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Sammendrag

I Norge finnes det omtrent 287.000 infiltrasjonsanlegg til behandling av avlgpsvann, knappe
17 000 av disse har tilfersel av gravann og resterende blandet avlgpsvann. Gravann har en
mindre belastning av neringsstoffer og patogene mikroorganismer, og er av den grunn mer
egnet for sensitive omrader. | utfarte eksperimenter har infiltrasjonskolonnene fatt tilfarsel av
gravann.

Mange av infiltrasjonsanleggene ut i felt utsettes for overbelastninger, er av eldre alder og
oppnar ikke forventet renseeffekt.

Det er gjennomfart eksperimenter hvor forbehandlet gravann ble infiltrert i kolonner fylt med
ulike filtermaterialer, over en periode pa 14 mnd.

| arbeidet med kolonneforsgkene som tar for seg infiltrasjon av gravann, har hver av
kolonnene en replika, og fire forskjellige varianter av filtermateriale er undersgkt. Anlegget
har vert i kontinuerlig drift i over ett ar, med hay belastning. Innholdet av organisk materiale
har vert fire ganger sa hgyt i innlgpet til kolonnene, som ved sammenligningsaret.
Tilsvarende har andre standardparametere veert over dobbelt sa haye i innlgpet til kolonnene.
Resultatene viser at selv kun med ett ar med hgy belastning har infiltrasjonsmassene fatt en
redusert renseevne for mikroorganismer, gjennomsnittlig 1 log redusert retensjon for
modellorganismen S.t.28B og gjennomsnittlig 2 log redusert retensjon for E.coli. Tilsvarende
gir resultatene at retensjonen av fosfor er avtakende.

Med klimaendringer ma infiltrasjonsanleggene i tillegg ta unna en starre hydraulisk belastning
som nedbgren skaper, noe som gir en fortynningseffekt som vil kunne forstyrre den kjemiske
balansen i infiltrasjonsgraften og gi frigjgring av fosfor som er bundet i filteret. Som en del av
kolonneforsgket har oppsamlet regnvann blitt tilfart kolonnene for & undersgke potensiell
desorpsjon av virus og fosfor.

Resultatene viser at desorpsjon av virus var pa opptil 6,4 % av total konsentrasjon ut fra
kolonnene etter nedbgr. Desorpsjon av fosfor resulterte pa det meste til en fordoblet
konsentrasjon ut, nar konsentrasjonen inn var lav. | falge kalkulert massebalanse av
akkumulert fosfor i filtermaterialet over tid, ga dette en andel i %o-omradet. Betingelser under
forsgket med desorpsjon av fosfor var kun tilfgrsel av regnvann og kolonnene hadde hatt en
hvileperiode pa ca. tre uker far regnskyll.

Resultatene indikerer at sma mengder fosfor kan lekke ned til grunnvannet under ekstrem
nedbgr og at tilbakeholdelsen av sykdomsorganismer blir redusert etter lang tids bruk.

Ved begge desorpsjonsforsgk viser det seg at for a redusere effekten av desorpsjon knyttet til
nedbgr, bar infiltrasjonsgrafter bli bygget med et dypere lag av masse med god
bindingskapasitet far mettet sone. Dybden pa laget bar strekke seg over 20 cm basert pa
resultatene, potensielt ca. 40 cm. Dette har ifalge resultatene gitt en bufferkapasitet for bade
mikrorgansimer og fosfor.



Abstract

In Norway there are about 287.000 infiltration beds for the treatment of wastewater; of this,
scarcely 17.000 receive greywater and the rest mixed wastewater. Greywater have a smaller
load of nutrients and pathogenic microorganisms, and are therefore more suitable for sensitive
areas. In this experiment the infiltration columns have received greywater.

As for many of the infiltration beds found out in the field, they are exposed to overloads, are
of older age and do not achieve acquired treatment efficiency.

Experiments with pre-treated greywater have infiltrated to columns, filed with different
filtermaterials, over a period of 14 months.

The experiments involve investigation of infiltration of greywater to columns, each with a
replica and a variety of filtermaterial. The facility have been in continues operating for over a
year, with high loading. The content of organic matter have been four times as high in the
inlet to the columns then for the previous comparing period. Likewise, the standard
parameters have been twice as high in the inlet to the columns. Results show that even one
year of high loading result in a reduced treatmentefficiency of microorganisms, average
reduction of retention is 1 log for the modelorganism and average reduction of retention for
E.coli was 2 log. Corresponding results showed also an ongoing reduction in retention of
phosphorus.

With the ongoing climate change, infiltration beds need also to transport a higher hydraulic
load because of the precipitation, resulting to a dilutioneffect which can disturbed the
chemical conditions in the filterbed, and give an release of phosphorus that have already been
absorbed in the filter. As a part of the columnexperiment, gathered rainwater was supplied to
the columns, simulating rainfall for the reason to investigate the potential of desorption of
viruses and phosphorus.

The results showed that desorption of virus was up to 6,4% of the total concentration out of
the columns, after simulation. Desorption of phosphorus gave almost twice as high
concentration out of the columns than the inlet concentration, when the inlet concentration
was low. In comparison to the massbalance of contained phosphorus in the filter over time, an
desorption gave an estimated percentage in the thousandth area. The terms of the experiment
on desorption of phosphorus was only to supply rainwater, after a restingperiod for three
weeks before rainfall.

Results indicate that even small doses of phosphorus can leach out to the groundwater under
extreme precipitation and that the retention of pathogens can become reduced over time.

For both desorption experiment the results gave that to reduce the effect of desorption
connected to precipitation, infiltration beds should be built with a deeper layer of soil with
good binding capacity before saturated zone. The depth of the layer should be over 20 cm,
based on the results, potentially around 40 cm. This have according to the results an effect on
both microorganisms and phosphorus.
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1.Innledning

Temaet for studien omhandler rensing av gravann ved infiltrasjon og de aspektene tilknyttet
denne teknikken. Det fokuseres pa hvilke effekter nedbgr kan ha for en infiltrasjonsgraft og
forsgk er utfart for a etterligne denne situasjonen. Hovedfokuset holdes pa virus i det
helsemessige spekteret og fosfor som en del av det miljgmessige spekteret.

Verden opplevde pa 1800-tallet en serie koleraepidemier, og det var i London at legen John
Snow oppdaget i 1848, under et utbrudd der 14 000 menneskeliv gikk tapt, at utbruddet var
konsentrert i omradet rundt Themsen. Legen konkluderte med at arsaken matte veere fekal
forurensning fra syke i drikkevannet. Derimot ble ikke denne forklaringen akseptert. Nar
imidlertid en ny koleraepidemi utbredte seg i 1854 kunne Snow vise til at de mennesker som
hadde drukket vann fra brgnnen i Broad Street ble syke, foruten om bryggeriarbeiderne som
oppholdt seg i samme stroket. Arsaken var at arbeiderne hadde ikke benyttet seg av vann fra
brgnnen. Farst etter kolerautbruddet i 1862 og 1865 ble brgnnen i Broad Street stengt (Tollan,
2002).

Med tiden har kunnskapen blitt bedre, men fortsatt er det omrader hvor mer kunnskap trengs.

1.1Bakgrunn
Regjeringen i Norge vedtok i 2014 nasjonale mal som omfattet vann og helse basert pa
tilstanden pa drikkevannsforsyningen i distriktene. Det ble avdekket at enkelte steder i Norge
fremkommer det store mangler som kan medfgre vannbarne sykdomsutbrudd, noe som ifalge
Folkehelseinstituttet er primaerarsaken til mage-/tarminfeksjoner i Norge (Mattilsynet, 2014).
Det er spesielt de sma vannverkene som er av bekymring da disse ofte ikke har tilstrekkelig
rensing av drikkevannet, og drikkevannskvaliteten er i stor grad ukjent for myndighetene.
Anslagsvis blir rundt en halv million mennesker i Norge forsynt med vann fra mindre
vannverk (Mattilsynet, 2014).

| denne typen omrader som benytter en drikkevannskilde, enten forsynt av egen brgnn eller
med flere tilknyttet til samme vannforsyning, vil ogsa av forskjellige arsaker ha
desentraliserte avlgpslgsninger (Heistad et al., 2009c). Eikebrokk et al. (2006) satte svart pa
hvitt i rapporten omhandlende Giardia utbruddet i Bergen at de fleste av vannbarensmitte-
utbrudd kan knyttes opp mot et konsum av kloakkpavirket drikkevann. Dette sammenfaller
med Yates et al. (1985) som fant ut at mer enn 50% av de vannbarne sykdomsutbruddene i
USA skyldes inntak av forurenset grunnvann, hvorpa 65% igjen skyldes enteriske virus.

Det tilsier seg selv at man i sterst mulig grad ber unnga a etablere en brgnn i et tilsigsomrade
inneholdende avlgpsanlegg og jordbruk (FHI, 2014). Spesielt i omrader der grunnen bestar av
fjell, hvorpa defineringen av grunnvannstrgmningen kan bli vanskelig.

Imidlertid defineres branner eller elvbankinfiltrasjon som helsemessig sikre dersom
oppholdstiden i grunnvannstransporten er tilstrekkelig (Dizer et al., 1984). Denne er blitt satt
som minimum 60 dager for en rekke land, basert pa at 60 dager er en tilstrekkelig tid for
inaktivering av patogene mikroorganismer (Knorr, 1937). Derimot kan det tenkes at dette ikke
er tilstrekkelig for motstandsdyktige patogenere, som enkelte virus (Schijven and
Hassanizadeh, 2000).

Da det er anslatt at 17 % av befolkningen i Norge benytter separat avlgpsanlegg, hvor
tilstanden pa utallige av anleggene er ansett som delvis ukjent eller darlige (Mattilsynet,
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2014), kan risikoen for vannbarensmitte gke. Selve statusen for reduksjon av vannbaren
sykdommer er vanskelig a kartlegge da kun en liten del av befolkningen tar kontakt med
helsetjenesten ved kortvarige diaresykdom (Mattilsynet, 2014). Hendelser som blir rapportert
vil ofte veere de som opplever et mer alvorlig sykdomsforlap, slik min datter opplevde nar hun
fikk en E.coli infeksjon i ett ars alderen. Det er derfor hgye marketall for faktiske
sykdomsutbrudd, da de av mindre omfang sjelden blir rapportert (Eikebrokk et al., 2006).

Det er etter forurensningsforskriften kap. 12, kommunen som er ansvarlig
forurensningsmyndighet ovenfor disse avlgpsanlegg med <50Pe tilknyttet (Lovdata, 2007), og
dermed kommunen som har kravet med a fare tilsyn og pase at anleggseier overholder
utslippstillatelsen (Mattilsynet, 2014). Dette kan oppleves som et omfattende arbeid for
kommunene, der lite bemanning og manglende kompetansegrunnlag er en arsak (Van der
Velpen and Ringebu kommune, 2017).

Van der Velpen and Ringebu kommune (2017) har som alle andre kommuner selv ansvar for
opprydding i spredt avlgp etter vanndirektivet. Kommunen skal fare tilsyn og har selv satt opp
det de anser som en «optimistisk» tidsplan basert pa nettopp lite bemanning og behov for
kursing for a gke kompetansenivaet. Kommunen har erfart i felt at infiltrasjonsgreftene er i
darlige tilstander; tette grefter, feil mellom slamavskiller og infiltrasjonsgraft hvorpa
avlgpsvannet finner egne veier. Van der Velpen and Ringebu kommune (2017) uttrykte det
selv med at det kan vere vanskelig a si noe om tilstanden til infiltrasjonsgragften — om den
finnes i det hele tatt.

Om et infiltrasjonsanlegg fungere darlig og opptrer som overbelastet skyldes dette enten at
massene i infiltrasjonsanlegget er darlig egnet som rensemedium eller at infiltrasjonsanlegget
er underdimensjonert, darlig drenert eller feil konstruert (Maehlum et al., 2009).

NIBIO (2016) har i VA/Miljgblad nr. 59, «Lukkede infiltrasjonsanlegg for sanitaert
avlgpsvannx» en beskrivelse for utforming og dimensjonering av lukkede infiltrasjonsanlegg,
som gir funksjonskrav basert pa at det infiltrerte avlgpsvannet ikke skal utsette miljget eller
neerliggende vannressurser for forurensning av neringsstoffer eller patogene
mikroorganismer. Det er oppsatt i tabell 1, uthentet fra miljebladet, hva som er forventet at
jordmassene kan tilbakeholde, forutsatt at anlegget er utformet og dimensjonert riktig.

Tabell 1: Forventet renseeffekt og utslippskonsentrasjon for et lukket infiltrasjonsanlegg. V)
Store lokale variasjoner, avhengig av lgsmassens sammensetning og mektighet. 290%=1 log,
99%=2 log og 99,99%=3 log (NIBIO, 2016).

Parameter Renseeffekt | Konsentrasjon
Fosfor (tot-P) >90 % " < 1,0 mg/l
Organisk stoff o

(BOF,) > 90 % < 20 mg/!
Nitrogen (tot-N) 30-50 %" < 50 mg/l
. . 99,99 —
Bakterier (E.coli) 99.9999 % ? < 100/100 ml

Yiterlig er det krav til & ha en minste avstand til et vassdrag pa normalt 10 m, men med
variasjon ut ifra grunnforhold og sarbarhet til resipient (Mahlum et al., 2009).
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| sensitive omrader, tilsvarende nedbarsfelt med tilhgrende drikkevannskilder, stiller enkelte
kommuner, som Oslo kommune, krav om kildeseparert avlgpslasning for a redusere faren for
smitte av sykdomsfremkallende mikroorganismer. | det tilfellet skal svartvann fra toalett
tilfares en tett tank og gravannet skal tilfares et biofilter, for deretter bli etterpolert i en
infiltrasjonsgraft (Oslo VAV, 2010). | denne oppgaven benyttes et slikt anlegg under
forsgkene og resultatene kan gi en indikasjon pa hva som er a forvente.

Ettersom behovet for rent vann gker, samtidig som at mengden tilgjengelig vann gar ned, er
det derfor rimelig a tenke at gjenbruk ved matning av gravann til grunnvannet er en lgsning.
Samtidig som at det er gkonomisk gunstig. Derfor bgr det tas i betraktning at grunnvann som
benyttes som drikkevannskilde vil kunne ha liten til ingen rensing far bruk og dermed er a
anse som et sarbar punkt, dersom hgye konsentrasjoner av patogenere, som virus, lekker ut til
grunnvannet (Keswick and Gerba, 1980).

Det er i tabell 1 fra Va/miljgblad 59 ikke nevnt noe om hva som kan forventes med tanke pa
klimaet, og virus er ikke nevnt i tabellen. Derimot vil en infiltrasjonsgraft kunne opptre
forskjellig ved de ulike arstidene, basert pa at trykkomponenten i vannets stremningsgradient
vil trekke vannet fra fuktige omrader mot tarre. Det tilsier at ved tarke perioder vil vannet fa
et mer horisontalt stramningsbilde der vannet trekkes mer ut mot sidene og tar i bruk et stgrre
infiltrasjonsareal enn det gjer ved mye nedber. I tillegg medfalger det at oppholdstiden i den
umettet transporten blir lengre for kontakt med mettet sone. Med andre ord vil renseevnen
veere bedre i tarke perioder enn ved nedbgrsperioder (Jensen et al., 2006).

Flere internasjonale studier har vist at det er en sammenheng mellom store nedbgrsmengder
og vannbaren sykdomsutbrudd. Nichols et al. (2009) viste i sin litteraere studie
sammenhengen mellom nedbgrshendelser i de tre uker fgr et sykdomsutbrudd og nar intens
nedbgr inntraff en uke for et sykdomsutbruddet. De hadde en korrelasjon mellom seg. Det
viste seg 0gsa at grunnvannet var mer sannsynlig smittekilde enn overflatevann nar det hadde
veert en nedbgrsmengde pa 20-40mm, tre-fire uker fer sykdomsutbruddet.

| Eikebrokk et al. (2006) sin evalueringsrapport etter Giardia-utbruddet i Bergen, ble det
pavist i etterkant, at ved gjentakende hgye regnintensitet under hgsten 2005 resulterte
nedbaren til en gkning i E.coli konsentrasjon. Det ble konstatert at den gkte konsentrasjonen
matte ha en sterk korrelasjon med ekstremnedbgren som var pa hele 156 mm i lgpet av 24
timers periode fra 13-14.09, da med mest nedbgr om natten. | midlertid ble det utelukket at
den hgye konsentrasjonen skyldtes avrenning fra beitemarker og avlgpsvann fra boligene i
naeromradet, da disse gjennomgikk store saneringsarbeid i slutten av 2004.

1.2Klima

1.2.1 Klimaendringer
Etter 812-13 i forurensningsforskriften skal avlgpsanlegg bygges, dimensjoneres og
vedlikeholdes slik at anlegget har «tilstrekkelig yteevne under alle klimatiske forhold som er
normale for stedet der de ligger», og pa bakgrunn av forurensningsloven er det ved private
avlgpsanlegg eier av eiendommen som anlegget farst ble anlagt for, som er «ansvarlig for
drift og vedlikehold», jfr. Forurl. 824 (Lovdata, 2007). Dermed er det anleggseier som er
ansvarlig for det avlgpsanlegget forvolder av forurensning.

Det klimaet som er referansen for normalen na er perioden 1961-1990 (Meteorologisk institutt
et al., 2017). Klimaendringer innebzrer at «gjennomsnittsvaeret», basert pa denne
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normalperiode over 30 ar, endrer karakter som hgyere eller lavere temperaturer og/eller med
mindre eller mer nedbgr (@degaard et al., 2012). Forventet klimaendringen er fastsatt til a bli
en gkning i global middeltemperatur pa 1,4-5,8°C og en stigning av havniva pa 9-88cm fram
mot 2100 (Tollan, 2002). For Norge er det forventet i 2100 at gjennomsnittlig nedbar vil gke
med 5-30 prosent, med variasjonsfaktorer som arstid og geografisk omrade, men generelt med
en hyppigere frekvens av ekstremnedbgr (Lundstad, 2013). Da det ikke er antall dagn med
nedbgr som gker, men mengden, tilsier det at nedbgren som faller under en hendelse vil kunne
bli mer intens (RegClim, 2002).

Resultert av klimaendringen kan vannets oppholdstid i innsjger endres, likesa med
grunnvannsnivaet og grunnvannsstremmen (Eikebrokk et al., 2006). Nydannelse og matning
av grunnvannet kommer av nedbgr og smeltevann som perkolerer gjennom den umettet sonen
ned til grunnvannsspeilet. Prosessen er avhengig av permeabiliteten i grunnen og ved hgy
permeabilitet gker infiltrasjonen, og gkt mengde markvann vil kunne heve grunnvannsnivaet
ut i fra mengdetilforselen (Jdegaard et al., 2012).

Dimensjoneringen av infiltrasjonsgrafter for Pe<25, er konstruert pa den maten at det skal
veere en minste avstand til grunnvannet, umettet sone, pa ca. 50cm, grunnet potensiell
fluktuasjon i grunnvannsniva (NIBIO, 2016), men med forventet klimaendring og en aldrende
infiltrasjonsgraft kan det muligens gi risiko for forurensning av vannkilde da
infiltrasjonsgraften blir underdimensjonert for tilfarselen av overvann (Robertsen and Asplan
Viak, 2017). Kaplan et al. (1993) fant i sin studie ved simulering av en typisk nedbgrhendelse
til et lysimeter, at ved gkende porevannshastighet, grunnet den gkende vannmetning i porene
til jorden, ble mobiliteten og starrelsen til kolloidene gkende i utlgpet av lysimeteret, samtidig
som at det ble en gkning i mineraler. Dette insinuerer at ved nedbgr vil det kunne bli en gkt
transport gjennom en infiltrasjonsgraft og ned til grunnvannet.

Fluktuasjoner i grunnvannsnivaet pavirkes av faktorer som nedbgrfordeling, magasinsterrelse
og perkolasjonskapasiteten til lasmassene. Det skilles mellom kortidsfluktuasjoner og
langtidsfluktuasjoner. Kortidsfluktuasjoner styres hovedsakelig av store smelte- og
nedbgrsmengder, eventuelt flom. Det vil ikke ngdvendigvis gi umiddelbar effekt, men kan
komme frem som en faseforskyvning slik at virkningen etter hgstnedbgr vil inntreff mot
slutten av aret og sngsmelting inntreffer i starten av sommeren (Mahlum et al., 2009).

Vannet sgker alltid minste motstands vei og har vannskiller definert ut i fra topografien i
terrenget. Vannskillene angir begrensningene til et nedbgrsfelt (Fergus et al., 2010). Med
andre ord er nedbarfeltet begrenset av topografiske vannskiller, der vannskillet tilsvarer det
hgydedraget i terrenget som er bestemmende for hvilken vei vanndrapene renner, og tilslutt
for hvilken vannforekomst vanndrapene ender opp i. Vannskillet er a finne pa topografiske
kart som vinkelrett mot hgydekurvene (Tollan, 2002). For det vannet som infiltreres ned i
grunnvannet vil transporten bli basert pa helningen til grunnvannsspeilet. | likhet med
vannspeilet pa overflaten kan grunnvannsskillet defineres etter grunnvannsspeilets hgyeste
punkter, som stort sett falger overflaten i terreng, bortsett fra for et relativt flatt landskap hvor
grunnvannet kan ligge dypt, og vil ikke sammenfalle med det topografiske vannskillet
(Tollan, 2002).

1.2.2 Vannbalansen
For & kunne optimalisere tekniske lgsninger i VA-systemer basert pa gkonomi, sikkerhet og
miljghensyn, benyttes vannbalanselikningen for a finne overflateavrenningen (Qover). Ved a
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regne ut hva overflateavrenningen blir og sette det opp mot nedbgren som har falt, vil
forholdet mellom dem angi volumavrenningskoeffisienten for det gitte nedbgrsfeltet
(Ddegaard et al., 2012). Tilsvarende metode benyttes i denne studien og
avrenningskoeffisientene i tabell 2 inngar som andel avrenning i vannbalanse likningen.

Tabell 2: Generelle avrenningskoeffisienter som benyttes i den rasjonale formelen (Thompson,
2007).

| Description I Runoff Coefficient |
Business
Downtown Arcas [ 0.70-0.95
Neighborhood Areas | 0.50 0.70
Residential
Single-family 0.30-0.50
Multi-family detached 0.40 0.60
Multi-family attached 0.60-0.75
Residential suburban 0.25-0.40
Apartments 0.50-0.70
Parks, cemetaries 0.10-0.25
Playgrounds 0.20-0.35
Railroad wvards 0.20-0.40
Unimproved arcas 0.10-0).30
Drives and walks 0.75 0.85
Roofs 0.75-0.95
Streets
Asphalt 0.70 0.95
Concrete 0.80-0.95
Brick 0.70-0.85
Lawns; sandy soils
Flat, 2% slopes 0.05-0.10
Average, 2% T% slopes 0.10-0.15
Steep, TH slopes 0.15-0.20
Lawns; heavy soils
Flat, 2% slopes 0. 13017
Average, 2% T% slopes 0.18-0.22
Steep, TV slopes 00.25—0.35

Vannbalanselikningen benyttes nar man gnsker a ansla starrelsen av ett av leddene nar de
andre gvrige er kjent (Tollan, 2002). Beregningen gjares ofte ved hjelp av ulike modeller der
formalet som regel er flomberegninger; HBV-modellen modellerer hele den hydrologiske
vannbalansen, med hensyn til forhold i mark- og grunnvannssonen (Fergus et al., 2010).

Vannbalanse likningen kan defineres enten ut i fra et kort tidsperspektiv eller et lang
tidsperspektiv. Prinsippet i vannbalanse likningen er & se pa den hydrologiske syklusen til
vannet pa landjorden. Fra et lang tidsperspektiv (30ar) tilsier det at likningen kan settes opp
der

N=Q+E.

Formel 1: Vannbalansen

Forklart blir det at nedbgren (N) som inntreffer jorden er lik avrenningen (Q) og
evapotranspirasjon (E) sammenlagt. Dette forutsetter at det er en balanse mellom leddene, og
endringene i magasinene vil veere av liten betydning for det lange tidsperspektivet (Tollan,
2002). Betraktes vannbalansen imidlertid over et kortere tidsperspektiv ma ogsa lagringen av
vann tas med i betraktningen og et nytt ledd ma innsettes i likningen, endringen i
vannmagasin (AM). Dette tilsvarer endring av volum i alle vannmagasin som innsje, breer,



grunnvann, markvann og sng (@degaard et al., 2012). Innenfor dette leddet inngar infiltrasjon
(Tollan, 2002), som benyttes i simuleringen av nedbgr under forsgket.

Overflateavrenningen blir i et kortere tidsperspektiv (Jddegaard et al., 2012)
Qover =N —E—-AM — X
Formel 2: Vannbalansen (korttidsperspektiv)

Leddene i likningen har enhet mm nedbgr, hvor nedbgr (N) avhengig av lufttemperatur
fremstar som regn, sludd eller sng (@degaard et al., 2012).

Evapotranspirasjon (E) er prosessen hvor vann forflyttes fra vegetasjonen og overflater, og
fordampes til atmosferen. | evapotranspirasjon er fordampning og evaporasjon omtalt om
hverandre da det er vanskelig a skille de to prosessene. | de tilfeller der intersesjon blir omtalt
definerer det nedbgren som henger pa treer far fordampning tilbake til atmosfeeren. |
skogsomrader kan intersesjon besta som 25 % av nedbgren. Det er derfor i urbane omrader
gnskelig a benytte denne prosessen ved a ivareta grgnne lunger i byomrader som en
magasineringsmulighet (Jdegaard et al., 2012).

Som tidligere oppgitt er symbolet AM & anse som endringer i vannmagasin, med
underkategori infiltrasjon (I). Underkategorien omhandler vannet som infiltreres ned gjennom
jordoverflaten i vinkelrett retning av jordprofilet. Infiltrasjon vil skje helt til det nar et
metningspunkt hvor jorden ikke har kapasitet til & ta imot mer vann, det vil si nar markvannet
er oppfylt. Vannet vil i det tilfellet begynne & samle seg i groper og sma senkninger, omtalt
som gropmagasinering (G). I prosessen med infiltrasjon vil markvannet etter hvert perkolere
ned til grunnvannsnivaet (@degaard et al., 2012). Det er denne hendelsen som er interessant a
forsgke a gjenskape for en infiltrasjonsgraft under eksperimentet og dermed se pa potensielt
en forurensning til mettet sone, grunnvannstransport.

1.3 Sentralisert og desentralisert avlgpsanlegg

Med klimaendringene er de sentraliserte avlgpsanlegg mer sarbare enn desentraliserte og vil
grunnet lokasjon nar kysten kunne oppleve oversvemmelse grunnet den forutsette stigningen
av havnivaene. Dette er allerede et problem ved flere renseanlegg (RA) nar tidevannet
inntreffer, hvor bglgens bane vil kunne blokkere utlgpet og medfare til store utslipp av
ubehandlet avlgpsvann (Tchobanoglous et al., 2014a).

Definisjonen av et sentralisert avlgpsanlegg er et avlgpssystem som betjener en starre
populasjon i et omrade (Libralato et al., 2011), hvorpa det er et oppsamlingssystem, et
ledningsnett, med et utslippspunkt via et starre RA nedstrems (Tchobanoglous et al., 2014a).
Et desentraliserte avlgpsanlegg definert av Tchobanoglous et al. (2014a) er derimot ansett
som behandling av avlgpsvann i naerheten av genereringen, og med en eventuell gjenbruk av
avlgpsvannet. I Norge faller RA med mindre enn 50 personekvivalenter (pe) tilknyttet inn i
kategorien desentralisert avlgpsanlegg (ddegaard et al., 2012).

Avlgpssituasjonen i dag er ansett som krevende grunnet den sterke befolkningsveksten,
klimatiske forhold, samtidig med et strengere krav for a sikre og utvikle et baerekraftig bruk
av vannressursene. | tillegg til at personellressursene i mange kommuner er lave (Hardalsen,
2016).



Klimaendringene farer til mer intens nedbgr, som igjen resulterende til mer regnvann pa
ledningsnettet (Jdegaard et al., 2012). Infiltrering av dette regnvannet til det sentraliserte
avlgpssystemet medfarer til at kapasiteten blir for liten og gir overlgp av fortynnet avlgpsvann
til miljget, resulterende til en forurensning av resipient (Ho and Anda, 2006). Hardalsen
(2016) hos Fylkesmannen i Oslo og Akershus (FOA) har registrert at dette er gjeldende for
kommuner med felles og separatsystem, sa vel for de kommunene med kun separatsystem.
Arsakene er flere, men hovedsakelig grunnet feilkoblinger, kuminnlekkinger og utette
avlgpsledninger. Denne gkte mengden av fortynnet avigpsvann vil fare til starre mengder
utslipp og med oversvemmelse i systemet vil den stor mengde resultere til at rensetrinnene i
RA vil ha problemer med a fungere tilstrekkelig, som for eksempel desinfeksjon og
temperaturendringer som gir redusert koagulering etc. I tillegg vil mer intens nedber gi okt
kostnad pa a transportere avlgpsvannet gjennom pumpestasjonene pa ledningsnettet
(Tchobanoglous et al., 2014a).

Kommunene ma forberede seg pa store kostnadsgkninger pa avlgpssektoren for a kunne mate
kravene for fremtiden (Hardalsen, 2016). Samtidig som at urbaniseringen og
befolkningsveksten medfare til et behov for gkt kapasitet (ddegaard et al., 2012), og med den
stadige gkende befolkningsveksten er det blitt registrert av Hardalsen (2016) at flere
kommuner og interkommunale avlgpsselskaper (IKS) har en underkapasitet ved sine RA.

Sentraliserte systemer er normen i industrielle land (Libralato et al., 2011), men for et omrade
i Los Angeles brukes desentraliserte avlgpsanlegg for a avlaste det sentraliserte RA. Metoden
gar pa a transportere slammet fra desentralisert til sentralisert RA ved hjelp av sterre rar.
Arsaken er at desentraliserte avlgpsanlegg har generelt ikke noe fasilitet til & behandle
slammet og ma i de tilfeller derfor transporterer slammet til et sentralisert RA (Tchobanoglous
etal.,, 2014a).

Imidlertid vil en slik lgsning gi enorme kostnader nar en skal innfgre store rar fra urbane strgk
(Tchobanoglous et al., 2014a). Det er ogsa anerkjent at sentralisert avlgpssystem har hgy
gkonomisk kostnad til vedlikehold og sanering (Libralato et al., 2011). Av den grunn avveies
det i kommune-Norge om hvor vann- og avlgpsstrekk skal prioriteres, og hvor mange
abonnenter det gir tilknytting til pa grunnlag av utvidelsen, siden det er abonnentene som
betaler avgifter til & kunne vedlikeholde avlgpssystemet. Men, sammenligner man det en
husstand betaler for a veere tilknyttet et fungerende avlgpsnett, med den gkonomiske
kostnaden det ville ha veert for husstanden a ha et desentralisert avligpssystem, er den
gkonomiske kostnaden tilneermet like (Ho and Anda, 2006).

Det er som (Ho and Anda, 2006) skrev at kostnaden for a drifte begge type anleggene er ikke
liten, men i det starre bildet er de helsemessige og miljgmessige forholdene verdt mer med a
ha et fungerende avlgpsanlegg.

| aspekt av miljget er desentraliserte avlgpssystemer mer miljgvennlige i den tanke at det er
mulig for resirkulering av naeringsstoffer og vann. Dette er det ikke tilrettelagt for i det
sentraliserte systemet, og vil kreve mye omlegging av ledninger og pumper for a etablere. |
tillegg vil sentraliserte avlgpssystemer ha en hgyere mengde miljggifter og tungmetaller enn
desentraliserte systemer som unngar industrielt avigpsvann (Ho and Anda, 2006).

Derimot er det en fordel med sentraliserte avlgpssystemer nar det kommer til forvaltning, drift
og vedlikehold (FDV). Sentraliserte avlgpssystemer er veletablerte innenfor regelverk og



vedlikehold, og far stor gkonomisk statte fra myndighetene til & utbedre eventuelle mangler
(Ho and Anda, 2006), i motsetning til desentraliserte avlgpssystemer der eier av eiendommen,
tilhgrende anlegget, er selv ansvarlig part for at anlegget driftes slik det skal (Libralato et al.,
2011), og dermed ansvarlig for den eventuelle gkonomiske kostnaden driften av anlegget
matte kreve (Ho and Anda, 2006).

Kommunen er forurensningsmyndighet i det tilfellet og skal pase at utgitt utslippstillatelse
overholdes av eier av det desentraliserte anlegget (Van der Velpen and Ringebu kommune,
2017). For kommune-Norge er det tilsyn av totalt 809 051 desentraliserte avlgpsanlegg (SSB,
2015).

Imidlertid vil sentraliserte avlgpsanlegg veaere mer sarbare for naturkatastrofer og kan gi
katastrofale hendelser som et resultat, langt over det en grense pa en utslippstillatelse vil vere.
Orkanen Katarina i 2005 medfare til skade pa store deler av det sentraliserte avlgpssystemet
langs kysten av Mississippi og Alabama, og orkanen Sandy forarsaket en enorm mengde
utslipp av avlgpsvann i US i 2012 (Tchobanoglous et al., 2014a).

1.3.1 Desentralisert avlgpsanlegg - infiltrasjonsgraft
Mahlum and NIBIO (2017) uttalte ved et fagtreff at i Norge er det over 100.000
infiltrasjonsanlegg, hvor over 50 % av disse er eldre enn 25 ar. Tall fra SSB (2015) i figur 1
viser at antallet for infiltrasjonsanlegg med kun slamavskiller som forbehandling er opptil
270 000, hvor nermere 50 000 av disse er sandfilter. Sand har en sveert begrenset levetid for
opptak av fosfor, pa ca. 5 ar. For a fremme opptaket av fosfor kan et lag av knust Leca
benyttes(Robertsen and Asplan Viak, 2017).

Registrerte infiltrasjonsanlegg for gravann er pa knappe 17 000 i forhold.

1 000 000

100 000
10 000
1 000
100
10
1 ' . .
S & [SSPN T RS N LT S
PN IS S S S
PN N AN RO @"z’{\ W o F TP
%\’b ’DA% (Qe,b \0() O\KQ\}\ « écﬂ \é *\'b \@qo" @,‘\% &OQ &0 \0® \$\>®
& & B & & TS ¢ v P
RN > & O & £ & o
SIS A N RS S NS
£ @ & & & & ¥ o
& & @ AT E &S S
N @ &Q} N @
@ m Antall Pe tilknyttet 2015

Figur 1: Innbyggere tilknyttet sma avlgpsanlegg (<50pe) i Norge (SSB, 2015).

Under en tilstandsvurdering for Gjgvik kommune ble det avdekket at opp mot 70 % av
infiltrasjonsanleggene fungerte darlig til sveert darlig, dette var anlegg som var neer 30 ar
gamle (Robertsen and Asplan Viak, 2017). Det er ansett at infiltrasjonsanlegg skal ha lang
levetid, noe som tilsvarer godt over 20 ar, opp mot 30 ar, men det er vanskelig a kunne gi et



konkret vitenskapelig svar pa hvor god den hydrauliske evnen har blitt, over det som er & anse
som levetiden til et infiltrasjonsanlegg. Det er ogsa lite, om ikke fravaerende, vitenskapelig
dokumentasjon pa hvordan vannstremmen ter seg gjennom godt utviklet biofilm (Mahlum
and NIBIO, 2017). Robertsen and Asplan Viak (2017) fant ved sin tilstandsvurdering for
Gjavik kommune at av infiltrasjonsanleggene i kommunen hadde 28 % av de en middels god
tilstand, noe som tilsier at den hydraulisk evnen fortsatt var ivaretatt. Nyere anlegg fungerte
relativt godt, men viste at morenemassen i Gjavik krevde et stgrre infiltrasjonsareal per pe for
a fungere optimalt.

Ved dimensjonering av en infiltrasjonsgraft bestemmes infiltrasjonskapasitet ut i fra
jordmassene egenskaper og oppgis i I/m?d (Mahlum et al., 2009). Normal praksis er at
infiltrasjonsgrefter, gitt etter perkolasjonsevnen til jorden, ogsa blir dimensjonert etter en
hydraulisk arealbelastning pa 1- 5 cm/d for blandet avlgpsvann, forbehandlet i septiktank
(Siegrist et al., 2000). Under denne studien, og aret som har vart, har den hydrauliske
belastningen veert lik ved normal drift som den tidligere fastsatte av Reiakvam (2016) pa 15
cm/dagn. Ved a benytte forbehandling til infiltrasjonsgreften, likt et biofilter, vil det
imidlertid veere mulig & gke arealbelastningen vesentlig, opptil 3-5 ganger (Mahlum et al.,
2009).

Arsaken er at det er ssmmensetningen til avlgpsvannet som har vel sa stor betydning som den
hydrauliske arealbelastningen, og med et forbehandlet avigpsvann kan det gis et bedre
grunnlag for rensing i infiltrasjonsgreft (Siegrist et al., 2000). Derfor vil infiltrasjon av
gravann kunne veere mer egnet pa steder med sarbare resipienter, grunnet at stgrste andelen av
forurensningene finnes i urin og fekalier, i tillegg til at vannmengden blir redusert (Mahlum
et al., 2009).

Plasseringen av en infiltrasjonsgraft er serdeles viktig, dersom et infiltrasjonsanlegg bygges
ned i tette masser vil graften fungere darlig og kan fa et hendelsesforlgp der avligpsvannet
flyter opp av infiltrasjonsmassene (Westlie, 2017, Robertsen and Asplan Viak, 2017). Med
erfaring bygges infiltrasjonsgraftene na grunnere da dette har gitt bedre drift, men det ma
utfares riktige grunnforhold for & unnga tette masser, eventuelt ber infiltrasjonsgraften legges
under de tette massene (Robertsen and Asplan Viak, 2017).

Det er viktig at avlgpsvannet blir godt fordelt utover infiltrasjonsarealet og det er det gverste
jordprofilet som har best renseeffekt grunnet porgsiteten og den mikrobiologisk veksten, samt
tilgangen pa oksygen (Mahlum et al., 2009). For a kunne pase at hele infiltrasjonsarealet blir
benyttet anbefaler Robertsen and Asplan Viak (2017) at om det benyttes et spredergr med
selvfall ber raret ha flere hull i ulike posisjoner, da ofte utlgpshullene tetter seg, medfert at
avlgpsvannet renner ut i andre enden. Eventuelt er en bedre lgsning statbelastning.

Generelt er jordinfiltrasjonssystemer moderate i investeringskostnad og har lav vedlikeholds-
og operasjonskostnad. Derimot er ikke infiltrasjonsgrafter optimale nar det kommer til
resirkulering av naringsstoffer siden fosfor blir tilbakeholdt i filtermassen (Heistad et al.,
2009c).

Globalt vil infiltrasjonsanlegg kunne variere en del i design og starrelse, men stgrste andelen
av disse systemene har som formal a infiltrere forbehandlet avlgpsvann gjennom umettet sone
for matning til grunnvannet. I USA vil designet av en infiltrasjonsgraft variere etter hvor i
landet graften er anlagt, grunnet egne normer for design som er a finne i de forskjellige



statene. Dette kan skyldes lokale forhold som klima og topografi, men ofte ogsa uten noen
konsekvent arsak (Siegrist et al., 2000).

| ElImerfors and RISE (2017) sin forskning ble 101 anlegg i Sverige undersgkt hvor 22 av
disse anleggene har knust stein som filtermasse. Dette fordi mange kommuner i Sverige har
begrenset stedlige egnede masser, men «naturgrus» er lett tilgjengelig for flere av
kommunene. Knust stein viste i deres forskningsarbeid & ha en like god tilbakeholdelse av
organisk materiale, men den bakteriologisk retensjonen matte la seg oppbygges over tid.
Retensjonen av fosfor var derimot darligere.

1.4 Infiltrasjon av avlgpsvann

For & oppna en god binding av fosfor til jord er det viktig at jorden har et hgyt innhold av
oksiderte jern-, aluminium- og kalsiumforbindelser. Fosforet reagerer med forbindelsene fra
forvitret jord pa den mate at jern-, aluminium- og kalsiumforbindelsene forvitrer fra
krystalinform til oksid- og hydroksidform som vil reagere med fosfatet og gi utfelling av jern-
, aluminium- eller kalsiumfosfater, avhengig av pH til jorden (Jensen et al., 2006). Jord med
hgyt innhold av jernoksider har ogsa vist seg a ha en gkt adsorpsjonseffekt pa bakterier og
virus, grunnet at Fe-oksidene gir overflaten til jordpartikkelen en mer positiv ladning, noe
som gker adsorpsjonen av bakterier som normalt har en negativ ladning ved ngytral pH
(Keswick and Gerba, 1980). Den kjemiske forbindingen av fosfor varierer med egenskapene
til massene, men er antatt & nd en metning i filtermassen pa ca. 300-800 g/m? (Elmerfors and
RISE, 2017).

Et annet viktig prinsipp med jordinfiltrasjon er at det vil danne seg et gjentettingslag pa
infiltrasjonsflaten, som sarger for en mer kompleks rensing av avlgpsvannet, ved a medfare til
en mer spatial infiltrasjon. Det vil oppstuve seg pa det horisontale infiltrasjonsarealet, medfgrt
at et vertikalt infiltrasjonsareal vil komme til nytte. Gjentettingen gir dermed en gkt
renseeffekt, men kun til den grad som permeabiliteten tillater i infiltrasjonsarealet (Siegrist et
al., 2000).

Organisk materiale og suspendert stoff vil bli fjernet ved infiltrasjon som en kombinasjon av
«straining» i filtermaterialet, oversatt av Reiakvam (2016) som «fastkiling», og biologisk
nedbrytning (Siegrist et al., 2000). Opplgst organisk stoff adsorbere ved infiltrasjon til jord,
og deretter blir nedbrutt av mikroorganismer i jorden, etterfulgt av a diffundere opptil
atmosfaeren i form av karbondioksid (COz). Imidlertid vil mikrobiell metabolisme ogsa
produsere noe organisk stoff slik at en stabilitet vil kunne gjere at det tar flere ar for karbonet
forsvinner og en akkumulasjon skjer (Brady and Weil, 1996).

Organisk stoff i avlgpsvann er for det meste i partikuleer form, men vil ogsa opptre pa lgst
form grunnet tilfgrsel av proteiner, fettstoffer og overflateaktive stoffer fra husholdningen. De
overflateaktive stoffene benyttes i vaskemidler og kan kalles for surfaktanter (ddegaard et al.,
2012). For haye tilfarsel av organisk stoff til resipienter kan medfare til begroing og
oksygensvikt i vannkilden, hovedsakelig vil oksygensvikt forekomme i innsjger og fjorder
(Ddegaard et al., 2012).

Nitrat (NO3") er ogsa en parameter som kan gi alvorlige miljgproblemer som eutrofiering i
vannkilder og helsemessige problemer dersom stgrre mengder infiltrerer grunnvannet, spesielt
utsatt er spedbarn (Brady and Weil, 1996). Inntaket av nitrat vil kunne reduserer blodets evne
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til & transportere oksygen rundt i kroppen, medfarende til tilstanden methemoglobinemi.
Derfor er det satt opp en grenseverdi pd maksimalt 10 mg NOs - N/I (@degaard et al., 2012).

Nitrogen fjernes under jordinfiltrasjon ved diffundering, ammoniumfiksasjon,
nitrifikasjon/denitrifikasjon og matrise adsorpsjon (Siegrist et al., 2000). Ammoniumfiksasjon
opptrer ved kjemisk sorpsjon der ammoniumionet vil bli tiltrukket av negative ladde
overflater som leire og humus (Brady and Weil, 1996). Generelt er leirete jord en god
adsorbent (Keswick and Gerba, 1980). Fiksering av. ammonium skjer hovedsakelig med
leirpartiklene i undergrunnen, da mengden leire er starre i dybden (Brady and Weil, 1996).

For fungerende infiltrasjonssystemer vil retensjon av nitrogen vare dominerende ved
ammoniumadsorpsjon og ved kjemisk reaksjon vil biologisk nitrifikasjon dominerer (Siegrist
et al., 2000).

1.5Fosfor

Fosfor (P) er et viktig neeringsstoff for planter og dyreliv. Den naturlige forekomsten av fosfor
i jorden er liten og jordbruket har derfor behov for naringsstoffet for & dyrke avlingen (Brady
and Weil, 1996). Av den arsak er det av interesse a gjenvinne fosfor fra avlgpsvann
(Tchobanoglous et al., 2014b). Fosfor er derimot ikke et flyktig substans, og inntar ikke
gassform slik nitrogen kan (Tchobanoglous et al., 2014b).

| jord har pH en avgjerende faktor for hvordan fosfationer blir dannet. Gruppen Kalsium-
fosfat foreligger som den dominante formen ved ngytral og alkalisk jord, men om pH senkes
vil forbindelsen bli lgselig og kan ha en tendens til & forsvinne fra den sure jorden. Av de
vanligste kalsiumfosfat-forbindelsen er det apatitt som er den minst lgselige av forbindelsen
og er sa persistent at den er ulgselig i forvitret jord. Ved lave pH vil flere H* ioner veere
tilgjengelige, og det er gnskelig & ha en sur jord siden dihydrogenfosfat, H,PO.4, er noe mer
tilgjengelig enn hydrogenfosfat, HPO4%. Ved ngytral jord foreligger disse to lgsningene i
tilnzermet lik mengde (Brady and Weil, 1996).

Organiske fosfor i jord er antatt & bli produsert av mikroorganismene i jorden (Brady and
Weil, 1996).

Fosfor har sterk tilknytning til menneskelig og dyrisk aktivitet, og siden fosformengden i jord
er sa liten vil et omrade med hgy konsentrasjon av P indikere en form for tidligere dyrisk eller
menneskelig aktivitet (Brady and Weil, 1996). Avlgpsvann genereres nar mennesker kvitter
seg med avfallsstoffer. Fosfor i avligpsvann klassifiseres inn i to fraksjoner partikulaer og lgst,
og kan videre omtales som reaktiv og ikke-reaktiv (Tchobanoglous et al., 2014b). De lgselige
formene for fosfor i veeske er orthofosfat (PO+*) og polyfosfat (P2010>) (Tchobanoglous et
al., 2014b), begge uorganisk fosfor (ddegaard et al., 2012). Orthofosfat er reaktiv og er den
fraksjonen som er tilgjengelig for biologisk metabolisme, polyfosfat ma ferst gjennomga en
sakte hydrolyse til 2 komme i orthofosfat form (Tchobanoglous et al., 2014b). Av total fosfor
(tot-P), det begrepet som angir krav til fosforutslipp fra RA, foreligger last fosfor som over
60% av tot-P, resterende er bundet til partikler (ddegaard et al., 2012).
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1.5.1 Eutrofiering
Eutrofiering benyttes ofte i forbindelse med forurensning av vannforekomster (Tollan, 2002).
En overbelastning av neeringssalter til en resipient er hovedarsaken til eutrofiering, med andre
ord algeoppblomstring. Alger er fotosyntetiske organismer, det vil si at organismen har solen
som energikilde og CO> som karbonkilde (ddegaard et al., 2012) Fosfor tap fra avlgpsvann
har blitt rapportert til a ha en effekt pa vannkvalitet, og vil kunne resulterer til dad for fisk og
andre marine dyr, i tillegg til potensielt helseskadelig for mennesker (Toor et al., 2004).

.Nar en vannkilde blir eutrof skjer falgende virkninger (@degaard et al., 2012):

e Enalgeoppblomstring, hvor enkelte alger vil skille ut giftig algetoksin

e Vannet far en gkt turbiditet

e Algene nedbrytes ved forbruk av oksygen, medfarende til en potensielt oksygenfattig
vannkilde, uten fiskeliv.

Derfor bar tilfarselen av disse naringsstoffene vare under anbefalt grenseverdi gitt av
myndighetene. For & bestemme hvilken naringsstoff som ma begrenses i vannforekomsten
settes det opp et N:P forhold, der N:P>12 angir at resipienten har fosfor som
vekstbegrensende (Fjeld et al., 1996).

Om store mengder nitrogen og fosfor fra gravannet lekker ut til sensitive overflatevann kan
dette medfare til ugnsket endring i gkosystemet som eutrofiering (Siegrist et al., 2000).
Strategien for a unnga dette vil da bli & minimalisere tilfarselen av fosfor ved a fjerne fosforet
fra gravannet som slippes ut, samt begrense avrenning fra jordbruk i neerheten (@degaard et
al., 2012).

Transporten av P kan skje bade som avrenning, men ogsa under overflaten i forbindelse med
utlekking fra P-holdig masse (Turner and Haygarth, 2000). Basert pa resultatene til Turner
and Haygarth (2000) med en maksimum konsentrasjoner av utlekket reaktivt fosfor pa opptil
>1000pg/1, vil transporten i undergrunnen kunne vere kritisk. Kritiske konsentrasjoner av
fosfor til fosfor-begrensede vannkilder er omtrent 0,03 mg/I av lgst fosfor og 0,1 mg/l av total
fosfor (Brady and Weil, 1996)

| falge (Borling et al., 2004) kan kritisk utlekking inntreffe selv ogsa systemer som har fatt
sma konsentrasjoner eller har vart uten tilfersel over lengre tid. Dette pa grunnlag av et
resultat under Borling et al. (2004) studie der det pa tross av ingen tilfarsel pa flere tiar, hadde
en hgy utlekking av P.

Med tanke pa eutrofiering er det flere studier basert pa utlekking av fosfor fra P-holdige
masser, men ogsa utlekking av fosfor fra en infiltrasjonsgrafter vil kunne medfare til en
eutrofiering i lokal vannkilde (Eveborn et al., 2012). Tilsvarende resultater hadde (Elmerfors
and RISE, 2017) fatt tidligere der det syntes at om P-konsentrasjonen var vesentlig mye lavere
enn tidligere tilfart filtermassen, ga utlgpskonsentrasjonen en hgyere P-konsentrasjon enn
tilfgrt med variasjon ut i fra egenskapene til filtermassene.
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1.6 Retensjon av fosfor i jord og infiltrasjonsmasser

Retensjon av fosfor avhenger av egenskapene til infiltrasjonsmaterialet, der hydroksidene av
jern (Fe), aluminium (Al), mangan (Mn) danner bindinger med fosforet og resulterer til
retensjon, i tillegg til fri kalsium (Ca) i materialet (Mamo et al., 2005). Retensjonen foregar
stort sett i umettet sone (Robertson, 2008), og | studien til (Eveborn et al., 2012) viste
resultatene at det var i infiltrasjonssystemets 5 gverste cm som hadde starst retensjon av
fosfor, dette hadde en korrelasjon med akkumulasjon av Al og Fe komponenter i laget.

Hvilken type interaksjon som inntreffer avhenger mye av pH til jorden, og ved sur jord
(pH<6) i fuktig klima er det reaksjonen med metalloksidene Al, Fe og Mn som dominerer,
hvor hydroksider av metallene foreligger som belegg pa jordpartikkelen. I alkalie og kalkrike
masser (pH>6-6,5) vil reaksjonen inntreffe som utfelling i varianter av kalsiumfosfat eller
adsorbert til bestanddeler av jern pa overflaten av karbonater og leire (Brady and Weil, 1996).

Figur 2: Skisse illustrerende fosfor-fiksering pa jordpartikkel med jernhydroksid som
fikseringsagent. | (a) framstiller + en positiv ladning hvor fiksering av fosfationet kan
inntreffe. 1 (b) er alle fikseringer oppnadd, fosfor-fikseringskapasitet er nadd. I (c) skisseres
det tilstedeverelse av organisk materiale som opptar plass pa jordpartikkelen sin overflate
(Brady and Weil, 1996).
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Fjerning av fosfor ved adsorpsjons teknikk krever at det er tilstrekkelig med overflater til de
reaktive mineraler som kan danne kompleksbindinger med fosforet (Eveborn, 2010). Skulle
det imidlertid vaere et hgyt innhold av organisk materiale i infiltrasjonsjorden vil det redusere
kapasiteten da overflaten pa leirpartikkelen og metalloksidet dekkes av et humusmolekyl og
opptar plassen for fiksering (Brady and Weil, 1996). | falge (Eveborn, 2010) vil filtermassen
na et metningspunkt der adsorpsjonen inntreffer et likevekts punkt hvor retensjon av fosfor
ikke lenger er mulig. Med andre ord, retensjonen av fosfor til filtermateriale er
mengdebegrenset, indirekte tidsbegrenset. -Basert pa studien til (Eveborn et al., 2012) ble det
statuert at infiltrasjonssystemene kunne ikke, basert pa resultatene, opprettholde forventet
renseeffekt over tid. Undersgkte systemer hadde veert i drift mellom 14-22 ar og hadde ved
undersgkelsestidspunkt en retensjonskapasitet av fosfor varierende mellom 8-16%.

Kapasiteten for sorpsjon er starre i leirholdig jord, grunnet at P reagerer oftere med finere
partikler, det har et starre overflateareal (Brady and Weil, 1996). Temperatur har ogsa vist seg
a ha liten effekt pa sorpsjon til finere partikler siden utfelling er en viktigere reaksjon i det
tilfellet (Zhu et al., 2003).Vedrarende effekten av temperatur og adsorpsjon er det motstridene
resultater, Zhu et al. (2003) oppnadde bedre adsorpsjon ved hgyere temperaturer og da
spesielt for filtermasser med starre partikler, men Mamo et al. (2005) fikk bedre adsorpsjon
ved temperatur rundt 4°C enn 10 °C, nar tilfarselen hadde hgy konsentrasjon av fosfor.

Fosfor fjerning kan ved infiltrasjonsteknikk beskrives som sorpsjon, det vil si reaksjoner som
inngar fra adsorpsjon til utfelling (McBride, 1994). Adsorpsjonsmekanismene kan enten vere
fysisk adsorpsjon eller kjemisk sorpsjon, der begge mekanismer er basert pa elektrostatiske
krefter, men kjemisk sorpsjon er ansett som sterkere, og mer irreversibel (Montgomery,
1985). Dette kan knyttes opp mot at fosfor vil med tiden bli mindre lgselig da fosfatet bindes
sterkere til kalsiumkarbonat eller metalloksid, medfert at lgseligheten blir mindre. Med tiden
kan fosforen som er absorbert ga over i krystalline forbindelser, resulterende til at fosforet blir
mer immobilt (Brady and Weil, 1996).

Utfellingsreaksjoner er en del saktere sammenlignet med adsorpsjon, og vil ikke inntreffe for
konsentrasjonen har overskredet grenseverdi for lgselighet (McBride, 1994).Prosessen for
utfelling er & anse som tredimensjonal i motsetning til kjemisk sorpsjon som vil veere
todimensjonal ved overflaten pa partikkelen(McBride, 1994).

| tillegg vil det veere biologiske mekanismer for fosfor fjerning, men det biologiske opptaket
av planter og mikrober vil fort kom til et stabilt punkt, og vil derfor bidra til et opptak som er
lite relevant i motsetning til den kjemisk sorpsjon (Eveborn et al., 2012).

Retensjon av fosfor kan ogsa omtales som fosfor-fiksering, det vil si at fosforet blir kjemisk
bundet, forseglet i jordpartikkelen, og er a anse som sterkt bundet (Brady and Weil, 1996).

For & male fosforfikseringskapasiteten kan en bestemt jordtype blandes sammen (riste
sammen) med gitte lgsninger av bestemte konsentrasjoner av fosfor. Nar jordtypen nar
likevekt (utflating) pa kurven vil jorden ha nadd sin kapasitet. | kurven vil jordtypen ha et
likevekts punkt for hvor adsorpsjon og desorpsjon inntreffer, det vil si en
likevektskonsentrasjon av P (EPC). Dersom innlgpet far en konsentrasjon under dette punktet
vil massene fa en desorpsjon (Brady and Weil, 1996). Prinsippet for metoden er a se i figur 3.
Dette sammenfaller med resultatene til Mamo et al. (2005) studie, der filterkolonnene med
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hgy metningsgrad av P utga en desorpsjon nar avlgpsvannet hadde en lavere konsentrasjon en
malt EPC.

Figur 3: Kurven viser forholdet mellom fosforfiksering og konsentrasjon fosfor i lgsningen for
to forskjellige jordtyper (Brady and Weil, 1996).

1.6.1 Pavirkning av adsorpsjon av fosfor — desorpsjon.
Utlekking av fiksert fosfor omtales som desorpsjon av fosfor (Brady and Weil, 1996).
Desorpsjonen avhenger av faktorer som den hydrauliske belastningen, temperatur og
konsentrasjonen P i avlgpsvannet sammenstilt med konsentrasjonen P i jorden (Mamo et al.,
2005).

Eveborn et al. (2014) hadde en hypotese at nar det blir en sterkt endret ionestyrke vil det skje
en destabilisering av materien i massen slik at fosfor kan bli mer mobilt. Selv om fosfor
fiksering ikke er lett reversibel, kan det ved lett lgselige former skje en desorpsjon ved
tilfarsel av vann med veldig lav konsentrasjon av fosfor. Dette vil bli uttrykt pa kurven i figur
3 nar kurven passerer under EPCo (likevekt fosfor konsentrasjonen).

Desorpsjon av fosfor er svert viktig med tanke pa a bestemme tapet av fosfor ved for
eksempel nedbgr (Brady and Weil, 1996), og det viste seg i Eveborn et al. (2012) beregning
for en infiltrasjonsgraft at beregnet massebalanse var 88% sterre enn analyserte resultater av
akkumulert fosfor i infiltrasjonssystemet. Infiltrasjonssystemet inneholdt kun 12% av den
kalkulert mengde.

(Mamo et al., 2005) paviste at ved tilfarsel av lavere konsentrasjon av P til kolonner med hgy
metning av P resulterte til en desorpsjon bade ved 10 °C og 4°C, med en noe hgyere
desorpsjon ved 10 °C. Det er spesielt massene med hgy metningsgrad av P som vil ha
potensiell stor desorpsjon (Meifang and Yuncong, 2001). Potensielt vil ogsa mer P bli
desorbert nar den hydraulisk belastningen gker (Mamo et al., 2005), men ved lav
strgmningsrate vil en lengre kontakttid mellom partikkel og veeske kunne sgrge for at
filtermassen opprettholder en bufferkapasitet for sorpsjon (Borling et al., 2004). | de tilfeller
der hgy sorpsjonskapasitet hadde liten betydning under studien til Borling et al. (2004) var
ved preferential stramning - vannet og fosforen unngikk de potensielle overflater med god
sorpsjonskapasitet.
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Under (Eveborn et al., 2012) sitt pH-eksperiment viste resultatene at det var lav lgselighet av
P ved lav pH nar det var tilstede sorpsjon eller utfelling med Al og Fe, noe som stemmer
overens med teorien fra Brady and Weil (1996) at jern- og aluminiumhydroksid fosfatet er i
motsetning til kalsiumfosfat sveert lite lgselig i sur jord, men mer lgselig om jorden blir
alkalisk. Forbindelsen er dominant i sur jord og foreligger ganske stabil.

Resultatene sammenfaller med Sallade and Sims (1997) som fikk en gkning i pH nar
dreneringsgreftene ble mettet med vann, hvor mer lgselig P og Fe fremkom i
prgveresultatene. Konsentrasjonen av lgselig P var ogsa gkt om sommeren.

| tillegg til gkt pH, vil det ved en forlenget anoksiske tilstand i jorden kunne frigis fosfor ved
at jernkompleksene reduseres fra Fe®* til Fe?*. En hendelsen som skjer ved erodering av
jordpartikler til vassdrag (Brady and Weil, 1996).

Robertson (2008) studerte opphopningen av fosfor i en sgylestram pa 16m, under et
infiltrasjonsanlegg i Canada. Tidsperioden pa 16 ar viste at mettet sone hadde sveert liten
sekundaer retensjon, noe som potensielt kunne gi vannkilden eutrofiering selv etter lang tid,
basert pa stremningen i grunnvannet.

1.7 Karakterisering av avlgpsvann

Ved a kildeseparere svartvann og gravann oppnar man a reduseres belastningen pa
resipienten, som gir en tilbakeholdelse, far behandling, pa opptil 90% av nitrogenet og 80%
av fosforet fra en husholdning. Neeringsstoffene, likt som de fekale mikroorganismene, har
ogsa sin hoved fraksjon fra toalettet (@degaard et al., 2012).

| avlgpsvann er det spesielt patogene mikroorganismer som utgjer et problem siden det kan
vaere hgye konsentrasjoner tilgjengelig og at dosen for & bli syk kan veere minimal (Oron et
al., 1995). Imidlertid er de patogene mikroorganismene hovedsakelig a finne i toalettet, men
det forventes at ca. 0,04g/pd avfering overfares til gravannet under handvask, dusjing og
klesvask. Fraksjonen vil variere basert pa levemate (Ottoson and Stenstrom, 2003).

1.7.1 Svartvann
Svartvann er det avlgpsvannet som har sin opprinnelse fra toalettet (Jdegaard et al., 2012),
noe som gir et starre bidrag av naringsstoffer og organisk materiale siden urin og avfaring har
den starste andelen av nitrogen (N), fosfor og kalium (K) (Vinneras, 2002).

Ifalge Todt et al. (2014) sin studie utgjer svartvannet 87% av fosforet, 83% av total nitrogenet
0g 69% av det kjemiske oksygen forbruket (KOF), noe som ble sett a veere
overensstemmende med andre resultater som benytter vakuumtoalett. Konsentrasjonene vil
veere varierende med vannmengden under nedspyling (Todt et al., 2014).

Kildesepareringen er ansett a veere vannbesparende da metoden krever at det benyttes
spesialutformet toaletter. En type utforming er et vakuumtoalett som bruker 11 vann under
spyling i motsetning til et ordineert toalett som bruker 6-81 (Jddegaard et al., 2012). Uten en
slik lgsning estimeres det at svartvann bestar for 20-40% av husholdningens totale
vannforbruk, men med vannbesparende lgsning vil svartvannet kun besta av 10% av
vannforbruket (Jenssen and Vrale, 2003).

Oppsamlet svartvann er i tillegg en ressurs ved vatkompostering. Under prosessen blir
svartvannet hygienisert og luktfritt slik at naringssaltene kan fa utnyttelse i jordbruket, og da
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uten de hgye konsentrasjonen av tungmetaller som kan vere i slam fra kommunale
renseanlegg (Jdegaard et al., 2012).

1.7.2 Gravann
Gravann har et relativt lavt innhold av naringsstoffer sammenlignet med svartvann, og har
derfor en lavere eutrofieringseffekt (Ottosson, 2003). Kildeseparering med naturbasert og
biologisk filteranlegg for gravannsbehandling er derfor den mest skdnsomme metoden og
benyttes ofte i omrader tilknyttet sarbare resipienter (Heistad, 2008).

Gravann er definert som husholdningens avlgpsvann uten tilfarsel fra toalett, det vil si
avlgpsvannet fra vask, dusj, vaskemaskin, kjgkken etc. (Ottoson and Stenstrém, 2003).
Gravannet kan bli inndelt i ytterlige to fraksjoner som lyst gravann inneholdende avlgpsvann
fra vaskefasilitetene pa baderommet, og markt gravann ansett som mer forurenset der
resterende vaskefasiliteter inngar, eksempelvis vaskemaskin, oppvaskmaskin og fasilitetene
pa kjokkenet (Birks and Hills, 2007). Under denne studien brukes gravannet i sin helhet.

Gravannet som benyttes i dette forsgket kommer fra tilsvarende kilde som det i Todt et al.
(2014) sin studie hvor det ble pavist at gravannet fra studentleilighetene hadde en mindre
fosfor konsentrasjon enn sammenlignet med andre studier. Det ble antatt at dette var forskyldt
mangelen pa oppvaskmaskin i studentleilighetene da vaskemidler brukt til dette formalet har
en hgyere grenseverdi enn det for andre vaskemidler. 1 tillegg ble gravannet ansett i studien a
veere fortynnet oppimot andre resultater, szrlig med tanke pa organisk materiale og fosfor
nivaet, imidlertid var total nitrogen i gvre sjiktet i forhold til tidligere resultater.

Resultatet fra Todt et al. (2014) ble at det ubehandlede gravannet inneholdt 1,3-1,6 mg P/I,
16-19 mg N/I og 250-300mg O/l i KOF, innenfor samme verdi med den gjennomsnittlige
litteraturen.

Hygienisk kvalitet er en utfordring ved gjenbruk av avlgpsvann og kostanden for en
tilfredsstillende behandling er gkonomisk tyngende (Tollan, 2002), derfor vil det bli en
mindre kostnad & gi gravann den hygieniske kvaliteten som trengs for gjenbruk. Imidlertid ble
resirkulering av gravann til husholdning ansett av (Ottoson and Stenstrém, 2003) som en
risiko da det var a forvente biologisk vekst av potensielle patogene mikroorganismer i
ledningssystemet. Tilsvarende resultater kom det fram av studien til Friedler (2004) hvor
relative hgye konsentrasjoner av organisk materiale i tillegg til potensielle patogene
mikroorganismer ville kunne gi en biologisk vekst i det resirkulerte gravannet.

Det ble av Winward et al. (2008) identifiserte P.aeruginosa i alle preveresultatene av
ubehandlet gravann, hvor i 25 % av pravene ble S.aureus identifisert. Begge er kategorisert
som opportunistiske patogene bakterier, der tilstedeverelsen av P.aeruginosa er grunn til
bekymring siden bakterien har en sterk metabolisme i gravann. En resirkulering vil derfor gi
en hgyere helsemessig risiko for de sarbare individer (Winward et al., 2008). Risikoen for
overfarsel av patogener ligger ved krysskontaminering forarsaket av avfgring (Ottosson,
2003), og Birks and Hills (2007) avdekket to patogener i ubehandlet lyst gravann, et positivt
resultat for Salmonella velterden, en ofte arsak til matforgiftning, og utslag for Giardiai 63%
av prgvene, men da i en konsentrasjon under infeksjonsdose. Imidlertid er det blitt oppdaget
at en potensiell overestimering av fekal forurensning i gravann forskyldt av mikrobiologisk
vekst inne i systemet (Ottosson, 2003).
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Belastningen av kjemiske stoffer er hgy i gravann og Eriksson et al. (2002) identifiserte ca.
900 xenobiotiske stoffer som potensielt vil kunne vere i gravannet. Dette ble ogsa konkludert
med i Friedler (2004) studie hvor gravannet fra husholdningen var a anse som sveert
forurenset og dersom et gjenbruk skulle veere av relevans burde enkelte vannstremmer
innenfor gravannet til husholdningen kortsluttes fra vannstrammen til gjenbruk. I tillegg er det
funnet at gravann har den stgrre andelen av tungmetaller, der kobber bestar som starste
andelen, trolig forskyldt av materialet til vannledningen i husholdningen (Vinneras, 2002).

Et alternativ til gjenbruk av gravann er a la det infiltrere til jorden og pa den maten forkorte
den urbane hydrologiske syklusen (Eriksson et al., 2002), og med en mer vanngjerrig fremtid
vil det ogsa veare ngdvendig a se andre lgsninger for irrigasjon i jordbruket, som i dag bruker
80% av vannressursene i noen land (Tollan, 2002).

1.8 Patogene mikroorganismer

Avlgpsvann utgver en risiko grunnet sitt kjemiske og mikrobiologiske innhold (Siegrist et al.,
2000), og infiltrasjon av avlgpsvann er en av de viktigste arsakene til forurensning av
grunnvannet (Kvitsand and Fiksdal, 2010).

Patogene mikroorganismer er hovedsakelig a finne i avfaring, men vil ogsa grunnet
krysskontaminering finnes som en fraksjon i gravann (Stenstrém et al., 2011). Patogener, som
enkelte virus og protozoer vil normalt ikke veere i haye konsentrasjoner, men kan under
sykdom oppna ogsa en relativ hgy konsentrasjon i grdvannet (Siegrist et al., 2000).

Patogene mikroorganismene kan utgve en fare dersom de kommer i kontakt eller inntas av
mennesker og bar derfor bli handtert pa en tilstrekkelig mate slik at de kan inaktiveres eller
fjernes far en eventuell tilfersel til miljget (Siegrist et al., 2000).

1.8.1 Protozoer, parasitter
Protozoer er encellet eukaryote mikroorganismer. Eukaryote organismer kan gjenkjennes ved
at de har organeller i sin celle (Tortora et al., 2010). Parasittiske protozoer har en
gjennomsnittlig starrelse pa 3-10 um, og er starre enn bakterier (@degaard et al., 2012).

Betegnelsen protozoan betyr det «farste dyr». Betegnelsen skyldes at protozoer har det som
generelt kan beskrives som en dyrisk naringsinntak, og har i den sammenheng blitt benyttet
som et industrielt fremskapt middel for bekjempelse av insekter (Tortora et al., 2010).
Generelt er det fa av protozoene som kan forarsake sykdom hos mennesker, men de to mest
kjente patogene parasittiske protozoene er Giardia lamblia og Cryptosporidium hominis
(Ddegaard et al., 2012). Der parasitten Giardia har globalt sett veert den viktigste
protozobaserte arsaken for sykdom knyttet til diare (Eikebrokk et al., 2006). Imidlertid syntes
det & vaere kun cyster av to genotyper, A og B, som kan medfgre sykdommen Giardiasis
(Caccio et al., 2005). Sykdomsforlgpet tiltrer ved at parasitten fester seg pa tarmveggen,
resulterende til diare (Tortora et al., 2010).

Robertson et al. (2006) foretok en undersgkelse ved 40 av Norges renseanlegg hvorpa det
viste hyppige resultater for bade cyster fra Giardia og Cryptosporidium i avlgpsvannet.
Diagnostiseringen av en slik infeksjon baserer seg pa identifikasjon av cyster i avfgringen
(Tortora et al., 2010), dermed indikerte resultatene til Robertson et al. (2006) at Giardia var
mer utbredt enn Cryptosporidium, da Giardia hadde flere positive resultater.
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Cryptosporidium har to arter som forarsaker infeksjonen Cryptosporidiosis, C.hominis og
C.parvum. Infeksjonen inntreffer fekal-oralt ved inntak av oocyste fra en av artene.
Sykdomsforlgpet gir en vandig diare i opptil to uker, der spesielt personer med svakt
immunforsvar kan oppleve livstruende utfall (Tortora et al., 2010). Parasitten infiserer ved a
danne fire oocyster som ved sprekkdannelse utskiller sporozoitter som infiserer nye celler i
omliggende vev (Tortora et al., 2010).

1.8.2 Bakterier
Bakterier er encellet mikroorganismer som ma diffundere sitt opptak av naring. De er av
prokaryotes art som tilsier at de ikke har en cellekjerne, men et sirkuleert DNA molekyl som
ligger i cytoplasmaet (Tortora et al., 2010). Bakterier er en har en typisk stgrrelse rundt ca. 1
um og er noe sterre enn virus (ddegaard et al., 2012). Derfor vil bakterier ved filtrasjon bli
tilbakeholdt ved «fastkiling» dersom porene i filtermassen er mindre enn bakterien (Siegrist et
al., 2000).

| avlgpsvann er det naturlig a finne enteriske bakterier ettersom de har sitt habitat i
tarmkanalen hos varmblodige dyr. Bakterietypen er kategorisert i undergruppen
Enterobacteriales og er en gram-negativ bakterie. Gram-negative bakterier er definert ut i fra
at den har en yttermembran som omgir peptidoglykuan-laget liggende rundt celleveggen. |
denne yttermembranen inngar lipider, hvor lipid A er et endotoksin som frigis nar bakterien
der. Frigjeringen av endotoksinet frembringer symptomene som gir sykdomsfalelse hos
mennesker (Tortora et al., 2010).

| Enterobacteriales gruppen inngar de kjente patogenere Salmonella, Shigella, Yersinia og
Escherichia, der kanskje Escherichia coli er den mest kjente siden den brukes som
indikatororganisme for fekal forurensning (Tortora et al., 2010), og derfor mye omtalt.

En annen mye omtalt bakterie, Campylobacter, inngar i en forskjellig klasse, i gruppen
Campylobacterales, der arten C. jejuni er ledende arsak for stgrre sykdomsutbrudd (Tortora et
al., 2010). Eikebrokk et al. (2006) skrev i sin evalueringsrapport at henholdsvis 26 % av de
registrerte sykdomsutbrudd i Norge skyldtes Campylobacter. Campylobacter ble ogsa i
litteraerstudien til Kvitsand and Fiksdal (2010) ansett som den patogene som var ansvarlig for
flest sykdomsutbrudd grunnet inntak av forurenset grunnvann. Sykdomsutbruddene viste seg
a ha en korrelasjon med de hendelser, det vil si de arstider, der det var hgye konsentrasjoner
av koliforme bakterier i grunnvannet.

1.8.3 Virus
Virus er av starre bekymring ved infiltrasjonsteknikk enn bakterier grunnet sin starrelse
(Siegrist et al., 2000). Virus er malt til & variere mellom 0,02-1 um i sterrelse (Tortora et al.,
2010). Pa grunn av dens starrelse og overflateladning, er virus mer mobil enn bakterier og
protozoer (Leclerc et al., 2000). Keswick and Gerba (1980) oppdaget at virus og bakterier kan
bli transportert alt fra desimeter til metere i umettet sone og enda lengre i mettet sone, hvor
virus helt klart kunne penetrerte dypere ned i jorden og over en lengre avstand.

Virus blir normalt utskilt i et hayt antall, og har sterk overlevelsesevne i miljget, samt evnen
til & skape en infeksjon i lave doser (Schwartzbrod and Organization, 1995). Basert pa virus
sin overlevelsesevne og store mobilitet kan faktorer som kraftig nedbgr kunne transporterer
virus over lengre strekninger pa kort tid, resulterende til en forhgyet konsentrasjon av virus pa
steder som tidligere ikke har hatt utslag pa virus (Keswick and Gerba, 1980). Av disse nevnte
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arsaker er virus ansett a veere hovedarsaken til vannbarne sykdomsutbrudd der det er en ukjent
mikroorganisme (Schwartzbrod and Organization, 1995).

| studien til Kvitsand and Fiksdal (2010) ble Norovirus ansett som den mikroorganismen som
forarsaket flest vannbaren smitte i grunnvann, med stgrre utbrudd under vinterarstiden.
Antakelig grunnet at virus er mer persistente ved lavere temperaturer som i grunnvannet
(Yates et al., 1985). Infeksjonsdosen ved Norovirus er sa lav som 10 virus og
alvorlighetsgraden av sykdomsforlgpet er avhengig av starrelsen pa infeksjonsdosen.
Norovirus er kategorisert som en gruppe virus som inngar i familien calicivirus, der
likhetstrekket er synlige runde forhgyninger i overflaten av viruset (Tortora et al., 2010).

I likhet med Rotavirus er den eneste behandlingen for Norovirus intravengs veeske for a
hindre dehydrering. Av den arsaken har Rotavirus, med en sykdomsperiode pa ca. 1 uke, hgy
dadelighet hos barn i utviklingsland der tilgangen pa rent vann kan vaere darlig. Av den arsak
vaksineres na spedbarn mot Rotavirus (FHI, 2016).

Virus har den egenskapen av & multiplisere seg pa innsiden av en levende celle ved & ta i bruk
metabolismen til cellen. Far den tid er viruset  anse som inaktivt, men kan klinisk defineres
som levende grunnet evnen & forarsake en infeksjon og sykdom i likhet med andre patogener.
Virus inneholder en proteinkappe, kapsidet, som omgir nukleinsyren med viruset sitt RNA
eller DNA i. Virus klassifiseres ut i fra strukturen i kapsiden (Tortora et al., 2010).

Virus er en amfoteer ladd partikkel, og er negativ ladd ved de fleste pH i jorden. Imidlertid har
virus et isoelektrisk punkt pa pH-skalaen hvor den skifter fra & absorberes mot anioner ved lav
pH til kationer ved hgy pH, skiftet ligger rundt pH=4 (Yavuz Corapcioglu and Haridas, 1984).
Adsorpsjon av virus til jordoverflaten bygger seg derfor pa elektrostatiske dobbeltlag
interaksjon og van der Waalske krefter (Yavuz Corapcioglu and Haridas, 1984).

1.8.4 Inaktivering
Inaktivering av mikroorganismer er avgjgrende ved infiltrasjon. Inaktiveringstiden for
bakterier i jord ligger normalt mellom noen fa uker til noen maneder (Yavuz Corapcioglu and
Haridas, 1984). Bakterier har nemlig en mekanisme som kan aktiveres nar naringsstoffer i
miljeet dens synker, bakterien opptar dermed en modus hvor metabolismen forbereder seg for
utsulting. 1 denne modusen blir bakteriene mindre av stgrrelse og med lite dannelse av
ekstraselluleer polymerisk substans (EPS) slik at bakterien kan transporteres en lengre avstand
mot bedre vilkar (Lappin-Scott and Costerton, 1990).

Prosessen med inaktivering blir pavirket av biotiske og abiotiske faktorer som vannmetning i
jorden, temperatur, organisk materiale, biologisk konkurranse og predasjon, samt
antagonistisk symbiose mellom mikroorganismene (Stevik et al., 1999). Ved infiltrasjon i jord
er predasjon en form for inaktivering som er avgjgrende for virus, der gkologiloven har som
definisjon at jo mindre den potensielle matkilden er, desto sterre sjanse er det for & bli spist
(Leclerc et al., 2000).

Inaktiveringen av virus syntes i Schijven and Hassanizadeh (2000) studie a ikke vere
avhengig av festerate, imidlertid ville typen virus veere bestemmende for inaktiveringsraten.
Redusert inaktivering kunne veere et resultat av beskyttelse fra protease enzymer eller grunnet
gkt stabilitet i viruset under tilfestning. Derimot syntes det at om viruset ble utsatt for
gjentatte adsorpsjon og desorpsjon gikk inaktiveringsraten opp. Imidlertid det som klart kom
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fram i studien var at temperatur var en avgjerende faktor for inaktivering og med gkt
temperatur, gkte inaktiveringsraten basert pa type virus.

Under dette arbeidet har det blitt benyttet en sveert temperaturbestandig bakteriofag,
Salmonella Typhirium 28B (S.t.28B), som modellorganisme. Viruset har lav inaktiveringsrate
og taler selv hgy pH (Heistad et al., 2009b).

1.8.5 Indikator- og modellorganismer
For a ivareta miljget og ikke utgjare noen helsemessig risiko under studier benyttes
modellorganismer. For en modellorganisme skal veare egnet ma den inneha like egenskaper
som patogene mikroorganismer hvorpa modellorganismen opptrer tilsvarende som den
aktuelle mikroorganisme under transport, adsorpsjon og inaktivering (Schijven and
Hassanizadeh, 2000).

Normalt benyttes bakteriofager som modellorganisme for virus (Schijven and Hassanizadeh,
2000), i tabell 3 angis ytterlige modell-/indikatororganismer. | denne studien benyttes S.t.28B
for & simulere et virus under jordinfiltrasjon. Nar en bakteriofag brukes for & modellere en
potensiell patogen sin bevegelse gjennom jordinfiltrasjon er det en fordel om viruset ikke
allerede finnes i avlgpssystemets vann eller slam (Carlander et al., 2000). S.t.28B finnes
sjeldent naturlig i miljget og en krysskontaminering fra andre kilder kan derfor unngas
(Heistad et al., ?).

S.t.28B er ca. 60 nm i starrelse (Carlander et al., 2000), og har en hgy negativ ladning ved
ngytral pH. Zeta potensialet til bakteriofagen indikerer hgy mobilitet ved transport i
grunnvann (Heistad, 2008).

Viruset er & anse som stabil (Heistad et al., ?), og kan overleve i mer enn 10 ar i lave
temperaturer (5°C) (Carlander et al., 2000). | tillegg er S.t.28B lett & analysere som av den
grunn gjer modellorganismen godt egnet for eksperimentell bruk (Heistad et al., ?).

Propageringen av S.t.28B gjeres ved a infisere vertsbakterien Salmonella typhimurium type 5
(Heistad et al., 2009a). Begrepet bakteriofag er et virus som kun infiserer bakterier, og vil
gjere det ved en kjemisk interaksjon mellom viruset sin ytre overflate og bakterien sine
reseptorer pa cellen (Tortora et al., 2010). Bakteriofager er ofte sveert partikuler og vil kun
infisere enn spesielt bakterie type, enkelte vil kun infisere en bestemt undertype av bakterien
(Tortora et al., 2010).

Fordelene med a bruke en bakteriofag under forsgket (Schijven and Hassanizadeh, 2000):

e Utgjer ingen helserisiko for de menneskene som arbeider med mikroorganismen

e Kan kvantifiseres opptil hgye doser

e Analyseringen er mye enklere enn om det skulle vaert analysert for patogene
mikroorganismer.
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Tabell 3: Akseptabel modellorganisme for ulike patogener (Petterson and Ashbolt, 2003).

Patogen

Modellorganisme

Kommentar

Virus

Norovirus, Adenovirus,
Rotavirus, Hepatitt A,
Enterovirus etc.

Bakteriofager; somatiske
colifager eller F-RNA
colifager.

Bakteriofager er virus som
infiserer bakterieceller.
Bakteriofager er ikke
helsefarlig for mennesker og
kan enkelt propageres i
laboratorium.

Bakterie

Enterotoxin E.coli,
Campylobacter, Shigella,
Vibrio cholerae etc.

E.coli, intestinal enterococci

Opptredelsen til E.coli er
under egnede forhold gitt &
kunne reflektere enteriske
patogener, men kan ikke
benyttes for Legionella
bakterien.

Protozoer
Cryptosporidum ocyste,
Giardia cyste

Clostridium perfringes

Partikkeltelling

Closteridium perfringes er en
sporedannende bakterie med
hay toleranse for endringer sitt
habitat. Bakterien er en
brukbar modellorganisme for
Cryptosporidium oocyste og
for Giardia cyster.

For & modellere patogene
protozoer har det vist seg at
grunnet protozoene starre
starrelse kan partikler av
tilsvarende starrelse benyttes
som modell for oocyster, for
eksempel fluorescerende
perler eller andre partikler i
starrelsesorden 5-20 um.

Nar vannkvaliteten skal vurderes med hensyn pa sykdomsfremkallende bakterier benyttes
Escherichia coli (E.coli), en indikator for fekal forurensning fra varmblodet dyr. E.coli
defineres i slekten koliforme bakterier. Bruken av denne typen indikatororganisme er vel
utbredt og etter WHOs retningslinjer tillates det ikke koliforme bakterier i en
drikkevannsprgve pa 100 ml. Imidlertid vil E.coli som en indikatororganisme ikke kunne
pavise at den aktuelle vannprgven inneholder patogene mikroorganismer. Det tilsier derimot
at med gkende mengde av E.coli vil risikoen for andre patogene mikroorganismer gke
(Tollan, 2002). Marzouk et al. (1979) fant imidlertid i hvert fall et tilfelle hvor det ble
oppdaget virus i prgve uten innehold av total bakterie, og ytterlige 12 av 17 praver testet
positivt for virus selv om prgvene var negative for fekale koliforme- og fekale streptokokke
bakterier. Studien til Marzouk et al. (1979) viste altsa ingen statistisk korrelasjon mellom
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indikatororganismen og virus, som med andre ord tilsier at bakteriologiske indikatorarter
avskriver ikke innhold av virus forurensning.

Ottoson and Stenstrém (2003) anbefalt under sin studie av fekale mikroorganismer i gravann,
at for et gjenbruk av gravann burde nye retningslinjer ga bort i fra termotolerante koliforme
bakterier som indikatororganisme da resultatene viste heller en korrelasjon mellom risiko for
virus i gravann med gkt tetthet av fekale enterokokker.

1.9Retensjon av mikroorganismer i jord og infiltrasjonsmasser

S.t.28B er i stgrrelsesorden tilsvarende en kolloide, hvor kolloide defineres mellom 10nm-
10um (DeNovio et al., 2004). Av den arsak benyttes det en tilnaeerming til kolloid filtrasjons
teori.

Den klassiske kolloid filtrasjons teori (CFT) er den vanligste tilneermingen for & forklare
egenskapene ved mikrobiell transport i laboratorium og full-skala (felt-skala) forsgk
(Tufenkji, 2007). Selv om CFT er en modell som er utviklet for mettet forhold, vil den
eksponentielle avtakelsen av mikroorganisme med dybden indikere at teorien ogsa kan
benyttes ved porest materiale i umettet fornold (Huysman and Verstraete, 1993b). Andre
studier har ogsa en slik tilneerming av forklaringsmodeller og teorier som er opprinnelig
beregnet for mettet stremning (DeNovio et al., 2004).

For enklest a forklare kan CFT oppdeles i transportsteget og adsorpsjonssteget der tilfesting
skjer (Nilsen, 2014).

1.9.1 Transport
Kolloider blir transportert med veeskestremningen gjennom filtermediet ved adveksjon og
dispersjon (Heistad, 2008). Adveksjon er beskrivelsen av bevegelsen kolloidene har langs
med stremningslinjene til vannet og gir en dispersjon av kolloidene grunnet de heterogene
strgmningene gjennom filtermassen (Keller and Auset, 2007). Adveksjon og dispersjon
bidrar til spredningen av virusene og dermed dempning av viruskonsentrasjonen (Schijven
and Hassanizadeh, 2000).

Etter en gitt transporttid og avstand i gjennom jord vil virus kunne bli fjernet. Fjerningen av
virus er ansett & vere forsvinningen av virus fra et system og kan defineres i denne
sammenheng som den logaritmiske reduksjonen av viruskonsentrasjon, Logio (C/Co), i
systemet (Schijven and Hassanizadeh, 2000).

Transport steget forklarer hendelsesforlgpet for kolloidet i porestramningen far den treffer
den faste overflaten pa kornet, av Keller and Auset (2007) beskrives denne overgangen som
grensesnitt mellom luft, kornoverflate og veeske. Ved & undersgke transport steget i kolloid
filtrasjons teorien kan man kalkulere kollisjonseffektivitetsfaktoren (KEFF) til filtermediet
(Nilsen, 2014). Bruken av KEFF kan benyttes for en kvantitativ sammenligning med
tilfestning av kolloider til mediet (Zhang et al., 2011). For a estimere faktoren tas det
utgangspunkt i et korn i filtermassen, hvorpa kollisjonseffektivitetsfaktoren, n, blir , i
forenklet form (Nilsen, 2014):

_ antall partikler som kolloderer med kornet per tidsenhet

= antall partikler som tilneermere seg kornet per tidsenhet
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| CFT forklares fjerningen av partikler fra vaeskefasen ved tre mekanismer; intersepsjon,
sedimentasjon og diffusjon (Yao et al., 1971).

vt

—— PARTICLE
TRAJECTORY
—~—— STREAMLINE

Ved & studere figur 4, et isolert korn i filtermassen,
vises de forskjellige transport mekanismene som vil
kunne inntreffe ved infiltrasjon i et mediet og resultere
til retensjon av kollider. I transportsituasjon A blir
kolloidets bane avskjeert av filterpartikkelen grunnet
kolloidets stgrre starrelse. Transport B inntreffer nar
kolloidet har en hgyere tetthet enn vaesken den

A INTERCEPTION

8 SEDIMENTATION | / transporteres i hvorpa kolloidet, grunnet gravitasjon,
C DIFFUSION J/ / far en annen stremningsbane enn vasken og dermed
_ o / sedimenterer. Stramningsbanen til kolloidet vil vaere
Figur 4: Forskjellige transport affektert av oppdriften til kolloidet og viskositeten til
mekanismer som kan inntreffe ved . . . o . .
infiltrasjon (Yao et al., 1971). vaesken. Ved transportsituasjon C vil sma kolloider i

veaesken bli bombardert med molekyler fra veesken,
forarsakende Brownske bevegelser pa kolloidene (Yao et al., 1971), og vil pa den maten
komme nzre nok til & skape en diffusjon (Yavuz Corapcioglu and Haridas, 1984). Diffusjon
er dominerende nar det kommer til virus og virus vil i en advektiv stramning bli transportert
ner partikkeloverflaten ved Brownske bevegelser (Heistad, 2008).

1.9.2 Adsorpsjon og «fastkiling»
Retensjon av mikroorganismer i et porgst media er forarsaket av to mekanismer, «fastkiling»
og adsorpsjon (Stevik et al., 2004).

«Fastkiling» tiltrer i stgrre grad nar partikkelen som filtreres gjennom filtermassen er starre

enn kornstgrrelsen til ds. Ds er den bestanddelen, 5 %, som er av mindre kornstgrrelse og 95
% er av starre kornstarrelse i jordmassen(Siegrist et al., 2000, Nilsen, 2014). «Fastkiling» er
mer effektiv i umettet stramning enn mettet stremning siden transporten foregar i de minste

porene under umettet stramning, og bidrag fra makroporene blir mindre slik at forflytningen
av mikroorganismene blir vesentlig saktere (Stevik et al., 2004).

Adsorpsjon er en prosess som baserer seg pa masseoverfgring av enten atomer, ioner,
molekyler eller kolloider fra en fase til akkumulering pa overflaten til en annen fase
(Tchobanoglous et al., 2014a).

Adsorpsjon inntreffer ved kjemisk binding gjennom kovalente- eller hydrogenbindinger og
fysisk ved Van der Waalske krefter og elektrostatiske og hydrofobiske interaksjoner (Heistad,
2008).

Adsorpsjon kan skje ved ulike grensesnitt, beskrevet av Keller and Auset (2007) som
grensesnittet mellom jord-vann (GJV), grensesnittet mellom luft-vann (GLV) og
trippelgrensesnittet mellom jord-vann-luft (JVL). Mekanismene som sgrger for & holde
partikkelen adsorbert i grensesnittet er enten kjemisk adsorpsjon eller fysisk adsorpsjon eller
begge samtidig, og omhandler kovalente og ioniske bindinger, hydrofobiske krefter og
elektrostatiske tiltreknings- og frastatningskrefter (Tchobanoglous et al., 2014a).
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Adsorpsjon av virus til jord kan anses som enten irreversibel eller reversibel (Schijven and
Hassanizadeh, 2000). Ved irreversibel adsorpsjon vil det ikke kunne skje en lgsrivelse av
kolloider, og «tilfestningsratekoeffisienten» ,Kat, er i det tilfellet konstant (Heistad, 2008). Det
vil si at det ikke er en endring i netto effekt fra hverken frastatende eller tiltrekkende krefter
som opptrer mellom jordpartikkel- og kolloideoverflaten (Schijven and Hassanizadeh, 2000).

Sammenhengen mellom tilfestningsratekoeffisienten og tilfestningseffektivitetsfaktoren
(TEFF), a, ses i formel 3 (Heistad, 2008).

3(1 —n)v

2d, Mo

kate =

Formel 3

Tilfestningseffektivitetsfaktoren styres av energibarrieren, der o er liten nar det er tilstede en
energibarriere og a~1 nar energibarrieren er fravaerende (Nilsen, 2014), med andre ord vil
tilfestningraten stige med en gkende fraksjon av kolloider som blir tilfestet. Teoretisk gir det
at tilfestningsraten varierer med tilgjengelig antall plasser for tilfestning og eker derfor
naturlig med gkende tilgjengelig Al og Fe oksider som gir positive ladninger i filteret (Zhang
et al., 2011). Tilfestningseffektivitetsfaktoren kan beskrives ved (Nilsen, 2014)

antall kolloider som fester seg til jordpartikkelen per tidsenhet

*= antall kolloider som kollidere med jordpartikkelen per tidenhet

1.9.3 Pavirkning av retensjon — desorpsjon.
Faktorer som pavirker adsorpsjon kan inndeles i tre grupper: fysiske, kjemiske og
mikrobiologiske. De fysiske faktorene bestar av filtermediet, tilstedeveerelsen av organisk
materiale (OM) og biofilm, hydraulisk belastning og temperatur. Kjemiske faktorer er
ionestyrke, pH og kjemiske egenskaper ved filtermaterialet. Mikrobiologiske faktorer
involverer egenskapene til mikroorganismene som elektrostatisk ladning til celle overflaten,
hydrofobisitet og konsentrasjon (Stevik et al., 2004).

(Gerba, 1984) forklarte prosessen med adsorpsjon og desorpsjon som et dynamisk system der
et likevektspunkt vil veere nar raten til adsorpsjon tilsvarer raten av desorpsjon. Det vil si at
distribusjonen av virus mellom fast- og vaeskefase avhenger av hvor pa likevektsskalaen
adsorpsjons prosessen er.

Avgjerende for adsorpsjonseffekten er de fysiske og kjemiske betingelsene som absorbatet
(viruset) og absorbenten (jordpartikkelen) har, det vil si hva slags type jord som infiltreres og
den aktuelle ionestyrkene og pH, samt mengden organisk materiale som eksisterer. I tillegg
vil andre avgjgrende faktorer veere stremningsraten og metningen til jorden (Yavuz
Corapcioglu and Haridas, 1984).

Fysiske -, kjemiske - og mikrobiologiske faktorer.
Filtermaterialet

Sammensetningen av filtermassen vil vere avgjgre om «fastkiling» kan skje, dersom
porestarrelsen overgar starrelsen til mikroorganismen vil derimot adsorpsjon vaere den
viktigste mekanismen for a danne retensjon (Stevik et al., 1999). Det er ogsa vist at mindre
kornstarrelse gker retensjonen av bakterier (Fontes et al., 1991, Chu et al., 2003), og med
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gkende spesifikk overflateareal vil en stgrre mengde virus ha kapasitet til  adsorbere til
materialet (Zhao et al., 2008, Chu et al., 2003).

Studien til (Huysman and Verstraete, 1993b) viste at med gkende leirpartikler i
filtermaterialet ble adhesjonen av mikroorganismen positivt pavirket, antakeligvis grunnet
overflatestrukturen til leirpartiklene og det store spesifikke overflatearealet partiklene utgjer
til sammen. Imidlertid erfarte (Chu et al., 2003) at det var en korrelasjon mellom gkt mengde
leirpartikler i utlgpet og gkt konsentrasjon virus, trolig forarsaket av at viruset kunne veere
adsorbert til den mengden suspendert stoff som ble med i utlgpet.

For & fremme en virusadsorpsjon bar jordpartikler med et hayere isoelektrisk punkt benyttes
fremfor jordpartikler med et lavere punkt. Dette grunnet at med et hgyere punkt vil
jordpartikkelen potensielt kunne ha en netto positiv zetapotensial ved pH lik det som er &
finne i naturlige vannsystemer, og med en mikroorganisme med en netto negativ ladning
under samme forhold vil tiltrekkende elektrostatiske krefter oppsta (Gerba, 1984).

Chu et al. (2003) fikk en positiv effekt pa retensjon nar innholdet av metalloksider i
filtermassen var hgy. Tilsvarende resultater fikk Mills et al. (1994) nar sandpartiklene fikk et
lag av Fe(111) pa overflaten resulterte det til at retensjonen gkte betraktelig. Det opptradde en
irreversibel adsorpsjon under studien og Mills et al. (1994) klarte ikke & bryte den
elektrostatiske tiltrekningen mellom laget av positiv ladd jernoksid og den negative
bakteriecellen. Det viste seg at metalloksider i filtermaterialet har en starre effekt pa
retensjonen enn endring av ionestyrke (Mills et al., 1994).

| (Zhao et al., 2008) studie kom det fram resultater pa at dersom filtermaterialet inneholdt
metalloksider, Fe eller Al ga lav vannmetning i filteret en forsterket inaktiveringen av virus,
noe som sammenfaller med (Chu et al., 2001) resultat at med en utvasking av metalloksider i
filtermaterialet ble effekten av vannmetning betraktelig redusert, noe som tilsier at det er
starre reaksjoner i grensesnittet mellom jord-vann enn luft-vann.

Hydraulisk belastning

Det er i mange studier blitt diskutert effekten av grensesnittet vann-luft har nar det kommer til
inaktivering av virus, og holdepunktene for teorien er mye spekulative (Zhao et al., 2008),
imidlertid var det Thompson and Yates (1999) som konkluderte sin studie med at det
inaktiveringen av virus forgikk i trippelgrensesnittet mellom jord-vann-luft, der fast stoff er
den hydrofobiske overflaten, men dette var ogsa avhengig av egenskapene til viruset.

Studier har vist at ved umettet forhold er det en starre retensjon enn ved mettet forhold (Lance
and Gerba, 1984, Powelson et al., 1990). Ved umettet forhold i jorden vil transporten av virus
bli mindre enn ved mettet forhold, siden vannfilmen rundt jordpartiklene er tynnere og
optimalisere enn kontakt mellom viruspartikkel og jordpartikkel (Lance and Gerba, 1984). |
det tilfellet blir den mindre mobile fraksjonen av porevannet i stgrre grad diffundert. Dette
medfarer en lengere og mer intim kontakttid mellom bakterie og mediet som fremmer
adsorpsjon og resulterer til en hgyere renseeffekt (Stevik et al., 1999, Fletcher, 1977).

Ved a gke stramningsraten gjennom en filtermasse vil retensjonen ga ned (Stevik et al., 1999).
Ved gkt hydraulisk belastning pa filtermaterialet vil mye av stramningen gjennom filteret
transporteres gjennom makroporene i filteret og vil derfor transportere mikroorganismer
dypere i filtermaterialet, om ikke gjennom dersom makroporene er vedvarende forbundet
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(Smith et al., 1985). Blir det i tillegg tiltakende skjerkrefter med den gkende
porevannshastighet, vil ruheten pa overflaten av kornet kunne medfare til en senkning i
adhesjonskreftene, medfart at kolloidene ruller av overflaten de er festet til og blir lgsrevet ut
i porevannet (Hubbe, 1985). Potensielt kan ogsa en tiltredene oppstuving bli forarsaket av den
gkte hydraulisk belastning, noe som vil kunne endre stremningsraten inne i filtermassen
(Heistad et al., 2009a). Oppstuvingen kan gi en trykkgradient som redusere effekten til
«fastkiling» i det gverste laget av filteret (Sharma and Mclnerney, 1994, Stevik et al., 1999).

Distansen

Med distansen gar adsorpsjonsraten ned og det er funnet i en rekke studier at den starste
retensjon skjer i de farste cm til m i jordinfiltrasjon, fer en lavere, mer stabil retensjon finner
sted (Wang et al., 1981, Gerba and Lance, 1978). Stevik et al. (1999) kom fram til av deres
kolonneforsgk at det var de gverste 10 cm som hadde best retensjon av bakterien basert pa at
det var denne delen som hadde fatt pakjenningen med starst stremningsrate og minst
oppholdstid. Resultatene til Stevik et al. (1999) sammenfaller med resultatene til Lance et al.
(1976) som oppnadde en log reduksjon neer 2 for de to farste cm av kolonnene, men matte ha
en distanse pa nermere 38 cm for & redusere ytterlig 1 log.

Biofilm

(Stevik et al., 1999) forklarte at bakgrunnen for bedret retensjon i filtermaterialets gvre del
skyldes dannelsen av gkt biofilm i denne delen. Teorien stgttes opp under av flere studier hvor
en dannelse av biofilm i det gverste 10-30 cm skaper en forlengelse av oppholdstid og
dispersjon i filtermaterialet (Stevik et al., 2004, Schwager and Boller, 1997). Schwager and
Boller (1997) fikk en forbedret retensjon i filtermaterialet etter drift i to ar, forarsaket av en
trolig utviklet biofilm. Tilsvarende resultat viste seg i kolonneforsgket til Heistad et al.
(2009a) der retensjonen av virus ble stgrre i kolonnen med biofilm kontra kolonnen uten
utviklet biofilm.

Nar et filtermedia tilegner seg en biofilm vil dette medfgre til en reduksjon av porevolumet til
filteret og kan dermed gi en forbedret retensjon grunnet gkt potensiale for «fastkiling», men
ogsa en gkt kontaktflate som kan gi adhesjon, i tillegg til en starre sannsynlighet for
dispersjon (Tchobanoglous et al., 2014a). Utviklet biofilm gir ogsa en lengre oppholdstid i
filtermassen som fremmer en sorpsjonsprosess (Heistad et al., 2009a).

Biofilm er oppbygget av polysakkarider fra mikroorganismene og danner et samfunn av
celler. Biofilmen bidrar til adsorpsjon grunnet sin oppbygning av polymer og vil derfor lage
hydrogenbindinger eller dipol-dipol interaksjoner (Stevik et al., 2004).

Ved langtids tilfgrsel av varierte mikroorganismer til filtermediet vil det stimulere til gkt
dannelse av protozoer i mediet. Protozoer er predatorer og livnarer seg av andre
mikroorganismer i miljget som vil gke retensjonen i mediet (Zhang et al., 2011).

Organisk materiale

Organisk materiale er omdiskutert til bade a ha positive og negative effekter for adsorpsjon av
virus (Chu et al., 2003). Flere studier viser til at organisk materiale opptar overflaten og
blokkerer for adsorpsjon (Burge and Enkiri, 1978, Schijven and Hassanizadeh, 2000, Stevik et
al., 2004, Powelson et al., 1991). Det er spesielt lgst organisk materiale som har en effekt pa
adsorpsjonen, selv i forholdsvis lave konsentrasjoner (Pieper et al., 1997). Seerlig tensider, et
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overflateaktivt stoff fra vaskemidler skaper forstyrrelser i de hydrofobiske tiltrekningskreftene
mellom jordpartikkel og kolloide (Schijven and Hassanizadeh, 2000).

Imidlertid kan bundet organisk materiale muligens gi hydrofobe bindingsplasser for
mikroorganismer og dermed gke adsorpsjon (Schijven and Hassanizadeh, 2000). Av den arsak
vil organisk materiale skape usikkerheter ved maling av adsorpsjon og desorpsjon av virus i
felt (Schijven and Hassanizadeh, 2000).

Hoyt organisk materiale i jord kan gi en gkt elektroforetisk mobilitet ved nedbgr, hvor laget
med organisk karbon kan ved gkt tykkelse gi en pafelgende gkt frastgtningskraft grunnet sin
negative overflateladning (Kaplan et al., 1993).

Mikroorganisme

Virus har et isoelektrisk punkt (pl) der netto ladning pa deres overflate er lik null ved en
karakteristisk pH. Verdier under pl vil gi mikroorganismen en positiv ladning og verdier over
pl medfarer en negativ ladning. Arsaken til den netto elektriske ladningen skyldes innholdet
av aminosyre- og karboksylgrupper i kapsidet som omgir viruset (Gerba, 1984). Medfart vil et
virus med hgyt isoelektrisk punkt i omgivelser med en pH rundt 7 lettere innga i adsorpsjon,
siden mikroorganismens netto negativ ladning er lavere enn om pl var hgyt (Chu et al., 2003).

Generelt vil en pH mellom 7 og 8 vare ugunstige forhold for en adsorpsjon siden netto
overflateladning til bade virus og jordpartikkel er negativ, og adsorpsjon i det tilfelle vil
kunne veere reversibel. Stigene pH i det tilfellet vil gke frastatningsbarrieren og fremme en
desorpsjon (Schijven and Hassanizadeh, 2000, Zhao et al., 2008). Imidlertid er pH noe
omdiskutert, og for Stenstrom (1989) ga endring av pH mellom 4-9 marginal effekt pa
adhesjon til mikroorganismen.

(Gerbo et al., 1981) grupperte virus basert pa faktorer som er avgjgrende for adsorpsjonene
deres, hvorpa noen stammer virus var lettere pavirkelig av faktorene pH, organisk materiale
og metalloksider enn andre virus. Av den arsak bgr det benyttes en kombinasjon av
virusstammer, der egenskapene til et verst-tilfelle virus vil veere et type virus med sterk
negativ overflateladning som i tillegg er lite hydrofob (Schijven and Hassanizadeh, 2000).
Tilsvarende bar egenskapene til en aktuell modellorganisme kontrolleres at korrelerer med
den patogen som skal simuleres (Gerbo et al., 1981).

Hydrofobiske mikroorganismer ble i studien til Huysman and Verstraete (1993b) vist & ha en
starre adsorpsjon til jordpartikler enn hydrofile mikroorganismer, og det ble sett en
korrelasjon mellom adhesjon til jord og hydrofobisitet. Tilsvarende positiv korrelasjon
mellom hydrofobe mikroorganismen og adhesjon til mineralpartikkel fikk Stenstrom (1989).
Imidlertid viste (Heistad et al., 2009a) ingen vesentlig forskjell pa retensjon hos hydrofile og
hydrofobe kolloider ved infiltrasjon, men derimot at hydrofobiske filtermasser ga en starre
retensjon av begge typer kolloider.

En enighet som fremkommer i studiene er at retensjon av bakterier har en korrelasjon med
stgrrelsen pa bakterien, der mindre bakterier far redusert retensjon (Fontes et al., 1991, Stevik
etal., 2004).
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Temperatur

De prosesser som er serdeles viktig nar det kommer til infiltrasjon er adsorpsjon og
inaktivering, det vil si at uten inaktivering vil retensjon veere en tilsynelatende sakte transport
av virus gjennom jorden (Yates et al., 1987).

Temperatur er den viktigste faktoren nar det kommer til inaktivering av virus, for
inaktiveringsraten stiger med temperaturen (Yates et al., 1985). | folge Stevik et al. (2004) ble
det en hgyere inaktivering av bakterier ved hgyere temperaturer, i tillegg til at adsorpsjon gkte
med temperaturen. Hendricks et al. (1979) kom til samme resultat at adsorpsjon gkte med
temperatur.

Ved lavere temperaturer kan en redusert adsorpsjon skyldes en gkt viskositet i vaesken eller i
bakteriens overflatepolymer, eventuelt en endret fysiologi hos mikroorganismen, men
temperaturen kan ogsa potensielt redusere kjemisk sorpsjon og enkelte typer fysiske
adsorpsjoner (Fletcher, 1977).

DLVO

Derjaguin, Landau, Vervey og Overbeek beskrev pa 1940-tallet en teori (DLVO teorien) om
kolloid stabilitet og den potensielle energien mellom to overflater (Ryan and Elimelech,
1996). | figur 5 vises de kreftene som virker pa en kolloid ved varierende avstander. Det er
netto resultat av de frastatende (dobbelt lag og neere frastgtningskrefter) og tiltrekkende
krefter (van der Waalske tiltrekningskrefter) som bestemmer om kolloidet vil frastetes eller
tilfestes (Heistad, 2008).
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Figur 5: Profil av potensiell overflateenergi iht. DLVO teori (Heistad, 2008).

| veeskefase vil en ladd kolloid, lik en bakteriecelle, bli ngytralisert av motsatt ladde ioner i
Igsningen, medfart far cellen et diffust elektrisk dobbeltlag hvor tykkelsen pa laget avhenger
av konsentrasjonen av ioner og valensen. Tiltrekningskraften av cellen til filterpartikkelen
avhenger av tykkelsen pa dette diffuse dobbeltlaget. Med en gkt ionestyrke vil tykkelsen pa
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dobbeltlaget komprimeres og sekundaer minimum vil minke slik at cellen kan bli brakt
naermer filterpartikkelen sann at van der Waalske krefter kan overkomme energibarrieren
(Huysman and Verstraete, 1993a, Rutter and Vincent, 1984).

Med gkende ionestyrke vil frastgtningsbarrieren veere avtagende (DeNovio et al., 2004), og
medfare til en sterkere adsorpsjon (Mills et al., 1994). Motsatt vil det nar ionestyrken minker
medfglge at det diffuse dobbeltlaget mellom kolloid og korn gker, resulterende til gkende
frastgtningskreftene (Ryan and Elimelech, 1996).

lonestyrken males ved elektrisk konduktivitet (EC) og maler vannets evne til & lede enn
elektrisk stramning. Den elektriske stramningen vil bli ledet gjennom vannet ved hjelp av
ionene i vannet. Ved hgy EC er det et hgyt antall ioner i vannet og en elektrisk stremning vil
bedre bli transportert gjennom (Tchobanoglous et al., 2014b).

Nar bade tiltreknings- og frastatningskrefter opptrer, vil adsorpsjon fortsatt kunne inntreffe,
men en energibarriere ma overgas i tilknytningsprosessen som bestemmer raten til
adsorpsjonen og en eventuell desorpsjonen. Desorpsjon under disse betingelsene ma igjen
overga den potensielle barrieren. Det vil si at dersom kolloidene skal bli mobilisert ma
endringen i frastgtningskrefter mellom tilfestet kolloid og korn overstige de opererende
tiltrekningskreftene, medfart vil mobilitetsraten til kolloidet vaere avhengig av starrelsen pa
hgyden til den potensielle energibarrieren (Ruckenstein and Prieve, 1976).

Et virus vil med andre ord ikke veere permanent immobil etter adsorpsjon til jorden, men kan
ved for eksempel en nedbgrhendelse bli desorbert og immigrere lengre ned i undergrunnen
(Gerba, 1984).

Quanrud et al. (2003) fikk under sitt eksperiment med simulering av syntetisk nedbgr en
desorpsjon pa opptil 7,8% av tidligere adsorbert bakteriofag. Desorpsjonen inntraff
tilsynelatende samtidig med gjennombrudd av den lavere ionestyrken som det syntetiske
nedbgren medbrakte. Tilsvarende resultater fikk (Heistad et al., ?) under endringen av de
kjemiske forholdene i filterkolonnen, der tilsetningen av deionisert vann ga en reversibel
sorpsjon av kolloidene.

Lance et al. (1976) benyttet ogsa deionisert vann til infiltrasjonskolonner fullstendig mettet
med avlgpsvann, for & vellykket pavise en desorpsjon av virus, men i det tilfellet hvor jorden i
kolonnen hadde fatt hvile i ettertid av den store mengden tilfarsel av avlgpsvann, ble effekten
av desorpsjon fraveerende.

Det er noen uoverensstemmelser om DLVO teorien kan benyttes for umettet forhold. | falge
Engstrom et al. (2015) kan det ikke veere en fullstendig beskrivelse av hendelsesforlagpet
knyttet til retensjon i umettet stremning, da grensesnittet mellom luft-vann bestar av andre
ikke klassiske DLVO krefter som kapilleer, steriske og hydrofobiske krefter. Imidlertid
uttrykker DeNovio et al. (2004) at ved grensesnittet vann-luft som er a finne i umettet sone
vil kolloider bli tilbakeholdt grunnet de kapillzere og elektrostatiske krefter, og vil derfor ha en
absorpsjon bestemt av ionestyrke, pH og kolloidet sin overflateegenskaper. lonestyrke og pH
endringer er den mest vanlige kjemiske forstyrrelsen av mobiliteten til adsorberte kolloider i
mettet sone (DeNovio et al., 2004).
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1.10 Mal for oppgaven
Malet med oppgaven er a undersgke langtids bindingskapasiteten av fosfor og patogene
mikroorganismer ved infiltrasjon av forbehandlet gravann.

Parameterne benyttes videre i arbeidet med pavirkning av klima, og tar for seg en potensiell
desorpsjon som effekt av nedbgr. Det benyttes i forsgket oppsamlet regnvann over tid. Videre
legges det til rette for en mest mulig realistisk hendelse.

1.10.1Problemstilling
Arbeidet med oppgaven har hatt falgende problemstilling:

e Har filterkolonnene fatt en forbedret renseeffekt over tid? — Hva er mulig arsak?

e Erdet noen av filterkolonnene som skiller seg ut fra resterende?

e Hvilken effekt kan en nedbgrhendelse ha pa mobiliteten til patogene
mikroorganismer?

e Hvilken effekt kan en nedbgrhendelse ha pa utlekking av fosfor?

e Hypotesen rundt simulert regnskyll er at det antas at kolloidene har bindet seg til
filtermassen allerede ved sekundar energiminimum og ved senkning av ionestyrken
vil energibarrieren gke slik at kolloidene desorberer fra filtermassen ved en reversibel
adsorpsjon. Hvor stor andel foreligger allerede bundet ved sekundaer energiminimum?

e Noen av filtermassene som egner seg bedre mtp. klimaendringen?

1.10.2 Avgrensninger
Det avgrenser seg til & undersgke filterkolonnene intakt, og mengden prgvetakning holdes til
et minimum.

Det vil ikke bli utfgrt noen QMRA for desorpsjonen av virus og bakterier blir ikke undersgkt
under pakjenning av nedbar.

| forsgket med simulering av nedbar med pafaglgende desorpsjon blir det ikke foretatt noen
fosforfikseringsundersgkelse, og andelen for en desorpsjon bestemmes derfor kun ut fra
kalkulert mengde av fosfor akkumulert i filtermassen over tid.

31



2. Materialer

Kolonnene som er blitt benyttet til dette forsgket er av de samme som ble omtalt av Reiakvam
(2016). Testanlegget har samme lokasjon pa TF Flgy IV, avlgpslaboratoriet. | foregaende ar
har kolonnene statt i tilneermet normal drift styrt av PLC tilknyttet renseanlegget A02, og
dermed fatt kontinuerlig tilfarsel under arbeidstiden til A02. Forfatter kan imidlertid ikke
garantere for at det ikke har vaert forstyrrelser av anlegget i foregaende ar. Vedlikehold som
har blitt utfart er rengjering ledninger og slanger i systemet og kontroll av peristaltiske
pumper.

Virusprevene har blitt innsamlet og analysert av Fasil Ejigu Eregno og forfatter ved bruk av
mikrobiologilaboratorium pa instituttet for kjemi, bioteknologi og matvitenskap (IKBM).

Fosforpragver under eksperiment har blitt analysert av forfatter selv.

Oppsamlet regnvann som er blitt benyttet i forsgket har sitt opphav fra taknedlgp til flgy IV,
og er oppsamlet over en tidsperiode pa 1 maned i mars-april.

Prgvetakning og analyse av standard parametere har blitt utfgrt av studenter i fag tht201 og
periodisk av Fasil Ejigu Eregno gjennom aret. Analysene har blitt utfart pa TF Flgy V,
vannlaboratoriet.

Eksperimentet for virus retensjon og desorpsjon er utfart av Fasil Ejigu Eregno og forfatter,
forfatter var dessverre utilgjengelig under simuleringen av regnskyll. Eksperimentet for
desorpsjon av fosfor ved regnskyll er utfart av forfatter selv.

2.1 Oppbyggingen av forsgksanlegget

O~

Studentleiligheter Septikktank Staltank

AD2

Figur 6: Flytskjema fra studentleiligheter til biofilter A02..

Gravannet som benyttes i forsgket er transportert fra en septiktank lokalisert pa Kaja-omradet,
et boligomrade pa 24 studentleiligheter. Ved innlgpet til septiktanken er det montert
impellerpumper (Tsurumi 40U) med store apninger mellom impeller, dette for & minimalisere
potensielle pavirkninger av partikkelfordelingen i ravannet. Fra septiktank blir gravannet
transportert en avstand pa ca.150 m til oppbevaring i en 1500 liter staltank pa TF Flagy IV.
Total oppholdstid for gravannet er 36-48 timer, ilagt bade transport fra septiktank og opphold
i staltank fer innlgp til biofilter A02. Staltank har en omragringshastighet pa 30rpm for a unnga
ytterlig sedimentering for biofilter (Todt et al., 2014).
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Transporten av gravannet til biofilteret A02 utfares ved hjelp av to slangepumper,
programmert av en PLS til & etterligne et normalt forbruksmganster for en husholdning, med
gkt belastninger tilsvarende de som er a finne om morgen og kveld til en husholdning
(Reiakvam, 2016). Tilfarsel av det biologiskrensede gravannet til filterkolonner blir influert
av PLC til biofilter og baserer seg pa tidligere utfgrte beregninger av gnsket tilfarselsmengde,
noe som gir filterkolonnene en tilfarsel pa 15-18 timer i lgpet av degnet (Eregno, 2017a).

|

Prgvetakingspunkt

B
[ :
| innlgp kolonner

© ®

J L7 000 heihe s )e s’
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<
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@ Provetakingspunkt
utlgp kolonner

Figur 7: Skisse over forsgksanlegg pa Flay IV (Tegnet av Fasil Ejigu Eregno). (1) Biofilter:
Ecomotive A02, (2) Oppsamlingsdunk med sentrifugalpumpe for transport av utlgpsvann fra
biofilter til distribusjonsdunk for filterkolonnene, (3) Pumpeledning til distribusjonsdunk, (4)
Distribusjonsdunk for filterkolonnene, (5) Peristaltiske pumper med lik mengdefordeling til
filterkolonnene, (6) Overlgpsledning. (A1, A2, B1....D») er filterkolonnene (Reiakvam, 2016).
Pravetakningspunkt har bgy pa ledning for a forhindre luftinntak fra bunn.

Biologiskrenset gravann blir transportert fra oppsamlingsdunken (punkt (2) i figur 7) ved
utlgpet av AO2 til distribusjonsbgtten for filterkolonnene. Ngdvendig lgftehgyde gis ved hjelp
av en sentrifugalpumpe synkronisert med driften av biofilteret.

Fra distribusjonsbgtten fordeles gravannet via ledninger koblet til atte peristaltiske pumper,
hvor fire av pumpene har samme enhet for volumjustering. Tilfgrselen til de atte kolonnene
har en gitt vannmengde pa ca. 36-37,5 I/d som skal tilsvare belastningen en infiltrasjonsgreft
vil ha fra ett hull i ett fordelingsrar nar total gravannsproduksjon er 750 I/d. Kalkulasjonen av
vannmengden ble foretatt under studien til Reiakvam (2016), og gravannsproduksjon har blitt
hentet fra manualen tilhgrende biofilteret AO2. | beregningene har (Reiakvam, 2016) utregnet
en hydraulisk arealbelastning p& 150 I/m?d, basert p& indreareal av filterkolonne. Omgjort
tilsvarer det en hydrauliske arealbelastning pa 15 cm/d.

Slangene fra distribusjonsbgtten til kolonnene er i tre deler med slangeoverganger to steder pa
ledningsstrekket, far peristaltisk pumpe og etter. | distribusjonsbgtten er ledningen samlet
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rundt en sylinder og stripset fast ca. 10 cm over bunn av bgtten. Dette for & unnga bunnslam
fra distribusjonsbatten og fa tilnaeermet lik innlgpsvann til alle kolonnene. Slange for
pravetakning av innlgp til kolonnene er lokalisert likt som gvrige innlgpsslanger.
Slangepumpene med tilfarsel til filterkolonnene er synkronisert med resten av systemet, men
kan overstyres manuelt (Reiakvam, 2016).

Tabell 4: Komponenter i benyttet forsgksanlegg (Reiakvam, 2016).

Komponent Forklaring

PLS, Mitsubishi AL2 — 14MR - D Synkroniserer drift av biofilter A02, og
pumpesystem

Kompakt renseanlegg — biofilter, A02 Forbehandling av gravannet fer infiltrasjon

Oppsamlingsdunk ved utlgp av biofilter 100 | plastbatte, med overlgp til kommunalt
nett.

Sentrifugalpumpe i oppsamlingsdunk ved Transporterer satsvis biologisk renset

utlgpet av biofilter gravann til dunk lokalisert over kolonner.
Pumpen er kontrollert ved vippefunksjon.

Pumpeledning til distribusjonsdunk Fleksibel plastledning av PVC @30mm

Distribusjonsdunk fer kolonner En 25 | plastbgtte med lokk og overlap,
lokalisert ovenfor kolonnene, pa veggen.

8 styk. Ledninger koblet til peristaltiske Klare PVC-ledninger (Edis cristal @6mm).

pumper Fordeling av biologisk renset gravann til
kolonnene.

1 styk ledning for prgvetakning innlgp Klar PVC-ledninger (Edis cristal @6mm).

16 styk. Ledningsoverganger Overganger av stiv PP-plast @5mm. Gir
overgang mellom PVC og silikonslanger.

8 styk. Silikonslanger (Versilic @5mm) Slanger benyttet gjennom pumpehjul i
peristaltiske pumper.

8 styk. Peristaltiske pumper. Hver pumpe leverer gravann til hver

Watson Marlow 102FD/R DC pump kolonne. 4 av pumpene reguleres
individuelt, mens 4 pumper er
sammenkoblet opp mot en styringsenhet.

8 styk. Fordelingsrer @75mm PVC Gravannet pumpes til hver kolonne gjennom
slanger som er tilkoblet gjennom et hull i et
fordelingsrer. Dette for a etterlikne
situasjonen i en reell infiltrasjonsgraft.

8 styk. Kolonner PP DN 630mm. Indre dia 570mm.
Kolonnene imiterer infiltrasjonsgraft med
ulike infiltrasjonsmasser. Kolonnen er
parvise med replikaer.

Utlgpsrgr av @15mm PVC Utlgp fra kolonnene. Pragvetakningspunkt.

2.1.1 Ecomotive A02
Ecomotive A02 er et biofilter beregnet for rensning av gravann inntil 600 I/dag, og med
maksimalkapasitet pa 900 I/dag. Designet pa anlegget er et kompakt renseanlegg integrert
med slamkammer, pumpe, biofilter og klareringskammer. Ecomotive A02 kan ses som punkt
(1) i figur 7.
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Gravannet blir ledet inn i slamkammeret lokalisert i bunnseksjonen av tanken, opptredende
som et sedimenteringssteg. Derfra stgtbelastes biofilteret i toppseksjonen via den vatoppstilte
pumpen i enden av slamkammeret, regulert av nivasensor (Jets, 2013). Nivasensoren er basert
pa en vippefunksjon som trer i kraft nar vannivaet rekker en gitt hgyde, er vannivaet under
den gitte hgyden vil pumpen ga i intervaller pa 10 sekunder hvert tiende minutt, fastsatt i
PLS-systemet til anlegget (Reiakvam, 2016). Pumpen utlgser et trykk pa 5 dyser lokalisert
over biofilteret, bestdende av Leca med kornstgrrelse pd 2 mm. Arsaken for fem dyser er for &
fa en optimal spredning av gravannet over filtermaterialet slik at arealet brukes fullstendig.
Over tid danner det seg en biofilm pa Lecakulene og et starre overflateareal tiltrer. Gravannet
filtrer gjennom biofilteret og drenerer ned i klareringskammeret. Fra klareringskammeret har
anlegget utlgp (Jets, 2013).

Biofilteret har i perioden utsatt sin service og det er blitt registrert flytslam i renseanleggets
klareringskammer. Dette har gitt en gkt belastning pa infiltrasjonskolonnene, og det organiske
materialet har fatt en gkt konsentrasjon opptil fire ganger sa hgy. Service ble utfart
21.03.2017. Kolonnene ble tilfart biologisk renset gravann fra biofilter etter servicen var
utfart, fram til ca. 12.04.17.

Utlgpskonsentrasjonen fra A02 for to tidligere undersgkte tidsperioder sept-des.2013 og mars-
apr.2016 var samsvarende (Reiakvam, 2016). | falge Reiakvam (2016) ble det antatt at
avviket i konsentrasjonen av SS var grunnet tidsoppholdet i oppsamlingsdunk av gravannet
fra utlapet, forskyldt av sedimentering.

Utlgpskonsentrasjonen fra A02 har under denne perioden, 2017 i tabell 5, hgyere verdier.
Videre omtales utlgpet fra A02 som innlgp til filterkolonner.

Tabell 5: Utlgpskonsentrasjoner av A02 ved tre ulike tidsperioder. Verdiene er hentet fra

Parameter Eshetu et al. (2014) Reiakvam (2016) 2017
SS 12,56 mg/I 7,0 mg/I 26 mg/I
Tot-P 0,57 mgl/l 0,5 mg/I 0,58 mg/l
E.coli 3,85x10% cfu/100 ml | 1,3x10° cfu/200 ml | 2,66x10°MPN/100ml
BOFs 13,78 mg/l 15,7 mg/I 43,3 mg/l
KOF 41,4 mg/l 84 mg/l
NOs 1,88 mg /I
NH4 5,74 mg/l
TN 8,27 mg/l

2.1.2 Filterkolonner
Gravannet tilfgres kolonnene gjennom en PVC-ledning pa @6mm hvor ledningen holdes pa
plass (limt) gjennom et horisontalt @75mm PV C-rgr, noen cm under overflate filtermasse.
Utlgpet av PVC-ledning er avskaret 2 mm nedenfor det horisontale PV C-raret. Innretningen
har som hensikt a etterlikne ett hul pa et fordelingsrer til en infiltrasjonsgreft (Reiakvam,

2016).

Kolonnene er bygget opp av rer i PP-plast med en indre diameter pa @570 mm. Det er totalt
fire kolonnepar (A-D) med sin tilhgrende replika (1,2), det vil si at identifikasjonene pa

kolonnene er Al, A2,...,D1, D2 (Reiakvam, 2016).
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Bunnen pa kolonnene bestar av PP-plast og er forseglet med silikon mellom kolonne og bunn.
Sentrert midt i bunnen er utlgpet av kolonnen med utlgpsrer av @15mm PV C-rar. Utlapet er
overdekket av et finmasket nett for a hindre jordpartikler a tette utlgpsraret (Reiakvam, 2016).
Utlgpsraret har ogsa en innretning pa tuppen i form av en bgy med den hensikt a ivareta
betingelsene som er a finne i en infiltrasjonsgraft, det vil si hindre luft & sige opp gjennom
utlgpsraret.

Tilfgrselslange gravatn,
@6 mm PVC Detalj, innlgp kolonner.

—— Kolonne av @630 mm PP

Overdekning infiltrasjonsrgr -

@75 mm PVC-ror,
tilfgrselslangen for gravatn
gar gjennom dette rgret

Filtermateriale

Tilf@rselsslangen for
gravatn er kappa 2 mm
Utlgpsrar nedanfor botn PVC-rgr

_(/'\\

Figur 8: Skisse av tverrsnitt til filterkolonne med tilfarselsordning(Reiakvam, 2016).
Modifisert med bgy pa utlgpsrer.

Oppbyagningen av filterkolonnene

Kolonne A er konstruert tilnsermet anbefalt infiltrasjonsgraft bade med/uten drenering gitt av
Jets (2013) i brukermanual til A02. Beskrivelsen med/uten drenering er grunnet at pukklaget
anses a ikke ha noen avgjerende effekt pa retensjonsevnen til filterkolonnen (Heistad, 2017).

Kolonne B er konstruert som en tilneerming av anbefalt infiltrasjonsgreft gitt av (Jets, 2013),
men med en utbedring som tilsier at det skal veere 65 cm avstand til fjell eller mettet sone
(Heistad, 2017). Kolonnen har dermed en oppbygning med ytterlig 15 cm lokal lgsmasse i
forhold til kolonne A.

Kolonne C er konstruert pa basis av minimumskravene gitt av NIBIO (2016) i VA/Miljgblad
nr. 59. Kolonnen er a anse som referanse-kolonne da kolonnen gjenspeiler de fastsatte
kravene til en infiltrasjonsgreft. Kolonnen innfrir kravet om 50 cm umettet sone fra
infiltrasjonsflate til grunnvannsniva (NIBIO, 2016).

Kolonne D er konstruert med det formalet a gjenspeile tilstander der det er begrenset med
egnet stedlige masser, ved for eksempel tomt lokalisert pa berggrunn. Et rimelig alternativ vil
i det tilfellet vaere & benytte seg av knust stein («subbus»).
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Alle kolonner har en geotekstilduk mellom de ulike filtermaterialene av ukjent arsak.
Oppbygningen av filtermassen i kolonnene er a se i figur 9.

— o
{ ) Overdekning ( 20 em: Overdekning
4 20 em: |gkale lausmassar " lokale lausmassar
~ 25 : pukk 11-22
A 15 cm: Filtralite NR 2-4 g e
2x - 15 cm: fin sand 2 i i
f % cm: Lokal lausmasse
| 15 cm: pukk 11-22 mm
( )
~— Overdekning >
B - 20em: | ) le lausmassar VD «—— 30cm: Filtralite NR 2-4
> 15 cm: Filtralite NR 2-4
X 15 cm: fin sand 2x

R 50 cm: 0-16 mm

~ 15 cm: Lokal lausmasse "subbus"

Figur 9: Oppbyggingen av filtermassene i kolonnene. Hvit markering angir utlgp av
tilferselsledningen (Reiakvam, 2016).

2.1.3 Filtermateriale
Filtermaterialet er ikke byttet ut siden anlegget ble bygget, derfor blir kornfordelingskurven
fra oppstart av anlegget sett pa som gjeldende for filtermaterialet. Basert pa
kornfordelingskurven i figur 10 og tabell 7 oppfattes det at kornstarrelsen til Ds=0,06, over
starrelsesorden til en mikroorganisme.

——=sand =——Lokale |gsmasser =—=subbus
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Figur 10: Kornfordelingskurve til filtermassene benyttet i kolonner (Reiakvam, 2016)
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Tabell 6: Graderingstall for de mest karakteristiske korndiameterne til filtermaterialet

(Reiakvam, 2016).

Lokal lgsmasse Sand Subbus
ds (mm) 0,06 0,06 0,06
d1o (mm) 0,15 0,09 0,15
dso (mm) 1,2 0,16 1,3
So (dso/d10) 8 1,8 8,7

Av de forskjellige filtermaterialene som benyttes er det den lokale lgsmassen og
filtermaterialet Filtralite som er ansett & ha hgyest innhold av metalloksider (Krogstad, 2017).

Det er noe usikkert pa hva som er faktisk vannledningsevne til filtermassene, men ut ifra et
infiltrasjonsdiagram i figur 11 vil de mest karakteristiske korndiameterne til filtermaterialene
ligge i klasse 1 og 2 i diagrammet, som gir ved en vannledningsevne >5m/dggn, med
forbehandling av biofilter, en infiltrasjonskapasitet p& 50-100 I/m?/dggn i VA/Miljgblad nr.59

(NIBIO, 2016).
100 -
109 =
-
— = = < /1
/ Ead
1 2 il =
. 3 / 4
1 /

0.1

1

Figur 11: Infiltrasjonsdiagram (NIBIO, 2016).
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3. Metode

3.1Drift av anlegget

Anlegget har veert i drift i over et ar, og den hydrauliske arealbelastningen har veert lik under
driften av anlegget. Begroing er observert i bade innlgpslanger og utlgpsrar av kolonnene, noe
som sannsynliggjer muligheten for en velutviklet biofilm i filtermassene. Innlgpslanger har
ved gjentatte anledninger blitt rengjort i den grad det gar an.

3.2 Tracer-test

For & kunne estimere oppholdstiden til filterkolonnene be en tracer-test utfart den 21.03.2017,
noe tid i etterkant av eksperimentet med S.t.28B av den arsak for a ikke forstyrre systemet
med tilsetning av NaCl.

For utfgringen av tracer-test ble ngdvendig mengde NaCl som skulle tilsettes systemet
estimert ved a plotte mengde NaCl i 1 biologisk renset gravann mot malt ledningsevne i en
kurve. Formalet var & fordoble ledningsevnen til initialverdien av EC i gravannet. Initialverdi
var 446 uS/cm. P4 bakgrunn av kurven ble det bestemt 4 tilfere 0,2g NaCl per liter utlopsvann
fra A02. Doseringen matte gjares ved fire tilfeller da dunk med lgsning ikke hadde
tilstrekkelig volum til & forsyne hele testen. Tilfarsel til systemet var beregnet ut i fra 36 1/d,
det vil si i minutter

361/d = 25ml/min X (60 min X 24).

Peristaltiske pumper ble innstilt til & levere 25ml/min, siden det var mengden som ble brukt
under forsgket med S.t.28B.

For & beregne gjennomsnittlig retensjonstid for kolonneforsgk med mettet forhold, benyttes
tiden det tar for & fa en gjennombruddskonsentrasjon pa C/Co=0,5 (Heistad et al., 2009a).
Under denne studien er det umettet forhold, men tilsvarende metode blir benyttet for &
estimere oppholdstid.

3.3 Standardparametere

Parameterne ble analysert ved bruken av prosedyrene i tabell 7. Enkelte av prosedyrene ble
utfart av studenter som tok laboratoriumkurs tht201, som pagikk i samme tidsperiode.
Resterende av prevene har blitt foretatt under periodisk prevetakning. Forfatter fikk de
analyserte verdiene tilhgrende parameterne fra veileder og Phd.student, Fasil Ejigu Eregno,
som var ansvarlige for kurset.
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Tabell 7: Analyse metoder benyttet for pavisning av parametere (Reiakvam, 2016).

Parameter Analysemetode

Suspendert stoff Vakuumfiltrering. 1,2 um glassfiberfilter

pH pH-meter, glasselektrode

BOFs Manometrisk, OxiTop® Control measuring
system

KOF Fotometrisk. Filtrert pragve. Analysesett
LCK 314 Hach Lange

Total fosfor Fotometrisk. Analysesett LCK 349 Hach
Lange.

Total nitrogen Fotometrisk. Analysesett LCK 138 Hach
Lange

Totale koliforme bakterier Mikrobiologisk. Colilert®-18, Quanti-
Tray®/2000

E.coli Mikrobiologisk. Colilert®-18, Quanti-
Tray®/2000

Elektrisk ledningsevne (EC) EC-meter

Farge Fotometrisk. Filtrert prgve. Hach®DR 3900
spektrofotometer.

Turbiditet Fotometrisk. Hach®2100 Qis Portable
Turbidimeter

Total nitrogen

For & analysere total nitrogen benyttes analysesett LCK 138 fra Hach Lange med metode
beskrevet pa innsiden av esken.

BOF og KOF

| avlgpsvann benyttes biologisk oksygen forbruk (BOF) og kjemisk oksygen forbruk for &
bestemme mengden organisk stoff i avlgpsvannet. Analysene gir en indikasjon pa hvor mye
av det organiske stoffet som er biodegraderbart, og hvor mye som ikke er det (ddegaard et al.,
2012). Nar BOFs bestemmes males forbruket av lgst oksygen som mikroorganismer benytter
ved nedbrytning av organisk materiale, arsaken er at man vil se hvor mye oksygen som ma
veere tilgjengelig for nedbrytning av det organiske materialet og ut i fra behovet kunne
eventuelle tilfare oksygen deretter (Tchobanoglous et al., 2014b). Dersom det kun er organisk
stoff som er av interesse tilsettes nitrifikasjonshemmer til prgven (ddegaard et al., 2012).

Malingen av BOFs har som prinsipp a male opplgst oksygen far og etter en inkubasjonstid pa
5 dager ved 20°C (OxiTop, 2013). Studentene har i sin gvelse benyttet OxiTop-metoden.
OxiTop er en indirekte metode som maler trykkdifferansen som oppstar i det lukkete systemet
nar mikroorganismene forbruker oksygen og produserer CO, under nedbrytning. Produsert
CO: absorberes i korken av flasken ved hjelp av NaOH, resulterende til et undertrykk i
flasken. Trykkendringen er direkte korrelert med BOD-mengden (OxiTop, 2013).
Nitrifikasjonsinhibator skal ha blitt tilsatt (Studenter tht201, 2017).

For maling av KOF benyttet studentene i kurset veiledningen pa innsiden av esken for
analysesettet LCK 314 Hach Lange (Studenter tht201, 2017).
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Om det er tilstede stoffer som vil hindre den biologiske nedbrytningen av organisk materiale,
vil registrert verdi av oksygen forbruk bli for lav ved maling av BOF, det er derfor vanlig &
bestemme KOF i tillegg. KOF gjgr en omregning av forbrukt oksidasjonsmiddel,
kaliumdikromat ved kontroll av avlgpsvann, til en ekvivalent mengde oksygen (ddegaard et
al., 2012).

Turbiditet

Turbiditeten til det rensede gravannet angir klarheten til gravannet. Den fotometriske
malemetoden angir ikke noen fordeling av partikkelstgrrelse, men totalen av partikler
(ddegaard et al., 2012).

Leire, slam finfordelt organisk og uorganisk materiale, samt mikroorganismer er noen
eksempler pa partikler som forarsaker turbiditet (@degaard et al., 2012).

Suspendert stoff

Metoden for & analyser suspendert stoff (SS) er ved at man farst filtrere gravannet gjennom et
vakuumfilter med lysapning pa 1,2 um. Filteret blir saledes tarket og avsatte partikler blir
veid (Ddegaard et al., 2012). Det er usikkert om filteret ble tarket for veiing av ubrukt filter.

Arsaken til at man analyserer for SS er for definere hvor mye av turbiditeten som foreligger
>1,2 um i starrelse (@degaard et al., 2012). Starrelsesforholdet til partiklene indikerer
effektiviteten til rensing (Tchobanoglous et al., 2014b).

Koliforme bakterier og E.coli

For analysering av koliforme bakterier og E.coli er det blitt brukt Colilert®-18, Quanti-
Tray®/2000. Prinsippet i analysen er en fargeendring i plasttommene som inneholder aktuell
bakterie ved at tilsatt reagenser i vekstmediet skaper en reaksjon med enzymer produsert av
koliforme bakterier, hvor en gulfarge i lommen indikerer innhold av koliforme bakterier. Om
E.coli er tilstedte blir fargen i tillegg fluorescerende grunnet at E.coli metaboliserer en annen
neeringsindikator. Konsentrasjon blir estimert ut i fra tilhgrende tabell (Tht 201, 2014).

3.4 Salmonella Typhimurium 28B

Far oppstart av forsgk med Salmonella Typhimurium 28B matte en ny batch med viruset
propageres for bruk i eksperimentet. En virustelling ble derfor utfart for & estimere
konsentrasjon av S.t.28B i allerede eksisterende lgsning. Konsentrasjonen ble analysert til &
veere 10° pfu/ml.

For & kunne utfare virustellingen matte det dyrkes vertsbakterie som bakteriofagen kunne
infisere. Lysert vertsbakterie kunne dermed telles og angis som en bakteriofag (fag).

3.4.1 Propagering av modellorganismen
1 ml av vertsbakterien Salmonella Typhimurium type 5 ble podet til 50mL naringsbuljong og
dyrket over natten ved 37°C. Inkubert vertsbakterie ble deretter fortynnet (1/10) med
naringsbuljong og satt til videre inkubering i ristemaskin ved 37°C til vertsbakterien hadde
nadd eksponentiell fase, ca. 2-4 timer. - S.t.28B kan kun infisere vertsbakterien i den
eksponentielle fasen.

| falge Allestam and Carlander (2000) skulle det ved propagering av ny viruslgsning veere et
forhold pa 1/200 mellom fag og vertshakterie slik at et tilstrekkelig antall bakterieceller er
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tilgjengelig for infisering. Basert pa metoden i Allestam and Carlander (2000) ble det
ekstrahert ut 1,25 ml med fortynningsfaktor 102 av eksisterende faglgsning med
konsentrasjon 10° pfu/ml. Forholdet blir da med antatt konsentrasjon av Salmonella
Typhimurium type 5 i eksponentiell vekst

1,25mL x 107 /27,5mL x (~108)~1/200.

Den propagerte lgsningen av Salmonella Typhimurium 28B ble etter inkubasjon ved 37 °C i
ca. 4 timer, tilsatt kloroform for a nedbryte aktive bakterieceller og frigjgre bakteriofagene i
cellene. Etter lysering av bakteriecellene ble lysatet sentrifugert ved 3400 rpm slik at
bakteriecellen ble utskilt som bunnfall. Supernatanten ble ved steril arbeidsmate filtrert
gjennom 0,45 um sproytefilter over pa 250ml glassflasker for langsiktig oppbevaring.

For mer detaljert beskrivelse av fremgangsmate kan Allestam and Carlander (2000) benyttes.
Denne fremgangsmaten er benyttet kun som veiledende under dette arbeidet.

3.4.2 Analysering
For & estimere konsentrasjonen i supernatant til den propagerte lgsningen med Salmonella
Typhimurium 28B ble det utfert en kvantifisering av plakk ved bruk av dobbelagar metoden
beskrevet i Allestam and Carlander (2000). Utfgrelsen har avviket noe fra beskrevet metode,
men prinsippet er fulgt.

1. Petriskaler hadde blitt forhandsstept med KPG-agar av Arve Heistad sin assistent.

2. Softagar pa 100ml glassflasker ble kokt i vannbad og satt i varmeskap. Deretter ble 4
ml softagar tilsatt i 50 ml Nunc sentrifugeringsrar av plast og satt i et vannbad innstilt
pa 55°C.

3. Supernatant ble fortynnet opptil en fortynningsfaktor pa 10° (1ml supernatant og 9m|
NaCl 0,9%).

4. Av fortynning 107 til 10 ble det ekstrahert ut 0,5 ml som ble tilsatt Nunc-rgrene med
softagar. Deretter 0,5 ml lgsning av vertshakterien. Vurdering av rekkefglgen er basert
pa varmetoleransen til S.t.28B.

5. Nunc-rgrene ble lett omrgrt med en vibrator for a sikre fullstendig blanding.

6. Lasningen i Nunc-rgret matte helles i petriskalen far softagaren hadde begynt 4 stivne.
Under fordelingen matte klumper eller luftbobler unngas pa petriskalene. For &
forhindre kondens ble lokkene satt kun halvveis pa til lgsningen hadde stivnet.

7. Petriskalene ble innpakket i plast og inkubert opp-ned ved 37 °C i ca. 20 timer.

8. Kvantifisering av plakk ble utfart etter inkubasjon. Petriskal med fortynning 10° ga 4
plakk, og ble multiplisert med 2 grunnet at det ble tilsatt 0,5mL lgsning av S.t.28B,
som gir 8x10° pfu/ml. Denne konsentrasjonen er antatt & veere ok, siden
konsentrasjonen er sa nare det som star i Allestam and Carlander (2000), 10%°.

Tilsvarende fremgangsmate ble benyttet i analysen av innlgp- og utlgpskonsentrasjon av
S.t.28B i filterkolonnene under forsgket. Prgvene fra forsgket ble analysert med
fortynningsfaktorer samsvarende med tilsatt konsentrasjon av S.t.28B til systemet og antatt
log reduksjon som var a forvente, basert pa resultatet under Reiakvam (2016) sin studie av
kolonnene.
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3.4.3 Statistikkberegninger benyttet for bestemmelse av konsentrasjon
For & vurdere resultatene fra analysen var det gnskelig & benytte programmet Minitab til
utfagre de statistiske analysene pa prevene, men siden utvalget av praver er av mindre
starrelser vil ikke en normalfordelingstest i Minitab bekrefte hypotesen om at pravene er
normalfordelt. Derfor utfgres den statistiske analysen av prevene i Excel.

Viruskonsentrasjonen p er mélt n antall ganger og sett bort i fra systematiske malefeil under
forseket er forventningsverdien lik den virkelige konsentrasjonen p. Som estimator for p
benyttes X for det ukjente gjennomsnittet av de n antall virusanalysene gitt i formel 1 (Erstad
et al., 2006).

Formel 4
Det empirisk standardavvik S gitt ved formel 2 og er en estimator for 62 som tilsier
ngyaktigheten ved malemetoden og angir spredningen pa dataene (Erstad et al., 2006).
1 n _
Formel 5

Standardfeilen (SE) til det kalkulert gjennomsnitt i formel 3 estimerer hvor stor variasjonen til
kalkulert gjennomsnittet kan veere. Denne vil kunne synke om det hadde veert flere malinger
med mindre spredning (Erstad et al., 2006).

o 5
Vn

Formel 6

Relativ standardfeil (RSE) i formel 4 er standardfeil presentert som en fraksjon av kalkulert
gjennomsnitt, uttrykt ved prosent. Overstiger RSE med 25% vil det vere for stor usikkerhet i
det kalkulerte gjennomsnittet og bgr med det brukes med aktsomhet da det kan veere forskyldt
av prevetakningsfeil (Harper, 2005).
SE
RSE = —
X

Formel 7
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| de fleste tilfeller ma n vaere minst 30 for at tilnsermingen til et konfidensintervall (Cl) skal
veere tilfredsstillende, med andre ord kan det ikke med n under 30 bevises at hypotesen om at
malingene har en normalfordeling (Erstad et al., 2006). Det kan derimot antas at malingene er
normalfordelt og foreligger innenfor et 95% CI etter formel 6. Et kortere intervall gir
malingen en starre sikkerhet enn om det benyttes et kortere intervall (Bjernstad, 2017).

CI95% = X + 1,96 X Sy

Formel 8

3.4.4 Tilsetting av Salmonella Typhimurium 28B
Modellorganismen ble tilfart systemet 07.02.17 kl. 06:00 i en beregnet konsentrasjon pa ca.
2x10° pfu/ml. Beregnet konsentrasjon tilfart systemet tok hensyn til forventet logreduksjon i
kolonnene slik at en fortynningsfaktor under analysen av prgvene kunne antas lettere.
Beregningen er basert pa forholdet mellom mengde Igsning av modellorganismen og den
mengde biologisk renset gravann som tilfares kolonnene, det vil si gnsket forhold mellom
Izsning av modellorganisme og biologisk renset gréavann var ca. 2,5x107 basert pa
konsentrasjonen til Igsning av S.t.28B pa 8x10° pfu/ml.

Lgsningen av modellorganismen ble tilfgrt i en 2001 dunk oppsatt ved anlegget. For a bedre
fordelingen av lgsningen i vannmassen ble noe av vannmassen helt oppi dunken etter tilfaring
av lgsning. Omraring ble ogsa foretatt med en vasket kjepp.

Transporteringen fra oppsatt 2001 dunk til system ble gjort ved & benytte sentrifugalpumpen
beskrevet i figur 3 under punkt (2). Pumpen ble flyttet fra punkt (2) til oppsatt 2001 dunk, og
styrt manuelt under forsgket. Resten av oppsettet falger det opprinnelige anlegget i figur 3.
Alt benyttet utstyr ble rengjort far oppstart.

Alle atte peristaltiske pumper i punkt (5) i figur 3, ble regulert til & gi en mengde pa 36 I/d,
med en fordeling utover dggnet pa 24 timer, tilsvarende 1,5 I/t ~ 25 ml/min.

Det ble foretatt 6 prevetakninger den 07.02.17 av innlgpet til filterkolonnene ved
tidspunktene; 0600, 0930, 1300, 1630, 2000 og 2400. Innlgpet til filterkolonnene tilsvarer
punkt (4) i figur 3. Tilsvarende ble det utfert tre malinger av utlgpet til filterkolonnene ved tre
tidspunkter som er anslatt til & veere kolonnene sin steady state, det vil si nar kolonnene har
nadd et slikt metningspunkt at det er gitt minst 2xporevolum til filtermassene. Dette punktet
er estimert til & vaere etter ca. 15 timer pa bakgrunn av oppholdstiden til Reiakvam (2016).
Pravetakning av filterkolonnene ble satt ved 16, 17 og 18 timer etter tilfarsel av
modellorganismen. Metoden vil gi en kurve lik Langmuir Isotherm model.

Etter 18 timer frakobles tilfgrselen av modellorganismen og PLC til AO2 opptar sin syklus
med tilfarsel av biologisk renset gravann. Det er fra dette tidspunktet foretatt en rekke
malinger med intervall pa ca.7-12 time, med de hyppigste malingene i timene etter avsluttet
tilfarsel av modellorganismen. Malingene av den synkende konsentrasjon til
modellorganisme i filterkolonnene gir regresjonen i kurven i figur 25.
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3.4.5 Simulert regnskyll
Tidspunktet for simuleringen av regnskyll hadde som formal & vere i det tidspunkt der
gjenvaerende konsentrasjon av modellorganismen var lav nok til & vere under
deteksjonsgrense, med andre ord der kurven har sin minima i regresjonen. Dette tidspunktet
ble antatt & vaere 10.02.17 ca.k1.1000, 76 timer etter tilfarsel av modellorganisme til
filterkolonnene.

Malingen av desorpsjonen til modellorganismen ble utfgrt etter oppholdstiden i studien til
Reiakvam (2016), grunnet at ny tracer-test var utsatt til senere. Hovedmalet bak
prgvetakningen var a fa med maksima for desorpsjon i pravepunktene.

Tilfarselen av regnvannet ble bestemt a skulle veere via de peristaltiske pumpene iblandet
utlgpsvannet fra biofilteret, forholdet mellom de to veeskene var 50/50, som sammenlagt gir
2,916 I/t. Valgt framgangsmate var for a forhindre en eventuell kortslutning av vannstrammen
mot veggen av kolonnen, som kunne veere tilfellet dersom en vannkanne skulle ha distribuert
regnvannet over kolonnen sitt filterareal. Regnskyllet hadde en mengde pé 1,458 I/t i en
varighet pa 1 time, som tilsvarer infiltrert nedbgrsmengde pa 5,71mm/t. Malt ledningsevne til
blandet regnvann og utlgpsvann fra biofilter var 138 pS/cm med en pH pa 7,44. Temperatur
pa blandingsvasken var 11,1 °C.

3.4.6 Regnvann
Regnvannet som ble brukt i forsgket er oppsamlet takvann fra en 2 maneder periode for
utfaring av forsgket. Tilfart regnvann til kolonnene var 1,458 I/t i en time, dette tilsvarer mm
infiltrert nedbar, I, med utgangspunkt i volumet av kolonnen

7 X 0,285%h = 0,001458m3 som gir h = 0,00571m=5,71mm.

For a bestemme gjentaksintervallet for tilfart mengde er det blitt gjort estimeringer pa
bakgrunn av vannbalansen i formel 1, hvor det tas hgyde for at omradet det fiktive
nedbgrfeltet befinner seq i tilsvarer det som i tabell 2 er a egne som boligomrade med
familier. Det fastsettes derfor en avrenningskoeffisient $=0,6, med andre ord avrenningen
tilsvarer 60% av nedbgrsmengden som er tilfert. Jamfart med dette kan nedbarfeltet veere
tilnsermet det & finne i As, Akershus. Lokalisasjonen As skaper dermed grunnlaget for
bidraget av evapotranspirasjon til formel 1, vannbalansen. Det benyttes en nylig
nedbgrhendelse, med data hentet fra SeNorge.no (2017) som grunnlag for
evapotranspirasjonen. Det er da gitt i vedlegg A2 at fordampningen var under den aktuelle
nedbgrhendelsen ca.1 mm og avrenningen under 5 mm, og med et mer eksakt tall pa nedber
hentet fra Yr.no (2017a) pa 6,4 mm nedber under valgt nedbgrhendelsen, gir det i formel 9
hvor stor infiltrert vannmengde er. Det antas da at mengde infiltrert nedbgr gjenstar som siste
prosentandel.

N=Q+E+I1=06+016+4+0,24=1 Formel9

Pa bakgrunn av formel 1 bestemmes fiktiv nedber til a bli

N =2 = 23 79mm.
0,24

| falge vedlegg A1 tilsvarer nedbgrsmengden a ha et gjentaksintervall pa ca.5 ar
(Meteorologisk institutt, 2014).
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3.4.7 Desorpsjon av S.t.28B fra filtermassene
Restkonsentrasjon av modellorganismen far simulering av regnvann medfgrte at det matte
utfares en interpolering av kurven i figur 25 for a kunne avgjare hvor stor andel av
modellorganismen som ble desorbert under det simulerte regnskyllet.

Kurvetilpassingene for hver enkelt kolonne er a finne i vedlegg B1. Kurvetilpassingen er
utfart ved hjelp av excel.

Estimeringen av arealer ble utfart ved hjelp av GISline, der differansen mellom virkelig kurve
og interpolert kurve gir arealet for desorpsjon av S.t.28B fra kolonnen ved det tidsintervallet.
Avrealet under kurvetilpassingen er en tilnerming av resterende konsentrasjon av
modellorganismen i filtermassen ved det tidspunkt. Andelen desorpsjon blir da utledet
innenfor tidsintervallet til arealet og angir en prosentandel av den totale konsentrasjonen med
nedber, dermed gis det et forholdstall pa hvor stor effekt regnskyllet har ved det tidspunktet
basert pa hva som er forventet konsentrasjon. Avgrensning av arealet ble funnet ved
skjeeringspunktet der kurvene krysset. I de tilfeller hvor interpolert kurve og virkelig kurve
ikke fikk skjeeringspunkt, ble et fiktivt skjeeringspunkt satt med utgangspunkt i startpunkt for
simulert nedbgr, time 76. Eksempel pa metode i figur 12, resterende arealer er a finne i
vedlegg B. Endepunkt for arealet matte bli med siste maling, time 84.

Skjaeringspunkt mellom

kurvene. Virkelig kurve
104 \ : 105
By Y81 W2 —— Vi 16
' 4 i‘ v A=0 68 ;
|
Kurvetilpasset
kurve
B1 UNDER
A=10.84
S2 B2
i v

»

11,52

Desorpsjon (%) = % 100 = 5,90%

Figur 12: Utarbeidet arealberegning i GISLINE for kolonne B1. Forholdet mellom arealene
angir estimert desorpsjon av S.t.28B som prosentandel av total konsentrasjon.
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3.5Fosfor
| arbeidet med fosfor ble nedbgrsmengde beregnet far tilsetning til systemet for 4 lettere a
kunne definere nedbgren.

3.5.1 Valg av nedbgrsmengde — fosforutlekking
Mengde tilfart regnvann ble fastsatt pa bakgrunn av ekstremnedber over en lengre periode, og
derfor er det tatt utgangspunkt i Hordaland som en fiktiv lokasjon for uthenting av data fra
SeNorge.no (2017) sett i vedlegg... Valgt dato for dataene som legges til grunn for a beregne
bidraget av de forskjellige leddene i vannbalansen, formel 9, er basert pa datoen for
rekordnedbgr hentet fra Yr.no (2017b) i vedlegg A3. Bidragene beregnes da ut i fra en
nedbgrsmengde pa 163,3mm over et intervall pa 12 timer hentet fra I\VF-kurve tilhgrende
malestasjon i Hordaland, funnet hos Norsk Klimaservicesenter (2017).

N=Q+E+1=0654+0074+028=1
I =N Xx0,28 =163,3mm x 0,28 = 45,724mm

Dette tilsvarer tilfart mengde regnvann til kolonne
_ — 3 — [ l
V =m x0,2852 x 0,0457 = 0,0117 ™"/, ... . = 0,97/ ~1%/,

3.5.2 Tilsetting av regnvann for fosforutlekking
Betingelsene i forsgket ble at filterkolonnen hadde fatt hvile i ca. tre uker, etter siste tilfarsel
av biologisk renset gravann under normal drift. Filterkolonnene var & kunne betraktes som
noe «tarrex». Dette gir at eksperimentet tar utgangspunkt fra virkeligheten i en type sekundaer
bolig, hvor beboere er ferdig med sitt opphold og har vendt tilbake til primarbolig.

Regnvannet ble oppbevart i en 200 | plast dunk oppsatt neer filterkolonnene. Regnvannet ble
transportert til distribusjonsbgtten pa veggen ved hjelp av sentrifugalpumpen som opprinnelig
er punkt (2) i figur 7. Fordelingen videre til filterkolonnene ble styrt av de atte
forhandsinnstilte peristaltiske pumpene, hver satt til & levere 1 I/t (16,7 ml/min).

Regnvannet i distribusjonshgtten (innlgpet til kolonnene) hadde en ledningsevne (EC) pa 56
uS/cm og en pH pa 5,61 ved oppstart. Temperaturen til regnvannet var 19,1°C, antakeligvis
influert av systemet rundt. Parameterne EC og pH gikk gradvis nedover med tiden.
Forklaringen bak dette er at det var ikke muligheter til & fullstendig rengjere slangene ned i
kolonnene uten a forstyrre filtermassen, det ble derfor valgt a ikke spyle ren
prgvetakningsslangen for a kunne ha opprettholde en feilfaktor pa vannet inn. Alle andre deler
ble rengjort med vann sa langt det gjorde seg mulig far forsgket. Det ble allikevel observert
under eksperimentet at enkelte tilfgrselslanger, slanger mellom punkt (5) og filterkolonner i
figur 4, opplevde noe sma driftsproblemer med gjentetting. Anlegget hadde tilsyn under hele
forsgket. Utlgpsvannet til kolonnene varierte noe under forsgket. | starten hadde enkelte av
kolonnenes utlgpsvann mer turbiditet.

3.5.3 Analysering av fosforutlekking
Oppstart av prevetakningen ble 1,5-2 timer etter start av tilfersel med regnvann. Deretter ble
prgvetakning foretatt ca. hver pafalgende time. Siste stikkpragve ble foretatt etter stopp av
tilfarsel. Under forsgket ble vannmengden ut av anlegget oppsamlet og tatt en blandprgve av.
Tilsvarende ble utfart for videre drenering av kolonnene, den tiden nar vannmengden ut ble
forholdsvis lav. Oppsamlingen av drenert vann fikk paga til dagen etter.
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Det ble benyttet analysesett LCK 349 fra Hach Lange til & bestemme total
fosforkonsentrasjonen.

Analysemetoden ble utfart i henhold til bruksanvisningen inne i pakningen. Prgvene var
ufiltrerte og gjennomgikk en varmebehandling ved 100°C i 60 minutter slik at tot-P kunne
avleses. Maskinen leste av strekkode og skulle ikke innstilles.

| ettertid ble det oppdaget at maskinen skulle ha veert omstilt. Grunnet at tidligere fosfor
resultater er vist som PO4-P. En omregning matte utfares slik at PO4* ble omgjort til PO4-P,
for en sammenligning. Omregningen tok utgangspunkt i vekten til «orthofosfat» (PO4>) opp
mot vekten til «orthofosfat som fosfor» (POs-P), der PO4* er 3,06 tyngre enn PO4-P, forskyldt
av molekylvekt. Av den grunn divideres malingene pa 3,06 (Dabkowski and White, 2015).

I tillegg ble turbiditet, pH og ledningsevne malt for hver prave for a kontrollere om verdiene
har noe korrelasjon med desorpsjonen.

3.5.4 Desorpsjon av fosfor
Pa tilsvarende mate som for forsgket med desorpsjon av virus, har arealet som estimerer
desorpsjon blitt beregnet i GISline. Desorpsjonsarealet til hver av kolonnene er differansen
mellom innlgpskurven og kurven med tilhgrende utlgpskonsentrasjoner for aktuell kolonne.
Innlgpskurven har blitt kurvetilpasset i Excel, vedlagt i vedlegg B2. I tillegg er et
dreneringsareal beregnet. Dreneringsarealet er et tilskytende areal av det desorpsjonsarealet
som kom under simuleringen. Dreneringsarealet er beregnet ut i fra
gjennomsnittskonsentrasjonen av oppsamlet vann etter avsluttet nedbgr, forutsatt at
dreneringen av kolonnen var endt etter tre timer med utgangspunkt i oppholdstid og at noe
vann vil vaere gjenverende i kolonnene.

For & kunne sammenligne med akkumulert mengde fosfor i filtermassene er det forsgkt pa et
oppsett av massebalanse, med utgangspunkt i innlgps-/utlgpsverdier for hver kolonne over
tiden anlegget har veert i drift. Metoden er ansett av Eveborn et al. (2012) som en grei
tilneerming for & estimere langtids fjerning av fosfor i felt, og dermed ogsa en massebalanse.

Akkumulert mengde i filtermassen ble ansett a veere differansen mellom innlgp og utlgp over
tid. Arealet mellom innlgp og utlap er beregnet i GISline, og tidsaksen er omgjort til timer for
a kunne sammenlignes med desorpsjonen. Grunnet at anlegget er i drift ca.15 timer i dagnet,
er et dggn fastsatt til & inneholde 15 timer i stedet for et dagns virkelige tid.
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4.Resultater

4.1 Tracer-test

IS
o

)
3

Tracer-test
850

800
750
700
650
600
550
500

450 /7/7/
400
0 100 200 300 400 500 600

Tid etter tilsetning(min)
Al A2 Bl B2 C1 Cc2 D1

700

D2

Figur 13: Sporstoff-test utfgrt 23.03.17. Det er benyttet NaCl som tracer og innlgpet har hatt
en tilforsel pd gjennomsnittlig 855 uS/cm, med en mengde pa 1,5 I/t.
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Figur 14: Kurve av tracer-test med forholdet C/Co mot tid etter tilsatt NaCl.
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Gjennombruddskurven avviker fra sluttverdi pa C/CO verdi av 1, og starter over verdien 0
grunnet at NaCl ble blandet med utlgpsvann fra biofilter, dette gir i vannet som er benyttet til
gjennombruddskurven en sammensetning av bade adsorberende, ikke adsorberende og
bionedbrytbare organiske bestander i vannet (Snoeyink and Summers, 1999).

Tabell 8: Omtrentlig oppholdstid i de ulike kolonnene. Under denne studien var det benyttet 1,5 I/t, under
Reiakvam (2016) 2,5 I/t (67% hgyere hydraulisk belastning).

Al A2 Bl B2 Cl C2 D1 D2
Tid 450+ 445 413 340 251 311 309 331
Tso 210 220 340 350 320 400 180 240
(Reiakvam,
2016)

Kolonne Al fikk under tracer-test en oppstuvning, men viser ikke kortslutning av stremning
hvorpa forholdet mellom C/Co ville fort ha steget til tilnsermet 1. | stedet viste kurven til Al
en sakte stigning i EC som gir Al en forlenget oppholdstid.

4.2 Standardparametere

4.2.1 Organisk materiale
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Figur 15: Renseeffekt av organisk materiale. Malemetode er KOF.

Malingene for BOFs var under deteksjonsgrense. Det eksisterer kun en maling den 28.03.2017
med verdi 43,7 mg O/l for innlgp til kolonner, utlgpskonsentrasjon er under
deteksjonsgrense.

50



4.2.2 Farge
Renseeffekt mg Pt/
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Figur 16: Renseeffekt av farge ved tre forskjellige datoer.

Maling av farge er en analysemetode for organisk materiale. Med gkt farge foreligger det mer
organisk materiale i gravannet (@degaard et al., 2012). Konsentrasjonen farge virker a
stemme overens for renseeffekten av organisk materiale.

4.2.3 Turbiditet

Renseeffekt turbiditet
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Figur 17: Renseeffekt turbiditet.

Dato 01.03.2017 avviker fra resterende datoer. Det kan ikke verifiseres om mengden
tilskytende partikler er forskyldt en Igsrivelse fra filtermassen eller om det kan komme
fra utlgpet. Det er observert at utlgpsrar kan avgi partikler.
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4.2.4 Suspendert stoff
Renseeffekt SS
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Figur 18: Renseeffekt av SS

Det kan ikke verifiseres om mengden tilskytende SS i utlgpet er forskyldt lgsrivelse
fra filtermassen, eller om det kan komme fra utlgpsrgret. Imidlertid er utlgpsrar noe
begrodd. Reiakvam (2016) uttalte i sin studie at det der ogsa hadde blitt noen
negative tall, forskyldt av fuktighet i filteret. Feilfaktoren forsvant med tarking av
filteret i tarkeovn. Det er uvisst om filteret benyttet til analyse er tarket. Reiakvam
(2016) hadde i sine resultater en gjennomsnitt konsentrasjon pa 0,8-2,4 mg/l for
kolonnene. Konsentrasjonen na ligger mellom 8,5-32,5 mgl/l.

4.2.5 Total fosfor

Renseeffekt P
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Figur 19: Renseeffekten for fosfor i kolonnene. Periode 1.2016 og 2.2016 er uthentet fra
Reiakvam (2016).
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Renseeffekten av fosfor synes a avta for hver periode. Periodene 1 og 2 i 2016
bestar av blandpraver for hver type filterkolonne, det er ikke blitt skilt mellom
replikaer i den perioden.

4.2.6 Total nitrogen
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Figur 20: Innlgps- og utlgpskonsentrasjoner av total nitrogen

B-kolonner har hatt ved to av tre tilfeller hgyere konsentrasjon av tot-N i utlgpet,
starrelsesforholdet mellom innlgp og utlap er sterre ved lavere konsentrasjoner.

4.2.7 E.coli/ Total koliforme bakterier (TKB)

E.coli Log,, reduksjon
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Figur 21: Sammenstilling av retensjonsevnen til kolonnene for 2017 og for to testperioder i
aret 2016 under studien til Reiakvam (2016). Under prgvetakningen kontrolleres
tilfarselsmengde av PLC til anlegget. Analyse av pravene er for begge Colilert®-18, Quanti-
Tray®/2000.
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Log,, reduksjon TKB
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Figur 22: Sammenstilling av retensjonsevnen til kolonnen for 2017 og for to testperioder i
aret 2016 under studien til Reiakvam (2016). Under prgvetakningen kontrolleres
tilferselsmengde av PLC til anlegget.

4.2.8 Salmonella Typhimurium 28B
S.t.28B Log,, reduksjon
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Figur 23: Sammenstilling av retensjonsevnen til kolonnene for denne studien i 2017 og fra
studien til Reiakvam (2016). Tilfgrselsmengde er for 2016 2,5 I/t, og for 2017 1,5l/t.
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4.2.9 Elektrisk ledningsevne
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Figur 24: Elektrisk ledningsevne (EC) for innlgp og filterkolonner.

Den elektriske ledningsevnene er noksa stabil for innlgpet, og utlgpet til kolonnene
varierer tilsynelatende i trad med innlgpet. Kolonne Al og A2 har imidlertid fatt en
senkning i EC.

4.2.10pH

Tabell 9: Gjennomsnittlig pH for innlgp og filterkolonner.

| [Innlgp | A1 A2 B1 B2 c1 2 D1 D2
| X | 7.20| 745| 719 720 730| 7.00| 7.05| 7.55| 7.58
| RSE | 0%| 1% 1%| 1%| 3%| 2%| 3% 1% 0%

Gjennomsnittlig pH til kolonnene er a anse som sikker da relativ standard error
variere for kolonnene mellom 0 og 3%.
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4.3 Salmonella Typhimurium 28B

Eksperiment med S.t.28B i sin helhet

Logl0 PFU/ml
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Figur 25: Kurven skisser hvordan tilfarselen av S.t.28B har blitt utfert. Ved steady state er det
antatt  veere utskiftning lik 2porevolum. Regresjonen er etter avsluttet tilfarsel, med synkende
konsentrasjon av modellorganisme. Forsgket avsluttes med simulert nedbgr. Steady state er
anslatt til & veere mellom 15-18 timer. Simulert nedber starter ved time 76 med varighet pa en
time.

4.3.1 Desorpsjon av S.t.28B
Med utgangspunkt i vedlegg B og vedlegg A (sammenstilling av virkelig kurve og interpolert
kurve) star beregnet prosentandel lgsrivelse av S.t.28B potensielt forarsaket av nedbgr i tabell
10. Replikaene i B viser en noe samsvarende tendens til desorpsjon. Resterende kolonner
avviker relativt mye fra sin replika. Kolonne Al fikk oppstuvning under forsgket. Kolonne C2
er eneste kolonne som ikke ga en gkt konsentrasjon av S.t.28B i utlgpet, det vil si en
konsentrasjon over interpolert verdi for konsentrasjon.

Tabell 10: Beregnet andel lgsrivelse av S.t.28B som en effekt av nedbgr. Beregningen tar
utgangspunkt i areal tilhgrende konsentrasjon S.t.28B igjen i infiltrasjonskolonnen.
Desorpsjonen er & betrakte som en prosentandel av total konsentrasjon med nedbgr, og angir
dermed den effekt nedbgren gir i tillegg.

Kolonne Areal under Areal fremskapt av Desorpsjon

interpolert kurve simulert nedbgr (%)

Al 26,3 -1,60 (under) NA

A2 6,03 0,34 5,34

Bl 10,84 0,68 5,90

B2 17,69 1,21 6,40

Cl 8,03 0,32 3,83

C2 -2,57 (under) NA

D1 16,37 2,96 15,31

D2 9,95 0,44 4,23
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4.4 Desorpsjon av fosfor

Diagramtittel

——Al —8—A2 —e—Bl1 B2 —e—Cl —e—C2 —e—Dl1 —e—D2 —e—Innlgp

Figur 26: Tot-P konsentrasjon i innlgp og utlgp av kolonner (mg/l).

For & utfgre en massebalanse av fosfor er det tatt utgangspunkt i innlgp- og
utlgpskurvene over tid. Tidsaksen ble omgjort til timer, men opptegnet figur i GISline
var for stor til & gjengis som figur.
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Figur 27: Desorpsjon av fosfor som en effekt av nedbgr.
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Tabell 11: Beregnet andel desorpsjon av tot-P som en effekt av nedbar.

Kolonne Areal basert pa Areal fremskapt av Desorpsjon
massebalanse simulert nedbgr (%0)
Al 1529,57 1,6+0,612dren.=2,212 1,45
A2 2025,68 0,64+0,231 0,43
dren.:0,871
Bl 2812,57 0,06+0,207 0,09
dren.:0,267
B2 2914,04 0,11+0,24 dren.=0,35 0,12
Cl 2764,22 0,132 dren. Adsorpsjon
inntraff+0,132
C2 2396,60 0,042 gren. Adsorpsjon
inntraff+0,042
D1 1935,94 0,73+0,384 0,57
dren.:1,114
D2 2029,73 1,22+0,519 dren. 0,86

Desorpsjonen er oppgitt som %o andel av kalkulert akkumulert fosfor i filtermassen over tid.
C-kolonner fikk en adsorpsjon under nedbgrsimuleringen, men fikk desorpsjon etter stopp av
simulering, angitt som dreneringsareal (dren.).

B-kolonner har minst differanse fra sin replika. A-kolonner avviker mest fra sin replika. Al
fikk ingen oppstuvning under forsgket.
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5.Diskusjon

5.1 Tracer-test

Tracer-teste som ble utfgrt viser at det har blitt en relativ stor forskjell pa oppholdstiden i
tabell 8 mellom kolonnereplikaene, for utenom D-kolonnene. Dette kan tyde pa at det er
eventuelle sma kortslutninger inne i filtermassen. For kolonner A og B var det i 2016 minimal
differanse i oppholdstiden mellom replikaene, sa arsaken ma ha kommet i ettertid.

Tilsvarende har C-kolonnene beholdt den differensierte oppholdstiden fra 2016, men har
imidlertid fatt en lavere oppholdstid under driftsperioden pa over ett ar. Tatt i betraktning at
volumstrgmmen er 67% redusert i tracer-testen utfart i 2017, gir dette en relativ klar
indikasjon pa at det er noe forstyrrelser i filtermassen siden oppholdstiden har gatt ned.

D-kolonnene er de eneste som har fatt minsket sin differanse seg i mellom, og det kan tenkes
at systemet inne i kolonnen har pa den mate fatt eliminert flere av stramningene som foregikk
i makroporene.

Kolonne Al fikk oppstuvning under utferingen av tracer-testen og spekulasjonen er at
kolonnen har fatt en gjentetning som gir synlig effekt, potensielt kan biomasse veere arsaken.
Begrunnelsen for tanken er at kolonne Al viste ikke en umiddelbar gkning i ledningsevne,
men en sveaert sakte stigning i EC-verdi. Dette gjenskaper et bildet hvor vannmengden stoppes
av biomassen og gir en dispersjon av vannmengden gjennom massene og dermed en
fortynning av konsentrasjonen. Av den grunn ma gjentettingen veere lokalisert et stykke over
utlgpsraret. Det er rimelig a tro at kolonne A1 gjenspeiler en aktuell situasjon som er a finne
ute i felt pa eldre anlegg.

Et forsgk pa & interpolere kurven til Al ble gjort, men R? koeffisienten fikk for liten verdi og
kurvetilpassingen er derfor & anses som lite ngyaktig.

Oppbygging av kolonnene har blitt utfart med en geotekstilduk mellom filterlagene (Eregno,
2017Db). Dette ble utfart for forfatter sin studie av kolonnene og en fullstendig forklaring er
derfor vanskelig & gi. Imidlertid med multiple tekstilduker i oppbygningen (figur 28), mellom
hver type filtermasse, vil det kunne skape fordrgyninger av saltkonsentrasjonen gjennom
filtermassen og en kortslutning av stramningen blir dermed vanskeligere tyde.

Ettersom duken blir
tettere av biomasse, far
grdvannet endret

stramningsmgnster og
blir presset ut mot

Imidlertid skaper neste
duk en fordrgyning.

Figur 28: Skisse av antatt stramningsmgnster for kolonner med multiple geotekstilduker.
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5.2 Standardparametere

| tabell 5 er gjennomsnittlig innlgpskonsentrasjon til kolonnene angitt for tre forskjellige
perioder. | denne perioden har samtlige parameter fatt en fordobling i sin konsentrasjon noe
som pafarer filterkolonnene en dobbel belastning.

5.2.1 Organisk materiale
Det organiske materiale er nesten opptil tre ganger sa mye i innlgpet til kolonnene enn det var
i 2016 (tabell 5), og vil derfor trolig affektere retensjonsevnen til filtermaterialene. Basert pa
noen fa malinger i figur 15 indikeres det hvilken av kolonnene som opptar mest organisk
materiale. Det eksisterer kun malinger av KOF siden biologisk nedbrytbart materiale var for
starste parten under deteksjonsgrense ved innlgp til kolonnene. En registrert
innlgpskonsentrasjon er pa 43,7 mg O/l med en utlgpskonsentrasjon under
deteksjonsgrensen. Av den grunn kan det anses at kolonnene har rikelig med mikroorganismer
for biologisk nedbrytning av organisk materiale, men kolonnene kan ikke skilles etter hvilken
som har best substans av mikroorganismer. Det er ikke blitt utfgrt noen nitrat malinger.

Resultatene for KOF i figur 15 angir et skille for kolonnene hvor B-kolonnene reduserer best
det organiske materialet, etterfulgt av D-kolonnene. B-kolonnene har tilsvarende best
retensjon av suspendert stoff og det kan antas at last- og partikulaert organisk materiale blir
bade adsorbert og fysisk tilbakeholdt.

Verdiene for en hgyere konsentrasjon av SS i utlgpet enn innlgpet av kolonnene kan ikke
verifiseres siden forfatter selv ikke har tatt prgven, men det er oppdaget at utlgpsrer kan avgi
partikler under andre eksperimenter, i tillegg som nevnt tidligere er det ikke sikkert at filteret
har blitt tarket i en tarkeovn for bruk.

Renseeffekten til fargetall ser tilneermet ut til & stemme overens med renseeffekten av
organisk materiale. For kolonnene med Igsmasse kan avviket med fargetall i forhold til
organisk materiale skyldes en forsterket farge grunnet assosiasjonen med jern (ddegaard et
al., 2012).

For A-kolonner er renseeffekten for organisk materiale, farge, SS og turbiditet noe lavere enn
for resterende kolonner og det kan tyde pa at kolonnene avgir noe partikulert organisk
materiale, sett parameterne under ett.

5.2.2 pH
pH til kolonnene er a regne som stabil, og alle ligger mellom 7-7,5. Det vil derfor vare lite
som pavirker mikroorganismene sine egenskaper i det intervallet. Det er imidlertid ikke
definert noe isoelektrisk punkt for filtermassene, sa det kan ikke angis om malt pH har en
effekt pa de forskijellige typene filtermaterialer.

5.2.3 Total fosfor
Tilstanden pa filtermassene viser i figur 19 at adsorpsjon virker over tid a tiltrer i mindre grad
hos samtlige. Av filtermassene er det B-kolonnene og C-kolonnene som har best retensjon av
fosfor, under ogsa denne perioden. Det kan ha en sammenheng med det potensielle antall
kompleksbindinger som finnes i lasmasse-materialet i kolonnen, det vil si metalloksider som
foreligger i jorden. Av resultatene er det tydelig at hydroksidene av Fe og Al har en relativ
betydning for retensjon av fosfor, og lgsmasse-materialet i B og C ble ansett av Reiakvam
(2016) a ha en rustbrun farge.
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Ved & sammenlikne kolonne A2 og B, og den forskjellen mellom kolonnene (B-kolonner
ytterlige 15 cm Igsmasse enn A2), vil indikerer hvor stor andel av retensjon som potensielt
tiltrer i lasmasse-laget i dette tilfellet. Tatt i betraktning at oppholdstiden til A2 er relativ
lengre enn for B-kolonner, bekrefter teorien at det er avgjgrende hva slags egenskaper
filtermassen har for retensjon av P, som gar foran den pavirkningen kontakttiden utgjar.

| D-kolonner er starste andelen av filtermassen knust stein, men med et overlag av 30 cm
Filtralite. For A2 bestar filtermassen av 15 cm Filtralite. Filtralite har i motsetning til knust
stein en god andel med metallhydroksider som kan komplekshindes med fosforet, ogsa her
understrekes det at fosforet har potensielle flere muligheter for kjemiske sorpsjoner grunnet
gkt overflateareal i D-kolonne, sett at det ikke er noen forstyrrelser i A2 kolonnen som gjar at
den avviker.

Mellom kolonnenes replikaer er det A-kolonnene som har sterst differanse pa retensjon av
fosfor, der kolonne Al har over 10% mindre renseeffekt enn replikaen A2. Kolonne Al har
under perioden hatt synlige oppstuvninger over filtermassen, og pa bakgrunn av
oppbygningen til disse kolonnene, er det mest sannsynlig at Filtralite grunnet sitt innhold av
metalloksider er det materialet som primeert star for retensjon av fosfor i denne kolonnen, og
med den antakelse kan en estimere hvor en potensielt gjentetting befinner seg — i grensesjiktet
mellom fin sand og Filtralite. Medfart blir Filtralite gjentatte ganger staende i mettet forhold,
0g om det tiltrer over lengre tid kan anoksiske forhold gi en reduksjon i jernkompleksene som
vil frigi fosfor.

A-kolonnene har en vesentlig lavere renseeffekt av bade tot-P og organisk materiale og avgir
derfor antakeligvis mer organisk bundet fosfor en de andre kolonnene. Med mengden
organisk materiale som utvaskes vil konsentrasjonen av organisk bundet fosfor gke i utlgpet,
og dermed konsentrasjonen tot-P. Tilsvarende forhold kan finnes mellom B- og C-kolonne der
utslippet av organisk materialet er noe hgyere for C enn for B, hvorpa B har en hgyere
renseeffekt av tot-P.

Det synes ogsa at konsentrasjonen inn til infiltrasjonsgreftene virker a pavirke graden av
retensjon, resulterende til mindre ved lavere konsentrasjoner. Konsentrasjonene av tot-P har
hatt stor variasjon i innlgpet til kolonnene, og en noe svak gkning sett over hele spekteret
(figur 25), muligens forskyldt av den utsatte servicen pa biofilteret.

5.2.4 Total nitrogen
Samtlige kolonner har en lavere konsentrasjon i utlgpet, for utenom B-kolonne, som har ved
to av tre praver en hgyere konsentrasjon i utlgpet enn innlgpet. Na er konsentrasjonen oppgitt
i tot-N som inngar organisk nitrogen, ammonium (NH4"), nitritt og nitrat (Tchobanoglous et
al., 2014b), og hvor stor andel som foreligger av hver i utlgpet til B-kolonne kan derfor ikke
avgjares. Imidlertid har det vist at B-kolonner har en hgy renseeffekt av organisk materiale og
belastningen av organisk materiale har vert hgy under perioden noe som kan senke en
nitrifikasjonsprosess i kolonnen.

Eventuelt ved a snu pa det kan ogsa en starre andel foreligge som nitrat i det totale nitrogenet
som gjer at konsentrasjonen gker, men det er vanskelig & definere om det skyldes utlekking av
nitrat. Det er ikke blitt foretatt nitratmalinger.
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5.2.5 Turbiditet og suspendert stoff
Parameterne er veldig varierende og viser lite ssmmenheng i en vurdering. Av figur 17
(turbiditet) og figur 18 (SS) kan det tydes at den 01.03.2017 var utlgpsvannet til flere av
kolonnene sveert turbid, og for C2 forela en starre andel av partiklene under 1,2 pum i sterrelse.
Motsatt resultat vises i kolonne D den 03.03.2017 da renseeffekten av turbiditet har veert god,
men mer SS har forekommet i utlgpet enn innlgpet til kolonnene. Begge tilfeller vil kunne gi
en forurensning av patogene mikroorganismer til miljget, men pa bakgrunn av de malingene
som ikke korrelerer ma renseeffekten for SS dessverre anses a ha en feilkilde og da trolig
mangel pa tgrking av filteret far bruk.

5.2.6 Total koliforme bakterier (TKB) og E.coli
Bade C1 og C2 har fatt en kortere oppholdstid i sin filtermasse over tid, noe som er motsatt av
forventet. | trad med lavere oppholdstid har kolonnene ogsa fatt en darligere retensjon av total
koliforme bakterier (TKB) og E.coli. Resultatet samsvarer med andre studier og den
oppfatningen at lengre oppholdstid gir mer tid for en reaksjon (Heistad et al., 2009a). Med
utgangspunkt i forventet renseeffekt i tabell 1, er ikke C-kolonne i naerheten av det som er
forventet. Det er verdt & merke seg at C-kolonne er kolonnen som er oppgitt i VA/Miljgbladet
hvor tabell 1 er uttrykt.

Ved a unnlate a skille mellom replikaene, men se de under ett, vil B-kolonne veere a betrakte
som den kolonnetypen som har best retensjon. Kolonnen har en mindre lengde enn D, som
viser sammenstilt under ett, en noe mindre retensjon enn B. Imidlertid har B en lengre
oppholdstid og sannsynligvis da mindre makroporer for gjennomstrgmning. lonestyrken til de
aktuelle kolonnene viser lite korrelasjon med retensjonen siden D-kolonner har en hgyere
ionestyrke enn B, men egenskapene til filtermaterialet i B har trolig mer metalloksider enn
filtermaterialet til D og derfor teoretisk sett en starre tilfestningsratekoeffisient.

Det er en vesentlig forskjell i retensjon av bakterier mellom replikaene til D, over 1,5 log
reduksjon. Det er derfor naturlig & se om det er noen andre relevante forskjeller a finne
mellom D-kolonnene. Av forskjeller har D2 en noe lengre oppholdstid, men bade pH og
ionestyrke er noksa like for kolonnene. Det er derfor plausibelt at det er noe irregulariteter
mellom oppbygningen av filtermaterialet som skaper denne forskjellen, potensielt makroporer
som tar opp stremningen gjennom filteret.

Korndiameteren for filtermaterialenes Ds er starre enn bakterier og fremmer derfor ikke
«fastkiling», men med utviklet biofilm er forventningen at effekten av poresterrelsene
minimalisere og betingelsene for «fastkiling» og adsorpsjon forbedres. Derimot har
retensjonen gatt ned i samtlige kolonner, og potensielt kan mengden biomasse vere av en slik
dimensjon at det skaper et endret stremningsmensteret inne i filtermaterialet (Stevik et al.,
2004).

En annen arsak som kan hindre retensjonen av bakteriene er den gkte mengden av organisk
materiale som er i gravannet, noe som gir en konkurranse om den ladde overflaten pa
filterpartiklene.

Nar det kommer til retensjonene av TKB i forhold til E.coli viser det en bedre retensjon av
E.coli, noe som tilsier at egenskapene til mikroorganismene varierer nok til a skape en
redusert retensjon pa ca. 0,5 log (figur 20 og 21 sammenstilt mot hverandre) for TKB i
forhold til E.coli. Siden koliforme bakterier kan formere seg utenfor tarmen kan det veere
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mulig at den reduserte retensjonen av TKB forskyldtes ett hgyere antall av TKB inne i
filtermassen i en velutviklet biomasse, som tidligere uttrykt av Engstrém et al. (2015) kan
biomassen opprettholde et fuktig miljg beskyttende mikroorganismene fra stressfaktorer i
miljget. Det er i rommet der anlegget star en variasjon av temperatur mellom 15-20°C.

Med tanke pa resultater av suspendert stoff og turbiditet er det mye avvikende resultater og
det foreligger flere resultater for parameterne TKB og E.coli, en korrelasjon mellom disse
parameterne blir derfor vanskelig a fremstille, men normalt anses det 4 vaere at med gkt
suspendert stoff er det starre risiko for mikroorganismer i vannet (Jdegaard et al., 2012).

Mengden SS har gkt betraktelig for denne perioden koblet opp mot perioden som var under
Reiakvam (2016) studie, det er en mengde som kan multipliseres opp med atte og vil ha en
effekt pa retensjonen av mikroorganismer.

Overraskende pa grunn av sin oppstuvning, har kolonne Al 1 log reduksjon bedre retensjon
enn A2 for bakterier, som vil tenkes at gjentettingen i filtermassen til Al forarsaker en
forbedret retensjon av mikroorganismer og en lengre oppholdstid. I det tilfellet er det rimelig
4 anta at gjentettingen skaper en dispersjon av konsentrasjonen over filtermassen slik at et
starre overflateareal blir benyttet. Arsaken til at denne effekten ikke finner sted for fosfor vil
trolig skyldes at filtermassen er av fin sand under Filterlite-materialet. Det vil derfor nar det
kommer til mikroorganismer vere andre faktorer som i tillegg pavirker retensjonen enn
metalloksider. Sand har sterke kapillaerkrefter som vil kunne fremme «fastkiling» og har
derfor en svakt hayere retensjon for E.coli enn for den mindre bakteriofagen S.t.28B.

5.3Salmonella Typhimurium 28B

Under eksperimentet med S.t.28B har det blitt benyttet en lavere hydraulisk belastning og det
kan derfor tenkes at vannfilmen var tynnere nd enn den var i studien til Reiakvam (2016). Av
den arsak var det forventet at betingelsene for adsorpsjon var bedre. Resultatene i figur 23
viser imidlertid at retensjonsevnen har gatt ned for flere av kolonnene.

Vert & merke seg er at retensjonen i C-kolonnene viser seg a vere bedre for virus enn det er
for bakterie, og det kan tenkes at det skyldes mer intim kontakt mellom mikroorganisme og
filterpartikkel grunnet den tynnere vannfilmen rundt filterpartikkelen. Teorien stattes opp av
retensjonen i D1, som er bedre ved viruseksperimentet enn ved normal driften, potensielt har
modellorganismen i makroporene fatt en lengre intimkontakt rundt filterpartikkel og fremmet
adsorpsjon.

Det kan virke som «fastkiling» er en viktig mekanisme i B-kolonne grunnet at det er en
retensjon av E.coli liggende mellom 2,5-3 logreduksjon, men for retensjon av virus ligger
reduksjonen nar 1 log. Mye kan da tyde pa at lgst organisk materiale opptar plassen pa
overflaten for adsorpsjon. B-kolonnene har hatt best retensjon av organisk materiale og har
ikke ved andre praveresultater vist hgye mengder av SS, det er derimot ikke analysert for
andre parametere under viruseksperimentet som kan kobles opp til konsentrasjonene.

Nar det kommer til en sammenligning mellom retensjonen av bakterie og virus tilsier
resultatene at det klart kan foreligge patogene mikroorganismer selv om retensjonsevnen er
god for E.coli. Det gjenspeiler seg i kolonne B i figur 23, retensjon av S.t.28B, og figur 21,
retensjon av E.coli, hvor retensjonen for mikroorganismene er veldig forskjellig.
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| fglge figur 23 sa er det enkelte av kolonnene som har stgrre variasjon i malingene, D1 har
ikke minket spredningen pa malingene for sammenstillingsarene, noe som kan tyde pa at det
er irregulariteter i oppbygningen av filtermassen som medfarer at retensjonsevnen varierer
mye. Det er lite sannsynlig at det har forekommet bias under forsgket eller analyseringen ved
begge arene for denne kolonnen, nar tilfellet inntreffer ved begge forsgk.

Variasjonen pa malingene til kolonne C2 har gatt ned, samtidig som at retensjonsevnen har
blitt mindre og mer stabil av den grunn av at C1 befinner seg innenfor samme log reduksjon,
<1 log. Om den minket differansen pa malingene skyldes lavere hydraulisk belastning kan
tenkes, men en utviklet biomasse vil ogsa minke irregulariteter i filtermassen som kan
forarsake differansen i malingene.

Sett D-kolonner under ett, hadde kolonnene en bedre retensjon av bakterie i forhold til virus,
men ved retensjonen av virus er D-kolonner to av de tre kolonnen som har fatt en bedret
retensjon. Resterende har blitt darligere. Siden filtermaterialet i D-kolonner bestar av
«subbus» vil innholdet av metalloksider veere lite i dette materialet. Overliggende material er
derimot 30 cm med Filtralite, et materiale med rikelig metalloksider. Resultatet av den grunn
kan stette oppunder tidligere studier om at retensjon hovedsakelig foregar i de gverste cm av
filtermassen (Wang et al., 1981, Gerba and Lance, 1978), men dersom én ser pa lengden til
kolonnen er den tilstrekkelig til & oppna ytterlig reduksjon slik Lance et al. (1976) oppdaget
ved passering av paskytende 38 cm filtermasse.

Forbedringen av retensjonen til D-kolonner i forhold til tidligere periode er vanskelig &
definere eksakt, men en gkt biomasse vil kunne fremme adsorpsjonen, om ikke gkningen er et
direkte resultat av lavere hydraulisk belastning. Annet som ogsa er verdt & merke seg er at D-
kolonner har en hgyere ionestyrke enn resterende kolonner, etterfulgt av kolonne A1 som
ogsa har fatt en forbedret retensjon.

For A1 sett mot replika A2 vil en gjentettende biomatte kunne forklare forskjellen pa
retensjon av virus, som for bakterie, for de to kolonnene. Biomatten kan ogsa i dette tilfellet gi
en forbedret retensjon pa ca. 1 log, sammen med den korresponderende gkte oppholdstiden i
filteret. Oppholdstiden har ingen avgjerende effekt pa gkt retensjon hos resterende kolonner.

Det kan til en grad ses bort i fra usikkerheten om at steady state ikke har inntradt, men blitt
avsluttet for tidlig, og at resultatene av den arsak vil etter Schijven and Hassanizadeh (2000)
mening gi feilaktig bedre retensjonsevne enn faktisk. Resultatene kommet frem av forsgket
tilsier at filterkolonnene har fatt en vesentlig darligere retensjonsevne enn for tidligere periode
og vil ikke bli bedre, men verre om forsgket ikke inntraff steady state.

5.4 Tilstanden pa anlegget

Alle kolonnene har ved sammenligning av testperiode 2 i 2016 fatt en darligere
retensjonsevne med tiden. Muligens har anlegget blitt utsatt for en overbelastning, bade i form
av den hydrauliske arealbelastningen p& 150 I/m?/dggn, men ogsé at innlgpskonsentrasjonen
til filterkolonnene har fatt en flerdobling i konsentrasjonen av organisk materiale og
mikroorganismer. Dersom det foreligger mye lgst organisk materiale vil dette kunne oppta
overflaten pa filterpartiklene. Potensielt kan en overutviklet biomasse ogsa gi forstyrrelser i
filtermaterialet.

En annen arsak til forstyrrelser i kolonnene kan vaere grunnet oppbygningen med
geotekstilduk mellom de forskjellige filtermaterialene. Potensielt vil duken fungere som en
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sperring grunnet en velutviklet biomatte dannet i duken slik at oppstuving tiltrer inne i
filtermassen. Oppstuvningen vil gi mettet forhold inne i filtermassen og eventuelt en
trykkgradient som kan redusere evnen til «fastkiling» ved aktuelle plasser i filteret.

Basert pa at arealet er begrenset av kolonnen vil horisontal infiltrering bli kortsluttet av
kolonneveggen ved oppstuvning, hvorpa gravannet kan filtrere ned langs veggen, resulterende
til & unnga filtermaterialet. Veggene pa kolonnene er tilsynelatende glatte i overkant av
filtermassen, og det vil antageligvis veere noe biofilm pa sideveggen dypere i filtermassen,
men til hvilken grad det vil ha for & hindre en potensiell kortslutning er vanskelig a si. Det kan
bare antas at gravannet fra biofilter vil fa en langt darligere renseeffekt langs kanten pa
veggen til kolonnen. Med utgangspunkt i tracer-testen kan mye tyde pa at det er kortslutninger
i filtermassen, og D-kolonner som har minst differanse i oppholdstid har ogsa sannsynligvis
kun en geotekstilduk mellom de to forskjellige filtermaterialene. Differansen i C-kolonne vil
trolig ikke skyldes geotekstilduk.

Oppsummert:

A- Har jevnt over veart den kolonnetypen som har hatt darligst renseevne pa samtlige
parametere. Al har hatt bedre retensjon av mikroorganismer enn A2. A2 har fatt
senket retensjon i mellom periodene. Al har hatt synlig oppstuvning og har lengst
oppholdstid av kolonnene. Al har en noe hgyere ionestyrke enn A2. Stor variasjon
mellom replikaene.

B- Har en god renseeffekt pa bade fosfor og organisk materiale. Bedre retensjon av
bakterier enn virus. Retensjonen av fosfor og mikroorganismer har sunket mellom
periodene. Forholdsvis like resultater mellom replikaene, men mulig noen
kortslutninger inne i filtermassen. Har hatt hgyere utslipp av tot-N enn i innlap.

C- Noe darligere renseeffekt av organisk materiale og fosfor enn B-kolonner.
Retensjonen av mikroorganismer har sunket betraktelig. Oppholdstiden har sunket og
kolonnene har svakest ionestyrke av de resterende. C1 presterer noe bedre enn C2.

D- Har fatt darligere renseeffekt av fosfor, god renseeffekt for organisk materiale.
Forbedret resultat av retensjon av modellorganisme, retensjon av bakterie har blitt
darligere mellom periodene. Noe variasjon mellom replikaene i resultat av retensjon
av mikroorganismer. D-kolonner er kolonnene med hgyest ionestyrke.

5.5Desorpsjon

5.5.1 S.t.28B
Med utgangspunkt i DLVO teorien om synkende ionestyrke hadde innlgpsvannet en
ledningsevne pa 138 uS/cm. pH var 7,44 og ga ingen variasjon for kolonnene.

Kolonnene ga en desorpsjon pa mellom 4-18%, der enkelte av kolonnene med starre
konsentrasjon av gjenveerende modellorganisme i filtermassen fikk en stgrre prosentandel av
desorpsjon. Det skiller seg imidlertid pa desorpsjon mellom kolonne B2 og D1 som har
hayest gjenvaerende konsentrasjon, der D1 har en desorpsjon som er na&ermere 12% starre.
Forskjellen mellom B-kolonne og D1 er i tillegg til at det potensielt er mer metalloksider i B,
har D1 en normalt hgyere ionestyrke enn B-kolonner og vil derfor fa en mulig starre influens
av innkommende ionestyrke. Samtidig kan

Under tiden etter simuleringen var andelen for desorpsjon i kolonne B noe lik mellom
replikaene, pa 5,9-6,4%. Andelen er noenlunde lik som desorpsjonen Quanrud et al. (2003)
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fikk pa 7,8% frambragt av endring i ionestyrke. Effekten av nedbgr gir da pa tross av
forskjellige fremgangsmater en til dels lik prosentandel. Tilsvarende fikk A2 en desorpsjon pa
5,34%, ikke langt unna verdien for B-kolonner.

Det var imidlertid et stort avvik mellom replikaene av D-kolonne, som avskriver teorien om at
D1 ble sterkere influert av ionestyrke enn andre kolonner. Av den arsaken ma det veere andre
ting som affektere resultatet. | figur 23 er resultatene for retensjonen av modellorganismen, og
basert pa reduksjonen kolonnene har, kan en sammenheng ses ut i fra hvilken kolonne som
har hatt starst desorpsjon. - D1 fikk bade hgyest retensjon og desorpsjon, B-kolonner hadde
hgyere verdier enn A2 og C-kolonner, ved bade retensjon og desorpsjon. Derfor kan det
tenkes at i dette tilfellet har tilfestningsraten en sammenheng med lgsrivelsesraten. Etter
teorien vil tilfestningseffektivitetsfaktoren o veere starre for de kolonnene med mer retensjon
enn de med mindre retensjon. Av resultatene har de kolonnene med hgyest o veert de samme
som igjen fikk en starre desorpsjon. Hvor mye den potensielle energibarrieren steg under
forsgket kan ikke svarers pa, men ut ifra resultatene kan det syntes at desto heyere a og
tilfestningsraten var, desto lettere pavirkelig var den. Om dette er forskyldt at
modellorganismen har fortere fatt interaksjoner med biomasse, og derfor en mulig svakere
binding er usikkert, men en starre andelen av modellorganismen kan i dette tilfellet trolig ha
en tiltrekningskraft som virker i stgrre partikkelavstand ved sekundaer energiminimum (figur
5).

Av alle kolonnene er det C-kolonnene som har den laveste beregnede desorpsjonen. Arsaken
til lav desorpsjon skyldes antakeligvis skillet mellom C-kolonnene fra resterende kolonner.
Forskjellen er at C-kolonner er kolonnene med normalt den laveste ionestyrken og en
filtermasse med rikelig metalloksider. Filtermassen kan dermed gi en bufferkapasitet nar
mikroorganismen transporteres lengre ned i dybden, og sammenlagt med ionestyrke kan disse
elementene vere en forklaring pa resultatet.

Det er ikke blitt foretatt noen undersgkelser om hvor hen i filtermassen det har skjedd en
mobilitet, men under forsgket til Gerba and Lance (1978) ble det ved tilsetting av deionisert
vann umiddelbart etter tilfarsel av avlgpsvann, pavist en mobilisering av virus i gvre del av
deres jordkolonner, men derimot ingen mobilisering dypere enn 80 cm.

D1 har en filtermasse pa 80 cm, tilsvarende D2, men variasjonen mellom dem er stor. Det kan
ikke basert pa variasjonen fremlegges noe eksakt svar pa hvorfor det foreligger en starre andel
av reversible adsorpsjoner i D1fremfor de andre kolonnene, men det var under eksperimentet
en veldig hgy hydraulisk belastning som vil kunne ha gitt opptredende skjeerkrefter rundt
filterpartikkel. Grunnen til at dette kan ha hatt en starre pavirkning pa D1 kan skyldes
makroporer i filtermassen. D1 hadde ved retensjon av mikroorganismer tvetydige resultater
som kan skyldes akkurat makroporer, og av den grunn kan hgyere hydraulisk belastning fare
til mer stremning gjennom makroporene, med da vedvarende makroporer gjennom
filtermassen blir bufferkapasiteten sannsynligvis lav i filtermassen resulterende til et resultat
av en stgrre prosentandel desorpsjon.

En annen interessant hendelse som intraff forarsaket av simuleringen var plutselige resultater
som viser en brattere regresjon i kurven tilhgrende figur 25, noe som indikere en
tilsynelatende opptredende retensjon. Hendelsen lar seg ikke lett forklare, men det er mulig at
de gkte vannstremmene ble transportert i makroporer skapende en forynning av
konsentrasjonen modellorganisme. Hendelsen inntraff for samtlige kolonner utenom D1-
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kolonne, som igjen motstrider med aktuell forklaring for desorpsjonen i D1. Hendelsen ma
derfor sta som uforklart.

Forsgket ble utfart med en hgyere hydraulisk belastning enn normalt, men allikevel tyder det
pa at maksima for kurven etter punkt for simulert nedber (figur 25) ikke er blitt registrert.
Estimeringen som har blitt brukt for prgvetakningen baserer seg pa oppholdstiden utfart av
Reiakvam (2016), siden det var gnskelig & vente med a tilsette NaCl i systemet for etter
pravetakning var ferdig. Dessverre har prgvetakningen blitt avbrutt for tidlig, noe som ogsa
har resultert til at desorpsjonsarealet potensielt skulle ha veert starre.

Al hadde under forsgket oppstuvning og kurven i figur 25 viser en svak regresjon for
kolonnen. Kurvetilpassingen til Al er ikke ngyaktig nok til & gi resultat for desorpsjon.

5.5.2 Fosfor
Simuleringen av nedbgr ga at sammensetningen av filtermediet er relevant, det var de
kolonner inneholdende morene jord som hadde minst desorpsjon, det vil si at fikseringen
mellom fosforet og overflaten pa jordpartikkelen ble ikke lett lgselig.

Kolonnene utga i starten en hgyere konsentrasjon, far en nedgang gitt i figur 27. For flere av
kolonnene hadde dette en sammenheng med turbiditet i vannet. Potensielt kan det ha skjedd
en mobilitet i filtermassen grunnet filterkolonnene sin tidligere hviletid. Det viser seg ogsa at
ionestyrken steg noe i filtermassen hos B-kolonnene rundt 5 timer (ikke langt unna
oppholdstiden til filterkolonnen), selv om ionestyrken i innlgpet var lavere. Deretter sank
ionestyrken. C-kolonnene opptradde derimot med en gkning av ionestyrke etter passert
oppholdstid, kolonnene hadde kun retensjon under tilfgrselen av nedbgr.

Med tanke pa oppholdstiden til kolonnene er det ingen markant sammenheng med
utlgpskonsentrasjonen. Kurven i figur 27 viser kun en til dels gkende trend. I tillegg til kurven
i figur 27, er det et tilskytende areal, oppgitt som dreneringsarealet. Arealet har sine
usikkerheter, men viser at nar vannmengden drenerer ut av filtermassen gker
gjennomsnittskonsentrasjonen ut av massene.

Av figur 27 kan innlgpskurven gi en indikasjon pa hvor hgyt et likevektspunkt av
fosforkonsentrasjon vil ligge for de forskjellige kolonnene.

| sammenstillingen gitt i vedlegg D er parameterne turbiditet, EC og pH sammenstilt med
desorpsjon av tot-P.

Kolonnene som tydelig viste en klar korrelasjon mellom ionestyrke og desorpsjon i vedlegg
D, var type D og B. Resterende kolonner hadde noe variasjon, men ved a betrakte enkelte
malinger i andre kolonner vises den samme korrelasjonen. I tillegg synes det & veere en invers
korrelasjon mellom ionestyrke og pH, nar pH gikk opp sank ionestyrken.

pH i seg selv kom trolig aldri til et avgjerende punkt som ga synlige resultater pa lgselighet av
fosfor mellom de ulike bindingene. pH a stabilt mellom 6,5-7,5, noe som ikke er sa langt
unna normalen ved drift. For a kunne lgseliggjare forbindelsene basert pa pH ma en mer
markant endring utfgres. Temperaturen I3 jevnt pa ca. 18°C, ikke serlig forskjellig fra normalt
i og med at regnvannet ble oppbevart i samme rom under eksperimentet.

| forhold til metningen som var kalkulert til & vaere inne i filtermassen, viser det at det er en
korrelasjon mellom hgy adsorpsjonskapasitet til filtermassen og muligheten for desorpsjon.
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Det viser at en hgyere metning i filtermassen ngdvendigvis ikke gir et potensial for mer
desorpsjon, tvert imot om filtermassen har gode fikseringskapasiteter vil en mindre
desorpsjon inntreffe. Dette vil vaere forskyldt av filtermassen sin egenskap da de fire
filterkolonnen som utga minst desorpsjonsareal hadde lgsmasse i sin oppbygning, og for C-
kolonnene som kun hadde adsorpsjon under simuleringen bestar filtermassen stort sett av
Ilgsmasse. Det er imidlertid ikke blitt undersgkt hvor hgyt innhold det er av
metallhydroksidene Alox 0g Feox i Iasmassene, men om lgsmassen i C-kolonne har et lavt
forhold mellom Feox 0g Alox Vil det potensielt veere utslag for mindre desorpsjon av P
(Schroeder et al., 2004). Det vil si at en gkt mengde av Alox er assosiert med en lavere
utlekking av P (Schroeder et al., 2004). Filtralite har et antatt forhold mellom Feox 0g Alox pa
0,42 (Saint-Gobain AS, 2017). Skal hele filtermaterialet stilles under ett har imidlertid
kolonne C en hgyere fosforfikseringskapasitet lengere nede i kolonnen.

Selv om turbiditeten til C-kolonnene var noe hgyere enn for B-kolonnene, sett kolonnetype
under ett. Kan det tyde pa at C-kolonne hadde lavt innhold av fosfor i den nedre del av
massene, om det var den delen som avga mer partikler. Turbiditeten til A-kolonner var
forholdsvis hgy og for Al kan en stgrre fraksjon av fosforet vaere partikuleert. Motsatt resultat
var a finne i D-kolonner der turbiditeten var lav, noe som kan tilsi at desorpsjonen inneholdt
mest opplest fosfat. Den hydrauliske belastningen er lavere enn ved normal drift og utelukkes
derfor som arsak for turbiditeten.

Al kolonne hadde et jevnt hgyere utslipp av fosfor enn de andre kolonnene, og har tidligere
hatt gjentatte oppstuvninger i filterkolonnen. Dette inntraff ikke ved dette eksperimentet, men
potensielt kan en trykkgradient i filteret medferer til opptredende skjeerkrefter mellom
jordpartiklene som resulterer til hgyere utslipp av utfellinger med metallfosfat. Kolonne Al
kan anses som en av de kolonnene som er mest uforutsigbar, og for desorpsjon av fosfor
indikerer kolonnen at infiltrasjonsgrafter som har potensielle oppstuvninger i filtermassen vil
kunne ha en sterre sjanse for forurensning av grunnvannet med fosfor.

Ved a studere kolonnene med hgyest desorpsjon, skiller de seg ut med a ikke ha et lasmasse
lag far mettet sone, av den grunn er det rimelig a fastsla at beliggenheten og egenskapene til
Ilasmassejorden gir en bufferkapasitet som minker utslippet av desorbert fosfor. Med andre
ord bar det ut i fra resultatene foreligge en filtermasse med hgy fosforfikseringskapasitet
nederst fgr mettet sone.

Eksperimentet har sine begrensninger og kolonnen hadde en hvileperiode pa ca. tre uker for
simuleringen. Desorpsjonen som inntraff under eksperimentet med ekstremnedbar er
imidlertid sveert lav, pa promilleniva, sett at massebalansen av akkumulert fosfor i
filtermassen er korrekt. Imidlertid har andre studier vist at kalkulert mengde har veert langt
starre enn faktisk akkumulert fosfor i filtermassen (Eveborn et al., 2012). For a forsikre at
andelen desorpsjon er forholdsvis lav kan en enkel omregning gjgres hvor man anser kun at
15% av forventet akkumulert fosformengde faktisk gjenstar i filtermaterialet, noe som vil for
kolonne Al gi underkant av 0,94% desorpsjon. Ved en omformulering kan man derimot si at
kolonnene med starst mengde desorpsjon hadde en 2-2,5 ganger forhgyet utlgpskonsentrasjon
enn innlgpskonsentrasjon.

Situasjonen kan imidlertid gi et annet bilde om nedbgren kommer umiddelbart etter tilfgrselen
av gravann, eller samtidig med tilfgrselen av gravann. Derfor ber ikke pavirkningen av nedbar
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ovenfor en infiltrasjonsgreft skrinlegges med tanke pa at desorpsjon av fosfor er lav siden det
er sa mange elementer som kan influere utfallet.

| figur 26 kommer det frem at konsentrasjonen av tot-P har vaert sveert varierende og ut i fra
kurven syntes det at om konsentrasjonen blir vesentlig lavere enn tidligere blir det mindre
adsorpsjon enn om konsentrasjonen er hgy, referer da spesielt til situasjonen helt til slutt i
kurven, ved datoene 27.02-03.03.2017.

5.5.3 Fosfor og modellorganisme under ett
Simuleringen av nedbgr ved de to eksperimentene hadde veldig forskjellige betingelser, der
eksperimentet med virus foregikk nesten umiddelbart etter belastningen mens for fosfor hadde
kolonnene fatt hvile etter belastning. | tillegg var det en lavere hydraulisk belastning under
eksperimentet med fosfor, da ble kun nedbgrsmengde tilfart i forskjell fra eksperimentet med
modellorganisme som hadde en fordoblet hydraulisk belastning pa filtermassene. Det er
derfor akseptabelt & si at under nedbgrsimuleringen pa modellorganisme opptradde en
skjeerkraft pa filterpartikkel som igjen kan fremme desorpsjonen.

Men, det vil grunnet metoden for & estimere effekten til den fiktive nedbgren gjgre det
vanskelig a trekke noen konklusjon, siden prosentandelen av desorpsjon i tilfellet med
modellorganisme er basert den totale konsentrasjon av S.t.28B ved et bestemt tidsintervall.
Derimot er prosentandelen for desorpsjon av fosfor tatt hensyn til en massebalanse over
lengre tid.

Av de arsakene er det vanskelig & skulle eksakt si om mikroorganismer har en svakere binding
enn fosfor, men det er blitt uttalt tidligere at kjemisk sorpsjon er & anse som sterkere
(Montgomery, 1985). | henhold til resultatene for desorpsjon for bade modellorganisme og
fosfor har C-kolonner gitt minst desorpsjon, noe som igjen tyder pa at filterkolonnen har en
god bufferkapasitet med en dypere lgsmasse for mettet sone. Meget mulig ber dette dype
lgsmasse-laget ha en lengde pa over 15 cm opptil ca. 40 cm.

Basert pa resultatene fra desorpsjonen av fosfor og retensjonsevnen av mikroorganismer i
kolonne D kan det antas at D2 kan ha mer biologisk vekst i filtermassen som gir mer utslipp
av organisk fosfor.

5.5.4 Metodikkskjevhet ved forsgkene
Det er klart at malingene er avsluttet for tidlig ved begge desorpsjonsforsgkene. Arealene som
har blitt brukt til & finne hvor stor andel som har fatt en desorpsjon i vedlegg C1 og C2 syntes
a kunne ha et stgrre areal siden endepunkt for maling av areal matte settes til forsgkenes slutt.

En interpolering av kurvene for desorpsjon (figur 25 og 27) lot seg ikke gjgre med kun et
malepunkt i regresjon. Medfert kan flere av arealene veere noe starre og derfor vil
prosentandelen for desorpsjon ogsa vare i tilsvarende gkt stgrrelse. For desorpsjon av fosfor
ble det imidlertid gjennomfert en blandepreve av drenert vann fra kolonnene over natten og
med satte forutsetninger har desorpsjonen av fosfor fatt et tilskytende areal som delvis gjer
opp for mistet areal.
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6.Konklusjon

Over perioden som systemet har veert i drift har retensjonen av samtlige standardparametere
blitt betraktelig redusert. Det kan tyde pa at anlegget har blitt utsatt for en overbelastning.
Forventningen var at retensjonen av mikroorganismer skulle bli forbedret over driftsperioden
grunnet en velutviklet biofilm, men resultatene viser at overflatearealet virker a ha fatt en
mindre kapasitet for sorpsjon.

Retensjonen av S.t.28B angir tydelig at overflatearealet for adsorpsjon har gatt ned for
samtlige kolonner, D-kolonner har antakeligvis fatt en forbedring grunnet biomasse i filteret.
Tilsvarende forklaring kan ilegges Al. C-kolonner har derimot trolig en forstyrrelse i
kolonnen, sett ved redusert oppholdstid og andre resultater.

Imidlertid er det vanskelig & konkludere noen entydig faktorer som gir disse resultatene da
systemet er veldig kompleks, med mange variable faktorer.

Ting som derimot er kjent, er at biofilteret hadde flyteslam i sitt utlapskammer og
utlgpsvannet har hatt hgy turbiditet. Innlgpet til kolonnene har ogsa hatt hgyere konsentrasjon
av organisk materiale, noe som vil kunne oppta tilgjengelige bindingsplasser. Det er ogsa
kjent at filterkolonnene har en geotekstilduk mellom lagene som potensielt skaper
forstyrrelser i stremningen gjennom filtermassen.

Resultatene kan overfares til anlegg i felt som ikke har tilstrekkelig driftsoppfalging.
Manglende driftsoppfelging er generelt et utbredt problem for desentraliserte avlgpsanlegg i
Norge. Det ber tas i betraktning at resultatene i denne studien er fra et gravannsanlegg som i
utgangspunktet har en langt lavere belastning av organisk stoff, naeringsstoffer og
sykdomsfremkallende organismer, sammenlignet med blandet husholdningsavlap.

Det er vist at retensjonen i filtermassene pavirkes negativt av organisk materiale i
innlgpsvannet og den kumulative effekten over tid. Filtermaterialer som inneholder
metalloksider/-hydroksider, med en forlenget oppholdstid og mer intimkontakt gir gkt
adsorpsjon.

Simuleringen av nedbgr ga en desorpsjon for bade modellvirus og fosfor. Det viste seg en
sammenheng at dersom fjerningen av S.t.28B var hgy vil det ogsa vere starre mulighet for
mobilisering ved endrede vannkjemiske forhold. Om dette skyldes svak binding til biofilm, i
et sekundeert energiminimum, er usikkert.

Endring av ionestyrke ga for bade modellorganisme og fosfor utslag av desorpsjon. For
desorpsjon av fosfor var endringen i pH ikke stor nok til & gi noen markant lgselighet av de
forskjellige bindingene til fosfatene, men lavere konsentrasjon av fosfor og ionestyrke ga
utlgpskonsentrasjoner opptil 2-2,5 ganger mer enn innlgpskonsentrasjonen.

Andelen desorpsjon virker hovedsakelig a bli styrt av egenskapene i filtermaterialet, der en
hgyere andel av lgsmasse gir mindre desorpsjon. Dette skyldes trolig de overflatekjemiske
interaksjonene mellom funksjonelle grupper og fosfatet.

Kolonne Al kan anses som en av de kolonnene som er mest uforutsigbar, og for desorpsjon
av fosfor indikerer kolonnen at infiltrasjonsgrafter med potensielle oppstuvninger i
filtermassen kan avgi en hgyere utlekking av fosfor.
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Med gkt klimaendring anbefales det derfor for a redusere effekten av desorpsjon knyttet til
nedbgr, at infiltrasjonsgrefter blir bygget med et dypere lag av masse med god
bindingskapasitet far mettet sone. Dybden pa laget bar strekke seg over 20 cm basert pa
resultatene, potensielt ca. 40 cm. Dette har ifalge resultatene gitt en bufferkapasitet for bade
mikrorgansimer og fosfor.

6.1Videre arbeid

Pa bakgrunn av resultatene kan det vere interessant a se hvor dypt et slik bufferlag ber veere
far mettet sone. Dette ved & undersgke mobiliteten gjennom kolonnen. I tillegg kan utlekking
av nitrat skape uheldige hendelser om stgrre mengder ender opp i grunnvannet, Brady and
Weil (1996) har tidligere omtalt hendelsen til & kunne inntreffe ved kraftig nedbar.

Pa bakgrunn av resultatene pa den redusert retensjonsevne i filtermaterialet bgr ogsa lgst
organisk materiale som er a finne i hygiene artikler undersgkes nermere. Potensielt utgjar
disse stoffene en effekt ved infiltrasjon av avlgpsvann, og det er av interesse & se hvor stor
mengde som faktisk ender opp i grunnvannet.
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Vedlegg

Vedlegg A — bestemmelse av regnskyill.
Al

IVF-Kurve i millimeter for 17870 AS - RUSTADSKOGEN.
Periode: 1974 - 2012. Antall sesonger: 36
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IVF-kurve benyttet til & estimere gjentaksintervall for regnskyll brukt under desorpsjon av modellorganisme.
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S SOgmecder_ &5 2 100 208 Utdrag fra SeNorge.no (2017) med fordampning under den

Ar aato Sea Tyme Neaar

o .
0 Jisnom fu =] = gktuelle nedbgrhendelsen pa ca.1 mm og avrenning under 5 mm.
1961 14.12 1991 Opstvet Hordaland 162 0mm
1882 11011862  Grondalen SognogFprdne | 2060mm
1993 21031983  Haukeland Hergaiang | 1as3mm 47890 OPSTVEIT
1994 21011994 Grondalen Segn og Foedane 17.0mm Periode: 1968 - 1987
1995 27101985  Take Sogn ag Fjordane. 1846 mm Antall sesonger: 20
1980 | 25001986 | Megear Fledmark | MeSmm (mm) Returperioder(ar); Nedbgrsum (mm)
1997 0203 1997 Opstvet Hordaland 175,0mm
1968 311908 Takde Sogn og Fordane | 1585mm Varighet (minutter)
1900 | 10041900 | Sameanger Hosdolend | wasmm Ar 5 10 45 20 30 45 60 120 180 360 720 1440
2000 06022000 | Jordalen Hordtaland 1243 mm 2(47 69 86 99 119 146 172 283 381 583 804 1106
(200K | 46,0200 SN Svemnirgn | JEREM S mm) 5/59 87 109 124 148 175 201 341 45 663 994 1296
200 |HN02002 |Vl Mswchomd | t7Smm 10(67 99 125 14 167 194 221 379 496 717 1123 1417
2003 [25002000 | Opateek Hesdioland | 245w 20175 11,1 14 156 186 213 239 416 54 769 1244 1538
2004 | 15112008 | Opswver Hosdatend 195,0mm 25077 114 145 161 191 21,9 245 428 554 786 1279 1572
206 | 15.112006 | Opstred | Hondaland 230mm 50(84 125 159 176 209 237 263 464 596 836 140 1693
2006 06112006 | Opsteed Herdaland 1462 men 100{ 92 137 174 191 227 255 281 50 639 886 1516 1814
AT 21122007 | Sundsford Nordiand | 1373mm 200099 147 186 204 24 269 294 528 675 933 1633 1918
2008  08.07.2008 Mestad ved Mosby Vest-Agder 1219mm
2000 EIEEEEEE  Opstvet Heedaland | 130mm
2010 27012010 Luroy Nordkand | 1256 mm
am_[zman_|oced = 2 ren Starste degnnedbgr for Hordaland er hentet fra
2012 14052012 Haukeland Hordaland 1238mm

EE | = e YN0 (20170). IVE-tabellen hentet fra Norsk

2014 3082014 Aurst-Agder 1540mm

e |er02me =S Klimaservicesenter (2017) er brukt til estimering
av nedbgrhendelse for desorpsjon av fosfor.
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Vedlegg B - kurvetilpassing.
B1-S.t.28B
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Diagramtittel y =-2.906In(x) + 14.435
5 2=
. 0344x + 6.1 : FE=0.98%
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Figur 1: Sammenstilling av kurvetilpasset verdier av kolonne A1 og faktiske analyserte konsentrasjoner av 5.7.288 fra forsaket. Kurve A1 viser
effekten av simulert nedbgr ved 7 timer og kurvetilpasset verdi A1 gjengir hvordon regresjonen ville ha veert uten nedbgr. Kurvetilpasset Figur 2: Sammenstiliing av kurvetilposset verdier av kolonne A2 og faktiske analyserte konsentrosjoner av 5.T.288 fra forsaket. Kurve A2 viser
verdier av kolonne A1 er ikke ngyaktige, R?=0,917. effekten av simulert nedbar ved 76 timer og kurvetiipasset verdi A2 gjengir hvardan regresjonen ville ha vart uten nedbgr.
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Figur 5: Sammenstilling av kurvetilpasset verdier av kolonne C1 og foktiske analyserte konsentrasjoner av 5.7.28B fra forseket. Kurve C1 viser
effekt av simulert nedbyr ved 76 timer og kurvetijpasset C1 gjengir hvordan regresjonen ville ha veert uten nedbgr.
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Figur 3: 5 illing av kurvetil verdier av kolonne B1 og faktiske analyserte konsentrasjoner av 5.7.288 fra forsgket. Kurve B1viser — Figur 4: jiling av il verdier av kolonne B2 og faktiske analyserte konsentrasjoner av S.T 288 fra forspket. Kurve B2 viser
effekt av simulert nedbgr ved 76 timer og kurvetilpasset B1 gjengir hvordan regresjonen ville ha veert uten nedbar. effekt av simulert nedbgr ved 76 timer og kurvetiipasset B2 gjengir hvordan regresjonen ville ha veert uten nedbgr.
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Figur 6: Sammenstilling av kurvetilpasset verdier av kolonne C2 og foktis . j av 5.T.28B fra forsgket. Kurve C2 viser Figur 7: Sammenstilling av kurvetilpasset verdier av kolonne D1 og faktiske analyserte konsentrasjoner av 5.7.288 fra forsgket. Kurve D1 viser
effekt av simulert nedbar ved 76 timer og kurvetilposset C2 giengir hvordan regresjonen ville ha viert uten nedbar. effekt av simulert nedber ved 75 timer og i D1 gjengir hvordan jonen ville ha vezrt uten nedbar.
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Figur 8: Sammenstiliing av kurvetilpasset verdier ov kolonne D2 og foktiske analyserte konsentrasjoner av S.T.28B fra forspket. Kurve D2 viser
effekt av simulert nedbgr ved 75 timer og kurvetilposset D2 gjengir hvordan regresjonen ville ha veert uten nedbgr.
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Figur 8: Sammenstilling av kurvetilposset verdier for innlgp til kolonnene og faktiske anolyserte konsentrasjoner av {gf-P fra innigpet.



Vedlegg C — utvalgte arealer beregnet i GISline.
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C2 - Fosfor
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Vedlegg D — sammenstilling av parameterne turbiditet, EC og pH mot tot-P
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