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Sammendrag

Det er en kjennsgjerning at biofilmer etableres i dagens drikkevannsledninger til tross for behandling.
Biofilmene kan fungere som kilde for humanpatogene bakterier (og andre mikroorganismer) og i tillegg
spille en vesentlig rolle ved forringelse av vannkvalitet og ledningsnett. I rapporten gis en oversikt over
ngdvendige fysisk/kjemiske egenskaper i vann og ledningsnett for etablering av biofilmer. Videre er
sammenhengen mellom begroingspotensialet (AOC) og henholdsvis totalt organisk karbon (TOC) og farge
studert. Begroingspotensialet er ogsa malt som funksjon av molekylstgrrelse pa det organiske materialet.
Mens vannets farge i hovedsak er knyttet til naturlig organisk materiale med molvekt over 10.000, er
begroingspotensialet fgrst og fremst knyttet til organisk materiale med molvekt mindre enn 1000.
Forskjellene 1 begroingspotensialet i ferskt humusvann og i en innsjg nedstrgms viste seg & ha sammenheng
med innholdet av totalt organisk karbon, og da spesielt organisk materiale med molvekt mindre enn 1000.
Ulike metoder for vannbehandling kan redusere eller gke begroingspotensialet.
Rapporten er basert pa et litteraturstudium og vannanalyser.
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Begroing i drikkevannsledninger



Forord

Denne rapporten beskriver resultatene fra et ett-rig instituttprogram om
vannforsyning. Dersom finansieringen kan realiseres vil programmet bli
viderefgrt, og vil da i stor grad besta av studier av biofilmdannelse i
vannledninger.

Laboratorietestene har vert utfgrt av Ase Bakketun og Nicole Hiller. Ase
Bakketun har gjennomfgrt testene mhp. begroingspotensialet (assimilerbart
organisk karbon - AOC), mens Nicole Hiller har utfgrt
molvektfraksjoneringen av vannprgvene.

Utvikling av metodikk for AOC-analysene er delvis utfgrt i samarbeid med
Gro @fjord, Aquateam AS.
John Erik Samdal har kvalitetssikret rapporten.

Oslo, 31.08 1997

Lars J. Hem
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Sammendrag

Det er gjennomfegrt litteraturstudium med formal & forklare hvilke kriterier som mé vare til stede for &
danne biofilmer i drikkevannsledninger, hvordan biofilmer kan karakteriseres / kvantifiseres og til sist i
hvilken grad biofilmer spiller en rolle for overlevelse av humanpatogene bakterier. Arbeidet er utfgrt
fordi drikkevann (vann som nzringsmiddel) blir & anse som en begrenset ressurs som mé skjermes mot
forurensing.

Det er en kjennsgjerning at biofilmer etableres i dagens drikkevannsledninger. Dette skjer til tross for en
vannbehandling som inkluderer ett eller flere trinn for & fjerne mikroorganismer og tildels for & hindre
gjenvekst av disse. Det er dokumentert at biofilmer kan fungere som reservoir for humanpatogene
bakterier. Biofilmene kan i tillegg spille en vesentlig rolle ved forringelse av vannkvalitet og
ledningsnett.

I rapporten gis en oversikt over ngdvendige fysisk/kjemiske egenskaper i vann og ledningsnett for
etablering av biofilmer. Organisk karbon som begrensende variabel diskuteres szrlig inngdende sammen
med metoder for méling av vannets begroingspotensial (malt som assimilerbart organisk karbon (AOC)
eller bionedbrytbart organisk karbon (BDOC)). I tillegg gis en kort oversikt over andre metoder for &
kvantifisere eller kvalitetsbeskrive biofilmer.

NIVAs laboratorium har innarbeidet en metode for & male assimilerbart organisk karbon (AOC), som er
et mal pa begroingspotensialet i vannet. Dette begroingspotensialet vil vere en indikator pd mulighetene
for dannelse av biofilm i bassenger og rgr.

Det er dernest gjennomfgrt malinger av begroingspotensialet i vannkilder i Baerumsmarka, samt i
rentvannet fra Berum vannverk. Det er fokusert pa & klarlegge sammenhengen mellom
begroingspotensialet og henholdvis totalt organisk karbon og farge, samt begroingspotensialet som
funksjon av molekylstgrrelse pa det organiske materialet. Mens vannets farge 1 hovedsak er knyttet til
naturlig organisk materiale med molvekt over 10.000, er begroingspotensialet fgrst og fremst knyttet til
organisk materiale med molvekt mindre enn 1000.

Det synes & vaere en klar sammenheng mellom begroingspotensialet og totalt organisk karbon i rdvann
for naturlig organisk materiale med molvekt mindre enn 1000, mens for organisk materiale med hgyere
molvekt enn 1000 er denne sammenhengen mindre klar. Forskjellene i begroingspotensialet i ferskt
humusvann og i en innsjg nedstrgms viste seg & ha sammenheng med innholdet av totalt organisk
karbon, og da spesielt organisk materiale med molvekt mindre enn 1000. Forskjellen i
begroingspotensialet i de to vanntypene viste seg & vare mindre enn forskjellene 1 farge og totalt
organisk karbon, noe som har sammenheng med at det ferske humusvannet hadde en stgrre andel
organisk materiale med relativt hgy moivekt.

Vannets begroingspotensial er av betydning for valg av renseprosesser. Flere av de tradisjonelle norske
renseprosessene for fjerning av Igste organiske forbindelser er utviklet for humusfjerning, og er spesielt
egnet for & fjerne relativt store organiske molekyler (molvekt over 10.000). Disse rensemetodene er i
mindre grad egnet til & fjerne den andelen av det organiske materialet som bidrar til begroing.

Oksidasjonsprosesser, og da spesielt ozonering, gker begroingspotensialet vesentlig, og bgr ikke
benyttes for behandling av humusvann uten et etterfglgende adsorpsjonstrinn og/eller biologisk
rensetrinn.




1. Vannkvalitetsendringer i drikkevannsledninger

Et vannforsyningssystem bestéar, noe forenklet, av en vannkilde, et vanninntak, et
vannbehandlingsanlegg, et distribusjonsnett og husinnstallasjoner. Vannkvaliteten vil kunne endres i alle
disse ulike delene av vannforsyningssystemet, og disse endringene er dels tilsiktet, som f.eks.
inaktivering av patogener ved desinfeksjon, og delvis utilsiktet, som f.eks. dannelse av biprodukter ved
desinfeksjon.

De vannkvalitetsendringene vi skal omtale her er de som finner sted i ledningsnettet. Disse endringene

kan deles inn i:

+ Kontaminering pga. innsug av forurenset vann. Dette forutsetter lekkasjer i ledningene og
undertrykk i drikkevannsledningen.

¢ Slamdannelse pga. begroing i ledningsnettet, og etterfglgende sedimentering og utspyling. Dette kan
ogsa medfgre gkning eller reduksjon 1 turbiditeten, trykktapsgkning i ledningene, samt en gkning i
kimtallet (Johansen et al., 1987).

* Blanding av vann fra ulike vannkilder kan gi utfellinger eller opplgsning av avsatt materiale.

e Okt innhold av jern, og da gjerne i form av et rgdbrunt slam eller vann. Dette skyldes korrosjon pa
ledningsnettet.

e pH-endringer pga kjemiske reaksjoner med rgrmaterialet.

e Utlgsning av asbest fra asbestsementrgr.

e Utlgsning av kobber, sink og bly fra husinnstallasjoner.

De fire siste vannkvalitetsendringene er pd ulike méter knyttet til at norsk vann er blgtt og relativt surt,
og derfor vil kunne vare korrosivt pa de metallene og sementbaserte materialene som vannledningene
bestar av.

De ulike fenomenene som er nevnt kan medfgre endringer i vannkvaliteten mhp. en rekke ulike
parametre pga. transporten gjennom ledningsnettet. De vannkvalitetsparametrene som kan endres er
innholdet av patogener, kimtall, farge, turbiditet, suspendert stoff, jern, kobber, sink, bly, asbest, pH,
alkalitet og kalsium (Fiksdal, 1996).

Korrosjon i ledningsnettet er et stort problem i Norge, og er en medvirkende arsak til de mange
lekkasjene pa distribusjonsnettet i Norge. Det er imidlertid etablert solid kunnskap bade om hvordan
korrosjonshastigheten kan variere som funksjon av vannkvaliteten, og om hvordan korrosjonen skal
reduseres ved 4 justere vannkvaliteten ut fra vannbehandlingsanlegget (Hem and Vik, 1996, Vik and
Storhaug, 1996). ’

Tilfgrsel av patogener til drikkevannet pga. lekkasjer er heldigvis ikke noe stort problem i Norge. I og
med at det utarbeides planer for & redusere lekkasjene (Spigseth, 1995), er det hap om at problemene vil
bli mindre pa sikt.

Utfellinger og opplgsning av allerede utfelt materiale kan vare et problem der vannkvaliteten endres
pga. at ledningsnettet tilfgres vann fra ulike kilder med vesentlige forskjeller i vannkvalitet. Dersom
ledningsnettet normalt tilfgres hardt grunnvann kan f.eks. tilfgrsel av et blgtt relativt surt vann medfgre

at utfellinger opplgses og at vannkvaliteten hos abonnentene preges av dette opplgste slammet (Giles,
1996).




Heterotrof begroing pa vannledningsnettet har sin &rsak i et begroingspotensiale i rentvannet fra
vannbehandlingsanlegget. Utlekking av organisk karbon fra rgr er mulig der rgrene er av plastmaterialer
eller fra innvendig korrosjonsbeskyttelse med epoxy (Arvin, 1996, Conroy et al., 1993). Bade fordi det
er maksimalkrav til hvor mye karbon som kan migrere fra et materiale i kontakt med vannet, og fordi
stgpejern, galvanisert jern og kobber dominerer som materialer i hovedledninger og husinnstallasjoner
vil tilfgrsel av organisk karbon fra rgrmaterialet vere av vesentlig mindre betydning enn organisk
karbon i rAvannet.

Tilgangen pé na@ringssalter kan veere begrensende for begroingen, men det vil normalt vare noe
neringssalter slik at den begrensete tilgangen ikke vil eliminere begroing. Tilgangen pa mikroorganismer
er normalt ingen begrensning for biologisk vekst med den svakkloreringen vi har i Norge.




2. Biofilmer i drikkevannsledninger,
litteraturstudium

2.1 Generelt

Etablering av biofilmer pa overflater nedsenket i vann er resultatet av en serie med fysiske, kjemiske og
biologiske prosesser og reaksjoner. Svert ofte er tilnermingen til problemstillinger knyttet til etablering
av biofilmer faglig ensartet, og det finnes f arbeider som sgker forklaringer utfra kunnskap om hvordan
fysikk, kjemi og biologi griper inn 1 hverandre.

Fremvekst av biofilmer i drikkevannsledninger ma forstas / forklares ut fra flere forhold. Kjemiske og
fysiske egenskaper i overflatene som biofilmen dannes pa, og kvaliteter i vannet som overflatene
eksponeres til, spiller viktige roller.

Her vil det bli omtalt de viktigste faser i biofilmdannelse, kvaliteter i primarfilm og tidlig biofilm samt
forhold ved drikkevannet som begrenser eller stimulerer biofilmdannelse. Det gis en oversikt over
hvordan biofilmer kan males og beskrives samt metoder som kan anvendes for & bestemme assimilerbart
eller bionedbrytbart organisk karbon som oftest vil vare den begrensende faktoren ved biofilmdannelse i
drikkevannsledninger.

2.2 Biofilmdannelse

En opplest og vedtatt (og dokumentert) regel er at dersom en bakterie overfgres til vann, vil den praktisk
talt alltid ende opp som kolonidannere pé en hvilken som helst overflate eller partikkel som "krysser
dens vei". Det antas at > 99% av de til enhver tid levende vannbakterier sitter fast pa en eller annen
overflate, og praktisk talt alle overflater kan dekkes med biofilmer.

Selv de mest komplekse biofilmsamfunn begynner som "rene" bakteriefilmer. P4 denne maten vil det &
studere dannelsen av bakterielle biofilmer veere den fornuftige tilnzrmingen til forstaelse av hvordan
disse komplekse biosamfunnene oppstér pé overflater som eksponeres for vann.

Hendelisene som inntreffer i interfasen mellom overflaten som skal begros og vaesken der mikro-
organismene befinner seg i tiden fgr kolonisering bestemmer pa mange mater egenskapene i den endelige
biofilmen.

2.2.1 Fysikokjemiske faktorer

Egenskapene til en overflate endres kontinuerlig etter eksponering til vannmiljger. Selv i vanndige
systemer med lave konsentrasjoner av organiske stoff, er slike endringer foranlediget av at det dannes en
organisk primerfilm pa overflaten (Charaklis, 1981).

Begivenhetene umiddelbart fgr dannelsen av primarfilmen inkluderer konsentrering av Igst organisk
stoff i "interfasen” som dannes i et tynt sjikt like over overflaten. Denne akkumuleringen av organisk
stoff naer opp til overflaten svekker tensjonskreftene (elektrostatisk skjold) som virker i slike interfaser.




Det finner altsa sted et netto tap av fri energi nar organiske molekyler adsorberes til overflater (Olson et
al., 1991).

Den organiske primarfilmen som kan dannes pa overflater bare fa timer etter eksponering, vil i
drikkevannsledninger hovedsakelig besta av humusstoffer (Loeb og Neihof, 1975). Humusstoffer er
anioniske, svakt sure, makromolekyler med et nitrogeninnhold pa 1-5% hvorav mer enn 50% opptrer
som heterosyklisk bundet. I tillegg til humusstoffer vil primarfilmer i drikkevannsledninger inkludere
glykoproteiner (typiske biomolekyler) sammen med polysakkarider og fra tid til annen hydrokarboner
(reduserte organiske forbindelser primert bygget opp av karbon og hydrogen).

Kinetikken som beskriver adsorbsjon av organisk stoff til overflater er ikke kjent, men det antas at

"adsorbsjonsisotermen" fglger en Langmuir-form' (Olsen, et al., 1991), d.v.s. et konvekst forlgp som
skissert 1 Figur 1.

Amount Adsorbed, Cg

Figur 1. Typisk konveks Langmuir-isoterm
En tommelfingerregel sier at en videre adsorbsjon av bakterier (mikroorganismer) og oppbygging av

biofilm avhenger av at det er dannet en organisk primarfilm pé forhand (Charaklis, 1981).

2.2.2 Transport

Tre (3) fysiske forlgp medvirker i transporten av sma partikler i vann:

1. termiske prosesser (Brownske bevegelser og molekylar diffusjon),
2. strgmningseffekter (turbulens og laminar strgmning)
3. graviatsjonseffekter (sedimentasjon)

! Langmuir isotermen basert pa konsentrasjoner: Cs = kiCy/1+k2Cy, hvor Cs er konsentrasjonen av adsorbert
stoff, mens Cy er konsentrasjonen i vaskefase fase. k1 og k2 er konstanter




2.2.3 Adsorbsjon av bakterier til overflater

Hva skjer nir bakterier fester seg til overflater i fortynnede organiske Igsninger, f.eks drikkevann?
Allerede sa tidlig som i 1943 beskrev Zobell (1943) en modell for adsorbsjon av bakterier til overflater.
Tabell 1 beskriver modellens fysikokjemiske faktorer.

Tabellen ombefatter ikke bakteriell adsorbsjon til ladete overflater (ionebyttere), vannigselige
polyelektrolytter (flokkulering) eller immobilisering av hele celler gjennom kovalent binding.

Tabell 1. Adsorbsjon av bakterieceller til overflater nedsunket i fortynnede organiske Igsninger.

Adsorbsjonsfase Mekanisme(r) Netto effekt Fysikokjemiske faktorer
Reversibel Likevekt mellom den Lgst tilknyttede celler * pH,
elektrostatiske konsentreres i en bestemt  * elektrolytt-konsentrasjon,
repulseringen mellom distanse fra overflaten * konsentrasjon av organisk
ladde partikler (celler) i (0.20 A). Cellene lar seg  stoff,
dobbeltlag og London- lett fjerne * retning og hastighet av
van der Waalske vaskestrgm
____________ tleekningskeefter __ _____________________ ]
Irreversibel Adhesjon grunnet Cellene bindes sterkt til * tid
biologisk aktivitet, f.eks overflaten p.g.a. * temperatur
syntese av og forankring  biologiske broer mellom * overflatens fri energi (q)
med polyanioniske celle og overflate. For & * kritisk overflatetensjon (q.)
karbohydrater fjerne cellene behgves * interaksjonkonstant (d)
hardhendte fysiske * fri energi for adhesjonen (Wp)
metoder

Bakteriell adsorbsjon til inerte overflater er altsd en prosess som foregdr i 2 faser. Det fgrste trinnet er
reversibelt og kontrolleres av elektrostatiske vekselvirkninger mellom celleoverflate og adsorbent. I det
andre trinnet dannes det mer bestandige bindinger mellom celle og overflate. Dette trinnet benevnes
derfor irreversibelt.

Bakterier som foreligger reversibelt "bundet" til en overflate vil lett fjernes f.eks ved risting eller, ute i
naturen, p.g.a. vannstrgmmens skjerkrefter.

2.2.4 Hvilken rolle spiller overflatens kvalitet?

Ner sagt alle overflater vil for eller siden tildekkes av biofilmer dersom forholdene ellers er tilrettelagt
for det. Det er allikevel en kjensgjerning at biofilmer etableres ved ulike hastigheter alt avhengig av
kvaliteten i den enkelte overflaten.

Visse materialer som brukes i drikkevannsledninger er vist a stimulere bakteriell vekst (Schoenen og
Whese, 1988). Dette gjelder bl.a. gummi (bade polybutylen og syntetiske produkter), silikon, PVC og
polyetylen samt bitumenholdige belegg. Etter eksponering av bitumenbelegg til drikkevann i 48 timer bie
det dokumentert utlaking av mer enn 40 organiske forbindelser som alle kunne stimulere bakteriell
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vekst. For 8 hemme bakterievekst i det samme vannet var ngdvendig klordose 30 mg /1 (LeChevallier,
1990).

I marine systemer er det vist at biofilmer utviklet seg langt raskere pa overflater av glass, stal og nikkel
enn til kobber, PVC og Polytetrafluoretylen.
Pa overflaten av polytetrafluoren ble det bemerket spesielt sterk slimdannelse (Dexter, et al., 1975).

Overflatebehandling med produkter som avgir biocider eller andre toksiske forbindelser vil kunne
forsinke, men neppe forhindre dannelsen av biofilmer. Slike produkter vil dessuten kunne komme i
konflikt med miljg- og helseforhold.

2.3 Glykokalyx - Extracellular Polymer Substances (EPS)

Polysakkarider som bakteriene syntetiserer og skiller ut (eksopolymerer) er ngdvendige for & oppna fast
forankring til overflater. Slike makromolekyler er demonstrert i et stort antall bl.a. gjennom
mikroskopiske observasjoner av naturlige biofilmer. Slike ekstracelluleere polymerer benevnes ofte
glykokalyx i litteraturen og er et samlebegrep pa et hvilket som helst polysakkarid-rikt belegg som
dannes i en viss avstand fra bakteriens overflate; - d.v.s. til den ytre membranen i en gram-negativ
bakterie og til overflaten av en gram positiv bakterie. I drikkevann vil hoveddelen av bakteriene vare
gram negative.

Glykokalyx hgrer til to hovedkategorier (Sutherland, 1988):
1. S-type
2. kapsel

Kapselkategorien er den dominerende. I en gram-positive bakterie inkluderer kapselen ofte teichoinsyrer
som bestdr av ulike polymerer inklusive polyol-fosfater og karbohydrater som glukose, galaktose og N-
acetylglukosamin og N-acetyl-galaktosamin.

Kapselen i gram-negative bakterier kan vare sammensatt av ulike homo- og heteropolysakkarider og de
fleste bakterier produserer mer enn en polymertype av gangen,

Funksjon av den bakterielle glykokalyx i en biofilm er som bindemiddel eller en slags sement. Den
binder bakterien irreversibelt til inerte overflater, og tillater samtidig bakterien & vokse, d.v.s. dele seg,
dersom det er tilgjengelige neeringssalter til stede i vannstrgmmen.

Glykokalyx gir bakterien fordeler utover det & kunne feste seg til overflater:
e gket overlevelse under forhold med nzringsbegrensinger
C og N reservoar
e beskyttelse mot bakteriofag
virus som infiserer og potensielt gdelegger bakterier. Er oftest verts-spesifikke
e  beskyttelse mot beitetrykk
protozoer og amgber spiser (eller beiter pd) bakterier, og vil pi denne maten influere pa
sammensetningen og konsentrasjonen av bakteriepopulasjonen
» beskyttelse mot ulike desinfeksjonsmidler
forhindrer en effektiv diffusjon og/eller forbruker oksyderende ekvivalenter stoffer
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2.4 Metoder for a generere biofilmer i laboratorie- og pilotskala

I laboratorie-skala er det vanlig & benytte en eller annen form av "Robins device" (se Figur 2)for &
etablere biofilmer for kvalitative og kvantitative undersgkelser. Slike monterbare enheter kan med letthet
etableres i delstrgmmer i ulike posisjoner (f.eks avstander fra behandlingsenhet) av drikkevannsnettet.
Utformingen av Robins device kan tilpasses prgvetakingsfrekvens, laboratorieplass og analysemetoder
(nedstrgms).

Systemet under er beskrevet av Manz et al. (1993) og bestér av en sylinder av rustfritt stal (I: 500 mm,
®: 200 mm.) med 40 gjengete hull (®: 30 mm.). Skruer av rustfritt stal pa 40 - 60 mm pamontert
dekkglass i enden (i silikon) skrus inn 1 hullene. Pa den méten kan flere dekkglass eksponeres samtidig
og hentes ut for analyse ved ulike tidspunkt (Figur 2).

— el

Figur 2. Robins device for etablering av biofilm (Manz et al., 1993)

En annen metode for 4 lage biofilmer pa er & eksponere glasskuler for gjennomstrgmmende vann. Slike
systemer eller reaktorer er enkle 4 etablere i laboratoriet og bestér gjerne av et reservoir med gnsket
vannkvalitet som gir fgdevann til en glassylinder fylt med smé kuler av glass eller annet materiale (f.eks
PVC eller PE).Szewsyk et al., (1994) beskriver et system med glasskuler (®: 2 mm) i en glassylinder (I:

180 mm, ®: 20 mm.) som ble drevet som et overislingssystem (Figur 3).

I et forsgk med dette utstyret ble etablering og overlevelse av en patogen Escherichia coli i en biofilm
av en gram positiv bakterie (stamme B4) undersgkt.

Gjennomstrgmningen ble satt til 150 ml/ time og biofilmen ble dannet i Igpet av en uke. En stabil
konsentrasjon av bakterier i utlgpet fra biofilmreaktoren ble oppnadd etter 2 uker.

12



Figur 3. Gjennomstrgmningsanlegg for etablering av biofilm (Szewsyk et al., 1994)

de Beer et al., (1994) anvendte en loopreaktor som inkluderte en slange med innmonterte stilplater.
Etter en uke hadde biofilmen en tykkelser pa 150 - 200 um.

Parent et al. (1996) anvendte en rgrslgyfe med kjpling og med mulighet for 4 ta ut prgver av vann og
biofilm uten & tgmme slgyfen for vann.

Cargill et al., (1992) beskriver en meget enkel metode der 4-8 stalplater ble eksponert til vann i sikalte
Mason-kolber (kolber med spesielt vide apninger). Vannet ble holdt i bevegelse ved magnetrgring

(285 r.p.m.).

Rogers og Keevil (1992) etablerte biofilmer pa overflaten av steriliserte kuponger av glass eller
polybutylen (gummi) med areal pa 1 cm® i et kjemostatsystem. Montering skjedde i silikon v.h.a.
nedsetting 1 spor.

Banks og Bryers (1991) anvendte flowcellen vist i Figur 4. Biofilmreaktoren er konstruert for 4 holde to
standard objektglass (parallellprgver).

— ,,--------_--______;/ Too Plate
I c:"i':::::::::::::::tzyr.—

— Glass Slide
Silicone Gasket
P -
Spacer
-~ /4-—-——— Glass Siide

Bottorn Plate

Flud In Fluid Out

Figur 4. Flowcelle for etablering av biofilm (Banks og Bryers, 1991).
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Glassene ble pé forhand vasket med 10% HCI og skyllet med filtrert autoklavert vann. Reaktoren ble
vasket med 70% EtOH og skyllet med filtrert autoklavert vann. Driftskriterier gjengis i Tabell 2.

Tabell 2.  Driftskriterier for flowcelle (Banks og Bryers, 1991)

Dimensjoner Benevning
Innvedig bredde cm 2
Innvendig lengde cm 7.5
Innvendig hgyde cm 0.5
Overflate areal (netto) cm? 39.5
| Voum _______________em 15 ___
| ______Driftskriterier  _______ Bemevning
Tilfgrselshastighet til flowcelle cm’/min 2
Gjennomstremningshastighet cm/s 3.2x 107
Reynolds tall dy X Vi x W/T? 2.67
Skjerkrefter N/m? 3.9x 10*
Temperatur °C 20

Dersom formalet er & pavise spesielle bakterier eller kjemiske markgrer i biofilmen er behovet for &
opprettholde biofilmens opprinnelige struktur ikke tilstede. Systemer for & etablere biofilmer for
destruktive analyser bestar vanligvis av vannledningsrgr av ulike dimensjoner og kvaliteter.

Schulze-Rbbecke og Fischeder, (1989) benyttet f.eks silikonslanger med indre diameter pa 3 mm for &
pavise Mycobacterier i biofilmer. Slangene ble pAmontert et forurenset varmtvannsystem. Gjennom-
stremningen var satt til 0.2 ml/s og slangelengder pa 5 cm ble klippet av for ulike undersgkelser ved
regulere tidsintervaller.

Lund og Ormerod, (1994) utviklet et testsystem bestaende av parallelle linjer bygget opp av 13 PEH rgr
(drikkevannskvalitet) hvert med lengde pa 200 mm og en indre diameter pa 20.4 mm. Rgrbitene ble
forbundet med ledningen gjennom hurtigkoplinger (Figur 5).

2 X VX P/ T = Reynoldsfaktor; - d,:hydrauliks diameter for ikke sirkulere snitt, vy,: gjennomsnittlig
gjennomstrgmningshastighet, ¥: vaesketetthet, T: viskositet
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Figur 5. Pilotsystem for generering og undersgkelser av biofilmer i drikkevannsledninger (Lund og
Ormerod, 1994)

Pé enden av hver PEH-linje etableres det forfatterne kaller et "vekstkammer" med mulighet for 4
innsette glimmerskiver vertikalt pa vannstrgmmen (Figur 6).

Plece of mica

_~ Outer PEH pipe section
Inner PVC pipe section

Section A-A

Outer pipe section Piece of mica
End section I—B A

Inner section with LB A
piece of mica

Section B-B

Figur 6. Skisse over vekstkammeret (Lund og Ormerod, 1994).
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Formalet var & kunne fglge etableringen av biofilmen. Glimmer egner seg godt for direkte studier i
Scanning Elektron Mikroskop (SEM). Systemet ble designet for turbulente vannstrgmmer med
gjennomstrgmninger pa 0.2 - 0.25 I/s som korre-sponderer til en Reynoldsverdi pa (9.6 - 12) x 10°.

2.5 Faktorer som pavirker mikrobiell vekst i drikkevann

2.5.1 Temperatur

Vanntemperaturen er en viktig variabel som regulerer bakterievekst. I drikkevannsledninger vil
temperaturen, direkte eller indirekte, pavirke de viktigste faktorer som har med mikrobiell vekst & gjgre.
Temperaturen pavirker veksthastigheten, effekten av (kinetikken i) aktuelle behandlingsprosesser,
opplgsning og spredning av desinfeksjonsrester, korrosjonshastigheter og gjennom endret vannbehov hos
publikum virker temperaturen indirekte inn pa vannets hydrauliske egenskaper og
gjennomstrgmningshastigheten 1 ledningsnettet.

Vanntemperaturen er det imidlertid i praksis vanskelig & pavirke gjennom tiltak. Heldigvis er den
mikrobielle aktivitet vesentlig lavere i kaldt vann, d.v.s. temperaturer < 13-15°C, enn i varmt vann
(LeChevallier et al., 1991).

Figur 7 viser forbindelsen mellom forekomsten av koliforme bakterier og temperaturen i drikkevann.
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Figur 7. Forbindelse mellom temperatur og gjennomsnittlig forekomst av koliforme bakterier
(LeChevalier, 1990).

Fransolet, et al. (1985), viste at bade hvilefasen fgr aktiv vekst (lagfase) og celleutbyttet ble pavirket av
temperaturen;- f.eks var lagfasen for Pseudomonas putida (i drikkevann) 3 dager ved 7.5°C, men bare
10 timer ved 17.5°C. Dette understgtter pistanden om at mange bakterier vil veere lite aktive ved lave
temperaturer, noe som gker muligheten for at de vaskes ut av et ledningsnett. Fransolet et al. (1985) fant
ogsa at Escherichia coli og Enterobacter aerogenes vokste meget langsomt ved temperaturer < 20°C
(veksthastigheter pa < 0.1 celledelinger / time).

Perioder med regnvzer viser seg ofte & sammenfalle med rapporter om kolifome bakterier i drikkevann.
Lowther og Moser fant at TOC-nivéer i rdvann var pa det hgyeste nar turbiditeten gkte etter regnver.
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LeChevallier et al., (1990) dokumenterte en sammenheng mellom regnvar og forekomst av koliforme
bakterier i ledningsnett. Oppblomstringen skjedde imidlertid fgrst en uke etter nedbgrsperioden, noe som
forklares med en viss transporttid for regnvann til ledningsnettet samt at bakteriene (som er tilstede) ikke
responderer momentant pa naringstilfgrselen, men mé gjennomga en lagfase fgrst.

2.5.2 Organisk karbon

Organisk karbon utnyttes av heterotrofe bakterier enten til nydanning av biomasse (assimilasjon) eller
som en kilde til energi (dissimilasjon). Mesteparten av det organisk karbon som finnes lgst i drikkevann
er i en naturlig form og stammer opprinnelig fra levende planter og plantemateriale i forratnelse. Disse
komponentene vil ofte inkludere humussyrer og fulvinsyrer, sukkerpolymere, proteiner og karboksyl-
syrer. I norske drikkevannskilder som leverer vann til anlegg for > 100 personer kan TOC-konsen-
trasjoner ligge innenfor et vidt omrade (fra <<1 mg TOC/1 til >20 mg TOC/1), mens drikkevanns-
forskriftene for godt drikkevann angir en absolutt grense pa < 5 mg TOC/1 og en veiledende verdi pa 3
mg TOC/1 (SHO, 1995).

Fordi heterotrofe bakterier behgver karbon, nitrogen og fosfor i et vektforhold tilnzermet 100:10:1, vil
organisk karbon ut fra kunnskap om drikkevannskvaliteter vare det begrensende naringsstoffet i
drikkevann.

Den delen av organisk karbon i drikkevann som lett kan utnyttes av bakterier til vekst kalles for
Assimilerbart Organisk Karbon (AOC) eller Bionedbrytbart (1gst - Dissolved) Organisk karbon
BDOC).

En distinksjon mellom disse to begrepene er at sistnevnte ogsa inngar som energikilde (dissimilatorisk
karbon); - d.v.s. at forbindelsen mineraliseres (under dannelse av CO, og H,O).

AOC utgjgr normalt en liten fraksjon (0.1 - 10 %) av TOC. LeChevallier har vist at AOC-nivéene avtar
med avstand fra kilden (behandling) og at forbruket manifesteres som biofilmer pa overflaten dette.

Hvor mye AOC ma drikkevannet inneholde fgr gjenvekst av bakterier blir et problem? Le Chevallier
viste (1993) at gjenvekst av et E.coli isolat ble hemmet ved AOC-nivéer < 54 pg/l. Van der Kooij et al.,
(1985) viste at vann som innhold mer en 50 ug AOC/I alltid legger forholdene til rette for gjenvekst av
heterotrofe bakterier. Med utgangspunkt i at drikkevannet skal inneholde < 5 mg TOC/1, og at AOC
utgjer inntil 10 % av TOC, kan gjenvekst av bade indikatorbakterier og heterotrofe bakterier vare et
problem. Figur 8 viser sammenhengen mellom AOC (ved tg) og koliforme bakterier i ledningsnettet syv
dager etter (t74n) (Le Chevallier, 1990).
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Figur 8. Forholdet mellom AOC og koliforme bakterier i drikkevann (LeChevallier, 1990).

2.5.3 Fosfor

Fosfor blir ikke konsumert gjennom mikrobiell aktivitet, men resirkuleres tilbake til miljget.
Resirkuleringshastighetene er derfor viktigere enn fosforkonsentrasjoner i vannet i ledningsnettet som
forklaring pa eventuell begrensning. Ut fra kunnskap om drikkevannskvaliteter kan fosfor vare
begrensende for vekst (LeChevallier, 1990, Hem og Weideberg 1994).

2.5.4 Nitrogen

Nitrogen anses ikke & vaere begrensende for bakterievekst i drikkevannsledninger. Nér det gjelder
nitrogenets rolle for oppvekst av koliforme bakterier kan det imidlertid vare vanskelig 4 konkludere
fordi enkelte Klebsiella-stammer kan fiksere nitrogen fra luftas nitrogen (LeChevallier, 1990)

2.6 Hvordan males begroingspotensialet?

Det finnes mange metoder for & bestemme assimilerbart organisk karbon (AOC) eller bionedbrytbart
organisk karbon (BDOC). Metodene deles inn i biomassebaserte og DOC-baserte metoder (Huck,
1990):
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Biomassebaserte metoder :
Disse metodene har sitt utgangspunkt i at AOC er begrensende for vekst. Metodene kan igjen deles i to
~ etter hva slags inokulum som brukes.

Metodene til van der Kooij et al., (1982) og Kemmy et al. (1987) benytter kjente organismer, mens
metodene til Werner (1985) og Jago og Stanfield (1989) benytter den naturlige floraen i prgven.

Fgrstnevnte metode har fordelen av at de er reproduserbare og at resultatene kan sammenliknes. Den
naturlige floraen er imidlertid tilpasset de eksisterende forhold i prgven. Den vanligste maten & méle
biomasse pé er gjennom registrering av kolonidannende enheter (CFU/ml prgve). I flere av metodene
konverteres den malte verdien til en spesifikk organisk konsentrasjon gjennom bruk av en
omregningsfaktor.

I metoden til van der Kooij (1982) méles AOC i vann ved 4 registrere veksten til Pseudomonas
fluorescens stamme P17. Bakterien er representant for en vanlig "drikkevannsbakterie" som kan utnytte
et uttall organiske substrater i relativt hgye og lave (pg/l) konsentrasjoner. Bakterien har ingen behov
for spesifikke vekstfaktorer og kan bruke nitrat som terminal elektronakseptor (dissimilatorisk) samt
bade nitrat og ammonium som N-kilde (assimilatorisk).

Selv om en enkelt organisme ikke kan anvende alle mulige assimilerbare forbindelser i vann, sa vil
AOC-verdier fra oppdyrking av Pseudomonas fluorescens P17, representere / inkludere omdanning av
aminosyrer, karboksylsyrer, hydrokarboksylsyrer, alkoholer og karbohydrater. Ett unntak er oksalsyrer
som bl.a. dannes ved ozonering. En Spirillum stamme, NOX, som er i stand til 4 benytte oksalat er
imidlertid identifisert og blir na tilsatt i van der Kooij-testen (van der Kooij et al., 1984 og 1989).

Metoden kan né ogsa inkludere en Flavobacterium sp. som er i stand til 2 metabolisere glyserol.

Fgrste trinn i metoden omfatter gdeleggelse av alle vegetative celler til stede 1 prgven. Dette skjer ved
moderat oppvarming av prgven til 60°C i vannbad fgr overfgring til 60°C ovn med behandling i 30
minutter.

Etter nedkjgling inokuleres prgven fra stockkulturer av Pseudomonas fluorescens P17 og Spirillum
NOX (eventuelt Flavobacterium sp. ). Prgven holdes uten risting ved 15°C til det maksimale antall
kolonier pa relevant medium oppnas.

CFU registreres normalt daglig. van der Kooij har etablert en korrelasjonsfaktor mellom CFU / ml
prove og utbytte av P. fluorescens P17 pa eddiksyre (Y yewr). Metoden er for gvrig foreslatt forenklet av
Kaplan og Bott (1988 og 1993). Forenklingen gar bl.a. p& bruk av 40 ml 's medisinglass istedenfor store
1 liters kolber samt at resultatene er uavhengige av om inokulum er hentet fra eksponensiell vekst eller
stasjonzrfase.

Kemmy et al., (1985) benytter sterilfiltrert prgve istedenfor varmebehandlet og erstatter Spirillum st.
NOX og Flavobakterium sp. med to Corynebacterier og en Curtobacterium.

Werner (1985) benytter den naturlige floraen i sterilfiltrert vann. Bakterier vasket av filterflaten
inokuleres i en kuvette som holdes inkubert ved 20°C. Turbiditet méales hver 30 minutt over en periode
pa 30 til 120 timer. Vinkelkoeffisienten i et turbidet/tid-diagram (u) forteller noe om substratkvaliteten
(bionedbrytbarhet), mens tallverdien log(y/yo) indikerer substratkvantiteten (Figur 9).
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Figur 9. Typiske resultater oppnadd i forsgk der Werner-metoden er benyttet (Werner und Hambsch,
1988).

Stanfield og Jago (1989) méler bakteriell vekst indirekte gjennom registreringer av ATP-konsentrasjoner
(adenosin trifosfat). ATP verdier konverteres til AOC-verdier ved bruk av en standard omdannings-
faktor. En liknende prosedyre er utviklet av Le Chevallier et al. (1993). Forfatterne korrelerer for gvrig
metoden med resultater fra standard oppdyrking etter metoden til van der Kooij (1989).

DOC-baserte metoder:
Disse metodene er basert pa & méle forskjeller i DOC fgr og etter inkubering av en prgve (A DOC).
Nedbrytningen kan enten skje i batch eller i gjennomstrgmningssystemer (biofilm).

Servais et al., (1987) har utvikiet en metode som kan registrere BDOC-verdier > 0.3 mg/ 1.

Prgven sterilfiltreres gjennom membranfilter (0.22 pm) for den inokuleres med 1% (v / v) raprgve som
har passert et filter (2 wm) for a eliminere protozoer. Prgven inkuberes mgrkt i 4 uker. DOC registreres
ved start og avslutning av inkuberingen og differensen avleses som BDOC 1 prgven. Metoden gir ingen
informasjon om kinetikken i den biologiske nedbrytningen.

Ved 4 lede vannprgven gjennom en biofilm oppnar Frias et al. (1992) og Ribas et al. (1995) & forkorte
BDOC-analysen vesentlig (3-5 timer). En prinsippskisse av reaktoren er vist 1 Figur 10.
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Figur 10. Skisse av reaktoroppsett for registrering av bionedbrytbart organisk materiale i vannprgver
(Riba et al., 1995)

Oppsettet inkluderer 2 glasskolonner som er fylt opp med inert stgttemateriale (porgse glasskuler med
diameter 1-2 mm, porediameter pa 60 - 300 wm, porevolum pé 55-60 % og et areal pa 0.15 m*/g).

Prgven pumpes opp i kolonnene med en hastighet pa 3.5 ml/min. DOC ble registrert i utlgpet og
innlgpet etter en hydraulisk oppholdstid pa 2 timer.

2.7 Analyse av biofilmer

Biofilmer kan karakteriseres kvalitativt eller kvantitativt ved bruk av metoder som enten gdelegger
biofilmen eller metoder hvor biofilmen beholdes intakt.

2.7.1 Mikroskopering

Mikroskopering er et vanlig hjelpemiddel for 4 undersgke utseende eller morfologiske egenskaper i

biofilmen (McCoy et al., 1991) eller vurdere tykkelser av slike (Nielsen, 1987). Metoder som utnytter
vanlig lys mikroskop vil sveert ofte vaere ikke-destruktive.

Mikroskopering av preparater behandlet med fargestoff :

Etter hvert har det dukket opp metoder som benytter mikroskopiering av biofilmer behandlet med
fargestoff. Slike kan danne spesifikke bindinger med bakteriens arvemateriale (DNA og RNA), eller
koples til antistoff som reagerer med antigener i bakteriens cellevegg, eller til oligonukleotidprober som

igjen hybridiserer (binder seg til) med DNA-sekvenser eller sekvenser av RNA. Sistnevnte metoder kan
gjgres meget spesifikke.
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Acridine orange (AO) er et fluorescerende fargestoff som binder seg til DNA og RNA i cellene som
sitter i en biofilm. Bglgelengden i det fluorescerende lyset forteller noe om cellens tilstand (bglgelengde
~ avhenger av forholdet mellom DNA og RNA).

Tolkningen av AO-preparater kan imidlertid vaere vanskelig, da fargestoffet har en tilbgyelighet til &
binde seg uspesifikt til molekyler i celleveggen eller til negativt ladede jordpartikler.

Yu et al. (1993), beskriver en metode som anvender AO-farging for & studere desinfeksjon av biofilmer
(Klebsiella pneumoniae Kp1). Det ble gjort forsgk med monolagfilmer, og selve fargeprosedyren tok
ikke mer enn 5 minutter.

Et annet hyppig brukt fluorescerende fargestoff er 4,6-Diamidino-2-PhenylIndol (DAPI) som bindes
spesifikt til DNA. DAPI er mindre belemret med stgy (jfr. uspesifikk binding som for AO), men gir ofte
svake signaler.

Mikroskopering som metode for & dokumentere aktivitet (aktive bakterier):

5-Cyano-2,3-ditolyl tetrazolium klorid (CTC) og rodamin (Rh 123) er fargestoffer som benyttes for &
angi aktivitet i biofilmer. CTC er en Igselig redoks indikator som reduseres i bakterier med aktiv
respirasjon. Produktet er et fluorescerende krystall CTC-formazan (Yu og McFeters, 1993, McFeters et
al., 1995).

Rh 123 opptas av bakterier i hastigheter som er direkte proporsjonale med oppbyggingen av H'-
gradienten over bakteriemembranen (cellas protone motive force = pmf).

Akkumulering av intracelluler Rh 123 kan registreres ved bruk av fluorescens mikroskopiering (Yu og
McFeters, 1993).

Mikroskopering av preparater behandlet med fargestoff (hybridteknikk):

Szewzyk et al (1993) undersgkte kolonisering og overlevelse av en patogen stamme av Escherichia coli
i en homolog biofilm dannet fra en benzoat-nedbrytende gram-positiv bakterie (stamme B4).
Undersgkelsen ble gjennomfgrt i en flow reaktor. E. coli ble dokumentert & veere i stand til & vokse i
B4-biofilmen og "reinfisere” vannstrgmmen i hgye konsentrasjoner.

Blandede biofilmer med B4 og E. coli ble ogsa dyrket pa glassplater for detaljert eksaminering av
romlig utbredelse. Individuelle celler sa vel som mikrokolonier med E. coli ble pavist i biofilmene ved
fluorescensmikroskopering. Biofilmen bie behandiet med en fluorescerende (koplet fargestoff) 23S-
rRNA-sgkende oligonukleotidprobe. E. coli fordeite seg 1 alle lag av de jevnt tykke biofilmene.

I den senere tid har en lang rekke med spesifikke rRNA-sgkende oligonucleotidprober blitt utviklet for et
kommersielt marked (De Long et al, 1989, Giovannoni et al., 1988 og Manz et al., 1992).

En stor fordel med oligonukleotidprobene er at liten stgrrelse gjgr dem 1 stand til & diffundere inn i
biofilmene (Amman, 1992). Siden de ofte er rettet mot ribosomalt RNA er pavisning avhengig av
konsentrasjoner og dermed ogsa av statusen til den enkelte cella; - hgye rRNA-konsentrasjoner = aktive
celler.
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2.7.2 Billedanalyse

For & fa kunnskap om etablering av, cellebevegelser i, og avskallinger fra en biofilm utviklet Escher og
Characklis, (1988) en meget spesiell metode for gjennomfgring av kontinuerlige billedanalyser.
Bakterieceller fra en kjemostat ble tilfgrt et kapillarrgr med kvadratisk tverrsnitt pakoplet et
hgyopplgsnings-videokamera.

Forfatternes konkluderte med:

e At billedanalyser tillater direkte registreringer (malinger) av essensielle og uavhengige prosesser
vedrgrende kolonisering av en overflate

e At billedanalyser egner seg til in-situ observasjoner av ulike aktivitetsnivder i en biofilm; - slik som
vekst, hastighet og retning av/pé bevegelse og organismenes orientering

e At billedanalyse gir informasjon om bakteriens romlige orientering under selve adsorbsjonsfasen

e At billedanalyse kan dokumentere at binding til overflater er avhengig av skjerkrefter og CFU-
konsentrasjoner i bulkfasen, mens vekst-relaterte prosesser avhenger av cellekonsentrasjoner pa
overflaten

e At billedanalyser bygger opp under at binding til overflater er nullte-ordens prosesser, mens
vekstrelaterte prosesser er prosesser av fgrste orden (Monod-kinetikk)

e At billedanalyser bygger opp under konklusjonen som sier at selv om vekst (etter kort tid) er den
dominerende prosessen for biomassegkning i en biofilm, vil mengde akkumulerte CFU vare
avhengig av ulike adsobsjonsprosesser.

2.8 Sensorsystemer for maling av mikrobiell aktivitet i biofilmer

Til tross for at biofilmer er svart tynne fra noen hundre pm til noen fa millimeter vil det normalt
innrette seg en vertikal sjiktning som reflekterer respirasjonsprosesser.

Ved bruk av mikroelektroder kan slike mikrosjiktninger studeres med en opplgsning pa ned mot 100 um
(Revsbech og Jgrgensen, 1986).

Oksygenrespirasjon og fotosyntese i biofilmer er ngye undersgkt i de senere ar (Chen og Bungay, 1989,
Kuenen et al., 1986).

Utvikling av en oksygen/nitrogenoksyd-elektrode og mikroelektroder for ammonium og nitrat har gjort
det mulig & undersgke nitrogen-omsetningen i biofilmer ( Debeer og Swerts, 1989, Revsbech et al.,
1988).

Kiihl og Jgrgensen (1992) har tilrettelagt en metode for & méle sulfatreduksjon og sulfid oksidasjon i
biofilmer.

de Beer et al. (1994) registrerte klor-diffusjon i biofilmer ved desinfeksjon ved bruk av en
mikroelektrode som var fglsom for klor i mikromolaromréadet.
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2.9 Andre destruktive analyser

Ved destruktive metoder skrapes biofilmen arealspesifikt av overflaten og opparbeides for ulike under-
spkelser:

e  Analyser av vatvekt og tgrrvekt (Pedersen, 1987)

e Maling av ATP-nivéer og C/N-forhold (Afring og Taylor, 1979)
Slike analyser sier noe om aktivitetsnivaet eller "helsestatus" 1 biofilmen

e Analyse av protein og polysakkarider (Afring og Taylor, 1979)
Dette er analyser som er biomasserettet og faktisk ogsa spesifikke for bakterieregistreringer.
Polysakkaridbestemmelser vil vaere egnet til & beregne bakteriefilmmasse.

Elektronmikroskopiering av snittpreparater av fargede cryopreparater benyttes dessuten ofte til & se pa
romlig fordeling av bakterier i biofilmer samt registrering av aktivitetsgradienter, f.eks i tilknytning til
effekt av desinfeksjonsmidler (Huang et al., 1995).

2.10 Overlevelse av patogene bakterier i biofilmer i drikkevannsledninger

Gijenvekst av patogene bakterier i drikkevannssystemer er godt kjent som fenomen. Normalt vil ingen
patogene bakterier kunne pavises i behandlingsanleggene selv ved bruk av sensitive metoder som péviser
hvilende bakterier eller registrere aktivitet gijennom bruk av fargestoffer. Gjenvekst av koliforme
bakterier skjer i distribusjonssystemet i noen avstand fra behandlingsanlegget, ofte til tross for hgye
restkonsentrasjoner av desinfektant (f.eks klor). Den vanlige forklaringen pa slike gjenvekstfenomener er
at bakterier kommer inn i distribusjonssystemet og bindes til biofilmer der de far utvikle seg.

Det er utfgrlig dokumentert at overflater i drikkevannsledninger koloniseres av bakterier i mer eller
mindre homogene biofilmer. Elektronmikroskopistudier av overflatebelegg viser alle samme egenskaper:
1. en hard, men porgs overflate

2. en mengde med krystaller like under overflaten

3. mikroorganismer dominerer like ved overflaten

4. mikrokolonier av ensartede organismer som indikerer aktiv vekst i overflaten

X-dispersjonsanalyser av overflater i vannledningsnett har vist at tuberkler er bygget opp av jern,
kalsium, silisium, fosfor, aluminium og svovel (Tuovinen et al., 1980, Ridgeway og Olson, 1981), med
jern som det dominerende materialet (LeChevallier et al., 1987). Overflaten av disse jerntuberklene er
ofte dekket med sprekker som gir utvidet areal for binding, utvikling og beskyttelse av bakterier.
Tuovinen et al., (1980) dokumenterer gradienter m.h.p. Eh og pH innover i tuberklene. De bakteriene
som dominerer i prgver av biofilmer, partikler eller slam fra drikkevannsledninger i konsentrasjoner pa
typisk 2 x 10° CFU / 100 cm? til 10° CFU / cm® (LeChevallier, 1990) eller 100 CFU / g TS til

3.1x 10® CFU/ g TS (LeChevallier, 1990) er beskrevet i Tabell 3.
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Tabell 3. Bakterier i biofilmer fra distribusjonssystemer for drikkevann (LeChevallier et al., 1987)
**: dominerende art, * art som vanligvis pdvises

Bakterie Vann Fnokker Sediment Tuberkler Biofilm

Pseudomonas vesicularis *k ¥ * o
Flavobacterium spp. ok o * ok
Pseudomonas dimunita * *

Pseudomonas cepacia

Pseudomonas pickettii

Pseudomonas stutzeri * *
Pseudomonas fluorescens

Pseudomonas putida

Pseudomonas paucimobilis

Pseudomonas maltophiia

Alcaligenes spp

Acinetobacter spp

Moraxella spp * *
Agrobacterium radiobacter

Arthrobacter spp ok ok
Corynebacterium spp. *
Bacillus spp

Enterobacter agglomerans

Micrococcus spp. *

L B T

Lund og Ormerod (1994) paviste Leptotrix spp. og Hyphomcrobium spp i biofilmer utviklet i et
pilotskala-anlegg. Fgrstnevnte er for gvrig observert i norske vannbehandlingsanlegg selv ved lave
mangankonsentrasjoner i rdvannet (Hem og Weideborg, 1994).

Som vi ser av Tabell 3 er tarmbakterier eller indikatororganismer (med unntak av E. agglomerans) ikke
regnet som vanlige beboere av drikkevannsledningsnettet.

Pa tross av at biofilmer finnes i drikkevannssystemet er det sparsomt med beviser pa at patogene
bakterier utvikles.

Undersgkelser i New jersey viste at koliforme bakterier i drikkevannet stammet fra biofilmer i
ledningsnettet (LeChevallier, 1987). Mélinger viste at konsentrasjoner av koliforme bakterier gkte med
opp til 20 ganger med avstand fra vannverket. Beregninger viste ogsa at disse konsentrasjonsgkningene
ikke kunne skyldes vekst i vannmassene alene, men métte ha sin arsak i vekst i biofilm i ledningsnettet.
Identifikasjon av organismene dokumenterte ogsa en diversitetsgkning med avstand fra vannverket
(Figur 11).
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Figur 11. Koliform diversitet som funksjon av avstand fra vannverk. 1: Escherichia coli. 2: Klebsiella
pneumonia, 3: K. oxytoca, 4: Enterobacter agglomerans, 5: E. cloacae, 6: andre (LeChevallier et al.,
1987)

Seidler et al. (1977), paviste Klebsiella spp. som vokste i slimlag pa trestaver nedsatt i lagringstanker
av behandlet drikkevann. Disse bakteriene var for gvrig arsak til at konsentrasjonene av koliforme
bakterier overskred grensen for drikkevann (membranmetode) med opp til 40 ganger. Olson (1982)
rapporterte om E.coli fra organiske overflatefilmer pa betongrgr i drikkevannledninger i Metropolitan
Vanndistrikt 1 California. Victoreen (1977) isolerte Enterobacter cloacae og Serratia marscescens fra
tuberkler i overflater fra ledningsnettet Wilmington.

Fordi diversitet er en god indikator pa barrierer eller seleksjonspress i et miljg viser resultatene i Figur
11 at det aktuelle distribusjonsnettet egner seg godt for oppvekst av koliforme organismer. I et fattig
miljg ville vi forventet kun et fatall arter med hgyt spesialiserte egeskaper.

Olivieri et al., (1984) paviser og forklarer funn av Klebisella spp. og Enterobacter spp. med oppvekst
og overlevelse i biofilmer. Bakteriene ble pavist ved hgye temperaturer i drikkevannet og ved s hgye
restkonsentrasjoner av fritt klor som 5-8 mg/l. Frittlevende bakterier overlevde ikke slike konsentra-
sjoner, mens bakterier i biofilmer tolererte dosene. Forfatterne bruker ogsa negativ pavisning av
Clostridium pefringens som indikasjon pa at de koliforme bakteriene ma ha utviklet seg i biofilmer
internt. C. pefringens vil alltid finnes sammen med koliforme bakterier og en positiv test ville indikert
ekstern kilde.

I'en undersgkelse av drikkevannskilder i England ble det ikke pavist dyrkbare Legionella pneumophila
fra tappekraner (Colbourne et al., 1988), mens det derimot ble gjort funn av bakterien i grunnvann,
overflatevann og vann i ledningsnett. Pivisningen ble gjort v.h.a. en indirekte metode basert pa
fluorescens (IFA=immuno fluorescence assay). Ihovedledninger ble bakterien eksklusivt pavist i
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biofilmer eller sedimenter. Ikke dyrkbare L. pneumophila péavist i drikkevann gjennom IFA gjenvant
dyrkbarhet gjennom varmesjokk. Det stilles spgrsmal ved om L. pneumophila i drikkevann er potent
~ patogen, men det er en kjensgjerning at "virulensfaktoren" er isolert fra slike kilder.

Det er dokumentert at Mycobacterier, Mycobacterium kansaii og M. flavescens, kan forurense
drikkevann. Schulze-R&bbecke og Fischeder, (1989) demonstrerte at biofilmer som fikk utvikle seg fra
forurenset drikkevann etter 10 maneder inneholdt henholdsvis 2 * 10° CFU / cm? og 7 *10* CFU / cm?.
Undersgkelser viste ogsé at 25 - 50% av biofilmen var sékalte syrefaste bakterier. Forfatterne trekker
den slutning at biofilmer er ngdvendige som habitat for utvikling av Mycobacterium spp og biofilmer
kan ogsa veere en forklaring pé at det har vist seg nesten umulig & kontrollere drikkevannets innhold av
mycobacterier v.h.a. konvensjonelle desinfeksjonsmetoder.

Positive funn av koliforme bakterier (eller andre patogene bakterier) i drikkevann er heldigvis ikke
vanlig, og det finnes mange undersgkelser som ikke oppgir positive funn. Imidlertid ma det presiseres at
problemene med & pavise disse bakteriene kan ha sin arsak i at:

1. De er ujevnt fordelt i biofilmen og sitter ofte i helt adskilte omrader av denne (tuberkler f.eks)
2. Pavisningsmetodene er mangelfulle

Vedrgrende punkt 2 over kan det stilles store spgrsmalstegn ved egnetheten av oppdyrking av
heterotrofe bakterier som metode for a bestemme bakteriekonsentrasjonen i neringsfattige vannprgver
(f.eks drikkevann og sjgvann).

Det er rapportert om store avvik mellom konsentrasjoner bestemt ved direkte mikroskopering, indirekte
aktivitetsbestemmelser og tradisjonell oppdyrking pa agarmedier (Roszak og Colwell, 1987).

Garcia-Lara viser dette missforholdet p4 en meget elegant og avslgrende mate for patogene bakterier i
sjgvann, gjennom & anvende *H-merket thymidin og direkte mikroskoptelling av DAPI-fargede
preparater som referansemetoder til oppdyrking pa henholdsvis spesifikke og uspesifikke medier
(Figur 12).
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Figur 12. Tap av dyrkbarhet for E.coli pa et spesifikt medium (&), et ikke spesifikt medium (@), tap

av telletall ved direkte mikroskopering (0J) og tap av radioaktivitet (*) i filtrert og autoklavert sjgvann
(A) og i ubehandlet sjgvann (B) (Garcia-Lara et al., 1991) (dpm=disintegrations per minute).

Det ma antas som sannsynlig at vannprgver alltid vil inneholde et stgrre eller mindre antall bakterier
som lever, men som ikke lar seg dyrke pa konvensjonelle medier. Dette viser hgyst sannsynlig at

bakterier har overlevelsesmekanismer som selvsagt varierer med hensyn pd stammer, miljgforhold og
eksponeringstid under de radende forhold.

2.11 Effekt av vannbehandling pa begroingspotensialet

En rekke arbeider er publisert der begroingspotensialet er malt ulike steder i et vannbehandlingsanlegg,

noe som selvsagt illustrerer effekten pa begroingspotensialet av ulike enhetsprosesser for
vannbehandling.

Effekten pa begroingspotensialet av & ozonere vann er entydig, og ozonering gker dette potensialet
betydelig (Bradford et al., 1994, Eaton, 1993, Huck et al., 1991, Jago and Sidorowicz, 1994, Janssens
et al., 1985, van der Kooij et al., 1982, Tobiason et al., 1993). Begroingspotensialet mélt som AOC er
rapportert 4 pke med 60-800 % som fglge av ozonering, avhengig av vanntype og ozondosering. De
stgrste gkningene i begroingspotensialet ble mélt ved ozondoser over 8 mg O4/1, noe som tilsvarte
ozon/TOC-forhold pa over 3 mg Os/mg C. Ozonering gker begroingspotensialet bade nar det anvendes

som forozonering og som mellomozonering etter koagulering og sedimentering, eller som sluttozonering
(Easton, 1993).

Klorering kan gi gkt begroingspotensial, og inntil 83 % gkning i AOC er mélt som fglge av klorering
(Easton, 1993, Kaplan et al., 1994). Det ma imidlertid understrekes at de stgrste gkningene i
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begroingspotensialet ble mélt ved klordoser som ga fritt restklor p& over 1 mg Cly/l, noe som innebarer
mye hgyere klordoser enn det som er vanlig i Norge. Ved doseringer pa 1 mg Cly/l som avsluttende
desinfeksjon ble det en gkning i begroingspotensialet pa 0-20 % avhengig av forutgiende
vannbehandling (Easton, 1993).

Koagulering, flokkulering og sedimentering er rapportert & redusere begroingspotensialet (malt som
AOC) med inntil 85 % (Easton, 1993, Huck et al., 1991, Kaplan et al., 1994, Noble et al., 1996). De
hgyeste reduksjonene i AOC ble oppnadd ved doseringer av 120 mg FeCly/l (Noble et al., 1996). Dette
er betydelig hgyere enn det som er relevant for fjerning av naturlig organisk materiale (NOM) 1 Norge.

Membranfiltrering med en membran med midlere porestgrrelse 1000 D (tilsvarer molvekt 1000) ga
ingen endring i begroingspotensialet (AOC) (Noble et al., 1996).

Filtrering gjennom biologisk aktive GAC (granulart aktivt karbon) -filtre reduserer begroingspotensialet
med inntil 80 % etter ozonering og hurtigsandfilter (Huck et al., 1994, Janssens et al., 1985). Bruk av
GACHfilter etter forklorering, koagulering og sedimentering reduserte begroingspotensialet med 1/3 i
forhold til om hurtigsandfilter ble benyttet (Easton, 1993). Ozonering etterfulgt av filtrering gjennom
aktivt karbon kan gi bade hgyere og lavere AOC-verdier enn det en har i rdvannet.

Langsomsandfilter reduserer begroingspotensialet (Easton, 1993). En reduksjon av AOC pa 48 % ble
malt 1 et vann som pa forhand hadde gjennomgatt hurtigfiltrering.
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3. Maling av begroingspotensiale

3.1 Bakgrunn

I Norge er organisk materiale i drikkevann av naturlig opprinnelse (naturlig organisk materiale - NOM),
og utgjgres i stor grad av humussyrer og fulviksyrer. Humus- og fulviksyrer er relativt hgymolekylere,
med molvekt 500 til 2.000 for fulviksyrer og 1.000 til over 10.000 for humussyrer (mélt med *“Kratky
small-angle X-ray scattering goniometer””) (Thurman et al., 1982).

NOM i norsk drikkevann kan vare en kilde for dannelse av ugnskede biprodukter ved desinfeksjon, det
kan gi vannet en ugnsket farge, samt slamdannelse pga. utfelling og begroing (Jdegaard, 1988). I Norge
fjernes NOM ved koagulering og direktefiltrering, membranfiltrering, ionebytting, samt ozonering og
biologisk nedbrytning. Dette er prinsippielt forskjellige metoder for vannbehandling, og omfatter
koagulering, fysisk separasjon, adsorpsjon, oksidasjon og biologisk omsetning. Hvilke deler av NOM
som fjernes ved de ulike behandlingsprosessene vil avhenge av hvilke prinsipper som behandlingen

* bygger pa. I utgangspunktet er det i Norge gnskelig  fierne den delen av NOM som bidrar til fargen,
dvs. den hgymolekylere fraksjonen av NOM, men de ulike behandlingsmetodene vil i varierende grad
ogsa fjerne den lavmolekylere fraksjonen som er lettere tilgjengelig for biologisk omsetning enn
humusmolekylene.

Den metoden for fjerning av NOM som er dominerende ved store og middels store vannverk i Norge er
koagulering og direktefiltrering. Ved koagulering destabiliseres kolloider og makromolekyler,
fortrinnsvis ved hjelp av tilsetting av et metallsalt. Disse aggregatene blir s gjort stgrre og separerbare
gjennom flokkulering, fgr de separeres fra vannet i et filter. Koagulering og direktefiltrering har vist seg
4 vaere en effektiv metode for & fjerne farge forarsaket av NOM. Det vil imidlertid vaere en rest av NOM
malt som TOC.

Dersom en vesentlig andel av NOM fjernes ved koagulering og direktefiltrering vil en forvente at
begroingspotensialet reduseres. Resultater fra pilotforsgk med koagulering og direktefiltrering av Oslos
rivann viste at mens fargetallet ble redusert fra 12 mg Pt/1 til 3 mg Pt/l, og TOC ble redusert fra 3 mg
C/1til 2-2,2 mg C/1, var det ingen reduksjon i begroingspotensialet (malt som bionedbrytbart organisk
karbon - BDOC) (Hem et al., 1996). Dette viser at den andelen av NOM som bidrar til
begroingspotensialet ikke ble fjemet ved denne vannbehandlingen, noe som kan fi betydning ved valg av
renseprosesser for fjerning av NOM. De malingene som ble gjennomfgrt i forbindelse med
idékonkurransen for Oset utgjgr imidlertid et for darlig grunnlag for & trekke konklusjoner om hvilke
molvektsfraksjoner i NOM som er av stgrst betydning for begroingspotensialet. Det er derfor
gjennomfgrt mélinger av begroingspotensialet i ulike molvektsfraksjoner i vannprgver tatt ulike steder i
Aurevannsvassdraget i Beerum. De ulike vannprgvene representerer NOM med forskjellig alder, med
forskjellig farge og med forskjellig innhold av TOC.

Det er i tillegg malt begroingspotensiale i ozonert og klorert Aurevann, henholdsvis rett etter
vannbehandling og pa en endeledning, som et eksempel pé effekter av vannbehandling og av biologisk
omsetning 1 ledningsnettet.
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3.2 Metodebeskrivelse

3.2.1 Maling av assimilerbart organisk karbon

Metode for bestemmelse av AOC i drikkevann

Internasjonalt er det allerede gjennomfert et betydelig arbeide som kan danne grunnlag for & utvikle en
standardisert metode for bestemmelse av AOC (assimilerbart organisk karbon). Flere forskere har i sitt
arbeide kommet frem til at det ikke er lett & standardisere en metode, fordi mikroorganismenes
vekstfysiologi er savidt forskjellige under oligotrofe vekstbetingelser. Det er pekt pa at én art
sannsynligvis ikke er tilstrekkelig universell for bruk i en slik testmetode. Anvendelse av 2 - 3 ulike
stammer kan vare en alternativ hvis gode alternativer blir funnet (Frias et al., 1994).

AOC kan males etter i hovedsak tre forskjellige prinsipper:

Registrering av bakterieinnhold med sprede-plateteknikk (colony formation units - CFU) er den enkleste
metoden som krever lite avansert utstyr, men analyttisk erfaring. Bakterietilveksten kan ogsa fglges med
farging av bakteriene og telling med EPI-fluorescens. Erfaringer som er rapport viser at telling ved hjelp
av mikroskop (EPI-fluorescensteknikk) neppe er arbeidsbesparende sammenlignet med sprede-
plateteknikk.

En utviklet mlemetode med bruk av adenosin trifosfat - luciferin/luciferase (ATP) for bestemmelse av
vekstresponsen har vist seg a4 vare godt egnet. Water Research center i England har utarbeidet en
forelgpig standard metode for AOC basert pA ATP-méling. Det er gjort undersgkelser som viser at det
er meget god korrelasjon mellom ATP og CFU (LeChevallier et al., 1993).

En tredje teknikk for & registrere bakterievekst er maling av turbiditet med et spesial designet
instrument som er patentert (Hambsch and Werner, 1993).

AOC metoden er kun i liten grad tatt i bruk for registrering av tilvekst og dannelse av slam i drikkevann
her til lands. Nyere kjennskap og erkjennelse om arsaksforhold som pévirker vannkvaliteten, bade i
ravannskilden og endring under transport i distribusjonssustemet, har gkt behovet for analyser som kan
beskrive effekter av vannkvalitet. De internasjonale krav til drikkevann, og de nye forskrifter for
drikkevann som er samordnet med EU-direktivet (SHD, 1995), gjgr at AOC-metoden sannsynligvis vil
bli et interesant verktgy og tatt i bruk ved vurdering av norske vannverk.

Det internasjonale arbeidet som er utfgrt ved anvendelse av AOC metoden er lagt til grunn for bruk av
en slik metode i Norge. Det metodeopplegget som er brukt bygger pa arbeidet til van der Kooij (1978)
og de forbedringer som er gjort senere av LeChevallier et al. (1993) og Kaplan et al. (1993) for 4
utvikle en raskere (arbeidsbesparende) metode.

Inokulum

For & kunne komme fram til en internasjonal standardisert metode er det ngdvendig & anvende definerte
bakteriestammer. Flere bakterieslekter er beskrevet som representanter for indirekte arsak til tilvekst og
funnet i drikkevann (Frias et al., 1994), men er det spesielt to stammer som er mest anvendt og som er

tilneermet standardiserte i denne sammenheng.

Disse bakteriestammene er:
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Renkulturer av; Pseudomomas fluorescens (P17) (ATCC 49642), og
Spirillum (NOX) (ATCC 49643)

Aquateam AS har disse bakteriestammene. NIVA har dyrket disse og foretatt overfgring til
lagringsmedium for oppbevaring (pa keramikkuler) ved - 80 °C. i dypfryser. Anrikningsmedium er
beskrever nedenfor.

Anrikning av Pseudomomas fluorescens (P17) til Inokulum

Bakterie-stammene anrikes pA et flytende medium laget av ultrarent vann (ELGA) lagret ved 20 °C i
minst 7 dggn, tilsatt mineral buffer-lgsning og sporstoff-lgsning. Som karbonkilde tilsettes 2,535 mg
Natriumacetat/l (CH;CO;Na - 3 H,0, 500 pg/l acetat-C). Denne anriknings-Igsning inkuberes ved 20
°C i 5-7 degn fgr bakteriene kan anvendes 1 reell test.

Anrikningskulturen bgr ha relativ stabil tetthet (CFU) under lagring ved 2-5 °C og bgr kunne benyttes
over 4-5 uker. Bakterietettheten skal sjekkes ofte f@r bruk nar den hav vart lagret over 30 dggn.

Glassutstyr:

Pyrex glassvare (flasker) med teflon innlegg i skrukorkene benyttes for dette bruksomradet. Alle
testflaskene skal rengjgres ved vanlig laboratorievask. Deretter skal de fylles med 0,1 N HCI vann
(laget av ELGA-vann) og sta til neste dag f@r de til slutt skylles med destillert vann. Flaskedpningen
dekkes med Al-folie fgr en avsluttende varmebehandling ved 550-600 °C i 6 timer. Denne
rengjgringsprosessen synes ngdvendig for & sikre at all organisk stoff er fjernet for flaskene anvendes.
Rene flasker til dette formal er né ogsé kommersielt tilgjengelig.

Prgvetakingsflasker:
0,5-1,0 1 Pyrex glassflasker

Inkubering av testporsjonene:
100 ml pyrex flasker med teflon skrukork, eller kommersielt tilgjengelig "vials" av borocilikatglass,
preparert for dette formal. 150 ml Erlenmeyer flasker med aluminium-caps kan ogsa benyttes.

Malesylindre 100 - 1000 ml

Petriskéler:
Standard 90 mm plast petriskaler

Pipetter:
Engangspipetter av glass.
Pipette-tips av polyetylen (sterile med filter).

Filtreringsutstyr:

Undersgkelser med forskjellige typer filtermateriale har vist at glassfiberfilter er best egnet hvis
testvannet inneholder s& mye partikler at det bgr filtreres. Det skal brukes trykkfiltrering ved bruk av
vanlige sprgyter (50 mL) med filterholder for Whatman GF/C glassfiber filter.

Filtrene skal fgrst gjennomskylles med ELGA-vann og tgrkes i varmeskap, fgr de settes i glgdeovn ved
500-550 °C i en halv time.
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Selve filterholderen skal rengjgres og skylles som beskrevet under vask av flasker. Deretter tgrkes de
ved 60-70 °C i varmeskap. De bgr pakkes i Al-folie, eller legges i en egnet beholder med lokk for unngé
hudkontakt eller stgv fgr de anvendes.

Filtrering med sugeflaske anbefales ikke fordi forsgk som er gjort viser at bakgrunnverdier blir vesentlig
hgyere enn ved bruk av sprgyter.

Saltlgsninger:

Mineral buffer-lgsning:

Mineral buffer-lgsning har fglgende sammensetning:

K,HPO, 7,0

KH,PO, 3,0

MgSO4 -7 Hzo 0,1

(NH4),SO4 1.0

NaCl 0,1

FeSO4 - 7 H,O 0,0018

CaCl, - 2 H,O 0,1 (eget forslag)

Alle mengder er i milligram per liter.(LeChevallier et al., 1993).

Fosfat-kjemikaliene prepareres i 100 ml (tilsetning 1 ml/1 til sluttkonsentrasjon)

Jern-lgsningen prepareres separat og tilsatt 1 ml 1 M HCI (for & hindre utfelling), men de gvrige
kjemikalier prepareres i en felles lgsning. Alle, unntatt Fe-lgsningen autoklaveres.

Sporstoff-igsningen:
Sporstoff-lgsningen som ble bgr benyttet har fglgende sammensetning (Strotmann et al., 1995):

50 mg ZnSO4 - TH,0
20mg MnSO, - H,0

50 mg H3BO3

50 mg Co(Cl, - 6H,O
15mg Na,MoO;, - 2H,0
10 mg CuSO, - 5H,0O
10mg NaWO, - 2H,0

Sporstoff-lgsningen ma ikke autoklaveres pga. faren for utfelling.
Stamlgsninger av Natriumacetat

Referanselgsningen lages av destillert vann, og tilsettes mineral- og sporstofflgsning for 4 unnga
n&ringssaltbegrensning. Tilsett 1 ml/l.

Vei ut 28,35 mg (helst pa mikro-analysevekt) til 100 ml destillert vann i en mélekolbe. Denne
stamlgsning anvendes til preparering av kontrollgsning i selve AOC-analysen (og til hemningskontrollen
dersom denne utfgres).

Stamlgsningen ma lages ny hver gang, og umiddelbart fgr bruk.
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Anrikningskultur

Bakterie-stammene anrikes pa et flytende medium av destillert vann (som har vert lagret ved 20 °C i
minst 3-4 dggn), tilsatt mineral buffer-og sporstofflgsning og 2,835 mg Natriumacetat/l (CH3CO,Na - 3
H,0, 500 pg/l acetat-C). Inokulert lpsning inkuberes ved 20 °C17 degn.

(Det lages en stocklgsning av natriumacetat som inneholder 2835 mg/l i karbonfritt (ultrarent) vann.1
ml stocklgsning benyttes pr. liter.)

Bakterieinnholdet er vanligvis relativt stabilt over en lengre periode.
Innholdet av bakterier bestemmes ved telling og passende mengde tilsettes de individuelle testflasker.

Bacto R,A-agar er et lav neringsmedium for bruk til kultivering og bestemmelse av antall bakterier i
drikkevann, som er kommersielt tilgjengelig som dehydrert medium. Dette mediet benyttes i sprede-
plateteknikk for 4 registrere tilvekst av bakterier under tilvekstfasen.

Petri-skaler med R,A-agar tilberedes etter standard-prosedyre ( NS-4790-5) tgrkes og lagres i tette
plastposer ved 2-5 °C. Holdbarhet: 2 maneder fra prepatreringsdato.

Oppsetting av testprgve

For hver testprgve skal det anvendes 24 flasker som varmebehandles for & inaktivere vegetative
mikroorganismer. Hver flaske tilsettes inokulum tilsvarende 50-500 CFU/ml.

Nar bakterietilveksten er kommet over i stasjonar fase, etter 5, 7 og 9 dggn inkubasjon, analyseres
innholdet av bakterier i 8 flasker hver gang. Det er kun tillatt med et prpveuttak fra hver flaske for a
unngé kontaminering. Fra hver flaske foretas en enkel fortynningsrekke (10" slik at antallet kolonier er
i omtadet 3-300 CFU/petriskal. Det foretas bare en utséing til petriskal fra hvert fortynningstrinn. (N ar
tilveksten er mindre enn 50 % fra en analysedag til neste bedgmmes den til 4 vare i stasjoner fase).

Preparering av testprgve:

Hvis det er gnskelig 4 fjerne partikler i testvannet kan dette gjgres ved filtrering. Bruk glassfiberfilter
(Whatman GF/C) 24 mm som passer i filterholdere for gjenbruk og som kan settes pa 50 ml sprgyter.
Fordel testvannet i 50 ml porsjoner i 100 ml flasker (eller 150 m Erlenmeyer flasker) ved hjelp av en 50
ml mélesylinder. Dette arbeidet utfgres aseptisk.

Tilstedevarende bakterier i testvannet inaktiveres ved varmebehandling ved 70 °C i 30 min.

Det bgr benyttes et vannbad hvor temperaturen kan kontrolleres med en ngyaktighet pad =1°C.

Kvalitetskontroll:

Kvalitetskontroll av testvannet utfgres ved 4 tilsette 50 pg acetat-C og 1 mL av mineral buffer-lgsning/
1. Minimum 5 flasker gir med til denne kontrollen. Kontrolltesten vil ogsa gi informasjon om det finnes
veksthemmende stoffer i testvannet. 2 flasker analyseres etter 5 dggn og de 3 gvrige etter 9 dggn
inkubasjon.

Blank-kontroll:

Som blank-kontroller benyttes bare minaral buffer Igsning, uten acetat-karbon tilsetning. Vekst i denne
vil avslgre om det er karbon-kontaminering av glassutstyret. Det prepareres 3 flasker som analyseres
samtidig ved 7 eller 9 dggn.
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Inokulering av testporsjonene:

Hvis testvannet har vert oppbevart ved lav temperatur skal vannet tempereres til inkubasjonstemperatur
for inokulering. Vekstforspket startes ved inokulering med 0,1-1 ml inokulumsuspensjon slik at det er
50-500 cfu/ml i testmediet ved start. Flaskene settes pa en sirkulzrroterende rystemaskin ved 20 + 1 °C.
Prgveuttak til spredeplate-analyser foretas minst 3 ganger i overgangen til og i stagnasjon®rvekstfase,
fortrinnsvis etter 5, 7 og 9 dggn.

Prgvevolum og fortynning:

Det forventes bakterietall p& opptil 10°- 107 /ml, slik at fortynning i spesial bufferlgsning (destillert vann
tilsatt mineral buffer-lgsning, uten sporelementer) er ngdvendig for utsding pa agar-platene. Standard
volum ved utsding er 0,1 ml, men opptil 0,5 ml kan vere aktuelt.

Inkubasjon og telling av kolonier:
Agar-platene inkuberes ved 20 + 1 °C i inntil 2-5 dpgn (maksimalt antall kolonier).
Koloniene telles under lupemikroskop ved maksimal forstgrrelse 10 x.

Deteksjonsgrense og ngyaktighet

Jago (1992) oppgir deteksjonsgrensen til 20 pg C/l, og n@yaktigheten til £ 20 % for AOC-bestemmelse
ved maling av ATP. Den samme ngyaktigheten vil bli brukt i vurderingen av resultatene, selv om det her
er benyttet telling av kolonier for bestemmelse av AOC. Som det vil fremga av kapittel 3.4.1 og 3.4.2 er
denne ngyaktigheten noenlunde i overensstemmelse med de standardavvikene mellom ulike paralleller
som fremkommer innen hver maling.

3.2.2 Molvektsfraksjonering av naturlig organisk materiale i vann

Det er to metoder som er vanlige for karakterisering av molvektsfordelingen for naturlig organisk
materiale i vann:

¢  Gelfiltrering (kromatografi)

e  Ultrafiltrering (membranfiltrering)

Begge metodene har bestemte fordeler og ulemper. Stgrrelsesfordelingene etter ultrafiltrering kan avvik
fra fordelingene etter gelfiltrering pa samme prgve (Amy et al., 1987, Grady, 1984).

Ultrafiltrering har den vesentlige fordelen fremfor gelfiltrering at ved ultrafiltrering kan store volumer
fraksjoneres og lagres for videre karakterisering. Dette var hovedgrunnen til at ultrafiltrering ble
benyttet for fraksjonering i dette prosjektet, da det er behov for ca. 1,5 1 av hver fraksjon for
bestemmelse av begroingspotesialet som AOC.

Det ble benyttet spiraloppbygde membranmoduler av merket Millipore. Membranarealet var 0,56 m” (6
ft*). Membranmateriale var polyetersulfonat. Nominell molvekt-cut-off (MW cut-off) var oppgitt av
leverandgren til henholdvis 1.000 og 10.000. Vannet som skal filtreres tilfgres i den ene enden av
modulen, og strgmmer paralellt med membranen. Konsentratet kommer ut i motsatt ende av der
Igsningen tilfgres. Permeatet (filtratet) strgmmer gjennom membranen og videre inn til senter (aksen) av
modulen, hvorfra det stremmer ut av modulen (se Figur 13). Oppsett for ultrafiltrering er vist i Figur
14.
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Feed Filtrate

7/

Membrane

Retentate Filtrate

Figur 13: Prinsippiell oppbygging av membranmodul for ultrafiltrering (Millipore, 1992).
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Retentate

Permeate

Feed tubing out

of the container

Figur 14: Laboratorioppsett for ultrafiltrering (Hiller, 1997).

Filtreringen ble foretatt som angitt i Logan and Jiang (1990). All ultrafiltrering ble foretatt ved
romtemperatur (ca. 20 °C). Prgver pa 6-10 1 ble filtrert ved en belastning mindre enn 1 I/min.
Hydraulisk fluks pA membranen var 30 I/m**h. Konsentratet ble resirkulert inntil 80 % av prgven var
filtrert (gjenvunnet). Hele filtratet ble samlet opp og blandet til én prgve. Logan and Jiang (1990)
anbefaler at en ikke overstiger en gjenvinningsgrad pa 90 %.

Transport av organisk materiale gjennom membranen vil avhenge av en rekke ulike forhold. Blandt
disse er tilbakeholdelse av deler av det organiske materialet med molvekt mindre enn nominell MW cut-
off for membranen, et fenomen som kan gi for lave verdier i NOM-konsentrasjonen i filtratet etter
ultrafiltrering. Nér en foretar en fraksjonering ved & filtrere gjennom membraner med forskjellig MW-
cut-off vil denne feilen fore til at mélt organisk stoff bestar av gjennomgaende stgrre molekyler enn det
som faktisk er tilfelle i vannprgven I dette konkrete tilfellet vil feilen fgre til at andelen av NOM i
fraksjonen med molvekt over 10.000 blir for stor, og tilsvarende vil andelen av NOM med molvekt
under 1000 bli mélt for lavt. Logan and Jiang (1990) har foreslatt en beregningsmetode for &
kompensere for denne feilen, men metoden ga tvilsomme resultater for TOC. For AOC ble resultatene
umulige dersom korreksjonsfaktoren for TOC ble anvendt. (Korreksjonen pa den minste fraksjonen (<
1.000) ble sa stor at AOC-verdien for denne fraksjonen ble stgrre enn for ufiltrert prgve.) Resultatene
fra AOC- og TOC-malingene etter fraksjonering ble derfor benyttet uten noen kompensasjon for
tibakeholdelse av molekyler med molvekt mindre enn MW-cut-off.

3.3 Beskrivelse av provestedene

Vannprgvene er tatt ved Aurevann, Trehjgrningen og Hellerudmyra i Berumsmarka hgsten 1996. Bade
Hellerudmyra og Trehjgrningen dreneres til Aurevann.
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Ved Aurevann er prgvene tatt der en tar rivannsprgver inne pa vannbehandlingsanlegget.

Ravannsinntaket ligger pa 15 m dyp. Ved Trehjgrningen ble det tatt overflatevann ved dammen. Ved
Hellerudmyra ble prgven tatt i et prgvetakingspunkt som ble etablert i 1962, og som bestér av en liten

vanndam med utlgpsrer.

Det er i tillegg tatt prgver to steder pé ledningsnettet som forsynes med vann fra Aurevann, det ene rett

etter vannbehandlingsanlegget og det andre p4 en endeledning (Fossum).

En beskrivelse av prgvepunktene og vannkvaliteten er gitt i Tabell 4.

Tabell 4: Provepunktene og vannkvalitet pr. mai 1996 (Gjessing, 1996).

Aurevann Trehjgrningen | Hellerudmyra
Hgvde over havet (m) 150 250 300
Dybde pa prgvetakingspunkt (m) 15 0 0
Teoretisk oppholdstid (méneder) 9 4 tilnermet O
pH 6,8 6,6 4,4
Ledningsevne (mS/m) 2,6 2,8 3,3
UV-abs. (254 nm, 1 cm kyvette) 0,22 0,20 0,80
Farge (mg Pt/l) 36 33 166
DOC (mg C/) 6,0 5,9 19,5
Klorid (mg CI/l) 1,3 1,4 1,0
Sulfat (mg SO4/1) 3,4 3,8 3,4
Silikat (mg SiO./1) 2,9 3,1 2,9
Nitrat (ug NO;-N/D 105 160 8
Totalt Nitrogen (pg N/ 270 320 320
Kalsium (mg Ca/l) 3,0 2,9 1,2
Magnesium (mg Mg/1) 0,4 0,4 0,3
Natrium (mg Na/l) 1,2 1,3 1,4
Kalium (mg K/I 0,3 0,3 0,1
Jern (ug Fe/D) 45 35 385
Mangan (g Mn/l) 41 39 16
Kobber (ug Cu/l) 0,5 0,5 0,5
Totalt aluminium (ug Al/) 140 170 520
Reaktivt aluminium (ug Al/) 70 90 270

Vannets fargetall og innholdet av organisk karbon vil kunne variere over aret, og de verdiene som er gitt

i Tabell 4 gjelder for mai 1996,

3.4 Resultater og diskusjon

3.4.1 Generelt

Resultatene fra AOC-maélingene fremkommer ved & sammenligne maksimalt antall koloniformere (CPU)
(se Figur 15) med en standard med acetat som karbonkilde. Maksimalt antall koloniformere er en
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middelverdi av 8 parallelle malinger av kimtall (8 parallelle flasker). Standardavviket for maksimalt
antall koloniformere var med fa unntak mindre enn 20 % av middelverdien (se Tabell 5, kapittel 3.4.2).

700000

—

600000 +

500000 -

1

400000 +

CPU

300000 -+

200000 +

100000 +

0 : : t } | : } :
(] 1 2 3 4 5 6 7 8 9
Dogn etter start

Figur 15: Eksempel pa gkning i CPU etter inkubering med P17 i rdvannsprgve fra Hellerudmyra.
Som Figur 15 viser er maksimal CPU-verdi etter 7 dager, mens verdiene etter 3 og 9 dager var tett

opptil maksimalverdien. Dette var et typisk forlgp for AOC-testene for ravann fra Hellerudmyra,
Aurevann og Trehjgrningen.

3.4.2 Resultater

Resultater fra maling av begroingspotensialet samt data for farge og totalt organisk karbon er gitt i
Tabell 5.
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Tabell 5: Resultater fra analyse av farge, organisk karbon (TOC) og assimilerbart organisk karbon
(AOC). (Ved AOC-analysene ble det bare inkubert med P17 sifremt det ikke er angitt noe annet. Det
oppgitte standardavviket gjelder for én prgve, 1 og med at det pr. prgve og dag ble tatt 8 paralleller.)

Farge (mg Pt/l) | TOC (mg C/I) | AOC (ug C/l)
+standardavvik
Aurevann, ravann” 34 6,0 45+14
Aurevann, rivann, membranfiltrert med MW 6 4.4 36+5
cut-off 10.000
Aurevann, rivann, membranfiltrert med MW 3 2,3 3248
cut-off 1000
Aurevann, behandlet” (Jordbzrhaugen) 13 5,2 112+18
Aurevann, behandlet?, endeledning (Fossum) 17 4,1 44112
Aurevann, behandlet” (Jordbarhaugen) 55%15
(96£19%)
Trehjgrningen, ravann 45 6,5 3344
Trehjgrningen, rivann, membranfiltrert med 10 3.4 30+8
MW cut-off 10.000
Trehjgrningen, rdvann, membranfiltrert med 2 1.4 1843
MW cut-off 1.000
Hellerudmyra, rdvann 171 19,6 70+14
Hellerudmyra, rdvann, membranfiltrert med 32 7,7 49+7
MW cut-off 10.000
Hellerudmyra, rdvann, membranfiltrert med 13 3,1 367

MW cut-off 1.000

1) Mikrosiling etterfulgt av dosering av ozon, kalk og kloramin (Hval, 1993).
2) Mikrosiling etterfulgt av dosering av kalk og kloramin.

3) Inkubert med bade P17 og NOX.
4) Middel av 2 serier

I forbindelse med membranfiltreringen tilbakeholdes i noen grad molekyler som er mindre enn det MW
cut-off for membranen skulle tilsi (se kapittel 3.2.2). Logan and Jiang (1990) har foreslatt en metode for
4 korrigere DOC-verdiene, men denne kunne som fgr nevnt ikke benyttes i dette tilfellet. Alle
molvektsfraksjoner refererer derfor til fraksjoneringsmetodikken beskrevet i Logan og Jiang (1990), men
uten korreksjon for tilbakeholdelse av molekyler med MW mindre enn MW cut-off.

AOC-analysene pa klorert Aurevann viser at verdiene blir ca. 75 % hgyere nar en inkuberer med bade
P17 og NOX i forhold til nér en inkuberer med bare P17. Dette viser at en bgr inkubere med bade P17
og NOX for 4 f& omsatt alle lett nedbrytbare organiske forbindelser. Dette gjelder spesielt nir vannet
har gjennomgétt en behandling som inkluderer et oksidasjonstrinn (Tobiasson et al., 1993).

De innbyrdes forholdene mellom farge, TOC og AOC er gitt i Tabell 6.
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Tabell 6: Forholdet mellom farge og TOC og mellom AOC og TOC.

Farge/TOC AOC/TOC
(mgPVmg C) | (ug C/mg C)
Aurevann, rdvann 5,7 8
Aurevann, rivann, membranfiltrert med MW 1.4 8
cut-off 10.000
Aurevann, rivann, membranfiltrert med MW 1,3 14
cut-off 1.000
Aurevann, behandlet’)(Jordbmrhaugen) 2,5 22
Aurevann, behandlet” endeledning (Fossum) 4,1 11
Trehjgrningen, rdvann 6,9 5
Trehjgrningen, rivann, membranfiltrert med 2,9 9
MW cut-off 10.000
Trehjgrningen, rdvann, membranfiltrert med 1,4 13
MW cut-off 1.000
Hellerudmyra, rdvann 8,7 4
Hellerudmyra, rdvann, membranfiltrert med 4,2 6
MW cut-off 10.000
Hellerudmyra, rdvann, membranfiltrert med 4,2 12
MW cut-off 1.000

1) Mikrosiling etterfulgt av dosering av ozon, kalk og kloramin (Hval, 1993).

Resultatene presentert i Tabell 5 og Tabell 6 viser at fargen fgrst og fremst skyldes den
molvektfraksjonen med MW over 10.000. Begroingspotensialet, malt som AOC, er derimot 1 stor grad
knyttet til molvektfraksjonen med MW mindre enn 1.000.

3.4.3 Effekt av biologisk omsetning pa ledningsnettet

Den eksisterende vannbehandlingen ved Aurevann har eksistert siden 1963, og har medfgrt en sterk
begroing og slamdannelse i ledningsnettet (Hval, 1993). At en far en gkning i begroingspotensialet ved
ozonering er forgvrig dokumentert ved en rekke forsgk (se kapittel 2.11).

Maling av begroingspotensialet i prgver tatt rett etter vannbehandlingen og 1 en endeledning bekrefter at
det foregar en omfattende biologisk omsetning pé ledningsnettet i de delene av Barum som forsynes fra
Aurevann. Begroingspotensialet malt som AOC reduseres fra 112 mg C/1 til 44 mg C/l mens vannet
transporteres gjennom ledningsnettet.

Dette er reduksjoner som er i overensstemmelse med det som ble funnet av Gibbs and Hayes (1993), der
utgangspunktet var et eutroft rdvann som hadde gjennomgétt koagulering, filtrering gjennom aktivt
karbon og klorering. AOC-verdiene var 180 pg C/1 1 ravannet og 190 pg C/1 etter vannbehandlingen,
mens verdiene pa ledningsnettet varierte fra 73 til 120 ug C/1. De laveste AOC-verdiene ble malt i
endeledninger. Kaplan et al. (1994) fant til sammenligning ingen endring i begroingspotensialet pa
ledningsnettet nér vannbehandlingen omfattet bl.a. koagulering, sedimentering, filtrering og klorering,
men ikke ozonering (AOC etter behandling var ca. 80-190 pg C/1 pa de fire undersgkte vannverkene).
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3.4.4 Begroingspotensialet som funksjon av molekylstgrrelse

- Innholdet av TOC og AOC i de ulike molvektsfraksjonene er angitt i Tabell 7, og fordelingen av AOC
pa de ulike molvektsfraksjonene er illustrert i Figur 16.

Tabell 7: Innholdet av TOC og AOC i molvektfraksjoner av NOM.

Aurevann Trehjgmingen Hellerudmyra
MW (i 1000) <1 1-10 >10 <1 1-10 >10 <1 1-10 >10
TOC (mg C/1) 2,3 2,1 1,6 1,4 2,0 3,1 3,1 4,6 11,9

AOC (ug C/ 32 4 9 18 12 3 36 13 21
AOC/TOC (ug 14 2 6 13 6 1 12 3 2
C/mg C)

é MW <1000
> B MW 1000-10.000
2 MW >10.000

Aure- Treh Hellerud-
vann jern- myra
ingen

Figur 16: Prosentvis fordeling av begroingspotensialet pa ulike molvektsfraksjoner.

Den dominerende delen av begroingspotensialet finnes i den minste molvektsfraksjonen, som inneholder
50-70 % av malt AOC. Dersom en ser pa forholdet mellom AOC og TOC far en et mal pa hvor stor
andel av det organiske karbonet som er biologisk omsettbart, og som det fremgér av Tabell 7 er denne

andelen vesentlig hgyere i molvektsfraksjonen med MW cut-off mindre enn 1000 enn i fraksjonene med
hgyere molvekt.

Nar resultatene i Tabell 7 skal vurderes ma en ta hensyn til presisjonen pa AOC-analysen (+ 20 %) (se
kapittel 3.2.1), samt at for fraksjonene med molvekt 1000-10.000 og over 10.000 er AOC-verdiene
fremkommet ved subtraksjon av AOC-verdier for total prgve og prgver molvektsfraksjonert ved MW
cut-off 1000 og 10.000. Dette innebarer at presisjonen pé disse AOC-verdiene er + 20 % av opprinnelig
AOC-maling, hvilket vil si ca. + 6-14 ug AOC/, slik at arsaken til de store variasjonene i AOC/TOC-
forholdet i de molvektsfraksjonene med molvekt over 1000 meget vel kan tilskrives ngyaktigheten i
analysene. [ Tabell 8 er det kun delt mellom NOM med molvekt over og under 1000.
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Tabell 8: Innholdet av TOC og AOC i NOM med molvekt over og under 1000.

Aurevann Trehjgringen Hellerudmyra
MW (i 1000) <1 >1 <1 >1 <1 >1
TOC (mg C/l) 2,3 3,7 1,4 5,1 3,1 16,5
AOC (ug C/) 32 13 18 15 36 34
AOC/TOC (p1g 14 3,5 13 2,9 12 2,1
C/mg C)

Nar en kun deler NOM inn i fraksjoner med molvekt over og under 1000 reduseres stgy pga.
ngyaktigheten til AOC-malingene. Forholdet mellom AOC og TOC i fraksjonen med molvekt over 1000
er 2-3,5 pg C/mg C. Det hgyeste forholdstallet gjelder for Aurevann som har den laveste prosentvise
andelen NOM med molvekt over 10.000. Det laveste forholdstallet gjelder for Hellerudmyra som har
den hgyeste prosentvise andelen av NOM med molvekt over 10.000.

3.4.5 Effekt av “alder” pa det organiske materialet

De ulike prgvene av ravann representerer NOM med ulik “alder”. Vann fra Hellerudmyra er tatt
tilnzermet umiddelbart etter myra, mens vannet i Trehjgrningen har teoretisk oppholdstid pé 4 maneder
og vannet i Aurevann har teoretisk oppholdstid pa 9 méneder. Uten at en skal fokusere pa
sammenhengen mellom teoretisk oppholdtid og “alder” pA NOM i vannprgvene, kan en fastsla at vann
fra Hellerudmyra er relativt ungt, vann fra Aurevann er relativt gammelt, mens vannet fra Trehjgrningen
er “middels”. Effekten av alder ma vurderes ut fra innholdet av TOC, AOC og farge, og ikke minst ut
fra fordelingen av disse komponentene pa ulike molvektsfraksjoner.

Effekten av alder er stgrre for farge og TOC enn for AOC. Fordi det vil vare en kontinuerlig
nedbrytning av vannets innhold av biologisk nedbrytbart organisk materiale, forteller dette at det ogsé
skjer en kontinuerlig produksjon av relativt lett nedbrytbart organisk materiale ved nedbrytning av stgrre
organiske molekyler.

Bade fargetall, TOC og AOC er hgyere i ferskt humusvann fra Hellerudmyra enn i “lagret” vann fra
Trehjgrningen og Aurevann. Malingene gir ikke grunnlag for & trekke opp noe skille mellom
vannkvaliteten i Trehjgrningen og Aurevann mhp. de ulike metodene som er benyttet for & karakterisere
det organiske materialet. I Aurevann er imidlertid andelen av det organiske materialet som har molvekt
mindre enn 1000 stgrre enn det som er tilfelle for Trehjgrningen.

3.4.6 Begroingspotensialet som funksjon av vannbehandling

Effekten av den eksisterende vannbehandlingen pa Aurevann mhp. begroingspotensialet er stor.
Begroingspotensialet mer enn dobles pga. osonering og klorering. Klorering alene gir en moderat gkning
i begroingspotensialet (ca. 25 % gkning i AOC). At ozonering, og tildels klorering, gker
begroingspotensialet i drikkevann, er i overensstemmelse med det som er rapportert av andre (se kapittel
2.11).

I kapittel 3.4.2 ble det vist at mens begroingspotensialet fgrst og fremst er knyttet til organisk materiale
med molvekt mindre enn 1000, er fargen knyttet til organisk materiale med molvekt over 10.000. Dette
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viser at en vannbehandling som fjerner farge, og dermed ogsé en vesentlig del av totalt organisk karbon,
ikke ngdvendigvis gir noen vesentlig reduksjon i begroingspotensialet.
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