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DENITRIFIERANDE BIOREAKTORER:  
RENING AV KVÄVE I LAKVATTEN
DENITRIFYING BIOREACTORS FOR NITROGEN REMOVAL 
FROM DRAINAGE WATERS

Abstract
Ammonium nitrate-based explosives are the most commonly used explosives in various industries today, 
including mining, rock quarrying, and tunnel excavation for roads. Studies from the mining industry 
have, however, shown that up to 28% of the explosives remain undetonated. These undetonated explo-
sives dissolve in water and eventually discharge to nearby surface water and groundwater recipients, pri-
marily in the form of nitrate (NO3

-). A denitrifying bioreactor is a passive and cost-effective technique for 
reducing NO3

- concentrations in leachate from piles of excavated rock, and have been built and evaluated 
at several sites in Sweden since 2015. A bioreactor is a simple construction and consists of an excavation 
that is filled with a reactive organic material, such as woodchips. Water with high concentrations of NO3

- 
flows horizontally through the reactive material and the inflowing NO3

- is transformed to N2 by the pro-
cess of microbial denitrification. This paper provides a summary of the denitrifying bioreactor technique 
as a potential method for reducing nitrate concentrations in leachate from rock piles, with focus on design 
and operation criteria for optimal performance. A case study from a rock quarry in Kalmar County is pre-
sented, where the bioreactor has been in operation for four years with an average nitrate removal of 90 %. 

Sammanfattning
Sprängmedel baserade på ammoniumnitrat är idag de vanligaste sprängmedel som används inom industri-
ella verksamheter såsom gruvdrift, bergtäkter och tunneldrivning för vägbygge. Studier från gruvindustrin 
har dock visat att en del av det sprängmedel som används (upp till 28 %) inte detonerar och med tiden 
läcker ut till närliggande recipienter, huvudsakligen som nitrat (NO3

-). En denitrifierande bioreaktor 
är en passiv och kostnadseffektiv metod för att minska nitrathalter i lakvatten från sprängstensmassor 
och bergkrosshögar, och har sedan 2015 byggts och utvärderats på flera platser i Sverige. I sin enklaste 
form är bioreaktorn en grop som fylls med ett reaktivt material rikt på organiskt kol, vanligtvis träflis. 
Vatten med höga halter av NO3

- tillåts flöda horisontellt genom det reaktiva materialet, där inkommande 
NO3

- omvandlas till N2 genom den mikrobiella processen denitrifikation. Denna artikel sammanfattar 
bioreaktorstekniken och diskuterar dess användning för att minska nitrathalter i lakvatten från sprängs-
tensmassor och bergkrosshögar, med fokus på design och drift för optimal processeffektivitet. En fallstudie 
från en bergtäkt i Kalmar län redovisas, där en bioreaktor har varit i drift i fyra år med en genomsnittlig 
nitratrening på 90 %. 
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1. Introduktion
Kväve (N) förekommer i flera olika former i natu-
ren och krävs för att bilda biomassa. Trots det att 
atmosfären består till ~79 % av N som kvävgas (N2) 
är N ofta ett bristämne för bildandet av biomassa 
i marina och terrestra system. De flesta organismer 
kan inte utvinna N från N2 utan är beroende av 
andra processer som omvandlar N2 till former som 
är mer lättillgängliga (”bundet N”, Canfield m.fl., 
2010). Haber-Bosch-processens utveckling under 
början av 1900-talet möjliggjorde för konstgjord 
framställning av bundet N från N2 i industriell ska-
la (Erisman m.fl., 2008) vilket sedermera har lett 
till en ökad tillgänglighet av bundet N i naturen. 
Detta har blivit associerat med flera miljöproblem 
såsom övergödning av sjöar och vattendrag, ut-
bredning av syrefria bottnar och utrotning av bot-
tenlevande fauna, algblomning, och fiskdöd, med 
Östersjön som ett framträdande exempel (Carsten-
sen m.fl., 2014). Näringsberikning av N och fosfor 
(P) är idag en av de främsta anledningarna till att 
60 % respektive 87 % av ytvatten inom den Euro-
peiska Unionen (EU) inte uppnår en ”god ekolo-
gisk status”, främst p.g.a. den ökade användningen 
av gödningsmedel under det senaste århundrandet 
(EEA, 2018, Naturvårdsverket, 2018). 

En förhållandevis okänd källa för näringsberik-
ning av vattendrag är användandet av kvävebase-
rade sprängmedel (ammoniumnitrat, NH4NO3) 
(t.ex. Chlot m.fl., 2013). Emulsioner av ammoni-
umnitrat är idag det vanligaste sprängmedlet för att 
lösgöra berg då det är förhållandevis billigt, kraft-
fullt, samt relativt riskfritt att använda (Meyers och 
Shanley, 1990); verksamheter med relativt höga 
kväveutsläpp från sprängmedelsanvändning inne-
fattar bl.a. gruvdrift, bergtäkter och tunneldrivning 
för vägbygge. Studier från gruvindustrin har visat 
att upp till 28 % av det kvävebaserade sprängmedel 
som används inte detonerar vid sprängning (Lin-
deström, 2012, Morin och Hutt, 2009), med lik-
nande problem i samtliga verksamheter där kväve-
baserade sprängmedel används (t.ex. Degnan m.fl., 
2016, Olsson m.fl., 2019). Sprängmedlet som inte 
detonerat löser sig i grundvattnet på plats, eller 
deponeras tillsammans med gråberg (restprodukt 
från gruvdrift) eller bergkross (produkt från berg-
täktsindustrin) i högar på markytan där det med 

tid löser sig i infiltrerande regn- eller smältvatten, 
och rinner ut till närliggande sjöar och vattendrag 
huvudsakligen i form av nitrat (NO3

-) (Herbert 
och Nordström, 2017, Lindeström 2012, Nilsson 
och Widerlund, 2017). Tidigare studier av kväve-
läckage från gråbergsdeponier har visat att kväve-
belastningen från en svensk gruva kan jämställas 
med kvävelakningen från 12 ha (Lovisagruvan) till 
11542 ha (Malmberget) svensk åkermark (19 kg N 
per hektar; SMED 2016), där variationen beror på 
faktorer som brytningsteknik och produktionsvo-
lym (Lindeström, 2012, Nordström, 2019, VVT, 
2015). 

Avrinning genom bergkross och gråberg skapar 
ett lakvatten med relativt högt halt nitratkväve, 
vilket släpps till omgivningen i avgränsade flöden 
(punktutsläpp) och därmed kan hanteras med små-
skaliga anläggningar för lakvattenrening. En sådan 
reningsmetod som har utvecklats för hantering av 
lakvatten från gråbergsdeponier och bergkrossmas-
sor är en så kallad denitrifierande bioreaktor (eng. 
denitrifying bioreactor). Metoden har utvärderats 
i pilotskala vid Kirunagruvan som drivs av LKAB 
(Nordström, 2019, Nordström och Herbert, 2018, 
Nordström m.fl., 2021), och en fullskalig anläggning 
byggdes vid samma gruva i 2018 inom EIT Raw-
Materials NITREM-projekt (NITREM, 2019). 
Metoden, med vissa modifikationer, har även till-
lämpats i pilotskala för att minska kvävehalter i 
processvatten från LKABs järnmalmsgruva i Malm-
berget (Herbert m.fl., 2014) och i vatten från en 
bergtäkt utanför Kalmar (Jaconelli, 2017). I detta 
arbete beskriver vi funktionen hos denitrifierande 
bioreaktorer samt förutsättningar som ska beaktas 
i dimensioneringen av sådana system. Arbetet pre-
senterar även resultat från bioreaktorn i Kalmar län 
som fallstudie. 

2. Denitrifierande bioreaktorer
Denitrifierande bioreaktorer är en metod för att 
minska nitrathalter i vatten. Internationellt så har 
metoden huvudsakligen använts för att minska 
nitrathalter i avrinning från jordbruksmark (t.ex. 
Christianson m.fl., 2017, Ghane m.fl., 2015), men 
har i Sverige främst tillämpats inom gruvindustrin 
(Herbert m.fl., 2014, Nordström och Herbert, 
2018).
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I sin enklaste form är bioreaktorn en grop el-
ler ett dike som fylls med ett reaktivt (poröst) 
material rikt på organiskt kol, vanligtvis träflis el-
ler sågspån (Figur 1). Vatten med höga halter av 
NO3

- tillåts flöda horisontellt genom det reaktiva 
materialet, där inkommande NO3

- omvandlas till 
N2 genom den mikrobiella processen denitrifika-
tion (reaktion 1). Det reaktiva porösa materialet 
frisätter olika kolsubstrat (t.ex. glukos, C6H12O6) 
som används av denitrifierare (mikrober som utför 
denitrikation) för att driva reduktion av NO3

- ge-
nom denitrifikation, vilket sker under en samtida 
produktion av alkalinitet (bikarbonat, HCO3

-) och 
aciditet (kolsyra, H2CO3).

                (1)

Denitrifierande bioreaktorer har under de senas-
te ~20 åren, främst i USA, Nya Zeeland och ett 
fåtal andra länder, blivit allt mer populära för att 
minska kvävehalter i vatten då de betraktas som 
förhållandevis kostnadseffektiva jämfört med an-
dra kvävereningstekniker (d.v.s. energikrävande 
tekniker med pumpar och tillsatta näringslösning-
ar), där den huvudsakliga kostnaden är fördelad till 
konstruktionen av systemet (Christianson m.fl., 
2013). 

En denitrifierande bioreaktors kostnadseffek-
tivitet kommer från dess ”passiva” rening. Dessa 
system drivs utan energitillförsel (t.ex. eldrivna 
pumpar) – vatten rinner genom systemet med 
självfall. En bioreaktor förväntas att minska kvä-
vehalter i vatten i upp till tio år (eller mer) efter 

dess konstruktion med lågt till minimalt behov av 
underhåll. Detta gör denitrifierande bioreaktorer 
lämpliga att använda vid relativt avlägsna platser, 
eller vid mindre punktkällor för kvävebelastning, 
där det inte är möjligt att ha en kontinuerlig över-
vakning. Utöver detta så kräver bioreaktorn en för-
hållandevis liten yta (till skillnad från våtmarker) 
och kan konstrueras som mobila enheter vilka en-
kelt kan förflyttas mellan olika platser och gör dem 
lämpliga vid verksamheter där kväverening enbart 
behövs under en begränsad tidsperiod. 

2.1 Kväveomvandlingsprocesser 
Kväveomvandling i denitrifierande bioreaktorer 
diskuteras vanligtvis utifrån fyra olika processer: 
(1) denitrifikation (reaktion 1), (2) dissimilato-
risk nitratreduktion till ammonium (DNRA), (3) 
upptag av kväve i biomassa (assimilation), och (4) 
anaerobisk oxidation av ammonium (anammox). 
Utav dessa fyra processer så betraktas denitrifika-
tion som den huvudsakliga processen; DNRA är 
en sekundär process som delvis konkurrerar med 
denitrifikation för NO3

- (Schipper m.fl., 2010, 
Nordström m.fl., 2021). 

2.1.1 Denitrifikation
Vid denitrifikation så reduceras nitrat (NO3

-) till 
kvävgas (N2) genom en sekventiell produktion och 
reduktion av de intermediära kväveformerna nitrit 
(NO2

-), kvävemonoxid (NO), och lustgas (N2O) 
(ekvation 2); i strikt mening så börjar denitrifika-
tion dock först med reduktionen av NO2

- (Zumft, 
1997). Vid användning av denitrifikation för att 
minska nitrathalter i vatten finns det potential för 

Figur 1. Schematisk bild av en denitrifierande bioreaktor för att minska nitrathalter i vatten.
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4NO3
− +  5

6 C6H12O6 →  2N2 +  4HCO3
− + H2CO3 +  2H2O            (1) 

 

[Figur 1 här] 

Denitrifierande bioreaktorer har under de senaste ~20 åren, främst i USA, Nya Zeeland och ett 

fåtal andra länder, blivit allt mer populära för att minska kvävehalter i vatten då de betraktas som 
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en systematisk ackumulation/export av de inter-
mediära kväveformerna NO2

-, NO, samt N2O. 
Detta är inte önskvärt då NO2

- och NO har toxiska 
egenskaper samt att NO och N2O är växthusgaser 
och bidrar till den globala uppvärmningen. 

                 (2)

Den relativa ackumulationen av NO2
-, NO, el-

ler N2O bestäms av hastigheterna varmed de inter-
mediära kväveformerna produceras och reduceras 
(jmf. Betlach och Tiedje, 1981). Det är exempel-
vis vanligt att NO2

- produceras i bioreaktorer vid 
en ofullständig reduktion av NO3

- (Nordström 
och Herbert, 2018), när vattenomsättningstiden 
i bioreaktorn är för kort för vidare reduktion av 
NO2

-. Hastigheterna kontrolleras i sin tur av flera 
miljömässiga parametrar, exempelvis temperatur, 
pH, koncentrationer av olika inhiberande ämnen, 
typ av reaktivt poröst material i den denitrifieran-
de bioreaktorn (se nedan), samt sammansättning-
en och tillgängligheten hos det organiska kolet 
(som i denitrifierande bioreaktorer frisätts från det 
reaktiva materialet) (Feyereisen m.fl., 2016, Mor-
ley m.fl., 2014, Pan m.fl., 2012, Warneke m.fl., 
2011a). Utöver detta så har vissa denitrifierare inte 
den genetiska kapaciteten för att, exempelvis, re-
ducera N2O till N2 (Graf m.fl., 2014) vilket kan 
leda till en större biologisk potential för produk-
tion av N2O. 

Utsläpp av N2O från denitrifierande bioreakto-
rer motsvarar vanligtvis ett par procent av det NO3

- 
som reducerats, dock kan utsläppen uppgå till 10 % 
med det mesta löst i det utgående vattnet (Elgood 
m.fl., 2010, Feyereisen m.fl., 2016, Greenan m.fl., 
2006, Warneke m.fl., 2011b). Anledningen till 
att utsläpp av N2O varierar mellan denitrifierande 
bioreaktorer är idag inte fastställt. Mängden N2O 
som exporteras från denitrifierande bioreaktorer 
har emellertid observerats minska då inkomman-
de NO3

- fullständigt reduceras i systemet, eller 
öka då det finns en större genetisk kapacitet för 
produktion av N2O gentemot reduktion av N2O 
(Nordström, 2019, Nordström och Herbert, 2018, 
Nordström m.fl., 2021, Warneke m.fl., 2011a). 

Temperatur citeras ofta som den huvudsakliga 

faktorn som bidrar till variation av denitrifikations-
hastigheten i bioreaktorer (Halaburka m.fl., 2019, 
Schmidt och Clark, 2013). Generellt så minskar 
hastigheten vid lägre temperaturer (faktor om 2.15 
vid temperaturförändringar om 10°C; Addy m.fl., 
2016) och lägre koncentrationer av NO3

- (<10 mg 
N L-1; Addy m.fl., 2016). 

2.1.2 DNRA
DNRA resulterar i en icke önskvärd produktion av 
NH4

+, som är syreförbrukande i akvatiska miljö-
er. DNRA räknas generellt som en mindre viktig 
process i denitrifierande bioreaktorer baserat på 
mängden NH4

+ producerat till mängden NO3
- 

reducerat. Dess omfattning varierar dock med 
miljömässiga parametrar såsom temperatur samt 
tillgänglighet av organiskt kol gentemot nitrat (C/
NO3

- kvoten; Burgin och Hamilton, 2007, Nord-
ström och Herbert, 2018, Nordström m.fl., 2021). 

2.2 Reaktiva material
Vanligt förekommande porösa material rika på 
organiskt kol, som med fördel är restprodukter 
från andra industrier, används vanligtvis som det 
reaktiva materialet i denitrifierande bioreaktorer. 
Detta eftersom de ofta har en god tillgänglighet 
för distribution till en förhållandevis låg kostnad, 
samtidigt som organiskt kol är ett förhållandevis 
väl fungerande reduktionsmedel (Appelo och Post-
ma, 2005). 

Flera olika typer av reaktiva porösa material har 
prövats i denitrifierande bioreaktorer, exempelvis 
majskolvar, vetestjälkar, kartong, tidningspapper, 
löv, kompostmaterial, sågspån, träflis, med mera 
(Cameron och Schipper, 2010, Feyereisen m.fl., 
2016, Gibert m.fl., 2008, Greenan m.fl., 2006, 
Volokita m.fl., 1996). Träflis är idag det föredragna 
reaktiva materialet då detta har en relativt hög ge-
nomsläpplighet (permeabilitet), måttlig reaktivitet 
och ett selektivt främjande av denitrifierare, samt 
en långlivad kapacitet att minska nitrathalter i vat-
ten (Cameron och Schipper, 2010, Erikson, 2021, 
Gibert m.fl., 2008, Robertson, 2010, Warneke 
m.fl., 2011a). Även om andra reaktiva material 
än träflis främjar högre nitratreduceringshastighe-
ter (vilket ökar kapaciteten för nitratreducering) 
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så förväntas det organiska kolet att förbrukas 
snabbare vilket minskar livslängden hos den deni-
trifierande bioreaktorn. Vissa alternativa material 
uppvisar också en större lakning av organisk kol, 
en högre export av ammonium (NH4

+) samt växt-
husgaserna lustgas (N2O) och metangas (CH4), 
samt en lägre genomsläpplighet av vatten (lägre 
permeabilitet) i jämförelse med träflis (Cameron 
och Schipper, 2010, Feyereisen m.fl., 2016, Gibert 
m.fl., 2008, Greenan m.fl., 2006, Herbert m.fl., 
2014, Schipper m.fl., 2010, Volokita m.fl., 1996, 
Warneke m.fl., 2011b).

I svenska tillämpningar av denitrifierande bio-
reaktorer har avloppsslam blandats med träflisen 
under konstruktion för att öka den initiala mäng-
den mikrober som utför denitrifikation i systemet 
(Herbert m.fl., 2014, Nordström och Herbert, 
2018). Avloppsslammet har i samtliga fall tagits 
från kommunala avloppsreningsverk. Detta är 
inte internationell praxis och har inte inkluderats 
i tillämpningar av tekniken utanför Sverige. Nord-
ström m.fl. (2021) visar i sin studie att användning 
av avloppsslam kan gynna utvecklingen av DNRA 
i en bioreaktor. 

3 Dimensionering av denitrifierande bioreaktorer
3.1 Uppehållstiden
Dimensioneringen av denitrifierande bioreaktorer 
behöver ta hänsyn till denitrifikationshastigheten 
eller den relativa nitrathaltsminskningen mellan 
inloppet och utloppet av en bioreaktor.  

En tumregel för att säkerställa en hållbar nitra-
trening (utan biprodukter, t.ex. N2O, H2S, CH4) 
är att denitrifierande bioreaktorer ska dimensione-
ras så att fullständig nitratrening uppnås vid utlop-
pet (se Fig. 2). Resultat från våra laboratorie- och 
fältförsök vid ca 5oC (Nordström och Herbert, 
2017, Nordström, 2019), med en ursprunglig ni-
tratkvävehalt på ca 20 mg/L N, visar att en vatten-
uppehållstid (HRT, eng. hydraulic residence time) 
på ca 48 h i en bioreaktor behövs för en fullständig 
nitratrening (d.v.s. rening till nitrathalter under 
detektionsgränsen). Vattenuppehållstiden definie-
ras som

Figur 2. Tre hypotetiska fall där vattnets uppehållstid i 
en bioreaktor påverkar halter av kväveföreningar.  
a) Uppehållstiden har anpassats så att nitrathalter har 
reducerats till under detektionsgränsen vid utloppet 
och biprodukterna NO2

- och N2O inte förekommer i 
detekterbara halter.  
b) En kortare uppehållstid än i (a) har tillämpats så att 
det sker ett genombrott av NO2

- och N2O vid utloppet. 
c) En längre uppehållstid än i (a) har tillämpats så att 
reaktivt kväve (NO3

-, NO2
-, N2O) har förbrukats före 

bioreaktorns utlopp och sidoreaktioner såsom DNRA och 
sulfatreduktion hinner ske.  



178 VATTEN • 3 • 2021

                                                                                                                        (3)

där V är bioreaktorns totalvolym, n är träflisets 
porositet, och Q är vattenflöde. Produkten Vn blir 
därmed bioreaktorns porvolym.  Detta kräver att 
V (som är konstant efter systeminstallation) di-
mensioneras utefter det förväntade värdet på Q 
och optimal HRT (HRTopt, d.v.s. 48 h vid 5oC 
och 20 mg/L NO3

--N) så att nitrat och dess bi-
produkter inte förekommer i utloppet över detek-
tionsgränserna (jmf. Fig. 2a). Om uppehållstiden 
blir avsevärt kortare än HRTopt (se Fig. 2b) så ökar 
exporten av NO2

- och N2O i förhållande till mäng-
den NO3

- som reducerats, medan det finns risk för 
sekundära reaktioner såsom sulfatreduktion (pro-
duktion av vätesulfid, H2S) i överdimensionerade 
reaktorer (Fig. 2c, HRT längre än HRTopt; Nord-
ström och Herbert, 2018). Vidare så är en över-
dimensionerad denitrifierande bioreaktor (HRT > 
HRTopt) kostnadsineffektiv och kan leda till en ni-
tratkvävebegränsning i förhållande till det tillgäng-
liga kolet (låg C/NO3

- kvot), vilket kan bidra till 
en ökad nettoproduktion av NH4

+ genom DNRA 
(Nordström, 2019). 

4. Fallstudie: Kväverening vid bergtäkt i Kalmar län
Det finns för närvarande två aktiva bioreaktorsys-
tem i drift i Sverige som ett resultat av vår forsk-
ning. Det första systemet med ligger i Kiruna och 
renar lakvatten från en av LKABs gråbergsdeponier 
(NITREM, 2019). Det andra systemet renar vat-
ten från en bergtäkt utanför Kalmar och beskrivs i 
mer detalj nedanför. 

4.1 Bakgrund
Bergtäktsverksamhet är en källa för kväveut-
släpp till miljön eftersom kväverika sprängämnen 
(främst emulsioner av ammoniumnitrat) används 
för bergbrytning. För att bedriva bergtäktsverk-
samhet behöver grundvattenytan sänkas i täkten 
genom bortpumpning av ett länshållningsvatten, 
vilket främst består av grundvatten som rinner 
från kringliggande mark till länsgropen i botten 
av dagbrottet. Kvävehalter i länshållningsvatten är 
i allmänhet låga men det kan finnas behov av att 
minska kväveutsläppet från en bergtäkt ytterligare, 

t.ex. när utsläpp sker till känsliga ekosystem. 
Under våren 2017 installerades en denitrifie-

rande bioreaktor för att minska kväveutsläpp från 
AB Nybrogrus bergtäkt i Kalmar län. Länshåll-
ningsvattnet från bergtäkten samlades upp i en 
länsgrop i botten på dagbrottet, varifrån det sedan 
pumpades vidare till två seriekopplade sedimente-
ringsdammar för avlägsnande av större partiklar 
innan utsläpp till närmaste recipient. Innan instal-
lationen av bioreaktorn så var det genomsnittliga 
flödet från bergtäktens länsgrop ca. 240 m3/dygn 
med en totalkvävehalt (huvudsakligen nitratkväve) 
som varierade mellan 0,62 mg N-tot/L och 8,4 mg 
N-tot/L (medianvärde: 2,8 mg N-tot/L, beräknat 
för perioden 2007 – 2011 då provtagning av läns-
hållningsvattnet var regelbunden). 

Bioreaktorinstallationen var en del av ett större 
projekt som drevs av en arbetsgrupp bestående av 
företaget AB Nybrogrus, WSP, Uppsala Univer-
sitet, Linnéuniversitetet samt Nybro kommun, 
och erhöll statliga medel från Lokala vattenvård-
smedel (LOVA) för att genomföra projektet un-
der 2016 – 2017. Totalt var projektbudgeten på  
714 000 kronor varav 50 % erhölls från LOVA.

4.2 Bioreaktormaterial och konstruktion
Bioreaktorn installerades som ett sista steg mellan 
den sista sedimenteringsdammen och recipienten. 
På grund av en begränsad budget dimensionera-
des bioreaktorn för att enbart rena 30 – 50 % (ca. 
72 – 120 m3/dygn) av länshållningsvattnet från dag- 
brottet.

Generellt sett så var bioreaktorn som byggdes 
vid bergtäkten i Kalmar län en typisk bioreaktor 
som beskrivs i avsnitt 2, dock med vissa avvikelser. 
De största skillnaderna mot bioreaktorn som visas 
i Figur 1 var att bioreaktorn innehöll fler skiljeväg-
gar och att den sista skiljeväggen fungerade som ett 
rektangulärt överfall, se Figur 3. Bioreaktorn var 
fylld med träflis till 2 m över bottnen. Vid över-
kant av träflisen så var bioreaktorn 39,3 x 8,4 m 
(längd x bredd) med en volym på 444,3 m3 (Jaco-
nelli, 2017). 

Bioreaktorn fylldes med träflis bestående av 
blandade träslag i form av löv- och barrträd. Un-
gefär 50 % av träflisen var av ek och långsamtväx-
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en fullständig nitratrening (d.v.s. rening till nitrathalter under detektionsgränsen). 
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ande tall (förhållandevis svårnedbrytbart), medan 
resterande träflis var av björk, sälg och salix (för-
hållandevis lättnedbrytbart). Träflisen av björk, 
sälg, och salix kom mestadels från GROT (grenar 
och toppar; rester från skogsavverkning) och inne-
höll en icke oväsentlig andel barr. Tanken med att 
blanda olika trädarter var att förlänga bioreaktorns 
livslängd under antagandet att träflis från olika 
trädarter bryts ned olika snabbt.

Under installationen av bioreaktorn så blandades 
träflisen med en mindre mängd rötat avloppsslam 
från Kalmar kommun, vilket var både hygieniserat 
och avvattnat. Slammet användes för att inokulera 
bioreaktorn med denitrifierare i syfte att få igång 
denitrifikationen snabbare. Totalt användes 350 
m3 träflis och 3 m3 slam. Slutligen täcktes bioreak-
torns mittområde med jord för att förhindra syre-
nedträngning och bibehålla den anaeroba miljön i 
bioreaktorn. 

Bioreaktorn sattes i bruk den 14 juni 2017 med 
ett flöde på 0,67 L/s. Sedan dess har provtagningen 
av bioreaktorn genomförts vid inloppet och utlop-
pet. Proverna har analyserats för nitrat-, nitrit- och 
ammoniumkväve samt pH och alkalinitet. 

4.3 Kväverening i bioreaktorn
4.3.1 Vattenflöde
Sedan driftstarten av bioreaktorn har vattentillför-
seln till systemet skett stötvis på grund av att läns-
pumpen drivs av en nivåvakt. Under en uppstart-
speriod om ca. 50 dygn så växlade flödet mellan 
näst intill inget flöde och 0,67 L/s. Från och med 
början på 2019 har vattenflödet vid utloppet upp-
mätts regelbundet och har varierat mellan inget 
flöde till 2 L/s, med ett medelflöde på 0,38 L/s (54 
mättillfällen). Detta oregelbundna flöde är relevant 
för tolkningen av resultaten eftersom ett högre flö-
de bidrar till en snabbare vattenomsättning vilket 
kan eventuellt leda till en försämrad rening.

4.3.2 Kvävehalter, pH och alkalinitet
Nitratkvävehalter, pH och alkalinitet i bioreak-
torns inlopp och utlopp redovisas i figur 4. Al-
kalinitet redovisas eftersom parametern är en bra 
indikator på denitrifikation (jmf. ekvation 1). pH 
redovisas eftersom parametern indikerar om andra 
mikrobiella processer är aktiva i bioreaktorn vilka 
kan påverka pH. 

Enligt figur 4 så förekommer högre nitratkväve-

 
Figur 3. Skalenlig 3D skiss av en tom bioreaktor som 
installerades vid bergtäkten, sett snett uppifrån (Jaconelli, 
2017). Inloppet är det långa röda röret i nedre delen av 
skissen. Sidorna har täckts av en geomembran i HDPE plast.
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halter vid utloppet än vid inloppet under de första 
50 dygnen efter driftstarten. Efter denna uppstart-
speriod visar provtagningen av bioreaktorn att det 
sker en tydlig minskning av nitrathalter i bioreak-
torn, med en genomsnittlig nitratkvävehalt vid ut-
loppet under detektionsgränsen (< 0,5 mg/L). 

Ammoniumkvävehalter i utloppsvattnet var i 
snitt 0,43 mg/L fram till 2017-08-02 men mins-
kade därefter snabbt till under detektionsgränsen 
(0,015 mg/L N). Nitritkvävehalter analyserades 
inte i början av driften av bioreaktorn, men ana-
lyser från och med 2019-04-08 visar att nitrit-
kvävehalten i utloppet generellt är under detek-
tionsgränsen (0,015 mg/L N). Endast mycket låga 
nitrit- och ammoniumkvävehalter har detekterats 
vid inloppet (<0,02 mg/L N respektive <0,1 mg/L 
N) och medelvärdet ligger under detektionsgrän-
sen för mätmetoden. Viss ammoniumproduktion 
under uppstartsperioden har noterats i andra bio-
reaktorer (t.ex. Nordström och Herbert, 2018) och 
är troligtvis ett resultat av DNRA (se avsnitt 2). 
Det är inte ovanligt att DNRA konkurrerar med 
denitrifikation under perioder då tillgängligheten 
av organiskt kol är stor (Nordström m.fl., 2021). 

Under uppstartsperioden (de första ca. 50 dyg-
nen) var utloppsvattnet från bioreaktorn relativt 
surt (pH ~ 5, Figur 4) och saknade alkalinitet. 
Efter uppstartsperioden steg dock pH i utloppet 
och har under den resterade drifttiden legat på ca. 
7. Att notera är att pH i utloppet är lägre än vid 
inloppet, vilket tyder på att försurande processer 
är verksamma i bioreaktorn. I en anaerob miljö 
rik på organiskt kol så är det inte oväntat att fer-
menterande bakterier främjas. Vid fermentering så 
konsumeras alkalinitet under samtida produktion 
av kolsyra vilket illustreras i reaktion (4) där glu-
kos (C6H12O6; produkt från hydrolys av cellulosa 
i träflisen) fermenteras till acetat (CH3COO-). 
Fermentering har också visat sig att ha en viktig 
inverkan på pH i andra bioreaktorstudier (t.ex. 
Nordström och Herbert, 2018). 

                (4)

Efter uppstartsperioden sker det en måttlig pro-

duktion av alkalinitet i bioreaktorn som kan härle-
das till en dominerande inverkan av denitrifikation 
på pH och alkalinitet (reaktion 1).

4.3.3 Den kortvariga kväveproduktionen  
– en förklaring
Under uppstartsperioden (d.v.s. de första 50 dyg-
nen) så sker en till synes produktion av nitrat i bio-
reaktorn (Figur 4), vilket troligtvis innebär att det 
finns en källa till nitrat i bioreaktormaterialet. Det 
finns inget direkt bevis på källans identitet, men 
källan till nitrat är rimligtvis avloppsslammet el-
ler träflisen. Rötat avloppsslam innehåller relativt 
mycket kväve (totalkvävehalt på ca 5 – 6 viktpro-
cent, Uppsala vatten 2019, s. 18), medan det finns 
bevis från litteraturen att tallbarr (Silveira m.fl., 
2011, Vestgarden, 2001) och eklöv (Silveira m.fl., 
2011) kan urlakas på relativt höga halter organiskt 
kväve (ca 20 – 30 viktprocent). 

För att testa hypotesen att kväve har lakats från 
tall- eller granbarr genomfördes ett enkelt laknings-
försök där lufttorkad gran- och tallbarr skakades 
med avjoniserat vatten vid en vatten:barr-kvot på 
10:1. Lakförsöket pågick i 24 h. Resultatet visade 
att den genomsnittliga nitratkvävehalten i lakvatt-
net var 3,5 mg/L och >13,5 mg/L för tall- respekti-
ve granbarr. Ammoniumkvävehalter var lägre och i 
snitt 0,29 mg/L och 0,07 mg/L för tall- respektive 
granbarr. Lakförsök genomfördes inte på träflis, 
men mätningar på C/N-kvoter i bioreaktorsubstra-
tet visade att barren hade mycket låga C/N- kvoter 
(25 – 50) medan träflis av tall och ek låg på 400 – 
740. Barr innehåller alltså relativt mycket kväve i 
förhållande till kol, jämfört med trämaterial. 

Slutsatsen som drogs från försöket var att den 
tall- och granbarr från GROT som finns i biore-
aktormaterialet har orsakat ett kortvarigt utsläpp 
(ca. 50 dagar) av nitratkväve från bioreaktorn. 
Utsläppet pågick tills dess att barren utarmades på 
lättlakbart kväve, alternativt tills dess att det deni-
trifierande mikrobiella samhället hade en tillräck-
lig kapacitet till att även reducera det kväve som 
släpptes från barren. Oavsett så är dock lärdomen 
att GROT ska undvikas som bioreaktorsubstrat då 
det potentiellt kan fungera som en källa till nitrat. 
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4.3.4 Slutord
Bioreaktorn i Kalmar län har varit i drift i fyra år 
och har sedan början av 2019 en kvävereningsgrad 
på 90 %. Med ett snittflöde på 0.38 L/s har ungefär 
48 000 m3 länshållningsvatten renats under tiden. 
Bioreaktorn har i princip varit underhållsfri utö-
ver vattenprovtagningen som sker regelbundet. Så 
småningom kommer dock reningsgraden att mins-
ka när träflisen inte längre fungerar som en effektiv 
kolkälla, alternativt då träflisens genomsläpplighet 
minskar i takt med att träflisen bryts ned. Livsläng-
den för träflis i en bioreaktor under svenska klimat-
förhållanden är förhållandevis okänd eftersom inga 
bioreaktorer i Sverige har varit i drift längre än i 
fyra år. Internationellt så har dock livslängden upp-
skattats till åtminstone tio år. När reningsgraden 
hos en bioreaktor visar en konsekvent minskning 
med tid borde substratet bytas ut mot ny träflis, 
förslagsvis utan GROT. 

Fallstudien tyder på att en denitrifierande bio-
reaktor är en passiv, kostnadseffektiv metod för att 
minska nitrathalter i vatten med en dokumenterad 
god förmåga att minska kvävebelastning till reci-
pienter.  

 
Tackord
Ett stort tack riktas till AB Nybrogrus som har er-
bjudit sig att bygga en denitrifierande bioreaktor 
för nitratrening. Huvudförfattaren vill även tacka 
WSP och Kalmar kommun för ett gott samarbete 
inom LOVA-projektet. Sebastian Jaconelli genom-
förde sitt kandidatarbete vid fältplatsen i början på 
driftstiden och ansvarade för mycket av provtag-
ning och analyser under den tiden. 

Figur 4. Nitrathalter, pH, och alkalinitet i inloppet 
till och utloppet från bioreaktorn i Kalmar län. Fem 
mätvärden för nitratkväve mellan 2017-06-27 och 
2017-07-18 syns inte på grund av skalan. Dessa värden 
ligger mellan 11 och 21 mg/L. 
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