»)? 20-30min | =20 min

1) Typisk verdi for luftspylingstid - nar luftspyling brukes alene i forkant av vannspyling, er 1-2 min
2) For filtre som inneholder marmorlag, bar varigheten pa modningstiden settes betydelig lengre (40 -60 min).

Det anbefales at man ikke dimensjonerer for en kortere filtreringstid enn 8 timer. Dersom beregningen av filtreringsti-
den (etter formelen over) gir en kortere filtreringstid enn 8 timer, bar man justere dimensjonerende brutto filterhas-
tighet slik at beregnet filtreringstid blir = 8 timer.

Ved filterspylingen ma spylevannshastigheten veere tilstrekkelig til & ekspandere filtersengen med 25-35 % ved
tilbakespyling med vann.

Det er vanlig a benytte en kortvarig luftspyling i forkant av spylingen med vann. | noen tilfeller benyttes i tillegg
kombinert spyling med luft og vann etter luftspylingen. Filtervasken avsluttes alltid med vannspyling alene for &
reetablere lagdelingen i filteret. | tabell 4.19 er veiledende verdier for spylehastigheter gitt. Ved dimensjonering ma
man passe pa at spylehastigheten ikke blir satt for lavt og at varigheten er tilstrekkelig. Spylehastigheten ma kunne
tilpasses vanntemperaturen.

| tabell 4.19 er ogsa tatt med verdier for overflatespyling som kan vaere aktuelt der luftspyling ikke forutsettes.

Netto filtreringshastighet, v,

Netto, spesifikk filtreringshastighet (basert pa netto vannproduksjon, se Eikebrokk, 2012a) er avhengig av hvilken
driftssituasjon man har, dvs. om det spyles med ravann eller rentvann, om modningsvannet ledes til avlgp eller
inkorporeres i det produserte vann etc. (se tabell 4.19).

Det normale er en driftssituasjon der modningsvannet fares til avigp og der filteret spyles med renvann. Da kan netto
spesifikk filtreringshastighet beregnes som:

Vf'”etto = [1/tp ] [ Vf,brutto ’ ( tf_ tm) - (Vs,v . ts +v -t ):l

v s, [+v s, [+v
der Vi etto = Netto filtreringshastighet (m3/h-m2ﬂ“erﬂme =m/h)
v = Brutto filtreringshastighet (m/h)

f, brutto
v, = Spylevannshastighet ved spyling av vann alene (m/h)

Vo = Spylevannshastighet ved spyling av luft og vann (m/h)

t. = Filtreringstid, dvs. tid som vannet filtreres (filtersykluslengde inkl. filtermodning) (h)
t,= Tid som medgar til spyling av filteret med vann alene(h)

t,., = Tid som medgar til spyling av filteret med luft og vann(h)

t = Modningstid - tid for kjering av modningsvann til avlep («ferstefiltrat»)(h)

t = Total tid mellom hver filterspyling (t =t +t + t,) (h)

t, = Tid for ventil-mangvrering, senkning av vannspeil, luftspyling, spylekg, pauser, etc.
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Ved andre driftssituasjoner kan netto filtreringshastighet beregnes som angitt i tabell 4.20

Tabell 4.19 Veiledende dimensjoneringsverdier for spylehastigheter (m/h) og -varigheter (min)

Kriterium Luft spyling (m/h) | Varighet (min) | Vannspyling (m/h) | Varighet (min)
Tilbakespyling med vann alene®
En-media sandfiter 30-40 10-15
En-media marmorfilter 50-65 8-12
To-media filter (Antrasitt/Filtralite over sand) 45-55 10-15
Aktivkull filter 20-30 8-12
Tilbakespyling med vann og luft”
En-media (kvartssand)

Luft (ferst) 40-45 1-2

Vann (deretter) 30-40 10-15
To-media (Antrasitt/Filtralite over sand)

Luft (ferst) 45-50 1-2

Vann (deretter) 35-45 10-15
Tre-media (m/marmor)

Luft (ferst) 50-55 1-2

Vann (deretter) 60-65 5-8
En-media marmorfilter

Luft og vann sammen (fgrst) 30-40 2-3 40-60 2-3

Vann alene (deretter) 40-60 5-8
To-media (Antrasitt/Filtralite over sand)

Luft og vann sammen (fgrst) 30-40 2-3 15-20 2-3

Vann alene (deretter) 30-45 5-8
To-media (Antrasitt/Filtralite over sand)

Luft (ferst), 45-50 2-3

Luft og vann sammen (deretter) 50-80 2-3 15-20 2-3

Vann (deretter) 30-45 5-8
Tre-media (m/marmor)

Luft (farst) 50-55 0-1

Luft og vann sammen (deretter) 50-55 2-3 15-20 2-3

Vann (deretter) 60-65 4-6
Overflatespyling? med faste dyser 7-12 4-8
Overflatedyser? med roterende dyser 2-4 4-8

1) Evt. etter overflatespyling
2) Benyttes evt. far tilbakepyling med vann alene

Tabell 4.20 Beregning av netto filtreringshastighet for ulike driftssituasjoner

Beskrivelse av driftssituasjon Netto filtreringshastighet, v, (m3/h°-m?)
Modningsvannet fares til avlep

Filteret spyles med ravann Vineo = L1/ 8 10V (-t )]

Modningsvannet fares til avlep

Filteret spyles med renvann Vo = L1/ 8 T0ve- (-t D-v ot +v ot ]
Modningsvannet fgres til innlgp”

Filteret spyles med renvann Vipto = L1/ 8 T0V b=y ot 4w ot ]

1) Bare aktuelt dersom koaguleringsanlegget har grovseparasjonssteg

Ngdvendig filterareal
Ngdvendig filterareal bestemmes da som:

A = Qi Vi ()

dim f netto
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Netto vannproduksjon
Netto vannproduksjonen per daegn vil vaere gitt av
Qnetto = 24 ' Vf,netto ’ Af,dim (m3/d)

Produksjon av spylevann
Produksjonen av spylevann QdSp over ett dogn er gitt ved:

Q 1, 1 (m¥/d)

= [ 24 / tp ] I:vs,v ’ ts,v + Vs, [+v s, I+v
der antallet spylinger per degn vil veere: 24/tID

d,sp

Ngadvendig kapasitet pa spylevannspumpe
Nadvendig kapasitet pa spylevannspumpen for hvert filter er gitt av:

Q.o = Ve " Argin/N (M/0)

p,sp s,maks

der Ve s = den hayest dimensjonerende vannspylehastigheten (enten den foregar

ved spyling av vann alene eller ved vann i kombinasjon med luft)
n = antall filter

4.7.4.2. Kontinuerlige filtre

| kontinuerlig spylende filter reguleres sandomsetningshastigheten via regulering av luftstremmen i mammutpum-
pen. En luftstram som gir en (nedad rettet) sandomsetningshastighet pa 6 -9 mm/min anbefales. Normalt luftfor-
bruk er ca. 0,14 Nm? _/min for et filter med 5 m? filteroverflate.

Vaskevannhastigheten bar vaere 1,5 - 2 ganger sandomsetningshastigheten, dvs. en vaskevannsmengde pa
10-14 1/m?min.

For et filter med 5 m? filteroverflate blir eksempelvis dimensjonerende vaskevannstrem 3-4 m3/h, dvs. 8-10 % av
dimensjonerende vannmengde inn pa filteret ved dimensjonerende filterhastighet pa 8 m/h.

4.8. Membranfiltrering

4.8.1. Beskrivelse

Ved membranfiltrering separeres partikler fra vann ved at vannet presses gjennom en porgs membran mens parti-
klene holdes igjen pga. deres starrelse i forhold til porenes starrelse. Membranens tykkelse er imidlertid svaert liten
(<< 1mm), og membranfiltrering er altsa en form for siling eller planfiltrering.

Membraner kan karakteriseres pa mange mater, men den viktigste er membranens nominelle poreapning fordi den
bade bestemmer hva som kan fjernes og hvor stor fluks som kan passere membranen - noe som har stor betydning
for nedvendig membranareal, og dermed kostnaden.

Fm = Qdim/A

der F_=membranfluks (I/mzh)
Q,,, = dimensjonerende vannmengde (I/h)
A = membranareal (m?)

Av figur 4.13 fremgar det at trykkdifferansen over membranen (pa engelsk: trans-membrane pressure, TMP) agker

med synkende porestarrelse for en gitt vannproduksjon (fluks), og tilsvarende synker vannproduksjonen (fluksen)
med synkende porestarrelse for en gitt vannproduksjon for et gitt differansetrykk.
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Membranene kan vaere laget av ulike materialer, mens 200
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4.8.2. Anvendelsesomrade

Det er vanlig a inndele membranfiltreringsteknologiene i falgende grupperinger (se figur 4.13):

* Omvendt osmose - poredpning < 1nm-der membranene er i stand til & separere ioner - for eksempel saltioner.
Omvendt osmose brukes derfor primaert til avsalting av havvann.

* Nanofiltrering - poreapning 1-10 nm der membranene er i stand til & separere store molekyler, f.eks. humus. Nan-
ofiltrering benyttes derfor primaert til fijerning av humus eller andre organiske molekyler samt svaert sma partikler
(kolloider), for eksempel virus.

= Ultrafiltrering - poreapning 10 -100 nm - benyttes primeert til 8 separere aggregater av kolloidale og starre
(suspenderte) partikler. Ultrafiltrering benyttes derfor ofte til fjerning av mikroorganismer og utfelte fnokker.

* Mikrofiltrering - poredpning 100 -1000 nm - benyttes primaert til & separere suspenderte partikler og utfelte
fnokker.

Det presiseres at det ikke finnes noen almengyldig definisjon for nano-, ultra- og mikrofiltrering og at det kan veere
store overlapp mellom disse avhengig av membranmateriale, fremstillingsmetode osv. og det er kan vaere store
forskjeller i maten poredpningen angis pa. Inndelingen over er derfor bare indikativ og ikke absolutt.

Det er primaert ultra- og mikrofiltreringsmembraner som benyttes for a fjerne fnokker/partikler i koaguleringsanlegg
som kan ha partikkelfjerning og/eller humusfjerning som hovedhensikt. Membrananlegget kan benyttes etter et grov-
separasjonssteg (sedimentering eller flotasjon) eller direkte etter koagulering/flokkulering.

Nanofiltrering benyttes vanligvis for fjerning av humus uten for-koagulering og omvendt osmose membraner brukes
primaert til avsalting. De to siste kategoriene vil ogsa fjerne alt partikulaert materiale.

Ettersom mikrobielle forurensninger (parasitter, bakterier, virus etc.) er partikler, vil disse fjernes sveert godt (tilnzer-
met fullstendig) i RO- og NF-anlegg. For a fijerne virus godt i UF- og MF-anlegg ma vannet for-koaguleres. Bakterier
og parasitter fjernes rimelig godt i MF og spesielt i UF-anlegg, se MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).

4.8.3. Konstruktiv utforming

Det er to ulike mater & bringe vannet i kontakt med membranen pa. Ved sakalt «dead-endx»-filtrering presses vannet
gjennom membranen vinkelrett pa membranoverflaten. Alt materiale som avsettes p& membranen ma fjernes nar
falltapet per tidsenhet over membranen overgar en grense. Ettersom falltapet sker med filtreringstiden vil fluksen
synke med tiden.

Ved sakalt «cross-flowx-filtrering (tverrstrams-filtrering) beveger vannet seg pa langs av membranen. Noe av vannet
filtreres gjennom membranen mens en annen del fortsetter langs membranen og bidrar til at avsetning pa denne
reduseres. Derfor vil oppbygningen av falltap og reduksjonen av fluks over tid ga langsommere. Frekvensen for
rengjgring av membranen er derfor vanligvis hayere i dead-end-anlegg enn i cross-flow-anlegg og metoden for
vasking er ogsa annerledes.
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| tverrstrgmanlegg blir konsentratstrgmmen stor, gjerne 30 % av innkommende vannmengde. | tillegg kommer en
kjemisk vaskevannsstram som skyldes kjemisk vask av membranen (ca. 1 gang per dag).

| et «dead-end»-anlegg far man en vaskevannstram som falge av hyppige tilbakespylinger med vann gjennom
membranen i motsatt retning av filtreringsretningen. | tillegg far man en kjemisk vaskevannstream som resulterer fra
kjemisk vaskingen av membranen (vanligvis ca. 1 gang per dggn). Det kjemiske vaskevannet ma ledes til avlap.

| «dead-end»-anlegg er vaskevanns-strammen relativt liten, ca. 5%, omlag som i sandfilteranlegg.

Den starste utfordring ved membranfiltrering er gjentetting av membranen, eller det som pa engelsk kalles «fouling»
- dvs. prosesser som farer til gjentetting av membranen. Ulike strategier brukes for & hindre gjentetting av membra-

ner, for eksempel:

* Valg av membran (PVDF, PFTU, PES ....)

* Valg av membrantype (hulfiber, flat-ark, rar etc.)

* Valg av maten vannet blir tilfgrt membranen pa («dead-endy eller «cross-flow»)

* Valg av membranreaktor teknologi (dykket, innkapslet..)
* Valg av membranrengjaringssystem (tilbakespyling, kjemisk vask etc.)

4.8.4. Dimensjonering

Dimensjonering av membranfilteranlegg ma sees i sammenheng med maten man gnsker a drive filteret pa. Ikke minst
opplegget for kontroll med beleggdannelsen (foulingen), herunder hvordan man skal ha kontroll med reversibel fouling
(gjennom tilbakespyling) og ikke-reversibel fouling (gjennom kjemisk vask av membranene), har stor betydning.

Man finner store variasjonsomrader mht. dimensjonering og drift av membranfiltre i koaguleringsanlegg og dimen-
sjonering gjgres vanligvis av leverandarene knyttet opp mot garantier for prosess-ytelse. | tabell 4.21 er typiske
driftskarakteristika for membranfiltre i koaguleringsanlegg satt opp.

Tabell 4.21 Typiske driftskarakteristika for membran(UF og MF)filter-systemer i koaguleringsanlegg

Parameter

Typisk variasjonsomrade ved normal drift

UF-membraner

MF-membraner (keramiske)

Nominell poreapning 10-40 nm 100-200 nm
Permeat fluks (I/m?h)
Trykksatte system 30-80I/m?h 100-250 I/m?h
Dykkede system 20-601/m*h

Trykk over membranen - TMP
Trykksatte system
Dykkede system

Normalt: 0,5-1,5 bar (maks. 2,0 bar)
Normalt: 0,2 -0,4 bar (maks. 0,5 bar)

Gjenvinning >90 %

Tid mellom hver tilbakespyling 30-90 min 1-6 timer
Tilbakespylingshastighet 60 m/h 60 m/h
Varighet av tilbakespyling 30-120 sek 5-20 sek
Tid mellom hver kjemisk vask (CEB) 1-7 degn

Varighet pa kjemisk vask (CEB) 20-30 min

Levetid for membraner 7-10 ar

Tallene i tabell 4.21 er typiske for anlegg basert pa polymere ultrafiltreringsmembraner og keramiske mikrofiltrerings-
membraner. Ved bruk av andre membrantyper vil tallene kunne vaere annerledes.

| tabell 4.22 er gitt en oversikt over typiske verdier for dimensjonerende fluks. Verdiene i tabell 4.22 kan ogsa brukes
nar fjerning av humus er den primaere malsettingen med membrananlegget.
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Tabell 4.22 Typiske verdier for dimensjonerende fluks i anlegg basert pa koagulering/membranfiltrering

Anleggstype

Direkte etter koagulering/flokkulering

Etter koagulering/flokkulering og grov-
separasjon (sedimentering/flotasjon)

UF-anlegg (poreapning: 10-40 nm)

55-751/m?-h

60-801/m?-h

MF-anlegg (poreapning: 100 - 200 nm)

100-2001/m?-h

150-250 I/m?- h

| hovedtrekk kan koagulering og flokkulering dimensjoneres pa samme mate som foran et direkte- eller kontaktfiltre-
ringsanlegg basert pa sandfiltrering. Flokkuleringstiden kan veere kort (1-5 min). | anlegg basert pa dykkede utsi-
de-inn hulfiber-membraner bgr G-verdien i flokkuleringen direkte foran membranen ikke vaere for hgy (< 30 s) mens
G-verdien i flokkuleringen i anlegg basert pa keramiske mikrofiltreringsmembraner, kan vaere hagyere (30-100 s™).

Detaljert dimensjoneringen av selve membrananlegget gjgres vanligvis av leverandgrene av anlegg og det vises til

disse.
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5. Metoder for fjerning av humus
(naturlig organisk materiale - NOM)

5.1. Generelt om fjerning av humus

Humus er den vanligste formen for organisk stoff i norske drikkevannskilder. Humus er en type av naturlig forekom-
mende organisk materiale (NOM) som kan gi en rekke uheldige egenskaper i vannet:
* Humus gir vannet en uestetisk, gulbrun farge.
* Humus kan pavirke vannets lukt og smak.
* Humus reagerer med kjemiske desinfeksjonsmidler slik at:
* Desinfeksjonsbiprodukter (trihalometaner, halogenerte eddiksyrer etc.) dannes ved klorering.
* Desinfeksjonsmiddel blir forbrukt til oksidasjon av NOM slik at inaktiveringsgraden ved en gitt dose av kjemisk
desinfeksjonsmiddel reduseres
* Humus reduserer transmisjonen av UV-straler og minker derfor inaktiveringsgraden ved UV-desinfeksjon.
* Humus kan gi beleggdannelse (biofilm og/eller utfelling) i ledningsnettet.
* Humus danner komplekser med tungmetaller og enkelte organiske mikro-forurensninger og gker dermed tilgjen-
geligheten til slike stoffer.
* Humus innholdet pavirker flere vannbehandlingsprosesser. Eksempelvis
* de optimale driftsbetingelsene i koaguleringsanlegg pavirkes
* beleggdannelse «fouling» oppstar pa membranene i membrananlegg.
= porer i aktivkullanlegg blokkeres slik at kapasiteten til & fjerne andre organiske forbindelser (f.eks. mikroforu-
rensninger og lukt og smaksstoffer) reduseres.
* Humus pavirker korrosjon i ledningsnett og armatur.

For hayt humusinnhold er en utfordring i mange norske vannverk og anlegg for fjerning av humus er vanlig forekom-
mende i Norge.

Naturlig organisk materiale er en meget uensartet gruppe av stoffer med stor spredning i molekylstruktur og mole-

kylvekt, men gruppen har en del fellestrekk som gjar ulike vannrense-prosesser effektive:

* NOM-molekylene er sveert store (MW 1000 -10000) og de baerer en negativ ladning ved normal pH.
| behandlingsmessig sammenheng oppfarer de seg derfor sveert likt kolloider (arsma partikler) i vann.
Det betyr at de metodene vi bruker for a fjerne kolloider, for eksempel koagulering /filtrering eller membran(nano)
filtrering ogsa kan brukes for a fierne NOM.

* Den negative ladning innebaerer ogsa at NOM lar seg fijerne ved ionebytting.

* Aktiv kulls store overflate medfarer at NOM lar seg adsorbere pa aktivt kull.

* Fargen i NOM skyldes at lys absorberes av dobbeltbindingene i humusmolekylene. Ved bruk av kraftige oksida-
sjonsmidler (for eksempel ozon) kan vi bryte dobbeltbindingene og dermed fjerne farge

| det falgende vil falgende metoder for fjerning av humus bli omtalt:
* Koagulering med etterfglgende fnokkseparasjon

* Nanofiltrering

* Ozonering/biofiltrering

* |onebytting

Flere av enhetsprosessene som inngar i disse metodene (f.eks. koagulering, biofiltrering etc.) er omtalt under andre
hovedavsnitt og det vil slike tilfeller bli henvist til disse.
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5.2. Koagulering med etterfalgende fnokkseparasjon

Som nevnt under kap. 4 oppfarer de store humusmolekylene seg svaert likt kolloider i vann. Derfor kan ogsa humus i
vann fjernes i koaguleringsanlegg (se avsnitt 4.2).

Koaguleringsanlegg bestar av enhetsprosessene koagulering, flokkulering og fnokk-separasjon. Fnokkseparasjonspro-
sessene ble behandlet i kap 4. hvor ogsa separasjon av humusfnokker ble omtalt. Her behandles derfor kun det som
er sarskilt for humuskoagulering.

5.2.1. Beskrivelse

Ved koagulering tilsettes en koagulant for a destabilisere humus i vann slik at humusmolekylene/-kolloidene laper
sammen (aggregerer) og danner fnokker (aggregater) som kan separeres i etterfglgende separasjonstrinn. Metallba-
serte koagulanter vil ogsa felle ut i vann, hovedsakelig som hydroksider. Slike hydroksider (Fe- eller Al-hydroksider)
virker som adsorbenter for NOM nar forholdene (e.g. pH) legges til rette for dette.

De vanligste koagulantene er aluminiumsulfat, jernklorid, jernkloridsulfat eller polymeriserte aluminium- eller jern-
salter (se tabell 4.1, avsnitt 4.3.2). Ettersom vannet i Norge ofte er surt og har lav alkalitet, og ettersom koagulanten
0gsa gir en sur reaksjon, ma man vanligvis tilsette et alkali (kalk, lut, soda) for at pH skal bli riktig. Kationiske polymerer
(f.eks. kitosan) kan ogsa benyttes som koagulant, men vil vanligvis falle ut dyrere enn metall-koagulantene.

Koaguleringen av humus er pH-avhengig. Optimal dose ma derfor fastsettes i lys av optimal pH. Selv om en ikke-op-
timal koagulantdose og/eller ikke-optimal pH i visse tilfeller kan gi akseptabel eller god fargereduksjon, vil dette i
regelen gi for hgy turbiditet og/eller for hayt innhold av restkoagulant. Typiske verdier for pH og dose ved norske
vannverk er angitt i tabell 5.1

Tabell 5.1 Typiske omrader for optimal pH- og koagulantdosering ved humusfjerning

Koagulant pH Dosering, mg/I|
Aluminiumsulfat 58-6,6 1,5-3,0 mg Al/I
Jernklorid 4,0-5,5 2,5-5,0 mg Fe/I
Jernkloridsulfat 40-5,5 2,5-5,0 mg Fe/I
Poly Al-klorid 6,0-70 1,0-2,5mg Al/I
Kitosan 50-6,0 1,7-3,5mg/I

Optimale koaguleringsforhold kan regnes som de som gir (Eikebrokk, 2012a):
1) Tilstrekkelig fierning av humus (naturlig, organisk materiale - NOM), dvs.
a) Fargereduksjon pa 80-90 %, dvs. farge <10 mg Pt/I
b) TOC-reduksjon pa 50-60 %, dvs. TOC < 3 mg/I
2) Tilstrekkelig lavt restinnhold av koagulant, dvs. < 0,15 mg Al(Fe)/I
3) Tilstrekkelig lavt turbiditet, dvs. < 0,2 NTU ut av enkeltfiltre

Optimal pH og dose bar i dimensjoneringssammenheng bestemmes ved laboratorieforsgk (jar-test) eller helst i
pilot-forsgk ettersom resultatene fra en jar-test i stor grad avhenger av fnokkers sterrelse og sedimenterbarhet, mens
de i liten grad gir informasjon om fnokkers filtrerbarhet. Hva som er optimal dose og pH vil vaere avhengig av kravet
til filtrat-kvalitet, dvs. restfarge og restinnhold av metall (koagulant).

Dosen pavirker direkte mengden av produsert slam, som igjen pavirker driften av filteret. Jo mer slam, jo kortere
gangtid pa filtrert mellom hver filterspyling.

Grundig informasjon om driftsforhold og om prosedyrer for optimalisering av koaguleringsprosesser kan finnes
i Eikebrokk (2012 a og b).
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5.2.2. Anvendelsesomrade

Koaguleringsanlegg for fjerning av humus benyttes primaert for fjerning av fargen som humusen medfarer, men gir
samtidig fjerning av partikler (turbiditet) herunder mikrober samt stoffer som adsorberer til humus (metaller,
organiske mikroforurensninger etc.).

Metoden kan benyttes for alle nivaer av humusinnhold (alle fargetall) men er spesielt egnet ved moderate til relativt
haye fargetall (> 30 mg Pt/I). Metoden er ogsa, i motsetning til flere av de andre humusfjerningsmetodene, ogsa
godt egnet nar vannet samtidig har hay turbiditet og/eller hayt innhold av mikrobiell forurensning (virus, bakterier og
parasitter).

Ettersom mikrober er partikler, gir koaguleringsanlegg for humusfjerning ogsa en mikrobiell barriereeffekt
(log-kreditt) som er angitt i MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).

Koaguleringsanlegg for humusfjerning kan bygges ut etter alle de alternative prosessoppbygningene som er vist i

figur 4.2:

1) Tradisjonelt koaguleringsanlegg med koagulering, flokkulering, grovseparasjon (sedimentering eller flotasjon)
og filtrering

2) Direktefiltreringsanlegg med koagulering, flokkulering og filtrering

3) Kontaktfiltreringsanlegg med koagulering etterfulgt av filtrering

Om man skal benytte et grovseparasjonssteg eller ikke er avhengig av hvor mye slam som skal separeres, som primaert
er avhengig av ngdvendig dose som igjen er avhengig av fargetall og turbiditet i ravann. Koaguleringsanlegg for fjerning
av humus i innsjevann med lav turbiditet (som er vanlig forekommende i Norge) kan ofte bygges uten grovseparasjons-
steg som direktefiltrerings- eller kontaktfiltreringsanlegg (se avsnitt 4.2) om fargetallet ikke er for hayt.

Dersom doseringsbehovet er > 2,5 mg Al/l eller > 5,0 mg Fe/I (tilsvarer koagulant-behovet ved et fargetall pa

ca. 40 mg Pt/l i humusvann med lav turbiditet), bgr man overveie & benytte grovseparasjon. Ved doseringsbehovet
> 3,0 mg Al/l eller > 6,0 mg Fe/I (tilsvarer koagulant-behovet ved et fargetall pa ca. 50 mg Pt/l i humusvann med lav
turbiditet) anbefales bruk av grovseparasjon.

| anlegg som skal behandle humusholdig ravann fra kilder med hgyt partikkelinnhold (leire, alger etc.), alltid eller i
perioder, anbefales grovseparasjonssteg. Bruk av grovseparasjonssteg (og flokkuleringssteg) kan imidlertid vaere
formalstjenlig ogsa i humusvann med lavere turbiditet - av driftsmessige arsaker - noe avhengig av hvilken fnokksep-
arasjons-metode som benyttes

5.2.3. Konstruktiv utforming
Nar det gjelder konstruktiv utforming av enheter for kjemikalieinnblanding, flokkulering og fnokkseparasjon (sedi-
mentering, flotasjon, dybdefiltrering og membranfiltrering), vises det til avsnitt 5.3 - 5.8.

5.2.4. Dimensjonering av koaguleringsanlegg basert pa koagulering/filtrering
Dimensjonering av koaguleringsanlegg for fjerning av humus gjennomfares i prinsippet pa samme mate som
dimensjonering av koaguleringsanlegg for fjerning av partikler (turbiditet og mikroorganismer) - se kap. 4.

Ngdvendig koagulant-dose og dermed resulterende slamproduksjon, er normalt hayere ved humus-fjerning, noe som
i neste runde pavirker dimensjonering av filteret. Derfor omtales ngdvendig koagulant-dose szerskilt i det falgende.

5.2.4.1. Dimensjonerende koagulantdose
Folgende modell kan benyttes for bestemmelse av dimensjonerende koagulant-dose (bearbeidet etter Eikebrokk,
2012a) forutsatt at man ligger innenfor optimalt omrade for pH (se tabell 5.1):

D=125-(A-F+B)

der D = Dimensjonerende dose (mg Al/l, mg Fe/I, mg kitosan/I)
F = Fargetall (mg Pt/I)
A og B = konstanter avhengig av type koagulant og driftsbetingelser, se tabell 5.2
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Det er i formelen tatt hayde for den praktisk anvendbare dosen bar veere 25 % hgyere enn absolutt minste nadven-
dige dose.

Tabell 5.2 Konstanter i modell for beregning av dimensjonerende dose ved koagulering av humus (basert pd og bearbeidet
etter verdier presentert i Eikebrokk, 2012a)

Konstant | Aluminiumsulfat | Polyaluminiumklorid | Jernklorid/jernkloridsulfat Kitosan
A 0,043 0,034 0,086 0,040
B 0,30 0,30 0,58 0,72

5.2.4.2. Separasjonsenheter
Dimensjonering av separasjonsenheter (evt. flokkuleringstank, grovseparasjonssteg, dybde-filter og membranfilter)
gjennomfares pa samme mate som angitt i kap. 4 (avsnitt 4.4.4, 4.5.4,4.6.4, 4.7.4 og 4.8.4).

5.3. Membran(nano)filtrering

5.3.1. Beskrivelse

Ved membranfiltrering basert pa nanofiltrering (se definisjon i figur 4.13 og avsnitt 4.8.1) har membranen sa liten
pore starrelse (1-5nm) at den er i stand til & separere humusmolekyler giennom «molekyl-siling», dvs. at moleky-
lene blir igjen i vannet (konsentratet) pa den siden av membranen som vannet tilfares, mens det vannet som
passerer membranen (det rensede vannet eller permeatet) kun inneholder de lavmolekylaere fraksjonene av humus
slik at fargen (og TOC) er sterkt redusert.

Normalt benyttes moduler basert pa tverrstrgms-filtrering , se figur 5.1

Konsentrat kanal Kolloider og humusmolekyler

Pumpe -f\-(\'\'\ol A)-/-A) A) 3
Vann inn

Membran

Konsentrat ut

Permeat - Vann ut

Figur 5.1 Prinsippet for tverrstrems-filtrering i membrananlegg

Det vil forekomme beleggdannelse («fouling») pa membranene og de ma derfor vaskes med jevne mellomrom.

Den type spiralmembraner som benyttes i Norge vaskes:

a) Med en daglig vask som bestar av at en fortynnet vaskelgsning, som bl.a. inneholder klorforbindelser, ledes inn pa
membranmodulene og dynker membranene i denne Igsningen i ca. 20 - 40 min - for deretter a bli spylt til aviap.

Denne daglige vasken skjer normalt om natten da forbruket ved sma anlegg er lavt og kan tas fra rentvannstanken

b) En arlig (evt. halvarlig eller oftere- etter behov) hovedvask der en sterkere kjemisk lgsning benyttes pa samme
mate men med lengre kontakttid (8 - 20 timer).

Det vil vaere en sammenheng mellom fluks, renseeffekt og gjenvinningsgrad og typiske norske anlegg opereres
vanligvis med en gjenvinningsgrad pa 70 - 80 %.

Membran(nano)filtrering er nzermere beskrevet i Hem og Thorsen (2008).
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5.3.2. Anvendelsesomrade
Membran(nano)filtrering er mest brukt for fierning av humus i sma (50 -1000 pe) og mellomstore
(1000-10000 pe) anlegg.

| tillegg til humus vil naturlig forekommende kolloider og suspenderte partikler separeres slik at turbiditeten fjernes.
Et innhold av naturlig forekommende og/eller utfelte partikler vil imidlertid gke beleggdannelsen pa membranen og
redusere kapasiteten. Membran(nano)filtrering benyttes derfor primaert der turbiditeten er lav og fargetallet hagyt.

Ettersom nanofiltrering fjerner alle mikroorganismer dersom membranene og membranmodulen er helt intakt, far
man i tillegg til god humusfjerning ogsa en god mikrobiell barriereeffekt (log-kreditt) som er angitt i MBA-veilednin-
gen (Ddegaard et al., 2014).

Dersom turbiditeten (og seerlig innholdet av partikler med sterrelse 0,1 - 2 um) er hay, ma partiklene fjernes fer
membranfiltreringen ettersom de eller vil fare til rask gjentetting av membranen.

5.3.3. Konstruktiv utforming
Prinsipiell oppbygning av et typisk membran(nano) filtreringsanlegg i Norge er vist i figur 5.2

| A
Kl !
or ! Bypass !
: Vask Alkali- !
' askes i serin !
: vann : Trykkror, opptil 6 m g v
S '
| ] - —
1
. Reservoar
. lafri ; For- | 1 "_"N':
R&vann | (Valdfritt) filter}- - - !
X <) ey |
\J Sirkulasjons pumpe Avlgp Forbruker

Figur 5.2 Typisk oppbygning av membran(nano)filtreringsanlegg under norske forhold

5.3.3.1. Forbehandling
Forbehandlingen pa de anleggene som er i drift i Norge bestar som oftest av mikrosiling i en mikrosil med lysapning
50 pum. Alternativt benyttes sandfiltrering uten for-koagulering.

Dersom turbiditeten (og seerlig innholdet av partikler med sterrelse 0,1-2 um) er hgy, ma slike partikler fiernes far
membran(nano)filtreringen. Slik forbehandling kan besta av ultrafiltrering evt. koagulering/separasjon (se kap. 5).
Slik forbehandling er ikke vanlig i Norge.

5.3.3.2. Membraner og membranmoduler

De anlegg som har blitt satt i drift i Norge er basert pa tverrstrams-filtrering med spiralmembraner med poreapning i
omradet 1-5 nm - de fleste i omradet 1,5-2 nm. Spiralmembranmodulene er vanligvis om lag 1,5 m lange med 2-4
moduler plasserte etter hverandre i trykkrgr (normalt 8") pa 3 -6 m. Flere trykkrar opererer i parallell og monteres
sammen i en rigg.

| de fleste anleggene har membraner av cellulose-acetat blitt brukt - unntaksvis av polyamid. Andre membran-
materialer kan imidlertid ogsa vaere aktuelle.

Man kan ogsa benytte kapillzer-membraner (hulfiber-membraner) basert pa modifisert polyetersulfon (PES) plassert
i trykkrar.
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5.3.3.3. Vasking av membraner

Membrananlegg basert pa spiralmembraner vaskes kjemisk gjennom:

* En daglig skylling av membranene med en saerlig vaskelgsning (bl.a. innholdende klor) for dette som har til hoved-
formal a fjerne belegget («foulingen») som har dannet seg pd membranen i lapet av dagen

* En arlig/halvarlig hovedvask med en mer konsentrert vaskelgsning, som har til hovedmal a fjerne kjemiske utfellin-
ger og avsetninger pa membranflaten slik at membranfluksen vil restitueres

Vaskelgsninger og vaskeprosedyrer er ofte beskyttet av leverandarene og det henvises til disse i hvert enkelt tilfelle.

Typiske prosedyrer for vask av membraner (tid for hver vaskeoperasjon, vaskelgsningen sammensetning osv.) er

imidlertid angitt i tabell 5.3.

Tabell 5.3 viser ogsa en oversikt over typiske verdier for prosess-parametere i typiske norske membran(nano)

filtreringsanlegg for humusfjerning.

Dersom man benytter hulfiber-membraner basert pa modifisert polyetersulfon (PES) plassert i trykkrar, kan membra-
nene vaskes mekanisk (ved tilbakespyling) pa samme mate som ultrafiltrerings-membraner (se avsnitt 4.8). Slik

tilbakespyling benyttes i tillegg til kjemisk vask.

5.3.4. Dimensjonering

Den viktigste dimensjoneringsparameteren for membran(nano)filtreringsanlegg i Norge er dimensjonerende fluks
som er forholdet mellom dimensjonerende produsert vannmengde og membranarealet:

Fdim = Qdim/Amembran

der F,.. = Dimensjonerende fluks (I/m2 h)

Qd\'m

A = ngdvendig membranareal (m?)

membran

= dimensjonerende produsert vannmengde (permeatvannmengde)(l/h)

Dimensjonerende fluks er avhengig av mange faktorer, slike som humusinnhold, innholdet av lett nedbrytbart
organisk stoff, turbiditet, membrantype, membranens poreapninger, frekvens pa daglig vask og hovedvask og

sammensetning av vaskelgsning.

Tabell 5.3 Typiske prosesskarakteristika for membran(nano)filter-systemer for humusfjerning i Norge

Parameter

Typisk variasjonsomrade ved normal drift

Membranmateriale

Celluloseacetat (CA-dominerende), polyamid (PA), polyetersulfon (PES)

Porestarrelse membran

1-5nm

Trykkrer med spiralmembran

8" rgr med 3-6 m lengde

Permeat fluks 10-20 I/m?h
Tverrstrgmshastighet 0,1- 0,25 m/sek
Driftstrykk 3- 5bar

Trykkfall over membranen (TMP) 0,2-0,8 bar/mmmr
Gjenvinningsgrad 70-80%

Vaskelgsning for daglig skylling

Svak alkalisk l@sning som kan inneholde: (30 - 60 vekts-% organiske salter
(EDTA), 0-1 vekt-% tensider, 40 - 70 vekt-% vann) som blandes med klor-
lzsning (ca. 20 mg CL/1) fer bruk

Tid som medgar til hver kjemisk vask (kjemisk skylling) 30-60 min
Tid mellom hver kjemisk skylling 1-2 degn
Tid for permeat til avlap etter kjemisk skylling 10-20 min

Vaskelgsning for hovedvask

Svak alkalisk 1% lgsning som kan inneholde: (30 - 60 vekts- % organiske
salter - EDTA, 30 -60 vekt-% fosfat, 10 - 30 vekt-% natrium sulfat, 5-10
vekt-% tensider og < 1 vekt-% enzymer)

Tid som medgar til hver hovedvask 8- 24 timer
Tid mellom hver hovedvask 6-12 mnd.
Tid for permeat til avlgp etter hovedvask 30-60 min
Levetid for membraner 5-10 ar




For den type anlegg som i hovedsak har blitt bygget i Norge med tverrstrams celluloseacetat membraner med
poreapning 1-3 nm - plassert i 8" trykkrar, og med en gjenvinningsgrad (konsentratstrgm/permeat-stram) pa
25-30 %, skal dimensjonerende fluks (Fdim) settes:

F,..<15|/mh

di

forutsatt at vannet som skal behandles har lav turbiditet (< 1NTU) og vaskes etter leverandgrens anvisninger. Hayere
dimensjonerende fluks kan benyttes dersom leverandaren, pa grunnlag av pilotstudier, kan dokumentere at en hgyere
fluks kan aksepteres.

Den samme dimensjonerende fluks kan brukes nar kapillaer-membraner basert pa modifisert polyetersulfon (PES)
benyttes. Dimensjonerende midlere tverrstrems-hastighet i PES-modulene kan settes til 0,5 m/s.

For standard 8'spiralmoduler anbefales en vannmengde i omradet 5-12 m3/h per modul -tilsvarende en tverr-
strgms-hastighet pa 0,12- 0,25 m/s.

Nar det gjelder dimensjonering av utstyr for forbehandling, kjemikalievask etc. vises det for gvrig til leverandarenes
anvisninger

5.4. Ozonering/biofiltrering

5.4.1. Beskrivelse

Ozonering/biofiltrering er en metode for behandling av humusvann som bygger pa enhetsprosessene oksidasjon og
biofiltrering. Ved tilsetting av oksidasjonsmiddelet ozon reagerer ozon med de kjemiske bindingene i humusmoleky-
lene slik at fargen i vannet reduseres. Gjennom dette blir ogsa sveert tungt biologisk nedbrytbar humus delvis
omdannet til lett nedbrytbart organisk stoff (BDOC) som sa kan nedbrytes biologisk i et etterfalgende biofilter. Ogsa
andre fjerningsmekanismer (utfelling, adsorpsjon etc.) kan forekomme avhengig av ravannets gvrige sammensetning.
Graden av fargereduksjon og omdanningen av det organiske stoffet i vannet vil avhenge av dosen av ozon.

5.4.2. Anvendelsesomrade

Ozonering/biofiltrering benyttes primaert for a fjerne farge i drikkevann, men ettersom ozon er et kraftig oksidasjons-
middel (og desinfeksjonsmiddel) kan metoden ogsa benyttes for:

1) Fjerning av jern og mangan

2) Fjerning av ammonium

3) Fjerning av organiske mikroforurensninger

4) Mikrobiell barriere ved inaktivering av virus, bakterier og parasitter

Her omtales primaert metoden for fjerning av farge. Metoden er ikke hensiktsmessig & benytte ved fargetall hayere
enn 30 mg Pt/I. Dette i farste rekke fordi vann med hayt NOM-innhold/hgy farge krever hgye ozondoser som gir hay
BDOC-belastning pa det etterfalgende biofilter. For a unnga for hay BDOC ut av biofilteret og problemer med
biologisk vekst og haye kimtall pa ledningsnettet, kreves tilstrekkelig dimensjonerte biofiltre og/eller supplerende
rensetrinn.

Forutsetningen for at det skal skje en biologisk omdanning, er at det er tilstrekkelige mengder naeringsstoffer i vannet.
Veiledende behovsverdi for at neaeringsstoffer ikke skal vaere begrensende for omsetningen er 0,03 mg PO,-P/mg
TOCfjemet og 0,2 mg tot. N/mg TOCﬁemet. Lavere «steady-state» naeringsstoff-konsentrasjoner enn dette, kan imidlertid

vaere akseptable som en falge av at levende celler skaffer seg nzeringsstoff gjennom hydrolyse av dede celler.

Alle biologiske prosesser er temperaturavhengige og man kan regne at den biologiske omsetnings-hastigheten er ca.
50 % hayere ved 10 °C og dobbelt sa hay ved 20 °C i forhold til hva den er ved en dimensjonerende temperatur pa 4°C

Erfaringer med ozonering/biofiltrering er beskrevet i Eikebrokk og Gjerstad (2015).
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5.4.3. Konstruktiv utforming
Anlegg for ozonering/biofiltrering er i hovedsak bygget opp med enhetsprosesser for ozonering og biologisk omset-
ning og partikkelseparasjon i serie (se figur 5.3).

Konstruktiv utforming av ozonanlegg er omtalt under kap. 10 (avsnitt 10.3), konstruktiv utforming av biofiltre er
omtalt under kap 6. (avsnitt 6.1.3) og konstruktiv utforming av partikkelseparasjonsfiltre er omtalt i kap. 6.

| figur 5.3 er tre hovedvarianter av anleggsoppbygning vist:

a) Anlegg med separat biofilter og separasjonsfilter

b) Anlegg med marmorfilter etterfulgt av kombinert biofilter og separasjonsfilter
¢) Anlegg med kombinert biofilter og separasjonsfilter

Det finner flere undervarianter avhengig av hvordan filtrene er bygget opp og hvilket filtermateriale som benyttes.

Injektor
Vann inn Vann ut
8
0,
Ozon- Ozon- Biofilter Separasjons-
generator  kontakt filter
basseng
a. Anlegg med separat biofilter og separasjonsfilter
Injektor
Vann inn Vann ut
8
0,
Ozon- Ozon- Marmor Kombinert bio- og
generator  kontakt filter separasjonsfilter
basseng

b. Anlegg med marmorfilter etterfulgt av kombinert biofilter og separasjonsfilter

Injektor
Vann inn 0 Vann ut
T
03
Ozon- Ozon- Kombinert bio- og
generator  kontakt separasjonsfilter
basseng

c. Anlegg med kombinert biofilter og separasjonsfilter

Figur 5.3 Prinsipiell oppbygning av anlegg for ozonering/biofiltrering

Ozoneringen behgves primeert for a fierne farge og farer til produksjon av nedbrytbart organisk stoff, men vil ogsa
fare til oksidasjon (f.eks. av jern og mangan) og desinfeksjon (se senere).
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Det vil kunne forega biologisk omsetning av BDOC og evt. andre prosesser (f.eks. adsorpsjon pa utfelt jern i alle typer
av filtre). Biofilteret er der primaert for 8 omsette biodegradérbart organisk stoff som dannes under ozoneringen.
Marmorfilteret er der primaert for a regulere pH og alkalitet men vil ogsa fungere som et biofilter/adsorpsjonsfilter.
Separasjonsfilteret er der primaert for & separere biomasse som produseres i biofilteret, partikulaert stoff som er et
resultat av utfelling (f.eks. jernhydroksid og manganoksid) eller er adsorbert til dette, samt partikulaert stoff som
kommer inn med innlgpsvannet.

| separate biofiltre benyttes vanligvis filtermedium som gir stor vokseflate for biofilm f.eks. plastelementer (stasjo-
neaere kuber eller bazeremedium med vilkarlig pakking), grovt granulaert filtermateriale (f.eks. Filtralite), grov antrasitt-
kull etc. Stramretningen kan vaere bade oppover- og nedover rettet.

Et evt. marmorfilter bygges opp med marmorfilterkorn med diameter 1-3 mm. Her vil marmorkorna reduseres i
starrelse og filtermaterialet ma etterfylles etter hvert som tiden gar (se kap. 4 og kap. 12). Partikkelseparasjonsfilteret
i anlegg med separate bio- og partikkelseparasjonsfilter kan bygges opp pa samme mate som konvensjonelle
partikkelfilter (en-media, to-media etc.). Ettersom det er liten slamproduksjon i denne type anlegg, blir gangtiden
lang selv om relativt fin korngradering (0,4-0,8 mm) benyttes.

| kombinerte filtre, hvor bade biologisk omsetning og partikkelseparasjon foregar i ett og samme filter, er det vanlig
med grovere filtermasser etterfulgt av finere masser (i stramretningen). Ulike typer av fler-media filtre og oppstrams
en-media filtre kan benyttes (se avsnitt 4.7).

Fordelen med & separere biofilteret fra separasjonsfilteret er at biomassen i et separat biofilter er uavhengig av
gangtiden pa separasjonsfilteret. Ved a benytte et filtermedium med stort porevolum i biofilteret, kan stor biomasse
holdes i biofilteret uten at falltapet blir vesentlig, noe som farer til at frekvensen for vasking/spyling av biofilteret blir
lav (30 - 60 dagn) i forhold til i kombinerte filtre (7 - 30 degn). Dette er en fordel ogsa med hensyn til nedbrytningen
av biodegradertbart organisk stoff ettersom nedbrytningshastigheten (g BDOC/m3d) er avhengig av biomassen som
er til stede.

Pa tross av de mange fordeler med separate bio- (evt. marmor-) og separasjonsfiltre, er de fleste anlegg i Norge
kombinerte filtre. | disse vaskes store deler av biomassen, som skal foresta den biologiske nedbrytningen, ut ved hver

spyling.

Kombinerte filtre ma derfor bygges med en stor del av filtersengen med grovt filtermateriale slik at spylingsfrekven-
sen blir s& lav som mulig (fortrinnsvis > 2 uker).

5.4.4. Dimensjonering

Dimensjonering av et anlegg for ozonering/biofiltrering bestar av:
a) Bestemmelse av n@dvendig ozon-dose

b) Bestemmelse av starrelsen pa kontakt-/reaksjonstank

c) Bestemmelse av starrelsen pa biofiltre og separasjonsfiltre

5.4.4.1. Dimensjonerende ozondose
Falgende modell kan benyttes for bestemmelse av nadvendig ozondose for & oppna en gnsket fargereduksjon i
ozoneringsanlegg (Flagstad, 1984), (@degaard et al., 2010):

C/C,=1/(1+20-D/C))

der C, = fargetall inn til ozonering (normalt i révannet) (mg Pt/I)
C = fargetall som gnskes etter ozonering (mg Pt/I)
D = ozondosen (mgOS/I)

Vanligvis doseres noe mer enn det denne modellen tilsier, typisk 0,15 - 0,25 mg O,/mg Pt, . som tilsvarer 1,0-1,5

ravann’

mg O,/mg DOC, . Under drift bar ozondosen tilpasses ravannskvaliteten slik at man unngar overdosering som vil

ravann

kunne fare til ungdig hay BDOC-belastning.
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5.4.4.2. Kontakt- og reaksjonstank
Det tar litt tid for a overfare ozon fra gassform og til vannet men her er humusen sin reaksjon med ozon tilnazermet
momentan. For a fierne fargen og dermed produsere BDOC, trengs det derfor liten oppholdstid.

| anlegg basert pa ozonering/biofiltrering vil imidlertid ozoneringssteget normalt ogsa inngd som en del av de
hygieniske barrierene i anlegget og i sa fall ma ozoneringsanlegget dimensjoneres for dette - i henhold til avsnitt
11.2.4. Normalt vil dosen som kreves for humusfjerning gi en svaert god mikrobiell barrierevirkning, se MBA-veilednin-
gen (Jdegaard et al., 2014).

Man ma ved ozonering/biofiltrering uansett sarge for at det ikke forekommer rest-ozon nar vannet nar biofilteret og
det ma derfor etableres et reaksjonsvolum der restozon blir degradert. Til beregning av tilstrekkelig oppholdstid i
reaksjonsvolumet (kontakt- og reaksjonstank) for & forbruke alt ozon, kan falgende formel benyttes:

treaksjonsvolum = Vkozun “In Ci
der: treakSJonsvolum = ngdvendig oppholdstid i reaksjonsvolum for at restkonsentrasjonen av ozon
etter reaksjonsvolumet skal vaere O (min)
Ci = Cdose ' koverf_ IF
C,... = dimensjonerende ozondose (mg/1)
IF = det initiale ozonforbruket rett etter dosering som skyldes oksidasjon (mg/1)
k. = overfaringsgraden av ozongass til vannfasen
k = ozonnedbrytningskonstant (min™)

ozon

For bestemmelse av IF og k kan fglgende modeller benyttes (Jdegaard et al., 2014):

|Fozon = 0’14 ' CTOC—inn + 0’58 ' CDose + 0’09 ' (CDose/ CTOGinn) + 0’07 ’ pH - 0’92
kom =0,050 - CTOC-irm -0,032- Ci -0,017- Ci/ CToomn +0,084-pH-0,48
der C = konsentrasjonen av TOC i vannet som tilfgres ozoneringssteget

TOC-inn

Ozonoverfaringsgraden (k) vil vaere avhengig av utformingen av kontakttanken, se tabell 5.4.

overf.

Tabell 5.4 Veiledende verdier for ozonoverferingsgraden til vann, k

overf.

Innblanding/reaktor system -
Diffusor/injektor innblanding, pakket bobletank 0,90
Diffusor/injektor innblanding, bobletank uten pakking 0,75
Injektor innblanding etterfulgt av lukket rer 0,99

5.4.4.3. Bestemmelse av BDOC etter ozonering
For & kunne dimensjonere biofilteret ma man bestemme hvor mye biologisk nedbrytbart organisk stoff (BDOC) som
dannes ved ozoneringen. Dette kan bestemmes i laboratoriet gjennom ozoneringsforsgk.

Dersom slike forsgk ikke er gjort og man kun kjenner vannets innhold av totalt lgst organisk stoff (DOC, ) kan
folgende formel benyttes for omdanning av DOC til BDOC:

% DOC =40-(D/1+D) %

omdannet til BDOC

der D = spesifikk dose (mg O,/mg DOC)

Tabell 5.5 viser i trad med denne formelen verdier for omdanningsprosent (O
DOC, ).

) avhengig av dose (mg O,/mg

%
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BDOC etter ozontilsetting beregnes da som:

BDOCetter _=DOC

far ozon

.0,,/100

Tabell 5.5 Omdanningsprosent (% av DOC som blir til BDOC) avhengig av spesifikk ozondosering

Spesifikk dose Omdanningsprosent Spesifikk dose Omdanningsprosent
(mg O,/mg DOC, ) (% av DOC som blir BDOC) (mg 0,/mg DOC, ) (% av DOC som blir BDOC)
05 13,3 15 24,0
0,75 17] 175 255
1 20,0 2 26,7
1,25 22,2 2,25 277

5.4.4.4.Dimensjonerende oppholdstid i biofilter
Nedbrytningen av BDOC, som er temperaturavhengig, kan beskrives med en 1.ordens ligning:

e-k*t

C

CBDOC ut ~ “BDOCinn

der C

spocn = INNlzpskonsentrasjonen av BDOC (mg/1) til biofilteret etter ozonering

Cipoc = Utlopskonsentrasjonen av BDOC (mg/|) etter biofiltrering
t = oppholdstiden (min) i biofilteret (basert pa filtervolum uten medium)

k = nedbrytningskonstant (min™) = 0,05 min” ved dimensjonerende temperatur (4°C)

Man kan forutsette at stremningen i et biofilter er tilnaeermet stempelstremning. Dimensjonerende oppholdstid i
biofilteret beregnes da som:

t =1/0,05[Inn (C

biofilter BDOCinh/CBDOCut):|

For at vannet skal veere tilstrekkelig biostabilt, bar BDOC , ved dimensjonering ikke settes hgyere enn 0,15 mg
BDOC/I. | spesielle tilfeller kan man vurdere om det vil vaere mer hensiktsmessig a sette BDOC,, = 0,10 mg/I eller
0,20 mg/| ved dimensjonering. Dette vil kunne avhenge av lokale forhold. Biofiltre ber aldri dimensjoneres for lavere
oppholdstid (pa tom tank) enn 20 min. Basert pa disse modellene blir dimensjonerende oppholdstid i biofilteret (t)
som vist i tabell 5.6.

Tabell 5.6 Dimensjonerende oppholdstid i biofiltre (t
vann (0,15 mg BDOC/1) ved ulike doseringer

) som funksjon av innlepsvannets BDOC og krav til BDOC i behandlet

dim

DOC,_ Dimensjonerende oppholdstid (min) ved angitt dosering mg O,/mg DOC ,
mg/I 0,75 1,0 1,25 15 1,75

1 27 58 7.9 94 10,6

2 16,5 19,6 217 233 24,4

3 24,6 277 29,8 314 32,5

4 304 335 35,6 371 383

Tallene i kursiv viser situasjoner der oppholdstiden ved Q

dim

skal settes til minimum = 20 min

Dimensjonerende biofiltervolum for anlegg basert pa ozonering/biofiltrering :

Vdim = Qdim/tdim

der V., = er dimensjonerende volum i filterdelen av biofilteret

Filterhastigheten Vibio (m/h, Vibio = Qdim/Af) bor vaere: 4 < Vi S 8
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5.5. lonebytting

5.5.1. Beskrivelse

lonebytting er en prosess der ioner i vannet (f.eks. Ca?", NO* etc.) eller ladede molekyler (for eksempel humus) lar
seg bytte ut med andre ioner av samme ladning i et ionebytter-medium (resin) som vannet bringes i kontakt med.
lonebytteren er vanligvis fremstilt i form av et granulat - som et filtermateriale. Hovedfunksjonen er imidlertid ikke
filtrering, men derimot sorpsjon i form av ionebytting.

Ved fjerning av humus ma makroporgse anion-byttere benyttes fordi slike har grove nok porer til at de store humus-
molekylene, som er negativt laget, kan trenge inn og erstatte negativt ladede ioner pa porenes overflate.

| og med at ionebytter-mediet (ionebytteren) etter hvert fylles av humusmolekylene som fjernes fra vannet, ma det
etter en tid regenereres. Dette gjares ved at mediet bringes i kontakt med en regenererings lgsning som er hgykon-
sentrert mht. de ionene som i utgangspunktet var knyttet til ionebytteren. Ved dette bytter de negativt ladede ionene
og humusmolekylene igjen plass. lonebytter-mediet tilbakefares til sin opprinnelige tilstand, og humusmolekylene
folger med regenereringslgsningen som et avfallsprodukt.

De syntetisk fremstilte makroporgse, anion-byttere som finnes pa markedet, har utbyttbare CI- og OH" -ioner, og en
alkalisk saltlgsning (NaOH + NaCl) benyttes til regenerering. Regenerering av et filter tar 3 - 6 timer og finner derfor
normalt sted om natten da forbruket er minst.

Under regenerering er pH i vannet svaert hay (pH >13) i en periode pa 30 - 60 min. Selv om pH faller som felge av
skylling etter en regenerering, har det fgrste vannet som leveres etter regenerering hay pH, som derfor bgr utjevnes i
et basseng nedstrems vannbehandlingsanlegget.

5.5.2. Anvendelsesomrade

lonebytting for humusfjerning benyttes primaert pa sma anlegg der turbiditeten er lav og humusinnholdet er relativt
lavt (fargetall < 30 mg Pt/1), og der man ikke har behov for at humusfjerningstrinnet skal utgjare en mikrobiell
barriere av betydning.

En utfordring i alle typer av ionebytter-anlegg, er a bli kvitt brukt regenereringslgsning. | et anlegg for humusfjerning
bestar denne av et humuskonsentrat (markt brunt, tilnaermet svart) med hayt saltinnhold (ledningsevne:
10.000-20.000 pS/m) og hay pH (12,5-14). For hver 3.000-4.000 m? av produsert vann skapes det ca. 1 m?* av
denne lgsningen som ma disponeres pa en eller annen mate. Det enkleste, om det ligger til rette for det, er & pumpe
lzsningen, kontrollert over lang tid, inn pa avlgpsnettet, og la lgsningen renses sammen med det kommunale avlgp
etter pH-ngytralisering.

5.5.3. Konstruktiv utforming
5.5.3.1. Anlegg basert pa ionebytter-medium i filter
Et ionebytter-anlegg kan vaere oppbygget som vist i figur 5.4.

Vannet ber forbehandles i en mikrosil (50 um lysapning) eller et sandfilter nar vannet har en turbiditet pa over
0,5-1,0 NTU.

lonebytter-filtrene (oftest lukkede filtre) kan vaere arrangerte i serie eller i parallell. Det bar vaere minst to parallelle
linjer. | sma anlegg, som kan besta av kun to filterenheter, bygges anlegget opp slik at man kan velge serie- eller
parallelldrift. Dette sikrer at minst ett filter alltid kan vaere i drift nar det andre regenereres.

Som regenereringslasning benyttes ved humusfjerning normalt en alkalisk koksaltlzsning (2 % NaOH og 10 % NaCl).
Mens stramretningen ved normal drift er nedover rettet, kan regenereringslasningen tilfares ionebytter-filteret bade
oppover- og nedover rettet. Dette skjer etter at partikler som evt. er avsatt i filteret, er vasket ut giennom normal
oppover rettet tilbakespyling.
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Figur 5.4 Typisk oppbygning av ionebytter-anlegg for fjerning av humus

Regenereringsfrekvensen avhenger av mange forhold (se over). Normalt kan en regenereringslgsning gjenbrukes
opptil 7-8 ganger (i middel) etter at saltinnholdet er justert for hver gang.

5.5.3.2. Anlegg med suspendert ionebytter-medium

En alternativ anleggsutforming er den basert pa at ionebytter-mediet foreligger som finpartikulzert materiale (<0,2
mm) og som har en magnetisk komponent inkorporert i strukturen. lonebytter-mediet tilsettes tanker med omblan-
ding hvor ionebyttingen foregar. Pga. den magnetiske komponenten, oppfarer ionebytter-mediet seg som sma
magneter som agglomererer/flokkulerer mediet godt og gir det gode sedimenteringsegenskapet.

Etter blandingstankene separeres derfor ionebytter-mediet (med humus adsorbert) ved hjelp av sedimentering. En
del av ionebytter-mediet resirkuleres til innlgpet, mens en mindre del tas kontinuerlig ut for regenerering. Denne
prosesstypen (som baerer handelsnavnet MIEX) er ikke i bruk i Norge per 2015.

5.5.4. Dimensjonering

De parametere som primaert bestemmer effektiviteten av et ionebytter-filter er:
* konsentrasjonen av humus i ravannet,

« kontakttiden (tiden vannet er i kontakt med ionebytter-mediet)

* gangtiden som filteret er i drift

* temperaturen.

Felgende empiriske formel er utviklet for norske forhold (@degaard et al, 1999):
C/Co =0,04- Co 046 , t, -067 . 037, T 013

der C, = renvanns- og rdvannskonsentrasjon av humus (bestemt som UV-absorpsjon, m™)
t,_= kontakttid (oppholdstid i filtersengen, beregnet pa tom seng) (minutter)
t = gangtid mellom hver regenerering (timer)
T = temperatur (°C)

Kontakttiden er en mer relevant parameter enn filterhastigheten, som imidlertid ogsa har en viss betydning for
gangtiden ettersom man i filteret kan fa for haye fall-tap dersom filterhastigheten er for hgy. Det anbefales derfor
ikke a operere med hayere filterhastigheter enn 20 m/h. Vanligvis benytter man en kontakttid pa minst 10 minutter
ved maksimalvannfaring. Filterdybden er et resultat av valgt kontakttid og filterhastighet. Normalt er den pa 1-2 m.
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6. Metoder for fjerning av lett nedbrytbart
organisk material

Lett nedbrytbart organisk stoff skyldes for det meste utslipp av mer eller mindre godt renset avlgpsvann eller avren-
ningsvann fra jordbruksdrift, som naturen selv har en god evne til & bryte ned. Denne typen av organisk stoff represen-
terer i svaert liten grad noe problem i Norge, hvor man som oftest har god mulighet til & velge en lite forurenset
ravannskilde. Dette er imidlertid ikke nadvendigvis tilfellet i andre land som ofte mé ta i bruk sterkt forurensede elver
som kilde.

Lett nedbrytbart organisk stoff kan imidlertid ogsa oppsta som falge av en forbehandlende oksidasjon f.eks. ved
ozonering av humusvann der det organiske materialet i utgangspunktet er sveert lite biodegradérbart (se avsnitt 5.4).

6.1. Generelt om fjerning av lett nedbrytbart organisk materiale

For fjerning av lett nedbrytbart organisk materiale (stoff) benyttes vanligvis biologiske enhetsprosesser. Aerob
biologisk omsetning kan forega i en bioreaktor (f.eks. i et biofilter eller i langsomfilter) eller ved vannets passasje
gjennom grunnen. En variant av det siste er sakalt grunnvannsinfiltrasjon hvor overflatevann infiltreres via et konstru-
ert anlegg til et grunnvannsreservoar, hvorfra vannet blir uttatt som grunnvann. | denne dimensjoneringsveiledningen
skal det kun gis kriterier for dimensjonering av bioreaktor-anlegg, dvs. biofiltre og langsomsandfiltre.

Forutsetningen for at det skal skje en biologisk omdanning, er at det er tilstrekkelige mengder naeringsstoffer i vannet.
Veiledende behovsverdi for at neaeringsstoffer ikke skal vaere begrensende for omsetningen er 0,03 mg PO,-P/mg
TOCfjernet og 0,2 mg tot. N/mg TOCﬁemet. Lavere «steady-state» naeringsstoff-konsentrasjoner enn dette, kan imidlertid

vaere akseptable som en falge av at levende celler skaffer seg nzeringsstoff gjennom hydrolyse av dede celler.

Alle biologiske prosesser er temperaturavhengige og man kan regne at den biologiske omsetningshastigheten er ca.
50 % hayere ved 10 °C og dobbelt sa hgy ved 20 °C i forhold til hva den er ved en dimensjonerende temperatur pa
4°C.

6.2. Biofiltrering

6.2.1. Beskrivelse
Med «biofiltrering» menes en enhetsprosess som innebaerer biologisk omsetning av stoff i en reaktor som inneholder
biomasse, vanligvis i form av en biofilm som kan foresta denne omsetningen.

Baerematerialet for biofilmen kan vaere naturlig materiale (f.eks. sand og grus), kommersielle, granulerte materialer
(f.eks. granulaert aktivt kull) eller kommersielle, syntetisk fremstilte materialer (f.eks. ulike former for plastmateria-
ler). Det vanligste er at vannet filtreres gjennom en seng av granulaert materiale (sand, granulaert aktivt kull eller
plastlegemer). Derfor benyttes begrepet biofiltrering selv om det strengt tatt ikke behgver a forega noen filtrering i
betydningen partikkelseparasjon. Omsetningen skjer i biofilmen som dannes pa vokseflater (i porer, hulrom osv.) i
biofiltermediet.

6.2.2. Anvendelsesomrade
Biofiltrering kan benyttes til flere formal i vannbehandlingen:
1) Fjerning av lett nedbrytbart organisk stoff
a) Forekommende i ravann
b) Produsert ved oksidering (f.eks. ozonering) av humusholdig vann
2) Fjerning av nitrogenforbindelser (ammonium og nitrat)
3) Fjerning av jern og mangan
4) Fjerning av lukt og smak
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Dette kapittelet omhandler kun fjerning av lett nedbrytbart, organisk stoff. Ozonering/biofiltrering for humusfjerning
behandles i kap. 5 (avsnitt 5.4), biofiltrering for fierning av jern og mangan behandles i kap. 9 (avsnitt 9.1 0g 9.2),
biofiltrering for fierning av lukt og smak behandles i behandles i kap. 10 (avsnitt 10.3.4), og biofiltrering for fjerning av
nitrogenforbindelser behandles i kap. 9 (avsnitt 9.4.2.2 0g 9.4.3.2).

6.2.3. Konstruktiv utforming
Biofiltre kan bygges opp som en filterbeholder fylt med det filtermateriale med en overflate som biofilmen kan vokse
pa (se avsnitt 5.4.3). Vannet som tilfares bar ha et oksygeninnhold > 7 mg O_/I.

Brukes sand eller andre granulaere materialer som filtermedium, benyttes vanligvis relativt grov korngradering
(d=2-3mm).

Biofiltre dimensjoneres ulikt avhengig av anvendelsesomradet og konstruktiv utforming. | det falgende skal typiske
situasjoner for norske forhold omtales.

6.2.4. Dimensjonering

Biofiltre dimensjoneres pa grunnlag av:

a) Innholdet av biologisk nedbrytbart stoff i innlgpsvannet til biofilteret

b) @nsket biologisk stabilitet i det behandlede vann, dvs. BDOC i behandlet vann
c) Vannets temperatur

Den samme dimensjoneringsprosedyre som anvist for biofiltre i anlegg for ozonering/biofiltrering i avsnitt 5.4.4.4,
kan ogsa benyttes for dimensjonering av biofiltre for fjerning av lett nedbrytbart organisk stoff. Det forutsette at
konsentrasjonen av lett nedbrytbart stoff i det vannet som skal biofiltreres er kjent i form av BDOC. Dimensjonerende
oppholdstid i biofilteret beregnes som:

tb\'oﬁ\ter = 1/k ' [ln (CBDOCinn/CBDOCut):I
der CBDOC,mn = konsentrasjonen av BDOC i innlgpsvannet til biofilteret
C = gnsket konsentrasjonen av BDOC i biofiltert vann - kan settes lik 0,15 mg BDOC/!I

BDOC,ut
k = nedbrytningskonstant - kan settes lik 0,05 min” ved dimensjonerende temperatur (4°C) dersom

man ikke har forsgksresultater som skulle tilsi en annen verdi for det aktuelle vann

6.3. Langsom-sandfiltrering

Langsom-sandfiltre er vanligvis ikke brukt i Norge, men benyttes fortsatt i mange land - ikke minst for behandling av
overflatevann i utviklingsland og skal derfor kort omtales her.

6.3.1. Beskrivelse

Et langsom-sandfilter er et grunt filter som drives med lav filterhastighet (0,1- 0,3 m/h) og er derfor sveert arealkre-
vende. Pa sandseng-overflaten avsettes organiske partikler og det dannes er belegg av biomasse hvor de biologiske
omdanningene skjer. Belegget forsterker separasjonen av partikulzert materiale inkludert mikroorganismer. Partiku-
lert, organisk materiale brytes ned og laste stoffer (f.eks. ammonium) blir omsatt. Langsom-sandfiltrering kan derfor
sies a vaere en universell vannbehandlingsmetode som bade gir fjerning av organisk stoff (TOC) og partikler (turbidi-
tet) og som samtidig gir en viss mikrobiell barrierevirkning.

Over tid vil beleggdannelsen fare til gkt trykktap og nar dette er kommet opp pa et maksimalt niv3, tas filteret ut av

produksjon for fjerning av biomasse. Dette skjer vanligvis ved at gverste del av sandlaget skaves av (manuelt aller
maskinelt). Sand som fjernes sammen med belegget, erstattes for filtersengen settes i drift igjen.
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Ved slutt av filtersyklus N/

Ved start av filtersyklus

Figur 6.1 Prinsipiell oppbygning av et langsom- sandfilter

6.3.2. Anvendelsesomrade
Langsom-sandfiltrering kan benyttes til flere formal i vannbehandlingen:

1) Fjerning av lett nedbrytbart organiske stoff

2) Fjerning av ammonium (nitrifikasjon)

3) Fjerning av jern og mangan

4) Fjerning av mikroorganismer (virus, bakterier og parasitter)

Anvendelsene i de tre farstnevnte formalene er de samme som beskrevet under biofilter (se avsnitt 6.2.2). | tillegg
benyttes langsom-sandfilter ogsa som en mikrobiell delbarriere, se MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).
Fjerning av mikroorganismer (virus, bakterier, parasitter) skjer ved at mikroorganismene separeres som partikler
gjennom ulike partikkelseparasjonsmekanismer ved passasje gjennom belegget pa toppen av langsomsandfilteret.
Oppholdstiden i dette belegget kan bli sa lang at mikroorganismene dgr ut og blir nedbrutt/omsatt.

6.3.3. Konstruktiv utforming
Langsomsandfilter er vanligvis bygget opp som et grunt filter (filterdybde ca. 0,5 m) over en filterbunn som samler
opp vannet, se figur 6.1.

Det benyttes vanligvis relativt fin sand, typisk med d = 0,4- 0,6 mm (d10 = 0,15 - 0,30 mm) og uniformitetskonstant,
U=d,/d, <26

Lengden pa driftsperioden (tid mellom hver sandfjerning) vil variere mye (20-200 degn) og dermed ogsa vannpro-
duksjonen (100-2000 m*/m?_ ) avhengig av lokale forhold. Dersom turbiditeten i innlgpsvannet er > 10 NTU
bgr partikkelfjerning introduseres som forbehandling.

6.3.4. Dimensjonering

De mest sentrale parametere for dimensjonering av langsomsandfiltre er:

* Korngradering (d,,)

« Filterhastighet (m/h)

* Oppholdstid (h)

| tabell 6.1 er angitt typiske og anbefalte dimensjoneringskriterier for langsomsand filtre.

Tabell 6.1 Dimensjoneringskriterier for langsomsandfiltre

Parameter Typisk verdi Anbefalt dimensjoneringsverdi
Filtreringshastighet (m3/m?h) 0,1-0,25 0,2
Effektiv kornstarrelse, d,; (mm) 0,15-0,30 <0,3
Filterdybde (m) (ved start av filterperiode) 0,5-1,5 1,0
Ngdvendig tilgjengelig falltap 1,0-15 >1,0
Kontakttid i filteret® (h) 1-15 >5

1) Basert pa tom filter seng
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/. Metoder for fjerning av organiske
mikroforurensninger

Med organiske mikroforurensninger menes i denne veiledningen:

a) Naturlig dannede organiske mikroforurensninger, f.eks. algetoksiner

b) Syntetisk dannede organiske mikroforurensninger - kjemiske industriforurensninger, pesticider, farmasaytiske
restprodukter, personlig pleieprodukter etc.

Organiske mikroforurensninger kan ogsa gi lukt og smak pa vannet, men lukt og smak kan ogsa ha andre arsaker og
derfor skal fjerning av lukt og smak omtales saerskilt i kap. 10.

7.. Generelt om fjerning av organiske mikroforurensninger

For begge hovedgruppene av organiske mikroforurensninger kan man benytte enhetsprosessene (enten hver for seg
eller i kombinasjon):

a) Adsorpsjon pa aktivt kull

b) Kjemisk oksidasjon

¢) Biofiltrering

d) Membranfiltrering

Det er begrenset med kunnskap om dimensjonering av de aktuelle enhetsprosessene for fjerning av organiske
mikroforurensninger. Ofte er det snakk om & kombinere enhetsprosesser f.eks. gjennom anlegg basert pa ozonering
foran aktivkullfiltre som ogsa kan veere biologiske filtre. Kjemisk oksidasjon kan ogsa benyttes i kombinasjon med
biofiltrering (se kap. 6). | det fglgende skal hver av de mest aktuelle enhetsprosessene omtales hver for seg.

Membranfiltrering ved bruk av nanofiltrering eller omvendt osmose vil ogsa kunne fjerne organiske
mikroforurensninger.

7.2. Adsorpsjon pa aktivt kull

7.2.1. Beskrivelse

Med adsorpsjon menes vanligvis en prosess der et stoff konsentreres eller akkumuleres pa en overflate eller kontakt-
flate primaert som et resultat av van der Waalske tiltrekningskrefter. Aktivt kull er en spesielt god adsorbent for
organiske stoff farst og fremst pga. den store spesifikke overflate som dannes i kullet ved aktiveringen av det
(600-1700 m%/g).

Aktivt kull benyttes i falgende varianter:
1) Pulver aktivt kull (PAK - PAC pa engelsk) - typisk partikkeldiameter: 0,025 - 0,050 mm
2) Granuleert aktivt kull (GAK - GAC pa engelsk) - typisk partikkeldiameter: 0,5-3 mm.

Pulverkull tilsettes vannet som en slurry - for eksempel til flokkuleringsbassengene i et koaguleringsanlegg eller eget
omrart basseng (se figur 7.1 a), hvor kontakten mellom PAK og vann gis den nadvendige oppholdstid, mens granulaert
kull benyttes som filtermasse i et filter (se figur 7.1 b og c), hvor hovedhensikten ikke er partikkelseparasjon, men
adsorpsjon. Figur 7.1 viser tre mater a benytte aktivt kull pa.

Adsorpsjonskapasiteten blir etter hvert brukt opp ettersom de komponentene som skal fjernes opptar adsorpsjons-
plassene inne i aktivkullporene. Nar kapasiteten har falt under den rensekapasitet som anlegget er dimensjonert for,
ma det aktive kullet skiftes ut eller regenereres.

Aktivt kull er kostbart og GAK blir vanligvis regenerert ved termisk behandling i egne anlegg for dette formalet.
Alternativet er a erstatte «brukt» kull med «nytt» kull. Normalt regenereres ikke aktivkullet som benyttes pa pulver-
form ettersom kullet da er blandet med utfelt slam. Man aksepterer som oftest den kostnaden det er & benytte
«nytty» pulverkull nar det trengs.
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PAK: Pulver aktivkull GAK: Granuleert aktivkulll
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a. PAK brukt i slurry-anlegg b. GAK brukt i to-media filter c. GAK brukt i filter-anlegg

Figur 7.1 Tre madter a bruke aktivt kull pa

7.2.2. Anvendelsesomrade

Aktivt kull kan benyttes til adsorpsjon av alle typer organiske stoffer, inkludert humus. Metoden er imidlertid lite
egnet for fierning av humus, fordi de store humusmolekylene vil blokkere de fine porene i aktivkullet slik at kapasite-
ten for fjerning av bade humus og lavmolekylaert stoff blir begrenset. Tilstedevaerelse av humus representerer et
problem nar organiske mikroforurensninger skal adsorberes ettersom humus vil "okkupere” ledige adsorpsjonsplas-
ser.

Aktivt kull kan benyttes som adsorbent bade for naturlig dannede organiske mikroforurensninger og syntetisk
dannede organiske mikroforurensninger og kan sies a veere en universell behandlingsmetode for fjerning av organiske
mikroforurensninger. Det finnes et utall organiske mikroforurensninger som har vist seg a kunne fjernes ved
adsorpsjon pa aktivt kull (se tabell 7.1).

Tabell 7.1 Eksempler pd organiske mikroforurensninger som kan adsorberes pa aktivt kull

Stoffgruppe Forbindelse

Aromatiske lasningsmidler Benzen, toluen, xylen

Aromatiske aminer Anilin, toluen, diamin

Drivstoffer Bensin, olje, kerosen

Fenoler Fenol, kreosol, resorcinol, nitro-fenoler, klor-fenoler, alkyl-fenoler
Klorerte aromater Klor-/diklor-/triklor-benzen, endrin, toksafen, PCB, DDT
Klorerte lgsningsmidler Karbon tetraklorid, Klor-/diklor-/triklor-etylen, Trikloretan
Overflateaktive stoffer Alkyl-benzen-sulfonater

Pesticider og herbicider 2,4-D, atrazin, simazin, alaklor, carbofuran

Polynuklezere aromater Naftalen, biphenyl

| mange vannverk er forekomst av naturlig dannede organiske mikroforurensninger (f.eks. algetoksiner eller lukt og
smaksstoffer) et sesongmessig fenomen. | slike tilfeller benyttes ofte pulver aktivt kull (PAK) (se figur 7.1.a) i de
perioder der algetoksiner (evt. lukt og smak) skaper problem.

Det vanligste, spesielt for anlegg som behaver behandling hele aret, er a benytte granuleert aktivt kull (GAK) i filtre
(se figur 7.1.0). | overflatevannverk er GAK-filtrene ofte plasserte nedstreams koaguleringsanlegg for fjerning av
partikler og humus. | grunnvannsverk (der partikkel- og humusinnholdet er lavt) kan GAK-filtrene behandle ravann
direkte. | enkelte anlegg benyttes GAK ogsa som filtermateriale i et filter for partikkelseparasjon, f.eks. som topplaget
i et to-mediafilter, plassert over sand eller annet finere filtermedium (se fig 7.1.b).

Ofte er en del av det laste, organiske stoffet som tilfgres et aktivkull-anlegg, biologisk nedbrytbart. Spesielt gjelder
dette nar man har tilsatt et oksidasjonsmiddel (f.eks. ozon) pa forhand. I slike tilfeller vil det oppsta en biologisk
omsetning i aktivkull filteret som benytter de adsorberte organiske stoffer som substrat. Pga. den biologiske aktivitet
kan kapasiteten i et aktivkullfilter da bli hayere enn uten slik vekst, fordi de adsorberte stoffene fjernes biologisk. Slike
aktivkullfiltre kalles ofte for BAK-filtre (biologisk aktive aktivkullfiltre).
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| praksis innebaerer bade tilfarte partikler og biologisk vekst i aktivkullfilteret en oppbygging av trykktap, noe som
medfarer at aktivkullfiltre i alminnelighet ma tilbakespyles fra tid til annen pa samme mate som hurtigsandfiltre, men
ettersom aktivkullfilteret normalt er plassert nedstrems sandfilteret, er partikkelinnholdet lavt og spylefrekvensen
derfor lav.

7.2.3. Konstruktiv utforming

7.2.3.1. Oppbygging av PAK-anlegg

Pulverkull (typisk kornsterrelse: 25-50 um) tilsettes vannet som en slurry. De vanligste tilsettingspunktene er:

* Ved behandlingsanlegget innlgp - dette gir lang kontakttid men gir mindre kontroll ettersom stoffer i ravannet man
ikke primaert tok sikte pa kan adsorberes og ta opp adsorpsjonsplasser i kullet

* Ved innlgpet til flokkuleringsbassengene (evt. i en seerskilt innblandingsenhet) - her er kontakttiden begrenset av
flokkuleringsbassengets oppholdstid, og kan bli for kort for full utnyttelse av kullet

* Ved innlgpet til filtrene - dette gir en effektiv utnyttelse av PAK ettersom PAK-korna vil avsettes i filteret og kapa-
siteten dermed utnyttes fullt ut - ulempen er at det vil pavirke gangtiden i filteret negativt.

* | et eget PAK-basseng - som kan tilpasses behovet optimalt, f.eks. utformet som et omrart basseng eller som en
slamteppereaktor (se avsnitt 4.5.3.2).

Brukt i koaguleringsanlegg er det en fordel om anlegget har et grovseparasjonstrinn far filteret ettersom tilsettingen
av PAK da vil pavirke filterdriften minst.

7.2.3.2. Oppbygging av GAK-anlegg
Nar GAK benyttes, konstrueres adsorpsjonsreaktoren pa samme mate som et sandfilter, med filterbeholder, filter-
bunn, tilbakespyling-system osv. GAK-filtre kan bygges opp som apne eller lukkede filtre (vanligst).

Ved valg av kornsterrelse pa det granulaere aktive kullet, star optimale forhold for adsorpsjon og trykkfall mot
hverandre. Jo mindre kornstarrelsen er, jo raskere gar adsorpsjonen, men desto raskere bygger ogsa trykktapet seg
opp. Vanligvis benyttes kornsterrelser i omradet 0,5-2,0 mm.

For & utnytte kullet maksimalt er det vanlig & benytte to eller flere filter i serie, slik at det farste filteret tas ut av drift
nar det er helt mettet og far gjennombrudd, mens det utgdende vannet fra siste filter fremdeles klarer den gnskede
restkonsentrasjonen av stoffet. Jo «slakere» gjennombrudds-kurven er (som kan bety lav adsorpsjonsaffinitet mht.
det aktuelle stoffet), og jo strengere kravet til utlapskvalitet er, dess flere seriekoblede filtre trengs i anlegget.

Det a bruke flere filtre i serie representerer ogsa en forbedret beredskap mot plutselige belastninger, for eksempel
utslipp til vannkilden som falge av uhell (tankbilvelt etc.).

7.2.4. Dimensjonering

Aktivkullanlegg vil alltid vaere kostbare, og som en billig forsikring for at man dimensjonerer riktig, ber alltid kontinu-
erlige lab-/pilot-forsgk i liten skala gjennomfares, spesielt for a bestemme kullets adsorpsjonskapasitet mht. det
stoffet som anskes fjernet og for & bestemme adsorpsjonskinetikken, dvs. med hvilken hastighet adsorpsjonen skjer.
Det er ikke mulig & angi enkle dimensjoneringsverdier for aktivkull-anlegg ettersom disse bade vil avhenge av:

* Hvilket stoff man tar sikte pa a fjerne

* Hvor mange reaktorer man tar sikte pa a benytte

* Hvilken driftsstrategi man legger opp til & benytte (regenerering eller ikke/hyppighet pa regenerering etc.)

7.2.4.1. PAK-anlegg

For dimensjonering av PAK-anlegg kan man fa mye informasjon om dimensjonering ved a gjare lab-forsgk (jar-test).
Ulike doseringer og kontakttider kan utpraves. Man kan ogsa utprave flere omrarte tanker i serie ved a bruke det
fraseparerte vannet fra det farste beger som ravann til det neste osv.

Det er en sammenheng mellom ngdvendig kontakttid og dosering. Jo hayere dosering, jo lavere nadvendig kontakttid
og man bar derfor gjare forsek over et stort variasjonsomrade, typisk:

* Kontakttid: 15-60 min

* Dosering: 10-50 mg PAK/I
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7.2.4.2. GAK-anlegg

Ved bruk av anlegg basert pa GAK er man avhengig av & bestemme gjennombruddskurven for a etablere gode
dimensjoneringsverdier og da bade laboratorieforsgk (for & bestemme kapasitet) og pilot-forsgk (for 8 bestemme
kinetikk) etableres.

Typisk dimensjoneringsverdier for GAK-filtre for fjerning av organiske mikroforurensninger er imidlertid satt opp i
tabell 7.1 - og disse kan legges til grunn ved planlegging av lab.-/pilotforsgk.

Tabell 7.1 Typiske dimensjoneringsverdier for GAK-filtre for fjerning av organiske mikroforurensninger

Parameter Typisk dimensjoneringsverdi”

Kornstarrelse (GAK) (mm)
Typisk variasjonsomrade 0,6 -24mmeller 0,4 -17 mm
Effektiv kornstarrelse, d, 0,8-1,0
Uniformitetskoeffisient, U (d, /d, ) 1,7-19
Partikkel tetthet (g/cm?) 1,3-15

Filterdybde (m) 3,0-50m

Filterhastighet (m/h) 5-15m/h

Oppholdstid tomt filter (EBCT) 20 - 30 min

Antall filtre i serie (ant) 1-3

Antall linjer i parallell 1-2

Tid mellom hver tilbakespyling (rene GAK-filtre) 50 - 100 degn

Tid mellom hver regenerering 1-2ar

1) Typiske verdier - som ikke ngdvendigvis harer sammen

Aktivkullfiltre ma tilbakespyles slik at filteret ekspanderer 15-40 %. Dette krever en tilbakespylings-hastighet pa
25-40 m/h avhengig av kornstgrrelsen pa aktivkull-korna og det aktuelle GAK-fabrikat.

7.3. Kjemisk oksidasjon

Med kjemisk oksidasjon menes enhetsprosesser der et kraftig kjemisk oksidasjonsmiddel, f.eks. ozon, (O,), hydro-
genperoksid (H,0,) eller tilsvarende, tilsettes vannet i den hensikt & oksidere (omdanne) et eller flere stoff i vannet
slik at det aktuelle stoffet kan uskadeliggjares eller fjernes.

Kjemisk oksidasjonen vil som regel fare til at andre stoffer (oksidasjonsprodukter) dannes og ma derfor brukes pa en
slik mate at de stoffene som dannes er uproblematiske for vannets kvalitet.

7.3.1. Beskrivelse

Kjemisk oksidasjon er alltid koblet sammen med kjemisk reduksjon. Ved slike red/oks-prosesser, skjer elektronover-
faringer mellom kjemiske forbindelser som reagerer med hverandre. En forbindelse, som opptar elektroner (har
evnen til & oksidere andre forbindelser), er et oksidasjonsmiddel, mens en forbindelse, som avgir elektroner (har
evnen til & redusere andre forbindelser mens den selv blir oksidert), er et reduksjonsmiddel.

For a fjerne organiske mikroforurensninger benyttes gjerne avanserte oksidasjonsprosesser (AOP). Bruk av AOP ved
kjemiske oksidasjon involverer reaksjoner der sakalte frie hydroksylradikaler (OH°) spiller en sentral rolle. OH° er det
nest sterkeste, kjente oksidasjonsmiddelet, og det vil kunne oksidere og mineralisere (til CO,) nesten alle kjente
organiske forbindelser. Blant de sakalte AOP-ene finnes kombinasjoner av tradisjonelle oksidasjonsmidler som gjer at
radikalproduksjonen blir spesielt sterk. Det kan skilles mellom ozon-baserte prosesser (for eksempel O,/UV og O,/
H,0,), peroksidbaserte prosesser (for eksempel H,0,/ Fe(ll) (Fentons reagent), H,0,/UV) og katalysatorbaserte
prosesser (for eksempel TiO,/UV).
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7.3.2. Anvendelsesomrade

Kjemisk oksidasjon brukes til ulike formal i vannbehandlingen. Oksygen brukes f.eks. (gjennom lufting) som oksida-
sjonsmiddel for overfgring av toverdig til treverdig jern ved jernfjerning (se avsnitt 9.2 og 9.3). Oksidasjonsmidlene
klor, klordioksid og ozon brukes for inaktivering av mikroorganismer. Kjemisk oksidasjon, spesielt ozonering, kan ogsa
benyttes for fjerning av lukt og smak (se kap. 10). Selv i vann, som i utgangspunktet ikke har ubehagelig lukt eller
smak, forbedres smaken ved ozonering.

Nar oksidasjon benyttes for a fjerne organiske mikroforurensninger, benyttes vanligvis sterke oksidasjonsmidler som
ozon (O,) og hydrogenperoksid (H,0,), eller avanserte oksidasjonsprosesser (AOP).

Ozon er sveert selektivt, og man kjenner reaksjonsbetingelsene overfor enkeltstoffer ganske godt. Noen stoffer lar seg
imidlertid darlig oksidere med ozon, mens de lar seg godt oksidere med OHe.

Hydroksylradikalet (OH° ) reagerer ikke selektivt og kan derfor benyttes til oksidasjon av en lang rekke stoffer som
matte forekomme (farmasaytiske restprodukter, pesticider, industrikjemikalier, lukt og smaksstoffer etc.). Eksempler
pa dette er atrazin, trikloretylen og tetrakloretylen.

7.3.3. Konstruktiv utforming

Reaksjonene ved tilsetting av kraftige oksidasjonsmidler er ekstremt raske, og det kreves ikke store reaksjonsvolumer.
Det er derfor vanlig at oksidasjonsmiddelet tilsettes i allerede tilgjengelige volumer eller i bassenger av samme
utforming som de som benyttes ved kjemisk desinfeksjon av vann (se avsnitt 11.2.3).

7.3.4. Dimensjonering
Den mest sentrale dimensjoneringsparameteren ved kjemisk oksidasjon er kontakttid. Nedvendig kontakttid for
oksidasjon av spesifikke organiske mikroforurensninger ma bestemmes i laboratorieforsgk med det aktuelle vannet.

7.4. Biofiltrering

7.4.1. Beskrivelse
Biofiltrering som enhetsprosess er beskrevet i kap. 6 (avsnitt 6.2.) og i kap. 5 (avsnitt 5.4.2).

7.4.2. Anvendelsesomrade

Biofiltrering alene benyttes sjelden som behandlingsmetode for organiske mikroforurensninger, men metoden kan
brukes etter kjemisk oksidasjon - for & bryte ned oksidasjonsprodukter - pa samme mate som biofiltrering brukes
etter ozonering for fjerning av humus.

Forutsetningen for at det skal skje en biologisk omdanning, er at det er tilstrekkelige mengder naeringsstoffer i vannet.
Veiledende behovsverdi for at neaeringsstoffer ikke skal vaere begrensende for omsetningen er 0,03 mg PO,-P/mg
TOC og 0,2 mg tot. N/mg TOC Lavere «steady-state» naeringsstoff-konsentrasjoner enn dette, kan imidlertid

fiernet fiernet”

vaere akseptable som en falge av at levende celler skaffer seg nzeringsstoff gjennom hydrolyse av dede celler.

Alle biologiske prosesser er temperaturavhengige og man kan regne at den biologiske omsetningshastigheten er ca. 50
% hayere ved 10 °C og dobbelt sa hay ved 20 °C i forhold til hva den er ved en dimensjonerende temperatur pa 4°C

7.4.3. Konstruktiv utforming
Konstruktiv utforming av biofiltre er beskrevet i kap. 6 (avsnitt 6.2.3) og i kap. 5 (avsnitt 5.4.3).

7.4.4. Dimensjonering

Biofiltre som etterfalger kjemisk oksidasjon (ozonering etc.) for fjerning av organiske mikroforurensninger kan
dimensjoneres etter samme prosedyre som biofiltre etter ozonering for fjerning av humus (se avsnitt 5.4), men da for
spesifikke forurensninger.
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For & gjennomfare dimensjoneringen ma nedbrytningskonstanten (k) for vedkommende stoff bestemmes. Dette ma
gjores ved laboratorieforsgk i hvert enkelt tilfelle.

7.5. Membran filtrering

Det er hovedsakelig nanofiltering som er aktuelt & bruke for fjerning av organiske mikro-forurensninger med membra-
ner. Nanofiltrering som enhetsprosess er beskrevet i kap. 5 (avsnitt 5.3).

Nanofiltrering benyttes i Norge primeaert for fjerning av humus, men kan ogsa benyttes for fjerning av organiske

mikroforurensninger. Erfaringsgrunnlaget for dimensjonering av slike anlegg for dette formalet er imidlertid sveert
tynt og det henvises til spesiallitteraturen.
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8. Metoder for gassoverfering (lufting)

8.1. Generelt om gassoverfgring

Det kan vaere behov for bade a oke og & minke innholdet av et stoff ved hjelp av enhetsprosesser for gassoverfaring.
Typiske eksempler er:
1) Inndrivning av gass, eks.:
a) Lufting for a gke oksygeninnholdet i vann
b) Lufting for & utnytte oksygenet som oksidasjonsmiddel (spesielt ved fjerning av jern)
2) Avdrivning av gass, f.eks.:
a) Fri CO,
b) Hydrogensulfid, metan og ammonium
c) Radionukleider, f.eks. radon
d) Flyktige organiske mikroforurensninger

Andre gasser enn luft kan vaere aktuelle & benytte men lufting er den mest sentrale enhetsprosessen ved gassover-
fering i vannbehandlingen (bade for inndrivning og avdrivning) og omtalen begrenses derfor til denne gassoverfarings-
prosessen i denne veiledningen.

8.2. Anvendelsesomrade

| drikkevannsbehandlingen benyttes lufting i hovedsak for tre formal:

1) for & gke vannets oksygeninnhold
a) for a tilfredsstille et minimumsinnhold av oksygen
b) for a benytte oksygen som oksidasjonsmiddel ved kjemisk og biokjemisk oksidasjon

2) for & benytte luft som avdrivningsgass for a fjerne stoffer som foreligger i vannet pa gassform, f.eks. CO,, H.S og
CH, - spesielt i grunnvann.

Sentralt i det teoretiske grunnlaget for gassoverfagring ved lufting star Henry's lov, som kan skrives pa mange mater,
bl.a. som:

cv=kH-cg

der c, = konsentrasjonen av en gass i vann ved likevekt
k, = Henry's konstant (ogsa kalt likevekstkonstanten)
c,= konsentrasjonen av gassen i luft

Hvor lett en gass er a inndrive eller avdrive er derfor avhengig av k,, for vedkommende gass (om gassavdrivning:

se De Moel et al.,, 2006 i referanselista over leerebgker som er benyttet). Tabell 8.1 viser at oksygen og metan har
lave k,, dvs. at de Igses tungt i vann og kan derfor lett avdrives. De gvrige lgses relativt lett i vann noe som gjer dem
tilsvarende vanskelig a avdrive.

8.2.1. Oksygenering av vann gjennom lufting

Grunnvann har ofte lavt O,-innhold som falge av mikrobiologisk forbruk av oksygen i grunnen. Men ogsa i bunnla-
gene pa innsjger kan oksygeninnholdet vaere lavt. Det er gnskelig at O,-innholdet skal vaere > 70 %, noe som tilsvarer
ca. 10 mg O,/ ved 15 °C og 13,3 mg O/ ved dimensjonerende temperatur pa 4 °C.
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Tabell 8.1 Fordelingskonstanten og molekylvekt for noen sentrale gasser i drikkevannsbehandlingen

Fordelingskonstanten, k , Molekylvekt
Gass T=0°C T =10°C T=20°C (g/mol)
Oksygen (O,) 0,049 0,041 0,033 32
Metan (CH,) 0,055 0,043 0,034 16
Karbondioksid (CO,) 1,71 1,23 0,942 44
Hydrogen sulfid (H,S) 4,69 3,65 2,87 34
Tetrakloretylene (C,HCI,) - 3,20 121 167
Tetrakloreten (C,HCL.) - 3,90 2,43 132
Kloroform (CHCIL,) - 9,00 7,87 120

8.2.2. Avdrivning av opploste gasser (CO,, H,S og CH, og flyktige organiske forbindelser)

Gassavdrivning bygger pa det samme prinsipp som gasstilfgrsel (se over). Henrys lov sier at lgseligheten av en gass i
en vaeske er proporsjonal med partial-trykket av vedkommende gass i den gassen vannet bringes i kontakt med. Nar
vann luftes, synker laseligheten av andre gasser som er opplast i vann. Lufting kan saledes bidra til a fjerne disse
gassene gjennom avdrivning.

8.2.2.1. Karbondioksid (CO,)
Vann med heyt CO,-innhold vil vaere korrosivt. CO, har stor lgselighet i vann, men lufting er likevel en billig og enkel
metode for & avdrive CO, i vann med seerlig stort CO,-innhold (> 10 mg CO, /D).

8.2.2.2. Hydrogensulfid (H,S).

Leseligheten av H_S, som er en illeluktende gass som kan dannes under anaerobe forhold, er svaert hay i vann.
Gassen dissosierer til sulfidene HS" og S™. For & kunne avdrive H,S med luft ma derfor pH forskyves slik at H,S ikke
foreligger dissosiert, dvs. vannet ma surgjeres. Ved pH = 5 er 98 % av H,S pé udissosiert form (gassform). Ved bruk
av lufting for avdrivning av CO,, vil pH stige, noe som vanskeliggjer en samtidig avdrivning av H,S. H,S - avdrivningen
bar derfor skje far evt. korrosjonskontroll som medfarer pH-gkning.

8.2.2.3. Metan(CH,)

Metan er ogsa en gass som kan dannes under anaerobe forhold. Gassen er sveert lite lgselig i vann og derfor sveert
enkel a avdrive med lufting. Man ma passe pa a ha god ventilasjon over luftebassenget for a hindre eksplosive luft/
metanblandinger.

8.2.2.4. Flyktige organiske forbindelser
Flere av de stoffene som harer under organiske mikroforurensninger, f.eks. tetrakloretylen (C,HCI,), tetrakloreten
(C,HCIL,) og kloroform (CHCIL) er flyktige og kan fjernes ved avdrivning.

Ogsa flere av gassene som kan skape lukt og smak pa vannet, kan avdrives med luft,. Lufting som metode for fjerning
av lukt og smak blir spesielt omtalt i kap 10.

8.2.3. Konstruktiv utforming

Lufting av vann kan veere basert pa (se figur 8.1):

a) at det skapes draper eller vannfilmer som bringes i kontakt med luft (risle- eller spraysystemer).
b) at det blases luftbobler inn i vannvolumet (diffusor- eller injektorsystemer).

Risle- og sprede-/sprute-systemer er ofte benyttet nar det er snakk om overfaring av mindre mengder gass, f.eks. ved
oksygenering. Rislesystemer utformes gjerne som trappetrinn der vannet faller i kaskader fra ett trinn til det andre (se
figur 8.1). | spray-systemer tvinges vannet gijennom dyser som disperger vannet i sma draper som former en sprut
(«spray»).
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Figur 8.1 Eksempler pd prinsipper for lufting i drikkevannsbehandlingen

Rislesystemer kan ogsa benyttes nar man skal avdrive en gass fra vann. | pakkede tarn-luftere blir vannet fordelt og
rislet over et pakningsmedium som fyller en kolonne (eller tarn). Det blases inn luft fra bunnen, og gassoverfaringen,
som skjer i den tynne vannfilmen som sildrer over overflaten pa pakningsmediet blir sveert effektiv.

Boblesystemer utformes normalt enten ved innblasing av luft gjennomdiffusorer i en tank (se figur 8.1) eller som
plate-luftere hvor en meget stor luftmengde (luft/vann-forhold = 30 - 60) blases via en perforert plate gjennom et
tynt (25-30 cm) lag av vann. | slik luftere blir nedvendig oppholdstid lav (< 30 sek).

8.2.3.1. Sprede-/sprute-luftere

Ved & sprute vann mot en fast flate eller en annen sprut av vann, kan vannet fordeles over en stor luft/vann kontakt-
flate. Sprederen kan sprute vannet oppover i luften eller nedover eller mot en flate eller f.eks. over vannvolumet i et
filter (f.eks. for fjerning av utfelt jern).

Den hydrauliske belastningen ved bruk av sprede-/sprute-luftere ligger innenfor det som er normal filterhastighet pa
et nedstrgms dybdefilter. De brukes derfor ofte over arealet pa et filter.

8.2.3.2. Kaskade-luftere

Ved bruk av kaskade-luftere (ogsa kalt luftningstrapper) lar man vannet renne over en skarp overlgpskant fra trinn til
trinn i en trapp slik at man over kanten skaper et tynt vannlag og i fallet skaper draper som bidrar til den nadvendige
kontaktflate mellom luft og vann.

Kaskade-lufteren sin effektivitet er lite avhengig av den hydrauliske belastningen (opp til 200 m3/h per kaskade-
lufter). Derfor er kaskadelufting en svaert robust luftningsmetode uavhengig av produksjonskapasiteten.

8.2.3.3. Boble-luftere

Bobler kan skapes pa flere mater:

* Ved innblasing av luft gjennom diffusor

* Ved a la luft stramme gjennom er perforert plate (hulldiameter 1-1,5 mm)
som vannet strammer over i relativt tynne (25-30 cm) sjikt (platelufter)

* Ved at luft suges inn i vannet pga. det undertrykk som skapes gjennom vannets
passasje gjennom en innsnevring pa et ragr (injektor- eller venturi-lufter)
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Boble-luftere har den fordel at man kan styre luftstrammen og dermed muligheten for & tilpasse den tilfarte luft-
mengde noe som gir stor fleksibilitet.

Diffusor-luftere er mindre brukt i drikkevannsbehandlingen. Blant boble-lufterene er det primzert plate-luftere som
benyttes. Dette systemet et avhengig av rengjaring flere ganger om aret for a hindre gjentetting av perforeringen.

For & inndrive oksygen i sma anlegg kan ogsa venturi-luftere brukes.

8.2.3.4. Tarn-luftere

Ved bruk av tarn-luftere fordeles vannet over et fylimateriale (legemer av stal eller plast - vanligvis med en dimen-
sjon pa 25-50 mm) plassert i et tarn eller en kolonne som det blases luft gjennom. | slike luftetarn kan sveert god
avdrivningseffektivitet (90 -95 %) oppnas og de brukes gjerne nar tungt avdrivbare gasser skal fiernes. Tarn-luftere
kan ogsa vaere trykksatte.

8.2.4. Dimensjonering

Det er to forhold som krever dimensjonering:

1) Bestemmelse av luftningsenhetens starrelse

2) Bestemmelse av ngdvendig luftmengde (som er avhengig av type lufter)

Dimensjoneringen av luftningsenheten starrelse er avhengig av hvilken luftningsmetode som benyttes og luftnings-
metodens effektivitet. Dette kan, i sin enkleste form, uttrykkes gjennom forholdstallet mellom ngdvendig mengde luft
per mengde vann for den aktuelle luftingsmetode:

L/V = Q\uft /Qvann

Jo hayere k -verdien er (se tabell 8.1), jo hayere ma L/V-forholdet vaere. Nedvendig L/V er imidlertid ogsa knyttet til
luftesystemets kapasitet som er spesifikt for hver type av luftesystem. Typiske verdier for L/V-forholdet for ulike
gasser og ulike typer av luftesystem er vist i tabell 8.2

Tabell 8.2 Typiske dimensjonerende L/V-forhold for ulike luftingsreaktorer

Luftesystem L/V-forhold Anvendelsesomrade i drikkevannsbehandlingen
Spredelufter 0,5 Inndrivning av O,, Avdrivning av CO,

Kaskadelufter 04 Inndrivning av O,, Avdrivning av CH,

Platelufter 20-60 Inndrivning av O,, Avdrivning av CO, og CH,

Tarnlufter 5-100 Avdrivning av CO, og flyktige organiske mikroforurensninger

Effektiviteten av et luftesystem kan beregnes ved & dividere den gassoverfaring som oppnas med den maksimalt
oppnaelige gassoverfaring:

)/(c. -c, )-100 %

v,inn

E= (cvyth -C

w,inn

der c .ogc

v,ut w,inn

er gasskonsentrasjonene hhv. inn og ut av luftingsenheten og c _er
metningskonsentrasjonen for gassen i vannet ved den aktuelle temperatur.

8.2.4.1. Sprede/sprut-luftere
De fleste spredere har en kapasitet pa 1-3 m3/h per spreder og man benytter gjerne 2 - 4 spredere per m2,

Sprede-/sprute-luftere er effektive for inndrivning av oksygen (E = 80 - 90 % gkning) og for avdrivning av metan
(E=80-90 % fjerning), men mindre effektiv for fjerning (avdrivning) av CO, (E = 40-50 % effektivitet).

8.2.4.2. Kaskade-luftere

Kaskade-luftere bar ha en trinndybde som er minimum 66 % av fallhgyden i hvert trinn for at kontakttiden skal bli
tilstrekkelig. | praksis benyttes ikke en fallhgyde (for hvert trinn) pa mer enn 1 m. Effektiviteten gkes ved & gke antall
trinn.
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Fallhastigheten er gitt av :
v=(2-g-h)

der v = fallhastighet (m/s)
h = fallhgyde (m)
g = tyngdeakselerasjonen (9,81 m/s?)

Med en trinnhgyde mellom 0,5 og 1,0 m, blir fallhastigheten 3-4,5 m/s. Med en typisk vidde pa overlgpsapningen pa
1cm og fallhastighet pa 3 m/s blir kapasiteten pa kaskaden ca. 100 m3/h per m overlgpskant.

Effektiviteten avhenger av fallhgyden og antall trinn og kan angis som:
E,.=1-0-k"-100 %

der k = effektiviteten over hvert trinn, effektivitetskoeffisienten (som kvotient)
n = antall trinn

| tabell 8.3 er effektivitetskoeffisienten gitt for ulike gasser som funksjon av trinnhgyde.

Tabell 8.3 Effektivitetskoeffisient k (%) for kaskade-luftere for ulike gasser som funksjon av trinnhayde

Trinnhgyde, h (m)
k (%) 0,2 04 0,6 0,8 10 1,2
OZ 14 25 36 46 51 55
CO2 14 14 15 15 15 15
CH4 14 27 37 48 56 62

Inndrivning av oksygen og avdrivning av metan er tilnaermet lineaer med fallhayden (ca. 50 - 60 % per m fallhayde).
| praksis gker man ikke effektiviteten ved a ga utover en fallhgyde pa 1 m per trinn. En forbedret effektivitet kan
oppnas ved a benytte flere trinn.

Som det fremgar av tabell 8.3 fjernes CO, darlig i kaskade-luftere (kun ca. 15 % per trinn - uavhengig av trinnhgy-
den). Ved a bruke mange sma trinn, kan effektiviteten for CO_-fjerning forbedres.

8.2.4.3.Boble-luftere

Bobleluftere krever hgye L/V-forhold (L/V = 20 -60). Den store luftmengden som benyttes i plateluftere forarsaker
kraftig turbulens og god gassoverfaring, pa tross av den korte oppholdstiden (10 - 30 sek). Diameteren av hullene i
den perforerte platen er vanligvis 1-1,5 mm og lysapningen er vanligvis 1,5 -3 % av det totale platearealet. Typisk

dimensjonerende overflatebelastning er 30-40 m3/m2p‘ate' h.

Denne luftningsmetoden gir sveert god metanavdrivning og rimelig god CO,-fjerning (E = 60-70 %).

Dimensjonerende L/V-forhold i venturi-luftere er lavt (0,2 - 0,4), men effektiviteten for oksygeninndrivning hay
(80-95%) og slik enkle luftere kan benyttes for oksygeninndrivning, spesielt i sma anlegg.

8.2.4.4. Tarn-luftere
Térn-luftere dimensjoneres oftest for en overflatebelastning pa v, = 40-100 m?®/m?h og en dybde pd 3-5m.

Nadvendig L/V-forhold er avhengig av hvilken gass som skal fjernes. For vanskelig avdrivbare gasser (f.eks. triklore-
ten) er ngdvendig L/V = 20-40 for a oppna 90 -95 % effektivitet ved en overflatebelastning pa 35-70 m/h.
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9. Metoder for fjerning av
uorganiske stoffer

9.1. Generelt om fjerning av uorganiske stoffer

Det kan vaere behov for & fjerne uorganiske stoffer (metaller, salter etc.) i vann. | hovedsak begrenser dette i Norge
seg til vann fra grunnvannskilder.

Nar det gjelder metaller, dreier dette seg ofte om jern og/eller mangan som kan finnes i naturlig vann i konsentrasjo-
ner som overstiger kravene i drikkevannsforskriften. Det kan i sjeldnere tilfeller vaere snakk om a fjerne tungmetaller
som er et resultat av forurensning av vannkilden, men dette er spesialtilfeller som ikke vil bli behandlet her. Det kan
ogsa vaere behov for at metaller fra ledninger og armatur ikke forurenser drikkevannet. Det er her snakk om forebyg-
gende metoder for korrosjonskontroll, som vil bli behandlet i kap. 12.

Enkelte ravann kan ha for hay hardhet, dvs. for hgyt innhold av kalsium og/eller magnesium. Dette er imidlertid ikke
vanlig i norske drikkevannskilder, selv ikke i grunnvannskilder, men er sveert vanlig i grunnvannskilder i mange andre
land.

Nar det gjelder salter, er det spesielt saltene av nitrogen (nitrat og ammonium) som kan veere for haye. Men heller
ikke dette er vanlig i Norge.

9.2. Jern og mangan

9.2.1. Generelt om forekomst og fjerning av jern og/eller mangan

9.2.1.1. Generelt om forekomst av jern

For haye jernkonsentrasjoner forekommer ofte i grunnvann og i vann fra dyplagene i innsjger hvor det eksisterer
anaerobe forhold. Jernet foreligger da opplast, pa toverdig form (Fe?*). Jern kan ogsa finnes knyttet til humus i
humusholdig vann. Den brun-gule fargen i vann kan derfor bade veere forarsaket av utfelt jern og av humus. | elve-
vann kan jern foreligge utfelt, som jernhydroksid.

Nar vann med jern pa redusert (toverdig) form kommer i kontakt med oksygen (luft), kan det skje en oksidasjon til
treverdig Fe3* med pafalgende utfelling av jernhydroksid:

Fe3*+3 0OH = Fe(OH)3

Dette gker turbiditeten i vannet og kan fare til misfarging av vask og brune jernavsetninger, f.eks. i vaskekummer.

9.2.1.2. Generelt om forekomst av mangan
For hgye mangankonsentrasjoner kan finnes ogsa i grunnvann og i vann fra dyplagene i innsjger hvor det eksisterer
anaerobe forhold. Mangan foreligger da opplast, pa toverdig form (Mn?*).

Nar vann med mangan pa redusert (toverdig) form kommer i kontakt med oksygen (luft) eller et annet oksidasjons-
middel, f.eks. klor, kan det skje en oksidasjon til fireverdig Mn** med pafalgende utfelling av manganoksid:

MnO, + 4H* = MnO, + H,O

Dette gir seg uttrykk i svarte utfellinger som aker turbiditeten i vannet, misfarging av vask og svarte manganavsetnin-
ger i vaskekummer, kokekar etc.

Selv i meget sma konsentrasjoner kan mangan forarsake misfarging i vann til forbruker dersom vannet slutt-desinfi-
seres med et kjemisk oksidasjonsmiddel. Mangan er betydelig vanskeligere a fjerne enn jern og konsentrasjonskravet
i drikkevannsforskriften (Helse- og omsorgsdepartementet, 2001) er ogsa mye lavere for mangan (< 0,05 mg Mn/|
- mot 0,2 mg Fe/).
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9.2.1.3. Generelt om fjerning av jern og mangan

Bade jern og mangan kan fjernes ved:

* Oksidasjon, utfelling og filtrering

* Koagulering, filtrering (nar Fe og Mn er kompleksbundet til humus)

« Katalytisk oksidasjon/sorpsjon av jern og mangan pa grennsandfilter
= Biofiltrering (biologisk oksidasjon og filtrering)

| enkelte tilfeller kan jern og mangan opptre kompleksbundet til humus og kan da vaere vanskelig a fjerne gjennom
lufting (for oksidasjon) og filtrering. Ved koagulering etterfulgt av filtrering vil imidlertid ogsa jern og mangan bli med
i koaguleringen - og fjernes ved filtrering.

Ved bruk av kraftigere oksidasjonsmiddel enn luft (f.eks. ozon) vil selv kompleksbundet jern- og mangan oksideres og
felles ut. Ozoneringen vil da samtidig danne BDOC som det kan bli ngdvendig a fjerne. Der man har marmorfilter
(f.eks. i anlegg for ozonering/biofiltrering - se figur 5.3b), fiernes jern i marmorfilteret.

| anlegg basert pa biologisk filtrering er det normalt ikke ngdvendig med et eget luftingsanlegg. Tilstrekkelig mengde
med luft (oksygen) kan evt. tilfares med en «on-line» injektor. Det er normalt heller ikke ngdvendig med tilsetting av
kjemikalier (for pH-korreksjon, oksidasjon eller utfelling). Filteret er normalt grovkornet og filterhastigheten kan
holdes hayere enn filterhastigheten i anlegg basert pa kjemiske metoder. Slamproduksjonen er lav og gangtiden
mellom hver filtervask lengre enn i anlegg basert pa fysisk/kjemisk fjerning av jern og mangan.

9.2.2. Fjerning av jern og mangan ved oksidasjon, utfelling og filtrering

9.2.2.1. Beskrivelse

Jernet fjernes kjemisk ved oksidasjon av toverdig jern til treverdig jern som reagerer med vannet og gir utfelling av
jernhydroksid, som deretter separeres fra vannet (normalt med filtrering). Som oksidasjonsmiddel benyttes vanligvis
oksygen gjennom lufting, men kraftigere oksidasjonsmidler (f.eks. kaliumpermanganat, klor, klordioksid eller ozon)
kan vaere ngdvendig, spesielt dersom vannet ogsa inneholder mangan.

Oksidasjonen av jern er avhengig av type oksidasjonsmiddel og av pH. Jern oksideres rimelig lett med oksygen (luft)
sa lenge pH er > 7 og sveert lett ved pH > 8 sa lenge det er oksygen til stede. Et behandlingsanlegg for fierning av jern
bestar derfor normalt av:

« Tilsetting av pH-korrigerende kjemikalium (alkali) - om nadvendig

« Lufting for oksidasjon av toverdig jern til treverdig som farer til utfelling av jernhydroksid

* Filtrering av utfelt jernhydroksid, Fe (OH),

Totalreaksjonene ved oksidering og utfelling av jernhydroksid ved bruk av ulike oksidasjonsmidler i stedet for oksygen
(gjennom lufting) er vist i tabell 9.1

Separasjonen av utfelt materiale skjer pa samme maten som i et koaguleringsanlegg. Det vanligste er a separere
direkte i et filter (se avsnitt 4.8).

Tabell 9.1 Totalreaksjoner ved oksidering og utfelling av jernhydroksid

Oksidasjonsmiddel Totalreaksjon

Oksygen (O,) - gjennom lufting 4Fe** + 0, +10H,0 = 4Fe(OH), + 8H*

Ozon (0,) 2Fe? + O, + 5H,0 = 2Fe(OH), + O, + 4H*

Klordioksid (CIO,) 5Fe?* + ClO, +13H,0 = 5Fe(OH), + CI + 1TH*
Kaliumpermanganat (KMnO ) 3Fe? + KMnO, + 7H,0 = 3Fe(OH), + MnO, + 5H* + K*

Oksidasjonen av mangan er avhengig av type oksidasjonsmiddel og av pH. Dersom man skal kunne oksidere toverdig
mangan til tre-verdig med oksygen (luft) med en rimelig oksidasjonshastighet, ma pH vaere hay (pH> 9,5). Derfor
benyttes vanligvis kraftigere oksidasjonsmidler ved fjerning av mangan, f.eks. kaliumpermanganat, klordioksid eller
ozon. | tabell 9.2 er vist totalreaksjonene ved oksidering og utfelling av manganoksid ved bruk av ulike oksidasjons-
midler- som kan benyttes for beregning av ngdvendig mengde oksidasjonsmiddel
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Tabell 9.2 Totalreaksjoner ved oksidering og utfelling av manganoksid

Oksidasjonsmiddel Totalreaksjon

Ozon (0,) Mn? + 0, +H,0 =MnO, + O, + 2H"
Klordioksid (CIO,) 5Mn?* + 2CIO, + 6H,0 = 5MnO, + 2CI" + 12H*
Kaliumpermanganat (KMnO ) 3Mn?* + 2KMnO, + 2H,0 = 5MnO, + 4H* + 2K*

Separasjonen av utfelt materiale skjer pa samme maten som i et koaguleringsanlegg. Det vanligste er a separere
direkte i et filter.

9.2.2.2. Anvendelsesomrade

Fjerning av jern og/eller mangan er ofte ngdvendig i grunnvann. Det kan ogsa vaere nadvendig i overflatevann,
spesielt nar dette hentes fra dyplagene i innsjger hvor det eksisterer anaerobe forhold. | elvevann kan jern ogsa
forekomme i for haye konsentrasjoner, men da som utfelt jernhydroksid som fjernes som partikler sammen med det
ovrige partikulaere materialet.

9.2.2.3. Konstruktiv utforming
Falgende enheter ma etableres:
* Kjemikaliedoseringsanlegg
* For evt. pH-korreksjonskjemikalium (alkalium)
* For oksidant-tilsetting (dersom dette ikke er oksygen gjennom luft)
* Luftingsanlegg (se avsnitt 8.2.3)
* Filteranlegg (evt. med for-flokkulering)(se avsnitt 4.8)
| filteranlegg for separasjon av utfelt jern og er det vanlig a benyttes en- eller to-media filter med ganske fin korngra-
dering d = 0,4-0,8 mm. Dybden pa filteret settes vanligvis til 0,8-1,0 m.

9.2.2.4. Dimensjonering

Oksidasjonstrinn ved fjerning av jern.

pH ved oksidasjonen er av avgjarende betydning. Ved bruk av oksygen som oksidasjonsmiddel (lufting) bar pH ikke
vaere < 7 og helst > 8.

Oksidasjonshastigheten og dermed ngdvendig oppholdstid i (dvs. sterrelsen pa) i et volum med tilstrekkelig oksy-
geninnhold er avhengig bade av oksygeninnholdet og av pH. Lufteanlegget bar i utgangspunktet dimensjoneres slik at
man sikrer et oksygeninnhold pa minst 8 mg O_/I (se kap. 8) over en gitt kontakttid.

Veiledende verdier for nadvendig kontakttid er gitt i tabell 9.3 benyttes, forutsatt at oksygeninnholdet i vannet er nzer

metning (> 8 mg O,/1). Det er en fordel & inndele luftebassenget i to eller flere kammer.

Tabell 9.3 Dimensjonerende kontakttid ved oksygeninnhold > 8 mg O./I

pH Ngdvendig kontakttid

7 60 min
75 30 min
8 10 min

Oksidasjonstrinn ved fjerning av mangan.
De kjemiske ligningene som er gitt i avsnitt 9.2.2.1 kan benyttes til bestemmelse av ngdvendig dose av oksidasjons-
middel. Tabell 9.4 viser nadvendig dose for oksidering av 1 g Mn?* - samt ngdvendig kontakttid.
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Tabell 9.4 Optimal pH og ngdvendig dose av oksidasjonsmiddel for oksidering av 1 mg Mn2*/|

Oksidasjonsmiddel Ngdvendig dose (mg/I) Optimal pH Ngdvendig kontakttid (min)
Ozon" 0,9" - 5

Kaliumpermanganat 19 72-73 5

Klordioksid? 2,5 - >30

1) Overdosering kan fare til dannelse av MnO, som gir vannet en lilla farge
2) Anbefales ikke ettersom prosessen er mye langsommere enn de andre

Det anbefales imidlertid at det gjares enkle laboratorieforsak (begerforsak) for optimalisering av pH og nadvendig
oksidantdose i det enkelte tilfellet.

Dimensjonering av filter

Filteret dimensjoneres pa samme mate som filtre etter koagulering (se avsnitt 4.7.4). Beregning av slamproduksjonen
vil imidlertid vaere annerledes ettersom det ikke tilsettes koaguleringsmiddel. Slamproduksjonen vil veere avhengig av
hvor mye jern og mangan som utfelles (som Fe(OH), og MnQ.,).

For beregning av SS.

inn filter

SP=SS, . =55,+20C, +16C

inn,filter

kan man ta utgangspunkt i falgende beregningsformel:

Mn,inn

der SP = slamproduksjonen (mg SS/I) = SS inn filter
SS, = konsentrasjonen av suspendert stoff i vann tilfert (fer oksidasjon og utfelling)
- vil normalt veaere null, spesielt i grunnvann
CFe’mn = konsentrasjon av jern i det vann som skal behandles

C = konsentrasjon av mangan i det vann som skal behandles

Mn,inn

Slamproduksjonen ved jern og manganutfelling er normalt langt mindre enn hva den er ved koagulering og man
benytter derfor aldri grovseparasjon. Filtergangtiden blir likevel lang.

Typiske dimensjoneringskriterier for ulike typer av filtre for fjerning av jern og mangan med utfelling etterfulgt av
filtrering er vist i tabell 9.5

Tabell 9.5 Anbefalt brutto filtreringshastighet (se avsnitt 4.7.4) for ulike typer av filtre for fjerning av jern og mangan etter
oksidasjon og utfelling

Filtertype Anbefalt brutto filterhastighet (m/h) ved Q|

En-media kvartssand filter 5,0
» Kornsterrelse, d = 0,4-0,8 mm
* Filterdybde D =0,8-1,0 m

To-media antrasitt (evt. Filtralite)/sand 75
» Kornsterrelse antrasitt, d = 0,8 -2,5 mm
* Filterdybde antrasitt, D =0,4-,6 m

* Kornsterrelse sand, d = 0,4-0,8 mm

* Filterdybde sand: D = 0,3-0,4 m

Jern kan ogsa fjernes i marmorfiltre som benyttes foran sandfiltre i anlegg for ozonering/biofiltrering. Marmorfiltre
har vanligvis grov korngradering og bar bare benyttes for dette formalet dersom man har et finere separasjonsfilter
nedstrgms.
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9.2.3. Fjerning av jern og mangan i grennsandfilter

9.2.3.1. Beskrivelse

Grgnnsand produseres av et naturlig ionebytter-materiale, kalt glaukonitt, vaskes og siktes til et granulaert materiale
(sand) som blir belagt med manganoksid (MnO,) nar kaliumpermanganat tilsettes manganholdig vann. Jern og
mangan adsorberes pd MnO, og det kan skje en langsom oksidasjon av Mn?* til MnO, slik at MnO, virker som en
katalysator. Oksidasjonen paskyndes normalt ved tilsetting av oksidasjonsmiddel, vanligvis kaliumpermanganat
(KMnO,) foran filteret

Ettersom dette er en sorpsjonsprosess, ma grannsanden regenereres. Dette skje enten kontinuerlig ved at kalium-
permanganat (KMnO,) doseres foran filteret eller diskontinuerlig (fra tid til annen) ved at filtebeholderen tilfares en
fortynnet kaliumpermanganat-lgsning i flere minutter slik at MnO, -beleggets sorpsjonskapasitet gjenopprettes.
Filtrene vil ogsa fjerne partikulaert materiale og ma ogsa tilbakespyles (i tillegg til & regenereres).

9.2.3.2. Anvendelsesomrade
Grennsandfiltre brukes primaert pa sma grunnvannsanlegg der man bade har et jern og et mangan problem. Filteret
vil ogsa kunne fjerne sma mengder av hydrogensulfid.

Kontinuerlig regenerering benyttes primaert der fjerning av jern er det primaere formalet med behandlingen, mens
diskontinuerlig regenerering benyttes primaert der mangan er et mer dominerende problem enn jern.

Vannets pH ma vaere i omradet 6,7 - 8,8 og fortrinnsvis pH = 6,8 - 7,0. Hvis ikke, bar vannets pH korrigeres til a falle
innen det sistnevnte omradet.

9.2.3.3. Konstruktiv utforming
Grennsandfiltre er vanligvis prefabrikkerte i lukkede filterbeholdere. Kornstarrelsen pa filtermaterialet (grennsanden)

har typisk en kornstarrelse d,; = 0,3 mm og en uniformitetskoeffisient, U (d60/d]0) <16.

9.2.3.4. Dimensjonering
| tabell 9.6 er det gitt en oversikt over typiske dimensjoneringsverdier for grennsandfiltre

Tabell 9.6 Typiske dimensjoneringsverdier for grannsand filtre

Filterhastighet Filterdybde (cm) Tilbakespylings- Varighet filtervask totalt
(m/h) hastighet (m/h) | (spyling og skylling) (min)
7-12 60-75 30" 15 min?
75 min?

1) Tilstrekkelig til & gi 35-40 % ekspansjon
2) Filtre med kontinuerlig regenerering
3) Filtre med diskontinuerlig regenerering

9.2.4. Fjerning av jern og/eller mangan med biofiltrering

9.2.4.1. Beskrivelse

En rekke bakterier (Gallionella, Leptotrix og Sphaerotilus bl.a.) er i stand til & fremkalle biologisk oksidasjon av jern
under spesielle betingelser - gjerne der kjemisk oksidasjon av jern ikke vil skje, f.eks.:

* Ved lavt innhold av lgst oksygen (0,5-15 mg O_/1)

* Ved lav pH, f.eks. 6,0-6,5

* Ved lavt red-oks potensial (< 100 mV)

Man kan da benytte biologiske filtre (se avsnitt 5.4 og 6.2) som baremateriale for autotrofe jern- og manganokside-
rende bakterier. Selv om noen bakteriegrupper kan oksidere bade jern og mangan, er andre spesialister pa det ene
eller det andre, og optimale miljgforhold (pH, O,-innhold etc.) for de ulike bakteriene varierer. Det trengs derfor
normalt en to-stegs prosess nar bade jern og mangan skal fjernes.
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Ravannets red/oks-potensial (ORP) og pH ma justeres slik at miljgbetingelsene for jern- (og evt. mangan-bakteriene)
promoteres og oksygeninnholdet ma holdes hayt - om nadvendig ved lufting i filteret eller normalt foran biofilteret.
Fordelaktige soner (for verdier av pH og ORP) mht. biologisk oksidasjon av jern og mangan er vist i figur 9.1.

. e 07 * x * x * x * x *
| realiteten kan det vaere vanskelig a skille klart hva som L

er kjemiske oksidasjons-/utfellings-prosesser og hva 06—
som er biologiske oksidasjonsprosesser i et filter som

g . . 05— Sone fordelaktig —
brukes til fjerning av jern. Begge typer av prosesser og | for biologisk |
reaksjoner kan forega parallelt. <041 aleitsgan & Wi |

s |

03 —

. . 02— Sone som er fordelaktig for —
Figur 9.1 Fordelaktige soner L biologisk oksidasjon av Fe |

(for verdier av pH og ORP) mht. biologisk 01— —
oksidasjon av jern og mangan

9.2.4.2. Anvendelsesomrade

Fjerning av jern og eller mangan er ofte nadvendig i grunnvann. Det kan ogsa veere ngdvendig i overflatevann, spesielt
nar dette hentes fra dyplagene i innsjaer hvor det eksisterer anaerobe forhold. | elvevann kan jern ogsa forekomme i
for haye konsentrasjoner, men da som utfelt jernhydroksid som fjernes som partikler sammen med det gvrige
partikulzere materialet.

Forutsetningen for at det skal skje en biologisk omdanning, er at det er tilstrekkelige mengder naeringsstoffer i vannet.
Veiledende behovsverdi for at neaeringsstoffer ikke skal vaere begrensende for omsetningen er 0,03 mg PO,-P/mg
TOCfjemet og 0,2 mg tot. N/mg TOCﬁemet. Lavere "steady-state” naeringsstoff-konsentrasjoner enn dette, kan imidlertid

vaere akseptable som en falge av at levende celler skaffer seg nzeringsstoff gjennom hydrolyse av dede celler.

Alle biologiske prosesser er temperaturavhengige og man kan regne at den biologiske omsetningshastigheten er ca. 50 %
hayere ved 10 °C og dobbelt sa hay ved 20 °C i forhold til hva den er ved en dimensjonerende temperatur pa 4°C.

9.2.4.3. Konstruktiv utforming

Anlegg for biologisk jern- og manganfjerning bygges opp av et steg for lufting dersom ikke oksidasjonspotensialet er
tilstrekkelig og kjemikaliedosering dersom pH ma korrigeres.

Biofiltre for fierning av jern utformes pa samme mate som andre biofiltre (se avsnitt 5.4 og 6.2).

9.2.4.4. Dimensjonering

Man bruker vanligvis sandfiltre med relativt grov sand (d = 0,8 -1,2 mm) og relativt haye filterhastigheter (15-30
m/h) forutsatt lav turbiditet i innlgpsvannet.

Oppstart av biologiske filtre kan ta ganske lang tid fra ca. 10 dager og oppover.

For ikke a vaske ut biomassen bar frekvensen av filterspyling bar veere lav som mulig, ikke over 3 -4 dager for jern
biofiltre og opptil 2 - 3 uker for mangan biofiltre.

9.3. Kalsium og magnesium (hardhet)

9.3.1. Generelt om behovet for fjerning av hardhet

Hoyt innhold av innholdet av kalsium (Ca) og/eller magnesium (Mg) farer til hardt vann. Hardhet kan uttrykkes bade
som ekvivalent mengde CaCO, (mg CaCO,/) eller ekvivalent mengde Ca (mg/). Ut fra internasjonale definisjoner
av hardhetsklasser, vil naturlig vann, inkludert grunnvann, normalt kunne karakteriseres som blgtt. Overflatevann i
Norge har gjerne kalsiuminnhold i omradet 1-5 mg Ca/I, og grunnvann 5-25 mg Ca/I.
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Ved for hgy hardhet kan kalsium- og magnesiumkarbonat utfelles i rar og armatur og tilstoppe disse. Spesielt er dette
problematisk i varmtvannsberedere pga. den haye temperaturen der. For hgyt kalsiuminnhold farer ogsa til darlig
virkning, og dermed hgyt forbruk, av saper laget av dyrefett.

P& den annen side er det tegn som tyder pa at for lavt kalsiuminnhold i vann kan bidra til gkt frekvens av hjerte/
kar-sykdommer. Selv om dette er omdiskutert, er det uomtvistelig slik at man ansker et visst kalsiuminntak gjennom
drikkevannet.

Ut fra et korrosjonssynpunkt er det gnskelig at kalsiuminnholdet skal vaere 15 - 25 mg Ca/|, altsa hayere enn det man
normalt finner i norsk vann. Derfor er det vanlig a karbonatisere vannet i Norge, dvs. bringe vannet i kjemisk likevekt
hva angar vannets pH, alkalitet og innhold av kalsium (se avsnitt 12.2).

Det kan altsa bade vaere snakk om & fjerne kalsium og a tilsette kalsium i vannbehandlingen. Tilsetting av kalsium
omtales i avsnitt 12.2. | dette avsnittet omtales fjerning av kalsium og magnesium (hardhet). Det kan i prinsippet skje
ved to ulike metoder:

1) Utfelling (kalk/soda-prosessen)

2) lonebytting

| den tradisjonelle kalk/soda-prosessen feller CaCO, og Mg(OH), ut som et slam i s& store mengder at slammet ma
separeres ved sedimentering - noe som farer til arealkrevende anlegg. Metoden benyttes derfor ikke ved nye anlegg
og er erstattet av en annen metode som bygger pa kalk/kullsyre-likevekten, nemlig utfelling av kalsiumkarbonat i
pellet reaktor. Denne metoden skal derfor beskrives her.

9.3.2. Utfelling (kalk/soda-prosessen) i pellet-reaktor

9.3.2.1. Beskrivelse

Kalk/soda-prosessen er basert pa utfelling av kalsium og magnesium ved at kalk (og/eller soda/Iut) tilsettes slik at
kalk/kullsyre-likevekten forskyves og CaCO, og Mg(OH), feller ut. Soda ma brukes der alkaliteten er for lav (dvs.
HCO, innholdet er utilstrekkelig). Der det er nok alkalitet (HCO,?) i vannet, kan de sentrale reaksjonene skrives:

Ca” + 2HCO, + Ca(OH),<=>2CaCO, + 2H,0

Mg?* + 2HCO, + 2Ca(OH), <=>2CaCO, + Mg(OH), + 2H,0
| en pellet reaktor ledes vannet oppover i en tank etter at kalk eller soda er dosert i en slik mengde at kalsiumkarbonat
utfelles i form av fine korn. Fin sand brukes som kjerner for utfelling. Stadig nytt overmettet vann (mht. kalsiumkar-

bonat) farer til at mer kalsiumkarbonat feller ut pa tidligere utfelte korn og det bygges opp pellets av kalsiumkarbonat
i tanken.

Den oppover-rettede stremningshastigheten er hay og det etableres etter hvert en fluidisert filterseng av kalsiumkar-
bonat-pellets. De starste pelletene synker lengst ned i tanken og tas ut nar de nar en starrelse pa ca. 1,2 mm.

9.3.2.2. Anvendelsesomrade
Kalk-soda prosessen benyttes der hvor det er svaert hardt vann og er derfor ikke brukt i norsk drikkevannsforsyning.

Den kan imidlertid veere aktuell for behandling av industrielle prosessvann.

9.3.2.3. Konstruktiv utforming
En pellets reaktor utformes normalt som en sylindrisk tank med en diameter pa 1- 4 m og en hgyde pa ca. 6 m.

Pellets over ca. 1,2 mm fjernes ved bunnen av tanken og nye sandkorn (d = 0,4 - 0,6 mm) tilsettes.

9.3.2.4. Dimensjonering
En pellet-reaktor drives med en gjennomstrgmningshastighet pa 70 -100 m/h.

Pellet-laget er fluidisert (50 - 120 % avhengig av pellet-starrelsen) ved normal drift og er ca. 2 m (ved bruk av NaOH)
til 4 m (ved bruk av Ca(OH), nar det ikke kjares vann gjennom.
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9.3.3. lonebytting

9.3.3.1. Beskrivelse

Ved ionebytting byttes Ca?*og Mg?* ut med andre kationer i et ionebytter-medium (resin) som vannet bringes i
kontakt med. lonebytter-mediet er vanligvis fremstilt i form av et granulat - som et filtermateriale. Man snakker
derfor ofte om ionebytter-filter selv om funksjonen altsa ikke er filtrering, men derimot sorpsjon i form av ionebytting.

Ved hardhetsfjerning benyttes en sterkt kationisk ionebytter basert pa et syntetisk fremstilt, polymerisk filtermateri-
ale (vanligvis pa styrenbasis med sulfoniske, funksjonelle grupper) som har knyttet til seg utskiftbare natriumioner.

lonebytteren har alltid preferanse for fler-valente ioner fremfor mono-valente, og den foretrekker derfor kalsium og
magnesium fremfor natrium. lonebyttingsprosessen (mht. Ca-ionene) skrives:

Ca> + 2HCO* + Na,R <=>CaR + 2Na" + 2HCO*

der Na,R = hovedstrukturen i ionebytter-mediet (resinet).

Reaksjonen er 100 % effektiv sa lenge det er Na* igjen i ionebytteren. Nar all Na* er byttet ut, vil vi fa et gjennom-
brudd av Ca?* og Mg?* og ionebytteren ma regenereres. Dette skjer ved at man kontakter ionebytter-mediet (fyller
ionebytter-tanken) med en alkalisk saltlasning NaCl. Ved den hgye Na-konsentrasjonen, mister ionebytteren sin
preferanse for Ca- og Mg-ionene, og prosessen reverseres og ionebytterens kapasitet re-etableres:

CaR + 2NaCl <=>Na,R + CaCl,

lonebytting av kalsium og magnesium vil ha en bratt gjennombruddskurve i forhold til bade adsorpsjon av organisk
stoff pa aktivt kull og ionebytting av humus i anionbytter. lonebytting er saledes en sveert effektiv prosess for
hardhetsfjerning. Man ansker normalt ikke a fjerne all hardhet, og derfor er det vanlig & la en delstrem ga utenom
anlegget slik at blandingen gir den gnskede hardheten.

9.3.3.2. Anvendelsesomrade
lonebytting benyttes for behandling av vann med moderate hardheter, typisk grunnvann med Ca + Mg innhold pa
30-60 mg/I.

9.3.3.3. Konstruktiv utforming
Et ionebytter-anlegg for hardhetsfjerning er normalt oppbygget pa samme mate som et ionebytter-anlegg for
humusfjerning (se figur 5.4). Forskjellen ligger i at det benyttes kationbytter.

Vannet ber forbehandles i en mikrosil (maks. 50 pm lysapning) eller et sandfilter nar ravannet har en turbiditet pa
over 0,5-1,0 NTU. lonebytter-filtrene (oftest lukkede filtre) kan vaere arrangerte i serie eller i parallell. Det er fordel &
ha minst to parallelle linjer. | de minste anleggene som bare bestar av to filterenheter, bygges anlegget opp slik at
man kan velge serie- eller parallelldrift. Dette sikrer at minst ett filter alltid kan vaere i drift nar det andre regenereres.

Som regenereringslgsning benyttes ved hardhetsfjerning normalt en koksaltlgsning (10 % NaCl). Mens stremretnin-
gen ved normal drift er nedstrgms, kan regenereringslgsningen tilfares ionebytter-filteret bade oppstrems og
nedstregms. Dette skjer etter at partikler som evt. er avsatt i filteret er vasket ut gjennom normal tilbakespyling
oppstrems. Regenereringsfrekvensen avhenger av mange forhold (se over). Normalt kan en regenererings-lgsning
gjenbrukes opptil 7-8 ganger (i middel) etter at saltinnholdet er justert for hver gang.

9.3.3.4. Dimensjonering
Utbyttekapasiteten til en ionebytter (K) uttrykkes ved hjelp av ionebytter-kapasiteten i:

eller mekviv./ml.

ionebytterresin

mekviv./g

ionebytterresin

eller

g CaCO,/g eller g CaCO,/ml,

ionebytterresin ionebytterresin
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Den totale ionebytter-kapasiteten blir aldri utnyttet fullstendig pga. gjennombruddskurvens form. Det anbefales
derfor alltid a gjare laboratorieforsgk (kollonneforsak) for 8 bestemme gjennombrudds-kapasiteten. For beregning av
ngdvendig resin volum kan falgende modell benyttes:

V=BV, - HO/H,. . K

fiern

der V_ = volumet av ionebytter-materialet (resinvolumet) (m?)
S, = en sikkerhetsfaktor for irreversibel sorpsjon (kan settes = 0,75)
B, = gjennombrudds kapasiteten (mg CaCO,/m?)
Vq = volumet av vann som gnskes behandlet mellom hver regenerering (m?)
H,, = hardheten i rédvann (mg CaCO,/1)
Hﬂem: hardheten som fjernes mellom to regenereringer (mg CaCO,/1)

K = total utbytterkapasitet pa det aktuelle ionebytter-mediet (resinet) (kg CaCO,/m?

resm)

Vanlige dimensjoneringsverdier for ionebytteranlegg for hardhetsfjerning er satt opp i tabell 9.7.

Tabell 9.7 Typiske dimensjoneringskriterier for ionebytteranlegg oppbygget som filtre for hardhetsfjerning

Dimensjoneringskriterium Typisk verdi Anbefalt dimensjoneringsverdi
lonebytter-kapasitet (kg Ca+Mg/m?3) 700-1250 =1000
Hydraulisk belastning (filtervolum/h) 5-0 <10
Dybde filterseng (m) 0,75-1,0 = 0,75
Filter (overflate) belastning (m/h) 10-16 <15
Tilbakespylingshastighet (m/h) 12

Ekspansjon av filter ved tilbakespyling (%) 40-50 =50 %
Regenereringstid (min) 25-45 =30 min
Skyllevannsmengde (m*/m? __ ) 2,5-5

Skyllevannsmengde (m/h)

* Rask/Langsom 20-40/8-15 | -
Skyllevannsvolum (m*/m? ) 3-5 -

9.4. Fjerning av nitrogenforbindelser (ammonium og nitrat)

9.4.1. Generelt om behovet for fjerning av nitrogenforbindelser

Hayt innhold av ammonium (NH,*) og/eller nitrat (NO,") er i de aller fleste tilfeller forarsaket av forurensning - oftest
fra overgjedsling i jordbruket, men ogsa fra kommunale og industrielle utslipp. Hayt nitratinnhold kan primaert finnes
i grunnvann. Hayt ammoniuminnhold finner vi bare i sterkt forurensede vassdrag. Det er satt krav til maksimalinnhold
av ammonium (0,5 mg NH3-N/I), nitrat (10 mg NO3-N/I) og nitritt (<0,05 mg NO,N/I) i drikkevann.

Ammonium og nitrat representerer i alminnelighet ikke noe problem i norsk vannforsyning. Det er kun i enkelthus-
brenner i landbruksomrader at man har funnet betenkelig haye verdier. | mange andre land kan bade ammonium og

nitrat skape problemer for vannforsyningen.

Her inkluderes beskrivelse og konstruktiv utforming av aktuell behandlingsprosess for hver forbindelse generelt og
veiledende dimensjoneringskriterier angis kun der det grunnlag for det
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9.4.2. Fjerning av ammonium

Ammonium kan fjernes ved:

* kjemisk oksidasjon

* nitrifikasjon, dvs. biologisk oksidasjon av ammonium til nitrat i et biologisk filter
* jonebytting

Nitrifikasjon skjer normalt i naturen nar oksygen er til stede, og det er arsaken til at det er vanligere a finne for hgyt
nitratinnhold i vann.

9.4.2.1. Kjemisk oksidasjon
Kjemisk oksidasjon av ammonium kan skje ved sakalt brekkpunktklorering:

3 HOCI+2NH, =N, (gass) + 3 H,0 + 3 HC|
Klordoseringsbehov: 1,5 mol CL/mol NH-N (7,61 mg Cl/mg N)

Reaksjonshastigheten er hayest i pH-omradet 7 - 8, hvor nadvendig reaksjonstid er <1 min.

9.4.2.2. Biologisk oksidasjon (nitrifikasjon)

Det er sjelden aktuelt a bygge egne biologiske filtre for & fierne ammonium, men dersom man har et slikt filter for
andre formal, med en kontakttid = 20 min, vil biofilteret ogsa oksidere ammonium til nitrat dersom:

+ Oksygenkonsentrasjonen er tilstrekkelig (> 8 mg O,/

* pH ikke er for lav (helst pH =7-9)

* Temperaturen ikke er for lav (> 4 °C)

9.4.2.3. lonebytting
En naturlig forekommende zeolitt, klinoptilolitt, har vist seg egnet som kationisk ionebytte-materiale for fjerning av
ammonium. Metoden er imidlertid lite brukt - primaert av kostnadsmessige arsaker.

9.4.3. Fjerning av nitrat

Det er sjelden ngdvendig a fjerne nitrat fra ravann i Norge, men det kan veere aktuelt i enkelte grunnvannsforsyninger
i utlandet. Det er i hovedsak to metoder som benyttes for fjerning av nitrat:

1) lonebytting

2) Denitrifikasjon

Nitrat kan ogsa fjernes med omvendt osmose, men dette er et langt dyrere alternativ og er lite brukt.

9.4.3.1. lonebytting
Ved ionebytting for fjerning av nitrat i drikkevann benyttes vanligvis en anionbytter pa ammonium eller amin-basis.

Man ma saerlig vaere oppmerksom pa at de aktuelle anionbyttene foretrekker sulfat-ionet (SO, fremfor nitrat-ionet
(NO;") noe som innebaerer at et vann med mye sulfat egner seg darlig for ionebytting og at man ma passe pa a velge
nitratselektive ionebytter-medier.

Det bar gjennomfares pilot-studier for & bestemme kapasitet og sorpsjonshastighet for valgt ionebytter-medium for
a bestemme nedvendig kontakttid og gangtid mellom hver regenerering. Typiske verdier er hhv. 10 - 20 min kontakt-
tid og 200 -400 filtervolum mellom hver regenerering.

Man ma ogsa vaere oppmerksom pa at brukt regenereringslgsning, som vanligvis baseres pa en koksalt-lgsning, vil
inneholde hgye nitratkonsentrasjoner og saltkonsentrasjoner og ma ivaretas deretter (rensing i avlgpsrenseanlegg
eller utslipp til havet). Det kan vaere aktuelt & bygge eget anlegg for fjerning av nitrat i regenereringslgsning basert pa
biologisk denitrifikasjon.
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9.4.3.2. Biologisk reduksjon (denitrifikasjon)

Denitrifikasjon gjennomfares i bioreaktorer av ulik slag:

* Bioreaktor med suspendert biomasse, f.eks. membran bioreaktor (MBR)

* Bioreaktor med fastsittende biomasse (biofilmreaktor), f.eks.
* Biofilter med statisk baereflate for biofilm («packed bed»)
* Reaktor med suspendert baeremedium, MBBR («moving bed biofilm reactor»)
* Hvirvelsjiktreaktor («fluidized bed»)

Ettersom det ikke er karbonkilde i tilstrekkelige mengder for denitrifikasjon, ma dette tilsettes, normalt i form av
metanol eller etanol. Nadvendig COD/N-forhold er ca. 3,5 (tilsvarende TOC/N-forhold pa ca. 1,5-2,0). Normalt er
det ogsa underskudd pa fosfat som derfor ma tilsettes slik at fosfor er i overskudd (ikke begrenser omsetningen).

Et alternativ til heterotrof denitrifikasjon (med tilsetting av karbon) er autotrof denitrifikasjon (med tilsetting av hydrogen).
Det bar gjennomfares pilot-studier for & bestemme omsetningshastighet i valgt bioreaktor for a bestemme nadven-

dig oppholdstid eller ngdvendig effektiv biofilmoverflate. Typiske dimensjoneringsverdier for biofilmreaktorer ved
10°C, nar det er sgrget for at verken organisk stoff (evt. hydrogen) eller fosfor begrenser omsetningen, er:

* Heterotrof denitrifikasjon (med tilsetting av etanol/metanol): 1,0-15¢g NO3-N/m2biommarea‘ !
= Autotrof denitrifikasjon (med tilsetting av hydrogen): 0,2-0,3gNO,-N/m? . .d
+ Temperaturkoeffisient (k; =k, * QU-10). 0 =109

9.5. Fjerning av fluor og arsen

9.5.1. Generelt om behovet for fjerning av fluor og arsen

En viss fluorkonsentrasjon er gnsket i drikkevannet for & sikre en god tannhelse. Mange land har valgt 3 tilsette fluor
til vannet, mens andre land (for eksempel Norge) har valgt & overlate doseringen av fluor til enkeltmennesket, for
eksempel i form av bruk av fluortabletter for barn, fluortannkrem etc. Den ideelle fluoridkonsentrasjonen er ca. 1 mg
F-/I. For lavt fluoridinnhold kan gi tannrate, og for hayt kan gi fluorose. | sjeldne tilfeller ma man fjerne fluor.

Arsen er sjelden et problem i norsk drikkevann, men representerer er stort problem i enkelte regioner i verden, f.eks. i
Ganges-deltaet. For hgye arsenikk-konsentrasjoner kan gi en rekke negative helsemessige effekter, bl.a. hudkreft.

9.5.2. Fjerning av fluor og arsen
Bade fluor og arsen fjernes i en viss grad i koaguleringsanlegg (se avsnitt 4.2) gjennom medfelling (adsorpsjon til
utfelt materiale), men haye koagulant-doser kreves og metoden er ikke ideell for formalet

Den mest effektive metoden for bade fluor og arsen er adsorpsjon pa aktivert aluminiumoksid, men det er en kostbar
metode og derfor uaktuell i de omrader der arsen er et stort problem.

Adsorpsjon av arsen pa jernoksid i form av et granuleert filtermateriale har vist seg som en interessant og billigere

metode. Men ettersom dette ogsa er en sorpsjonsprosess, ma jernoksiden erstattes av ny nar den blir mettet.
Disponering av brukt jernoksid kan veere et problem.
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9.6. Fjerning av radionukleider

9.6.1. Generelt om behovet for fjerning av radionukleider
Naturlige radionukleider er den mest vanlige kilde til radioaktivitet i miljget og stammer fra jordskorpens innhold av
uran. Antropogene radionukleider stammer fra atomkraftverk, medisinsk utstyr og forskningsvirksomhet.

De aller fleste vannkilder for drikkevannsproduksjon inneholder sveert lave verdier, men det kan vaere at noen
grunnvannsforekomster har et naturlig hayt innhold og overflatevann kan veaere utsatt for terrorist-aktivitet. Det er
ikke uvanlig a finne farhayede konsentrasjoner i sma grunnvannsverk i Norge.

De vanligste radionukleidene av betydning i vannforsyningen er:
* Radium-226 og radium-228

* Radon-222

* Uran-234

9.6.2. Fjerning av radium

Radium eksisterer i naturlig grunnvann primaert som divalente kationer. Koaguleringsanlegg fjerner radium rimelig
godt, spesielt nar man trenger kombinert fjerning av radium-226, og radium-228. Dersom man bare er ute etter a
fierne enten radium-226 eller radium-227, kan ionebytting vaere et bedre alternativ. Omvendt osmose er ogsa en
effektiv, men dyr metode for fjerning av radium.

Ved hgye konsentrasjoner kan avfallsstoffet (slammet fra koaguleringsanlegg og regenererings-lasning fra ionebytte-
anlegg) representere et disponeringsproblem som «farlig avfally.

9.6.3. Fjerning av radon
Radon over grenseverdiene forekommer i Norge i praksis bare i vann fra fjellbrgnner. Det vil si at det som oftest dreier
seg om sma vannforsyningsanlegg.

Radon er en sveert flyktig gass som fjernes lettest med gassavdrivning (se kap. 8), normalt gjennom lufting (se kap. 8).
Sveert effektiv fjerning kan oppnas ved bruk av pakkede gassavdrivningstarn selv ved relativt lave luft/vann-forhold (8 -10).

Det finnes prefabrikkerte behandlingsanlegg for ett eller noen fa boliger. Disse baserer seg pa rundpumping av
vannet, der radon luftes ut nar vannet sprayes ut av en dyse i en ventilert tank. Behandlingen skjer i prinsippet satsvis
og gir meget hgy avskillingsgrad ved de vannmengder utstyret er egnet for.

Ved lagring av vannet halveres radonkonsentrasjonen pa 3,8 dagn.
9.6.4. Fjerning av uran
Den mest effektive metoden for fjerning av uran er ionebytting med sterkt sure kationbyttere. Sorpsjon pa aktivert

aluminium, samt omvendt osmose er ogsa effektive fjerningsmetoder - men dyrere.

Ved planlegging av slikt anlegg ma det ogsa tas hensyn til disponering av avfallsproduktet (ionebyttemasse, del-
stremmer), som vil ha forhayet innhold av radioaktivt stoff.

9.7. Fjerning av tungmetaller

9.7.1. Generelt om behovet for fjerning av tungmetaller

Naturlig vann kan inneholde helsemessig betenkelig haye verdier av tungmetaller, som i de fleste tilfeller skyldes
forurensning fra gruver etc. Det er sveert uvanlig at man for drikkevannproduksjon bruker ravannskilder som inne-
holder for hgye tungmetall-verdier. Derimot kan det forekomme at vann som blir levert til forbruker gjar det - som
falge av utlgsning av tungmetaller fra ledningsnettet.

Dette krever behandling som forhindrer slik utlgsning og dette omtales i kap. 12 Metoder for korrosjonskontroll.
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10. Metoder for fjerning av lukt og smak

10.1.Generelt om arsaker til og fjerning av lukt og smak i drikkevann

Det er en rekke stoffer og forbindelser som kan gi lukt og smak pa vannet. Blant de vanligste arsakene regnes lukt og/

eller smaksstoffer (Norsk vann: Faktablad V10):

* som produseres av mikroorganismer som kan finnes naturlig i vannkilden eller i ledningsnettet , f.eks. muggsopper,
actinomyceter eller cyanobakterier/ blagrgnnalger som kan produsere lukt-/smaksstoffer som geosmin (jordlukt)
og 2-methyl isoborneol (mugglukt).

* som skyldes haye konsentrasjoner av naturlig forekommende uorganiske salter og mineraler i vannkilden (f.eks.
sulfat, klorid, jern eller mangan).

* som skyldes hay konsentrasjon av naturlige organiske stoffer og oksygenmangel i vannkilden som kan fare til dan-
nelse av hydrogensulfid (lukter som ratne egg).

= som skyldes forurensning av vannkilden (f.eks. petroleumsprodukter).

* som skyldes diffusjon av forurensninger gjennom plastledninger (normalt petroleumsprodukter).

* som skyldes kjemikalier som tilsettes i vannbehandlingen, f.eks. ved tilsetting av klor til humusvann. Klorvask av
membraner medfare dannelse av klorfenoler, som kan nedbrytes til kloranisoler av mikroorganismer pa lednings-
nettet. Slike anisoler har ekstremt lave lukt/smakterskler.

* som skyldes utlekking av stoffer fra materialer som er i kontakt med vannet i vannbehandlingsanlegget eller pa
distribusjonsnettet (f.eks. utlekking fra epoksybelagte overflater, utlekking av stoffer fra plastledninger eller utlas-
ning av kopper fra ledninger/hus-installasjoner)

| enkelte tilfeller er ikke arsaken til lukt og smak i kilden lett & gjore noe med, og man ma da ty til vannbehandling for
spesifikt a fjerne de lukt- og smaksfremkallende stoffene. Det er viktig at man bestemmer kilden til ubehagelig lukt og
smak ettersom opprinnelsen pavirker hvilke behandlingsmetoder som er effektive.

Tradisjonell behandling i koaguleringsanlegg og desinfeksjonsanlegg (med unntak av ozonering) gir liten fjerning av
lukt og smak. Det er i hovedsak fire metoder som er aktuelle:

1) Lufting - som kan bidra til fjerning av flyktige stoffer og stoffer som kan overfares til gassform etter forbehandling
- se kap.8.

2) Adsorpsjon (spesielt pa aktivt kull) - hvor lukt/smaksstoffene adsorberes pa kullet og dermed fjernes fra vannet
- seavsnitt 7.2

3) Oksidasjon - som kan omdanne lukt og smaksstoffer kjemisk, pa en slik mate at de omdannede stoffene ikke
|ukter/smaker - se avsnitt 7.3

4) Ozonering/biofiltrering - der biofiltreringen bidrar til fierning - i tillegg til den kjemiske oksidasjon ved ozonering
-seavsnitt 54,72 0g9.2.2.

For fjerning av lukt og smak forarsaket av flyktige stoffer (f.eks. noen petroleumsprodukter) og opplaste gasser (f.eks.
hydrogensulfid) kan lufting gi tilstrekkelig fierning. Lufting som enhetsprosess behandles i avsnitt 8.2.

For fierning av lukt og smak som skyldes jern og mangan benyttes metoder som fjerner disse stoffene (se avsnitt 9.2).

For fjerning av lukt og smak som skyldes tilsettingsstoffer (f.eks. klor) kan man sette inn alternativ desinfeksjons-
metode (f.eks. UV eller ozon) og evt. redusere klordosen eller sette inn tiltak for avklorering.

10.2. Anlegg for fjerning av lukt og smak forarsaket av geosmin og MIB

De vanligst forekommende naturlige lukt og smaksstoffene i drikkevann er geosmin (4, 8a-dimethyl-decahydronaph-
thalen-4a-ol) og MIB (2-methylisoborneol). Selv om geosmin og MIB ikke representerer noen helsefare, vil mennes-
ker kvie seg for a drikke vann som inneholder selv lave konsentrasjoner av disse stoffene pga. en ubehagelig muggen
og jordaktig lukt og smak.
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Geosmin og MIB er metabolitter av vise bla-grgnn alger (cyanobakterier) og Actinomyceter, som ofte opptrer
vannkilder (saerlig eutrofierte) om varen og sommeren. Den viktigste strategien for a unnga problemer med disse lukt
og smaksstoffene er a forhindre at de dannes, f.eks. ved tiltak mot eutrofiering. Her skal man imidlertid fokusere pa
metoder for behandling nar stoffene en gang er dannet.

Tradisjonell behandling i koaguleringsanlegg og desinfeksjonsanlegg (med unntak av ozonering) gir liten fjerning av
geosmin og MIB og disse stoffene fjernes heller ikke ved lufting, men kan fjernes ved de gvrige metodene nevnt over:
* Adsorpsjon pa aktivt kull

= Pulver aktivkull, PAK

* Granulaert aktivt kull, GAK
* Kjemisk oksidasjon (saerlig med ozon som oksidasjonsmiddel)
* Ozonering/biofiltrering

Dette er metoder som ogsa er sentrale for fjerning ogsa av andre organiske stoffer som forekommer i lave konsentra-
sjoner (se kap.7).

10.2.1. Adsorpsjon pa pulver aktivkull (PAK)

Aktivt kull brukt pa pulverform har vist seg effektiv for fjerning av geosmin og MIB forutsatt at tilstrekkelig PAK-dose
er benyttet - noe som er avhengig av den foreliggende konsentrasjon av hhv geosmin og MIB. Geosmin fjernes noe
lettere enn MIB.

Jar-test bar gjennomfares for & bestemme ngdvendig dose. Som en veiledning kan anfares at man ma regne med
doser > 30 mg PAK/I for a oppna rimelig god fjerning (>75 %) og opptil 100 mg PAK/I for & oppna god (>90 %)
fierning ved konsentrasjoner i vannet som skal behandles pa <100 ng/I.

10.2.2. Adsorpsjon pa granuleaert aktivkull

Aktivkull bukt som filtermateriale (GAK) har ogsa vist seg effektivt for fjerning av geosmin og MIB. Man ber gjare
laboratorie- og kolonne studier for 8 bestemme adsorpsjonskapasitet og dimensjonerende filterhastighet. Som en
veiledning kan anfares at gode resultater kan forventes med kontakt tid pa tom kolonne (empty bed contact time,
EBCT) i omradet 15-30 min.

10.2.3. Kjemisk oksidasjon

Geosmin og MIB fjernes darlig med relativt svake oksidasjonsmidler som klor, kloramin, klordioksid og permanganat,
men godt med kraftige oksidasjonsmidler som produserer hydroksyl-radikaler, dvs. ved ozonering alene eller i
kombinasjon med UV eller peroksid (avanserte oksidasjonsmetoder - se avsnitt 7.3).

Nadvendig dose av oksidasjonsmiddel bar i hvert enkelt tilfelle bestemmes gjennom lab forsgk (jar-test). Som en
veiledning kan anfgres at man, ved bruk av ozonering alene, ma regne med & benytte 3-5 mg O./| ved kontakttid pa
5-10 min. Lavere doser kan veere tilstrekkelige dersom man kombinerer ozon med UV eller peroksid. @kning av pH
(og senkning av alkalitet) bedrer hydroksyl-dannelsen og bedrer dermed lukt og smak fjerningen.

10.2.4. Ozonering/biofiltrering

Ozonering/biofiltrering (se avsnitt 5.4) er et godt (og normalt billigere) alternativ enn aktivkull-filtrering for fierning
av lukt og smak forarsaket av geosmin og MIB. Oksidasjonen gjennom ozon og hydroksylradikaler fierner luktstoffene
helt eller delvis (avhengig av dose) og gjar oksidasjonsproduktene biologisk nedbrytbare, slik at biofiltreringen kan
sluttfare fjerningen.

| Norge er ozonering/biofiltrering ogsa brukt for fjerning av farge forarsaket av humus, og den dimensjoneringen som
anbefales for dette formalet i denne veiledningen (se avsnitt 5.4), samsvarer godt med den dimensjoneringen som

skal til for & fjerne geosmin og MIB.

Geosmin og MIB fijernes ogsa i en viss grad i biofiltre uten at ozon er tilsatt (f.eks. i biofiltre for jernfijerning).
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11. Metoder for flerning og inaktivering
av smittestoffer

11.1. Generelt om desinfeksjon
Det fremste malet med drikkevannsbehandlingen er & sikre et helsemessig betryggende drikkevann. Ettersom vann
kan vaere en smittespreder av patogene mikroorganismer, blir det a fjerne eller inaktivere slike mikroorganismer

saerlig viktig. Dette kan skje pa prinsipielt to ulike mater:

1) ved a fjerne mikroorganismene som partikler gjennom en eller annen partikkelseparasjonsmetode
2) ved a inaktivere mikroorganismene gjennom en eller annen form for desinfeksjonsmetode

| tabell 11.1 og 11.2 er det vist en grov, kvalitativ oversikt over effektiviteten av ulike metoder for separasjon og
inaktivering og av de ulike mikrobegrupper (virus, bakterier og parasitter) (Jdegaard et al., 2014).

Tabell 11.1 Separasjons effektiviteten av de vanligst benyttede partikkelfierningsmetodene

Partikkelfjerningsmetode Virus Bakterier Parasitter
Sandfiltrering uten koagulering Sveert darlig Darlig Ganske darlig
Koagulering/sandfiltrering God Sveert god Sveert god
Membranfiltrering”

* RO og NF Sveert god Sveert god Sveert god

* UF Ganske god God Sveert god

* MF Mindre god Ganske god Sveert god

* UF/MF m/koag. Sveert god Sveert god Sveert god

1) RO- omvendt osmose, NF-nanofiltrering, UF- ultrafiltrering, MF-mikrofiltrering

Tabell 11.2 Inaktiveringseffektiviteten av de vanligst benyttede desinfeksjonsmetodene

Desinfeksjonsmetode Virus Bakterier Parasitter
Klorering Ganske god Sveert god Darlig

Ozonering Sveert god Sveert god Delvis god®
UV-bestraling God? Sveert god Sveert god

1) God overfor Giardia, mindre god overfor Cryptosporidium
2) Men darlig overfor Adenovirus

| dette kapittelet skal dimensjoneringskriterier gis for de tre mest benyttede desinfeksjonsmetodene i Norge;
klorering, ozonering og UV-bestraling. Partikkelfjerningsmetodene er behandlet i kap. 4.

Generelt sett bar vannet som skal desinfiseres inneholde sa lite partikler og organisk stoff som mulig nar desinfeksjo-
nen skjer og derfor benyttes desinfeksjon vanligvis som en avsluttende prosess i et vannverk - som en siste hygienisk
barriere. Kjemiske desinfeksjonsanlegg kan imidlertid ogsa benyttes tidligere i prosessforlapet og som forbehandling
(for-desinfeksjon) for & unnga biologisk vekst eller andre problemer i vannbehandlingen. | noen tilfeller tilsettes
kjemiske desinfeksjonsmidler (primaert kloramin) som sakalt sekundaerdesinfeksjon eller etter-desinfeksjon for &
forebygge mot mikrobiell vekst pa rarnettet. Her skal vi kun behandle tradisjonell sluttdesinfeksjon.

En grundig gjennomgang av de ulike desinfeksjonsmetodene, inkludert beskrivelse og anvisning for dimensjonering,

er gitt i @degaard et al. (2014) (Veiledning til mikrobiell barriere analyse - MBA). Beskrivelsen i det falgende er
derfor kortfattet.
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11.2.Kjemiske desinfeksjonsmetoder (klorering og ozonering)

Ved kjemiske desinfeksjonsmetoder tilsettes et oksidasjonsmiddel, vanligvis en klorforbindelse eller ozon) som
inaktiverer mikroorganismen.

11.2.1. Beskrivelse av kjemiske desinfeksjonsprosesser

Desinfeksjonseffektiviteten ved tilsetting av kjemiske desinfeksjonsmidler (klor eller ozon) avhenger av falgende
faktorer:

* kontakttiden mellom desinfeksjonsmiddelet og organismene som skal inaktiveres

* konsentrasjon og type av desinfeksjonsmiddel

* strgmningsbildet i desinfeksjonsreaktoren

* antall og typer av organismer som skal inaktiveres

* vannets sammensetning og temperatur

Kjemiske desinfeksjonsanlegg skal dimensjoneres pa grunnlag av ensket Ct-verdi. Ct-verdien er produktet av den
konsentrasjon av desinfeksjonsmiddel som mikroorganismen opplever og den tiden den opplever denne konsentra-
sjonen. Ct-begrepet er nzermere beskrevet i MBA-veiledningen (@degaard et al., 2014).

Dimensjoneringskriteriene som blir gitt under, er basert pa de forenklede reaksjonsforlap for hhv klorforbindelser og
ozon som beskrives i det fglgende.

11.2.1.1. Reaksjonsforlgp ved desinfeksjon med klor

Nar klor tilsettes, vil det raskt skje et klorforbruk som skyldes oksidasjon av ulike oksidérbare stoffer i vannet. Dette
bringer klorkonsentrasjonen ned til initialkonsentrasjonen (C) mht. desinfeksjon. Deretter skjer det en gradvis,
relativt langsom reduksjon av klorkonsentrasjonen ned til det som registreres som restklorkonsentrasjonen etter en
viss tid, se skjematisk beskrivelse i figur 11.1.

0,6

0,5

0,4

0,3

0,2

0,1

Klorkonsentrasjon (mg/)

0 T T T T T

Kontakttid (min)

Figur 11.1. Skjematisk fremstilling av initialforbruk og klor nedbrytning ved klorering som grunnlag for beregning av Ct.

Ct-verdien, som benyttes som grunnlag ved dimensjonering av kloranlegg (se avsnitt 11.2.4), vil veere arealet under
kurven for konsentrasjon mot tid for nedbrytningsreaksjonen (se figur 11.2). Ved dimensjonering @nsker man a
bestemme nadvendig dose og volum pa kontakttanken for & kunne oppna en egnsket Ct, og dermed inaktiveringsgrad.

11.2.1.2. Reaksjonsforlgp ved desinfeksjon med ozon

Ved ozonering er det tre prosesser som foregar.

1) Ozon ma overfares fra gassfase til vannfase (ozonkonsentrasjonen aker)

2) Det skjer en oksidasjon som virker i motsatt retning (ozonkonsentrasjonen synker)
3) Det skjer en dekomponering av ozon til oksygen (ozonkonsentrasjonen synker)
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| figur 11.2 er vist eksempel pa konsentrasjonsendringer av ozon (a) og idealisert konsentrasjonsforlgp ved

Ct-beregning (b) i et ozoneringssystem.

1) Eninnblandingsfase hvor ozongass tilsettes. Det kan skje ved hjelp av injektor, diffusor, turbin etc.

2) En ozonoverfaringsfase. | denne fasen skjer det bade en overfaring av ozon til vannet, som vil virke i retning av at
ozonkonsentrasjonen gker, og et forbruk av ozon pga. dets reaksjon i vannet, som virker i retning av at ozonkon-
sentrasjonen minker.

3) En ozonforbruksfase hvor ozonkonsentrasjonen reduseres fordi det ikke skjer noen tilfgrsel av ozon, men derimot
et forbruk som falge av ozons reaksjoner i vannet.

| motsetning til ved klorering ma det ved ozonering hensyn til at ozongassen overfares til vannet med en viss over-
faringsgrad, k

overf’

a b
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Figur 11.2 Konsentrasjonsendringer (a) og idealisert konsentrasjonsforlep (b) ved Ct-beregning i et ozoneringssystem

Pa samme mate som ved klorering, vil Ct-verdien, som benyttes som grunnlag ved dimensjonering av ozonanlegg (se
avsnitt 11.2.4), veere arealet under kurven for konsentrasjon mot tid for nedbrytningsreaksjonen (se figur 11.2b). Ved
dimensjonering @nsker man a bestemme nedvendig dose og reaksjonsvolum for a kunne oppna en gnsket Ct, og
dermed inaktiveringsgrad eller & bestemme ngdvending reaksjonsvolum og Ct-verdi ved en gitt dose.

11.2.2. Anvendelsesomrade
Desinfeksjon med klor benyttes primeaert for a sikre hygieniske barrierer i et vannverk - normalt som sluttbehandling i
et vannverk.

Klor kan ogsa benyttes som forbehandling (for & hindre biologisk vekst i behandlingsanlegget) og som etter-desinfek-
sjon (da vanligvis i form av kloramin) for a forhindre vekst pa ledningsnettet.

Ozon, som er et kraftig oksidasjonsmiddel), kan benyttes til desinfeksjon, pa samme mate som klorforbindelser, men
benyttes vanligvis til andre formal (kjemisk oksidasjon av organiske forbindelser samt fjerning av lukt og smak) bade
som forbehandling i et vannverk og som et behandlingstrinn far sluttdesinfeksjonen. | tillegg vil man oppna en
inaktiveringseffekt.
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11.2.3. Konstruktiv utforming

Et anlegg for kjemisk desinfeksjon bestar av:

1) Et doseringssystem for tilsetting av desinfeksjonsmiddelet pa flytende form eller pa gassform

2) Et innblandingssystem for innblanding av desinfeksjonsmiddelet i vannet

3) Et kontakt-/reaksjonsbasseng hvor desinfeksjonsmiddelet kan reagere og inaktivere mikroorganismene
4) Et system for fjerning av rest-desinfeksjonsmiddel. Dette gjelder spesielt ved ozonering

5) Et overvakningssystem for a registrere rest av desinfeksjonsmiddel etter kontakt-reaksjonsbassenget

11.2.3.1. Kloranlegg

Klorforbindelser kan tilsettes i ulike former:

* Klorgass (klor, CL),

* Klorlgsning (NaOCl eller CaCl,)

* Klordioksid gass (ClO,) - er forelgpig ikke brukt i Norge

* Kloramin - benyttes primaert for a forhindre vekst pa nettet

Klorgass benyttes pa store anlegg hvor den kan tilfares som flytende klor pa beholdere med maks. fyllingsgrad = 88 %
(ved 21°C). Normalt produseres gassen imidlertid pa stedet. Tapping av gass fra beholdere gir avkjeling og det kreves
derfor oppvarmet lagringsrom for klorgassbeholdere. Klorgass er giftig (yrkeshygienisk grenseverdi =1 mg/I) og er
tyngre enn luft noe det ma tas hensyn til ved ventilasjon av lagerrom. Det ma ogsa tas hensyn til at fuktig klor er
sveert aggressiv.

Klorgass tilsettes normalt gjennom et spesielt gassdoseringsutstyr basert pa trykkapparatur eller vakuumapparatur
med innebygde sikkerhetsventiler. Klorgass kan produseres pa stedet elektrolytisk (i lut) som lagres og doseres
deretter som hypokloritt.

Ved mindre og mellomstore anlegg tilsettes klor vanligvis i form av en hypoklorittlasning basert pa natriumhypokloritt
(NaOCl) levert som 15 % ferdig vare, eller kalsiumhypokloritt (CaOCl ) levert som granulat, 65-70 % Cl, som ma
lzses opp (normalt 200 -250 g/I i stamlasning) for dosering. Vanligvis fortynnes hypoklorittlgsningene til 2-4 % Cl,
for dosering.

Klorlgsninger tilsettes ved hjelp av en doseringspumpe via en innblandingsenhet som skal sgrge for rask og fullstendig
blanding av klorlgsningen i vannstreammen ettersom klorets reaksjon med vann er hurtig. Det klortilsatte vannet ledes
sa til en kontakttank der kloren far tilstrekkelig tid til & reagere med vannet for inaktivering av mikroorganismene.

11.2.3.2. Ozonanlegg

Ozon (O,) genereres pa stedet ved hjelp av en generator. Et ozonanlegg (se figur 11.3) bestar av et fedegass-system
med utstyr for tarking og komprimering av luft (eventuelt framstilling og komprimering av oksygengass), en ozonge-
nerator, en innblandings-enhet for ozon i vannet, et kontakt- og reaksjonsbasseng og tilslutt en ozonnedbrytningsen-
het for overfladig avdrevet gass (ikke vist i figur 11.3).

Ozonator — — Kontrollskap
Luftterker — —) 2 [—— — Kontaktbasseng
i | po ol 20 | [ | |
Komprimert luft || [I — H ﬂ = T
QQEQ ) \ )| Nor MR
l ) ~ fmo b ] : o 5 U
D W T Sl ILE-
M — Luftavkjeler  Transformator — A ; .
A AP T I 4
o‘“‘ﬂuzsanne —J :° %a don - !
vauny || obes

[]
il

— Diffusor
Figur 11.3 Elementene i et ozonanlegg basert pd produksjon av ozon fra luft
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Bade luft og ren oksygen kan benyttes som fadegass. | det siste tilfellet kan flytende oksygen pa beholdere benyttes
eller en generator for produksjon av oksygen fra luft. Ozon produsert fra ren, terket luft med om lag 20 % oksygen gir
maksimalt 3-5 vekt % ozon i den produserte gassen som tilfgres vannet, mens innholdet nar ren oksygen benyttes,
er betydelig hayere, 8-14 %.

Ozon genereres fra fadegassen (luft eller oksygen) i ozongeneratoren nar hay spenning etableres over gapet mellom
to nzerliggende elektroder. Rundt 85 % av energien som tilfares ozongeneratorer blir tapt i varme. Gode kjole-
systemer er derfor viktig.

Innblandingen av gassen skjer normalt gjennom én av falgende innblandingsenheter; boblediffusorer, turbinmiksere,
injektorer og statiske miksere.

Man benytter gjerne begrepet «kontakttank» om den fasen der ozongassen overfares fra gass til vaeskefase via en
innblandingsenhet og et gass/vann kontaktsystem. | denne veiledningen brukes begrepet reaksjonstank om den
delen av kontaktsystemet der last ozon far tid til & reagere med vannet samtidig som det selv blir brutt ned.

Ofte kombineres innblanding og kontakttank (for eksempel i bassenger med boblediffusorer). Bade kontakttanken og
reaksjonstanken kan besta av en eller flere reaktorer i serie og er vanligvis utformet som lukkede bassenger eller
kolonner (med eller uten pakningsmedium).

Overskuddsozon som samles opp i kontakttank og eventuelt i reaksjonstank, ma fijernes far utslipp til luft. Dette
gjores i en egen enhet. Rom som inneholder ozonanlegg ma veere derfor utstyrt med gass-alarm.

11.2.4. Dimensjonering

Ved dimensjonering av kjemiske desinfeksjonsanlegg ma falgende bestemmes:

1) Nedvendig doseringsmengde

2) Nadvendig starrelsen og utforming (effektiv oppholdstid) av kontakt- og evt. reaksjonstank
3) Reserver og redundans i systemet.

11.2.4.1. Dimensjoneringsgrunnlag

Dimensjonerende Ct-verdi danner grunnlaget for dimensjonering av kjemiske desinfeksjonsanlegg, ettersom det er
sammenheng mellom Ct-verdi og inaktiveringsgrad for de ulike typer av mikroorganismer. C (i Ct-verdien) er den
konsentrasjon av desinfeksjonsmiddel som mikroorganismene utsettes for og t er den tiden de utsettes for denne
konsentrasjonen. Naermere beskrivelse av hva Ct-verdien star for og metoder for bestemmelse av denne verdien, er
grundig gjennomgatt i MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).

Dimensjonerende Ct-verdi for oppnaelse av en gitt inaktiveringsgrad for ulike grupper av mikroorganismer er vist i
tabell 11.1 (@degaard et al., 2014).

Tabell 11.1 Dimensjonerende Ct-verdi (mgmin/|) for inaktivering av bakterier, virus og parasitter

Kjemisk Bakterier Virus Parasitter av gruppen Parasitter av gruppen
desinfeksjonsmiddel (3 log) (3 log) Giardia Cryptosporidium
(2 log) (2log)

4°C 0,5°C 4°°C 0,5°C 4°C 0,5°C 4°C 0,5°C
Klor
pH<7 1,0 15 4,0 6,0 75 100 i.a. i.a.
pH7-8 15 2,0 6,0 9,0 100 150 i.a. i.a.
pH>8 2,0 30 8,0 12,0 175 250 i.a. i.a.
Kloramin 100 200 1500 2000 1750 2500 i.a. i.a.
Klordioksid 1,0 15 10 15 20 30 >100 >150
Ozon 0,5 0,75 1,0 14 15 2,0 30 45

i.a. - ikke angitt. Ct-verdien er sa hay at den er uinteressant for alle praktiske formal
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Ettersom det er direkte sammenheng mellom Ct og inaktiveringsgrad (n log), kan man beregne hvilken grad av
inaktivering (n ) man vil ha ved en bestemt beregnet Ct-verdi, nar nadvendig Ct er gitt fra tabell 11.1, som falger:

beregnet

/ Ct =n /Ct

nberegnet beregne nedvendig nedvendig

Det er derfor bare ngdvendig & angi én Ctmdvendig for hver desinfeksjonssituasjon, og den er ved de dimensjonerende
temperaturer (0,5 °C for elver og bekker og 4°C for innsjger) oppgitt for 3 log reduksjoner for bakterier og virus og 2
log reduksjoner for parasitter i tabell 11.1 - dvs. det som i drikkevannsforskriftens veiledning er definert som én
hygienisk barriere ved vannbehandling.

11.2.4.2. Bestemmelse av effektiv oppholdstid i kontakt- og reaksjonstanker

| kontakttanker (evt. reaksjonstanker) av ulik form vil det veere ulik grad av omblanding og de ulike vannelementene
vil ha ulik oppholdstid i kontakttanken. Den oppholdstid (t) som skal benyttes i Ct-beregningen, t_ (effektiv opp-
holdstid), skal bestemmes som:

ty=(V/Q-F -F

der t = effektiv oppholdstid (min)
V = volumet av kontakttanken (m?)
Q = dimensjonerende vannmengde (m3/min)
T = V/Q = teoretisk oppholdstid = V/Q (min)
F,, = hydraulisk faktor
F. = serie faktor

Verdiene for hydraulisk faktor og serie faktor er gitt i tabell 11.2. Ved dimensjonering av starrelse pa kontakt- og
reaksjonstank basert pa Ct-beregning, skal man ved beregning av t_ ta utgangspunkt i hydraulisk faktor, F, basert pa
verdiene for t, /T. Dersom man i driftssituasjonen har behov for beregning av nedbrytningskonstanter og konsentra-
sjoner (k, IF, C og C ) skal man ved beregning av effektiv oppholdstid, t_, ta utgangspunkt i hydraulisk faktor F,
basert pa verdiene fort /T istedet fort, /T (se tabell 11.2). Forskjellen er bare relevant ved anlegg med liten grad av
stempelstrgmning.

Tabell 11.2 Veiledende verdier for hydraulisk faktor

Omblandingsforhold Hydraulisk Beskrivelse Serlefakifor, F.S
faktor, F, Kammer i serie
Grad av stempelstrom tm/T" t /T? 1 2 3

Ingen skjermer, full omblanding, hay inn- og utlapshastighet,

Ingen (ideell blanding) o1 03 lavt lengde/bredde forhold

1,0 2,0 2,5

Darlig 0,3 0,4 | Ingen skjermer, single eller multiple innlap og utlep 1,0 18 2,0

Middels 0,5 0,5 Skjermet innlap eller utlap, noe skjerming i selve bassenget 1,0 15 1,8

Skjermet innlgp og utlep, ledevegger i bassenget.

Ganske bra 07 |07 | oyt lengde,/bredde forhold 10 | 13 ] 14
Skjermet innlgp og utlep, ledevegger i bassenget.

sveert bra 09 09 Sveert hayt lengde/bredde forhold 10 R R

Perfekt (stempelstram) 1,0 1,0 Rarstrgmning 1,0 1,0 1,0

1) Benyttes i beregning av Ct (se avsnitt 11.2.4.2 0g 11.2.4.3)
2) Benyttesiberegning av k, C og C  (se avsnitt11.2.4.2 0g 11.2.4.3)

Nar det gjelder kontakttanker for ozon utformet som haye, slanke kolonner (dvs. rerformede reaktorer med vertikal
stremning) som ofte brukes pa mindre ozonanlegg, skal man benytte verdiene i tabell 11.3. Dersom ozon kontakt-
tanker er utformet tilsvarende klor-kontakttanker kan verdiene i tabell 11.2 benyttes.
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| kontakttanker for ozon kan man bedre stramningsbildet vesentlig ved a benytte et pakkingsmateriale i tanken.
Dette vil ogsa bedre overfaringen av ozon vesentlig. | tabell 11.3 angis anbefalte hydrauliske faktorer (samt seriefakto-
rer) for ozon kontaktkolonner med pakking.

Tabell 11.3 Veiledende verdier for hydraulisk faktor for haye slanke ozon kontaktkolonner

Hydraulisk faktor, F, Serie faktor. F

Kontaktsystem t /T t/T? (Kolonner i serie)
Apne kolonner

* Med bobler til stede 0.5 0.55 1.0 1.5 1.8
» Uten bobler til stede 0.7 0.75 1.0 13 1.4
Pakkede kolonner

* Med bobler til stede 0.85 0.85 1.0 11 11
» Uten bobler til stede 0.95 0.95 1.0 1.0 1.0

1) Benyttes i beregningen av Ct
2) Benyttes | beregningenav k, C og C

11.2.4.3. Bestemmelse av dimensjonerende klordose og volum pa kontakttank

Ngdvendig klordose er avhengig av to forhold:

1) Hvor stort «klorbehovet» er, dvs. hvor mye klor som medgar til oksidasjonen

2) Hvor stort «kloroverskuddet» ma vaere for at vi skal kunne opprettholde en tilstrekkelig hay Ct-verdi
ved desinfeksjonen

Ettersom Ct er avhengig bade av dose og oppholdstid, vil prosedyrer av beregning av ngdvendig dose og nedvendig
volum (nedvendig oppholdstid) for & oppna en @nsket Ct, nedvendigvis matte baseres pa en iterativ prosess, slik det
vil fremga av beregningsprosedyrene i det falgende.

Grunnlaget for beregningene tar utgangspunkt i reaksjonsforlapet beskrevet i figur 11.1. Ved en gitt utlepskonsentras-
jon, C, (restklorkonsentrasjonen), kan man regne seg tilbake til en initialkonsentrasjon (som er det samme som
innlapskonsentrasjonen til kontakttanken) og falgelig til klordosen, som falger (se forklaring pa begreper i figur 11.1):

C=C,/e*r og C..=CH+IF

dose

Det initiale klorforbruket (IF) og nedbrytningskonstanten (k) kan bestemmes ved bruk av felgende modeller basert
pa vannet sammensetning (Jdegaard et al., 2014):

IF,_=006-TOC+0,36-C, +0,08-(C, /TOC)-012

klor dose

k., =0013-TOC-0,040-C -0,010-C / TOC+0,022

klor

Modellene er gyldige forutsatt at: C
beregnet k, > 0,005.

=0,25-3,0mgCL/I, TOC,

inn desinfeksjon

= 0,5 - 6,O mg/lr beregnet lF < Cdose 0g

dose,klor

klor

Siden bade IF og k ikke bare er avhengig av vannets TOC-innhold, men ogsa av klordosen som man skal bestemme i
beregningen, er det nadvendig a iterere («prave og feile») nar dosen beregnes.

Vanligvis er man i den situasjon at man gnsker a bestemme:

* Nadvendig dose av desinfeksjonsmiddel og starrelse pa kontakttank for & oppna en gitt ansket Ct (dimensjone-
rende Ct) ved en gitt gnsket restkonsentrasjon

* Nagdvendig dose for bestemmelse av kapasiteten pa doseringsutstyret. Formalet med denne dosen er a sikre
gnsket restkonsentrasjon ved verst tenkelig vannkvalitet.

Beregningsprosedyrer for disse dimensjoneringssituasjonene er vist i det falgende.
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Beregningsprosedyre for bestemmelse av ngdvendig dose og kontakttankvolum basert pa gnsket utlopskonsentra-

sjon og dimensjonerende Ct:

1) Velg gnsket restklorkonsentrasjon ut fra klorkontakttanken (C ).

2) Velg utforming og ansla volum av kontakttanken

3) Beregn effektiv kontakttid (t_ ) for kontakttanken basert pé avsnitt 11.2.4.2 og tabell 11.2.

4) Anta en dose

5) Bestem initialforbruket (IF,_) og nedbrytningskonstant (k,_) fra modellene over basert pa antatt dose og vannets
TOC-innhold.

6) Beregn innlgpskonsentrasjonen til klorkontakttanken: C,_ = C  / e* tef

7) Initialkonsentrasjonen (C) er lik innlgpskonsentrasjonen (C,_ )

8) Beregndosen: C,  =C +IF

9) Sammenlign beregnet dose med antatt dose

* Hvis beregnet dose ikke er i overensstemmelse med antatt dose, anta da en ny dose som settes lik siste bereg-
nede dosen. Ga sa tilbake til punkt 4 i prosedyren og gjennomfar beregningene pa nytt. Fortsett slik inntil det er
overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose.

* Nar det er overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose, er dette dimensjonerende dose. Ga da videre til
punkt 10 i prosedyren.

10) Beregn Ct-verdi for klorkontakttanken: Ct = (C , / k)(e* *<" - 1)
11) Sammenlign beregnet Ct-verdi med dimensjonerende Ct-verdi for ensket grad av inaktivering i tabell 11.1.

* Hovis beregnet Ct-verdi ikke er i overensstemmelse med dimensjonerende Ct-verdi, ansla da et nytt volum pa
kontakttanken og ga tilbake til punkt 2 i prosedyren og gjennomfar beregningene pa nytt. Fortsett slik inntil det
er overensstemmelse mellom beregnet Ct-verdi og dimensjonerende Ct-verdi.

* Nar volumet pa kontakttanken er slik at det er overensstemmelse mellom beregnet Ct-verdi og dimensjone-
rende Ct-verdi antatt, er dette det dimensjonerende volum.

11.2.4.4. Beregningsprosedyre ved dimensjonering av kapasitet pa doseringsutstyret
1) Velg gnsket utlepskonsentrasjon (restklorkonsentrasjon), C .
* Denne kan velges lik den som ble benyttet i forbindelse med reaktor dimensjoneringen, eller det kan benyttes
en hayere verdi for & bedre kunne handtere en krisesituasjon (kollaps av vannbehandlingen).
2) Velg en dimensjonerende vannkvalitet (mht. TOC) for doseringsutstyret.
* Normalt vil man velge ravannskvaliteten, evt. verst forekommende ravannskvalitet.
3) Anta en dose
4) Bestem initialforbruket (IF
TOC-innhold.
5) Beregn innlgpskonsentrasjonen til klor-kontakttanken: C__ = C  / e* teff
6) Innlgpskonsentrasjonen (C ) er lik initialkonsentrasjonen (C)
7) Beregndosen: C, =C +IF
8) Sammenlign beregnet dose med antatt dose
* Dersom beregnet dose ikke er i overensstemmelse med antatt dose, anta da en ny dose som settes lik siste
beregnede dosen. Ga sa tilbake til punkt 3 i prosedyren og gjennomfar beregningene pa nytt. Fortsett slik
inntil det er overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose.
* Nar det er overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose, er den beregnede dosen C
for doseringsutstyret

) og nedbrytningskonstant (k) fra modellene over basert pa antatt dose og vannets

klor klor

dimensjonerende

dose

Andre veikart for beregning av Ct ved klorering i en dimensjoneringssituasjon er gitt i vedlegg 2 i @degaard et al. (2014).

11.2.4.5. Bestemmelse av dimensjonerende ozondose og volum pa reaksjonstank

| vedlegg 2 i MBA-veiledningen (Norsk Vannrapport 209/2014) er det vist veikart for beregning av Ct ved ozonering,
der Ct for hele systemet er basert pa summen av Ct for kontakttank og reaksjonstank. Dette er nadvendig nar man
skal dimensjonere ozonanlegg som kun har desinfeksjon som formal.

Normalt blir imidlertid ozonering brukt som en del av behandlingen i andre behandlingsmetoder (f.eks. ozonering/

biofiltrering eller oksidasjon for manganfjerning) og da er dosen oftest bestemt av dette formalet (f.eks. fargefjerning
ved ozonering/biofiltrering).
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Kontakttanken (slik den er definert i MBA-veiledningen (Norsk Vannrapport 209/2014) vil utgjere et sveert lite (dog
svaert viktig) volum av det totale reaksjonsvolumet og oftest besta at et rar eller et kammer der storparten av
overfaring av ozon til vannet skjer. Tankvolumet for anlegget utgjeres primaert av det som i MBA-veiledningen er
definert som reaksjonstanken. Ved dimensjonering er det derfor primaert dette volumet som skal bestemmes.

Det ideelle er at ozonet blir akkurat forbrukt ved utlzpet av reaksjonstanken, dvs. at restkonsentrasjonen er null.
For a ha kontroll pa Ct-beregningen anbefales imidlertid en dimensjonerende «bar-verdi» pa restkonsentrasjonen pa
0,01mg O /1.

Sammenhengen mellom ozondose og initialkonsentrasjonen (C) og initialforbruket (IF) samt overfgringsgraden
(k_ ) av ozongass (se forklaring pa begreper i figur 11.2) er gitt av:

overf

Cdose = (CI + lF)/ k

overf

Initialforbruket (IF) og nedbrytningskonstanten (k) kan bestemmes ved bruk av falgende modeller basert pa vannets

sammensetning (Jdegaard et al., 2014):
IF_.=014-TOC+058-C,_+0,09-(C,_/TOC)+0,07 pH-0,92

k,.,=0050-TOC-0,032-C -0,017-C/TOC+ 0,084 -pH-0,48

ozon

Dose Dos

Modellene er gyldige forutsatt: C =0,25-60mg 03/I, TOC, czonanlegg = 0,5 - 6,0 mg/I, spesifikk dose ozon,

beregnet IF__ > 0,05

dose ozon

/ TOC<25mg0,/ mg TOC, beregnet IF < C

dose,ozon dose !

Ozonoverfaringsgraden (k) vil vaere avhengig av utformingen av kontakttanken, se tabell 11.4.

overf.

Tabell 11.4 Veiledende verdier for ozonoverferingsgraden til vann, k_,_,

Innblanding/reaktor system Kot
Diffusor/injektor innblanding, pakket bobletank 0,90
Diffusor/injektor innblanding, bobletank uten pakking 0,75
Injektor innblanding etterfulgt av lukket rer 0,99

Siden bade initialforbruket (IF) og nedbrytningskonstanten (k) ikke bare er avhengig av vannets TOC-innhold og pH,
men o0gsa av ozondosen som man skal bestemme i beregningen, er det nadvendig a iterere («prave og feile») nar
ngdvendig reaksjonsvolum skal beregnes.

Beregningsprosedyre for bestemmelse av reaksjonsvolum og dimensjonerende Ct-verdi i ozonanlegg nar ozondo-
sen er gitt

1) Ta utgangspunkt i gitt ozondose (C

2) Bestem ozonoverfaringsgraden (k_ ) basert pa type innblandingsenhet (tabell 11.4)

3) Bestem initialforbruket (IF__) og nedbrytningskonstant (k__) ved hjelp av beregningsmodellene (se over) basert
pa valgt ozondose og vannets pH og TOC-innhold.

4) Velg utforming og volum pa reaksjonstank.

5) Beregn effektiv kontakttid i reaksjonstank (t
tabell 11.2 og/eller 11.3

6) Beregn initialkonsentrasjon: C. = (C, _ - IF) /k__.

7) Innlgpskonsentrasjonen til reaksjonstanken (C._ ) settes ved dimensjonering lik initialkonsentrasjonen: C_ =C

8) Beregn utlgpskonsentrasjonen fra ozonreaksjo;;{anken: C,.. =C, et o
9) Sjekk at beregnet utlapskonsentrasjon fra reaksjonstanken (C ) er i trdd med gnsket restkonsentrasjon (bar-verdi
ved dimensjonering = 0,01 mg O,/1)
* Dersom beregnet utlapskonsentrasjon ikke er i trad med bar-verdien, ga tilbake til punkt 4. korrigér volumet
pa reaksjonstanken og utfgr beregningene pa nytt.
* Det volumet som gir beregnet utlgpskonsentrasjon i trad med bar-verdien, er dimensjonerende volum.

10) Beregn dimensjonerende Ct-verdi for reaksjonstanken: (Ct) = (C,_/k) (1-e™ i)

inn-r

dose)'

ozon

) basert pa de hydrauliske faktorer som vist i avsnitt 11.2.4.2 og

eff-r
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11.2.4.6. Prosedyre for dimensjonering av kapasiteten av ozondoseringsutstyret
1) Velg den utlepskonsentrasjon reaksjonstanken (restozonkonsentrasjon), C . _ som man gnsker & planlegge eller
dimensjonere for
* Denne kan velges lik den som ble beregnet eller benyttet i forbindelse med reaktor dimensjoneringen, eller
mest hensiktsmessig en hayere verdi for & bedre kunne handtere en krisesituasjon (kollaps av vannbehandlin-
gen foran).
2) Velg en dimensjonerende vannkvalitet (mht. pH og TOC) for doseringsutstyret.
= Normalt vil man velge verste forekommende vannkvalitet, evt. rdvannskvalitet
3) Anta en dose
4) Bestem ozonoverfgringsgraden (k__ ) basert pa type innblandingsenhet og tabell 11.4
5) Bestem initialforbruket (IF__) og nedbrytningskonstant (k ) fra beregningsmodellene basert pa antatt dose og
dimensjonerende pH og TOC-innhold.
6) Beregn innlgpskonsentrasjonen til reaksjonstakttanken: C_ =C  / e*
7) Innlgpskonsentrasjonen til reaksjonstanken (C,_ ) settes ved dimensjonering lik initialkonsentrasjonen: C__ = C
8) Beregndosen:C, _ =(C +IF)/k__,
9) Sammenlign beregnet dose med antatt dose
* Hovis beregnet dose ikke er i overensstemmelse med antatt dose, anta da en ny dose som settes lik siste
beregnede dosen. Ga sa tilbake til punkt 3 i prosedyren og gjennomfer beregningene pa nytt. Fortsett slik
inntil det er overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose.
* Nar det er overensstemmelse mellom antatt og beregnet dose, er den beregnede dosen dimensjonerende for
doseringsutstyret.

11.2.4.7.Redundans

Anlegg for kjemisk desinfeksjon dimensjoneres med en viss redundans, slik at en beholder nadvendig kapasitet ogsa
under perioder med vedlikehold av klordoseringsanlegg og ozongeneratorer. Dette kan skje ved seksjonering, f.eks. ved
bruk av 3 doseringsanlegg/generatorer & 50 % kapasitet eller 4 doseringsanlegg/generatorer a4 33 % av total kapasitet.

11.3.UV-desinfeksjon

Norsk Vann har utgitt en egen veiledning om UV-desinfeksjon (Eikebrokk et al., 2008). Her blir det ogsa gitt
dimensjoneringsanbefalinger. Norsk Vann har ogsa gitt veiledning i mikrobiell barriere analyse, MBA-veiledningen
(Ddegaard et al., 2014). Det som falger her er for en stor del utdrag av disse veiledningene og det refereres her ikke
spesielt til de underliggende referansene i disse veiledningene.

11.3.1. Beskrivelse

Ved UV-desinfeksjon bestrales vannet med UV-lys (bglgelengde ca. 240 - 250 nm). Inaktiveringseffekten er avhengig av:
« tiden (straletiden) som mikroorganismene utsettes for bestraling

« straleintensiteten som mikroorganismene opplever

* stremningsbildet i bestralingskammeret

* antall og typer av organismer som skal inaktiveres

* vannets sammensetning og temperatur

Den sentrale dimensjoneringsparameteren er UV-dosen (D) som er produktet av stralingsintensitet (1) og stralingstid (t).
D=1-t

der D = dosen uttrykt i mJ/cm? evt. i mWs/cm? (1 mWs/cm? =1 mJ/cm? =10 J/m?)
| = stralingsintensitet (mW/cm?)
t = stralingstiden (s)

Den stalingsintensiteten som mikroorganismene opplever er avhengig av UV-transmisjonen i vannet. Transmisjonen

av UV-lys i vann er avhengig av vannkvaliteten (spesielt farge og turbiditet). Vannkvaliteten er falgelig av avgjarende
betydning for dimensjoneringen.
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Nar biodosimetrisk dose angis, er dosen bestemt indirekte ved &8 sammenholde malt inaktivering av en testorganisme
i den aktuelle UV-reaktoren med en laboratoriemalt dose-respons kurve for samme organismen. Biodosimeter-testen
er narmere beskrevet i UV-veilederen (Eikebrokk et al., 2008).

11.3.2. Anvendelsesomrade
UV-desinfeksjon benyttes som eneste behandlingstrinn dersom vannkvaliteten er god nok for dette eller som
slutt-desinfeksjon i vannbehandlingsanlegg som fjerner humus og partikler oppstregms.

Vannets UV-transmisjon (UVT) er avgjerende for om UV-desinfeksjon bar anvendes eller ikke. Allerede ved et
fargetall pd 10 mg Pt/l er UVT, _kun ca. 50 % og ved 20 mg Pt/I kun ca. 30 % av hva den er i vann uten farge. Andre
parametere (turbiditet, jern, osv.) reduserer ogsa UVT.

UV-desinfeksjon bar ikke brukes pa vann med fargetall over 20 mg Pt/I, som ogsa er grensen for fargetall i drikke-
vann i Norge og EU. Det betyr at ravann med hayere fargetall bar forbehandles (for fargereduksjon) far UV-bestraling
tas i bruk. Ogsa andre komponenter i vann (partikler, jern, mangan etc.) kan gi redusert transmisjon. Det er derfor av
avgjgrende viktighet at transmisjonen vurderes naye ved planleggingen og dimensjoneringen av UV-anlegg.

11.3.3. Konstruktiv utforming

Kommersielle UV-anlegg bestar av beholdere (UV-reaktorer) som inneholder UV-lamper, beskyttelsesrar (vanligvis
av kvartsglass), UV-intensitetssensor, temperaturmaler og rengjgringsanordninger for beskyttelsesrar og sensor.
Prinsipiell oppbygning er vist i figur 11.4 og elementene i et UV-anlegg i figur 11.5.

Vann ut «—— —e—

Magnetventil
Kontrollskap

UV-lampe

Kvartsgla:

Bestralingskammer ———

UV- sensor

UV Intensity Connection
Sensor to Lamp

Control —— |
'anel

~——Vann inn

Figur 11.4 Prinsipielle oppbygging av UV-anlegg Figur 11.5 Elementene i et UV-aggregat
Kilde: Folkehelseinstituttet, 2004 Kilde: USEPA (2006)

UV-lamper som brukes til desinfeksjon inneholder gassblandinger som inneholder kvikksalvdamp fordi kvikksalv
emitterer lys i et balgelengdeomrade som effektivt kan inaktivere mikroorganismer. Man skiller mellom bruk av:

1) Lavtrykks lamper som anvender moderate temperaturer og lave damptrykk av kvikksglv og som i hovedsak produ-
serer UV-lys i ett og samme balgelengdeomrade, nemlig 254 nm, der inaktiveringseffekten er hayest.

2) Mellomtrykks lamper anvender betydelig hayere temperaturer og gasstrykk, noe som generer UV-lys med hayere
intensitet og over et mye bredere balgelengdeomrade.

Lavtrykksaggregater krever stagrre plass fordi man trenger flere lamper, men bruker mindre energi enn mellomtrykks-
aggregater. De har ogsa lengre levetid. Mellomtrykkslamper gir mer kompakte anlegg og de er mindre falsomme for
lave vanntemperaturer (< 5 °C). Hayere driftstemperatur pa mellomtrykkslamper kan fremskynde dannelse av
belegg pa kvartsglassene.
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Ettersom inaktiveringseffektiviteten er avhengig av intensiteten pa UV-lyset og denne igjen er avhengig av en rekke
faktorer, som aldring av lampene, beleggdannelse pa kvartsrarene, vannkvaliteten (for eksempel farge og turbiditet),
blir maleutstyr som skal sikre at UV-dosen (se under) blir det den skal veere, spesielt viktig. Viktig maleutstyr er:

* UV-sensorer som benyttes for a detektere UV-intensiteten i UV-aggregatet

* Vannmalere som sammen med UV-sensorene skal sikre at UV-dosen blir korrekt

* UV-transmisjonsmalene som benyttes pa enkelte anlegg i forbindelse med dosestyring og kontroll

« Temperatursensorer for a kontrollere og dermed hindre overoppheting av UV-reaktoren

UV-intensitetssensorer er fotosensitive detektorer som maler UV-intensiteten pa ulike punkt inne i UV-reaktoren.
Sensorene skal gi et uttrykk for hvilken dose man har i reaktoren. De vil respondere pa endringer i intensitet som kan
skyldes en rekke UV-aggregat spesifikke faktorer (belegg, elding osv.), samt endring i vannkvalitet.

En UV-transmisjonsmaler (UVT-maler) er et hjelpemiddel til a kunne beregne og angi UV-dosen. Dosestyring og
kontroll er normalt basert pa én av to alternativer:

« Sett-punkter for malt UV-intensitet og vannfering

* Beregnet dose

Settpunkt-metoden vil sikre at kravet til minimumsdose (for eksempel 40 mJ/cm?) er oppfylt, men kan gi unedig
hgye UV-doser og dermed hgyt energiforbruk. Med doseberegningsmetoden kan man lettere kontrollere UV-dosen,
men denne metoden krever at det er utviklet en empirisk ligning der UV-dosen angis som en funksjon av vann-
mengde, UV-intensitet og i visse tilfeller vannets UV-transmisjon.

For & kunne beregne en korrekt UV-dose og sikre at denne til enhver tid oppfyller kravene, ma man kjenne vannstrgm-
men gjennom hver UV-reaktor. Hvert UV-aggregat bar derfor ha en egen vannmaler. Alternativt ma man ha andre
arrangementer eller tiltak som sikrer en korrekt registrering og kontroll av vannstreammen gjennom hvert UV-aggregat.

Energi-trimming og inn/utkobling av aggregater/aggregat-rekker bar benyttes for a tilpasse energiforbruket til
behovet. Dette gjelder uansett hvilken metode for dosestyring man har valgt.

11.3.4. Dimensjonering

11.3.4.1. Dimensjoneringsgrunnlag

UV-transmisjonen og vannkvalitetsparametere som kan ha innflytelse pa denne (f.eks. farge, jern, turbiditet) ma
kartlegges grundig. Dette gjelder ogsa parametere som kan ha innflytelse pa beleggdannelse (f.eks. Ca, Fe og AD.
Ettersom jern kan gi bade hay UV-absorbans og danne belegg, bar man vaere spesielt pa vakt mot konstant eller
tidvis hayt jerninnhold i vann som skal UV-desinfiseres. Dette gjelder ogsa rest-koagulant innholdet i koaguleringsan-
legg plassert far UV-anlegget.

Godkjenningsmyndigheten (Mattilsynet) anbefaler i Veilederen til drikkevannsforskriften at UV-anlegg skal dimensjo-
neres for ravannskvaliteten. Denne ma kartlegges over en lang nok periode til at man fanger opp variasjoner som

inkluderer ekstreme perioder med darlig vannkvalitet knyttet til sirkulasjonsperioder, ekstremnedbar/flom, sterk vind/
ugunstige vindretninger etc. | UV-veilederen (Eikebrokk et al., 2008) anbefales en pravetakingsperiode pa minst tre ar.

Dersom UV-anlegget etterfalger et behandlingsanlegg som fjerner farge, turbiditet eller annet som bedrer UV-trans-
misjonen, vil det vaere urimelig & dimensjonere for darligste ravannskvalitet inn til vannverket. Man bgr da benytte
darligste vannkvalitet som kan forekomme inn pa UV-anlegget, hensyn tatt til utforming, dimensjonering og drift av
oppstrgms vannbehandlingsprosesser.

Dersom kartleggingen av vannkvalitet klart viser at maksimalt forbruk (som ofte opptrer om sommeren) ikke faller
sammen med tidspunkt for darligste vannkvalitet (som ofte opptrer om hgsten ved stor nedbgrsmengde), bar dette
tillegges vekt ved dimensjoneringen. Slike situasjoner kan i noen grad kompenseres ved bruk av flere aggregater i
serie eller i parallell, der antall aggregater i drift bestemmes av vannkvaliteten og vannbehovet.
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Dersom det foreligger langvarige maleserier for fargetallet i ravannet, men ikke for UV-transmisjonen, kan slike
benyttes. Dette krever en omregning av fargetall til UV-transmisjon. Til det kan falgende korrelasjon mellom fargetall
og UV-transmisjon (UVT) benyttes:

UvT (%)=100-12"-F

10 mm

F = fargetall (mg Pt/1)
For omregning til transmisjonen i 50 mm kyvette (UVT_ ) benyttes:

UVT,, = UVT 2

UV-transmisjonen ved en gitt kyvettelengde kan beregnes fra malt UV-absorpsjon ved samme kyvettelengde:
UVT = 10UV-abs

For bestemmelse av UV-absorpsjonen pa grunnlag av fargetallet, kan falgende sammenheng benyttes (Eikebrokk, 2015):
UV-abs (m™) = 0,538 - Farge (mg Pt/I) + 2,56

Der ravann skal desinfiseres direkte, ma det tas hayde for framtidige endringer/ forverringer i ravannskvaliteten. Ved
varierende ravannskvalitet ma UV-transmisjonen bestemmes nar kvaliteten er pa sitt verste.

11.3.4.2. Dimensjonerende dose

Veilederen til den norske drikkevannsforskriften (Mattilsynet, 2011) angir falgende dosekriterier for dimensjonering

av UV-anlegg:

* Endose pa > 30 mJ/cm? anses a vaere en hygienisk barriere ovenfor bakterier, virus og parasitter. Doseverdien
(ogsa kalt gjennomsnittsdosen) blir bestemt ved a beregne intensitet og teoretisk oppholdstid pa ulike punkter i
aggregatet slik at oppnas punktdoser som integreres til en gjennomsnittsdose, jfr. eksisterende ordning i Norge.

* Endose pa > 40 mJ/cm? kreves dersom ogsa bakteriesporer skal inaktiveres. Denne doseverdien refererer seg til
maélt verdi basert p& biodosimeter-test validert etter gsterrikske (ONORM), tyske (DVGW) eller amerikanske
(USEPA) standarder.

UV-desinfeksjon er, ved de doser som er aktuelle & bruke, sveert effektiv overfor bakterier, parasitter og de fleste
virus, dog mindre effektivt overfor Adenovirus. Kravet til UV-dose for &8 oppna en viss log-reduksjon av virus, kan
derfor variere derfor fra land.

| Norge er kravet til dimensjonerende dose i nye anlegg:
D =40 mJ/cm?

UV-anlegg dimensjoneres slik at den dimensjonerende dose alltid kan opprettholdes, hensyn tatt til vannfaring,
vannkvalitet (UV-transmisjon), levetid for UV-lampene samt beleggdannelse. Ved fastlegging av dimensjonerings-
grunnlaget ma det tas hensyn bade til kvaliteten pa det vannet som skal bestrales og til stramkvaliteten og ikke minst
til variasjonen i disse.

11.3.4.3. Dimensjonerende vannmengde
UV-anlegg bar dimensjoneres for den maksimale vannfaring som tillates & passere gjennom UV-anlegget.

11.3.4.4. Dimensjonerende UVT_
Dimensjonerende UVT, mm, rvann skal ikke sette hayere enn at maksimalt 10 % av UVT_ registreringene over aret kan
vaere hayere enn denne verdien

Dimensjonerende UVT,  skal gjelde ved maksimal vannproduksjon. Det ma sgrges for en minimum vannfaring for
a sikre at man unngar overoppheting av eventuelle MP-aggregater.

UV-anlegg plassert etter koagulering-/ozonering-/ membrananlegg ber ikke dimensjoneres for UVT, > 50 %.

11.3.4.5. Redundans

UV-anlegg ma dimensjoneres med en viss redundans, slik at en beholder ngdvendig kapasitet ogsa under perioder
med vedlikehold av aggregater. Dette kan skje ved seksjonering, f.eks. ved bruk av 3 aggregater 4 50 % kapasitet eller
4 aggregater a 33 % av total kapasitet.
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12. Metoder for korrosjonskontroll

12.1. Generelt om korrosjonskontroll

Norsk vann er ofte blgtt og humusholdig. Dette medfarer at vannet er korrosivt overfor de fleste materialene som

benyttes i ledningsnett og armatur. Mange vannverk har derfor behov for vannbehandling for korrosjonskontroll som

har til formal & hindre eller redusere korrosjon. Formalet er flersidig:

= A oke vannrerenes levetid ved & hindre materialforringelse pga. korrosjon

= A forhindre lekkasjer fra rerene som falge av korrosjon

= A redusere forringelse av vannkvaliteten pa dets transport gjennom nettet som falge av korrosjonsprodukter

= A forenkle driften av ledningsnettet (for eksempel mindre nett-spyling) og dermed redusere kostnadene forbundet
med vedlikehold

Det er i hovedsak tre strategier som benyttes for korrosjonskontroll i Norge:
1) Karbonatisering
= Tilsetting av CO, etterfulgt av marmorfilter
= Tilsetting av kalk + CO,
2) Kombinert koagulering/filtrering og karbonatisering
* Koagulering etterfulgt av 3-media filter (antrasitt/sand/marmor)
* Koagulering etterfulgt av 2-media filter etterfulgt av separat marmorfilter
» Koagulering etterfulgt av oppstrems marmorfiltrering
* Koagulering etterfulgt av filtrering (evt. grovseparasjon + filtrering) med tilsetting av mikronisert marmor (far
separasjonstrinnet), CO, og lut
3) Vannglassdosering

Kun pH-justering (f.eks. med lut) kan vaere aktuelt der ledningsnettet kun bestar av plastmaterialer.

12.2. Karbonatisering

12.2.1. Generelt om karbonatisering

Med karbonatisering menes en prosess der vannets pH, alkalitet og kalsiumkonsentrasjon justeres slik at det
medfarer utfelling av et korrosjonsbeskyttende belegg av kalsiumkarbonat og korrosjonsprodukter pa innsiden av
rarene.

| veilederen til drikkevannsforskriften (Mattilsynet, 2004) er fglgende verdier anbefalt for de tre parameterne for at

dette skal kunne skje:

*« pH=8,0-90

+ alkalitet = 0,6 -1,0 mmol/I (36 -60 mg HCO, /1)

* kalsiumkonsentrasjon =15-25 mg Ca/I|

For overflatevann kan falgende behandling benyttes for 8 oppna disse betingelsene:

*+ Dosering av CO, etterfulgt av marmorfiltrering og evt. lut-dosering (kan som oftest utelates) - enten alene eller
kombinert med koagulering/direktefiltrering for humusfjerning

= Dosering av kalk + CO,

* Dosering av CO, + mikronisert marmor + lut (kun for anlegg med koagulering/filtrering)

For typisk norsk grunnvann med hgyt innhold av fritt CO,, kan felgende behandling benyttes:

* CO,-avdriving til gnsket niva (12-15 mg CO_/1) etterfulgt av marmorfiltrering.

* Dosering av lut i mengde tilpasset vannets CO,-innhold (krever hay dose og lang oppholdstid far utgdende pH
kontrolleres). Ogsa her bar man ha CO,-avdrivning farst dersom CO,-innholdet er sveert hayt. Man kan imidlertid
generelt ha en rest etter avdrivning som er dobbelt sa hgy som ved bruk av marmorfilter. | tillegg ma man vaere
oppmerksom pa at ettersom det ikke tilsettes Ca, nar man ikke nadvendigvis anbefalt verdi mht. Ca.

* Et tredje alternativ er CO_-avdrivning til niva 8-12 mg CO_/I etterfulgt av vannglassdosering. Det ma da benyttes
vannglass med SiO,:Na,O forhold pa ca. 2,05 (se avsnitt 13.4).
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12.2.2.Tilsetting av CO, etterfulgt av marmorfilter

12.2.2.1. Beskrivelse

CO, tilsettes vanligvis far marmorfilteret for & senke pH og gke utlasningen av kalsium og karbonat/bikarbonat.
Graden av utlgsning er avhengig av pH, innhold av fri CO,, kornsterrelse i marmorfilteret og oppholdstid. Normalt
benyttes ikke lut pa utlgpet med mindre oppholdstiden i marmorfilteret er for lav.

Filteret ber spyles bade med vann og luft. Luftspylingen kan benyttes alene (far vannspylingen) eller sa mmen med
denne (kun tidlig i spylefasen). Mangel pa tilstrekkelig spylehastighet (se under dimensjonering) vil fare til akkumule-
ring av finstoff med gkt falltap som resultat. For hgy spylehastighet kan fare til unadig hayt tap av filtermasse.

Bruk av marmorfilter er grundigere beskrevet i @sterhus (1998b).

12.2.2.2. Anvendelsesomrade
Metoden brukes saerlig der behovet for vannbehandling ellers er lite omfattende, eller som sluttbehandling i sma
humusfjerningsanlegg, spesielt de basert pa membran(nano)filtrering.

Filterets hensikt er primaert a sgrge for utlgsning av kalsium og karbonat/bikarbonat, men det har ogsa en viss
partikkelseparasjonseffekt, selv om den er av mindre betydning sa lenge man ikke tilsetter koagulant.

12.2.2.3. Konstruktiv utforming
Marmorfilteret er vanligvis et nedstrems filter med en relativt grov korngradering varierende i omradet 1-3 mm.

Marmorfilteret kan ogsa bygges for oppstrems filtrering, men i slike filtre kan det vaere vanskelig & hindre at de
fineste marmor-korna blir med i det behandlede (filtrerte) vannet, ettersom slike korn vil legge seg pa toppen av
filtersengen etter vask.

12.2.2.4. Dimensjonering
Ngdvendig dose av CO, og evt. lut ma tilpasses etter de verdier for pH, alkalitet og kalsiuminnhold som man tar sikte

pa a na i det behandlede vannet i forhold til de verdier man har i ravannet.

Nedvendig kontakttid i marmorfilteret er avhengig av CO,-doseringen, filterets kornstarrelse og kornstarrelsesforde-
ling (szerlig graden av finstoff) samt hvilken type av kalsiumkarbonatfiltre som benyttes.

Tabell 12.1 viser ngdvendig CO, - doser for & na verdier i behandlet vann pa pH=8,0-8,5, alkalitet pa ca. 1,0 mmol/l og
ca. 20 mg Ca/I for ulike ravannskvaliteter.

Tabell 12.1 Tabell for bestemmelse av CO, dosering som funksjon av rdvannskvalitet

CO,-Aciditet Ravann: 2-5 mg Ca/L Alkalitet Ravann: 4-8 mg Ca/L
Dose: mg CO,/L Dose: mg CO,/L

mmol/L pH=5,0 pH=55 pH=6,0 mmol/L pH=6,5 pH=70 pH=75
0,05 15-20 15-20 15-20 0,05 11-18 12-19 13-20
0,15 10-15 10-15 10-15 015 7-14 1-18 12-20
0,25 6-11 6-11 6-1 0,25 2-9 10-16 12-19
0,35 1-7 1-7 1-7 0,35 0-4 8-15 11-18
0,45 0-2 0-2 0-2 0,45 fierning 7-13 11-18
0,55 fierning fierning fierning 0,55 fierning 5-12 1-18

Man kan ogsa benytte sakalt Deffey's diagram til & bestemme nadvendig CO,-dose og kvaliteten pa behandlet vann,
se Norsk Vann laerebok, kap. 4 (@degaard(red), 2014).

NORSK VANN RAPPORT 212/2015 103




Anbefalte dimensjoneringsverdier for de kalsiumkarbonat-produkter som er vanligst brukt i Norge er:
* Korngradering: 1-2,5 mm (evt. 1-3 mm eller 0,5-2,0 mm)
« Kornstgrrelsesfordeling/ Innhold av finstoff: Hovedtyngden av kornstarrelsen bgr vaere innenfor 1-2 mm og inn-
hold av partikler < 0,3 mm bgr vaere < 2%
* Oppholdstid (pa tomt filtervolum): 20 -30 min
« Typisk filteringshastighet:
* Nedstrems filter: 8-0 m/h
* Oppstrgms filter: 6-8 m/h
* Spylehastighet: tilstrekkelig til & ekspandere filtersengen 10 % - som er avhengig av valgt filtermasse,
typisk 50 - 60 m/h med luftspyling - opptil 90 m/h uten luftspyling.

12.2.3.Tilsetting av kalk + CO,

12.2.3.1.Beskrivelse

Kalk og CO, tilsettes vannet, muligvis pa flere punkter i behandlingsanlegget, avhengig av hvilken behandlingsprosess
som for gvrig benyttes. Kalk (evt. ogsa CO,) kan ogsa tilsettes i slutten av behandlingsprosessen for  na de spesifi-
serte verdier for pH, Ca og alkalitet. Tilsetting av lut kan vaere et alternativ pa rentvannsiden.

12.2.3.2.Anvendelsesomrade

Metoden kan gjerne benyttes i anlegg uten annen behandling, men det er mest vanlig at metoden brukes i kombina-
sjon med koagulering/direktefiltrering fordi man i koaguleringsanlegg i Norge vanligvis ma korrigere pH for & oppna
optimale koaguleringsforhold.

12.2.3.3.Konstruktiv utforming
Tilsettingen av kalk og CO, skjer ofte bade for og etter koaguleringsanlegget.

Kalken tilsettes som en mettet lasning av lesket kalk, Ca(OH),, etter at kalken er opplest (s langt det lar seg gjore) i
en kalkvannsbereder. Brukes brent kalk (CaO), ma denne farst leskes i en kalk-lesker.

12.2.3.4.Dimensjonering

For et typisk norsk vann kan man regne med at doseringene vil ligge innenfor falgende variasjonsomrade:
+ Ca(OH),:20-35mg/!

= CO,:20-40mg/I

Dimensjonering av kalkvanns-bereder

Kalkvanns-beredere kan ha mange ulike utforminger, men det er ikke uvanlig med utforminger som tilsvarer kontakt-
sedimenteringsbasseng med slamteppe (se avsnitt 4.5.3.2). Kalk tilsettes et omrart basseng og kalk-slurryen herfra
ledes til kontaktbassengets bunn. Kalk-slurryen strammer vertikalt oppover og det etableres et slurry-teppe der
kalken far lang kontakttid med vannet. Den mettede kalklasningen ledes ut via overlgpsrenner i toppen av bassenget.
Til slurryen kan det tilsettes polymer for a hayne mulig overflatebelastning og det kan benyttes lameller i bassenger.

Slike kalkvanns-beredere dimensjoneres mht. overflatebelastning. Typiske overflatebelastninger for & oppna kalkmet-
ning (1,5 g Ca/l ved 20°C) er vist i tabell 12.2.

Tabell 12.2 Typisk dimensjoneringsverdier for kalkvanns-beredere

Parameter Uten polymer” uten | Uten polymer” med | Med polymer” med
lameller lameller lameller
Overflatebelastning m/h 2 3 4-8
Kontakttid (min) 40-60 60 30
Konsentrasjon i kalkmelk som tilferes lesker (g/1) 50-100 50-100 50-100

1) Anionisk - dose ca. 0,25 mg/I|
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12.3. Kombinert koagulering/filtrering og karbonatisering

Ofte kombineres koaguleringsanlegg med karbonatisering for korrosjonskontroll der prosessen lett integreres i den
ovrige behandlingen.

12.3.1. Koagulering etterfulgt av marmor filter

12.3.1.1. Beskrivelse

Vanligvis benyttes FeCISO, som koagulant for humus i slike anlegg ettersom jern koagulerer ved lav pH. Filtermassen
av CaCO, har ogsa stor evne til & holde tilbake restjern fra koaguleringsprosessen som felles ut som jernhydroksid. |
enkelte tilfeller kan en slik lav koagulerings-pH kreve sa hay overdosering av jern at det kan vaere bedre a tilsette syre
eller evt. bruke aluminium som koagulant.

Koagulerings-pH etter tilsetting av jern og evt. CO, er normalt sa lav som 4,5. Dette gir god utlgsning av marmoren i
starten av marmorfilteret, men pH aker pa vannets gang gjennom filteret og er, dersom filteret er riktig dimensjonert,
i tilnzermet karbonatlikevekt nar vannet forlater filteret.

12.3.1.2. Anvendelsesomrade

Metoden brukes seerlig der man i tillegg til korrosjonskontroll ogsa ma fjerne humus. Man kan da kombinere proses-
sene karbonatisering og koagulering/filtrering i samme filterlasning (ved bruk av tre-mediafilter med marmor som
nederste lag). Alternativt kan man ha to-trinns filtrering med koagulering etterfulgt av to-media filter farst og separat
marmorfilter etterpa.

12.3.1.3.Konstruktiv utforming

Det er i hovedsak to filtertyper som er aktuelle:

* Nedstrgms tre-media filter - vanligvis bygget opp som et tradisjonelt to-media filter (antrasitt/sand)
over et kalsiumkarbonatfilter

* Nedstrgms to-trinns filterlasning med to-media filter farst og separat marmorfilter etterpa

Det finnes ogsa oppstrems en-media (marmor) filter som skal fungere bade som CaCO, utlgsningsmedium og som
partikkelseparasjonsmedium. Erfaringer viser at denne filterlgsningen er vanskelig & drive og den anbefales derfor
ikke.

| nedstrems tre-media filtre, der et vanlig to-media-filter er plassert pa toppen av marmorfilteret, vil partikkelsepara-
sjonen ikke interferere med CaCO,-utlgsningen. Slike filtre blir sveert dype, og spylevannshastighet og -forbruk er
starre enn i to-media filtre. Den filterhastighet man kan operere med, er begrenset av nadvendig oppholdstid for a
sikre tilstrekkelig karbonatisering i marmorfilteret.

Derfor har enkelte vannverk valgt samme prosess men oppdelt i to filter - farst et to-media-filter med jernkoagule-
ring ved lav pH og deretter et marmorfilter. Dette gir okt fleksibilitet i driften (saerlig hva angar filterspyling). Man
unngar a matte spyle filtrene med hay pH (> 8,0), noe som kan gke filterets modningstid, spesielt i tilfeller der man
koagulerer med Fe og lav pH. Man kan ogsa dimensjonere for hgyere filtreringshastighet da oppholdstiden i marmor-
filteret ikke blir bestemmende for filtreringshastigheten.

Forbruk av CaCO, kompenseres ved at CaCO,etterfylles i toppen av filteret med innblasing, ejektor eller storsekk.
Under tilbakespyling vil filtersengen sorteres slik at CaCO, (med hayest egenvekt) legger seg nederst i filteret.

12.3.1.4.Dimensjonering
Det vises til dimensjoneringsverdier gitt i avsnitt 4.7.4

To-media filteret over kalsiumkarbonatlaget bestar normalt av 60 cm antrasitt og 40 cm kvartssand. Andre filterma-
terialer (f.eks. Filtralite) kan ogsa brukes.

Kalsiumkarbonatlaget er normalt = 2,5 m og korngraderingen er 1-2,5 mm.
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En-media oppstrems filter bestar normalt av kalsiumkarbonat med 1-2,5 mm kornstarrelse.

Typiske dimensjoneringsverdier for marmorfilteret er vist i tabell 12.3. Det vises det til avsnitt 4.7.3.5 for dimensjone-

ring av slike filtre

Tabell 12.3 Dimensjonering av marmorfilteret i nedstrems tre-media filtre og i oppstrems en-media filtre

Filtertype Filterhastighet Oppholdstid Dybde marmor- Spylehastighet med vann
(m/h) (EBCT) (min) filter (m) (etter luftspyling) (m/h)

Nedstrems tre-media (Moldeprosessen) <75m/h =20 min =2,5m =60m/h

Oppstrems en-media (marmor) =6m/h =20 min =220m =60 m/h

Ettersom koagulerings-pH ved bruk av jern som koagulant ber vaere pH < 4,5, vil man matte overdosere koagulant
(eller dosere en sterk syre som HCI) dersom vannets alkalitet er hay. Dette er uheldig, og i slike tilfeller bar man i
stedet vurdere a velge aluminium som koagulant, som har en hayere koagulerings-pH (ca. 6,0-6,5). Anbefalt valg av
type koagulant som funksjon av ravannsalkalitet og koagulantdose er vist i figur 12.1.
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Figur 12.1 Anbefalt valg av koagulant som funksjon av rdvannskvalitet (alkalitet) og koagulant-dose.
Ved bruk av jern som koagulant vil nedvendig CO, dose vaere lav (O til 10 mg CO, /1), typisk 4-5 mg CO_/I.

Ved bruk av aluminium som koagulant vil nedvendig CO, dose veere hayere og om lag den samme som anvendes
uten koagulering (jfr. tabell 12.1 over). Nedvendig CO, dose vil fortsatt vaere avhengig av rvannskvaliteten og til en
viss grad av koagulant-dosen. Da anbefales de lavere dosene i tabell 12.1.

12.3.2.Bruk av mikronisert marmor med etterfolgende koagulering og filtrering

12.3.2.1.Beskrivelse

| denne metoden doseres mikronisert marmor sammen med CO, til vannet. Mikronisert marmor er CaCO, som er
malt ned til et pulver med svaert sma kornsterrelser (0,2-1 um). Ved hjelp av dispergeringsmidler fremstilles en slurry
med hay konsentrasjon (75% TS av CaCO,). Pga. de fine partiklene lzses marmoren seg i vannet langt raskere enn
marmoren i et marmorfilter.

Metoden anbefales kun der hvor man har et koaguleringsanlegg for & unnga forekomst av uopplaste marmorpartikler
og hgy turbiditet i utlgpsvannet. Marmorkornene bakes inn i utfelte fnokker og avsettes i filteret, noe som gker
kontakttiden mellom vann og marmor. Prosessene som finner sted er de samme som i et marmorfilter, men man
trenger altsa ikke et eget marmorfilter. Brukt i koaguleringsanlegg ma lut (NaOH) tilsettes til slutt for a oppna den
gnskede pH.
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12.3.2.2.Anvendelsesomrade

Metoden krever tilstrekkelig kontakttid mellom marmor og vann til at tilstrekkelig opplasning av marmor kan skje.
Derfor benyttes denne metoden vanligvis i koaguleringsanlegg der evt. flokkuleringsbasseng og eller filter (der
marmorkorna avsettes) utnyttes for a gi tilstrekkelig kontakttid.

Tilfgrsel av mikronisert marmor vil gke turbiditeten i vannet og metoden brukes derfor bare der hvor man har
etterfalgende koagulering /filtrering.

12.3.2.3.Konstruktiv utforming

Metoden krever et kontaktbasseng som marmoren tilsettes som har tilstrekkelig oppholdstid for opplasning av den
mikroniserte marmoren (f.eks. flokkuleringsbasseng i koaguleringsanlegg) og/eller et nedstrems filter nedstrems der
marmor-korna avsettes og opplases.

Mikronisert marmor kan ogsa doseres sammen med koagulant, rett for filteret.

12.3.2.4.Dimensjonering

Denne lgsningen kan studeres gjennom laboratorieforsgk, som bar gjennomfares for & bestemme nadvendige
doseringer. For et typisk norsk vann kan man regne med at doseringene vil ligge innenfor falgende omrader:

* Mikronisert marmor (75 %): 25-50 mg/I

= CO,:10-20 mg/I

* NaOH:5-15mg/I

12.4. Tilsetting av vannglass for korrosjonskontroll

12.4.1. Beskrivelse
Nar vannglass (natriumsilikat) doseres til vannet, dannes et silikatbelegg pa innsiden av rarene som beskytter mot
korrosjon.

Vannglass (natriumsilikat) produseres ved a blande ren kvartssand med natriumkarbonat som varmes opp til ca.
1400 °C. | konsentrert form (dvs. i doseringslasningen) bestar vannglass av bdde monomere silikater (Si(OH),) og
polymere silikater (ofte ringformede strukturer, f.eks. Si,0,(OH),, som danner polymerer av forskjellig sterrelse ved
at Si bindes til OH") som star i kjemisk likevekt med hverandre, der evt. ogsa dimere silikater forekommer som
mellomprodukt. Konsentrasjonen av monomere og polymere forbindelser er avhengig av SiO,/Na,O-forholdet i
doseringslasningen og hvor konsentrert lgsningen er. @kning i SiO,/Na,O-forholdet i Iasningen medfarer at bade
polymer-konsentrasjonen og polymer-starrelsen gker.

Vannglass er kjent for a kunne reagere med en del divalente kation, som Fe?* og Mn?*, og kompleksbinde disse.
Reaksjonene er sure og vil redusere vannets pH. De reduserer ikke korrosjonen, men kan lase vannkvalitetsproblem
som er et resultat korrosjon eller hgyt innhold av Fe?* og Mn?* i ravannet, ved at det dannes lgselige og fargelase
Fe(l)- eller Mn(Il)-komplekser. Jern og mangan vil da ikke oksideres videre, og en vil kunne unnga utfelling av tungt
lzselig jernhydroksid eller manganoksid som vil misfarge vannet og slamme til ledningene. Pa tilsvarende mate kan
silikat ogsa reagere med og kompleksbinde rust og organiske forbindelser, og dermed lgse opp og fjerne belegg og
avsetninger i ledningsnettet. Dette vil kunne gi renere ledninger med mindre behov for spyling, starre kapasitet,
lettere mangvrerbare ventiler, osv.

Silikat vil ogsa kunne reagere med korrosjonsprodukter pa jern- og kobberrgr, og danne beskyttende belegg av silikat
og jern eller silikat og kobber. Belegget dannes pa toppen av metallkorrosjons-produkter og er selvbegrensende, dvs.
at belegget ikke bygges opp til tykke lag og at det vil forsvinne hvis vannglass-doseringen opphgrer. Dette belegget vil
kunne beskytte mot korrosjonsangrep.

Silikat reagerer ogsa med kalsiumforbindelser i overflaten av sement, og danner et belegg av kalsium-silikat som
tetter porene i sementen og forhindrer utlgsning fra denne.
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Bruk av vannglass for korrosjonskontroll er grundigere beskrevet i @sterhus (1998a).

12.4.2.Anvendelsesomrade

Selv om forstaelsen av mekanismene som ligger til grunn for vannglass som korrosjonsinhibitor er diskutert, er det
alminnelig enighet i Norge om at tilsetting av vannglass har en positiv effekt i forhold til de formal korrosjonskontrol-
lerende vannbehandlingstiltak har og metoden har derfor blitt godt etablert i Norge, spesielt pa sma vannverk - ikke
minst fordi den er svaert enkel og rimeligere enn karbonatisering.

Metoden har sarlig anvendt ved sma vannverk der karbonatisering ikke naturlig integreres i den gvrige behandlingen
og der jern og mangan kan representere en utfordring - dog ikke sa stort at det bygges et eget behandlingstrinn for
jern og/eller mangan. Store anlegg synes a foretrekke karbonatisering, men det er imidlertid ikke noe i veien for &
benytte tilsetting av vannglass ogsa ved starre anlegg.

12.4.3.Konstruktiv utforming
Vannglass doseres som lgsning direkte til ledningsnettet etter vannbehandlingsanlegget - eventuelt far utjevnings-
magasinet/haydebassenget.

| Norge benyttes vanligvis vannglass med SiO,/Na,O-forhold pa 3,2 - 3,3 og med en tarrstoff-prosent pa
ca. 36-38 %. Lesningen er alkalisk (pga. bidraget fra Na,O) med en pH pa ca. 11-13. Dersom vannet er sveert surt
eller inneholder en del CO, ma det benyttes vannglass med SiO,/Na,O pé ca. 2,05.

12.4.4.Dimensjonering

| Norge styres normalt vannglassdosen av pH etter dosering. Dette medfarer at det ofte blir benyttet lave doser for &

unnga at pH blir for hay siden vannets bufferevne vanligvis er svaert lav i Norge. Det anbefales da a starte med en lav

dose som evt. kan gkes gradvis over tid (dvs. over flere maneder) inntil ansket sluttdose nas. Resultatet blir en typisk

sluttdose pa 5-15 mg SiO_/I. For en typisk norsk vannkvalitet er det viktig & ikke begynne med for hgy dose da en hay
startdose fort vil fare til at belegg og avsetninger i rarene lasner ukontrollert og gir vannkvalitetsproblemer i starten. |

tabell 12.4 er vist ngdvendig vannglass-dose for a na en pH i behandlet vann pa 8,0 - 8,5 som funksjon av ravannskva-
litet. Dersom kalsiumkonsentrasjonen er hay (>10 mg Ca/I), bar vannglass ikke benyttes.

Tabell 12.4 Nadvendig vannglass-dose som funksjon av ravannskvalitet

CO,-Aciditet Vannglass dose: mg SiO_/L Alkalitet Vannglass dose: mg SiO,/L
mmol/L pH =5,0 pH=55 pH = 6,0 mmol/L pH=6,5 pH=7,0 pH =75

0,05 S:5 S:5 S:5 0,05 S:5 uaktuelt uaktuelt
0,15 S:13 S:13 S:12 0,15 S:15 uaktuelt uaktuelt
0,25 G:15 G:14 G:12 0,25 G:16 S: 8 uaktuelt
0,35 G: 20 G: 20 G:16 0,35 G: 22 S:10 uaktuelt
0,45 G: 26 G: 25 G: 21 0,45 i.a S:13 uaktuelt
0,55 i.a ia G:26 0,55 i.a G: 20 S:5

S: standard type vannglass med SiO,:Na,O forhold pé ca. 3,2.

G: vannglass med hgyere andel base der SiO,:Na,O forholdet er ca. 2,05

i.a: angir at vannglassdosering ikke er aktuelt fordi det krever for hay dose. Fjerning av CO, og/eller dosering av annen base i tillegg vil vaere pakrevet for

4 kunne benytte vannglass
uaktuelt: uaktuelt & benytte vannglass fordi dosen blir for lav (< 5 mg SiO_,/1)
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13. Valg av behandlingstiltak og
oppbygging av behandlingsanlegg

13.1. Generelt om valg av enhetsprosesser og oppbygging
av behandlingsanlegg

Forut for dimensjonering og prosjektering av et vannbehandlingsanlegg, ma man ha gjennomfart et valg av enhets-
prosesser som settes sammen til et fullstendig vannbehandlingsanlegg som tilfredsstiller de krav som settes til dette.
Det er en rekke faktorer som pavirker disse valgene:
* Ravannskvalitet (mikrobiologisk, fysisk/kjemisk, sensorisk osv.) og variasjonene i denne,
samt forventet utviklingstrend
*  nsket rentvannskvalitet (som minst ma tilfredsstille drikkevannsforskriftens krav)
« Sikring av hygieniske barrierer for vannverket som helhet
« Storrelsen pa vannbehandlingsanlegget
* Materiale i ledningsnett og armatur
* Mulige slamhandteringsalternativer

| dette avsnittet gis det veiledning i valg av enhetsprosesser og sammensetning av disse til et fullstendig vannbe-
handlingsanlegg med utgangspunkt i typiske vannkilder som brukes i Norge, samt drikkevannsforskriftens krav til
rentvannskvalitet og hygieniske barrierer. Det tas ogsa hensyn til starrelse pa anlegget og rermateriale i ledningsnett,
faktorer som i tillegg til valg av rensemetode, har betydningen for kostnadene (investering og drift) knyttet til
vannbehandlingsanlegget.

Av avgjgrende betydning er det & sikre tilstrekkelige hygieniske barrierer i vannverket. Norsk Vann har utgitt rapport
209/2014 «Veiledning i mikrobiell barriere analyse» som gir veiledning i hvordan man skal ga frem for a sikre
tilstrekkelige hygieniske barrierer, herunder hvordan desinfeksjonstrinn skal dimensjoneres for a fa det anskede
resultat. Her skal det legges vekt pa a vise hvordan behandlingstrinnene bar settes sammen for & fa best mulig
barriere-effekt.

Det er viktig a papeke at klimaendringene pavirker utviklingen av vannkvaliteten i de ulike typer av kilder. Ved
planlegging, dimensjonering og prosjektering av vannbehandlingsanlegg ma man skaffe seg sa god kunnskap som
mulig over ulike trender og ta dette med i vurderingen nar grunnlaget for dimensjonering skal bestemmes og valg av
enhetsprosesser gjares. Svaert ofte er oppgaven den a oppgradere et vannbehandlingsanlegg, f.eks. bedre barriere-
virkningen eller bedre renseeffekten.

Det er meget stort antall kombinasjoner av enhetsprosesser som kan benyttes for & komme fram til ansket behand-
lingsresultat. Den viktigste pavirkningsfaktoren er rdvannets sammensetning og derfor tas det i det fglgende utgangs-
punkt i typiske vannkildesituasjoner i Norge. For hver av disse beskrives farst typisk vannkvalitet, sa presenteres ulike
enhetsprosesser som kan brukes for a tilfredsstille behovet for behandling av denne vanntypen og tilslutt presenteres
alternative oppbygninger av behandlingsanlegg for den aktuelle vanntypen. Man har valgt a inndele i falgende typiske
vannkilder:

1) Dype og lite humuspavirkede innsjger

2) Moderat humuspavirkede innsjger

3) Sterkt humuspavirkede innsjger og tjern

4) Eutrofierte innsjger

5) Elver og bekker

6) Grunnvann fra brenner i lasmasser (inkl. kunstig infiltrert overflatevann)

7) Grunnvann fra fijellbranner

8) Saltvann og brakkvann
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13.2. Behandling av vann fra lite humuspavirkede innsjger

13.2.1. Typisk vannkvalitet

Vann fra denne type kilde har normalt lavt partikkelinnhold (turbiditet <1 NTU) og relativt lavt humusinnhold
(fargetall < 20 mg Pt/I). Vannet er vanligvis blgtt men berggrunnen i omradet kan enkelte steder forarsake hayere
hardhet og mineralinnhold enn det som er vanlig for overflatevann i Norge. Den mikrobielle kvaliteten pa vannet er
vanligvis bedre enn i andre overflatevannkilder.

Vann fra slike kilder kan, i unntakstilfeller, ogsa inneholde for mye jern og mangan.

Klimaendringene farer til gkt utlgsning av humus i nedslagsfeltet til flere av de store innsjgene, sa selv om humusinn-
holdet er lavt i dag, er det grunn til a forvente en gkning - som det ma tas hensyn til ved planlegging, dimensjonering
og prosjektering.

13.2.2.Valg av behandlingsprosesser
Vann fra denne typen av kilde krever normalt lite vannbehandling ettersom vannet tas ut pa stort dyp hvor fysisk/
kjemisk vannkvalitet normalt er stabil og god.

Det primaere behov for vannbehandling skyldes drikkevannsforskriftens krav om tilstrekkelige hygieniske barrierer.
Nedslagsfelt og vannkilde kan i seg selv i noen av disse vannkildene krediteres hygienisk barrierevirkning - se
MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014) - men vannet ma uansett desinfiseres.

Mange «reney innsjger av denne typen, kan ha et vann som fra naturens side er korrosivt slik at korrosjonskontroll-
tiltak er gnskelige for & hindre korrosjon av ledningsnett med pafalgende forverring av vannkvaliteten pga. vannets
transport gjennom ledningsnettet.

Flere vannverk basert pa slike kilder kan klare seg med det vi kan kalle minimumsbehandling bestaende av forbe-
handling (siling), desinfeksjon og evt. korrosjonskontroll.

Denne vanntypen har normalt sa god fysisk/kjemisk kvalitet i forhold til kravene i drikkevannsforskriften, at det ikke
er behov for forbedring av den fysisk/kjemiske kvalitet. Det er imidlertid alltid behov for desinfeksjon og den valgte
desinfeksjonsmetode kan ogsa forbedre den fysisk/kjemiske vannkvaliteten. Starrelsen pa vannverket og variasjoner i
hygienisk ravannskvalitet over aret vil avgjare hvilke prosesstrinn som trengs for alltid & oppna den ngdvendige
hygieniske sikkerheten.

13.2.2.1.Forbehandling
Finsiler (lysapning 0,1- 0,4 mm) benyttes for a hindre at starre partikler som smafisk, lav etc. kommer inn i lednings-
nettet.

13.2.2.2.Desinfeksjon (fjerning og inaktivering av mikrobiell forurensning)
Alle de aktuelle enhetsprosessene for desinfeksjon kan benyttes. Ettersom UV-bestraling er den eneste prosessen
som inaktiverer parasitten Cryptosporidium godt ved normale doser, bar denne desinfeksjonsmetoden innga.

| tilfeller hvor tiltak i nedslagsfelt og vannkilde ikke kan gi god nok barrierevirkning (log-kreditt), vil ikke UV-desinfek-
sjon alene veere tilstrekkelig til a gi «tilstrekkelige hygieniske barrierer». Man ma da utvide vannbehandlingen med
enhetsprosess som gir

= ytterligere inaktivering (kjemisk desinfeksjon)

* partikkelseparasjon

* kombinasjon av de to

Dersom vannet er klart og uten farge (lav turbiditet og lavt humusinnhold), vil klorering vaere det billigste alternativ
som tilleggs-desinfeksjon. Klor gir god barriere-effekt overfor bakterier og virus men darlig overfor parasitter (se
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@degaard et al., 2014). Man ma derfor vurdere faren for parasitt- kontaminering av kilden naye far man evt. velger
denne minimumslasningen.

| enkelte land er det krav om at alt vann, dvs. ogsa vann fra slike gode kilder, skal filtreres. Dette er et alternativ til
bruk av klorering som tilleggs-desinfeksjon - dog betydelig dyrere. For at det (i tillegg til UV-desinfeksjon) skal gi
tilstrekkelig barriereeffekt, ma vannet koaguleres far dybdefiltrering. | koaguleringsanlegg produseres det et metall-
holdig slam som ma ivaretas.

Ozon gir ved de doser som benyttes ved ozonering/biofiltrering, god inaktivering av parasitten Giardia og en viss
inaktivering av Cryptosporidium - samtidig som god inaktivering av bakterier og virus. Dersom vannet har et visst (dog
moderat) innhold av humus (fargetall 10 - 20 mg/I), kan ozonering/biofiltrering vaere et godt alternativ for denne
type kilde - som et tillegg til UV-desinfeksjon. Den samlede inaktiveringseffekten (UV-desinfeksjon, ozon-desinfek-
sjon og partikkelseparasjon) kan da gi tilstrekkelig barriere-effekt - vurdert etter MBA-veiledningen (Jdegaard et al.,
2014).

En annen fordel med denne metoden er at fargen og evt. forekomst av jern og mangan ogsa vil forbedres - selv nar
konsentrasjonene av disse var under kvalitetskravene i drikkevannsforskriften i utgangspunktet. Metoden gir dessu-
ten vannet en tiltalende smak og fjerne evt. lukt og smak dersom det skulle forekomme fra tid til annen.

Det er sveert viktig at denne metoden dimensjoneres og driftes pa en slik mate at man ikke danner overskudd av
BDOC som kan gi ugnsket vekst pa ledningsnettet (se Eikebrokk og Gjerstad, 2015).

Slamproduksjonen ved denne type anlegg er sapass liten og bestar kun av organisk slam og kan derfor normalt
disponeres i naturen.

13.2.3.Oppbygning av behandlingsanlegg

Det kan vaere mange mulige kombinasjoner av enhetsprosesser, men basert pa diskusjonen over trekkes her frem tre
alternativer.

13.2.3.1. Anlegg basert pa minimumsbehandlingen

Med minimumsbehandlingen menes den behandling som kreves som et minimum for 3 tilfredsstille myndighetenes
krav til hygieniske barrierer (se figur 13.1).

UV-UV-bestraling. Vannglass benyttes nar ledningsnettets materiale tilsier korrosjonskontroll.

Vannglass

—| Sil |—> uv 4

Figur 13.1 Oppbygning av anlegg for minimumsbehandling av vann fra lite humuspavirkede innsjeer
(fargetall i ravann < 20 mg Pt/1). Korrosjonskontroll alternativer ikke vist - se kap. 12.

Minimumsbehandlingen kan benyttes der alle fysisk/kjemiske parametere er godt under kravene i drikkevannsfor-
skriften og der en mikrobiell barriere analyse (se Norsk Vann-rapport 209/2014) tilsier at slik behandling er forsvar-
lig. Den gir den billigste behandlingslgsningen for denne vannkildetypen.

Alle metoder for korrosjonskontroll som er omtalt i kap. 12, kan benyttes i kombinasjon med denne anleggsoppbyg-
ningen. Ettersom dybdefiltrering ikke inngar, synes tilsetting av vannglass (se avsnitt 12.4) a vaere mest egnet for

korrosjonskontroll i minimumslgsningen (som antydet i figur 13.1).

For & sikre tilstrekkelige hygieniske barrierer, kan det bli ngdvendig & ta i bruk ytterligere behandlingstiltak. Av slike
skal koagulering/filtrering og ozonering/biofiltrering nevnes her.
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13.2.3.2.Anlegg basert pa koagulering/filtrering
| figur 13.2 er skjematisk vist oppbygning av anlegg for vann fra lite humuspavirkede innsjger basert pa koagulering/
filtrering.

K/F - koagulering/filtrering. UV-UV-bestraling. Stiplet pil betyr at klortilsetting kan vaere aktuelt.

Klor

—> Sil |— K/F uv |—%

Figur 13.2 Oppbygning av anlegg for vann fra lite humuspavirkede innsjeer (fargetall i ravann < 20 mg Pt/1) basert pa koagu-
lering/filtrering. Korrosjonskontroll alternativer ikke vist - se kap. 12.

Denne form for behandling kan benyttes dersom en mikrobiell barriere analyse tilsier at man ikke kan oppna tilstrek-
kelig barriere effekt gjennom minimumsbehandlingen (se avsnitt 13.3.3.1) og er szrlig egnet dersom vannet fra tid til
annen kan ha for haye turbiditet og/eller fargeverdier.

Alle metoder for korrosjonskontroll som er omtalt i kap. 12, kan benyttes i kombinasjon med denne anleggsoppbyg-
ningen. Ettersom koagulering /filtrering inngar er det naturlig & benytte en av de metodene som forutsetter kombinert
koagulering/filtrering og karbonatisering (se avsnitt 12.3).

For & forbedre barriere effekten, spesielt overfor virus, kam det vaere aktuelt & dosere klor i tillegg til UV-bestraling.

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Eikebrokk (2012a).

13.2.3.3.Anlegg basert pa ozonering/biofiltrering

| figur 13.3 er skjematisk vist oppbygning av anlegg for vann fra lite humuspavirkede innsjger basert pa ozonering/
biofiltrering.

O, - ozonering, BioF - biofilter, UV-UV-bestréling. Stiplet pil betyr at klortilsetting kan vaere aktuelt.

°

—> Sil | —> BioF uv —

Figur 13.3 Oppbygning av anlegg for vann fra lite humuspavirkede innsjeer (fargetall i ravann < 20 mg Pt/1) basert pa ozone-
ring/biofiltrering. Korrosjonskontroll alternativer ikke vist - se kap. 12.

Denne form for behandling kan benyttes dersom en mikrobiell barriere analyse tilsier at man ikke kan oppna tilstrek-
kelig barriere effekt gjennom minimumsbehandlingen (se avsnitt 13.3..1). Metoden er szerlig egnet dersom vannet har
noe hayere farge, evt. jern/mangan-innhold og/eller lukt og smak enn det som er gnskelig.

For & forbedre barriere-effekten, spesielt overfor virus, kan det veere aktuelt a dosere klor i tillegg til UV-bestraling.
Alle metoder for korrosjonskontroll som er omtalt i kap. 12 kan benyttes i kombinasjon med denne anleggsoppbyg-
ningen dersom ledningsnettets materiale tilsier korrosjonskontroll. Ved bruk av ozonering og to-trinns biofilter (se
figur 5.3) er det mest naturlige & bruke marmorfilter som farste filtreringstrinn med forutgaende CO,-tilsetting for

karbonatisering.

Tilsetting av vannglass (se avsnitt 12.4) er egnet for korrosjonskontroll dersom man ikke bruker marmorfilter i en
to-trinns filterlgsning.

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Eikebrokk og Gjerstad (2015).
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13.3. Behandling av vann fra moderat humuspavirkede
innsjger og tjern

13.3.1. Typisk vannkvalitet

Dette er en vanlig forekommende vannkildetype i Norge. | de fleste tilfeller har vannkilden har et moderat, men dog
for hoyt fargetall (typisk varierende i omradet 15-40 mg Pt/I). Fargetallet varierer med arstiden og kan vaere under
kravet (20 mg Pt/I) i store deler av aret.

| noen av disse vannkildene er jern-innholdet relativt hayt og fargen kan ogsa vaere pavirket av dette, Spesielt i
innsjger med anaerobe bunnforhold kan ofte bade jern- og manganinnholdet veere for hayt.

Vannet fra disse kildene er normalt sveert blgtt (lavt Ca- og Mg-innhold) og har lav alkalitet.

Partikkelinnholdet er vanligvis lavt men kan vaere varierende og til dels hayt fra tid til annen i vann fra innsjger/tjern
med lav oppholdstid.

Den hygieniske kvaliteten pa vannet kan tidvis veere darlig.

13.3.2.Valg av behandlingsmetode

Denne vannkildetypen krever alltid fjerning av farge og fjerning og inaktivering av mikrobiell forurensning. | enkelte
tilfeller er det i tillegg behov for fjerning av jern og mangan og lukt og smak. Som oftest tilsier ledningsnettet at
korrosjonskontroll bar inkluderes.

Flere av disse vannkildene ligger tett pa urban bebyggelse, og man kan ikke regne med at nedslagsfeltene utgjer en
vesentlig hygienisk barriere - se MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).

Alle de enhetsprosessene og metodene som er omtalt i kap.6 for fierning av humus (og dermed farge) er aktuelle a benytte.

13.3.2.1.Forbehandling
Finsiler (lysapning: 0,1- 0,4 mm) benyttes for a hindre at starre partikler som smafisk, lgv etc. kommer inn i ledningsnettet.

13.3.2.2.Koagulering /filtrering

Koagulering/filtrering gir normalt en god fargefjerning (fargetall < 5 mg Pt/I i behandlet vann) og god turbiditetsfjer-
ning (< 0,2 NTU) og gi en rimelig god barriere effekt - se MBA-veiledningen (Norsk Vann-rapport 209/2014)
dersom driften er innrettet mot dette.

Fargefjerningen innebaerer en reell fjerning av totalt organisk karbon (60 - 70 %) og behandlet vann har god biologisk
stabilitet.

Vanligvis vil vannets pavirkes positivt ogsd mht. en rekke andre parametere, f.eks. jern og/eller mangan og i en viss
grad lukt og smak-stoffer og organiske mikroforurensninger.

Valg av koagulant ma gjares i lys av anleggsoppbygningen for gvrig, f.eks. valg av metode for korrosjonskontroll (se
avsnitt 12.3) og ravannets kvalitet (pH og alkalitet). Normalt velges metalliske koagulanter (basert pa jern eller alumi-
nium), og man ma velge dimensjonerende dose slik at ikke for haye restkonsentrasjoner kan forekomme i behandlet
vann ved normal drift (korrekt koagulerings-pH) (se avsnitt 5.2.4). Prosessen krever derfor god kontroll og styring og
kan vaere utfordrende & drive dersom ravannskvaliteten varierer mye.

Koaguleringsanlegg produserer et metall-holdig slam som ma behandles og disponeres. Dersom anlegget ligger slik

til, er det normalt at slammet (i form av filterspylevann) ledes til avlgpet. | store anlegg, er det vanlig av slammet
fortykkes og avvannes for det deponeres.
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Benyttes koagulering /filtrering for fargefjerning, kan alle de metodene som er skissert i kap 12 benyttes. Szerlig egnet
er de metodene for karbonatisering som er basert pa anlegg med koagulering/filtrering (se avsnitt 12.3).

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Eikebrokk (2012a),

13.3.2.3.Membran(nano)filtrering

Denne metoden fjerner farge og turbiditet tilnzermet fullstendig. Den gir en meget god barriere mht. mikrobiell
forurensning sa lenge membranen er intakt, og den fjerner organiske mikroforurensninger samt lukt og smaksstoffer
rimelig godt.

Fargefjerningen innebaerer en reell fjerning av totalt organisk karbon (70 - 80 %) og behandlet vann har god biologisk
stabilitet selv om det er de minst stabile fraksjoner av humusen som er igjen i vannet etter behandling. Valg av for fin
nominell pore-apningen i membranen (< 2 -3 nm), kan fjerning av kalsium (hardhet) bli starre enn gnsket.

Metoden krever omfattende bruk av vaskekjemikalier, krever hgye driftstrykk og er avhengig av utbytting av membra-
ner etter en viss tid (5-10 ar). Metoden er derfor & anse som dyr (kr/m3 ) i kapitalisert kostnad og benyttes
mest pa sma anlegg (< 10.000 pe).

behandlet vann

Metoden er tilnaermet uavhengig av ravannets farge og den egner seg derfor godt der fargetallet er seerlig hayt (se
avsnitt 5.3). Innhold av finpartikulzert materiale (leirpartikler, breslam etc.) bidrar sterkt til beleggdannelse pa
membranen og metoden egner seg best der turbiditeten er lav (< 0,5 NTU). Hvis ikke, bar vannet forbehandles pa en
slik mate at finpartikulaert materiale (> 1 um) fjernes.

Det er en utfordring a kunne sikre at membranen til enhver tid er intakt. Om det ikke er det, vil barriereeffekten
reduseres drastisk.

Benyttes membran(nano)filtrering for fargefjerning er det mest hensiktsmessig a benytte marmorfilter eller tilsetting
av vannglass som etterbehandling.

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Hem og Thorsen (2008).

13.3.2.4.0zonering/biofiltrering

Denne metoden kan fjerne fargen godt (er avhengig av ozon-dosen) og turbiditet rimelig godt. Metoden gir kun en
moderat (10 -30 %) fjerning av total organisk karbon. Ozoneringen produserer biologisk nedbrytbart organisk karbon
(BDOC) som forutsettes fiernet (ned til 0,15- 0,2 mg BDOC/I) i anlegget. Dersom anlegget ikke er korrekt dimensjo-
nert og drevet, kan innholdet av BDOC i utlgpsvannet bli sa hayt at det forarsaker biologisk vekst pa ledningsnettet.

Jern og mangan som matte finnes i vannet vil oksideres, felle ut og separeres, spesielt i anlegg der marmorfilter
benyttes (se figur 5.3.b), der pH er gunstig for dette.

De relativt haye dosene av ozon som benyttes, gir en god fjerning av lukt og smak og kan ogsa forventes a gi en viss
fierning av enkelte organiske mikroforurensninger. Dette er imidlertid avhengig av hvilket stoff det er snakk om.

Ozon gir ved de doser som benyttes ved ozonering/biofiltrering, sveert god inaktiverings-effekt for bakterier, virus og
parasitten Giardia og en viss inaktivering av parasitten Cryptosporidium. Den samlede inaktiveringseffekten (UV-des-
infeksjon, ozon-desinfeksjon og partikkel-separasjon) vil kunne gi tilstrekkelig barriere-effekt - vurdert etter

MBA-veiledningen (Jdegaard et al., 2014).

Benyttes ozonering/biofiltrering til fargefjerning er det mest hensiktsmessig & benytte marmorfilter (med foregaende
CO_-tilsetting) for dybdefilteret (se figur 5.3.b).

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Eikebrokk og Gjerstad (2015).
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13.3.2.5.Sorpsjonsmetoder - ionebytting og adsorpsjon pa aktivt kull

Bade ionebytting og adsorpsjon pa aktivt kull kan benyttes for denne type vannkilde, men spesielt aktivt kull er ikke &
anbefale som eneste metode for fjerning av humus. Dette skyldes den lave adsorpsjonskapasiteten som erfares pga.
at store adsorberte humusmolekyler blokkerer de fine porene i aktivt kull. Som etterbehandling (etter andre humus-

fijerningsmetoder) kan aktivt kull med fordel benyttes for a fjerne lukt og smak og organiske mikroforurensninger (se
kap. 7 og kap. 10).

lonebytting er benyttet pa sma vannverk, men andre metoder anses mer hensiktsmessige. Dette skyldes den relativt
kompliserte driften av ionebytter-anlegg (se avsnitt 5.5) med bruk av regenereringskjemikalier samt behovet for
disponering av brukt regenereringslasning.

13.3.3.Oppbygning av behandlingsanlegg
Det kan vaere mange mulige kombinasjoner av enhetsprosesser, men basert pa valget av metode for fargefjerning,
trekkes her frem de mest naturlige alternativer.

13.3.3.1. Anlegg basert pa koaguleringsanlegg for fargefjerning
| figur 13.4 er vist typisk oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspavirkede innsjger (fargetall i ravann:

15-40 mg Pt/I) basert pa koagulering/filtrering

K - koagulering, Fl - flokkulering, GS - grovseparasjon (sedimentering/flotasjon), Filt.-filtrering, UV - UV-bestraling. Stiplede bokser og
piler betyr at det indikerte kan (men ikke ngdvendigvis) forekomme.

Alkalium, = Koagulant Flokkulant Klor

l K[> FL = GS 1% Filt. uv s

—> Sil ¥

Figur 13.4 Oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspavirkede innsjeer(fargetall i ravann: 15- 40 mg Pt/1) basert pa
koagulering/filtrering. Korrosjonskontroll alternativer ikke vist - se kap. 12.

De fleste anlegg for denne vannkilde-typen vil vaere oppbygget uten grovseparasjonssteg - som direkte eller kontakt-
filtreringsanlegg (se figur 4.1). Dersom doseringsbehovet er > 2,5 mg Al/I eller > 5,0 mg Fe/I (tilsvarer koagulant-
behovet ved et fargetall pa ca. 40 mg Pt/I i humusvann med lav turbiditet), bar man overveie a inkludere grovsepara-
sjonssteg. Ved doseringsbehov > 3,0 mg Al/l eller > 6,0 mg Fe/I (tilsvarer koagulant-behovet ved et fargetall pa ca.
50 mg Pt/l'i humusvann med lav turbiditet) anbefales bruk av grovseparasjon.

Dersom grovseparasjon inkluderes, kan bade sedimentering (se avsnitt 4.5) og flotasjon (se avsnitt 4.6) benyttes.
Begge disse grovseparasjonsmetodene vil kunne gi en SS-belastning pa etterfalgende filter pa < 2 mg SS/I. Dette vil

bidra til betydelig lengre filtergangtider for filteret enn uten grovseparasjon.

Filteret kan veere basert pa alle typer dybdefilter (se avsnitt 4.7) eller membran(UF eller MF)-filtrering (se avsnitt
4.8). Bruk av ultrafiltrering vil gi noe mer robust mikrobiell barriere enn dybdefiltrering.

For & forbedre barriere effekten, spesielt overfor virus, kan det vaere aktuelt & dosere klor i tillegg til UV-bestraling.
Alle metoder for korrosjonskontroll som er omtalt i kap. 12 kan benyttes i kombinasjon med denne filteroppbygningen
(ikke inntegnet i figur 13.4). De metodene som er nevnt i avsnitt 12.3 (kombinert koagulering /filtrering) er seerlig
egnet dersom man ansker a benytte karbonatisering for korrosjonskontroll.

13.3.3.2. Anlegg basert pA membran(nano)filtrering for fargefjerning

| figur 13.5 er vist skjematisk oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspavirkede innsjger(fargetall i ravann:

15-40 mg Pt/I) basert pa fargefjerning med membran(nano)filtrering.

Som forbehandling kan mikrosil eller sandfiltrering benyttes. Mikrosilen bar ha poreapning < 50 um - helst <10 pm.
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Membranfiltersteget kan bade vaere basert pa spiralmembraner (vanligst) og hulfiber-membraner. Man ma paregne
bytting av membraner minst hvert 10 ar.

MemF - memban(nano)filtrering, UV - UV-bestraling.

—> Sil  |—> MemF uv —

Figur 13.5 Oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspdvirkede innsjger(fargetall i ravann: 15 - 40 mg Pt/1) basert pa
membran(nano)filtrering. Korrosjonskontroll alternativer ikke vist - se kap.12.

| denne typen anlegg synes bruk av marmorfilter i etterkant av membranfilteret eller tilsetting av vannglass & vaere
mest hensiktsmessig for korrosjonskontroll.

Metoden er sarlig egnet for vann fra sterkt humuspavirkede innsjger og tjern (se avsnitt 13.4).

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Hem og Thorsen (2008).

13.3.3.3.Anlegg basert pa ozonering/biofiltrering for fargefjerning

| figur 13.6 er skjematisk vist typisk oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspavirkede innsjger basert pa
ozonering/biofiltrering for fargefjerning.

O, - ozonering, BioF - biofilter (ett-trinns eller to-trinns), UV - UV-bestraling

k

—> Sil |—> BioF uv —

Figur 13.6 Skjematisk oppbygning av anlegg for vann fra moderat humuspavirkede innsjeer basert pa ozonering/biofiltrering.
Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap.12.

Som forbehandling til denne anleggsoppbygningen er det tilstrekkelig med lysapning i finsil-omradet (0,1- 0,4 mm)
for denne vanntypen.

Ozon tilsettes vanligvis via en injektor til et rer som utgjer kontakt-tanken og farer det ozonholdige vannet til en korrekt
dimensjonert reaksjonstank der ozon dekomponeres og primart oksygen bobles ut. Kontakt-/reaksjonstank ma vaere
lukket for & forhindre at ozonholdig gass kommer inn i rommet. Gassavdraget ledes ut via en ozon-destruksjonsenhet.

Oppholdstiden i vannet fer det nar biofilteret ma veere tilstrekkelig til at all ozon er forbrukt far vannet nar biofilteret
(se avsnitt 5.4.4.2).

Biofilter-anlegget kan oppbygges i to eller ett trinn (se figur 5.3). Ved a benytte to-trinns-anlegg med marmor-filter i
farste trinn (se figur 5.3.b), oppnas pH-kontroll samt korrosjonskontroll giennom karbonatisering. Alternativt kan
man bruke et grovt filtermedium (plastlegemer, Filtralite) i farste trinn med alkali-tilsetting foran for pH-kontroll
dersom korrosjonskontroll ikke ansees & vaere pakrevet (ledningsnett i plast) eller dersom man velger vannglasstil-
setting for korrosjonskontroll.

Dersom man benytter kombinert biofilter og separasjonsfilter (se figur 5.3.c) er det hensiktsmessig a bruke fler-me-
dium filter med et grovt filterlag (antrasitt, Filtralite eller tilsvarende) over et finere lag (i nedstrems filter varianten)
eller et en-media (f.eks. Filtralite) med stor variasjon i kornstarrelse (i oppstrems filter varianten).

Dersom man benytter aktivt kull i hele eller deler av filtersengen, vil man oppleve sveert god humusfjerning (som

TOC) i starten pga. adsorpsjon, men denne vil avta til normale nivaer etter at adsorpsjonsplassene blir opptatt av
humusmolekyler. Deretter vil ikke adsorpsjonen spille noen rolle i fjerningen av TOC.
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Fordelen med & benytte to-trinns biofilteranlegg, er at man far bedre kontroll pa biomassen som skal foresta nedbryt-
ningen. Biofiltertrinnet vil kunne tilbakespyles langt sjeldnere enn separasjonstrinnet slik at en sterre biomasse blir
tilgjengelig for nedbrytningen. Dette gir en mer robust lzsning.

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Eikebrokk og Gjerstad (2015).

13.4. Behandling av vann fra sterkt humuspavirkede innsjger

Dette er en type vannkilde som ofte ma benyttes (i mangel pa bedre) ved sma vannverk i Norge.

13.4.3.1. Typisk vannkvalitet

Vannet er normalt blgtt (< 5 mg Ca/I) med lav alkalitet (< 0,5 mekv/1). Fargetallet ligger typisk i omradet 40 -100
mg Pt/I, og innholdet av organisk stoff i omradet 4 -7 mg C/I og det er typisk at fargetallet (og TOC) varierer mye
over aret, med de hgyeste verdiene pa sensommer og hast og de laveste pa vinteren og varen. Turbiditeten i slike
vannkilder er vanligvis lav (< TNTU) men kan pavirkes av kraftig nedbgr. Denne vannkilde-typen er ogsa vanligvis
utsatt for mikrobiell forurensning fra mennesker og dyr og ettersom innsjgen vanligvis er liten og oppholdstiden kort
vil en forurensning i nedslagsfeltet pavirke kvaliteten pa inntaksvannet til vannverket raskt.

Det er ikke uvanlig at vann fra denne kildetypen avgir en jordaktig lukt og smak.

13.4.1. Valg av behandlingsmetode

Malet med behandlingen er, som oftest, farst og fremst a fjerne farge og sikre tilstrekkelige hygieniske barrierer.

| tillegg til fargefjerningen kan det vaere gnske om a behandle vannet med tanke pa @ minimere korrosjon pa lednings-
nettet (korrosjonskontroll), selv om mange av de sma anleggene har ledningsnett i overveiende plastmateriale slik at
korrosjonskontroll ansees for a vaere mindre viktig.

Det er i hovedsak to metoder som er aktuelle for denne type vannkilde:

* Anlegg basert pa koagulering /filtrering

* Anlegg basert pa membran(nano)filtrering

Ozonering/biofiltrering anbefales ikke som behandlingsmetode for fjerning av humus for denne vannkildetypen.

13.4.1.1. Forbehandling
Finsiler (lysapning 0,1- 0,4 mm) benyttes for a hindre at starre partikler som smafisk, lav etc. kommer inn i lednings-
nettet.

13.4.1.2.Anlegg basert pa koagulering for fargefjerning

Koaguleringsanlegg for denne type vannkilde blir som beskrevet for anlegg for moderat humuspavirkede innsjger
(se avsnitt 13.3.2.2) - med den forskjell at det anbefales at det alltid benyttes et grovseparasjonssteg foran filteret
(ved fargetall > 40 i middel) for a gke robustheten i anlegget (feerre filterspylinger etc.)

Variasjonen i ravannskvalitet er en saerlig utfordring i koaguleringsanlegg for denne vannkildetypen, seaerlig fordi
prosessen krever styring av koaguleringsdose og -pH.

Alle metoder for korrosjonskontroll som er omtalt i kap. 12 kan benyttes i kombinasjon med denne anleggsoppbyg-
ningen. De metodene som er nevnt i avsnitt 12.3 (med kombinert koagulering /filtrering) er seerlig egnet dersom man
gnsker a benytte karbonatisering for korrosjonskontroll. Ved sma anlegg (som gjerne er de som ma ta til takke med
denne vannkildetypen) synes bruk av vannglasstilsetting & vaere mest hensiktsmessig.
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13.4.1.3.Anlegg basert pa membran(nano)filtrering for fargefjerning

Ogsa membranfiltreringsanlegg (basert pa nanofiltrering) for denne type vannkilde blir i hovedsak som for anlegg for
moderat humuspavirkede innsjger (se avsnitt 13.3.2.3). Det er mindre a holde styring med i driften av membranan-
legg enn koaguleringsanlegg, og denne metoden er derfor mindre pavirket av raske variasjoner i ravannskvalitet.

| denne typen anlegg synes tilsetting av vannglass a veere den mest hensiktsmessige metoden for korrosjonskontroll.
Alternativet er marmorfilter nedstrems membran(nano)filter.

Driftserfaringer med metoden er beskrevet i Hem og Thorsen (2008).

13.4.2.0ppbygning av behandlingsanlegg
| hovedsak blir oppbygningen av anlegg for sterkt humuspavirkede innsjaer og tjern med de anbefalte metoder
tilsvarende den for anlegg for moderat humuspavirkede innsjger - se avsnitt 13.3.

13.4.2.1.Anlegg basert pa koagulering for fargefjerning
Typisk anleggsoppbygning er vist i figur 13.4. Det anbefales imidlertid at det benyttes et grovseparasjonssteg foran
filteret (ved fargetall > 40 i middel) for & gke robustheten i anlegget (faerre filterspylinger etc.).

13.4.2.2.Anlegg basert pa membran(nano)filtrering for fargefjerning
Typisk anleggsoppbygning er vist i figur 13.5.

13.5. Behandling av vann fra eutrofierte innsjaer

13.5.1. Typisk vannkvalitet

Det er ikke uvanlig at vannverk ma velge vannkilder som ligger i naeringsstoffbelastede nedslagsfelt som farer til
algebelastede vannkilder. Frittsvevende alger representerer en stor partikkelmengde og kan samtidig gi opphauv til
algeprodusert lukt og smak pa vannet og utskillelse av algetoksiner. Vannet kan ogsa veere humusholdig.

Vannet kan inneholde kjemiske forurensinger fra jordbruksdrift (pesticider av ulik slag) og kan ha hgyt nitrat- eller
ammonium-innhold pga. gjedsling av jordsmonn rundt innsjgen.

Denne type vannkilde krever derfor omfattende behandling - ikke ulik den som kreves for forurensningsbelastede elver.

13.5.2.Valg av behandlingsmetode

Det er vanlig a benytte et koaguleringsanlegg (se avsnitt 4.2) som stammen i anlegget, ofte med grovseparasjon
(spesielt flotasjon) og i tillegg inkludere et steg med adsorpsjon (brukt alltid eller tidvis)(se avsnitt 7.2 og 10.2) gjerne
kombinert med kjemisk oksidasjon (f.eks. basert pa ozon)(se avsnitt 7.3 og 10.2) for fierning av lukt og smak og
algetoksiner.

13.5.3.Oppbygning av behandlingsanlegg
Det kan vaere mange varianter for oppbygning av behandlingsanlegg for denne vanntypen, men én som skulle mgte
de fleste utfordringene man kan forvente a mgte er vist i figur 13.7.

Koaguleringsanlegget bygges opp pa samme mate som anlegg for behandling av vann fra elver (se avsnitt 13.6), dvs.
med grovseparasjonssteg. For denne type vannkilde er flotasjon spesielt godt egnet. Man kan selvsagt benytte anlegg
uten grovseparasjonssteg (direkte- eller kontaktfiltreringsanlegg) dersom algekonsentrasjonen/partikkelinnholdet er
relativt sett lav eller er hay kun i kortere perioder (med algeoppblomstring). Man ma da benytte fler-media filter med
spesielt grovt filtermedium med farste filterlag for & kunne ta imot store slammengder i perioder uten at gangtiden
blir uakseptabelt lav.

For & kunne handtere lukt og smaksproblemer og evt. algetoksiner bar anlegget inneholde et aktivkull-steg fortrinns-

vis kombinert med tilsetting av oksidasjonsmiddel. Det finnes flere varianter av oksidasjonslasninger. Det vanligste i
den oppbygning som er vist i figur 13.7, er tilsetting av ozon.
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K - koagulering, FI - flokkulering, GS - grovseparasjon (sedimentering/flotasjon), Filt.-filtrering, Oks - oksydasjonsreaksjonsbasseng, GAC
- granulaert aktivt kull filter UV - UV-bestraling. Stiplede bokser og piler betyr at det indikerte kan (men ikke ngdvendigvis ma) foreligge.

Klor

Alkalium, = Koagulant Flokkulant J/ 0, eller annen sterk oksydant

<
-
y

—> Sl Filt.

K| FL 1 GS

Oks - GAC |—] UV

Figur 13.7 Skjematisk oppbygning av behandlingsanlegg for eutrofierte innsjeer. Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist
- se kap. 12.

Det kan imidlertid ogsa vaere aktuelt & benytte avanserte oksidasjonsprosesser, f.eks. UV/H,O_-behandling, som i sa
fall vil overflgdig-gjare UV-bestraling som siste enhetsprosess.

Den mikrobielle barriere-effekten fra denne type anlegg vil veere svaert god med barriere-kreditt bidrag bade fra
koaguleringssteget, fra oksidasjonssteget og fra desinfeksjonssteget.

Dersom lukt og smak er et sesongmessig problem (under algeoppblomstring) kan det vaere mer aktuelt & benytte
pulver aktiv kull som da mest hensiktsmessig tilsettes til flokkuleringsbassenget (evt. far filteret) i den tid av aret da
lukt- og smaksproblemene forekommer.

| figur 13.8 er vist eksempel pa oppbygning i en slik situasjon der man evt. benytter direkte- eller kontaktfiltrering og
utelater oksydasjonstrinnet.

K - koagulering, FI - flokkulering, GS - grovseparasjon (sedimentering/flotasjon), PAC - pulver aktivt kull, Filt.-filtrering (dybde- eller
membran(UF/MF)-filtrering), UV - UV-bestraling. Stiplede bokser og piler betyr at det indikerte kan (men ikke ngdvendigvis ma) foreligge.

Alkalium = Koagulant PAC Klor

<

—> Sil Filt. uv >

Figur 13.8 Skjematisk oppbygning av behandlingsanlegg for eutrofierte innsjeer der lukt og smak bare tidvis er et problem.
Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap. 12.

Alle metoder for korrosjonskontroll, som er omtalt i kap. 12, kan benyttes der ledningsnettet tilsier slik at korrosjons-
kontroll begr inkluderes. Ettersom koaguleringsanlegg normalt vil vaere en del av prosessoppbygningen vil de metoder
som kombinerer koaguleringsanlegg og korrosjonskontroll (se avsnitt 12.3) vaere spesielt egnet.

13.6. Behandling av vann fra elver og bekker

13.6.1. Typisk vannkvalitet

Elver er ofte leirfarende med (til tider) hay turbiditet og hayt fargetall. De er ogsa svaert ofte resipient for kommunalt
og industrielt avlapsvann, og derfor mikrobielt og kjemisk forurensede. Forurensning fra kommunalt avigp kan
dessuten gi hayt innhold av lett nedbrytbart organisk stoff. Industriutslipp og landbruksavrenning kan i tillegg gi
pavirkning av bade uorganiske (tungmetaller) og organiske mikroforurensninger (pesticider, lasningsmidler etc.).
Landbruks-avrenning kan i tillegg til a gi grobunn for algevekst, ogsa gi haye konsentrasjoner av nitrat.

Mens mange vannverk i andre land ma ta til takke med slike darlige drikkevannskilder, er det mindre vanlig a benytte
slike vannkilder i Norge, men Glomma er, for eksempel, vannkilde for store vannverk.
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13.6.2.Valg av behandlingsmetode

Denne type vannkilder krever omfattende vannbehandling som tar sikte pa a fjerne partikler, bade uorganiske
(leirkolloider), organiske (alger og bakterier), humus, organiske mikroforurensninger (pesticider, industrielle miljagif-
ter etc.), lukt og smaksfremkallende stoffer og laste uorganiske stoffer (nitrater, fosfater, tungmetaller etc.). | tillegg
ma vannet forbehandles (siles), desinfiseres og vanligvis gjennomga korrosjonskontroll.

13.6.3.Oppbygning av behandlingsanlegg

For denne type vannkilde benyttes normalt et koaguleringsanlegg som stamme, med grovseparasjonssteg (flotasjon,
lamellsedimentering eller lignende) far filtreringssteget. Normalt vil man ogsa inkludere et aktivt kull steg kombinert
med oksidasjon for & ta hand om organiske mikroforurensninger og fjerning av lukt og smak, dvs. den samme
oppbygning som et anlegg for eutrofierte innsjger. Oppbygningen blir derfor tilsvarende den som er anvist i figur 13.7.

Det er typisk for denne type vannverk at man bruker mange prosesser hvor den ene kan vaere «back-up» dersom noe
skulle hende med den andre.

Pa grunn av den utfordrende mikrobielle situasjonen benyttes vanligvis klor som sluttdesinfeksjon, i tillegg til
UV-desinfeksjon for & sikre den hygieniske barrierevirkning mot adenovirus.

Alle metoder for korrosjonskontroll, som er omtalt i kap. 12, kan benyttes der ledningsnettet tilsier slik at korrosjons-
kontroll ber inkluderes. Ettersom koaguleringsanlegg normalt vil vaere en del av prosessoppbygningen vil de metoder
som kombinerer koaguleringsanlegg og korrosjonskontroll (se avsnitt 12.3) vaere spesielt egnet.

13.7.Behandling av grunnvann fra brgnner i lgsmasser

Med grunnvann i lasmasser inkluderes her bade «genuint» grunnvann og grunnvann som er skapt gjennom infiltra-
sjon av overflatevann i lasmasser (inkludert elvebankinfiltrasjon).

13.7.1. Typisk vannkvalitet
Grunnvann fra lasmasser er ofte av god kvalitet som falge av de prosesser (biologiske, fysiske og kjemiske) som
foregar ved vannets passasje gjennom grunnen.

Vanligvis er innholdet av potensielt patogene mikroorganismer lavt. Passasjen gjennom lgsmasseavsetningen gir
derfor en hygienisk barrierevirkning dersom oppholdstiden i grunnen er tilstrekkelig lang (se MBA-veiledningen,
Norsk Vann-rapport 209/2014). Normalt ma imidlertid vannet ogsa desinfiseres for a sikre tilstrekkelige hygieniske
barrierer.

Grunnvann fra lgsmasser har ofte for hgyt innhold av jern- og/eller mangan, og det er ofte oksygenfattig. Ofte har
vannet dessuten for hgyt innhold av aggressiv CO,. Det kan ha for hay hardhet, men problematisk hay hardhet er sjel-
den i Norge. Det er vanligere i grunnvann i fjell (se avsnitt 13.8)

13.7.2. Valg av behandlingsmetode
Grunnvannsverk av denne typen har ofte kun behov for desinfeksjon og oksygenering. | mange tilfeller er imidlertid
fierning av aggressiv CO, nadvendig, og ganske mange grunnvannsverk trenger a fjerne jern og mangan.

Det kan ogsa veere behov for fjerning av lukt og smak (f.eks. forarsaket av sulfid), radionukleider (primaert radon) og i
sjeldne tilfeller nitrogenforbindelser (primaert nitrat - i enkelthusbranner i landbruksdistrikt).

13.7.3. Oppbygning av behandlingsanlegg

13.7.3.1. Anlegg for oksygenering, CO,-avdrivning og desinfeksjon
Anlegg for denne type vannkilde (som ikke har andre behandlingsbehov) blir svaert enkle, typisk som vist i figur 13.9.

120 NORSK VANN RAPPORT 212/2015




Anlegg for behandling av grunnvann har ikke behov for sil for forbehandling ettersom vannet ikke vil inneholde starre
artikler.

L = luftningsanlegg, UV - UV-bestraling.

—>| L —>| UV |—

Figur 13.9 Typisk oppbygning av anlegg for grunnvann i lasmasser som ikke trenger jern- og/eller manganfjerning.
Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap 12.

Lufteanlegget ma vaere slik utformet og dimensjonert at man bade oppnar oksygenering og CO,-avdrivning, dersom
det ogsa er behov for det siste (se avsnitt 12.2.1). Boble-/plate-luftere vil egne seg godt for formalet, men ogsa andre
typer av luftere kan benyttes (se avsnitt 8.2.3).

Riktig dimensjonert vil luftingen ogsa gi god fjerning av H_S (lukt og smak) og radon - dersom det skulle veere et
problem.

Pga. den mikrobielle barriere-effekt som passasje gjennom grunnen gir, vil UV-desinfeksjon alene normalt gi tilstrek-
kelig barriere effekt for denne type vannkilde. Normalt brukes marmorfilter eller tilsetting av vannglass for korro-
sjonskontroll i slike anlegg. | sa fall bar marmorfilteret plasseres far UV mens vannglass ma tilsettes etter UV.

13.7.3.2. Anlegg for fjerning av jern og mangan (evt. i tillegg til det som er nevnt i 13.7.3.1)
Anlegg for fjerning av jern- og mangan kan enten vaere basert pa utfelling (se figur 13.10), oksidasjon/sorpsjon i
grennsandfilter (se figur 13.11) eller biofiltrering (se figur 13.12).

L = luftningsanlegg, Filt - filteranlegg, UV - UV-bestraling. Stiplede piler betyr at det indikerte kan (men ikke ngdvendigvis ma) foreligge

Alkalium , Oksidasjonsmiddel

G

|

Filt. uv —

Figur 13.10 Anlegg for fierning av jern og mangan i grunnvann basert pa utfelling.
Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap 12.

| anlegg basert pa utfelling ma vannet vanligvis tilsettes et alkalium for a fa pH tilstrekkelig opp (pH = 7,5-8) til at
oksidasjonen gjennom lufting gar tilstrekkelig fort (se avsnitt 9.2.2). Dersom det er behov for a fjerne mangan ma pH
okes til > 9 eller man ma tilsette et kraftigere oksidasjonsmiddel (f.eks. O3, ClIO,, KMnO, eller H,0,) fer filteret.

Ettersom slamproduksjonen ved utfelling av jern og mangan er beskjeden, blir filtergangtiden lang - selv i en-media
filtre. Det anbefales likevel a benytte to-media filtre eller oppstrems en-media filtre (se avsnitt 4.7.3).

GSF = grgnnsandfilter, UV - UV-bestraling

Alkalium Kalimpermanganat

GSF uv —

Figur 13.11 Oksidasjon/sorpsjon i grennsandfilter. Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap. 12.
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Bruk av grgnnsandfilter (se avsnitt 9.2.3) er begrenset til sma anlegg der mangan er et problem (evt. i tillegg til jern).
Normalt behgver ikke alkalium tilsettes, men nar pH < 6,5 bar pH korrigeres til ca. 7.

L = luftningsanlegg, BioF = biofilter, UV - UV-bestraling

—>! L i->| BioF v —

Figur 13.12 Fjerning av jern og mangan i biofilter. Korrosjonskontroll alternativer er ikke vist - se kap. 12.

Nar jern og mangan fjernes i biofilter (se avsnitt 9.2.4) er det som oftest nadvendig a lufte vannet farst (ogsa for a
oppna det som er nevnt i avsnitt 13.7.3.1). Det er imidlertid normalt ikke behov for noen kjemikalietilsetting.

13.8. Behandling av vann fra fjellbrgnner

13.8.1. Typisk vannkvalitet
Grunnvann fra fiellbranner ma forutsettes a ha en langt darligere kvalitet enn grunnvann fra lgsmasser - spesielt ma
man forutsette at den hygieniske kvaliteten er darligere.

Den fysisk/kjemiske kvaliteten pa grunnvann fra fjellbrgnner er sveert avhengig av geologien i berggrunnen som
brannen er plassert i. Noen fjellbrgnner kan gi liknende kvalitet som grunnvann i lassmasser men ofte er vannets
oppholdstid i grunnen liten (pga. slepper og sprekker i fjellet) slik at vannet mer ligner omliggende overflatevann.

Den mikrobielle kvaliteten i vann fra fjellbranner kan ofte vaere darlig dersom lasmasse-overdekningen er tynn. Saerlig
gjelder dette for branner med darlig teknisk utforming, som manglende tetting mellom brannrar og borehull samt
ufullstendig overflatevanndrenering rundt brenntopp.

Vannet kan ha hgyt jern og manganinnhold samt relativt hgyt mineralinnhold generelt, som gir forhayet hardhet og
hgy alkalitet og i sjeldnere tilfeller for hayt innhold av radon, uran og fluorid avhengig av berggrunn.

13.8.2.Valg av behandlingsmetode

Valg av behandlingsmetode for grunnvann i fijell ganske lik den for grunnvann i lasmasser (se avsnitt 13.7). Forskjellen
er at barriere-kreditten som kan oppnas er mindre enn for lasmasse-anlegg og derfor at kravet til mikrobielle
barrierer er starre.

Dette kan innebaere at UV-desinfeksjon alene ikke er tilstrekkelig og at man ma legge inn mer omfattende mikrobielle
barrierer, f.eks. gjennom ytterligere desinfeksjonstiltak (kjemisk desinfeksjon og eller partikkelseparasjon). Dette ma
vurderes i hvert enkelt tilfelle.

Dessuten er det mer vanlig at grunnvann fra fjellbrgnner er hardt og at tiltak for fjerning av hardhet kan vaere pakre-
vet. Normalt vil det skje ved ionebytting (se avsnitt 9.3.3) i sma anlegg og utfelling i pellet-reaktor i store anlegg (se
avsnitt 9.3.2).

13.8.3.0ppbygning av behandlingsanlegg
Oppbyggingen av behandlingsanlegg for vann fra fjellbranner vil vaere lik den fra lasmasser dersom kvaliteten mest
kan sammenlignes med denne og fra omliggende overflatevann dersom kvaliteten mest kan sammenlignes med

dette. Vann fra fjellbranner ma alltid desinfiseres, vanligvis med UV.

Seerlig skal man vaere oppmerksom pa et potensielt behov for fjerning av radionukleider og hardhet.
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13.9. Behandling av saltvann (havvann og brakkvann)

Med saltvann menes her havvann og brakkvann som er pavirket av havvann, f.eks. ved havvannsinntrengning til
grunnvann som benyttes til drikkevann. Begge vanntypene har betydelig hgyere saltinnhold enn ferskvann og omtales
derfor sammen her.

Det er meget sjelden at havvann benyttes til vannforsyning i Norge. Det kan imidlertid forekomme at dette er den
mest hensiktsmessige vannkilde for noen bosettinger pa ayer langs kysten og pa installasjoner til havs utenfor
norskekysten.

Brakkvann oppstar farst og fremst der havvann trenger inn til grunnvannet i grunnvannsforsyninger langs kysten.
Dette er en sterkt ugnsket situasjon som bar unngas, men har det engang skjedd kan det veere aktuelt a benytte
vannkilden fortsatt - men na betraktet som en saltvannskilde.

13.9.1. Typisk vannkvalitet

Det som primeert skiller havvann og brakkvann fra ferskvann er det haye saltinnholdet. Vannet har dessuten generelt
et hayt mineralinnhold med hay alkalitet og hardhet. Vannet som er aktuelt & benytte til vannforsyning har normalt
lavt partikkelinnhold men dette kan vaere hayere i havvann pga. algeoppblomstring i sjgen.

13.9.2. Valg av behandlingsmetode

Saltvann behandles med membranfiltrering gjennom omvendt osmose eller i fordampningsanlegg (destillasjonsan-
legg). Begge metoder krever sveert hgyt energiforbruk og de kapitaliserte kostnadene for behandlingen er mange
ganger hayere enn selv den mest omfattende behandling av ferskvann. Ved bruk av fler-trinns inndamper og vaku-
um-destillasjon kan energiforbruket ved fordampning reduseres, men det vil likevel vaere hgyere enn ved omvendt
osmose, som har et energiforbruk (3-6 kWh/m?3) som ligger langt over alle metoder som benyttes for behandling av
ferskvann.

Avsaltet vann er farge-, partikkel og mikrobe-fritt og uten mineraler. Det smaker derfor ikke spesielt godt. Det er ikke
uvanlig at man tilsetter stoffer for 8 bedre smaken.

13.9.3. Oppbygning av behandlingsanlegg
Oppbygningen av anlegg er avhengig av nadvendigheten av forbehandling og metode for avsalting. Dersom vannet

har lav turbiditet (uforurenset og algefritt havvann eller saltpavirket grunnvann) kan forbehandling utelates.

Sveert ofte ma imidlertid vannet som skal behandles i RO anlegg forbehandles. Det er da vanlig a bruke tradisjonelle
koaguleringsanlegg (evt. basert pa membranfiltrering) til dette.
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