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Forord

I denna rapport sammanfattas nuvarande och nya behandlingstekniker f6r
poly- och perfluoralkylimnen (PFAS) i dricksvatten. En omfattande litte-
raturstudie har genomférts med fokus pd vetenskapliga publikationer som
utvirderar tekniker som anvinds i Sverige och i andra linder. Aven nya,
lovande tekniker som kan vara av virde for framtida dricksvattenbehandling
diskuteras i rapporten.

Studien har genomférts av Vera Franke fran Sveriges lantbruksuniversi-
tet (SLU), tillsammans med Lutz Ahrens och Karin Wiberg frén SLU och
Philip McCleaf frin Uppsala Vatten. Oversittningen till svenska gjordes av
Stefan Lines frén Code Lines.

Uppsala, september 2017

Vera Franke, doktorand, Sveriges lantbruksuniversitet
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Sammanfattning

PFAS-imnen ir globalt spridda fluorkemikalier som ir ett vixande hot mot
minniskors hilsa. De idr extremt svirnedbrytbara, kan ansamlas i levande
organismer och kan vara giftiga. Hur kan PFAS-imnena avligsnas i vatten-
verken? Rapporten redovisar en omfattande litteraturgenomging av bade
nuvarande och nya reningsmetoder, och bedémer deras reningseffektivitet,
kostnader och energibehov.

PFAS-imnen anvinds bland annat i teflonpannor, vattenavstétande
textilbeldggningar samt i brandskyddsmedel som slipps direkt ut i miljon.
Amnena ir tillricklige rorliga for att de ska kunna licka ut frin marken
och férorena dricksvattentikter. Dirfor 4r det viktigt att hitta reningsme-
toder som kan avligsna PFAS-imnen i vattenverken. Rapportf6rfattarna pd
Sveriges lantbruksuniversitet och Uppsala Vatten har gatt igenom ett stort
antal metoder som bygger dels pd nedbrytning, dels pa fysisk separation av
PFAS-imnen. De drar slutsatsen att det inte gir att avligsna PFAS-imnen
med dagens vanligaste reningsmetoder som sandfiltrering, koagulering, UV-
strilning och ozonering. Diremot har filter med granulirt (kornformigt)
aktivt kol visat sig vara ett effektivt sitt att avldgsna PFAS-dmnen i konven-
tionella fullskaliga reningsverk, men bara om kolet ir firske eller nyligen har
blivit regenererat. Andra vilfungerande metoder som har anvints i fullskala
dr filtrering via jonbyte eller med membran under hogt tryck, bdde nanofil-
trering och omvind osmos.

I smaskaliga forsok har ocksd adsorptionsmaterial som kolnanorér och
nya anjonbytare uppvisat hog formaga att avligsna PFAS-imnen. Fér samt-
liga metoder som bygger pi fysisk separation giller att regenereringsutslipp
och restvitska med PFAS-imnen méste hanteras pa ett effektive site. Det
diskuteras exempelvis att kolfilter och jonbytarmassa kan limnas till for-
brinning som leder till att PFAS-imnena bryts ner.

Reningsmetoder som anvinds i dag och bygger pd nedbrytning ir till
exempel oxidation med ozon eller UV-ljus. Sddana metoder klarar inte att
avligsna PFAS-imnen. Diremot finns det nya nedbrytningsmetoder som
har fungerat vil, till exempel elektrokemisk och sonokemisk vattenrening.
Men det behdvs mer forskning for att sikerstilla att de hir metoderna gir
att genomfora tekniske till en rimlig kostnad och att deras reningsforméiga
ar tillrickligt hog vid anvindning i fullskala.

Troligen kan ingen enskild metod avligsna PFAS-imnen i dagens vat-
tenverk, utan det kan komma att behévas en kombination av flera renings-
metoder. Exempelvis kan membranfiltrering vara ett bra alternativ i vat-
tenverk som fér in hoga PFAS-koncentrationer, férutsatt att den kopplas till
en effektiv nedbrytningsmetod f6r behandling av det koncentrat av PFAS-
dmnen som uppstdr. Ménga fler kombinationsalternativ ir tinkbara och
behover testas i fullskala. Arbetet med att utveckla metoder som kan anvin-
das i praktiken madste fortsitta. Dagens bristfilliga kunskapslige gor det
problematiskt att ta beslut om férindrade reningsprocesser i vattenverken.



Summary

Per- and polyfluoro alkylsubstances (PFASs) are man-made fluorochemicals
that have been produced extensively for several decades. They are of increas-
ing environmental concern due to their persistency, their ability to bioac-
cumulate and their potential toxicity. Uptake from drinking water can pose
an important exposure route for humans living in contaminated drinking
water source areas. This report gives an overview of problems that are faced
in drinking water production concerning PFAS removal. Currently applied
and novel treatment techniques were reviewed with regard to their PFAS
removal efficiency. In general, currently applied drinking water treatment
techniques such as sand filtration, coagulation, UV radiation or ozonation
are not efficient to remove PFASs. Filtration through fresh granular acti-
vated carbon (GAC) filters has been shown to remove PFASs efficiently in
conventional full-scale treatment plants. Most GAC types, however, show
rather short break-through times for shorter-chain PFASs. Further successful
methods applied in full-scale include ion exchange and high pressure mem-
brane filtration. Various synthetic adsorption materials like carbon nano-
tubes and novel anion exchange resins have shown high PFAS adsorption
capacities in small-scale trials. Successful novel destructive methods include
electrochemical as well as plasma-based, photocatalytic and sonochemical
treatment. More research is needed to prove their technical feasibility and

removal efficiency in full-scale applications.



Lista med forkortningar

Férkortning Innebord

6:2 CI-PFESA Klorerad polyfluoralkyleter-sulfonsyra
6:2 FTSA 6:2 fluortelomer-sulfonsyra

AC Aktivt kol

ACF Aktiva kolfibrer

AFFF Vattenbaserat filmbildande skum

AIX Anjonbyte

AOPs Avancerade oxidationsprocesser

BAC Biologiskt aktivt kol

BDD Borimpregnerad diamant

BV Biddvolym

CIC Forbrinningsjonkromatografi

CNT Kol-nanoror

DAF Flotation med upplést luft

DOC Upplést organiske kol

DOM Upplést organiskt material

EBCT Kontakttid

ECOHR Enzymkatalyserad oxidativ humifiering
EFSA Europeiska myndigheten f6r livsmedelssikerhet
EO Elektrokemisk oxidation

Et-FOSA N-etyl-perfluoroktansulfonamid
Et-FOSE N-etyl-perfluoroktansulfonamidetanol
FASAAs Perfluorerade alkylsulfonamid-ittiksyror
FASAs Perfluorerade alkylsulfonamider
FASEs Perfluorerade sulfonamidalkoholer
FOSA Perfluoroktansulfonamid

FTSAs Fluortelomersulfonater

FTOHs Fluortelomeralkoholer

GAC Granulirt aktivt kol

HDTMAB Hexadecyltrimetylammoniumbromid
HMS Hexagonal mesopords kiseldioxid
IAEA Internationella atomenergiorganet
MIEX Magnetisk jonbyte

MIP Molekylirt priglade polymerer
MWCO Molekylviktsgrins

n:2 CI-PFESAs Klorerade polyfluoralkyleter-sulfonsyror
n:2 FTALs n:2 mittade fluortelomeraldehyder
n:2 FTCAs n:2 fluortelomersyror

n:2 FTUALs n:2 omittade fluortelomeraldehyder
n:2 FTUCAs n:2 omittade fluorotelomersyror

n:2 FTXX Fluortelomerer

NF Nanofiltrering

NOM Naturligt organiskt material



Férkortning

Innebord

NPOC
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PAPs
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PFPAs
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Polyfluoralkylfosfatestrar
Polyklorerade bifenyler
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Statens geotekniska institut
Tolerabelt dagligt intag

Analys av oxiderbara prekursorer
Ultrafiltrering

USA:s federala miljoskyddsmyndighet
Vakuum-UV



1 Inledning

Poly- och perfluoralkylimnen (PFAS-imnen) omfattar ménga olika synte-
tiska fluorkemikalier som framstillts i stor omfattning sedan 1950 (Kissa,
2001). Eftersom de anvinds i kommersiella produkter som Teflon-pannor,
smuts- och vattenavstétande textilbeliggningar samt matforpackningar
skulle var vardag utan PFAS-imnen definitivt se annorlunda ut. Dessa
kemikalier dr extremt stabila och kan vara giftiga och bioackumulerande.
Dirfor ir de ett hot mot bade miljén och minniskors hilsa. Vattenbase-
rat filmbildande skum (AFFF), som anvinds som som brandslickningsvit-
ska, innehdller PFAS-imnen och slipps ut direkt i miljon. PFAS-imnena
ar tillrickligt rorliga i mark for att de ska kunna mobiliseras, dvs. licka
ut frin marken och férorena grundvatten, dricksvattenkillor och omrdden
dir livsmedelsproduktion sker (Keml, 2015). De flesta befintliga vattenre-
ningsmetoder ir inte tillrickligt effektiva for att avligsna PEAS-dmnen frin
vatten (Rahman et al., 2014; Appleman et al., 2014). Nyligen regenererade
filter med granulirt aktivt kol (GAC) betraktas som ett férhillandevis billigt
adsorptionsmaterial fér manga olika PFAS-imnen. Eftersom GAC-filter i
regel har installerats for att avligsna imnen som ger upphov till smak och
lukt anviinds filtren under l&ng tid, vilket leder till att mittnadspunkten for
de flesta PFAS-imnen 6verskrids och att genombrott av PFAS sker. Andra
vilfungerande reningsmetoder bestdr av filtrering med membran (dvs.
nanofiltrering eller omvind osmos) och anjonbytare (AIX) (Appleman et
al., 2014).

1.1 Syfte

PFAS-imnen i dricksvatten kan utgéra en visentlig exponeringskilla for
minniskor, och en stor mingd av dessa imnen kan inte avligsnas med
befintliga vattenreningsmetoder. Syftet med detta projekt har varit att
insamla fakea for att inventera befintliga vattenreningsmetoder och gran-
ska hur effektiva de ir i att avligsna PFAS-imnen frin dricksvatten. En
omfattande litteraturstudie har genomforts med fokus pd metoder som f6r
nirvarande anvinds i Sverige och andra linder. Dessutom presenteras nya
lovande metoder som inom en snar framtid eventuellt kan anvindas inom
vattenrening. Slutligen gors dven en bedémning av reningsmetodernas soci-

ockonomiska aspekter, si som kostnad och energiforbrukning.

1.2  Avgransningar

Aven om det finns flera olika sitt att avligsna och/eller bryta ner PFAS-
dmnen i vatten ir det fortfarande mycket svirt att rena fororenat vatten.
Aven om de generella mekanismerna bakom detta har kartlagts i labora-
toriestudier har inte utvecklingen av gingbara metoder som kan tillimpas
i industriell skala kommit tillrickligt langt (Espana et al., 2015). Denna
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rapport ger en versikt av hur effektiva befintliga metoder ir pd att avligsna
PFAS-imnen frin dricksvatten. Dessutom diskuteras lovande metoder som
granskats i laboratorie- eller pilotstudier, med tonvikt pd hur gingbara de
dr for ate dillimpa i stor skala. Effektiviteten f6r en viss PEAS-reningsmetod
samt reningskostnad och energibehov beror pi olika faktorer, s som vat-
tenkvalitet, storlek pd reningsverk och halten av PFAS-imnen. Samman-
stillningen av reningsmetoders formaga att avligsna PFAS och méjlighet att
genomforas i stor skala som gjorts inom ramen for detta projekt (Tabell 3.2)
har dirfor begrinsats till en kvalitativ uppskattning.
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2  Bakgrund

2.1 Vad dr PFAS-@mnen och var kommer de ifran?

PFAS-imnen ir extremt bestindiga kemikalier som ir resistenta mot ned-
brytning i miljén. Bindningen mellan kol och fluor (C-F) ir den starkaste
kemiska bindningen mellan tvd atomer som man kinner till, och hittills
har inga biotiska eller abiotiska processer hittats som kan bryta ner PFAS-
dmnen i miljén (Lemal, 2004. Merino et al., 2016). PFAS-imnen som f6re-
kommer i vatten bestdr generellt sett av en fullstindigt (prefix: per) eller
delvis (prefix: poly) fluorerad kolkedja i ena dndan och en polir funktionell
grupp i den andra (se dven Tabell 2.1). Huvudgruppen ir hydrofil (polir)
medan den fluorerade kolsvansen ir vattenskyende (hydrofob; icke-polir;
Ahrens och Bundschuh, 2014). I likhet med rengéringsmedel ir PFAS-
dmnen ytaktiva imnen som tenderar att ansamlas i hydrofoba material, s&
som organiska material eller provtagningsbehallare. Vissa polira funktio-
nella grupper 6kar vattenldsligheten extra mycket. PFAS-imnen med en
funktionell grupp som kan avge en viteatom, t.ex. karboxyl- eller sulfonsy-
ror, upptrider vanligtvis i sin anjoniska, dvs. negativt laddade form under
normala miljéférhallanden (Jackson, 2013; Ahrens, 2011).
PFAS-imnenas unika fysikalisk-kemiska egenskaper gor att de passar
utmirke i olika industri- och konsumtionsapplikationer, t.ex.:
* vatten, smuts- och fettavstotande ytor pa mattor, maobler, lider och texti-
lier, t.ex. utomhusklider
* vidhiftningsfria kokkirl
* fettavvisande matférpackningar, t.ex. popcornlidor och restaurangfor-
packningar f6r himtmat
e produkter frin pappers- och firgframstillning
* metallbeliggnings- och halvledarindustrin samt i hydrauliska vitskor
* skidvalla
* brandbekimpningsmedel (vattenbaserat filmbildande skum; AFFF)

De vanligaste PFAS-imnena ir perfluoroktansulfonsyra (PFOS) och perflu-
oroktansyra (PFOA), men det finns minga andra imnen som ofta férekom-
mer i tekniska blandningar, se Tabell 2.2. P4 den globala marknaden finns
mer 4n 4 000 olika typer av PFAS-imnen, och trots nationella riktlinjer
och restriktioner som begrinsar anvindningen ligger produktionen kvar pa
héga nivder 6ver hela virlden (Keml, 2015). Som exempel kan nimnas att
mingden PFOA och tillhérande salter som importeras in i EU uppskattas
till dver 1 000 ton. Dessutom uppskattas det att dver 1000 ton framstills
inom EU (Keml, 2015). Vidare 6kar produktionen av andra PFAS-imnen,
framfér allt prekursorer (féregingsimnen) och imnen med korta kedjor
(Prevedouros et al., 2006; Ahrens och Bundschuh, 2014).

2.1.1  Férklaring av nomenklatur: Hur kategoriseras PFAS-amnen?

Ett flertal olika sdtt att skilja pa stora grupper med PFAS-imnen har fore-
slagits. Den vedertagna nomenklaturen har definierats av Buck et al. (2011)
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och anvinds i denna rapport. Avsnittet nedan ger en 6verblick av indel-
ningen baserat pa olika egenskaper. Varje imne beskrivs i Tabell 2.1.

PFAS-iimnen med linga och korta kedjor. PEAS-imnen delas ofta upp
efter kolkedjelingd. Langa kedjor avser perfluorerade karboxylsyror (PFCA)
med kolkedjor som ir lingre 4n 8 (dvs upp till och med PFOA) och per-
fluorsulfonsyror (PFSA) med kolkedjor som ir lingre eller lika med C6
(dvs upp till och med perfluorhexansulfonsyra (PFHxS) och PFOS) enligt
OECD:s definition (2017). Derivat med 8 perfluorerade kolatomer fore-
kommer generellt sett i hdgre utstrickning i miljén 4n de med andra ked-
jelingder. Diremot har det nyligen forekommit rapporter om dmnen med
4CF-atomer (Buck et al., 2011). I vissa fall har dven liknande nivier av
perfluoroktansulfonamid (FOSA) uppmiits i ytvatten (Ahrens et al., 2009b;
Busch et al., 2010).

Linjiira och grenade PFAS-imnen. Beroende pa framstillningsprocess kan
kolkedjelingden hos PFAS-imnen antingen vara linjir eller grenad, vilket
innebir att antalet atomer i molekylerna 4r detsamma, men att de har olika
struktur (se tvd exempel i Tabell 2.1, vilket motsvarar grenade PFOA- res-
pektive PFOS-imnen). Beroende pd struktur kan isomerer uppvisa olika
fordelnings- och adsorptionsegenskaper, eller folja olika kemiska reaktions-
monster. Detta bor beaktas bdde nir nya reningsmetoder utvecklas och nir
PFAS-imnen analyseras. PFAS anvinds oftast i tekniska blandningar, vilket
innebir att bide grenade och linjira isomerer med fluorerade kedjor med
varierande lingd forekommer i miljon.

PFAS-prekursorer. Prekursorer avser dmnen som kan brytas ner till mer
bestindiga slutprodukter, t.ex. PFCA- eller PESA-imnen. Definitionen av
prekursorer avser vanligen en begrinsning till endast de imnen som bryts
ner till PFCA- och PESA-imnen med linga kedjor.

Uppdelning efter funktionell grupp. 1 forskningsvirlden delas PFAS-
damnen generellt sett upp efter funktionell grupp. Féljande undergrupper
har definierats: perfluorerade alkylsyror (PFAA), sulfonamidderivat och flu-
ortelomerbaserade imnen. Vissa av de mest studerade PFAS-imnena tillhér
gruppen PFAA. Inom vattenmiljén 4r anjon-formerna av PECA- och PFSA-
dmnen samt perfluoralkylsulfinsyror (PFSIA), perfluorfosforsyror (PFPA)
och perfluorfosfinsyror (PFPIA) relevanta (se dven Tabell 2.2, Ahrens och
Bundschuh, 2014; Buck et al., 2011).

2.1.2 Foérekomster och analys av PFAS

PFAA-imnen eller deras salter aterfinns i flera industri- och férbruknings-
sammanhang. De slipps antingen ut direkt i miljon eller bildas frin pre-
kursorféreningar (Ellis et al., 2004; Scott et al., 2006). P4 grund av deras
stabilitet och hydrofobicitet har de visat sig ansamlas i organismer och har
uppmiitts i vattenekosystem, dven i avligsna omrdden (se granskning av
Espanaetal., 2015). I samband med utfasningen av vissa PEOA- och PFOS-
dmnen, vilket har genomf6rts pd initiativ av vissa av de stora tillverkarna,
har forhéjda nivéer av somliga ersittningsimnen med kortare kedjor, t.ex.
perfluorbutansyra (PFBA) och perfluorbutansulfonat (PFBS), uppmitts i
vattendrag (t.ex. Moller et al., 2010). PFCA- och PESA-imnen utgdr ocksd
de slutgiltiga nedbrytningsprodukterna frin abiotisk och biotisk nedbryt-
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ning av vissa PESA-prekursorer, t.ex. fluortelomerer (n:2 FTXX, t.ex. 6:2
FTSA), perfluorerade alkylsulfonamider (FASA-imnen, t.ex. FOSA) och
PFPA-imnen (se Ahrens, 2011 och Buck et al., 2011). PFSIA-imnen ir
intermediira nedbrytningsprodukter som bildas av kommersiellt anvinda
PEAS-imnen med molekyldelen C F, SO N, tex. perfluorerade sulfo-
namidalkoholer (FASE-imnen, Buck et al., 2011; Rhoads et al., 2008). De
har uppmiitts i utslipp frin avloppsreningsverk och i ytvatten (Ahrens et al.,
2009a). Vidare anvinds PFPA- och PFPIA- dmnen i ett stort antal kom-
mersiella och industriella produkeer, ofta i specifika blandningar (Howard
och Muir, 2010).

Perfluoroktansulfonamidderivat, si som FASE-imnen och perfluore-
rade alkylsulfonamid-ittiksyror (FASAA-imnen), anvinds i ytbeliggningar,
pappersférpackningar och andra specialiserade anvindningsomraden (Buck
et al., 2011). Vissa N-metyl- eller N-etylbaserade FASA-dimnen siljs som
kommersiella produkter, sd dr N-etyl- perfluoroktansulfonamid (Et-FOSA)
insektsmedelet som kallas sulfluramid. Ett annat stort anvindningsomride
ir inom ytskydd, for vilket N-metyl- eller N-etylbaserade FASE-imnen
framstills (3M, 1999). Dessa dmnen kan fungera som prekursorer till

Tabell 2.1 Exempel pa PFAS-dGmnen i olika undergrupper. En mer detaljerad sammanstéllning avdmnen som utgér
hot mot vattenmiljén enligt Ahrens (2011) finns i Tabell 2.2.

Korta kedjor Langa kedjor

0
=
OH

” s
“e 1 n,
F F F F 0

A

Perfluorbutansulfonat (PFBS) Perfluoroktansulfonsyra (PFOS)

Grenad Prekursor

Klorerad polyfluoralkyleter-sulfonsyra (6:2 CI-PFESA)

Perfluorheptan-trifluormetansulfonsyra
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mer stabila perfluorerade slutprodukter. Som exempel bryts N-etylbaserad
perfluoroktansulfonamidetanol (Et-FOSE) ner dill slutprodukten PFOS
(Rhoads et al., 2008). Fluortelomerbaserade polyfluorerade alkylsubstan-
ser dr produkter som bildas under telomeriseringsprocessen (Buck et al.,
2011). Denna PFAS-grupp bestér av polyfluoralkyl-fosforsyraestrar (PAP-
imnen), fluortelomeralkoholer (FTOH), fluortelomersulfonater (FTSA),
n:2-fluortelomersyror (FT'CA), n:2-mittade fluortelomeraldehyder (FTAL-
dmnen) och n:2-omittade fluortelomeraldehyder (FTUAL-imnen; Ahrens
och Bundschuh, 2014). 6:2 FTSA (dvs. sex perfluorerade kolatomer, Cf,
plus tvd vitebundna kolatomer fore sulfonatgruppen) anses vara en av de
huvudsakliga initiala omvandlingsprodukterna frin AFFF-imnen (Zhang
etal., 2016). I dlligg till gruppen med fluorerade ytaktiva imnen finns dven
fluorerade polymerer, som klassas som fluorpolymerer, perfluorpolyetrar
och fluorerade polymerer med sidokedja, vilket bl.a. diskuterats av Buck et
al. (2011). Fokus i denna studie ligger primirt pa per- och polyfluorerade
PFAS-imnen. I Tabell 2.2 &terfinns en sammanstillning av tinkbara struk-
turer och nomenklatur f6r PFAS-imnen som ofta uppmiitts i vatten.

Vissa PFAS-dmnen regleras redan av olika myndigheter, medan andra
fortfarande fir framstillas, vilket kan bli ett problem i framtiden. Ett
exempel 4r den kommersiella produkten F-53B, som bestir av klorerade
polyfluoralkyleter-sulfonsyror (ClI-PFESA). Dessa imnen har anvints inom
den kinesiska krombeliggningsindustrin i 30 4r och de uppmiittes nyligen i
miljon, vilket orsakade stor oro (Liu et al., 2017). Detaljerade uppgifter om

de blandningar som anvinds ir ofta bristfilliga, vilket innebir att det sillan

Tabell 2.2

na omvéxlande fér bade syran och den anjoniska formen.

Sammanstéllning av struktur och nomenklatur hos PFAS-dmnen som vanligtvis analyseras i dricksvatten.
[ vattenhaltiga miljéer méts vanligtvis den fria anjonen. Observera att i denna studie anvénds akronymer-

Féreningsundergrupp Akronym Férkortad molekylformel typisk n’ typisk R'
PFAA
Perfluorkarboxylsyror PFCA CF,.., COOH 1-17
Perfluorsulfonsyror PFSA CF,..SOH 3-9
Perfluoralkylsulfinsyror PFSIA CF,..SOH 3-9
Perfluorfosforsyror PFPA O=P(OH),CF, ., 4,6,8
Perfluorfosfinsyror PFPIA O=P(OH)C/F,...), 4,6,8
Sulfonamidderivat
Perfluorerade alkylsulfonamider FASA CF,..,SO,NHR 4 CH,

8 H,CH,,C,H,
Perfluorerade sulfonamidalkoholer FASE C.F,...SO,N(CH,CH,OH)R 4 CH,

8 CH,,CH,
Perfluorerade alkylsulfonamid-attiksyror FASAA C.F,..,SO,N(CH,CH,COOH)R 8 CH,,CH,

8 H, CH,,C,H,
Fluortelomerbaserade &mnen
n:2 Fluortelomeralkoholer n:2 FTOH CF,..,CH,CH,OH 4,6,8,10
n:2 Fluortelomersulfonsyror n:2 FTSA CF,..,CH,CH,SO.H 4,6,8,10
n:2 Fluortelomersyror n:2 FTCA CF,..,CH,COOH 4,6,8,10
Polyfluoralkylfosfatestrar PAPs C.F,...CH,CH,OP(=0)(OH),
Polyfluoralkylfosfat-diestrar diPAPs (CF,,., CH,CH,0)2P(=0)OH 6,8,10,122

! se dven Ahrens och Bundschuh (2014) och Buck et al. (2011)
> diPAP-imnen kan ocksé bestd av kombinationer av kedjor med olika lingd, se Eriksson (2016)
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finns limpliga analytiska standarder, sirskilt for grenade isomerer (Rahman
et al., 2014). Metoden som miiter total organfluorhalt med forbrinnings-
jonkromatografi (CIC) kan ge en uppskattning av den inverkan som en
okande mingd nya och potentiellt okinda PFAS-dmnen har (Miyake et al.,
2007; Yeung och Mabury, 2016). Genom metoden Total Oxidizable Pre-
cursor Assay, TOPA, kan man uppskatta antalet oidentifierade prekursorer
genom att jimfora PFAA-koncentrationer fore och efter provbehandling
med ett oxidationsmedel (Houtz och Sedlak, 2012). Nya analysmetoder, si
som CIC och TOPA, kan i framtiden bli nédvindiga for att analysera och
kvantifiera total PFAS-halt i dricksvatten (Banzhaf et al., 2016).

2.2  Hur hamnar PFAS-@mnen i dricksvatten?

Hoéga halter av PFAS-dmnen i jord samt i yt- och grundvatten patriffas
ofta nira flygfile och avfallsupplag (Filipovic et al., 2015; Benskin et al.,
2012). Vattenbaserade filmbildande blandslickvitskor (AFFF) innehéller
PFAS-imnen, och anvindning av AFFF pé brandévningsplatser och flyg-
platser har orsakat mycket krafig fororening av yt- och grundvatten pé flera
platser i Sverige och i resten av virlden (Naturvérdsverket, 2016). Flera vat-
tenproducenter i Sverige har varit tvungna att stinga eller strypa vatten-
tikter pa grund av att deras vattentikter blivit férorenade av PFAS-imnen
(t.ex. Botkyrka, Uppsala och Rosersberg; KemlI, 2013). Biologiskt slam frin
avloppsreningsverk eller pappersbruk som spritts pd jordbruksmark kan
ocska utgéra en killa for PFAS-dmnen i grundvatten (Banzhaf et al., 2016;
Biegel-Engler et al., 2017).

Flera studier har visat att konventionella vattenreningsmetoder, t.ex.
koagulering, sandfiltrering, sedimentering, kemisk oxidering, luftning
och desinfektion, inte klarar av att avligsna PFAS-imnen nir dricksvatten
framstills (Post et al., 2012; Rahman et al., 2014, se dven avsnitt 3.1). En
okning i koncentration av bestindiga PFCA- och PESA-imnen har iven
uppmiitts efter oxidativa reningsmetoder, vilket orsakas av nedbrytning av
prekursorer (Appleman et al., 2014). Filter med granulirt aktivt kol (GAC)
anvinds ofta for att avligsna grumlighet och lukt. Om filtren 4r nya eller
nyligen regenererade kan de avligsna PFAS-imnen effektivt. Diremot har
korta genombrottstider observerats for PFAS-imnen med korta kedjor, vil-
ket innebir att GAC-filter maste regenereras ofta om de ska anvindas for
att adsorbera PFAS-imnen (Appleman et al., 2013). Andra exempel pé vil
fungerande reningsmetoder ir filter med anjonbytarmassor, nanomembran-
filtrering eller omvind osmos. Dessa metoder har dock fortfarande vissa
begrinsningar, och dessutom behéver deras kostnads- och energieffektivitet
forbittras (Espana et al., 2015).

2.3 Varfér bér vi vara oroliga?
Halsoeffekter och internationella riktlinjer.

De PFAS-imnen som studerats mest ir PFOS, PFOA och PFHxS. Samtliga
har visat sig vara bioackumulerande och giftiga (Domingo, 2012). Det finns
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rapporter som tyder pd att PFOS och PFOA kan orsaka levercancer och
neurologiskt betingade defekter hos gnagare. Andra effekter som observe-
rats ir relaterade till immuno- och reproduktionstoxicitet (Johansson et al.,
2008; Borg och Hakansson, 2012). Det har rapporterats att PFAS-imnen
med linga kedjor bioackumuleras i fisk och ansamlas i organismers fettviv-
nad pé hogre trofinivder (Martin et al., 2003; Borg et al., 2013). PFOA har
dessutom knutits till njur- och testikelcancer hos minniskor (Barry et al.,
2013).

Den huvudsakliga exponeringsvigen for bakgrundspopulationen tros
vara intag av féda, medan exponering via dricksvatten kan dominera i
omriden med f6rorenat vatten (Vestergren och Cousins, 2009). Direkta
industriella utslipp uppskattas vara huvudkillan till PEAS-dmnen i miljon,
dven om indirekta killor ocksa bidrar till de koncentrationer som uppmiitts
(Prevedouros et al., 20006).

Regleringen av PFAS-&imnen omfattar framfér allt perfluoralkylsulfon-
och karboxylsyror med langa kedjor och deras respektive anjoner (OECD,
2017). Perfluoroktansulfonsyra (PFOS) och vissa besliktade imnen har
listats som @mnen som ska fasas ut och begrinsas genom Stockholmskon-
ventionen 2009 (POPs, 2016). Dessutom har EU nyligen offentliggjort en
forordning som giller PFOA, dess salter och besliktade imnen i ett stort
antal produkeer (2017/1000). Lagen kommer att trida i kraft i juli 2020.

Swverige. Livsmedelsverket rekommenderar att summan av 11 PFAS-
dmnen inte ska overstiga 90 ng/l (se Tabell 2.3; Ankarberg och Lindberg,
2016) i dricksvatten. For grundvatten och mark finns preliminira grinsvir-
den for PFOS utfirdade av Statens geotekniska institut (SGI). De virden
som anges ir 45 ng/l i grundvatten och 3 pg/kg (3 000 ng/kg) torrvike i
kinslig mark (for att skydda ekosystem), och 20 pg/kg torrvikt fér mindre
kinslig mark (for att skydda grundvattenkillor) (SGI, 2015).

Norge. Norges statliga féroreningsinspektion (Statens forurensningstilsyn
— SFT) har féreslagit ett riktvirde pd 100 ng/g mark, och frin och med 2007
ir det forbjudet att importera AFFF som innehaller PFOS (SFT, 2009).

Danmark. Danmarks motsvarighet till Naturvardsverket, Miljostyrelsen,
rekommenderar att 12 PFAS-dmnen i dricksvatten dvervakas, dir perflu-
oroktansulfonamid (FOSA) ingir utéver de 11 som ocksd omfattas av de
svenska riktlinjerna (se Tabell 2.3). Fér grundvatten som anvinds eller kom-
mer att anvindas for att framstilla dricksvatten har Miljestyrelsen satt ett
grinsvirde p& 100 ng/l grundvatten, och f6r den s.k. kinsligaste marken (i
privata tridgardar, forskolor och lekplatser) har ett grinsvirde pd 400 pg/
kg valts for summan av de 12 PFAS-imnen i friga (Miljostyrelsen, 2015).

Tjskland. 1 rekommendationer frin Tysklands motsvarighet till Natur-
vérdsverket, Umweltbundesamt, anges ett lingsiktigt ligsta kvalitetsmdl pa
100 ng/l dricksvatten for summan av PFOS och PFOA, och ett forsikig-
hetsvirde pd 5 000 ng/l dricksvatten for summan av PFOS+PFOA, vilket
motsvarar den nivd da vattnet inte lingre fir anvindas som dricksvatten
(Umweltbundesamt, 2011).

Nederlinderna. Det nederlindska nationella institutet for folkhilsa och
milj6 (Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu) har faststillt en hog-
sta tilliten koncentration p& 530 ng/l f6r PFOS i dricksvatten baserat pd
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EU:s tolerabla intag pa 150 ng per kg kroppsvikt per dag fér PFOS (se
nedan).

Storbritannien. Dricksvatteninspektionen i Storbritannien (The Drin-
king Water Inspectorate — DWI) har faststillt en maximalt tilliten kon-
centration i dricksvatten pd 1 000 ng/l f6r PFOS och 5 000 ng/l for PFOA
(DWTI, 2009).

USA. Under 2016 faststillde USA:s federala miljoskyddsmyndighet
(USEPA — The United States Environmental Protection Agency) ett hil-
soriktvirde pd 70 ng/l som summan av PFOA och PFOS i dricksvatten
(USEPA, 2016).

Europeiska Unionen. Med hinsyn till riktlinjerna for totalt intag fast-
stillde den Vetenskapliga panelen f6r frimmande dmnen i livsmedelskedjan
vid den Europeiska myndigheten f6r livsmedelssikerhet (EFSA) ett tole-
rerbart dagligt intag pa 150 ng och 1500 ng per kilo kroppsvikt fér PFOS
respektive PFOA (EFSA, 2008). PFOS finns ocksd med som ett prioriterat
dmne i direktivet 2013/39/EU som ska giller och reglerar vattenkvaliteten i
alla ytvatten i Europa (Pan et al., 2016).

Tabell 2.3 De 11 PFAS-&mnen som ingar i Livsmedelsverkets riktlinjer fér
dricksvatten. Summan av dessa 11 &mnen bér inte 6verstiga
90 ng/I (Ankarberg och Lindberg, 2016). Siffran inom parentes
anger antalet fullt fluorerade kolatomer (C/). Observera att dessa
dmnen férekommer i sin deprotonerade (anjoniska) form i vatten.

Namn Formel (C})

PFBA Perfluorbutansyra C,F,COOH (2)
PFPeA Perfluorpentansyra C,F,COOH (4)
PFHxA Perfluorhexansyra C,F,,COOH (5)
PFHpA Perfluorheptansyra C,F,;,COOH (6)
PFOA Perfluoroktansyra C,F,;COOH (7)
PENA Perfluorononansyra C,F,,COOH (8)
PFDA Perfluordekansyra C,F,,COOH (9)
PFBS Perfluorbutansulfonsyra C,F,SO,H (4)
PFHxS Perfluorhexansulfonsyra C,F,;SO,H (6)
PFOS Perfluoroktansulfonsyra C4F,,SO,H (8)
6:2 FTSA 6:2 Fluortelomer-sulfonsyra C,H,F,,SO,H (6)
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3  Reningsmetoder

Trots att det finns flera olika metoder for att avligsna och/eller bryta ner
PFAS-imnen i vatten ir det fortfarande vildigt svart att rena férorenat vat-
ten. Aven om de generella mekanismerna bakom de olika renings- och ned-
brytningsprocesserna har kartlagts i laboratoriestudier har inte utvecklingen
av gingbara metoder som kan tillimpas i industriell (full) skala kommit
tillrickligt lingt (Espana et al., 2015). Tabell 3.1 ger en 6verblick av hur
effektiva befintliga vattenreningsmetoder #r pa att avligsna PFAS-imnen
fran dricksvatten. I detta kapitel diskuteras dven lovande metoder som stu-
derats i laboratoriemiljé med tonvikt pa hur praktiske tillimpbara de ir i full
skala. Samtliga metoder som diskuteras har sammanstillts i Tabell 3.2 och
3.3 i slutet av detta kapitel.

Tabell 3.1 Sammanstéllning éver metoders effektivitet (%) vad géller PFAS-rening enligt olika vetenskapliga studier.
PFAS-koncentrationerna i vattnet efter respektive reningsmetod (C_ ) anges ocksa. Negativa védrden pa
effektiviteten innebdr att koncentrationen har 6kat jamfért med nivan fére rening. Total procentandel av
PFAS-dmnen som avldgsnats vid behandlingen anges i sista kolumnen.

Reningsmetod Avlagsnande [%] C...[ng/Il" Totalt [%]
Vattenatervinningsanldaggning 17
(Thompson et al., 2011)

Denitrifikation -3,3 = 10 (PFOA) till 10 = 0,3 (PFHxA) 23,7 2,9

Férozonering, 2 mg/I -22 + 7,8 (PFHxA) till 1,2 = 8,2 (PFOS) 26 +5,8

Koagulering/flockning inkl. DAF 6,2 £ 0,90 (PFHxA) till 83 (PFNA)? 19 £ 3,0

Postzonering, 5 mg/I -14 = 0,30 (PFHpA) till 6,9 = 12 (PFHxA) 21+ 1,6

Biologiskt aktivt kol -26 = 6,2 (PFHpA) till 93 (PFOS)? 22 +0,2

Ozonering, 2 mg/I 1,5=1,5(PFBS)till 16 =21 (PFHpA) 20+ 3,0

Vattenverk (Thompson et al,, 2011) ~100
Klarning -130 = 110 (PFOA) till -87 + 69 (PFDA) 210 =50

Ultrafiltrering 9,6 =17 (PFBS) till 41 = 16 (PFOS) 150 + 48

Omvénd osmos fullstdndigt avldgsnande under detektionsgrans

Vattenverk (Appleman et al., 2014) ~100
Oxidation/Luftning/Desinfektion obetydligt avlagsnande/bildning uppgift saknas

UV, 80 mJ/cm? + 0 ( PFBS) till 35 (PFOS)? uppgift saknas

Filtrering av flodbank, tidsadtgang: 10d -100 (PFBA) till 20 (PFHxA) uppgift saknas

Anjonbyte: 9 manader gammalt; -9,0 (PFBA) till >95 (PFOS) uppgift saknas

Purolite FerrlX A33e

Granulart aktivt kol; EBCT: 13 min; -17 (PFBA) till >95 (PFOS) uppgift saknas

Calgon F600

Omvénd osmos: 12 gfd flodeshastighet;* 36 (N-MeFOSAA) till >99 (PFOS) under detektionsgrans
Hydranautics ESPA-membran

Summan av uppmiitta PFAS-imnen som &verstiger rapportgrinsen for varje provtillfille

Endast ett prov analyserades

Resultatet ska tolkas med férsiktighet eftersom det baseras pa ett enda provtillfille; hégre UV-doser (500 m]/cm?) pévisade inget avligsnande
Enhet: Gallons/fot*/dag

e
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3.1 Avldgsnande av PFAS-é@mnen
med konventionell vattenrening

Thompson et al. (2011) jimforde tvd olika reningsmetoder: (i) denitrifi-
kation, flera ozoneringssteg, koagulering/flockning, flotation med trycksatt
luft (DAF), sandfiltrering, biologiskt aktiv kolfiltrering (BAC) samt des-
infektion (vattenverk A) samt (ii) koagulering/ flockning och sedimente-
ring, f6ljt av ultrafiltrering (UF), omvind osmos (RO), avancerad oxidation
(H,O, + UV) och stabilisering (vattenverk B; se Tabell 3.1). De visade att
endast de filtreringssteg som anvinde DAF och BAC hade nigon paverkan
pa PFOS samt de lingkedjiga PFCA-imnena PFNA och PFDA, och att
paverkan var lig. PFBS kunde inte detekteras i vattenverkets intagsvatten;
ddremot uppmiittes ca 1 ng/l i ozoneringsstegets utloppsvatten, vilket tyder
pa att PFAS-imnen med korta kedjor har bildats, kanske genom oxidativ
omvandling av prekursorer. En liten 6kning av vissa amnen efter BAC-fil-
treringen antogs vara knuten till desorption frin den fasta fasen orsakad av
att filtret anvints i 1,5 4r, och att dess adsorptionskapacitet kan ha varit for-
brukad. I vattenverk B observerades hog reningseffektivitet med icke detek-
terbara halter (<0,4-1,5 ng/l) for alla PFAS-imnen i RO-fasen. De RO-
membran som anvindes i vattenverket forvintades avligsna imnen med
en molekylvike >100-300 Da (=g/mol). PFOS och PFOA har storleken
499 Da respektive 413 Da. Vid RO koncentreras vattenféroreningar (t.ex.
PFAS-imen) upp méngfaldigt (i den hir studien sjufaldigt), och ofta kan en
stor del av av det som tringer igenom membranet anvindas i produktionen
(i den hir studien 85 %), medan resten stéts bort.

Sammantaget drog forfattarna slutsatsen att GAC-filter, omvind osmos
och anjonbytesteknik ir de enda befintliga metoderna som kan rena PFAS-
dmnen i dricksvatten pd ett tillfredsstillande sitt (Takagi etal., 2011; Apple-
man et al., 2014; Rahman et al., 2014). Exempel pa reningsmetoders effek-
tivitet i full skala ges i Tabell 3.1.

3.2  Fysikaliska separationsprocesser

Nedbrytningsbaserade reningsmetoder som formar bryta ner PFAS-imnen
klarar sillan av att avligsna PFAS under de forhillanden som réder i vatten-
verk pd grund av imnenas bestindighet samt ldga koncentrationer. I dagsli-
get dr dessa reningsmetoder inte heller ekonomiskt hillbara. Dirfor fokuse-
rar vattenproducenterna framféralle pd att avldgsna PFAS-imnen genom att
fysisk separation, vilket i sin tur leder till ytterligare utmaningar, t.ex. hur
man ska regenerera och hantera foérbrukade adsorbenter och pé vilket sitt
koncentrerade utslipp ska behandlas.

3.2.1  Adsorptionsmaterial

Reningsmetoder for PFAS-imnen i dricksvatten baseras oftast pd adsorption,
dir adsorption med aktivt kol och jonbytarmassor ir vanligaste metoderna
(Lutze et al., 2011). Adsorbenternas beskaffenhet och molekylira strukeur
gor att adsorbtionsprocessen i hog grad beror pa elektrostatiska och/eller
hydrofoba interaktioner (Du et al., 2014). Just elektrostatiska interaktioner
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kan ha stor betydelse for PEAS-imnen med laddade funktionella grupper.
Sura dgmnen, som PFCA och PFSA, har liga syrakonstanter (pK -virden)
vilket betyder att de forekommer frimst i sin joniska (laddade) form vid
naturliga pH-virden (pH = 5-8). For dessa negativt laddade PFAS-imnen
visade det sig att adsorptionsférmégan hos t.ex. aktivt kol (Qiu, 2007) och
mineraler (Johnson et al., 2007) férbittrades genom att 6ka antalet positivt
laddade punkter pa kolet. Detta innebir ocksd att pH-virdet i vattnet har
stor betydelse f6r adsorption av PFAS-imnen. Genom att indra pH-virdet
dndras inte bara analyternas tillstdind (neutral (protonerad) eller anjonisk
(deprotonerad)), utan dven adsorbentens laddning.

Alla laddade @mnen paverkar sannolikt PEAS-adsorptionen. En 6kning
av salthalten (upp till 0,5 mol/l CaCl, vid pH 7) befanns 6ka bade reningsef-
fektivitet av PFOS fran vatten och adsorption i sediment (You et al., 2010).
Bivalenta katjoner som Ca*, Mg** och Cu** kan bilda kemiska féreningar
med negativt laddat organiskt material i jord, vilket leder till minskad
elektrostatisk repulsion och forbittrad PFAS-sorption (You et al., 2010).
Adsorption av anjoniska ytaktiva medel, som PFAS, i lermineraler har visats
oka tillsammans med 6kande jonisk styrka nir Na* tillsdtts i losningen.
Adsorptionen fungerar som motjon till den negativt laddade adsorbentytan,
vilket minskar den elektrostatiska repulsionen av t.ex. PEAA-dimnen i kaoli-
nit (Pavan et al., 1999; Xiao et al., 2011). Ytterligare studier visade minskad
PFOS-I6slighet i vatten med 6kande jonstyrka, vilket innebir hogre sorp-
tion till hydrofoba ytor. Denna utsaltningseffekt befanns endast vara rele-
vant vid héga saltkoncentrationer (C(NaCl) > 25 mmol/l; Yu et al., 2008;
Higgins och Luthy, 2006). Det tycks alltsd vara s& att hogre halt av negativt
laddade joner i vattnet minskar antalet effektiva sorptionspunkter pa adsor-
benter, och negativa joner tycks alltsd konkurrera med PFAS-imnen vid
adsorption.

Den attraktion som uppstdr mellan fluorerade alkylkedjor och hydro-
foba ytor paverkar framférallt PEAS-imnen med lénga kedjor (Zhou et al.,
2010b; Deng et al., 2010; Du et al., 2014). Higgins och Luthy (2006)
visade att PFAS-adsorption var starkt knuten till organiskt kolinnehall i
sedimentadsorbenter. Férekomsten av naturligt organiskt material (NOM)
och andra (hydrofoba) organiska fororeningar ir generellt sett huvudkillan
till konkurrerande PFAS-adsorption. Férbehandling av ravatten med H,O,
for att minska koncentrationen av NOM har visats 6ka PFAS-adsorptionen
(Zhao et al., 2011). Temperaturokning tycks minska effektiviteten hos lad-
dade ytaktiva adsorptionsimnen, vilket sannolikt beror p& molekylernas
rorelseenergiokning (Pavan et al., 1999).

Koagulering/flockning med hjilp av aluminiumsalter, jirnsalter eller poly-
elektrolyter dr ett klassiskt sitt att avligsna suspenderade partiklar och lost
organiskt material frin vatten (Baudequin et al., 2011). Den potentiella
formdgan att avligsna PFAS-imnen pédverkas dven hir bdde av hydrofoba
och elektrostatiska interaktioner. Flera studier har visat att konventionell
koagulering inte klarar av att avligsna PFAS i full skala (Thompson et al.,
2011; Rahman et al., 2014). Bao et al. (2014) observerade att koagulerings-
baserad rening av ytvatten med 100 mg/l alun (AL(SO,),-18H,0), PACI
och jirnklorid (FeCl3-6HZO) endast avligsnade 15% av totalhalt av PFOS
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och PFOA. Liknande resultat rapporterades av Pramanik et al. (2015) som
observerade att det naturliga koaguleringsmedlet Moringa oleifera (vilket
inte dndrar 16sningens pH-virde) avligsnade 38% PFOS och 32% PFOA
vid en koaguleringsdos p& 5 mg/l (65% respektive 72% vid en dos pd 30
mg/l). Forfattarna rekommenderade en kombination av koagulering med
granulirt aktivt kol eller adsorption med pulveriserat aktivt kol, vilket
befanns avligsna > 95% PFOA och PFOS vid initiala koncentrationer pé
520 ng/l respektive 280 ng/l (initial koncentration pd lost organiskt kol
= 4,5 mg/l; pH = 7,2). Lin et al. (2015) undersskte sorption och avligs-
nande av C}-C '-PFCA-imnen och PFOS fér fyra olika flockulationsmedel
med metallhydroxid via elektrokoagulering och visade att zink- och hydrox-
idflockar hade storst formaga att avligsna dmnena vid relativt 1ig energi-
forbrukning (< 0,18 Wh/l). Inom 20 minuter hade imnena avligsnats till
nivier under detektionsgrinserna, och jimvikt uppniddes inom 10 minuter
for PFOA (initiala koncentration var 250 pg/l). P4 grund av toxiciteten hos
zink maste fria zinkjoner noggrant évervakas i denna metod. Dessutom kan
klorerade organiska amnen bildas vid elektrokoagulering, vilket ocksd maste
hallas under kontroll (Mollah et al., 2004).

Aktive kol. Kommersielle tillgngligt aktivt kol anvinds som adsorbent
i stor utstrickning eftersom det ir billigt och litt att anvinda. Granulirt
aktivt kol, vilket inledningsvis anvindes for att avligsna luke och smak frin
vatten, ir fortfarande det mest effektiva konventionella sittet att avligsna
PFAS-imnen i dagens vattenverk (Espana et al., 2015). Figur 3.1 visar hur
ett kolfilter kan se ut i vattenverk.

Eftersom ytorna pd aktivt kol dr mycket hydrofoba ir kolet effektivt
for de flesta organiska dmnena. Firskt aktivt kol uppvisar hog férméga att
adsorbera PFAS-imnen, framfér allt f6r molekyler med linga kedjor (Du et
al., 2014). Flera studier har pavisat hog formaga att avlidgsna PFOS vid pg/l-
koncentrationer pd > 90% (Qiu, 2007; Appleman et al., 2013). Kolmaterial
aktiveras vid temperaturer éver 750° C, dir de blir hydrofoba och liknande
(hydrofoba) féroreningar avlignas (Mattson och Mark, 1971). Zhi och Liu
(2015) upptickte att det finns ett positivt samband mellan adsorptions-
affiniteten hos PFOS och PFOA och hur basiska kolytorna ir, vilket tyder
pa hég syra-neutraliserings- eller anjonbytesf6rméga.

Det finns manga olika kommersiellt tillgingliga kolmaterial, diribland
Calgon Filtrasorb (F) 300, F400, F600, URV-MOD1, 1240C, 43765, och
43767 (sammanstillning av Merino et al., 2016). F400 har fitt stor upp-
mirksamhet, och Ochoa-Herrera et al. (2008) upptickte en PFOS-adsorp-
tionsférmaga pa 112,1 mg/g vid mg/l-jimviktskoncentrationer, vilket inne-
bir att det var det mest kostnadseffektiva adsorptionsmaterialet baserat pa
granulirt aktivt kol som testades i studien (jimfordes med F300 och Calgon
URV-MOD 1). Senevirathna et al. (2010) pévisade en kapacitet pa 0,18
pg/g vid 100 ng/l-jimviktskoncentration f6r F400.

I andra studier granskades det aktiva kolpulvret BioNuchar, aktiva kol-
fibrer (ACF15, ACF20, ACF25), Ambersorb 563 och bambubaserat AC
(Merino et al., 2016). Bambubaserat aktivt kolpulver har nyligen visats vara
ytterst effektive for att avldgsna PFOS och PFOA, vilket forfattarna menade
beror pa hégre tvirsnittsyta och stdrre mikroporer (Deng et al., 2015). Zhi
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Figur 3.1 Filterbddd med aktivt kol. Bilden ha tagits i Backldsa vattenverk, Uppsala Kommun, av Nadine Belkouteb.

och Liu (2015) observerade att syntetiskt polymerbaserat aktivt kol och
aktiva kolfibrer var mer effektiva pé att avligsna PFOS och PFOA frin vat-
tenlosningar 4n aktive kol som framstillts frin naturliga material. Deras
undersékning visade att adsorptionsaffiniteten for PFOS minskade enligt
foljande: Ambersorb > ACF15 > ACF20 > ACF25 > F400 > AquaNC >
WVB > 1240C > BioNC > BPL, medan adsorptionsaffiniteten fé6r PFOA
minskade enligt foljande: ACF15 > Ambersorb/ACF25 > 1240C > F400 >
AquaNC > WVB > BioNC > BPL > ACF20.

I sin omfattande granskning kom Espana et al. (2015) fram till att rening
med granulirt aktivt kol, vilket uppvisade lingsam kinetik (ca 72 h for att
nd jimvikt med PFOA och PFOS och korta genombrottstider for PFAS-
dmnen med korta kedjor), inte dr lingsiktigt limpligt for att avligsna PFOA
och PFOS frin vatten. Aven om granulirt aktivt kol anvinds i vattenverk
madste det bytas ofta p.g.a. de korta genombrottstiderna f6r PFAS-imnen
med korta kedjor (Appleman et al., 2013). Firsket aktiverat granulirt kol
lyckades avligsna PFOS och PFOA pa ett effektivt sitt nir det anvindes
under mindre 4n ett &r i ett vattenverk (i Japan) innan desorption observe-
rades (Takagi et al., 2011). Dessutom leder regenerering sillan till att PFAS-
dmnena desorberas fullstindigt, vilket i sin tur leder till ligre avligsnande-
formaga nir granulirt aktivt kol dteranvinds (Senevirathna et al., 2010; Du
et al., 2015). Granulirt aktivt kol regenereras huvudsakligen med virme-
behandling, dir det hettas upp till 8001 000° C i en syrefattig atmosfir
(Narbaitz och Karimi-Jashni, 2009). Ca 10 % férloras vid transport eller
regenerering och madste ersittas av nytt granulirt aktivt kol (Roll och Nay-
lor, 2000).

Lost organiskt material har visats minska adsorptionsgraden fér PFAS-
dmnen vid anvindning av aktivt kol och andra kolbaserade adsorptions-
material p.g.a. konkurrerande adsorption (Deng et al., 2012). Dessutom
har férekomsten av konkurrerande anjoner en negativ inverkan pé adsorp-
tionen hos joniseringsbara PFAS-imnen. Campinas och Rosa (2006) fann
att inverkan frin 6kad jonldsningsstyrka generellt sett minskar adsorptions-
ytorna hos aktivt kol. Bei et al. (2014) visade att inverkan av klorid pé de
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vanligt forkommande anjoner i vatten var ligre in motsvarande anjoner hos
sulfat och kromat vid adsorption av PFOS i kolnanorér (se avsnitt 3.2.4).
Ytterligare forskning behévs for att forstd vilken effekt 16st organiskt mate-
rial och kolbeliggningar har pd adsorption av PFAS-imnen. Dessutom har
endast ett fital studier bekriftat adsorptionseffektiviteten hos kolbaserade
material for PEAS-imnen med korta kedjor och neutrala PFAS-imnen samt
pa deras neutrala prekursorer.

Zaggia et al. (2016) jaimforde tre typer av granulirt aktivt kol tillverkade
fran stenkol och kokosnét med anjonbytarmassor. I experimentet anvinde
forfattarna filter med granulirt aktivt kol med fldeshastigheter pd 10-11
m/h och kontakttider pi 10-11 min. De upptickte att PFOS och PFOA
avlidgsnades mest effektivt med kol ”C” som hade ligsta jodtalet (indikerar
porositet av ett material; nit: 8 x 30, jodtal 900 mg/g) och det tog 24 respek-
tive 20 ménader att nd mittnadspunkten (0 % avligsnande). Deras forkla-
ring till att kol C var mest effektivt var att den hégre mingden makro- och
mesoporer i detta bitumindsa kol ir fordelaktig gentemot den porositet som
de andra mikroporédsa koltyperna som tillverkats frin kokosnotskal. Dire-
mot observerades tidiga genombrott for PFBA, vilket 6verensstimmer med
resultat frin Rahman et al. (2014), dir granulirt aktivt kol nddde mittnads-
punkten pd mindre 4n tre manader, varefter PEBA-urlakning observerades.
McCleaf et al. (2017) undersdkte effekterna av kedjelingd, funktionell
grupp, och isomerstruktur vid avligsnande av PFAS med F400 och anjon-
bytarmassor (Purolite® A600) i kolonn-experiment. Avligsnandegraden for
de 14 PFAS-imnena var 62 % i kolonnen med granulirt aktivt kol och
66 % i kolonnen med anjonbytarmassor. Efter att 50 000 biddvolymer pas-
serat kolonnerna visade kolonnen med anjonbytarmassa en hégre genom-
snittlig reningsgrad for C{-C/-PFCA-dmnen samt C;-C;-PFSA-dmnen och
FOSA jimfért med kolonnen med granulirt aktivt kol. A andra sidan gav
granulire aktivt kol en hogre genomsnittlig reningseffektiviter for CI-C¢

och PFTeDA (C)). Desorption av PFBA (Cj) och PFPeA (CJ) pavisades
efter 50 000 biddvolymer i bida kolonnerna, till och med f6r PFHxA (C!')
i kolonnen med anjonbytarmassa. Xiao et al. (2011) rapporterade att fore-
komst av PFAS-dmnen med linga kedjor drastiskt minskar adsorptionen for
PFAS-imnen med korta kedjor till lermaterialet kaolinit. Férfattarnas for-
klaring till detta var att de hydrofoba interaktionernas styrka kan cka med
mingden C}-molekyldelar, och detta skulle dven kunna férklara desorptio-

nen av korta PFAS som observerade av McCleaf et al. (2017).

3.2.2  Rening med anjonbytarmassor

Porstorleken hos syntetiska anjonbytarmassor kan bestimmas pa ett enklare
sitt och 4r mer homogen 4n i granulire aktive kol (Senevirathna, 2010).
Massor som anvinds for att adsorbera svaga organiska syror, s& som PFCA,
PESA och PFPA, bestir ofta av anjonbytarmassor med stark bas, och de
funktionella grupperna “kvartir amin” (typ 1) eller "dimetyletanolamin”
(typ 2). Typ 1-massor uppvisade hdgre stabilitet 4n typ-2 samt dven starkare
affinitet for svaga syror, vilka ofta finns nirvarande i vatten (Wheaton och
Lefevre, 2000). Typ 1 uppvisade dessutom hogre kemisk och termisk stabili-
tet 4n typ 2-massor. Diremot var deras regenereringseffektivitet ligre 4n typ
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2-massor, framfor allt nir monovalenta anjoner, som klorid och nitrat, hade
forbrukat hartsen. Den funktionella gruppen av typ 2 var ofta tillrickligt
basisk for att avligsna de flesta svaga syrajoner som undersoktes. Attrak-
tionen av PFAS-imnen med anjonbytarmassor beror delvis pd elektrosta-
tiska interaktioner. Hos hydrofila imnen med korta kedjor, t.ex. PFBA och
PFBS, har elektrostatiska interaktioner storre betydelse in hos PEAS-imnen
med ldnga kedjor, s& som PFOA och PFOS, dir det frimst dr massornas
hydrofobicitet som paverkar adsorptionsf6rmégan.

[ Fororenadvatten

Tycksatt / j lp

behallare

Anionbytar-
massa

Skarm for att
fanga massan

)
Behandlatvatten >

Figur 3.2 Schematisk avbildning av konventionell vattenbehandling med
jonbytare. Fér avldgsnande av PFAS behévs det anjonbytar-
massa; det finns dock olika typer av jonbytarmassor som kan
kombineras.

Figur 3.3 Jonbytaranldggning i Vénge Vattenverk, Uppsala kommun. Bild fréan Uppsala Vatten.

Bifunktionella massor. S& kallade bifunktionella massor framstills frén tva
olika kvartira amingrupper — en med kort (2-3 kolatomer) och en med
lang alkylkedja (4-6 kolatomer) (Zaggia et al., 2016). Dessa massor har
framstilles for att selektivt adsorbera hydrofoba anjoner, som perklorat och
perteknetat (Lenntech BV, 2016), och kan anvindas for att finga PFAS-
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dmnen med bédde korta och linga kedjor. Zaggia et al. (2016) undersokte
adsorptionen av PFBA, PFOA, PFBS och PFOS med tre starka anjon-
bytarmassor frin Purolite® och upptickte ligre sorptionskapacitet hos
AGOOE (icke-hydrofob) och A520E (nigot hydrofob) jimfért med A532E
(mycket hydrofob). De tv anjonbytarmassor som undersoktes i full skala
av Appleman et al. (2014) anvindes forst for att avligsna arsenik (Purolite®
FerrIX A33e) och totalt organiske kolinnehall (magnetiskt jonbyte). FerrIX
A33e-jonbytarmassan lyckades minska koncentrationen av utvalda PFAS-
dmnen. Reningseffektiviteten var medelgod till hog for PFHpA (46 %),
PENA (> 67 %), PFOA (75 %) och PFBS (81 %). PFHxS och PFOS
avligsnandes i dnnu hogre grad (> 97 % respektive 92 %). Massan upp-
visade hégre avligsnande av PFAS- in PFCA-imnen. Magnetiskt jonbyte
uppvisade liten eller ingen férméga att avlidgsna PFAS. Férfattarna spekule-
rade i att detta antingen berodde pa den kontinuerliga regenereringsproces-
sen eller pa for 1ag kapacitet.

Olika faktorer maste beaktas for att pd ett effektivt sitt regenerera for-
brukade anjonbytarmassor. Massor som kombinerar jonbyte och hydrofob
adsorption, sd som Purolite® A532E ansigs inte vara regenererbara (Zaggia
et al., 2016). Regenerering med vattenhaltiga oorganiska saltlésningar (10
% NaCl) lyckades terstilla aktiva omriden som mittats med nitrat, sulfat
och andra konkurrerande anjoner. Diremot lyckades man desorbera PFAS-
dmnen frén Purolite® A532E med losningar av 1 % metanol eller etanol.
Ett lika reversibelt upptag av PFOS och PFBS pé den hydrofoba hartsen
Amberlite® IRA-458 pavisades av Carter och Farrell (2010), som anvinde
regenereringslosningar med 320 mM NaOH (pH 13) eller 320 mM NaCl
vid olika temperaturer mellan 7 och 50° C. En trolig férklaring till detta var,
enligt forfattarna, PFOS- och PFBS-imnenas liga l6slighet i de koncentre-
rade regenereringslosningarna, och de rekommenderade dirfor yteerligare
ett 16sningsmedel, som t.ex. etanol. Detta skulle dock leda till en slask i
form av en l6sningsmedelsfraktion som kan vara svér att rena pa plats. En
utspidd 16sning med ammoniaksalter bestiende av 0,5 % NH 4Cl och 0,5
% NH,OH kunde pi ett effektivt sitt regenerera den timligen hydrofoba
A520E-hartsen i en pilotstudie som utférdes av Zaggia et al. (2016). I sitt
experiment anvinde forfattarna dirfor ett skéljningsmedel med denna sam-
mansittning som ytterligare ett steg i en fyrstegsprocess efter backspolning
med demineraliserat vatten, regenerering med 10 % NaCl och skéljning
med demineraliserat vatten. De drog slutsatsen att dven regenererbara mas-
sor blir irreversibelt mittade med PFAS-imnen efter ett visst antal rege-
nereringscykler, och endast rening (p& annan plats) med 80 % etanol och
1% NH,Cl kan fullt aterstilla formagan att avligsna PEAS-dmnen. I batch-
experiment presterade A520E-hartsen bist, dir reningsférmagan minskade
med mindre in 15 % efter 3 cykler med mittning/regenerering. Nir anjon-
bytarmassor anvinds i storre skala dr det viktigt att beakta hur saltldsningen
ska avyttras. Antingen dumpas den anvinda saltlésningen och de uppfing-
ade organiska fororeningarna i havet eller i ytvatten, eller sd dverlimnas de
till avloppsreningsverk, vilket kan leda till att miljéféroreningar dterfors till
miljon (Vaudevire och Koreman, 2012).
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Polymerer utan jonbyte. Sorptionstérmégan for PFOS hos polymerer utan
jonbyte (en makroretikulir tvirbunden aromatisk polymer (AmbXAD4)
och en tvirbunden styren-divinylbensen (DowV49)) befanns vara 250 %
hégre 4n den hos granulirt aktivt kol (Senevirathna et al., 2010). Forfat-
tarna rekommenderade dirfor AmbXAD4 (massor utan jonbyte) och Dow-
MarathonA (jonbytarharts av typ 1) for att avligsna PFOS vid ng/l-nivéer.
Regenerering av polymerer utan jonbyte genomférs med dngseparation,
losningsmedelsextraktion eller mikrovigsbestrilning. Senevirathna et al.
(2010) upptickte att massor utan jonbyte uppvisade lingsammare sorp-
tionskinetik (upp till 80 h) 4n di jonbytarmassor eller granulirt aktivt kol
anvindes (4 h vardera).

3.2.3 Membranfiltrering

Permeabla membran 4r porésa separatorer som slipper igenom smé amnen,
som t.ex. vattenmolekyler, och behéller storre molekyler eller partiklar i det
s kallade retentatet (Baudequin et al., 2011). Olika membrantyper anvinds
beroende pé storleken pa de molekyler som ska renas bort. Vid nanofiltre-
ring anviinds porstorlekar p& 0,5-2 nm for att hlla kvar molekyler med en
storlek pé ca 1 nm, medan RO-membran med porstorlekar under 0,5 nm
anvinds for mindre molekyler eller salter (Lutze et al., 2011). Processerna i
dessa hogtrycksmembran (drifttryck 5-80 bar; J. Lozier, 2004) kinneteck-
nas vanligtvis av en molekylviktsgrins pd 200-2 000 Dalton (Da) vid nano-
filerering och mindre dn 200 Da f6r omvind osmos (Rahman et al., 2014).
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Figur 3.4 (a) Schematisk avbildning av en membranbehandling; (b) pilotanldggning som har
anvénts i Ringsjéverket i Sydvattens projekt GenoMembran; se dven http://sydvatten.se/
membranteknik-for-sakrare-dricksvatten/ .

Hégtrycksmembran anvinds inte i stor utstrickning vid framstillning av
dricksvatten, utan endast for sirskilda indamadl som avsaltning, mjukgor-
ning eller for att avlidgsna lokala fororeningar. Nir membranfiltreringsmeto-
der anvinds blir ungefir 10-20 % av matarvattnet ett koncentrat (retentat),
vilket kriver limpliga reningsmetoder (Thompson et al., 2011). P4 grund
av avstotningseffekten hos oorganiska och framfor allt multivalenta joner
kan man eventuellt behva hirda processvattnet och tillsitta vissa joner igen
om det ska anvindas som dricksvatten.

Omviind osmos. 1 flera studier har man kommit fram till att omvind
osmos ir en mer effektiv reningsmetod for PFAS-imnen i full skala in
rening med granulirt aktivt kol, anjonbytarmassor och andra konventio-
nella metoder (Appleman et al., 2014; Thompson et al., 2011; Quifones
och Snyder, 2009). Omvind osmos (RO) utmirkte sig eftersom den ledde
till att dven PFAS-dmnen med korta kedjor (t.ex. PFBA) avligsnades. RO-
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membran kan vanligen rena bort > 99 % av PFAS i vatten (Tang et al.,
2007). Direkta membranprocesser passar inte for vattenrening p.g.a. hog
nedsmutsning (antingen tipps porerna igen eller si ansamlas damnen pa
membranytan), varfor forbehandling med filtrering, koagulering eller elek-
trokoagulering behovs (Baudequin et al., 2011; Yu et al., 2016). Omvind
osmos kan anvindas for att minska mingden regenereringsutslipp som ska-
pas vid jonbytarregenerering, vilket kriver forbrinning, enligt forslag frin
Zaggia et al. (2016), som anvinde omvind osmos tillsammans med vakuu-
mindunstning f6r att minska vattenvolymen med &ver 95 %.

Nanofiltrering. Nanofiltrering (NF) kriver generellt sett mindre energi
in omvind osmos. Vid NF anvinds hogre vattenflode samt ligre tryck in
vid RO, vilket kan gora det till en billigare reningsmetod. Ofta anvinds
nanofiltering f6r reduktion av olika joner eller metaller, som t.ex. i Smedofta
Vattenverk i Vara kommun, se Figur 3.3. Binkskalestudier som utforts av
t.ex. Steinle-Darling och Reinhard (2008) och Appleman et al. (2013) upp-
visar effektiv formdga (> 95 %) i att avligsna PFAS (PFAS-imnen med
molekylvikt > 300 Da). Steinle-Darling och Reinhard (2008) uppmitte en
reningseffektivitet pd 72 % for PFPeA (M = 264 g/mol) med NF270-mem-
bran. Annu bittre rening (fsr PFOA) konstaterades for membranet NF90
(molekylviktsgrins = 90-200 Da) av Hang et al. (2015). Forindrad surhet
(4indrat pH) visade sig ha stor inverkan pd effektiv molekylviktgrins for
NF270, dir en pH-minskning till 3 6kade membranens molekylviktgrins
med 6ver 200 g/mol, vilket dirmed minskade PFAS-reningen. Losningens
jonstyrka hade en ovisentlig inverkan pd avstétning av PFAS.

Figur 3.5 Vattenbehandlingsanléggning i Bjérklinge vattenverk, Uppsala Kommun. Bild fran Uppsala Vatten.

Den underliggande avstétningsmekanismen pd membranytor ir timligen
komplex och beror bdde pd membranens porstorlek och pé sorptionsfeno-
men (Yu et al., 2016). Avstétningseffekten hos omvind osmos och nano-
filtrering beror pd membranens hydrofobicitet och ytladdning (Steinle-
Darling och Reinhard, 2008). Steinle-Darling och Reinhard (2008)
observerade att sorption av PFAS-imnen férkom i membranen trots nega-
tiv ytladdning. Hydrofoba interaktioner ansigs orsaka detta, och PFAS-
imnen befanns adsorbera till sina oladdade perfluorerade svansar via van
der Waals-interaktioner. De oladdade FOSA-imnena befanns adsorbera
direke till membranet, vilket ledde till en avstétningsminskning 6ver tid tills
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ett jimvikestillstind uppnéddes. Dessutom visade det sig att pavixter pa
membranet ("fouling”) avsevirt minskade reningen for flera PEAS-dmnen,
vilket skulle kunna forklaras med den (genom pévixt) forstirkta koncentra-
tionspolariseringen som gor att PEAS-molekylerna inte kan ater diffundera
och transporteras genom membranet. Appleman et al. (2013) hivdade att
dessa resultat inte var representativa p.g.a. ligre vattenflode, vilket gav ligre
avstotning i experimenten med membran med pévixter. De fann ingen
inverkan hos membranprover med pévixter vad giller avstétning av PFAS
i experimenten med NF270-membran. Tang et al. (2007) observerade for-
bittrad PFAS-avstotning efter ca 6 timmars experimenttid med 5 RO- och
2 NF-membran, och hivdade att detta berodde pa ackumulation av PFAS i
membranens polyamidlager, vilket hindrar genomflode av bdde PFAS- och
vattenmolekyler och leder till en flddesminskning. Generellt sett befanns
membranens molekylviktgrins ha storst betydelse vid avstotning av PFAS
(Tang et al., 2007; Steinle-Darling och Reinhard, 2008; Appleman et al.,
2013).

Hur praktiskt genomférbara membranbaserade processer ir beror bland
annat pé vilka alternativ som finns for att rena det férorenade koncentratet
i friga. Membrankoncentrat renas ofta enbart frin niringsimnen och avytt-
ras sedan i nirliggande vattendrag (Thompson et al., 2011). Membranba-
serade processer forbrukar mer energi in metoder som bygger pa ozonering
och adsorption med granulirt aktivt kol (Loi-Briigger et al., 2008). Mem-
branbaserade processer kan relativt enkelt kombineras med befintliga meto-
der. Detta gor det mojligt att anviinda dem i stérre skala samt uppnd konti-

nuerlig separation vid relativt lig energiforbrukning (Espana et al., 2015).

3.24 Nya metoder som anvénder fysikalisk separation

Kolnanoror. Hos artificiella kolmaterial som kolnanorér (CNT) gér det att
anpassa bide porstorlek och yta, vilket gor dem till intressanta adsorben-
ter (Deng et al., 2012; Du et al., 2014). Deng et al. (2012) kom fram till
att PFOA-adsorption var ligre hos kolnanorér med enkel kol-vigg jaimfort
med aktivt kolpulver, framfér allt vid ligre koncentrationer, medan Li et al.
(2011) visade att kolnanorsr med flera viggar kunde fungera som effektiva
adsorbenter for att avligsna PFOS nir de kombinerades med elektroke-
miska hjilpmedel. Chen et al. (2011) uppskattade genom modellering att
tre olika typer av kolnanoror hade forméga att adsorbera PFOS pé 6ver 500
mg/g och att de niddde jimvikt inom 2 timmar. I likhet med granulirt aktive
kol kan kolnanororfilter ocksd regenereras genom virmebehandling. Dire-
mot forvintas kolnanororfilter uppvisa ligre viktf6rlust vid denna behand-
lingsmetod jimfért med granulirt aktivt kol (Su och Lu, 2007). Masspro-
duktion skulle kunna minska den initialt héga kostnaden fér kolnanorér
till ca 80 dollar/kg (Upadhyayula et al., 2009). Manga studier tyder alltsd
pa hog potential for kolnanordr som vattenreningsmaterial, men det finns
ocksa risker. Kolnanopartiklar utgér ett miljohot och de anses vara giftiga
eftersom de kan ansamlas i niringskedjor via sina hydrofoba egenskaper och
extremt hég stabilitet (Yang och Xing, 2010). Nir dricksvatten ska framstil-
las kan dmnen som frigors av kolnanorérfilter vid rening och regenerering

ha en negativ inverkan nir de ansamlas i vattenmiljon.
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Elektrosorption. Eftersom anvindningen av adsorbenter i stor skala inte
har varit sirskilt framgingsrik har det lett till forsok dir elektrosorption
istillet har testats for att avligsna vattenféroreningar. Vid elektrosorption
sitts jonforeningar i rorelse mot en elektrod med motsatt laddning (Yuen
och Hameed, 2009) och man kan diirmed ackumulera laddade féroreningar
och sedan adsorbera dem med t.ex. aktivt kol. En eletrosorptionsmetod for
att avligsna PFOA frén vatten har patenterats (Welcker, 2007) och anviints
i laboratorieexperiment med aktivt kol, dir 100 % PFOA avligsnades nir
den kombinerades med tillsats av aktivt kol. Det gir att regenerera elektro-
derna antingen via strdmreversering eller genom att skolja elektroderna. Det
kan dock uppsta problem dels p.g.a. att adsorptionsformagan forsimras av
ndtning, avbrinning och utspolning vid termisk regenerering, dels p.g.a.
stora investeringskostnader for kemisk regenerering (Yuen och Hameed,
2009). I sin granskning av elektrosorptionsprocesser med aktivt kol kom
Yuen och Hameed (2009) fram till att metoden inte ir ekonomiskt forsvar-
bar och att den ir oldmplig att anvinda i stor skala.

Andra (naturliga) sorbenter

Mineralmaterial erbjuder ett antal billiga och effektiva. Bland lerminera-
lerna smektit (ex. montmorillonit), kaolin och glimmer, si har montmoril-
lonit en den relativt sett hdgsta katjonbyteskapaciteten. Lermineraler finns
i 6verflod bade i vatten- och markomriden, och de interagerar bide genom
katjoniska och anjoniska bindingar. Enligt en hypotes som Johnson et al.
(2007) lade fram sker sorptionen av anjoniska PFAS-imnen till lermine-
ral huvudsakligen genom elektrostatiska interaktioner med en attraktion
mellan de negativt laddade PFAS-huvudgrupperna och de positivt laddade
mineralytorna. Higgins och Luthy (2006) observerade dock att PFAS-
adsorption dominerades stort av sorption till organiskt material medan
adsorptionen till mineralytor var obetylig. Den mest granskade mineralytan
i deras studie var montmorillonit, som har uppvisat en adsorptionsférméiga
pa upp till 1,71 mmol/g fér PFOS i batchexperiment (om det katjoniska
ytaktiva dmnet hexadecyltrimetyl-ammoniumbromid tillsattes). Diremot
observerades betydligt ligre virden hos sulfonforeningar med kortare ked-
jor och karboxylater med kolkedjelingder upp till 10 (Zhou et al., 2010a).
Den naturliga montmorillonitformen (natriummontmorillonit) nidde en
PFOS-adsorption pé 0,239 mmol/g i deras studie.

Hexagonal mesoporos kiseldioxid (HMS) befanns ha hogre formaga att
adsorbera PFOS och PFOA in tv4 zeolittyper (NaY och HY; Ochoa-Herrera
et al., 2008). Diremot var adsorptionsférmagan hogre hos aktivt kolpulver
in HMS vid PFOS-koncentrationer pd under 60 mg/l. Punyapalakul et al.
(2013) hivdade att dven om HMS ir ungefir 10 ginger dyrare dn aktivt
kolpulver (nistan 250 dollar/kg) skulle det ga att anvinda HMS for att rena
industriellt avfallsvatten frén PFOS eftersom materialet gir att regenerera
med etanol. Tester med ett nytt mineralmaterial, MatCARE™, har varit
framgangsrika vad giller rening av vatten férorenat med AFFF (Das et al.,
2013). PEAS-fororenad mark har sanerats med denna metod pé flera flygplat-
ser i Australien, och i jordsaneringsexperiment var PFOS-sorptionsférmagan

hos det modifierade lermaterialet hogre 4n hos det kommersiellt tillgingliga
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materialet AC Hydraffin CC8*30. Forfattarna hivdade att denna adsorbent
kan vara ett kostnadseffektivt alternativ for kraftigt férorenat vatten.

Zeoliter ir en grupp mikropordsa aluminiumsilikater som har anvints
for absorptions- och katalysindamal. De har fitt mycket uppmirksamhet
pa grund av hég intern yta, sma porer och unik ytkemi (Tao et al., 2006).
Ochoa-Herrera et al. (2008) granskade formégan att adsorbera PFOS hos
tre olika zeoliter: 13X, NaY och NaY80. Férfattarena jimforde den med
motsvarande formdaga hos flera aktiva koltyper. Enligt forfattarna var PFOS-
adsorptionen hos hydrofoba zeoliter som mest effektiv vid hogre kiseldiox-
idinnehadll (t.ex. Si/Al = 80), medan reningsférmédgan hos F400 ansags vara
mest effektiv. Zeoliter ir ca 20 ginger dyrare in aktivt kol. Allmint betrak-
tas de dock @nda som billiga adsorbenter eftersom de uppvisar hog stabilitet
(Gupta och Suhas, 2009).

Aktiverar avloppsslam har uppmirksammats som en alternativ adsorbent
p.g-a. dess ldga kostnad och férméga att adsorbera organiska féroreningar.
Omférdelning av PFOS- och relaterade PFOS-dmnen frin vattenfasen till
slam har féreslagits av flera forskningsgrupper (t.ex. Higgins et al., 2005;
Ochoa-Herrera et al., 2008; Campo et al., 2014). Om forbrukat slam avytt-
ras pa avfallsdeponier skulle det dock kunna leda till att adsorberade imnen
atermobiliseras. A andra sidan skulle inte f6rbrinning av frorenat slam leda
till att PFAS-4imnena destrueras totalt (Schroder och Meesters, 2005).

Kitosanbaserade adsorbenter. Tran et al. (2015) kom fram till att ligno-
cellulosa och kitin/kitosan har goda férutsittningar att avligsna organiska
fororeningar frin vatten eftersom de ir billiga, har god adsorptionsforméiga
och kan modifieras pa ett relativt enklet sitt. Yu et al. (2008) undersokte
anvindning av adsorbenter av typen kitosan-baserade molekylirt priglade
polymerer (Molecularly Imprinted Polymers; MIP) for att selektivt avligsna
PFOS. Under den molekylira avgjutningen skapas sirskilda ytor for
dmnena i friga, varfér molekylirt priglade polymerer betraktas som selek-
tiva adsorbenter. Forfattarna fann att PFOS kunde avligsnas selektivt med
goda resultat. Molekylirt priglade polymerer kunde regenereras fullstindigt
med en NaOH-/acetonblandning upp till fem ginger utan att férmagan
att adsorbera PFOS forsimrades. Mer forskning behdvs for att undersoka
hur dessa adsorbenter kan anvindas i stor skala, d& deras livslingd ir kort
eftersom manga av dem ir biologiskt nedbrytbara.

3.3  Kemiska omvandlingsprocesser

3.3.1  Avancerade oxidationsprocesser

Avancerade oxidationsprocesser har anvints for att avligsna olika xeno-
biotika fran dricksvatten, t.ex. likemedel, fenoler, bekimpningsmedel och
andra organiska miljofororeningar (Ikehata et al., 2006; Pera-Titus et al.,
2004; Ribeiro et al., 2015; Shu et al., 2013). For indirekta oxidations-
processer framstills starka, oxiderande, icke-selektiva radikaler, framfor
alle hydroxylradikaler, -OH, ozon, O, eller sulfatradikaler, SO s for att
mineralisera organiska dmnen till respektive salter in-sizu. Radikalerna kan

attackera dubbelbindningar, avligsna H frin C-H-bindningar (detta giller
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for -OH; Neta et al., 1977) eller avligsna elektroner frin organiska mole-
kyler som i sin tur omvandlas till radikaler (giller f6r SO, Forsey, 2004).

Eftersom hela kolkedjan hos perfluorerade PFAS-imnen ir substituerad
med fluor istillet for vite dr de motstdndskraftiga mot oxidation (Schroder
och Meesters, 2005). Fluor har en reduktionspotential pi E°= 3,6 V (Ward-
man, 1989) och ir den starkaste oorganiska oxidanten. Dirfér 4r det ter-
modynamiskt ofordelaktigt att oxidera fluor i oxidationstillstdndet (-1) till
grundtillstaindet F,(0) med en annan enkel-elektronoxidant (Vecitis et al.,
2009). I studier ddr avancerade oxidationsprocesser har granskats for PFAS-
nedbrytning, t.ex. kemisk oxidation, fotolys, och fotokatalys, har aktiverat
persulfat, Fentons reagens, subkritiskt vatten, nollvirda metaller och/eller
kombinationer av minst tvd av ovanstiende anvints (Espana et al., 2015).

Ozonering/UV. Nir ozonering anvinds vid framstillning av dricksvatten
dr det vanligtvis i desinfektionssyfte. Thompson et al. (2011) anviinde doser
upp till 5 mg/l med 15 minuters kontakttid f6r att avligsna PFAS i ett full-
skaligt vattenverk. Kontakttider upp till 120 min vid 0,85 g/l ozon visade sig
inte ha nagon effekt for avligsnande av PFOA och PFOS i fullskaliga vat-
tenverk (Takagi et al., 2011). Fotolys forlitar sig pa en kombination av UV-
strlning och ett oxidationsmedel, s som H,O, eller ozon (foto-ozonering),
for att framstilla OH-radikaler (Adhikar et al., 2012). Det har gjorts férsok
ddr man visat att det gir act bryta ner andra persistenta féroreningar (t.ex.
klorfenoler) med hjilp av ozonering, foto-ozonering (O,/UV) eller ozo-
nering kombinerat med katalys (O,+ H,0O, och O, + Fe*"/Fe’; Pera-Titus
et al., 2004). Vid anvindning av 03/UV visade det sig att perfluorerade
dmnen i viss mén reagerade med sin hydrofila del, medan polyfluorerade
PFAS-imnen nistan kunde brytas ner helt av O,, O,/UV och O,/H,0,
(Schroder och Meesters, 2005). Sammanfattningsvis kom forfattarna fram
till att den hydrofoba linjira (icke-grenade) perfluorerade delen av PFAS-
dmnena forblev oférindrad och att polyfluoroalkylimnen kan bilda mer
bestindiga och helt fluorerade molekyler nir de genomgar den avancerade
oxidationsbehandlingen. I en uppféljningsstudie visade Lin et al. (2012)
att hogre ozonkoncentrationer under alkaliska forhallanden (pH = 11) och
forbehandling med ozon (15 min ozonering vid pH = 7) ledde dill att 90 %
PFOA och 85% PFOS avligsnades (C, = 50 pg/l vardera). Med tanke pa de
laga koncentrationerna av PFAS-imnen som foérekommer vid framstillning
av dricksvatten skulle dock denna metod leda till en mycket hog energifor-
brukning.

Oxidation av aktiverat persulfat. Persulfar (5,0,) har mycket hog vat-
tenlslighet och dr en stark oxidant (E°=2,1 V) som kan hettas upp sa att
det bildas sulfatradikaler, (E° = 2,6 V) via UV-strilning, 6vergingsmetaller,
viteperoxid, virme etc. 2010). Ljusaktiverad persulfat har visat sig bryta ner
PFCA-dmnen med C}-C/-kedjor till PFAS-imnen med kortare kedjor (ner
tll ) (Hori et al., 2005). En fordel med persulfat jimf6rt med andra foto-
kemiska oxidanter ir att alla svavelhaltiga 4mnen s sminingom omvand-
las till harmlésa sulfatjoner (Tsitonaki et al., 2010). Persulfat anses dirfor
vara ett lovande kemiskt agens for att via in-situ-baserad kemisk oxidation

avligsna organiska fororeningar frin mark och grundvatten. Féretaget Arca-
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dis anvinder detta i sin patenterade teknik, ScisoR®, som baseras p4 flerfas-
extraktion, dvs. avligsnandet av skadliga imnen delas upp i flera faser.
Energiforbrukningen vid persulfataktivering utgérs av hoga driftstem-
peraturer (upp till 130° C) eller UV-strilning. I ett forsok att bryta ner
PFOA vid liga temperaturer upptickte Lee et al. (2012) att det behdvdes
forlingda reaktionstider (dagar), och att hogre persulfatdoser (upp till 200
mM) eller ligre pH-virden (< 2,5) var att foredra for att kunna katalysera
sulfatradikaler via bestrdlning. Dessutom lyckades de nistan helt bryta ner
PFOA efter 72, 215 respektive 648 timmar vid 40, 30 respektive 20° C med
verkningsgrader f6r defluorering pa 67 %, 70 %, respektive 81 %. Hori et
al. (2008a) upptickte att virmeaktiveringen vid 80° C var optimal for att
bryta ner PFOA (374 pM initial koncentration, 50 mM persulfat) dir kon-
centrationerna understeg 1,52 pM (detektionsgrins) efter 6 h reaktionstid.

3.3.2  Andra nedbrytningsmetoder som testats i stor skala

Nedbrytning via aktiverar avloppsslam. Schroder (2003) forsokee bryta ner
PFOS och PFOA under anaeroba forhallanden med aktivt avloppsslam
(redoxpotential < -300 mV). De lyckades dock inte detektera fluor i los-
ningarna, vilket var avgérande f6r att bevisa att de fluorerade alkylkedjorna
brutits ner eller att mekanismer som mineralisering intriffat. Forfattarna
kom fram till att det kan vara en alternativ reningsmetod att enbart adsor-
bera via avloppsslam, men att nedbrytningen av PFAS-imnen inte var till-
ricklig. Liknande slutsatser drogs av andra forfattare, och sammantaget ir
biologiskt slam limpligt f6r att adsorbera men inte bryta ner PFAS-imnen
(Ochoa-Herrera et al., 2008; Zhou et al., 2010b).

Viirmebehandling. Merino et al. (2016) har sammanstillt tillgingliga vir-
mebehandlingsmetoder, vilka bestdr av termiska kemiska reaktioner, for-
brinning, sonokemi, sub- eller superkritisk hydrotermisk behandling med
mikrovéigor och elektrisk urladdning med hég spinning. I dagsliget ir for-
brinning en av de vanligaste metoderna for att minska avfall och bryta ner
fororeningar. Denna metod har visat sig minska PEAS-nivaer i avloppsslam
och annat avfall vid temperaturer mellan 600 och 1 000° C (Loganathan et
al., 2007; Yamada et al., 2005; Vecitis et al., 2009). Dirfor ir forbrinning
vid mycket hoga temepraturer sannolikt den mest energieffektiva virmebe-
handlingsmetoden f6r att avlidgsna PFAS i fast avfall. Virmebehandling av
vatten som fororenats med PFAS leder till att fluorerade kolviten bildas,
ddribland fluorbensen, difluorbensen och klorerade kolviten samt vissa klo-
rerade aromatiska imnen (Yamada et al., 2005). Reaktionsprodukter som
forbrinns tillsammans med annat avfall kan utgéra ett bekymmer efter-
som vissa av dem avger starka vixthusgaser (t.ex. CF,, CF) eller mycket
giftiga amnen som polyklorerade dibenso-p-dioxiner och dibensofuraner
(PCDDV/F), vilket innebir att det 4r av yttersta vikt att behandla rokgaserna
(Yamada et al., 2005; McKay, 2002). I avancerade virmebehandlingsmeto-
der har det visat sig att nedbrytningen av PFOS vid hydrotermisk vattenbe-
handling kan forbittras genom att tillsitta nollvirt jirn i sub- eller superkri-
tiskt vatten (vid 100-350° C eller > 350° C) (Hori et al., 2008b). Lee et al.
(2010) upptickte att jirnaktiverat persulfat forbittrade energieffektiviteten
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vid nedbrytning av PFOA med hjilp av hydrotermisk behandling med mik-
rovagor eftersom det krivde driftstemperaturer p& endast 90° C.

3.3.3 Nya nedbrytningsmetoder

Elektrokemisk oxidation. 1 en omfattande granskning sammanfattade Niu et
al. (2016) aktuell kunskap om metoder som anvinder elektrokemisk oxida-
tion for att avldgsna PFAS frin avfallsvatten. De kom fram till att avstindet
mellan de elektriskt laddade plattorna méste vara kort for att en tillrick-
ligt stor miingd PFAS-imnen ska forflytas till anoden. Elektrolyter anvinds
oftast for att oka ledningsformagan hos elektrokemiska reaktorer och de
anses generellt sett stimulera nedbrytningen av organiska miljoféroreningar.
Zhuo et al. (2014) visade att elektrolyter frimja nedbrytning av 6:2 FTSA
i foljande ordning: NaClO, > NaCl >NaSO,. Férfattarna hivdade att anjo-
ner som SO~ kan breda ut sig p4 anodytan och hindra hydroxylradikaler
frin att uppstd, medan klorjoner kan frimja nedbrytning genom att bilda
reaktiva klorerade dimnen. Hoga initiala PFAS-koncentrationer kan skapa
fler intermedidra imnen medan reaktionen pagir. Detta kan forbruka fler
hydroxylradikaler och dirmed minska effektiviteten hos nedbrytningen av
enskilda imnen. A andra sidan pavisade Zhuo etal. (2012) en kraftig minsk-
ning av pseudo-forsta ordningens konstant vid nedbrytning av PFOA pi en
tunn filmelektrod med borimpregnerad diamant (BDD) niir den initiala
PFOA-koncentrationen sinktes frin 50 till 20 mg/L. Detta kan dock bero
pa att en ligre reaktantmassa dverfordes till anodytan vid ligre koncentra-
tioner. Aven om nedbrytning av PFAS har studeras genom anvindning av
Ti/SnO,-, Ce/PbO -, och Ti/RuO-elektroder, dr tunna BDD-filmelektro-
der den elektrokemiska metod som studerats mest p.g.a. den relativt lénga
livslingden (Merino et al., 2016). De har idven visat sig vara mer energief-
fektiva pd att bryta ner PECA-imnen med lingre kedjor (Lin et al., 2013).
Zhuo et al. (2012) observerade att avligsnande av PFOA med BDD-anoder
skedde ndgot snabbare vid pH = 3 4n vid pH = 9, och man fick anvinda
en stromdensitet pd 0,59 mA/cm? for att bryta ner PFOA (97 % efter 2 h
elektrolys).

BBD-elektroder anses vara de mest stabila och eftertraktade vid vattenre-
ning, diremot ir de svira att anvinda i storre skala pd grund av att de 4r dyra
och eftersom det rdder brist pa limpliga substrat for att deponera diamant-
skiktet (Niu et al., 2016). En dnnu viktigare faktor 4r att giftiga restproduk-
ter kan bildas nir vanligt vatten eller avfallsvatten renas med elektrokemisk
oxidation. Trautmann et al. (2015) visade att det bildades perklorat och
andra oorganiska restprodukter vid elektrokemisk rening av grundvatten
med BDD-elektroder. Bagastyo et al. (2012) upptickte att férbehandling
behovdes nir elektrokemisk oxidation med BDD-anoder anvindes i syfte
att rena koncentrat som uppstitt vid omvind osmos i avfallsvatten som
genomgitt sekundir rening. Forsiktighet maste vidtas om elektroder inne-
haller metalljoner som eventuellt kan frigoras. Lin et al. (2012) anvinde
Ti/SnO,-Sb-Ce-elektroder for PENA- och PFDA-elektrolys och uppmiitte
slutliga Sb-jonkoncentrationer som var 10 ginger hogre 4n det amerikanska
grinsvirdet pa 0,06 mg/l.
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Forokatalys/ UV-Fentons process. Fotokatalys med halvledare dr en hete-
rogen fotokatalysprocess dir ett oxiderande medel bestrélas och kombine-
ras med ett halvledarmaterial med stort bandgap (fotokatalysatorn). Den
mest anvinda fotokatalysatorn ir titanoxid, TiO, (bandgap pa 3,2 eV), som
uppvisar hog kemisk stabilitet, 4r billig, och har hég fotokatalytisk aktivitet
(Pastrana-Martinez et al., 2016, kapitel 3). Nedbrytning av PFOA i ett UV/
Pb-TiO,-system observerades ske 33 ginger snabbare 4n i UV/TiO,-syste-
met (katalysatordos = 0,5 g/I); Pb:TiO,(vikt) = 1:100 och pH = 5) (Chen
et al., 2016). De visade att Pb-impregnerat TiO, gav bittre resultat in UV/
Fe-TiO, och UV/ Cu-TiO,. Flera metalljoner (t.ex. Cu*, Mg*, Mn*, Zn*)
har testats for att undersoka hur effektivt de kan oxidera PFOA via homogen
fotokatalys. Jarnjoner, Fe** befanns vara det mest fotoaktiva imnet inom det
nira-UV-omrddet (Wang et al., 2008). Férfattarna kombinerade strélning
pd 254 nm hos en lgtrycks-UV-lampa med jirnjoner (Fe**) och observerade
att 79 % av total halt PFOA avligsnades inom 4 h vid pH = 4 med 50 pM
Fe (SO,) -koncentrationer (molférhillande PFOA:Fe’ ca 1:1). Cheng et al.
(2014) upptickte att ett molforhéllande pa 1,8:-1,2:1 (PFOA:Fe’*) var mest
gynnsamt vid ett pH-virde pd -4 for strilningar pa bade 175 och 254 nm.
Forsok att bryta ner PEAS med Fentons reagens (H,O,/Fe** for att framstilla
-OH och Fe*) blev verkningslosa (Schréder och Meesters, 2005). En variant
av Fentons reagens lyckades dock bryta ner PFOA (89 % pa 2,5 h) eftersom
hydroperoxid och superoxid bildades nir en hég koncentration av H O,
samt olika initiatorer tillsattes (Mitchell et al., 2014). Nir jonfotokatalys
kombinerades med viteperoxid (UV-Fentons process) observerade Tang et
al. (2012) att 88 % av nirvarande PFOA avligsnades inom 1 h.

Metoder som baseras pa Fentons reagens kriver generellt sett endast bil-
liga kemikalier och lag energitillforsel, och kan installeras i befintliga anligg-
ningar relativt enkelt. Ddremot kan lagring och transport av H O, leda till
héga kostnader. Dessutom maéste l6sningen vara sur (lagt pH) i reningspro-
cessen samt neutraliseras innan den avyttras, vilket leder till att det resulte-
rande jirnslammet maste avligsnas fére omhindertagandet. Dessutom har
Fe’* en tendens att bilda komplexa foreningar med karboxylsyror som inte
tll fullo kan brytas ner med hydroxylradikaler, vilket gor det oméjligt att
helt mineralisera PECA-imnen (Oturan och Aaron, 2014).

Direkt fotolys. Till skillnad frin fotokemiska metoder behover ingen
katalysator tillsittas vid direke fotolys. Nedbrytningskapaciteten hos denna
metod har studerats i stor omfattning, framfor allt fsrmégan att bryta ner
PFOA i l6sningar med ldga pH-virden. Fotolys 4r en process dir kovalenta
bindningar i molekyler bryts ner genom att de bestralas med limpliga vég-
lingder. Aven om en viglingd pi 254 nm (fotonenergi = 471,1 kJ/mol)
formodligen kan klyva C-C-bindningarna i PFOA (genomsnittlig bind-
ningsenergi = 374 kJ/mol) skulle en bestrilning pa 185 nm (fotonenergi
= 646,8 kJ/mol) behdvas for att paverka C-F-bindningarna (552 kJ/mol);
Giri et al., 2012). Qiu (2007) rapporterade att direkt UV-strélning pd 254
nm inte paverkade PFOA-koncentrationer. Aven Chen et al. (2007) rap-
porterade att PFOA endast brots ner langsamt vid bestralning med 254
nm. De observerade > 60 % nedbrytning av PFOA pd 2 h med 185 nm
vakuum-UV (VUYV). Forskarna fann bide fluorinoner och PFCA-imnen
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med korta kedjor (PFHpA, PFHxA, PFPeA, PFBA) i den behandlade 16s-
ningen, vilket kunde férklara massbalansen. De hivdade att PFCA-dmnen i
sura och neutrala [6sningar genomgér direkt fotolys. Initialt dekarboxyleras
PFCA-imnena av ljus pd 185 nm, och de radikaler som di bildas reagerar
med vatten och bildar PFCA-dmnen med korta kedjor (en CF -molekyldel
mindre 4n originalmolekylen). Vid hogre pH-virden (i N, -atmostfir) initie-
ras PFCA-nedbrytning av hydrerade elektroner (Wang och Zhang, 2014).
Qu et al. (2016) rapporterade att fotonedbrytning av C;-C/-PFCA-dmnen
initierades i vattenfasen med hjilp av en kvicksilverlampa med en effekt pa
300 W och med en maximal stralning i UV-spektrumet (200—1 000 nm).
Reaktionsférhallandena under experimentet som utférdes pé laboratorie-
niva var milda, dvs. rumstemperatur, atmosfiriskt tryck och naturliga pH-
virden. De rapporterade hogre nedbrytningshastigheter f6r PFCA-imnen
med linga kedjor, medan ingen nedbrytning av trifluorittiksyra (C' ; TFA)
observerades. PFCA-imnena omvandlades stegvis till PFCA-imnen med
korta kolkedjor. Slutprodukten rapporterades vara TFA, fluor och en liten
mingd perfluorolefiner (C F, ) i gasfas. Sa gott som fullstindig nedbryt-
ning av flera PFCA-dmnen (C}-C) observerades efter 16 h reaktionstid.
Nir det giller faktorer som paverkar UV-fotonedbrytning av PFOA i vatten
rapporterade Giri et al. (2012) att organiska komponenter och bikarbonater
minskade mineraliseringsfsrmédgan avsevirt, medan l3sningens pH-virde
(3-10) inte hade nagon stor inverkan. Nedbrytningshastigheter f6r PFOA i
kranvatten (ej rensningsbart organiskt kolinnehéll, NPOC, pa 80 pg/l) och
i naturligt flodvatten (NPOC = 3,3 mg/l) var 2,5 respektive 3,4 génger ligre
in for ultrarent vatten. Overflodigt frite 16st syre i 16sningen hade en viss
negativ inverkan pa mineraliseringen av PFOA. I en annan studie upptickte
Qu et al. (2016) att forekomsten av 20 mg/l humussyra dimpade fotolysen
av PFPA, PFHpA, PFOA och PFDoDA, och man tolkade detta som en
konsekvens av konkurrerande absorption av strdlning genom humussyra.
Fororeduktiva reaktioner. Park et al. (2009) rapporterade att hydrerade
elektroner som genererats frin UV-fotolyserat jodid (A = 254 nm) reduktivt
defluorerade PFBA, PFHxA, PFOA, PFBS, PFHxS och PFOS i vatten. For-
fattarna hivdade att hydrerade elektroner, som har en reduktionspotential
pa E° = -2,9'V, kan initiera bildning av motsvarande radikala anjoner. Detta
leder i sin tur till att fluoratomer byts ut mot viteatomer pd PFAS-moleky-
lerna om reaktionerna #dger rum i vattenhaltiga 16sningar. De observerade
ofullstindig defluorering av produkter i gasfas, vilket tyder pd en reduktiv
klyvning av den laddade huvudgruppen fére fullstindig defluorering. Med
samma tillvigagingssitt visade Qu et al. (2010) att 95 % PFOA kunde
avligsnas i industriellt avfallsvatten nir 0,3 mM kaliumjodid tillsattes efter
12 h. Systemet kunde forbittras ytterligare med snabbare kinetik och 94
% nedbrytning av PFOA efter 6 h i en stingd behallare i kviveatmosfir
och pH = 10 (Qu et al., 2014). Med hjilp av sulfit, SO,*, i kombination
med en lagtrycks-UV-lampa (A =254 nm) lyckades Song et al. (2013) full-
stindigt avligsna PFOA pa ca 1 h med en defluoreringsgrad pd 89 % efter
24 h i N -atmostir. Fotolys av SO,* under alkaliska forhéllanden skapade
hydrerade sulfitradikaler, och forfattarna foreslog att radikalerna var ansva-
riga f6r defluoreringen av PFOA. Forfattarna hivdade vidare att varken UV-
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bestrlning eller SO,* hade formdgan att pi egen hand bryta ner PFOA i
samma utstrickning under samma férhéllanden. De kunde vidare visa att
PFOA-mineralisering uppniddes genom mediering av hydrerade elektro-
ner som genererats frin fotroomvandlingen av SO,*. Det dterstar mycket
forskning kring avancerade reduktionsprocesser innan de kan anvindas i
stor skala. Det behdvs en bittre forstdelse av effekter av jonstyrka, organiskt
material och syre i processerna samt mer kunskap om de allminna reak-
tionsmekanismerna (Vellanki et al., 2013).

Y-bestrdlning. Vid vattenrening med vy-bestrilning skapas bide oxide-
rande och reducerande dmnen via elektronstralar frin en radioaktiv killa.
Nir Zhang et al. (2014) anvinde y-bestrilning med en “Co y-killa for att
pa ett effektivt sitt mineralisera hoga koncentrationer av PFOA i vattenhal-
tiga 18sningar drog de slutsatsen att bide hydroxylradikaler och hydrerade
elektroner lig bakom nedbrytningen, medan ingen av radikalerna pa egen
hand lyckades mineralisera PFOA. Enligt Internationella atomenergiorga-
net (IAEA) har flera tillvigagdngssitt inforts for act hantera biologiskt och
kemiskt riskavfall i vatten (IAEA, 2009). Till skillnad frin kemisk desinfi-
cering leder inte behandling med y-bestrilning till att ndgra farliga bipro-
dukter bildas. Dessutom behévs inga ytterligare kemikalier och metoden
ar relativt okinslig mot naturligt organiskt material samt hoga elektrolyt-
koncentrationer. Trots de liga underhillskraven behévs dock vilutbildad
personal for att hantera den radioaktiva killan, och innan y-bestrélning kan
anvindas som reningsmetod mdste strategier for att hantera férbrukade
radioaktiva killor tas fram.

Sonokemisk nedbryming. Vid sonokemisk behandling utsitts vattenhaltiga
media for akustiska file (ultraljud). Kavitationsbubblor bildas som sedan
bryts ner adiabatiskt (dvs. genom en process som sker utan virmeoverfo-
ring) och dirigenom startar kemiska reaktioner (Moriwaki et al., 2005). I
dngkidrnan forekommer temperaturer pa upp till 10 000 Kelvin (9 727° C)
tillsammans med héga tryck, vilket leder till att organiska dmnen pyroly-
seras (Vecitis et al., 2009). Dessutom bildas mycket reaktiva intermediira
imnen, t.ex. -OH samt vite- och syreatomer. Dessa tenderar att genomgé
oxidationsreaktioner frimst med foreningar i grinsytan mellan bubblorna
och dngvattnet, t.ex. med tensider (Rodriguez-Freire et al., 2015). Delvis
mineralisering av PFAS vid laga mg/l-koncentrationer har rapporterats i
binkskalestudier som genomférts i rumstemperatur och vid frekvenser mel-
lan 200 och 500 kHz (Moriwaki et al., 2005; Vecitis et al., 2008; Fernandez
etal.,, 2016). Forskare har kunnat visa att den konkurrerande sorptionen av
flyktiga organiska dmnen eller andra anjoniska tensider i bubblans grins-
omride minskade nedbrytningshastigheten f6r PFAS, medan férekomsten
av katjoniska tensider, reaktiva radikalproducerande dmnen som persulfat
och perjodat, samt anvindningen av argon istillet for kvive eller luft 6kade
nedbrytningshastigheten (Lin et al., 2016; Thi et al., 2014). Effekten av
oorganiska saltkoncentrationer vid sonokemisk behandling kan vara bade
positiv och negativ, dé salt kan paverka flera faktorer som t.ex. 18sligheten
hos bade malimnen- och gaser, radikalkoncentrationer samt reaktionsme-
kanismer (Uddin et al., 2016). Cheng et al. (2010) upptickte att elektro-
lyter minskar den sonokemiska reaktionskinetiken hos PFOS och PFOA i
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enlighet med Hofmeister-serien: CIO,” > NO,” - ClI" =0 > HCO, > SO >
Forfattarnas forklaring till detta var jonerna kan paverka grinsytan mellan
bubblorna och vattnet. Cheng et al. (2008) anvinde en kombination av
ozonering och sonokemi for att rena fororenat grundvatten, och upptickte
att 16st organiskt material inte hade ndgon betydande paverkan pd nedbryt-
ningshastigheterna. Cheng et al. (2008) anvinde framgéngsrikt sonolys i
kombination med persulfat for att bryta ner perfluorerade karboxylsyror vid
atmosfirstryck. Aven om karboxylsyrans funktionella grupp angreps under
reaktionen hade persulfat ingen faktisk inverkan pa perfluoroalkyleter-sul-
fonater. Losningens pH-virden (frén 4 till 11) hade endast en férsumbar
inverkan (Cheng et al., 2010). Campbell et al. (2009) undersokte effekten
av olika kolkedjelingder hos PFCA och PFSA pé sonokemisk kinetik. De
upptickte att imnen med korta kedjor paverkades mindre av behandlingen.
Forskarnas slutsats var att denna skillnad kan bero pd den ligre ytaktiviteten
hos de kortkedjiga PFAS-imnena. Fernandez et al. (2016) rapporterade att
perfluorerade PFAS-imnen paverkades mer av sonolys in de polyfluorerade
PFAS-imnena med samma kolkedjelingd, och hinvisade till samma forkla-
ring som Campbell et al. (2009).

Kulmalning. En framgangsrik mekano-kemisk metod for att bryta ner
PFAS ir kulmalning under alkaliska forhallanden. Zhang et al. (2013)
bekriftade att PFBS, PFHxS, PFOS, PFOA, PFDA och PFDoDA brots
ner inom 4 h, vilket faststilldes genom att identifiera och F- som nedbryt-
ningsprodukter. Experimenten utfordes i laboratorieskala, dir pH-virdet
hos vattenhaltiga losningar som innehsll PFAS justerades till alkalisk niva
med kaliumhydroxid (KOH) och maldes med rostfria stilkulor i malnings-
behallare pd 100 ml. PFOA avlidgsnades till 100 % pa 3 h och med 97 %
fluoridatervinning. Det tog 6 h att avligsna 99,99 % PFOS. Desulfonering
dgde rum fore defluorering. Mer forskning behévs dock for att bekrifta hur
gingbar kulmalning ir i storre skala, och en férdjupad analys av paverkande
faktorer bor goras. Zhang et al. (2013) anvinde mycket hoga PFAS-kon-
centrationer (2-8 g/1), vilket innebir att reningsmetoden méste utvirderas
pa nytt med miljomissigt relevanta (mycket ligre) PFAS-koncentrationer.

Enzymbkatalyserad — oxidativ  humifieringsreaktion. Enzymkatalyserade
reaktioner har anvints for att bryta ner bestindiga organiska miljoférore-
ningar sd som polyklorerade bifenyler (PCB), polycykliska aromatiska kol-
viten (PAH), nonylfenol och triklosan (Colosi et al., 2007; Johannes och
Majcherczyk, 2000; Bilal et al., 2017). Colosi et al. (2009) rapporterade att
PFOA brutits ner i ett pepparrotsperoxidas- och H202-medierat system
med 4-metoxifenol som samsubstrat. Forfattarna foreslog att mekanismen
bakom avligsnandet pa 68 % pé 6 h antingen berodde pa dekarboxylering
via Kolbe—Schmitt reaktionen foljt av en stegvis omvandling av molekyldel
-CF, till CO, och F, eller att radikaler abstraheras frin en dubbelbindning
med fragmentering av molekylen som f6ljd. Luo et al. (2015) undersskte
nedbrytning av PFOA i ett laccas-katalyserat system med 1-hydroxiben-
sotriazol. Enligt forfattarna avligsnades 50 % pa 157 dagar med en defluore-
ringsgrad pé 28 %, vilket tyder pa en kombination av reaktionsmekanismer
som dekarboxylering medierad av fria radikaler, omstruktureringar samt

syntesreaktioner. Enzymatisk nedbrytning av PFAS kan vara ett miljovin-
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ligt tillvigagingssitt. Ofta dr dock reaktionerna specifika, och en blandning
av enzymer skulle fsrmodligen behdva anviindas. Mer forskning behévs for
att kunna garantera att denna metod kan bryta ner tillrickligt minga olika
PFAS-imnen p4 ett effektivt sitt.

Plasmareaktioner. Plasmabaserade vattenreningsmetoder bygger pé elek-
trisk urladdning och bildning av radikaler som -OH, viite- och syreatomer
samt och hydrerade elektroner som oxiderar kemiska fororeningar utan att
tillsdtta ytterligare kemikalier (Stratton et al., 2017). Hydrerade elektroner
ir viktiga reaktanter, och klyvningar av C-C-bindningar intriffar direke i
grinsytan mellan plasma och vatten eftersom PFAS-imnen tros adsorberas i
grinsytan mellan gas och vitska, dir de eventuellt fir kontakt med plasman
(Takeuchi et al., 2014; Stratton et al., 2017). Schneider et al. (2016) fore-
slog att plasmabehandling av PFOA leder till angrepp av C -kedjan snarare
in en uppbrytning som borjar i kedjans dnde, vilket dr den foreslagna meka-
nismen for avancerade oxidationsprocesser (se avsnitt 3.3.1). Generellt sett
uppvisade denna behandlingsmetod hég nedbrytningseffektivitet, och Hay-
ashi et al. (2015) lyckades bryta ner 98 % PFOA (C = 41,4 mg/l, defluo-
reringsgrad = 95 %) och 100 % PFOS (C = 60 mg/l, defluoreringsgrad =
70%) med hjilp av syrebubblor efter 3 respektive 8 h. I ett mer utvecklat
experiment lyckades Stratton et al. (2017) minska mingden PFOA i en vat-
tenlésning med 90 % (volym= 1,4 I; C| = 8,3 mg/l) efter 30 min behand-
ling (hoghastighetsprocess med 77 W). De féreslog dock dven en hageftek-
tiv process med 4 W, dir 25 % avligsnande uppmittes pd samma tid. De
upptickte att liknande resultat kunde erhéllas for PFAS-imnen i fororenat
grundvatten (C, = 250 (PFOS) dll 990 (PFOA) ng/l), vilket innebir att
eventuella samfororeningar och det totala organiska kolinnehéllet pa 0,67

mg/] hade obetydlig paverkan pi behandlingen.
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Tabell 3.3

Tekniska parametrar som maste beaktas fér reningsmetoderna sammanstéllda i Tabell 3.2.

Fér in-situ methoder ska det idealt sett inte uppkomma avfall (inget krav pa regenerering).
Avfallsvatten [%] beskriver andelen vatten som blir avall i reningsteget.

Sonokemisk

Plasmareaktion

Behandlingsmetod Regeneration Typ av avfall Avfallsvatten [%] Kommentarer
Fysikaliska separationsprocesser
Koagulering Engangsanvandning Slam Uppgift saknas
Elektrokoagulering Engangsanvéndning Slam Uppgift saknas
GAC Termisk desorption Méttat kolfilter Uppgift saknas 5-10 % av kolet forstors
off-site under regenerering eller
férloras under transporten
och maste erséttas av nytt
aktivt kol (Roll och Naylor,
2000)
PAC Engangsanvéandning Méttat PAC Uppgift saknas
CNT Termisk desorption Méttat CNT filter Uppgift saknas Inte testat i stor skala
off-site
Elektrosorption Omvénd polaritet / Méattat kolfilter Uppgift saknas Inte testat i stor skala
Skéljning med organiskt
[6sningsmedel
AIX Salttvatt Méattad saltlésning med 2-5% Salttvatt &r i vissa fall inte
betydlig hégre PFAS tillrackligt for att ta bort
halter PFAS fran jonbytesmassor
Membran Backward flush / forward  Avfallsvatten/Retentat 10-30 % Separat behandlingssteg
flush / chemical cleaning ~ med 3-10 ganger hégre kan vara nodvandig for att
PFAS halter férhindra “fouling”
Avancerade redoxprocesser
EO Omvénd polaritet / Accumulated par- - Inte testat i stor skala
Skéljning med organiskt  ticles or metals on
[&sningsmedel electrodes
In-situ-oxidation - Inte testat i stor skala
Fotokatalys Jérnslam - Inte testat i stor skala; pH
vérde maste vara lag for
processen
Direkt fotolys Uppgift saknas Inte testat i stor skala
Fotoreduktion - Inte testat i stor skala
Termisk nedbrytning  Forbrénning Férbranningsrester Uppgift saknas Leder inte nédvéandigtvis

till total nedbrytning av
féroreningar, framférallt
inte metaller

Inte testat i stor skala

Inte testat i stor skala
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Sammanfattning och slutsatser

Syntetiska PFAS-imnen anvinds i stor utstrickning i industri- och kon-
sumtionsvaror och -produkter. Amnena uppvisar extremt hég kemisk och
fysikalisk stabilitet. Eftersom framfor allt perfluorerade amnen, men dven
vissa polyfluorerade imnen, ir mycket persistenta kan PFAS-imnen paverka
ekosystem och fororena dricksvattenkillor under icke 6verskddlig tid. De
flesta vattenreningsmetoder som anvinds i dag klarar inte av att avligsna
PFAS-imnen, och eftersom kunskapen om alternativa metoder 4r timligen
begrinsad blir det problematiskt att ta beslut kring forindrade reningspro-
cesser i vattenverken. Filtrering genom granulirt aktivt kol har visat sig vara
en effektiv metod men bara om kolet ir firskt eller nyligen regenererat.
Korta genombrottstider har observerats, framfér allt hos imnen med korta
kedjor, vilket innebir att filter med granulirt aktivt kol méste regenereras
ofta for att reningsmetoden ska fungera.

Bland adsorptionsmaterial verkar syntetiska kolbaserade material vara de
mest lovande for PFAS-rening av vatten. Aven om det i en relativt snar fram-
tid kan bli kostnadseffekrivt att tillverka kolnanorér behéver fler experiment
utforas i stor skala for att kunna garantera att materialet kan regenereras
pa ett effekrivt sitt och att reningsmetoderna som tagits fram ir sikra och
hallbara. Idag #r granulira och pulveriserade versioner av aktivt kol de mest
limpade materialen f6r adsorption av PFAS-imnen inom dricksvattenpro-
duktion. Andra sorbenter har generellt sett uppvisat lag adsorptionsformaga
jimfort med granulirt aktive kol. En férdel med granulirt akeivt kol ér ate
termisk reaktivering ir en gingbar regenereringsmetod som ocksd leder till
att PFAS-imnena bryts ned. Metoden ir siledes fordelaktig dven nir det
giller avfallshantering. Férbrinning vid temperaturer p& éver 900° C har
visat sig destruera PFAS-imnen p4 ett fullgott sitt. Vid andra regenererings-
metoder gir det inte att garantera att PEAS-dmnena forstors helt och héllet
i sorbenten, vilket minskar den maximala adsorptionsférmigan. Aven om
granulirt aktivt kol i dagsliget dr den mest praktiska och kostnadseffektiva
adsorbenten ir den allminna uppfattningen bland forskare att materialet
inte 4r idealiskt for att avligsna PFAS, pé grund av korta genombrottstider
for korta PFAS-imne och dirmed stort behov att byta filtren ofta, och att
alternativa metoder bor tas fram.

Nya anjonbytarmassor som designats sirskilt for att avligsna PFAS ir
en lovande framtidsteknik under forutsittning att regenereringsutslipp kan
behandlas pd plats. Omvind osmos har uppvisat hog férméga att avligsna
PFAS vid anvindning i stor skala. Diremot ir det dven hir viktigt att man
finner l6sningar for att kunna behandla restvitska pa ett effektivt site. Det
finns for nirvarande ingen enkel metod for att helt bryta ner PFAS-dmnen.
En losning som foresprikats har varit att limna mittad jonbytarmassa till
forbrinning istillet for regenerering. Det kan vara ekonomiskt f6r mindre
anldggningar men madste utredas frén fall dll fall.

Fér UV-strlning och ozonering giller generellt att den behandling som
idag utférs vid befintliga vattenreningsverk (som installerats ffa for att
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uppnd desinficering) inte har nigon effekt pd PFAS-imnena. De oxida-
tionsprocesser som varit framgangsrika i liten skala ir persulfatoxidation, en
kombination av UV-strilning med ett oxiderande medel och/eller katalys
samt elektrokemisk behandling. Dessutom ir anvindningen av elektriska
urladdningar pa grinsytan mellan gas och vatten en intressant och ny mine-
raliseringsmetod som bor undersokas ytterligare. Det behdvs dock en bittre
forstaelse for underliggande reaktionsmekanismer samt inverkan av parame-
trar som t.ex. vattenkvalitet fér metoder som anvinder sig av nedbrytnings-
teknik. Okad kunskap kring detta kommer ocks3 att bidra till mojligheten
att optimera forhdllanden mellan reaktanter och analyter.

Troligtvis formar ingen av de utforskade behandlingsalternativen att pa
egen hand avligsna PFAS under de forhéllanden som rader i svenska vat-
tenverk idag. En kombination av flera reningsmetoder kan leda till act PFAS
avligsnas pa ett mer effektivt sitt. Membranfiltrering formar att avligsna
en stor del av organiska fororeningar, inklusive PFAS, och om man kopplar
denna metod till en effektiv nedbrytningsmetod for att behandla koncen-
tratet kan membranfiltrering vara ett bra alternativ i vattenverk som har in
héga PFAS-koncentrationer i rdvattnet. Membranfiltering vid hégt tryck
har férdelen att kunna avskilja samma grad PFAS oavsett halter i rdvattnet,
medan avskiljningsgraden for GAC péverkas av variationer i inkommande
PFAS-halter. Nackdelen med membranfiltrering vid hogt tryck dr hogre
driftkostnader p.g.a. tryckstegring och hégre vattenforluster associerarade
med retentatet. Det finns fler kombinationsalternativ som ir tinkbara
och som borde testas i stor skala. Det 4r dven viktigt att forvirva kunskap
kring bildning av potentiellt toxiska (t.ex. klorat eller nitrosaminer) eller
mer bestindiga nedbrytningsprodukter (t.ex. PFCA- och PESA-imnen frin
prekursornedbrytning) i samband med nedbrytningsbehandlingar. Behand-
lingsmetoder som baserats pd avancerade nedbrytningsprocesser som varit
framgangsrika i laboratorieskala bér undersékas med avseende pé hur effek-
tiva de dr vid storskalig anvindning. Pilotstudier dr dock virdefulla eftersom
de kan bidra till att 6ka forstdelsen f6r vilken inverkan olika parametrar har
pa behandlingseffektiviteten, t.ex. utformningen av genomflodesreaktorer

samt inverkan av andra kemiska dmnen i vattnet.
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