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Forord

Den har rapporten sammanfattar resultat fran projektet "Reduktion av lakemedel i
aerobt granulart och aktivt slam” finansierat av Svenskt Vatten Utveckling (SVU) under
perioden 2020-09-01 till 2021-10-31. Projektet har utgjort en del av ett doktorand-
projekt utfort av Cecilia Burzio (finansierat av Formas och Chalmers tekniska hogskola)
som handlar om likemedelsreduktion i biologiska processer. Matningarna har gjorts pa
Osterrods avloppsreningsverk i Strémstads kommun. Alla analyser av organiska mikro-
fororeningar har gjorts av Ola Svahn pa MoLab, Hogskolan Kristianstad.

Osterrdds avloppsreningsverk dr det forsta reningsverket i Sverige med aerobt granu-
lart slam. Reningsverket har en parallell aktivslamprocess vilket ger unika mojligheter
att jamfora avskiljningen av organiska mikroféroreningar i dessa tvé olika biologiska
reningssteg, en med suspenderad biomassa och en med biofilm (granuler). Rapporten
innehéller forutom resultaten frén projektet dven en litteraturéversikt 6ver kunskaps-
laget inom avskiljning av organiska mikrofororeningar i avloppsreningsverk med fokus
pé avskiljning genom biologiska processer.

Den hir studien ar dven en del av ett storre projekt, AGNES II (finansierat av bland
andra SVU, Sweden Water Research och Chalmers tekniska hogskola), dar uppstarten
och driften av Nereda®-processen som togs i drift 2018 har studerats. Aven inom det
projektet deltar en doktorand, Jennifer Ekholm.

En vetenskaplig tidskriftsartikel har dven bearbetats inom projektet: Removal of
organic micropollutants from municipal wastewater by aerobic granular sludge and con-
ventional activated sludge (Burzio, C., Ekholm J., Modin O., Falds P., Svahn O., Persson
F.,van Erp T., Gustavsson D. och Wilén B-M 438, Journal of Hazardous Materials, 438,
129528, d0i:101.1016/j.hazmat.2022.129528.)
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Sammanfattning

Reningen av organiska mikrofororeningar, framst lakemedel,
har analyserats och jamférts i tva parallella biologiska renings-
processer som drivs i fullskala pa ett reningsverk i Stromstad:
konventionellt aktivt slam och aerobt granulart slam.

Mycket forskning har gjorts inom omradet avskiljning av organiska mikroféroreningar
eftersom det forvintas bli utslappskrav pa dessa i framtiden. De metoder som stud-
erats mest ar kemisk-fysikaliska metoder som adsorption till aktivt kol och oxidation
med ozon. Det hir d4r metoder som har visat sig vara mycket effektiva jamfort med de
biologiska reningsprocesser som utnyttjas for avskiljning av organiskt material samt
kvive och fosfor. Men det dr 4ndé intressant att undersoka hur och i vilken omfattning
olika typer av biologiska reningsprocesser kan avskilja organiska mikroféroreningar.
Biofilmsprocesser har i flera tidigare studier visat sig vara effektivare dn aktivt slam.
Aerobt granulart slam ar en relativt ny typ av biofilmsprocess.

P4 Osterrods avloppsreningsverk i Stromstad finns Nordens forsta anldggning med
aerobt granulért slam. Processen drivs parallellt med en konventionell aktivslampro-
cess. De tva processerna tar emot samma avloppsvatten. I aktivslamprocessen dr bak-
teriebiomassan suspenderad i vattnet, och processen drivs kontinuerligt och med olika
syrehaltiolika bassdnger. Det aeroba granulara slammet dr en biofilm i form av granuler
dir syrehalten minskar fran ytan och inét granulerna. Driften sker satsvis sd att en viss
méngd renat vatten tappas ur samtidigt som en lika stor méngd orenat vatten fylls pa.
Koncentrationen av slam (biomassa) ar cirka tre gdnger hogre i det granuldra slammet
anidet aktiva slammet. Det medfor att vattnets uppehallstid kan héllas mycket kortare
i granulprocessen, i den hér studien 11,4 timmar jamfort med 16,2 timmar for aktivs-
lamprocessen. Den hér studien visar ocksé att den mikrobiella artrikedomen (diversi-
teten) ar hogre i granulerna 4n i det aktiva slammet.

Maitningar pa in- och utgdende vatten i de tva parallella processerna gjordes under
vintern 2020/2021. Kompletterande métningar gjordes pa laboratoriet, dir man till
slam fran de bada processerna satte ett antal utvalda organiska mikroféroreningar vid
béde syrerika och syrefattiga forhallanden.

Enligt tidigare forskning borde hog koncentration av aktiv biomassa och ett artrikt
mikrobiellt samhaille gynna nedbrytningen av organiska mikroféroreningar, men det
monstret gick inte att se i den har studien. For de flesta fororeningar som uppméttes
var avskiljningen nagot hogre och snabbare for aktivt slam an for granulerna, trots att
artrikedomen av mikroorganismer var storre i granulerna. Aven i labbférséken blev
det hogre avskiljningshastigheter med biomassa frén aktivt slam dn med biomassa fran
granuldrt slam. Ett undantag var diklofenak som avskildes béttre med granuler. For de
flesta amnen skedde omvandlingen snabbare i syrerika &n i syrefattiga forhallanden.

Resultaten frén projektet leder till fragan om det verkligen dr den mikrobiella diversi-
teten som ir viktig eller om andra parametrar avgor nedbrytningshastigheten, till
exempel andelen aktiv biomassa. Granulerna &r en typ av tjock biofilm med stort
diffusionsmotstiand som gor att det ar svért att avgora andelen aktiv biomassa.
Aktivslamflockar 4r mindre och har storre specifik yta i forhallande till volymen; de kan
darfor ha en mindre andel inaktiv biomassa. De tva parallella reningssystemen drevs
dessutom med olika uppehallstid. Aktivslamprocessen hade cirka 50 procent langre
uppehallstid. Det gjorde att kontakttiden mellan avloppsvatten och biomassa blevliangre,
och det gav mer tid for avskiljning av mikrofororeningar.
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Summary

The report summarizes the results from a study where organic micropollutants, mainly
pharmaceuticals, have been analysed at a full-scale wastewater treatment plant with
two parallel treatment processes: conventional activated sludge and aerobic granular
sludge. The two processes have been compared in terms of removal efficiency of organic
micropollutants.

A considerable amount of research has been performed on the removal of organic
micropollutants from wastewater since discharge limits are expected in the future. The
most studied methods are chemical-physical methods such as adsorption to activated
carbon and oxidation with ozone. These methods have proved very efficient compared to
biological processes that are designed to remove organic material, nitrogen and phospho-
rus. However, it is interesting to study to what extent different biological methods remove
organic micropollutants. Biofilm processes have in several previous studies been found
to remove organic micropollutants more efficient than activated sludge. Aerobic granular
sludge is a relatively novel type of biofilm process.

At the Osterrod wastewater treatment plant in Stromstad, the first aerobic granular
sludge plant in the Nordic countries is located. The process is operated in parallel with
a conventional activated sludge plant. The two processes receive that same wastewater.
In the activated sludge process the biomass is suspended in the water and the process is
operated in a continuous mode with different dissolved oxygen concentrations in different
tanks. The aerobic granular sludge is a biofilm in the form of granules where the dissolved
oxygen concentration is reduced from the outer surface to its inner parts. Aerobic granular
sludge systems are operated as sequencing batch reactors where the wateris filled into the
reactors at the same time as the treated wastewater is discharged. The concentration of
biomass is approximately three times higher than in activated sludge plants. This means
that the retention time of the water can be much shorter, in this study 11,4 hours, in aerobic
granular sludge systems, compared to 16,2 hours in the activated sludge process. This study
shows that the microbial diversity is higher in the granules than in the activated sludge.

Measurements in the incoming and effluent wastewater from the two parallel processes
were performed during the winter 2020/2021. Additional measurements were performed
in the laboratory where sludge from both processes were mixed with a selected number of
organic micropollutants at both oxygen-rich and oxygen depleted conditions.

According to previous research, a high concentration of biomass and a diverse microbial
community should be beneficial for the removal of organic micropollutants. This pattern
could, however, not be seen in this study. For most micropollutants that were analysed, the
removal was slightly higher and faster in the activated sludge compared to in the aerobic
granular sludge, in spite of the higher microbial diversity in the aerobic granular sludge.
Also in the laboratory experiments, the removal rate was higher in the activated sludge
than in the aerobic granular sludge. One exception was diclofenac which was removed to
a higher extent in aerobic granular sludge. For most substances the removal was faster at
oxygen rich than oxygen depleted conditions.

The results from the project have led to the question whether it is the microbial diver-
sity as such that is important or if there are other parameters, such as amount of active
biomass, that are decisive for the removal rate. Granules is a type of thick biofilm with a
large diffusion resistance which makes it hard to estimate the active fraction of the biomass.
Activated sludge flocs are smaller and has a larger specific surface area in relation to its vol-
ume and might have a smaller inactive fraction of the biomass. The two parallel treatment
steps were operated at different hydraulic retention times. The activated sludge system
had 50 percent longer hydraulic retention time which gave a longer contact time between
biomass and wastewater and hence longer time for the removal of organic micropollutants.
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1 Inledning

Den hir rapporten sammanfattar mitningar av organiska mikroféroreningar (OMF), i
huvudsak likemedel, pa Osterrdds avloppsreningsverk (ARV) i Stromstad under hos-
ten och vintern 2020/2021. P4 Osterrods ARV finns Nordens forsta anlidggning med
aerobt granuldrt slam (AGS) vars processlosning gar under namnet Nereda® (Royal
HaskoningDHV BV, Nederldnderna), som startades sommaren 2018. Under tiden bygg-
des aktivslamprocessen om och sedan sommaren 2019 drivs AGS-processen parallellt
med aktivslamprocessen. For att 6ka kunskapen om granuler genomférdes projektet
Aerobic Granular sludge — Nutrient removal and recovery Efficiency in Sweden (AGNES
I) dar en kunskapssammanstillning skrevs (Bengtsson et al. 2017). Uppstarten och
driften har f6ljts inom projektet Implementering av aerobt granulirt slam — en fullska-
lestudie (AGNES II), finansierat av bland andra Svenskt Vatten Utveckling, Sweden
Water Research och Chalmers. Som ett led i att ytterligare 6ka kunskapen om AGS har
avskiljningen av OMF studerats inom det hir projektet. I Sverige och dven internationellt
har mycket forskning gjorts inom omradet avskiljning av OMF, framst 1akemedel, efter-
som det forvéntas bli utslappskrav pa dessa i framtiden (Loos et al.2013). De studerade
metoderna ar oftast kemisk-fysikaliska metoder sdsom adsorption till aktivt kol och
oxidation med ozon, vilka har visat sig vara mycket effektiva i jamforelse med de biolo-
giska reningsprocesser som vi utnyttjar for att avskilja organiskt material samt kvéve och
fosfor. Dock dr det fortfarande dven intressant att undersoka hur och i vilken omfattning
olika typer av biologiska reningsprocesser kan avskilja OMF. Det finns relativt manga
studier rapporterade av rening fran OMF i biologiska processer, sdsom aktivt slam och
olika typer av biofilmsprocesser. Biofilmprocesser har i flera tidigare studier visat sig
vara effektivare pa att avskilja organiska mikrofororeningar jamfort med aktivt slam.
AGS ir en relativt ny typ av biofilmsprocess och mycket sparsamt med information
finns &n sa lange publicerad angdende rening frdn OMF, speciellt i fullskaleanldgg-
ningar. Eftersom AGS drivs parallellt med en konventionell aktivslamprocess (CAS)
pa Osterrods ARV gav detta unika mdojligheter att studera skillnaden i avskiljning for
tva olika processer som tar emot samma avloppsvatten (med viss skillnad i forbehand-
lingen, se avsnitt 5.1.). I det hir projektet gjordes matningar under vintern 2020/20211
kombination med laboratorieforsok for att studera avskiljningen av OMF. Matningarna
utfordes som en del av Cecilia Burzios och Jennifer Ekholms doktorandstudier.
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2 Projektets mal och
genomforande

Malet med det hir projektet var att 6ka kunskapen om hur organiska mikroféroreningar,
framst lakemedel, renas fran avloppsvatten i den biologiska processen pa avlopps-
reningsverk. Mer specifikt var syftet att

e fi kunskap om hur likemedelsrester reduceras i en AGS-process i fullskala.

e utvirdera skillnaden i reduktion av lakemedelsrester med AGS och aktivt slam.

e utvirdera reduktionen av lakemedelsrester vid olika cykeltider i AGS-processen.

Forhoppningen &r att resultaten ger Svenskt Vattens medlemmar en béttre forstaelse
for och en djupare kunskap om avskiljningen av organiska mikroféroreningar i AGS
som drivs vid nordiska férhallanden jamfort med aktivt slam.

Studien genomfordes genom en provtagningskampanj vid Osterrdds avloppsrenings-
verki Stromstad. Flodesproportionella provtagningar togs in och ut frdn AGS-tankarna
och aktivslamanldggningen under tvé veckor vid stabila processforhallanden. For att
utvardera avskiljningshastigheten gjordes kompletterande mitningar pé laboratoriet
dir det till slam fran AGS och CAS blandat med utgaende avloppsvatten tillsattes ett
antal utvalda OMF vid aeroba och anoxiska forhallanden.
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3 Problemet med organiska
mikroféroreningar

Ett stort antal OMF har péatriffats i vattenmiljon genom utdkade 6vervakningsprogram
och forbattrade analysmetoder. Likemedel ar en grupp OMF som till stérsta delen fore-
kommer i avloppsvatten pa grund av att de utsondras fran méanniskokroppen som vat-
tenlosliga substanser.

3.1  Organiska mikroféroreningarimiljon

Det dr sedan lange kint att OMF sdsom likemedel, hormonstérande &mnen, hygien-
produkter, polycykliska aromatiska kolviaten (PAH), biocider, droger, pesticider, her-
bicider och ytaktiva 4mnen, orsakar skada pa den akvatiska miljon (Halling-Serensen
et al., 1998; Schwarzenbach et al., 2006). Hundratals olika OMF, bade naturliga och
antropogena, har detekterats i vattenmilj6er i koncentrationer fran ng/1 till ug/1 dar
vissa har toxiska effekter och dr bioackumulerbara dven vid mycket 1&ga halter (Munz
et al., 2018; Agerstrand et al., 2015). Manga av dessa Amnen &r svarnedbrytbara och
stannar i miljén under 14ng tid (Tijani et al., 2013). Aven om halterna #r liigre in vad
som kan pavisas vara akut toxiska var for sig kan s.k. cocktail-effekter uppsta vid
exponering av en blandning av amnen (Backhaus, 2014). Férekomst av likemedel
i vattenmiljoer ar ett globalt problem dar mer an 600 liakemedel har detekterats i
over 70 lander representerade pa alla jordens kontinenter (aus der Beek et al., 2016).
Likemedel 4r mnen som dr &mnade att i ldga koncentrationer bota och lindra sjuk-
domar hos ménniska och djur. Problemen uppkommer dock d& de kommer ut i miljon,
dir de kan reagera vidare samt ar biologiskt aktiva, och kan darmed paverka vattenle-
vande organismer (Desbiolles et al., 2018). Ett exempel ar diklofenak vilket ar ett ldke-
medel som ar vanligt forekommande och som har den hogst akuta toxiciteten av alla
icke-steroida antiinflammatoriska &mnen och som kan ge bestdende skador pé lever,
njure hos minniska och pa gilar hos fiskar (Vieno and Sillanpii, 2014). Ostrogena
dmnen och antibiotika kan leda till storningar i fortplantningsorganen (Jobling et al.,
1998) hos vattenlevande organismer samt antibiotikaresistens (Alexander et al., 2020;
Calder6én-Franco et al., 2021; Hutinel et al., 2021).

Endast ett fatal lander i véarlden har reglering for mitning av OMF som t.ex. USA,
stater inom EU, samt Australien. Schweiz ar det enda landet som har reglering for
utslapp fran avloppsreningsverk. Inom det europeiska vattendirektivet utarbetades en
lista med 33 prioriterade amnen som t.ex. steroidhormoner, lakemedel, antibiotika och
pesticider (2008/105/EU) som maéste mitas i alla medlemsldnders ytvatten vid viss
detektionsgrins. Senare lades ytterligare 12 amnen till listan (2013/39/EU, Annex X)
varav tre lakemedel (diklofenak, det syntetiska hormonet 17a-ethinylestradiol (EE2) och
det naturliga hormonet 173-estradiol (E2)). I ett beslut i mars 2015 (beslut 2015/495/
EU) implementerades en “watchlist” dir tre makrolida antibiotika (azithromycin, cla-
rithromycin samt erythromycin), det naturliga hormonet estron (E1) samt ett antal
pesticider och andra organiska &mnen lades till listan (2015/495/EU och 2018/840/
EU). Dessa dmnen hamnariytvatten, hav och grundvatten genom utslapp fran industri-
ella avlopp, avrinning frén jordbruk och akvakultur, deponier, och avloppsvatten frin
hushall och sjukhus (Barbosa et al., 2016). I Sverige har 17f3-estradiol, 17a-etinylestra-
diol och diklofenak tagits upp pa listan med sirskilt fororenande dmnen (SFA) enligt
Havs- och vattenmyndighetens foreskrifter om klassificering och miljokvalitetsnormer
for ytvatten (HVMFS 2019:25). P4 senare ar har ett 6kat fokus lagts pa spridning av
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antibiotika via ”European Health Action Plan” som ar till for att minska spridningen av
antibiotikaresistens dir dven antibiotika ocksa lagts till den inom EU watchlist.

Nir det giller 1ikemedel, antibiotika och hormoner, har mest fokus lagts pa den till-
forsel som sker till den akvatiska miljon genom utslépp fran ARV, industriellt avlopp fran

ldkemedelsindustrin samt fran akvakultur (Larsson, 2014; Luo et al., 2014). I Sverige
har stora satsningar gjorts pa speciellt lakemedelsomrédet for att minska utslappen
till miljon via avloppsvatten som tex Stockholm Vattens stora projekt om lakemedel
i vattenmiljon (Wahlberg et al., 2009), MistraPharma (www.mistrapharma.se), och
Havsmyndighetens stora satsning for utveckling av avancerad reningsteknik for lakeme-
del (Naturvardsverket, 2017). Inom ramen for Region Stockholms miljéprogram (2017-
2021) har en lista med sérskilt miljobelastande likemedel tagits fram med atgardsforslag
for att minska utslapp till recipient (https://www.regionstockholm.se/om-regionstock-

holm/hallbarhet/miljo/) (Tabell 3.1).

Substans

Amoxicillin

Beskrivning

Penicillin

Tabell 3.1

Lista med miljobelastande
lakemedel framtagna
inom ramen for Region
Stockholms miljoprogram
(2017-2021). Amnen
markerade i fetstil
undersoktes i den har
studien (samt ytterligare
ett antal, Tabell Al).

Motivering

Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier.

Azitromycin

Makrolid antibiotika

Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier, kan
samverka med andra makrolida antibiotika (erytromycin,
Klaritromycin, roxitromycin).

Ciprofloxacin

Fluorkonolog antibiotika

Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier.

Citalopram, Escitalopram

Antidepressiva

Risk for paverkan pa vattenlevande organismer.

Diazepam Angestdampande Laga halteriavloppsvatten men kan metaboliseras till oxa-
zepam som kan paverka vattenlevande organismer.

Diklofenak Icke steroid anti-inflammatorisk | Negativa effekter pa fisk.

Erytromycin Makrolid antibiotika Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier, kan

samverka med andra makrolida antibiotika (azitromycin,
Klaritromycin, roxitromycin).

Estradiol (17-beta-estradiol, E2)

Steroidhormon (kvinnligt
kdnshormon)

Risk for paverkan av fortplantning och kdnsutveckling hos
fisk.

Etinylestradiol (17 -
etynylestradiol, EE2)

Halvsyntetiskt 6strogen

Risk for paverkan av fortplantning och kénsutveckling hos
fisk.

Felodipin Betablockerare Kan paverka akvatiska miljon pga dess fettloslighet.

Fluoxetin Antidepressiva Risk for paverkan pa vattenlevande organismer, sarskilt
ryggradslosa djur.

Flupentixol Psykofarmaka Risk fér ansamling i fisk.

Glibenklamin Antidiabetes (typ2) Kan paverka akvatiska miljon pga dess fettloslighet.

Haloperidol Psykofarmaka Kan paverka akvatiska miljon pga dess fettloslighet.

Irbesartan Blodtryckssankande Kan ansamlas i fisk.

Klaritromycin Antibiotika Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier, kan

samverka med andra makrolida antibiotika (azitromycin,
erytromycin, roxitromycin).

Levonorgestriol

Syntetiskt hormonamne

Risk for paverkan av fortplantning och kdnsutveckling hos
fisk.

Meklozin Antihistamin Skulle kunna ansamlas i fisk.
Oxazepam Angestdémpande Kan st6ra beteendet hos fisk.
Risperiodon Psykofarmaka Kan ansamlas i fisk pga dess fettloslighet.

Roxitromycin

Semi-syntetisk makrolid
antibiotika

Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier, kan
samverka med andra makrolida antibiotika (azitromycin,
erytromycin, klaritromycin).

Sertralin

Antidepressiva

Risk for paverkan pa vattenlevande organismer, sarskilt
ryggradslosa djur.
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Substans Beskrivning Motivering

Tetracyklin Antibiotika Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier.

Trimetoprim Antibiotika Risk for selektion av antibiotikaresistenta bakterier.

Venlafaxin Antidepressiva Risk for paverkan pa vattenlevande organismer, sarskilt
ryggradslosa djur.

3.2 Organiska mikroféroreningariavloppsvatten

Utsldpp avrenat avloppsvatten fran ARV ar en viktig killa till spridning av OMF, till stor
del lakemedelsrester och hormonstérande dmnen, till ytvatten (Adeleye et al., 2022;
Brown and Wong, 2018; Luo et al., 2014). En del lakemedel omvandlas i kroppen medan
andra utséndras med urin och avféring och hamnar pé sé sitt i avloppsvattnet. Vissa
ldkemedel konjugeras vilket innebir att de metaboliseras i kroppen for att lattare kunna
utsondras. Dessa amnen kan sedan omvandlas i reningsprocessen till moderforeningen,
vilket kan 6ka halternaiutgéende vatten fran reningsverk. Andra imnen bryts ner genom
en total mineralisering till koldioxid och vatten medan andra bryts ner till diverse meta-
boliter som i sig kan vara lika toxiska som moderfoéreningarna. I dagslaget 4r kunskapen
begransad angdende vilka metaboliter som bildas utan oftast mits enbart reningen av

moderféreningen.
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4 Reduktion av organiska
mikroféroreningar i
avloppsreningsverk

Aven om ARV ir den storsta tillforselvigen for spridning av mikrofororeningar sdsom
lakemedel och hormonstérande &mnen till ytvatten kan de 4ven fungera som en barriir
for spridning till miljon (Stalter et al., 2013). Schweiz ar det forsta landet i Europa med
krav pa rening fran liakemedel och andra mikroféroreningar i stérre ARV (Cimbritz et
al.,2016; Eggen et al., 2014). Reningsmetoder sdsom adsorption till aktivt kol, oxidation
med ozon, nanofiltrering och omvand osmos har visat sig vara mycket effektiva om ett
brett spektrum av mikroféroreningar (>80 %) skall avskiljas (Boehler et al., 2012; Eggen
et al., 2014; Hollender et al., 2009; Rizzo et al., 2019b). Dessa metoder kraver dock
relativt mycket energiiforhéllande till behovet hos dagens befintliga rening, som framst
syftar till hygienisering och att forhindra 6vergédning, och dirmed genereras dven en
okad miljobelastning. Ozon kan dven ge oonskade bi- och transformationsprodukter
med till stor del okénda effekter pd miljon (von Gunten, 2018). I en livscykelanalysstudie
har ozon visat sig ha storre koldioxidavtryck an aktivt kol och nanofiltrering (Pesqueira
et al., 2020). Aktivt kol ger inga bi- eller transformationsprodukter men mikroférore-
ningarna blir inte mineraliserade. Kolet kraver efterbehandling, men kan regenereras.
Vid anviandande av granulerat aktivt kol (GAK), kan dock adsorption kombineras med
biologisk nedbrytning (Betsholtz et al., 2021). En uppgradering for att inkludera rening
fran OMF kommer antagligen inte bli ekonomiskt mojligt for alla ARV och darfor ar det
intressant att ta reda pa hur mycket biologin i reningsprocesser sisom AGS kan avskilja
OMF genom att vilja den mest effektiva processen (Johnson and Sumpter, 2015).

4.1 Fysikaliska och kemiska reningsmetoder

For att pa ett effektivt sitt avskilja OMF kan reningsmetoder tillampas som fullstandigt
mineraliserar mikroféroreningar, eller a&tminstone omvandlar dem till mindre farliga
transformationsprodukter eller fysikaliskt avskiljer dem. Mycket forskning har gjorts
inom detta omréde, savil internationellt (Guillossou et al., 2019; Niirenberg et al., 2019;
Pesqueira et al., 2020; Rizzo et al., 2019b) som i Sverige (Cimbritz and Mattsson, 2017;
Cimbritz et al., 2016; Naturvardsverket, 2017). I den har rapporten sammanfattas de
olika teknikerna endast kortfattat.

Olika tekniker avskiljer eller omvandlar OMF olika effektivt, beroende pa mole-
kylernas egenskaper, och darfor ar det svart att hitta en metod som fungerar for alla
amnen. Troligtvis ar en kombination av olika metoder en méjlighet (Rizzo et al., 2019b;
Rodriguez-Narvaezet al., 2017). En kombination av fysikaliska, kemiska och biologiska
metoder har dven visat sig vara en effektiv barriar mot utsldapp, som t.ex. ozonering
efterfoljt aven MBBR-process (Edefell et al., 2021).

Avancerade oxidationsprocesser (AOP) bestar i korta drag av att man producerar
hogreaktiva icke-selektiva hydroxylradikaler (OH-) som kan attackera och forstora
OMF. Dessa metoder (forutom ozonbehandling) dr dock 4n sé linge mindre vanliga.
Hydroxylradikaler produceras vanligen genom en reaktion mellan viteperoxid (H,0,),
ozon (03) eller syre (O,). Andra oxidationsprocesser dr UV-fotolys, oxidation med
vateperoxid, ozon, UV-stralning, titaniumdioxid-fotokatalys, och sono-kemisk katalys
(ultraljud). Mer information om dessa metoder finns t.ex. i (Rizzo et al., 2019a; Rizzo
et al., 2019b).
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Ozonering av vatten har anvants inom dricksvattenrening for att ta bort organiskt mate-
rial och andra OMF under manga artionden, och ar en beprévad teknik. Vid ozonering
oxideras organiska molekyler direkt, eller indirekt genom bildandet av hydroxylradi-
kaler. I manga studier har denna metod anvénts for att oxidera OMF (Volker et al.,
2019). Fran borjan var endast malet att minska mangden moderforening men sedan
uppticktes att oonskade, till stor del okénda, transformationsprodukter kunde bildas
(Gulde et al., 2021; von Gunten, 2018). I andra studier har det emellertid observerats
att biprodukternas toxicitet minskade efter ozoneringen (Margot et al., 2013). Vissa
biprodukter dr dock toxiska och mer forskning behovs for att ta reda pa vilka 4mnen
som kan bildas under vilka férhillanden (Magdeburg et al., 2014). Aven om det inte 4r
helt klarlagt hur farliga biprodukterna ar kan manga, men inte alla, OMF, avskiljasi en
efterfoljande biologisk process (de Wilt et al., 2018; Edefell et al., 2021; Hollender et
al., 2009). Ozon omvandlar organiska &mnen och niaringsamnen till mindre molekyler
vilket dr gynnsamt for efterfoljande reningssteg baserade pa biofilmer. Avloppsvatten
som innehaller brom bor dock inte ozoneras da det foreligger risk for bildande av bipro-
dukter i form av cancerogent bromat och dér dven dosen av ozon och koncentrationen
av brom &r avgorande (Hollender et al., 2009).

Aktivt kol kan adsorbera ett brett spektrum av mikroféroreningar genom dess hoga
porositet, specifika yta och forméga till ytinteraktion (Snyder et al., 2007). Det aktiva
kolet kan doseras som pulvriserat aktivt kol (PAK) i en slurry alternativt som ett pole-
rande filter med granulerat aktivt kol (GAK). Adsorptionsformagan varierar beroende
pa typen av aktivt kol och hur den har framstillts (Zietzschmann et al., 2014). Det finns
olika typer av kol med varierande innehéll av de definierade porstorlekarna; makro-
porost (=50 nm), mesoporost (2-50 nm), och sekundart mikroporost (0,8-2 nm), och
primart mikroporost (<0,8 nm). Principen ar att mikrofororeningarna transporteras
fran vattenfasen till ytan pa det aktiva kolet. Vid adsorptionen sker en direkt konkurrens
om adsorptionssiten mellan olika OMF men dven med andra organiska molekyler i
avloppsvattnet som kan leda till en tilltippning av porerna pa det aktiva kolet. Diverse
olika faktorer paverkar denna konkurrens om adsorptionsséten sdsom det aktiva kolets
ytegenskaper, partikelstorlek, ytladdning samt egenskaperna hos mikroféroreningarna
(Ruhl et al., 2014). Andra faktorer som temperatur och pH har ocksa en paverkan pé
adsorptionseffektiviteten (Luo et al., 2014). I Sverige har mycket forskning gjorts inom
omradet dar bade anvindandet av PAK och GAK utvirderats. Vid anvindande av PAK
hamnar det aktiva kolet i slammet och ett mer effektivt sitt att anvinda kolet maximalt
ar att recirkulera det i processen (Kérelid et al., 2017a). Vid jamforelse av PAK och GAK
visade sig PAK vara mer effektivt men fordelen med GAK ar att det aktiva kolet kan
regenereras och ateranvindas i ett filter (Karelid et al., 2017b). Férdelen med PAK-
dosering ér att den kan kombineras med rening av avloppsvatten fran organiska &mnen
och nérsalter. Studier har aven gjorts for att se om PAK-dosering har en negativ effekt
pé reningen av avloppsvatten i ett MBBR system och ingen inverkan pa nitrifikationen
kunde pavisas (Cimbritz et al., 2019). Aktivt kol ar relativt dyrt att framstélla och det
kan bli svart fa fram tillrackligt mycket om ménga storre ARV vill tillimpa tekniken.
Andra adsorptionsmaterial sasom biokol har darfor &ven undersokts for att tex avskilja
hormonamnen (Peiris et al., 2020).

4.2 Biologiskareningsprocesser

De biologiska processerna i ett ARV kan avskilja en del OMF, sasom ldikemedel och
hormondmnen, dven om de ar konstruerade for att ta bort organiskt material, kviave
och fosfor. Dock ar kunskapen om avskiljningsmekanismerna inte fullstindigt kinda
och det ar darfor svart att forutse hur olika OMF kommer att avskiljas (oxideras eller
adsorberas till slammet) beroende pa processkonfiguration och drift (Alvarino et al.,
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2018a; Oberoi et al., 2019; Tadkaew et al., 2011). Avskiljningsgraden har visat sig vara
mycket varierande (10-100 %) beroende pa dmnesspecifika egenskaper och processut-
formning och miljobetingelserna pa ARV (Eggen et al., 2014; Luo et al., 2014; Nguyen
et al., 2021). Manga olika faktorer paverkar hur de olika &mnena avskiljs (Loos et al.,
2013). OMF i form av ldkemedel ar typiskt sma till medelstora organiska molekyler
med varierande grad av hydrofobicitet och funktionella grupper med sura, basiska och
neutrala egenskaper (Barron et al., 2008). Likemedel med katjoniska och hydrofoba
egenskaper adsorberas litt till organiskt material sdsom slam (Svahn and Bjorklund,
2015). Molekylstrukturen ar ocksa mycket viktig dir amnen som t.ex. ibuprofen ar latt-
nedbrytbart medan diklofenak, som r ett klorerat aromatiskt &mne, dr mer svarnedbryt-
bart. Aromatisk ringstruktur och sidokedjor paverkar den biologiska nedbrytbarheten
(Tadkaew et al., 2011).

I den biologiska reningsprocessen ar det flera faktorer som paverkar avskiljningen
av OMF sésom slamalder, hydraulisk uppehéllstid, mikrobiell aktivitet hos autotrofer
och heterotrofer, pH, redoxforhallanden och om huruvida biomassan viaxer suspenderat
eller i form av en biofilm. Processutformning och mikrobiell sammanséttning dr dock
de faktorer som dr mest avgorande for potentialen for biologisk nedbrytning av mikro-
fororeningar (Wolff et al., 2018). Studier har visat att aktivslam- och biofilmprocesser
med 1ang slamalder, vilket tros frimja hég biodiversitet, 6kar chansen for att det finns
mikroorganismer som kan bryta ner mikroféroreningar (Falés et al., 2018; Jewell et
al., 2016b; Torresi et al., 2016; Wolff et al., 2021). Hogst varierande resultat har dock
rapporterats, troligen beroende pa manga samverkande faktorer. I en studie med mem-
branbioreaktorer var nedbrytningseffektiviteten hogre da processen drevs med langre
slamélder (Boonnorat et al., 2014) medan studier av aktivslamprocesser visade att en
slamélder mellan 25 och 80 dagar inte paverkade avskiljningsgraden namnvért (Falés et
al., 2016). Biofilmer har mikronischer med aeroba, anoxiska och anaeroba forhallanden
vilket leder till en hogre mikrobiell diversitet dar mikroorganismerna kan uppehalla sig
under lang tid (Wolff et al., 2021). Det har dven visat sig att tjocka biofilmer pa rorliga
barare (MBBR) ar effektiva pa att avskilja OMF (Torresi et al., 2016). En korrelation
mellan taxonomisk (vilka de &r) och funktionell (vad de gor) biodiversitet och omvand-
ling av OMF har observerats i ett flertal studier (Gao et al., 2019; Johnson et al., 2015;
Stadler et al., 2018). En hypotes ar darfor att sammansittningen pa det mikrobiella
samhaillet kan vara den viktigaste drivkraften for avskiljning av OMF och genom att
Oka den mikrobiella diversiteten 6kar avskiljningseffektiviteten. I nedanstidende avsnitt
beskrivs de biologiska mekanismerna.

4.3 Mekanismer bakom biologisk rening

Avskiljningen frén avloppsvattnet sker dels genom mikrobiella omvandlingsprocesser
dir de mikroorganismerna som finns i biomassan bryter ner vissa OMF, och dels genom
adsorption till biomassan (Luo et al., 2014; Verlicchi et al., 2012) (Figur 4.1). Detta gor att
vissaicke-nedbrytningsbara OMF hamnar i slammet och kan pé det sittet transporteras
till miljon (Radjenovic et al., 2009). Adsorberade molekyler kan, om de far sitta tillrack-
ligt 1ange i kontakt med mikroorganismerna, dock brytas ned. Vissa OMF kan avskiljas
genom volatilisering (avdrivning av lattflyktiga &mnen) och kemisk nedbrytning men
dessa processer spelar en mindre roll i avskiljningen (Margot et al., 2015).

Stora skillnader i avskiljning vid biologisk rening mellan olika OMF har rappor-
terats fran fullstdndig for vissa @&mnen, t.ex. ibuprofen, till ndstan ingen avskiljning for
t.ex. carbamazepin och diklofenak. Detta har att gora med strukturen hos molekylen
som kan ha olika bendgenhet till nedbrytning eller sorption (Loos et al., 2013; Tadkaew
etal., 2011). Den kemiska strukturen kan variera avsevart for olika OMF (Rivera-Utrilla
etal.,2013). Debiologiskt nedbrytbara kan delas inilatt-, mattligt, och svarnedbrytbara
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(Joss et al., 2006). Molekyler som innehaller halogener och kviavearomatiska grupper
samt ar hogt forgrenade ar t.ex. svarnedbrytbara medan molekyler med raka alifatiska
estrar, syror och som innehaller hydroxylgrupper dr mer lattnedbrytbara (Howard and
Muir, 2010). Andra egenskaper sdsom polaritet och hydrofobicitet paverkar adsorptions-
formégan (Goss and Schwarzenbach, 2003). Manga OMF éar elektrolyter och bestar av
syror, baser, amfolyter, och salter vilket kan paverkas av elektriska laddningar och pH
och ddrmed ocksa deras avskiljningsegenskaper (Trapp et al., 2010).

Figur 4.1

Schematisk bild av
avskiljningsmekanismer for
organiska mikroféroreningar
fran vattenfasen i biologisk
avloppsvattenrening
(anpassad bild fran (Burzio,
2020)).

Vid biologisk nedbrytning kan modermolekylen antingen brytas ner till olika metaboli-
ter, aven kallat transformationsprodukter, (Oberoi et al., 2019) eller helt mineraliseras
till koldioxid och vatten. Nedbrytningsprocesserna kan ske antingen intracellulért eller
extracellulart (Fischer and Majewsky, 2014; Stadlmair et al., 2018). Avskiljning genom
biologisk omvandling eller fullstindig mineralisering anses vara viktigare dn sorption
men det ar inte helt ként vilka omvandlingsprocesser som ingér. Vissa metaboliter kan
vara farligare for miljon 4n moderforeningen (Magdeburget al., 2014; Petrieet al., 2015).
Det finns flera litteratursammanstéllningar angaende biologisk nedbrytning av OMF
(e.g. (Alvarino et al., 2018a; Grandclément et al., 2017) och mer specifikt om likemedel
(Chopra and Kumar, 2020; Nguyen et al., 2021).

Den biologiska nedbrytningen kan ske genom direkt metabolism dir den OMF
anvands som substrat alternativt genom co-metabolism dar ett annat 4mne anvands
som primart substrat (Stadlmair et al., 2018). Eftersom de flesta OMF forekommer i
mycket 1dga halter kan de antagligen inte ensamma uppritthalla en aktiv metabolism
hos mikroorganismerna och darfor anses co-metabolism vara viktigare. Det priméra
substratet kan generera ospecifika enzym som kan bryta ner aven OMF (Fischer and
Majewsky, 2014; Su et al., 2015). Enzymet AMO som ingér i oxidationen avammonium
hos ammoniakoxiderande mikroorganismer har ansetts samtidigt bryta ner vissa OMF
(Men et al., 2017; Su et al., 2021; Wu et al., 2021; Xing et al., 2018; Yu et al., 2018).

Nedbrytningen av OMF i de biologiska reningsprocesserna pa ett ARV paverkas av
manga faktorer sdsom slamaélder, hydraulisk uppehéllstid, mikrobiell aktivitet hos saval
autotrofer som heterotrofer, pH, och om biomassan ar suspenderad eller i form av bio-
film. I olika studier har man funnit att biofilmsbaserade reningsprocesser ar effektivare
pé att avskilja OMF jamfort med suspenderade processer (Falas et al., 2018; Falas et al.,
2013; Torresi et al., 2016; Torresi et al., 2019; Wolff et al., 2021). Biofilmprocesser gor
att mikroorganismer kan stanna langre i systemet och pa sa sitt kan en hogre biodiver-
sitet uppnés. Dessutom kan olika redoxforhéllanden bildas inuti biofilmen som ocksa
leder till en 6kad biodiversitet. Med en hogre biodiversitet antas det kunna finnas fler
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olika grupper av mikroorganismer och sannolikheten borde vara storre for att nagra
dven kan bryta ner OMF. I en studie med membranbiofilmreaktorer fann man att bittre
avskiljning av OMF kunde uppnas pa grund av den lidngre slamaldern (Boonnorat et
al., 2014). I en annan studie kunde ingen skillnad i graden av avskiljning uppnés vid
slamaldrar >25 dagar (Falas et al., 2016). Betydelsen av slamalder ar dock inte helt
klarlagd (Grandclément et al., 2017; Pomiés et al., 2014).

Redoxférhéllandet kan paverka nedbrytningen av vissa OMF. Vissa &mnen har visat
sig endast kunna brytas ner vid aeroba forh&llanden medan andra endast vid anaeroba
(Alvarino et al., 2018b; Arias et al., 2018; Falas et al., 2016). Det ar dock vanligast att
OMF bryts ner vid aeroba férhallanden (Alvarino et al., 2014; de Graaff et al., 2011).
Andra faktorer som paverkar den biologiska nedbrytningen &r koncentrationen av bio-
massa (Park et al., 2017; Radjenovi¢ et al., 2009). Den hydrauliska uppehallstiden har
ocksa visat sig vara viktig. Vid hydrauliska uppehéllstider under 12 timmar férsimrades
avskiljningen av en rad OMF avsevéart (Boonnorat et al., 2019). Vildigt 1dnga hydrau-
liska uppehallstider ar dock inte praktiskt eftersom det leder till stora arealbehov. Vid
biologisk kviveavskiljning dr slaméldern lang och i ett antal studier har dessa processer
visat sig kunna bryta ner OMF men att olika foreningar avskiljs olika bra (Men et al.,
2016; Wang et al., 2020b; Xu et al., 2016). Det ar dock inte helt klarlagt om ammoni-
akoxiderande mikroorganismer ar den grupp mikroorganismer som ar viktigast for
transformation av OMF (Fenner and Men, 2021). I biomassa pa ett ARV finns mest hete-
rotrofa mikroorganismer och dessa anses ocksa vara mycket viktiga for den biologiska
nedbrytningen av OMF (Fenner and Men, 2021; Kennes-Veiga et al., 2021).

4.4 Sorption

Sorption till biomassan dr en komplex fysikalisk-kemisk process som kan vara en bety-
dande avskiljningsmekanism, speciellt for svarnedbrytbara 4mnen som dr hydrofoba
eller positivtladdade. Med absorption menas en process dir ett imne i vitska tas upp av
ett annat media genom fysikaliska eller kemiska processer, till skillnad frdn adsorption
som ar en process dar interaktionen endast dr pa ytniva. Med sorption menas en kombi-
nation av absorption och adsorption. I den hér rapporten anviander vi adsorption nar vi
syftar pa att ett imne avskiljs genom en fysikalisk-kemisk interaktion mellan en OMF och
enyta. Fordelningen av ett imne mellan vattenfasen och den fasta fasen beror av graden
avinteraktion mellan molekylen och ytan pa biomassan. Interaktionerna utgors avt.ex.
van der Waalsinteraktioner, vitebindningar och elektrostatiska bindningar (Oberoi et
al., 2019; Rybacka and Andersson, 2016). Ofta méats OMF:s oktanol-vattenfordelningen,
LogD, vilket ar ett métt pd hydrofobiciteten. Ett annat sitt att mita sorption ar att
berikna sorptionskoefficienten, K. Ju hogre virde K, har, desto hogre ar adsorptions-
kapaciteten (Oberoi et al., 2019). Aven det omgivande vattnets egenskaper paverkar
adsorptionen sdsom pH och jonstyrka (Trapp et al., 2010).

Egenskaperna sisom sammansattning pa de extracelluldara polymererna (EPS) och
ytladdning hos biomassan/slammet péverkar adsorptionen (Alvarino et al., 2018b;
Zhang et al., 2018). Vid neutralt pH &r de flesta sidana ytor negativt laddade, vilket gor
att positivt laddade OMF har hogst tendens till adsorption (Franco & Trapp, 2008).
Lipofila cellmembran kan antas attrahera hydrofila molekyler (Verlicchi et al., 2012).
Avloppsvatten innehéller ménga kolloidala partiklar till vilka ocksa adsorption kan ske
(Barretetal., 2010). I en studie av adsorption avliakemedel till sediment i sjéar och floder
samt avloppsslam visade det sig att om molekyler var protonerade eller inte sé padverkade
detadsorptionen av ett antal testade likemedel (Svahn & Bjorklund, 2015). Atenolol som
har katjoniska egenskaper adsorberade mest till alla testade matriser. Diklofenak och
furosemid som bada &r syror, hade minst tendens att adsorberas. For de neutrala mole-
kylerna bendroflumethiazid, carbamazipin och oxazepam, var interaktionerna svagare

REDUKTION AV ORGANISKA MIKROFORORENINGAR | AVLOPPSRENINGSVERK

15



och beroende av van der Waals-krafter, aromatiska elektrongivare-tagare-krafter och
vitebindningar. Resultaten fran deras studie visade adsorption i f6ljande ordning: ate-
nolol> bendroflumethiazid> oxazepam> carbamazipin> diklofenak> furosemid.

Adsorptionen antags vara omedelbar och inkluderar tvd mekanismer; adsorption fran
vatskefasen till den fasta fasen och en desorption fran den fasta fasen till vitskefasen
och jamvikt har uppnétts d4 hastigheten at bada hall ar lika (Joss et al., 2006; Pomies
etal., 2014).

4.5 Aerobtgranulirtslam (AGS)

AGS ir en reningsteknik som utvecklades redan for mer 4n 20 ar sedan och ar idag ett
alternativtill aktivslamprocessen, speciellt nar ytan ar begransad (Giesen et al., 2013).1
dagslédget finns det ca 80 fullskaleanldggningar runtom i viarlden som gar under namnet
Nereda® (Royal HaskoningDHV).

Granulerna bildar fritt flytande runda biofilmer utan bararmaterial (Figur 4.2).
Genom dess kompakta struktur och stora diameter (>0,2 till flera mm), skapas diffu-
sionsgradienter inuti granulen vilket leder till zoner med aeroba, anoxiska och anae-
roba forhéllanden. Detta mojliggor en simultan nitrifikation och denitrifikation samt
biologisk fosforavskiljning (de Kreuk et al., 2005). Granulerna bildas under sirskilda
miljobetingelser, namligen s.k. feast-famine-forhallanden (fest-svilt) som skapas genom
att AGS-anlidggningar drivs som satsvisa reaktorer (SBR), kort sedimenteringstid och
selektivt uttag av langsamt sedimenterande flockulért slam (de Kreuk et al., 2005).
Den huvudsakliga skillnaden mellan konventionell SBR-drift med aktivt slam (som
ocksa vanligtvis leder till mycket goda sedimenteringsegenskaper), sker inpumpning
och utpumpning samtidigt vid SBR-drift for AGS. For att detta skall fungera maste flodet
genom reaktorn vara jaimnt fordelat 6ver tviarsnittsarean (plugg-flode). Detta medfor att
mindre partiklar sdsom smé granulfragment och aktivslamflockar spolas ut ur systemet
medan tyngre och storre granuler halls kvar. Pasa sitt selekterar processen for granuler,
dven om det alltid finns en viss andel flockulért slam i reaktorn. Dessutom dr sedimente-
ringstiden kortare dn vid konventionell SBR-drift, vanligtvis < 30 minuter. Detta medfor
mycket kompakta reningsanliaggningar som jamfort med aktivt slam forbrukar mindre
energi. Jaimfort med konventionellt aktivt slam, har AGS 40-50% mindre ytbehov och
20-50% lagre energibehov (Bengtsson et al., 2019; Pronk et al., 2015). Relativt fa under-
sokningar gallande fullskaleanldggningar ar rapporterade i litteraturen (Giesen et al.,
2013; Pronk et al., 2017; Swiatczak and Cydzik-Kwiatkowska, 2018). Det finns manga
labbskalestudier rapporterade dar syntetiskt avloppsvatten anvints men ganska fa dar
riktigt avloppsvatten anvints (Bengtsson et al., 2018).

Genom att avloppsvattnet matas in i AGS-reaktorer under anaeroba férhallanden,
gynnar detta de mikroorganismer som kan ta upp organiskt material och bilda polymerer
inuti sina celler som polyhydroxyalkanoater (PHA) som sedan kan anvindas under de
efterfoljande aeroba och anoxiska faserna (Weissbrodt et al., 2017). Dessa mikroorga-
nismer ar ldngsamviaxande och bestér av framfor allt av fosfatackumulerande mikroor-
ganismer (PAO) och glykogenackumulerande mikroorganismer (GAO) vilka ar viktiga
for granulernas funktion och kompakta struktur, vilket i sin tur ger en snabb sedimente-
ring for processen (Winkler et al., 2013). Mekanismerna for granulbildning ar inte helt
kartlagda men granuler som bildas i fullskala dr négot annorlunda jamfort med i labb-
skalereaktorer som forses med syntetiskt avloppsvatten. Riktigt avloppsvatten ar mer
komplext och innehéller organiskt material i form av kolloider och suspenderat material
som maste hydrolyseras innan mikroorganismernakan ta upp detisina celler. Detta har
visat sig paverka granulstrukturen och den gradvisa hydrolysen férser snabbvixande
heterotrofa bakterier med organiskt material vilket leder till utvixter pa granulerna yta
och sinker ddrmed sjunkhastigheten (Layer et al., 2019) (Figur 4.2). I andra studier har
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den partikuldra fraktionens paverkan pé granulstorleken varit mindre (Toja Ortega et
al., 2021a; b). I fullskalereaktorer utgor den flockuléra fraktionen en relativt stor andel
och detta kan delvis bero pa fraktionen partikulért material i avloppsvattnet men dn sa
lange finns for fa studier for att nagra definitiva slutsatser skall kunna dras. Den flocku-
lara fraktionen avslammet har visat sig vara viktig eftersom den hydrolytiska aktiviteten
dir ar storre 4n i granulfraktionen (Toja Ortega et al., 2021a).

Figur 4.2

Aeroba granuler, (A)
sedimenterande granuler;
(B) mikroskopibild pa
granul; (C) schematisk bild
pa granul med aeroba,
anoxiska och anaeroba
zoner och dess huvudsakliga
reaktioner; och (D) utvaxter
pa ytan pa granul fran
fullskaleanlaggning.

4.6 Auvskiljning av organiska mikroféroreningariaerobt
granulartslam

Aeroba granuler ir en typ av biofilmprocess, och dirmed befinner sig biomassan i
systemet under en lang tid vilket medfor att processen selekterar for langsamvixande
mikroorganismer. Dettabordeisin tur frimja nedbrytningen av t.ex. likemedel. Genom
det selektiva uttaget av biomassa i en AGS-process ar det svart att uppskatta en slam-
alder men ofta ror det sig om fran cirka 15 dagar upp till 70-80 dagar, dir en alltfér ldng
slamélder kan leda till en forsdmrad reningsgrad, av framst fosfor men &ven kvéve, och
samre granulstabilitet (Castellanos et al., 2021b). Biomassan i en AGS-reaktor ar oftaen
blandning av granulirt och flockulért slam och slamaldern kan darfor regleras genom
ett selektivt slamuttag (Winkler et al., 2011). Jimfort med aktivt slam dr det mer kom-
plicerat att berikna slamaldern eftersom de tyngre granulerna kan befinna sig langre
an mindre och lattare i systemet. Dessutom kan slaméldern vara ldgre i de yttre delarna
av granulen jamfort med den inre (Winkler et al., 2012).

Avskiljning av OMF i AGS-reaktorer har det rapporterats mycket lite om i litteratu-
ren. De flesta studier dr gjorda i labbskala med syntetiskt avloppsvatten och avskiljning
av OMF vid olika koncentrationer har rapporterats (Kang et al., 2018; Kent and Tay,
2019; Mery-Araya et al., 2019; Wang et al., 2020a; Yu et al., 2020). Férhéllandena i
labbskalereaktorer dr dock ganska olika férhéllandena i jamforelse med fullskala vilket
kan péverka slutsatser frin studier med syntetiskt avloppsvatten (Adler and Holliger,
2020). I en studie visade sig aeroba granuler vara ndgot effektivare dn aktivt slam pa att
avskiljning av den vanligt forekommande antibiotikan sulfametoazol (Kanget al., 2018).
Avskiljningen visade sig vara framst genom aerob omvandling, och till en obetydlig grad
genom adsorption, med en avskiljningsgrad pa 84% for granuler och 73% for aktivt
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slam vid en kontakttid p& 12 timmar. Biomassa anrikad med ammoniakoxiderande
mikroorganismer har visat sig bryta ner sulfametoazol (Kassotaki et al., 2016). Bade
antibiotikan trimetoprim och sulfametoxazol avskildes mer effektivtien AGS vid luftade
forhallanden jamfort med anaeroba forhéllanden eller i en aktivslamreaktor (Mendes
Barros et al., 2021). I deras studie visade sig sulfametoxazol adsorberas initialt till bio-
massan for att sedan biotransformeras, medan trimetoprim inte adsorberades naimnvért.

AGS har aven visat sig kunna avskilja hormonamnena 173-estradiol (E2) och
17a-ethinylestradiol (EE2) till 99 respektive 93% samtidigt med organiskt material,
kvave och fosfor (Castellanos et al., 2021a). Dessa &mnen antogs adsorberas snabbt
varefter de brots ner under aeroba forhéllanden. I en annan studie avskildes EE2 mer
effektivt i AGS jamfort med aktivt slam (Wang et al., 2021). Forklaringen féreslogs vara
att EE2 transformeras genom co-metabolism av ammoniakoxiderare tillsammans med
heterotrofa mikroorganismer och att nitrit ackumuleras i AGS vilket &ven kan bryta ner
EE2 abiotiskt.

Diklofenak ar svarnedbrytbart och i ett forsok att tillsdtta en bakteriekultur med
formagan att bryta ner detta amne till AGS for att uppna en nedbrytning sig man ingen
okad avskiljning (Bessa et al., 2021). Trots att en mycket hog dos diklofenak tillsatte
(9,54 g/1) paverkade detta inte granulstabiliteten eller avskiljningen av organiskt mate-
rial, kvéve och fosfor. Detta tyder pa att genom sin kompakta struktur, kan granuler st
emot toxiska chocker av t.ex. OMF bittre dn flockulart slam. Det har dock visat sig att
dosering av en rad likemedel (alprenolol, bisoprolol, metoprolol, propranolol, venla-
faxine, salbutamol, fluoxetin and norfluoxetin) vid en koncentration av 1,3 pug/1 gav viss
paverkan péa granulstabilitet och férsdmrad rening av organiskt material, kvave och
fosfor (Amorim et al., 2016).
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5 Rening fran mikroforo-
reningar vid Osterrods
avloppsreningsverk

5.1 Processbeskrivning

Osterrdds ARV ir Nordens forsta och hitintills enda AGS-baserade reningsverk, den
s.k. Nereda®-processen som #gs av det nederldndska foretaget Royal HasKoningDHV
(www.global.royalhaskoningdhv.com). Osterréds ARV uppgraderades under 2017 och
2018. I ett forskningsprojekt finansierat avbland andra Svenskt Vatten Utveckling (SVU)
och Sweden Water Research (www.swedenwaterresearch.se) har uppstarten och driften
avreningsverket studerats i projektet AGNES II. En SVU-rapport dr under bearbetning
dir processen och dess driftsdata beskrivs i detalj. Den hér studien dr en del av uppfolj-
ningen av reningsprocessen med avseende pa avskiljning av OMF och reningsverket
beskrivs darfor kortfattat i den har rapporten.

Osterréd ARV #r dimensionerat for 30 000 p.e. (for hdgsommaren och 15 000 p.e.
under resten av aret) och tar i huvudsak emot kommunalt avloppsvatten. Processen
bestar av tva parallella reningsprocesser: 1) en konventionell aktivslamprocess (CAS)
med en totalvolym péa 1300 m3 uppdelat i en anoxisk volym pa 470 m3 for fordenitrifi-
kation, en aerob volym pa 520 m3 for nitrifikation och reduktion av organiskt material,
foljt av ytterligare en anoxisk volym péa 310 ms3 for efterdenitrifikation, och 2) en AGS-
process bestdende av tva parallella AGS-reaktorer om 758 m3 vardera, dimensionerade
for reduktion av organiskt material samt biologisk kvive- och fosforavskiljning (Figur
5.1). Inkommande avloppsvatten passerar galler och ett luftat sandfang for avskiljning
av fett och sand innan vattnet passerar forsedimenteringsbassianger. Fore férsedimen-
teringen finns &ven flockningsbassédnger for majlighet att dosera fallningskemikalie
(aluminiumklorid). Sistnamnda bassanger var dock inte i bruk under denna studie.
Forsedimenteringen ar uppdelad i tre parallella sedimenteringsbassanger; en forser
endast AGS, en forser bide AGS och CAS, och en anvinds endast vid hoga floden. Flodet
in till reningsverket variera mellan 2000 — 4000 m3d* vid torrvidersforhallanden. Vid
regn kan flodet uppga till 13 300 m3d*. AGS tar normalt emot ca 60% av flodet (distribue-
ras lika mellan de tva reaktorerna). Efter forsedimenteringen fors avloppsvattnet till CAS
samt till en bufferttank innan inpumpning till de tvd AGS-reaktorerna. AGS-processen
drivs semikontinuerligt som satsvisa reaktorer (SBR) med en samtidig inmatning av
nytt avloppsvatten och utpumpning av renat avloppsvatten, en reaktionsfas och en sedi-
menteringsfas. CAS drivs som en kontinuerlig process med fordenitrifikation (tre forsta
zonerna), luftningiden fjarde zonen, och mojlighet till efterdenitrifikation i zonerna 5-7
(inte i drift under denna studie). Detta medforde att belastningen pa de sista zonerna
var mycket lag. I férsedimenteringen, som férser AGS med vatten, rundpumpas en del
av det avskilda slammet tillbaka till inkommande vatten da slamnivén ar forhojd for
att 6ka hydrolysering och fermentering av primarslammet och tvatta ur det for att 6ka
koncentrationen av flyktiga fettsyror (VFA). En fraktion av det inkommande avlopps-
vattnet pumpas direkt till AGS utan férsedimentering. Vid perioden for den hér studien
motsvarade det ca 23 % avinkommande flode till AGS. Inpumpningen av avloppsvatten
fran buffert-tanken sker sekventiellt till de bdda AGS-tankarna. Skillnaden i avlopp-
skvalitet mellan de olika sekvenserna ansags forsumbar. CAS-processen forsdgs med
forsedimenterat avloppsvatten som inte erhallit rundpumpat primarslam.

Processbetingelserna och reningsresultateten under perioden for provtagningen ar
sammanstéllt i Tabell 6.1.
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5.2 Provtagningsstrategi

Provtagningskampanjen utférdes mellan 15 och 26 november 2020 (tva separata
veckor). Prover togs som flodesproportionella dygnsprover fran inflédet och utflodet
till de biologiska reningsstegen CAS och AGS. Proverna holls i provtagarna vid 4°C tills
transport till laboratoriet och frystes omedelbart in i vdntan pa analys. Provtagningen
gjordesifoljande prover: inkommande till CAS (efter forsedimenteringen utan hydrolys),
inkommande till AGS (efter forsedimentering med hydrolys och visst flode som forbileds
forsedimenteringen, utgdende fran AGS reaktor 1 (AGS1) och AGS reaktor 2 (AGS2),
utgdende fran CAS (efter eftersedimenteringen) (Figur 3). Proverna fran AGS1och AGS2
kombinerades vid berdakningar av avskiljningsgrad. Totalt analyserades 34 OMF varav
27 var lidkemedel, ett naturligt hormon samt 6 andra amnen (mjukgorare, insekticider,
fluorerade kolviten) (Bilaga, Tabell B1). Valet av vilka &mnen som skulle analyseras
baserades pa Naturvardsverkets lista 6ver amnen som foreslas for utvirdering av avan-
cerad rening, och pé litteraturstudien samt ytterligare nagra &mnen som ingar i MoLabs
analyser.

5.3 Nedbrytningskinetik

Satsvisa experiment gjordes tva ménader efter fullskalematningarna (februari 2021)
pa firsk biomassa (frin bade CAS och AGS) fran Osterrdds ARV for att bestimma ned-
brytningshastigheten for 16 lakemedel (Appendix, Tabell A3) under béde aeroba och
anoxiska forhallanden. De satsvisa experimenten utfordes i kolonnreaktorer i glas med
en volym pa 4 1 under bade aeroba och anoxiska forhallanden vid pH 7 + 0.2, rumstem-
peratur (21,1°C + 0,7°C), och en syrekoncentration pé 1,7+0,9 mg O_/1. Experimentet
utfordes i morker med undantag for provtagningstillfillena. Koncentrationen av bio-
massa holls vid 3 g 1. Till filtrerat (1,2 um GF/C) utgdende avloppsvatten fran efterse-
dimenteringsbassingerna pa Osterrods ARV tillsattes OMF till en koncentration av 10
pg L. Experimenten vid aeroba férhéllanden gjordes genom att kontinuerligt tillsétta
en blandning av tryckluft och kvivgas vid konstant gasflode (for att erhélla samma
turbulens under forsoket). De anoxiska experimenten utférdes genom att bubbla med
kvdvgas varje 10 minuter under en minut. Nitrat (15 mg NO,-N 17, i form av KNO,)
tillsattes vid experimentets borjan och sedan efter 1, 2, 4, 6, 9, 12, 24, 30 och 48 timmar
for att forse de denitrifierande mikroorganismerna med en elektron-mottagare. Ett kon-
trollexperiment utfordes utan biomassa for att bestimma abiotisk avskiljning av OMF.
Kontrollexperimentet utfordesien 2-liters bagare som holls luftad genom att placera den
pé ett skakbord (100 rpm). Prover togs efter 1, 6, 24 and 48 timmar. Biagare holls i mor-
ker genom att vira in den i aluminiumfolie (for att undvika fotosyntetisk nedbrytning).
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5.4 Transformationskonstanter

Transformationskonstanter for de olika OMF berdknades med antagandet att pseu-
do-forsta ordningens nedbrytningskinetik rader (Joss et al., 2006):

dc
2= vio " Xss - C (M

Dir C ar koncentrationen av dmnet (ug 1), t ar tiden (d), k;, ar den biologiska trans-
formationshastighetskonstanten (1 g SS™* d ), X, 4r koncentrationen av suspenderat
material (g SS17). Transformationshastighetskonstanten (k;, ) bestimdes genom expo-
nentiell regression avuppmitta koncentrationer avlosta OMF normaliserade med avse-
ende pa biomassakoncentrationen. Reaktionshastighetskonstanten innefattar sorption,
desorption, samt biologisk transformation. Alla passningar gjordes med minsta kvadrat-
metoden. De uppskattade parametrarna och transformationshastighetskonstanterna
(k,,,) antogs folja forsta ordningens kinetik.

Den kvarvarande fraktionen av varje OMF beridknades genom att jamfora koncen-
trationen i inkommande (C, ) avloppsvatten med den i utgéende (C ) avloppsvatten:

Kvarvarande% = % 100 2)

in

5.5 Analytiska metoder

Koncentrationen av totalkvave och kvavefraktioner (NH4*—N, NOS_—N, NO;—N), orga-
niska &mnen (COD), totalfosfor och fosfat (PO 43'-P) analyserades av Eurofins ackredite-
radelab (samtidigt i samma provpunkter som mikroféroreningarna) enligt standardme-
toder (ISO 15705:2002, ISO 15923-1:2013, ISO 29441:2010, ISO 15923-1:2013, SS-EN
I1SO5815-1:2019/5815-2:2003, ISO 17289:2014). Suspenderat material (SS) méttes
enligt standardmetoder (APHA, 1998). P4 reningsverket mittes koncentrationen av
suspenderat material med ett filter som filtrerade bort alla partiklar (typ Melittafilter)
och som sedan lits torka 6ver natten i en torkugn vid 105°C.

For att analysera ladkemedel i vattenprover, vilka dessutom ofta forekommerilaga till
mycket ldga koncentrationer, krivs sarskild provupparbetnings- och analysteknik. Vid
provupparbetningen separeras och koncentreras mikrofororeningarna. Vidare avskiljs
analysstorande bakgrundsdmnen, som t.ex humus, fran provet. OMF analyserades i
ofiltrerade vattenprover (enligt rekommendation pd EUs Watchlist) med hjilp aven inn-
ovativ SPE-teknik (Solid Phase Extraction) utvecklad av Ola Svahn (Svahn & Bjorklund
2019). Inom organisk sparanalys av polira till semipoldra mikroféroreningar har det
niarmast blivit standard att anvinda SPE. Den slutliga analysen av OMF gjordes genom
s.k. UPLC-ESI-MS/MS, Ultra-Performance Liquid Chromatography och electrospray
ionization tandem mass spectrometry, (Svahn & Bjorklund, 2016; 2019). Proven fran
de satsvisa forsoken centrifugerades (4500 rpm i 5 minuter) f6ljt av dekantering och
forvarades vid -20°C innan analys med UPLC-ESI-MS/MS.

5.6 Mikrobiell analys

Prover pa biomassa fran fullskaleanldggningen togs bade fran AGS och CAS vid fyra
tillfallen och férvarades vid -20°Ci vintan pd analys. DNA extraherades med FastDNA®
SPIN Kit for Soil enligt protokoll fréin tillverkaren (MP Biomedicals, Santa Ana, CA).
Proverna skickades for Illumina-sekvensering med NovaSeq 6000-system (s.k. pai-
red-end-sekvensering, 2x150 baspar, Eurofins Genomics). Radatan kvalitetsfiltrera-
des med programvaran fastp v0.20.0 (Chen et al., 2018). Tackningen av varje prov
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normaliserades till ett djup av 70 med ett minimum p& 2 genom att anvinda BBNorm
(v38.93, https://sourceforge.net/projects/bbmap/). Langre sekvenser (s.k. contigs)
konstruerades med Megahit vi.2.9 med instéllningen --min-contig-len 1000 and --pre-
sets meta-large (Lietal., 2015). Mappning av de kvalitetsfiltrerade sekvenser till contigs
langre 4n 2000 bp utfordes med programvaran Bowtie2 v2.4.2 (Langmead and Salzberg,
2012). Vidare analyser gjordes inom programvaran Anvio vy (Eren et al., 2021) dar
gener identifierades med Prodigal v2.6.3 (Hyatt et al., 2010). Analysen av diversitet
hos det mikrobiella samhéllet baserades pa gen-kluster genom att anvinda Diamond
v2.0.11 (Buchfink et al., 2015) och MCL v14.137 (van Dongen, 2000). Den relativa fore-
komsten av varje genkluster bestimdes och anviandes for diversitetsberdkningar. Den
taxonomiska sammanséttningen i de olika proverna analyserades genom att klassificera
generna med hjilp av Kaiju och NCBI nr_euk databasen (version 2021-02-24) (Menzel
et. al., 2016).

Alfa-diversiteten d&r mangfalden av mikroorganismer eller generi ett prov. Den berak-
nades med hjilp av Hill-nummer med diversitetsordningen 1 (‘D) (Jost, 2006). Detta
diversitetsindex tar hiansyn till den relativa miangden i provet och kan tolkas som antalet
“vanliga” genkluster. Beta-diversitet (dvs skillnaden i sammanséttning mellan prover)
berdknades ocksd med en metod baserad pa Hill-nummer med diversitetsordningen
1. Detta kan tolkas som andelen “vanliga” genkluster som inte delas mellan prover vid
parvis jamforelse (Modin et al., 2020).

Statistisk analys gjordes for att jamfora alfa-diversiteten mellan reaktorer med
ANOVA med Tukey’s HSD som s.k. post-hoc-test. De fyra proverna tagna vid olika
tidpunkter i en reaktor behandlades som replikat. Statistisk analys av betadiversiteten
mellan reaktorer gjordes med Permanova med 999 permutationer (Anderson, 2001).
ANOVA gjordes med programmet Scipy (Virtanen et al., 2020). Tukey’s HSD gjordes
med Statsmodel (Seabold och Perktold, 2010), och permanova gjordes med qdiv (Modin
et al., 2020).
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6 Resultat och diskussion

6.1  Driftsféorhallanden och driftsprestanda

Driftsforhallanden och driftsprestanda under férs6ksperioden (november 2020) dr sum-
merade i Tabell 6.1 och 6.2. Koncentrationen av de olika parametrarna i inkommande
avloppsvatten till CAS och AGS var likvéirdiga, med undantag f6r total-BOD, och total-
fosfor som var nagot hogre in till AGS. De tva systemen hade liknande koncentrationer
av organiskt material i utgdende avloppsvatten. Dock hade CAS nagot hogre koncentra-
tioner av16st totalkvave och totalfosfor i utgdende vatten. Den storsta skillnaden mellan
AGS och CAS var koncentrationen av slam (biomassa) som var ca tre ganger hogrei AGS
aniCAS (Tabell 6.2). Detta medférde att den hydrauliska uppehallstiden kunde hallas
mycket kortare i AGS, 11,4 timmar, jamfért med 16,2 timmar for CAS. Om volymen for
mellansedimenteringen tas med blir den hydrauliska uppehéllstiden &nnu léngre for
CAS, 32,2 timmar. Vilken hydraulisk uppehallstid som skall jamf6ras &r inte sjalvklar
eftersom det dr oklart i vilken utstrackning en reduktion sker i mellansedimenteringen.
En annan skillnad var att AGS drevs med biologisk fosforavskiljning vilket inte CAS
gjorde. Det ar oklart om hydrolysen i forsedimenteringen fungerade eftersom koncen-
trationen av 16st COD och BOD, i inflodet till CAS och AGS var likvérdiga.

Tabell 6.1

Avloppsvatten-
sammansattning i infléde
och utflode till CAS och
AGS. Resultaten ar fran
provtagningsperioden i
november 2020 (n = 3, utom
for CAS n = 2). Parametrarna
ar uttryckta som
medelvarde samt min- och
max-varden inom parentes.

Parameter Infléde [mg L] Utfléde [mg L]

Bufferttank CAS AGS SBR1 AGS SBR2 CAS
SS 102(92-120) 94 (88-100) 12(5-17) 11(9-12) 12(5-20)
COD 230(200-250) 205 (200-210) 44 (43-45) 42(39-44) 36(36-37)
COD16st® 53(47-58) 63(62-64) 32(30-35) 34(31-37) 30(29-32)
BOD, 81(64-91) 63(52-73) 6(6-7) 6 (5-6) 5(3-6)
BOD, 16st® 17 (12-24) 26 (25-27) <3 <3 <3
Totalfosfor16st 2,1(1,7-4) 0,5(0,2-0,8) 0,06 (0,05-0,08) 0,11 (0,07-0,16) 0,23(0,02-0,52)

PO,3-P

0,74 (0,55-0,89)

0,70(0,67-0,72)

0,03(0,02-0,05)

0,03(0,02-0,05)

0,21(0,06-0,43)

Totalkvave 17,7 (15,0-21,0) 18,5(17,0-20,0) 5,4 (4,1-7,7) 5,3(4,0-6,8) 9,6 (4,8-14,0)
Lost?

NH,~N 16 (13-19) 22,60 0,75(0,36-0,98) 0,47 (0,25-0,76) 0,32(0,15-0,55)
NO,-N n.a. n.a. 3,7(2,4-6,2) 3,9(2,8-5,3) 8,9(3,8-13,0)
NO,-N n.a. n.a. 0,20(0,18-0,22) 0,19(0,18-0,2) 0,16 (0,05-0,32)

aMatt med HACH (n=1).

bFiltrerat genom 0,45 pm (Millipore).
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Parameter Unit AGS SBR1 AGS SBR2 CAS
Slamalder d >30f >30f ~30
Slamkoncentration 2 kg TSS (m?)* 9,3+0,9 8,5+0,7 3,5+0,1
SVI,,/SVi,,? m/g TSS 51/49 50/46 350/166
Temperatur °C 13,1+0,2 13,1+0,2 13,1+0,2
pH - 6,4+0,0 6,20,1 -
BOD/N-kvot 0.98 141
F/M-kvot® kg BOD, (kg TSS d)* 0,020 0,022 0,023
Slambelastning® kg COD (kg TSS d)* 0,057 0,0,062 0,077
Kvéavebelastning® kgN,, (kg TSSd)? 0,005 0,005 0,008
Volymetrisk belastning ° m3(mad)? 2,1+0,1¢ 1,5+0,1
Inkommande fléde m3h? 132,2+7,7 80,7+5,4
Returslamflode m3ht o 155,2
Hydraulisk uppehallstid ° ht 11,4+0,7¢ 16,2+1,1(32,2+2,2)¢

2Mitning fran enstaka prov (n =3).

bBaserat pd kg BOD7, COD and N erhallet per dag dividerat med totala méangden slam i reaktorn.

*Medelvirde for perioden for dagar med provtagning av mikrofororeningar (n =4).

4Varden berdknade baserat pd summan av volymerna for AGS1 och AGS2 och det totala flodet in till AGS1 och AGS2.
¢Vérdet inom parentes inkluderar volymen av CAS och eftersedimentering.

fBerdknat baserat p4 COD-belastning och antagen biomassaproduktion till 0,4-0,6 gCOD(gCOD avskilt).

6.2 Avskiljning av mikrofororeningarianlaggningen

Alla 34 OMF som analyserades kunde detekteras i inkommande avloppsvatten till bade
AGS och CAS (Bilaga, Tabell A2). De hogsta halterna i utgdende avloppsvatten (>1 ug/1)
uppmattes for paracetamol, foljt avibuprofen, naproxen och losartan. Den genomsnitt-
liga méngden avskilt mne av dessa var dven storst (Bilaga, Figur A1). De resterande
OMF var i lagre halter (<1pg/1). Koncentrationerna var pa samma niva som tidigare
uppmatts i utgdende avloppsvatten frén aktivslamsystem (Falés et al., 2013; Verlicchi
et al., 2012). I utgdende vatten var halterna <1 pg/1 férutom for metoprolol.
Avskiljningen, angett som kvarvarande fraktion efter reningssteget, av de olika indi-
viduella mikrofoéroreningarnaiCAS och AGS visasiFigur 6.1. Med undantag for bisfenol
A, berdknades kvarvarande fraktion endast for likemedlen. Med avskiljning menas hér
alla de mekanismer som kan bidra till att imnen minskar i koncentration; adsorption till
slammet, biologisk nedbrytning, biologisk och abiotisk transformation, och avdrivning.
Avskiljningsgraden varierade stort mellan de olika amnena. De 4mnen som forekom i
hogst koncentration, paracetamol, ibuprofen, och naproxen, avskildes till hég grad i bade
AGS och CAS. Dessa dmnen har visat sig vara lattnedbrytbara (Verlicchi et al., 2012).
Léga kvarvarande fraktioner (£30% av inkommande koncentration) i utflodet fanns
dven av estron, ketoconazole, och bisphenol A. CAS avskilde dven losartan, methotrex-
ate, sertraline, sulfamethoxazole och atenolol till 1aga kvarvarande fraktioner (<30%
av inkommande koncentration), medan for AGS var de kvarvarande fraktionerna av
dessa &mnen medelh6g (30-70% av inkommande koncentration). P4 samma sétt hade
flera &mnen medelhog kvarvarande fraktion i CAS jamfort med AGS dar fler amnen
aterfannsihogre koncentrationeriutgdende vatten och dessa imnen kan darfor betrak-
tas som mer svéravskiljbara eller inte alls (>75% kvarvarande fraktion). Dessutom var
négra dmnen (tramadol, clarithromycin, carbamazepine, propraolol och fluconazole)
svaravskiljbara i bAde CAS och AGS. Lig eller negativ avskiljning for dessa &mnen har
rapporterats i tidigare studier, vilket tyder pd att de ar persistenta i den biologiska pro-
cessen (Ashfaq et al., 2017; Falés et al., 2012; Leiviska and Risteeld, 2022; Peng et al.,
2012). For vissa amnen var koncentrationerna hogre i utgdende avloppsvatten jaAmf{ort
med ingdende. Negativ avskiljning kan bero pa desorption av mikroféroreningarna fran
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slammet, transformering till 1ikemedelskonjugat (dvs dtergéng till moderféreningen
efter transformation), och osdkerheterianalyser och i provtagningen. Koncentrationen
avfluconazole dndrades inte under reningsprocessen vilket ar i linje med tidigare studier
(Lindberg et al., 2010; Peng et al., 2012).

De laga kvarvarande halterna av ciprofloxacin, ketoconazole och sertraline kan for-
klaras med att de adsorberas latt till slammet (Lajeunesse et al., 2012; Lindberg et al.,
2010; Lindberg et al., 2006; Peng et al., 2012).

Ett hormonamne detekterades i denna studie, det naturliga hormonet estron (E1, pa
svenska 6stron eller 6strogen). Kvarvarande fraktion av estron var avsevart hogre i AGS
dn i CAS. Estron och estradiol (E2, 6stradiol), som ocksa dr ett naturligt hormon, bryts
ner relativt snabbt i avloppsreningsverk (Ternes et al., 1999). I satsvisa experiment har
man sett att estradiol oxideras till estron inom loppet av ndgra timmar, varefter estron
bryts ner under flera timmar. Det syntetiska hormonadmnet 17a-ethinylestradiol (EE2)
bryts ddremot langsammare och det kan ta flera dagar. Bdde E2 och EE2 analyserades i
den har studien men kunde inte detekteras och togs darfor inte med i analysen. Tidigare
studier har visat pa >90% avskiljning av estron i aktivt slam och nigot ligre reduktion
in biofilmsystem (ca 70-80%) (Joss et al., 2004). Aven i konstruerade vitmarker har
man sett en reduktion, om dn varierande, av estron (Vymazal et al., 2015). I en sydaf-
rikansk studie, visade det sig att fastian estron och estradiol avskildes till hégre grad an
17a-ethinylestradiol, sa bidrog de mer till utslapp av hormonstérande &mnen eftersom
koncentrationen iinkommande avloppsvatten var ca fyra ganger hogre (Manickum and
John, 2014).

For alla OMF utom bisfenol A var den kvarvarande fraktionen hogre for AGS jamfort
med CAS. Den lagre avskiljningsgraden i AGS kan bero pa flera saker. Eftersom de bada
anldggningarna drevs parallellt och tog emot samma sammansattning pa avloppsvatt-
net (med den skillnaden att avloppsvattnet in till AGS f6r-hydrolyserades men ingen
forhojd koncentration av 16st COD kunde uppmitas), torde det i sig inte vara en for-
klaring. De tvé parallella processerna hade dock skillnader i driftparametrar som kan
forklara skillnaden i avskiljning av OMF mellan CAS och AGS. Skillnader i mikrobiell
sammansattning och metabolisk aktivitet har visat sig paverka nedbrytningen av OMF
(Johnsonetal., 2015). En hog koncentration av aktiv biomassa borde darfor gynna ned-
brytningen av OMF. I AGS-reaktorerna var biomassakoncentrationen avsevirt hogre
dn i CAS, vilket borde ha gynnat avskiljningen av OMF, vilket inte var fallet. Eftersom
granulerna &r en typ av tjock biofilm, vilket leder till stort diffusionsmotstand, ar det
svart att avgora andelen aktiv biomassa. Aktivslamflockar &r mindre och har dessutom
storre specifik yta i relation till volymen och kan darfoér ha en mindre andel inaktiv bio-
massa. Mikroskoperingen av biomassan visade att det flockuldra slammet i AGS bestod
av smé flockar av enhetlig storlek medan granulerna varierade i storlek, frén 0,2 pum till
>4 mm i diameter.

Dessutom drevs de tva systemen med olika hydraulisk uppehallstid (Tabell 6.2).
CAS hade ca 50 % langre HRT vilket gjorde att kontakttiden mellan avloppsvatten och
biomassa blev langre vilket gav mer tid for avskiljning av mikroféroreningar. Om den
hydrauliska uppehéllstiden for mellansedimenteringen dessutom tas med blir den
hydrauliska uppehallstiden mer &n dubbelt s lang. Detta kan bidra till avskiljningen
om det finns kinetiska begransningar. Den s.k. food-to-microorganism ratio (F/M) var
likvardig for CAS (0,023 kg BOD, (kg TSS d)*) jamfort med AGS (0,020-0,022 kg BOD,
(kg TSS d)*). Enligt tidigare tidigare studier skulle en 1ag F/M-kvot kunna leda till en
forbattrad nedbrytning av OMF (Gallardo-Altamirano et al., 2018; Petrie et al., 2014).
En lagre organisk belastning betyder substratbegransning, vilket skulle kunna gynna
nedbrytningen av mindre assimilerbara kolkéllor. I detta fall var F/M ganska lika i de
béada systemen men troligtvis dr det brist pa kolkilla i CAS eftersom det finns en stor
anoxisk volym efter den luftade zonen. I AGS har biomassan en storre andel lagrat kol
som mikroorganismerna kan anvidnda pa slutet av den luftade fasen. Detta kopplat
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till den lingre hydrauliska uppehéllstiden kan forklara den hogre avskiljningen i CAS.
Generellt sett var dock F/M mycket 1ag for badde CAS och AGS. AGS-processen drivs
som en SBR med en samtidig fyllnad och dekantering, medan CAS-processen drivs som
en kontinuerlig process med bade for- och efterdenitrifikation. Alternerande aeroba/
anoxiska forhallanden i reaktorn kan paverka avskiljningen av OMF positivt (Falas et
al., 2016).

Figur 6.1

Kvarvarande fraktioner
av OMF efter aktivt slam
(CAS) och granulart
aktivt slam (AGS). Alla
kvarvarande fraktioner

ar relativt inkommande
koncentrationer till
respektive process.
Standardavvikelser anges
for replikata matningar
(n=4). Alla koncentrationer
med varden under
kvantifieringsgrans (LOQ,
limit of quantification)
rapporteras som halva
vardet fér LOQ.

Adsorption dr en process som styrs av massoverforingen fran viatskan till ytan av biomas-
san och darfor ar den tillgangliga ytan viktig. Den specifika ytan dr storre for en mindre
volym om man antar en sfarisk partikel med homogen densitet. For aktivt slam har en
specifik yta pa 40-140 m? g VSS rapporterats (Smith and Coackley, 1983) vilket kan
jamforas med 10 m? g* VSS for granuler (Zheng et al., 2005). Eftersom koncentrationen
avbiomassa var ca 2,5 gdnger hogre i AGS-reaktorerna jaimfort med CAS kan det till viss
del kompensera for den mindre ytan. For de OMF som adsorberas litt till slammet (dvs
ciprofloxacin, ketoconazol och sertralin) (Svahn och Bjérklund, 2019) var skillnaden i
avskiljningsgrad liten mellan AGS och CAS. Uppskattningar av den specifika ytan dr dock
svart eftersom ytan pa mikrobiella aggregat har en mikro- och makrostruktur som kan
beskrivas med en fraktalgeometri (Wilén et al., 2003). Koncentrationen av OMF varlag
iavloppsvattnet, varfor ytan av biomassan kanske inte ar avgorande for avskiljningen.

6.3 Transformationshastigheter

For att uppskatta andelen biologisk avskiljning av OMF gjordes satsvisa experiment dar
biomassa fran AGS och CAS exponerades for 16 av de OMF som uppmiitts i fullskala.
Forsoken gjordes under aeroba och anoxiska forhéllanden och pagicki 48 timmar. Forsta
ordningens nedbrytningskinetik anpassades till nedbrytningskurvorna och en transfor-
mationshastighetskonstant, k,; , antogs gélla under hela forsoket. For tvd av dmnena,
ketoconazol och sertralin, f6ljde inte nedbrytningen forsta ordningens kinetik och deras
koncentrationer foll avsevirt redan efter 10 minuters inkubering vilket antyder att dessa
amnen adsorberades till biomassan (Bilaga, Tabell A3). Sorption av OMF till aktivt slam
har visat sig vara en snabb process, med en jamvikt som stéllt in sig inom 30 minuter
(Ternes et al., 2004). For alla andra substanser som testades forvantades en begransad
adsorption till slammet (<25%). Den observerade avskiljningen antogs darfor varaihuvud-
sak genom biologiska nedbrytningsprocesser. Nedbrytningshastigheterna var generellt
storre for CAS &n for AGS. De framtagna transformationskonstanterna (kbio) normerade
med biomassakoncentrationen dr sammanstéllda i Tabell 6.3. OMF med l4ga k,, (<0,1
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L g TSS*d") antas vara ldingsamt nedbrytbara. Av de 16 testade OMF, var nagra svarned-
brytbara: carbamazepin, fluconazol, oxazepam, tramadol och venlafaxin. Liknande resul-
tat har rapporterats i andra studier (Verlicchi et al., 2012; Wolff et al., 2021). OMF med
l3ga transformationshastighetskonstanter (k. <0,04 L gTSS"d") forvéntas spolas ut ur
reningsverket innan transformationen har dgt rum och ddrmed hamna i utgdende vatten.

kb' [lgTSS1d] Tabell 6.3

Substans CAS aerob CAS anoxisk AGS aerob AGS anoxisk Biolc?giska transformations-
hastigheter (kbio)

Naproxen 11,16*+1,55 0,37 +0,09 2,55*+ 0,64 0,08 +0,05 normerade med

Sulfametoxazol | 1,68 +0,91 1,21+0,48 0,72+0,21 0,52+0,12 biomassakoncentrationen
under aeroba och anoxiska

Losartan 0,77+0,24 0,07 £ 0,05 0,18+0,03 0,07 +0,04 f&rhallanden. Det 95-%-

Atenolol 0,51+0,08 0,62+0,13 0,19+0,05 0,56+0,11 iga konfidensintervallet
anges med #.

Metoprolol 0,15+0,02 0,09 +0,05 <0,04 0,13+0,05 Hastighetskonstanter pa

Zolpidem 0,10+0,08 <0,04 0,11+0,08 <0,04 <0,041g TSS'd" motsvarar

Citalopram 0,07 0,09 0,09+0,11 0,09 +0,09 0,13+0,14 dtetjktmsgréns iden har
studien.

Trimetoprim <0,04 0,81+0,26 0,08 +0,05 0,43+0,10

Diklofenak <0,04 <0,04 0,10+0.03 <0,04

Carbamazepin | £0,04 <0,04 <0,04 <0,04

Fluconazol <0,04 <0,04 <0,04 <0,04

Oxazepam <0,04 <0,04 <0,04 <0,04

Tramadol <0,04 <0,04 <0,04 <0,04

Venlafaxin <0,04 <0,04 <0,04 <0,04

Ketoconazol = = = =

Sertraline = = = =

* Avskilt till en koncentration ldgre &n LOQ innan slutet av experimentet. Transformationshastigheten bestimd med
farre datapunkter. Vid avsaknad av varde (-) foljer inte resultaten en forsta ordningens kinetik.

De underliggande mekanismerna for skillnaden i avskiljning av OMF mellan CAS
och AGS ir inte kinda men det kan ha med den mikrobiella sammansittningen och
massoverforingsbegransningar att gora. Mikroorganismerna ar inte jimnt fordelade i
granuler och vissa sitter mer pa ytan &n i de inre delarna (Wilén et al., 2018). Det finns
inga studier som visar var i biomassan som transformationen av OMF #ger rum, i de
yttre delarna av biofilmer eller flockar, i de inre delarna eller i vattenfasen (Joss et al.,
2004). Eftersom granuler har en mycket kompakt struktur kan diffusionen av amnen
fran vattenfasen in till biofilmen varalangsam jamfort med den volymetriska reaktions-
hastigheten (van den Berg et al., 2020). Som ett resultat av detta har det visat sig att
tjockleken pa biofilmen har en viktig paverkan pa sammanséattningen av det mikrobiella
sambhillet och ddrmed dven pé avskiljningen av OMF (Torresi et al., 2016). Storleken pa
granulerna har visat sig padverka avskiljningen av nérsalter pd grund av massoverforings-
kapaciteten (Li et al., 2019). Dock behovs det mer forskning for att kunna avgora om
det ar diffusionshastigheten eller enzymaktiviteten som ar det hastighetsbestimmande
steget vid transformationen av OMF (Wei et al., 2019).

Ett kontrollexperiment utan aktiv biomassa (endast filtrerat utgdende avlopps-
vatten frén fullskaleanlaggningen) bekréftade att reduktionen av OMF i Tabell 6.3 var
genom biologisk nedbrytning eller transformation och inte genom abiotisk nedbrytning.
Proverna spikades med de olika OMF och for de flesta amnen var halten i vattenfasen
>90% av den ursprungliga, med undantag for atenolol dir endast 73% &aterfanns i
vattenfasen efter forsokets slut (Tabell 6.4). For diklofenak och naproxen var koncen-
trationerna hogre vid forsokets slut jamfort med den initiala koncentrationen.
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Retentioni filtrerat utgdende avloppsvatten [%]

Substans i1h 6h 12h 24h 48h
Atenolol 96 92 48 82 73

Carbamazepin 100 100 90 106 103
Citalopram 100 103 103 104 105
Diclofenac* 91 92 121 133 179
Fluconazol 101 103 86 104 103
Losartan 99 101 102 106 103
Metoprolol 99 100 91 107 106
Naproxen* 101 108 106 103 120
Oxazepam 97 100 97 102 100
Sertralin 97 100 97 102 100
Sulfamethoxazol 101 103 80 106 104
Tramadol 100 103 91 107 104
Trimethoprim 100 102 92 104 101
Venlafaxin 101 109 96 111 108

6.4 Inverkan av aerobaoch anoxiskaforhallanden

Transformationspotentialen testades vid olika redoxforhéllanden. Resultaten visar att
narvaro av olika elektronmottagare, dvs syre och nitrat, paverkade nedbrytningshas-
tigheten av de olika ladkemedlen (Tabell 6.3). Nedbrytningshastigheten for losartan,
naproxen, sulfamethoxazole och zolpidem och var hégre for bdde biomassa frén CAS
och AGS vid aeroba forhallanden jamfort med anoxiska vilket &r i linje med tidigare
observationer (Edefell et al., 2021; Falas et al., 2013; Suarez et al., 2010). Ett dmne,
diklofenak, hade en snabbare avskiljning med biomassa fran AGS medan knappt nigon
avskiljning skedde med biomassa fran CAS. Biofilm frin MBBR-system har tidigare visat
sig avskilja diklofenak med hogre hastighet jamfort med aktivt slam (Falés et al., 2013;
Jewell etal., 2016b; Wolff et al., 2021). Vid anoxiska forhallanden avskildes atenolol, och
trimetoprim snabbare jimfort med i ndrvaro av syre med biomassa fran bade CAS och
AGS (skillnad ik, >0,04 LgTSS*d") (Figur 6.2).1tidigare studier har trimetoprim visat
sig brytas ner snabbare vid anoxiska forhéllanden och d& denitrifikation sker jAmf{ort
med aeroba forhallanden (Falés et al., 2013). I en annan studie bréts dock trimetoprim
ner snabbare vid aeroba forhéllanden (Stadler et al., 2015). For aterstiende OMF var
de berdknade k ,_likviardiga. Metoprolol bréts ner snabbare under anoxiska forhéllan-
den endast med slam fran AGS, men nedbrytningen var snabbare for CAS vid aeroba
forhéllanden. Betablockerarna atenolol och metoprolol visade varierande kinslighet
for redoxforhallandena. Metoprolol har en liknande kemisk struktur som atenolol men
uppvisade olika nedbrytningsegenskaper. Metoprolol innehaller en eter-grupp samt en
alkohol (tvaelektrondonerande grupper) medan atenolol endast innehaller en alkohol
(elektrondonerande grupp) samt en amid (elektrontagande grupp). Denna egenskap
gor atenolol kinslig for transformation genom en reducerande mekanism (Rattier et al.,
2014). For detta &mne var det liten skillnad mellan avskiljning vid aeroba och anoxiska
forhallanden for CAS men dér avskiljningshastigheten per g slam var nagot lagre for
AGSvid oxiska férhallanden. Atenolol harilabbstudier visat sig brytas ner under aeroba
forhallanden (Helbling et al., 2012).

Trimetoprim har tidigare visat sig kunna brytas ner vid alla redoxférhéllan-
den men olika resultat har observerats angaende transformationshastigheter. Hogre
transformationshastigheter har observerats for trimtoprim under anoxiska férhallan-
den jaimfort med aeroba (Falés et al., 2013), medan andra studier har visat att hogre
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nedbrytningshastighet uppmétts vid aeroba férhallanden (Stadler et al., 2015). En posi-
tiv effekt av nitrifikation har ocksé observerats (Fernandez-Fontaina et al., 2012). Olika
resultat kan uppnas eftersom olika koncentration avamnet anvants (Jewell et al., 2016a).
Sulfametoxazol transformerades under bade aeroba och anoxiska forhéllanden vilket
stimmer 6verens med tidigare studier (Stadler et al., 2015).

De berdknade transformationshastighetskonstanterna visade sig att de beror
av bdde nédrvaron av syre eller nitrat men dven av typen av biomassa som anvénts vid
forsoken, i detta fall frdn CAS och AGS.

6.5 Mikrobiell analys

Prover for den mikrobiella kartldggningen togs bade innan (september) och efter (janu-
ari och februari) den aktuella provtagningsperioden for att fa en bild av variationen i
sammansittning mellan proverna 6ver tid. I biomassan fran AGS var diversiteten (dvs
artrikedomen) pa genklustren storre (9+6%) &dn i CAS (p<0.05, ANOVA and Tukey’s
HSD, n=4), men det var ingen statistisk skillnad mellan proverna fran de tvd AGS-
reaktorerna (Figur 6.3a). Skillnaden i mikrobiell ssmmansattning mellan proverna illus-
treras med multidimensionell skalning i Figur 6.3b. Punkter som ligger néra varandra
ifiguren har liknande sammansittning av genkluster. Det fanns en signifikant skillnad
i mikrobiell sammansattning AGS och CAS (p<0.01, Permanova). En arstidseffekt kan
ocksa ses da prover tagna i november och september grupperar sig bade i AGS och CAS
skilt frin proverna tagnaijanuari och februari. Det férekom en tydlig separering utefter
den forsta principal-koordinaten f6r prover frin AGS och CAS. Biomassatyp forklarade
hela 75,6% av olikheterna mellan proven (Figur 6.3b, separeringen i x-led). Detta kan
forklaras av skillnaderi processbetingelser samt strukturen (storlek, mikro-nischer med
olika redoxférhallanden) hos de biologiska aggregaten mellan CAS och AGS. Det fanns
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Avskiljningen av atenolol,
naproxen och trimethoprim
vid aeroba (oxiska) och
anoxiska forhallanden.

Den logaritmerade
koncentrationen (K) ar
plottad som funktion av
tiden.
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dven en skillnad mellan prover tagna i september och november jamfort med januari
och februari (utgjorde 7,9% av variansen, Figur 6.3b, separeringen i y-led), vilket tyder
pé en omvandling av biomassan (sett som skillnader i genklustersammanséttning) nar
arstiden gar fran host till en kallare vinter.

De mest vanligt forekommande taxonomiska tillhorigheter till de identifierade
generna visas i Figur 6.4. Actinobacteria, Proteobacteria, Nitrospirae och Bacteroidetes
var de fyla som dominerade i bdde CAS och AGS. I CAS var Chloroflexi den vanligast
forekommande. Vid denna hégre taxonomiska niva har liknande resultat rapporterats
fran studier av diverse avloppsreningsverk (Cydzik-Kwiatkowska and Zielinska, 2016;
Yu and Zhang, 2012).

De vanligast forekommande sldktena av mikroorganismer i biomassan var
bakterier som ansvarar for fosforavskiljningen i processen, t.ex. Candidatus Microthrix,
Dechloromonas, Candidatus Accumulibacter, samt for kvaveavskiljningen, t.ex.
Nitrospira, Rhodoferax, Candidatus Nitrotoga, Sulfuritalea, och COD-nedbrytningen,
t.ex Rubrivivax (Albertsen et al., 2016; Cydzik-Kwiatkowska and Zielinska, 2016; Li
et al., 2020; Yu and Zhang, 2012). Glykogenackumulerande mikroorganismer (GAO),
tex Propionivibrio var ocksa vanliga i bide CAS och AGS med en vikande trend under
de kalla manaderna. En annan GAO, Candidatus Competibacter var vanligast i AGS.
Slaktet Flavobacterium, som visat sig frimja granulbildning genom att den producerar
extracelluldra polymerer (EPS) (Simonsen Dueholm et al. 2021) fanns i bdde CAS och
AGS, men nagot storre mangd i AGS.

RESULTAT OCH DISKUSSION

Figur 6.3
Genklusterdiversitet
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Figur 6.4
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Jamfort med AGS, inneholl CAS en stérre andel filamentiosa mikroorganismer, som t.ex.
Candidatus Microthrix, vilken ar kiand for att skapa s.k. bulkslam eller slamsvillning
(Simonsen Dueholm et al., 2021). En annan vanligt forekommande mikroorganism i
CAS var Candidatus Promineofilum (Speirs et al., 2019). Nitrospira, en nitritoxide-
rande bakterie var vanligt férekommande i CAS och utgjorde 5,1-9,1% av den totala
mangden mikroorganismer (Spasov et al., 2020). Forekomsten var betydligt lagre i AGS
(0,7-2,2%). I en studie har en positiv koppling mellan forekomsten av Nitrospira och
avskiljning av vissa OMF pavisats (Wolff et al., 2021). En annan vanligt forekommande
nitritoxiderande mikroorganism i kallare klimat, Candidatus Nitrotoga (Spieck et al.,
2021) fanns i AGS-biomassan men knappast i CAS. Mikroorganismer som lagar kol
i sina celler sdsom Dechloromonas, Candidatus Accumulibacter, Propioivibrio, och
Candidatus Competibacter var mer forekommande i AGS dn i CAS.

Hur effektivt OMF kan avskiljas i den biologiska reningsprocessen tros bero bade pa
processbetingelserna samt sammansattningen pa det mikrobiella samhillet (Helbling
et al., 2015; Wollff et al., 2018). Mycket forskning kravs dock for att 6ka forstéelsen for
hur olika grupper av mikroorganismer inverkar p& nedbrytningen av OMF. For vissa
sliakten sdsom Acidobacter, Nitrospira, och Rhizomicrobium har en koppling mellan
forekomst och nedbrytningshastighet av vissa OMF rapporterats (Wolff et al., 2021).
Aven laga forekomster av vissa grupper av mikroorganismer tros kunna paverka ned-
brytningen av vissa OMF (Escola Casas et al., 2017).

Den hir studien visar att den mikrobiella ssmmansittningen mellan AGS och CAS
ar olika. Mikroorganismer som kan lagra organiskt kol var mer vanligt forekommande
i AGS 4dn i CAS, medan CAS a andra sidan inneholl mer filamentiésa mikroorganis-
mer (Candidatus Microthrix) samt kviveomséttande mikroorganismer (Nitrospira).
Resultaten visade dven att den mikrobiella artrikedomen (diversitet) var hogrei AGS an
i CAS. Taxonomisk och funktionella diversitet har i flera studier visat sig vara relaterat
till formégan att omvandla vissa OMF pa biologisk vig (Johnson et al., 2015; Stadler
and Love, 2016; Stadler et al., 2018; Torresi et al., 2016). Hypotesen ir att ett artrikt
mikrobiellt samhille har storre sannolikhet att innehélla arter som kan bryta ner OMF
via olika enzymatiska reaktioner (Stadler et al., 2018; Wolffet al., 2018). I den har studien
kunde viinte se detta monster och det leder till frigan om det verkligen dr den mikrobiella
diversiteten som ar viktig eller om andra parametrar sisom biomassakoncentration eller
massoverforingsbegransningar som avgor nedbrytningshastigheten.

RESULTAT OCH DISKUSSION

31



7 Slutsatser

Resultaten fran den hir studien visar att avskiljningen av organiska mikrofororeningar
(OMF)ibiologiska system beror pd egenskaperna hos &mnena, redoxférhallandena och
typen av biomassa. Féljande observationer fran studien gjordes:

e Ien anldggning med parallell rening med aktivt slam och AGS var avskiljningen av
OMF hogre for CAS.

e Hogre avskiljningshastigheter av OMF uppnéaddes i satsvisa labbforsk med bio-
massa fran aktivt slam i jaimforelse med biomassa fran AGS. Ett undantag var dock
diklofenak som avskildes battre med granuler.

e Aeroba och anoxiska forhéllanden paverkade avskiljningen av OMF. For de flesta
amnen skedde omvandlingen snabbare vid aeroba forhéllanden jamfort med
anoxiska.

e AGSochCAShadeolikamikrobiellsammansittningdiar AGS domineradesavmikroor-
ganismer som kan lagra organiskt kol s& som Dechloromonas, Ca. Accumulibacter,
Propionivibrio, och Ca Competibacter, medan CAS dominerades av filamentiosa
mikroorganismer sa som Ca. Microthrix och kviveomséttande Nitrospira.

e Trots att AGS uppvisade en lidgre avskiljning av OMF, hade biomassan en hogre
diversitet jamfort med CAS, vilket borde leda till en hogre funktionell diversitet.
Andra faktorer s som exponering av OMF {or biomassan eller massoverforingsbe-
gransningar, kan ha spelat en storre roll vid avskiljning av de undersokta Amnena.

I den har studien maittes avskiljningen av OMF endast under den kalla vinterperioden.
Biomassans sammanséttning och aktivitet dr da annorlunda jamfért med p4 sommar-
halvaret. For att kunna dra slutsatser om skillnader i avskiljningsférmaga hos CAS och
AGS bor métningar darfor dven goras under den varma érstiden och dessutom vid flera
tidpunkter under aret. Andra skillnader var att den hydrauliska uppehallstiden samt
koncentrationen av biomassa var olika for de tvd systemen, nigot som troligen kan
paverka resultaten. En annan parameter som kan ha paverkat resultatet ar att det inkom-
mande avloppsvattnet hade nagot olika karaktér dir hydrolys skedde pé en storre del
av det inkommande avloppsvattnet till AGS. En storre andel lattnedbrytbart organiskt
material kan ha paverkat avskiljningen av ldkemedel.
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Bilaga A Tabeller och figurer

Amne Beskrivning

Acetamiprid Insekticid
Atenolol Betablockerare
Azitromycin Makrolid antibiotika

Benzotriazol

Korrosionshammare

Bisphenol A

Plasticid

Carbamazepin

Antiepileptiskt

Ciprofloxacin

Fluorkonolog antibiotika

Citalopram

Antidepressivt

Claritromycin

Antibiotika

Diklofenak Icke steroid anti-inflammatoriskt
Erytromycin Antibiotika

Estron Kvinnligt kbnshormon
Fluconazol Antisvamp

Furosemid Blodtryckssankande
Hydrochlorotiazide Vatskedrivande

Ibuprofen Icke steroid anti-inflammatorisk
Imidacloprid Insekticid

Irbesartan Blodtryckssankande
Ketoconazol Antisvamp

Losartan Blodtryckssankande
Metotrexat Cytostatika

Metoprolol Betablockerare

Naproxen Icke-steroid antiinflammatorisk
Oxazepam Angestdémpande

Paracetamol Febernedsattande
Perfluoroktansufonsyra Ytaktivt

Perfluoroktansyra Ytaktivt

Propranolol Betablockerare

Sertraline Antidepressivt

Sulfameoxazol Antibiotika

Tramadol Smartstillande
Trimetoprim Antibiotika
Venlafaxine Antidepressivt
Zolpidem Sémnmedel

BIOLOGISK RENING AV ORGANISKA MIKROFORORENINGAR

Tabell A1

Organiska mikroféroreningar
(OMF) som analyserats i den
héar studien.
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Infléde [ng1?] Utflode [ng1]

Amne CAS AGS CAS AGS
Acetamiprid 0.4 (0.4) 0.3 (0.3) 0.4 (0.3) 0.3 (0.4)
Atenolol 380.5 (122.8) 344.9 (70.7) 112.2 (34.4) 166.7 (26.0)
Azitromycin 338.0 (232.6) 249.4 (100.1) 110.4 (45.6) 148.8 (85.0)
Benzotriazol 174.8 (33.4) 150.4 (23.6) 79.9 (16.5) 140.7 (14.2)
Bisphenol A 213.9 (24.1) 233.5 (47.9) 44.0 (15.2) 10.1 (0.4)
Carbamazepin 223.9 (62.3) 165.4 (32.0) 184.4 (62.9) 196.4 (56.1)
Ciprofloxacin 296.2 (142.5) 250.2 (75.0) 73.6 (25.6) 76.8 (7.3)
Citalopram 194.8 (36.9) 174.6 9.1) 132.9 (23.3) 164.2 (24.6)
Claritromycin 73.8 (45.2) 75.3 (51.1) 46.8 (19.6) 66.0 (39.6)
Diklofenak 628.4 (95.1) 501.8 (48.3) 477.1 (205.5) 454.8 (166.9)
Erytromycin 5.5 (7.1) 5.4 (5.9) 3.6 (4.0) 1.6 (1.9
Estron 471 6.1) 35.1 (3.1) <L0Q=0.2 104 (4.0)
Fluconazol 17.7 (4.7) 16.0 (8.1) 15.5 (2.6) 19.2 (5.3)
Furosemid 788.7 (181.4) 684.6 (87.7) 490.1 (141.6) 551.7 (85.0)
Hydrochlorotiazide 128.6 (34.2) 104.7 (11.4) 124.3 (39.2) 145.5 (33.4)
Ibuprofen 5728.2 (979.7) 4829.1 (800.6) <LOQ =100 53.9 (34.8)
Imidacloprid 1.3 (0.3) 1.7 (0.5) 1.5 (0.3) 1.8 (0.4)
Irbesartan 250.4 (41.4) 199.7 (7.6) 181.8 (63.7) 222.2 (27.8)
Ketoconazol 185.2 (79.1) 200.2 (47.1) 9.9 (4.5) 124 (3.9)
Losartan 1495.4 (243.3) 1253.3 (85.6) 240.8 (98.0) 540.4 (87.7)
Metotrexat 55! (2.7) 3.7 (1.4) <LOQ=2 <LOQ=2
Metoprolol 918.6 (182.9) 757.2 (83.4) 696.8 (222.6) 857.0 (168.6)
Naproxen 4685.9 (519.9) 4139.7 (351.0) 147.5 (13.6) 232.7 (65.1)
Oxazepam 174.9 (33.2) 146.3 (18.5) 132.4 (47.4) 158.9 (40.7)
Paracetamol 31697.7 (3524.6) 25196.2 (3014.7) 20.9 9.7 478.5 (272.1)
Perfluoroktansufonsyra 3.0 0.1) 2.4 (0.9 4.1 0.7 3.2 0.2)
Perfluoroktansyra 7.1 (0.5) 5.9 (1.1) 3.3 (0.8) 1.8 (0.5
Propranolol 28.0 (6.0) 24.4 (1.9) 23.1 (5.3) 26.3 (4.4)
Sertraline 122.0 (39.5) 113.5 (17.7) 31.0 (21.9) 36.3 (6.3)
Sulfameoxazol 74.0 (34.2) 53.0 (18.3) 215 (10.5) 21.3 (10.7)
Tramadol 461.5 (137.9) 350.6 (58.4) 366.8 (144.8) 446.9 (100.8)
Trimetoprim 72.3 (23.8) 425 (21.7) 61.7 (7.8) 52.6 (13.0)
Venlafaxine 372.0 (70.9) 275.3 (24.3) 313.2 (92.7) 337.9 (69.6)
Zolpidem 3.1 (0.9) 1.7 (1.0) 26 (0.3) 2.0 (0.5)
Tabell A2

Sammanstélining av
koncentrationer av undersokta
OMF i infléde och utfléde fran
AGS och CAS. Amne som var
icke detekterbara eller under
detektionsgransen ar markerade
som <LOQ. Vardenainom
parentes ar standardavvikelsen
(n=4). Likemedelssubstanser ar
markerade med fet stil.
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Amne Anvindningsomrade

Atenolol

Betablockerare

Carbamazepin

Antiepileptiskt

Citalopram Antidepressivt

Diklofenak Icke-steroid antiinflammatorisk
Fluconazol Antisvamp

Ketoconazol Antisvamp

Losartan Blodtryckssankande
Metoprolol Betablockerare

Naproxen Icke-steroid antiinflammatorisk
Oxazepam Angestdémpande

Sertralin Antidepressivt

Sulfametoxazol Antibiotika

Tramadol

Smartstillande

Trimetoprim

Antibiotika

Venlafaxine

Antidepressivt

Zolpidem

Sémnmedel

Uppskattad
Mediank, avskiljning genom
sorption

Compound [LkgSS1] [LkgSS1] [%]
Atenolol 1.5%,1.6-10%, 359, 64+88" 49.5 13

1.7-1.8,36-50¢,2.7¢,1.2+0.5f, 17+1¢, 1
Carbamazepin 135+39h,<2.71 2.7
Citalopram 2.1-10%,3.2¢ 106.6 24
Diklofenak 3.1-3.2%,<30¢, 16+3f, 118495, 32-78" | 30
Fluconazol 1.3¢ 1.3
Ketoconazol 8.5-1083, 8500 96
Losartan 2.4¢ 2.4 1
Metoprolol <LOQ% 2.1¢ 2.1 1
Naproxen 2.5-2.92,<309,17-35 26 7
Oxazepam 1.1-108,2.1¢, 47+1¢ 47 12
Sertraline 1.7-10%,4.4¢ 8502.2 96
Sulfametoxazol 2.3-2.5%,3.7-10%,<304, 77+60", 8-11' | 30
Tramadol 1.9-10%,2.2¢,13+3¢ 13
Trimethoprim 2.3-2.43,4.2-10%,1.6¢,253+37",25' | 25
Venlafaxin 1.0-10% 100 23
Zolpidem n.a. 0 0

2 Park et al., 2017

¢ Golovko et al., 2021

4 Stevens-Garmon et al., 2011
h Radjenovié et al., 2009

s Wick et al., 2009
¢ Polesel et al., 2015

> Horsing et al., 2011
fTernes et al., 2004

! Fernandez-Fontaina et al., 2013
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Tabell A3

Lista med spikade OMF i
de satsvisa experimenten
samt beskrivning av dess
anvandningsomrade.

Tabell A4
Sorptionskoefficienten,

kd, rapporterad fran
litteraturvarden.
Avskiljningen berdknas som
medianvardet av k, och
biomassakoncentrationen
som anvants i den har
studien. Standardavvikelser
visas som *.
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Figur Al

Genomsnittlig avskild
mangd OMF i CAS och AGS.
Dar ett varde saknas var
avskiljningen antingen noll
eller negativ.
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