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OM LOSSEPLADSPROJEKTET

I Danmark findes mere end 3000 gamle kemikalieaffaldsdepoter og lossepladser, hvoraf mange udggr en trussel
pod grundvandet og dermed ogsd landets vandforsyning og ferske vande. Det offentlige bruger i disse &r flere
hundrede milioner kroner p4 at kortlagge og rydde op efter tidligere &rtiers uhensigtsmessige made at bori-
skaffe affald.

Forsknings- og udviklingsprogrameet "Retablering af grundvand forurenet af perkolat fra gamle lossepladser®,
oftest omtalt som LOSSEPLADSPROJEKTET har til formdl at dokumentere og udvikle metoder til kortlagning,
vurdering og afvargning af grundvandsforurening ved gamle lossepladser. Programmet omfatter 3 delprogrammer:

o Et forskningsprogram, PILOTLOSSEPLADSPROJEKTET, med fokus pd en konkret losseplads omfattende 32 enkelt-
projekter og 4 integrationsprojekter inden for de fire omrdder: hydrogeologi, forureningskemi, matematizke
sodeller og afvargeteknik.

o Et udviklingsprogram, AFVERBE-UDVIKLINGSPROJEKTER, omfattende udviklingsprojekter pa en rakke konkrete
lossepladser, hvor der allerede i medfgr af Depotloven er igangsat afvargning. Udviklingsprojekterne har
iser til formdl at undersgge og demonstrere alternative afvargeteknikker.

o Et informationsprogram, ERFARINGSUDVEKSLINGSPROJEKTET, der via informationsbreve, wmgder, kurser, ekskur-
sioner og udredningsrapporter sgger at fremme informationsudvekslingen mellew forskere, radgivere og admini-
stratorer s&ledes at de indhgstede erfaringer udnyites bedst muligh,

LOSSEPLADSPROJEKTET omfatier, vedrdrende forskningsprogrammet,B danske institutioner:

o Laboratoriet for teknisk Hygieine, Danmarks Tekniske Hgjskole.

o Institut for Strgmningsmekanik og Vandbygning, Danmarks Teknicke Hgjskole.
o Institut for Teknisk Beologi, Danmarks Tekniske Hijckole.

o Afdelingen for Generel Mikrobiclogi, Kgbenhavns Universitet.

o Dansk Hydraulisk Institut, ATV.

o Vandkvalitetsinstituttet, ATV,

o Danearks Geotekniske Institut, ATV,

o Danmarks Geologiske Undersggelse.

I afvergeudviklingsprojekterne og i erfaringsudvekslingsprojektet medvirker endvidere radgivende firmaer og
andre offentlige institutier.

LOSSEPLADSPROJEKTET er pabegyndt i 1987 og financieres af offentlige midler (Miljgstyrelsen, Momsfonden og
EEL.

Til styring af lossepladsprojektet er oprettet et sekretariat pd Laboratoriet for Teknisk Hygiejne, Bygning
115, Danmarks Tekniske Hgjskole, DK-2800 Lyngby.

Rapporter udgivet i forbindelse med LOSSEPLADSPROJEKTET kan s& lange lager haves kgbes hos Statens Informa-
tionstjeneste, Postboks 1103, 1009 Kebenhavn K. Tif.: 01 929228,

Resultater, konklusioner og synspunkter puhlz:ﬂrei i denne rapportzerie er udelukkende de angivne forfat-
teres ansvar og er ikke udtryk .for ﬂﬁmiuvtlligtnas instansers holdning. Ligeledes er angivelse af produkt-
og firmanavne 1kk¢ uﬂ;ggxgjgt ig’p;%ifaggnq fti de hev11}1gende instanser,
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FORORD

Cowiconszult udfgrte i efterdret 1986 for Kgbenhavns Amtskommune et littera-
turstudium vedrgrende muligheder for biologisk oprensning af industrigrun-
den, Mérkhg¢j Bygade 30, Gladsaxe. Dette arbejde blev afrapporteret 1 decem-
ber 1986, som fase 3 af den samlede miljdundersggelse af Mdrkhej Bygade 320.

Litteraturrapporten indeholdt blandt andet en razkke generelle afsnit om
udvalgte stofgruppers biologiske nedbrydelighed og hamwning af nedbrydningen
p.gr.a. hpje stofkoncentrationer. Da Lossepladsprojektet samtidig har haft
planer om en generel udredningsrapport om stoffers nedbrydelighed i jord og
grundvand, var det oplagt at tage udgangspunkt i ovennavnte rapport. Bade
Kgbenhavns Amtskommune og Cowiconsult har vist velvillighed over far idéen,
og narvarende udredningsrapport er resultatet af en udbygning og opdatering

af de vesentligste afsnit i Cowiconsults rapport til Kebenhavns Amtskommune.

Udredningsrapporten omfatter litteratur indsamlet frem til a3pril 1987
omfattende biclogisk nedbrydning af de vasentligste grupper af miljgfremmede
organiske stoffer. Specifikke jordbrugskemikalier, f.eks. opesticider, er
ikke medtaget i udredningen. Litteraturindsamlingen har fokuseret p& biolo-
gisk nedbrydning i jord og grundvand; men har ikke amfattet forhoid i
rodzonen, idet de indsamlede oplysninger primert forventes anvendt i for-

Bindelse med forurening af industrigrunde og ved affaldsdepoter.
Udarbejdelsen af udredningsrapporten har varet styret af en redaktionskomite
bestdende af cand. tech. sac. Peter Rank, Kghenbhavns Amtskemmune, civ.ing.
Erik Hansen, Cowiconsult og civ.ing. Jergen Skaarup, lLossepladsproiektst.
Udredningsrapporten har varet kritisk gennemlast og kammenteret af civ.ing.,
lie.scient. Hans Lakke, Lab. for @kologi aog Miljelare, DTH og cand. =scient.

Bigrn Jensen, Lab. for teknisk Hygiejne, DTH,

For fattere, redaktionskomité samt kritikere takkes for deres verdifulde

bidrag.
DTH, Lyngby, oktober 1987

Thomas H, Christensen
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SAMMENFATNING

I denne rapport er foretaget en litteraturgennemgang af nedbrydel igheden af
en rakke miljgfremmede stoffer. Gennemgangen af litteraturen viser at
omkring nedbrydeligheden af de undersggte miljgfremmede stoffer kan konklu-

deres:

o Langt den overvejende del af de undersgqte organiske forbindelser har
vist 519 letnedbrydelige under aerobe betingelser. Stigende molvagt
ag stigende chlaoreringsdqrad synes hver isar at nedsatte bionedbryde~

ligheden.

0 Under anaergbe forhold er den overvejende del af stafferne svert-
nedbrydelige. Oxygenholdige organiske stoffer synes at have 1idt
hgjere anaercb bionedbrydelighed end oxvgenfri stoffer. Enkelte
stoffer md udfra de tilgangelige data betragtes som persistente under

anaerobe betingelser. Det drejer sig om PAH og chlorbenzener.,

I denne rapport er farst og fremmest fokuseret ps biologisk nedbrydning. Der
er dog 1 mange forsgg ikke skelnet skarpt mellem biclegisk nedbrydning oq
ikke biolpgisk (abiotisk) nedbrydning. 1 enkelte tilfzlde refereres ogsé

abiotiske forseg til sammenligning med biologisk nedbrydning.

Nedbrydeligheden af de gennemgdede organiske forbindelser er sammenfatte:t i
tabel 1. Tabellen skal kun opfattes som en meget grov karakteristik af de
enkelte stoffers nedbrydelighed. Saledes er mange af forsegene udfert wved
20-23 °C sem er vasentligt hgjere end normal dansk grundvandstemperatur p&
8-10 “C.Som det ses, kan der registreres vyderst varierende nedbrydnings-
forhold for de forskellige stoffer. Staffernes nedbrvdeligheder er wvurderet
nar stoffet findes alene. Tilstedevarelsen af andre stoffer kan gndre

nedbrydel igheden.

[ tabel I er ligeledes angivet ved hvilke kancentrationer af staffet, der er
konstateret hamning af mikrobiel aktivitet. Disse resultate- er et sammer-

drag af tabel 1.4 i introduktionsafsnittet.
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Tabel 1 Nedbrydelighed af organiske forbindelser.
Biodegradability of organic compounds.

Aergb Anaerab Hemning af

nedbrydelighed nedbrydelighed nedbrydning

Let Middel Svart Let Middel Svart mg/1™
Alifatiske hydrocarbaoner + + -
Benzen + + 92
Toluen + + 29-200
o-Xylen + + -
m—Xylen + + -
p-xylen + + -
Phenol + + 64-2000
o-Cresol + + + 33-60
m—-Cresal + + 11,4-600
p-Cresol + + 16,5-1000
Naphthalen + + 3,8~-11
Phenanthren + + + 8,8
Pyren + + 0
Benz{aipyren + 0,086
Dichlormethan + + + -
Trichlormethan + + 125
Tetrachlormethan + + 30
1,1,1-Trichlorethan + + 93
Trichlorethen + + E£3
Tetrachlorethen + +
Chlorbenzen + + 2,4~487
1,2-Dichlorbenzen + + 5-13
1,3-Dichlorbenzen + + 3
1.4-Dichiorbenzen + + 5
Hexachlarbenzen + 5-3,6
2,4,53~Trichlorphenol + + + + 153-20
2,4%,6~Trichlorphenol + + -
3,4,5-Trichlorphenol + + -
2,3,4,9-Tetrachlorphenal + + -
2,3,4,6-Tetrachlorphenol + + 7-400
2,3,3,6-Tetrachlorphenol + + -
Pentachlorphenol + + 2.3-2500
2-Nitrophenol + 0.9-300
3-Nitrophenaol + 7=100
4-Nitrophenol + + 4=>1000
2.4-Dinitroptenol c. + 3-119
DEHP + + + -
DorP + -
DBP + + -

** Denne kolonne er et resumé af tabel 1.4 p& side 13 samt de
der er angivet under hvert stof.

e’ - <

oplvsninger,
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Af rapportens introduktien fremgdr at nedbrydeligheden af et miljgfremmed

organisk stof afhanger af en rakke forhold, som kort resumeres nedenfor:

Biologisk nedbrydning af et miljgfremmed stof forudsetter at dette stef kan
indgd i stofskiftet hos en mikroorganisme. Nedbrydeligheden afhanger dels af
stoffets egenskaber (grad af miljgfremmedhed) dels af de mikroorganismer,

der findes under de givne fysisk/kemiske forhold.

Tilvanning af et bioclogisk system +til nedbrydning af et fremmedstof kaldes
adaptation. Adaptation giver ofte anledning til en sdkaldt lag-fase dvs. en
periode af kortere eller langere varighed mellem eksponering for et frem—

medstof og start af nedbrydningen.

De processer, hvorunder nedbrydningen kan foregd, er afhengig af de til-
stedevarende elektronacceptorer (oxidationsmidler). Nedbrydning med 1ilt
kaldes aercb respiration og er den mest effektive. Uden ilt er der tale om
anaerob respiration, der kan foregd med fx nitrat. sulfat eller kuldioxyd
som glektronacceptor. Anéerob respiration kan endelig forega ved fermenta~

tion, hvor organiske stoffer fungerer som elektronacceptorer.

Koncentrationen af aktiv biomasse (antal mikroorganismer/ml) er afggrende
for nedbrydningshastigheden,:idet man som grov tommelfingerregel kan antage
at hastigheden er direkte proportional med antal mikroorganismer per wvolu-

menenhed.

Nedbrydningshastigheden afhenger endvidere af temperatur ng pH samt nerinags-

salte, alternative substrater og biotilgangelighed af det p&gzldende stof.

Hemning af nedbrydningen kan ske ved ekspgnering for heje koncentrationer af

et toxisk stof. Ved hamning %taler man am tre hovedkoncentrationsemrider:
- Toleranceomrade: Her sker ingen hamning. Der kan tvertimod wvare
tale om en stimulering af vaksten som fplge af mikrocrganismernes
oms2tning af det toxiske stof.

- Subletalt omrdde: Her er vaksten delvis hammet

- Letalt omrdde: Koncentrationen er dddelig 5@ omsatningern standser

helt.



Hamning af nedbrydningen ved hgjere stofkoncentrationer er gennemglet for
udvalgte organiske forbindelser, og resultaterne er sammenfattet 1 tabel 1.
Resultaterne stammer i de fleste tilfalde fra laboratorieforsdg med vandige
kulturer. Pa denne made har det varet muligt at sammenligne kemikalierne

indbyrdes.

Det skal bemarkes, at de kancentrationsgranser, hvor der kan konstateres
hamning ber undersdages under realistiske betingelser. Det kan sdledes
tankes, at nedbrydningen kan foregd ved hdjere koncentrationer end de her
angivne, hvis mikroaorganismerne er adapteret til nedbrydning af de pagal-
dende stoffer. Det wodsatte kan ogsd tankes at vare tilfaldet ved f.eks.
blandede forureninger, hvor et stof (f.eks. et tungmetal eller et celledra-

bende stof) kan hamme nedbrydningen af andre staffer.
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ENGLISH SUMMARY

Jensen, §.K.3; Nielsen M.; Riber H. and Skaarup J. (1987): Degradability of
organic contaminants. (120 pages). Lossepladsprojektet, Report Ul, October

1987,

& litterature review on degradability of organic comtaminants have been
accomplished. The review summarizes the litterature up to april 1987 and

focuses on informations pertinent to soil and groundwater contamination.

The review excludes specific agricultural chemicals, e.g. pesticides, and

specific rootzone processes.
From the study the following can bee concluded:

o Most of the investigated compounds were found to bee easily degrad-
able under aercbic conditions. Increasing molecularweight and in-

creasing chlorination seem too decrease the biacdegradeability.

0 Under anaerobic conditions the major part of the compounds are slaowly
degradable. Oxygen containing compounds seem to bee more easily
deqradable than compounds without oxygen. A few of the compounds must
bee considered non-degradeabile under anaerobic canditions. Compounds

in this catagori are polyaromatic hydrocarbons and chlorobenzenes.

The reported degradeability of the investigated compounds is summarized in
Table 1 on page IIl. As can bee seen from the table, the degradability is

gquite variable for the different compounds.

It is apparent from the information available that biodegradability of
xeénobiotic organic compounds depends on a number of comditions which is

summarized below:

Biological degradation of a xencbictic cempound is possible when it can bee
metabaolized by microarganisms. Biodegradability depends partly on the
charateristicts of the compound, partly on the population of microorganisms

under the physical/chemical conditions.
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Biodegradation aften require adaption. Adaption often means a so-called
lag-time i.e. a pericd of varying length between expusure toc the compound

and start of degradation.

The processes of degradation is dependent of avaitability of electronaccep-
tores (oxidative compounds). Degradation with oxygen is called aerobic
respiration and is the most effective process. Without oxygen the respira-
tion is anaerobic and can bee using for example nitrate, sulphate or carbon-
dioxide as elektronacceptor. Anaerchic respiration is alsc possible as

fermentation, where organic matter is the electronacceptor.

The concentration of active bhiomass (number of microorganisms ger mi) is an
important factor for the rate of degradation. As a general rule the rate is
directly proportional with the number of microorganisms per volume, assuming

no other limitations.

- The rate of degradation depends further on temperature and pH together with

nutritions, salts, alternative substrates and availability of the compound.

Inhibition of degradation is possible during exposure te high concentrations
of a toxic compound. Inhibition can bee divided in three main concentration

intervals:

- Tolerance interval: No inhibition, but maybe a stimulation of micro-
bial growth by the compound.
- Gubletal interval: Partly inhibition

— Letal interval: The concentration is deathly and degradation staos.

inhibition of degradation at higher concentrations has been investigated for
most of the compounds and the results are summarized in Table 1. The reculte
originate mostly from laboratory experiments with suspended cultures. In

this way is has been possible to compare the chemicals.

It should bee mentioned that inhibitory levels should be investigated under
realistic conditions. It is possible that degradation can take place at
higher concentrations if microorganisms have beer adapted ta compounds in
question. The opposite can also bee the case, for example in mived pollu-
tions where .a compound (e.g. a heavy metal or a toxic camoound) can inhibit

degradation of other compounds.
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1 INTRODUKTION TIL NEDBRYDELIGHED AF ORGANISKE KEMIKALIER

Denne rapport omhandler nedbrydelighed af en rakke arganiske forbindelser,

som idag er almindeligt forekommende fremmedstoffer i miljget.

I denne introduktion gives en oversigismessig gennemgang af de vasentligste
aspekter for biologisk nedbrydning. De fglgende kapitler 2-10 er tankt som
et opslagskatalog nlr man interesserer sig for detailoplysninger om et eller

flere enkeltstoffer.

Organiske kemikalier i jord ag grundvand kan i princippet nedbrydes biolo~
gisk,idet orgaﬁiske kemikalier under gunstige forhold kan udnyttes i stof-
skiftet hos levende organismer, Mikraoorganismer {hovedsagelig bakterier samt
gar- aog skimmelsvampe) er den mest almindelige gruppe af organismer, der kan

udnytte organiske fremmedstoffer i stofskiftet og dermed nedbryde disse.

Biologisk nedbrydning af et fremmedstof forudsatter, at der findes en
levende organismer, der kan aomsatte stoffet. For hvert trin i en biologisk
proces kraves et enzym, der katalyserer dette trin. Cmsatrningen af et
bestemt stof kraver at den pagaldende organisme kan fremstille de enzymer,

der er nédvendige for hvert trin i nedbrydningen.

Pen hastighed hvormed et givent stof nedbrydes afhanger af en rakke faktorer
(iltforhold, biomasse, pH og naringssalte), hvoraf de vasentligste gennemgds

i denne introduktion til nedbrydelighed.

Nedbrydningen af et organisk fremmedstof kan vare mere eller mindre fuld-
stendig. Ved fuldstandiq eller komélet biaonedbrydelighed fcrstl3s en  total
mineralisering til kuldioxid, vand og andre ugrganiske fcrbindelser. Dette
kan ved laboratorieforsgg f.eks. midles ved udvikling af kuldioxid-gikviva-
lenter. Omsetningen kan ogsd registreres ved at fglge den primere kemiske
omdannelse af et stof (brydning af en debbelthinding, brydning af en arama-
tisk ring, dehalogenering m.v,). Herved fds ikke automatisk gt udtrvk far
staffers komplette bioredbrvdelighed. Et staf med hai primer bisnedbry-
delighed kan oqodt tankes at have lav kampiet Cionedbrydelighed, hvis gt
ellar flere af omsatningsprodukterne er svartnedbrvdelige eller virkar

toksiske over for mikroorganismerne.
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Nedbrydningsveje for et fremmedstof er normalt beskrevet ved nedbrydningen
hos en enkelt art - ofte en bakterie. I mange tilfalde kan alternative
nedbrydningsveje ikke udelukkes, og isar heos svampe synes der at kunne

forekomme nedbrydningsmgnstre, som afviger fra de generelle.

Nedbrydningen er i de fleste tilfalde koncentrationsafhangig, hvilket wvil
sige, at nedbrydningen kan variere ved forskellige kancentrationer af det

forurenende staf.

Primert substrat

Et organisk fremmedstof kan wudg#re det primare substrat nar en mikroorga-

nisme kan udnytte dette stof som eneste kulstof- ag energikilde.

Sekundart substrat

Et sekundart substrat kan ikke udnyttes som eneste kulstofkilde. men sub-
stratet mineraliseres fuldstandigt n8r der er primere substrater tilstede.
Dette kan fx. skyldes, at de ngdvendige enzymer induceres af det primere
substrat. Nedbrydning ved sekundar metabolisme afviger fra co-metabolisme

(se naste afsnit) ved, at det sekundere substrat udnyttes som kulstofkilde.

Co-metabolisme

Co-metabolisme er, ivf., Aamand og Jergensen (1987), ikke pracist defineret i
litteraturen. Ved co-metabalisme skal i denne rapport ferstds aomdannel=se af
et ikke-primert substrat under kravet tilstedevareilse af et primart substrat
eller et andet omsatteligt stof. Den co-metaboliske omsetning kcaver energi,
hvilket er grunden tilt at der kraves tilstedeveralse cg cwmsaining af et
andet substrat. Dette hetyder ogs&, at en co-metabolisk omsatning i en ren
bakteriekultur altid vil danne mellemprodukter da stoffet ikke kan anvendes

som kulstofkilde,
Tilfaldig metabolisme
Tilfeldig metabolisme er nér et ikke-primart substrat omdannes uden ngdven-

dig tilstedevarelise af et primert substrat, Tiifaldig mefabclisme sker nér

de n@dvendige enzymsysiemer er til stede, men uden egrnergifarbrug. Granserne
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mellem sekundar metabolisme, co-metabolisme og tilfaldig metabolisme er i

sagens natur svare at trakke.

Kommensal nedbrydning

I naturlige systemer kan der ofte vare tale om, at forskellige mikroorga-
nismer deltager 1 en koordineret nedbrydning af et organiske fremmedstof.
Dette fenomen kaldes kommensal nedbrydning. Et stof, som ved laboratorie-
forsgg med en renkultur af en bakteriestamme f.eks. viser sig at vere
svartnedbrydeligt, kan i nogle tilfalde vise sig at kunne nedbrydes kam—

mensalt af blandede bakteriepopulationer.

Abiotisk nedbrydning .

Ved abiotisk (dvs. ikke biologisk) nedbrydning forst&s kemisk nedbrvdning.
Ved kemiske processer sker ofte de samme reaktioner, som ved biologisk
nedbrydning. Processerne er blot ikke katalyseret af enzyvmer og derfor
vasentligt langsommeres. De vigtigste kemiske nedbrvdningsprocesser 1 jord-

0g grundvandssammenhang er oxidation, reduktion, hydrolyse cg elimination.

Ved oxidation oxideres stoffet ved at reagere med et iltningsmiddel oftest

ilt (Dz). Herved gges stoffets oxidationstrin, som fx.:
R-CH:B + l/E DE - R""CH@DH

Ved reduktion reduceres stoffet ved at reagere med et reduktionsmiddel.

Herved mindskes stoffets oxidationstrin, som fx.:
R=CH=o=X + Hz —=> R~CHy + X~ + H* hvor X kan vare F, Cl, Br og [

Ved hydrolyse reagerer stoffet med vand og spaltes, Sor eksempel kan uorga=-

niske komponenter sdsom klorid og brintion fraspaltes:
R=Cl + HaQ --> R-0OH + Cl~ + H+

Yed elimination dannes en dobbeltbinding ved at der fraspaltes en komponent

fx. hydrogenkiorid (HC1), der hydrolyseres til klarid og brintian:

R-CHz=CHe=C1  ==> R-C=0Ho + H* + C1-



side 4
1.1. ADAPTATICON 06 LAGFASE

Ved adaptation forstls tilvanning af et biologisk system til nedbrydning af
et givent fremmedstof. Adaptation giver ofte anledning til en lag-fase,
d.v.s. en periode af kortere eller langere varighed mellem mikroorganismer-—
nes eksponering for et fremmedstof og start af nedbrydningen. I forsdg ser
man -ocfte, at mikrogorganismer, der har varet dyrket under tilstedevarelse af
et stof, nedbryder dette hurtigere end mikrnorqaﬁismer af samme type, dyrket

uden ftilstedevarelse af stoffet.

Lagfaser skyldes ofte at de nedvendige enzymer fgrst skal induceres. MNar det
galder fremmedstoffer, kan adaptionen best&8 i at udvikle tolerance mod
stoffets giftvirkning. Her har den enkelte organisme en vis evne til at

tilpasse sigq.

I naturlige systemer som jord, hvor mange ferskellige mikrogrganismer er tijl
stede, medfgrer tilsatning af et fremmedstof typisk, at organismer som er
tolerante overfor stoffet og/eller er i stand til at nedbryde det, formerer
sig pa bekostning af andre organismer. Fgr nedbrydningen kan registreres
kraves, at de "“rigtige" arganismer epformeres til et passende stort antal. I
praksis er denne tilpasning af artssammensatningen givetvis den vigtigste

proces i jordsystemets adaptation.
Tarskelvardi

Ved en tarskelvardi forstds, at nedbrvdning udebliver, n&r koncentrationen

er under en vis tarskelvardi (Alexander 1985, Wilson & McMahb 1983).

MNedbrydningen sker som navnt ved hjalp af enzymer, og mikroorganismer danner
normalt kun de enzymer, de har brug for. Nar de ekspcneres for et nvt
nedbrydeligt stof, skal produktionen af de ngdvendige enzymer fdrst jvark-
sattes (induceres), siafremt disse ikke hgrer til det basale stofskifte
(konstitutive enzymer). Denne induktion forudsatter, at stoffet er eqnet sam
kulstofkilde for aorganismen, eller kan omdannes til et stof, der er det.
Desuden skal stoffet forekomme i s& héj kancentration, at det er meligt =%

oprethalde bakteriernes basale stofskifte.

Tarskelvardier kan nedsattes ved sekundar metabelisme, coc-metabclizme eller

tilfzrldig metabolisme. Tilstedeverelsen af et letomsatteligt subszrat. der
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forgger den mikrobielle aktivitef, er ofte en forudsatning for, at svart-
nedbrydelige stoffer nedbrydes under tarskelvardien (Klint og Hessel-

Andersen {(1987)).

Plasmidoverfegrsel

Naturlig gencoverfgrsel kan spille en rolle far tilvanningen. Mange bakterier
indeholder plasmider, som er smd stykker arvemateriale, der relativt let kan
overferes fra art til art, Plasmider findes frit 1 cellernes cytoplasma,
hvorved de kan replikeres og overfgres uafhangigt af bakteriens gvrige
arveanlag. Tolerance overfor fremmedstoffer og produktion af specielle
enzymer er ofte styret af plasmider., Ved plasmidoverfgrsel kan en bakterie
opnd en ny kombination af egenskaber, som midske setter den i stand til st
nedbryde et fremmedstof. Dette kan vere en forklaring pa, at redbrydningen i

nogle tilfalde starter pludseligt efter en meget lang lag-fase.

1.2 NEDBRYDNINGSPROCESSER OG ELEKTRONACCEPTORER (DXIDATIONSMIDLER)

De tilstedevarende elektronacceptorer er afggrende for hvilke ftvper ned-
brydningsprocesser, der er mulige. Der findes &tre hevedtyper af nedbryd-—
ningsprocesser, nemlig aerob respiration, anaerch resgiration og fermenta-

tion. Alle tre tvper nedbrydning foregdr ved enzymatiske processer.

Ved aerob respiratiaon foregdr nedbrydningen med molekylart ilt (0J=) som
endeliq elektrgnacceptor (oxidationsmiddel). Mikrobiel omsatning af organi-

ske kemikalier sker mest effektivt ved aerohe processer.

Ved anaerpob respiration foregdr nedbrydningen uden ilt. [ stedet anvendes fx
nitrat, sulfat eller kuldioxid som elektronacceptorer under henholdsvis
denitrificerende (nitratreducerende!, sulfatreducerende ag me thanogene
{methanproducerende) forhcld. Nedbrvdning wuden ilt, men med nitrat kaldes

cgsd anoxisk respiration

vVed fermentation, som 0gsd foreqdr under araerobe ‘orheold., fungerazr organi-
ske stoffer som elektronacceptorer. Slutprodukterne ved fermentation er
farskellige lavmolekyla®re organiske staeffer, sam kan videreomsattss vod
anaerob respiration. Under s8kaldt methanogene forhold er  endeprodukterne

COz 2q CH..
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Sammenhangen mellem biologiske nedbrydningsprocesser og redoxforhold fremgdr
af tabel 1.1. Af tabel 1.1 fremgldr endvidere den potentielle energigevinst

ved de forskellige redoxreaktioner. -

Tab.l.l Sammenhang mellem bioclegiske nedbrydningsprocesser og redoxpoten—
tiale. Tabellens data er primart hentet fra Stumm & Margan (1970),
Relationship between biclogical degradation processes and redox-—
potential.

Bislogisk Elsaktron- Redoxproces Redoxpatential Procesenergi

proces acceptor E i mV - _Go~
{(pH = 72 kJ/mol e~

Aerab:

Heterotrof

respiration ilt Ce + 4H™ + 4e— = ZHL0 +810 +78

Anaerob:

Denitri-

fikatiaon nitrat NOa™ + 6H* + Se~ = 1/8Ns + 3Ha0 +7350 +71

Fermen- org.

tation stof (CH=0) + 2H* + 2e— = CHs0OH -180 -17

Sulfat-

reduktion sulfat S04,= + SH* + Be- = H5- + 4H:0 -220 -21

Methan-— kul-

produktion dioxyd €02 + BH* + 8e- = CH, + 2H=0 -240 -24

* Procesenergien er bestemt ved pH=7 og gvrige aktiviteter sat lig med 1
dvs. procesenergien kan skifte fortegn afhangig af de aktuelle aktiviteter.

1ltforhold i jordsystemet

Tilstedevarelsen af ilt er som navnt en betydende faktor for hastigneden af
de mikrobielle nedbrydningsprocesser. Modeleksperimenter med nedbrvdning af
rgolie har f.eks. vist stigende nedbrydningshastighed ved stigende mangder
af tilgengeligt ilt (Jabsan et al. 1972). lltforholdene i jordens vandumat-
tede zone afhanger generelt af .jordbundens struktur og fugtighed. Strukturen
er bestemmende for den potentielle tathed og sterrelse af luftfyldte mikro-
hulrum i jord, mens nedbdr og fordampning hestemmer vandmaetningsgraden af
disse. I rodzonen vil narmalt mere end 10% af porevoluminet vars luftfvldt,
Den umattede zaone vil ofte indeholde vekslende aerobe cg araersbe oamradser,
Jordens vandmettede zone vil derimod I reglen vare anaerct og have iavt

redoxpaotentiale,
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1.3 BIOMASSE OG NEDBRYDNINGSKINETIK

En vigtig faktor for nedbrydningshastigheden er den tilstedevarende biomasse
( antal celler per ml). 1 figur 1.1 er givet en oversigt over, hvordan
startkoncentrationen af et substrat (fremmedstof) og startbiomassen giver

anledning til forskellige nedbrydningskinetikker.

4 ANTAL CELLER /ml

o 0.ORDEN
107 - |
MONOD |
108- {(UDEN |
VAKST)
107 l
1. ORDEN | LOGARITMISK
108 :
5 MONOQOD '
10°- (MED |
VFEKST)I
104 |
I
1034 LOGISTISK |
]
1024 |
] I ] ] |

i i 1
1 10 100 10° 10 10° 105
SUBSTRATKONCENTRATION, ug/l

Fig. 1.1 Resulterends nedbrydningskinetik ved foarskellige starthetingeslser
for substratkoncentration cg celleantal per ml!. Alexander (1985},
Kinetic models as a function of initial concentration and bacterial
cell density. '

De enkelte nedbrydningskinetikker giver anlecrning til farskeilige aedbrud-

ningsforlgh som i1llustreret p8 figur 1.2,
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A RESTKONC. AF SUBSTRAT. %
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-
TIME

Fig.l.2 Nedbrydning af kemikalier efter forskellige kinetiske mcdeller,
.Alexander (1985). Disappearance curves for chemicals that are
mineralized as related to individual kinetic models

I grundvandszonen har man fundet hakterietatheder 28 10%-107 ger gram
tearstof eller m] (Wilson 1983b, 1983b). Bouwer (1552} mener, at 1 grungd-
vandszonen vil nedbrydningshastighederne vaere langsomme og Degranset af de
biologiske reaktioner og ikke af diffusion af substrat eller oprodukter.
Dette btetyder at wved lave kancentrationer vil nredbrvdningshastighedan

approximativt fglge en 1. ordens differsntialligning:

aCrsdt = — k #= X * (C
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hvor  k er en specifik hastighedskonstant for biomassen
X er biomassekoncentrationen

C er koencentrationen af det betragtede stof

Antagelse af batchbetingelser og integration-af avenstdende giver fdlgende

udtryk for halveringstiden:
tise = In2/(k # X)

Bouwer (1982) anfgrer videre, at k far chlorerede benzener er omkring 3 1/mg
celler * dag ved aerobe betingelser og omkring 0,5 1/mg celler * dag ved
anaercbe betingelser. Dette giver anledning til de i tabel 1.3 givne hal-
veringstider for et typisk fremmedstof og typiske koncentrationer i grund-

vandgdszonen,

Tab. 1.3 Halveringstider for nedbrydning efter 1. ordens kinetik scm
funktion af koncentrationen af aktiv biomasse. Bouwer (1982).
Half live in days for degradation fotlowing 1. order kinetics as
function of concentration of active biomass. '

Aeragbe forhold« Methanogene farholde
X X= ti-a tyoe
mg/l antal/mi i dage 1 dage
1 108 0,14 1,39
0,1 107 1,39 i3,9
0,01 10e 13,9 138
0,001 10 139 1400
00,0001 10~ 1400 14000

a) Skpnnet k S 1/mg celler # dag {(Bouwer (1982)) '
b) Skdnnet k 0,3 1/mg celler * dag {(Bouwer (1982))
c) Organisme vagt ansllet ti]l 10—+ g/celle (Wilson (1983c})

Af tabel 1.3 ses, at ved lave crganismetetheder og methanogene fcrbhold kan
et ellers forholdsvis let nedbrydeligt stof opnd halveringstider p8 flere
ar.

1.4 TEMPERATURAFHENGIGHED

De mikrobielle nedbrydningspracesser er sam alle andre enzvmatisks orocesser
starkt afhangige af temperaturen, Mikroogrganismernes enzymsystemer il

narmalt arbejde optimalt ved temperaturer £3 23-40<C (mesqfile
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mikroorganismer), og nedbrydningen af organiske kemikalier vil derfor foregd
mest effektivt ved disse temperaturer (se figur 1.3). Visse mikroorganismer
har dog optimale vaksttemperaturer ved 3-13°C {psychrefile mikroorgénismer)
og andre igen ved 40-60°C (termofile mikroorganismer) (Atlas & Bartha 1981).
Laboratorieundersdgelser af temperaturafhangigheden har vist manglende
nedbrydning ved temperaturer under 4°C og over 40°C (Sherril & Sayler 1980,
Trevors 1982, Crawford & Mohn 1983, Inman et al. 19847).

PROTEIN, mg/l CHLORIDE RELEASE,
\ mM
) A
S0 —4

PROTEIN
40 -
—3
30
—2
20—

CHLORIDE
10

0 I | { i ] 0
15 20 25 30 35 40 45
INCUBATION TEMPERATURE, C°

Fig.1.3. Mikrobiel vakst som funktion af temperaturen. Schraa et al. {(1986).
Protein concentration and chloride release after growth of Alicali-
genes sp. strain AL73 at different incubalbion temoeratures. Grawth
took place in 100-ml tottles with mineral salts medium (low in
chloride) and with an excess of 1,4-DCB. Incubation time was 48 h.
DCB = DiChlarBenzen,

Af figur 1.3 ses at er temperaturen 0¥ O aver eller under den ontimale

temperatur er vaksthastigheden kun en tlendedel af den ooctimale.
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1.5 pH AFHENGIGHED

pH-vardien (minus legaritmen til brintion-aktiviteten) influerer ogs3 pa den
mikrobielle nedbrydning af organiske kemikaller. Mikroorganismer som helhed
taler hverken ekstremt hgje eller ekstremt lave pH-vardier, idet organis-
mernes enzymsystemer gdelazgges (Atlas & Bartha 1981). Endvidere er oplgse-
ligheden og dermed biotilgangelighéden pH~afhangig for stoffer med syre-

base-egenskaber (f.eks. phenoler og carboxylsyrer}.

1.6 NERINGSSALTE

Mikroorganismernes naringssaltbetingelser er afggrende for nedbrydningsha-
stigheden for organiske fremmedstoffer. Tilfeérsel af makronaringsstofferne N
og P gger siavel bakteriel vakst som bakteriel omsatrning af a2rganiske frem—
medstoffer. Gegdskning af arganisk forurenede jorder m& sdledes forventes at
have en Qunstig effekt p& nedbrydningen., Tilsvarende forhold galder for

mikronaringsstoffer.

1.7 BIOTILGENGELIGHED

Biotilgangeligheden - dvs., stoffernes tilgengelighed for biologisk nedbryd-
ning - er i hej grad bestemt af, hvordan stofferne er bundet 1 jorden
{(Parker & Jenkins 1986, Bedient et al. 1984, Carter & Suffet 1983, Wilsan et
al. 1981, Rogers at al.-1980, Kosak et al. 1979). Organiske fremmedstocffer i
jord kan befinde sig oplest 1 jerdvasken sgm frie ioner eller molekyler
eller pad forskellig made vare bundet i jorden. Stofferne kan vare mere eller
mindre lgst adsaorberet til! jordens ler; og humuspartikler. komplevbundne il
humus eller andet organiske materiale og endelig kan de vare opglykondense-
rede eller polymeriserede. Styret af de generslie jordbundsporocesser vil der
til stadighed vare en udveksling af fremmedstofferne mellem de forskellige
puljer 1 jorden. Det er de opleste stoffer, som farmodes at vare direkte
biotilgangelige, mens biotilgangeligheden af bundne stoffer afhangsr af,

hvor fast de er bundet i1 jordens partikulare fase,



side 12
1.8 ALTERNATIVE SUBSTRATER

Et organisk fremmedstof forekommer i naturlige systemer aldrig som eneste
kulstofkilde for mikroorganismer. Der er set eksempler pd, at tilstedeva-—
relsen af alternative substrater kan s&vel stimulere som hazmme nedbrydningen
af et fremmedstof. Stimulering kan f.eks. ske ved, at det alternative
substrat generelt gger mikroorganismernes vakstbetingelser og hermed ogsa
vekstbetingelserne for de mikroorganismer, somer 1} stand til at nedbryde
det pagaldende fremmedstof f.eks. ved co-metabolisme. Nedsat nedbrydning
(hamning) kan f.eks. ske, hvis mikroorganismerne foretrakker det alternative

substrat frem for fremmedstoffet.

1.9 HEMNING AF NEDBRYDNING.

Ved hamning forstas i denne sammenhang farhold, der kan forsinke, nedsatte

eller helt standse den generelle mikrobielle nedbrydning.

Mange farhald kan pavirke den aktuelle mikrobielle nedbrydning af organiske

fremmedstoffer 1 jord. Disse forhold kan groft opdeies i tre gruppers:

- toksiske stofkoncentrationer
- mikroprganismernes adaptationsevne

- ydre miljefaktorer

i denne udredning er hamning ved eksponering for hegie stofkoncentrationer
undersggt. Det er velkendt, at hgje stofkoncentrationer kan virke hammende

pd mikrobiel aktivitet. Hamningen har ofte vist sig koncentrationsafhangig.

I figur 1.4 ses et eksempel pd mikrobiel vakst ved eksoonering for et
fremmedstof. Med et fremmedstaf som eneste kulstofkilde er den mikrobielle
vakst samtidig et udtryk for nedbrydringen af fremmedstoffet. Eksponeringen
kan ske ved tilfgrsel af en enkelt dosis (batchkultur) eller wved kantinuercte

tilfgrsler af stoffer (kemostat- eller perkoleringsforsggl. I tolerance-

[

d

1]

omridet ses ingen hamning af vaksten. Der ksn tvartimod 1 necgle tilfa

vare tale om en stigning i vaksten som fpige af mikroorganismernegs cmsztnin

n

af det pigzldende stof. I det subletale cmride er vaksten delvist hamms

(38

« 0O

o]

gradienten kan vare stejl eller mere udfladet. Hdlere eksponeringer kan vere

letale (dadelige), og herved vil aomsatningen af fremmedstcffet helt standse.
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* MIKROBIEL VAKST,%

100

_ &
SUBLETAL ! LETAL EKSPONERING

0  TOLERANCE

Figur 1.4 Eksempel pd mikrobiel vakst ved eksponering for fremmedstoffer.
Example of microbial growth after exposure to toxic compounds.

Hamning af nedbrydningsaktiviteter ved hgje koncentrationer kan ogsad vise
sig ved forlangelse af lag-fasen, dvs. tiden inden nedbrydningen for alvor
starter. Adaptationstiden har i flere tilfalde vist sig at stige med sti-

gende tilferte stofkoncentrationer.

Endelig kan der observeres hamning af nedbrydningen af fremmedstoffer i
tilfalde, hvor disse forekommer i meget smd&8 koncentrationer, Det skyldes
jvf. afsnit 1.1, at stofferne skal forekomme i bestamie koncentrationer,
sdkaldte tarskelvardier, fgr mikrogrganismerne producerer de enzvmer. der er

ngdvendige for nedbrydningen (Alexander 1985, Wilson & McMach 1983).

I den fglgende gennemgang redeggres for eventuelle hamningsforhold i til-

knytning til de organiske kemikalier, der er gennemgds.

Forskellige mikroorganismer eller forskellige blandede bakteriepopulaticner
kan reagere hgjst ferskelligt over for camme stof, Dette afspeiies tildels i
den sammenfattende tabel 2 pd side VI om hamning af mikrohiel aktivitet. Manm
skal deg her vare opmarksaom pd3, at de refererede undersgaelser alle er
foretaget under labarateriebetingelser, ¢g at forholdene 1 jord eller i

rensningsanlag kan variere meget herfra,
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Tabel 2 Hawning af mikrobiel aktivitet ved forskeilige organismer. Inhibi-

tion of microbial activity for different species.

' NOEC

Cellevaksthamning Haaning af NOEE
P.putida nedhrydning ®' P, fluorescens <’ E.coli Hemning
/1 ag/] Bg/1 ng/l w/1

Alifaticke hydrocarbener
Benzen 9 ingen
Tolaen 29 ingen 30 200
p-Aylen
w1ylen
p-lylen
Phenol 84 ingen 70 +1000 220~-20004°
a-Eresol 33 50 60
n~Cresol 53 40 &0 - {1,4m
p-Crasol 30 JE0G0 16,3+’
Naphthalen 3,8-147
Phenanthres ingen 8,87
Fyren 10 stimulerende?’
Benzialpyren . 0,067
Trichlorsethan 185 ingen
Tetrachlorsethan 30 ingen
{,i,1-trichlorethan 93 ingen
Trichlorethylen 3 ingen
Chlorbenzen 17 ingen 23,4487
1,2-Dichlorbenzen 15 5
{,3-Dichlorbenzen 3
1,4-Bichlorbenzen 3
Hexachlorbenzen 3 3,6
2,4,3-Trichlorphenol {5-20%?
2,4,6-Trichlorphenol ingen
3:%,3-Trichlorphenol
2,3,4,5-Tetrachlorphenoi
2,3,4,6-Tetrachlorphenel T-4001?
2,3,5,6-Tetrachlorphensl
Pentachiorphensl ingen 2,3-25000°
2-Nitrophenol 0,9 ingen 24 360
3-Nitrophensl 7 20 100
4-Nitrophenol 4 ingen 26 >1000
2,4~Dinitrophencl 113 ingen 3 100
DEHP ingen
nop ingen
DBP ingen

a) Hamning af cellevakst 1

Verdierne 1

denne

kolonne

angiver
vakstmediet. Efter Bringmann & Kuhn 1980 ag 1976.

initiale

batchkulturer af bakterien Pseudomonas putida.

totalkoncentrationer i
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b) Hamning af stoffets egen nedbrydning i batchkulturer med blandet bakte-
riepopulation. Stofferne er blevet undersggt ved henholdsvis 5 og 10
mg/l som initial totalkoncentration i vakstmediet. "Ingen” angiver, at
der ikke er konstateret hamning ved disse koncentrationer. Efter Tabak
et al. 1981.

€) Hamning af glucoseomsatningen hos henholdsvis Pseudomonas fluorescens og
Eschericia coli. NOEC (no gbservable effect concentration) angiver den
hajeste koncentration i batchkulturen, hveor der ikke kan konstateres
hamning i glucoseomsatningen. Efter Bringmann & Kuhn 1980.

d) BODs (biologisk iltforbrug over S5 dggn) milt ved podning med phenol-
adadapteret spildevand. Efter Verschueren 1983. '

2) Koncentration, hvorved der sker en 75% reduktion i nitrifikationen i
adapteret aktiveret slam. Efter Verschueren 1983,

f) Hamning af cellevakst 1 batchkultur med enten Serratia marinarubra

eller Vibrio parahaemolyticus. Vardierne i denne kolonne angiver initi-
ale totalkoncentrationer i vakstmediet. Efter Calder & Lader 1976&.

g) Minimalkancentration, hvor vaksthamning er observeret hos tre bakterier.
Efter Schubert 1979.

h} Ingen nedbrydning af hexachlorbenzen efter 19 mdr. i jord. Efter Beall
Jr. 1976,

i1} Cellevaksthamning hos forskellige bakterier. Efter Kosak et al. 1979.

1.10 OVERFORSEL FRA TEORI TIL PRAKSIS

Som det fremgdr af det foregdende er bionedbrydelighed af organiske kemika-
lier i jord et spergsmdl om et kompliceret og dynamisk samspil mellem stof,

mikroorganismer og ydre miljgfaktorer.

Resultater fra laboratorieeksperimenter er vanskelige at ekstrapolere til de

yderst varierende forhold i naturen,

Som det vil fremgd af den efterfgigende litteraturgennemgang mangler der
ofte angivelse af vigtige parametre. Almindeligvis mangler angivelse af wved
hvilken biomassekoncentration nedbrydningen er foregdet. Variationer 1
nedbrydningshastigheder i forskellige forsd¢g kan derfor muligvis skyldes

forskelle i biomassekgoncentrationer,

De refererede undersdgelser er endvidere foretaget ved farskellige metadsr,

hvilket yderligere kan forstyrre sammenligningsgrundlaget.
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I de opstillede tabeloversigter er det valgt at medtage alle fundne under-

sggelser, da de udger dokumentationsqrundlaget for indholdet i %teksten.

Trods disse forhold udggr de allerede udfgrte undersggelser et vardifuldt
grundlag for vurderingen af hvilke muligheder der eksisterer for biclogisk

nedbrydning af fremmedstoffer i jordmiljdet.
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2 ALIFATISKE KULBRINTER (HYDROCARBONER)

Alifatiske kulbrinter (hydrocarboner) udger naormalt langt den sterste
fraktion af olie. I alifatiske forbindelser er kulstofatomerne arrangeret i
abne, grenede eller ugrenede kader. Alifaterne kan endvidere vare mzttede

(alkaner) eller umettede (alkener m.fl.)

Tilstedevarelse af molekylart ilt er den vasentligste forudsatning for
nedbrydningen af alifatiske hydrocarboner {(Atlas 1981, Bossert & Bartha
1984}). De undersggelser der har beskaftiget sig med anaerct nedbrydning af
kulbrinter viser s8ledes samstemmende langsom eller slet ingen nedbrydning
(Davis et al. 1965, Gibbs et al. 1976, Delaune et al. 1980, Delfinc et al.
1985).

Nedbrydning af alifatiske hydrocarboner foregdr oftest ved, at der sker en
oxidation af det endestillede eller alternativt af det subterminale kul-
stofatom (Ratledge 1978). Herved dannes alkoholer og senere carbaoxylsyrer.,
Den videre nedbrydning resulterer 1 dannelsen af en rakke lavmolekylare
stoffer, f.eks. aéetat, som mikrgorganismerne kan anvende i deres staofskif-
te. Figur 2.1 angiver eksempler p& nedbrydningsveje for alifatiske hydro-

carboner.

Nedbrydeligheden af de enkelte alifatiske hydrocarboner er forskellig.
Normalt vil n-alkaner blive betragtet som letnedbrydeliqe hvorimod de mere
komplekse forbindelser, sd@som grenede og umettede alifatiske hydrocarboner,
vil nedbrydes langsommere. Denne kendsgerning ggr det vanskeligt at tale om
nedbrydningshastigheder for olie generelt. HMertil kommer, at der ud over de
ovennavnte forbindelser, vil wvare talrige andre forbindelser til stede

{aramater, cykloalkaner, NSO-forbindelser etc.).
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Til trods for dette forbehold er der for nylig gjort forsgg pa at sammen-
holde en rakke uafhangige resultater af nedbrydning af clie i jord under den
forudsatning, at nedbrydningen i alle forsgg fulgte samme nedbrydnings=-
kinetik (McGill et al. 1981). Herved fremkom det resultat, at O,1% til 1% af

den tilstedevarende olie blev nedbrudt pr. dag.

Tab. 2.1 Mineraliseringshastigheder for forskellige olier i jard. Bossert &
Bartha (1984). Mineralization rate for various oils in soil

Type 011 Negbrydnings— Gadet Reference
olie type hastighed *°
(gHC/kq jord#*dag!}

Raolie Crude oil 1.38 + Schwendinger (19&68)
Olieslam Cily sludge 0.37 + Kincanngn (1972}
Olieslam Qily sludge 0.18 - Kincannon (1972
Spildolie Waste oil 0.60 Francke and Clark {1974)

-+
Coolant 0.32 + Francke and Clark (1974)

Gasolie Gas oil 0,02 - DeBorger et al. (1374)
Svar fuel olie Heavy fuel ail 0.1t - Jensen (1975a)
Fuel olie Fuel o0il 0.03 + Lehtomaki & Niemela (1975)
Waxy cake 0.004 + Gudin and Syratt (1975
Div. olier Various oils 0.09 (max.) + -Raymond et al. (1978)
Raplie Crude oil 0.08 (max.} + MecGill and Rowell {1977)
Raolie Crude oil 0.02 {min,) - McGill and Rowell (1977
Olieslam Dily sludge 0.14 + Dibble and Bartha (1979b)

1> gHC = gram kulbrinter (hydrocarbon)

Nedbrydningen af alifatiske hydrocarboner i ferskvandsmiligder er desuden
velkendt, og generelt md det antages, at alifater er letredbrydelige 1 wvand

(Cooney 1983).

Alifatiske hydrocarboner er normalt et udmarket vekstsubstrat for mikro-
organismer (McGill et al. 1981, Bossert & Bartha 1984}, og det kan derfor
tkke forventes, at deres vakst kan hammes selv ved meget stors kancentra-
tioner af alifatiske hydrocarboner. Denne antagelse stpttes sf littera-
turen, der ikke har observationer, der tyder p& bakteriel hemning 1 forbin-

delse med disse stofgrupper.
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3 MONOAROMATISKE KULBRINTER 0G PHENOLER

Monocykliske aromatiske hydrocarboner (hyppigt anvendt som ople#sningsmidler)
bliver normalt betragtet som letnedbrydelige i b8de terrestriske og akva-
tiske miljdger. En afvigelse fra denne tendens er de chlorerede opl#gsnings-

midler (chlorbepzener etc), som omtales senere.

Falles for de nedennavnte aromater er, at de bedst nedbrydes under aerobe

betingelser.

3.1 Benzen

Nedbrydningsmgnstret for benzen er velkendt og ses af figur 3.1.

Det biokemiske nedbrydningsforlgb af benzen starter med en hydroxylering af
benzenringen med dannelse af catechaol til fglge (Figur 3.15 (Van der Linden
et al. 1965, Hopper 1978). Den initiale oxidation sker uden dannelse af
phenol som mellemprodukt. Derimod har man konstateret et andet, 1 gvrigt
dustabilt, mellemprodukt, nemlig cis-l.2-dihydroxy-~dihydrobenzen (VYan der
Linden 1963).

Den videre nedbrydning af catechol er mulig via to principielt forskellige
forlgb. Nedbrydningen af de to forskellige forlgb sker ved hjalo af  to
forskellige sat enzymer. De to forlgb kaldes hhv. arthonedbrydning og
metanedbrydning (Dagley 1978). Ortho og meta hentyder til den made, benzen-

ringen spaltes p&.

Den videre nedbrydning ses af figuren, og som det fremgdr, resulterer
nedbrydningen af benzen 1 dannelsen af en rakke lavmelekylere stoffer,
nemlig succinyl! CohA, acetyl Co#, pyrovat, acetaldehyd og naturligvis C0s.

(CoA er et coenzym, som midlertidigt bindes til mellemprodukterne).



side 22

H OH
Benzen @ ——-1—"——’- @HOH

CH
o~
catschol catechol
catechol 0z l 12-oxygenose lZJ - oxygenase
COOH oH
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cis.cis - muconate OOOH muconic CCOOH
= semialde -
lactonizing hydrolkase
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CCI:E 2-oxopenteno- 00
mucolactone % ate a
CH,
* isomerase ¢hydrutose
. CoOH 4~hydroxy-2- 2
8 - ketoadipate =0 axo -valerate COOH
enol-lactone
CHy
+ hydrolase 0 + aldolase
COOH pyruvate CH,6CO0H + CH,CHO acetaldehyde
B-ketoadipate COOH
0
CoA

9
acetyl Coa ﬁH,CSCoA + HOOCCH,CH,COO0H succinate

\

via Krebs cycle

Co, + H0
fortho pathway) (meta pathway)

Fig. 3.1 Alternative aerobe nedbrydningsveje ved mikrobiel nedbrydning af
benzen. Bishop (1987). Different paths for azercbic micrabial
degradation of benzene

Tilgangelige resultater for nedbrydelighedern af benzen er samiet it tabel 3.1
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Tab. 3.1 Nedbrydning af benzen. Degradation of henzene.

Init. konc. Redax- Temp. Nedbrydning Ref.

Miljg mg/1 forhold o “%/dage
Vand 1-3 aerob 20 100/16 a
Vand 1-3 anaerob 20 0/41 a
Vand 3 aerob 23 45/7 b
Vand 10 aerob 25 37/7 b
Vand (adapteret) S aeroh 25 100/7 b
Vand {adapteret) 10 aeroh 25 100/7 b
Vand 0,295 aeroh ? 92/17 c
Grundvand 0,0041 aerch . 13 100/8 d
Sl1am ca. 50 anaerob 35 0/56 e
Slam ca. 30 anaerch 35 0/38 e
Jord 0,613 me thanogen 17 72/280 f
Jord 0,613 me thanogen 17 >88/840 f
Steriljord 0,613 me thanogen 17 0/280 f
Steriljord 0,613 me thanegen 17 30/840 f

*> Delfino & Miles 1983 %> Jamison et al. 1976

B} Tabak et al. 1981 *> Horowitz et al. 1982

=’ Battermann 1984 > Wilson et al. 1986

Udfra tabel 3.1 vurderes, at benzen kan betragtes som letnedbrydeligt 1
aerobe miljger men vanskeligere nedbrydeligt i anaerobe eller anoxiske

miljder.

Hemning af mikroorganismers vakst som fglge af benzen er undersggt ved
mdling af celledelingshamning. Denne test viste, at bakteriernes (Pseudomg-
nas putida) vakst blev standset ved en koncentration p3 92 mg/l (Bringmann &
Kuhn 1976,

Ved koncentrationer pd 0,006-0,024 mg/l {(Lee 1977) og 5-10 mg/l (Tabak et

al. 1981) er der ikke observeret hamning af benzens nedbrydning.

Lagfasen ved benzen som eneste kulstofkilde er p§ & uger wurder aerohe
forhold (Tabak et al. 1981}, mens den er meget lang under araercbe forhold,

{(Wilson et al. 1986, Horowitz et al. 1982, Delfino & Miles 1983),
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3.2 Toaluen

CH,

Toluen bestadr af en benzenring, hvori der er introduceret en enkelt methyl-
gruppe. Methyleringenr af benzenringen Aabner mulighed for et alternativt
nedbrydningsforlgb. Ud over det traditionelle mgnster, beskrevet under
nedbrydning af benzen, hvor der introduceres to hydroxygrupper i bkenzen-—
ringen, er der her mulighed for en forudgdende oxidation af methylgruppen
(Figur 3.2). Begge disse forlgb er da ogsa cbserveret 1 forbindelse med
nedbrydning af toluen (Van der Linden 2t al. 1963, Happer 1978).

Toluen

CHJ cnzon COCH

$—8—-6-6-c
L\ N ) Catechol
- - &

o-Cresol 3-Methyl catechol

Fig. 3.2 Nedbrydning af toluen. Omdannelsen af toluer til o-cresgl! foreglr
formentlig non-enzymatisk, Hopper 1978 og Higgins & Gilbert 1378,
Degradation of toluene. The step from toluene to oa-cresol is
probably noen—enzymatice,

ARerob nedbrydning af toluen er en velkendt proces, mens der farst i de
senere 4r er rapporteret om anaerob nedbrydning af stoffet (Kogbavashi e% al.
1982, Wilson et al. 1986, Grbic-galie 1986, Zeyer et al, 1986). Tilgangelige

resultater af nedbrydelighedsforsgg fremgdr af tabel 3.2.
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Tab. 3.2 Nedbrydning af toluen. Dégradation ef toluene.

Init. konc. Redox-— Temp. Nedbrydning Ref.

Miljsg mg/1 forhold «C %/dage

Vand 5 aeroch 23 10077 a
Yand 10 aerob 23 100/7 a
Vand 0,205 aerob ? 95717 b
Grundvand 0,002 aerob 13 100/8 c
Grundvand 10 aerob 10 100/10 d
Grundvand 0,40 aerob 10-13 90/1 e
Grundvand 0,69 aerob 10-13 g1/2 e
Grundvand 0,61 aerogb 10-13 100/3 e
Grundvand 0,58 aerob 10-13 100/5 e
Slam ca. 30 anaeroh ICha’ 0/36 f
Slam ca. 50 anaerob 35 Q/36 f
Jord 0,347 me thanagen 17 B7/42 g
Jard 0,347 methanogen 17 >99/840 g
Steriljord 0,347 methanagen 17 O/280 q
Steriljord 0,547 me thanggen 17 33/840 g

e) Jensen et al. 1985
"f) Morowitz et al. 1982
g} Wilson et al. 1986

a) Tabak et al. 1981

b} Battermann 1984

c) Jamison et al. 1976
d) Kappeler et al. 1978

Resultaterne af tabel 3.2 viser samstemmende, at toluen let nedbrydes under
aerobe forhold. Det skal dog her navnes, at nedbrydningsforsdg med tlandin-
ger af organiske kemikalier har vist relativt dérligere toluennedbrydning

(Wilson et al. 1986),

Nedbrydning under anaerobe farhsld er belyst i negle f& nyere undercsggelser,
S&ledes har Zeyer et al. (19868) fundet, at m-xylen-adapterede bakterie
populationer var istand til at nedbryde toluen under nitratreducerends
betingelser. Wilson et al. (1986) og Grbic-galic (1986) har tillige ohser~
veret nedbrydning af toluen under methanogene betingelser. Det skal dog her

bemarkes, at der blev fundet adaptationstider p& op til 180 dage.

Ceilevaksthamning er observeret hos Pseudomonas putida ved 29 mg/l {Bring-

mann & Kuhn 1580). Hos Pseudomonas  fluyoregcens og E.coli er NOEC fundet at

vere henholdsvis 30 mg/l og 200 mg/l (Bringmann & Kuhn 1960). NOEC betvder
no gbservable effect concentration, og den effekt, man har set p&, er

hamning af glucosenedbrydning.

Lag-fasen med toluen som eneste kulstofkilde er under aeraobe forhold i

stgrrelsesordenen f3 dage (Tabak et al. 1981, Battermann 1984 m,.fl,), men
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den er flere maneder under anaergbe forhold (Wilson et al. 1986, Horowitz et

al. 1982).

3.3 Xylener

CHS CH3 CHS
CH,
CH, ‘
CH,
o- m- P-

Xylen forefindes i tre isomere former, nemlig o-xylen, m-xylen og p-xylen.
Det traditionelle biokemiske nedbrydningsforlgb hos xylener involverer oxi-
dation af den ene methvlgruppe og herefter videre oxidation til methyl
catechal (Van der Linden et al. 1965, Kappeler et al. 1978), som vil ned-
brydes efter det traditionelle mgnster for nedbrydning af catecholer (se
figur 3.3). |

cH, cH, o CHO CoOH o
CH, cay CcH, OR -
— et — — —
cy
o~Xylen 3-Methyl catechol
cHy CH, 0B CHO coon on
OH
—— nm————— i— iy ——
c“a CH 3 3 . CH 1
m-Xylan 3-Methyl catechol
CH, cH,on CHO coos on
oH
— it ———fly — Sl
CH, ca, CHy cay Hy
p=Xylen ' 4-Methyl catechol

Fig. 3.3 Nedbrydning af o-xylen, p-xvlen og m-xylen. Verschueren 1983,
Higgins & Gilbert 1978 og Hopper 1978. Degradation of o-xylene,
p-xylene and m-xylene. s
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Der eksisterer relativt f3 undersggelser over nedbrydeligheden af .xylener.
Disse undersggelser paviser imidlértid alle hurtig nedbrydning af alle tre
isgmere (se tabel 3.3, 3.4 og 3.3). I en enkelt undersdgelse, hvor perkolat
fra en jordsgile er undersggt for restindhold af xylener, er der ikke pavist
xylennedbrydning (Hutchins & Ward 1984). Dette kan muligvis farklares ved de

anvendte meget lave xylenkoncentrationer.

Adaptationstiden med en xylen-isomer som eneste kulstofkilde ser ud til at
vare i stgrrelsesordenen f& uger under sivel aerobe som‘ nitratreducerende
forhold (Kuhn et al. 1983}, Kappeler et al. 1978, Jamison et al. 1976).

Kuhn et al. (1983) har konstateret nedbrydning af xylener under nitratredu-
cerende farhold. m—~ og p-xylen krazvede dog en adaptationsperiode pd3 90 dage
fgr nedbrydningen gik i gang og for o-xylen var lag-fasen 180 dage. Zeyer et
al. (1986) fandt, at denitrificerende bakterier hurtigt kunne omsatte
m-xylen. Nedbrydning af o-xylen under methanogene forhold er p&avist i et

enkelt tilfalde efter lang lag-fase (Wilson et al. 1988).

Tab. 3.3 Nedbrydning af o-xylen. Degradation of o-xylene.

Init. konc. Redox~ Temp. Nedbrydning Ref.

Miljg mg/1 forhold =C “%/dage
Vand 0,510 aerob ? 86/17 a
Grundvand G,0016 aerob 13 100/8 b
Grundvand 10 aeroh 10 100712 oy
Jord 0,000042 aerob 20 0/ 14 d
Jord 0,04 aerob ? 93/18 e
Jard 0,257 methanogen 17 78/280 f
Jord 0,237 methanogen 17 >99/840 f
Steriljord 0,257 methanogen 17 0/280 f
Steriljord 0,257 methanogen 17 34/840 f
Jard 0,3 nitratred. 20 160/37 g

a) Battermann 1984 e) Z2ehnder 1984

b) Jamison f) Wilson et al. 1986

€} Kappeler et al. 1978 g) Kubn et al. 1985

d) Hutchins & Wards 1984
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Tab. 3.4 Nedbrydning af m—-xylen. Degradation of m-xylene.

Init. konc. Redox— | Temp. Nedbrydning Ref.

Milje mg/l forhold =C %“/dage
Vand 0,312 aerob 7. 81/17 a
Grundvand 0,0032 aerob 13 100/8B b
Grundvand 10 aerob 10 100/7 c
Jord 0,000062 aerob 20 0/14 d
Jord (adapteret) ca.40 nitratred. 30 80/8 e
Jord ' 0,0002 ~ aeroh 20 100/1 f
Jord 0,3 nitratred. 20 100/20 f

a) Battermann 1984 d) Hutchins & Wards 1584

b) Jamison et al. 1976 e) Zeyer et al. 1986

c) Kappeler et al. 1978 f} Kuhn et al. 1983

Tab. 3.3 Nedbrydning af p-xylen. Degradatiaon of p-xylene.

Intt. konc. Redox- Temp. Nedbhrydning Ref.

Miljg mg/1 forhold =L %/dage
Vand 0,312 aerob ? 6l/17 a
Grundvand 0,001 aerob 13 100/8 b
Grungvand 10 aerob 10 10Q/14 c
Jord 0,000062 aerob 20 0/14 d
Jord N 0,00025 aerch ? 100/1 e
Jord 0,04 aerob ? 100/3 e
Jord 0,3 nitratred. 20 100/20 f

a) Batterwmann 1984 d) Hutchins & Ward 1984

b) Jamison et al. 1976 e} Zehnder 1984

c) Kappeler st al. 1978 f) Kubhn 2t al. 1985

Der foreligger ingen observationer om hamning af mikrobiel vakst p& grund af
xylener. Ud fra xylens kemiske opbygning md det imidlertid formodes, at der

0gsa pa dette omrdde vil vare nogle ligheder med benzen cg toluen.

Ved en koncentraticn pa 10 mg/l 1 grundvand er der ikke observeret hamning

af xyleners nedbrydning (Z2ehnder 1986},
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3.4 Phenaol
OH

Phenol bestar af en hydroxyleret benzenring. Den aerobe nedbrydning af
phenol sker ved oxidatioen til catechol, hvorefter den videre nedbrydning
sker efter de normale nedbrydningsveje for dette stof (se figur 3.4). Mulige
nedbrydningsveje under anaerobe forhold er blevet pdvist for phenol (Young &

Rivera 1983, Neufeld et al. 1980) (sze figur 3.3).

OH OH
phenol OH
e > ——— fig 31
phenol catechol

Fig. 3.4 Rerob nedbrydningsvej for phengl. Verschueren 1983. Path of aerochic
degradation of phenol.

2-ME THOXYPHENGL
N
Ch
m@m CATECHOL
pCRESOL ,
N ¥,
SnyOH i
T O s O O
oy O- CYCLO- ADIPIC ACID
PHLORO- PHENOL .
GLUCINOL A HEXANCL  HEXANONE .
-
MO E;;ru coon ACETATE
MYDRO- PROPIONATE
QUINONE CHS == | BUTYRATE
7 CAPROIC ACID | CO2, H2
[:)‘"‘ v
“ 1 CH4
34-DICHLOROPHENCL,

Fig. 3.5 Anaerob nedbrydningsvej for phenol og phenolderivater uncder metha-
nogene betingelser. Young & Rivera 1985, Path of anaergbic degra-—
datien of phencl and phenclderivats under methanogenic ~onditions
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Tabel 3.6 angiver en rakke m3lte nedbrydningshastigheder for phenol under
sdvel aerobe som anaerdbe forhold. Ud fra disse vardier md3 phencl betragtes .
som relativt letnedbrydeligt 1 aerocbe milider. To nyere undersggeliser, Hhvor
phenﬁl var tilsat i koncentrationer pa 0,00032-10 mg/kg jord, har vist, at
phenol kan mineraliseres i jord ved selv meget lave kancentrationer (Scow et
al. 1986, Dobbins et al. 1987).

Tab. 3.6 Nedbrydning af phenol. Degradation of phenal.

Init. konc. Redox— Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/l forhald =C “/dage
Vand 20 aerob 23 99/7 a
Vand b=] aerob 29 Se/7 b
Vand 10 aerob 23 97/7 b
Vand (adapteret) 3 aerob 25 100/7 b
Vand (adapteret) 10 aerob 23 1006/7 b
Vand 0,0001-0,001 aerob 29 80/10 c
Brundvand 30-30 sulfatred stue- 99/90 d
Grundvand 30-50 methanogen stue- 100/90 d
Sgsediment 30-30 anaerob stue— 100/9¢ d
Akt. slam 30-30 anaerch stue- 100/90 d
Akt. slam ca. 50 anaeraob 33 91/14 e
Akt, slam ca. 30 anaeroab 3as 99/14 e
" Jordsusp. 10~-100 aerch 30 100/2 f

Jordsusp. as aerab a5 100/1 g
Jord 1 aerob 23 100/5 h
Jord 1 anaerob 23 20/40 h
Steriljord 1 aerob 23 15740 h
Steriljord 1 anaerob 23 7/40 h
Jord 258 mag/kg aerob 20 >85/3 i

a) Bunch & Chamber 1967 e) Horowitz et al, 1982

b) Tabak et al. 1981 f) Alexander & Aleem 1961

c) Subba-Rac et al. 1982 g} Alexander & Lustigman 1966

d) Gibson & Suflita 1986 h) Baker & Mayfield 1980

iy Lekke 1984

Den anaerobe omsatning af phencl sker langsommere og mindre effektivt end
den aerobe, men er dog pavist 1 adskillige undersggelser (Baker & Mayfield
1980, Horowitz et al, 1982, Suflita & Miller 1985, Dwyver et al. 1986)
Sufliita & Miller (1985} har fundet phenclnedbrydning under bade nonmethano-

gene og methanogene forhold.

Cellevaksthamning hos Pseudomonas putida med phenol er observerst ved 64

mg/l (Bringmann & Kuhn 1980). BODs— bioclaogisk iltfarbrug owver 5 dggn - er
malt ved 25, 220 vg 2000 mg phenol/l ved podning med phencladapteret spilde-
vand. [ forhold til 25 mg/l viste 220 mg/l en delvis hamnng af
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nedbrydningen, mens hamningen var total ved 2000 mg/l (Verschueren 1983).

NOEC, malt ved hamning af glucoseomsatning, er for Pseudomonas flugrescens

og E.celi fundet at vare henholdsvis 70 og >1000 mg/l (Bringmann & Kuhn
1960).

Lag-fasen ved aerob omsatning af phenol er i stgrrelsesordenen f3 dage
(Deeley et al. 1981, Scow et al. 1986, Subba-Rao et al. 1982, Tabak et al.
1981, Baker & Mayfield 1980 m.fl.). Under anaerohe forhold synes lag-fasen
0gsd at vare relativt kort (f& uger - f3 mdneder) (Gibson & Sulfita 1986,
Horowitz et al. 1982, Baker & Mayfield 1380).

3.9 Cresoler

CH, CH, CH,
OH
OH
OH
o- m- p-

Cresoler bestadr af en benzenring, hvori der er substitueret en methylgruppe
0g en OH-gruppe 1 hhv. ortho-, meta- og parastilling. Nedbrydningen forlgber
ved gxidation af methylgruppen og dannelse af en dihydroxvforbindelse. Denne
forbindelse spaltes ved videre oxidation og den endelige nedbrydning forlg-

ber som beskrevet under benzen.

En mulig nedbrydningsvej for p-cresol under sulfstreducerende ferhold
fremgdr af figur 3.6. Under methanogene betingelser kan nedbrydningsmgnstret

vare som angivet i figur 3.39.
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Fig. 3.6 Nedbrydningsvej for p-cresol under sulfatreducerende betingelser.
Smolenski & Suflita 1987. Path of degradation for p-cresol under
sulphate reducing conditions.

Tilgangelige nedbrydningshastigheder fremgar af tabel 3.7, 3.8 og 3.9.
Nedbrydeligheden er bedst belyst for p-cresol, men de viste data tyder pa

hurtig nedbrydning under aerobe forhold for alle isomere.

Tab. 3.7 Nedbrydning af o-crescl. Degradation of o-cresol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning " Ref.
Miljp mg/ 1 forhold =C %/dage
Vand 20 aerob 25 99/7 a
Siam ca. 50 anaercb 33 0/56 b
Slam ca. 30 anaerab 35 0/35 b
Jordsusp. 10 aerob 23 10071 c
a) Bunch & Chamber 1967 c) Alexander & Lustigman 19&&

B} Horowitz et al. 1982

Tab. 3.8 Nedbrydning af m—cresol. Degradation of m—cresol.

Init. konc. Redox- Temp. Medbrydning Ref.
Miljg mg/l forheld =C %/dage
Slam ca. 50 anaerob 35 G228 a
Slam ca. 50 anaerab 33 Q0733 3
Jordsusp, 10 aerob 25 100/1 b

a) Horowitz =t al. 1982 b} Alexander & Lustigman 1966
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Tab. 3.9 Nedbrydning af p-crescl. Degradation of p-cressl.

init. kone. Redox- Temp. Nedbrydning Ref,

Milje mg/1 forhold =C %/dage
Vang -3 aeroch 20 100/8 a
Vand 1-3 anaeraob 20 100/41 a
Vand 100 aerob g2 70/2 b
Vand 100 aerocb a2 100/2 b
Sediment 100 aerob 22 100/2 b
Sediment 106 agrob 22 100/4 b
Grundvand ca. 0,2 sulfatred. ca. 20 30/10 c
Slam ca. 30 anaerob 33 31/28 d
Slam ca. 30 anaerob a3 100/21 d
Jordsusp. 10 aeroab a5 100/1 e

a) Delfino & Miles 1985 d} Horowitz et al. 1982

b) Van Veld & Spain 1983 e) Alexander & Lustigman 1966

c) Smolenski & Suflita 1987

Der foreligger en razkke undersegelser, der viser, at cresoler kan virke
hammende pd bakteriel vakst og stofskifte. Det er sdledes pavist, at vaksten
af Pseudomanos putida hammes ved tilstedevarelsen af o-cresol og m-cresol i
en koncentration p& herheldsvis 33 og 53 mg/l (Bringmann & Kuhn 1976). Der
er desuden observeret en 79% reduktion af nitrifikation i adacteret aktive-

ret slam ved 11,4-15,3 mg/1 (Verschueren 1983).

NOEC, mé&lt wved hamning af glucoseomsatningen hos Pssudomgnas  fluorescens

ligger for de tre isomere pd wmellem 30 og SO mg/l, mens NOEC hos E.coli
varierer noget mere for de forskellige cresoler (fra 60 til >1000 mg/1)

{(Bringmann & Kuhn 1960),

Lag-faser under aercbe forhold med en cresol-isomer som eneste kulstofkilde
er i stgrrelsesordenen fd dage (Alexander & Lustigman 1966, Bunch & Chamber
1967, Van Veld & Spain 1983, Delfinc & Miles 1985!. Under anaerghe farhald
synes lag-fasen for o-cresol at vare flere mlneder, mens den er naget
kortere for de gvrige isomere (Smolenski & Suflita 1987), Horowitz et al.

1982).
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4 NAPHTHALEN

QO

Mikrobiel nedbrydning af naphthalen i Jord og akvatiske miljger er en
velbeskrevet proces. Nedbrydningen kan foregd efter flere alternative veje

(fig. 4.1 ag 4.2).

Det mest almindelige nedbrydningsforlgb for naphthalen er skitseret i1 fig.
4.1. Her ses, at den initiale oxidation kraver molekylart ilt, hvilket er i
overensstemmelse med tidligere observationer {(Delaune et al. 1980, Ward &
Brock 1976). Nedbrydning af naphthalen til catechel kan ses af figur 4.1,
PDenne nedbrydning rummwer nogle af de trak, sam kan genkendes ved nedbryd~
ningen af moncaromatiske hydrocarboner. Den initiale aoxidation af naphthalen
medfgrer dannelsen af naphthalen-cis-1.2 dihydrodiol (Ward & Brock 1976,
Bibsen 197B). Den efterfglgende dehydrogenering resulterer i dannelsen af

1.2-dihydroxy—-naphthalen.

GOR “" CLy*- o1
A ———
I @u—-—-—_
zn"z.' zu'oz-' Ry =

fiaphthalons cu N“ln.uu 1,2~ Dihpdrasynaphthalony ik » o~ Hydroxybanzolgyruvic acul

on
RING FISSION 4'_'_
HOOC
c,.mm; ocid >P tunrescans @: o o~
<ooH CHO CHyCOC00H

RING FISSION € @[ Salicyle ocid Selicyialdahyds OH
OH

Catechel

Fig. 4.1 Nedbrydning af naphthalen. Gibson (1984). Degradation of naphtha-
iene

Det videre nedbrydningsforleb resulterer i dannelsen af catechal og herefter
forlgber nedbrydningen som omtalt under benzen. Det skal bemarkes, at der er

gbserveret alternative nedbrydningsveje (Gibsgn 1978).
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Fig. 4.2 Nedbrydning af naphthalen ved bl.a. Cunninghamells eiegans. Cer-
niglia & Gibson 1977. Degradation of naphthalene by Cunninghamella
elegans.

Nedbrydningen af naphthalen kan desuden foregd@ =fter en rakke slternative
nedbrydningsveje. Eksempelvis vil nedbrydningen ved gar gg svampe afvige fra

det traditioneile nedbrydningsmenster {(fig. &.2).

Nedbrydningshastigheden af naphthalen er undersegt i en lang razkke tilfalide.

Tabel &.1 viser nogle sammenfattede reprasentative resultater.
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Tab. 4.1 Nedbrydning af naphthalen. Degradation of naphthalene.

Init. konc. Redox- Temp., Nedbrydning Ref.

Miljg mg/l ferhold =C “/dage
Vand 2,48 aeragb ? 99/17 a
Vand 1-3 aerob 20 100/8 b
Vand i-3 anaerob 20 0/4l1 b
Vand S aerab 25 100/7 c
Vand - 10 aerob 25 100/7 c
Brundvand 10 aerob 10 . 28/7 d
Grundvand 10 ‘aercb 10 100/9 d
Grundvand 0,45-1,33 aeroh 10-13 100/4 e
Grundvand 0,435 aerob 10-13 9574 e
Grundvand 0,014 aerob ? >99/1 f
Sediment ? anaerob 30 0/36 g
Sediment ? anaerob 20-30 0/233 h
Jard 0,000042 aerab 20 0/14 1

a) Battermann 1984 f} Bouwer 1987

by Delfino & Miles 1983 . g} Delaune et al. 1980

¢) Tabak et al. 1981 h) Ward & Brock 1976

d) Kappeler et al. 1978 i) Hutchins & Ward 1985

2) Jensen et al. 1985

Resultaterne viser nasten samstemmende kort adaptionstid og hurtig ned-
brydning af naphthalen under aerobe forhold, hvorimod der ikke kan kansta-
teres nedbrydning under anaerobe forhold. Manglende anaerab nedbrydning kan
eventuelt skyldes meget lange adaptionstider. Det kan altsa ikke udelukkes,
at anaerob omsa2tning vil kunne forekomme, ligesom det i en nyere unders#-
gelse er pavist for det strukturelt beslaqtede stof benzen (Wilson et al.

1986, .

Der eksisterer meget f3 oplysninger om vaksthamning hos mikroorganismer som
fglge af naphthalen. Ved en enkelt undersggelse har man fundet vaksthamning

hos de marine bakterier Serratia maringrubra og Vibrig parahaemolvticus ved

henholdsvis 3,8 og 11 mg/1 (Calder & lLader 1976).



s ide 38



side 39

5 - POLYAROMATISKE KULBRINTER (HYDROCARBONER) (PAH)

De polyaromatiske hydrocarboners nedbrydelighed er yderst forskellig, idet
nedbrydeligheden er meget athangig af antallet af benzenringe i den p&gal-
dende forbindelse (Herbes & Schwall 1978). De lettere aromatiske forbi;del—
- sar s&snm phenanthren kan betragtes som relativt letnedbrydelige hvorimod

f.eks. benz(a)pyren normalt kan betragtes som svartnedbrydeligt.

Tilstedevarelsen af ilt er den vasentligste forudsatning for nedbrydningen
af polyaromatiske hydrocarboner {(Atlas 1981, Bossert & Bartha 19843, De
undersﬁgélser der har beskaftiget sig med anaerob nedbrydning af aromatiske
hydrocarboner viser alle meget langsom eller slet ingen nedbrydning (Delaune

et al. 1981).

2.1 Phenanthren

o

Nedbrydningsmgnstret for phenanthren er wvist i figur S.1. Den videre ned-
brydning af 1,2-Dihydroxynaphtalen forlgber sem vist i figur 4.1 (naphtha-

len)

I Tabel 3.1 er vist en rakke mdlte nedbrydningshastigheder far phenanthren,
Som det ses foregdr nedbrydningen i de fleste tilfalde hurtigt. Variatio-
nerne i nedbrydningshastigheden 1 jord kan evt. skyldes varierende redax-

~-forhold.
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Fig. 5.1 Nedbrydningsmgnstret hos phenanthren. Evans et.al, 1968. Path of
degradaticn for phenanthren.

Mikrobiel nedbrydning af organiske stoffer er som bekendt sterkt tempera-
turafhangige processer. Temperaturens betydning for phenanthrennedbrvdning
er undersdgt 1 et enkelt tilfalde (Sherril & Sayler 1980). Medbrydningen

havde her et tewperaturoptimum pd omkring 379 C, mens den var usignifikant
ved 3% C og 43° C.
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Tab. 5.1 Nedbrydning af phenanthren. Degradation of phenanthrene.

Init. konc. Redaox— Temp. Nedbrydning Ref.

Milje mg/1 forhold eC %/dage
Vand ] aerob 23 100/7 a
Vand 10 aerocb 23 100/7 a
Ferskvand 1 aeroch 3 0/28 b
Ferskvand 1 aerab 15 10/28 2}
Ferskvand 1 aerob 20 37/28 b
Ferskvand 0,1 aerab 23 80/28 b
Ferskvand i aerocb 23 47/28 b
Ferskvand 1 aerob 37 B83/28 B
Ferskvand 1 aerob 45 0/28 b
Grundvand 0,20 aerob 10~-13 100/2 c
Grundvand 0,65 aerob 10-13 10072 c
Grundvand 0,65 aerab 10-13 90/4 c
Jord 2,1 aerch ? 287/10 d
Jord 23,00 aercb ? 83/3 e

a) Tabak et al. 1981 d) Sisler & Zobell 1974

b) Sherril & Sayler 1980C e} Groenewegen & Stolp 1376

c) Jensen et al. 1985

Der foreliqger kun fa tilgangelige oplysninger om hamning af bakteriel vakst

pa grund af tilstedevarelsen af phenanthren.

En enkelt undersggelse angiver hamning af wvaksten hos marine btakterier
{Serratia marinorubra) wved en koncentration pd3 0,8 mg/1 (Calder & Lader
1976). Ved 10 mg/l i en batchkultur med en blandet bakteriepopulation

fandtes ingen hamning i phenanthren—-nedbrydningen (Tabak et al. 1381).

Lag-fasen under aercbe forhold er sadvanligvis i stegrrelsescrdenen fa dage
{(Stucki & Alexander 1987, Tabak et al. 1981 m.fl.). Arnaerob nedbrvdning af
phenanthren er ikke undersggt. P.g.a. strukturelle ligheder formodes det
dog, at phenanthren i lighed med napbthalen vil have agverordentlig lang

adaptationstid under anaerobe betingelser.
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5.2 Pyren

5

Nedbrydningsvejene for pyren er sparsomt belyst, Det antages dog, at her er
tale om bickemiske processer meget lig dem, der kan observeres ved nedbryd-

ning af PAH'er 1 gvrigt (se figur 3.1 og 3.2).
Nedbrydningshastigheden for pyren er ligeledes sparsamt belyst. Tabel 3.2

viser enkelte undersggelsesresultater, Disse resultater viser en langsommere

nedbrydning af pyren end fx. naphthalen og phenanthren.

Tab. 3.2 Nedbrydning af pyren. Degradation of pyrene.

Init. konc. Redox— Temp. Nedhrydning Ref.

Milja mg/l forhald =C “/dage

Vand 5 aerob 25 71/7 a
Vand 10 aerob 23 11/7 a
Vand {(adapteret) 3 aeraob 25 100/7 a
Vand (adapteret) 10 aerob 23 0/7 a
Havvand 0,365 aerob 10 85712 b
Jard 3,1 aerch ? 15/10 c

a) Tabak et al. 1981 ¢) Groenewegen & Stolp 1975

b} Mckenzie & Hughes 1976

Resultaterne viser endvidere, at i tilfalde hvor miljget er pavirket 1
langere tid af hgjere pyren~koncentrationer vil den mikrgbielle nedbrvdning

standse p.g.a. toksisk effekt overfor mikroorganismerne (Tabak =2t al. 1981).

Endelig er det tidligere pavist, at nedbrydningen af pyren kan farzges ved

tilstedevarelsen af andre substrater f.eks., naphthalen (MckKenna 1877).

Yed cellevakstforsag med pyren er der fundet en stimulering af veksten hos

de marine bakterier Gerratia maringrubra og Vibrig parahasemglvbicus ved

hennoldsvis 0,012 mg/l og 0,044 mg/l (Calder og Lader 1976). Total bamning
af nedbrydningsaktiviteten er fundet ved 10 mg/l, mens der 1 samm2 forsgg

ikke er konstateret hamning ved 5 mg/1 (Tabak et al. 138l),.
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Ved ikke-hammende koncentrationer er lag-fasen kort (fd dage) under aercbe
betingelser (Tabak et al. 1981, McKenzie & Hughes 1376). Anaerob nedbrydning
er ikke undersggt, men det formodes, at lagfasen her vil vare meget lang,

hvis adaptation da overhovedet vil finde sted.

3.3 Benz{alpyren

Nedbrydning af benz(alpyren forlgher efter de samme principper, som kan
konstateres for andre PAH'er, nemlig med initial dannelse af en dihvidrodiol
og herefter spaltning af benzenringen (fig. 5.2). Den videre nedbrydning

forlaber ved successiv oxidation af de fglgende benzenringe som beskrevet

tidligere.

) OOOC?)
S-Hydroxybenzo[a] pyrene
'[ NONENZYMATIC

oy —— 8P =

Benzo{a] pyrene ¢is-9,10-Dihydroxy-9,10-
dihydrobenzofajpyrene

Fig. 3.2 Initial oxidation af benztalpyren. Verschueren 1S83. Initis
oxidation of benz(alpyrene.

Benz(a)pyren kan desuden nedbrydes efter alternative nedbrvdningsveije. tl.a,

ndr nedbrydningen foregdr ved gar og svampe (Cerniglia & Gibsaon 1377).

Tabel 2.3 viser ern rakke midlte nredbrydningshastigheder for teazfalovren.
Resultaterne viser nasten samstemmende. at nedbrydning af beaz(alpyren i

uforurenede mil jger forlgber meget langsomt, hvorimmd d=r kan . konstateres
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nogen nedbrydning i miljeer, der i en periode har varet ekspaoneret med
benz(al)pyren. Disse observationer er i overensstemmelse med tidligere
undersggelser over mikroerganismers evne til at adaptere til st nedbryde

PAH'er (Williams 1978},

Tab. 5.3 Nedbrydning af benz{a)pyren. Degradation of benz(a)pyrene.

Init. koneg. Redox- Temp. Nedbrydning Ref,
Milig mg/1 forhold =C 4/dage
Sediment 1,25 aerob 30 6.,3/37 a
Sediment 1,835 anaeraob 30 0,09/37 a
Sediment 7 aerab ? 0/1 b
Sediment 17 aerob c0 0,84/7 c
Sand 7,6 aerab 20 1,4/7 c
Sand 3,3 aerab 20 1,27 c
Jord 1 aerob ? 13723 d
Jord 5 aerob ? 6/28 d
Jord 10 aerab ? 3/85 d
Jord (adapteret) 1 aerab ? 23/28 d
Jord {adapteret) 2,3 aerob ? 20/23 d
Jord (adapteret) 3 aerob ? 30/29 d
Jord {adapteret) 10 aeragb ? 10/2858 d
Jard S, aerob 7 33/90 e
Jord 343 aerob ? 71/90 e
Jord (adapteret) 28,5 aerab ? 52790 a
Jord 0,086 aeraob 28 86/8 f
Jord 0,09 aerab 28 53/8 f
Jord (adapteret) 0,09 aerab 28 82/8 f
a) Delaune et al. 1981 d} Law 1983
b) Herbes 1981 e) Khesina et al. 1969
c) Bardner et al, 1979 f) Poglazowa et al. 15967

Undersﬂgelsérne antyder desuden, at nedbrydningen i nogen grad er afhangig
af koncentrationen af benz(alpyrem p& en s&dan made, at nedbrydning kan
hammes af hgje koncentrationer (Law 1983, Gardner et al. 1979)., En enkelt
zldre observation modsiger imidlertid denne generelle tendens {khesina et
al. 1969).

Ved en narmere undersggelse er der observeret vaksthamning ved 0,06 mg

benz(alpyren/l hos VYibrio parahaemolvticys (Calder & Lader 1576). Ved 1,5 og

10 mg benz(alpyren’/l 1 jordsuspension er der observeret gget hamning ved
stigende koncentrationer (Léw 1983). Tilsatning af glucose stimslerede i

dette forseg benzi{a)pyren—-nedbrydningen.
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Lag-fasen under aercbe forhold synes at vere relativt lang (i stgrrelsesor-
denen flere mdneder), og under anaerobe forhold formodes lag—fésen at vare

meget lang, hvis adaptation da overhovedet kan finde sted (se tabel 5.3).
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6 LAVERE, ALIFATISKE CHLOREREDE KULBRINTER (HYDROCARBONER)

Ved chlorerede kulbrinter skal i denne rapport forstds chlorerede forbin-

delser udfra methan, ethan, og ethen {(C, og Cg alifater). Oversigt over de

systematiske navne og hyppigt anvendte trivialnavne er givet i tabel 6.1.

Tab. 6.1 Navngoversigt over T, ag Cz chlorerede oplgsningsmidler. Naming

list for C, and Ca chlorinated hydrocarbons.

Formel Systematisk navn Hyppigt anvendte trivialnavne
Chlarmethaner:
CHxCl chlormethan Methylchlorid
CHzCla dichlormethan Methylenchlorid, methvien dichlorid
CHC15 trichlormethan Chloroform, CF
CCl. tetrachlormethan Carbontetrachlorid, tetraklorkulstof,
perchiormethan, CT
Chlorethaner:
CH=C1-CHs chlorethan ethylchlorid, chlorethyl
CH=C1-CH=C1 1,2~dichlorethan ethylen dichlorid
CHC12-CHa l,i-dichlorethan
CCl5-CHa 1,1,1-trichlorethan methylchloroform, chloroethene, Ll,1,1-
TCA*
CHCl1=-CH=Cl1 1,1,2~-trichlorethan vinyltrichlorid, 1,1,2-TCA*
Chlorethener:
CHC1=CH= thlorethen vinylchlerid, chlarethylen
CHC1=CHC1 1.2-dichlorethen 1,2-dichlorethylen, acetylen
dichliorid, DCE
CCle=CHC1 trichlorethen trichlarethylen, TCE, TRI
CClz=CCl= tetrachlorethen tetrachlorethylen, perchlarethvlen,

PER, PCE

* NB! TCA bruges ogs@ om CC1,-COOH eller trichloracetic acid

De chlorerede

C: og Cs forbindelser

har specielle egenskaber, [ farure-

ningsmessig sammenhang med fx spild af klorerede opldsningsmidler er det et

specielt problem at de rene stoffer er organiske vasker, der er tungere end

vand og derfor synker til bunds.

I modsat retning virker, at de chlorerede C, og C= forbindelser nasten uden
undtagelse er starkt flygtige og derfor kan fjernes ved fordampning.
Litteraturgennemgangen viser, at der findes to hovedformer far biologisk

nedbrydning af €, og Ce chlererede forbindelser:
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¢ Aerob nedbrydning ved co-metabglisme med de analoge gasser (methan ag

propan?

o Anaerob nedbrydning ved reduktiv dechlorering under wmethanogene
foerhold.

Faruden biclegisk nedbrydning kan C: og Cz chlorerede kulbrinter nedbrydes
abiotisk ved hydrolyse, substitution eller elimination (Srgn 1987, Vogel ag
McCarty 1987}, men abiotisk nedbrydning er vasentlig langsommere end bioclo-
gisk nedbrydning. Den biologiske nedbrydning er afhangig af antallet af
substituerede chloratomer samt placeringen af chloratomerne. Det er karak-
teristisk at ved den aerobe nedbrydning ved co-metabolisme findes <stigende
persistens med stigende chlorindhold. Ved anaergb nedbrydning ved reduktiv
dechlorering findes sﬁigende persistens med faldende chlorindhold. Dette
betyder, at ndr et chloratom er fjernet vil det naste vare sverere at fjerne
og der vil derfor vare tendens til ophobning af mellemprodukter. Den anae-

robe nedbrydning er betydeligt langsommere end den aeraobe nedbrydning.
Aerob biologisk nedbrydning af chlorerede C: og Ca forbindelser

Normalt regnes chlgrerede C, og Ca forbindelser for at vare persistente
under aercbe forhold. Aerob nedbrydning af chlorerede C, og C- forbindelser
er dog mulig ved co-metabolisme ved oxidatian af naturgaskgmponenter (hgved-
sagelig methan, ethan og propan) (Wilson og Wilson 1985). Jf. Michaols 1987
og Faogel et al. 1987 skyldes nedbrydningen "tilfeldig metabolisme" via
enzymet methanmonooxygenase, som foretager den initielle exidation af methan
til methanol ved methanotrofe bakteriers vakst. P& figur 6.1 er vist forlg-

bet af normal bakteriel methan aoxidatiaon.

0, H,O
Mathans
m .
CH, - cn,ou o HCHO - HCOOH CO:
(methane) (formaidehyda) (formate)
d:oxldo)
NADH, NAD+ NADH, NAD+ NAoH,

Assimilated into
cellular biomess

Fig. 6.1 Mikrobiel oxidation af methan. Daltan og Stirling 1982. Microbial
oxidation of methane.

Anaerob biologisk nedbrydning af chlorerede G, og Ce forbindelser
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Biologisk nedbrydning ved reduktiv dechlaorering under methanproducerends
forhold er undersggt for nylig (Bouwer, McCarthy, Vogel, Kleopfer, Lage,
Parson, Wilsan). Bouwer 1587 og Bouwer og Wright 1387 understreger betyd-
ningen af de tilgangelige elekironacceptorer under de givne redoxforhold.
Saledes nedbrydes chlarerede £, og C. forbindelser under methanproducerende
forhold (COg elektronacceptor). Under sulfatreducerende forhold (S0.%-
elektronacceptor) nedbrydes isar Ce chlorerede forbindelser langsommere og
under denitrificerende forhold (NOx~ elektronacceptor) er visse £z chlo-

rerede forbindelser sdsom tetrachlorethan persistente.

Anaerabe processer er ofte langsomme at starte op og den redukfive dechlo-
rering kan give anledning til ophobning af eksempelvis vinylchlorid. B.H.
Wilson et al. 1986 konkluderer dog at reduktiv dechlorering ikke behgver at
resultere i aphobning af farlige nedbrydningsprodukter, og at redukticnen
kan vare hurtig og fuldstendig, nar fgrst nedbrydningen gar igang efter en

lag fase.

6.1 Dichlormethan (methylenchlorid)}
Cl

H-=C—C1

Nedbrydningsforldbet for dichlormethan kan g8 farskellige veje, hvilket

fremgdr af figur &.2.
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€Oy + 2H+ 2C17
H 02 H HC1

H
l 9 OH ‘/‘b N\
©) /

¢Cil—C—Cl —9» C1 C
R |
H Cl H

Methan- @ H
monooxygenase \C =0—®CO + HC1

Cl O

Fig. 6.2 Foresldede nedbrydningsforleb for dichlormethan. Pronosed degrada-
tion paths for dichloromethane.
1) Kastner (1986) 2 - 3) Brunner (1580)

Dichlormethan kan nedbrydes bade aerobt og anaerobt som primart substrat af
en fakultativ methylotropisk bakterie (Pseudomonas strain DM1) (Brunner
1980). Ved anvendelse af dichlormethan, som primert substrat, regnes med en
substitution af det ene chloratam (reaktion 2} sfterfulgt af 2t huortiogt
henfald til formaldehyd, som kan assimileres af bakterien. Processen kraver
ikke mplekulart 1ilt, hvilket sandsynliggeres af at dechloreringen ogsd
foregdr anaeraobt med omkring 80% af den aerobe hastighed (Brunner 1980).
Brunner antager at ved oxidation med methanmonooxygenase vil slutproduktet

Blive kulmonoxid, som ikke kan anvendes af bakterien.

I tabel 6.2 er samlet de tilgangelige resultater om nedbrvdning af di-

chlormethan,
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Tab. 6.2 Nedbrydning af dichlormethan. Degradation of dichloromethane.

Init. konc., Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
MllJﬂ ’ mg/l forhold = ‘/./dage tl/a
vand (adap.) 17 aerob 30 106/0.3 <0, 04 a
vand 17 anaeroh 30 60/0.5 a
vand (deion.) 1 aerob 23 - J40 b
vand (adap.) 840 aerob ? 100/0.73 <0,11 c
vand (adap.! B840 aerob ? 80/30 13 c
vand abiotisk d ? 25 - 700 ar d
vand {adapt.) 5-10 aerab 23 100/7 <1 e
sandjord 0,2 aerob+naturgas 7 - 0,04 f
a Brunner 1980 d Schwarzenbach og Giger 1985
b Dilling 1975 e Tabak et al. 1981
¢ Kdstner 1986 f Henson et al. 1987

Tabak et al. (1981) observerer hurtig adapticon og ingen hamning af mikrobiel

vakst med dichlormethan ved 5-190 mg/l.

6.2 Trichlormethan (chloroform)

Cl

|

H—C—Cl1

Cl

Trichlormethan er en forbindelse, der har et 54 hgjt iltningstrin, at den
neppe kan anvendes sam kulsiofkilde. Ved substitution af et af chloratomerne
med hydroxid vil den dannede dichlorhydroxyforbindelse hurtigt henfalde til
kulmonoxid og saltsyre. Et mellemprodukt efter en evt. oxidation med methan
monooxygenase vil tilsvarende hurtigt henfalde til kuldioxid og saltsvre. Se
evt. figur 6.2. Under methanogene forhold antager Bouwer ag McCarty (1983,
at trichlormethanen nedbrydes til C0: og CH.. I tabel! 6.3 er samlet de

tilgangelige resultater aom nedbrydning af trichlormethan.
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Tab. 6.3 Nedbrydning af trichlormethan. Degradation of trichloromethane.

Init. kenc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.

Milje mg/1 forhold =C “/dage ti e

Biofilm 0,028 Methanogen 22-a3 g*? a
Vand G,003 Methanogen 35 93/112 11 b
Vand 0,029 Methanagen 33 99/112 16 b
Vand 0,117 Methanogen 35 71/112 63 b
Vand 0,013 Aerob a0 0/173 »>175 b
Vand 0,089 Aerob 20 0/173 >173 b
Vand 0,080 Aerob. 20 Q/173 >173 b
Biofilm 0,03 Aerob ee-23 0/730 - c
Biofilm 0,04 Me thanagen 22-23 93/60 15 d
Vand 0,06 Denitrific. 235 0/36 >36 e
Biofiim 0,16 Methanogen 23 33> f
Deign.vand 1,0 Aerob 29 450 g
Jard 0,21 Aercb+naturgas 7 0,03 h
Radneslam 238,4 Methanogen ? 5/90 12186 i
Radneslam 119,2 Sul fatreducer. 30/90 175 i
Vand {(adap.? 0,354 Aerob ? 96-98/11 <2-3 i
Vand abiotisk - Aerab 23 . - 3500 ar i
Vand 5-10 Aerob 235 49-46/7 Kk
Vand adapteret 5-10 - 23 100/7 <l k
Jordsgile 0,90 Berob 20 5/2 27 i
jordsdjle 0,235 Aerob 20 g/2 17 1
Jord 0,6-0,8 Aerob 17 {3/7 >1€0 m

1’ Biomassekoncentrationen sat til 100 ug/l.

a) Bouwer og McCarty 19835 h) Henson et al. 15987

B) Bouwer et al., 1981 i) Kdstner 19868 (10® crg./ml)
c) Bouwer et al. 1982 J) Schwarzenbach og Giger 1985
d) Bouwer ef al. 1983a k) Tabak 1981

2) Bouwer og McCarty 1983h 1} Wilson et al. 1981

f) Bouwer og Wright 1987 m) Wilson et al, 1983b

g} Dilling 1975

Af tabel 6.3 ses at nedbrydningshastighederne varierer kraftigt, twvilket nok

skyldes varierende kancentrationer af biomassen, som ikke har varet oplvst.

Desuden ses at den aerobe nedbrydning med naturgas som primart substrat er

langt den hurtigste.

Cellevaksthamning hos Pseudomonas putida med trichlormethan er observeret

ved 125 mg/1 (Bringmann & Kahn (1980), Tabak et al. (}981) observerer ingen

hamning ved 3-10 mg/l, men gradvis adaptatian.
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6.3 Tetrachlormethan {(carbontetrachlorid)

c1
cl—C—cC1

Cl

For tetrachlormethan geider tilsvarende forhold, som for trichlormethan. Det
mest sandsynlige nedbrydningsforlgb bade under aercbe og anaerobe forhold er
en biologisk katalyseret hydrolyse, som resulterer i CO., og 4&4H* aog 4&Cl-
Bouwer og McCarty (19B3), K3stner (1986), Under methanogene forhold er
endvidere observeret reduktiv dechlorering til! trichlormethan, Bouwer og

McCarty (1983b), Parson og bLage (19895},

I tabel 6.4 er samlet en razkke observationer af nedbrydeligheden under

forskellige betingelser.:

Tab. 6.4 Nedbrydning af tetrachlormethan. Degradation of tetrachloromethane,

Init. konc. Redox— Temp. Nedbrydning Ref.

Milje mg/l forhold eC %/dage -

Biofilm 0,017 methanogene 22-23 - 3,301 a
Vand 0,149 methanogene 35 100/16 <8 b
Vand 0,034 denitrificer. 25 B83/14 10 c
Yand 0,076 denitrificer. 23 69/14 12 €
Biofilm+acetat 0,17 denitrificer. 23 - 19+ d
Biofilmracetat 0,17 sul fatreducer. 23 - 33> d
Biofilmt+tacetat 0,17 methanogene 23 - 11 d
Jord 1,1 asrob+naturgas ? 0.16 e
Radneslam 307,2 sulfatred. og ? 100/90 <14 f
Radneslam 133,86 methanogen 100/90 <14 f
Aktivt slam 69,0 aerob ? 76/ 14 <7 f
Vand 5-10 " aerob 23 87-80/7 q
Vand, adapteret 5~10 . aerob 25 1906/7 <3 o]

i’ Beregnet udfra en biomassekonc. p& 100 ug/l

a Bouwer og McCarty 1985 g Henson et al. 1987

b Bouwer og McCarty 1983a f Kd3stner L98&
c Bouwer og McCarty 19B3b g Tabak et al.19B1

d Bouwer og Wright 1987
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Cellevaksthamning has Pseudomonas putida med tetrachlormethan er observeret
ved 30 mg/l. Tabak et al, (1981) observerer ingen hamning ved 3-10 mg/1 og
hurtig adaptatien.

6.4 1l,1,1-Trichlorethan

1
B— C—C —Cl

| ]

H (1

Nedbrydningsforlgbet for 11,i,i1-trichlorethan er ikke sarlig godt belyst.
Aerob nedbrydning er ikke omtalt i detaljer, men m& formodes at give COa som

slutprodukt med eddikesyre (CHRCOOH), som et sandsynligt mellemprodukt.

Anaerobe nedbrydningsforldb er bedre belyst og fremglr af figur 6.3.

COo+CH, +H,
c P }'
/ =¢ H
" N OV agacs
c=C
c. Hy HCL H, HC1 B/ Dn

1)
,—-

H

-H m’ COZ'FC“g. +Hy

Q
—

I
-y —
|
e ) i
|
=
lx]

—

I
9]
|
Q
|
=
1]

'-a
:ﬂ—ﬂ-—:ﬁ

=-—0-—-—

Ho 01l H H Hy HC1

COZ+CH, +2H*+2C1~

Fig. 6.3 Mulige nedbrydningsveje for 1,1,l-trichlor=sthan under anaerohe
tmethanogene) farhold. Possible degradatien routes for 1,1,1-
trichloroethane under anaerobic (methanogenic) conditions

Vogel og McCarty (1987)

Barrig-Lage 1986, VYogel og McCarty 1983, Wilson st al. 1TBE

Vogel og McCarty (1985

Bouwer gg McCarty (198332

Vogel og McCarty (1987), Parson og Lage 1983

Yogel og McCarty (1987)

?

Bouwer og McCarty (1983)
Belay & Daniels (1987}

PO aamaE W
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1 tabel 6.5 er samlet de fundne nedbrydningshastigheder for 1,1,il-trichlor=-

ethan.

Tab. 6.5 Nedbrydning af 1,1,1—Tri:hldrethan. Degradation of 1,1,1-tri-

chlorgethane.
Init. konc., Redox- Temp. Nedbrydning Ref.

Miljg mg/1l forhtold eC “/dage ti.=

Biofilm 0,017 me thanogene 22-23 1542 a
Biofilm 0,016 aerob ee~-23 0/730 - b
Vand 0,229 me thanogen 35 83716 5 c
Vand 0,033 denitrificer, 22 0/56 »>56 d
Biofilm . 0,17 denitrificer, 23 34661° =)
Biofilm 0,17 sulfatreducer. 23 1386t e
Biofilm 0,17 methanocgene 23 T e
Vand, deion. 1,0 aerob 23 180 f
Jord 0,21 aerob+naturgas - 0,43 |
Vand (adap.) 0,171 aerogb ? 96-98/11 h
Vand (adap.) 3 aerab 25 29/7 i
Vand 10 aerob 25 23/7 i
Vand 5 aerab 23 83/7 2.7 i
-Yand i0 aerob 23 75/7 3.3 i
Grundvand 1,8 aerob 20 - >Loee h]
Jard 0,785 aerob+prapan ? ¢/23 k
Jard 0,6-0,8 aerob 17 {3/7 1

1> Beregnet udfra en biomasse pd 100 png/l

Bouwer og McCarty 198BS g Hensor et al. 1987
Bouwer og McCarty 1982 h Kdstner 1986

Bouwer og McCarty 1983a 1 Tabak et al. 1981
Bouwer og Wright 1983b I Vogel og McCarty 1987
Bouwer og Wright 1987 k Wilson og White 19B6
Dilling 1975 1 Wilson et al. 1983k

=D OnN oW

Af tabel 6.5 ses at 1,1,l1-trichlorethan nedbrydes forholdsvis largsomt. kun
ved aerob nedbrydning med naturgas kommer halveringstiden ned under 1 degn.

Ved grundvandslignende farhold er halveringstiden p& flere &r.

Celleveksthamning hos Pseudomonas putida med l,l.l=trighlerethan er obser-
veret ved 93 mg/1. Tabal et al. (1981) observeredes ingen hamning ved 5-10

mg/l samt langsom til moderat nedbrydning med gradvis adaptatian,
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6.5 Trichlorethen {Trichlorethylen)

cl Cl
Ne — ¢
N\

H c1

Som tidligere omtalt kan trichlorethen nedbrydes aercht ved s8kaldt tilfal-
dig metabolisme. Fogel et al. 1986 har foreslaet det i figur 6.4 angivne
nedbrydningsforlgb for TCE. Nelson et al. (1987) har ogsd vist en aerob
nedbrydning, men i deres tilfalde kraves tilstedevarelse af phencl, tcluen,
g-cresol eiler m—crescl., Det antages, at dette skyldes, at aromat nedbryd-

ningen inducerer et eller flere enzymer, der er nddvendige for TCE-nedbryd-

ning.
H OH
\C-C +3HC1
o/ No
H H c1 /
\C=C/ \c _._}C'/ +3H,0
01/ a’ et \_
CO+HCOOH +3HC1

Fig. 6.4 Nedbrydningsforlgb aerch nedbrydning af trichlaorethen v.h.a enzymet
methanmonooxygenase. Fogel et al, 1986, Degradation route for
trichlorocethylene by the enzyme methanemcngoxvygenass,

Nedbrydning af trichlorethen under methanogene forhold er rimelig wveldoku-
menteret og forlebet fremgdr af figur 6.3. Til figur 6.5 skal hemarkes at af

de tre dichlorethan isomere er cis—isomeren den dominerende.
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Fig. 6.5 Nedbrydring af trichlorethen under methanogene forhold. Degradation
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ow & ow

LYol v BN |

of trichloroethylene under methanogenic conditions.

Parsons og Lage 1983, Barrio-lLage 1987, Kloepfer et al. 1986
Kdstner 1985, Parsans et al. 1984, VYogeil og McCarty 1985
Parsons og tLage 1983, Barrio-Lage 1987, Kloepfer et al. L3986
Parsons et al, 1989, Vegel og McCarty 1983

Tvivisom, Parsons og Lage 1985

Barrio-lage 1986, Vogel ag McCarty (1985

?

Barrio-Lage 1986, Kloepfer et al. 1986, Parson et al. 1984,
Vogel og McCarty 1985

VYogel ag McCarty 1985

Bouwer og McCarty 1583a

Bouwer og McCarty (1983)

tabel 6.3 er givet nedbrydningsforsgg ved trichlerethen i litteraturen.

e B TN RIUOE R ERSDE
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Tab. 6.5 Nedbrydning af Trichlorethen. Degradation of trichloroethylene.

Init. konc. Redox— Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/l forhold eC : '/./dage tirm
Jord S anaerch 25 - 33-390 a
Aquifer materiale 0,085 anaerob 20 <377 b
Vand (bl.kultur) 0,012 methanogen 35 25/112 270 c
Vand 0,034 methancgen 33 18/112 620 c
Vand 0,127 methanogen 33 4psllz 127 c
Vand {(podet) 0,011 aerob 20 0/175 >173 c
Vand 0,031 aesrob 20 0/175 >175 c
Vand 0,081 aerob 20 0/173 >173 c
Vand 0,178 ~ methanogen 35 40/37 78 d
Vand, deian. 1,0 aerch 25 - 320 o
Vand 0,08 aerogb+methan 20 81/0.3 2 f
Vand 0,65 aerab 20 65/4 2,4 f
Jord 1,0 aergb+naturgas 7 - 0,03 g
Vand, adapteret 1,436 aerob ? 96-98/11 h
Vand 50 aerob ? G4/14 h
Vand 26 aerob/anaerob ? 36716 h
Vand 5 aerob 23 64/7 i
Vand i0 aerob a5 38/7 i
Vand, adapteret 5 aerob 23 87/7 i
Vand 10 aerob 23 84/7 i
Jord 0,82 aerab+propan ? 5-9 3
Jord 0,90 aerob 20 14/2 k
Jord 0,18 aeraob 20 o/2 k
Aquifermateriale 0,6-0,8 " aerob 17 <ars7 1,2 1
Jord 0,13 aerob+methan ? 95/7 m
a Barrio-Lage 1987 h Kdstner 1986 (l10® org/ml?
b Wilson et al. 1983 i Tabak et al. 1981
c Bouwer et al. 1981 j Wilson og White 1986
d Bouwer og McCarty 1983a k Wilson et al, 1981
e Dilling 1979 1 Wilson et al. 1983b
f Fogel et al. 1986 m Wilson og Wilson 1985
g Henson et al. 1987

Celleveksthamning af Pseudomonas putida med trichlorethen er obszerveret ved

65 mg/l. Tabak e%t al. (1981) observeres ingen hzmning ved 3-10 mg/1 samt

signifikant nedbrydning med gradvis adaptation,
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6.6 Tetrachlorethen (Tetrachlorethylen)

(3] Cl1

Ne = ¢
c1/ \01

ferob nedbrydning af tetrachlorethen forlgber sandsynligvis svarende til
trichlorethen, men hastigheden er ta. 10 gange mindre jf. Hensan st al.
1987. Ved methanogene forhold nedbrydes tetrachlorethen ved reduktiv de-
chlorering til trichlorethen, Parsons og Lage (1985). Bouwer og

McCarty (1983), Parsons et al. (1984) og Vogel cg McCarty (1983)., Herefter

vil nedbrydningen forlghet som far trichlorethen.

[ tabel 6.7 er givet de fundne nedbrydningshastigheder.
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Tab. 6.7 Nedbrydning af tetrachlorethen. Degradation of tetrachleoroethylene.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
- Miljg mg/1 forhold =L %“/dage t. e
Biofilm 0,015 ~ methanogen 22-23 g7y a
Vand + jord 0,085-0,666  anaerob 20 3/7 b
Vand (podet) 0,010 me thanogen 35 30/1t2 218 c
Vand (podet) 0,032 methanogen 35 3g/1i2  1&3 c
Vand (podet) 0,130 methanogen 35 57/112 9e c
Vand (podet) 0,0088 aerob 20 0/175 c
Vand (podet) ¢,033 aeraob 20 0/175 c
Vand {(podet ) 0,074 aerob 20 0/173 c
Biofilm ¢,01 aerob 22-23 Q/730 d
Vand 0,152 methanagen 35 100/57 <19 e
Biofilm 0,170 me thanogen 23 - 7410 f
Vand, deion. 1,0 aerob 25 - 264 q
Vand 0.2 aerob+methan 290 0/4 h
Jordséjle 0,7 aerob+methan ? - 0,26 i
Vand 0,13 aeraob ? 96-98/11 b]
Jord 0,0878 aercb/anaerab 25 §7/21 2.7 k
Jord 1,43 aercb/anaerob 23 68/21 13,0 ke
Jord 0,25 aerpgb/anaergb 25 15711 46,2 k
Vand 5 aeraob 23 45/7 1
Vand 10 aerob 23 - 30/7 1
Vand, adapteret ] aerob a5 87/7 1
Vand, adapteret 10 aerob 25 B4/7 1
Vand+jord 0,6-0,8 aerob 17 2/7 m

1’ Beregnet udfra en biomasse pad 100 ug/l

Bouwer og McCarty 1383
Wilson et al. 1983
Bouwer og McCarty 1981
Bouwer ag McCarty 1582
Bouwer og McCarty 1983a
Bouwer og Wright 1987
Diiling 1975

Fogel et al. 1976
Henson et al. 1987
Kdstner 1986

Parsons et al. 1984
Tabak et al. 1981
Wilson et al. 1383b
Vogel og McEarty 1983

O - anop
4 g o= A e e Y

Af tabel 6.7 ses, at tetrachlorethen er mere persistent end de gvrige C; og
Ce chlorerede forbindelser, s&ledes er der kun i et enkelt tilfslde obser-

veret en halveringstid mindre end 1 uge.

Tabak et al. (198B1) observerer ingen hamning ved S-1C mg/l samt signifikant

nedbrydning med gradvis adaptation.
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7 CHLORBENZENER

Bionedbrydeligheden er lavere for chlorbenzener end for benzen. Nedbryde-
ligheden falder tilsyneladende med stigende antal chloratomer (Tabak et al.
1981, Patterson & Kodykala 1981 m.fi.). Dette hanger bl.a. sammen med, at
chlorbenzener i hgjere koncentrationer kan virke toksiske over for mikroor-
ganismer. Toksiciteten stiger med stigende antal chloratomer (Tabak et al.

1981).

Ehlorbenzener kan formentlig kun nedhrvdes aerobt - d.v.s.under tilstedeva-

relse af molekvylart ilt.

7.1 Chlorbenzen
Cl

Chlorbenzen bestdr af en benzenring, hvor et enkelt hydrogenatom er substi-
tueret med chlor. Mulige nedbrydningsveje far chlorbenzen er ikke klarlagt i
detaljer; men der vil formodentlig ske en initial hydraxylering ved mono-
oxygenase— eller dioxygenaseaktivitet som vist i figur 7.1. Den videre ned-
brydning er ikke kendt, men klgvning af benzenringen er pavist {(Verschueren

1983).
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cv ij::

Figur 7.1 Mulige nedbrydningsveje for chlorbenzen. R = radikal, i dette
tilfalde chlor. Efter Ballschmiter & Scholz 1980.

Der eksisterer kun f& undersggelser aover nedbrydningshastigheder for chlor-
benzen (se tabel 7.1). De relativt sparsomme resultater kunne tyde pa, at
chlorbenzen ma betragtes som relativt letnedbrydeligt under aerobe forhold
{Tabak et al. 1981, Wilsan et al. 1981, Pfaender & Bartholaomew 1982, Baouwer
1987).,

Selv ved lange forsdgspericder er anaerob nedbrydning af chlerbenzern ikke
konstateret (se tabel 7,1). Chlorbenzen m3 derfor antages at vare persistent

i anaercbe miljger.
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Tab. 7.1 Nedbrydning af chlerbenzen. Degradation of chlorobenzene.

Init. konc. Redox~- Temp. Nedbrydning  Ref.

Miljeg mg/1 forhold ~°C %/dage
Vand 200 aeroh 30 100/38 2
Vand S aerob 25 4g/7 b
Vand 10 aerogh 25 37/7 b
Vand (adapteret) 3 aerob 23 106/7 h
Vand {(adapteret) 10 aerob ' 235 S5/7 b
Grundvand 0,01 aerob ? 51/20 c
Grundvand 0,01 sulfatred. ? 0/1000 c
Grundvand 0,01 nitratred. ? Q/1000 c
Grundvand 0,01 me thanogen ? 0/1C00 c
Sediment <0,0001 me thanagen 20 0/203 d

a) Verschueren 1983 c) Bouwer 1987

B} Tabak et al. 198t d} Horowitz et al. 1982

Cellevaksthamning hos Pseudomonas putida er observeret ved en kancentration

af chlorbenzen pa 17 wmg/l (Bringmann & Kahn 1980). I batchkulturer er der

fundet vaksthamning hos bakterierne Pseudomgnas cepacia, feromonas hydro-

phila og _Bacillus subtilis ved koncentrationer pd henholdsvis 487 mg/l, 2,4
mg/l og 2,4 mg/l (Schubert 1979). Ved 10 mg/l 1 en hatchkultur fandtes ikke

hamning af chlorbenzennedbrydning (Tabak et al.) (1981)).

Med chlorbenzen som eneste kulstofkilde sker adaptationen i lgbet af nogle
uger, og lag-fasen synes at stige ved stigende koncentrationer (Tabak et al.

1981).
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7.2 Dichlorbenzener

Cl Cl Cl
Cl
Cl
Cl
1, 2- 1,3- 1,4~

Dichlorbenzener findes i tre isomere former som skitseret ovenfar. Mulige
aerobe nedbrydningsveje fremgldr af figur 7.2. Den initiale oxidation sker
under dannelse af dichlareret catechol. Den videre nedbrydning er ikke
klarlagt i detaljer, men ringbrydning er konstateret hos alle tre isgmere ag
sker formentlig under dannelse af en dicarboxylsyre (Verschueren 1983, De
Bont et al. 1986).
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Fig. 7.2 Aerobe nedbrydningsveje for dichlorbenzener. Efter Ballschmiter &
Scholz 1980. Aerobic degradaticn of dichlorobenzenes.
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Der eksisterer kun f& undersggelser over bionedbrydeligheden af dichlor-
penzener. Tilgangelige resultater fremgdr af tabel 7.2, 7.3 og 7.4. Af
tabellerne fremgadr, at dichlorbenzener er bionedbrydelige under aerobe

farhold.

Dichlorbenzenerne synes at vere persistente under anaercbe betingelser,

Tab. 7.2 Nedbrydning af 1,2~-dichlorbenzen. Degradation of 1,2-dichloro-

benzene.
Init. konc. Redox-~ Temp., Nedbrydning Ref.

Milj@ mg/1l forhald =C %/dage
Vand 200 aercb 30 100/72 a
Vand =1 aerob 25 45/7 b
Vand 10 aeraob 25 20/7 b
VYand (adapteret) 5 aerob 25 29/7 b
Vand {(adapteret) 10 aerob 23 18/7 b
Grundvand 0,01 aeroch ? 97/20 ¢
Srundvand 0,01 sul fared. ? 0/1060 c
Brundvand 0,01 nitratred. ? /1000 c
Grundvand 0,01 me thanogen ? 0/1000 c
Jord 0,04 aerob ? 20/18 d

a) verschueren 1983 c) Bouwer 1287

b) Tabak et al. 1981 d} Zehnder 1984
Tab. 7.3 Nedbrydning af 1,3-dichlorbenzen. Degradatien of 1,3-dichloro-

benzene
Init. konc. Redox~ Temp. Nedbrydring Ref.

Milje mg/ 1 forhold «C “/dage
Vand 200 aerob 30 L00/96 a
Vand 3 aerob 23 99:7 b
Vand 10 aergb 25 58/7 b
Vand (adapteret) =] aerob 23 35/7 b
Vand (adapteret) 10 aerob 25 33/7 B
Grundvand 0,01 aerob ? 71/800 c
Grundvand 0,01 sulfared. ? O/ 100C c
Grundvand 0,01 nitratred. ? 0/1000, (=
Grundvand 0,01 me thanogeh 7 0/1000 c

a)l Verschueren 1983 c} Bouwer 1987

b) Tahak et al. 1981 d? Zehnder 1984
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Tab. 7.4 Nedbrydning af 1,4 dichlarbenzen. Degradatior of 1,4 dichlora-

benzene
Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.

Miljp mg/l forhotid =g “/dage
Vand 200 aerab 30 100/92 a
Yand 3 aerch 25 35/7 b
Vand 10 aerab 23 37/7 b
Vand {(adapteret) 9 aerob 25 16/7 b
Vand (adapteret? 10 asraob 239 /7 - b
Brundvand : 0,01 aerob ? . 99/10 c
Grundvand . 0,01 sulfared. 7 0/1000 c
Grundvand 0,01 nitratred. ? 0/1000 c
Srundvand 0,01 methancgen ? 0/1000 c
Jord 0,00023 aerab ? »95/30 d
Jord 0,04 aerob ? 90/18 d
Jord 0,0003 aerob 20 106/50 2]
Jard 0,06 nitratred. 20 0/90 e
Jord 0,00024 nitratred. 20 100/90 f
Jord {adapteret) 0,00024 aerob 20 84/28 f

a) Verschueren 1983 d} Zehnder 1984

b) Tabak et al. 1981 e) Kuhn et al. 1983

c) Bouwer 1987 f) Hutchins & Ward 1984

For 1,2-dichlarbenzen er cellevaksthamning hos Psgudomonas nutida observeret

ved en koncentration p& 15 mg/l (Bringmann & Kuhn 1980). I en andern under-
sggelse er hamning af nedbrydning fundet ved § mg/l for alle tre isomere

(Tabak et al. 1981), Hamningen var total ved 10 mg/! for 1l,4-dichlorbenzen,

Lag-fasen synes under aercbe betingelser at vare relativt lang (Tabak et al.
1981). Ved langere tids eksponering synes dichlorbenzenerne at virke toksi-
ske over for mikroorganismerne. Disse forhold ggr, at dichlarbenzener Fkan

karakteriseres som forholdsvist svartnedbrydelige under aercbe forhold.

7.3 Hexachlorbenzen

Cl
Cl Cl

Cl Cl
Cl
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Mexachlorbenzen er et velkendt fungicid {(svampedrabende middel). Det Hhar
vist sig, at hexachlorbenzen ganske langsomt kan omsattes til pentachlor-
phenal, hvorefter den videre nedbrydning sker som for dette stof (Richard &
Shieh 1986).

Hexachlorbenzen md karakteriseres som svartnedbrydeligt under aerobe forhald
(se tabel 7.9}). Hexachlufbenzen virker tilsyneladende s& toksisk over for
mikrourganismér, at nedbrydningshastigheden nedsattes vasentligt eller g&r i
std efter kort tids eksponering for stoffet (Tabak et 31. (19B1)). I ot
potteforsdg med 5,5 ppm hexachlorbenzen i jord fandt man efter 15 mdr. ingen
nedbrydning af hexachlorbenzen (Beall Jr, 1976). I en enkelt undersggelse er
der konstateret signifikant nedbrydning i aktiveret slam (Richards & Shieh
19861,

Tab. 7.5 Nedbrydning af hexachlorbenzen. Degradation of hexachlorobenzene.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrvdning Ref.

Milijg mg/l forhold oC #/dage

Vand 200 : aerogb 30 0/120 a
Vand b= aerob 25 56/7 b
Vand 10 aerob 25 21/7 b
Vand (adapteret) 5 aerob 25 5/7 b
Vand (adapteret) 10 aerocb 23 0/7 b
Jord 3,6 aerob drivhus 0/370 c

al Verschueren 1983 c) Beall 1976

b) Tabak et al. 1981

I en batehkultur gav hexachlorbenzen i en koncentration p3 S mg/l en kraftig
hamning i mikrobiel nedbrydningsaktivitet, og hamningen var ‘total ved 10
mg/1l (Tabak et al. 1981). Ved en hexachlorbenzenkoncentration pd 3.6 mg/kg
Jord fandtes i en anden undersggelse i igbet af 19 mdr. ingen bionedbryd-
ning; derimod var over 93% hexachlorbenzen fordampet i periecden (Beall Jr.
1978).
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8 CHLORPHENOLER

Den mikrobielle nedbrydning af chlorphencler i jord og akvatiske miljger er
afhangiq af antallet af substituerede chloratomer (Kosak et al. 1979) samt
placeringen af chloratomerne (Alexander & Aleem 1961). Monochlarphenoler ag
dichlorphenoler er de lettest nedbrydelige, og pentachlorphenol er relativi

svart nedbrydeligt.

Nedbrydningen af chlarphenoler er sardeles pavirket af redoxforholdene i det
pagaldende miljg. De fleste undersegelser af den mikrobielle nedbrydning af
chlorphenoler er foretaget under aeraobe forhald samt under methanogene
forhold (Kjeldsen 1988). Der er kun foretaget fd& undersdgelser over ned-
brydning af chlorphenoler under sulfatreducerende forhold (Suflita ¢ Miller
1983, Gibson & Suflita 1986) og der foreligger ingen undersggelser under

denitrificerende forhold.

Undersggelserne viser, at sterst nedbrydning finder sted under aerabe
forhold, og at der konstateres langsom nedbrydning under metanogene (anae-
robe) forhold (Suflita & Miller 1985, Gibson & Suflita 1986, Baker & May-
field 1980, Boyd & Shelton 1984, Ide et al. 1978, McRae & Alexander 13965,
Suflita et al. 1982, Mikesell & Boyd 1985).

! den fglgende gennemgang er det valgt kun at se pA de mest chlorerede

phenaler, som er de mest persistente.

8.1 Trichlorphenoler

OH OH OH
cl Cl Cl
Cl Cl Cl
Cl Ci Cl
2,4,5- 24,6- 3,4,5-

Nedbrydning af trichlorphenoler foregdr normalt ved trinvis afkabling af
chloratomerns med efterfolgende oxidation af OH-gruppen (Suflita & Miller
198351}.
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Nedbrydningshastigheden af ‘irichlorphenoler er undersggt 1 forskellige
miljiger og under forskellige redoxforhold. De sammenfattede resultater ses i
tabel 8.1, 8.2 ovg B.3. Resultatérne viser, at nedbrydningen af trichlor-
phenol foregdr bedst under aerobe forhold, og at trichlorphenoler ma
betragtes som letnedbrydelige og med kort adaptionstid under disse forhold.
Resultaterne viser desuden, at anaerob nedbrydning kan forekomme, dog med en

noget nedsat nedbrydningshastighed.

Endelig er nedbrydning af trichlorphenoler afhangig af placeringen af de
substituerede chloratomer. Med forbehold for det sparsomme antal resultater
kunne det tyde pad, at nedbrydningen af S,A,S—trichlofphenol foregdr vasent-

tigt langsommere end de gvrige tri- chlerphenoler.

Tab. 8.1 Nedbrydning af 2,4,5~-trichlorphenol. Degradation of 2,4,5-tri-
chlorophenol.

Init. konc. Redox~- Temp. Nedbrydning Ref,

Miljg mg/1l farhold =C %/dage

Vand (PCPadapt. ? aerob ? 0/ a
Brundvand ' 60-100 sulfatred. stue 52/90 b
Grundvand 60-100 methancgen stue 39/90 b
Sgsediment 80-100 anaeronh stue 100/90 b
Akt. slam &60-100 anaerob 37 32/90 b
Jordsusp. 10-100 aerob 30 100/72 c
Jordsusp. 10-100 aerab 30 100/47 c
Jard 1 aerob 23 72/160 d
Steriljord i aerob 23 S/160 d
Jard 1 anaeraob 23 g/80 d
Steriljord 1 aerch 23 3/80 d

a) Steiert & Crawford 1985 C’) Alexander & Aleem 1961

b} Gibson & Suflita 1986 d) Baker & Mayfield 1980
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Tab. 8.2 Nedbrydning af 2,4,6-trichlorphenal. Degradation of 2,4,6-tri~
chlerophenol.

Init. konc. Redox- Temp. . Nedbrydning Ref.

Milje mg/l forheld =L %/dage
Vand 5 aerob 25 - 100/7 a
Vand 10 aerab 235 100/7 a
Vand (PCPadapt.) ? aerab ? 100/1 b
Grundvand 1 aerob ? 95713 c
Grundvand 1 aerob ? _ 60/3 c
Grundvand 1 aerob ? 43/9 ¢
Grundvand 1 aerob ? 77/13 c
Slam 20 anaerab 37 100/7 d
Slam 20 anaerab 37 100/28 d
Slam 700 anaerob 7 ca. 45/79 e
Slam 4000 aerocb 37 70/123 e
Jordsusp. 10-100 asrob 30 100/3 f
Jordsusp. 10-100 aerob 30 100/13 f
Jord 1 aerob 23 93/3 g
Steriljord 1 aerob 23 27/80 g
Jord H anaerob 23 28/80 g
Steriljord 1 anaerob 23 8/80 g

a) Tabak 2%t al. 1981 @) Kincannon & Lin 1983

b) Steiert & Crawford 19835 f) Alexander & Aleem 196!

€) Suflita & Miller 1985 Q) Baker & Mayfield 1980

d) Mikesell & Boyd 198S

Tab. 8.3 Nedbrydning af 3,4,5-trichlorphenol. Degradatiaon of 3,4,5-%tri-
chlorophenol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/1 forhold el %/dage
Vand (PCPadapt.) ? aerob ? 0/1 a
Jord 1 aerob 23 177160 b
Steriljord 1 aesrob 23 0/160 b
Jord 1 anaeroch 23 0/80 b
Steriljord i anaerob 23 4/80 b

a) Steiert & Crawford 1985 b) Baker & Mayfield 1580

Trichlorphenolers toksicitet overfor mikroorganismer er vderst sparsom
belyst. En enkelt undersggelse har fundet antibakteriel aktivitet som fglge
af tilstedevarelsen af trichlorphenoler. Undersggelsen konstaterede komplet

hamning af to bakteriestammer, Aerobacter aerogenes og Bacillus mvcoides,

ved koncentrationer af 2,4,5-~trichlorphencl p& henhaldsvis 20 wmg/]1 og 15
mg/l (Kosak et al. 1979).
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Ved 10 mg/l 2,4,6—-trichlorphenol/l i batchkultur er der ikke fundet hamning
af nedbrydning (Tabak et al. 1981)

Ved lavere koncentrationer (ppb-niveau) har det vist sig at der i ikke
adapterede miljger vil vare lag-fase fanomener. For enkelte undersdggeliser
har fundet en lag-fase pd4 seks dage inden nedbrydningen af tri-chlorphenol

induceredes (Bessert & Bartha 1984).

Hamning af metanocgenese, som udtryk for hamning af anaerob vakst er obser-
veret ved flere lejligheder. En undersdgelse har fundet komplet hamning ved
en koncentration pé& 180 mg/l. (Horowitz et al 1982}, hvorimod en anden
undersggelse har fundet nasten komplet hamning af anaeraob aktivitet ved en

koncentration p& & mg/l {(Guthrie et al. 1979).

8.2 Tetrachlorphencler

OH OH OH
a Cl cl Cl cl
a ¢ «a Cl
2345 2346~ 2358~

Nedbrydningsmgnstret for tetrachlorphenol er ikke praecist fastlagt ud over,
at det formodes, at chloratomerne afkobles successivt, hvorefter bBenzen-

ringen spalies og oxideres videre.

Tetrachlorphenocler betragtes s=advanligvis som relativt letnedbrvdelige. 1

tabel B.4, 8.3 og 8.6 er angivet en razkke underspggelsesdata.

Resultaterne i tabel 8.4 viser, at nedbrvdningen forlgber bedst under aeragbe
forhold. Den registrerede nedbrydning under anaercghe (metanagene) faornold
for 2,3,4,3 tetrachlorphenol kan ikke tilskrives biologisk nedbrydning. idet
der ikke er forskel p8 nedbrydningen i ikke-steril og steril jord (Baker &
Manfield 1580).



side 73

Tab. 8.4 Nedbrydning af 2,3,4,5-tetrachlorphenol. Degradation of 2,3,4,5-

tetrachlorophenol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/l forhald =C “/dage
Vand (PCPadapt.) ? aerob ? 44/1 a
Jord 1 aeraob 23 31/160 b
Steriljord 1 aerob 23 17160 b
Jord 1 anaeroh 23 5/80 b
Steriljord 1 anaeroh 23 7/80 b
Jord 100 anaerob 28 68/28 c

a) Steiert & Crawford 1985 " c) lde et al.

b} Baker & Mayfield 1980

Tab. 8.3 Nedbrydning af 2,3,4,6-tetrachlorphensl. Degradation of 2,3,4,6-

tetrachlorophencl.
Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/1 forheld «C “/dage
Vand {PCPadapt.} ? aeraob ? 100/1 a
Jordsusp. 10-100 asraob 30 100/72 o)
Jord 100 anaeroch 28 &8/28 c
-a) Steiert & Crawford 1985 c} Ide et al.

b) Alexander & Aleem 1961

Tab. B.6 Nedbrydning af 2,3,5,6-tetrachlorphenol. Degradation of 2,3,5,6-

tetrachleropheneol.

init. konc. Redox— Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/l forhold =C %/dage
Vand (PCPadapt.) ? aerch ? 100/1 a
Jord 100 anaerob 28 S4/28 b
a) Steiert & Crawford 1983 b) Ide et al.
Hamning af mikroarganismers vakst p8 grund af tilstedevarelsen af tetra=-

chlorphencler er konstateret og tetrachlorphencler har da 0gs8 veret anvendt

sam bl.a. fungicid. Hvad der derimod er dérligt

belyst, er hvilke

koncen-

trationer tetrachlorphenoler skal forefindes i for at hamme bakterievekst.

Er undersdgelse har . observeret komplet

bacter aerogenes og Bacillus

mycaoides,

hamning af de

koncentrationer

to bakterisr,

af

Rero=

2.3.4,6

—tetrachlorphencl pd henholdsvis 400 mg/l ag 7 mg/1 (Kosak et al, 1975},
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Adaptionstiden under savel aerobe som anaerobe forhold synes at vare i
stgrrelsesordenen uger til mineder (Baker & Mayfield 1980, lde et al. 1972,
Alexander & Aleem 19611}.

8.3 Pentachlorphenol

OH
Cl Cl

Q a
C1

Nedbrydningsmgnstret hos pentachlorphenol (PCP) er afhengig af, hvorvidt
nedbrydningen foregar i aergbt eller anaerobt miljg. Det er sandsynliggjort,
at den aercbe omsatning kan foreg2 ad flere veje {(se figur 8.1 og 8.2).
Nedbrydningen kan faor det fgrste ske under afkgbling af chloratomerne
successivt (Kosak et al. 1978), hvorved der dannes phenol med en rakke
chlorphenoler som mellemprodukter. Den videre aerobe nedbrydning foregdr ved
hydroxylering af phengl, o0g dihydroxyphenolen oxideres videre, hvorved
benzenringen kldéves og mineraliseres til kuldioxid og vand (Murthy et al.
1979). For det andet kan nedbrydningen starte med dannelse af chlaorerade
hydroguinoner (Reiner et al. 1978), og for det tredie kan der ske dannelse
af chloranisoler fx. methylether-PCP ved bicsyntese (Murthy et al. 1979,
Dagley 1967). Dannelse af anisgler er ubehagelig p.gr.a. deres kraftige
lugt.
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OCH
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Fig. 8.1 Mulige nedbrydningsveje for pentachlorphenol. Efter Murthy st al.
1979, Degradation of pentachlorophenoi.
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1 reaction OH
PCP 26-DCH
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¢ ¢ cl o] reaction release, ring fission
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| TR | 1emso

Fig. 8.2 Alternative aerobe nedbrydnings veje for pentachlarphencl. Efter
Reiner et al. 1978. Alternative degradation routes for pentachloro-
phenol.
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Anaerob nedbrydning sker ved afkobling af chloratomerne, hvorved der dannes
phencl og chlarphenoler; Den videre anaerobe nedbrydning af phenocl resulte-
rer ideelt i dannelsen af methan og kuldioxid (Mikesell & Boyd 1385 og
1986}, Anaerob owmdannelse af PCP kan endelig ske med dannelse af chlor-

anisoler (Dagley 1367).

Nedbrydningshastigheden for PCP er undersggt i en rakke tilfalde (tabel
B.7). Disse undersggelser har vist, at 'PCP er nedbrydeligt under aerabe og
me tanggene farhold. Der sker en gradvis adaption til omsatning af PCP, ag
adaptationstiden stiger med stigende PCP-koncentration (Crawford & Mohn
1985, Tabak et al. 1981, Guthrie et al. 1984). Resultaterne viser desuden,
at nedbrydningen af PCP foregér vaesentligt langsommere end for de avrige

chlorphenoler.

Temperaturafhangigheden er undersggt 1 to tilfalde (Crawford & Mohn 1983,
Trevors 1982). Disse undersggelser viser ikke uventet, at PCP-nedbrydningen

hammes vasentligt ved temperaturer under ca, L0 °C og over ca. 40°C.

Veksthamning hos mikroorganismer ved tilstedeverelsen af pentachlorphenol
(PCP) er demonstreret under bide aeracbe og anaerobe faorhold. Disse egen-

skaber ggr at PCP i wvid udstrakning har veret anvendt il bekampelse af

mikrogrganismer,

Toksicitet overfor aerobe bakteriestammer forekommer ved meget forskellige
koncentrationer. Total vaksthamning er observeret for forskellige bakterier
ved koncentrationer varierende fra 2,59 mg/1 til 2300 mg/l ({Kosak et al.

1979). De almindeligt forekommende jordbakterier Pseudomenas aserugingsa og

Enterohacter aerogenus synes isar at kunne madstd heje PCP-koncentrationer

{Kosak et al. 1979).Der er senere undersggt hamningen ved varierende kon-
centrationer af PLP p& akvatiske mikroorganismer., I denne undersggelse har
man observeret initial vaksthamning ved koncentrationer p& 0.4 mg/l cg 1.4

mg/l (Boyd & Shelton 1984).

Ved nedbrydning af PCP er der 1 flere tilfalde observeret markante lag-
faser. I et tilfelde er konstateret en lag-fase pd 28 dage ved en koncen-
tration pad 10 mg/l (Tabak et al..1981), og 1 et andet tilfalde blev lagfasen
madlt til 20 dage ved en koncentration p& 2.4 mg/L (Guthrie et al. 1979).
Disze observationer antvder, at adapterede mikroorganismer er i stand til at

nedbryde PCP selv ved relativt hgje koncentrationer,



side 77

Tab. B.7 Nedbrydning af pentachlorphenol. Degradation of pentachlorophenol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref,

Miljg mg/l forhold =C %/dage
Vand =] aerob 25 19/7 a
Vand 10 aerob 23 16/7 a
Vand {adapteret) <] aerob 29 100/21 a
Vand {adapteret) 10 aerch 23 99/28 a
Vand (adapteret) 30 aerob 4 11-52/100 b
Vand (adapteret) 30 aerob 20 S0-36/12 b
Vand (adapteret) ? aerob ? 100/1 c
Slam 0,6 me thanogen 35-37 93/7 d
Slam 0,6 me thanogen 35-37 100/30 d
Slam 1,2 me thanegen 35-37 78/7 d
Slam 1,2 methanogen 35-37 100/30 d
Slam 2.4 me thanogen 35-37 <10/7 d
Slam 2,4 methanogen 33-37 75/30 d
Slam 6,0 methanogen 35-37 £10/7 d
Slam 6,0 me thanogen 35-37 0/30 d
Slam 12,5 anaerogb 37 100/14 e
Slam 12,5 anaerab 37 100/29 e
Slam 12,5 anaerab 37 100/15 e
Slam(2-CP-adapt.} io anaerob 37 100/3 f
Slam{3-CP-adapt.) 10 anaeroh 37 ' 4677 f
Slam{4~CP-adapt.) 10 anaerab 30 7177 f
Jordsusp. 10-100 aeroh 30 100/s72 g
Jord 100 aerab 28 B0/28 h
Jard 100 anaerob e8 35/28 h
Jard ? anaerob ? 566/24 i
Jord ? anaerob ? 15/24 i
Jord 1 aerchb 23 B0/ 160 k
Steriljord 1 asrob 23 20/160 k
Jord i anaerob 23 7/80 k
Steriljord 1 anaerob 23 5/80 k
Jord (adapteret) 10- aerob 30 60/11 1
Jord {adapteret) 50 aerob 30 67/11 1
Jord (adapteret! 100 aerghb 30 70/11 1
Jord {adapteret) 500 aeraob 30 0/11 i
Jord (adapteret) 100 aerob 12 ‘ 0/11 1
Jord (adapteret)} 100 aerob 24 4z/ 14 1
Jord {adapteret) 100 aerob 30 30715 1
Jord (adapteret) 100 aeroh 33 36/14 1
Jord (adapteret) 100 aerohb 40 S/14 1

a) Tabak et al. 1981 g) Alexander & Aleem 1561

B} Trevors 1982 h) Ilde et al, 1972

c} Steiert & Crawford 1985 i) Murthy et al. 1979

d) Suflita & Miller 1983 k) Baker & Mavyfield 1980

d} Guthrie et al., 1984 1) Crawford & Mchn 1985

2) Mikesell & Boyd 1983
f} Mikesell & Boyd 1986
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9 NITROPHENOLER

I denne sammerhang er der kun sgqgt oplysninger p& mono- og dinitrophenoler.

De undersggte nitrophenoler ser alle ud til at vare relativt letnedbrydelige

under aerobe forhold.

fnaercb omsatning er pavist for 4-nitrophenol {(Horowitz et al. 1982, Lpgkke

1985), men ikke undersggt for gvrige nitrophenoler.

9.1 Mononitrophenoler

OH OH OH
NO,
NO2
N0z
2- 3= 4=

Der eksisterer tre iscomere former for nitrophencl: 2-, 3- og &4-nitrophencl -
0gs& hyppigt kaldet ortho—-, meta- og para-nitrophenol. Nedbrydningsveije for
monanitrophenoler er ikke klarlagt i detaljer; men afkeobling af nitragruppen
er observeret hos alle isomere (Sudhakar-Barik et al. 1978), hvorefter den
videre nedbrydning vil foregd som for phenol, Ringklgvning er ligeledes
ocbserveret for alle isomere-(Alexander & Lustigman 1966, Sudhakar-Barik et

al. 1978:.

Tabel 9.1, 9.2 og 9.3 viser en rakke midlte npedbrydningshastigheder for
mononitrophenoler. Som det ses, er 4-nitrophenol (para-nitrephenol) den
bedst undersggte isomer, Dette henger sandsynligvis sammen med den udbredte
anvendelse af 4—nitrcphenol til produktion af insektbekampelsesmidlet
parathion. 4-nitrophenol er desuden et mellemprodukt 1 den mikrobielle
nedbrydning af parathion og har svampedrabende egenskaber (Vercchueren 15983,

Sudhakar-Barik et al. 1979,

Ud fra tabellerne kan mononitrophenoclerne karakteriseres scm relativt

letnedhrydelige under aernbe betingelser,
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Tab. 9.1 Nedbrydning af 2-nitrophenol. Degradatien of 2-nitrophenotl.

Init. konc. Redox-— Temp. Medbrydning Ref.
Miljg ma/ 1l forhold =L %/dage
Vand 5 aerab 23 10047 a
Vand 10 aerchb 23 100/7 3
Vand 20 aerob 235 81/7 b
Vand (adapt.) 20 aerob 23 99/28 b
Spildevand 16 aerob 30 100/3-5 c
Jord 16 aesrob 30 100/7-14 c
Jordsusp. 15 aerob 23 <100/64 d
Jord 30 aerob 28 63/10 e
Jord (adapt.*) 30 aeragh 29 95/10 e
Jord 29 aerob 28 30/10 e
Jord (adapt.*) 29 aerob 28 77/10 e
*)} Adapteret til parathion c} Haller 1978
a) Tabak et al, 1981 d} Alexander & Lustigman 19&&
b} Bunch & Chamber 1967 g) Sudhakar-Barik et al. 1378
Tab. 9.2 Nedbrydning af 3-nitrophenol. Degradation of 3-nitrophenel.

Init. konc.  Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/1 forhold =C %/dage
Slam 200 aerob ? 20/19 a
Slam 200 aerob ? 30712 a
Slam 200 aerob ? 90/16 a
Slam (adapt.) 200 aerob ? 20/1 a
Slam {(adapt.) 200 aerob ? 50/2 a
Slam (adapt.) 200 aerob ? 90/6 a
Spildevand 16 aerob 30 100/3-5 b
Jard 16 aerob 30 100/3-3 b
Jordsusp. 10 aerob 23 10074 c
Jord 25 aerab 29 72/10 d
Jord {adapt.=») 29 aerob 28 100/10 d
Jard 24 aerob 28 £8/10 d
Jord (adapt.*} 24 aerch 28 52/10 d
+) Adapteret til parathion c) Alexander & Lustigman 1966
a) Zahn & Wellens 1980 d) Sudhakar-Barik et al. 1978

b) Haller 1978
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Tab. 9.3 Nedbrydning af 4-nitrophenol. Degradation of 4-nitraophenol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Milja mg/l forheld “C %/dage
Vand S aerob . 25 100/7 a
Vand 10 aerch 25 100/7 a
Vand 100 aerob a2 3/23 b
Vand 100 aerob 22 0/25 b
Vand 100 aerob 22 0/83 b
Sediment 100 - aerab 22 23/23 b
Sediment 100 aerob 22 0/85 b
Sediment 100 aerob 22 100/25 b
Sgvand 00,0002 aerab 29 - 7e/26 c
Sgvand 9 aerob 20-22 B0-95/11 d
Slam 4Q aerob 22 100/1-3 e
Siam 100 aeraob 28 100/1-4 e
Slam 400 aerob 22 100/3 e
Slam 800 aerob a2 100/6 e
Slam 100 anaerob 339 91i/14 f
Slam 100 anaerob 3s 99/14 f
Spildevand 16 aerch 30 100/3-5 f
Jord 16 aerob 30 100/7~14 Q
Jordsusg. 3 aerob 25 100/16 h
Jord ? aerob 20 100/5 i
Jard 15 aerab ? g80/28 k
Jord 2 aerob 10 >90/4 1
.Jord 2 anaerob 10 >30/60 1
Jard 0,5 aerob 21 3t/2,5 m
Jord 5 aerob 21 33/2,5 m
Jord 30 aerob 21 18/2,3 m
Jord a2 aerob 28 51/10 n
Jord (adapt.*) a7 aerob 28 100/3 n
Jord 35 aerob 28 70/10 n
Jord {(adapt.*) 32 aerob 28 80/10 n
#) Adapteret til parathion g) Haller 1978
a) Tabak et al. 1981 h) Alexander & Lustigman 1966
b} Van Veld & Spain 1983 i) Lindegaard-Jgrgensen 1983
c) Subba-kapo et al. 1982 k) Kool 1984
d) Goldstein et al. 1985 1) Lekke 1985
e) Nyholm et al. 1984 m) Scow et al. 1986

f} Horowitz et al. 1982 n) Sudhakar-Barik et al. 1978

4-nitrophenol kan nedbrydes under anaercbe forhold (Lgkke 1985, Horowitz -et
al. 1982) Den anaerobe nedbrydning foregadr dog betydeligt mindre effektivt
end den aerobe {(Lgkke 19835), Anaerob nedbrydning er ikke undersdgt for de

gvrige mono-nitrophenoler.

Cellevaksthamning hos Pseudomonas putida ved eksponering for nitrophenoler

er for de tre isomere fundet at variere fra ¢.9 mgs/1l til 7 mg/1 (Bringmsnn &

Kuhn 1980).° For 2- oq 4-nitrophenol er der ikke konstateret hamning af
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nedbrydning hos blandede bakteriepopulationer wved 10 mg/l (Tabak et al.
1981). 3-nitrophenol blev ikke testet ved denne underssgelse. NOEC - malt

ved nedbrydning af glucose - for Pseudemanas fluorescens er far alle isomere

fundet at vare 20 mg/i, mens ND;C for Eschericia coli varierede fra 100 mg/l
til >1000 mg/l (Bringmann & Kuhn 1960).

Lag~fasen under aerobe forhold synes at ligge i stgrrelsesordenen f3 dage
til fa uger (Kool 1984, Van Veld & Spain 1983, Tabak et al., 1981, Bunch &
Chamber 1967, Haller 1978, Zahn & Wellens 1980). For 4-nitrophenclt er der
observeret stigende lag-fase ved stigende koncentration (Lindegaard-Jergen-

sen 1983). Fra 1-33 mg/1 gav adaptionstider p& 6-70 dage.

9.2 Dinitrophenoler

OH
NO2
2,4-DNP

NOZ

Der findes flere isomere former for dinitrophenoler. Den bedst beskrevne
isomer er &,4-dinitrophencl (2,4-DNP). Afsnittet her vil derfor koncentrere
sig om denne isomer 2,4-DNP er kendt som en meget stark cellegift og virker

ved at hamme cellers ATP-dannelse.

Nedbrydningsmgnsteret for 2,4-DNP er ikke klarlagt i detaljer, men ligesom
for mononitrophenolerne er der observeret afkabling af nitrogrupperne
(Sudhabar-Barik et al. 1978) oag klgvning af den aromatiske ring {Sudha-
bar-Barik et al. 1978, Tabak et al. 1981).

Ud fra resultaterne i tabel 9.4 kan 2,4~-DNP ligesom monanitrophsnalerne
karakteriseres som relativt lednedbrydeligt. En enkelt undersgagelse tyvder
pa, at de langt mindre betydende isomere 2,5-DNP cg 2,6-DMP muligvis har en
vasentlig lavere bionedbrydelighed end 2,4-DNP (Pitter 1976 cit. i Ver-~
schueren 1983),

Anaerob nedbrydning af 2,4-DNP er ikke undersgagt.
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Tab. 9.4 Nedbrydning af 2,4-dinitrophencl. Degradation of 2,4-dinitrophenol.

Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljs mg/1 forhold =C “/dage
Vand - 8 aerob 23 80/7 a
Vand 10 aerob 25 &8/7 a
Vand (adapt.) 3 aerob 25 100/7 a
Vand (adapt.) 10 : aeroh 25 100/7 a
Slam 350 aerob ? ca. B0/100 b
Slam - 1000 aerob ? ca. 50/75 b
Slam 4000 aerob ? 70/125 b
Jard ‘ 23 aerob 28 74710 c
Jord (adapt.*) 23 aerob 28 100/10 c
Jord ze aeraob 28 10G/10 c
Jord {(adapt.*) . 21 aerob 2B 100/5 c
#) Adapteret til parathion b) Kincannon & Lin 13983
a) Tabak et al. 1981 c) Sudhakar—-Barik et al. 13978

E,Q—dinitrbphenol er fundet at give cellevaksthamning hos Pseudomonas putida

ved en kgncentration pa 115 mg/l (Bringmann & Kuhn 1980} . NOEC for Pseudo-

monas fluorescens og E.,coli er malt til henholdsvis 3 mg/1 og >100 wmg/l

(Bringmann & Kuhn 1960). I en batchkultur med blandet bakteriepepulation
fandtes ingen hamning af 2,4-dinitrophengl-nedbrydningen ved 10 mg/l (Tabak

et al. 1981).

Lag-fasen synes at vare i stgrrelsesordenen f3 dage ved lave koncentrationer
‘(<85mg/1) af 2,4~dinitrophenocl (Tabak et al. 1981, GSudhakar-Barik et =al.
1978), mens der ved hgje kopcentrationer (350-4000 mg/1l) ikke er kanstateret
komplet nedbrydning (Kincanmnon & Lin 1983). Dette kunne +tyde pa stigende

adaptationstid ved stigende koncentration af 2,4-dinitrophenal.
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10 PHTHALATER

De phthalater, som .skal omtales i dette afsnit er alle di-alkyl-estre af
o-phthalsyre. Nedbrydningsmgnstret for phthalater udviser mange falles ‘trak
og skal derfor gennemgds generelt (se figur 10.1). Den initiale omdannelse
sker ved brydning af esterbindingerne fra di-alkyl-phthalat over mono-
alkyl-phthalat til o-phthalsyre (Saeger & Tucker 1976, Engelhardt et al.
1975, Engelhardt et al. 1976, Keyser et al. 1976). Den videre oxidation af
o-phthalsyre sker med dannelse af 4,5-dihydroxy-phthalsyre og 3,4-dihydroxy-
benzoesyre som mellemprodukter (Engelhardt et al. 1976, Keyser et zl. 1976,
Makazawa & Hayashi 1978).

COOR COOH COooH COOH
E:::Z[:-—-.- i E:::H: -in —
COOR OOk COOH COOH MO COOH
Diester Monosster g-Phthatate 4,5-Dihydroxy-
: phthaiste
m@w
HO
» mumnm\

;::g::j],COOH :gg::::j,COOH
+

v
o, cooH
uoocq v
™ o
¢
v

p-Ketcadipate
v
Aetyl CoA  CO,

2 Pyruvate 2 CQ,
' Succinate

Fig.10.1 Mulige nedbrydningsveje for phthalater. Keyser et al. 1976. Pos-
sible degradation routes for phthalates.

o-Phthalsyre synes under alle omstandigheder at wvare lettere nedbrvdeligt
end sine di-alkvl-estre (Saeger & Tucker 1976. Inman et al. 1984, Shanker et
al. 1983). Alkylgrupperne vil derfor vare bestemmende for nedbrvdeligheden

af phthalater.



side 86
Hamning af nedbrydning

Effekten af phthalater pd mikroorganismer er undersggt ved enkelte lejlig-
heder. Ved 10 mg/1 af henholdsvis DEMP, DOP og DBP i hatchkultur med blandet
bakteriepopulation blev der ikke observeret hamning af nedbrydningen‘ af
disse stoffer (Tabak et al. 1981). Selv ved heje koncentrationer af de tre
stoffer (100-1000 mg/1) synes der ikke at vare tale om vasentlig hamning

(Shanker et al. 1983, Engelhardt et al. 1977, Inman et al. 1984).
Adaptation &

Adaptatiaonen under aerobe forhold synes at ske gradvist for DEHWP ag DOP, og
lag-faser fra f& uger til et par maneder er malt (Tabak et al. 1981, Fair-
banks et al. DBP synes derimod at vare noget kortere - nemlig i starrelses-
ordenen f3d dage til fd wuger (Tabak et al. 1981, Johnson & Lulves 1975,
Shanker et al. 1985, Russell et al., 1975).

10.1 Di-2-ethylhexyl-phthalat (DEHP)

ChH
o
C-0-CH,~CH~C,Hg
c—
\H ¢ 0-CH,~CH~C, Hy
CoHg

Nedbrydeligheden af di-2-ethylhexyl-phthalat (DEHP) eor undersdgt i mange
tilfzlde, og en rakke malte nedbrydningshastigheder framgdr af tabel 10.1.
Ud fra disse.resultater kan DEHP karakteriseres som middel-nedbrvdeligt
under aerobe betingelser. Ingen undersggelser har konstateret 100% nedbrvg-
ning af DEHP, hvilket kunne tyde p3, at DEHP ikke sr komplet nedbrydeligt.
Det kan dog skyldes for korte forspgsperiader. Adaptationen il mikrobiel
udnvttelse af DEHP sker gradvi;t, og adaptationstiden ser ud til at were
relativt lang (Johneen & iLulves 1975. Saeger & Tucker 1978, Tapar st al.

1981, Shanker 2% al. 198S).
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Tab.10.l Nedbrydning af di-2-ethylhexyl-phthalat. Degradation of di-2-
ethylhexyl-phthalate.

Init. konc. Redox— Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/ 1 farhoid eC %/dage
Vand 5 aerob 23 0s/7 a
Vand 190 aerob 29 0/7 a
Vand (adapt.) 5] aerob a5 95/7 a
Vand {adapt.) 10 aerob 23 33/7 a
Ferskvand 0,002 aerob 29 335740 b
Ferskvand o,2 aerch 29 : 62/40 b
Flodvand 1 aerob stue- 63/35 c
Ferskvand sed. 1 aerob 22 0/7 d
Ferskvand sed. 1 aerob 22 59/30 d
Ferskvand sed. 1 aerab 22 0/30 d
Slam 100 aeraob 30 48/20 e
Jord ? ? 23-30 70/3 f
Jard 0.002831 aerob 20 0/14 g
Jord (adapt.) Q,00231 aerab 20 O/28 g
Jord 500 aerab 30 92/30 h
Jord . 300 anaerab 30 33,30 h
Jord ’ 2 aerob drivhus-— 78-390/146 1
Jord 20 aerob drivhus- 78-90/ 146 i
a) Tabak et al. 1981 f) Yoshida et al. 1879
b) Subba-Rac et al. 1983 g) Hutchins & Ward 1984
c) Saeger & Tucker 1976 k) Shanker et al. 1985
d) Johnson & Lulves 1973 i} Fairbanks 2t al. 1985

e) Engelhardt et al. 1977

Anaerob nedbrydning af DEHP er konstateret, men adaptationstiden er vasent-

lig langere end under aerobe forhold (Shanker et al. 198Z),

10.2 Di-octyl-phthalat (DOP)

0
C-{>“2C81¥17

E“O- CgHy7

Der findes kun ganske 8 undersdaelser, der beskaftiger sig med nedbrvde-
ligheden af di~octyl-phthalat (DOP) (se tabel 10.2). Disse resultater tyder
pad, at nedbrydeligheden af DOP ag DEHP er nogenlunde ens. En undersggelse

over bakterien Serratia marcescens's evne til at udnytte phthalater sowm
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eneste kulstofkilde har endvidere vist ens vakst ved eksponering for hen-—

holdsvis DOP og DEHP (Mathur & Rouatt 1975).

Tab.10,2 Nedbrydning af di-octyl-phthalat. Degradation of di-octyi-

phthalate.
Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.
Miljg mg/1 ferhold =C “/dage
Vand 5 aerob 23 0/7 a
Vand 10 aerob 29 0/7 a
Yand {(adapt.) 3 aeraob 25 S4/7 a
Vand (adapt.) 190 aerocb 23 92/7 a
Slam 100 aerob 30 48720 b
&) Tabak et al. 1981 b} Engelhardt et al. 1977

10.3 Di-butyl-phthalat (DBP)

0
I

-0~ C4Hg

ﬁ-o-jC4H9
0 .

Nedbrydeligheden af di-butyl-phthalat (DBP) ar velundersdgt {(se tabel 10.3),
og DBP ser ud til at vaere forheldsvist lednedbrydel igt under sével aerobe
som anaerobe forhold., Adaptationstiden ser oags8 ud til at vare kart under
bade aerobe (Johnson & Lulves 1975, Tabak et al. 1981, Russell et al. 1985
0g anaerabe forhgld (Johnson & Lulves 1975, Horowitz et al. 19828). Ved héje
DBP-koncentrationer er der dog observeret langere adaptionstider {Inman et
al. 1984).

Temperaturafhangigheden er i et enkelt tilfalde undersegt ved DBP-redbryd-
ning i jord (Inman et ai. 1984). Som forventet fandtes der stigende ned-

brydningshastighed ved stigende temperatur fra &= til 30eC.
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Tab.10.3 Nedbrydning af di-butyl-phthalat. Degradation of di-butyl-

phthalate.
: Init. konc. Redox- Temp. Nedbrydning Ref.

Miljg mg/1 forhold wC %/dage ti.e
Vand 3 aerob 25 1006/7 a
Vand 10 aerocb 28 100/7 a
Ferskvand sed. 1 aerob 22 5/1 b
Ferskvand sed. 1 aerob a2 95/7 b
Ferskvand sed. 1 aerob 22 97/30 b
Ferskvand sed. 1 anaeroh 22 0/1 b
Ferskvand sed. i anaerob =22 47/7 b
Ferskvand sed. 1 anaerab 22 98/30 b
Slam 100 aerob 30 >80/20 c
Jord 0,00045 aerob 20 0/14 d
Jord (adapteret? 0,00045 aerob 20 75/14 d
Jord 500 aeraob 30 100715 e
Jord : 300 ] anaerob 30 60/30 e
Jord 1000 aeroh 4 2/93 f
Jord 1000 aerab 23 32/353 f
Jord - 1000 aeraob 23 88/200 f
Jord 1000 aerohb 30 78/53 f
Jard 100C anaerob 23 69/53 f
Jord 1000 anaerob 23 98/200 f
Jord 1,4 aerch (=te] 100/1 a
Jord (steril.) 1,8 aerob 23 70/5 g
Jord 1,4 aeraob 25 100/2 g
Jord (steril.) 1,1 aerab 23 72/3 g
Jord 3,1 aerob 19 - 5,6 2!
a) Tabak et al. 1981 2) Shanker et al. 1983
b) Johnson & Lulves 1973 f) Inman et al. 1984
¢} Engelhardt et al. 1977 g) Russell et al. 1983

d) Hutchins & Ward 1984 . h) Ldkke 1984
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I nedenstdende liste er givet en forklaring p8 nogle af de udtryk, der

anvendes i rapporten. Forklaringerne p8 de stjernemarkede ord er hentet fra

P.B. Heise (1986,

Abiotisk:

Aerob‘:

Alifatisk™:

Alkaner:

Alkener:

Anaerob®:

Aromatisks

Batchkultur:

Biotisk:
Carboxylsyre:

cis:

Co-metabolisme:
Eytoplasma:
Dehalogenering:

Denitrifikation*:

Miljsordbog udgivet af amisrddsforeningen i Danmark.

lkke biologisk.

Indeholdene ilt. Kan ogsé betyde 1iltkravende/iltforbrug-
ende.

Alifatiske forbindelser er organiske forbindelser, der
indeholder kader (evt. med forgreninger) af kulstofatomer;
speciel er "kaden" &t atom (Eleiphar=§alve, fedtstaf).
Kulstofforbindelser, hvor hvert kulstofatom har fire
enkeltbindinger. Alkaner er "mettede" forbindelser.
Kulstoffaorbindelse, som indeholder en eller flere dobbelt-
bindinger (to elektronpar deles). Alkener kaldes ogsa
"umattede" forbindelser. '

Ikke indeholdende ilt. Kan ogsa betyde ikke iltkravende.
Visse bakterier trives kun uden 1ilt, og visse kemiske
processer foregdr kun uden eller med meget lidt ilt.
Aromatiske forbindelser indeholder en eller flere aroma-
tiske ringe, der bestar af eﬁ 6-ledet (evt. S-ledet) ring,
hvor hver anden kulstofbinding er en dobbeltbinding. Detté
er en meget stabil kemisk struktur,

En kultur, der er dyrket i en batch dvs. processen foregér
uden'tillﬁb eller aflgb af vaske.

Synonym for biologisk.

Organisk syre indeholdende syregruppen COOH.

1 kemi anvendes cis ndr to ens stofgrupper sidder til
samme side pa to nabokulstofatomer {(tattest muligt).

se side 2 i Introduktionen.

Indholdet i cellen indenfor membranen og udenfor kernen.
Fijernelse af et bundet halogenatom.

Bakteriel omdannelse af nitrat, NOs—, til kvalstofilter
eller frit kvalstof, NO, NOz~ henhaldsvis Ng, normalt
under iltfrie forhold og under samtidig iltning af orge-
nisk stef. Bakterierne kaldes denitrificerende bakterier,

og disse er 1 stand til at tage ilten fra, d.v.s. reducere
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nitrat, hvorved kvalstof frigeres. .Den modsatte proces,

nitrifikation, er iltkravende.

- Et stof, der modtager elektroner ved en redox-reaktian.

Stort organisk molekyle bestlende af en eller flere lange
keder af sammenkoblede aminasyrer, som er sammenfoldet
s8ledes at der opstdr et aktivt sted i molekylet, der kan
virke saom katalysator for en bestemt reaktion.

Forgare, se kapitel 1 side 5.

{Gresk halo=salt o0g qennan=skabe) omfatter fire grund-
stoffer, som er specielt ¢tilbgjelige til at danne salte,
nemlig: fluor (F), klor (Cl), brom (Br) og jod (I).

Kaldes en organisme, som ernarer sig af tilfart organisk
stof, der nedbrydes i organismen til wuorganisk stof., I
modsetning til autotrofe organismer ¢planter, alger), der
ved hjelp af sollys selv kan omdanne uorganisk stof til
organisk stof (fra grask: hetero=forskellig og trof=narig)
Kemisk forbindelse best3ende af kulstof og brint (p&
dansk: kulbrinter},

Proces, hvorved stof omstatter sig med vand. He=0. I
organisk kemi er hydrolyse en proces, hvor stoaf spaltes
under optagelse af vand (grask: hydro = vand ag lveis =
oplegsning/adskillelsse).

Reaktian, hverved der indsattes en OH-gruppe.

Nedsattelse af aktiviteten eller vaksten for bla bakterier
ved tilstedevarelse af specifikke stoffer eller milijefak-
toren,

Faorskellige kemiske stoffer med den samme brutic-sammen-—
setning, men afvigende ved placeringen af én eller flere
grupper.

Stof, der forgger reaktionshastigheden i en kemisk croces
uden selv at indgd eller forbruges i den.

Forsggsreaktor, hvor der er en kontant tilfgrsel Qg
aftapning af vaske. Herved kan der ofte ogopnic en lige-

vegtssituation.

Se side 3 i Intraduktionen.
Se afsnit 1.} side &€ i introduktionen.

Dgdelig.
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Betegnelse ndr to stofgrupper er adskilt med et kulstof-
atom i en 6-ledet aromatisk ring.

Stofskifte.

Dannelse af methan udfra organisk stof eller brint ogq
kuldioxyd.

Stofgruppen: =CHa.

Omdannelse af ammoniak til plantenszringsstoffet nitrat ved
hjalp af bakterier, ‘“nitritbakterier" og "“"nitratbak-
terier". Processen foregadr i to trin og kraver ged 1ilt-
tilfgrsel: I: "Nitritbakterier" ilter ammaniak (NHz) til
nitrit (ND="). II: "Nitratbakterier” ilter nitrit (NOg™)
til nitrat (NOa™).

No Observerahle Effect Concentration. Koncentration, hvor
der ikke observeres nogen effekt.

Betegnelse, ndr to stofgrupper, sidder pd to nabokulstof-
atomer i en 6-ledet aromatisk ring.

Poly Aromatisk Hydrocarboner. GStoffer indeholdende en
eller flere aromatiske ringe.

Betegnelse ndr to stofgrupper sidder adskilt med to
kulstofatomer i en 6-ledet ring (diamentralt modsat).

Se side - i Introduktionen

Mal for iltningsgradem i et system. REdoxpotentialet er
hegjt i sterkt 1iltende oplgsninger og lavt (eventuelt
negativt} i reducerende opldsninger.

Stofskifte.

Del af molekyle bestlende af et eller flere grundstoffer,
fx OH-gruppe.

Underlag, grundlagj anvendes ofte om de naringsvasker og
lignende, der bruges til at fa4 bakterier, ger m.v. til at
vokse, s8kaldt naeringssubstrat, eller om et medium, som
organismerne i naturen lever i eller pd fx sand, wudder,
sten og planter.

Nastyderste.

Omdannelse af sulfat til svovlbrinte, bla. via sulfatre-
ducerende hakterier.

I kemi anvendes trans, ndr to ens stofgrupper sidder til

mecdsat side p8 to nabokulstofatomer (flermest muligt).
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