
195VATTEN · 3 · 12

AnAmmox i huvudströmmen – vAd är problemet?

Anammox in the mainstream – what is the problem?
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Abstract
When Swedish wastewater treatment plants were rebuilt to include enhanced nitrogen removal, anaerobic am-
monium oxidation (anammox) was far from being a mature technology. During the 2000s, the process has been 
introduced into sludge liquor treatment worldwide. The step to introduce anammox in the mainstream is de-
creasing, but lab- and pilot-scale studies on real municipal wastewater are yet lacking. However, several pilot 
studies are ongoing or will be started shortly. Difficulties to introduce anammox in the mainstream are still 
many. Anammox is favored by a separate treatment step for COD removal, by outcompeting nitrite oxidisers 
with the help of low oxygen concentrations, intermittent aeration and competition with anammox bacteria for 
nitrite, and by having a long solid retention time. Moving Bed Biofilm Reactor (MBBR), granular reactors, and 
activated sludge with hydrocyclones to recirculate anammox granules in the excess sludge, are the most promis-
ing systems. Sjölunda wastewater treatment plant in Malmö, Sweden, has a separate step for COD removal and 
denitrification is based on an MBBR for post-denitrification with methanol. VA SYD is now starting a pilot 
project to study the nitritation-anammox process in the mainstream in an MBBR with the aim of achieving a 
robust process, and to be able to use the already existing MBBRs for anammox in the mainstream.
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sammanfattning
När de svenska avloppsreningsverken byggdes ut för kväverening under 1990-talet, var anaerob ammonium-
oxidation (anammox) långt ifrån en mogen teknik för att kunna implementeras på verken. Under 2000-talet 
har anammox börjat inkluderas i rejektvattenbehandlingsanläggningar världen över. Steget till att implemen-
tera anammox i huvudströmmen minskar, men fortfarande saknas resultat från labb- och pilotstudier med 
riktigt kommunalt avloppsvatten i litteraturen. Flera pilotstudier är dock igång eller ska påbörjas. Huvudsyftet 
med denna artikel är att belysa svårigheterna med att introducera anammoxreaktionen i vanligt kommunalt 
avloppsvatten. Anammox gynnas av ett separat COD-reducerande steg, att nitritoxiderare utkonkurreras med 
hjälp av låg syrehalt, intermittent luftning och konkurrens med anammox om nitriten, och att slamåldern är 
lång. Reaktorer med biofilm på bärare (MBBR), granulreaktorer och aktivt slam med hydrocykloner för att 
återföra anammoxgranuler i överskottslammet till processen igen är de system som verkar lovande för anam-
mox i huvudströmmen. På Sjölunda avloppsreningsverk i Malmö finns redan ett separat aktivtslamsteg för 
COD-reduktion och en MBBR för efterdenitrifikation med metanol. VA SYD startar nu pilotförsök för att 
studera nitritation-anammoxprocessen i huvudströmmen i en MBBR med mål om att uppnå en stabil process 
för att i framtiden kunna använda den befintliga MBBRen till anammox i huvudströmmen.
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introduktion
Under 1990-talet erhöll svenska kommunala avloppsre-
ningsverk med belastning över 10 000 personekvivalen-
ter (pe) och vars behandlade vatten släpps ut i havs- och 
kustområdet från norska gränsen till Norrtälje krav på 
minst 70 % kvävereduktion (Naturvårdsverket, 1994). 
Verken byggdes ut för biologisk kvävereduktion med 
hjälp av nitrifikation och efterföljande denitrifikation 
(Tabell 1) eftersom assimilation av avloppsvattnets am-
monium typiskt enbart bidrar med 20–30 % kväveupp-
tag, och kemiska och fysikaliska reduktionsmetoder är 
betydligt dyrare (Siegrist, 1996). Den biologiska kväve-
reningen höjde luftningsbehovet kraftigt och krävde 
längre slamåldrar (nitrifikationen) och i vissa fall krävdes 
även tillsats av extern kolkälla (denitrifikationen) för att 
uppnå stabil och tillräcklig kvävereduktion. Östersjön 
lider dock fortfarande av övergödning, vilket gör att 
 länderna runt Östersjön måste minska sina utsläpp av 
näringsämnen till innanhavet ytterligare. Sverige har 
 erhållit ett beting för utsläppsminskningar av kväve på 
20 800 ton i Helsingforskommissionens Baltic Sea 
Action Plan (Naturvårdsverket, 2009). Gällande kom-
munala avloppsvattenrening är den svenska regeringens 
förslag att kvävereduktionen för avloppsvattenrenings-
verk över 10 000 pe måste skärpas till 80 % reduktion 
(Regeringskansliet, 2010), vilket med konventionell 
biologisk kväverening oundvikligen innebär ökade be-
hov av elenergi och extern kolkälla.
 Samtidigt är idag avloppsreningsverken en betydande 
aktör för produktion av biogas. Metanen som produce-
ras utav avloppsvattnet via primär- och biologiskt slam 

räknas som en förnybar energikälla (IPCC, 2006). En 
kraftig förfällning/filtrering ökar biogasproduktionen, 
men samtidigt riskerar kolkällabrist för denitrifikation 
att uppkomma. Det sistnämnda tvingar ett avloppsre-
ningsverk att tillsätta en extern kolkälla. Den billigaste 
och mest tillgängliga kolkällan är naturgasbaserad meta-
nol, vilken dock ökar verkets klimatpåverkan betydligt 
(Gustavsson & Tumlin, 2012).
 Under andra hälften av 1980-talet upptäcktes bakte-
rier som kan oxidera ammonium direkt till kvävgas med 
nitrit som elektronacceptor och vätekarbonat som kol-
källa (van de Graaf et al., 1990; Mulder et al., 1995; van 
de Graaf et al. 1996). Dessa bakterier kallas anaeroba 
ammoniumoxiderare (anammox). Den första anam-
moxbakterien beskrevs av Strous et al. (1999), men det 
var inte förrän år 2011 som det klargjordes vilka inter-
mediära ämnen som ingår i anammoxreaktionen (Kartal 
et al., 2011). Värt att nämna är att anammoxbakterierna 
inte verkar ge upphov till någon produktion av den 
mycket kraftiga växthusgasen lustgas (N2O). Anam-
moxbakterier har upptäckts i avloppsvatten, jord, söt-
vatten, grundvatten och i haven – där de utgör en viktig 
kvävesänka som står för 30–50 % av den globala pro-
duktionen av kvävgas (Devol, 2003). Vid avloppsvatten-
rening gör anammoxbakteriernas autotrofa livsstil 
(Tabell 2) samt extremt långsamma tillväxthastighet, 
fördubblingstid på cirka 11 dagar vid 32–33°C (Strous 
et al., 1998), att slamproduktionen är extremt låg. För 
kväverening med anammoxbakterier behövs inget orga-
niskt kol, vilket principiellt istället kan utnyttjas till bio-
gasproduktion (Tabell 3). I faktiska siffror har anam-
moxreaktionen en potential att minska luftbehovet med 

Tabell 1. reaktionsformler för kväveomsättning och metabolism hos aeroba ammoniumoxiderare, nitritoxiderare, denitrifierare och 
anammoxbakterier.

Nitritation (aerob ammoniumoxidation) Nitratation (nitritoxidation)

kväveomsättning kväveomsättning
NH4

+ + 1,5 O2 → 2 H+ + NO2
– + H2O NO2

– + 0,5 O2 → NO3
– 

Metabolism Metabolism
80,7 NH4

+ + 114,55 O2 + 160,4 HCO3
– → C5H7NO2 +  134,5 NO2

– + NH4
+ + 62,25 O2 + HCO3

– + 4 H2CO3 →
79,7 NO2

– + 82,7 H2O + 155,4 H2CO3 (Henze et al., 2002) C5H7NO2 + 134,5 NO3
– + 3 H2O (Henze et al., 2002)

Denitrifikation Anammox

kväveomsättning kväveomsättning
14 NO3

– + C18H19O9N + 14 H+ → 7 N2 + 17 CO2 +  NH4
+ + NO2

– → N2 + 2 H2O
HCO3

– + NH4
+ + 14 H2O

Metabolism Metabolism
3,73 NO3

– + 0,57 C18H19O9N + 3,73 H+ → C5H7NO2 +  NH4
+ + 1,32 NO2

– + 0,066 HCO3
– + 0,13 H+ →

1,65 N2 + 5,26 CO2 + 3,8 H2O (Henze et al., 2002) 1,02 N2 + 0,26 NO3
– + 0,066 CH2O0,5N0,15 + 2,03 H2O

 (Strous et al., 1998)
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upp till 57 % jämfört med konventionell nitrifikation/
denitrifikation och att minska behovet av organisk kol-
källa för denitrifikation med till upp till 86 %. Det sist-
nämnda beror på att enbart 89 % av allt kväve i anam-
moxreaktionen blir kvävgas. Resterande 11 % blir nitrat, 
på grund av en del nitrit omvandlas till nitrat för att 
bilda reduceringsekvivalenter till vätekarbonatupptaget 
(Strous et al., 1998). 
 Upptäckten av anammoxbakterien kom för sent för 
att kunna implementeras vid utbyggnaden för kväve-
rening på 1990-talet och anammox är fortfarande enbart 
implementerat vid ett trettiotal kommunala avloppsvat-
tenreningsverk världen över. Dessutom är det enbart det 
varma, ammoniumrika rejektvattnet med låg COD/ 
N-kvot från avvattning av anaerobt rötat slam som be-
handlas med olika typer av nitritation-anammox-lös-
ningar i fullskala. Denna sidoström bidrar normalt 

 enbart med 15–20 % av den totala kvävebelastningen på 
avloppsreningsverk. 
 Syftet med denna artikel är att belysa svårigheterna 
med att introducera anammoxreaktionen i vanligt kom-
munalt avloppsvatten. Många olika forskargrupper i 
världen jobbar med att övervinna dessa svårigheter. 
Artikeln sammanfattar de lösningarna som har publice-
rats. Ska de avloppsreningsverk som behöver byggas ut 
för att klara av 80 % kvävereduktion ta hänsyn till att 
anammox inom snar framtid är en mogen teknik för hu-
vudströmmen? Hur ska de i så fall göra det? Tankarna 
bakom kommande pilotförsök för att implementera 
anammox i huvudströmmen på Sjölunda avloppsre-
ningsverk i Malmö beskrivs också. Detta pilotförsök, 
som startar hösten 2012, går under arbetsnamnet 
Manammox (Mainstream anammox) och sker i samar-
bete mellan kommunalförbundet VA SYD och VA-tek-
nik vid Institutionen för Kemiteknik på Lunds Tekniska 
Högskola. 

Cod- och kväverening i ett  
eller två steg?

En konventionell aktivtslamanläggning (AS) med ut-
ökad kväverening är den så kallade Modified Ludzack- 
Ettinger (Barnard, 1973) där nedbrytning av organiskt 
material (COD), nitrifikation och denitrifikation sker i 
ett och samma slam (Figur 1). De mikroorganismer som 
utnyttjas för nedbrytningen av COD och denitrifikation 
är normalt organotrofa heterotrofer, vilka har en för-
dubblingstid på några timmar. Nitrifierarna är dock lito-
trofa autotrofer, vilka har en fördubblingstid på flera 
dygn. Ett enslamsystem innebär alltså att slamåldern be-
höver hållas högre än vad som är nödvändigt för COD-
nedbrytningen och denitrifikationen. En längre slam-
ålder ökar mineraliseringen av slammet i AS vilket leder 
till att mindre slam produceras, men också att mindre 

Tabell 2. nomenklatur för mikroorganismer med olika källor av 
energi, kol och elektroner.

Fototrofer: Utnyttjar energi från ljus
Kemotrofer: Utnyttjar kemiskt bunden energi

Litotrofer: Erhåller elektroner från oxidation av icke-organiska 
föreningar

Organotrofer: Erhåller elektroner från oxidation av organiska 
föreningar

Autotrofer: Använder koldioxid som kolkälla
Heterotrofer: Använder organiska föreningar som kolkälla

Elektronacceptor: Det ämne/den förening som används för 
respiration

Aerob: Syre tillgängligt som elektronacceptor
Anoxisk: Inget syre, men NO2,3

– tillgängligt som elektron-
acceptor 

Anaerob: Varken syre eller NO2,3
– tillgängligt som elektron-

acceptor

Tabell 3. Beräkningar gällande massflöden och energianvändning för att visa på skillnader mellan tre olika scenarion för avloppsvat-
tenrening; (a) konventionell rening, (B) konventionell rening, med rejektvattenbehandling med anammox, och (C) rening med anam-
mox i huvudströmmen (siegrist et al, 2008; kartal et al., 2010).

Luftning- och energibehov
 Massflöde (g/(person*d)  Energi (Wh/(person*d)

 Scenario A Scenario B Scenario C Scenario A Scenario B Scenario C

Luftning för COD-reduktion 40 30 15 – 40 – 30 – 15
Luftning för kvävereduktionb 22 22 16 – 22 – 22 – 16
Pump/omrörningsenergi    – 20 – 20 – 15a

Metan-COD och elproduktion från biogas 30 40 55 + 38 + 51 + 70
Nettoenergi    – 44 – 21 + 24

a Lägre på grund av avsaknad av recirkulationsflöden.
b Nitrat i utgående vatten för scenario A och B: 2,5 g/(person*d); för scenario C: 1,1 g/(person*d).
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biogas kan produceras på grund av att en större andel av 
avloppsvattnets kol försvinner som koldioxid i AS. En 
ökad mineralisering i AS ökar också luftbehovet, eller 
med andra ord elenergianvändningen i AS. 
 I ett tvåslamsystem, där COD-reduktion och fördeni-
trifikation först sker i ett slam, och nitrifikationen sker i 
ett/en efterföljande slam/biofilm, kan den aeroba slam-
åldern hållas mycket kort (0,5–2 dygn) i det första slam-
met och slamåldern kan anpassas för nitrifierarna i det 
andra slammet. Svenska reningsverk med flerstegsystem 
är exempelvis Sjölunda (Hanner et al., 2003) och Rya-
verket (Balmér et al., 1998). I den så kallade Adsorption-
Biooxidation-processen (AB-processen, Figur 1) (Böhnke, 
1977), som inte inkluderar någon försedimentering, kan 
större delen av COD-avskiljningen ske i det så kallade 
A-steget, det högbelastade, första luftade aktivtslam-
steget (>2 kg BOD5/(kg SS*d), cirka 30 min hydraulisk 
uppehållstid och slamålder på cirka 0,5 dagar), medan 
kvarvarande COD bryts ner i det efterföljande, lågbelas-
tade B-steget (cirka 0,2 kg BOD5/(kg SS*d) och en slam-
ålder på flera dagar). Vid införande av kväverening har 
B-steget utnyttjats för nitrifikation (Mulder et al., 2001). 
På grund av A-stegets mycket korta slamålder återstår 
det mesta av den inkommande lösta lättillgängliga 
COD:n och dessutom kan mängden till och med öka på 
grund av nedbrytning av mer komplexa molekyler till 
mer lättillgängliga i A-steget (Böhnke et al., 1998; 
Haider et al., 2000). B-steget kan alltså med fördel inle-
das med en icke-luftad zon för denitrifikation. Dock är 
A-steget effektivt på att ta upp (adsorbera) partikulärt 
COD, vilket gör att hydrolys av denna fraktion inte kan 
utnyttjas till denitrifikation. Detta kan innebära att ex-
tern kolkälla kan behöva tillsättas. Recirkulation av ni-
trat/nitritrikt vatten till inkommande vatten kan leda till 
stor avskiljning av kväve redan innan vattnet når A-ste-
get (Bratby et al., 2011; Cui, 2012), vilket kan bero på 
autotrof denitrifikation med sulfid som elektrondonator 
(Kleerebezem & Mendez, 2002).

så fungerar Anammox
En fungerande process med anammox kräver att man 
optimerar önskad mikrobiell samverkan och minimerar 
oönskad konkurrens. Anammoxbakterier är beroende av 
aeroba ammoniumoxiderande bakterier (AOB) för oxi-
dation av hälften av inkommande ammonium till nitrit. 
Samtidigt vill man minimera oönskad konkurrens om 
nitrit av aeroba nitritoxiderande bakterier (NOB) och 
denitrifikationsbakterier.

enstegs- eller tvåstegsprocesser
De första processerna för deammonifikation, som är ett 
samlingsnamn för nitritation-anammoxprocessen, var 
av tvåstegstyp, med partiell nitritation i en enskild reak-
tor där en 50/50-blandning av ammonium/nitrit produ-
ceras för anammox i en påföljande syrefri reaktor. Den 
partiella nitritationen och anammoxprocessen kan också 
äga rum i samma reaktor, det vill säga i en enstegspro-
cess, där begränsad luftning gör att båda bakteriegrup-
perna kan samexistera. En fördel med tvåstegsprocessen 
är att man lättare kan optimera betingelserna för AOB 
och anammoxbakterier i respektive reaktor, vilket kan 
medföra högre processhastigheter (Ma et al., 2011). En-
stegsprocessen medför å sin sida ofta besparingar i energi 
genom ett lägre luftningsbehov (Cho et al., 2011) och 
lägre risk för lustgasemissioner då höga nitrithalter und-
viks vid en direkt nitritöverföring från AOB till anam-
moxbakterier (Kampschreuer et al., 2009).

retention av biomassa är avgörande
Eftersom anammoxbakterierna växer extremt långsamt 
är det helt avgörande att kunna behålla en hög biomassa 
med små förluster i processen. Detta kan åstadkommas 
med biomassan i slamgranuler eller biofilmer. Reaktorer 
med granuler kan vara av typen SBR (Sequencing Batch 

Figur 1. konventionell kväverening i ett 
enslamssystem och kväverening med ett 
tvåslamsystem. sF = sandfång, Fs = för-
sedimentering, as = aktivtslamanlägg-
ning, as (a) = a-steg och as (B) = B-
steg.
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Reactor) eller UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket). 
Biofilmsreaktorer har antingen biofilm på bärare i en 
MBBR (Moving Bed Biofilm Reactors) eller på roteran-
de kontaktfilter (Rotating Biofilm Contactor, RBC). 
Granuler har en högre specifik yta än biofilmssystem vil-
ket möjliggör en högre volymmässig omsättningshastig-
het (van der Star et al., 2007). Biofilmsbaserade system 
antas å andra sidan vara mer robusta eftersom retentio-
nen av biomassa är oberoende av driftsförhållandena 
(McQuarrie & Bolz, 2011). 

syrehalten är också viktig 
Anammoxbakterierna är beroende av en syrefri miljö 
(Strous et al., 1997), vilken i en enstegsprocess bör vara 
skapad av närbelägna AOB i granulen eller biofilmen. 
Hämmas AOB riskerar syret att hämma anammox och 
då kan NOB få chansen till att konkurrera med anam-
moxbakterierna om nitriten. Därför är det viktigt att 
tänka på att det är den tillförda luften (3,4 g O2/g NH4

+-N 
behövs) och inte syrehalten som har betydelse. En sänk-
ning av syrehalten sänker hastigheten på ammonium-
oxidationen, och därmed också anammoxreaktionen. 
Dessutom riskerar AOB börja producera den kraftiga 
växthusgasen lustgas (Kampschreuer et al., 2009). Lik-
som anammoxbakterier är NOB beroende av nitrit från 
AOB. Dock konkurrerar AOB med NOB om syre. Låg 
syrehalt missgynnar NOB, vilket har förklarats med 
skillnad i affinitet med avseende på syre hos AOB och 
NOB (Hanaki et al., 1990; Ma et al., 2009). Det sist-
nämnda har dock ifrågasatts, då olika NOB-arter har 
olika affinitet (Manser et al., 2005), och kanske miss-
gynnas NOB av en ackumulering av ammoniakoxida-
tionens mellanprodukt hydroxylamin vid låga syrehalter 
(Noophan et al., 2004). Intermittent luftning har också 
visat sig missgynna NOB (Turk & Mavinic, 1989; Wett 
et al., 2012), vilket kan bero på en lagfas för den enzy-
matiska aktiviteten och/eller uppkomst av inhiberande 
mellanprodukter, till exempel hydroxylamin eller kväve-
monoxid, när luften slås av och på (Wett et al., 2012). 

För mycket substrat kan hämma processen
Även om anammoxbakterierna är beroende av nitrit som 
elektronacceptor kan de hämmas reversibelt av för höga 
nitrithalter (Strous et al., 1999). De rapporterade inhi-
berande koncentrationerna varierar dock och en ökande 
tolerans mot höga nitrithalter har rapporterats (Lotti  
et al., 2012). Vissa studier tyder på att det är salpetersyr-
lighet (HNO2; som står i jämvikt med nitrit), snarare än 
nitrit, som är den hämmande substansen (Jin et al., 
2012).
 Ammonium kan också hämma processen i form av 
ammoniak som fritt diffunderar genom bakteriernas 
cellmembran och därmed påverkar cellernas inre pH 

och membranpotential. AOB tolererar generellt högre 
ammoniakkoncentrationer än vad NOB gör (Anthonisen 
et al., 1976). Liksom AOB och NOB är anammoxbak-
terierna känsliga för ammoniak, även om de inhiberande 
koncentrationerna verkar variera avsevärt (2–150 mg 
NH3-N/l) (Jaroszynski et al., 2012, Aktan et al., 2012). 
Känsligheten för ammoniak innebär också att pH-kon-
troll är viktigt, om pH går att kontrollera. Ammoniak-
halten ökar när pH ökar och vice versa. 

temperatur
De anammoxbakterier som har undersökts från avlopps-
vatten har en optimal temperatur på över 30°C. I all-
mänhet sjunker aktiviteten med cirka 7 % per sänkt grad 
(Siegrist et al., 2008). Även om processhastigheten sjun-
ker vid sänkta temperaturer, har stabila anammoxpro-
cesser vid 15–20°C dokumenterats (Hendrickx et al, 
2012; Isaka et al., 2008; Vázquez-Pádín et al., 2011). 
Temperaturen är också avgörande för den aeroba oxida-
tionen av ammonium. Vid temperaturer över 20°C 
växer AOB snabbare än NOB (Hunik et al., 1994) och 
därmed kan NOB tvättas ut genom att välja en tillräck-
ligt kort slamålder. Eftersom anammoxbakterierna krä-
ver ännu längre slamålder, krävs därför en tvåstegspro-
cess för att tvätta ut NOB, där nitritationen sker i exem-
pelvis en kemostat och anammoxreaktionen sker i ett 
efterföljande system med hög slamretention (van 
Dongen et al., 2001). Normalt är de nordiska avlopps-
vattentemperaturerna lägre än 20°C och vid dessa tem-
peraturer växer NOB snabbare än AOB (Hunik et al., 
1994), varför en tvåstegslösning inte är lämplig för 
anammox i huvudströmmen i kallare avloppsvatten. 

organiskt material kan vara ett problem
Anammoxbakteriernas autotrofa livsstil och extremt 
långsamma tillväxt kräver ett COD-fattigt avloppsvat-
ten (låg COD/N-kvot) och god slamretention. Närvaro 
av tillgänglig COD gör att de snabbväxande heterotro-
ferna växer till, både i aeroba och anoxiska förhållanden, 
vilket kortar slamåldern både i aktivtslam-, granulära 
och biofilmssystem. Även AOB får problem att konkur-
rera om syre med aeroba heterotrofa bakterier vid  
C/N-kvoter över 2 g/g (Ballinger et al., 2002). Granu-
lreaktorer och biofilmssystem tenderar dock, fördelak-
tigt, att släppa igenom mycket av inkommande sus-
penderat material (Abma et al., 2010), vilket minskar 
hydrolysen. 
 Det har också uppdagats att åtminstone vissa anam-
moxarter har förmågan att oxidera lättflyktiga fettsyror 
med nitrat, som elektronacceptor, som via nitrit reduce-
ras till ammonium och omsätts vidare till kvävgas via 
den vanliga anammoxreaktionen (Güven et al., 2005; 
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Kartal et al., 2007). Fettsyrornas kol avges som koldi-
oxid och ökar alltså inte slamproduktionen (Kartal et al., 
2007) och andelen kväve som kan reduceras med anam-
moxreaktionen kan höjas (Winkler et al., 2012a, b). Vid 
COD/N-kvoter över 1 g/g kan inte anammoxbakterier-
na konkurrera med denitrifierare om fettsyrorna längre 
(Güven et al., 2005). Det är dock osäkert hur anammox-
bakterierna klarar sig i vanligt avloppsvatten med en 
mängd olika fettsyror samt hur de klarar av skiftande 
COD/N-kvoter (Winkler et al., 2012a). Samexistens 
mellan denitrifikationsbakterier och anammoxbakterier 
i reaktorer vid C/N-kvoter på upp till 2,2 g/g indikerar 
också att anammoxprocesser kan ha en viss tolerans för 
organiskt material (Desloover et al., 2011).

rejektvattenbehandling är väletablerad
Vid rejektvattenbehandling har nitritation-anammox 
implementerats framgångsrikt i enstegsprocesser med 
MBBR (Rosenwinkel et al., 2005; Plaza et al., 2011; 
Lemaire et al., 2011), SBR med aktivt slam och granuler 
(Wett, 2007; Joss et al., 2009) och uppströmsreaktor 
med granuler (Abma et al., 2010), och i en tvåstegspro-
cess med anammoxgranuler (van der Star et al., 2007). 
Rejektvattnets låga COD/N-kvot (<0,5 g/g) gynnar 
 autotrofa bakterier och dess höga temperatur (30–35°C) 
är bra för anammoxbakteriernas långsamma tillväxt och 
gynnar AOB framför NOB i en tvåstegsprocess. Dess-
utom är reningskravet på en rejektvattenbehandling inte 
lika hård som för huvudströmmen för ett avloppsre-
ningsverk. En 90 %-ig ammoniumoxidation kan fort-
farande innebära att behandlat rejektvatten innehåller 
över 100 mg NH4

+-N/l, vilket kan innebära att NOB 
missgynnas av höga ammoniakkoncentrationer. Gus-
tavsson (2010) beskriver och diskuterar olika process-
konfigurationer för nitritation-anammox vid rejektvat-
tenbehandling mer ingående.

implementering av Anammox  
– vad är problemet?

Vid införande av anammox i huvudströmmen är ett två-
slamsystem att föredra. Heterotrofer och autotrofer ska 
särskiljas på grund av anammoxbakteriernas extremt 
låga tillväxthastighet vid normala avloppstemperaturer i 
Norden (5–20°C), kanske krävs upp emot 40–50 dagars 
slamålder. För att undvika att COD släpps vidare till det 
autotrofa steget kan första slammets slamålder väljas 
vara så lång att löst lättillgänglig COD oxideras. För att 
undvika onödig hydrolys av inkommande COD kan 
försedimentering eller förfiltrering med kompletterande 
fällningskemikalie och polymer minska belastningen på 
det COD-nedbrytande slammet. Dock kan man med 
fördel utnyttja biologisk fosforavskiljning och på så vis 
minska behovet av fällningskemikalier genom att välja 
en slamålder på minst 2,5 dygn vid 10°C, varav minst 
0,5 dygn anaerob, för det COD-nedbrytande slammet 
(Aspegren et al., 1995). 
 Det finns idag ingen dokumenterad nitritation-anam-
moxprocess i fullskala i huvudströmmen vid kommu-
nala avloppsreningsverk. Det kommunala avloppsvatt-
net har en betydligt högre COD/N-kvot (cirka 10), 
lägre temperaturer (5–20°C) och lägre kvävekoncentra-
tioner (30–50 mg/l) (Henze et al., 2002) än rejektvatt-
net. Det finns heller inga beskrivna studier av nitrita-
tion-anammox i kommunalt avloppsvatten med en 
 temperatur under 20°C och kvävekoncentrationer  
under 100 mg/l (Tabell 4). Antingen har en låg tempe-
ratur eller en låg kvävekoncentration studerats. Mesta- 
dels har studier på kortvariga temperatursänkningar 
gjorts och dessutom har de flesta studier startat upp med 
tillräcklig biomassa initialt och tillväxten av anammox-
bakterierna har inte påvisats. Hendrickx et al. (2012) 
startade dock upp med en liten ymp och påvisade till-
växt av anammoxbakterier vid 20°C och låg kvävekon-

Tabell 4. studier med syntetiska avloppsvatten med en temperatur lägre än 20°C eller en kvävekoncentration lägre än 100 mg/l. Det finns 
inga studier med kommunalt avloppsvatten.

Referens Reaktor
 Temperatur Koncentration Belastning Reduktion Hydraulisk uppehållstid

  (°C) (mg N/l) (kg N/(m3*d)) (kg N/(m3*d)) (h)

De Clippeleir et al. (2011) RBC1 25  31 0,84 0,38  1,0
De Clippeleir et al. (2011) RBC1 25  66 0,86 0,44  1,9
Dosta et al. (2008) SBR2 18 300 0,3 0,29 24
Hendrickx et al. (2012) Gaslift2 20  69 0,31 0,26  5,3
Isaka et al. (2008)4 Fastbädd2 6,3 340 0,72 0,36 13–24
Vázquez-Pádín et al. (2011) SBR1 15 175 0,7 0,2  6
Ma et al. (2011) AS-UASB3 27–30  46 0,47 0,40  4,6
Pathak et al. (2007) Biobädd2 20  6 0,2 0,016  4–6

1Enstegs nitritation-anammox, 2Enbart anammox, 3 Tvåstegs nitritation-anammox, 4 Isaka et al. (2008) experimenterade med 
riktigt avloppsvatten.
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centration i en reaktor med enbart anammox. För att 
erhålla en lång slamålder och samtidigt kunna erhålla 
höga volymetriska reaktionshastigheter och kompakta 
reaktorer är det biofilm- och granulprocesser, istället för 
vanligt flockbaserat aktivt slam, som föredras eftersom 
de är bra på att hålla slamretentionen hög vid korta hy-
drauliska uppehållstider. Detta avspeglas i Tabell 4, där 
de processer som studeras främst är av typen SBR-, 
UASB-reaktor med granuler eller roterande kontaktfil-
ter (RBC).
 För att undvika konkurrens av heterotrofer, och få 
svårigheter med att erhålla en tillräckligt lång slamålder 
vid de rådande COD/N-kvoterna i kommunalt avlopps-
vatten, behövs ett inledande reningssteg för att ta bort 
COD. För att förhindra att eventuell COD ändå tränger 
igenom till anammoxbakterierna, skulle deammonifika-
tion i en tvåstegsprocess kunna vara ett alternativ, där 
kvarvarande COD oxideras i en nitritationsreaktor och 
hälften av ammoniumet oxideras till nitrit. Nästkom-
mande steg skulle vara en reaktor med väldigt hög slam-
ålder där anammoxbakterierna kan omvandla kvar-
varande ammonium och nitrit till kvävgas (89 %) och 
nitrat (11 %). Graden av ammoniumoxidation i nitrita-
tionsreaktorn skulle kunna styras med avseende på luft-
tillförsel, och syrehalterna skulle behöva vara mycket 
låga för att förhindra NOB-tillväxt. Låga syrehalter 
innebär låga ammoniumoxidationshastigheter och risk 
för lustgasbildning. Sistnämnda kommer också att på-
verkas av de höga nitrithalterna. Intermittent luftning 
missgynnar också NOB, vilket dock också ökar lustgas-
produktionen (Joss et al., 2009; Gustavsson & la Cour 
Jansen, 2011). Ma et al. (2011) har undersökt deam-
monifikation med riktigt avloppsvatten i en tvåstegspro-
cess, där vattnet redan var behandlat för COD reduktion 
(COD/N = 1). Försöken gjordes vid temperaturer upp-
emot 30°C. För att kontrollera NOB i nitritationsreak-
torn användes en väldigt låg syrehalt (0,2 mg/L), vilket 
fick till följd att anammoxbakterier och/eller denitrifika-
tionsbakterier med tiden etablerades sig redan i nitrita-
tionsreaktorn.
 I en enstegsprocess konkurrerar anammoxbakterierna 
med NOB om nitrit. En enstegsprocess består av en bio-
film- eller granulprocess, där koncentrationsgradienter 
av de olika substraten ger upphov till en stratifiering av 
de olika bakteriegrupperna (Tsushima et al., 2007; 
Vázquez-Pádín et al., 2010). AOB växer i den yttre de-
len av biofilmen/granulen där syret penetrerar in, medan 
anammoxbakterierna växer skyddade innanför dit syret 
inte når på grund av upptag av AOB inklusive eventu-
ella NOB och heterotrofer (Figur 2). Skillnaden i be-
hövd slamålder för AOB och anammox är självregleran-
de i en biofilm- eller granulprocess då det yttre lagret 
ständigt utsätts för skjutkrafter och erosion som kortar 

slamåldern för framför AOB (Wett et al., 2010a). När 
anammoxbakterier konkurrerar med NOB om nitrit i 
enstegsprocessen kan högre syrehalter användas vilket 
ökar ammoniumoxidationshastigheten. Detta är dock 
en svår balansgång. En studie med biofilmer för deam-
monifikation i en enstegsprocess vid låga kvävehalter 
relevanta för huvudströmmen har visat på ett fungeran-
de samarbete mellan AOB och anammoxbakterier, men 
med förluster i kväveavskiljningen på grund av just kon-
kurrerande NOB. Detta berodde på svårigheter med 
syreregleringen i RBC-reaktorn (De Clippeleir et al., 
2011).
 Eftersom kväverening med nitritation-anammox 
 enbart kan reducera 89 % av kvävet finns ingen större 
marginal för att bibehålla en ammoniumrest i utgående 
avloppsvattnet för att eventuellt utnyttja detta för att 
missgynna NOB, och samtidigt upprätthålla föreslagna 
80 % kvävereduktion (Regeringskansliet, 2010). Alter-
nativen är att lyckas minska nitrathalten med hjälp av 
nitratreduktion, antingen med hjälp av organotrofa 
anammoxbakterier och/eller heterotrofa denitrifierare, 
eller att införa efternitrifikation/denitrifikation i ett yt-
terligare reningssteg. Det kan eventuellt vara möjligt att 
omsätta organiskt material med anammoxbakterier ock-
så vid måttliga temperaturer (18°C), vilket visas av 
Winkler et al. (2012a) som satte till acetat i ett syntetiskt 
vatten till ett lågt COD/N (0,5 g/g) i en enstegsprocess 
med granuler.
 Sammanfattningsvis vet vi väldigt lite om hur en nit-
ritation-anammoxprocess skulle fungera i vanligt kom-
munalt avloppsvatten. Dock är ett flertal studier på 
gång. Enligt Gustavsson (2010), är DEMON® (Wett, 
2007) den rejektvattenbehandlingsmetod med nitrita-
tion-anammoxprocessen som det finns flest fullskalean-
läggningar av, och det är också den metod som nu för-
siktigt lanseras som den första huvudströmslösningen 
(Wett et al., 2010b) med produktnamnet EssDe® av det 

Figur 2. schematisk bild på en biofilm för anammox i en enstegs-
process. aoB = aeroba ammoniumoxiderande bakterier. noB = 
nitritoxiderande bakterier.
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schweiziska företaget Cyklar-Stulz (Cyklar-Stulz, 2011). 
DEMON är en SBR (enstegsprocess) vars luftning reg-
leras intermittent utav ett smalt pH-intervall och en låg 
syrehalt (Wett et al., 2007). I SBRen växer flockbaserat 
aktivt slam, men anammoxbakterierna växer tillsam-
mans i granuler i slammet (Innerebner et al., 2007). En 
hydrocyklon separerar anammoxgranulerna i över-
skottslammet från resterande slam och recirkulerar gra-
nulerna tillbaka till SBRen (Wett et al., 2010a). I 
 huvudströmslösningen EssDe används hydrocyklonen 
även på huvudströmmens överskottslamuttag och en 
kontinuerlig ympning av granuler sker från en DEMON 
(Wett et al., 2010b; Wett, 2011). Exempelvis används 
B-stegets slam i ett verk med A-B-processen. 
 I Rotterdam påbörjades ett två-årigt pilotprojekt hös-
ten år 2010 för studie av nitritation-anammoxprocessen 
i huvudströmmen efter A-steget vid Dokhaven WWTP, 
i två parallella piloter, en SBR och en uppströmsreaktor 
(båda med granuler) (Hülsen & Reitsma, 2011). Resultat 
från dessa försök förväntas att delges under hösten 2012 
(Hülsen, 2011). 
 I Sverige driver Kungliga Tekniska Högskolan försök 
i MBBR-pilotreaktorer (med Kaldnes K1-bärare) i sam-
arbete med Chalmers Tekniska Högskola sedan 2011 för 
att undersöka deammonifikation i förhållanden rele-
vanta för huvudströmmen av avloppsvatten. Försöken 
görs på Hammarby Sjöstadsverk i Stockholm, där 
 pilotanläggningen förses med rejektvatten i olika ut-
spädning. Dessa studier är inriktade på långtidseffekter 
av minskande temperaturer och minskande kvävebelast-
ningar, var för sig och kombinerat, för deammonifika-
tion i en enstegsprocess.

sjölunda avloppsreningsverk
Sjölunda avloppsreningsverks första bassänger byggdes 
år 1963 för att klara 50 % reduktion av BOD7. På 70-
talet skärptes BOD7-kraven och fosforkrav krävde fäll-
ningskemikalier. År 1974 påbörjades förfällning med 
järnsulfat. År 1979 utökades reningskapaciteten ytterli-
gare med installation av biobäddar, parallellt med redan 
existerande aktivtslambassänger, och slutpolering med 
en flotationsanläggning med möjlighet till aluminium-
sulfatdosering (Särner, 1978). På 90-talet kom kväve-
reningskravet, 10 mg N/l som årsmedelvärde i utgående 
vatten. Begränsad tillgänglig yta och krav på en kost-
nadseffektiv utbyggnad ledde till omfattande pilotstudier 
för att utnyttja redan existerande biobäddar för nitrifika-
tion (Andersson et al., 1994) och efterdenitrifikation i 
MBBR (Aspegren et al., 1998). Pilotförsöken föll väl ut 
och under åren 1998–1999 kompletterades verket med 
sistnämnda MBBR, volymen för den högbelastade ak-
tivtslamanläggningen för BOD7-reduktion (1,5–3,0 
dygns aerob slamålder) fördubblades och en SBR för 
 nitrifikation av rejektvattnet från avvattningen av det 
rötade slammet (Hanner et al., 2003; Aspegren et al., 
2010). Strängare krav på fosfor på 00-talet, 0,3 mg P/l, 
tvingade fram en byggnation av ett bräddvattenmagasin 
med möjlighet till direktfällning som stod klart år 2008. 
Dagens konfiguration visas i Figur 3.
 Under åren 2006–2009 pågick fullskalestudier av 
 rejekvattenbehandlingen (SBRen) för att erhålla stabil 
nitritation med lutdosering (Gustavsson et al., 2008) 
respektive nitritation-denitritation med etanoldosering 
(Gustavsson et al., 2011). Dessutom studerades lustgas-

Figur 3. Dagens processkonfiguration på sjölunda avloppsreningsverk. sF = sandfång, Fs = försedimentering, as = aktivtslamanläggning, 
ntF = nitrifierande biobädd, MBBr = Moving Bed Biofilm reactor, DaF = flotation, GF = gravitationsförtjockare, BF = bandgravi-
tationsförtjockare, ar = anaerob rötning, CF = centrifuger, sBr = satsvis reaktor och BM = bräddvattenmagasin.
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produktion vid drift av nitritation (Gustavsson &  
la Cour Jansen, 2011). År 2010 tilläts AnoxKaldnes att 
etablera fyra parallella fullskale-MBBRer för behandling 
av cirka 25 % av Sjölundas rejektvatten med nitritation-
anammox med produktnamnet ANITA™ Mox. Bärarna 
i reaktorerna används för att påskynda uppstarten av nya 
MBBRer (Lemaire et al., 2011).
 Regeringskansliets (2010) förslag på 80 % kvävere-
duktion, gissningsvis från och med år 2018, innebär 
inte, om nuvarande befolkningsökning i Malmö på cirka 
5000 personer/år fortgår, att Sjölunda behöver byggas 
om i någon större omfattning förrän ett par år in på 
2020-talet. Det ska dock påpekas att Sjölundas genom-
snittliga BOD7-årsbelastning har varit stabil sedan år 
1990 med ett medelvärde på 302 000 pe (standardavvi-
kelse = ± 37 000 pe) med exempelvis en belastning på 
272 000 pe år 2011. Kvävebelastningen har inte ökat alls 
sedan utbyggnaden för kväverening (medelvärde = 4000 
kg N/dygn; standardavvikelse = ± 160 kg N/dygn åren 
2000–2011). Dock har internbelastningen ökat ett par 
hundra kg N/dygn på grund av utökning av rötkam-
marvolymen år 2002, men inga planer på samrötning 
med andra kväverika substrat planeras. Det finns alltså 
tid för att fokusera på hur en eventuell implementering 
av anammox i huvudströmmen ska gå till med huvud-
syfte att minimera metanoldosering och elenergianvänd-
ning. År 2011 togs beslutet att göra en satsning på en 
pilotanläggning för att i samarbete med Lunds Tekniska 
Högskola försöka få tillstånd en stabil och signifikant 
anammoxreaktion i en MBBR för behandling av det 
BOD7-fattiga vattnet ut från den högbelastade aktivtsla-
manläggningen på Sjölunda. 

manammoxpilot på sjölunda
Valet av MBBR-tekniken för pilotstudierna grundar sig 
på att Sjölunda redan har en kompakt MBBR för efter-
denitrifikation, som består av sex parallella linjer med 
vardera två zoner på totalt 6300 m3 med en fyllnadsgrad 
på 50 % av bärartypen Kaldnes K1 (500 m2/m3), som 
förhoppningsvis kan ställas om till en nitritation-anam-
moxprocess. Den högbelastade aktivtslamsteget reduce-
rar COD:n och producerar ett vatten med en BOD7/N-
kvot kring 0,5 (Tabell 4). VA SYD har dessutom tidigare 
erfarenhet av pilotstudier av MBBR (Aspegren et al., 
1998) och MBBR-teknik är som beskriven beprövad på 
Sjölunda, samtidigt som erfarenheten av granuler är 
mycket liten. I dagsläget finns enbart ett enda avloppsre-
ningsverk med granuler i huvudströmmen för behand-
ling av kommunalt avloppsvatten för COD-reduktion 
och nitrifikation/denitrifikation vid temperaturer under 
20°C, vilket dessutom startades upp under år 2012 (van 
Loosdrecht, 2012). 
 Delar av pilotanläggningen från 90-talet kommer att 

användas för de nya försöken. Skillnaden är att en skal-
enlig rejektvattenbehandlingspilot kommer att inklude-
ras i pilotförsöken, dels för att erhålla drifterfarenhet av 
nitritation-anammox i en rejektvattenbehandling och 
dels för att erhålla en kontinuerlig ymp till huvud-
strömspiloten. Huvudströmspiloten består av två reak-
torer på vardera 2,6 m3 i serie med 40 % fyllnadsgrad av 
bärare av typen Kaldnes K1 heavy. Både huvudströmspi-
loten och rejektvattenpiloten kommer att erhålla bärare 
med fullt utvecklad biofilm från rejektvattenbehand-
lingen på Himmerfjärdsverket i Grödinge (Plaza et al., 
2011), det vill säga pilotprojektet inkluderar inte en 
uppstartsfas för att erhålla en anammoxkultur helt utan 
eller delvis utan ymp. Hösten 2012 startas rejektvatten-
piloten upp, medan huvudströmspiloten startas först 
upp under våren 2013. Rejektvattenpiloten kommer att 
drivas med kontinuerlig luftning (och omrörning) med 
låga nitrithalter för att minimera lustgasutsläpp samt 
låga syrehalter för att erhålla energisnål syresättning. 
Även huvudströmspiloten förväntas drivas med konti-
nuerlig luftning med låga syrehalter. Bärarna ska regel-
bundet recirkuleras mellan huvudströms- och rejektvat-
tenpiloten, vilket innebär att biofilmen regelbundet 
 utsätts för förhållanden som bör gynna anammoxbakte-
rierna och AOB framför NOB (hög temperatur och hög 
ammoniakhalt). I huvudströmspiloten förväntas en 
 avklingning anammoxaktiviteten då biofilmen direkt 
utsätts för en sänkning av temperaturen från rådande 
rejektvattentemperatur vid Himmerfjärdsverket till tem-
peraturen på Sjölundas avloppsvatten. Ammonium-
belastningen kommer att hållas hög genom kort hydrau-
liska uppehållstid och/eller en omfattande tillsats av re-
jektvatten. De nuvarande målen för pilotstudierna är

• att erhålla en genomsnittlig kvävereduktion på minst 
70 % vid en belastning på 0,2 kg NH4

+-N/(m3*d)  
(1 g NH4

+-N/(m2*d)) vid 17ºC under en tidsperiod 
på fem månader i huvudströmmen,

• att ta fram en driftstrategi för att bibehålla ovanstå-
ende reduktion, och

• att ett underlag för dimensionering av en fullskalean-
läggning som kan motta hela Sjölundas flöde kan tas 
fram.

Tabell 5. Genomsnittliga koncentrationer i utgående vatten för år 
2010 från den aktivtslamanläggning på sjölunda som enbart 
 erhåller behandlat rejektvatten för fördenitrifikation. CoD ana-
lyseras normalt inte i detta vatten. 

Parameter Koncentration (mg/l)

BOD7 11
BOD7 filt  4,4
SS 16
NH4

+-N 23
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Den föreslagna nya kvävereningsprocesskonfigurationen 
på Sjölunda, som kallas Manammox, visas i Figur 4 till-
sammans med de två andra huvudströmslösningarna 
som är lanserade i dagsläget. Om Manammox skulle 
kunna introduceras på Sjölunda och om behovet av me-
tanol och lut helt skulle försvinna, skulle driftkostna-
derna kunna minska med upp emot sju miljoner kronor 
per år. Rent teoretiskt skulle elenergikostnaderna kunna 
minska med cirka två miljoner kronor om året.
 I pilotprojektet ingår också ett samarbete med 
Chalmers Tekniska Högskola för studier av den mikro-
biella sammansättningen i biofilmerna. De kväveomsät-
tande bakterierna i biofilmen på pilotanläggningens 
 bärarmaterial undersöks med molekylärbiologiska me-
toder som qPCR och FISH-CLSM (Terada et al., 2011), 
för att svara på frågor om hur många och vilka mikroor-
ganismer som finns i biofilmen och hur de förändras 
över tiden, samt på frågor om biofilmens struktur och de 
olika kväveomsättande mikroorganismernas lokalisering 
i biofilmen. En mikrobiell analys av förändringar av 
sammansättningen av bakteriesamhället som sätts i sam-
band med driftdata förväntas leda till ökade kunskaper 
om samverkan och konkurrens bakteriearter emellan. 
Dessutom kan pågående skiften i artsammansättningen 
eller detektion av nya arter påträffas innan detta märks i 
drift- och reningsresultaten.
 Totalt fem släkten med anammoxbakterier har än så 

länge hittats på Jorden (Terada et al., 2011). Vid rejekt-
vattenbehandling på avloppsreningsverk är det ofta två 
släkten, Brocadia och Kuenenia, som har påträffats. 
Skiften mellan olika typer av dominerande anammox-
bakterier i sådana varma vatten med höga kvävehalter 
har också beskrivits och förklarats med olikheter i till 
exempel substrataffinitet eller tolerans för höga nitrithal-
ter (van der Star et al. 2008; Terada et al. 2011). I natur-
liga system är dock ofta temperaturen betydligt lägre, 
och införandet av anammoxreaktionen vid normala av-
loppsvattentemperaturer i Norden (8–20°C) och lägre 
kvävekoncentrationer kan ha stor betydelse för vilka ty-
per av anammoxbakterier som är närvarande. Dessutom 
kan kanske nya anammoxbakterier, som inte är kända 
för vetenskapen, ta vid.

slutsatser
Svenska avloppsreningsverk har behov av utökad kapaci-
tet för kväverening och av att minska sin klimatpåver-
kan. Introduktion av anammox i verkens huvudström 
har potentialen att lösa båda utmaningarna. I kommu-
nalt avloppsvatten gynnas anammox av ett separat 
COD-reducerande steg, att nitritoxiderarna utkonkur-
reras med hjälp av låg syrehalt, intermittent luftning och 
konkurrens med anammox om nitriten och att slam-
åldern är lång. 

Figur 4. tre olika processlösningar för 
implementering av anammox i huvud-
strömmen på kommunala avloppsre-
ningsverk. sF = sandfång, Fs = försedi-
mentering, as = aktivtslamanläggning, 
as (a) = a-steg, as (B) = B-steg, MBBr 
= Moving Bed Biofilm reactor, DaF = 
flotation, sBr = satsvis reaktor och HC 
= hydrocyklon.
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 Anammox vid rejektvattenbehandling är en ny, men 
etablerad proces i olika konfigurationer baserade på ak-
tivt slam, MBBR och granuler. I huvudströmmen är en 
enstegsprocess, det vill säga ett reningssteg där både nit-
ritationen och anammoxreaktionen sker, att föredra. 
MBBR och granulreaktorer verkar vara de bäst lämpade 
teknikerna, dock är kanske även utnyttjande av hydrocy-
kloner för att bibehålla anammoxgranuler i aktivt slam i 
huvudströmmen, med kontinuerlig inympning från en 
rejektvattenbehandling, en bra lösning och är den me-
tod som studeras i fullskala redan idag. Erfarenhetererna 
är dock begränsade och författarna av denna artikel kan 
inte se att någon kan erhålla en anläggning med anam-
mox i huvudströmmen idag. Dock kan verket förbereda 
sig med att bygga ett separat steg för COD-reduktion 
och rejektvattenbehandling med anammox, då det inom 
några år förväntas komma driftresultat från flera pilot-
studier med MBBR-, granul- och hydrocyklonlösningar. 
 Sjölunda avloppsreningsverk i Malmö har ett separat 
aktivtslamsteg för COD-reduktion och kvävereduktio-
nen baseras på en kostsam efterdenitrifikation, med me-
tanoldosering, i en MBBR. VA SYD startar nu pilot-
försök för att studera nitritation-anammoxprocessen i 
huvudströmmen i en MBBR med mål om att uppnå en 
stabil process för att i framtiden kunna använda den be-
fintliga MBBRen till anammox i huvudströmmen, 
Manammox, och samtidigt minimera metanolåtgången.
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