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Forord

Dette projekt er udført under Teknologiudviklingsprogrammet for jord- og
grundvandsforurening. Projektet omhandler en gennemgang og vurdering af
den publicerede litteratur om emnet. Fytoremediering er en teknologi til at
oprense lokaliteter for forurening ved hjælp af planter. Der er dels lagt vægt på
at udrede begreber og redegøre for relevante processer, og dels er der lagt
vægt på at opridse de seneste års udvikling på området og de resultater, der er
opnået. Der beskrives både laboratorieforsøg og feltforsøg.
Projektet omhandler olie- og tjæreprodukter. Således er der medtaget afsnit
om PAH, BTEX, alkaner og desuden et mindre afsnit om MTBE, da dette
stof også er en problematisk bestanddel i benzin. Denne fokusering i projektet
betyder ikke, at man kun bruger fytoremediering til oprensning af organisk
forurening, da teknologien ligeledes er forsøgt anvendt til at oprense
uorganiske forbindelser herunder tungmetal. Det er også bevidst undladt at
fokusere på oprensning af andre organiske stoffer, så som pesticider, selvom
teknologien er anvendelig til formålet. Sidst i projektet opridses perspektiverne
for den fremtidige forskning og der redegøres dermed også for, hvor der er
huller i den nuværende viden.
Arbejdet med dette projekt er et samarbejde mellem Afdeling for Mikrobiel
Økologi og Bioteknologi på Danmarks Miljøundersøgelser og Institut for
Miljøteknologi på Danmarks Tekniske Universitet. Tak til Steward Strand,
University of Washington, for hjælp med afsnit om MTBE.
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Sammenfatning og konklusioner

Fytoremediering er en eksperimentel bioteknologi, som har til formål at rense
forurenet jord og grundvand ved hjælp af planter. De planter, der har været
mest anvendt til formålet, er træer (poppel og pil), græsser (især rajgræs) og
bælgplanter (især lucerne). Planterne ændrer de fysiske, kemiske og biologiske
forhold i rodzonen. De påvirker vandbalancen gennem deres transpiration.
Forskellige typer af organisk forurening har vist sig at kunne elimineres fra
jorden ved hjælp af planter. De pågældende oprensningsmekanismer varierer
fra mikrobiel nedbrydning til optag i planter og afdampning. I mange tilfælde
er den gældende mekanisme ikke identificeret med sikkerhed. Ved hjælp af
matematiske modeller er det dog muligt at pege på en sandsynlig hovedårsag
til elimineringen. De bestemmende faktorer i disse modeller er stoffernes
fysisk-kemiske egenskaber.

De fleste studier af fytoremediering er blevet udført i USA, men der er dog
også lavet undersøgelser i Danmark og andre europæiske lande. Selvom
fytoremediering er en in situ teknik, er der ikke ét enkelt in situ forsøg, som har
vist en remedieringsproces med start fra forurenet jord og slutresultatet ren
jord (ren i betydningen: opfylder jord-kvalitetskriterierne). Tilsyneladende er
teknologien endnu nyere end det tidsrum, der er påkrævet for en komplet
remediering. Dette giver et hul i den nuværende viden, eftersom
laboratoriekontroller af jord ikke er ubehandlede (jorden er blevet bearbejdet),
og derfor vil nedbrydningen uden tilstedeværelse af planter foregå hurtigere
end ved in situ. På den anden side er det muligt, at vegetationens effekt på
nedbrydningen er overestimeret i laboratoriemodeller, eftersom
biotilgængeligheden in situ er mindre, hvilket skyldes kontaminanternes alder,
en større sorption samt en uens rumlig fordeling i jorden. Indtil resultater fra
in situ er tilgængelige, kan resultatet af fytoremediering ikke forudsiges med
sikkerhed.

Kun meget få undersøgelser omhandler oprensning af BTEX og kortkædede
alkaner. Disse forbindelser er ikke vedvarende i miljøet og kan hurtigt
nedbrydes af bakterier, hvis iltforsyningen er tilstrækkelig. Vegetation vil øge
eliminationshastigheden af BTEX gennem en øget lufttilførsel i jorden samt
ved planteoptag og ved afdampning fra planter.

Elimineringen af MTBE, en forbindelse der er sværere at omsætte, kan
stimuleres af vegetation, hvor den primære omsætningsrute er planteoptag og
evapotranspiration. Hvis afdampning af MTBE til atmosfæren anses for at
være miljømæssigt acceptabel, kan denne forbindelse være en lovende
kandidat for fytoremedieringsprocesser, eftersom planter kan fungere som
pumper, der fjerner MTBE-forurenet vand. Begrænsningen for denne
teknologi er naturligvis den maksimale dybde for pælerødder.

I flere projekter er det beskrevet, at eliminationshastigheden for PAH fra jord
kan accelereres med beplantning. Elimineringen af de lavmolekylære PAH-
forbindelser, som også er lettest bionedbrydelige, er signifikant forøget af
vegetation. Derimod er fjernelsen af de højmolekylære PAH-forbindelser, som
f.eks. benzo(a)pyren, der er bio-utilgængelige og mindre bionedbrydelige, kun
forstærket af vegetation i meget få tilfælde.
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Olieforurening i de øverste jordlag kan tilnærmelsesvist reduceres med 40% på
to år. Særligt ved oliespild er der blevet set en nedbrydning ved hjælp af
bakterier, der lever på rødderne af Compositae planter (kurvblomstfamilien).

En af de største ulemper ved fytoremediering er, at den kræver lang tid: i
størrelsesordenen år. For det første varer etableringen af vegetativt dække
mindst én vækstsæson, og målelige effekter bør ikke forventes at kunne
registreres, før det andet år. For det andet kan hastighederne for fjernelse af
forurening fra jorden i alle tilfælde forventes at være så små, at det vil vare
adskillige vækstsæsoner, før jorden opnår en kvalitet, som kan opfylde
kvalitetskriterierne for ren jord.
En anden principiel begrænsning for fytoremediering er relateret til planters
roddybde. I praksis bør man vælge den planteart, der får rødder, der når ned i
den dybde, som forureningen befinder sig i. Det betyder, at træer og lucerne
vil være egnede til dybereliggende forurening. Den maksimale dybde for
effektiv jordrensning må anses at ligge omkring 2 meter. I fremtiden er det
dog tænkeligt, at vandopløselige forbindelser som MTBE og BTEX kan vise
sig at være mulige at ekstrahere med pælerødder, som rækker 10 meter ned i
jorden.

Der ser ikke ud til at være en biologisk forlignelighed for forskellige plantearter
overfor de enkelte grupper af kemiske kontaminanter. Derfor bør valget af
planteart til et fytoremedieringsprojekt styres af agronomiske overvejelser og
kendskab til roddybder. Alle hidtidige virkningsfulde fytoremedieringsstudier
har udnyttet lokalt dyrkede afgrøder eller skovbrugsplanter, eller alternativt:
vilde planter tilpasset til jord og klima. I Danmark er pil den hurtigst voksende
plante, men denne plantes vækst kan begrænses af utilstrækkelig
vandforsyning på visse lokaliteter. I så fald kan man overveje at benytte pilens
nære slægtning, poppeltræet. Adskillige succesfulde remedieringsprojekter
med PAH-forurening ser dog ud til at pege på lucerne som en brugbar plante-
kandidat.
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Summary and conclusions

Phytoremediation is an experimental biotechnology for cleaning polluted soil
and groundwater. Plants mainly used are trees (poplar, willow), grasses
(ryegrass) and legumes (alfalfa, Medicágo satíva). The plants change the
physical, chemical and biological conditions in the soil surrounding their
roots, and impact the site's water balance through their transpiration. Various
organic pollutants have been shown to be eliminated from soil using plants.
The mechanisms responsible range from enhanced microbial degradation to
plant uptake and volatilization, and have not been identified in all cases
reported. However, mathematical modelling allows to pinpoint the main route
of contaminant elimination, their physico-chemical properties of the
individual contaminant being the decisive parameters.

Most of the studies have been performed in the US, but work has also been
done in Denmark and other European countries. Although phytoremediation
is an in situ technique, not a single controlled in situ study has shown
remediation starting from "contaminated" down to "clean" (meeting soil
quality criteria). Apparently the technology is still younger than the time span
reqired for complete remediation. This leaves an important gap of knowledge,
as laboratory "controls" are not nontreated (soil has been manipulated) and,
therefore, degradation in the absence of plants will be faster than in situ. On
the other hand, the effect of vegetation may also be overestimated in
laboratory models, as bioavailability in situ is less, due to the contaminants'
age, higher sorption and uneven spatial distribution. Until results from in situ
studies are available, the outcome of phytoremediation cannot be predicted
with certainty.

Only a few studies target the phytoremediation of BTEX and light-chain
alkanes. These compounds are not persistent in the environment and can be
quickly degraded by bacteria, if oxygen supply is sufficient. Vegetation will
accelerate elimination of BTEX by improving aeration, and by uptake and
volatilization.

The elimination of MTBE, a quite recalcitrant compound, can be stimulated
by vegetation, the major route of dissipation being plant uptake and
evapotranspiration. If volatilization of MTBE is considered environmentally
acceptable, this contaminant may be the most promising candidate for
phytoremediation, as plants simply serve as a pump removing the
contaminated water. The limitation of the technology is, of course, the
maximum depth of tap roots.

In numerous projects, accelerated elimination of PAH from soil in the
presence of vegetation has been shown. The elimination of the low molecular
weight PAHs, which also are more biodegradable, is significantly enhanced by
vegetation, while the removal of high molecular weight PAHs (e.g.,
benzo(a)pyrene), which tend to be bio-unavailable and less biodegradable,
was only improved in a few cases.



10

Oil pollution in top soil is approximately reduced by 40% in two years. In a
particular oil spill on surface soil, degradation of the oil residues was by
bacteria living on the roots of Compositae plants.

One of the major disadvantages of phytoremediation is that it requires large
time spans in the order of years. For one, establishing a vegetation cover in the
field takes at least one growing season, and measurable effects should not be
expected before the second year. And secondly, removal rates shown have in
all cases extrapolated to several seasons for reaching soil quality criteria.

Another principal limitation of phytoremediation relates the rooting depth of
plants. In practice one would choose the plant species according to the depth
of the contamination, e.g., grasses and other small plants for surface soil,
deep-rooting species, e.g., trees and alfalfa, for subsoil contamination. The
maximum depth of effective soil decontamination presently should be
considered to be about 2 m. In the future, however, water-soluble
compounds, e.g., MTBE and BTEX, may be shown to be extractable by tap
roots, exceding 10 m in depth.

There does not appear to be a biological "compatibility" of plant species to
chemical contaminant classes. Therefore, the choice of plant for a
phytoremediation project should be guided by agronomic considerations and
rooting depth. All successful studies utilized locally grown crop or forestry
plants, or wild plants adapted to soil and climate. In Denmark willow is the
fastest growing plant, but may be limited by insufficient water supply at some
sites, in which case its close relative, the poplar, should be considered.
However, several successes with PAHs seem to point at alfalfa as the plant of
choice.
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1 Indledning

Fytoremediering er en eksperimentel teknologi til remediering af forurenet
jord ved anvendelse af planter og hertil hørende mikroorganismer. (Fyto-:
plante-, og remediere: gøre noget godt igen, (EPA, 2000)). Teknologien har
generelt nogle fordele: Den er billig, den ser ud til at virke , den er in situ (dvs.
kan anvendes uden at opgrave jorden), og den er "grøn" (Flathman og Lanza
1998, Schnoor et al. 1995). En særlig fordel ved fytoremediering,
sammenlignet med andre teknologier, er, at jordens naturlige funktion
opretholdes på den pågældende lokalitet, og liv i jorden genaktiveres. Efter
"mere end halvandet årti med videnskabelige undersøgelser", er
fytoremediering "på grænsen til kommercialisering " (Watanabe 1997), og den
får et hurtigt stigende markedspotentiale (Flathman og Lanza 1998). For
organiske forbindelser ”eksisterer der dog endnu ikke tilstrækkelige data, der
kan understøtte en kommercialisering” (Watanabe 1997), selvom der er
kommerciel efterspørgsel. Fytoremediering siges at være bedst egnet til
oprensning over store områder, med forurening i lave til middel
koncentrationer i overfladejord.
Adskillige pilotprojekter om fytoremediering er blevet udført eller er i gang på
nuværende tidspunkt (Schnoor et al. 1995, Newman et al. 1998, Flathman og
Lanza 1998). Studierne inkluderer laboratorieforsøg, der skal klarlægge, hvad
der sker med kemikalier i planter. Metabolisme, fytoafdampning  og
stabilisering anses for at være væsentlige processer i denne sammenhæng
(Flathman og Lanza 1998).
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2  Generelle aspekter: Planter,
mikroorganismer og fytoremediering

2.1 Vegetationens effekt på forurenet jord

2.1.1 Transpiration

Udplantning af træer og andre planter har flere forskellige effekter på jorden
og de kemiske forbindelser, der er her i. Lukket vegetation med træer har en
større transpiration end blandinger af urter, græsser og buske, som vil udvikle
sig i de første år af den naturlige succession (Larcher 1995). Større
transpiration betyder reduceret infiltration (vandring af stof til grundvandet).
Det medfører også et sænket grundvandsspejl og en mere gennemluftet jord.
Evapotranspirations-delen af vandbalancen er omkring 2/3 for en løvskov i
den tempererede zone og omtrent det samme for en nåleskov (Larcher 1995).
Pil groet i det sydlige Sverige evapotranspirerede mellem 365 og 495 mm
vand per år, hvilket svarede til mellem 60% og 85% af den gennemsnitlige
årlige nedbør (Perrson 1995). I vinterhalvåret sker der dog ingen
evapotranspiration, da der er tale om løvfældende træer.

2.1.2 Afdampning

Afdampning fra jord til luft er en væsentlig proces for flygtige forbindelser
(Jury et al. 1983, 1987, 1990, Sanders & Stern 1994). Afdampningen kan
reduceres med vegetation pga. den yderligere modstand, som planter og deres
nedfaldne blade og løv giver mellem jordoverfladen og atmosfæren (Trapp &
Matthies 1997). Planteoptag og translokering efterfulgt af afdampning er dog
en potentiel rute til at fjerne visse forbindelser fra jord (se afsnit 2.3.6 om
fytoafdampning).

2.1.3 Iltforsyning til jorden

Iltforsyning til jorden anses for at være den vigtigste begrænsende faktor for
biologisk nedbrydning af størstedelen af organiske kontaminanter. Nogle
planter ændrer jordmiljøet ved at skabe mulighed for ilttransport nedad
(Grosse et al. 1996). Biologisk forstærket transport af ilt ned i iltfrie zoner kan
være ganske effektiv: Tagrør, Phragmites australis, transporterer op til 11 L O2

m-2 h-1 til sediment (Brix et al. 1996). Båndpil, Salix viminalis, er kendt for at
kunne gro under forhold med periodisk eller permanent oversvømmelse
(Ellenberg 1979, Jackson & Attwood 1996). Grunden til, at båndpil kan gro
under disse forhold, er, at piletræer generelt er tilpasset til iltmangel i jorden
ved hjælp af et ventilerende væv (aerenchyma), som har store intercellulære
hulrum (op til 60%). Disse porer gør det muligt for ilten at diffundere nedad.
Iltforsyning til rødderne via diffusion gennem jorden virker kun over korte
afstande. Nogle arter, der kan gro i sumpområder (herunder pil, Salix), er i
stand til effektivt at pumpe luft til aerenchyma porene ved at udnytte
trykforskelle, der er forårsaget af solopvarmning (Grosse et al. 1996).
Bævreasp, Populus tremula, har ligeledes evnen til at tilføre ilt til sine rødder
(Grosse et al. 1992). Denne træart kan øge ilttilførslen med 44%
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(sammenlignet med ilttilførsel via diffusion om natten). Nåletræet Taxodium
distichum, som vokser i sumpområder, kan øge ilttilførslen med 77%,
hvorimod lind (Tilia), birk (Betula), ask (Fraxinus) og løn (Acer) kun kan øge
tilførslen med mindre end 20%.

2.1.4 Rodudsondringer

Udsondring fra planterødder er defineret som frigivelse af substanser fra
roden til den omgivende jord, rhizosfæren. Denne frigivelse sker via diffusion
langs en elektrokemisk gradient. Det er en almindeligt forekommende proces i
alle levende planter (Curl & Truelove 1986).
Der er ikke helt overensstemmelse mellem jord-mikrobiologer og botanikere
angående den præcise definition af rhizosfære. Rhizo- kommer fra det græske
ord for rod, men “sfære” kan fortolkes på flere forskellige måder. En måde at
definere rhizosfæren på er: Det volumen af jord, der sidder fast på rødderne.
Mere specifikt kan den defineres som det lille område af jorden, der påvirkes
af tilstedeværelsen af levende rødder; en påvirkning, der sker via lækage eller
udsondring af substanser, som påvirker den mikrobielle aktivitet (Curl &
Truelove 1986).
Udsondringen kan være gavnlig for planten af mange forskellige årsager,
heriblandt tiltrækning af insekter, frastødning af herbivorer og forsvar mod
infektion (Larcher 1995). Udsondringer kan både virke hæmmende og
fremmende på mikrobiel vækst (Curl & Truelove 1986). Den gavnlige effekt
opnås, f.eks. hvis udsondringen kan stimulere væksten af de bakterier, som
kan nedbryde forurening i rhizosfærejorden. Dette menes at være tilfældet ved
frigivelse af fenol-forbindelser, som fremmer væksten af PCB-nedbrydende
bakterier (Fletcher & Hegde 1995).
Rodudsondringer fra planter kan også ændre opløseligheden af forbindelser,
der ellers ville være uopløselige i jorden og fast bundne til partikler i jorden
eller til planterødder. Kompleksbindende molekyler i udsondringen kan danne
opløselige komplekser f.eks. med metalioner (Larcher 1995). Courgetter
(Cucurbita pepo) og græskar (Cucurbita maxima), begge græskararter, kan
opløse og optage lipofile stoffer som f.eks. polyklorerede dibenzodioxiner og -
furaner (Huelster et al. 1994). Årsagen til dette er sandsynligvis et
kompleksdannende protein, som findes i rod- og xylem-udsondring og også i
plantesaft fra courgetter (Huelster & Marschner 1995, Neumann et al. 1996).
I vedplanter er der fundet glykosid og glukuron konjugater af 1-hydroxypyren
(Nakajima et al. 1996). Konjugater er det normale produkt af fase II
reaktioner i planter (Komossa et al. 1995), og mange af dem er opløselige i
jorden. Den ændrede opløselighed kan påvirke optag og transport ind i
planter, men også nedbrydning i jord og transport til grundvand (Se også
afsnit 2.2.1 om biotilgængelighed).

2.2 Begreberne omkring fytoremediering

Fytoremediering er blevet defineret som: „Anvendelsen af grønne planter og
disses mikrobiota, jordtilsætninger, og agronomiske teknikker til at fjerne,
indeholde eller uskadeliggøre uønskede kemiske stoffer i miljøet “
(Cunningham et al. 1996). Det vides, at planter kan optage mange
forurenende forbindelser, især dem med middel lipofilicitet og/eller svage
elektrolytter (Briggs et al. 1982, Briggs et al. 1987, Trapp & Pussemier 1991,
Burken & Schnoor 1998, Hsu et al. 1991, Trapp 2000). Fytoremediering kan
virke i kraft af mange faktorer, heriblandt vegetationens påvirkning af fysiske
(vandbalance, transportprocesser), kemiske (redox potentiale, pH,
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kompleksdannende stoffer) og biologiske (enzymer, rødder, bakterier og
svampe) parametre i jorden.

2.2.1 Biotilgængelighed

En stor udfordring, der må overkommes i fytoremedieringsprojekter, er at
sikre forureningens tilgængelighed for planter (især rødder) og bakterier
(Alexander 1994).

2.2.1.1 Biotilgængelighed for mikroorganismer
Betegnelsen bioremediering er i litteraturen blevet anvendt om processen,
hvor mikroorganismer i jorden omsætter forurening. Bioremediering kan
derfor godt være en del af fytoremedierings-processerne. For forbindelser
med ringe opløselighed i vand er det diffusive flow af kontaminanter til
bakterieceller begrænset (Koch 1990, Bosma et al. 1997, Harms & Zehnder
1994, Harms 1996, Harms & Bosma 1996, Rijnaarts et al. 1990, Volkering et
al. 1993), og optagelsesgraden kan blive ubetydelig, hvis bakterierne ikke er i
direkte fysisk kontakt med forureningen. I bioremedieringsprojekter er det
blevet forsøgt at forøge bakteriers optag ved jævnligt at blande jorden rundt og
derudover inokulere jorden med et stort antal bakterier. Mikrobiel
nedbrydning i rhizosfærejord har fordele overfor ren bakteriel nedbrydning i
utilplantet jord. Af disse fordele kan nævnes:
• Nedbrydende mikroorganismer og kontaminering bringes i tættere kontakt
• Øget biotilgængelighed gennem opløsning af kontaminanter via stoffer i

rodudsondringen eller via overfladeaktive stoffer dannet af rhizobakterier
• Øget tilstrømning af kontaminanter til rodens overflade gennem et øget

vandforbrug
• Øget diffusion forårsaget af tilstedeværelsen af makroporer og luftfyldte

porer

2.2.1.2 Biotilgængelighed for rødder
En forudsætning for succesfuld nedbrydning i rhizosfæren er et godt rodnet,
da roddybden bestemmer den jorddybde, hvori fytoremedieringen kan ske.
Sædvanligvis befinder rødder sig mest i de øverste jordlag. Det er sjældent at
finde rødder under 3 meters dybde. Ifølge Dobson & Moffat (1995) er den
gennemsnitlige roddybde for træer 1–2 m (poppeltræer 0,8–2,43 m), hvilket
er meget mindre end det almindeligvis forventes, og næsten 90% af antallet af
alle trærødder befinder sig i de øverste 60 cm af jorden. Ringe gennemluftning
af jorden vil medføre en mindre roddensitet. Selvom piletræer kan overleve
permanent oversvømmelse og vandmættet jord, vil rødderne ikke gro dybere
ned i grundvandet (Larcher 1995), og over 60% af de tyndeste rødder vil ikke
ligge dybere end 20 cm (Rytter & Hansson 1996). Der findes dog teknikker,
hvormed man kan tvinge rødderne til at vokse dybere ned i jorden, f.eks.
gennem en tildækning af jorden, hvilket medfører udtørring i de øvre jordlag,
eller ved at vikle plastictape omkring stiklinger, før de plantes ud (Lars C.
Larsen, Hedeselskabet, personlig meddelelse).
'Effektiv roddybde' defineres som dybden med en rodtæthed større end 0,1
cm rod/cm3. For pil blev den målt på grovsandet jord og lerblandet sandjord
til henholdsvis 65–95 cm og 115–125 cm (Mortensen et al 1998, Jørgensen &
Schelde 2001). Der er dog enkelte rødder, som går dybere. Iritz (1996)
angiver roddybden af pil (ikke nærmere defineret) til 50 cm i begyndelsen af
vækstsæsonen stigende til 1,3 m per 1. juli.
Det er oplagt, at planter med dybtvoksende rødder ville være at foretrække til
in situ fytoremediering af organisk kontaminering, fordi denne oftest findes
flere meter under overfladen. Derudover ville det være at foretrække at
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benytte flerårige planter. Almindelige træer, buske eller afgrøde planter ville
være fordelagtige m.h.t. tilgængelighed af frø eller stiklinger.
Udover roddybden kan rodens struktur være en bestemmende faktor for
resultatet af en remedieringsproces. I et studie af PAH nedbrydning i
rhizosfærejord blev det konkluderet, at et meget forgrenet rodnet med tynde
rødder tilsyneladende var mere effektivt end pælerødder til at øge
nedbrydningen (Schwab et al. 1995).
Det er muligt at få planter til at øge deres antal af tynde rødder. Dette er vist
med polejmynte (Mentha pulegium). Disse planter blev inokulerede med
Agrobacterium rhizogenes (Kalidas Shetty, personlig meddelelse). Det samme
er blevet observeret for johannesbrød træ Robinia pseudoacacia L. (Han et al.
1993). Hårfine rødder blev dannet udfra segmenter inokuleret med
Agrobacterium rhizogenes R1601 på under en uge.
Opsamlende kan det påpeges, at der er en mangel på viden om planters
roddybde. Det er mest agronomer, der beskæftiger sig med afgrøde planter
som korn og kartofler, der har undersøgt emnet. For træer peger de få
undersøgelser, der findes, på, at de fleste træers roddybde er yderst ringe for
størsteparten af roden. Dette udelukker dog ikke, at nogle træarter har rødder i
dybereliggende jordlag. Indtil dette er blevet nøjere undersøgt, må det dog
antages, at omkring 2 m dybde er grænsen for rhizo- og fytonedbrydning.
Hydraulisk kontrol er dog mulig til større dybder, eftersom flere forskere har
påpeget, at de har fundet pælerødder fra forskellige planter i forbavsende
dybder, f.eks. lucernerødder ned til 18 m (G. Gissel-Nielsen, personlig
meddelelse) og tilsvarende dybder for individuelle tilfælde for andre planter
(tabel 1).

Tabel 1: Maksimal roddybde for forskellige plantearter (EPA, 2000). Må ikke forveksles
med den generelle rodudbredelse.

Plante Rod, maksimal dybde i jorden
Bælgplanter: lucerne Generelt: 1,2–1,8 m, maksimalt ned til

9,2 m; ifølge Kutschera (1960): generelt
1–4 m, vild lucerne (Kutschera et al.,
1992): op til 4 m.

Græsser Fibrøse rødder ned til 2,5–3,0 m; ifølge
Miljøstyrelsen (2001b) dog generelt op
til 1m

Buske For freatofytiske*: ned til 6 m
Træer Poppel: 4,5 m; ”mesquit” (Prosopis)

pælerødder: 12–30 m; flod birk
pælerødder: 27–30 m; pil: til det øvre
grundvandsspejl (maksimal dybde ikke
afgjort);
poppel ifølge Macpherson (1995): 28 m.

Serapta sennep Generelt: 15–23 cm, maksimalt: ned til
30 cm

 * freatofytisk betyder, at rødderne kan nå grundvandet (Jordahl et al., 1997)

Det ser ud til, at planterodens morfologi er kraftigt påvirket af miljømæssige
forhold. Nogle af disse faktorer kan favorisere at bringe rødderne i nærheden
af kontaminering, mens andre faktorer kan have den modsatte effekt.
Størstedelen af de hårfine rødder forventes at være i den jordzone, som er
fugtig og næringsrig. Dette er sædvanligvis de øverste jordlag af
landbrugsjord, men ikke nødvendigvis på forurenet jord. Enkelte pælerødder
til at sikre vandforsyning må nødvendigvis nå ned til overfladen af
grundvandsspejlet, hvilket vil sige ca. 2–20 m, men disse rødder vil ikke
sprede sig så meget ud i jorden. Eftersom det meste forurening forekommer
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ujævnt fordelt i jorden, er det muligt, at planterødderne vil prøve at undgå den
kontaminerede jord, hvis denne er toksisk for planten. Pælerødder vokser dog
overvejende i revner og sprækker pga. den mindre mekaniske modstand.
Hovedparten af de i moræneler udsivende stoffer på olie- og tjæreforurenede
lokaliteter befinder sig ligeledes i sprækkerne (Klint & Fredericia 1995,
Jakobsen & Klint 1999). Dette bør medføre, at de dybe rødder vokser i
umiddelbar nærhed af de dybtliggende jordforureninger.

2.2.2 Rhizosfære mikrobiota

Rhizosfæren er en zone med høj mikrobiel aktivitet (Cunningham et al. 1996).
Bakterier vokser i kolonier, der dækker 4 til 10% af rodens overflade (Shimp et
al. 1993). I rhizosfæren er antallet, diversiteten og størrelsen af bakterierne
større end i den øvrige jord, hvilket formodentlig afspejler deres bedre
ernæring (Campbell & Greaves 1990). Per vægtenhed af jord indeholder
rhizosfæren af de fleste planter typisk 10 til 20 gange så mange bakterier som
den omgivende jord, men der kan være helt op til 100 gange så mange (Bazin
et al. 1990). Som eksempel på dette er det vist, at mikrobielle koncentrationer
af denitrificerende bakterier, pseudomonader og monoaromatiske kulbrinte-
nedbrydere var signifikant højere i jordprøver fra rhizosfæren af poppeltræer
end i den nærliggende landbrugsjord (Jordahl et al. 1997). Dette formodes at
være forårsaget af bakteriel vækst på rodudsondringer (Boyle & Shann 1995),
som dannes af unge rødder. Estimater for den årlige produktion af
rhizoaflejring (substanser, der kommer fra henfald af dødt plantevæv) og
rodudsondringer varierer fra 7 til 27% af den totale producerede plantemasse
(Moser & Haselwandter 1983). Da rodudsondringer primært ikke dannes som
respons på stimuli men nærmere er et resultat af rodcellelækage, er
udsondringernes kemiske sammensætning udefinerbar og mangfoldig, hvilket
afspejler planternes primære og sekundære metabolisme. Primære
metabolitter (kulhydrater, aminosyrer) kan forstærke den uspecifikke
heterotrofe mikrobiota (Newman 1985), hvorimod de sekundære metabolitter
(fenoler, terpenoider, steroider) tilsyneladende er i stand til specifikt at
stimulere aktiviteten af bakterielle nedbrydere. F.eks. er det vist, at fenoler er i
stand til at stimulere aktiviteten af PCB-nedbrydende bakterier (Fletcher &
Hegde 1995), og planteafledte terpenoider som l-carvon (der dannes af grøn
mynte, Mentha spicata) kan være gavnlige for at øge nedbrydning af PCB ved
hjælp af Arthrobacter. Stimuleringen formodes at være baseret på strukturel
analogi mellem plantens metabolitter og kontaminanter (Gilbert & Crowley
1997, Boyle & Shann 1995, Siciliano & Germida, 1998).
Man kunne forestille sig, at bakterielle nedbrydere kunne blive hæmmet af
katabolitter i et miljø med god forsyning af kulstof (Yuste et al. 1998). Selvom
højt bakterietal i rhizosfæren er blevet beskrevet mange gange i litteraturen,
står det mindre klart, om den metaboliske aktivitet er højere i rhizosfærejord
end i den omgivende jord. Nogle undersøgelser af den cellulære aktivitet af P.
fluorescens har indikeret, at den metaboliske aktivitet hos rodkoloniserende
bakterier er lav (sammenlignelig med aktiviteten hos sultede celler)
(Normander et al. 1999). I jord vil bakterielle nedbrydere, specielt i sultet
tilstand, ikke omsætte en enkelt kulstofkilde ad gangen, men er derimod i
stand til samtidigt at nedbryde sukkerstoffer og miljøfremmede stoffer (Bally
et al. 1994, Egli 1995, Kovarova et al. 1997).
Matematisk modellering af kulstofstrømning i en typisk forurenet jord viser, at
nedbrydning af forurening alene (pga. den ringe masseoverførselshastighed)
ikke er nok til at understøtte vækst og vedligeholdelse af en stor biomasse af
mikrobielle nedbrydere (Harms 1999).
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2.2.3 Optag af organiske stoffer i planter

2.2.3.1 Rodkoncentrationsfaktor, RCF
Optag af organiske forbindelser i rødder afhænger af egenskaberne for stoffet
og planten. Generelt sker optaget hurtigt, indtil ligevægt er opnået.
Ligevægten er blevet beskrevet med rodkoncentrationsfaktoren (RCF) (Shone
& Wood 1974):

(g/mL) opløsning i ionKoncentrat
(g/g) rod i ionKoncentrat

RCF =

Enheden for RCF er udfra denne definition: mL opløsning optaget per g rod.
Når optaget sker fra en vandig opløsning (f.eks. i forsøg med hydroponiske
opløsninger som vækstmedie), vil RCF for ikke-elektrolytter stige med
værdien af log KOW. Ved kemisk ligevægt vil koncentrationerne af lipofile
forbindelser i rødderne være tusind gange højere end i det omgivende vand.
KOW er fordelingskoefficienten mellem n-oktanol og vand (koncentration i
oktanol divideret med koncentration i vand). Afhængigheden af log KOW kan
forklares med lipofil adsorption af stoffet til plantens lipider i røddernes
endodermis-celler. Begrebsmæssigt er rodoptag forskellig fra translokering til
ledningsvævet (xylemet) (Shone & Wood 1974).
Når optag sker fra jord, vil koncentrationerne i rødderne sjældent overstige
koncentrationerne i jorden, fordi adsorption til rodlipider konkurrerer med
adsorption til humuspartikler. Disse har en adsorptionskapacitet, der ligner
røddernes, hvilket ikke er overraskende, eftersom de er udviklet primært af
plantepolymere. Ved kemisk ligevægt vil koncentrationerne i rod og jord
derfor være ens. Kemisk ligevægt opnås dog kun for de tynde rødder, ikke for
de tykke rødder eller for rodfrugter som f.eks. gulerod (se figur 5 i afsnit 3.5),
idet stofferne ikke trænger ind igennem de yderste cellelag (Trapp 1995).

2.2.3.2 Transpirations-strømnings-koncentrations-faktor, TSCF
Translokering ind i plantens skud kan beskrives med transpirations-
strømnings-koncentrations-faktoren, TSCF:

)(kg/m opløsning i ionKoncentrat

)(kg/msaft  xylem i ionKoncentrat
TSCF 3

3
=

Denne faktor er uden enhed, da den beskriver et volumen opløsning per
volumen af xylem-saft. TSCF repræsenterer ideelt set koncentrationsforholdet
mellem xylem-saften og den eksterne opløsning. Eftersom dette er vanskeligt
at måle direkte, bestemmes TSCF ofte eksperimentelt ud fra den stofmasse,
der translokeres til plantens skud (Shone & Wood 1974):

(mL)  vandaf nret volume transpire* (g/mL) opløsning i ionKoncentrat
(g) skud i Mængde

TSCF =

I denne model er det antaget, at der ikke sker hverken nedbrydning eller andre
tab fra skuddene i løbet af måleperioden, og at transporten tilbage til rødderne
er ubetydelig. Hvis dette alligevel foregår, er det nødvendigt at korrigere de
eksperimentelle data.
Translokeringen af ikke-dissocierbare kemikalier er mest effektiv for
forbindelser med middel lipofilicitet (Briggs et al. 1982). En regressionsformel
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for TSCF for poppeltræer er udarbejdet af Burken og Schnoor (1998) (vær
opmærksom på en fejl i originalartiklen):

{ }58.2/)50.2(logK- 2
OWe 0.756  TSCF −=

For at få udtrykt koncentrationsforholdet mellem xylem og jord, må man
dividere TSCF med fordelingskoefficienten mellem jord og vand, her kaldet
KB. Lipofile forbindelser med en høj log Kow adsorberes til jord og vil ikke
opløses i vand. Derved vil optimum på figur 1 flyttes mod venstre (figur 1).
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0.75

1

-2 0 2 4 6

log Kow

TSCF TSCF/KB

Figur 1: TSCF og TSCF/KB (xylem i forhold til jord) relateret til log Kow; regressioner
udført af Burken & Schnoor (1998) og Karickhoff (1981).

RCF og TSCF for elektrolytter afhænger af pH i den eksterne opløsning
(Shone & Wood 1974, Briggs et al. 1987, Rigitano et al. 1987, Inoue et al.
1998). Dette skyldes pH-forskelle mellem den eksterne opløsning og
planteceller. Hvis et molekyle dissocierer i det fysiologisk relevante interval, vil
det påvirke både optagelseshastigheden og -niveauet. Generelt vil optag af
svage baser øges med den eksterne pH, mens optag af svage syrer vil sænkes.
Modellen bør derfor ikke benyttes til dissocierede forbindelser. En model, der
kan benyttes for elektrolytter, er blevet publiceret for nyligt (Trapp 2000).

2.2.3.3 Overførselsfaktor, (transfer factor) TF
Overførselsfaktoren, TF, er defineret som koncentrationsforholdet mellem
plantevæv på høsttidspunktet divideret med koncentrationen i vækstmediet.
Ofte er koncentrationen i planter på høsttidspunktet relateret til den initielle
eller den nominelle koncentration i jord eller opløsning. I så fald kan den reelle
overførselsfaktor blive underestimeret. Desuden er TF ofte givet for tørvægt,
som er større end for våd vægt af planterne. I almindelighed har
overførselsfaktoren ikke noget at gøre med kemisk ligevægt, men refererer
sædvanligvis til steady-state situationer (balance mellem optag og
frigivelsesprocesser).

2.2.3.4 Hvem nedbryder – plante eller bakterie?
Udfra fysisk-kemiske data kan der drages nogle konklusioner angående hvilke
kemiske forbindelser, der vil blive påvirket mest af planters tilstedeværelse i en
forurenet jord. De relativt vandopløselige forbindelser, som har en relativt høj
TSCF/KB (figur 1), vil forholdsmæssigt hurtigt blive optaget med
transspirations-strømningen, og vil blive ført opad mod stænglen/stammen og
bladene. Der kan de enten blive akkumuleret, omdannet, nedbrudt, eller
afdampet fra bladene. Sidstnævnte proces afhænger af damptrykket.
Planter kan også påvirke de mere lipofile forbindelser, som ikke føres op i
planten. Disse forbindelser kan i stedet blive adsorberet til eller optaget i
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rødderne, forudsat at forbindelsen er biotilgængelig. I så fald vil plantens
metabolisme konkurrere med mikroorganismernes. Hvis man antager, at
biomassen af rødder og mikroorganismer er omtrent ens, bliver det et
spørgsmål om nedbrydningshastigheder, hvilken organisme, der vil dominere
nedbrydningsprocesserne. Hvis nedbrydningen inden i planten er hurtigere
end den mikrobielle nedbrydning i jorden, vil der være en konstant
koncentrationsgradient mellem inder- og ydersiden af rodcellerne. De
forurenende molekyler vil diffundere langs denne gradient, enten i vandfasen
eller i gasfasen. Diffusion i gasfasen er ca. 10000 gange hurtigere end i
vandfasen. Derfor, hvis fordelingskoefficienten mellem luft og vand, KAW, er
større end 10-4, vil diffusion i gasfasen normalt dominere transporten.
Der kan kun siges lidt om nedbrydningshastigheden i planterødder
sammenlignet med hastigheden for mikrobiel omsætning. Årsagen til dette er,
at de rent eksperimentelt er så godt som umulige at skelne.
Under reduceret ilttryk (anoxiske forhold) vil plantens metabolisme ikke spille
nogen rolle. Planter kan overleve under sådanne forhold i en hviletilstand,
men de er ikke metabolsk aktive (Jackson & Attwood 1996).
Tabel 2 viser nogle tilfælde, hvor det kunne dokumenteres, at enten planter
eller bakterier forårsagede nedbrydningen.

Tabel 2: Dokumenterede tilfælde hvor enten planter eller bakterier er blevet
identificeret som nedbrydere af forurening i et fytoremedieringsprojekt.
 Forbindelse Skala Nedbryder Kilde
TCE,
triklorethen

Pilotprojekt Poppel Newman et al.
(1999)

Råolie Stor feltskala Bakterier, der gror
på planterødder

Radwan et al.
(1995)

Cyanid Laboratorie-
forsøg

Pil Trapp og
Christiansen
(2001)

2.2.4 Erfaringer med fytoremediering

Den lange tabel, der udgør bilag C viser udvalgte resultater fra
fytoremedieringsprojekter med organisk forurening, især med vægt på
PAH’er, olie-kulbrinte og forbindelser i bilbrændstof. Den angivne
mekanisme, hvis der er angivet en, kan godt være én ud af flere.

2.3 Forskellige fytoremedieringsteknikker

Adskillige fytoremedieringsteknikker er blevet beskrevet (EPA 2000, Lombi &
Wenzel 1999, Flathman & Lanza 1998): Fytoekstraktion, rhizofiltrering ,
fytostabilisering, rhizonedbrydning, fytonedbrydning, fytoafdampning,
hydraulisk kontrol, vegetativt dække og bufferstriber. Alle disse teknikker er
baseret på ekstraktion, tilbageholdelse i planten, nedbrydning eller en
kombination af disse. Beskrivelserne af de forskellige teknikker bør ikke
opfattes som fuldstændigt forskellige, da der kan forekomme overlap af
betydninger.

2.3.1 Fytoekstraktion

Betegnelsen for optag (translokering) og akkumulering  af forurenende
forbindelser er fytoekstraktion. Denne teknik anvendes mest til oprensning af
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tungmetal. Kontaminanterne fjernes fra en forurenet lokalitet, når planterne,
som har groet i den forurenede jord, høstes (EPA, 2000).

2.3.2 Rhizofiltrering

Rhizofiltrering involverer adsorption af kontaminanter til rødder, eller deres
udfældning i rodzonen. F.eks. kan tungmetaller eller lipofile forbindelser
ekstraheres fra vand med denne teknik (EPA, 2000).

2.3.3 Fytostabilisering

Fytostabilisering beskriver immobilisering af forbindelser i jorden, eller
stabilisering af jorden i sig selv for at hindre jorderosion. Immobilisering kan
gøres ved at fjerne transportvejene: vand eller vind. Immobilisering kan også
opnås ved, at kontaminanterne kemisk ændres fra en opløselig form til en
uopløselig (udfældning i rodzonen). Kontaminanterne kan også blive bundet
til jordens humuspartikler eller til lignin i plantecellevæggen. Endelig kan
immobiliseringen skyldes en adsorption til planterødder (EPA 2000,
Cunningham et al. 1996).

2.3.4 Hydraulisk kontrol

En særlig slags fytostabilisering, som ikke inkluderer ekstraktion af
forurenende forbindelser fra jorden, er hydraulisk kontrol. Denne teknik
bruges til at påvirke niveauet eller bevægelsen af grundvand, overfladevand
eller vand i jorden. Hydraulisk kontrol er fjernelse af vand via plantens
normale optag, for at hindre udsivning, vandring og dermed spredning af
kontaminering (EPA 2000).

2.3.5 "Pump and tree"

En af de almindeligt anvendte remedieringsteknikker til grundvand er ”pump
og rens” (pump and treat): Oppumpning af vand med efterfølgende teknisk
rensning (stripning, adsorption, bioreaktor osv.). En ny idé er at bruge det
oppumpede vand på tidspunkter med negativ vandbalance (sommer) til
vanding f.eks. af et skovområde. Teknikken er også blevet benævnt
”Træmediering” (Gatliff 1994). En hektar piletræer kan transpirere op til
3000 m3 vand gennem juli måned (Larcher 1995). Skovjord har en høj
metabolsk kapacitet og kan måske nedbryde mange forbindelser relativt
hurtigt. Derfor kan i det mindste noget af vandet renses ved hjælp af træer.
Kemikalier, som kan oprenses fra grundvand på denne måde, er organiske
opløsningsmidler (f.eks. triklorethen), MTBE, olieprodukter, næringsstoffer
og muligvis flere endnu. Nogle forhold er endnu ikke afklarede. F.eks. kender
man ikke den optimale dosering af vand (skovdød forårsaget af toksiske
effekter bør undgås).

2.3.6 Fytoafdampning

Efter optag i planter kan kontaminanterne i nogle tilfælde (afhængig af
forbindelse og plante) blive transporteret til plantedele over jorden, blive
metaboliseret, opbevaret eller fordampe fra bladene (Trapp 1995). Processen
har vist sig relevant for m-xylene (Trapp & Christiansen 2001), klorbenzen
(Baeder-Bederski et al. 1999), triklorethen (Orchard et al. 2000) og andre
flygtige forbindelser (Burken & Schnoor 1998), og selv organisk bundet
kviksølv (EPA 2000). Teknikken er relevant for alle forbindelser, som hurtigt
translokeres (log KOW < 3.5), og som har et højt damptryk eller en høj Henrys
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lov-konstant (enhedsløs KAW >> 10-5). Afdampning flytter kun
forureningsproblemet fra et sted til et andet, og den kan derfor opfattes som
en uønsket sideproces. De resulterende koncentrationer i atmosfæren er dog
normalt ikke over baggrundsniveauet i byområder (Trapp et al. 2000a).
Translokering gennem planten, og dermed også afdampning, sker
hovedsageligt, når solen skinner, hvilket giver mulighed for fotolyse.

2.3.7 Fytonedbrydning

Fytonedbrydning er metabolisme i planter. Omsætningen kan ske internt i
planten, efter at forbindelsen er optaget fra jorden. Den kan også ske eksternt,
eftersom bl.a. enzymer, der produceres af planten, kan muliggøre
nedbrydning ude i jorden (Cunningham et al. 1996). Velegnede kandidater til
fytonedbrydning er moderat hydrofobe, organiske forbindelser med log Kow

mellem 0,5 og 3, da disse forbindelser let optages og translokeres i planter
(Schnoor et al. 1995, Cunningham et al. 1997). Identificering af metabolitter i
planten bekræfter, at omsætning af forureningen er en realitet.

2.3.8 Rhizonedbrydning

Rhizonedbrydning er defineret som nedbrydningen af organiske forbindelser i
jorden gennem mikrobiel aktivitet, som er forøget pga. rodzonen (EPA 2000).
Rodudsondringer fra planter påvirker (og øger i flere tilfælde) den mikrobielle
aktivitet i nærheden af rødderne. De fleste planter lever i symbiose med
bakterier og/eller svampe. Mikroorganismetætheden omkring rødderne er
meget større end i jord uden rødder (Crowley et al. 1997). Mikroorganismer
kan også migrere til dybereliggende jordlag, mens de sidder fast på
planterødder. Fyto- og rhizonedbrydning anvendes til oprensningen af
organisk kontaminering, heriblandt forurening med olie, PAH, BTEX, TNT,
klorerede opløsningsmidler og pesticider (EPA 2000, Newman 2000).

2.3.9 Andre teknikker

En rensningsmetode, der er baseret på nedbrydning i rodzonen, er
landfarming med bestemte afgrøder. Denne metode kan f.eks. bruges til
olieforurenet slam. Slammet hældes på jorden, marken gødes og lucerne,
Medicago sativa, eller græs (som regel rajgræs, Lolium) sås ud. Affaldsdepoter
er ofte tilplantet med græs, både fordi det ser bedre ud, men også for at hindre
erosion (altså en form for vegetativt dække). Andre gavnlige aspekter af
tilplantningen: Forurening af grundvand reduceres, og mindre mængder
udslippende gas kan adsorberes af planterne (større mængder gas er toksiske
for planter) (EPA 2000). Kun i få tilfælde tillader myndighederne at tilplante
med træer, på trods af at træer kan transpirere mere. Det frygtes, at rødderne
kan gennemtrænge dækkende membraner under affaldsdepoter og derved
skade dem. I følge Dobson og Moffat (1995) er der ingen basis for disse
bekymringer.
Tilplantning med træer langs med floder som bufferstriber er ikke nogen ny
idé. Det vides, at disse striber skaber barrierer for afløb af næringsstoffer fra
landbrugsjord (EPA 2000).

2.4 Kriterier for anvendelse af fytoremediering

En af årsagerne til, at fytoremediering ikke er så kendt, kan være, at
teknologien er ny. Remedieringen kræver mange år eller måske tiår. Der kan
ikke siges at være mange gode resultater, fordi størstedelen af projekterne er
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startet for relativt kort tid siden. Omkostningerne lader sig heller ikke endeligt
evaluere, selvom der eksisterer oplysninger for nogle teknikker, der kan
sammenlignes med konventionel behandling (EPA 1998). For
tungmetalforurenet jord er omkostningerne ved fytoremediering omkring 1/3
af konventionelle teknikker, for bly under 1/20 og for olie under 1/10 (EPA
1998). Mere end halvdelen af omkostningerne skyldes monitering af jord,
grundvand og vegetation.
Til at beslutte, om fytoremediering kan være anvendelig i praksis på en
bestemt lokalitet med en bestemt type forurening, er der udviklet en metode til
at lette overvejelserne. Resultatet er fytoremedierings-beslutningstræet, se
figur 2 (ITRC, 1999).
I mange tilfælde er det nødvendigt at måle på fytotoksicitet, planteoptag og
metabolisme, før et feltforsøg igangsættes. Dette kræver forudgående
eksperimenter udført i laboratoriet. Der er blevet udviklet en hurtig 4-trins test
til

dette formål. Testen medtager optag og toksicitetstest for træer (pil og
poppel) i forurenet jord eller i opløsning (Trapp et al. 2000), en 14C-
metabolisme-test, samt en model for langtidsprognose (efter Trapp et al.
1994).
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2.5 Risikovurdering

Ved fytoekstraktion kan organisk forurening eller metabolitter heraf
akkumulere i forskelligt plantevæv. Der må træffes foranstaltninger for at
hindre spredning af forurening gennem fødekæden, hvilket f.eks. kan ske, når
dyr spiser af vegetationen, der bruges til fytoremediering. Dette problem er
dog kun relevant ved meget store fytoremedieringsprojekter. I et forsøg (Qiu
et al. 1997) blev det dog konstateret, at PAH’erne opkoncentreres i planternes
rødder og ikke translokeres til plantedele over jorden. Derfor var der i dette
tilfælde ingen fare for opkoncentrering af PAH’er eller metabolitter gennem
fødekæden (i det mindste med græsser) via græssende dyr.
Et andet problem kunne vise sig ved anvendelsen af træ fra
fytoremedieringsprojekter til brændsel. Visse forbindelser kunne tænkes at
blive emitteret til luften eller spredt med asken.
Fytoremediering kræver tid. Derfor er det nødvendigt at vurdere, hvad der
kan ske på en given lokalitet, indtil planterne er groet tilstrækkeligt til at kunne
stoppe spredning af kontamineringen (grundvandet).

 Grundvand 

Vil klimaet passe til den foreslåede plante?  

Er tid eller plads begrænset?  

Er forureningen fysisk indenfor rækkevidde af den foreslåede plante  
(typisk mindre end 3-6 m for Salix arter – pil, balsampoppel, poppel)? 

Skal planterne udelukkende bruges til hydraulisk 
kontrol (hindre vand i at nå kontamineret zone)?  

Bliver vandet pumpet mekanisk  
og tilført til fytoremedieringssystemet ? 

Er kontamineringen tilstede i fytotoksiske koncentrationer? 
(dette svar kan kræve et dosis-respons forsøg i drivhus)  

Er denne type fytoremediering 
tilladt i følge lovgivningen? 

Vil mikrober i rhizosfæren og enzymer i plante-eksudat nedbryde 
forureningen i rhizosfæren og er de metabolske produkter acceptable?  

Er log K OW for kontaminanten eller de metabolske 
produkter mellem 1 og 3,5 (vil optag i planten finde sted) 

Vil planten nedbryde kontaminanten efter optag og er 
de metabolske produkter acceptable? 

Vil planten akkumulere kontaminanten eller de  
metabolske produkter efter optag? 

Er akkumuleringsniveauet acceptabelt for 
dette sted i hele plantens vækstperiode? 

Kan der laves kontrolforanstaltninger, der hindrer overførsel af 
kontaminanten eller de metabolske produkter fra planten til dyr 
og mennesker ? 

Kan kontaminanten eller de metabolske produkter  
immobiliseres til et acceptabelt niveau?  

Vil planten transpirere kontaminanten eller de 
metabolske produkter?  

Er kvantiteten og hastigheden af transpirationen 
acceptabel for dette sted? 

Kan ingeniørarbejde være med til at kontrollere, 
at transpirationen bliver acceptabel?  

Er den endelige anbringelse/omsætning af 
kontaminanter og metabolske produkter acceptabel?  

Vil plantematerialet skulle betragtes som affald hvis planterne høstes? 

Kan planteaffaldet anbringes på en økonomisk god måde? 

Fytoremediering har potentiale til at 
være effektiv for det givne sted 

Fytoremediering er ikke en god mulighed på det 
givne sted; overvej andre muligheder 

Figur 2: Beslutningstræ for fytoremediering. Følg enkeltstreg pil ved JA, følg stiplet pil ved 
NEJ. Dobbelt-streg pile er fælles ja/nej ruter. (ITRC, 1999, oversat til dansk med tilladelse fra 
forfatterne Steve Rock og Bob Mueller) 
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Under nedbrydning dannes metabolitter, og ikke alle af disse er uskadelige.
Der kan også dannes mere vandopløselige og dermed mere biotilgængelige
forbindelser. Dette aspekt bør overvejes, inden feltanvendelse igangsættes.
Når der kan ske afdampning fra plantens blade, kan det tænkes, at giftige
forbindelser frigives til atmosfæren i uønskede koncentrationer. Herved ville
en forurening blive spredt mere, end den vil blive begrænset.
Toksicitetstest kan hjælpe med at fastslå, om toksiske metabolitter dannes.
Test af denne type er udviklet på Berlins Universitet (projektbeskrivelse kan
ses på http://dechema.de/biotech/brosch/einleit.htm), men også på Institut for
Miljøteknologi på Danmarks Tekniske Universitet (Ole Kusk,
Økotoksikologi).

2.6 Ideer til at gøre fytoremediering mere effektiv

2.6.1 Genetiske modifikationer

Anvendelsen af genteknologi afhænger af de naturligt forekommende
mikroorganismer og deres evne til at kolonisere planterødder. Rodkolonisering
er et kritisk trin i spiringsfasen, hvilket skyldes, at når rodoverfladen én gang er
blevet koloniseret med en bestemt type bakterie, kan andre typer blive
ekskluderet (David Dowling, personlig meddelelse).
Tilførsel af specifikke bakterier, der kan nedbryde miljøfremmede stoffer, kan
være en strategi for at gøre fytoremediering mere effektiv. En udvidet strategi
kunne være at isolere, oprense og karakterisere specifikke gener, der er
ansvarlige for nedbrydningen. Det pågældende gen kunne herefter indføres i
en værtsorganisme, som efterfølgende blev podet på overfladen af steriliserede
frø. Dette forudsætter, at nedbrydende mikroorganismer kan identificeres, og
at de er lige så gode til at kolonisere rødder som de typiske rodkoloniserende
bakterier, der bruges som mikrobiel plantebeskyttelse i landbruget. Til dato er
der kun begrænset viden om fytoremediering med anvendelse af kendte
rhizosfære mikrobiota.
PCB-nedbrydende gener er blevet indsat i en rodkoloniserende Pseudomonas
fluorescens ved at opnå ekspression af genet i rhizosfæren af en sukkerroe, Beta
vulgaris (Brazil et al. 1995).
For nyligt er det blevet vist, at det bionedbrydende potentiale af organiske
forbindelser er øget for P. putida (pWW0) i rhizosfæren (E. Duque og J.L.
Ramos, personlig meddelelse).
Et humant gen, der i leveren koder for et særligt enzym, er blevet indført i
tobak, Nicotiana tobacum.Enzymet oxiderer flere forskellige halogenerede,
organiske forbindelser, heriblandt TCE, ethylen bromid, tetraklorkulstof,
kloroform og vinylklorid. Transgene tobaksplanter var i stand til at nedbryde
TCE 640 gange hurtigere end ikke-modificerede planter (Doty et al. 2000).
Macek et al. (2000) peger ligeledes på anvendelsen af genmodificerede planter
for at øge effektiviteten ved fytoremediering. Stategier for modifikationer være
transformerede planter, der danner specifikke proteiner, der kan binde og
transportere xenobiotika. Man kunne også forsøge at øge plantens udsondring
af f.eks. enzymer, der i sig selv kan nedbryde xenobiotika; man kunne også
forsøge at øge udsondring af forbindelser, der stimulerer bakteriel vækst i
rhizosfæren og dermed rhizonedbrydning.
I EU projektet ENDEGRADE (ENdophytic DEGRADEr bacteria for
improving phytoremediation of organic xenobiotics: Endofytiske nedbrydende
bakterier til at forbedre fytoremediering af organiske miljøfremmede
forbindelser), bliver endofytiske bakterier modificeret til at udtrykke gener
ansvarlige for nedbrydning af forbindelser, der kan translokeres via xylem.
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Endofytiske bakterier er dem, som lever inden i planter. For yderligere
information om projektet, se websitet: http://www.ENDEGRADE.dmu.dk
Muligvis er det slet ikke nødvendigt med genetiske modifikationer. Kun en
meget lille del af alle planter (omkring 400000 karplanter kendes i dag) er
blevet undersøgt for deres evner til at omsætte kemiske forbindelser. Planters
sekundære metabolisme varierer fra familie til familie, fra art til art og endda
mellem varieteter (Frohne & Jensen 1985), og der findes et enormt antal
forskellige enzymer. Det må derfor forventes, at når flere planter er blevet
undersøgt, vil man finde flere plantearter, som kan være egnede til
fytoremediering.

2.6.2 Nedbrydning ved hjælp af svampe

Anvendelse af svampe til at nedbryde forurening er blevet detaljeret studeret.
Med svampe udnyttes kapaciteten af uspecifikke ekstracellulære enzymer til at
angribe xenobiotika. Indtil videre ser det ud til, at der er mulighed for
dannelse af uønskede, toksiske metabolitter, polymeriserede slutprodukter, og
desuden ufuldstændig mineralisering af kontaminanter (Aiken & Logan 1996,
Dietrich et al. 1995, Öberg et al. 1990, Svenson et al. 1989, Lamar & Dietrich
1990). Dette tyder på, at der er behov for yderligere grundlæggende forskning
på nuværende tidspunkt.
Der er ved laboratorieforsøg opnået gode resultater med PAH nedbrydning
vha. hvidmuldsdannende svampe fremdyrket på halm. Disse svampe udskiller
enzymer, der i svampenes naturlige miljø, træ, nedbryder lignin.
Undersøgelserne har vist, at det er svært at overføre resultaterne fra
laboratoriet til stor skala, da det var vanskeligt at opnå tilstrækkelig vækst af de
fleste hvidmuldsdannende svampe. Dette skyldes dels, at de er relativt
langsomt voksende, og dels at der uundgåeligt i denne skala kommer vækst at
skimmelsvampe i halmen. Sidstnævnte kan yderligere medføre forringet vækst
af de hvidmuldsdannende svampe (Miljøstyrelsen 1998c).
I Tyskland evalueres muligheden for at nedbryde TNT in situ med svampe
(Basidiomycetes). De første forsøg viste, at svampene brugte TNT som
kulstof- og nitrogenkilde og derefter sultede. Nye forsøg udføres med
symbiotiske svampe. De symbiotiske partnere, f.eks. hyld, Sambucus nigra, og
skovfyr, Pinus sylvestris, er blevet udplantet (personlig meddelelse, Dr. W.
Heyser, se også http://dechema.de/biotech/brosch/einleit.htm). Resultaterne
forventes at ligge klar til næste år, og de vil blive publiceret i
Umweltwissenschaften und Schadstoff-forschung (UWSF) i
fytoremedieringsserien, som redigeres af U. Karlson og S. Trapp.
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3 PAH’er

3.1 Fysiske og kemiske egenskaber

PAH er forkortelsen for polycykliske aromatiske hydrocarboner. Denne
betegnelse dækker over alle forbindelser med op til 7 kondenserede cykliske
ringe. Ringene kan være benzenringe med 6 kulstofatomer eller ringe med 4
eller 5 kulstofatomer. Der kan være substituenter på en eller flere ringe.
Teoretisk set er der derfor tusindvis af forbindelser, der hører under
betegnelsen PAH. I praksis undersøger man kun et lille udvalg af PAH’erne.
US-EPA (United States Environmental Protection Agency) har foreslået at
fokusere på 16 forbindelser i to officielle analytiske metodebeskrivelser
(HPLC og GC-FID) (US-EPA standard metode 8100 og 8310). Disse 16
forbindelser inkluderer de viste i tabel 3, også betegnet de 16 US-EPA-
PAH’er.
Benzo(a)pyren, en 5-ringet forbindelse, er en af de mest omtalte PAH’er,
hvilket skyldes dens meget høje carcinogene potentiale. Benzo(a)pyrens
kræftfremkaldende egenskab skyldes dens omdannelse i leveren til et
nedbrydningsprodukt, som er mutagent (Schnöder et al. 1996). Der findes
ingen beviser for, at PAH’er er toksiske for planter. Tabel 3 viser de fysiske og
kemiske egenskaber for de 16 US-EPA-PAH’er. Miljøstyrelsen i Danmark ser
på summen af 7 enkeltstoffer, når analyseresultater med PAH-målinger
vurderes. Disse er: fluoranthen, benzo(b)fluoranthen, benzo(k)fluoranthen,
benzo(a)pyren, dibenzo(a,h)anthracen og indeno(1,2,3-cd)pyren
(Miljøstyrelsen 1998a).
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Tabel 3: Fysisk-kemiske egenskaber for PAH’er (Rippen, 1996). De viste er de 16 såkaldte
US-EPA PAH‘er, som er inklusiv dem, der indgår i Miljøstyrelsens PAH vurderinger.

Struktur Navn Molvægt log
KOW

log KOC KAW P S

Nafthalen 128,18 3,37 3,11 0,023 11,2 0,032

Acenafthen 154,21 4,2 3,66 0,0053 0,31 0,0037

Acenafthylen 152,20 3,7 3,39 i.d. 3,90 0,0039

Fluoren 166,22 4,32 3,86 0,0033 0,096 0,002

Fenanthren 178,24 4,46 4,15 6,4*10-4 0,014 0,0016

Anthracen 178,24 4,45 4,14 0,0015 4,3*10-4 4,4*10-5

Fluoranthen 202,26 5,13 4,58 2,7*10-4 7*10-4 2,1*10-4

Pyren 202,26 4,88 4,58 4,86*10-4 8,2*10-4 1,4*10-4

Benzo(a)ant
hracen

228,30 5,81 6,14 2,13*10-4 2,5*10-5 1,1*10-5

Chrysen 228,30 5,61 5,30 i.d. 8*10-7 2*10-6

Benzo(b)flu
oranthen

252,32 6,06 5,74 i.d. 7*10-5 1,4*10-5

Benzo(k)fluo
ranthen

252,32 6,06 5,74 i.d. 7*10-5 4*10-6

Benzo(a)pyr
en

254,33 6,04 5,67 1,39*10-5 7*10-7 4,5*10-6

Indeno(1,2,3
-cd)pyren

278,36 6,5 6,20 2,07*10-6 1*10-8 5*10-7

Benzo
(g,h,i)peryle
n

278,34 6,51 6,20 i.d. 1*10-8 1*10-6

Dibenzo
(a,h)anthra-
cen

278,36 6,39 6,30 5,94*10-7 1,3*10-8 2,5*10-6
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 i.d.: ingen data; Molvægt i g/mol; P: mætningsdamptryk [Pa]; S: vandopløselighed
[g/l]; KAW: Henrys lov koefficient= fordelingskoefficient mellem luft og vand; KOW:
fordelingskoefficient n-oktanol til vand; KOC: fordelingskoefficient organisk kulstof til
vand

3.2 Typiske koncentrationer  i jord

3.2.1 Diffus forurening

Diffus jordforurening er en forurening af overfladejord forårsaget af luftbåren
spredning af partikler eller forårsaget af forurenet fyldmateriale
(Miljøstyrelsen 1999b). PAH’er er allesteds-nærværende. De forekommer i al
jord, dog i variable koncentrationer. Normalt er niveauet højere i byjord end i
landjord (tabel 4). Ofte findes vidtstrakte områder med PAH-forurening langs
floder, gader og motorveje og desuden i landbrugsjord, der har fået tilført
spildevandsslam. De højeste PAH-koncentrationer findes i asfalt (5 til 10
g/kg), men disse er ikke biotilgængelige.

Tabel 4: Typiske koncentrationer (mg/kg TS) af fluoranthen og benzo(a)pyren i
forskellige jordtyper. Data stammer fra Ruhr området i Tyskland (Knoche et al. 1995).
Jordtype Fluoranthen

(gennemsnit)
Fluoranthen
(min/max)

Benzo(a)pyren
(gennemsnit)

Benzo(a)pyren
(min/max)

landbrugsjord (< 25 cm)
landområde 0,22 0,10/0,34 0,06 <0,01/0,08
forstad 0,31 0,10/0,58 0,11 0,06/0,39
byområde 0,74 0,19/0,97 0,21 0,07/0,42
Havejord
landområde 0,17 0,10/0,32 0,07 0,03/0,1
Forstad 0,69 0,26/1,12 0,25 0,16/0,82
byområde 1,27 0,64/2,53 0,68 0,22/1,19

I flere undersøgelser af diffus jordforurening i Danmark er der fundet PAH-
forbindelser i koncentrationer et stykke over den minimumsgrænse, der er sat
for ’ren’ jord. I Danmark er der indsamlet data for diffus jordforurening fra 14
amter, herfra foreligger der 19782 analyseresultater fra PAH-målinger på
jordprøver. Alle disse data er indtastet i DifJord databasen (Miljøstyrelsen
1999b). Der er netop udgivet en rapport fra Amternes Videncenter for
Jordforurening (AVJ 2000), hvori data i DifJord databasen er blevet statistisk
vurderet. Da datamaterialet er enormt, er der ikke en statistisk gennemgang af
samtlige analyseresultater, men derimod en række opstillede hypoteser, som
forsøges besvaret. I forhold til forurening med PAH’er er det konkluderet, at
der er en overbevisende sammenhæng mellem benzo(a)pyren og total PAH-
koncentration i diffust forurenet jord. Denne konklusion fører til udnævnelsen
af benzo(a)pyren som indikatorparameter for diffus PAH-forurening.
Medianværdien for diffus jordforurening med total PAH er for
Københavnsområdet på 8,825 mg/kg TS, hvilket svarer til en klassifikation
som lettere forurenet. Den tilsvarende medianværdi for provinsen (resten af
landet uden for Københavnsområdet) ligger under detektionsgrænsen.
Et typisk eksempel på diffus jordforurening er forureningen af jord under
asfaltbelægning og i vejrabatter. Tal fra en undersøgelse i Vejle viser, at
vejrabatjorden kan være forurenet med PAH’er svarende til klassifikation som
lettere forurenet (Hedeselskabet 2000).
 Undersøgelser af 2 km 2 jord på Østerbro og 1 km 2 jord i Brønshøj ved
København viste forhøjede PAH-niveauer ned til 0,5 m dybde. Især niveauet
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af benzo(a)pyren var over kvalitetskriteriet for ren jord (Miljøkontrollen,
1999).

3.2.2 Punktkilder

PAH-forbindelser forventes især at være tilstede i forurening fra punktkilder
som asfalt- og tjærevirksomhed, gasværker, skibsværfter og
træimprægnerings-virksomhed (Miljøstyrelsen 1998a). Tal fra 1999 viser, at
der er ca. 300 registrerede grunde med PAH/tjæreforurening og desuden
1960 fyld- og lossepladser med potentiel PAH-forurening. Antallet af
gasværker, der er en af de store grupper af virksomheder med PAH-
forurening, har været på lidt over 100 i Danmark (Miljøstyrelsen 1999a).
På gasværksgrundene er det ikke usædvanligt at finde et PAH-indhold i jorden
mellem 1000 og 10000 mg/kg TS (Miljøstyrelsen 2001a). Hvilken jorddybde,
denne forurening findes i, er ikke angivet.
I en undersøgelse af 5 tjærepladser, hvor der foregik tjæring af fiskegarn i
Nordjyllands Amt, blev der fundet PAH-forurening, hvor de absolut højeste
koncentrationer blev fundet i det øverste jordlag 10–20 cm under terræn.
Udfra middelkoncentrationer af dibenzo(a,h)anthracen og benzo(a)pyren
(middelværdier: hhv. 2,4 og 13 mg/kg våd jord) kan denne topjord betegnes
som hhv. forurenet og kraftigt forurenet. For koncentrationen af summen af
de 16 US-EPA-PAH’er aftager den kraftige forurening til ca. 1/10 i dybder
under 30 cm under terræn. Man skal grave dybere end 1,5 m under terræn,
før jorden gennemsnitligt kan beskrives som værende ren eller lettere
forurenet. Her er middelværdierne for dibenzo(a,h)anthracen og
benzo(a)pyren på hhv. 0,04 og 0,8 mg/kg våd jord. Alene i Nordjyllands Amt
er der 140 tjærepladser med et samlet areal på knapt 200 ha (AVJ 1999).

3.3 Biotilgængelighed

For at mikroorganismer eller planter kan optage og nedbryde organiske
forbindelser, skal disse være tilstede i opløst form. Hvor stor en del, der
opløses, bestemmes af fordelingskoefficienten mellem jord-matrix og vand i
jorden, den såkaldte KB. Adsorptionen af organiske, lipofile forbindelser er en
funktion af KOC (tabel 3) og af indholdet af organisk bundet kulstof i jorden.
Rækkefølgen for biotilgængelighed for PAH’er er følgende:
acenafthylen > nafthalen > acenafthen > fluoren > anthracen = fenanthren >
pyren > fluoranthen > chrysen > perylen > benzo(a)anthracen >
benzo(a)pyren > benzo(b)fluoranthen = benzo(k)fluoranthen > indenopyren
> dibenzo(a,h)anthracen > benzo(g,h,i)perylen
Modstanden mod mikrobiel nedbrydning stiger direkte med molekylvægten
og log KOW, og falder med opløselighed i vand. Disse forhold kan forklares
med biotilgængelighed, eftersom større og mere fedtopløselige molekyler er
mindre biotilgængelige end mindre og mere vandopløselige (Cerniglia 1992,
Shiaris 1989, Bauer & Capone 1988). Det er blevet observeret, at de mest
biotilgængelige forbindelser nedbrydes i betydelige mængder, hvorimod de
meget lipofile PAH’er er yderst svært nedbrydelige (Reilley et al. 1996).

3.4 Mikrobiel metabolisme i rhizosfæren

Mikrobiel metabolisme er udelukkende beskrevet at forekomme under aerobe
forhold. I anaerobe jorder og sedimenter kan PAH’erne blive liggende
nærmest uendeligt (Shiaris 1989).
Mikrobiel nedbrydning af de mindre PAH’er nafthalen, anthracen og
acenafthen er veldokumenteret i litteraturen. Kendskabet til mikrobiel
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nedbrydning af PAH’er med større molekylvægt er meget mindre (Cerniglia
1992).
PAH’er kan blive fuldstændigt nedbrudt til CO2 og H2O (mineraliseret), eller
de kan blive omdannet til metabolitter. Metabolitterne er mere polære end den
oprindelige forbindelse. Herved skabes der en teoretisk risiko for
kontaminering af grundvand, eftersom mere polære forbindelser er mere
mobile i jorden. Metabolitter fra omsætning af PAH kan også være mere
toksiske end den oprindelige forbindelse. Forskellige bakteriestammer, som er
i stand til at nedbryde PAH’er, er blevet isoleret fra forurenet jord og
sediment. Disse stammer hører til slægterne Aeromonas, Alcaligenes, Bacillus,
Beijerinckia, Pseudomonas, Rhodococcus, Mycobacterium, Flavobacterium og
Sphingomonas (Cerniglia 1992).
De fleste publicerede undersøgelser af metabolisme af PAH’er er blevet udført
med en enkelt forbindelse ad gangen, og med PAH som den eneste energi- og
kulstofkilde. I mange tilfælde er der benyttet renkulturer i vandige
opløsninger. En ekstrapolering af resultaterne fra sådanne forsøg til forhold i
forurenet jord på en åben mark kan være ganske usikker. Det er nødvendigt at
evaluere en masse faktorer, heriblandt interaktioner mellem mikroorganismer,
effekterne af blandinger af PAH’er og andre substanser samt forhold i jorden
på den mikrobielle nedbrydning (Smith 1990).
Det er velkendt, at PAH-nedbrydende bakterier ofte udviser lav specificitet
overfor substrater. Det formodes at være grunden til, at en enkelt stamme ofte
er i stand til at omsætte adskillige forskellige PAH’er. I de fleste tilfælde vides
det ikke, om det er det samme enzymsystem, der medvirker ved forskellige
substraters omdannelse (Stringfellow & Aitken 1995).
Det første trin i den bakterielle metabolisme af PAH følger generelle
nedbrydningsveje. Først bliver begge iltatomer i molekylært oxygen
inkorporeret i PAH-forbindelsen. Dette trin katalyseres af
dioxygenaseenzymer, og det resulterer i dannelsen af cis-dihydrodiol
forbindelser. Disse omdannes yderligere til cis-dihydroxylerede metabolitter,
herved gendannes den aromatiske struktur. Næste trin, hvor den aromatiske
ring åbnes, er også katalyseret af dioxygenase-enzymer. For dette trin er der to
mulige reaktionsveje: ortho- eller metakløvning. De aromatiske ringe bliver
herefter med denne type kløvning nedbrudt en ad gangen. En velkendt
metabolit fra bionedbrydningen af nafthalen er salicylsyre. De generelle
principper for PAH-nedbrydning kan ses eksemplificeret ved de
velundersøgte trin i nedbrydningen af naftalen på figur 3 (Smith 1990).

De metaboliske produkter kan blive akkumuleret (dead-end produkter) i
renkulturer. I blandingskulturer, som i miljøet, vil disse produkter ofte
nedbrydes yderligere af andre mikroorganismer (Boonchan et al. 2000).
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 Figur 3: Bionedbrydning af nafthalen (Smith 1990)

3.5 Overførsel fra jord til plante

Overførsel af PAH’er fra jord til plante er velbeskrevet i litteraturen. Generelt
er overførselsfaktorerne for PAH’er fra jord til plante lave, og de ser ud til at
falde med stigende antal aromatiske ringe (Trapp et al. 1998).
Overførselsfaktoren for benzo(a)pyren fra jord til plante er i de fleste tilfælde
under 0,01 (tørvægtsbaseret) (Knoche et al. 1995), højst for rodfrugter og for
bladgrøntsager, der vokser nær jordoverfladen (salat, Lactuca, og spinat,
Spinacea oleracea). For gulerod, Daucus carota, falder værdien af
overførselsfaktoren med stigende lipofilicitet (figur 4). For rodfrugter sker
overførslen hovedsageligt til de tynde rødder og til skrællen (figur 5).
Bladgrøntsager kan blive kontamineret fra resuspenderede jordpartikler (støv).
Translokering af benzo(a)pyren i planter anses for at være ubetydelig (Trapp
et al. 1998, Knoche et al. 1995, Harms 1975).
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Figur 4: Overførselsfaktor fra jord til gulerod (tørvægt) mod log Kow af PAH; data fra
Knoche et al. (1995) for benzo(a)anthracen, benzo(a)pyren, benzo(b)fluoranthen,
dibenz(a,h)anthracen, indenopyren og benzo(g,h,i)perylen.

Figur 5: Overførselsfaktor til forskellige planter for benzo(a)pyren, TF data fra
Knoche et al. 1995. Data er samlet fra forskellige eksperimenter, jorder,
koncentrationer, anvendelser, høsttidspunkter osv. Dette er årsagen til, at
forskellige værdier for samme grøntsag er vist.

I artiklen af Wild & Jones (1992) beskrives optag af PAH fra slambehandlet
jord i gulerødder, Daucus carota. Gulerodstoppene var upåvirkede af
slambehandlingen, hvorimod koncentrationen i skrællen varierede med slam-
(og dermed PAH) tilførslen. Koncentrationerne i rødderne var dog signifikant
lavere end i toppene. PAH-indholdet i toppene menes at komme fra optag af
PAH fra atmosfæren, og ikke en påvirkning med støv fra jorden som i
ovennævnte artikel. Optag af PAH fra atmosfæren er bekræftet (Wild et al.
1992) gennem forsøg, hvor planteprøver helt tilbage fra år 1900 er analyseret
for PAH-indhold. Planterne stammer fra et græsningsområde, der ikke var
blevet tilført gødning eller anden jordforbedring gennem alle årene. Ligeledes
er PAH-optag fra atmosfæren foreslået med baggrund i forsøg med byg,
Hordeum (Kirchmann & Tengsved 1991). Byg blev sået i jord med og uden
forskellige typer gødning. Jorden og gødningen blev analyseret separat og
indeholdt ikke PAH over detektionsgrænsen. PAH kunne derimod findes i
lave koncentrationer (µg/kg niveau) i de høstede bygkorn, hvilket menes at
være et resultat af PAH-optag fra atmosfæren.
Nogle planter af græskarfamilien, Cucumis, kan mobilisere og effektivt
translokere PAH’er (Th. Delschen, personlig meddelelse). Når den er opløst i
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olie, kan benzo(a)pyren optages i hvede, Triticum aestivum, og rug, Secale
cereale, og herefter blive translokeret til plantedele over jorden. Ingen gavnlige
eller skadelige effekter af optaget blev observeret. Der blev ikke observeret
optag fra en næringsopløsning eller fra jord, når PAH’erne var tilstede i en
uopløselig form (Dörr 1970).
I en undersøgelse af planterødders affinitet for nafthalen (og dermed også et
studie af muligheden for efterfølgende optag og / eller nedbrydning) blev
adsorption til rødder kvantificeret i forskellige plantearter (Schwab et al.
1998). Udfra undersøgelserne blev det konkluderet, at rodens lipidindhold er
en kontrollerende faktor for adsorptionen. Lucernerødder viste sig at have et
større lipidindhold end rødder fra svingel, Festuca,, og de havde ca. dobbelt så
stor affinitet for nafthalen på trods af, at svingelrødder har et større
overfladeareal per masseenhed af roden.

3.6 Metabolisme  i planter

I plantecellekulturer omsættes PAH’er hurtigt. I sojabønne, Glycine max,
cellekulturer blev 80,6% af den tilførte mængde benzo(a)pyren metaboliseret
på 2 dage. Metabolitterne var enten polære (49,7% af den tilførte mængde)
eller bundne restforbindelser (15,6% af den tilførte mængde). I hvede,
Triticum aestivum, cellekulturer blev 48,3% af den tilførte mængde
benzo(a)pyren nedbrudt. 22,7% af den tilførte mængde blev omdannet til
polære metabolitter og 9% til bundne restforbindelser (Harms & Langebartels
1986).
Nakajima et al. (1996) observerede, at pyren omsættes i træagtige planter til
hyroxypyren-glykosid konjugater, som er mobile i planter.
Harms et al. (1977) identificerede metabolitter af benzo(a)pyren i gåsefods-,
Chenopodium, cellekulturer. Sammenlignet med metabolitter fra human lever,
er metabolitterne i planteceller generelt mere polære. De identificerede
metabolitter var benzo(a)pyren-3,6-quinon, benzo(a)pyren-1,6-quinon og
7,8-dihydro-7,8-dihydroxybenzo(a)pyren. Nogle af metabolitterne kunne
først ekstraheres efter hydrolysering og blev isoleret som polære forbindelser
eller i proteinfraktionen. Dette indikerer, at metabolitterne er koblet til
proteiner og nukleinsyrer. Dette fund er bemærkelsesværdigt, fordi bindingen
af benzo(a)pyren metabolitten 7,8-dihydrodiol-9,10-epoxid-2-benzo(a)pyren
til DNA forårsager kræft hos dyr og mennesker.
Edwards (1986) bestemte omsætningsvejene af 14C-mærket anthracen i
buskbønneplanten, Phaseolus vulgaris. På høsttidspunktet blev 60% af den
samlede 14C dosis genfundet i rødderne, 3% i stænglerne, 3% i bladene, 0,1% i
skuddene, 17% i næringsopløsningen og 16% kunne ikke genfindes. Udfra
kemiske analyser blev 8,7% af den tilførte anthracen genfundet uændret i
rødder, 1,5% i næringsopløsningen, 0,53% i stænglerne og 0,03% i bladene.
Mere end 90% af metabolitterne blev fundet i plantevæv.

3.7 Toksicitet  for planter

For salat blev EC50 (50% reduceret vækst) bestemt til 25 til 37 mg/kg jord for
acenafthen og 100 mg/kg til >100 mg/kg jord for nafthalen (Hulzebos et al.
1993).
PAH’er med mere end 3 ringe er ganske toksiske for akvatiske planter men
ikke overfor terrestriske planter. Årsagen til dette er sandsynligvis en nedsat
biotilgængelighed forårsaget af en stærk adsorption til partikler i jorden. For
eksempel har fluoranthen en EC50 værdi (for vækst) overfor grønalgen,
Scenedesmus subspicatus, på kun 0,012 mg/l. EC50 værdien for havre, Avena
sativa og majroe, Brassica rapa, er i jord over 1000 mg/kg (Rippen 1999).
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Gräf & Novak (1966) fandt, at små mængder benzo(a)pyren i vand (10 µg/l)
stimulerer væksten af grønkål, Brassica oleracea L. var. sabellica, tobak,
Nicotiana tabacum, og rug, Secale cereale, op imod 20%. Det samme resultat
blev fundet for dibenzo(a,h)anthracen og benzo(a)anthracen. Hele
undersøgelsen er dog tvivlsom, fordi vandopløseligheden af disse forbindelser
er under den dosering, som artiklens forfattere påstår at have benyttet. Trapp
og Christiansen fandt dog, at poppel, Populus, og piletræer, Salix, som
voksede i jord med 45 mg/kg PAH’er (primært 4 til 6 ringede forbindelser),
voksede bedre end kontrolplanter (indberetning til Hedeselskabet Miljø og
Energi, upubliceret iagttagelse).
Mange planter kan selv danne PAH-lignende forbindelser gennem deres
sekundære metabolisme. F.eks. har alkaloider fra valmue, Papaver, en
fenanthrenlignende struktur. Orkidéer, Orchis, kan ligeledes danne et
fenanthrenlignende derivat, orchinol, for at beskytte planten mod bakteriel
infektion (Larcher 1995).

3.8 Nyeste fytoremedieringsprojekter

Pradhan et al. (1998) har testet seks forskellige plantearter for deres evne til at
rense op på en tidligere gasværksgrund kontamineret med PAH’er i total
koncentrationer på 200 mg/kg til 1000 mg/kg. Lucerne, Medicago sativa, og
skærmaks, Panicum virgatum, kunne fjerne 57% af den totale mængde PAH
på seks måneder, sammenlignet med en elimination på 26% på kontroljord
uden planter.
Reilley et al. (1996) sammenlignede ændringerne i PAH- koncentrationerne i
jord med og uden beplantning i et drivhusforsøg. Elimineringen af anthracen
fra jord skete hurtigt, og blev bedst stimuleret (op til 44% større nedbrydning)
med lucerne , Medicago sativa, sammenlignet med svingel, Festuca arundinacea,
og to skærmaks, Sorghum vulgare og Panicum virgatum, og desuden
sammenlignet med jord uden beplantning. Elimineringen blev formodet at
være forårsaget primært af nedbrydning i rhizosfæren.
En undersøgelse foregik i lerjord på et område, hvor der var blevet produceret
alkener (Qiu et al. 1997). For bøffelgræs, Buchloe dactyloides, blev der efter 3
år observeret en signifikant reduktion af nafthalen-indhold sammenlignet med
utilplantet jord. Skærmaks-planten Panicum coloratum blev dog vurderet at
være klart overlegen sammenlignet med alle andre plantearter og utilplantet
jord. De målte PAH-koncentrationer i jord, hvor denne plante havde groet,
var enten under detektionsgrænsen eller én til to størrelsesordner mindre end i
utilplantet jord og i jord, hvor andre græsarter havde groet. Skærmaksplanten
groede også bedre end de andre undersøgte græsarter. Undersøgelserne fra
Qiu viser, at det kan betale sig at undersøge planterne for deres
overlevelsesevner og metaboliske kapacitet, før man tager dem i anvendelse
ved fytoremediering. Der bør bemærkes, at koncentrationen af PAH ved
eksperimentets start kun var på 0,1 til 5 mg/kg. De anvendte græsarter er ikke
umiddelbart anvendelige i Danmark.
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4 Benzen, toluen, ethylbenzen og
xylener (BTEX)

4.1 Fysiske og kemiske egenskaber

BTEX er forkortelsen for benzen, toluen, ethylbenzen og (o,m,p-)xylen. Disse
forbindelser er alle bestanddele af benzin. De fysiske og kemiske egenskaber
for fire af forbindelserne er vist i tabel 5. Forbindelserne er alle meget flygtige.
Vandopløselighed og log Kow værdierne strækker sig over et bredt interval.

Tabel 5: Fysisk-kemiske egenskaber ved BTEX (Rippen 1999).
Benzen Toluen Ethylbenzen o,m,p-xylener

data for m-xylen
Struktur

CH3
CH2-CH3 CH3

CH3

CH3

CH3
CH

3

CH3

CAS-
nummer

71-43-2 108-88-3 100-41-4 108-38-3

Sumformel C6H6 C7H8 C8H10 C8H10

Vandopløse-
lighed (mg/l)
20 °C

1760 550 170 160

Mætnings-
damptryk
(Pa) 20 °C

10100 2890 940 800

Henrys Lov
konstant
(enhedsløs)

0.2 0.23 0.25 0.22

log KOW

(enhedsløs)
2.17 2.66 3.20 3.18

Halveringstid
i luft (timer)

350 63 51 17

4.2 Typiske koncentrationer i jord

Man vil især kunne forvente at finde jord forurenet med BTEX på lokaliteter,
hvor der ligger eller har ligget asfalt- og tjærevirksomheder, gasværker,
metalstøberier, jern- og stålværker, olie- og benzinanlæg (servicestationer)
samt olie- og benzinoplag (raffinaderier) (Miljøstyrelsen 1998a).
De to værste brancher mht. BTEX forurening er i følge en omfattende
undersøgelse i landets amter autoværksteder og metalforarbejdende
virksomheder. En sum af de gennemsnitlige BTEX koncentrationer i disse to
brancher viste hhv. 90 og 1014 mg/kg TS (AVJ. 1997).
I en undersøgelse af en gammel tjærefabrik i Vassingerød (Skude & Jacobsen
2000) blev jorden også analyseret for BTEX. På denne lokalitet kunne BTEX
generelt genfindes ned i dybder på ca. 5,5 m under terræn. Nogle boringer til
knapt 2 m under terræn viste kraftigt forurenet jord, mens de øvrige boringer
ved 1,4 m, 3,9 m og 4,9 m under terræn viste jord, der var ”ren” eller lettere
forurenet.
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Lokaliteter med benzinforurening (og dermed BTEX) kunne, hvis den
hidrører fra detailhandel med autobrændstoffer, indtil den 1. april 1999
tilmeldes Oliebranchens Miljøpulje. Pengene i denne pulje benyttes til
undersøgelser af forurening samt oprensning. I år 2000 var der i alt tilmeldt
9660 lokaliteter til denne miljøpulje. Fra 1993 til april 2000 er 1975 grunde
blevet oprenset (Oliebranchens Miljøpuljes hjemmesider 2001).

4.3 Biotilgængelighed og optag i planter

På grund af deres fysiske og kemiske egenskaber forudsiger modelberegninger
generelt, at BTEX vil blive optaget hurtigt og herefter translokeret til blade
(Computerprogram: ”PlantX”, Trapp et al. 1994). Et hurtigt tab via
afdampning vil følge, og der vil ikke forekomme akkumulering i plantevæv.

4.4 Mikrobiel metabolisme af BTEX i rhizosfæren

Bakterier foretrækker BTEX og lavmolekylære alkaner frem for langkædede
alkaner (Wiedemeier et al. 1999). De fleste af de aromatiske kulbrinter
nedbrydes først til katekol (dihydroxybenzen) eller protokatekolat
(dihydroxybenzoesyre). Mange svampe og bakterier er i stand til at kløve den
aromatiske ring og mineralisere kulstofskelettet. I mange tilfælde er molekylært
ilt påkrævet, for at en nedbrydning kan ske (Schlegel 1986). For nyligt er det
blevet vist, at BTEX også kan nedbrydes uden ilt men med tilstedeværelse af
nitrat og sulfat. Under visse forhold kan selv methanogen nedbrydning
forekomme (Wiedemeier et al. 1999). Disse fund er dog i modstrid med
BTEX-forbindelsernes modstand mod nedbrydning under anaerobe forhold,
som er blevet observeret i mange feltstudier (Rippen 1999). Det kan
konkluderes, at BTEX-forbindelser er nemme at nedbryde biologisk, hvis der
er oxygen tilstede. Anaerob nedbrydning kan undtagelsesvis forekomme, men
denne nedbrydning vil kun ske langsomt (Rippen 1999). Desværre er de
zoner i jorden, hvor forureningsniveauet er højest, ofte også områder uden ilt,
eftersom ilt forbruges i samme tempo, hvormed det tilføres.

4.5 Metabolisme i planter

I et laboratorieforsøg blev mere end 99% af 14C-mærket benzen metaboliseret i
byg, Hordeum, på en uge. 62% af det totale benzenindhold i testsystemet blev
genfundet som CO2 og 20% blev tabt i gasfasen. De resterende 17% af 14C
blev genfundet i former, der antyder fuldstændig nedbrydning af benzen og
dannelse af plante- eller bakteriecellemateriale. (Topp 1985). Dette indikerer,
at benzen i høj grad vil blive omsat i planter.

4.6 Toksicitet for planter

EC50 for o-xylen i salat er under 3,2 mg/l opløsning, men over 1000 mg/kg
jord (Hulzebos et al. 1993), se tabel 6. Samme tendens blev set for toluen,
som i opløsning har en EC50 værdi på 16 mg/l, men over 1000 mg/kg når den
blev tilført til jord. Det står ikke klart, hvorvidt den lave toksicitet i jordtest
skyldes fordampning, adsorption til partikler i jorden eller en hurtig
nedbrydning.
Når bælgplanter som stregbælg, Gálega orientalis, podes samtidigt med den
mikrobielle symbiont Rhizobium galegae (nitrogenfixerende) og Pseudomonas-
bakterier (nedbryder toluen og derivater heraf), kan op til 10 gange så høje
doser af toluen tolereres (op til 1000 mg/kg) (Suominen et al. 2000).
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Tabel 6: Toksicitetsdata (EC50, salatvækst) for toluen og o-xylen (Hulzebos et al. 1993).
Der findes tilsyneladende ikke andre plantetoksicitetsdata for BTEX.
Forbindelse mg/l opløsning

tid = 16 til 21dage
mg/kg jord
 tid = 7 dage

mg/kg jord
 tid =14 dage

Toluen 16 > 1000 > 1000
o-xylen < 3.2 > 1000 > 1000

4.7 Nyeste fytoremedieringsprojekter

I et forsøg udført med radioaktivt mærket m-xylen blev optag i pil, Salix, og
nedbrydning undersøgt (Trapp et al., under forberedelse). Optag skete
primært i rodvæv, hvor der blev fundet koncentrationer af m-xylen
(ekstraheret og målt som den upolære fraktion), der var 6,6 og 8,8 gange
højere end i jord. Koncentrationerne, der blev fundet i stammen, var 1,5 til
3,1 gange så høje som i jord. I modsætning hertil var koncentrationerne i
bladene 8 til 20 gange lavere end i jorden. Stoffet blev dog påvist i luften.
Stiklinger af hybrider af pil, Salix schwerinii x viminalis, blev brugt til forsøget.
Piletræer forøger hastigheden for eliminering af m-xylen i jord, men det sker
primært pga. en øget afdampning .
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5 Alkaner

5.1 Fysiske og kemiske egenskaber   

C8 til C28 alkaner er hovedbestanddelen i dieselbrændstof. Benzin indeholder
nogle af de kortkædede alkaner, C4–C12, mens råolie er en blanding af
kulbrinte fra C2 og opefter (Merck 1996). Fysiske og kemiske egenskaber af to
alkaner ses i tabel 7. De er begge flygtige.

Tabel 7: Egenskaber for to alkaner (Mackay et al. 1993).
n-dodecan n-decan

CAS-nummer 112-40-3 124-18-5
Sum formel C12H26 C10H22

Vandopløselighed (mg/l) 20 °C 0,0034–0,0084 <0,001–0,05
Mætningsdamptryk (Pa) 20 °C 15,4–32,5 170–238
Henrys Lov konstant (enhedsløs) 30 12–28
log KOW (enhedsløs) 5,64–7,2 4,82–6,7
Halveringstid i luft (timer) ingen data 2,4–24

5.2 Typiske koncentrationer  i jord

I de fleste forureningsundersøgelser skelnes der ikke mellem kort- og
langkædede kulbrinter, alkaner og alkener. I stedet angives typisk
koncentrationer af total kulbrinte, der medtager C3–C35 forbindelser. Der
findes dog særskilte grænseværdier for olieprodukter med indhold af C10–C25

forbindelser (de langkædede kulbrinte).
I en større erfaringsopsamlings-undersøgelse på 8 brancher (AVJ 1997) blev
der fundet gennemsnitlige koncentrationer af total kulbrinte i jorden på over
300 mg/kg TS i de 6 branchegrupper: autoværksteder, jern- og metalstøberier,
metalforarbejdende virksomheder, produkthandlere og autoophug,
træimprægnering samt varmeværker. I det værste tilfælde (gennemsnittet for
varmeværker) svarer koncentrationen af totalkulbrinter til knapt 60 gange
værdien for jord, der kan betegnes som kraftigt forurenet og
rensningskrævende.
Også diffus forurening  bidrager til, at der findes kulbrinte i jorden. I to
undersøgelser af landeveje på i Vejle (Hedeselskabet 2000), blev der fundet
rabatjord forurenet med kulbrinte i koncentrationer svarende til et sted mellem
lettere og kraftigt forurenet jord.

5.3 Biotilgængelighed og optag  i planter

Alle alkaner omsættes let af mikroorganismer i jorden. Den begrænsende
faktor er i de fleste tilfælde tilstedeværelse af en elektronacceptor (ilt, nitrat,
sulfat). Adsorption til jordpartikler kan nedsætte biotilgængeligheden, især af
de langkædede alkaner (Ellis 1994).
Der findes ingen eksperimentelle data vedrørende optag af alkaner i højere
planter. Simuleringer med en planteoptags model (Trapp et al. 1994) peger
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på, at langkædede alkaner vil blive hurtigt optaget i de tynde rødder. Desuden
forudsiger modellen, at translokering  til stængler og blade vil være begrænset
pga. den meget lave vandopløselighed og høje adsorption til rødder og
rodpartikler. Kortkædede alkaner er mere mobile, men har et meget højt
damptryk. Selv hvis de optages i træer og translokeres, vil de enten hurtigt
blive metaboliseret eller afdampet til den omgivende atmosfære. Kortkædede
alkaner opfører sig som monoaromatiske forbindelser, de langkædede alkaner
opfører sig mere som PAH-forbindelser.

5.4 Mikrobiel metabolisme  i rhizosfæren

Langkædede alkaner kan udnyttes af et stort antal bakterier. Nedbrydningen
starter med oxidation af det endestillede kulstofatom. Når partialtrykket af ilt
er lavt, akkumulerer intermediære forbindelser (fedtsyrer) (Schlegel 1986).
Molekylært ilt er påkrævet, for at en nedbrydning kan finde sted (Schlegel
1986). For nyligt er det blevet vist, at alkaner også kan nedbrydes under iltfrie
forhold men med tilstedeværelse af nitrat og sulfat. Under bestemte forhold
kan selv methanogen nedbrydning finde sted (Wiedemeier et al. 1999). Disse
fund er dog i modstrid med den meget ringe nedbrydning af alkaner under
anaerobe forhold, som er blevet set i flere feltstudier (Rippen, 1999). Det må
konkluderes, at de fleste forbindelser i benzin og dieselbrændstof er lette at
nedbryde biologisk, når der er ilt tilstede. Anaerob nedbrydning kan
forekomme, men den er særdeles langsom.

5.5 Metabolisme  i planter

Der findes ingen data om metabolisme af langkædede alkaner i planter. Man
kunne dog have en formodning om, at planternes oxidaser, som katalyserer
nedbrydning af fedtsyrer, også kan katalysere den initielle nedbrydning af
alkaner (Komossa et al. 1995). Produkterne fra alkanoxidation, fedtsyrer, er
meget almindelige i planteriget, f.eks. som palmeolie, olivenolie, solsikkeolie,
rapsolie osv., og planterne kan bruge dem som energikilde.

5.6 Toksicitet for planter

Kun meget få toksicitetsdata af alkaner overfor planter er tilgængelige. Data
for optag fra opløsning og fra jord er meget forskellige. I en test med vækst af
salat viste ingen af de undersøgte benzin- eller dieselbrændstof komponenter
målelig toksicitet (over 1000 mg/kg jord) for optag fra jord.
De metaboliske produkter af alkannedbrydning, fedtsyrer, har en mindre
toksicitet og en større vandopløselighed og biotilgængelighed end alkanerne
selv. I sur jord er det sandsynligt, at der vil ske en akkumulering i rødderne via
ion-fælde-mekanismen (neutrale molekyler diffunderer ind i cellen, hvor de
dissocierer pga. ændret pH; herved kan de ikke diffundere ud igen) (Briggs et
al. 1987). Oktadecansyre (stearinsyre, C18H36O2) har en EC50 værdi for vækst
af grønalger mellem 10 og 50 mg/l (Rippen 1996).

I et projekt udført af Trapp et al., (under forberedelse), blev toksiciteten af
frisk og forvitret benzin og dieselolie for hybrid piletræer, Salix viminalis x
schwerinii, og pyramide-poppel, Populus nigra, undersøgt ved at måle
transpiration fra træerne. Jord blev opsamlet fra den forladte benzintank.
Koncentrationer af summen af kulbrinte (C5 til C10 (benzin) og C12 til C28

(dieselolie)) i jorden blev målt. Koncentrationerne i jorden varierede fra 145–
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921 mg benzin/kg tørvægt og 143–18231 mg dieselolie/kg tørvægt. Der var en
signifikant sammenhæng mellem koncentrationer i jord og den nedsatte
transpiration hos piletræerne, vurderet udfra dieselbrændstof (r2=0,81, n=19)
samt vurderet udfra summen af kulbrinte (r2=0,84, n=19). Værdien af EC50

(50% hæmning af transpiration) for summen af kulbrinte blev bestemt til at
være 3910 mg/kg. Sammenhængen mellem kulbrintekoncentrationen og
hæmningen fulgte en log-normalfordelt sigmoid kurve, se figur 6. Værdien af
EC10 (10% reduceret transpiration) var mindre sikker, med et gennemsnit på
810 mg/kg.
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Figur 6: Piletræers toksiske respons på indhold af dieselbrændstof i jord fra Axelved
med kurve tilpasning; I er inhibition af transpiration (Trapp et al., under
forberedelse).

Resultaterne blev bekræftet gennem forsøg med jord forurenet med kunstigt
blandet dieselolie og benzin og to pilearter, båndpil, S. viminalis og hvid pil, S.
alba, samt pyramidepoppel, Populus nigra . Frisk dieselolie i jorden i
koncentrationer på omkring 1000 mg/kg havde ingen effekt på hvid pil.
Poppelen var mere følsom. 10000 mg/kg påvirkede alle arters transpiration
mærkbart, dog var hvid pil den mindst følsomme. Dieselolie i fri fase dræbte
alle træer i løbet af nogle dage. Frisk benzin gav letale effekter allerede i
koncentrationer på 1000 mg/kg for alle træerne, og det var mere toksisk end
forvitret benzin (delvist publiceret i Larsen og Trapp, 2000).

5.7 Nyeste fytoremedieringsprojekter   

Radwan et al. (1995) har beskrevet, at Kuwaitiske ørkenplanter (de fleste af
dem var planter af kurvblomstfamilien) kan overleve oliekoncentrationer i
sandet på op imod 10% (!). Disse planters rødder var altid fri for olie, på trods
af forureningen. Grunden til dette var sandsynligvis, at bakterier (primært
Arthrobacter) og svampe levede i nærheden af rødderne, og disse var i stand til
at omsætte olien hurtigt. Det blev derfor foreslået at dyrke disse planter på
olieforurenet jord i Kuwait.
Vadegræs, Spartina sp., blev benyttet til at evaluere den samlede effekt af
rhizonedbrydning og fytoekstraktion som en måde at rense en lokalitet med
gammelt oliespild (Lin & Mendelssohn 1998). Planterne døde ved
oliekoncentrationer på 8 l/m2. Ved lavere koncentrationer blev væksten
stimuleret. Elimineringen af olie fra jorden var signifikant forstærket med
tilførsel af gødning og udplantning af vadegræs.
I en undersøgelse af Banks et al. (1997a) blev der fokuseret på reduktionen af
kulbrinte på kysten af den Persiske Golf. Forskellige planter blev benyttet,
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heriblandt skærmaks, Sorghum, og andre græsser. Nedbrydningen af råolie
gennem 21 måneder var øget fra 17% nedbrydning i utilplantet jord til 34% i
jord tilplantet med Sorghum, 43% i jord tilplantet med bælgplanter og 46% i
jord tilplantet med græs. Mekanismerne for elimineringen af olieforureningen
blev ikke opklaret.
På et raffinaderi i Californien var den initielle oliekoncentration på mellem
2211 og 13588 mg/kg jord (Kulakov et al. 1998). Reduktionen i jordens
olieindhold gennem 29 måneder blev ikke signifikant påvirket af beplantning.
I jord beplantet med græsser, der naturligt vokser på stedet, blev 37% af olien
elimineret. Med svingel, Festuca, var elimineringen på mellem 31 og 62%;
med en vegetationsblanding til at hindre jorderosion var elimineringen på 55%
og i utilplantet jord på 44%.
Bionedbrydning af flybrændstof (JP-8), med indhold af C6 til C18-kulbrinte,
blev undersøgt med tilplantning med lucerne, Medicago sativa, af Karthikeyan
et al. (1999). Konklusionen fra dette forsøg er, at flybrændstof med planters
tilstedeværelse kan oprenses effektivt, hvis kulbrinterne befinder sig i de
øverste jordlag (0-20 cm).
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6 Methyl tertiær-butyl æter, MTBE

På verdensplan er det blevet estimeret, at der i år 2000 blev produceret fra 16
til 25 millioner ton MTBE. Stoffet bruges som tilsætningsstof i benzin i
koncentrationer på mellem 0,2% (92 oktan, blyfri) og 7,7% (98 oktan)
(Rippen 2000). Methyl tertiær-butyl æter (MTBE) og beslægtede forbindelser
som ethyl tertiær-butyl æter og tertiær-amyl methyl æter bruges i USA til at
reducere emissionen af kulmonooxid og andre flygtige organiske forbindelser
til atmosfæren. I USA indeholder mere end 1/3 af al benzin disse oxygenerede
forbindelser, hvoraf den mest anvendte er MTBE, som tilsat udgør op til 15%
af det samlede volumen (EPA 1994, Steffan et al. 1997). På grund af den
udbredte anvendelse og problemer med undergrundsbeholdere, der får
lækager, er MTBE blevet den næst mest almindelige kontaminant i bymæssigt
grundvand i USA (Squillace et al. 1996, Steffan et al. 1997). I Danmark er
der planer om at udfase brugen af MTBE. Initiativet til dette kommer fra
olieindustrien. Fra Miljøstyrelsens side er der i december 2000 udsendt et
høringsudkast til bekendtgørelse med skærpede miljøkrav til
benzinstationernes tankanlæg.

6.1 Fysiske og kemiske egenskaber

C

CH3

H3C

CH3

O CH3

MTBE

MTBE har en høj vandopløselighed: 50 g/l og et højt damptryk (33,33 kPa
ved 20–25 °C). Fordelingskoefficienten mellem luft og vand er på 0,02.
Stoffet har derfor en tendens til at fordampe fra benzin, men ikke fra en
vandig opløsning. MTBE har en værdi for log KOW på ca. 1,2. Normal jord
har et indhold af organisk kulstof på omkring 2%. Det betyder, at næsten alt
MTBE vil være opløst og biotilgængeligt i jorden (Arvin & Broholm 1999).
Halveringstiden i luft for fotolyse (reaktion med .OH, hydroxyl-radikaler) er
omkring 5,5 dage og en fordelingskoefficient mellem organisk kulstof og vand
KOC på 11 (Rippen 2000). Den udbredte benyttelse, sammen med de fysiske
og kemiske egenskaber og modstand mod nedbrydning, forklarer, hvorfor
MTBE så ofte findes i grundvand. MTBE vil kun i mindre grad adsorberes til
organisk stof i jord og grundvand sammenlignet med kulbrinte i benzin, og
især sammenlignet med BTEX. Dette er grunden til, at MTBE bevæger sig
hurtigere end BTEX i grundvandet, og det repræsenterer derfor en trussel
mod drikkevandsressourcerne. Ligesom andre ætere ser MTBE ud til at være
svært nedbrydelig i de fleste grundvandsmiljøer, da den nedbrydes
langsommere end BTEX forbindelser. I Danmark er der fastsat en
grænseværdi for MTBE i drikkevand på 0,03 mg/l (Miljøstyrelsen 1998b).

6.2 Danske fund  i grundvand og overfladevand

I sommeren 1997 blev der rettet henvendelse fra Miljøstyrelsen til amterne i
Danmark om oplysning vedrørende MTBE fund. Tilbagemeldingerne var
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sparsomme, kun 6 af 16 myndigheder meldte tilbage. Af de 6 amter havde 4
påvist MTBE i analyserede prøver. De højeste koncentrationer var i prøver fra
Århus. Der ventes at blive udført væsentlig flere analyser i de kommende år
(Miljøstyrelsen 1998b).

6.3 Nedbrydes MTBE af planter ?

Cytokrom P450 monooxygenase enzymer er typiske fase I metabolisme
enzymer i karplanter (Komossa et al. 1995). Det er derfor muligt, at planter
har kapaciteten til at nedbryde MTBE. Der er publiceret en del studier om
planters MTBE nedbrydning, heriblandt arbejde fra Dr. I. Scheunerts
arbejdsgruppe (Dörfler et al. 2001, under forberedelse). I forsøg med 14C-
mærket MTBE i et jord/plante system blev der set en hurtig eliminering
(nedbrydning og/eller fordampning) både for radise, Raphanus, og salat,
Lactuca (halveringstid på 2–3 dage). Tertiær-butanol, den typiske metabolit i
animal metabolisme, blev ikke fundet. Dette kan skyldes, at MTBE blev
fuldstændigt mineraliseret i planterne, eller bare fordampet fra planterne. I
forsøg med 14C-mærket MTBE blev det bestemt, at poppel, Populus deltoides x
nigra, optager og fordamper MTBE i forbindelse med evapotranspirationen
(Hong et al. 2001).
MTBE optages let i planter. Fra jorden er MTBE næsten komplet
biotilgængelig, og værdien af log KOW er præcis i det interval, der giver optimal
translokering  fra jord til blade (se også afsnit 2.2.3.2 om TSCF).
Der er behov for forskning omkring MTBE’s optag i og nedbrydning ved
hjælp af planter.

6.4 Mikrobiel metabolisme   

Minimal eller ingen anaerob nedbrydning af MTBE er set (Suflita & Mormile
1993, Yeh & Novak 1994), og det beskrives jævnligt, at nedbrydning af
MTBE hæmmes af tilstedeværelse af andre organiske forbindelser. Brug af
MTBE som eneste kulstof- og energikilde ses sjældent og sker kun langsomt
(Mo et al. 1997).
Nedbrydning af MTBE er ofte ufuldstændig, sandsynligvis fordi kun en del af
molekylet benyttes (Mo et al. 1997). Aerobe bakterier kan være i stand til at
nedbryde MTBE fuldstændigt (Salanitro et al. 1994). Alle beskrivelser i
litteraturen af MTBE nedbrydning involverer oxidation katalyseret af
monooxygenase enzymer, oftest cytokrom P450 enzymer (figur 7):
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Figur 7: Nedbrydningsreaktioner for MTBE for bakterier (S.Strand)
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6.5 Toksicitet  for planter

Den akutte toksicitet af forskellige koncentrationer af MTBE overfor hvid pil,
Salix alba, er blevet undersøgt. Disse træer var relativt upåvirkelige: Niveauer
op til 1 g/l kunne tåles i en uge uden ændring i vækst (figur 8).

Figur 8: Vækst af hvid pil, Salix alba, i opløsninger med forskellige koncentrationer af
MTBE. 1 g svarer til cirka 2% af plantevægten (Upublicerede resultater, K. Miglioranza,
IMT/DTU laboratorierne).

6.6 Nyeste fytoremedieringsprojekter

Muligheden for fytoremediering af grundvand forurenet med MTBE er blevet
undersøgt eksperimentelt af Zhang et al. (1999). Elimineringen var signifikant
forøget, når der voksede planter i jorden sammenlignet med eliminering i
ubeplantet jord. Hurtigst eliminering af MTBE blev set, når planter samtidigt
blev inokuleret med bakterier, som er i stand til at nedbryde dette stof.
I et feltstudie med poppel blev det vist, at beplantningen allerede i den første
sæson opsugede og fordampede forurenet grundvand svarende til cirka 180
mm nedbør (Hong et al. 2001). I parallelforsøg i laboratoriet blev
fytoafdampning af MTBE bestemt til at være den overordnede mekanisme for
MTBE fjernelse.

-15
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7 Diskussion

Det fremgår af litteraturen, at der er stor interesse for anvendelsen af
fytoremediering. Metoden kan formodentlig udvikle sig til en økonomisk og
økologisk fordelagtig teknologi for visse forureningssituationer. Der er dog
stadig nogle praktiske spørgsmål, der må besvares, og nogle grundlæggende
mekanismer der må undersøges nøjere:
• Hvor anvendelig er teknologien til at anvende som in situ jordbehandling?
• Nedbrydningskinetik: Hvor lang tid tager nedbrydningen, og hvad er

slutresultatet?
• Anvendeligheden af fytoremediering til forskellige forureningstyper i

forskellige jordtyper og under forskellige klimaforhold. Her vil der være
forskellige lokale problemer verden over.

• Den rumlige udbredelse af rødder i jord. Hertil hører flere forskellige typer
undersøgelser:
• Udvikling af rødders dybde og densitet over tid
• Den mikrobielle aktivitets variation med roddybden
• Hvordan rødderne gror gennem eller omkring forurenede lag eller

klumper i jorden
• Hvordan rødderne kan kompensere for iltmangel i de dybereliggende

jordlag
• Funktionen af rhizosfærens mikrobiota. Det må undersøges nærmere, i

hvor høj grad mikroorganismer i jorden medvirker i fytoremediering. Det
ville også være interessant at klarlægge årsagerne til (og mekanismer for),
at bakterier, der lever af rodudsondring, tilsyneladende stimuleres til at
nedbryde toksiske kontaminanter. Hvis man har en klar forståelse for de
involverede mekanismer, er det måske muligt at gå ind og udnytte, dvs.
stimulere, en plantebaseret bioremediering .

• Biokemiske reaktionsveje for nedbrydning af kontaminanter i planter bør
undersøges nøjere, herunder også forskelle mellem plantearterne. Planters
metaboliske reaktionsveje er forskellige fra bakteriers og ligner mere
reaktionsvejene hos dyr (Sandermann 1994). Der vides kun ganske lidt
om forskelle mellem plantearter.

I øjeblikket udvælges planter til fytoremediering primært udfra deres
anatomiske egenskaber. For eksempel vælges rug for et stort rodnet, poppel
for en hurtig vækst, pil for evnen til ilttransport og lucerne for sin stærke
rodvækst og symbiosen med nitrogenfixerende bakterier. En alternativ
angrebsvinkel kunne være at udvælge de arter, som har en speciel metabolisk
kapacitet til fytonedbrydning. I øjeblikket er dette sjældent muligt, fordi de
metaboliske reaktionsveje for xenobiotika i planter ikke er undersøgt
systematisk, undtagen for pesticider.
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roddybde;55;56
rodudsondring;89
rødder;53-64;72;74;81;83;89
svampe; 50;54;62;65;78;83;
TF;59;73
TNT;62;65
toksicitetstest;63
translokering;53;58;60;81;86
transpiration;47;49;53;82;83;

TSCF;58;59;86
US-EPA;67;68;53
Vassingerød;77
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