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Systematisk litteratursøgning i internationale databaser er udført af:



John Kruuse, Statsbib�lioteket, Århus.������Sammendrag



Baggrund�I Miljøstyrelsens “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter” (ud�kast 1997) er der opstillet et princip for risikovurdering af en grund�vands��ressource. Med udgangspunkt i forureningens styrke beregnes, om foru�re�ningen som følge af sorption og spredning ved dispersion vil over�skride grundvandskvali�tetskriterierne og dermed udgøre en risiko for grund�vands�ressourcen. Hvis dette er tilfældet beregnes betydningen af en eventuel naturlig nedbrydning af de opløste miljøfremmede stoffer, for at vurdere om forureningen stadig udgør en risiko. Der regnes med 1.-ordens nedbrydning.��

�På denne baggrund har Miljøstyrelsen iværksat dette litteraturstudie, hvis for�mål er at sammenstille 1.-ordens nedbrydningskonstanter for miljø�frem�mede stoffer i jord og grundvand, samt at anvise metoder til påvisning af nedbryd�ningspotentiale på en specifik lokalitet og at anvise kontrolmetoder og para�metre til dokumentation for den forventede nedbrydning.



Projektet omfatter de stoffer, som Miljøstyrelsen har fastsat jord- eller grund��vandskvalitetskriterier for. Der er dog set bort fra tungmetaller, fluori�der og cyanider samt produktblandinger (fx benzin).



Litteratursøgningen har omfattet dels en systematisk søgning i 12 inter�na�ti�o�nale databaser af videnskabelige værker fra perioden 1992-1998 (søgningen er udført af Statsbiblioteket), dels en søg�ning i bibliotekerne ved Geoteknisk Institut og Institut for Miljøteknologi.��

Nedbrydningskonstanter og risikovurdering

     …umættet zone











     …mættet zone�

Ved det gennemførte litteraturstudium er der ikke fundet artikler med ned�brydningskonstanter for forureningskomponenter under trans�port med pore�vandet gennem den umættede zone. Som et væsentligt problem er der heller ikke fundet nogen vel�beskrevet moniteringsmetode over for forurenings�kom�ponenter i den umæt�tede zone. Som konsekvens heraf kan der på nærvæ�ren�de grundlag ikke gennemføres risikovurderinger, hvor der regnes med ned�brydning i den umættede zone.



For den mættede zone er der fundet et ret begrænset antal 1.-ordens nedbryd�ningskonstanter, som er relevante for naturlige forhold i Danmark. Samtlige relevante nedbrydningskonstanter er angivet i rapporten. Hvor redoxfor�hol�de�ne har været dokumenteret i litteraturen, er også disse medtaget i rappor�ten.



Der er fundet flest data for BTEX’er og for chlorerede opløsningsmidler. For de resterende stoffer er datamængden meget begrænset, og for en del af stof�ferne (pentachlorphenol, acetone, isopropylalkohol, styren, ether og diethyl�ether) er der ikke fundet relevante data. For PAH’er og DDT er der alene an�givet halveringstider i jord.



Især for BTEX’erne, men også for de øvrige stoffer, kan der fra lokalitet til lokalitet, men også inden for den enkelte lokalitet, observeres forskelle over flere størrelsesordener på de angivne 1.-ordens nedbrydningskonstanter.



Det vurderes, at de anførte 1.-ordens nedbrydningskonstanter for den mæt-tede zone giver grundlag for at benytte nedbrydning i forbindelse med risi-ko�vurdering for en del af de stoffer, der findes grænseværdier for; specielt BTEX’erne og de chlorerede opløsningsmidler.



I forbindelse med risikovurdering kan de angivne 1.-ordens nedbrydnings�kon�stanter ikke benyttes til en konservativ risikovurdering, men alene til over�slagsberegning af, om kvalitets�kri�te�rierne for grundvand overholdes.  Som alternativ kan der, efter bestemmelse af den aktuelle nedbrydningsrate på den specifikke lokalitet, gennemføres en risikovurdering baseret på denne aktuelle nedbrydningsrate.



Hvor en risikovurdering viser, at effekten af naturlig nedbrydning bereg�nings�mæssigt medfører, at en jordforurening ikke udgør nogen risiko for grund�vandsressourcen, skal det dokumenteres, at nedbrydningen forløber som forudset.��

Beregning af lokalspecifik nedbrydningsrate�

Ud fra litteraturstudiet er det anvist, hvordan det kan dokumenteres, at der foregår nedbrydning i den mættede zone, og hvordan den aktuelle nedbryd�ningsrate på den specifikke lokalitet kan bestemmes ud fra anvendelse af en tracer: fx en organisk komponent som TMB (trimethylbenzen), et uorganisk stof (total-chlorid) eller ud fra total-ethen.



Anvisningerne er baseret på amerikanske protokoller for naturlig nedbryd�ning (“intrinsic remediation”/”natural remediation”), og de anviste metoder er ikke almindeligt benyttet i Danmark. Principperne vurderes dog uden væ�sentlige proble�mer at kunne overføres til danske forhold.��

Forslag til kommende projekter�

I konklusionen gives forslag til projekter, som kan forbedre grundlaget for anvendelse af nedbrydning i forbindelse med risikovurdering. Det fastslås blandt andet, at der er behov for, at der udvikles moniteringsmetoder over for forureningskomponenter i porevandet i den umættede zone.���English summary





Background�In the Danish Environmental Protection Agency’s “Guidelines on Remediation of Contaminated Sites” (draft 1997) a principle for risk assessment of a ground�water resource has been laid down. Based on the contamination strength a calculation is made establishing whether contamination as a result of sorption and dispersion will exceed the groundwater quality values and con�sequently put the groundwater resource at risk. In that case, a calculation of the significance of a possible natural degradation of the dissolved substances is made to assess whether the con�tamina�tion still presents a risk. First order degradation is used.���

In the light of this, the Danish Environmental Protection Agency has  initiated this literature study with the purpose of comparing first order degradation rate constants for substances in soil and ground�water and suggesting methods for establishing degradation potential on a specific site as well as control measu�res and parameters for documen�tation of the projected degradation.���

The project comprises the compounds for which the Danish Environ�mental Protection Agency has laid down soil or groundwater quality values. How�ever, heavy metals, fluorides, cyanides and mixed pro�ducts (e.g. petrol) are not included.���

Information has been collected through systematic search in 12 inte�r�na�tional data bases comprising scientific writings from 1992-98 (search performed by the State Library Århus) and from the Danish Geotech�ni�cal Institute Library and the Danish Institute of Environmental Science and Engineering Library.��

Degradation rate constants and risk assessment

     ….unsaturated zone�

The literature study did not produce any articles about degradation rate con�stants for contamination components during porewater transport through the unsaturated zone. A major problem is that it has been im�pos�sible to find any material giving a thorough description of monito�ring methods in relation to contamination components in the unsatura�ted zone. On the present showing, risk assessments including degrada�tion in the unsaturated zone cannot be performed.��

     ….saturated zone�

In relation to the saturated zone, only a limited number of first order degra�dation rate constants relevant for natural Danish conditions have been found. All relevant degradation rate constants are mentioned in the report. Redox environments are also included in the report in so far as documentation has been found in the literature.���

Most of the data which have been collected are related to BTEXs and chlori�nated solvents. Only limited information about the remaining com���pounds exists and as regards many of the compounds (pentachloro�phenol, acetone, isopropyl alcohol, styrene, ether and diethyl ether) no relevant information has been found. For PAHs and DDT only half-life periods in soil are mentioned.���

From site to site but also on the same site especially the BTEXs but other compounds too show differences of several magnitudes in the listed first order degradation rate constants.���

It is estimated that the listed first order degradation rate constants for the saturated zone form the basis of applying degradation in connection with risk assessment of most of the compounds for which limit values exist; especially the BTEXs and the chlorinated solvents.���

In connection with risk assessment the listed first order degradation rate con�stants cannot be used to make a conservative risk assessment but only to make an approximate calculation of whether the ground�water quality values are ob�served. Alternatively, following a deter�mi�nation of the actual degradation rate on the specific site a risk assess�ment based on the actual degradation rate can be made.���

If a risk assessment shows that the effect of natural degradation accor�ding to calculations is that soil contamination does not constitute a risk to the ground�water resource it must be proved that degradation takes the expected course.��

Estimation of site-specific degradation rate�

Based on the literature study the report points out how it can be proved that degradation in the saturated zone takes place and how the actual degradation rate on the specific site can be determined by applying a tracer, e.g. an organic substance such as TMB (trimethylene benzene), an inorganic substance (total chloride) or total ethene.���

The directions are based on American protocols for natural degradation (“in�trinsic remediation”/”natural remediation”) and the methods listed are not com�monly applied in Denmark. However it is estimated, that the prin�cip�les can be transfer�red to Danish conditions relatively easily.��

Suggestions for future projects�

In the conclusion suggestions for future projects are made. The sug�ges�tions relate to projects designed to improve the basis of applying degra�dation in connection with risk assessment. It is, among other things, concluded that there is a need to develop monitoring methods con�cer��ning contamination components in the porewater in the unsatu�rated zone.���1 Introduktion



1.1	Baggrund



�I Miljøstyrelsens “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter” (ud�kast 1997) er der opstillet et princip for risikovurdering af en grund�vands��ressource. Med udgangspunkt i forureningens styrke beregnes, om foru�re�ningen som følge af sorption og spredning ved dispersion vil over�skride grundvandskvali�tetskriterierne og dermed udgøre en risiko for grund�vands�ressourcen. Hvis dette er tilfældet, beregnes betydningen af en eventuel naturlig nedbrydning af de opløste miljøfremmede stoffer, for at vurdere om forureningen stadig udgør en risiko.



Det antages, at nedbrydningen af miljøfremmede stoffer med rimelig approk�simation følger en 1.-ordens nedbrydningskinetik.



Hvis risikovurderingen baseret på naturlig nedbrydning viser, at den pågæl�dende forurening ikke udgør en risiko, skal det for den specifikke lokalitet eftervises, at der er potentiale for nedbrydning af de aktuelle forure�ning�s�kom�ponenter, og der skal iværksættes monitering. Monitering skal doku�men�tere, at nedbrydningen finder sted som forudsagt i risikovurderingen.



Publicerede ned�brydningshastigheder af miljøfremmede stoffer er hoved�sageligt bestemt ved labora�tori�eforsøg, og resultaterne udviser ofte stor variation. Desuden afviger nedbrydningsrater bestemt under laboratorie-forhold ofte væsentligt fra de rater, der kan udledes ved målinger i felten.



I de senere år er der imidlertid publiceret resultater af feltundersøgelser af naturlig ned�brydning af miljøfrem�mede stoffer i jord og grundvand, bl. a. ved “intrin�sic bioremedi�ation”/“natural attenuation” af grundvandsfor�u�reninger i USA.��



1.2	Formål



�Det overordnede formål med projektet er at tilvejebringe et grundlag for at esti�mere naturlig nedbrydning af miljøfremmede stoffer i porevand og i grundvand, samt at anvise metoder til påvisning af nedbrydningspoten�tiale på en specifik lokalitet og at anvise kontrolmeto�der og -parametre til doku�mentation for den forventede nedbrydning.



Gennem et litteraturstudium sammenstilles publicerede 1.-ordens ned�bryd�nings�konstanter for miljøfremmede stoffer i porevand og i grund�vand. Pro�jektet omfatter stoffer, for hvilke Mil�jøstyrelsen har fastsat jord- eller grund�vands�kvalitetskri�terier, jf. Miljøstyrelsens “Vejledning om op�rydning af foru�renede lokalite�ter”.



Under hensyn til forsøgsbetingelser og danske jord- og grundvandsfor�hold, udvælges 1.-ordens ned�brydningskon�stan�ter, der kan anvendes ved risikovur�dering over for grundvandsressourcen af jord og grundvands�foru�reninger.



Endelig foreslås metoder til på�visning af nedbryd�nings�poten�tialet på en spe�cifik lokalitet, og der foreslås metoder til eftervisning af, at en forudsagt ned�brydning finder sted.��

1.3	Projektomfang



Stoffer som er omfattet af projektet�Projektet er et litteraturstudium, som er baseret på videnskabelige artikler og afhandlinger om nedbrydning af miljøfremmede stoffer i porevand og grund�vand. Mil�jøstyrelsen har fastsat jord- og grund�vandskvalitets�kriterier for stof�fer og stofgrupper som anført i bilaget til denne rapport. Nærværende projekt omfatter et udvalg af disse stoffer. De specifikke organiske stoffer, som er om��fattet af projektet, er angivet i tabel 1.1.��



Tabel 1.1

Stoffer som indgår i den systematiske litteratursøgning.

�Acetone�PRIVAT �� 			Methylisobutylketon

Benz(a)pyren 			Methyl-tert-butylether

Benz(b)flouranthen 		Naphtalen

Benz(g,h,i)perylen 		mono-Nitrophenol

Benz(k)flouranthen 		di-Nitrophenol 



Benzen 				tri-Nitrophenol

Butylacetater 			Pentachlorphenol

Chloroform 			Pesticider

DDT 				Phenol

DEHP 				Styren



1,2-dibromethan 		Tetrachlorethylen

1,2-dichlorethan 		Tetrachlormethan

1,1-dichlorethen 		Toluen

1,2-dichlorethen			1,1,1-trichlorethan

Dichlormethan 			Trichlorethylen



Diethylether 			Vinylchlorid

Ethylbenzene 			Xylen (o-, m-, p-)

Flouranthen

Isopropylalkohol

Indino(1,2,3-cd)pyren��



Stoffer som er fravalgt i projektet

















































Valg af nedbrydningshastigheder�Der er således foretaget følgende fravalg af stofgrupper og nogle enkeltkom�ponenter:



Tungmetaller samt fluorider, arsen og bor

Grundstofferne nedbrydes ikke. I jord og grund�vand kan stofferne indgå i organiske forbindel�ser og komplek�ser, hvor en biologisk nedbrydning kan have væsentlig indflydelse på stoffernes skæbne i miljøet.



Cyanider

Kemisk er der tale om en gruppe af uorganiske stoffer. På forurenede loka�liteter forekommer forskellige komplekse cyanidfor�bindel�ser, der ved opløs�ning i vand kan danne biologisk nedbrydelige cyanider.





Produktblandinger som benzin, mineralolie (total kulbrinter), petroleum, terpentin samt stofgrupperne: chlorerede opløsningsmidler, chlorpheno�ler, detergenter, PAH’er, pesticider og phthalater

Der kan ikke angives en specifik nedbrydningskonstant for stofgrupper og blandinger, idet enkeltstofferne kan udvise væsentligt forskellig nedbry�de�lighed. I det om�fang, der for enkeltstoffer er angivet et jord- eller grund�vands�kvali�tets�kri�te�rie, er disse inddraget i projektet, fx benzen og toluen, pentachlorphenol, 6 spe�cifi�cerede PAH’er, DEHP og DDT. For pesticider er der givet en generel beskri�velse af pesticiders nedbrydelighed, underbygget af udvalgte eksempler. Enkeltkomponenter af de chlorerede opløsnings�mid�ler, for hvilke der er fastlagt et kvalitetskriterie, er behandlet stofvist.



Da det er vanskeligt at sammenligne nedbrydningshastigheder bestemt ved henholdsvis laboratorieforsøg og ved feltmålinger, er der primært lagt vægt på feltmålinger. Ud over en vurdering af de enkelte under�søgelser med hensyn til metode og relevans, er der, hvor der har været grundlag for det, foretaget en vur�dering af de geologi�ske, hydro�geologi�ske og tempera�tur�mæs�sige forhold, hvorunder de be�skrevne ned�brydnings�hastigheder er bestemt.



I forbindelse med studiet er der ikke ud�arbejdet nedbryd�nings�dia�grammer, som angiver om�sætnings- og nedbryd�ningspro�dukter.��



1.4	Rapportens indhold



Kapitel 2













Kapitel 3















Kapitel 4







Kapitel 5







Kapitel 6�Rapportens kapitel 2: Naturlig nedbrydning, basale begreber, giver en kort teoretisk gennem�gang af basale begreber vedrørende naturlig biologisk og abiotisk nedbryd�ning. Be�grebet nedbrydnings�hastighed, samt den nedbryd�nings�kinetik, som hører til de angivne ned�brydnings�kon�stanter beskrives. Endvidere anføres hoved�træk af de laboratorie- og feltmetoder, der typisk ligger til grund for bestemmelse af et stofs 1.-ordens nedbrydnings�konstant.



I rapportens kapitel 3: Nedbrydningskonstanter, anføres projektets hoved�resultater i form af tabeller over specifikke stoffers 1.-ordens nedbryd�nings�konstan�ter. Hvor der i litteraturen er fundet grundlag for at anføre nedbryd�nings�konstanter for forskellige redox-forhold er disse inddraget. Herud�over beskrives for hvert stof, hvilke typer forsøg der ligger til grund for de anførte nedbrydnings�konstan�ter, samt forud�sæt�ninger, eventuelle væsentlige an�vendelses�forbehold og eventuelle giftige ned�brydnings�pro�dukter.



Kapitel 4: Feltmetoder, beskriver dels feltmetoder til påvisning af nedbryd�ningspotentialet på en specifik lokalitet, dels anføres forslag til parametre og målemetoder, som kan eftervise, at en forud�sagt nedbrydning finder sted.



Kapitel 5: Konklusion. Indeholder, ud over en kortfattet konklusion, forslag til kommende projekter, som kan forbedre og udvide mulighederne for at anvende naturlig nedbrydning i forbindelse med risikovurdering.



Kapitel 6: Litteratur. Indeholder en kort redegørelse for den gennemførte litteratur�søgning. Desuden angives en liste med referencer for den anvendte litteratur.��2	Naturlig nedbrydning af miljøfremmede stoffer





2.1	Biologisk nedbrydning, basale begreber



�I dette afsnit beskrives basale begreber og hovedtræk af naturligt forekom-mende bakteriers omsætning af miljøfremmede stoffer i jord og grundvand.��

�I hvilken udstrækning biologisk nedbrydning finder sted, vil afhænge af de naturligt forekommende mikroorganismers egenskaber, det eller de miljø�fremmede stoffers egen�skaber og det fysisk-kemiske miljø. Den basale for�udsætning for, at en mikrobiel nedbrydning kan finde sted, er, at der er mikro�organismer til stede, og at det miljøfremmede stof er tilgængeligt for disse organismer.��

Forekomst af mikroorganismer�Naturligt forekommende mikroorganismer i umættede og mættede jordlag be�står hovedsageligt af bakteriepopulationer, der er tilpasset de ofte substrat�fattige vilkår. Bakterierne forekommer typisk i væsentligt større antal i over�fladenære jordlag end i mere dybtliggende jordlag. I den umættede zone kan bakterierne forekomme i rumligt adskilte populationer, og såvel antal, arts�sam�mensætning og aktivitet kan variere betydeligt selv inden for korte afstan�de. I grundvandszonen findes hovedparten af bakterierne bundet til sedimentet.��
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Co-metabolisme











Mineralisering�Ved nedbrydning af et miljøfremmed stof som primærsubstrat udnytter mikroorganismerne stoffet som eneste kulstof- og energikilde. Stoffet indgår dels som elektrondonor i en energifrigørende redox-proces (se efterføl�gen�de), dels som kulstofkilde, ved at stoffet i en oxideret form kan assimileres (optages og udnyttes) af organismerne.



Ofte vil stofferne optræde i blandinger. Ved sekventiel nedbrydning omdan�nes de lettest nedbrydelige stoffer, og først når disse er opbrugt, påbegyndes nedbrydningen af de mere svært nedbrydelige stoffer.



I visse tilfælde kan nedbrydning af stoffer ske ved co-metabolisme, det vil sige en proces, hvor stoffet ikke indgår som energi eller kulstofkilde, men hvor nedbrydningen er katalyseret af enzymer dannet ved omsætning af et primært substrat. Et eksempel herpå er nedbrydning af trichlorethylen ved aerob omsætning af toluen som primært substrat.



Nedbrydning af miljøfremmede stoffer kan være mere eller mindre fuld�stæn�dig. Når miljøfremmede stoffer omsættes som primært substrat, vil de ofte, men ikke nødvendigvis, mineraliseres fuldstændigt til kuldioxid og vand. Forudsat gunstige betingelser for mikroorganismerne i øvrigt, vil mine���ra�liseringsgraden bl.a. være betinget af stoffernes kemiske struktur og redox-forholdene.



Under naturlige forhold vil der ofte være forskellige typer af bakterier invol�veret i mineralisering af et stof. Eksempelvis kan fuldstændig mineralisering af visse chlorerede forbindelser under anaerobe forhold være afhængig af et “konsortie” af bakterier, hvor nedbrydningsproduktet dannet af en type bak�terier tjener som substrat for en anden type bakterier i “konsortiet”.



Fuldstændig omsætning af miljøfremmede stoffer ved co-metabolisme forudsætter, at der er en tilstrækkelig mængde primært substrat tilstede.



Ved nedbrydning af miljøfremmede stoffer kan den mikrobielle vækst med�føre mangel på næringsstoffer. Da omsætningen af organisk stof kræver relativt meget kvælstof, kan der især opstå kvælstofmangel.��
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Redoxprocesser�Redoxforholdene er af afgørende betydning for, om et stof nedbrydes, og hvordan det nedbrydes.



Ved redox-processer opnår bakterierne energi ved at oxidere organisk stof (fx forureningskomponenter) og reducere de såkaldte elektronacceptorer. Proces�serne beskrives bl.a. af Kjeldsen et. al. (1996).



Under aerobe forhold vil mikrobiel nedbrydning af organisk stof ske ved oxidation af stoffet med O2 som elektronacceptor under dannelse af vand og CO2.



Under anaerobe forhold er de mest almindelige elektronacceptorer NO3-, SO42- og CO2 (methan-produktion), der alle er vandopløselige, samt Fe(III) og Mn(IV), der er knyttet til sediment-fasen. De pågældende redox-processer, med halvelektrode reaktioner, er angivet på figur 2.1.

��

Figur 2.1

Redox-stige for forskellige processer (efter Wiedemeier et al., 1996a).�

�Energiudbyttet ved de forskellige redox-processer er meget forskelligt, alt efter hvilken elektronacceptor der indgår i processen, se figur 2.1. Der fås dermed en termodynamisk rækkefølge af processerne, fra aerobe processer med størst energiudbytte til methanogene processer, som giver det mindste energiudbytte. I takt med nedbrydningen af et miljøfremmed stof, vil der forbruges af elektronacceptorer, og hvis disse opbruges, vil der ske et skift i redox-miljø.



I den mættede zone kan udviklingen af redox-sekvenser ofte observeres nedstrøms kraftige forureningskilder. De mest reducerende forhold (fx me�tha��nogene forhold) findes tættest ved forureningskilden, hvor koncen�tra�tionen af organisk stof er størst, hvorimod oxiderende forhold (aerobe eller nitratreducerende) findes i udkanten af forureningsfanen, hvor koncen�trationen af organisk stof er lav.



Under anaerobe forhold kan visse chlorerede forbindelser nedbrydes ved reduktiv dechlorering, hvor omsætning af et primært substrat som kulstof�kilde sker med den chlorerede forbindelse som elektronacceptor; se figur 2.1. Herved dannes dechlorerede forbindelser, der evt. igen reduceres indtil en direkte mikrobiel oxidation af nedbrydningsproduktet kan finde sted. Et ek�sempel herpå er reduktiv dechlorering af tetrachlorethylen og trichlorethylen.��

Tilpasning, lagfase�Ved introduktion af et miljøfremmed stof opløst i infiltrations�vand eller grund�vand vil mikroorganismerne ofte skulle tilpasse sig de ændrede vilkår før en væsentlig nedbrydning af stoffet kan finde sted. Denne tilpasningspe�riode (lagfase) kan bl. a. være en følge af, at der skal opbygges andre enzym�systemer, overførsel af arveanlæg og opvækst af bakterier, der er i stand til at udnytte det pågældende stof. Lagfasens varighed kan variere betydeligt fra lokalitet til lokalitet.��

Fysisk-kemiske forhold�En væsentlig nedbrydning af et givent stof, efter en eventuel lag-periode, forudsætter, at der opretholdes gunstige forhold for den mikrobielle aktivitet, specielt tilstrækkelig tilførsel af elektronacceptorer, jf. ovenfor.



Det optimale pH-interval er 6 - 7. Ved omsætning af organisk stof kan der opstå sure forhold, og ved pH < 5 kan den naturlige nedbrydning blive begrænset.



Temperaturfor�holdene i (primært) grundvand er relativt konstante i inter�vallet 8 - 10 (C. I overfladenære jordlag og magasiner vil temperaturen kunne variere årstidsafhængigt, og ved lavere temperaturer i vinterhalvåret, kan nedbrydnings�hastigheden i overfladenære lag være nedsat.��

Toksiske stoffer�Forekomst af toksiske stoffer kan hæmme den biologiske aktivitet. Det mil�jø��fremmede stof (fx 1,2-dibromethan) kan i sig selv være toksisk overfor vis�se mikroorganismer. Ligeledes kan nedbrydningen af miljøfremmede stof��fer føre til dannelsen af toksiske nedbrydningspro�dukter, der ved ophob-ning kan hæmme eller blokere nedbrydningen.



I mange tilfælde vil høje koncentrationer af det miljøfremmede stof være toksiske for mikroorganismerne. I disse tilfælde vil nedbrydning først kunne ske, når forureningskoncentrationen er mindsket på grund af processer som fx fortynding, sorption og dispersion.��

Tilgængelighed�Som hovedregel vil stoffer i fri fase samt stoffer, der er kraftigt sorberet til organisk stof eller mineraler, ikke være umiddelbart tilgængelige for en biologisk nedbrydning.



I praksis kan stoffer i meget lave koncentrationer ligeledes betragtes som “utilgængelige” for en biologisk nedbrydning, idet det energimæssigt ikke vil være favorabelt for mikroorganismerne at nedbryde stoffet, før en vis mængde (tærskelværdi) er tilstede.��



2.2	Abiotisk nedbrydning
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Reduktiv dechlorering�Nedbrydning, hvor mikroorganismer eller enzymer ikke er involveret, beteg�nes abiotisk eller kemisk nedbrydning. Under naturlige forhold vil nedbryd�ning af mange stoffer ske ved såvel abiotisk, som ved biologisk betingede processer.



Eksperimentelt kan man skelne mellem biologisk nedbrydning og abiotiske processer ved at udføre kontrolforsøg, hvor alle biologiske processer er stop�pet, idet mikroorganismerne er fjernet eller dræbt, fx ved tilsætning af biolo�giske hæmmere, autoklavering eller radioaktiv bestråling. De nedbryd�nings�processer, som finder sted i kontrolforsøget, må så tilskrives abiotiske pro�ces��ser. Ved nedbrydningsprocesser i jord eller sediment kan et fald i koncen�trationen af udgangsstoffet imidlertid også skyldes sorption, udvaskning eller fordamp�ning. For at skelne abiotisk nedbrydning fra sorption er det derfor afgørende, at der tages højde for fordampning og udvaskning, og at der påvi�ses dannelse af nedbrydningsprodukter.



Abiotisk omsætning fører sjældent til fuldstændig nedbrydning, og i nogle tilfælde er omsætningsprodukterne mere toksiske end udgangsproduktet. Eksempelvis reduceres hexachlorethan abiotisk i anaerobe sedimenter til te�trachlorethylen, der er mere toksisk. Tetrachorethylen kan reagere yder�ligere, men med en meget lavere nedbrydningshastighed. Det er generelt sådan, at de forbindelser, der omdannes abiotisk, navnligt er de mere ustabile (fx substituerede phe�noler, nitroaromater samt halogenerede organiske stoffer).



De abiotiske processer i grundvandszonen er generelt komplicerede og ikke velundersøgte. Beskrivelser findes dog bl.a. i Wiedemeier et. al. (1996) og i Kjeldsen et. al. (1996).



Hydrolyse og dehydrohalogenering er væsentlige abiotiske nedbryd�nings�processer. Ved hydrolyse erstattes en halogensubstituent med en hydroxyl (OH-) gruppe. Dehydrohalogenering er en proces som involverer haloge�ne�rede alkaner. Et halogen fjernes fra et carbonatom, efterfulgt af fjer�nelse af et hydrogenatom fra nabo carbonatomet. Ved denne totrinsreaktion produceres en alken. 



I jordoverfladen foregår abiotisk nedbrydning ved fotolytiske eller fotoke�miske processer, hvor lys (navnlig UV-stråler) får processen til at forløbe.



Under anaerobe (iltfrie), kun svagt reducerende forhold, kan Mn(III), Mn(IV) eller Fe(III) oxidere visse organiske stoffer (fx substituerede phenoler). I me�re reducerede anaerobe miljøer kan der ske abiotisk reduktion ved at allerede reducerede jern- og svovlforbindelser (Fe(II/III)oxider, Fe(II)carbonater, Fe(II)sulfider og H2S) reagerer med organiske stoffer.



Processen er som ho�ved�regel langsom, reaktionstiderne øges imidlertid væ�sentligt når organisk stof indgår i reaktionerne som elektronbærere; Kjeldsen og Christensen, 1996. Fra perkolatfanen ved Grindsted losseplads er der så�ledes rapporteret meget hurtig nedbrydning af fx tetrachlormethan (1.-ordens nedbrydningsrate > 1 d-1), som tilskrives abiotiske processer, der er påvirket af de al�lerede reducerede jernforbindelser; Rügge, K., 1997.



I flere tilfælde er der rapporteret eksempler på nedbrydning (især af chlo�re�rede opløsningsmidler), som i det væsentlige er sket ved abiotisk reduktiv dechlorering. Processen er imidlertid ikke velundersøgt. ��



2.3	Nedbrydningskinetik



�Flere matematiske modeller, inkl. såkaldte 0.-ordens, 1.-ordens og 2.-ordens approksimationer, kan benyttes til at estimere nedbrydningshastigheden af forureningskomponenter. Matematiske beskrivelser af nedbrydningskinetik kan blandt andet findes i Kjeldsen og Christensen (1996), Lynch og Poole (1979) samt Alexander (1985).



Denne rapport omhandler alene 1.-ordens approksimationen, som er en god tilnærmelse, når nedbrydningshastigheden alene kontrolleres af koncentrati�onen af forureningskomponenten, og når der ikke er vækst af biomasse.



I andre tilfælde, fx hvor biomassen vokser, eller hvor der er mere end et sub�strat, som eksempelvis ved blandingsforureninger, kan 2.-ordens eller højere-ordens approksimationer give bedre estimater af nedbrydningsraten.



Adskillige undersøgelser af naturlig nedbrydning, hovedsageligt hvor foru�re�ningen består af en enkeltkomponent, men i nogle tilfælde også hvor der er tale om blandingsforureninger, viser imidlertid, at 1.-ordens approksima�ti�o�nen ofte giver en rimelig beskrivelse af nedbrydningen (Wiedemeier et. al., 1994; Wiedemeier et. al., 1997).�����2.3.1	Første-ordens nedbrydning

�Første ordens nedbrydning beskrives ved udtrykket





1) 		dC/dt = k1( t





hvor	C = forureningskoncentrationen til tiden t,

	t = tiden

  og	k1 = 1.-ordens nedbrydningskonstanten.





Løsningen til differentialligningen 1) er givet ved



2)		C = C0 ( exp(-k1 ( t)



hvor C0 er udgangskoncentrationen.



Heraf fås:



		-k1 ( t = ln(C/C0)





Af dette udtryk ses, at ln(C/C0) er en lineær funktion af tiden, hvori nedbryd�ning har fundet sted.



Dette er en vigtig sammenhæng. Om nedbrydningen kan beskrives ved en

1.-ordens nedbrydning kan altså vurderes ud fra et plot af ln(C/C0) som funk�tion af tiden. Hvor målepunkterne ligger på en ret linie, kan den aktuelle ned�brydning beskrives ved en 1.-ordens nedbrydning.

��2.3.2	Grafisk bestemmelse af 1.-ordens nedbrydningsrater
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Halveringstid�På figur 2.2 vises et log-lineært plot af C/C0 (den normerede forurenings-kon��centration), afbildet som funktion af tiden. På den centrale del af figuren ligger målepunkterne på en ret linie. Her kan nedbrydningen altså beskrives ved en 1.-ordens approksimation.



�



Figur 2.2

Typisk forløb af en nedbrydning som kan beskrives ved en 1.-ordens approksimation.





På figuren kan det endvidere ses, at der går nogen tid (den såkaldte lag-

pe�riode), inden nedbrydningen starter; se nærmere herom i afsnit 2.1. Ende�lig kan det ses, at kurven flader ud til sidst. Hvor kurven flader ud, kan ned�brydningen ikke beskrives ved 1.-ordens approksimation.



Ud fra figuren kan 1.-ordens nedbrydningskonstanten bestemmes som hæld�ningen af den lineære del af kurven. Lag-perioden medregnes ikke i nedbryd�ningstiden.



I litteraturen findes ofte angivelse af halveringstiden t1/2 i stedet for nedbryd�ningskonstanten. Halveringstiden er defineret som den tid, der skal til for at halvere forureningskoncentrationen.



Ved indsættelse i ligning 3 fås følgende sammmenhæng:



4)		k1 ( t1/2 = ln [C0/(C0/2)] = ln 2

��

2.4	Metoder til bestemmelse af nedbrydningsrater



�Der findes ikke nogen velbeskrevet moniteringsmetode for forure�nings�kom�ponenter i den umættede zone. De følgende betragtninger gælder derfor ale�ne den mættede zone. 



Data til estimering af nedbrydningsrater for miljøfremmede organiske stoffer under naturlige forhold i mættet zone kan bestemmes på forskellige måder: 



Laboratorieforsøg (flaske, kolonne) 

In-situ injektionseksperimenter

Feltobservationer



Fælles for de to første er, at man tilfører de miljøfremmede stoffer, som man vil beskrive nedbrydningen af, enten som et enkelt stof eller som en stof�blanding.



Ofte findes forureninger som stofblandinger (fx benzin eller lossepladsper�ko�lat). I disse tilfælde simuleres de aktuelle forhold i laboratoriet bedst ved at tilsætte en stof�blanding. Ulempen ved at tilsætte en stofblanding er, at der kan opstå antago�nistiske/synergistiske effekter, cometabolisme og sekventiel ned�brydning. Des�uden er der større risiko for toksiske effekter i forhold til bakte�rier, da eksperi�mentets samlede tilførsel af miljøfremmede stoffer typisk vil være større end i forsøg med enkeltstoffer. Ved at anvende isotopteknikker (fx 14C-mærkede stoffer) kan der som regel kun anvendes ét mærket stof pr. for�søg, så anven�delse af stofblandinger gennemføres typisk med kemiske må�linger af de abso�lutte koncentrationer.��

2.4.1	Laboratorieforsøg

















































Flaskeforsøg

























Kolonneforsøg�Laboratorieforsøg opdeles typisk i flaskeforsøg og i kolonneforsøg. 

 

Ved laboratorieforsøg skal man være meget omhyggelig med prøve�ud�tag�ning og prøvebehandling. Følgende forhold har særlig betydning:



Forsøg til fastlæggelse af nedbrydningsrater i grundvand bør altid in��deholde sediment og ikke blot grundvand. Grundvand og sediment bør stam�me fra samme lokalitet og i et kendt indbyrdes forhold.



Det er af stor betydning, at undersøgelser af nedbrydningsrater kobles sammen med redoxforholdene. Samtidigt er det vigtigt, at redoxfor�holdene ikke ændres, hverken i sediment eller grundvand under prøve�tagning, opsætning eller udførelse af eksperimenterne.



Temperaturen i forsøgene bør være, som de er i grundvandet på lokali�teten, det vil typisk sige 8-10 (C for danske forhold. Det skal under�stre�ges, at mange laboratoriebestemmelser af nedbrydningsrater er bestemt ved højere temperaturer. Alt andet lige, vil den forventede nedbryd�nings�rate være stigende med stigende temperatur.



En beskrivelse af design og tolkning af laboratorieundersøgelser med henblik på bestemmelse af nedbrydningsrater for chlorerede opløsningsmidler findes i Wilson et. al., 1997.



Flaskeforsøg (batchforsøg) er langt den mest anvendte laboratorieme�tode. For flaskeforsøg, der gennemføres i lukkede flasker, er forsøgsbetingelserne kun velkarak�teriserede ved forsøgets start, da redox-forholdene ændres i løbet af forsøget.



Flaskeforsøg kan udføres efter to forskellige principper: 1) høstprincippet (et antal identiske flasker opsættes og ved hver prøvetagning høstes en flaske, som dermed bliver taget ud af forsøget) eller 2) ved gentagen prøveudtag�ning fra den samme flaske. Ved høstprincippet kan man komme tættere på det naturlige forhold mellem sediment og grundvand. Til gengæld vil der ofte være en vis variation mellem flaskerne, som kan gøre resultaterne fra eksperimenterne svære at fortolke. 



Kolonneforsøg kan gennemføres med pakkede sedimenter eller med ufor�styrrede kerner, hvor det første er det mest almindelige og prøvetagnings�mæssigt simpleste. Kolonneforsøg gennemføres typisk ved en kontinuert tilledning af det eller de miljøfrem�mede stoffer, som skal undersøges. Kurveforløbet kan herefter fortolkes.��



2.4.2	In-situ injektionseksperimenter

�In-situ injektionseksperimenter er forsøg, hvor der tilføres et eller flere mil�jø�fremmede stoffer til et naturligt system under feltforhold. Forsøgene kan udføres i forskellig målestok og under forskellige strømningsbetingel�ser. 



Ved feltinjektionsforsøg udføres en kontrolleret tilledning af de miljøfrem�mede stoffer til grundvandet med efterfølgende prøvetagning i et tæt bo�rings�net. Det er eksperimentelt set den teknik, som beskriver de naturlige forhold bedst muligt, men teknikken er meget arbejdskrævende og om�kost�nings�fuld. 



Ved anvendelse af in-situ testere benyttes en teknik, hvor det miljøfremmede stof tilføres lokalt (punktmæssigt, fx i en cylinder nedsat i selve grund�vands�magasinet). Det indebærer i forhold til feltinjektionsforsøg en mindre tilled�ning af mil�jøfremmede stoffer til grundvandet. Teknikken medfører desværre en større lokal forstyrrelse af sedimentet, og det er ikke muligt at opretholde de naturlige strømningsforhold i sådanne systemer.



De punktmæssige bestemmelser (fx in situ testere) er eksperimentelt set de mest over�kommelige, men kræver dog alle en væsentlig større indsats end laboratorieforsøg.��



2.4.3	Feltobservationer

�Bestemmelse af nedbrydningsrater (i grundvandszonen) ud fra feltobserva�tioner må baseres på et indgående kendskab til forureningskilden og strøm�nings�forholdene i grundvandsmagasinet.



Princippet er, at man, ud fra målinger langs en strømlinie, nedstrøms foru�re�ningskilden vurderer ændringer i koncentrationen af de miljøfremmede stoffer. Ved bestemmelse af nedbrydningsraten er det nødvendigt at korri�gere for fortynding i systemet  fx ud fra spredningen af en persistent  forure�ningskomponent eller ud fra totalindholdet af klorid. Metoden er forklaret nærmere i afsnit 4.3.



Nedbrydningsraten kan også bestemmes ved at placere boringer i en række tværsnit nedstrøms forureningen. I hvert tværsnit beregnes fluxen af de mil�jø�fremmede stoffer, hvorefter ændringen i fluxen (massebalancebe�tragt�nin�ger) benyttes til beregning af en nedbrydningsrate.



Beregningerne af nedbrydningsraterne kan udføres ud fra plot af forure��-ningskoncentrationer/-flux; eller alternativt ved opsætning af stoftransport-modeller på EDB, hvor modelsimuleringer optimeres til feltobservationerne ved at tilpasse nedbrydningsraten.��

2.4.4	Isotopteknik kontra kemiske analyser

�Ved at benytte radioaktivt mærkede stoffer (oftest 14C) til laboratorieforsøg eller in-situ injektionsforsøg kan der arbejdes med meget lave koncen�tra�ti�ons�niveauer. Dette kan gøre det muligt at tilsætte det mærkede stof i så lave koncentrationer (ng/l), at koncentrationen af miljøfremmede stoffer stort set ikke ændres i prøven. Herved bliver det muligt at arbejde med miljørealis�tiske lave koncentrationer også i mindre forurenede miljøer, og risikoen for toksiske effekter fra de injicerede stoffer minimeres. Ved tilsætning af mær�kede stoffer er det muligt at identificere nedbrydningsprodukterne og der�med nedbrydningsveje, idet radioaktivt mærkede stoffer, der dannes under for�sø�get, nødvendigvis må stamme fra det tilsatte radioaktivt mærkede ud�gangs�stof. Ved at følge dannelsen af 14CO2 kan det desuden dokumenteres, om der er tale om en fuldstændig mineralisering.��

2.4.5	Fordele og ulemper ved metoderne

�Det naturlige system bliver forstyrret i alle typer laboratorieforsøg, og derfor kan de fundne nedbrydningsrater være påvirket af disse forstyrrelser.



Bestemmelse af nedbrydningsrater på baggrund af feltobservationer vil som regel være de mest troværdige. Men bestemmelse af nedbrydningsraten ud fra feltmålinger kræver stor viden om lokaliteten (hydrogeologi og forure�ningskilde) og mange målinger. De generelle usikkerheder på bestemmelse af hydrogeologi og forureningskilde vil påvirke bestemmelsen af nedbryd�ningsraten. Man skal endvidere være opmærksom på, at de i litteraturen opgivne nedbrydningskonstanter bestemt ud fra feltobservationer ofte an�giver den samlede stoffjernelse i et system (fortynding, fordampning, sorp�tion og nedbrydning) og ikke nedbrydningen alene.



Sammenligninger i litteraturen mellem nedbrydningsrater bestemt ved laboratorieforsøg, feltinjektionsforsøg og feltobservationer har givet såvel samstemmende som modstridende resultater. 



I artikler om “intrinsic remediation” fastslås imidlertid generelt, at nedbryd-ningskonstanter bør bestemmes ud fra feltobservationer. Bestemmelse af nedbrydningskonstanter ud fra laboratorieforsøg bør kun udføres, hvor det er absolut nødvendigt at skaffe nedbrydningskonstanter, og hvor de ikke kan bestemmes ved feltobservationer (Wiedemeier, 1997 og Wilson, 1997). Det kan eksempelvis være områder, hvor grundvandsstrømmens retning ikke kan fastlægges entydigt, fordi den ændrer sig over kort tid (fx ved påvirkning fra vandløb eller sæsonbetinget oppumpning fra indvindingsboringer).���3	Første-ordens nedbrydnings-			konstanter



3.1	Nedbrydning anvendt i forbindelse med risikovurdering



Risikovurdering�I de følgende afsnit angives 1.-ordens nedbrydningskonstanter, som kan an�vendes i forbindelse med risikovurdering over for en grundvandsressource, med de forudsætninger som er givet i det følgende.



Udgangspunktet er det princip for risikovurdering, som er angivet i Miljø�styrelsens udkast til “Vejledning om oprydning på forurenede lokaliteter”.



Vejledningen beskriver en 3-trins risikovurdering. Trin 1 og 2 er opblan-dingsmodeller, mens der i trin 3 kan tages hensyn til sorption og 1.-ordens nedbrydning.



Risikovurderingerne baseret på sorption og dispersion tager udgangspunkt i forsigtighedsprincippet. Det vil sige, at der vælges konservative data og værdier. Der skal regnes mere konservativt, hvis de anvendte parametre er skønnede, hvis parametrene er regionale i stedet for lokale, eller hvis para�metrene af andre årsager er usikre. Jo flere data som er tilgængelige for den pågældende lokalitet, jo mindre konservative kan beregningerne være.



Som anført i det efterfølgende, kan en risikovurdering, som er baseret på ned�brydning, ikke på samme måde benytte forsigtighedsprincippet, idet dette ville medføre, at nedbrydningskonstanten sættes lig 0.



I stedet kan der gennemføres en risikovurdering baseret på den aktuelle ned�brydning på den specifikke lokali�tet; se afsnit 4.��

Variation af nedbrydningsrater�Ved estimering af nedbrydning af forureningskomponenter skal man være opmærksom på, at nedbrydningskonstanter er stofspecifikke og desuden stærkt afhængige af geologiske og hydrologiske forhold samt redox-forholdene.



Ved litteraturgennemgangen er der kun fundet et begrænset antal 1.-ordens nedbrydningsrater. Ofte findes ingen eller kun få datasæt under specificerede redoxforhold, og hvor der foreligger flere 1.-ordens nedbrydningskonstanter, kan der fra lokalitet til lokalitet observeres forskelle over flere størrelses�ordener.



Selv om at der i det efterfølgende er angivet 1.-ordens nedbrydnings�kon�stan�ter for et specifikt stof, er det ikke givet, at nedbrydning aktuelt vil fo�regå i det konkrete tilfælde. For mange forureninger vil nedbrydningen forløbe med nedbrydningskonstanter af samme størrelsesorden som angivet i de efterfølgende tabeller. Men der findes adskillige eksempler på, at der ikke er sket ned�brydning af en forurenings�kom�ponent, selv om geologiske og kemiske data (herunder redoxforhold) indikerer potentiale for forurenings�ned�bryd�ning.��



Nedbrydningsestimering er en overslagsberegning�De angivne 1.-ordens nedbrydningskonstanter kan således alene benyttes til med et overslag at vurdere, om en risikovurdering, som tager højde for ned�brydning (foruden processerne fortynding og sorption), kan medføre, at kva�li�tetskriterierne for grundvand overholdes.��

Monitering�Hvor risikovurdering er baseret på nedbrydning skal det eftervises, jf. Miljø�styrelsens udkast til “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter”, at der fin�des potentiale for nedbrydning af den pågældende forurening på den aktuelle lokalitet. Ved aerob nedbrydning skal det fx sikres, at der i hele ned�brydningsperioden er ilt til stede over hele det geografiske område, hvori nedbrydningen foregår. Dette gøres ved monitering; jf. afsnit 4.2.



Moniteringsdata benyttes endvidere til dels at afklare, om ned�bryd�nin�gen følger en 1.-ordens approksimation, dels at beregne den aktuelle ned�bryd�ningsrate.



Herefter skal der fastlægges et moniteringsprogram. Dette er nærmere be�skrevet i afsnit 4.��

Mættet/umættet zone�Ovenstående betragtninger knytter sig til nedbrydning i den mættede zone.



Ved litteraturgennemgangen er der ikke fundet artikler, som anfører ned�brydningskonstanter for forureningskomponenter, mens de transporteres med porevandet ned gennem den umættede zone.



I mange forureningssager sker der imidlertid en væsentlig nedbrydning af forureningskomponenter i den umættede zone. Olieforureninger ses eksem�pel�vis ofte hurtigt nedbrudt i den umættede zone. Der findes dog også ek�sempler på, at olieforureninger gennem årtier har kunnet ligge i lerholdige dele af den umættede zone uden nævneværdig nedbrydning.



Et væsentligt problem er, jf. afsnit 2, at der ikke findes nogen velbeskre�vet moni�teringsmetode over for forureningskomponenter i porevandet i den umættede zone (bortset selvfølgelig fra monitering i toppen af grundvands�zonen - dvs. umiddelbart hvor porevandet når den mættede zone).



Hvor en risikovurdering er baseret på nedbrydning, skal det, som tidligere nævnt, eftervises, at nedbrydningen følger den forudsatte nedbryd�nings�kinetik og rate. For nedbrydning i den umættede zone er dette imidlertid sjældent muligt på grund af manglende moniteringsmetoder.



Som hovedregel må man derfor afstå fra at regne med bionedbrydning i den umættede zone.��



3.2	Udvælgelse af nedbrydningskonstanter 



Dansklignende forhold�Ud fra litteraturen er der udvalgt 1.-ordens nedbrydningskonstanter, som er relevante for nedbrydning under naturlige forhold i Danmark. Der er dog medtaget en del nedbrydningskonstanter, som er bestemt ved tempera�turer, der ligger over de 8-10 (C, som er almindelige i danske grundvands�ma�ga�siner. Sammen med nedbrydningskonstanterne angives derfor, som hoved�regel, de tilhørende grundvandstemperaturer.



Nedbrydningsrater, som er fastlagt under betingelser, hvor redoxforhold eller substratforhold bevidst er manipuleret, fx for at øge nedbrydning af de orga�niske stoffer, er ikke medtaget.��

Specifikation af

redox-forhold�Laboratorieforsøg, og de dertil hørende 1.-ordens nedbrydningskonstanter, er oftest bestemt under entydige redoxforhold. Anderledes er det med nedbryd�ningskonstanter bestemt ud fra feltobservationer, hvor redoxforholdene alene kan beskrives som værende anaerobe. Sandsynligvis er der tale om skiftende redoxforhold, og det kan ikke udelukkes, at der i nogle tilfælde også kan være aerobe redoxforhold i udkanten af forureningsfanen.��

Variation i datamængder�Litteratursøgningen har, som nævnt i afsnit 3.1, givet relativt få relevante

1.-ordens nedbrydningskonstanter. Flest data findes for BTEX’erne og de chlorerede opløsningsmidler. For de resterende stoffer, som indgår i pro�jektet, er oplysningerne meget begrænsede.



Dette forhold giver sig til udtryk i præsentationen af nedbrydningsdata, som va�ri�erer fra stof til stof. For BTEX’er og de chlorerede opløsningsmidler er samtlige relevante nedbrydningskonstanter listet, mens der fx for pesticider alene gives en generel diskussion af nedbrydningsmuligheder.��

3.3  Første-ordens nedbrydningskonstanter

3.3.1	BTEX’er
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Modstridende informationer

�Nedbrydelighed af BTEX’er er sammenfattet i tabel 3.1. Hovedkonklusionen er, at ned�brydningen af BTEX’er lettest sker under aerobe forhold. Dette gæl���der for alle BTEX’er, og der er ikke en systematisk forskel mellem de enkelte stoffer. Der findes mange observationer af nedbrydning under aerobe forhold, men der er kun i få rapporterede 1.-ordens nedbrydningsrater. Fra Danmark er der rapporteret enkelte entydigt hurtige 1.-ordens rater fra både in-situ metoder og laboratoreiforsøg (typisk størrelsesorden 0,1 dag-1, Niel�sen et al., 1995).



Under anaerobe forhold er nedbrydeligheden forholds�vis langsom sammen�lignet med aerobe forhold, men den generelle tendens er, at alle BTEX’er er nedbrydelige også under anaerobe forhold. Den eneste klare undtagelse er, at nedbrydeligheden af benzen under nitratredu�cerende forhold er meget tvivl�som (fx Hutchins et al., 1991). Desuden peger flere undersøgelser på, at nedbrydningen af BTEX’er er meget langsom under methanogene forhold sammenlignet med sulfat- og jernreducerende forhold, men data�materialet er meget spinkelt.



Der er tydelig forskel på de enkelte BTEX’ers nedbrydelighed under anae�robe forhold. Toluen er det lettest nedbrydelige stof - tæt fulgt af o-xylen, mens m-xylen og p-xylen, ethylbenzen og i særdeleshed benzen er meget sværere at nedbryde (Borden et al., 1997a; Rügge et al., 1997).



På trods af, at BTEX’er er blandt de mest undersøgte stoffer overhovedet, er det bemærkelsesværdigt, hvor få data der eksisterer. I en del tilfælde er der modstriden�de informationer om et stofs nedbrydelighed. Dette er særligt ud�talt for benzen, der er rappor�teret som nedbrydeligt under anaerobe forhold i en lang række tilfælde, men hvor der også er en lang række eksempler på, at det ikke er ned�brydeligt, eller at det er meget langsomt nedbrydeligt. En an�gi�velse af en nedbrydningsrate betyder derfor ikke, at stoffet altid er ned�bry- ��

Tabel 3.1

1.-ordens nedbrydningskonstanter k1 (dag –1) for BTEX’er i grundvandsmagasiner.



Forureningskomponent�k1 (dag –1)�Bestem-melses-metode�Redoxforhold�Tempe-ratur ((C)�         Reference��Benzen�������Vejen�0,07-0,2�Lab.�Aerobt�10�Nielsen et al., 1995��Vejen�0,2-0,5�Felt inj.�����Columbus�0,007�Felt inj.�Aerobt�18�MacIntyre et al. (1993)��Sampson County�0,0006-0,0014�Felt obs.�Aerobt/deni-trificerende�14�Borden et al., 1997b��Rocky point�0,0002�Felt obs.�Anaerobt�19�Borden et al., 1997a��Fairfax�0,00055�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��San Francisco�0,0028�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Alameda�0,002�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Elko county�0,001�Felt obs�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Traverse city�0,001�Felt obs.�Anaerobt�10-14�*Wilson et al., 1990��Hill�0,028-0,038�Felt obs.�Anaerobt�13-25�Wiedemeier et al. 1996��Rocky Point�0,024�Lab.�Jern-sulfatredu-cerende�16�Borden et al., 1997a��Toluen�������Vejen�0,09-0,2�Lab.�Aerobt�10�Nielsen et al., 1995��Vejen�0,1-0,4�Felt inj.�����Sampson County�0,0005-0,0063�Felt obs.�Aerobt/deni-trificerende�14�Borden et al., 1997b��Rocky point�0,0021�Felt obs.�Anaerobt�19�Borden et al., 1997a��Fairfax�0,00045�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��San Francisco�0,0022�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Alameda�0,0017�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Sleeping bear�0,02-0,07�Felt obs.�Anaerobt�16�*Wilson et al., 1994b��Eglin�0,05-0,13�Felt obs.�Anaerobt�?�*Wilson et al., 1994a��Traverse city�0,2�Felt obs.�Anaerobt�10-14�*Wilson et al., 1990��Hill�0,023-0,031�Felt obs.�Anaerobt�13-25�Wiedemeier et al., 1996��Traverse city �0,02-0,16�Lab.�Denitrificerende�12�Hutchins et al., 1991��Grindsted�0,028�Felt inj.�Jernreducerende�10�Rügge et al., 1995��Rocky point�0,045�Lab.�Jern-sulfatredu-cerende�16�Borden et al. 1997a��Perth�2,3�Lab.�����Perth�0,007�Felt inj.�Sulfatredu-cerende�21�Thierrin et al., 1993��Perth�0,006�Felt obs.�����Sleeping bear�0,023-0,042�Lab.�Methanogent�16�Borden et al. 1997a��Ethylbenzen�������Sampson County�0,0008-0,0058�Felt obs.�Aerobt/deni-trificerende�14�Borden et al., 1997b��Fairfax�0,00045�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��San Francisco�0,0033�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Alameda�0,002�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Sleeping bear�0,03-0,011�Felt obs.�Anaerobt�16�*Wilson et al., 1994b��Eglin�0,03-0,05�Felt obs.�Anaerobt�?�*Wilson et al., 1994a��Hill�0,009-0,024�Felt obs.�Anaerobt�13-25�Wiedemeier et al., 1996��Traverse city �0,017-0,065�Lab.�Denitrificerende�12�Hutchins et al., 1991��Perth�0,003�Felt obs.�Sulfatredu-cerende�21�Thierrin et al., 1993���

o-Xylen�������Vejen�0,02-0,03�Lab.�Aerobt�10�Nielsen et al., 1995��Vejen�0,04-0,1�Felt inj.�����Sampson County�0,0007-0,0017�Felt obs.�Aerobt/deni-trificerende�14�Borden et al., 1997b��Rocky Point�0,021�Felt obs.�Anaerobt�16�Borden et al., 1997a��Fairfax�0,0004�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��San Francisco�0,0023�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Alameda�0,0017�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Traverse city�0,004�Felt obs.�Anaerobt�10-14�*Wilson et al., 1990��Sleeping bear�0,004-0,011�Felt obs.�Anaerobt�16�*Wilson et al., 1994b��Eglin�0,21�Felt obs.�Anaerobt�?�*Wilson et al., 1994a��Hill�0,006-0,027�Felt obs.�Anaerobt�13-25�Wiedemeier et al., 1996��Traverse city �0,016-0,023�Lab.�Denitrificerende�12�Hutchins et al., 1991��Grindsted�0,0014�Felt inj.�Jernreducerende�10�Rügge et al., 1997��Perth�0,006�Felt obs.�Sulfatredu-cerende�21�Thierrin et al., 1993��m/p-Xylen�������Columbus�0,0107�Felt inj.�Aerobt�18�MacIntyre et al. (1993)��Sampson County�0,0012-0,0035�Felt obs.�Aerobt/deni-trificerende�14�Borden et al., 1997b��Rocky Point�0,013�Felt obs.�Anaerobt�16�Borden et al., 1997a��Fairfax�0,0004�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��San Francisco�0,0023�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Alameda�0,0017�Felt obs.�Anaerobt�?�Buschek et al., 1993��Traverse city�0,004�Felt obs.�Anaerobt�10-14�*Wilson et al., 1990��Sleeping bear�0,002-0,014�Felt obs.�Anaerobt�16�*Wilson et al., 1994b��Eglin�0,02-0,1�Felt obs.�Anaerobt�?�*Wilson et al., 1994a��Hill�0,006-0,027�Felt obs.�Anaerobt�13-25�Wiedemeier et al., 1996��Traverse city �0,00043-0,381�Lab.�Denitrificerende�12�Hutchins et al., 1991��Rocky point�0,020�Lab.�Jern-sulfatredu-cerende�16�Borden et al., 1997a��Perth�0,003�Felt inj.�Sulfatredu-�21�Thierrin et al., 1993��Perth�0,004�Felt obs.�cerende����

	*: Ifølge Rifai et al., 1995.







�deligt, men viser blot, at der er rapporteret forsøg, hvor stoffet er nedbrudt og ned�brydningsraten rapporteret. 



Det sparsomme antal nedbrydningsrater betyder, at der ofte kun eksisterer et enkelt datasæt under hvert af de specificerede forhold. Der eksisterer dog et betydeligt antal rater fra de såkaldte “natural attenuation” sager, hvor redox�for�hol�dene alene kan beskrives som værende anae�robe. I tabel 3.1 angives ned�brydningsraterne fra disse sager som  “bestemt ved feltobser�vation”. Det skal bemærkes, at disse sager alle stammer fra Nord�amerika, og at tempera�turen er 5-10 (C højere end for danske grundvands�magasiner, hvorfor der alt andet lige kan forventes hurtigere nedbrydning end under danske forhold.



I disse sager er der fastlagt en række nedbrydnings�rater, men spredningen i raternes størrelse fra sag til sag er markant. Hvis raterne indenfor den samme sag sammenlignes, er den typiske spredning mellem de forskellige BTEX’er en faktor 10 til 100, mens den mellem sagerne for de samme stoffer typisk er en faktor 50 til 500.��

3.3.2	PAH’er

Omfattede

PAH-komponenter

















































Udvalgte laboratorieforsøg med PAH’er i jord�Dette afsnit omhandler de 4-6 ringede PAH'er fluoranthen, benz-(b)fluoranthen, benz(k)fluoranthen, benz(a)pyren, benz(g,h,i)perylen og indino(1,2,3-cd)pyren. Naphthalen beskrives særskilt i afsnit 3.3.3.



PAH-komponenterne, som er nævnt ovenfor, er karakteriseret som hydro�fobe, med lav vandopløselighed samt en høj affinitet for organisk stof. Det betyder, at stofferne er lavmobile i jordmiljøet og relativt svært tilgængelige for mikrobiel nedbrydning (Madsen og Kristensen, 1997). Nedbrydningen af PAH'er i naturen forløber meget langsomt, hvis overhovedet, og PAH-forbindelser vil derfor kunne eksistere i jorden over mange år (Wild et. al. 1991).



Stoffernes egenskaber betyder, at de er vanskelige at arbejde med eksperi�mentelt, idet koncentrationen af stofferne i vandfasen typisk er meget lav. Endvidere er stoffernes sorption til jordmatricen afhængig af hvor lang tid, stofferne har været i jorden. Dette vanskeliggør tolkning af nedbrydnings�forsøg med tilsatte PAH'er, herunder forsøg udført med radioaktivt mærkede stoffer (Wild og Jones, 1993).



Litteraturen om PAH'ers nedbrydelighed er særdeles omfattende. Ved den systematiske litteratursøgning er der imidlertid ikke fundet referencer om stoffernes nedbrydning i grundvand og kun få referencer med feltbaserede bestemmelser af PAH'ernes nedbrydelighed i jord. Der er derfor i det følgen�de inddraget udvalgte laboratorieforsøg baseret på PAH-forurenede jord�prøver.



Der er i flere forsøg påvist naturlig forekomst af  PAH-nedbrydende bakterier i jord. Kästner et. al. (1994) påviste forekomsten af PAH-nedbrydende bak�terier i jordprøver fra 5 lokaliteter ved Hamborg. Kun i jordprøver, der var ekspo�neret over længere tid for PAH'er, fandt de bakterier (103 - 105 cfu (koloni�dannen�de enheder) pr.g jord), der var i stand til at udnytte fluoranthen som primært substrat. De fandt ingen bakterier, der var i stand til at udnytte benz(a)pyren som primært substrat. Tidligere undersøgelser baseret på batch-forsøg med naturligt forekommende mikroorganismer indikerer, at 4- og 5-ringede PAH-forbindelser nedbrydes ved cometabolisme (Wilson and Jones, 1993, Aprill et. al. 1990 og Keck et. al., 1989).



Ved laboratorieforsøg med jordprøver, hvor PAH'ernes tilgængelighed må forventes at være øget som følge af indledende prøvebearbejdning, og hvor diffusion af ilt i jorden ligeledes må forventes at være øget i forhold til na�turlige forhold, er der påvist nedbrydning af PAH'er. Men nedbrydningen af 4- og 5-ringede PAH'er er generelt langsom.



Grosser et. al. (1995) fandt i batchforsøg med jordprøver fra et tidligere kul-tjære-raffinaderi fra under 1 % til 8 % biologisk nedbrydning af benz(a)pyren efter 160 dage. I jordsuspensioner (jord:destilleret vand i forhold på 1:10) med forurenet jord tilført 14C mærkede PAH'er, fandt Carmichael og Pfaender (1997) 2 - 9 % biologisk nedbrydning af benz(a)pyren efter 8 uger. Goodin og Webber (1995) fandt ikke signifikant nedbrydning af benz(a)pyren i jord-mikrokosmos efter 21 uger. Deres data indikerede et initialt abiotisk tab indenfor 1 uge efterfulgt af uændrede koncentrationer af benz(a)pyren.



Wild og Jones (1993) beregnede halveringstider for PAH'er i forurenet jord tilsat PAH-holdigt spildevandsslam, bestemt ved batchforsøg ved aerob in�ku�bering ved 20 - 30 (C. De fundne halveringstider for fluor�an�then, benz(a)�pyren, benz(b)fluoranthen og benz(k)fluoranthen er bereg�net ved 1.-ordens regression, mens halveringstiden for benz(g,h,i)perylen er bestemt ved lineær regression. Halveringstiderne, der er anført i tabel 3.2, er ikke korrigeret for abiotisk tab. I parallelforsøg blev der fundet abiotisk tab på 8 og 14 % for hhv. benz(a)pyren og benz(k)fluoranthen, mens der ikke var abiotisk tab for de øvrige nævnte stoffer.



Under antagelse af 1.-ordens nedbrydning vil de i tabel 3.2 anførte halve�ringstider bestemt ved laboratorieforsøg svare til 1.ordens nedbrydningskon�stan�ter i størrelsesordenen 0,0063 - 0,0011 (d-1), dog for benz(k)fluoranthen i størrelsesordenen 0,005 - 0,0005 (d-1). Det skal understreges, at resultaterne er opnået under forsøgsbetingelser ved 20 - 30 (C, og at der er anvendt over�flade�jord, jord tilført slam eller friskt tilsatte stoffer. Resultaterne, som er fremkom�met ved feltforsøget, svarer til 1.-ordens nedbrydningskonstanter af en størrel�sesorden på 0,0002 d-1.��

PAH’er i grundvand�Ingen af de nævnte forsøg er udført med  aquifermateriale og/eller grundvand. Det foreliggende materiale omfatter ikke undersøgelser, hvor der er påvist naturligt forekommende bakterier i grundvand, der er i stand til at nedbryde de her udvalgte PAH'er.��





�Tabel 3.2

Halveringstider t1/2  bestemt ved laboratorieforsøg i umættet jord,(I - III fra batch/ mikrokosmos-forsøg ved 20 - 30(C) sammenlignet med t1/2 bestemt ved feltmålinger, IV, delvist baseret på arkiverede prøver.��



Stof, ref./metode:�I lab.  døgn�II lab. døgn�III lab. døgn�IV felt

 år��Fluoranthen�268-377�140-440�110-184�7.8��Benz(b)fluoranthen�211-294�360-610�113-282�9.0��Benz(k)fluoranthen�-�910-1400�143-359�8.7��Benz(a)pyren�229-309�220-290�120-270�8.2��Benz(g,h,i)perylen�-�590-600�365-535�9.1��Indino (1,2,3-cd)pyren�-�-�-�-��



�I:	Park et al. (1990), PAH'er tilført som rene stoffer.

II:	Coover and Sims (1987), PAH'er tilført som rene stoffer.

III:	Wild and Jones (1993), PAH'er tilført med spildevandsslam.

IV:	Wild et. al. (1991), PAH'er tilført med spildevandsslam.��



3.3.3	Naphtalen

















1.-ordens nedbrydningskonstant i  grundvandsmagasiner�Nielsen et. al. (1992) fandt med ISM-teknik (in-situ microcosmos), at der i en sandet aquifer ved Vejen, var potentiale for aerob nedbrydning af naphthalen, men ikke potentiale for anaerob nedbrydning. I overenstemmelse hermed vur�derede Madsen et al.(1996), at anaerobe forhold var årsag til naphtalenpersi�stens i grundvand.





Flyvbjerg et. al. (1993) kunne ikke konstatere nedbrydning af naphthalen i grundvand ved Fredensborg under anaerobe, sulfatreducerende forhold. I mod�sætning hertil fandt Thierrin (1993) 1.-ordens nedbrydningskonstanter for naph�talen under sulfatreducerende forhold på 0,021 - 0,0043 dage-1; un�der�sø�gelsen fandt sted i en sandet aquifer i Vestaustralien ved 21 (C.



For et aerobt grundvandsmagasin rapporterer Nielsen et. al. (1996) 1.-ordens nedbrydningskonstanter på 0,2 - 0,9 dage-1 bestemt ved såvel ISM-teknik som laboratorieforsøg efter en lagperiode på 6 - 12 dage.



For et jernreducerende-methanogent grundvandsmagasin ved Grindsted er der fra feltinjektionsforsøg rapporteret 1.-ordens nedbrydningskonstanter på 0,0004-0,0007 d-1; Rügge et al., 1997b. Ved  ISM-teknik og laboratorieforsøg blev der gengæld ikke konstateret nedbrydning af naphtalen; Bjerg et al., 1997.��

3.3.4	Chlorerede opløsningsmidler

�Samtlige veldokumenterede 1.-ordens nedbrydningshastigheder, som er fun�det ved litteraturstudiet, er sammenstillet i tabel 3.3. Hvor der er fundet op�lys�ninger herom, er det endvidere i tabellen angivet, om nedbrydningsraten er bestemt ved laboratorieforsøg eller ved feltobservationer, hvilke redox�forhold der var gældende, og ved� hvilken temperatur nedbrydningen foregik.

��Aerobe forhold�I almindelighed kan de højere chlorerede alifater (som PCE og TCE) ikke tjene som elektrondonorer eller som substrat for mikrobiologiske nedbryd�nings�processer.



Af de mindre chlorerede alifater som dichlormethan (DCM), dichlorethen (DCE) og vinylchlorid (VC), kan der ske aerob nedbrydning, hvor stoffet indgår som vækstsubstrat. Aerob nedbrydning af vinylchlorid er hurtig sam�men��lignet med andre nedbrydningsprocesser for vinylchlorid (Wiedemeier, 1994).



Endvidere kan mange chlorerede alifater nedbrydes mikrobielt ved co-metabolisme. Denne proces, som forudsætter tilstedeværelse af en primær kulstofkilde, kan være vigtig i forbindelse med en blandingsforurening.��

Anaerobe forhold�

For de fleste chlorerede opløsningsmidler sker den væsentligste nedbrydning under anaerobe forhold, fx dechloreringssekvensen: 



		 PCE(TCE(DCE(VC(Ethylen.



Næsten alle de i tabel 3.3 anførte 1.-ordens nedbrydningskonstanter stammer fra anaerobe forhold, ofte uspecificerede anaerobe forhold.



Litteratursøgningen har givet forbavsende få 1.-ordens nedbrydningsrater. For flere stoffer er der kun fundet 1-2 nedbrydningskonstanter (fx for 1,2-dibromethan (EDB), dichlormethan (DCM), tetrachlormethan (CT) og chloroform (CF)).



For stoffer, hvor der er fundet flere referencer, varierer nedbrydnings�raterne betydeligt, men bemærkelsesværdigt nok har de gennemsnitlige 1.-ordens nedbryd�ningkonstanter (gennemsnit af middelværdierne fra hver enkelt refe�rence) samme størrelses�orden; om�kring 0,01 til 0,05 d-1.���Tabel 3.3

1.-ordens nedbrydningskonstanter k1 (dag –1) for chlorerede opløsningsmidler i grundvand.



Forureningskomponent�k1 (dag –1)�Bestem-melses-metode�Redoxforhold�Tempe-ratur ((C)�Reference��1,2-Dibromethan (EDB)�0,0007�?�?�20�Vogel et al., 1987��1,2-Dichlorethan (DCA)�0,00006-0,002�Felt�Jernreducerende til methanogene�?�Bosma, T.N.P., 1997���0,002-0,007�?�Aerobt ?�?�* Henson et al., 1989���0,002�?�?�20�Vogel et al., 1987��1,2-Dichlorethen (DCE)�0,006�Lab.�Methanogene til jernreducerende�22�Bradley & Chapelle, 1997���0,009�Lab.�Methanogene�17�* Wilson et al., 1986���      0,0018 = gennemsnit fra feltobservationer  i 12 cases�Ellis, D.E., 1997��cis-1,2-Dichlorethen (DCE)�0,0002-0,0001�Lab.�Sulfat- og jern(III)-reducerende.�?�Ehlke & Imbrigiotta, 1997���0,0007-0,0014�Felt�Methanogent�?�Ellis et al., 1997���0,0006�Felt�Vekslende�?�Swanson et al., 1997���0,0007-0,0090�Felt�Methanogene el. sulfatreduce-rende�?�Weaver et. al., 1997���0,0020�

Felt�Sulfatreduc.

/methanogent�

?�

Wiedemeier et al., 1997���0,0002��Aerobt/denitrifi-cerende�����0,0012-0,0018�Felt�?�10�Wilson et. al., 1997��Dichlormethan (DCM)�0,06�?�Anaerobt�?�Barbee, G.C., 1994���0,001�?�Anaerobt�?�Vogel et al., 1987��Tetrachlorethylen  = perchlorethylen (PCE)�0,0007-0,0008�Felt�Anaerobt�?�Ellis et al., 1997���0,0005�Lab.�Sulfatreduce-rende/

methanogent�20�Pavlosthatis et al., 1993���0,001-0,004�Feltinj.�Jern(III)reduc./

methanogent�10�Rügge, K., 1997���      0,0016 = gennemsnit fra feltobservationer i 7 cases�Ellis, D.E., 1997��Tetrachlormethan = 

carbon tetrachlorid (CT)�0,025-0,1�?�Anaerobt�?�Barbee, G.C., 1994���> 1�Feltinj.�Jern(III)reduc./

methanogent�10�Rügge, K., 1997��1,1,1-trichlorethan (TCA)�0,005-0,006�

Lab.�Aerobt�

20�

Klecka et al., 1990���0,005��Denitrificerende�����0,04-0,17��Sulfatreduce-rende�����0,004-0,015��Methanogene�����0,001�Felt�?�?�McNab et al., 1994���0,004�Lab.�?�Omregnet

    til 15�Migamoto & Urano, 1990���0,01�Lab.�Anaerobt�25�* Parsons et al., 1985���0,001-0,01�Lab.�Anaerobt�35�Ruey-an Doong, 1996���0,004-0,005�Feltinj.�Jern(III)reduc./

methanogent�10�Rügge, K., 1997���0,0008�Felt�?�15�Wing, M.R., 1997��











������Trichlorethylen (TCE)�0,0009�Felt�?�?�* Benker et al., 1994���0,003�Felt�?�?�* Cox et al., 1995���0,0005-0,007�Felt�Anaerobt�?�Dupont et al., 1997���0,0002-0,0004�Felt�Sulfat- og jernreducerende�?�Ehlke et al., 1997���0,0001-0,0007�Lab������0,0005-0,0008�Felt�Methanogene�?�Ellis et al., 1997���0,0001-0,0007�Lab.�Jern (III) reduc. til methanogene�?�Imbrigiotta et al, 1997���0,0001�Felt������0,0019�Felt�?�?�* Lee et al., 1995���0,0003-0,001�Feltinj.�Jern (III) reduc. til methanogene�10�Rügge, K., 1997���0,0008�Felt�Vekslende�?�Swanson et al., 1997���0,0008-0,005�Felt�Methanogene og sulfatreduc.�?�Weaver et al., 1997���0,034�

Felt�Sulfat- og

methanreduc.�

?�Wiedemeier et al., 1997���0,0008��Denitrificerende�����0,008�Lab�Methanreduc.�17�* Wilson et al., 1986���0,011-0,016�Felt�?�10�Wilson et al., 1997���0,010�Lab.������      0,0016 = gennemsnit fra feltobservationer i 15 cases �Ellis, D.E., 1997��Trichlormethan = chloroform (CF)�0,016-0,03�Lab�Anaerobt�?�Barbee, G.C., 1994���0,0062-0,25�Lab.�Anaerobt�?�* Saunders & Maltby, 1996��Vinylchlorid = 

chloroethen (VC)�3 x 10-5�Lab.�Anaerobt�20�Barrio-Lage et al., 1990���0,0085�Felt�?�?�* Cox et al., 1995���0,006�Lab.�Aerobt�20�Davis & Carpenter, 1990���0,0009-0,0010�Felt�Methanreduc.�?�Ellis et al., 1997���0,0004-0,007�Felt�Sulfat- og methanreduc.�?�Weaver et al., 1997���0,0008�

Felt�Sulfatreduc./ methanog.�

?�Wiedemeier et al., 1997���0,001��Denitrificerende�����0,0016 = gennemsnit fra feltobservationer i 9 cases�Ellis, D. E., 1977��

	



*: Ifølge Wiedemeier et al. (1996).

�















Toksiske effekter�Det ses flere steder beskrevet, at nedbrydningshastigheden for de chlorerede alifater aftager med faldende antal chloratomer, hvilket medfører ophobning af nedbrydningsprodukter, der i mange tilfælde ender med en uhensigts�mæs�sig ophobning af vinylchlorid, som anses for kræftfremkaldende. (Kjeldsen og Christensen (1996), Vogel et al. (1987)). Dette kan ikke bekræftes af de i tabel 3.3 angiv�ne nedbrydnings�kon�stanter.



Et væsentligt hensyn ved risikovurderingerne er, at næsten alle de chlorerede opløsningsmidler, som er med i tabel 3.3, anses for kræftfremkaldende (Ar�bejdstilsynet, 1996).



Det må endvidere bemærkes, at vinylchlorid, der opstår som et nedbryd�nings��produkt af stofferne tetrachlorethylen, trichlorethylen og dichlor�ethylen anses for mere sundhedsskadeligt end udgangsstofferne, idet jordkvalitets�kriteriet for vinylchlorid er lavere end jordkvalitetskriteriet for udgangs�stof�ferne.��

3.3.5	Phenoler

Phenoler som er omfattet af projektet�Litteratursøgningen har, jf. tabel 1.1, omfattet phenolerne: phenol, mono-, di- og tri-nitrophenol samt pentachlorphenol.



Der er ikke fundet 1.-ordens nedbrydningskonstanter for di- og tri-nitro�phe�nol eller for pentachlorphenol.



Samtlige fundne 1.-ordens nedbrydningskonstanter for phenol og mono-nitrophenol er angivet i tabel 3.4. For mono-nitrophenol (normalt betegnet nitrophenol) er der fundet nedbrydningskonstanter for såvel ortho- som para-nitrophenol. Hvor der er fundet oplysninger herom, er det endvidere i tabel�len angivet, om nedbrydningskonstanten er bestemt ved laboratorieforsøg eller med in situ tester (se afsnit 2.3), hvilke redoxforhold der var gældende, og ved hvilken temperatur nedbrydningen foregik.��

1.-ordens nedbrydningskonstanter�

Alt tyder på, at phenoler er biologisk nedbrydelige under aerobe forhold, mens flere phenoler er fundet både nedbrydelige og ikke nedbrydelige under de samme anaerobe forhold i forskellige studier (Kjeldsen og Christensen, 1996).



Undersøgelser viser, at flere phenoler nedbrydes aerobt end anaerobt, og at nedbrydningen foregår hurtigere under aerobe end under anaerobe forhold

H. Nielsen, 1994).



De angivne nedbrydningskonstanter for phenoler er generelt store (lille hal�veringstid) sammenlignet med angivne nedbrydningskonstanter for andre stoffer; fx sammenlignet med nedbrydningskonstanter for chlorerede opløs�ningsmidler som er angivet i tabel 3.4.��

�

Tabel 3.4

1.-ordens nedbrydningskonstanter k1 (dag-1) for visse phenoler i grundvand.



Forureningskomponent�k1

(dag-1)�Bestemmel-sesmetode�Redox-forhold�Temperatur         ((C)�Reference��Phenol�0,0065�Lab�Aerob�?�Deley et al, 1985���0,4-0,5�Lab.�Aerob�10�Nielsen, P.H., 1994���0,2-0,5�In situ test������0,002�Lab�Anaerob�?�Rees et al, 1981��o-Nitrophenol�0,01-0,05�In situ test�Aerob�10�Nielsen, P.H., 1994��p-Nitrophenol�0,09-0,4�In situ test�Aerob�10�Nielsen, P.H., 1994���0,4-0,5�Lab.�����





3.3.6	Styren

�Ved den systematiske litteratursøgning er der ikke fundet referencer med en 1.-ordens nedbrydningskonstant for styren i jord eller grundvand baseret på feltmålinger.



Fu og Alexander (1992) har ved batchforsøg udført under aerobe forhold med prøver af jord og grundvand ved 22 (C påvist biologisk nedbrydning af tilsat styren. De fandt en lavere nedbrydningshastighed i prøver med højt ind�hold af organisk stof (32%) end i prøver med lavere indhold af organisk stof (0,4 - 7,5 % org. stof). De vurderede endvidere, at styren er let�ned�bry�de�ligt under de fleste aerobe forhold, men at nedbrydningsraten i grund�vand, og i miljøer med pH < 5, kan være lav.



Fu og Alexander (1996) fandt ved batchforsøg udført med iltfri headspace ved 22 (C med vandmættede jordprøver, at biologisk nedbrydning af styren ophørte efter ca. 10 dage og at 30 - 40 % af den tilsatte styren kunne gen�findes i prøverne efter 260 dage. De formodede, men kunne ikke påvise, at nedbryd�ningen ophørte som følge af dannelse af toksiske nedbrydnings�pro�dukter.���

På det foreliggende grundlag kan der ikke angives en relevant 1.-ordens nedbrydningskonstant for styren.��



3.3.7	DEHP

�Jørgensen et. al. (1990) undersøgte potentialet for naturlig nedbrydning af DEHP i forurenet jord. Der kunne ikke påvises nedbrydning af DEHP ved kolonneforsøg med recirkuleret grundvand under aerobe forhold. I batch�forsøg med begunstigede forhold konstateredes nedbrydning af DEHP ved aerobe forhold, men ikke ved denitrificerende forhold.



Også Dörfler et. al. (1996) fandt aerob nedbrydning af  DEHP i jordprøver ved laboratorieforsøg  (10 (C) og rapporterede nedbrydningsrater i intervallet 0,036 - 0,057 d-1 for jord med lavt organisk indhold og neutral pH, og ned�bryd�ningsrater i intervallet 0,015 - 0,028 d-1 for jord med lav pH og moderat indhold af organisk stof  (her  5,4%).



Ved litteratursøgningen er der ikke fundet referencer med rapporterede 1.-ordens nedbrydningskonstanter i grundvand.��



3.3.8	MTBE

Laboratorieforsøg



























Feltobservationer

























Konklusion

�Yeh og Novak (1995) kunne ikke påvise biologisk nedbrydning af MTBE i aerobe batchforsøg med naturlige jordprøver (ved 10 (C i 100 dage).  Yeh og Novak (1994) fandt heller ikke nedbrydning af MTBE ved denitrificerende forhold.



Spain (1997) anfører, at der er påvist mikrobiel nedbrydning af MTBE ved selekterede bakteriekulturer, men at der tilsyneladende ikke generelt fore�kommer naturlige bakterier som er i stand til at nedbryde MTBE i hverken aerobe eller anaerobe miljøer.



Steffan et. al. (1977) rapporterer, at propanoxiderende bakterier er i stand til at nedbryde MTBE (laboratorieforsøg ved 28 (C med tilvænnede bakterie�kulturer).



I en aquifer med vekslende aerobe-nitrificerende forhold har Borden et. al. (1997) ved feltobservationer påvist MTBE nedbrydning nær forurenings-kilden; 1.-ordens nedbrydningsraten blev bestemt til 0 - 0,001 d-1. Under-søgelsen viste ikke sikre tegn på MTBE nedbrydning i den nedstrøms aquifer.



Feltobservationerne blev understøttet af laboratorieundersøgelser af aerobe microcosmos, som viste begrænset mikrobiel MTBE nedbrydning nær forurenings�kilden og ingen mikrobiel nedbrydning nedstrøms forurenings�kilden. Forløbet af MTBE nedbrydningen, som blev observeret i laboratoriet, kan skyldes en eller flere ukendte faktorer, som begrænser eller inhiberer mikrobiel MTBE nedbrydning.



Ud fra de gennemgåede referencer kan der ikke angives relevante 1.-ordens nedbrydningskonstanter for MTBE.��

3.3.9 	Pesticider
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Redox-forhold�Da der findes et jordkvalitetskriterie for DDT, er stoffet DDT beskrevet særskilt i afsnit 3.3.10.



Pesticider som gruppe er defineret ud fra deres anvendelse og ikke ud fra deres kemiske sammensætning, og repræsenterer derfor mange forskellige kemiske strukturer og egen�skaber. I gennem de sidste 40 år er der i Danmark anvendt mere end 400 forskellige pesticider, og gruppen er derfor uhyre di�vers og kompleks og har ikke noget tilfælles mht. nedbrydnings�rater. Det er derfor umuligt at angive nedbrydningsrater for pesticider som gruppe, men kun for de enkelte stoffer.



Der er udført en del undersøgelser af pesticiders nedbrydning i overjord i forbindelse med landbrugsanvendelse, men der er ringe viden om ned�bryd�ning i dybere jordlag og i grundvand samt ved højere koncentrationer, som kan forekomme ved punktkilder. På grund af den ringe viden kan det være yderst problematisk at overføre data opnået i et miljø til et andet.



Det kan nævnes, at nogle af de pesticider, der betragtes som letnedbrydelige i landbrugsjord med halveringstider på 7-14 døgn, fx phenoxysyrer (som 2,4-D eller MCPP/Mechlorprop), er fundet i grundvand.



I den umættede zone har dybden under jordoverfladen en vis indflydelse på nedbrydnings�hastigheden, selv om der ikke er en simpel sammenhæng mel�lem dybde og nedbrydningsrate. Således viste et forsøg med umættet jord halveringstider for MCPP på 3-20 døgn i prøver fra pløjelaget, men 3-6 gan�ge lavere halveringstider i prøver udtaget ned til 1 meter under terræn. Igen-nem forsøgsperioden på 220 døgn blev MCPP ikke nedbrudt fuldstændigt i de dybeste kerner. 



Under samme miljøforhold kan nedbrydeligheden af forskellige pesticider være meget forskellig. Fx viste et injektionsforsøg med 90 døgns kontinuert injektion i et aerobt grundvandsmagasin, at koncentrationen af MCPP efter en lag-periode på 42-56 døgn reduceredes fra 400 µg/l til 30 µg/l, hvorimod der ikke var tegn på nedbrydning af atrazin i forsøgsperioden på 96 døgn.



Overordnet antyder den eksisterende litteratur, at nedbrydningspotentialet for de fleste pesticider er uhyre begrænset under anaerobe forhold. Der er dog rapporteret anaerob (methanogen) mikrobiel transformation af visse stærkt chlorerede herbicider fx 2,4,5-T i laboratorieforsøg. Andre stoffer som fx DNOC omdannes ved reduktion under jernredu�cerende forhold. Denne pro�ces synes overvejende at være abiotisk.



Det skal afsluttende præciseres, at der er meget ringe viden om nedbryd�ningen i grundvands�miljøet for nogle af de stoffer (fx BAM, som er et nedbrydningsprodukt af pesticidet dichlorbenil), der ofte påvises i grund�vand. 

��

3.3.10  DDT

�I jord sorberes DDT i høj grad til organisk stof. DDT omdannes ved photo�oxidation og ved abiotisk dehydrochlorering og nedbrydes biologisk ved cometabolisme til DDE. I jord dannes persistente nedbrydningsprodukter (DDE og DDD).



Ved den gennemførte litteratursøgning er der ikke fundet rapporterede 1.-ordens nedbrydningskonstanter.



Dimond og Owen (1996) rapporterer dog et tilfælde, hvor koncentrationen af DDT i skovjord er halveret på 20-30 år. Et år efter ophør af DDT-anvendelse var fordelingen af DDT og nedbrydningsprodukterne DDE og DDD 92:7:0. Efter 26 år var den tilsvarende fordeling 39:31:30. Ved undersøgelsen er der fundet en begrænset transport af DDT og af nedbrydningsprodukter til jord�lagene beliggende under overfladenære lag med højt organisk indhold.



Martijn et. al. (1993)  rapporterer, som et groft overslag, en halveringstid for DDT i landbrugsjord (Holland) på 20 år.



I de ovennævnte undersøgelser skyldes reduktionen i jordens DDT-indhold ikke blot biologisk og abiotisk omdannelse til DDE, men også fordampning fra jorden.



Ud fra de gennemgåede referencer kan der ikke angives relevante 1.-ordens nedbrydningsrater for DDT.���4	Monitering og bestemmelse af  aktuelle nedbrydningsrater



Nedbrydning anvendt i risikovurderinger 























Risikovurdering�Når en risikovurdering er baseret på nedbrydning, skal det, jf. afsnit 3.1, eftervises, at der er potentiale for nedbrydning af den pågældende for�urening på den specifikke lokalitet. Hvor effekten af en beregnet naturlig nedbryd�ning betyder, at jordforureningen ikke udgør nogen risiko for grund�vands�ressourcen, skal følgende faser gennemføres:



Forureningsundersøgelse med dataindsamling til risiko-              vurderingen.

Risikovurdering, (hvor der regnes med nedbrydning).

Dokumentation for, at der foregår nedbrydning, og bestemmelse af aktuel nedbrydningsrate.                                             

Opstilling af moniteringsplan.



Risikovurderingen (punkt 2) gennemføres med 1.-ordens nedbrydnings�kon�stanter udvalgt fra afsnit 3. Udførelse af selve risikovurderingen vil ikke blive omtalt nærmere her, da den er omhyggeligt beskrevet i Miljøstyrelsens udkast til “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter”.



Hvis risikovurderingen viser, at gældende kvalitetskriterier for grundvand (se bilaget) ikke overholdes, må der igangsættes afværgeforanstaltninger, eller der må gennemføres en risikovurdering med nye lokalspecifikke data frem�skaffet ved yderligere undersøgelser.

��Dokumentation for nedbrydning













�Hvor risikovurderingen viser, at det er nødvendigt at regne med nedbrydning for at overholde kvalitetskravene for grundvand, skal det eftervises, at der findes potentiale for nedbrydning af den pågældende forurening på den spe�cifikke lokalitet, og den aktuelle 1.-ordens nedbrydningsrate skal fastlægges på baggrund af feltmålinger; naturligvis under forudsætning af, at den pågæl�dende forurening kan beskri�ves ved en 1.-ordens approksimation. 



Hvordan det kan dokumenteres, at der aktuelt foregår nedbrydning (punkt 3) er beskrevet i afsnit 4.1. Bestemmelse af den aktuelle 1.-ordens ned�bryd�ningsrate (ud fra feltobservationer) er beskrevet i afsnit 4.3.

��







Monitering og kontrol�Hvis det viser sig, at den aktuelle nedbrydning afviger fra den nedbrydning, som blev forudsat i risikovurderingen, skal risikovurderingen revideres med anvendelse af den aktuelt fastlagte 1.-ordens nedbryd�ningsrate.



Hvis denne reviderede risikovurdering viser, at kvalitetskriteriet for grund�vand kan overholdes, gennemføres en monitering til kontrol af den naturlige nedbrydning, herunder en kontrol af om forureningsspredningen forløber som forudsat.��

4.1	Dokumentation for nedbrydning

































�Dokumentation for, at der foregår nedbrydning, afhænger af den givne for�urenings karakter (omfang, komponenter/stofgrupper) og af lokal�spe�cifikke forhold (geologi, hydrogeologi og redoxforhold). Der er væsentlig forskel på dokumentationen for forskellige forureningskomponenter. Dette har ført til, at man i USA er i gang med at udarbejde forskellige protokoller for brænd�stofforureninger (fuel contamination) og forurening med chlorerede opløs�ningsmidler (Wiedemeier et. al., 1995 og Wiedemeier et. al., 1996).



Dokumentation for, at der sker nedbrydning, kan tilvejebringes på følgende måder:



Observeret reduktion i forureningskoncentrationen langs en strømlinie nedstrøms for forureningskilden.

Dokumentation for massefjernelse i felten ved tilvejebringelse og sammenstilling af forureningsdata og geokemiske data.

Bestemmelse af forureningskomponentens aktuelle 1.-ordens ned�brydningsrate ud fra feltobservationer (alternativt labora�torie�data).��

Observeret reduktion i forureningskoncentration









Sammenstilling af forureningsdata og geokemiske data�a) Der skal kunne observeres en reduktion af forureningskoncentrationen langs en strømlinie nedstrøms forureningskilden. Til dette formål er et detal�jeret potentialekort vigtigt. En reduktion af forureningskoncentrationen “be�vi�ser” ikke, at forureningen nedbrydes, idet reduktionen i forurenings�kon�centrationen kan være et resultat af dispersion, sorption, fordampning m.v.



b) Dokumentationen for ned�brydning og massefjernelse afhænger af den aktuelle forureningskomponent, idet de “kemiske beviser” er stofafhængige. Dokumentationen kræver en detaljeret forureningsundersøgelse. Det nød�vendige omfang af et aktuelt under�sø�gelsesprogram beskrives kort i afsnit 4.2.



Typen af aktuelle “beviser” under b) er ikke alle lige stærke:



(At de forurenende stoffer kan nedbrydes under de herskende forhold. Det kan fx være dokumentation for, at der er anaerobe forhold i grundvandsmagasinet i en sag med chlorerede opløs-ningsmidler.



Dette må betegnes som et meget svagt “bevis”, da det blot sandsyn�lig�gør, at nedbrydning har mulighed for at finde sted. Hvorvidt ned�bryd�ningen reelt foregår, og om den aktuelle nedbrydningsrate er til�strækkelig, belyses ikke.



 (Stigning i koncentrationen af slutprodukter fra redoxprocesser (fx methan, sulfid, jern(II), mangan(II) eller CO2; det kan fx være en stigning i jern(II)-koncentrationen på grund af nedbrydning af toluen under jernreducerende forhold).



Dette kan være et stærkt “bevis”, hvis de forurenende stoffer er den primære kulstofkilde (fx ved høje koncentrationer af BTEX’er i forhold til naturligt forekommende opløst organisk kulstof). Dette har været tilfældet i en række amerikanske sager med BTEX-forureninger.



(Fald i koncentrationen af elektronacceptorer, som kan korrelleres med fald i koncentrationen af det forurenende stof og stigning i dannelse af slutprodukter fra de samme redoxprocesser. Dette kan desuden anvendes til at vurdere, om den samlede elektronacceptor-

koncentration er tilstrækkelig til, at der kan ske fuldstændig ned�bryd�ning af det forurenende stof. 



Dette er igen et stærkt “bevis”, hvis de forurenende stoffer er den primære kulstofkilde i systemet. I praksis er det vanskeligt at gennemføre dette bevis, hvis der er tale om anaerobe forhold, idet elektronacceptorerne  kan være sedimentbundne (fx jern- og mangan-hydroxider) og slutprodukterne kan udfælde (monosulfid, pyrit, jerncarbonater).



(Relativt fald i koncentrationen af forureningskomponenten sam�menlignet med en konservativ tracer (jf. afsnit 4.3).



For en kulbrinteforurening kan man fx benytte enkeltkomponenten trimethylbenzen (TMB) som konservativ tracer (afsnit 4.3.1). En anden benyttet metode ved kulbrinteforureninger er vurdering af forholdet mellem koncentrationerne af heptadecan (n-C17), som er relativt letnedbrydeligt, og pristan, som er sværtnedbrydeligt (Flath-man, 1991; Christensen and Larsen, 1993).



(Dannelse af nedbrydningsprodukter fx dannelse af dichlorethylen (DCE), vinylchlorid (VC) og ethylen i forbindelse med nedbrydning af trichlorethylen. Dette er et meget stærkt “bevis”, hvis de dannede stoffer ikke i forvejen forekommer i forureningskilden.



(Opstilling af massebalance eller stoffluxberegninger ud fra boringer udført i rækker på tværs af strømningsretningen. Metoden, der kan give en meget sikker beskrivelse af stoftransporten, er anvendt i forsk�ningssammenhæng, (fx Rügge, 1997a; Wiedemeier et al., 1995; Imbrigiotta et al., 1997) men kan på grund af krav til et meget stort antal boringer ikke betragtes som alment anvendelig i for�bin�delse med risikovurdering.





c) Denne bestemmelse foretages som udgangspunkt på feltdata. Laboratorie-bestemmelser af nedbrydningsraten bør kun anvendes, hvor det er umuligt at gøre det ud fra feltdata; se afsnit 2.4.5.



Afsnit 4.3 beskriver, hvordan man bestemmer nedbrydningsraten ud fra feltdata.�����4.2	Moniterings/undersøgelsesprogram

4.2.1	Indledende undersøgelser

Placering af

undersøgelsesboringer �I forbindelse med de indledende undersøgelser af den mættede zone, og til brug for beregning af de aktuelle lokalitetsspecifikke nedbrydnings�kon�stan�ter i den mættede zone, skal der udføres en række boringer. Med reference til figur 4.1 bør disse boringer placeres, så de repræsenterer:



1) den mest forurenede del af grundvandsmagasinet,

2) og 3) fanen hvor forureningskomponenter findes i opløst form,

4) nedstrøms forureningsfanen,

5) sideværts forureningen

6) opstrøms forureningen.







På figur 4.1 er det illustreret, at boringerne skal udføres inden for en afstand som svarer til et års grundvandstransport, dog max. 100 m, idet kvali�tetskriterierne for grundvand skal være overholdt i denne af�stand, jf. “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter” (udkast fra Miljøstyrelsen, 1997).



Hvor boringer skal benyttes til bestemmelse af den aktuelle nedbryd�nings�rate, må en række boringer placeres langs en strømlinie nedstrøms forure�ningen. Det er væsentligt, at disse boringer placeres og filtersættes optimalt såvel horisontalt som vertikalt. Dette stiller krav om en grundig kortlægning af strømningsforholdene i undersøgelsesfasen.



��Antal boringer�Det fastslås i de amerikanske protokoller for “natural attenuation” benyttet på forureninger med henholdsvis brændstoffer (petroleum hydrocarbons) og chlorerede opløsningsmidler, at mindst 6 boringer er nødvendige, for at en foreløbig bestemmelse af nedbrydningsraten er mulig. Boringerne skal place�res langs en strømlinie som angivet på figur 4.1 (Wiedemeier et. al.,1994 og Wiede�meier et. al., 1996).��

����INTEGRER Word.Picture.8���

Figur 4.1. 

Eksempel på placering af undersøgelses-/moniteringsboringer i forhold til en forurening (efter Wiedemeier et. al., 1994).





Undersøgelsesparametre�Når der i risikovurderingen regnes med nedbrydning (som i risikovurde�rin�gens trin 3 i “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter”, udkast fra Miljøstyrelsen, 1997) er der behov for en række kemiske analyser, som sup�plement til de sædvanlige data der benyttes, hvor risikovurderingen alene er baseret på opblanding (dispersion og sorption).



Der skal analyseres for indhold af forureningskomponenten og eventuelle datterprodukter, som dannes under nedbrydningen. Herudover skal der ud�føres analyser og feltmålinger, som beskriver redox-miljøet. 





Tabel 4.1 angiver analyseparametre i forbindelse med undersøgelse og bestem�melse af nedbrydningsraten for en PCE-forurening.



På grundlag af undersøgelsens resultater udføres en beregning af, hvordan koncentrationen af forureningskomponenter forventes at udvikle sig.��



4.2.2	Monitering

Moniteringsplan

















Boringer�Hvis en risikovurdering viser, at den naturlige nedbrydning af forurenings-komponenterne i grundvandet medfører, at kvalitetskriterierne for grundvand kan overholdes, skal der udarbejdes en moniteringsplan.



Planen skal beskrive hvor og hvor ofte, der skal udtages kontrolanalyser, hvilke parametre der skal indgå i disse analyser, samt hvilke forurenings�koncentrationer der kan accepteres i kontrolpunkterne. Som udgangspunkt kan man benytte samme analyseparametre som i undersøgelsesfasen.



Eksakt placering af moniteringspunkter, antal moniteringspunkter og analy�separametre afhænger af forureningens sammensætning og de hydrogeo�lo�giske forhold, og må derfor vurderes fra sag til sag. Evt. kan undersøgelses�boringer også benyttes til monitering.�� 







�

Hvis forureningsspredningen ikke forløber som forudset (hvis der fx findes uacceptable koncentrationer af forurenende stoffer i moniteringsboringerne),

bør det udløse handling; fx i form af afværgepumpning eller udførelse af fornyede risikovurderinger. Der bør på forhånd foreligge en handlingsplan, som beskriver hvilke foranstaltninger, der skal iværksættes.��



Tabel 4.1

Analyseparametre i forbindelse med forureningsundersøgelse og bestemmelse af nedbrydningsraten for en PCE-forurening.



Redox-parametre:

pH			 ledningsevne			ilt

mangan		   	 nitrat				ammonium

sulfat		   	 sulfid				methan

jern-II			





Forurenings- og nedbrydningsprodukter:

PCE			 TCE				DCE (alle former)

ethylen			 ethan				chlorethan

vinylchlorid



Eventuel tracer (jf afsnit 4.3):

fx chlorid eller total-ethylen.







4.3	Bestemmelse af 1.-ordens nedbrydningskonstanter             ud fra feltobservationer



�Når man skal bestemme nedbrydningsraten, må de målte forureningskoncen�trationer korrigeres for effekter af sorption, dispersion, fortynding m.v. (ikke-�destruktive processer). Dette kan gøres ved at sammenligne koncen�trationer af forureningskomponenten med koncentrationer af et svært ned�bry�deligt stof (en tracer) eller ved sammenligning mellem ét forurenende stof og de øvrige stoffer.



Efter at de korrigerede forureningskoncentrationer er beregnet, kan 1.-ordens nedbrydningskonstanten bestemmes grafisk ud fra plot af den normerede forureningskoncentration som funktion af tiden; se beskrivelsen i afsnit 2.3.2. 



Hvor koncentrationerne kendes som funktion af afstanden, i stedet for som funktion af tiden, kan der foretages omregning ved at benytte aktuelle trans�porthastigheder bestemt under den gennemførte forureningsunder�søgelse.��

Korrigerede forureningskoncentrationer�I det følgende gennemgås, hvordan forureningskoncentrationen kan korri�geres for påvirkning af ikke-destruktive processer. Det forudsættes, at  fluxen fra forureningskilden tilnærmelsesvist er konstant, og at grundvands�magasinet er homogent.



Beskrivelsen tager ud�gangspunkt i den amerikanske protokol for “natural attenuation” af chlo�rerede opløsningsmidler i grundvand (Wiedemeier et. al., 1996). Principperne vurderes dog at kunne overføres til danske forhold uden væsentlige problemer.



Målinger af tracer- og forureningskoncentrationer i to eller flere boringer langs en strømlinie kan benyttes til at estimere den forureningskoncentration, der ville have været i boringerne, hvis nedbrydning havde været den ene�ste proces, som svækkede forureningen.



En ideel tracer påvirkes af ikke-destruktiv svækkelse i samme grad som for�ureningskomponenten (traceren har samme flygtighed og samme sorp�tions�koefficient som forureningskomponenten), og den ideelle tracer påvirkes ikke af nedbrydningsprocesser.



Under forudsætning af at der benyttes en ideel tracer, beskriver følgende lig�ning den ned�strøms forureningskoncentration, hvor nedbrydning har været den eneste svækkelsesproces mellem punkterne i og i-1 placeret nedstrøms langs en strømlinie (fx mellem boringerne 3 og 2 på figur 4.1).��



�           �INTEGRER Equation.3���











hvor:

   Ci,corr 	= den korrigerede forureningskoncentration i punkt i.

   Ci-1,corr	= den korrigerede forureningskoncentration i punkt i-1. 		    (Hvis i-1 er det første (længst opstrøms) punkt, sættes 	     Ci-1,corr lig med den observerede forureningskoncentration).

   Ci 	= den observerede forureningskoncentration i punkt i.

   Ci-1 	= den observerede forureningskoncentration i punkt i-1.

   Ti 	= den observerede tracerkoncentration i punkt i.

   Ti-1 	= den observerede tracerkoncentration i punkt i-1.



Ud fra forureningskoncentrationen i et opstrøms placeret målepunkt samt ud fra målinger af forholdet mellem forurenings- og tracerkoncentrationer, kan denne ligning benyttes til at estimere den teoretiske forureningskon�cen�tra�ti�on, som ville være resultatet af nedbrydning alene.



Ligning 5) er konservativ forstået på den måde, at hvis der sker nedbrydning af traceren, så vil Ci,corr blive større end Ci, og nedbrydningsraten vil blive underestimeret.



Hvis man estimerer nedbrydningsraten mellem to punkter (A og B) alene, simplificeres ligning 5) til:



         �INTEGRER Equation.3���

���4.3.1	Korrektion med en organisk komponent som tracer

TMB anvendt som tracer

































Sorptionskoefficientens betydning�En bekvem metode til at estimere nedbrydningskonstanter er at benytte en uned�brydelig forureningskomponent som tracer. En sådan komponent kan væ�re trimethylbenzen (TMB), der findes i tre isomere former (1,2,3-TMB, 1,2,4-TMB og 1,3,5-TMB), som generelt er tilstede i brændstoffer i til�stræk�kelige koncentrationer (3-7 %) til at kunne detekteres i grundvandet; Chris�tensen et al. (1987), Verschueren (1983).



TMB er næsten persistent (bestandig) under anaerobe forhold, men er til gen�gæld relativt letnedbrydeligt under aerobe forhold. TMB’s bestandig�hedsgrad er lokalitetsspecifik, og anvendeligheden af denne forureningskomponent som tracer må evalueres fra sag til sag.



En anden forureningskomponent, der potentielt kan benyttes som tracer i forbindelse med forurening med brændstoffer, er tetramethylbenzen. Men tetramethylbenzen forekommer ofte i så små koncentrationer, at stoffet er vanskeligt detekterbart.



En ideel tracer har samme flygtighed og samme sorptionskoefficient, som den forureningskomponent der undersøges. Imidlertid har TMB en større sorptionskoefficient (og dermed en større retardationskoefficient) end BTEX’er. TMB transporteres derfor langsommere igennem grundvandszonen end den forureningskom�ponent, som undersøges.



For en tracer som TMB er det derfor nødvendigt at modificere ligning 5), således at der tages højde for forskellene i transporthastigheder. Ved sta�ti�onære forhold (dvs. hvor fluxen af forureningskomponent og tracer er kon�stant i hvert enkelt målepunkt) er denne modifikation dog ikke nødvendig. 



Når en tracer transporteres med en hastighed, som er signifikant langsom-mere end spredningshastigheden af den forureningskomponent, som under�søges, skal man vurdere forurenings- og tracerkoncentrationer efter ens transporttider i stedet for efter ens transportafstande. Forholdet mellem tracerhastigheden og forureningskomponentens hastighed kan udtrykkes som:



7)          �INTEGRER Equation.3���



hvor:



    Vt	= transporthastigheden af traceren.

    Vc	= forureningskomponentens transporthastighed.

    Vgw	= grundvandshastigheden.

    Rt	= tracerens retardationskoefficient.

    Rc	= Forureningskomponentens retardationskoefficient.

���Den fraktion af traceren, som forsvinder i løbet af den tid, hvor forurenings-komponenten bevæger sig fra punkt i-1 til punkt i, er repræsenteret af ud-tryk�ket Rc/Rt(1-Ti/Ti-1). Dermed vil fraktionen af tracer, som bliver tilbage være 1-Rc/Rt(1-Ti/Ti-1).��















































�Hvor sorption af traceren afviger klart fra sorptionen af forurenings�komponenten,  kan den korrigerede forureningskoncentration i punkt i repræsenteres ved følgende ligning:



8)       �INTEGRER Equation.3���



hvor:



    Ci,corr	= den korrigerede forureningskoncentration i punkt i.

    Ci-1,corr= den korrigerede forureningskoncentration i punkt i-1.			   (Hvor punkt i-1 er det første (længst opstrøms placerede) 		   punkt, sættes Ci-1,corr lig med den observerede forurenings-	  	   koncentration).

    Ci	= den observerede forureningskoncentration i punkt i.

    Ci-1	= den observerede forureningskoncentration i punkt i-1.

    Ti	= den observerede tracerkoncentration i punkt i.

    Ti-1	= den observerede tracerkoncentration i punkt i-1.





Bemærk, at når Rc er lig Rt bliver ligning 8 lig med ligning 5.��

Anvendelse af andre tracere�Som nævnt, er ligning 5) konservativ forstået på den måde, at hvis traceren nedbrydes, så vil nedbrydningsraten blive underes�timeret. I blandingsfor�ure�ninger som fx benzin, diesel eller lignende, vil man derfor som tracer kunne benytte en af de sværest nedbrydelige (mest persi�stente) forurenings�kompo�nenter; idet svag nedbrydning af denne forurenings�komponent blot medfører en mere konservativ bestemmelse af nedbrydningsraten for de øvrige forure�nings�komponenter.��



4.3.2	Korrektion med et uorganisk stof som tracer

Total-chlorid anvendt som tracer







































Støkiometriske beregninger
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	…VC ( ethylen�Uorganiske komponenter kan benyttes som tracere, under forudsætning af, at deres tilstedeværelse er associeret (enten direkte eller indirekte) til forure�ningen. For chlorerede opløsningsmidler kan man som tracer an�vende total-chlorid forstået som summen af chlorid-ionerne og chlorid i de chlo�re�rede opløsnings�midler.



Anvendelse af totalchlorid som tracer forudsætter, at variationerne i bag�grunds�chlorid�koncentrationen er negligible i forhold til totalkoncen�trationen af chlorid i forureningsfanen. Hvis baggrundschloridkoncentrationen er mere end omtrent 10% af total�koncentrationen i forureningsfanen, så vil det være nødvendigt at tage højde for baggrundskoncentrationen inden korrek�tion af forureningskoncentra�tionerne. I overfladenære grundvandsmagasiner (spe�cielt sekundære magasiner) kan chloridpåvirkning fra vintersaltning af veje m.v. give så store lokale påvirkninger, at metoden ikke kan anvendes.



Indholdet af totalchlorid beregnes ved at multiplicere de målte koncen�tra�tioner af organisk chlorid med massefraktionen af chlor i molekylet, hvor�efter der summeres over alle de chlorerede komponenter, som er til stede i forureningsfanen. Endelig skal man addere med baggrundskoncentrationen af chlorid.



Som et eksempel på disse støkiometriske beregninger gennemgås følgende eksempel, hvor PCE (perchlorethylen = tetrachlorethylen = tetrachlorethen) reduceres til ethylen.





Når 1 mol PCE reduceres til ethylen bliver der dannet 4 mol chlorid:



		C2Cl4 ( C2H4 + 4Cl-



Masseforholdet mellem dannet chlorid og nedbrudt PCE kan bestemmes af:



Molekylær-vægt:  PCE		2(12,011) + 4(35,453)	= 165,83 g

		    Chlorid	4(35,453)		= 141,81 g



Masse-forholdet Chlorid/PCE er 141,81/165,83 = 0,86/1





På tilsvarende måde dannes 3 mol chlorid, når 1 mol TCE (trichlorethylen) reduceres til ethylen:



		C2Cl3H ( C2H4 + 3Cl-



Masseforholdet mellem dannet chlorid og nedbrudt TCE kan bestemmes af:



Molekylær-vægt:  TCE		2(12,011) + 3(35,453) + 1(1,01)	= 131,39 g

		    Chlorid	3(35,453)			= 106,36 g



Masseforholdet Chlorid/TCE er 106,36/131,39 = 0,81/1.







Når 1 mol DCE (dichlorethylen) reduceres til ethylen dannes 2 mol chlorid:



		C2Cl2H2 ( C2H4 + 2Cl-



Masseforholdet mellem dannet chlorid og nedbrudt DCE kan bestemmes af:



Molekylær-vægt:  DCE		2(12,011) + 2(35,453) + 2(1,01)	= 96,95 g

		    Chlorid	2(35,453)			= 70,9 g



Masseforholdet Chlorid/DCE er 70,9/96,95 = 0,73/1.





Når 1 mol VC (vinylchlorid) reduceres til ethylen dannes 1 mol chlorid:



		C2ClH3 ( C2H4 + Cl-



Masseforholdet mellem dannet chlorid og nedbrudt VC kan bestemmes af:



Molekylærvægt:  VC		2(12,011) + 1(35,453) + 3(1,01)	= 62,51 g

		   Chlorid	1(35,453)			= 35,45 g



Masseforholdet Chlorid/VC er 35,453/62,51 = 0,57/1.

��Reduktiv dechlorering

















   ..eksempel fra

     Plattsburgh AFB

�Ved en PCE-forurening, hvor der foregår reduktiv dechlorering, kan total-chloridindholdet (summen af organisk bundet chlorid og fri chlorid) derfor bestemmes som:



ClTotal = 0,86(PCE) + 0,81(TCE) + 0,73(DCE) + 0,57(VC) 

						+ baggrundschlorid







Som et eksempel benyttes data fra en brandøvelsesplads på Plattsburgh Air Field Base i USA (Wiedemeier, 1996). I punkt A, beliggende nær forure�ningskilden, blev koncentrationerne af chlorid, TCE, total DCE og vinyl�chlorid bestemt til henholdsvis 63; 25,3; 51,4 og 0 mg/l.



Dette resulterer i en tracer-koncentration på:���

Chlorid	(baggrundsniveau)			63 mg/l

TCE-chlorid		+ (0,81)(25,3 mg/l)���DCE-chlorid		+ (0,73)(51,4 mg/l)

Vinylchlorid-chlorid	+ (0,57)(0,0   mg/l)

Total-chlorid			    	 =	121 mg/l





I punkt B nedstrøms forureningskilden blev der på samme tidspunkt målt koncentrationer af chlorid, TCE, total DCE og vinylchlorid på henholdsvis 48; 0,002; 15,0 og 0,90 mg/l. Dette resulterer i en nedstrøms tracerkon�cen�tration på:



Chlorid	(baggrundsniveau)			48 mg/l

TCE-chlorid		+ (0,81)(0,002 mg/l)

DCE-chlorid		+ (0,73)(15,0   mg/l)

Vinylchlorid-chlorid	+ (0,57)(0,90   mg/l)

Total-chlorid			     	=	59 mg/l





De beregnede tracer-koncentrationer (koncentrationer af total-chlorid) kan benyttes til korrektion af forureningskoncentrationen ud fra ligning 5; alternativt fra ligning 6 hvis man skal bestemme nedbrydningen ud fra to punkter alene.��

4.3.3	Korrektion med total-ethylen som tracer

�Ved grundvandsforurening med chlorerede opløsningsmidler anviser Wiede�meier et al.,1996 en metode, hvor total-ethylen benyttes som tracer.



Ved reduktiv dechlorering kan forureningskomponenten undergå successiv transformation, hvor et chloratom hver gang erstattes med et hydrogenatom, mens kulstof-“kernen” af såvel forureningskomponent som nedbrydnings-produkt antages at være uændret.



Eksempler er dechlorering fra PCE til TCE, fra TCE videre til DCE o.s.v.



Indholdet af kulstofkernen (ethylen) er udsat for samme svækkelse ved sorp�tion, diffusion og dispersion (fortynding), som virker på de større chlorerede molekyler som fx TCE og DCE. Men hvor de større chlorerede molekyler kan nedbrydes biologisk, vil kulstofkernen (ethylen) normalt ikke blive nedbrudt. Af denne grund kan ethylen (kulstofkernen) benyttes som tracer.



Når man benytter ethylen som tracer, skal den molære koncentration af kulstof og chlorid beregnes i hvert moniteringspunkt langs en strømlinie.



For chlorerede ethylener beregnes den molære kulstofkoncentration ved at multiplicere antallet af kulstofatomer pr. ethylen-molekyle (2) med summen af molære koncentrationer for de chlorerede ethylener PCE, TCE, DCE, VC samt ethylen:



	Mci = 2(MPCE,i + MTCE,i + MDCE,i + MVC,i +Methylen,i),



hvor:	        Mci	= den molære kulstofkoncentration.

	        MPCE,i 	= den molære koncentration af PCE i punkt i.

	        MTCE,i  	= den molære koncentration af TCE i punkt i.

	        MDCE,i 	= den molære koncentration af DCE i punkt i. 

	        MVC,i	= den molære koncentration af VC i punket i. 

	        Methylen,i	= den molære koncentration af ethylen i punkt i.





Det totale indhold af organisk bundet chlorid defineres som summen af produkterne mellem den molære koncentration og antallet af chlorid-atomer pr. molekyle. Antallet af chlorid-atomer pr. molekyle er 4 for PCE, 3 for TCE osv., hvorfor:



	TOXi = (4MPCE,i) + (3MTCE,i) + (2MDCE,i) + MVC,i���

hvor TOXi = den molære koncentration af organisk bundet chlorid.



Korrektion for ikke-destruktive processer kan nu gennemføres ved i ligning 5 at erstatte tracerkoncentrationen TCi med MCi og erstatte de observerede forureningskoncentrationer Ci med den molære koncentration af organisk chlorid TOXi.���5	Konklusion
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�Ved det gennemførte litteraturstudium er der ikke fundet artikler, med ned�bryd�ningskonstanter for forureningskomponenter under transport med pore�vandet ned gennem den umættede zone. Som et væsent�ligt problem er der heller ikke fundet nogen velbeskrevet moniterings�metode for forurenings�kom�ponenter i porevandet i den umættede zone. Som konsekvens heraf kan der på nærværende grundlag ikke gennemføres risikovurderinger, hvor der reg�nes med nedbrydning i den umættede zone.



Den gennemgåede litteratur indeholder et ret begrænset antal 1.-ordens ned�brydningskonstanter for den mættede zone, som er relevante for naturlige for��hold i Danmark. Der er fundet flest data for BTEX’erne og for de chlore�rede opløsningsmidler. For de resterende stoffer, som indgår i projektet, er datamængden meget begrænset, og for en del af stofferne er der ikke fundet relevante data. For PAH’er og DDT er der angi�vet halveringstider i jord, som næppe er relevante i forbindelse med risiko�vurderinger.



Især for BTEX’erne, men også for de øvrige stoffer, kan der fra lokalitet til lokalitet, men også inden for den enkelte lokalitet, observeres forskelle over flere størrelsesordener på de angivne 1.-ordens nedbrydningskonstanter.



Det vurderes, at de anførte 1.-ordens nedbrydningskonstanter for den mætte�de zone giver grundlag for at benytte nedbrydning i forbindelse med risiko�vurdering for en del af de stoffer, der findes grænseværdier for; specielt BTEX’erne og de chlorerede opløsningsmidler.



I forbindelse med risiko�vurdering kan de angivne 1.-ordens nedbrydnings�kon��stanter ikke benyttes til en konservativ risikovurdering, men alene til over�slagsberegning af, om kvalitetskrite�rierne for grundv�and overholdes. Som alternativ kan der, efter beregning af den ak�tuelle nedbrydningsrate på den specifikke lokalitet, gennemføres en risiko�vurdering baseret på denne ak�tuelle nedbrydningsrate.



Hvor en risikovurdering viser, at effekten af naturlig nedbrydning bereg�nings�mæssigt medfører, at en jordforurening ikke udgør nogen risiko for grundvandsressourcen, skal det dokumenteres, at ned�brydningen forløber som forudset.��

Beregning af aktuel lokal�specifik nedbrydningsrate�Ud fra litteraturstudiet er det anvist, hvordan det kan dokumen�teres, at der foregår nedbrydning i den mættede zone, og hvordan den aktuelle nedbryd�ningsrate på den specifikke lokalitet fx kan bestemmes ud fra anvendelse af tracere, eksempelvis et organisk stof som TMB (trimethylbenzen), et uor�ga�nisk stof (totalchlorid) eller ud fra total-ethen.



Anvisningerne er baseret på amerikanske protokoller for naturlig nedbryd�ning (“intrinsic remediation”/”natural remediation”), og de anviste metoder er ikke almindeligt benyttet i Danmark. Eksempelvis har litteraturstudiet ikke givet et eneste eksempel på bestemmelse af koncentrationen af trimethyl�benzen (den fore�slåede organiske komponent, der kan benyttes som tracer) i forbindelse med danske kulbrinteforureninger. Principperne vurderes dog uden væsentlige proble�mer at kunne overføres til danske forhold.��

���Forslag til kommende projekter�Det gennemførte studie viser, at der kan være behov for, at der gennemføres demonstrationsprojekter, som omfatter undersøgelser og risikovurderinger, hvori der regnes med nedbrydning i den mættede zone. Specielt er det vig�tigt, at der udføres en nærmere vurdering af, hvordan tracere kan anvendes (og hvilke der kan anvendes) i forbindelse med beregning af den aktuelle nedbrydningsrate af forureningskomponenter.



Det foreslås, at der etableres en indberetningsordning til en offentlig database med nedbrydningsrater og moniteringsresultater fra forureningssager, hvor der er udført risikovurderinger, som baserer sig på ned�brydning. Herved bliver der mulighed for en erfaringsopsamling af nedbrydningsrater og tra�cermetoder.



Med henblik på at etablere grundlag for vurdering af nedbrydningen af foru�re�ningskomponenter i den umættede zone, er der behov for udvikling og dokumentation af moniteringsmetoder over for forure�nings�kom�ponenter i porevandet i den umættede zone.



I forbindelse med risikovurdering af grundvandsressourcen skal det efter�vi�ses, at kvalitetskriterierne for grundvand er overholdt i en afstand fra forure�ningskilden på 100 m; dog max. i en afstand som svarer til et års grund�vands��transport på den pågældende lokalitet (jf “Vejledning om oprydning af forurenede lokaliteter”, udkast fra Miljøstyrelsen 1997). Da porevandets og der�med even�tuelle forureningskomponenters opholdstid i umættet zone ofte er be�tydeligt mere end et år, kan nedbrydningen i umættet zone for mange foru�re�nings�kom�ponenter være betydeligt større end nedbrydningen i mættet zone. Det er derfor af stor betydning, at der udvikles metoder, som giver mu�lig�hed for, at der også kan regnes med, og dokumenteres, nedbrydning i den umættede zone.���6	Litteratur

6.1	Litteratursøgning



�Litteratursøgningen har omfattet dels en systematisk søgning i internatio�nale databaser, dels fremskaffelse af nyere relevant littera�tur fra biblioteker ved Geotek�nisk Institut og Institut for Miljøteknolo�gi. Desuden er der fremskaffet materiale via Internettet (www).



Den systematiske litteratursøgning er udført ved Stats�biblioteket i perioden november 1997 - januar 1998. Søgningen er foretaget med Dialog i 16 data�baser, jf. tabel 6.1, med en tidsmæssig begrænsning til artikler fra perioden 1992 - 1998.



For hvert stof, jf. tabel 1.1, er der gennemført en søgning med følgende søgeord:



(DEGRADATION OR NATURAL ATTENUATION OR RATE OR RATES)

     	AND (SOIL OR GROUNDWATER)



Ved søgningerne er stoffernes engelske systematiske navne, trivialnavne i henhold til CAS-registreringsnumre og gængse forkortelser (fx DDT, MTBE) anvendt. Der er ikke søgt på stofgrupper, som fx PAH, polycyclic aromatic hydrocarbons.



For hver søgning er der foretaget udskrift af de fundne referencers titler. På baggrund heraf er åbenlyst irrelevante referencer frasorteret. For de resterende referencer er der foretaget udskrift af abstracts. Efter gennemgang af abstracts er irrelevante referencer frasorteret. Frasortering er sket af laboratorieforsøg med begunstigede bakteriekulturer af tilvænnede organismer eller gen�mani�pulerede organismer, af promoverede vækstforsøg i bioreaktorer og af felt�forsøg, hvor redoxforhold eller substrat og næringsforhold er manipuleret.



De således udvalgte originalartikler er fremskaffet i deres helhed. De beskrev�ne forsøg er vurderet kritisk med hensyn til forsøgsbetingelser, anvendte måle�metoder, kontrolforsøg, reproducerbarhed og statistisk bearbejdning.�����



































Tabel 6.1

Liste over internationale databaser, hvori der er gennemført systematisk søgning.



�Aquatic Sciences and Fisheries Abstracts: 1978-1997,

(U.S. National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA)/Cambridge Scientific Abstracts; Bethesda, MD, USA).



BIOSIS Previews: 1969-1997,

	(BIOSIS, Philadelphia, USA).



CAB Abstracts: 1972-1997,

	(CAB International; Wallingford, Oxfordshire, U.K.).



Ei Compendex Plus: 1970-1998,

	(Engineering Information Inc.; Hoboken, NJ, USA).



EMBASE: 1974-1997,

	(Elsevier Science B.V., Amsterdam, The Netherlands).



Enviroline: 1975-1997,

(Congressional Information Service, Inc., a Reed Reference Publishing Sompany; Bethesda, MD, USA).



Environmental Bibliography: 1974-1997,

	(Environmental Studies Institute; Santa Barbara, CA, USA).



GeoArchive: 1974-1998,

	(Geosystems; Oxon, U.K.).



GEOBASE: 1987-1997,	

	(Elsevier Science B.V.; Norwich, U.K.).



GeoRef: 1785-1997,

	(American Geological Institute; Alexandria, VA, USA).
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 Foreslåede kvalitetskriterier for jord- og grundvand:

 Miljøstyrelsen, 1997.
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Bilag

Foreslåede jord- og grundvandskvalitetskriterier, Miljøstyrelsen (1997).



�PRIVAT ��	Stof�	Jordkvalitetskriterie�PRIVAT ��

	mg/kg�	Grundvandskvalitets-

	kriterie mg/l��Acetone

Arsen

Benzo(a)pyren

Benzen

Benzin (C5 - C10)

Bly

Bor

BTEX, total

Butylacetater

Cadmium

Chlorerede opl.midler,

    se også vinylchlorid

Chloroform

Chlorphenoler, total

    se også pentachlorphenol

Chrom, total

Chrom (VI)

Cyanid, total

Cyanid, syreflygtig

DDT

DEHP

Detergenter, anioniske

1,2-dibromethan

1,2-dichlorethan

1,1-dichlorethen

1,2-dichlorethen

Dichlormethan

Diethylether

Ethylbenzen

Fluorider, uorganiske

Isopropylalkohol

Kobber

Kulbrinter:

   (se også kultjære)

   benzin (C5-C10)

   BTEX, total

   mineralolie

   petroleum (C9-C16)

   terpentin (C7-C12)

   total (C6-C35)

Kultjære:

   (se også benzo(a)pyren og

   naphtalen)

   PAH, sum af 6 (()

   PAH, total�

	20 

	0,1

	1,5

	25 

	40



	10



	0,5





	50

	3



	500

	20

	500

	10

	1

	25

	1500

	0,02

	1,4

	5

	85

	8



	se BTEX, total

	20



	500





	25

	10



	25

	25

	100









	5�	10

	8

	se PAH’er (()

	1



	1

	300



	10

	0,5

	1



	lavest muligt





	25

	1

	50





	1

	100

	0,01

	()

	()

	()

	()

	10





	10

	100









	9













	0,2

��

( :	PAH, sum at enkeltkomponenterne: fluoranthen, benz(b)fluoranthen, benz(k)fluo-ranthen, benz(a)pyren, benz(g,h,i)perylen, indino(1,2,3-cd)pyren.



(:	se chlorerede opløsningsmidler.





									……tabellen fortsættes

�

Bilag - fortsat

Foreslåede jord- og grundvandskvalitetskriterier, Miljøstyrelsen (1997).



�PRIVAT ��	Stof�	Jordkvalitetskriterie

	mg/kg�	Grundvandskvalitets-

	kriterie mg/l��Kviksølv

Methylisobutylketon

Methyl-tert-butylether (MTBE)

Mineralolie, se kulbrinter

Molybdæn

MTBE,

   se methyl-tert-butylether

Naphthalen

Nikkel

Nitrophenoler:

   mono- 

   di-

   tri-

PAH’er:

   (se også benzo(a)pyren og

   naphtalen)

   PAH, sum af 6 (()

   PAH, total

Pentachlorphenol

Pesticider, total

Pesticid

Pesticid, persistent

Petroleum (C9-C16)

Phenoler, total

Phthalater,

   se også DEHP

Styren

Terpentin (C7-C12)

Tetrachlorethylen

Tetrachlormethan

Toluen

1,1,1-trichlorethan

Trichlorethylen

Vinylchlorid

Xylener

Zink�	1



	500



	5





	1

	30



	125

	10

	30









	5

	0,15







	25

	70

	250



	40

	25

	5

	5

	se BTEX, total

	200

	5

	0,4

	se BTEX, total

	500�

	10

	30



	20





	1



	0,5













	0,2



	ikke målelig

	0,5

	0,1

	0,03



	0,5

	10



	1



	()

	()

	5

	()

	()

	0,2

	5

	100��

( :	PAH, sum at enkeltkomponenterne: fluoranthen, benz(b)fluoranthen, benz(k)fluo-ranthen, benz(a)pyren, benz(g,h,i)perylen, indino(1,2,3-cd)pyren.



(:	se chlorerede opløsningsmidler.

� SIDE �4�



	� SIDE �61�





O2 + 4H+ + 4e- ( 2H2O     (Eh* = + 820)



Redox Potential (Eh*)

in Millivolts @ pH = 7

and T = 25° C



1000



Aerobic



2NO3- + 12H+ + 10e- ( N2 + 6H2O     (Eh* = + 740)



Modefied from Bouwer (1994)



CO2 + 8H+ + 8e- ( CH4 + 2H2O (Eh* = - 240)



SO42- + 9H+ + 8e- ( HS- + 4H2O (Eh* = - 220)



MnO2 (S) + HCO3- + 3H+ + 2e- ( MnCO3 (S) + 2H2O

(Eh* = + 520)



500



0



-500



Optimal Range

for Reductive

Dechlorination



Anaerobic



Possible Range

for Reductive

Dechlorination



Decreasing Amount

of energy Released

During Electron Transfer



FeOOH(S) + HCO3- + 2H+ + e- ( FeCO3 + 2H2O

(Eh* = - 50)








