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Forord

Som led i jordlovsarbejdet og i forleengelse af udarbejdelsen af en ny be-
kendtgarelse om genanvendelse af restprodukter og jord til bygge- og an-
leegsarbejder har Miljgstyrelsen under Teknologiudviklingsprogrammet i
1998 og 1999 iveerksat et projekt om udvikling af metode til testning af ud-
vaskning af organiske stoffer fra jord og restprodukter. Projektet er udfart af
DHI - Institut for Vand og Miljg i samarbejde med Peter Kjeldsen, Institut
for Miljeteknologi, med Ole Hjelmar, DHI, som projektleder.

Projektarbejdet har veeret styret af en arbejdsgruppe bestaende af Povl Ras-
mussen (formand) og Lone Kielberg, Miljgstyrelsens Erhvervsaffaldskontor,
Kim Dahlstrgm fra Miljgstyrelsens Jordforureningskontor, Peter Kjeldsen
fra Institut for Miljgteknologi, DTU, Ole Hjelmar og Peter E. Holm fra Af-
delingen for Grundvand, Affald og Mikrobiologi, DHI.

Rapporten er udarbejdet af Peter E. Holm, Kim Broholm, Peter Kjeldsen,
Karen G. Villholth, Ole Hjelmar og Olaf W. Asmussen.






Sammenfatning og konklusioner

Som et led i det omfattende jordlovsarbejde er der udsendt en ny bekendtga-
relse om genanvendelse af restprodukter og jord til bygge- og anleegsarbej-
der. Princippet for reguleringen/kravveerdierne er som noget nyt baseret pa
en regulering af jordens og restprodukternes udvaskelige mangde af spor-
metaller og salte bestemt under naermere specificerede omstendigheder.
Erfaringerne med testning af udvaskningen af organiske stoffer fra forurenet
jord og restprodukter er sma, og der eksisterer kun fa veletablerede udvask-
ningstests til undersggelse af udvaskningen af organiske stoffer. Med hen-
blik pa at tilvejebringe det forngdne grundlag er der gennemfart et projekt,
som har haft til formal at vurdere primeert de tekniske muligheder for at an-
vende udvaskningstests til karakterisering og klassificering af udvaskningen
af organiske stoffer fra forurenet jord og restprodukter.

Projektet har taget udgangspunkt i det arbejde, der blandt andet er udfert i
Miljgstyrelsens regi vedr. organiske stoffers opfarsel i jord og grundvand.
Der er etableret en oversigt over "state of the art” med hensyn til de proces-
ser og faktorer, som er styrende for udvaskningen/desorptionen af organiske
stoffer fra forurenet jord og restprodukter. Ligeledes baseret pa sammenstil-
ling af viden og eksperimentelle erfaringer er der foretaget en vurdering af
anvendelsesbetingelser og begransninger for forskellige testmetoder og test-
principper i relation til udvaskning af organiske stoffer fra jord og restpro-
dukter.

Gennem opdeling af relevante organiske stoffer i grupper efter deres fy-
sisk/kemiske egenskaber i relation til stoffernes fordeling i et kombineret
luft-vand-jord system er der foretaget en klassifikation af stofferne i forhold
til mulighederne og relevansen af at teste deres udvaskning fra jord og rest-
produkter.

Endelig er der pa baggrund af den indsamlede og behandlede viden og den
gennemfgrte klassifikation af de enkelte stofgrupper gennemfart eksperi-
mentelle afpravninger af testmetodikker pa 5 udvalgte forskellige jordprg-
Ver.

Afslutningsvis er der foretaget en samlet vurdering af den indsamlede viden,
de gennemfarte beregninger og resultaterne fra de eksperimentelle undersg-
gelser samt opstillet anbefalinger for den eventuelle videre udvikling af en
testmetodik.

Gennem sammenstilling af erfaringer fra litteraturen er der identificeret en
reekke forhold, der er centrale for den videre udvikling af udvaskningstests
til forurenet jord:

» | de situationer, hvor forurenet jord og restprodukter indeholder fri fase
af organiske stoffer, vil oplgsningen af de organiske stoffer veere styren-
de for udvaskningen af stoffer. | tilfeelde af, at forureningen ikke inde-
holder fri fase, eller den frie fase er oplgst, vil udvaskningen af organi-
ske stoffer veere styret af desorption fra de faste partikler i jorden/rest-
produktet.

* Oplesning fra frie og residuale faser af organiske stoffer i jord er en re-
lativt hurtig proces (minutter/timer). Udvaskningsforlgbet ved tilstede-
veerelse af en fri fase kan forudsiges ud fra en kendt sammensatning af
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den frie fase. Dette kraever imidlertid kendskab til stofferne og jorden,
og sadanne oplysninger er det vanskeligt at fremskaffe i praksis.
Desorptionen af organiske stoffer fra jord er i mange tilfaelde langsom
(dage/uger). Desuden er den vanskelig at forudsige, hvilket antagelig
skyldes, at den er afhaengig af savel stof- som jordtype. Specielt ses me-
get lave desorptionsrater for hydrofobe stoffer. Med hensyn til jordty-
pernes betydning er der indikationer af, at unge jordtyper er karakterise-
ret ved relativt hgje desorptionsrater og sma hystereseeffekter, mens det
omvendte er tilfaldet for geologisk gamle jordtyper. Ud over bestem-
melser af O/C-forholdet, som stiger med jordens alder, findes der ingen
umiddelbare eller veletablerede metoder til karakterisering af jordens al-
der. Endvidere skal det bemarkes, at topjord godt kan besta af eller in-
deholde geologisk set gamle materialer.

Bestemmelse af jordmaterialets indhold af naturligt organisk kulstof kan
benyttes til at fa et generelt indtryk af pravens forventede sorptionskapa-
citet. Herudover menes forholdet mellem ilt og kulstof, det sakaldte
O/C-forhold at veere indikator for alderen af det faste organiske kulstof i
preven. Lave veerdier af O/C-forholdet indikerer, at det organiske stof er
gammelt, og at der derfor kan forventes lave desorptionsrater.

| forhold til testning af stofudvaskningen er det centralt, at udvaskningen
af organiske stoffer fra jord i mange tilfelde vil veere styret af desorpti-
onskinetik. Dette stiller direkte krav til kontakttiden mellem materialet
og udvaskningsmediet og saledes til den endelige testprotokol for test-
ningen. | den forbindelse bgr det ogsa overvejes, hvad der kan betragtes
som feltrealistiske kontakttider i de relevante fysiske scenarier. Umid-
delbart er det oplagt at udvikle testsystemer, hvor der opnas ligevaegts-
lignende forhold mellem de organiske stoffer i faststofprgven og ud-
vaskningsmediet. | de tilfaelde, hvor tidshorisonten for at opna lige-
veegtslignende forhold er lang, vil denne ikke ngdvendigvis veere et hen-
sigtsmaessigt kriterium for fastlaeggelse af testens kontakttid. Dette skyl-
des dels praktiske forhold, dels hensyn til, at de samme ligevagtslignen-
de forhold ikke altid opnas i felten.

De fleste af ovennavnte forhold, som pavirker og er af betydning for
udvaskningen af organiske stoffer fra jord/forurenet jord, kan forventes
at have en tilsvarende betydning for udvaskningen af organiske stoffer
fra restprodukter. For mange restprodukter vil det dog gelde, at indhol-
det af organiske forureningskomponenter er en mere eller mindre inte-
greret del af materialet, mens de for jords vedkommende normalt er as-
socieret med overfladen af jordpartiklerne eller porerne i disse. | mod-
seetning til jord vil en del restprodukter reagere kemisk med vand, nar de
befugtes eller gennemstremmes, hvilket f.eks. kan give anledning til me-
re ekstreme pH-verdier i vandfasen, end man normalt ser for jord.

Pa grundlag af de indsamlede erfaringer om testtekniske forhold samt de
gennemfarte eksperimentelle afprgvninger af testsystemer kan der fremhae-
ves en raekke forhold, som er af betydning for udvikling af en udvasknings-
test, der i princip og udformning ligner den, som Miljgstyrelsen har foreslaet
anvendt til sporelementer og salte:

En vis forbehandling af praven er ngdvendig som minimum af hensyn til
homogenisering af prgven. En sadan forbehandling ma vere skansom og
bar i mange tilfelde foregd i et lukket system for at mindske fordamp-
ningstabet af organiske stoffer. Dette bevirker enten, at sigtning og evt.
nedknusning af praven i praksis er umulig, eller at fordampningstabet
ma accepteres.



*  Vaske-/faststofforholdet er helt centralt for gennemfarelsen og tolknin-
gen af resultaterne af en udvaskningstest. De eksperimentelle afprgvnin-
ger er gennemfart med et veeske-/faststofforhold pa 2 I/kg, hvilket i
mange tilfaelde er nar det laveste forhold, som en simpel batchtest i
praksis kan udferes ved. De praktiske vanskeligheder med partikler i sy-
stemet kombineret med behovet for store volumener af eluat til videre
analysering betyder, at det lave L/S-forhold, som er benyttet, ikke har
veeret optimalt. | de gennemfarte tests har volumenet af luft (headspace)
i testbeholderen veeret minimeret for at mindske risikoen for afdamp-
ningstab af stoffer samt for at reducere tilfgrslen af ilt til testsystemet
under testningen.

e Separationen af faststoffasen fra eluatet har vist sig at veere et serdeles
kritisk punkt i forhold til udviklingen af en metode. Til sammenligning
med arbejdet vedrgrende testning af udvaskningen af salte og sporele-
menter fra jord og restprodukter vanskeliggares disse forhold af, at or-
ganiske stoffer i langt hgjere grad end de uorganiske salte og sporele-
menter kan vere flygtige, og det er tilsyneladende vanskeligere at undga
tab af stofferne til filtermaterialer m.v. Endvidere er der generelt behov
for langt stgrre preavevolumener til analyse for organiske stoffer sam-
menlignet med de uorganiske.

» Til de gennemfgrte forsgg er der for at mindske udvekslingen af orga-
nisk stof med de anvendte materialer primart anvendt glas og rustfrit
stal samt i mindre omfang teflon. Filtermaterialer af glas har resulteret i
stoftab, men herudover har testsystemet virket efter hensigten. Det ser
endvidere ud til, at sammensetningen af udvaskningsmediet, temperatu-
ren og agitationsformen ikke har givet anledning til problemer i forbin-
delse med afprgvningen pa de udvalgte jordpraver.

For mange af de relevante stofgrupper findes der et godt fagligt grundlag for
at arbejde videre med en testmetodik for stofudvaskningen. Dette geelder for
oliestoffer, klorerede oplgsningsmidler og polycykliske aromatiske hydro-
karboner (PAH), mens stoffer som MTBE og DEHP i mindre grad er under-
sggt. Forholdene omkring partikler i prgverne og det resulterende eluat fra
testen er undersggt (og undersggelser er i gang), for sa vidt angar PAH-
forbindelser. Pa grund af PAH'ernes affinitet for partikler vurderes denne
stofgruppe at veere den vaesentlige for denne problemstilling, men nar den
endelige form for partikelafskeering er fastlagt, bar det afklares, hvorvidt
tilstedevaerelsen af partikler har betydning for testningen af andre prioritere-
de organiske stofgrupper. | denne undersggelse er der af praktiske arsager
bl.a. brugt en partikelafskaering pa 0,7 um i stedet for de 0.45 pm, som nor-
malt anvendes i forbindelse med udvaskning af sporelementer og uorganiske
salte. Ved at anvende den storre partikelafskaering reduceres problemerne
med handtering af de forholdsvis store eluatmangder, som nogle af analy-
serne af organiske stoffer kraever, noget.

Baseret pa forenklede beregninger af fordelingen mellem faserne i et kombi-
neret luft-/vand-/jordsystem foreslas det at klassificere de organiske stoffer,
som der er fastsat toksikologiske kvalitetskriterier for i jord og grundvand, i
forhold til mulighederne for og relevansen af at teste deres udvaskning fra
jord og restprodukter. De foreslas inddelt i tre grupper:

» Farste gruppe indeholder stoffer, der sorberer kraftigt til jorden, har en
lille oplgselighed i vand og er ikke-flygtige. Til denne gruppe harer de
fleste PAH'er og dieselstoffer. Det er oplagt, at en metodik for testning
af udvaskningen af organiske stoffer fra jord og restprodukter skal om-

11



12

fatte disse stoffer, der vil optraede og flyttes sammen med jorden, men i
et vist omfang samtidigt udvaskes. Det vil specielt vaere separationen af
fast fase fra eluatet, herunder hensyntagen til kolloidbundet stof og for-
sggstiden, der vil veere kritisk for testningen. Der er udarbejdet et forslag
til metode til testning af udvaskning af ikke-flygtige organiske stoffer fra
forurenet jord, hvori der ikke er foreslaet nogen endelig kontakttid og
ikke taget stillling til problematikken omkring kolloider.

* Den anden gruppe omfatter flygtige stoffer med en forholdsvis hgj ople-
selighed i vand. Stofferne i denne gruppe er bl.a. de klorerede oplgs-
ningsmidler og BTEX. Mange af disse stoffer vil det veere hensigtsmaes-
sigt at kunne teste for, da de har lave kriterieveerdier i vand. En del af
dem har langt hgjere diffusionskoefficienter i luft end i vand og vil der-
for spredes hurtigere i luft. | forhold til det konkrete arbejde, hvor den
potentielle anvendelse af jord og restprodukter primeert vil besta i bygge-
og anlagsarbejder, vil stofferne dog sjeeldent udgare et luft(indeklima)
problem, da der er krav om overdaekning, sa kontakten afskeeres. Det
kritiske forhold ved testning af stofudvaskningen vil for denne gruppe af
stoffer derfor veere at forhindre tab af stof til luften.VVed at minimere
luftvolumenet i testsystemet kan dette handteres i en batch, da kun en
mindre del af den totale stofmangde vil findes pa luftform, men i for-
hold til handtering af praven far og efter testningen vil flygtigheden vee-
re vanskelig at kontrollere. Specielt separationen af faststoffasen og elu-
atet vil vaere kritisk for de flygtige stoffer og dermed testens anvendelig-
hed.

* Den tredje gruppe af stoffer med kriterieveerdier indeholder stoffer med
meget hgj oplgselighed eller blandbarhed i vand, og de sorberer meget
lidt til jord. Til denne gruppe harer bl.a. methyltertierbutylether
(MTBE). Phenolerne tilhgrer ogsa denne gruppe, idet de har en hgj oplg-
selighed i vand, men de sorberer kraftigere end f.eks. MTBE. Andre
stoffer i gruppen vil kun i meget begreenset omfang kunne findes associ-
eret med de faste faser, og det vil derfor veere vanskeligt eller irrelevant
at sgge at beskrive deres opfarsel pa grundlag af udvaskningstests. Stof-
ferne i tredje gruppe kan, i det omfang det er relevant, ogsa testes med
den ovenfor foreslaede metode. For disse stoffer vil kolloider sandsyn-
ligvis ikke veere af stor betydning for transporten, da de ikke sorberer sa
kraftigt som stofferne i farste gruppe.

For alle prioriterede stoffer vil det vaere pakraevet at foretage en videre ud-
vikling af en testmetodik, ogsa af den i dette projekt foreslaede testprotokol.
Dette vil kraeve tiltag pa en raekke af de tidligere navnte kritiske faktorer. Af
hgj prioritet er udvikling eller tilpasning af metoder til analyse af stofferne
med opretholdelse af de detektionsgraenser, som er gaeldende for analyse af
grundvand. Ved anvendelse af de eksisterende metoder bevirker kravene til
prgvevolumener, at testsystemerne bliver uhensigtsmaessigt store (eller man-
ge), og at separationen af eluatet fra faststofprgverne bliver vanskelig og
tidskraevende.

Det er sandsynligvis mest oplagt at ga videre med udformningen af batchfor-
sgg, men det er ikke uden problemer, og en eksperimentel sammenligning
med sma kolonneforsgg vil veere hensigtsmassig. En nermere afklaring kan
nas i forbindelse med fastleeggelse af, hvordan resultaterne fra en test for-
ventes anvendt. Som navnt ovenfor er problematikken vedrarende separati-
on af partikler fra eluatet central. For nogle af de mindre hydrofobe stoffer er
betydningen af partikelafskeringen antagelig minimal, mens den for mere
hydrofobe stoffer kan have starre betydning. Det anbefales at satse pa sa-
danne teknikker til separation af eluat fra faststoffasen, hvor anvendelse af



filtre ikke er ngdvendig (f.eks. centrifugering). Disse teknikker bgr udvik-
les/afprgves sammen med udviklingen af de omtalte analyseteknikker. Det er
antagelig for optimistisk at designe testsystemerne, saledes at de kan tage
hensyn til alle potentielle stofgrupper, da de sa vil blive uhensigtsmassigt
komplicerede. Testsystemet bgr kunne tage hensyn til de typisk forekom-
mende blandingsforureninger, f.eks. BTEX og tungere oliestoffer, mens
mere sjeldent forekommende blandingsforureninger, f.eks. klorerede oplgs-
ningsmidler og benzinstoffer, om forngdent ma testes i to parallelle tests.
Muligheden for at gennemfgare testningen ved et hgjere veeske-/faststof-
forhold end 2 I/kg, f.eks. 5 eller 10 I/kg begr ogsa afpraves. Denne mulighed
vil alt andet lige gge volumnet af eluat og muligvis reducere problemerne
med separation af eluat fra faststof. Ulemperne kan vere, at koncentratio-
nerne af de organiske stoffer i eluatet reduceres, hvilket kreever mere fglsom
analyseteknik, samt at det hidtidigt valgte vaeske-/fast-stofforhold fraviges..
Dette vil i givet fald medfare, at de forudsatninger og antagelser, der ligger
til grund for det hidtidige valg af veeske-/faststofforholdet, bgr revurderes. Et
alternativ vil veere at bruge samme L/S-forhold, men benytte starre beholde-
re. Handtering af stagrre eluatvolumener kan ogsa give betydelige problemer
med hensyn til filtrering og/eller centrifugering.

Agitationen kan ogsa vise sig at have veasentlig betydning, idet den pavirker
jordpartiklerne fysisk. Aggregater og beleegninger kan gdelaegges, saledes at
sorptionskapaciteten andres. Hvis f.eks. den fysiske pavirkning resulterer i,
at fast organisk stof bliver mere tilgaengeligt, vil desorptionen underestime-
res. Omvendt vil frigivelse af kolloider kunne resultere i overestimering af
udvaskningen af sorberede stoffer. Det sidste er blevet vist eksperimentelt,
hvor partikler i stgrrelsen 0,45 — 10 um fandtes i eluatet efter agitation, og
der veesentlige mangder PAH var associeret med disse partikler. | eluatet fra
sgjleforsgg (som i hgjere grad end batchforsgg ma antages at simulere virke-
lige forhold) blev der ikke fundet samme mengde partikler, som i batchfor-
sggene.

De tidligere omtalte konstaterede forskelle i nedvendig kontakttid ber opfal-
ges med videre forsgg kombineret med en vurdering i de konkrete tilfaelde.
Som en mulig strategi for opsatning af forsagg, der tager hensyn til kinetik-
ken i udvaskningen, kan der foreslas opstillet parallelle batchtest, der prave-
tages efter forskellige tidsperioder. De farste to pravetages f.eks. efter hen-
holdsvis 1 og 3 timer, og hvis der ikke ses en vasentlig forskel mellem kon-
centrationerne af stofferne i disse to systemer, slutter testningen her. Hvis
der ses en betydelig forskel, fortsatter testningen og analyseringen til f.eks.
24 timer og 5 dagn. | sidstnaevnte tilfelde indlaegges resultaterne i en model,
som tager hensyn til feltrealistiske forhold.

Temperaturen er ikke af vaesentlig betydning for sorptions- og desorptions-
processer, mens den naturligvis har betydning for flygtigheden og nedbryde-
ligheden af visse stoffer. | det omfang, nedbrydeligheden og flygtigheden
kan kontrolleres, anbefales det at udfgre forsggene ved stuetemperatur.

Det vil veere rimeligt at antage, at metoder til testning af udvaskningen af
organiske stoffer fra granulare, mineralske restprodukter i vidt omfang kan
baseres pa de samme principper og hensyn, som metoder til udvaskning af
organiske stoffer fra jord. Dog vil der for restprodukternes vedkommende i
mange tilfaelde skulle tages specielle forholdsregler med hensyn til forbe-
handling af praverne (f.eks. tarring og nedknusning), ligesom restprodukter-
nes potentielle reaktivitet med vand og de i nogle tilfeelde ret ekstreme pH-
og redoxforhold, som reaktionerne med vand kan medfare, ma tages i be-
tragtning. Det bar eventuelt foretages en vurdering af veerdien af de resulta-
ter man opnar, nar man, som det i praksis ofte er tilfeldet, udvider analyse-
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programmet for udvaskningstests til bestemmelse af udvaskningen af uorga-
niske komponenter fra restprodukter til ogsa at omfatte indholdet af oplast
organisk stof.

Sammenfattende ma det anfares, at den gennemfgrte undersggelse har tilve-
jebragt et fagligt grundlag for at opstille forslag til en udvaskningstest til
organiske stoffer. Det er lykkedes at identificere en raeekke forhold, der er
centrale for udviklingen af udvaskningstests til forurenet jord. Der er foreta-
get en klassifikation af de vigtigste organiske stoffer, som kan benyttes til at
malrette eventuel videre udvikling. Det er imidlertid klart, at den precise
viden om de organiske stoffers egenskaber og forhold, der er kritiske for
opstilling af en testprotokol til organiske stoffer, er mangelfuld. Det betyder,
at pa trods af, at eksperimentelle afprgvninger har bidraget med yderligere
specifik information i relation til udvalgte jordtyper og stofgrupper, er det
blevet klart, at flere forhold behgver videre afklaring og nermere undersg-
gelse, for der kan opstilles en egentlig protokol for udvaskningstests til klas-
sificering af udvaskningen af organiske stoffer fra jord og restprodukter i
Danmark.

Der er udarbedet et indledende forslag til en testmetode til bestemmelse af
udvaskningen af ikke-flygtige organiske stoffer som olieprodukter (benzin
undtaget) og PAH’er fra jord. Testen foreslas udfart som en enkelt batchtest
ved L/S = 2 I/kg, og for at simulere jordvaske foreslas en 0,001 M CaCl,-
oplasning i demineraliseret vand anvendt som udvaskningsmedium. Der
anvendes en kontakttid pa 1 eller 5 dagn, afhangigt af den aktuelle situation
og formalet med testen. For at forebygge biologisk nedbrydning af de orga-
niske stoffer fjernes ilten fra testsystemet med kvalstof og NaSQOj;.Det fore-
slas, at separationen af eluatet fra jordfasen sker ved centrifugering i stedet
for filtrering. Der er efterfalgende givet et eksempel pa, hvorledes resultatet
af en udvaskningstest pa en forurenet jord kan anvendes til at estimere ind-
holdet af forureningskomponenter i porevandet i jorden lige under et lag af
den samme forurenede jord, som gennemsives af infiltrerende nedbgr.



Executive Summary

Summary

As part of a comprehensive legislative effort in the area of soil protection
and soil remediation, a new statutory order on the utilisation of soil and cer-
tain inorganic waste materials for building and construction purposes has
been issued (Miljgstyrelsen, 2000). In previous regulation, requirements on
soil and waste materials to be utilised only concerned total or partial contents
of regulated substances, determined by chemical analysis of the solid materi-
als. The new statutory order also prescribes testing of the leaching of trace
elements and salts under specified conditions and sets leaching limit values,
which must be met by soil and inorganic waste materials in order to allow
their use in certain applications.

Practical experiences with testing of the leaching of organics from contami-
nated soil and (largely) inorganic waste materials are limited, and very few
well-established test procedures exist for the examination of the leaching
behaviour of organic contaminants. In order to improve this situation a study
has been carried out with the objective to evaluate primarily the technical
feasibility of using leaching tests for the characterisation and classification
of the leaching of organic components from contaminated soil and inorganic
waste materials.

The project has benefited from previous work on the behaviour of organic
components in soil and groundwater carried out under the auspices of the
Danish Environmental Protection Agency (DEPA). A state-of-the-art over-
view of the processes and factors controlling the leaching/desorption of or-
ganic compounds from soil and waste materials has been established. Based
on this information and experience from experimental work, the precondi-
tions and limitations of various test methods and test principles related to
leaching of organic compounds from soil and (largely) inorganic waste ma-
terials have been evaluated.

By grouping the relevant organic compounds according to their physi-
cal/chemical properties in relation to their distribution in a combined air-
water-soil system, they have been classified in relation to the feasibility and
relevance of testing their leaching from soul and waste materials.

Based on the collected information and the classification of the organic
compounds, some of the leaching procedures have been tested experimen-
tally on 5 selected samples of contaminated soil. Some of the results have
been compared to results of fugacity/total analysis based distribution calcu-
lations performed on the same samples.

Finally, an overall evaluation of the compiled information has been per-
formed, and a number of recommendations concerning the development of
methods for the determination of the leaching of certain organic compounds
from contaminated soil is given. A first preliminary draft version of a test
protocol is presented.

Conclusions and recommendations

Through the collection and compilation of experience and data from litera-
ture, a number of factors of importance to further developments of test pro-
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cedures for examination of the leaching of organic compounds from soil and
waste materials have been identified:

16

When organic compounds are present in contaminated soil and waste
materials as free phases, the leachability of these organic compounds
will be controlled by their water solubility. If no free phase of an organic
compound is present, or the free phase is totally dissolved, the leaching
will be controlled by desorption from the solid particles of the soil/waste
material.

Dissolution from free and residual phases of organic compounds in soil
is a relative fast process (minutes to hours). The course of the release of
organic compounds from a free phase may be predicted if the composi-
tion of the free phase is known. This would, however, require additional
information on the properties of the compounds and the soil. Such in-
formation is often difficult to procure.

Desorption of organic compounds from soil is often a slow process (days
to weeks). Desorption rates are difficult to predict, probably because they
depend both on the organic compounds and the soils in question. Slow
desorption rates are seen in particular for hydrophobic compounds. There
are indications that “young” soil types in general are characterised by
exhibiting relatively fast desorption rates and small hysteresis effects,
whereas the opposite is true for geologically older soil types. Except for
determinations of the O/C ratio, which increases with the age of the soil,
no easy or well-established methods for the determination of the age of
soils exist. It should be noted that top -soils in some cases may consist of
or contain geologically old materials.

A general impression of the expected sorption capacity of a soil may be
based on a determination of its content of natural organic carbon. Fur-
thermore, the above mentioned ratio between oxygen and carbon (O/C)
is considered an indicator of the age of the solid organic carbon present
in the soil. Low values of O/C indicate that the organic material is old
and that low desorption rates may consequently be expected.

In relation to testing of the leaching of organic compounds it is of key
importance that their release from soils in many cases will be controlled
by desorption kinetics. This has an impact on the required contact time
between the soil and the leaching agent in the test. Considerations should
be given to the determination of realistic contact times under field con-
ditions for relevant physical scenarios. It seems obvious to attempt to
develop test systems, which ensure that equilibrium-like conditions be-
tween the organic compounds in the solid phase and the leaching agent,
respectively, are achieved. In those cases where long time periods are re-
quired to achieve equilibrium-like conditions, this would not necessarily
be a suitable criterion for establishing the contact time. The reason for
this is partly the impracticability of long contact times, partly the fact
that equilibrium-like conditions are not always attained in the field.

Most of the above mentioned factors, which influence and are of impor-
tance to the leaching of organic compounds from soil/contaminated soil,
may be expected to be of similar importance to the leaching of organic
compounds from (largely) inorganic waste materials. However, for many
such waste materials the organic contaminants constitute a more or less
integral part of the materials themselves, whereas for soils they normally
are associated only with the surface or the pores of the particles. In con-
trast to soil, a number of waste materials may react chemically with wa-



ter when they are moistened or percolated, which e.g. may give rise to
more extreme pH values in the water phase than usually seen for soils.

Based on the in formation collected on test methodology and the experi-
mental work conducted in this study, a number of factors of importance to
the development of a batch leaching test for organic compounds have been
identified:

* A certain minimum of pre-treatment of a soil or waste sample is neces-
sary to ensure sufficient homogenisation of the sample. Such pretreat-
ment procedures should be gentle and should in many cases be carried
out within a closed system to minimise loss by evaporation of volatile
organic components. This means either that sieving and crushing of the
sample is not possible, or that a certain loss by evaporation must be ac-
cepted.

» The liquid to solid ratio (L/S) is of key importance to the performance of
a leaching test and the interpretation of the results. The leaching experi-
ments performed in this study were carried out at L/S = 2 I/kg, which in
many cases approaches the lowest practicable L/S ratio at which a batch
leaching test can be executed. The practical difficulties with suspended
particles in the system combined with the need for relatively large vol-
umes of eluate for chemical analysis have meant that the use of the low
L/S value has not been optimal from all perspectives. During the per-
formance of the batch tests, the headspace (the volume of air) in the test
bottles has been minimised in order to reduce the loss of volatile organic
compounds and to reduce the amount of oxygen in the test systems

e The separation of the eluate from the solid phase has turned out to a very
critical part of the leaching test procedure. Compared to the application
of a similar procedure to the testing of the leaching of trace elements and
inorganic salts, the separation procedure for organic components is made
much more difficult by the fact that organic compounds are far more
prone to evaporation and to sorption to filter materials etc. than trace
elements and salts. In addition, there is a general requirement for larger
volumes of eluate for chemical analysis of organic compounds than for
analysis of trace elements and salts.

* Inorder to minimise the losses (or gains) of the organic compounds be-
ing studied, equipment primarily made of glass and stainless steel, and to
a lesser extent teflon, has been used in the leaching experiments carried
out in this study. Filter materials made of glass resulted in losses, but
apart from this, the test system performed as intended. The composition
of the leaching agent, the temperature and the mode of agitation appear
to have be non-critical in the leaching tests carried out on the selected
leaching tests.

For some of the relevant groups of organic compounds a reasonable amount
of background information exists on which further development of proce-
dures for the testing of the leaching properties may be based. This is true for
oil components, chlorinated solvents and polycyclic aromatic hydrocarbons
(PAH), whereas less information is available on components such as MTBE
and DEHP. The potential problems associated with small particles in soil
samples and the eluate resulting from the leaching test has been (and is be-
ing) examined in relation to the leaching of PAHSs. Due to the high affinity of
PAHSs for solid particles, the presence of small particles/colloids in the test
system is expected to be potentially important primarily to the leaching of
PAHs. However, once the final particle cut-off has been decided, it should
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be examined whether the presence of particles influences the test results for
other organic compounds of high priority. For practical reasons, i.e. to save
time and reduce the difficulties involved in the handling of larger volumes of
eluate, particle cut-offs corresponding e.g. to 0,7 um have been used in this
study instead of the 0,45 pum cut-off, which is most commonly used for trace
elements and inorganic salts.

Based on simplified calculations of the distribution between the phases in a
combined air/water/soil system it is proposes to classify those organic com-
pounds for which ecotoxicological criteria in soil and water exist according
to the feasibility and relevance of testing their leaching from soil and waste
materials. It is proposed that they should be divided into three groups:

e The first group consists of consists of non-volatile compounds which
sorb strongly on soil and have low solubilities in water. Most PAHs and
diesel oil components belong to this group. It seems obvious that a
methodology for determination of the leaching of organic compounds
from soil and waste materials should include these compounds, which
on the one hand will be present in and move with the soil and on the
other hand to a certain extent will be leachable. The most critical factors
that may influence the leaching procedure and results and need consid-
eration are likely to be the separation of the eluate from the solid phase,
including the material which may be sorbed on colloids, and the contact
time. A preliminary proposal for a protocol for testing of the leaching of
non-volatile organic compounds from contaminated soil has been pro-
duced. The proposed protocol does not specify a definite contact time (1
to 5 days are suggested) and it does not address the question of colloidal
transport.

« The second group includes volatile compounds with relatively high
water solubilities. The chlorinated solvents and BTEX are among the
compounds in this group. Many of these compounds have low criteria
values in groundwater and it would therefore be advantageous to be able
to test their leachabilities. Some of them have far higher diffusion coef-
ficients in air than in water and will therefore migrate faster through air
that through water. In the context of utilisation of soil and waste materi-
als for building and construction purposes, these compounds are not
likely to cause a general (indoor) air problem, since covering is required
and may be assumed hinder any substantial transport by air. In relation
to testing of the leaching of these compounds, the potential loss of mate-
rial through volatilisation is likely to pose the major problem. By mini-
mising the headspace in the test system this may be taken care of in a
batch test since only a minor part of the total amount be present as a gas,
but the volatility will be difficult to control when handling the solid
sample and the eluate before and after the test itself. Especially the sepa-
ration of the solid phase and the eluate will be critical in relation to loss
of material and hence the feasibility of the test.

e The third group consists of compounds, which have very high water
solubilities or are water miscible, and which do not sorb very strongly
on soil. This group includes e.g. MTBE. The phenols have high water
solubilities and also belong to this group, although they sorb stronger on
soil than e.g. MTBE. Other compounds in this group will only to a very
limited extent be associated with the solid phases, and it will therefore
in general be difficult or irrelevant to attempt to use leaching tests to de-
scribe their behaviour. To the extent it seems relevant, the leachability
of compounds belonging to this third group may also be tested by the
method mentioned above. Colloids are not likely to play any significant



role in the transport of these compounds due to their weak sorbing prop-
erties.

It will be necessary to develop appropriate methodologies for testing the
leaching properties of all the organic priority compounds. This includes fur-
ther develop the proposed test protocol. A number of the critical factors
identified in this study and their influence on the test results must be coped
with and accounted for. High priority should be given to the development or
adjustment of methods for chemical analysis of the organic compounds with
detection limits comparable to those applicable to analysis of groundwater.
Application of most of the existing analytical methods leads to requirements
for relatively large volumes of eluate, which again leads to a need for incon-
veniently large test systems (or multiple systems) causing the separation of
the eluate and the solid phase to become difficult and time consuming.

From a practical perspective, it will probably be most useful to continue the
development of a batch leaching test for organic compounds. The choice of
test conditions and the interpretation of the results do present some problems
and a comparison of the results of batch test results with the results of col-
umn leaching tests would be appropriate. Further discussion of the exact
objective and expected use of the result may help. One of the most important
technical issues is, as already mentioned, the separation of the eluate from
the solid phase. The importance of the particle cut-off is probably negligible
for some of the less hydrophobic compounds, whereas it may be more sig-
nificant for the more hydrophobic compounds. Based on the experiences
from the experimental part of this project it is recommended to use leaching
procedures, which do not require filtration. Centrifugation is recommended
as an alternative to filtration. Such procedures should be developed and
evaluated in parallel with the development and evaluation of the above men-
tioned analytical techniques which do not require large volumes of eluate. It
will probably be too optimistic to attempt to design the test systems to be
applicable to all the potentially interesting groups of organic compounds,
since this would lead to inappropriately complicated procedures. The test
system should be able to accommodate the most frequently occurring multi-
ple compound contaminations (e.g. contaminations with BTEX and heavier
oil components), whereas soil contaminated with combinations of organic
compounds which occur less frequently, e.g. chlorinated solvents and gaso-
line components, could, if necessary, be subjected to two (different) parallel
test procedures. The feasibility of testing at a higher L/S ratio than 2 I/kg,
e.g. 5 or 10 I/kg, could also be examined. All other things equal, this would
increase the volume of eluate produced and possibly reduce the problems
involved in the separation of the eluate from the solid phase. Among the
disadvantages of using higher L/S values would be the fact that the test con-
ditions would move further away from simulating the L/S ratio correspond-
ing to the pore volume of the soil, which in many cases is of primary interest
to the investigator. Another disadvantage is that the concentration of the
organic compounds in the eluate in general will be lower than it would be at
L/S = 2 I/kg, thus possibly requiring a lower analytical detection level any-
way. A deviation from the currently chosen L/S ratio would also require a
re-evaluation of preconditions and assumptions upon which that choice has
been based. Another alternative would be to apply the same L/S (= 2 I/kg)
but use larger test bottles. The handling of larger volumes of eluate may,
however, as already mentioned be both troublesome and time consuming.

The mode and degree of agitation may possibly have a significant influence
on the performance and results of a batch leaching test because they have a
physical impact on the soil particles. Agglomerates and surfaces may be

destroyed in such a way that the sorption capacity of the soil changes. If the
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physical influence on the soil e.g. results in an increased availability of solid
organic material, the test may underestimate the desorption of organic con-
taminants. In contrast, the release of colloids may result in an overestimation
of sorbed contaminants. The latter has been shown experimentally, where
particles in the 0,45 to 10 um range were observed in the eluate after the
agitation, and substantial amounts of PAH were shown to be associated with
those particles. Eluate from corresponding column leaching tests, which may
be assumed to simulate field conditions better than batch leaching tests, did
not contain significant amounts of particles.

The previously discussed differences in the contact times needed to achieve
equilibrium-like conditions for different types of organic compounds should
be further examined and evaluated for specific test systems and materials. A
possible test straetegy that would enable the kinetics of the leaching process
in question to be taken into account, would be to run a number of identical
batch leaching tests in parallel and analyse the eluates at various time inter-
vals. The first two batch tests could be terminated e.g. after 1 and 3 hours,
respectively, and if no significant differences between the concentrations of
the organic contaminants are observed, the testing stops here. If a significant
difference is observed, additional batch leaching tests are continued and
eluates are analysed e.g. after 24 hours and 5 days, respectively. In this case,
the results could be fed into a model that is able to account for the field con-
ditions, particularly with respect to contact time and equilibrium conditions.

The temperature has no significant influence on sorption and desorption
processes, but it does, of course, influence the volatility and biodegradability
of certain compounds. In general, it is recommended to perform leaching
tests for organic contaminants at room temperature, provided the volatility
and biodegradability of the organic compounds in question is under control.
Minimising the oxygen concentration in the test system may reduce the bio-
degradation.

It is reasonable to assume that test procedures for examining the leaching of
organic compounds from granular, mineral waste products to a large extent
may be based upon the same principles and considerations as test procedures
for examining the leaching of organic compounds from soil. However, some
specific measures will in many cases be necessary for waste products as
regards pre-treatment of the samples to be tested (e.g. drying and crushing),
and the potential reactivity of some waste materials with water as well as the
changes in pH and redox conditions of the eluate these reactions may cause
must be taken into consideration. An evaluation should be made of the re-
sults obtained when dissolved organic carbon (DOC), as is often the case, is
determined from analysis of eluates from leaching tests for examination of
the leaching of inorganic components from waste products.

The study described in this report has provided a foundation which allows
the presentation of a first draft proposal for a test procedure for the examina-
tion of the leaching of certain organic compounds from soil. A humber of
factors and issues which are essential to the development of leaching tests
for soil contaminated with organic compounds have been identified, dis-
cussed and in some cases subjected to experimental investigations. A classi-
fication of the most important organic contaminants has been established and
may used to focus further developments. It is, however, quite clear that the
precise knowledge on the organic compounds, particularly as regards prop-
erties and factors which are critical in relation to the development of a more
comprehensive test protocol for leaching procedures for organic compounds,
is incomplete and insufficient. This means that even though some specific
information was produced in this study from experimental work on selected



soil types and selected organic compounds or groups of compounds, it will
be necessary to further clarify and examine (experimentally) a number of
important issues, before a more comprehensive protocol for testing of the
leaching of organic compounds from soil and waste products in Denmark
can be elaborated.

A preliminary draft protocol describing a single batch leaching test for the
examination of the leaching of non-volatile organic compounds such as oil
products (not gasoline) and PAH’s at L/S = 2 I/kg is presented presented. To
simulate natural soil water and facilitate the separation of the eluate from the
soil phase, the proposed leaching agent is 0.001 M CacCl, solution in demin-
eralised water. Centrifugation rather than filtration is recommended for the
separation of the eluate from the soil. In some cases and with great caution,
the results of the leaching test may be used to estimate the composition of
the pore water in the soil just below a layer of contaminated soil that is being
percolated by infiltrating rain. An example of such an estimation is pre-
sented.
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1 Introduktion

1.1 Baggrund

Som et led i det omfattende jordlovsarbejde er der udsendt et forslag til be-
kendtgerelse om genanvendelse af restprodukter og jord til bygge- og an-
leegsarbejder. Princippet for reguleringen/kravveerdierne er som noget nyt
baseret pa en regulering af jorden og restprodukternes udvaskelige stof-
mangde bestemt under naermere specificerede omstendigheder. Under ar-
bejdet med koncepter, metodik og tests til klassificering af stofudvaskningen
fra jord og restprodukter (Hjelmar et al. 1998) blev det klart, at det faglige
grundlag for vurdering af jord generelt samt flere typer af mineralske rest-
produkter er utilstreekkeligt. Far eller parallelt med, at retningslinierne ef-
fektueres, er det derfor nadvendigt, at der gennemfares undersggelser, som
tilvejebringer det forngdne grundlag, og som om ngdvendigt kan benyttes til
justering af metoder og kriterier.

Savel for restprodukter som for jord geelder det, at testning for udvaskning af
organiske forureningskomponenter ikke er velundersagt, og eftersom de
organiske forureningsstoffer udger en meget omfattende og udbredt gruppe
af stoffer med forskellige egenskaber, er det saledes af stor betydning, at der
igangsattes udvikling af tests, der kan anvendes i forbindelse med undersg-
gelser af de organiske forureningsstoffer. Pa grund af de organiske stoffers
forskellige egenskaber, f.eks. med hensyn til nedbrydelighed og flygtighed,
er det vanskeligt og tidskraevende at udvikle selv enkle udvaskningstests til
organiske stoffer. Det er saledes af stor betydning at udvikle testmetoder til
organiske stoffer og at relatere erfaringerne herfra til de koncepter og test-
metoder, der er udviklet for uorganiske stoffer. Muligvis vil nogle af de mest
vandoplgselige organiske stoffer med lav flygtighed kunne testes i systemer,
der minder om dem, som anvendes til testning for uorganiske stoffer, hvilket
i starst muligt omfang bar tilstraebes. | forskningssammenhange har der
gennem en arraekke veret fokus pa sorption og desorption af organiske stof-
fer i jord og akvifermaterialer. Denne viden udger et vigtigt udgangspunkt
for forstaelsen for de konkrete testrelaterede problemstillinger.

Pa denne baggrund har Miljgstyrelsen med midler fra Miljgstyrelsens Tek-
nologiudviklingsprogram igangsat projektet "Udvaskning af organiske stof-
fer fra jord og restprodukter: Metodeudvikling”. Projektet er udfert i 1998 og
99 af DHI i samarbejde med Peter Kjeldsen, Institut for Miljgteknologi,
DTU.

1.2  Organiske stoffer i jord og restprodukter

Jord fra forurenede grunde kan veere blevet forurenet pa grund af spild, utat-
heder i tanke eller rarfgringer samt deponering af kemikalieaffald pa grun-
dene. | flere tilfeelde sker kontamineringen i form af ikke-vandblandbare
organiske vaesker, ogsa kaldet NAPL (benzin, olie, oplgsningsmidler) efter
den engelske forkortelse af Non Aqueous Phase Liquid. En forurenet jord
kan saledes i nogle tilfelde besta af fire faser (fast fase i form af jordpartik-
ler, vand, luft og NAPL i form af sma klumper tilbageholdt af jorden). I den-
ne situation vil udvaskningen vere styret af oplgsningen af organiske stoffer
fra den frie NAPL-fase. | flere tilflde har forureningen ikke hidrgrt fra ned-
sivning af NAPL, eller den frie NAPL-fase er forsvundet - i disse tilfeelde
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bestar jorden kun af tre faser. Her vil udvaskningen af organiske stoffer vee-
ret styret af desorption fra de faste jordpartikler.

Vurdering af udvaskningen af organiske stoffer fra jord kan blive aktuel
under flere scenarier, nemlig in-situ, samt som opgravet og behandlet. Op-
rensning af forurenede grunde sker enten ved opgravning af jorden med ef-
terfglgende behandling eller ved in-situ-teknikker. VVed de fleste oprens-
ningsprojekter vil man normalt ikke fjerne forureningen til baggrundsniveau
alle steder - der vil i mange tilfeelde kunne accepteres en vis mangde rest-
forurening, som efterlades pa lokaliteten. Udvaskningstests kunne veere me-
toden til at fastlegge acceptable restforureningsniveauer, idet en total analy-
se af jorden siger meget lidt om udvaskningspotentialet fra jorden. Ved op-
gravningsprojekter vil man sta med forurenet jord (evt. opdelt i forskellige
forureningsklasser), som gnskes behandlet - i mange tilfeelde biologisk. Her
vil udvaskningstests kunne benyttes til at vurdere forureningspotentialet,
som baggrund for at veelge behandlingsform/-pris. Resultatet af en sadan test
kunne veere, at jorden kunne deponeres direkte, eller at den skulle behandles
farst. Endelig kunne udvaskningstests benyttes efter en behandling til doku-
mentation af gnsket behandlingsgrad, idet totalanalyser heller ikke i dette
tilfeelde siger meget om udvaskningspotentialet.

Andre mineralske restprodukter som f.eks. slagge og flyveakse fra affalds-
forbreending kan ogsa indeholde forskellige organiske stoffer. Der er meget
lille erfaring med udvaskningen af organiske stoffer fra sadanne restproduk-
ter, men mange af de processer og faktorer, der styrer udvaskningen af orga-
niske stoffer fra jord, vil ogsa veare geldende for restprodukter. En veesentlig
forskel er, at de potentielle forureningsstoffer i starre grad findes i selve
restproduktet, mens de i jord primeert er tilknyttet overfladerne af jordpar-
tikler eller de frie faser mellem partiklerne. Endvidere vil mange typer af
restprodukter i den deponerede form besta af "partikler” eller aggregater af
veesentlig starre dimensioner, end hvad der normalt findes i jord. Dette kan
blandt andet stille krav til den skala, hvormed en udvaskningstest skal gen-
nemfores.

1.3  Formal

Projektet har til formal at vurdere de tekniske muligheder for at anvende
udvaskningstests til karakterisering og klassificering af udvaskningen af
organiske stoffer fra forurenet jord og restprodukter. Projektet fokuserer
specielt pa forurenet jord, men i det omfang, der eksisterer viden om ud-
vaskningen af organiske komponenter fra mineralske restprodukter, er dette
medtaget i rapporten. Med udgangspunkt i Miljgstyrelsens forslag til be-
kendtgerelse om genanvendelse af restprodukter og jord til bygge- og an-
leegsarbejder og i forleengelse af arbejdet med de uorganiske stoffer har pro-
jektet desuden til formal at identificere de grupper af organiske stoffer, som
ber kunne handteres i et testsystem. Endelig skal der gennem videnindsam-
ling, laboratorieforsgg og eksperimentelle afprgvninger sa vidt muligt stilles
forslag til en metode og udarbejdes en testprotokol for denne.

1.4 Rapportens opbygning

Rapporten indledes med tre kapitler som prasenterer ”state-of-the-art” for de
processer, som styrer udvaskningen af organiske stoffer. | kapitel 2 praesen-
teres opleselighedsstyret udvaskning, som er geeldende i tilfeelde af, at jorden
indeholder fri fase. | kapitel 3 praesenteres de sidste ti ars intensive forskning
inden for desorptionsstyret udvaskning, som er gaeldende i de fleste tilfeelde
(jord uden fri fase). | kapitel 4 beskrives kort den nuveerende viden om



transport af organiske stoffer med kolloider og kolloiders betydning for tests
af stofudvaskning. Kapitel 5 indeholder de seneste ars erfaringer med udvik-
ling af udvaskningstestmetodikker med sarlig fokus pa organiske stoffer og
kritiske faktorer for udvikling af en testmetodik til organiske stoffer. | kapi-
tel 6 er der med udgangspunkt i de stoffer, som der findes kriterievaerdier for
i jord og grundvand, foretaget forenklede fasefordelingberegninger af stof-
fernes fordeling i kombinerede luft-/vand-/jordsystemer. Pa baggrund heraf
er der foretaget en klassificering af stofferne i tre grupper med forskellige
karakteristika i relation til behovet for at udvikle en testmetodik for de en-
kelte grupper. Kapitel 7 beskriver de gennemfarte eksperimentelle undersg-
gelser. Resultaterne prasenteres og diskuteres. Endelig indholder kapitel 8
en samlet evaluering af erfaringerne fra sammenstilling af litteraturen og de
eksperimentelle undersggelser. Kapitlet afsluttes med anbefalinger vedrg-
rende testmetodik, og der opstilles forhold, som behgver narmere undersg-
gelse. | kapitel 9 er der opstillet et indledende forslag til en testprocedure, og
der er givet et eksempel pa anvendelse af testresultater til estimering af
sammensetningen af porevandet i den nederste del af et lag jord, der er for-
urenet med organiske stoffer. | kapitel 10 er der foretaget en opsummering af
de indsamlede erfaringer, og der preesenteret en reekke anbefalinger
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2 Oplgselighedsstyret udvaskning fra
frie faser

2.1 Konceptuel model

I et system med fri fase vil den frie fase altid kontrollere koncentrationen af
organiske stoffer i vandfasen og derved ogsa koncentrationen af stof sorberet
til jorden samt i en eventuel luftfase. Nar der er blevet udvasket sa meget
stof, at der ikke laengere er fri fase tilbage i jorden, er koncentrationen af stof
i vandfasen derefter kontrolleret af ligeveegt (sorption/desorption) med jor-
den. Hvis den frie fase indeholder flere stoffer, vil sammensetningen af stof-
ferne i den frie fase andres i lgbet af udvaskningsforlgbet, da stofferne med
den hgjeste oplgselighed i vand udvaskes hurtigst. Nar ssmmensztningen af
den frie fase derfor &ndres, vil koncentrationen i vandfasen andres, hvilket
medfgrer, at koncentrationen pa jorden og i luften ligeledes @ndres.

2.2 Styrende mekanismer

2.2.1 Oplgselighed af enkeltstoffer

Koncentrationen af et stof i vand, som er i ligeveegt med en fri fase, bestaen-
de udelukkende af dette ene stof, svarer til oplgseligheden af stoffet. Oplg-
seligheden af et stof afhaenger af temperatur og vandets indhold af andre
stoffer, som eksempelvis salte (Miljgstyrelsen 1996). Tabel 2.1 indeholder
eksempler pa oplgseligheden af udvalgte organiske stoffer. Det fremgar ty-
deligt af tabel 2.1, at oplgseligheden varierer meget mellem forskellige stof-
fer.

Tabel 2.1
Oplgseligheden i vand ved 20-25°C af udvalgte stoffer (Miljastyrelsen
1996).

Stof Oplgselighed (mg/l)
Phenol 84.000

Benzen 1760

0-Xylen 180

Naphthalen 31
Phenanthren 1,2
Pyren 0,14
Benz(a)pyren 0,0038

2.2.2 Oplgselighed af stofblandinger

Det er sjeeldent, at en forurening kun bestar af ét stof. Nar der er flere stoffer
i den frie fase, beregnes ligevagtskoncentrationen ud fra Rauolt's lov (f.eks.
Miljgstyrelsen 1996):

C. =x [5 (2.1)

hvor



C; er ligeveegtskoncentrationen af stof i vand
x; er molfraktionen af stof i den frie fase

Si er oplgseligheden af stof i vand.
Molfraktionen er defineret i ligning 2.6.

Oplgseligheden, S;, der benyttes i Raoult's lov, er den normale oplgselighed
for de stoffer, der er vaesker ved den aktuelle temperatur. For stoffer, der er
faste ved den aktuelle temperatur, men som normalt er en vaeske ved blan-

ding med andre vesker, benyttes den sakaldte underafkalede oplgselighed,

der beregnes som (f.eks. Miljastyrelsen 1996):

LAS -
S,.=S. ex -1 2.2
v,i fli p%ﬁ%‘% % ( )
hvor

Sv.i er den beregnede oplgselighed for stof i

Sti er oplaseligheden af det faste stof i i vand

AS er fusionsentropien

R er gaskonstanten

Tm,i er smeltepunktet for stof i (K)

T er den aktuelle temperatur (K).

Forholdet mellem AS og R kan, hvis det ikke kendes, seettes til 6,8.

| tabel 2.2 er der angivet eksempler pa faststofoplgseligheder og de dertil
svarende underafkglede oplaseligheder. Det fremgar af tabellen, at der er
stor forskel pa de to typer af oplgselighed (op til en faktor 40 for
benz(a)pyren).

Tabel 2.2
Eksempler pa udregning af den underafkelede oplgselighed. Faststofoplagse-
ligheder og smeltepunkter er fra Miljgstyrelsen (1996).

Stof Faststof- Smeltepunkt  Underafkalet
oplaselighed oplaselighed ved
(mg/l) (°C) 20°C (mg/l)

Naphthalen 31 81 128

Phenanthren 1,2 98 7,3

Pyren 0,14 156 3,3

Benz(a)pyren 0,004 178 0,16

Rauolt's lov udtrykt ved ligning 2.1 geelder for blandinger af stoffer af ens-
artet karakter. Den simple udgave af Raoult's lov geelder bl.a. for blandinger
af klorerede oplgsningsmidler (Broholm og Feenstra 1995) og blanding af
octan og methylcyclohexan (Burris og MaclIntyre 1985), hvorimod eksem-
pelvis oplgselighederne i blandinger af octan og naphthalen, methylnaph-
thalener eller dimethylnaphthalener ikke kan beregnes eksakt ud fra dette
udtryk (Burris og Maclintyre 1985). Disse afvigelser er imidlertid i de fleste
tilfeelde mindre end en faktor 2.

Hvis der er interaktioner mellem stofferne, a&ndres Rauolt's lov til:
Ci =Y D(i |:Si (2.3)

hvor y; er aktivitetskoefficienten for stof i.
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Aktivitetskoefficienterne kan estimeres ved hjalp af f.eks. UNIFAC, der er
en forkortelse for Universal Quasi Chemical Functional Group Activity Co-
efficients Method. UNIFAC er en semi-empirisk model baseret pa et princip
om forskellige kemiske gruppers bidrag til aktivitetskoefficienter i relation
til deres struktur. Fordelen ved metoden er, at aktivitetskoefficienterne kan
estimeres for et hvilket som helst kemisk stof, hvis blot stoffet bestar af
nogle grupper, som UNIFAC kender konstanterne for. UNIFAC- metoden
blev introduceret af Fredenslund (Fredenslund et al. 1977) og er siden blevet
udvidet og forbedret (Skjold-Jargensen et al. 1979; Gmehling et al. 1981). |
dag findes UNIFAC som et PC-program.

2.3 Beregning af udvaskningen fra en fri fase

Til illustration af det dynamiske i udvaskningen beregnes udvaskningsforlg-
bet fra 12,2 ml fri fase, der bestar af benzen (8,2 vol-%), phenol (82,0 vol-
%), naphthalen (8,2 vol-%) og phenanthren (1,6 vol-%). Deres oplgselighe-
der er henholdsvis 1760, 84000, 31 og 1,2 mg/l (Miljgstyrelsen 1996). Be-
regningen foregar trinvist. Det farste grundvand, der kommer i ligevaegt med
den frie fase, indeholder de ved hjelp af Raoult's lov beregnede ligevaegtskon-
centrationer. Da koncentrationen af phenol er starst, fjernes der mere phenol,
end der fjernes af de avrige stoffer fra den frie fase. Dette medfarer, at mol-
fraktionen i den frie fase a&ndres med tiden. Dette problem kan matematisk ikke
Ioses eksakt, men det er relativt enkelt at beregne koncentrationssendringerne
numerisk i et regneark. Det ngdvendige ligningssystem er fglgende:

vi(n):vi(n-l)-w 4
M i(n)=V—;\f|r\2/P i (25)
_ Mi(n)
Xin)= > M:(n) =0
Cui (n): Xi(n) Si 2.7)

hvor

Vi(n) er volumenet af stof i til beregningstrin n

Ci(n) er veeskekoncentrationen af stof i til beregningstrin n
V, er volumenet af vand i ligevaegt med den frie fase
M;(n) er antallet af mol af stof i til beregningstrin n

xi(n) er molfraktionen af stof i til beregningstrin n

pi er massefylden af stof i

MW; er molveegten af stof i

Si er oplgseligheden af stof i.

I ligning 2.4 beregnes de nye volumener af stoffer i den frie fase ud fra infor-
mationer om de gamle volumener og ligeveegtskoncentrationer. Ud fra de nye
volumener omregnes derneest antallet af mol (ligning 2.5). Herefter beregnes de
nye molfraktioner (ligning 2.6) og de nye ligevagtskoncentrationer (ligning
2.7). Til beregningstrin 1 benyttes begyndelsesvolumenet af de enkelte stoffer



0g begyndelsesligevaegtskoncentrationerne, som er beregnet ved hjalp af
Raoult's lov.

Volumnet af vand i ligeveegt med den frie fase, V,, er en beregningsstarrelse,
hvis starrelse i forhold til volumnet af den frie fase bestemmer, hvor hurtigt
beregningerne forlgber, og hvor precise de er. Hvis V, er lille, bliver beregnin-
gerne mere pracise, men til gengeeld kraever det flere beregningstrin. V, svarer
til en bestemt tid, som afhaenger af grundvandshastigheden og fordelingen af
den frie fase i forhold til stramningsretningen.

Figur 2.1 viser resultatet af beregningen for en blanding pa i alt 12,2 ml fri
fase, der bestar af benzen (8,2 vol-%), phenol (82,0 vol-%), naphthalen (8,2
vol-%) og phenanthren (1,6 vol-%). Figuren viser tydeligt det dynamiske
oplgsningsforlab, der er fra en Kilde af fri fase, som indeholder flere stoffer.
Phenol, som har den hgjeste oplgselighed, oplases hurtigst fra kilden, hvor-
efter benzen, der er stoffet med den nasthgjeste oplaselighed, fjernes naest
hurtigst fra kilden. Koncentrationen af phenanthren, der har den laveste op-
lzselighed blandt stofferne i dette eksempel, stiger i lgbet af hele forlgbet og
falder farst, nar hele kilden af fri fase er oplast.
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Beregnet udvaskningsforsgg for 12,2 ml fri fase bestaende af benzen (8,2 vol-%), phenol (82,0 vol-%), naphthalen
(8,2 vol-%) og phenanthren (1,6 vol-%).

2.4 Kinetik

2.4.1 Batchforsag

Det er centralt at kende den tidsperiode, der er ngdvendig, fer der opnas
ligevaegt i et batchudvaskningsforsag. | litteraturen findes der afrapporteret
to detaljerede undersggelser, hvor koncentrationen i veeskefasen er malt som
funktion af tiden. Et af forsegene omhandlede oplgseligheden af BTEX fra
benzin i vand med methanol eller MTBE og blev udfart i en 60 ml glasflaske
med ca. 55 ml vand og ca. 5 ml benzin. Flaskerne blev omrystet ved 10°C i
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forskellige tidsrum fra 30 min. til 50 timer. Forsgget viste, at 1 time nasten
var tilstreekkelig til at opna konstant koncentration i vaeskefasen, men kon-
takttiden blev valgt til 4 timer (Poulsen et al. 1991). Burris og MacIntyre
(1985) undersggte koncentrationen i vand som funktion af tiden i et system
med en blanding af 1-methylnaphthalen og methylcyclohexan. Forsgget blev
udfert i en 500 ml glasflaske med 400 ml vand og 0,5-3 ml organisk fase.
Flasken stod pa en magnetomrarer, der blev indstillet, sdledes at overfladen
mellem vandet og den organiske fase ikke blev veesentligt forstyrret. Lige-
vaegt blev opnaet i lgbet af 24 timer, og mere end 90% af ligevaegtskoncen-
trationerne blev opnaet pa 12 timer. En kontakttid pa 12-24 timer benyttes
ofte i oplgselighedsforsag med en eller anden form for omrering (Eganhouse
og Calder 1976; Leinonen og Mackay 1973). | et forsgg uden omrgring til
bestemmelse af oplgseligheden af trichlorethylen blev ligeveaegt opnaet pa
mellem 5 og 19 dage i forsgg med 3 ml trichlorethylen og 14 ml vand (Bro-
holm og Feenstra 1995).

Ovenstaende kontakttider er anvendt til at opna ligevagt i systemer uden
jord eller andet faststof. Tilstedevarelsen af jord medfarer ikke ngdvendig-
vis leengere kontakttider, hvis jorden omrares sa kraftigt, at den holdes i sus-
pension. Indgar der derimod starre klumper jord eller aggregater, som kan
indeholde fri fase, vil dette forgge tiden til ligeveegt, da sorptionsligeveegt til
jorden ogsa skal indtraede.

2.4.2 Kolonneforsgg/naturlige systemer

I naturlige systemer er der sjaldent ligeveegt. At der ikke er ligevaegt skyldes
formentlig, at opholdstiden for vandet ikke er tilstraekkelig lang til, at en
proces lgber til ende. Dette skyldes enten hurtige stramningshastigheder,
eller at fordelingen af de frie faser medfarer en ringe kontakt mellem vand
og den frie organiske fase. Den matematiske beskrivelse af oplgsningskine-
tik er gennemgaet i Miljgstyrelsen (1996) og vil derfor ikke blive gennemga-
et her. | grundvandet er det sandsynligt, at der er ligevaegt ved grundvands-
hastigheder pa mindre end 1 m/dag med zoner med frie faser, der har en
udbredelse pa mere end nogle fa centimeter i stremningsretningen (Pankow
og Cherry 1996).

2.5 Forudsigelser

Selve det dynamiske udvaskningsforlgb ved tilstedeveaerelse af en fri fase kan
let forudsiges ud fra en kendt sammensatning af den frie fase. Ligeledes kan
det, hvis koncentrationen i jorden kendes, pa basis af fasefordelingsbereg-
ninger forudsiges, om der er fri fase i praven, og hvilken ligeveegtskoncen-
tration der vil forekomme i vandet. Det er imidlertid umuligt at forudsige
vaskekoncentrationen nedstrgms en forurening, fordi det ikke er alt vandet,
der kommer i kontakt med den frie fase, og der er ikke ngdvendigvis lige-
vaegt. Fasefordelingsberegninger forudsatter et kendskab til egenskaberne af
de organiske stoffer og jorden, og det er ikke altid let at fremskaffe sadanne
oplysninger. Indholdet af naturligt organisk stof betyder meget for andelen af
det stof, der sorberer til jorden. Dette kan medfare, at en jordpreve ud fra
kendskab til totalt indhold af forureningsstoffer vurderes ukorrekt med hen-
syn til tilstedevaerelsen af fri fase. Fasefordelingsberegninger og udvask-
ningsforlgb er komplicerede at udfgre for blandingsforureninger som diesel
og tjeere, fordi alle stofferne i blandingen ikke kendes.



2.6 Forhold af betydning for oplgselighed/udvaskning

Oplgseligheden af et stof afhaenger af temperatur og vandets sammenseet-
ning. Det sidste har dog kun betydning i saltvand.

I stofblandinger kan ligeveaegtskoncentrationen i vand forudsiges ved at bruge
Raoult's lov. Den simple udgave geelder for ideelle stofblandinger, men hvis
den benyttes ved komplekse blandinger, vil fejlen ofte vaere mindre end en
faktor 2.

Udvaskningen fra en kilde med blandingsforureninger kan let beregnes.
Stoffet med den hgjeste oplaselighed udvaskes hurtigst, hvorimod koncen-
trationen af stoffet med den mindste oplaselighed vil stige i restfasen, indtil
det hele er oplgst.

Batchforseg med forskellige typer af omrgring har vist, at det typisk tager
mindre end 24 timer at opna ligevaegt i systemer, hvor der ikke er jord eller
andet faststof til stede.

Ved udvaskningsforsgg med jord med fri fase vil koncentrationen i vaesken
vaere konstant, sa leenge der er fri fase til stede. Koncentrationen i veesken vil
svare til oplgseligheden. Dette vil som regel ikke veere geldende for desorp-
tionsstyret udvaskning.

Bade batch- og kolonneudvaskningstests kan benyttes i situationer med fri
fase. Det mest realistiske udvaskningsforsgg opnas med kolonneforsag,
hvorimod et batchforsgg vil give information om den maksimale udvaskelige
mangde/koncentration. Hvis der skal opnas ligevaegt i et batchudvasknings-
forseg med fri fase, kreeves der formentlig en kontakttid pa mindst 24 timer.
Denne tid er dog sver at fastsatte preecist, da den afhanger af meengden af
fri fase i forhold til vandmangden i udvaskningsforsgget og af agitationen.

Man kan eksperimentelt undersgge, om en jordprgve indeholder fri fase af et
organisk stof, ved til en vandig suspension af prgven at tilsatte et farvestof,
Sudan IV. Hvis der er en fri fase, vil farvestoffet fordele sig i og synliggere
denne. En indirekte metode er at vurdere koncentration i vandfasen og sam-
menligne denne med oplaseligheden af stoffet eller stofferne.
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3 Desorptionsstyret udvaskning

Dette afsnit vil beskrive de mekanismer og faktorer, der styrer desorptionen
af organiske stoffer fra jord. | teksten vil der blive benyttet forskellige ord og
begreber, som kort skal defineres her. Ordet sorption er en samlet betegnelse
for flere fysisk-kemisk set forskellige processer, nemlig absorption (binding

i en anden fase) og adsorption (binding til overflader). Hvis de organiske
stoffer kan ioniseres, dvs. blive negativt eller positivt ladet (som organiske
syrer og baser), kan denne overfladebinding helt eller delvist besta af en
ionbytning. Bindingen af de organiske stoffer kan veere mere eller mindre
reversibel, dvs. at sorptionsprocessen kan ga "baglens”, hvorved stoffet
overfores fra jordpartiklerne til porevandet. Dette kaldes desorption. | den
kemiske litteratur samt ogsa i noget af sorptionslitteraturen benyttes ordet
sorbent om det materiale, der kan binde forureningsstoffet (i samme littera-
tur kaldet sorbatet). Her benyttes ordet jord for det sorberende materiale.
Begrebet daekker topjorde, akvifermaterialer, m.m. Frasen det organiske stof
benyttes for det organiske forureningsstof, som sorberer/desorberer. Jordenes
vaesentligste fraktion for sorption af organiske stoffer benavnes her det na-
turlige organiske stof. Dette svarer til en anden ofte benyttet term, det faste
organiske stof. Denne fraktion kan i nogle tilfeelde omfatte menneskeskabt
organisk stof i form af rester af ikke vandblandbare organiske vaesker
(NAPL). I gennemgangen vil der ogsa blive benyttet termer som partikler og
aggregater. | mange tilfeelde udgares mange af en jords korn af aggregater af
grundpartikler, som er sammenkittet af oxider og andre stoffer.

3.1 Den traditionelle beskrivelse og dens forudseetninger

I en lang arraekke har man anvendt en forenklet beskrivelse af organiske
stoffers binding i jord. Beskrivelsen gjorde det muligt ud fra fa parametre at
kvantificere sorptionen. Den traditionelle beskrivelse er indgaende beskrevet
i (Kjeldsen,1996) og skal kort resumeres her.

Den traditionelle beskrivelse baserer sig pa en reekke forenklede forudseet-
ninger:

» Sorptionen for et aktuelt organisk forureningsstof kan beskrives ved en
lineeer sorptionsisoterm, hvilket betyder, at der altid er et fast forhold
mellem stofkoncentrationen i vaeskefasen, Cy, 0g koncentrationen i den
faste fase, C,. Forholdet, som kaldes fordelingskoefficienten, K4 (opgivet
i I/kg), er saledes uafhangigt af koncentrationsniveauet for det organiske
stof.

» Sorptionen sker alene til jordens indhold af naturligt organisk stof, dvs.
at sorption til jordens indhold af mineralske bestanddele (ler og diverse
metaloxider/hydroxider) kan negligeres. Typen af naturligt organisk stof
betragtes ogsa som underordnet.

* Fordelingskoefficienten er proportional med jordens indhold af organisk
kulstof, f, og fordelingskoefficienten, K., mellem organisk kulstof og

vand: K, = f . [K,..

* Der er fuld reversibilitet. Det vil sige, at sorptionsprocessen, hvor stof
optages fra vandfasen til den faste fase, forlgber fuldsteendigt som
desorptionsprocessen, hvor stof frigives fra den faste fase til vandfasen.



Dette betyder, at man beskriver begge processer med den samme forde-
lingskoefficient, Kg.

» Momentan indstilling af sorptionsligeveegt. Dette betyder, at den stof-
overforsel, der skal ske fra vandfasen og over i den faste fase (eller om-
vendt) for at opna ligevaegt (beskrevet ved fordelingskoefficienten, Ky),
sker gjeblikkeligt. Dette skal i praktisk henseende tolkes, saledes at stof-
overfarelseshastigheden er sa hgj, at den ingen begraensende virkning
har for procesbeskrivelsen under enhver praktisk situation.

* Negligibel indflydelse fra andre oplgste eller kolloide stoffers tilstede-
verelse. Dette betyder bl.a., at der kan ses bort fra konkurrenceeffekter,
hvis flere organiske stoffer er til stede pa samme tid.

Hvis man, udover de ovennavnte forudseetninger, forudsatter, at det jord-
volumen, som betragtes, kan forudsattes homogent med hensyn til rumveegt
(pv), poresitet, (€), vandindhold, (gy) og indhold af organisk kulstof (f..), kan
sorptions-/desorptionsprocessen beskrives ved retardationsfaktoren, R:

R=1+20 K,
&

w

For et homogent jordlag med tykkelsen, L, som er styret af de forenklede
forhold beskrevet ovenfor, vil man opna et udvaskningsforlgb som vist pa
figur 3.1. Man ville saledes opna en konstant koncentration, C,, i udlgbet fra
jordlaget. Koncentrationen ville holde sig konstant, indtil det organiske stof
er blevet udvasket fra hele jordlaget. Tiden, der ville ga til koncentrationen,
ville falde til nul, T, er:

hvor N er nedsivningen gennem jordlaget (f.eks. i mm/ar).

Da R er uafhangig af tid og koncentration (under de benyttede forudsetnin-
ger), vil R kunne bestemmes ud fra en K4-maling, eventuelt via et simpelt
batchudvaskningsforsgg, hvor et sammenhgrende seet af vaeske- og faststof-
koncentrationer bestemmes, hvorfra Ky beregnes.

Koncentration

A

Cov ———e——— -

i
N
w

—

®

Tid

Figur 3.1
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Ideelt udvaskningsforlgb fra homogent jordlag, forudsat at den traditionelle
sorptionsheskrivelse er gaeldende er angivet ved den stiplede linie, mens den
fuldt optrukne kurve illustrerer en mere realistisk udvaskning.



3.2 Begransninger i den traditionelle beskrivelse for desorp-
tionsstyret udvaskning

Iseer inden for de seneste fem ar har en meget omfattende forskningsindsats
vist, at der er flere ting, som ger en udvaskningsbeskrivelse baseret pa den
traditionelle beskrivelse meget tvivisom. Et yderligere komplicerende aspekt
er, at der stadig gives enkelte eksempler pa, at den traditionelle beskrivelse
godt kan benyttes, og samtidig flere eksempler pa det modsatte.

Der er flere af forudsaetningerne i den traditionelle beskrivelse, som der har
veeret fokuseret pa. Disse observationer vil kort blive opridset i det falgende:

3.2.1 Isotermtype

Som alternativ til den linezre isoterm benyttes oftest enten Freundlich-
isotermen eller Langmuir-isotermen i de tilfeelde, hvor der opnas "krumme”
sammenhange mellem koncentrationen pa den faste fase og vaeskekoncen-
trationen (se Bilag A). Pa figur 3.2 ses der et eksempel, hvor der blev benyt-
tet en Freundlich-isoterm for at beskrive sorptionssammenhangen. Der er
dog ogsa flere nyere eksempler, hvor en linear beskrivelse er benyttet med
succes.

105 T
. Delta jord e %8
. . TCB ¥ ..‘-,::,(:c':
] n e
14 Il/! ° ° .. °
S 1 Un=084 W e A%e e
gz E \/ PY .e{ [ TTCE
\t: ] ./. [ J [ ]
O <—1/n=0,93
0,13
: :
® [ J
1 [ J
0;01 | T T TTTTI [ T T T T [ T T TTTI
10 100 1000 10000
Cw (ng/l)
Figur 3.2

Sammenhang mellem koncentrationen i veeske og koncentrationen i den
faste fase modelleret ved hjeelp af Freundlich-isotern.

3.2.2 Fordeling til naturligt organisk stof
Sammenhangen:

Kd = foc I:Koc

hvor f.. er fraktionen af naturligt organisk kulstof i jorden (pa veegtbasis), og
K. er fordelingskoefficienten mellem det naturlige organiske kulstof i jor-
den og vand, har veeret benyttet i mange undersggelser. Der er eksempler pa,
at beskrivelse af ”sorptionskapaciteten” alene ved jordens indhold af orga-
nisk kulstof er utilstreekkelig. | stedet har det naturlige organiske stofs be-
standdele af andre grundstoffer end kulstof (f.eks. ilt og kveelstof) veeret
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benyttet — se figur 3.3, som viser, at fordelingskoefficienten til det organiske
stof vokser med stigende andel af kulstof. Det faktum, at fordelingskoeffici-
enten til det naturlige organiske stof K, ikke kan betragtes som en konstant
for alle jorde (for et specifikt organisk stof), er formentlig hovedarsagen til,
at estimationer af K, ved hjelp af empiriske korrelationssammenhange med
oktanol-vand-fordelingskoefficienten, Ko, (som er baseret pa et antal sorpti-
onsforsgg med forskellige jorde og organiske stoffer - se afsnit 7.4.2 i
(Kjeldsen 1996)), giver vidt forskellige resultater afhaengigt af, hvilken em-
pirisk sammenhang der benyttes. De seneste forsgg pa at inddrage flere for-
sggsresultater i udvikling af estimationssammenhange har ikke andret me-
get pa den store usikkerhed, som disse estimationsformler afstedkommer
(Sabljic et al. 1995, Gawlik et al. 1997, Muller 1997).

80 LI B TrrrrT T Trrr T Trrr T
F e Tetrachlorkulstof

m Benzen

Normaliseret fordelingskoefficient
(Kom)

1,2
(O + N)/C - veegtforhold

Figur 3.3
Fordelingskoefficienten til naturligt organisk stof, K., som funktion af
(O+N)/C-forholdet i jorden (Rutherford et al. 1992).

3.2.3 Indstilling af sorptionsligeveegt

Tabel 3.1 er en sammenstilling af forskellige forsgg lavet for at belyse, hvor
hurtigt sorptions- og desorptionsligeveegte indstiller sig. Tabellen viser, at
ligeveegtsindstillingstiden kan variere meget. Det er ogsa tydeligt, at en vee-
sentlig andel af sorptionen oftest sker ganske hurtigt, men at en signifikant
andel sorberer langsomt. Det kan faktisk veere yderst vanskeligt ved sadanne
forsgg at sikre sig, at ligeveegt er naet, idet analyseusikkerheder gar det me-
get vanskeligt at fastsla, om der sker @ndringer i den sorberede stofmangde i
den sidste del af forsgget.

3.2.4 Reversibilitet

Den traditionelle beskrivelse benyttes til bade at beskrive sorptionen af stof
fra veaesken til jorden og desorption af stof tilbage igen. Ved vurdering af
udvaskning af organiske stoffer fra jord er det primeert desorptionen, som
skal betragtes. Som navnt forudsattes det, at begge processer kan beskrives
med den samme Kgy-veerdi, dvs. at der er fuld reversibilitet. Denne forudsaet-
ning har via laboratorieforsgg veeret undersggt i en lang reekke tilfeelde. Der
er tilfeelde, hvor der er fundet fuld reversibilitet, men ogsa mange, hvor en



Tabel 3.1

Nylige eksempler pa observeret langsom sorption eller desorption i naturlige sorbenter (baseret pa
sammenfatning af Pignatello og Xing 1996).

Sorption
Kontakttid (degn) Kq*P(lang)/  Langsom Reference
K™ (kort) fraktion
Lang Kort
PCE i sandet akvifer materiale 10 1 3 0,67 Ball og Roberts 1991
TeCB i sandet akvifermateriale 100 1 10 0,90 Ball og Roberts 1991
Pyren i sgsediment 180 3 2 0,50 Heiger-Bernays et al.
1995
Phenanthren i sgsediment 180 3 2 0,50 Heiger-Bernays et al.
1995
Picloram i forskellige jorde 300 7 1,5-3,9 0,33-0,74 Laha og Luthy 1991
Lindan i finsand 167 4.2 4 0,74 Miller og Pedit 1992
Atrazin i jord 22 1 op til 0,3 MccCall og Agin 1985
Metolachlor i tarv 30 1 1,4 0,22-0,33 Xing og Pignatello
1995
Metolachlor i jord 30 1 1,6 0,31-0,37 Xing og Pignatello
1995
1,3-dichlorbenzen i tarv 30 1 1,3 0,14-0,39 Xing og Pignatello
1995
1,3-dichlorbenzen i jord 30 1 1,4 0,19-0,48 Xing og Pignatello
1995
Desorption
Udvaskning Tilovers- Reference
bleven
langsom
fraktion
PCB-forurenet flodsediment 7 dggn (kontinuert fjernelse) 0,17-0,45 Carroll et al. 1994
TCE-forurenet underjord 7 ét-degns udvaskninger svarende til 0,25-0,27 Pavlostathis, Jaglal
24.000 PV 1991
TCE, PCE, toluen, xylen- 14 udvaskninger pa 7 dagn 0,48-0,94 Ma og Selim 1994
forurenet jorde
Atrazin-forurenet jord 70 dagns udvaskning med 1 PV/dggn 0,56 Pignatello et al. 1993
Metolachlor-forurenet jord 70 dggns udvaskning med 1 PV/dggn 0,59 Pignatello et al. 1993
Naphthalen-forurenet jorde 3 dagns luftskylning 0,1-0,5 Connaughton et al.
1993
1,2-Dibromethan-forurenet jord 10 dggn i batch 0,96 Steinberg et al. 1987
Jord tilsat naphthalen (3-90 dggn 3 dagns skylning med luft 0,1-0,2 Connaughton et al.
for desorption) 1993
Jord tilsat simazin 35 dagn i felten 0,9 Scribner et al. 1992
Jord tilsat phenanthren (7-20 degn 10 udvaskninger over 178 dggn 0,62 Kan et al. 1994
fgr desorption)
Jord tilsat TCE (2,5, 5,5 og 15,5 Fem ét-dggns udvaskninger 0,1, 0,25, Pavlostathis og Jaglal
maneder fgr desorption) 0,45 1991
Jord tilsat atrazin (4, 12 og 24 Seks seks-dggns udvaskninger 0,35-0,55 McCall og Agin 1985

dagn fer desorption)

a: PV=porevolumener

vaesentlig del af stoffet ikke desorberede i samme grad eller med samme
hastighed. | de senere ar er ogsa desorption af almindelige neutrale stoffer

med beskeden hydrofobicitet (som TCE, benzen, toluen) blevet undersggt.

Figur 3.4 viser adsorptions- og desorptionsisotermer for naphthalen pa et
sandet overfladesediment med f,. pa 0,27% (Kan et al. 1994). Det ses af
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figuren, at adsorptionsisotermen er linezr, og at desorptionsisotermerne ad-
skiller sig radikalt fra adsorptionsisotermerne. Desorptionsisotermerne viser,
selv ved adskillige serielle udvaskninger, hvor udvaskningsvandet udskiftes
med nyt vand, at der resterer vaesentlige stofmangder i jorden. Der opnas
saledes nogle relativt lave udvaskningskoncentrationer, selvom jorden stadig
indeholder vaesentlige stofmangder. Det er vaesentligt at understrege, at det
ikke var feltforurenede jordpraver, som benyttedes i forsgget, men jordprg-
ver, hvor de organiske stoffer var tilsat jorden via indledende sorptionsfor-
s@g, hvor stofferne indledningsvist tilsattes til veesken. Den store forskel
mellem sorptionen og desorptionen skyldtes saledes ikke aldningsprocesser
(se afsnit 3.6.6). Lignende observationer er gjort i andre forseg (Miller og
Pedit 1992, Harmon og Roberts 1994). Graden af reversibilitet vurderes ikke
at have nogen vaesentlig indflydelse pa selve udfgrelsen af en udvaskning-
stest.
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1,8 7/
1,6
1.4 % Desorption N

1,2 3
1,0
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0,6 1
0,4
0,2 1

0,0:""I""I""I"''I""I""IIII L
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Koncentration i veeske (mg/ml)

Adsorption

Koncentration i jord (mg/g)

Figur 3.4
Sorptions- og desorptionsisotermer for naphthalen pa et sediment efter enten
1 dagns ( ) eller 7 dagns (O) kontakttid i hvert step (Kan et al. 1994).

3.3 Konceptuel model

Det forrige afsnit viste meget tydeligt, at man stadig er langt fra den fulde
forstaelse af, hvad der styrer sorptionen og desorptionen af organiske stoffer
i jord. En vasentlig del af de seneste ars intense forskning har haft til formal
at opna en bedre forstaelse af de processer, der styrer stofudvekslingen ved
opstilling af konceptuelle modelbeskrivelser af processerne. Disse konceptu-
elle beskrivelser udvikles til stadighed, efterhanden som nye og flere resul-
tater opnas. Her skal praesenteres en konceptuel model, som i overordnede
treek er accepteret af de fleste forskergrupper, der arbejder med dette fagom-
rade.

En beskrivelse af den konceptuelle model kraver, at vi betragter jorden pa
tre starrelsesskalaer, som vist pa figur 3.5. Pa figur 3.5a ses jorden i forstar-
relse med forskellige jordpartikler og porehulrummet imellem partiklerne. Pa
denne skala kaldes porerne makroporer. Pa partiklerne anes der beleegninger,
som kan besta af naturligt organisk stof, evt. i blanding med lermineraler,
metaloxider/hydroxider og andet (Pignatello og Xing 1996). Eventuelt inde-



holder jorden sma partikler bestaende helt af organisk kulstof eller "ren”
kulstof hidrgrende fra sod, treekul eller stenkul (Luthy et al. 1997). Jorden
kan ogsa indeholde fri fase eller ikke vandblandbar veeske (NAPL) i form af
olie eller oplgsningsmidler, siddende som sma "afsngrede” klumper (residual
NAPL-fase). Fra disse klumper kan der oplases stoffer, som NAPL’en op-
rindelig var bestaende af (se kapitel 2), men udefra kommende organiske
stoffer kan bindes til klumpen — og frigives igen. NAPL kan saledes virke
som en menneskeskabt sorptionskapacitet som supplement til jordens ind-
hold af naturligt organisk stof (Luthy et al. 1997).

I figur 3.5b er en af jordpartiklerne vist i yderligere forstgrrelse. Forstarrel-
sen viser, at partiklen, som det ofte er tilfeldet, er et aggregat sammensat af
flere forskellige partikler, som er sasmmenkittet af diverse materialer (orga-
nisk stof, metaloxider, m.m.). Figuren viser, at stoffer, som udveksles mel-
lem den faste fase og vaeskefasen, ma passere en stillestaende vandfilm. Fi-
guren viser ogsa, at sddanne partikelaggregater ofte er gennemskaret af indre
hulrum af forskellig starrelse. Porerne inddeles ofte i to typer, nemlig meso-
porer (typisk diameter sterre end 2 nm) og mikroporer (typisk diameter un-
der 2 nm) (Pignatello og Xing 1996). Disse porer vil oftest vaere vandfyldte.
Transporten i disse porer sker ved diffusion, og diffusionshastigheden kan
veere kraftigt reduceret, idet porerne kan indeholde naturligt organisk stof,
som begranser stofudvekslingen. Diffusionen begraenses ogsa af porernes
tortuositet, som er et mal for, hvor "kringlet” en vej molekylerne skal dif-
fundere (se ogsa afsnit 3.5). | mikroporerne kan tortuositeten veere endnu
mere udtalt, og der kan samtidig pa grund af den begraensede porediameter
vere signifikante adsorptionseffekter fra veegge til flere sider og "sterisk
hindring” (det faktum, at molekylets starrelse ikke tillader en indtraengning i
poren, idet dennes diameter er for lille) (som vist pa figur 3.5d) (Pignatello
0g Xing 1996).

Pa figur 3.5c er der vist en forstarrelse af et omrade indeholdende naturligt
organisk stof, hvor transporten af det organiske forureningsstof ind i det
naturlige organiske stof sker ved diffusionsprocesser i den faste fase. Der har
veeret anvendt analogier til diffusion i polymerer, som der i de seneste ar
ogsa har vearet forsket intenst i. Flere forestiller sig saledes, at det naturlige
organiske stof kan veere af en "gummiagtig” struktur (fleksibel, amorf) (A
pa figur 3.5¢) eller af en mere "glasagtig” struktur (kondenseret, hard) (B pa
figur 3.5¢). (Carroll et al. 1994, Young og Weber 1995, Weber et al. 1992,
Xing et al. 1996). Herudover har man i polymerer set tegn pa adsorptions-
processer af Langmuir-typen (se Bilag A) til sma mikroskopiske hulrum i
den glasagtige struktur (C pa figur 3.5¢) . Man forestiller sig i gvrigt, at alle
tre typer kan veere til stede samtidig i et omrade af naturligt organisk stof.

Jorde kan saledes indeholde forskellige sorptionssites, som enten kan vere
placeret teet pa den mobile vaeskefase eller vaere "gemt” inden i aggregater,
hvortil stofferne farst skal transporteres via diffusionsprocesser, som kan
veere yderst langsommelige pa grund af forskellige tilbageholdelsesproces-
ser.

Tabel 3.2 er en sammenstilling af de forskellige sorptionsmekanismer og
deres forskellige karakteristika med hensyn til isotermtype, kinetik og kon-
kurrence (Luthy et al. 1997). | det felgende vil de forskellige sorptionsmeka-
nismer blive beskrevet yderligere.
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Figur 3.5
Konceptuel model for sorption/desorption i jord (efter (Luthy et al. 1997) og

(Pignatello og Xing 1996)) - for naeermere forklaring se teksten.



Tabel 3.2
Kvalitativ sammenligning mellem mekanismer og makroskopiske observati-
oner (efter Luthy et al. 1997).

Absorption ind i amorft (blgdt fast organisk stof eller NAPL

Isoterm Lineger

Kinetik Hurtig (<minutter hvis partiklerne
ikke er sammensat i aggregater)

Hysterese Nej

Konkurrence Nej

Absorption ind i kondenseret (hardt fast organisk stof

Isoterm Ofte ikke linezr. Kan veare linezr
efter ligeveaegt

Kinetik Langsom (> dage)

Hysterese Ja

Konkurrence Ja

Adsorption pa overflader af fast organisk stof

Isoterm ikke linezer

Kinetik Hurtig (<minutter hvis partiklerne
ikke er sammensat i aggregater)

Hysterese ?

Konkurrence Ja

Sorption ind i meso- og mikroporer til stede i jordpartiklerne

Isoterm ikke lineer (hvis porerne er af varia-
bel starrelse)

Kinetik Langsom (> dage )

Hysterese Ja

Konkurrence Ja (pga. begreenset antal sorption
sites)

Adsorption pa hulrum i kondenseret fast organisk stof

Isoterm ikke lineeer

Kinetik Hurtig (<minutter (efter langsom
diffusion gennem det omgivende
organiske stof))

Hysterese Ja

Konkurrence Ja

3.4 Sorptions-/desorptionsprocesser

Som illustreret i forrige afsnit er der flere fysisk-kemisk forskellige proces-
ser, som giver anledning til sorption/desorption af organiske stoffer i jord, og
som bidrager til, at sorptionsbeskrivelsen adskiller sig fra den traditionelle
beskrivelse (se afsnit 3.1). Et organisk molekyle kan saledes underga flere
diffusionsprocesser, far der sker en endelig sorption, eller for stoffet frigives
(desorberer) fra partiklen til det mobile vand. Stoffet ma (ved sorptionspro-
cessen) farst transporteres fra den mobile vaeskefase gennem den stillestaen-
de vandfilm, som omgiver jordaggregatet (film-diffusion), eventuelt gennem
porer i aggregatet (pore-diffusion) og endelig diffusion gennem det naturlige
organiske stof (matrix-diffusion) (Pignatello og Xing 1996).

Diffusionsprocesserne er, som det fremgar af den efterfglgende gennem-

gang, af forskellig hastighed og vil afhaenge af stoffets hydrofobicitet samt af
jordtypen. Dette betyder at udvaskningen af de organiske stoffer kan ske
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meget hurtigt i nogle tilfeelde og meget langsomt i andre. Det er p.t. ikke
muligt at noget praecist om hvornar man har det ene eller det andet tilfalde.
En udvaskningstest hvor veeskekoncentrationen males til forskellige tids-
punkter kan afslgre den enkelte jords udvaskningshastighed (se i gvrigt ka-
pitel 9).

3.4.1 Film-diffusion

I de fleste tilfaelde vil film-diffusionen ikke vaere hastighedsbegraensende for
den langsigtede proces (Weber og Miller 1988), men kan formentlig godt
veere det for den initiale hurtige stofudveksling (Pignatello og Xing 1996).
De afgarende parametre for diffusiv stoftransport er dels diffusionskoeffi-
enten, dels den leengdeskala, hvorover den diffusive transport foregar (se
afsnit 3.5). Diffusionskoefficienten i vaeskefilmen er langt sterre end diffusi-
onskoeffienter gaeldende for transport internt i partikler/aggregaters porer
eller i selve det naturlige organiske stof. Ved en batchudvaskningstest, hvor
prgven agiteres, kunne det godt teenkes, at tykkelsen eller sammensatningen
af vaeskefilmen bliver pavirket, saledes at den diffusive transport gennem
denne bliver anderledes (formentlig hurtigere), end den ville vare i et natur-
ligt system eller i et kolonneudvaskningssystem.

3.4.2 Pore-diffusion

Studier af de hastighedsbegransende processer, der er afgarende for den
langsigtede udvaskning af organiske stoffer fra jorden, er kreevende at udfg-
re, idet de foregar pa en mikroskopisk skala. Generelt er det ngdvendigt at
udvikle nye analyseteknikker, far man kan opna mere direkte beviser pa,
hvilke processer der er hastighedsbegransende i et konkret tilfeelde. Nogle af
de indicier, der indtil videre er praesenteret, pa at pore-diffusion er en ve-
sentlig proces, er, at man i flere forsgg har opnaet hurtigere rater, efter at
jorden er blevet pulveriseret (Steinberg et al. 1987, Ball og Roberts 1991,
Pignatello 1990). En syrebehandling af jordene har ogsa givet hurtigere ra-
ter, hvilket er tolket som et resultat af oplgsning af uorganiske oxider, der
har virket som "cement” for mindre partikler, og deraf fglgende mindre ag-
gregatstarrelser (dvs. mindre diffusionsafstande) (Pignatello 1990).

Et enkelt jordaggregat kan — som vist pa figur 3.5b — indeholde porer af helt
forskellige starrelser, og porerne kan indeholde mere eller mindre naturligt
organisk stof, hvilket resulterer i, at der inden for det enkelte aggregat kan
vaere omrader med en relativt hgj diffusiv transport, hvor stofafgivelsen i en
udvaskningssituation vil ske inden for minutter til timer, og andre omrader,
hvor den diffusive transport gar ekstremt langsomt, og hvor stofafgivelsen
vil ske over dage til uger (eller maske over endnu leengere tid) (Luthy et al.
1997).

3.4.3 Matrix-diffusion i naturligt organisk stof

Flere forskere har i de seneste ar set resultater, som tyder pa, at diffusions-
processer pa meget lille skala i beleegninger eller diskrete korn af naturligt
organisk stof er hastighedsbegransende for stofudvekslingen (Brusseau og
Rao 1989, Brusseau et al. 1991). Man har bl.a. set eksempler pa lavere stof-
udvekslingsrater ved stigende indhold af naturligt organisk stof (Pignatello et
al. 1993, Carroll et al. 1994, Pignatello 1990, Nkedi-Kizza et al. 1989) samt
hgjere udvekslingsrater, nar der tilsettes organiske cosolventer, som kan fa
det naturlige organiske stof til at svelle og blive mere abent (Brusseau et al.
1991).

Som allerede beskrevet og vist pa figur 3.5¢ kan det naturlige organiske stof
besta af en "blgd” og en "hard” del. Der har veeret benyttet forskellige oxi-
dationsmetoder til at skelne mellem de to typer. Den blgde” del har veeret
karakteriseret som den andel af det naturlige organiske stof, som kan fjernes



ved vadoxidation med persulfat ved lav temperatur. Den "harde” del er her-
efter blevet karakteriseret som den andel, der fjernes ved en forbraending ved
hgj temperatur, men ikke ved den ovennaevnte vadoxidation (Huang et al.
1998).

Som vist i tabel 3.2 betragtes sorptionen til den ”blgde” del som en traditio-
nel fasefordeling (lineger isoterm, hurtig diffusiv transport og dermed hurtig
indstilling af ligevaegt samt ingen konkurrenceeffekter eller forskel mellem
sorption og desorption (hysterese). Derimod er sorptionen/desorptionen i den
"harde” del mere kompleks. Isotermerne menes typisk at veere ikke-linezre,
hvilket betyder, at den effektive diffusionskoefficient bliver mindre med
faldende koncentrationer. Der er ogsa set udtalt hystereseeffekt samt konkur-
rence mellem organiske stoffer til stede pa samme tid. Den observerede ikke
linearitet har veeret tolket som et resultat af en ”two-site-sorptionsproces”,
idet den egentlige fasefordeling til det ”harde” organiske stof betragtes som
traditionel linezer. Ud over denne kapacitet er det foreslaet, at der findes di-
skrete sorptionssites i mikroskopiske huller i det organiske stof (type C pa
figur 3.5¢), og hvor sorptionen er ikke-linegr af Langmuir typen (som forud-
seetter, at der er en maksimal sorptionskapacitet til stede). Den samlede
sorptionsproces udviser derfor ikke linearitet (af Freundlich-typen) (Luthy et
al. 1997).

3.4.4 Adsorption pa overflader af naturligt organisk stof

De forudgaende beskrevne sorptions-/desorptionsprocesser har generelt vee-
ret absorptionsprocesser, hvor sorbenten (makroskopisk set) optages i de
faste partikler. Herudover kan der ogsa veare en sorptionskapacitet i form af
en adsorption til heterogene organiske overflader. Udvekslingen vil ga meget
hurtigt (som de fleste adsorptionsprocesser), men isotermen vil vaere ikke-
linezer (formentlig af Langmuir-typen pa grund af den begraensede meaengde
sorptionssites) (Luthy et al. 1997). Det betyder blandt andet, at man for ma-
terialer, hvor dette spiller en rolle, skal veere forsigtig ved ekstrapolation
eller omregning af resultater af udvaskningsforsgg udfert ved ét koncentrati-
onsniveau til andre koncentrationsniveauer.

3.4.5 Adsorption til mineraloverflader

Jorde indeholder primeert uorganiske partikler som i sterrelse kan spande fra
fine partikler i lerfraktionen til grovsand og grus. De fine partikler har meget
store specifikke overfladearealer og kan samtidig veere elektrisk ladede.
Lermineraler er saledes overvejende negativt ladede og kan derfor have be-
tydning for organiske baser, som i et vist pH-omrade er positivt ladede; der-
for tiltraeekkes de af negativt ladede lerpartikler, hvor de ionbytter med natur-
lige kationer. For neutrale organiske stoffer er sorptionen til mineraloverfla-
der under meettede forhold oftest ikke af betydning (se Kjeldsen 1996, for
flere detaljer). Under umettede forhold har de senere ars forskning vist, at
mineraloverfladerne kan spille en langt starre rolle i sorptionen, end det er
tilfeeldet under meettede forhold. Sorption til mineraloverflader er dog kun
signifikant for jorde med et meget lavt indhold af naturligt organisk stof (foc
< 0,001, Miljgstyrelsen 1996). Hvis jordpartiklerne er daekket af mindre end
5-10 lag vandmolekyler, vil de flygtige organiske stoffer indeholdt i pore-
luften begynde at konkurrere med vandmolekylerne om at adsorbere direkte
til mineraloverfladerne (Ong og Lion 1991, Valsara og Thibodeaux 1992) —
se 0gsa afsnit 3.6.2.

3.4.6 Sorptions-/desorptionshysterese

Der er flere eksempler pa, at stoffer, som er sorberet til jorde, ikke frigives i
samme grad, nar stofferne forsgges desorberet igen, et begreb, der kaldes
hysterese. Feenomenet resulterer i, at sorptions- og desorptionsisotermen
ikke er sammenfaldende. Der kan vere flere arsager til, at der observeres
hysterese i udferte laboratorieforsgg (Huang et al. 1998):
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eksperimentelle artifacter, som giver en gjensynlig hysterese
irreversibel binding til specifikke sorptionssites

langsomme desorptionsrater

”indespaerring” af sorberede molekyler.

el N =

ad 1. En vigtig artifact er, at der ikke opnas ligevaegt i det indledende sorpti-
onsforsgg (hvis det naturlige organiske stof indeholder veesentlige harde
bestanddele, kan det tage op til maneder at opna ligeveagt) (Weber et al.
1998). | det efterfalgende desorptionsstep kan diffusionen forega bade leen-
gere inde i aggregatet og ude i bulkveesken. Den observerede hysterese kan
ogsa skyldes tab af stof til forsggsudstyret eller tilstedeverelse af partikler,
som ikke separeres ud ved centrifugering.

ad 2. Der er flere eksempler pa, at visse stofgrupper (bl.a. phenoler) bindes
kemisk til det naturlige organiske stof og derefter kun meget vanskeligt fri-
gives igen (Burgos et al. 1996, Sabbah og Rebhun 1997). En sadan reaktion,
ogsa kaldet kemisorption, adskiller sig fra den almindelige definition pa
sorption, idet den indbefatter covalent binding. En forskergruppe fra Rice
University har i flere artikler beskrevet irreversibel sorption af neutrale or-
ganiske stoffer (Kan et al. 1994, Kan et al. 1997, Kan et al. 1998). For alle
de jorde, som de studerede, fandtes én fraktion af sorptionen at ske som re-
versibel sorption. For hver kombination af jord/organisk stof fandt man en
maksimal koncentration af irreversibelt sorberet stof, " max, SOM enten kun-
ne fyldes op pa en gang eller ved flere sorptionsstep. En typisk veerdi for

rr

g maxangives til at veere (Kan et al. 1998):

Qe (19 /9) =10%° . (9 / Q)

Man fandt ogsa, at fordelingskoefficienten for den irreversible andel nasten
er konstant for de ret forskellige organiske stoffer, der blev benyttet, idet
man finder Ko."=10>"**%*/kg. Efter at den maksimale irreversible sorpti-
onskapacitet, 0" max, er naet, er der fuld reversibilitet mellem sorption og
desorption (haeldningerne pa sorptions- og desorptionsisotermerne er ens).
Generelt findes det, at alle sorptions- og desorptionsdata kan modelleres ved
hjeelp af én enkel sorptionsisoterm. Isotermligningen bestar af to led, et line-
&rt led, som repraesenterer den reversible sorption, og et led af Langmuir-
typen, som reprasenterer den irreversible del (Kan et al. 1998).

ad. 3+4. En anden forskergruppe omkring Dr. Weber pa University of Mi-
chigan har ogsa studeret sorptionshysterese og satter feenomenet i forbindel-
se med tilstedeverelse af "harde” bestanddele i det naturlige organiske stof
(se afsnit 3.4.3). De harde bestanddele har en tre-dimensional struktur, som
gar, at organiske stoffer kan blive "fanget” (Weber et al. 1998). Ud fra ener-
gibetragtninger (Gibbs frie energi) vil det vaere — energimassigt — mindre
fordelagtigt for sorberede molekyler at desorbere igen, hvilket giver hystere-
seeffekten med de meget langsomt desorberende stoffer.

Generelt ma det konkluderes, at man pa nuveerende tidspunkt ikke har den
fulde forstaelse af, hvilke processer og faktorer der er styrende for sorptions-
hysterese. Det er dog abenlyst, at der er mange eksempler pa, at vaesentlige
fraktioner af sorberede stoffer er bundet pa en form, som ger desorptions-
processen meget langsommelig. Dette betyder ogsa, at estimerede udvask-
ningskoncentrationer baseret pa maling af totalindholdet i jorden og en for-
delingskoefficient baseret pa en hurtig udveksling falgende den linezre iso-
term i mange tilfelde groft vil overestimere den reelle udvaskning (Kan et
al. 1998), hvilket netop ngdvendigger udferelse af udvaskningstests med
feltrealistiske opholdstider (se 3.6.8).



3.5 Modellering af langsom desorption

Ovenstaende gennemgang af mekanismer for langsom desorption viser med
stor tydelighed, at diffusionsprocesser pa forskellig skala er afgarende for,
hvorledes diffusionen forlgber. Diffusionsprocesser modelleres oftest ved
hjeelp af Ficks lov:

J:fEIDB?j%:DeﬁBdE

dx

hvor

J er den diffusive flux (i f.eks. g m?s™)

D er stoffets diffusionskoefficient i fasen (som oftest vand)

f er en reduktionsfaktor, som tager hgjde for geometriske og sorptionsmas-
sige forhold, som medvirker til en reduktion af diffusionskoefficienten til
den effektive diffusionskoefficient, Des

dC/dx er koncentrationsgradienten, saledes at store koncentrationsforskelle
over sma afstande giver starre diffusiv transport.

Denne diffusionsbeskrivelse har dannet grundlag for modellering af desorp-
tionen af organiske stoffer fra jord, men vanskeliggeres af, at man pa mikro-
skopiske skala skal kende typiske diffusionsafstande samt effektive diffusi-
onskoefficienter. Den grundleeggende model af denne type er udviklet af
Gschwend og medarbejdere (Wu og Gschwend 1986) og er i kortfattet udga-
ve beskrevet i box 3.1 (for mere detaljeret beskrivelse se Kjeldsen (1996).

Som alternativ til diffusionsmodellen beskrevet i box 3.1 blev der af flere
foreslaet benyttet en mere empirisk tilgang til beskrivelse af desorptionsfor-
Igbet. Flere havde observeret, at en del af stoffet blev frigivet neermest gje-
blikkeligt, mens restfraktionen blev frigivet med en tilnaeermet eksponentielt
aftagende rate. Denne model, ogsa kaldet bicontinuummodellen, har tidligere
veret benyttet i den kemiske industrier til modellering af lignende proble-
matikker. Figur 3.6 viser koncentrationen i vandet som funktion af tiden for
bicontinuummaodellen. Til sammenligning er der vist en tilsvarende kurve for
diffusionsmodellen. Den store forskel ses iseer for sma tider. De grundleeg-
gende ligninger for bicontinuummodellen er vist i box 3.2 (van Genuchten
og Wieranga 1976, Brusseau og Rao 1989). Her er der ogsa udregnet nggle-
tal, som fremkommer, nar bicontinuummodellen indbygges i den én-
dimensionelle stramningsligning. Den meget udbredte én-dimensionelle
model, CXT-fit, indeholder som én af mulighederne bicontinuummaodellen.
CXT-fit vil kunne bruges til at vurdere effekten af desorptionskinetikken for
udvaskningskoncentrationer i feltrealistiske scenarier, hvor de indgaende
parametre (F og k) er bestemt via serier af batchforsag.

En simpel sammenhang mellem diffusions- og bicontinuummaodellen kan
opnas ved at udtrykke hastighedskonstanten som funktion af diffusionskoef-
ficienten (Gong og Depinto 1998):

hvor

a er en korrektionsfaktor, som afhanger af tiden og partikelstgrrelsen
Des: er den effektive diffusionskoefficient i partiklen

R er retardationsfaktoren.
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Box 3.1
Model for desorption baseret pa diffusionsteori

Forudsatninger
De sorberende partikler forudseattes at veere kugleformede, homogene partikler med samme radius.

En opstilling af en massebalance for en partikel leder frem til fglgende differentialligning:

2
GC\N' - D* % Cw’ +E aCW’ E
ot or? r or

hvor

C'wer den lokale vandige stofkoncentration inde i partiklen afhangig af r og t (mg I'")
t er tiden (s)

r er den radizere koordinat (m)

D" er den effektive diffusionskoefficient (m? s™):

. o f D,
Ka(l-@)p,+ o

hvor

@er partikelporgsiteten (ubenavnt)

D., er diffusionskoefficienten i vand (m?s™)

f er turtuositetsfaktoren (ubenavnt)

ps er partikeldensiteten (kg 1™)

K¢* er den lokale fordelingskofficient inde i partiklen (forudsettes konstant) (I kg™)

For et simpelt batchsystem bestaende af en fast meengde jord (bestaende af partikler med radius R) og en fast
mangde vand, kan koncentrationen i vandet som funktion af tiden udregnes ved hjelp af ovenstaende
differentialligning. Lgsningen opgives som et funktionsudtryk, der angiver den totale stofmangde i
udvaskningsvandet til tiden t,C ,,(t) i forhold til den endelige stofmangde ved ligeveegt,C,, .. Dette forhold
vil afhange af den dimensionslgse parameter, (D t)/R*:

C,)_ -HD"tH
C.. OR*O

hvor F er en monotont voksende funktion med verdier mellem 0 og 1

Lasningen er vist grafisk i figur 3.6. Figuren viser funktionen F. Udover den dimensionslgse tid (D"t/R?)
afhaenger F af stgrrelsen Kgrsy,, hvor ry,, er forholdet mellem fast stof (i kg) og vand (i liter) i batchen.
Benavnelsen "infinite bath™ pa figuren er det tilfeelde, hvor mangden af partikler er sa lille, at C,, kan
betragtes som nul, dvs. det tilfeelde, hvor den desorberede stofmaengde ikke kan detekteres i
udvaskningsvandet.

Differentialligningen kan ogsa danne grundlag for en model af udvaskningen fra et jordlag, idet
diffusionsbeskrivelsen indbygges i en én-dimensional stramningsmodel. Ligningssystemet kan kun lgses
numerisk.
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Box 3.2
Model for desorption baseret pa bicontinuummodellen.

Foelgende ligninger opstilles:

aCsl a(:W
=F
ot KTy
dC,
a‘i%kz[(l—F)m €.~ C.:]
Cs=CatCs
hvor

Ca er den sorberede koncentration til den momentane del af jordens
sorptionssites

Cs. er den sorberede koncentration i den hastighedsafhaengige del af
jordens sites

F er funktionen af momentan sorption (0<F<1)

k, er hastighedskonstanten i den hastighedspavirkede del af sorptio-
nen

Ved indbygning af ovenstaende beskrivelse i den én-dimensionelle stof-
transportligning fas falgende nggletal:

Damkohler tallet, w:

< IR~ )]

Vp

hvor

5= 1+FKep,/€)
R

R er retardationsfaktoren:
R=1+2 1,
£

v, er porevandshastigheden for stramningen.
L er jordens lagtykkelse.

Damkahler tallet, w beskriver effekten af kinetik i sorptionsprocessen
under givne stramningsbetingelser. De vides fra undersggelser, at effek-
ten af sorptionskinetik er negligibel, hvis Damkdohler tallet, , er stgrre
end 10.
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Cw,ee

CW, mom

=
Tid, t

Figur 3.6

Desorptionsforlgb beskrevet som vaeskekoncentrationen i batch som funktion
af tiden. C,, . er ligeveegtskoncentrationen. Forlgb bade for diffusionsmodel
(stiplet) og bicontinuummodel (ikke-stiplet) er vist.

Det er saledes tydeligt, at hastighedkoefficienten, k», ikke er konstant over
hele desorptionsforlgbet. Dette forklarer, at man i flere kinetiske udvask-
ningsforsgg (hvor udvaskningskoncentrationens tidsafhaengighed bestem-
mes) har haft vanskeligheder med at fitte hele kurveforlgbet ved hjelp af
bicontinuummodellen, (Wu og Gschwend 1986). Dette galder ogsa i de
tilfaelde, hvor diffusionsmodellen har vaeret benyttet. Da desorptionen ofte er
styret af forskellige diffusionsprocesser pa forskellig skala (se figur 3.5 og
tilhgrende diskussion) hver med sine vidt forskellige beskrivende parametre,
er det forstaeligt nok, at diffusionsmodellen benyttende én partikelstgrrelse
og én diffusionskoefficient ikke kan modellere udvaskningen eksakt. Flere
har prgvet at rade bod pa dette ved at udbygge og forfine en af de to model-
ler. Tabel 3.3 viser et sasmmendrag af de forskellige modeller, som er udvik-
let med henblik pa en mere sammenhzangende beskrivelse af desorptions-
forlgbet. Mange af de beskrevne modeller indeholder flere parametre end de
basale modeller, hvilket i sig selv ofte forbedrer en fitting til forsggsresulta-
ter, idet der er flere parametre at “skrue” pa. Den sidstnavnte modeltype i
tabel 3.3 virker dog som en interessant nyudvikling. Grundtanken bag denne
model er, at jorden indeholder en lang reekke sorptionssites, som har forskel-
lige hastighedskonstanter. Man forestiller sig, at hastighedskonstanterne
falger en fordelingsfunktion, idet man har arbejdet med modeller, hvor kon-
stanterne falger en log-normalfordeling (Pedit og Miller 1994, Culver et al.,
1997) eller en gammafordeling (Connaughton et al. 1993, Pedit og Miller
1994, Chen og Wagenet 1995, Culver et al. 1997). | begge tilfeelde kan for-
delingen af hastighedskonstanter beskrives ved to parametre i modseetning til
andre multi-compartmentmodeller, som kraever to parametre pr. compart-
ment. Sammenligninger af bicontinuummodellen og multi-compartment-
modellen med fordelingsfunktionen faldt ud til den sidstnaevnte models for-
del, idet den gav en bedre overensstemmelse med forsggsdata og samtidig
var mere robust over for mindre gndringer i inddata (Culver et al. 1997).



Tabel 3.3

Sammendrag af forskellige modeller til beskrivelse af desorptionsforlgbet for organiske stoffer fra jord
(baseret delvis pd Gong og Depinto 1998).

Modelnavn Basal forudsatning Beskrivelse Referencer

Pore diffusionsmodel Porediffusion som hastigheds-  Basal Wu, Gschwend
begransende 1986, 1988

Matrix diffusionsmodel Diffusion i fast organisk stof Basal Brusseau et al. 1991

som hastighedsbegreensende

To-compartment pore diffusi-
onsmodel

En “"compartment” med gje-
blikkelig ligevaegt, en anden
”compartment” med pore
diffusion

En udvidelse af pore diffu-
sionsmodellen

Ball, Roberts 1991,
Pignatello et al.
1993

Dobbelt intrapartikular porg-
sitetsmodel

Pore diffusionsmodel med to
porestgrrelser, meso- og mi-
kroporer

Udvidelse af pore diffusi-
onsmodel

Farrell, Reinhard
1994

Dobbelt diffusionsmodel

Stoftransport i overfladefilm
efterfulgt af pore diffusion

Udvidelse af pore diffusi-
onsmodel

Miller, Weber 1986

Dobbelt reaktiv domanemo-
del

Diffusion i flere typer fast
organisk stof

Udvidelse af matrix diffusi-
ons model

Carroll et al. 1994,
LeBoeuf, Weber
1997

Pore diffusion efterfulgt af
matrix diffusion i fast orga-
nisk stof

Pore diffusion (uden sorption
efterfulgt af matrix diffusion

Kombination af pore og
matrix diffusionsmodel

Yiacoumi, Tien
1994

Bicontinuummaodel

To-compartment, en med
gjeblikkelig ligeveegt den
anden med 1. ordens kinetik

En simplificering af pore
diffusionsmodellen

Karickhoff 1984

Multicontinuummodel

Flere compartments med 1.
ordens kinetik

En simplificeret beskrivelse
af kombination af porediffu-
sion og matrixdiffusion

Brusseau et al. 1989

Multicontinuummodel med
fordelingsfunktion

Flere compartments hvis ha-
stighedskonstanter falger en
fordelingsfunktion

En simplificeret beskrivelse
af kombination af porediffu-
sion og matrixdiffusion

Connaughton et al.
1993, Culver et al.
1997

Figur 3.7 viser udlgbskoncentrationen i et sgjleforsgg som funktion af gen-
nemstremmede antal porevolumener. Forsggsdata er med stor succes blevet
simuleret med multi-compartmentmodel.
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Figur 3.7

Porevolumener
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Udlgbskoncentration fra sgjleforsag som funktion af gennemstrgmmet antal

porevolumener simuleret med multi-compartmentmodel.
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3.6 Faktorer af betydning for desorption

| dette afsnit vil nogle af de faktorer, som har eller kan have indflydelse pa
desorptionen blive diskuteret. En forbedret forstaelse af disse faktorer vil
forbedre muligheden for at forudsige, i hvilke tilfelde desorptionskinetikken
vil have afggrende betydning for udvaskningen fra jord.

3.6.1 Temperatur

Flere undersggelser har vist, at desorptionshastigheden generelt stiger med
stigende temperatur. Piatt et al. (1996) fandt saledes en stigning i hastighe-
den pa 1,2 - 2,6 gange ved en stigning pa 22°C. Samtidig faldt fordelingsko-
efficienten 1,1 - 1,6 gange ved den samme temperaturstigning. Cornelissen
et al. (1997) og Werth og Reinhard (1997a,b) fandt lignende sammenhange.
Generelt har temperaturen saledes ikke den store betydning i forhold til an-
dre ukendte faktorer, og hensynet til desorptionsprocesserne giver derfor
ikke anledning til at foreskrive en meget preecis temperaturkontrol ved udfg-
relse af udvaskningstests. Maling af desorptionsforhold ved forskellige tem-
peraturer kan dog benyttes til udregning af aktiveringsenergier for sorption-
/desorptionsprocessen. Starrelsen af aktiveringsenergier kan belyse, pa hvil-
ken skala diffusionen foregar (pore-diffusion i meso- eller mikroporer eller
matrix diffusion i naturligt organisk stof) (Cornelissen et al. 1997, Werth og
Reinhard 1997D).

Forsgg til belysning af den meget langsomme desorption kan kreeve meget
lange forsggstider. Hvis forsggene gennemfgres ved forhgjet temperatur
(60°C), og hastighederne omregnes til feltrealistiske forhold, kan forsggene
klares pa 5-10 gange kortere tid (Cornelissen et al. 1997), men andre ugn-
skede a@ndringer er sa til gengeaeld mulige.

3.6.2 Vandindhold

Ved udtarring af jorde stiger sorptionskapaciteten til den mineralske del af
jorden ganske drastisk (se ogsa afsnit 3.4.5). Det kraever dog et meget lavt
vandindhold, som under danske forhold ikke er realistisk, undtagen i de al-
lergverste centimeter af jordprofilet i tarre somre. For normale vandindhold
har vandindholdet en ringe effekt pa sorptions- og desorptionsforhold (se i
gvrigt Kjeldsen (1996) for en mere detaljeret diskussion af fenomenet).
Vandindholdet kan saledes tilpasses testen uden at a&ndre pa sorptions- og
desorptionsforholdene.

3.6.3 Jordens surhedsgrad, pH

Jordens surhedsgrad, pH, kan pavirke strukturen af det naturlige organiske
stof. Ved stigninger i pH a&ndres det naturlige organiske stof til en mere aben
struktur, hvilket giver hurtigere desorptionsrater (Sahoo og Smith 1997). Der
skal dog andringer pa flere pH-enheder til for at se en effekt. For mange
organiske syrer og baser vil pH-andringer direkte pavirke stoffernes ionise-
ringsgrad og dermed fordelingskoefficienten (se afsnit 3.7). | pH-statiske
udvaskningstests pa jord udfart ved hgje pH-veerdier (f.eks. over pH = 11)
ses ofte kraftig foragelse af indholdet af totalt oplast kulstof. Det oplaste
organiske kulstof kan ved sorption og kompleksbinding medvirkedels til
mobilisering/udvaskning af andre organiske komponenter, som ikke direkte
mobiliseres af det hgje pH, dels til mobilisering af uorganiske sporelementer,
herunder blandt andet Cu.

3.6.4 Stoffets hydrofobicitet

Der er store forskelle i stoffers hydrofobicitet, et forhold, som har stor be-
tydning for desorptionsrater. Desorptionen er som navnt flere gange styret af
diffusionsprocesser pa flere skalaniveauer. Uafhangigt af skala kan proces-



sen beskrives som vist i box 3.1. En afgerende parameter for desorptionsra-
ten er den effektive diffusionskoefficient beskrevet ved ligningen:

. @f Dy

T Ki1-9)p.to

Hydrofobe stoffer har relativt store molekylevaegte, hvilket giver lave diffusi-
onskoefficienter i vand, D,,. Den resulterende effekt er meget lave effektive
diffusionskoefficienter. Desorptionsrater for PAH’er og lignende er saledes
meget mindre end for benzen eller trichlorethylen for den samme jord, hvilket
der skal tages hgjde for ved fastsettelse af kontakttiden i forbindelse med udfe-
relse af udvaskningstests for disse komponenter.

3.6.5 Konkurrence mellem stoffer til stede pa samme tid

Som allerede diskuteret i afsnit 3.4 vil der forekomme konkurrence for nogle
af de tilstedevaerende sorptionssites. Isar for den sorptionskapacitet, som
karakteriseres med ikke-lineaere isotermer. Dette galder sorption til den har-
de fraktion af det naturlige organiske stof (herunder Langmuir-adsorption til
hulrum i det harde organiske stof) samt adsorption til overflader af naturligt
organisk stof (se tabel 3.2). Konkurrerende stoffer kan bade vare naturligt
forekommende organiske stoffer i jorden (Xing og Pignatello 1998) og andre
kemikalier (McGinley et al. 1996, Xing et al. 1996). For den del af sorptio-
nen, der sker til den amorfe fraktion af det naturlige organiske stof, og hvor
karakteristiske isotermer er lineaere, ses der ingen konkurrenceeffekter
(McGinley et al. 1996).

3.6.6 Kontakttid (eeldning™)

Flere forsgg har i de seneste ar vist, at den tid, hvor stofferne har veeret i
kontakt med jorden, er afgarende for desorptionsraterne. Disse observationer
er iser gjort for hydrofobe stoffer (iseer PAH’er), hvor desorptionsrater gene-
relt er lave. Carmichael et al. (1997) viste dette ved at tilsette kulstof-14-
meerkede PAH’er til en jord, som i forvejen var forurenet med de samme
PAH’er (som naturlige/kulstof-12-stoffer). Jorden var pragvetaget fra en
treeimpraegneringsanstalt, hvor tree var blevet behandlet med kreosot siden
slutningen af 1800-tallet. En sammenligning viste, at desorptionsrater for de
nyligt tilsatte PAH’er var vasentlig starre end desorptionsrater for de oprin-
delige PAH’er (der sas op til en faktor 1000 til forskel). Lignende observati-
oner er gjort i andre forsgg (Pignatello et al. 1993). Gong og Depinto (1998)
sa ogsa faldende pore-diffusionskoefficienter med stigende kontakttider for
PCB’er og sa samtidig, at den gjeblikkelige ligevaegtsfraktion (starrelsen F -
se box 3.2) ligeledes faldt.

Arsagerne til de observerede @ldningsfeenomener kan vare flere. Som navnt
i afsnit 3.5.4 er PAH’er meget hydrofobe stoffer, hvis diffusionskoefficienter
— isaer i mikroporer eller i den harde fraktion af det naturlige organiske stof —
kan veere sa sma, at det tager artier at opna fuldstendig ligeveegt. Stoffer,
som tilsattes, vil inden for det relativt korte tidsrum ikke have néet at dif-
fundere helt ind i partiklernes indre, hvor diffusionshastighederne er meget
sma, og vil derfor desorbere hurtigere end det oprindelige stof. En anden
arsag kan vere, at der sker a@ndringer i partiklernes indre geometri, som fg-
rer til, at stofferne spaerres inde.

Observationerne viser klart, at man ikke kan studere udvaskning af hydrofo-
be stoffer pa kunstigt forurenede jorde — undersggelserne skal ske pa prever
udtaget i felten pa den konkrete lokalitet.
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3.6.7 Jordens alder og sammensatning

Flere har vist, at jordens geologiske alder samt dens oprindelse har stor be-
tydning for sorptions-/desorptionsforhold. Unge jorde udviser generelt lavere
fordelingskoefficienter til det naturlige organiske stof (Kqc), 0g isotermerne
er generelt lineare. Kile et al. (1995) sa saledes for et stort antal overjorde
med et indhold af organisk kulstof pa 0,2-6% lineare isotermer og Ko.-
veerdier for tetraklorkulstof fra 45-75 I/kg. De fandt i gvrigt generelt hgjere
Koc-veerdier for bundsedimenter. De fandt ogsa meget hgjere Ko.-vaerdier for
jorde forurenet med diverse organiske kemikalier, herunder olie. Huang og
Weber (1997) undersggte 10 forskellige naturlige sorbenter (fra unge terve-
jorde til kerogen isoleret fra geologisk gamle skiffer-praver). Sorbenternes
organiske stof blev karakteriseret ved forholdet mellem indholdet af ilt og
kulstof, idet kulstoffraktionen i det naturlige organiske stof stiger med den
geologiske alder af materialet. Figur 3.8 viser, at der opnas hgjere K-
veerdier ved faldende O/C-forhold (og hgjere alder) samt en hgjere grad af
ikke-linearitet (lave Freundlich-eksponenter) ved faldende O/C-forhold.
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Figur 3.8

a) Veerdier for logK,. som funktion af indholdet af ilt (O) og kulstof (C) i det
naturlige organiske stof reprasenteret ved O/C-forholdet. Forsggene er
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gennemfgrt ved hgj koncentration (1000 ug/l) og lav koncentration (1 ug/l)
b) Vaerdier for isotermens ikke-linearitet som funktion af O/C-forholdet i det
naturlige organiske stof (Huang og Weber 1997).
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Ligeledes observeredes der udtalt hysterese for de gamle skifferpraver (se
figur 3.9). Kleinedam et al. (1999) observerede ogsa udtalt ikke-linearitet
(lave Freundlich-eksponenter (1/n)) for geologisk gamle sorbenter. De
neevnte observationer passer godt overens med forventningen om, at jorde
med stigende geologisk alder far en starre andel af hardt, kondenseret orga-
nisk stof, et faktum, der kendes fra organisk stofs diagenetiske andring til
stenkul over en tidshorisont pa millioner af ar.
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Figur 3.9

Phenanthrensorptions- og desorptionsisoterm for Norwood-skiffer. De to
isotermer er ikke sammenfaldende hvilket illustrerer en klar hystereseeffekt
(Huang og Weber 1997).

Ud over O/C-forholdet er jorde blevet karakteriseret pa forskellig vis med
henblik pa at bedre kunne forudsige sorptionsprocessen. Xing (1997) benyt-
tede metoder til at karakterisere det naturlige organiske stofs polaritet og
aromatiske indhold. Metoderne blev benyttet pa fem jorde af forskellig alder
og diagenetisk baggrund (omdannelsesstadier) med henblik pa karakterise-
ring af jordenes naphthalensorption. Forsgget viste, at fordelingskoefficien-
ten, Ko, steg med stigende aromatisk indhold og faldende polaritet. Kleine-
dam et al. (1999) malte K,c-verdier for fraktioner af akvifermaterialer, idet
materialet opdeltes efter de forskellige partiklers lithologiske oprindelse
(sandsten, kalksten, granit, skiffer, m.m.), ogsa kaldet lithokomponenter. Der
blev fundet en faktor 590 mellem hgjeste og laveste K,.-vaerdi for sorption af
phenanthren. De hgjeste veerdier blev fundet i lithokomponenter, hvor det
naturlige organiske stof udgjordes af kulpartikler, formentlig stammende fra
skovbrande, som er blevet indlejret i de sedimentare bjergarter.

Forskellige fraktioneringsmetoder af jorde har varet forsegt for yderligere at
karakterisere sorptionen. Barber (1994) fraktionerede akvifermaterialer efter
partikelstgrrelse. Undersggelsen viste, at akvifermaterialernes indhold af
naturligt organisk stof iszer var tilknyttet til fraktionerne med de mindste
partikelstgrrelser, som derved udviste de stgrste fordelingskoefficienter, K.

Holmén, Gschwend (1997) fandt for tre akvifermaterialer, at sorptionskapa-
citeten var tilknyttet belaegninger pa akvifermaterialets partikler, som iser
bestod af kvarts. Beleegningerne bestod iseer af metaloxider, der virkede som



“bindemiddel” for underliggende naturligt organisk stof, der normalt antages
at sidde yderst. Bestemmelse af fordelingskoefficienter, Kq, ved batch- og
sgjleforsag viste divergerende resultater, idet man fandt meget lavere K-
veerdier i sgjleforsgget. Dette blev tolket som et resultat af erosion af beleg-
ningerne ved batchforsggene, hvorved naturligt organisk stof, som oprinde-
ligt var utilgeengeligt for sorption af stoffer, var blevet frilagt og derved del-
tog i sorptionsprocessen. Sorptionskinetikken blev med succes modelleret
med en pore-diffusionsmodel, hvor det blev forudsat, at diffusionen kun
skete i beleegningerne, som alene indeholdt sorptionskapacitet.

3.6.8 Strgmningshastighed

De meget store ligevaegtstider, som er blevet observeret i et stort antal labo-
ratorieforsgg, viser, at der vil veere mange tilfeelde, hvor den desorptionsbe-
tingede udvaskning i felten ma forventes at vere betydeligt mindre, end hvis
man forudseetter ligevaegt mellem jorden og det porevand, som gennem-
strgmmer det forurenede jordlag. Derfor vil en analyse af typiske opholdsti-
der for porevandet i det forurenede jordlag (herunder en vurdering af forde-
lingen af typiske opholdstider i et konkret forurenet jordlag) veere en ngd-
vendig aktivitet for at kunne vurdere, under hvilke kontakttider eventuelle
laboratorieudvaskningstests skal gennemfares, safremt de preecist skal si-
mulere de pageldende feltforhold. Under alle omstendigheder er det vee-
sentligt at vide, om kontakttiden i et givet naturligt system er starre eller
mindre end den pakraevede tid for opnaelse af ligevaegt for de komponenter,
hvis udvaskning gnskes undersggt. Ved valg eller indretning af testmetode
kan der sa eventuelt tages hensyn hertil eller oplysningen kan som et mini-
mum indga i fortolkningen af testresultatet.

I Miljgstyrelsen (1996) angives typiske stramningshastigheder pa 10-1000
m/ar i den mettede zone og 0,5-2 m/ar i den umattede zone (den aktuelle
hastighed pa en lokaliet kan estimeres udfra kendskab til den aktuelle nedbar
samt jordbundsforhold). Opholdstiden i et jordelement pa 1 m bliver med
disse stramningshastigheder 0,5-2 ar i den umattede zone og 0,001-0,1 ar i
den mettede zone, hvilket indikerer, at opholdstiden i nogle naturlige syste-
mer kan vere sa lille, at der ikke vil veere opnaet sorptionsligeveegt.

3.7 Specielle forhold for poleare/ladede stoffer

De seneste fem ars sorptionsforskning har naesten udelukkende beskaftiget
sig med neutralt ladede stoffer. Der er saledes meget fa nye erkendelser for
ikke-neutrale stoffer (organiske syrer og baser) i det naevnte tidsrum, og der
kan derfor henvises til Kjeldsen (1996) — afsnit 7.2.5 og 7.2.6 — for en gen-
nemgang af sorptionen for disse stoffer. Det skal dog navnes, at man er ble-
vet mere opmaerksom pa, at phenoler kan indga en kemisk binding (oxidativ
kobling) med det naturlige organiske stof. | dette tilfalde vil stofferne prak-
tisk talt ikke udvaskes pa grund af den meget harde binding (se afsnit 3.4.6).

Desorptionen af organiske syrer og baser styres, udover af de i tidligere af-
snit beskrevne faktorer, af pH og stoffets pK,-veerdi. Syrekonstanten, pKa (=
-logKa), angiver den pH-vardi, hvor halvdelen af stoffet er ioniseret, og den
anden halvdel er pa neutral form. For en organisk syre vil stgrstedelen af
stoffet veere negativt ladet ved hgjt pH og neutral ved lavt pH. Dette betyder,
at desorptionen vil stige ved stigende pH (over pK,-vardien). Mange organi-
ske syrer, som er miljgrelevante, har dog relativt hgje pK,-veerdier, hvorfor
disse stoffer praktisk talt vil veere fuldt neutrale ved miljgrelevante pH-
veerdier. Dette geelder dog ikke for de fleste chlorphenoler, iser de flersub-
stituerede, som har pK,-veardier i det miljgrelevante pH-omrade - se ogsa
(Nielsen et al. 1996).
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4 Betydningen af kolloidtransport

4.1 Grundleggende teori

Kolloider er betegnelsen for mikroskopiske eller submikroskopiske organi-
ske eller uorganiske partikler suspenderet i en vaeskefase. Kolloider i porgse
medier af interesse for udvaskningsundersggelser spaender fra partikler af
biologisk oprindelse (bakterier, virus, organisk materiale) og mineralske
partikler (lermineraler, mineralske udfaldninger, metaloxider og -hydro-
xider) til kombinationer af de to (f.eks. lermineraler med humuskomponenter
adsorberet). Kolloider er normalt defineret pa basis af deres starrelse. Par-
tikler stgrre end 10 um sedimenterer hurtigt og bruges som gvre graense for
kolloider. Nedadtil er kolloider afgraenset ved overgangen til rent oplaste
molekyler ved ca. 1-10 nm (Stumm 1992).

Kolloider udger saledes en separat ekstra fase i et vandmaettet porgst medie,
der traditionelt betragtes som bestaende af det faste medie og poreveasken
(her ses der bort fra en eventuel fri fase af organisk forurening). Pa grund af
det relativt store overfladeareal per masseenhed er sorptionskapaciteten af
den kolloide fraktion over for miljgfremmede stoffer ofte meget starre end
for det porgse medie som helhed. Dette skyldes til dels ogsa, at kolloiderne
generelt har et hgjere indhold af naturligt organisk materiale (se afsnit 3.6.7).
Naturligt forekommende kolloider kan dermed have fglgende effekter pa
transport og udvaskning af organiske forureningsstoffer:

* En starre fraktion af stoffet findes i vaeskefasen (via en binding til sus-
penderede kolloider) end ellers antaget ud fra en to-fase betragtning

»  Stofferne er potentielt mere mobile, idet de med de suspenderede kolloi-
der kan blive fert med porevandet. Denne proces kaldes kolloidfaciliteret
transport

» Transport af stofferne er ikke udelukkende betinget af stoffernes frigi-
velse fra den faste fase til vaeskefasen, men er i hgj grad bestemt af de
processer, der styrer kolloidernes stabilitets- og transportegenskaber.

4.2 Eksempler pa observeret kolloidfaciliteret transport

Inden for de sidste snes ar er der blevet forsket en del i kolloiders betydning
for transport af forureningsstoffer. Der er flere studier, der viser, at kolloider
kan forgge mobiliteten af organiske forureningsstoffer (PAH, pesticider,
PCB) med hgj bindingsevne under kontrollerede laboratorieforhold (Vill-
holth et al. 1997). Det er straks vanskeligere at pavise, at kolloiderne er en
veesentlig faktor i transporten under feltforhold. Dette heenger sammen med
metodiske og fortolkningsmeessige problemer. F.eks. kraever det stor om-
hyggelighed at udtage praver af jord- og grundvand med et naturligt fore-
kommende uforstyrret indhold af kolloider ("kunstige" kolloider kan let
medrives). Desuden er det ngdvendigt at separere kolloiderne fra vandfasen
for at bestemme indholdet af forurenende stof i den kolloide fase, hvilket kan
volde metodiske problemer. Endelig er det sveert at dokumentere, at eventu-
elt kolloidbundet stof i en udtaget vaskeprave ogsa er blevet transporteret
via kolloiderne og ikke bare er blevet bundet efter transport i oplast form. De



pavisninger, der er gjort i felten, er derfor baseret pa mere indirekte observa-
tioner (se review af Villholth et al. 1997):

» Kolloider forekommer naturligt i alle jord- og grundvandsmiljger
(McCarthy og Degueldre 1993)

» Det sorberende forureningsstof er transporteret hurtigere eller over lan-
gere afstand end muligt ud fra en antagelse om udelukkende oplgst
transport

« Transport af injicerede, detekterbare kolloider er pavist

»  Forureningsstoffer, der er bundet til naturlige kolloider i jord og grund-
vand, er fundet nedstrems forureningskilden.

Som eksempel pa det sidste fandt Villholth (1999) under feltforhold, at op til
35 % af individuelle 4- til 5-ringede PAHer var associeret med naturligt
forekommende organisk-holdige kolloider i et forurenet grundvandsmagasin.
Fraktionen af PAH bundet til kolloider (her defineret som > 0,1 um) var
positivt korreleret med hydrofobiciteten af det enkelte PAH stof. Disse re-
sultater viser, at en ikke uvesentlig del af de steerkt bindende stoffer i vand-
fasen potentielt kan findes som kolloidbundne.

4.3 Veasentlige faktorer for kolloidfaciliteret transport

For at kolloidfaciliteret transport i porgse medier skal have miljgmaessig
betydning kreeves det:

» at der forekommer mobile/stabile kolloider i tilstreekkelig koncentration
» at der findes transportveje, der tillader transport af kolloider
» at forureningsstoffer sorberes steerkt til de mobile kolloider

Som naturlige bestanddele af porgse medier genereres kolloider ofte ved en
lasrivelse fra det faste medie. Dette kan forekomme ved dispergeringspro-
cesser, hvor frigivelsen er betinget af elektrostatisk frastadning mellem kol-
loider og kornskelettets overflade forarsaget af @ndringer i porevaeskens
kemi. Kolloider kan ogsa lgsrives ved mekanisk pavirkning, hvor stram-
ningshastighederne er tilstreekkeligt hgje. Andre mekanismer indbefatter en
frigivelse ved pH- eller redoxinduceret oplgsning af en cementerende fase pa
kornskelettet, f.eks. bestaende af jernoxider eller kalciumkarbonat. Endelig
kan kolloider dannes ved kemisk udfaeldning af mineralske faser og ved
tilfarsel udefra, f.eks. via infiltrerende vand, der indeholder overfladeerode-
rede jordpartikler eller organisk stof og mikroorganismer. At kolloidtrans-
port er et naturligt faenomen, fremgar af resultatet af pedogene og jordbunds-
forvitrende processer, der kommer til udtryk ved illuvieringshorisonter i
jordprofiler, hvor kolloider bestaende af lerpartikler og organisk materiale er
akkumuleret som folge af nedvaskning og efterfalgende immobilisering.

Transportforholdene for kolloider adskiller sig fra transportforholdene for
oplaste stoffer, idet kolloidernes starre starrelse medferer en signifikant
mindre diffusionshastighed og samtidig en udelukkelse fra de fineste poresy-
stemer. Porestrukturen er saledes meget vasentlig for kolloidtransporten, og
uforstyrrede jorde vil typisk vaere mere permeable for kolloider end forstyr-
rede, ompakkede jorde pa grund af et naturligt indhold af makroporer og
spraekker.

Sorptionsforholdene mellem kolloid og kontaminant er af afgarende betyd-
ning for kolloidfaciliteet transport. Der kan i princippet veere tale om de
samme sorptionsprocesser og -mekanismer, der kendes fra sorption til det
stationaere faste medie, og som er beskrevet i afsnit 3. Dog kan sorptionspa-
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rametre bestemt for det totale medie ikke ngdvendigvis antages geeldende for
den kolloide fraktion. Derimod vil sorptionsforholdene bedre kunne fastlaeg-
ges ud fra en undersggelse af den fineste starrelsesfraktion (lerfraktionen)
eller en separat isoleret kolloidfraktion. For organiske forureningsstoffer vil
sorptionen, og dermed muligheden for kolloidfaciliteret transport, veere
starst for de hydrofobe stoffer og for stoffer, der danner steerke komplekser
med mineralske komponenter eller naturligt organisk materiale. Men da bin-
dinger af disse stoffer generelt ogsa er stor til det faste medie, vil den over-
ordnede effekt af kolloiderne i hgj grad ofte veere betinget af andre faktorer,
nemlig kolloidernes eventuelle relativt hgjere sorptionskapacitet, eventuel
irreversibilitet i sorptionen til kolloiderne og kolloidkoncentrationen.

4.4 Kolloider og testning af stofudvaskning

| forbindelse med udvikling af udvaskningstests for forureningsstoffer ma
det vurderes, i hvilke tilfeelde det vil veere relevant at tage hgjde for effekten
af kolloidtransport, og hvordan en testmetodik kan tilgodese dette.

Med hensyn til de situationer, der kan vare aktuelle, vil faktorer som det(de)
pageldende stof(fer), det anvendte medie og de patenkte udvaskningsfor-
hold tages i betragtning. Retningslinier for, hvilke stoffer der kan komme pa
tale, ma ideelt baseres pa stoffernes bindingsevne og -reversibilitet til kollo-
idfraktionen i den pageeldende jord. Mere generelle retningslinier kan base-
res pa forholdsvis simple og lettilgeengelige data for stoffernes sorptionska-
pacitet, f.eks. ligeveegtsfordelingskoefficienten for stofferne udtrykt ved Ky
eller Kq.. For hydrofobe organiske stoffer, f.eks. PAH'er i jord og grund-
vandsmedier, vil det erfaringsmaessigt veere relevant at inddrage de fire-
ringede komponenter, svarende til logK sterre end 4,5. For kompleksdan-
nende organiske stoffer vil mere komplekse forhold spille ind, sa som de
konkrete bindingsmekanismer, kolloidernes sammensatning og pH i ud-
vaskningsmediet (se afsnit 3.7).

Med hensyn til prevemediet og de geldende udvaskningsforhold vil de fak-
torer, der kan have indflydelse pa kolloiddannelsen og -transporten, veere de
vaesentligste. F.eks. vil der forventes genereret hgjere kolloidkoncentrationer
i ikke-stabiliserede granuleere medier og ved anvendelse af de-ioniseret ud-
vaskningsvand, som pa grund af meget lav ionstyrke fremmer kolloidstabi-
liteten og dermed -frigivelsen. Batch- og kolonnetests ma forventes at give
forskellige kolloidkoncentrationer, idet der i batchtests pa grund af den store
mekaniske pavirkning kan frigives et stgrre og maske ikke repraesentativt
indhold af kolloider. Tilsvarende kan forbehandling af praver, der inkluderer
terring, nedknusning og sortering, bevirke, at kolloidindholdet under testning
forages vaesentligt.

De mere kvantitative aspekter af testmetodikkens indflydelse pa kolloidkon-
centrationer i eluatet og dermed indirekte pa evt. kolloidfaciliteret transport
er ikke blevet undersggt systematisk, og derfor er det pa nuverende tids-
punkt ikke muligt at give mere handfaste retningslinier for, hvilke frem-
gangsmader der er mest hensigtsmaessige med hensyn til bade enkelthed og
repraesentativitet. | traditionelle udvaskningstests er en del af problematikken
undveget og simplificeret ved operationelt at definere 0,45 um som afskae-
ringsstagrrelsen mellem potentielt mobile og ikke-mobile partikler. Typisk
filtreres saledes eluatet gennem 0,45 pm filtre, og der analyseres udelukken-
de pa filtratet, altsa fraktioner mindre end 0,45 pum. Der foreligger imidlertid
ikke noget videnskabeligt bevisgrundlag for, at denne metode giver det bed-
ste mal for faktisk udvaskeligt stof. Indledende undersggelser fra kolonne-
tests tyder pa, at udvaskningen afhanger af den filterporestarrelse, der an-



vendes, svarende til, at partikler stgrre end 0,45 pum (op til 10 um) ogsa bi-
drager til udvaskningen (Wahlstrom et al. 1994, Bauw et al. 1991). Desuden
er denne filtereffekt starre for mere hydrofobe stoffer (Bauw et al. 1991).
Separation via centrifugering er ogsa blevet anvendt. Ved sammenligning
med filtrering fandtes der hgjere koncentrationer af PCB i oplgsning efter
centrifugering end efter filtrering, og den gule farve af eluat var bibeholdt
efter centrifugering i modsatning til efter filtrering (Rood et al. 1994). Dette
blev tolket som en manglende faseseparering af oplgst organisk stof ved
centrifugering, som dermed gav anledning til binding af mere PCB i den
"oplgste" fase.

Afslutningsvis kan det siges, at der resterer en del forskning for at udvide
kendskabet til testmetodikkens indflydelse pa kolloideffekten ved udvask-
ning af sterkt sorberende miljgfremmede stoffer. Der er kun udfgrt én for-
sggsserie, som beskriver denne effekt direkte (Broholm et al. 2000).
Batchudvaskningsforseg med PAH-forurenet jord viste, at der blev dannet
en stor mangde partikler i starrelsen 0.45 —10 um. Fraktionen var sterre ved
en kontaktid pa 10 dage end ved en kontakttid pa 28 timer, hvorimod der i en
kolonneudvaskningstest med en tilsvarende jord ikke blev observeret nogen
vaesentlig partikeldannelse. Store mangder af iser tunge PAH’er var associ-
eret til partikelfraktionen fra batchforsggene. Disse forsgg viser, at den agi-
tation, som i accelerede batchforsgg anvendes for at sikre opblanding og
ligeveegt, skaber partikler, som efterfglgende i betydeligt omfang ma fjernes,
hvis resultaterne af et batchforsgg skal kunne anvendes til at beskrive
(aspekter af) udvaskiningen under feltforhold.

Pa det eksisterende grundlag ma det saledes anbefales, at resultater fra alle-
rede udfarte tests bar vurderes kritisk med hensyn til forsggsbetingelser for
kvalitativt at vurdere, om der er tale om representative udvaskningsforhold
med hensyn til kollidfrigivelse og mobilitet. Hvis testresultater foreligger for
tests udfart under repraesentative forhold med hensyn til kolloidfrigivelse og
—mobilitet (se senere), vil en eventuel korrektion af den beregnede udvask-
ning, der tager hensyn til bidrag fra kolloider, tilneermelsesvist kunne laves
ved at tage hensyn til det i standardmetoden fjernede (ved filtrering eller
centrifugering) partikelmateriale og dets sorptionskapacitet overfor forure-
ningsstoffet. Et groft skan kan opnas ved at antage, at der er ligeveegt mel-
lem forureningsstoffet i *vandfasen’ (typisk <0,45 um) og partikelfasen, eller
det organiske stof i partikelfasen i tilfeeldet af hydrofobe organiske forure-
ningskomponenter. Bidraget til udvaskningen fra partikelfasen skal herefter
adderes til bidraget fra "vandfasen’. Denne korrektionsmade vil ikke vaere
anvendelig, hvis testen har givet anledning til et ikke-repraesentativt frafiltre-
ret partikelindhold, som f.eks. efter en batchtest.

Med hensyn til udvikling og udfarelse af nye tests for stoffer af relevans for
kolloidproblemstillingen bar der sigtes pa:

 at anvende mediepraver, der er sa lidt forbehandlede som muligt

»  at tests udfgres som kolonnetests, helst med uforstyrrede medieprover,
dvs. praver i deres naturlige pakning

e atudvaskningsvandet i kemisk sammensatning tilnaermes det i felten
forekommende

» at stramningshastigheden er realistisk

» at minimal fraktionering (eller kun ved hgj afskeering, f.eks. 10 um) af
eluat foretages far analyse af udvasket stofkoncentration.

Det forventes pa basis af den foregdende gennemgaede teori, at sadanne
testbetingelser vil give det mest realistiske estimat af udvaskningen, hvor
kolloideffekten er repraesentativt inkluderet. Hvis der ydermere gnskes et
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konkret mal for, hvor stor denne effekt er, kan det opnaede eluat efterfalgen-
de fraktioneres til en langt mindre afskeering, f.eks. 10 nm. En analyse af
fraktionen mindre end 10 nm kan saledes antages som et udtryk for den op-
lgste fraktion, og fraktionen 10 nm - 10 um som den kolloide.

Endelig er det i forbindelse med evaluering af kolloiders betydning essen-
tielt, at analysemetoden for udvaskningskoncentrationen i eluatet er i stand
til kvantitativt at bestemme den andel af forureningsstoffet, der er bundet til
den kolloide fraktion.



5 Udvaskning af organisk stof fra
restprodukter

5.1 Generelt

Den gvrige del af rapporten har taget udgangspunkt i udvaskning af organi-
ske stoffer fra (forurenet) jord. Det skyldes ikke mindst, at de fleste erfarin-
ger med udvaskning af organiske stoffer er gjort med jord. Der er imidlertid
ogsa et behov for at kunne teste og beskrive udvaskningen af organiske stof-
fer fra restprodukter sdsom slagger og flyveaske fra affaldsforbraending og
kulfyrede kraftvaerker, knust beton, m.v. i forbindelse med vurdering af de
potentielle miljgmaessige effekter af at nyttiggare eller deponere disse. |
denne sammenhzng vil kun udvaskning af organiske stoffer fra sadanne
overvejende mineralske restprodukter pa granulaer form med et begraenset
indhold af organisk materiale blive diskuteret.

Som allerede naevnt i indledningen vil de fleste af de forhold, som pavirker
og har betydning for udvaskningen af organiske stoffer fra jord/forurenet
jord, kunne forventes at have en tilsvarende betydning for udvaskningen af
organiske stoffer fra restprodukter. Nogle restprodukter, f.eks. forbraendings-
slagger, adskiller sig fra jord ved at vaere mere heterogene, bade hvad angar
sammensztning og tekstur, mens andre, som f.eks. flyveasker, snarere er
mere ensartede end mange jordtyper. For mange restprodukter vil det geelde,
at indholdet af organiske forureningskomponenter er en mere eller mindre
integreret del af materialet, mens der for jords vedkommende normalt er tale
om forureningskomponenter, som er tilfert jorden udefra, og som derfor
fortrinsvis er associeret med overfladen af jordpartiklerne eller porerne i
disse. | modsetning til de fleste jordtyper reagerer en del restprodukter ke-
misk med vand, nar de befugtes eller gennemstrammes, og dette kan eksem-
pelvis give anledning til mere ekstreme pH-veerdier i vandfasen, end man
normalt ser for jord. Dette geelder bl.a. ofte for restprodukter fra hgjtempe-
raturprocesser, som kan indeholde oxider, der hydrolyseres og skaber steerkt
alkaliske forhold. Under alkaliske forhold forgges frigivelsen og oplaselig-
heden af organisk kulstof fra det residuale organiske stof i restprodukterne,
og eluatets indhold af oplest organisk kulstof (DOC, dissolved organic car-
bon) gges. Det er pavist, at et forgget indhold af DOC i eluatet gennem
kompleksdannelse eller chelatering kan gge oplgseligheden af flere spor-
elelementer, herunder bl.a. Cu (van der Sloot et al. 1997), og der er sand-
synligt, at starre maengder frigjort DOC kan optraede som transportmiddel
for adsorberede/absorberede hydrofobe stoffer som f.eks. PAH’er. En tysk
undersggelse har vist, at den dominerende gruppe af organiske stoffer i af-
faldsforbraendingsslagger er fedtsyrer, d.v.s. de primare og letopleselige
nedbrydningsprodukter af det oprindelige organiske materiale (Prieste et al.
1996). Risikoen for yderligere biologisk nedbrydning af disse fedtsyrer ved
leengerevarende udvaskningstests vil sandsynligvis veere betydelig, hvilket
ma tages i betragtning, nar sadanne forsgg planlegges.
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5.2 Anvendelse af eksisterende testmetoder til testning af ud-
vaskning af DOC/NVOC

Selv om der er tale om organiske stoffer, er der ofte blevet foretaget be-
stemmelse af samleparameteren DOC (malt som ikke-flygtigt organisk kul-
stof, NVOC (non-volatile organic carbon)) pa det filtrerede eluat fra udvask-
ningstests beregnet til bestemmelse af udvaskningen af uorganiske kompo-
nenter uden speciel hensyntagen til valg af materialer til test- og filtrerings-
udstyr. Ved kolonneudvaskningsforsgg og serielle batchudvaskningsforsag
med danske affaldsforbreendingsslagger er der typisk fundet udvaskede
maengder af NVOC pa 100 — 200 mg/kg (Hjelmar 1999) med koncentrati-
onsniveauer i de enkelte eluater variende fra 150 — 200 mg/I til omkring 0,5
—1,0 mg/l. Ved femdobbelte serielle batchudvaskningsforsgg med en flyve-
aske fra et forbraendingsanleeg udfert i polypropylenflasker i henhold til
prEN 12457-3, er der under antagelse af normalfordelte resultater fundet en
gennemsnitsverdi for den udvaskede mangde NVOC ved L/S = 2 I/kg pa
2,96 mg/kg med en standardafvigelse pa 0,95 mg/kg, svarende til en relativ
standardafvigelse pa 32% (Hjelmar 1999). Eluatkoncentrationerne varierede
mellem 1,0 og 2,0 mg/I. For flyveaskens vedkommende er der tale om for-
holdsvis lave vardier af NVOC, og det er ikke muligt at sige, om de fundne
resultater alene er udtryk for tilfaeldige variationer, eller de ogsa indeholder
en systematisk adsorption/afgivelse af NVOC pé/fra test- og/eller filtrerings-
udstyret. For forbreendingsslaggens vedkommende er koncentrationsniveauet
af NVOC derimod sa hgijt, at det forekommer rimeligt at antage, at de fundne
veerdier udger en reel angivelse af starrelsesordenen af de udvaskede mang-
der NVOC. Det vil veere hensigtsmaessigt og forholdsvis enkelt at undersgge
disse forhold nermere, saledes at der kan opnas en kvalificeret vurdering af,
i hvor hgj grad man kan tillade sig at lade NVOC indga i analyseprogrammet
for eluater fra udvaskningsforsgg udfgrt med henblik pa bestemmelse af
udvaskningen af uorganiske stoffer.

5.3 Udvaskning af specifikke organiske stoffer

For udvaskningsforsgg med henblik pa bestemmelse af udvaskningen af
specifikke organiske stoffer fra restprodukter geelder i gvrigt stort set de
samme betragtninger og overvejelser, som i rapportens gvrige kapitler er
gjort vedrerende udvaskning af organiske stoffer fra jord, dog med hensyn-
tagen til de ovenfor navnte forhold, hvor restprodukter ofte har egenskaber,
der afviger fra normal jords egenskaber.

Som navnt tidligere er de fleste erfaringer med udvaskning af organiske
stoffer knyttet til testning af jord, og der findes rent faktisk kun ganske fa
egentlige undersggelser af restprodukter beskrevet. Dette bekraftes blandt
andet af Larsson (1996). Sidstnaevnte refererer blandt andet undersggelser
foretaget af andet van Houdt et al. (1991), Kjeldsen og Grundtvig (1995) og
Wahlstrom et al. (1994):

Van Houdt et al. (1991) undersagte udvaskningsegenskaberne for forskellige
typer vejbygningsmaterialer som bl.a. indeholdt PAH’er (der analyseredes
for de 16 PAH’er, som foreskrives af US EPA). Materialerne blev ved hjelp
af fryseteknik nedknust til < 0,2 mm, og de blev derefter underkastet ryste-
forseg med vand ved L/S =5 I/kg i 4 timer, hvorefter vandfasen ved centri-
fugering blev fraskilt og analyseret. Processen blev gentaget, hvorved der
fandtes yderligere udvaskeligt PAH, d.v.s. resultatet af den farst udvaskning
var altsa ikke udtryk for den maksimalt udvaskelige mengde PAH. Materi-
alerne indeholdt 0,1-32 mg PAH/kg tarstof og gav 7-170 pug PAH/I (0,035-
0,85 mg/kg tarstof) i farste udvaskning og 2-56 pg PAH/I (0,01-0,28 mg/kg



tgrstof) i anden udvaskning. Resultaterne viser, at det kan veere svart at opna
fuldsteendig udvaskning ved batchforsgg, med mindre der udfares flere i
sekvens.

Noget tilsvarende blev fundet af Kjeldsen og Grundtvig (1995), som an-
vendte en lidt anden metodik til at undersgge udvaskningen af BTEX fra
industrielt affald fra gamle deponier. Der udfertes et antal serielle batchud-
vaskningsforsag i glasflasker med teflonbelagte lag, der farst pafyldtes iltfrit
vand, som for at forhindre mikrobiel nedbrydning var tilsat 2g natriumaziad/I.
Herefter tilsattes de faste prgver i vad tilstand, efter at tarstofindholdet var
bestemt pa separate praver. Mangderne af veeske og faststof justeredes, sa
head space blev minimeret for at undga fordampningstab af materiale til
luftfasen. Udvaskningsforsggene udfartes som 5 henholdsvis 24 serielle
ekstraktioner ved L/S = 2 I/kg og L/S = 20 I/kg og 20 timers kontakttid (ro-
tation om tveeraksen ved 1 rpm), hvor vaeske- og faststoffase mellem hver
ekstraktion blev adskilt ved centrifugering (14 cm rotationsradius, 30-90 min
ved 1500 rpm, udtagning med pipette). Veeskefaserne ekstraheredes med
pentan og analyseredes ved GC-FID for BTEX og TOC (se ogsa Lyngkilde
og Christensen 1992a og b). Metodens reproducerbarhed blev vurderet som
god. Koncentrationsniveauet af toluen i eluaterne fra batchudvasknings for-
sggene faldt dog meget hurtigere end forudsagt pa grundlag af teoretiske
beregninger baseret pa en malt Ky-veerdi. Dette blev tilskrevet fordamp-
ningstab ved handtering af praverne under udskiftning af vandfasen mellem
hver ekstraktion, og det anbefaledes, at proceduren ved tilsvarende fremtidi-
ge forsgg blev @ndret, sa fordampningstabet minimeres (bl.a. gennem an-
vendelse af ”zero head space” teknik gennem hele proceduren). Parallelt
med batchforsggene gennemfartes kolonneudvaskningsforsgg pa det samme
materiale. | nogle tilfaelde blev det observeret, at der selv efter gennem-
strgmning af en vandmangde svarende til L/S = 550 I/kg ikke var sket en
fuldsteendig udvaskning af de organiske komponenter. Dette skyldtes bl.a., at
det udvaskede materiale, som havde en hydraulisk ledningsevne pa ca. 4 x
10" m/s, indeholdt gammelt deponeret aktivt kul, hvilket modvirkede
desorption af BTEX.

Wahlstrom et al. (1994) har sammenfattet erfaringer med udvaskning af
organiske stoffer ved fem europaiske forskningsinstitutter (RIVM og ECN i
Holland, VTT i Finland, IVL i Sverige og DHI i Danmark) i starten af
1990’erne. Undersggelserne har farst og fremmest omfattet udvaskning fra
jord, men enkelte restprodukter er ogsa indgaet (aske, sandblasningssand,
asfalt, spildevandsslam). Det konkluderes bl.a., at man nappe vil kunne bru-
ge den samme udvaskningsmetode til alle typer organiske stoffer. Endvidere
forventer man at kunne anvende grundprincipperne fra udvaskningstests for
uorganiske komponenter til etablering af metoder til undersggelse af ud-
vaskningen af organiske stoffer, men metoderne skal tilpasses bl.a. med hen-
blik pa at minimere fordampning, adsorption og nedbrydning. Endvidere
drages der falgende konklusioner (geeldende bade for restprodukter og jord):

» Centrifugering er at foretraekke frem for filtrering af eluat indeholdende
PAH’er.

» Hagijt pH (=12) give forgget udvaskning af PAH, ikke mindst nar materi-
alet indeholder humusstoffer.

* Eluat fra udvaskning af olieforurenet sand bgar centrifugeres og ikke
filtreres i glasmikrofiltre, da man fandt en stor del af kulbrinterne adsor-
beret pa filtre af typen 12 um glasmikrofibre.

« Der fandtes ingen adsorption af klorfenoler (1400 mg/kg i jord) pa 0,7
pum glasmikrofiberfilter; 13 % af klorfenolerne udvaskedes fra jorden
efter 64 timer (pH = 11-12).
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» Kontakttiden og agitationsmetoden (rystebord, rotation om tvaerakse)
havde ikke navneverdig indflydelse pa udvaskningen af kulbrinter fra
olieforurenet sand ved batchforsag.

* BTEX (10-100 pg/kg tarstof) syntes vanskeligt at udvaske (< 1% ved
L/S = 0,4 I/kg) fra jord ved kolonneforsgg udfart i marke ved 5 °C pa
forurenet jord, der var behandlet termisk.

5.4 Etablering af metoder til testning af udvaskningen af or-
ganiske stoffer fra restprodukter

Pa grundlag af ovenstaende vil det veere rimeligt at antage, at metoder til
testning af udvaskningen af organiske stoffer fra granuleere, mineralske rest-
produkter i vidt omfang kan baseres pa de samme principper og hensyn, som
metoder til udvaskning af organiske stoffer fra jord. Dog vil der for restpro-
dukternes vedkommende i mange tilfeelde skulle tages specielle forholds-
regler med hensyn til forbehandling af praverne, ligesom restprodukternes
potentielle reaktivitet med vand og de ofte ret ekstreme pH- og redoxforhold,
som reaktionerne med vand kan medfgre, ma tages i betragtning. Det bar
undersgges ngjere, om man i nogle tilfeelde kan udvide analyseprogrammet
for udvaskningstests til bestemmelse af udvaskningen af uorganiske kompo-
nenter fra restprodukter til ogsa at omfatte DOC/NVOC.

Blandt de konklusioner, som fremkom i en af de ovenfor refererede under-
sggelser, var, at man ikke kan regne med at kunne anvende den samme me-
tode til undersggelse af udvaskningen af alle forskellige organiske stoffer og
stofgrupper. Til dette kunne man fgje, at man heller ikke vil kunne forvente
at kunne beskrive alle de udvaskningssituationer, som man vil vare interes-
seret i at belyse, ved hjelp af en enkelt udvaskningstest. Det skal na&vnes, at
der i det meste af denne rapport af hensyn til den kommende bekendtgarelse
om anvendelse af jord og restprodukter har vaeret fokuseret meget pa tilpas-
ning af en enkelt testmetode, nemlig batchudvaskningstesten prEN 12457-1,
udfert ved L/S = 2 I/kg.



6 Testsystemer - betingelser og me-
todik

6.1 Spergsmal og svar

Nar man som med etablering af testmetoder til undersggelse af udvasknin-
gen af organiske stoffer nasten starter forfra, vil det vaere hensigtsmaessigt at
gare tingene i en logisk reekkefglge. Det vil i denne sammenhang sige, at
man starter med at stille de spgrgsmal, man gerne vil have besvaret, og der-
efter sgger at finde eller udvikle metoder, der er egnede til at tilvejebringe
svarene.

Blandt de spargsmal, man kunne stille, kunne for eksempel vere falgende:

»  Hvor meget vil der i alt kunne udvaskes af et givet organisk stof (uanset
hvor lang tid det tager)?

* Huvilken hastighed udvaskes et givet organisk stof med under forhold,
der svarer til feltforhold (scenariebetinget)?

* Hvad er koncentrationen i porevandet til et givent tidspunkt?

» Erder tale om ligevaegt mellem stoffet i vaeskefasen og faststoffasen?

» Hvis der ikke er tale om ligeveegt, hvorledes er da kinetikken?

» Hvorledes pavirkes udvaskningen af et givet organisk stof af en raekke
forhold som f.eks. pH, ilt, temperatur, tryk, biologisk aktivitet, m.v.?

Den testtype, som man vil vealge, vil afhenge af, hvilke(t) af spgrgsmalene,
man gnsker at besvare.

Til besvarelse af det farste spargsmal vil man formentlig skulle veelge eller
udvikle en eller anden form for tilgeengelighedstest, d.v.s. en test, som under
forhold, der svarer til de "veerste”, man realistisk forestiller sig, at materialet
kan blive udsat for og under betingelser, som i gvrigt er optimale med hen-
syn til stoftransport, beskriver den samlede udvaskede mangde. En tilgen-
gelighedstest for organiske stoffer (testen kan veere forskellig for forskellige
organiske stofgrupper) vil neppe vare den samme som en tilgaengelig-
hedstest for udvaskning af uorganiske komponenter.

Til besvarelse af det andet spargsmal ville man nok i hgjere grad sgge at
veelge eller udvikle en test, som i videst mulige omfang simulerer et givet
scenarie, f.eks. en kolonneudvaskningstest udfgrt under neermere fastsatte
betingelser til simulering af udvaskningen fra jord eller restprodukter, der er
nyttiggjort eller deponeret. Blandt andet som grundlag for fastszttelse af
sadanne betingelser vil det vaere ngdvendigt at designe specielle forsgg, som
kan besvare de gvrige spargsmal, som er stillet ovenfor (listen af spgrgsmal
er kun ment som kun eksempler, og skal ikke betragtes som udtgmmende).

Det kan ikke udelukkes, at det viser sig at veere umuligt eller alt for omsteen-
deligt at besvare de spgrgsmal, som man f.eks. i forhold til lovgivning eller
en given risikovurdering gnsker besvaret. I sa fald kan man veere ngdt til at
lade sig ngje med det grovere og langt mindre nuanceret billede af virkelig-
heden, som et forholdsvis simpel test kan give. Opgaven vil sa vere at opti-
mere udbyttet af den tilvejebragte information pa det grundlag, som nu matte
foreligge. | den sammenhang er det vigtigt, at resultaterne ikke overfortol-
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kes, men maske snarere anvendes som en slags screeningsundersggelser, der
afger, om yderligere testning er ngdvendig.

6.2 Testsystemer og materialevalg til organiske stoffer

Da udvaskningstests gennemfares med henblik pa at undersgge stofover-
farslen fra en faststofpreve (evt. med porevand og frie faser af forurenings-
stoffer) til en veeskefase, er det vigtigt at tage hensyn til risikoen for stofud-
veksling mellem det undersggte udvaskningssystem og omgivelserne, pri-
maert det anvendte apparatur/testbeholder og atmosfaeren.

Stofudveksling mellem pa den ene side testmedierne i form af faststoffasen
og udvasknings-/ekstraktionsmediet og pa den anden side det anvendte appa-
ratur og testbeholder er generelt uacceptabel, og der ma derfor ved valg af
materialer tages hensyn til hele udvaskningssystemets karakter, herunder
specielt de stofkomponenter, som gnskes testet. For testsystemer til uorgani-
ske stoffer kan der normalt anvendes forskellige former for plast, se f.eks.
Hjelmar og Traberg (1995), mens undersggelse af organiske stoffer normalt
forudsaetter anvendelse af glas eller rustfrit stal. Anvendelse af polytetraflu-
oroethylen (teflon) vil i mange tilfeelde veere acceptabel for bade organiske
0g uorganiske stoffer.

Stofudvekslingen mellem udvaskningssystemet og atmosfeeren er vanskelig
at vurdere - og for meget flygtige stoffer at tage hensyn til. En vurdering af,
hvorvidt en sadan stofudveksling er acceptabel, afhanger af udvaskningssy-
stemets karakter og formalet med testen. | afsnit 7.3 er der angivet beregnede
verdier for stofmangden i luften ved ligeveegt i standardudvaskningssyste-
met.

Stofudvekslingen kan have karakter af materialeafgivelse eller stoftab til
testbeholderen/udstyret. Med hensyn til materialeafgivelse skal det vurderes,
om de benyttede materialer indeholder stoffer, der kan ga i oplgsning ved
kontakt med praven eller udvaskningsmediet, eller om stof fra atmosfee-
ren/omgivelserne kan diffundere igennem materialet og ind til testmedierne.

Nedenfor er der ud fra erfaringer beskrevet i litteraturen gennemgaet for-
skellige materialetypers egnethed i relation til stofafgivelse og forskellige
stofgruppers tab til disse materialer.

6.2.1 Materialeafgivelse af organiske stoffer

Afgivelse af organiske stoffer fra plastmaterialer antages primert at forega
ved diffusion imellem udvaskningsmediet og plastmaterialet. Mekanisk pa-
virkning af materialet kan ogsa bevirke en stofafgivelse, saledes at forggelse
af tryk og stremningshastighed kan antages at forgge risikoen for stofafgi-
velse. Endvidere gges risikoen for afgivelse af stoffer, nar kontakttiden og
temperaturen gges.

Endelig kan indholdet af f.eks. oplgsningsmidler i praven og udvasknings-
mediet virke som et ekstraktionsmiddel pa materialer og derigennem gge
frigivelse af visse organiske stoffer fra plastmaterialer, der er i kontakt med
prgve og udvaskningsmedie.

Kjeldsen et al. (1989) gennemfarte en sammenstilling af litteraturen vedre-
rende frigivelse af organiske stoffer fra plastmaterialer, plastbelzegninger og
forskellige typer af plastlim til vandprgver. De hyppigst forekommende og
meangdemaessigt mest betydende stoffer er: blgdgaringsmidler (f.eks. phtha-
later), oplasningsmidler (f.eks. tetrahydrofuran og tetrachlorethylen) og sta-



bilisatorer (f.eks. N-butylbenzensulfonamid). | Kjeldsen et al. (1989) er der
anfart eksempler pa stoffrigivelser svarende til fra ca. 1 ug specifikt organisk
stof/l op til mere end 10 mg C /I malt som totalt organisk kulstof i vandpre-
ver, der har vaeret i kontakt med de forskellige materialer. Eksempelvis er
der fra teflon og stive PVC-materialer rapporteret om afgivelser svarende til
nogle fa g stof/l. Fra blad PVC, polyetylen og polypropylen typisk op til
1000 pg stof/l, og fra silikonegummi og PVC lim ligger de fleste eksempler
fra litteraturen pa et niveau svarende til mere end 1000 pg stof/lI vandprave.

Afgivelsen af organiske stoffer fra materialer til prave- og testmedie er pri-
meert afhangig af materialets restindhold af frigivelige forbindelser. Der kan
endvidere forekomme variationer i restindhold af organiske stoffer imellem
de enkelte produktioner (”batch™) af en bestemt type materiale af et givet
fabrikat. Frigivelige stoffer kan dannes via nedbrydning af plasten og dens
tilsetningsstoffer som falge af for hgje temperaturer under plastbearbejdel-
sen eller fra hjeelpestoffer benyttet under processer i tilknytning til den egen-
tlige fremstilling som f.eks. limning, overfladerengaring med oplgsnings-
midler m.v.

Som navnt indeholder blgde plastmaterialer og lim generelt starre maengder
af afgivelige organiske forbindelser end stive plastmaterialer. Stoffer med
lille fordelingsforhold imellem materiale og vand vil frigives med de hgjeste
koncentrationer til fglge, men vil sandsynligvis kunne fjernes mest effektivt
inden anvendelsen af materialet.

6.2.2 Tab af organiske stoffer til materialet

Tab af organiske stoffer til plastmaterialer foregar primeert ved sorption til
overfladerne eventuelt efterfulgt af egentlig absorption af stofferne via diffu-
sion ind i selve materialet. Ved absorption af organiske stoffer i materialerne
kan disse i modsgtning til binding ved adsorptionsprocesser ikke forventes
at kunne meettes ved konditionering med en prgve indeholdende stofferne.
Stofferne vil desuden efterfalgende kunne frigives vedvarende til medier
med et lavere indhold, f.eks. ved udskiftning af udvaskningsmediet i en se-
kventiel udvaskningstest.

Tabet af stoffer afhenger saledes af materialernes karakter og stoffernes
fysisk-kemiske egenskaber. F.eks. vil mere apolere hydrofobe stoffer gene-
relt have stgrre affinitet for binding til plastmaterialer. Denne polaritets-
egenskab kan til kvalitative formal illustreres ved stoffernes oktanol/vand-
fordelingskoefficient Kow.

I Kjeldsen et al. (1989) findes der detaljerede oversigter over bindingen af
forskellige organiske stoffer til udvalgte materialer. For de flygtige organi-
ske stoffer, primeert klorerede oplgsningsmidler, rapporteres der om vaesent-
lige stoftab (20-100 % af de tilsatte maengder) til en raekke af de hyppigst
anvendte plastmaterialer, herunder teflon, stiv og blad PVC, polyetylen og
polypropylen i accelererede laboratorieforsgg. | den undersggelse af rustfrit
stal, der indgar i oversigten, fandtes der ikke et malbart tab fra prgven
(Kjeldsen et al. 1989). Med hensyn til ikke-flygtige organiske stoffer, pri-
maert detergenter og BT X-stoffer viser oversigten et betydeligt stoftab (10-
80 % af de tilsatte maengder) til de blgde plastmaterialer og et relativt mindre
stoftab (1-20 % af de tilsatte maengder) til stiv PVC, teflon og glas. Til rust-
frit stal udgjorde stoftabet mindre end 5 % af de tilsatte meengder.

I det omfang, der anvendes filtermaterialer til separation af eluat (veeskefase)
fra faststoffasen i testsystemet, er afgivelse af stoffer til filtermaterialer et
kritisk punkt i testningen. For de fleste af de hydrofobe/apolere stoffer, som
f.eks. PAH-forbindelser, vil faststoffasen udgare en starre pulje for frigivelse
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af stoffer til eluatet, der vil veere reguleret af ligeveegten mellem de to faser.
Nar eluatet separeres fra den faste fase, fjernes muligheden for at kompense-
re et eventuelt tab fra eluatet til filtermaterialer, selv et mindre stoftab kan
have vesentlig indflydelse pa stofkoncentrationen i eluatet.

I relation til valg af materialer i det hollandske forslag til standard udvask-
ningstest (f.eks. Bauw et al. 1991 og afsnit 6.4) testede Rood et al. (1994)
udstyr, herunder forskellige typer af filter- og forfiltermaterialer, for sorption
af PCB (polyklorerede bifenyler) og klorerede organiske pesticider. Sorpti-
onstests viste, at det var bedre at anvende glasmaterialer end teflon og te-
flonlignende materialer. Indledende sammenligninger af resultater opnaet
ved filtrering og centrifugering af eluater fra udvaskningstesten indikerede,
at centrifugering af eluaterne resulterede i hgjere koncentrationer af PCBer
0g bedre reproducerbarhed.

Bauw et al. (1991) undersggte endvidere stoftabet af PAH'er til forskellige
glasfiberfiltre og -forfiltre samt genfindingen af PAH'er efter tilsatning til
eluater fra jord. Adsorptionstabet varierede fra 0 til 25% mellem de forskel-
lige filtre og PAH-stoffer. Til brug for standardtesten (kolonneforsgg) blev
det pa baggrund af de gennemfarte filtertests anbefalet at fortsaette med et
0,8-1,5 um glasfiber filter. For ingen af de 16 testede PAH-stoffer oversteg
stoftabet 10% i dette filter.

6.3 Testbetingelser og metodik

6.3.1 Forbehandling af prave

For iverksattelsen af udvaskningstesten kan det veaere ngdvendigt at forbe-
handle preven, f.eks. i form af tgrring, delprgveudtagning, sortering, ned-
knusning, kompaktering eller eldning af prevematerialet. Typisk kan jord
veere sa vad, at det kan vere ngdvendigt at foretage en tarring, hvilket skal
forega under hensyntagen til de organiske stoffer, der gnskes testet. For langt
de fleste organiske stoffer vil risikoen for fordampningstab bevirke, at tor-
ring er ugnsket. Ved testning af stofudvaskningen fra jord benyttes tgrstof-
indholdet oftest til opsetning af testen med en velkendt tarstofmangde af
jorden i forhold til et bestemt volumen af udvaskningsmediet. Til dette for-
mal kan man normalt blot udtage en eller flere mindre delpragver af jorden,
som kun anvendes til tarstofbestemmelsen, og saledes antage, at denne er
repreesentativ for hele praven. | tilfeelde af, at preven ma tarres, ber dette
forega ved den lavest mulige temperatur, f.eks. ved stuetemperatur eller i
varmeskab ved 30-40°C. Mange gange Vil det ogsa veere ngdvendigt at sorte-
re eller reducere partikelstarrelsen af jorden/restproduktet. | denne forbindel-
se skal risikoen for kontaminering eller tab af forureningskomponenter fra
prgven minimeres under behandlingen. Z£ldning af preven kan forega enten
som en uundgaelig proces af praktiske arsager eller med vilje for at frem-
skynde gnskede kemiske eller biologiske reaktioner. £ldningen kan forarsa-
ge andringer i stoffernes tilgeengelighed for udvaskning, i indhold af ned-
brydelige eller flygtige stoffer samt i f.eks. prgvens redoxstatus og pH. Som
diskuteret i afsnit 3 vil &ldning af organiske typisk resultere i en mindre
udvaskning af stofferne som fglge af afdampning, nedbrydning og diffusion
ind i partikelstrukturer. Hvis formalet med den aktuelle test er at beskrive
stofudvaskningen fra materialet pa langt sigt, kan det i nogle tilflde teenkes
at vaere hensigtsmaessigt at gennemfare en accelereret kunstig eldning af
praven. Der findes ikke standardiserede metoder til kunstig &ldning af jord,
og en passende fremgangsmade ma derfor udvikles i det konkrete tilfelde.



6.3.2 Udvaskningsmedie

Som udvaskningsmedie kan benyttes ikke-aggressive udvaskningsmedier
som demineraliseret vand, vand med en elektrolyt i form af salt eller demine-
raliseret vand, som initielt er indstillet til et lavere pH (f.eks. pH = 4), ofte
med henblik pa at simulere udvaskning med regnvand. | mange tilfelde vil
sammensgtningen af udvaskningsmediet ved lave og moderate vaeske-
[faststofforhold veere styret af faststoffasen og veere forholdsvis uafhangig af
udvaskningsmediets initielle sammensztning. Ved hgje vardier af L/S, eller
hvis der anvendes et mere aggressivt udvaskningsmedie, kan stofudvasknin-
gen pavirkes i betydelig grad.

| forbindelse med udvaskning af tungmetaller og andre uorganiske forure-
ningsstoffer er der udviklet en lang reekke opskrifter pa udvaskningsmedier
til udvaskningstests, som skal simulere stofudvaskningen under nermere
hensyn til specificerede forhold. Oplagsninger med kalciumklorid benyttes
ofte til at simulere jordvaeske med hensyn til den dominerende kation. For
organiske stoffer eksisterer der ingen fast praksis, men sammensetningen af
udvaskningsmediet kan veere vaesentlig i tilfelde, hvor kemiske processer,
f.eks. styret af pH og oplgsningens ionstyrke, har indflydelse pa desorptio-
nen af forureningsstoffer og frigivelse af kolloider.

6.3.3 Kontaktmetode og kontaktforhold mellem vaske og faststof

Da udvaskningstests fortrinsvis gennemfgres med henblik pa undersggelse af
stofudvaskningen fra en faststoffase (praven) til en veeskefase, er det dels
ngdvendigt at tage hensyn til forsggsbetingelser, som kan pavirke den ha-
stighed, hvormed stofoverfarslen sker, dels at tage hensyn til risikoen for
stofudveksling mellem det undersggte udvaskningssystem og omgivelserne,
primaert det anvendte apparatur og atmosfaren.

Ved mange batchudvaskningstests pa jord og affaldsmaterialer, hvor man
undersgger udvaskningen af uorganiske komponenter, agiteres udvasknings-
systemet med henblik pa at opretholde en maksimal gradient ved grensefla-
den mellem veesken og de enkelte faststofpartikler og dermed sikre, at der
hurtigst muligt opnas ligeveegt i systemet. Agitationen kan ske ved hjzlp af
rysteapparater og ryste-/vippeapparater, ved rotation af en lukket udvask-
ningsbeholder om sin tveerakse, ved hjaelp af magnetomrgring (kun ved hgje
veerdier af veeske-/faststof-forholdet (L/S)), propelomraring eller ved hjelp
af gennembobling af gas eller luft. Uanset hvilken metode der anvendes, er
det vigtigt, at der sikres en konstant god opblanding mellem veaske- og fast-
stoffaserne. Dog kan omrgring i batchtests forventes at frigive et starre ind-
hold af kolloider til eluatet end kollonnetests, hvorfor denne faktor ogsa bar
inddrages ved valg af metode- og kontaktforhold. For kolonneudvaskning-
stests skal det i videst mulige omfag sikres, at der ved den anvendte stram-
ningshastighed opnas lokal ligeveaegt. Generelt er det vanskeligere at opna
ligeveegt i kolonneforsag, fordi der under accelererede laboratorieforhold
ikke i fuldt omfang kan opnas optimale kontaktforhold mellem vaske og
faststof.

De fleste udvaskningssystemer beskriver forholdene i vandmaettede syste-
mer. Udvaskning ved gennemstrgmning under umgettede forhold kan princi-
pelt simuleres ved kolonneforsgg med nedadrettet flow, men sadanne forsgg
kan veere vanskelige at kontrollere og reproducere. | praksis anvendes ofte
udvaskningsresultater fra forsgg udfert under maettede forhold pa grundlag
af L/S-forholdet. Dette kan dog pa grund af definitionen af L/S give anled-
ning til ungjagtigheder, ligesom der ikke tages hensyn til de kemiske effekter
af tilstedeveerelsen af en gasfase i systemet eller til de effekter, som skift
mellem vad og ter tilstand i naturlige umaettede systemer kan tenkes at med-
fare. 1 mange tilfeelde er det jo netop stofudvaskningen fra jord eller restpro-
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dukter, der gennemsives af infiltrerende nedbgr under umeettede forhold,
som man gnsker at belyse ved hjelp af en udvaskningstest. Hvis man i den
situation tester udvaskningen under vandmeettede forhold, bgr man med ud-
gangspunkt i den konkrete situation og de konkrete materialer og forure-
ningskomponenter foretage en vurdering af, hvilken betydning dette kan
have for resultatet, og eventuelt beregningsmaessigt forsgge at kompensere
for det (se afsnit 9).

Stofudveksling mellem pa ene side prgven og udvaskningsmediet og pa den
anden side det anvendte testsystem (beholder, filter m.v.) og apparatur er
generelt uacceptabel, og der ma derfor ved valg af materialer tages hensyn til
dette, hvilket er gennemgaet i det foregaende afsnit. For organiske stoffer er
det endvidere generelt uacceptabelt med stofudveksling mellem udvask-
ningssystemet og atmosfeeren, hvilket er gennemgaet i afsnittet om stofud-
veksling med omgivelserne.

6.3.4 Veeske-/faststofforhold (L/S)

Veaeske-/faststofforholdet eller L/S-forholdet er defineret som forholdet mel-
lem den mangde udvaskningsmedium (liquid, L), som bringes i kontakt med
den mengde faststof (solid, S), som testes. | denne rapport angives L som et
volumen (i liter), og S angives som tarveegten (i kg) af faststoffasen, der
tages i arbejde i udvaskningstesten. | nogle tilfalde ses L/S angivet som kg
vaeske pr. kg faststof, og for en vaeske med en vagtfylde pa 1 kg/l vil de to
talangivelser vere ens.

Som navnt under afsnittet om forbehandling af prgven beregnes L/S for en
vad preve pa grundlag af prgvens tarstofindhold, og ved tilsetning af ud-
vaskningsmedium til en batchtest ber der kompenseres for den vandmeangde,
som prgven allerede indeholder.

Ved en kolonnetest beregnes L/S normalt pa grundlag af den producerede
perkolatmangde og tarvaegten af faststoffasen i kolonnen. Dette giver for
samme tilsatte veeskemangde en forskel mellem L/S beregnet for forsagg
udfert under mettede forhold (med opstrems flow) og for forsgg udfert med
samme kolonne under umeettede forhold (med nedstrams flow) en forskel
mellem L/S beregnet for henholdsvis et kolonneforsgg og et batchforsag,
hvor hele den tilsatte vaeskemangde indgar i beregningen for batchforsggets
vedkommende. Forskellen mellem det beregnede L/S for henholdsvis batch-
og kolonneforsgg er starst ved sma veerdier af L/S og betydningslgs ved
starre L/S-verdier.

6.3.5 Kontakttid

Laengden af det tidsrum, hvor vaeskefasen er i kontakt med faststoffasen
(preven), vil pavirke starrelsen af stofudvaskningen, safremt der ikke i lgbet
af dette tidsrum opnas en ligevaegtslignende tilstand. | batchforsgg svarer
kontakttiden til varigheden af testen, mens kontakttiden ved kolonneforsgg
desuden er en funktion af gennemstremningshastigheden.

Ved udvaskningstests, som er baseret pa opnaelse af termodynamisk lige-
veaegt eller ligeveegtslignende tilstande, bar det tilstraebes, at kontakttiden i
hvert trin af testen er tilstreekkelig lang til at sikre, at den gnskede ligevaegts-
tilstand opnas. Pa den anden side ma kontakttiden ikke vare sa lang, at der
opnas ugnskede @ndringer i forsggsbetingelserne.

For batchforseg varierer de foreskrevne kontakttider typisk mellem nogle
timer og ca. et dggn pr. ekstraktion. | mange tilfeelde, specielt for apolare
stoffer og inhomogene praver samt testmetoder, hvor der ikke stilles krav til
partikelstgrrelsen, ma det antages, at det ikke vil veere muligt at opna lige-



veegt i lgbet af den angivne kontakttid. Dette kan bl.a. afspejle sig i vanske-
ligheder med at reproducere og tolke testresultaterne. For kolonneforsgg kan
stremningshastigheden foruden for kontakttiden ogsa have betydning for
lasrivelse af kolloider.

6.3.6 Temperatur

Temperaturen har indflydelse pa forlgbet af en udvaskningstest. Bade ter-
modynamiske ligevaegtskonstanter i relation til oplagselighed og flygtighed
samt kinetiske processer som sorption og diffusion, der er relevante for stof-
udvaskningen, afhaenger eksponentielt af temperaturen. For organiske stoffer
er endvidere biokemiske processer, der er involveret i omdannelsen og ned-
brydningen af disse stoffer, af betydning. Udvaskningsforsgg, hvor der ikke
skal tages hensyn til nedbrydningen af stof, udfares som regel ved 20-25°C.

6.3.7 Separation af vaeskefase og faststoffase

De fleste udvaskningstests afsluttes med en separation af vaeskefasen fra
faststoffasen ved tryk- eller vakuumfiltrering gennem et 0,45 pm membran-
filter og/eller ved centrifugering svarende til den gnskede partikelafskering.
Komponenter, som kan passere et 0,45 um filter, betragtes normalt pr. kon-
vention som vaerende pa oplgst form. Sma kolloide partikler kan imidlertid
godt passere et 0,45 um filter, og hvis de er til stede og gnskes tilbageholdt,
ma der anvendes et filter med mindre partikelafskeering. Pa den anden side
kan der argumenteres for at medtage de partikler (maske op til flere um i
starrelse), som ogsa vil transporteres igennem jordmediet (se afsnit 4.4).

Ved filtrering af udvaskningsmedier, som kan indeholde hydrofobe, tungt
oplaselige organiske molekyler, kan det veere ngdvendigt at anvende filtre af
glasfiber, da de organiske forbindelser kan sorbere pa f.eks. membranfiltre af
celluloseacetat, som er bedre egnet til uorganiske stoffer. I relation til udvik-
ling af udvaskningtests bekraftes dette af Rood et al. (1994) i forhold til
sorptionstab af PCBer og Klorerede organiske pesticider. Undersggelserne af
Bauw et al. (1991) viser, at filtrering er meget kritisk for PAH'er, og der kan
vaere vaesentlig forskel i sorptionstabet mellem forskellige typer af filtre pa
trods af, at de alle er af glasfiber, og diameteren for partikelafskaeringen lig-
ger inden for den samme starrelsesorden.

6.3.8 Stofudveksling med omgivelserne

Ud over tabet af stof til udstyr og materialer, som indgar i testningen, kan
der ogsa forekomme stoftab til atmosfaeren. Her teenkes der iseer pa tab af
flygtige stoffer, idet fordampning kan give anledning til tab fra vaeske-
[faststofsystemet til headspace (luftvolumenet over vaeske-/faststoffasen) i
systemet og/eller til omgivelser uden for testsystemet.

Afdampningen vil afhange af mange faktorer ud over stoffernes flygtighed,
f.eks. om der optraeder ikke-vandige faser i de organiske stoffer i pravemate-
rialet, samt af volumenet af headspace, kontaktmetode samt materialernes
teethed. Herudover er der naturligvis risikoen for stoftab under prgvetagnin-
gen, forbehandlingen af praven, efterbehandlingen og analysen af eluatet
som navnt i afsnittet om testbetingelser og testmetodik.

Ved design af udvaskningstests er det ud over valget af materialer og handte-
ring af prave og eluat far, under og efter testningen specielt volumenet af
headspace, der kan fastleegges. Ofte kan man af hensyn til agitationen og
muligheden for endringer af det samlede volumen af prgve og udvask-
ningsmedie ikke valge at teste helt uden headspace. Dette bar derfor mini-
meres, da man ud fra simple beregninger kan vise, at veesentlige stofmang-
der af meget flygtige forbindelser som klorerede oplgsningsmidler kan tabes
i systemer med store headspace volumener.Det skal dog bemeerkes, at kon-
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krete beregninger for den standardudvaskningsprocedure, som er blevet an-
vendt i dette projekt, faktisk har vist, at andelen af selv de mest flygtige stof-
fer i headspace udger mindre end 3% af den totale maengde (se afsnit 7.3).
Det kan samtidig anfares, at stoffer, der er sa flygtige, ofte ikke udger et
udvaskningsproblem, hvis de fortsat findes i prgven, samt at de gvrige ngd-
vendige handteringer af praven ger det neermest umuligt at teste stofudvask-
ningen af disse i praksis.

6.3.9 Analyse af veeskefase, prgvevolumener og detektionsgraenser

Et udvaskningsforsag er farst afsluttet, nar der er foretaget en karakterisering
af det frembragte eluat eller perkolat. Karakteriseringen bestar ofte i gen-
nemfgrelse af et kemisk analyseprogram, men kan eksempelvis ogsa omfatte
gkotoksikologisk testning. Behovet for relativt store prgvevolumener til ke-
miske analyser er et centralt punkt i forhold til testning af stofudvaskningen
af organiske stoffer. Mange organiske stofgrupper kreever et prgvevolumen
pa ca. 1 liter, hvilket kan veere problematisk dels i den tidligere nevnte sepa-
ration af eluat fra prevematerialer, dels i forhold til handtering af et passende
testsystem. Testning af pregver med blandingsforureninger af forskellige
stofgrupper kan endvidere forgge volumenbehovet til analyse yderligere.
Dette kan indfries enten ved at opskalere testsystemet eller opsatte flere
parallelle testsystemer af den oprindelige starrelse. En tredje mulighed, som
er beskrevet af Bauw et al. (1991), er at foretage en opkoncentrering af de
organiske stoffer pa fast fase efter udvaskning med relativt hgje L/S-vardier.
Ved en sadan procedure opndede Bauw et al. (1991) gode genfindinger af 16
PAH'er tilsat til eluater fra jord.

Af hensyn til kvaliteten af analyserne anbefales der oftest nedkaling og op-
bevaring i marke af praver, som ikke kan analyseres umiddelbart efter gen-
nemfgrelse af testen.

6.4 Oversigt over beskrevne/standardiserede udvaskning-
stests til organiske stoffer

Gennemgang af litteraturen viser, at der kun findes fa standardiserede meto-
der til karakterisering af udvaskningen af organiske stoffer fra forurenet jord
og restprodukter/affald. | det fglgende er der foretaget en opsamling af de
standardiserede udvaskningstests og andre velbeskrevne udvaskningstests fra
Vesteuropa og Nordamerika, som det har varet muligt at finde referencer pa.
Til udarbejdelse af oversigten er der anvendt oplysninger fra Larsson (1996)
og Wahlstrém et al. (1994).

| Tyskland er der udsendt en preestandard til bestemmelse af koncentrationen
af organiske stoffer i jordveeske (DIN 1998). Standarden er baseret pa ko-
lonneudvaskningsforsgg, der udferes i mindre kolonner (6 cm i diameter og
en lengde pa 15 cm) med et volumen pé 450 ml til pravemateriale. Som
udvaskningsmedie anvendes der vand, der sendes gennem kolonnen med
opstrgms gennemstrgmning med et flow pa ca. 1 ml/min. Eluatet ledes di-
rekte, uden filtrering, til en flaske med ekstraktionsmiddel, hvor det ekstra-
heres med henblik pa analyse. Der er ikke defineret et bestemt akkumuleret
vaeske-/faststofforhold eller en kontakttid, som bestemmer varigheden af
testen, men der udtages flere prgver over 7-30 dage. Dog udelades de farste
5-15 porevolumener, som antages at have et forhgjet indhold af kolloi-
der/partikler. Baseret pa malinger af koncentrationen i eluatet over tiden
vurderes det, hvor vidt udvaskningen af de organiske stoffer primart er sty-
ret af oplagsning fra fri fase eller ved desorption. Denne information anven-
des i den videre risikovurdering.



I Holland har man afprevet en standard udvaskningstest (SLT test), som er
udarbejdet til testning af emission af metaller fra metalforurenet affald, pa
hydrofobe organiske stoffer (Bauw et al. 1991). Testresultaterne anvendes til
at klassificere affaldsmaterialer i relation til hollandske retningslinier for
nyttiggerelse og deponering af affald. Bauw et al. (1991) beskriver resulta-
terne af en afprgvning af testen pa 2 PAH-forurenede materialer, henholdsvis
en jordpreve og en flyveaske fra affaldsforbraending.

SLT-testen omfatter dels en "kaskadetest” bestaende af 5 serielle batchud-
vaskninger med et samlet L/S pa 100 I/kg, dels en kolonnetest ved L/S 0-10
I/kg. Vand justeret til pH 4 anvendes som udvaskningsmedie. Hver af de 5
batchtests udfares ved et L/S-forhold pa 20 I/kg og en kontakttid pa 3 timer.
Efterfglgende foretages der en filtrering af eluatet. Til brug for testningen af
de organiske stoffer foretog Bauw et al. (1991) en modifikation af SLT-
testen. Modifikationen bestod i, at eulatets indhold af organisk stof blev op-
koncentreret ved hjeelp af fast fase-ekstraktion (SPE), dvs. opkoncentrering
pa fast fase med efterfglgende ekstraktion fgr analyse.

Den amerikanske TCLP (Toxicity Characteristic Leaching Procedure) test
anvendes til bade uorganiske og organiske stoffer i forbindelse med klassifi-
cering af affald (US EPA 1991). Testen foreskriver udvaskning med eddike-
syre/acetat, hvilket skal simulere, at det affaldsmateriale, som skal testes,
bringes i kontakt med lossepladsperkolat. Testen udfares som en ét-trins
batch rystetest ved et L/S pa 20 I/kg og en kontakttid pa 16-20 timer. Eluatet
filtreres gennem et filter med en partikelafskeering pa 0,6-0,8 um. Med hen-
syn til testning af udvaskningen af organiske stoffer anbefaler metodefor-
skriften, at der anvendes glas, polytetrafluoretylen (PTFE, teflon) eller rust-
frit stal, men derimod ingen former for PVC.
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7 Klassificering og gennemgang af
organiske stofgrupper

7.1 Indledning

I det fglgende er der med udgangspunkt i de organiske stoffer og stofgrup-
per, som der er fastsat kvalitetskriterier for i jord og grundvand (Miljgstyrel-
sen 1998a), foretaget fasefordelingsberegninger i et kombineret luft-/vand-

ljordsystem med henblik pa at opdele stofferne efter deres egenskaber og
fordeling i systemet. Opdelingen er benyttet til at foretage en indledende
klassifikation af de enkelte stoffer/stofgrupper i forhold til mulighederne og
relevansen af at teste deres udvaskning fra jord og restprodukter.

7.2  Stoffernes egenskaber

Udvalgte fysisk/kemiske egenskaber er for de organiske stoffer vist i tabel

7.1.

Tabel 7.1

Stofegenskaber. S er oplgseligheden i vand, H er Henrys konstant (fordeling
mellem luft og vand) og Ko, er octanol-/vandfordelingskoefficienten. Fra
Miljgstyrelsen (1995) og (1996) samt Shiu et al. (1994). Temperatur = 20 —

25 °C.
Stof S H Log(Kow)
(mg/l) () ()
Benzen 1760 0,22 2,1
Toluen 555 0,27 2,7
Xylener 160-200 0,22-0,29 3,1-3,2
Styren 3200 - 2,95
Naphthalen 31 0,017 3,36
Benz(a)pyren 0,0038 2x10° 6,5
Dibenz(a,h)anthracen 0,0005 8,3x10® 6,5
Phenol 84000 - 15
Pentachlorphenol 14 - 5,0
Vinylchlorid 5700 1,1 1,38
1,2-Dichlorethylen 3500-6260 0,17-0,38 1,86-1,93
1,1-Dichlorethylen 3344 1,1 2,13
Trichlorethylen 1400 0,39 2,53
Tetrachlorethylen 240 0,72 2,88
1,1,1-Trichloroethan 1250 0,7 2,49
Chloroform 8700 0,15 1,97
Dichlormethan 13200 0,09 1,25
Tetrachlormethan 780 1,2 2,64
Acetone blandbart - -0,24
Butylacetater 6300-8600 - 1,6-1,8
Diethylether 60000 - 0,83
Isopropanol blandbart - 0,05
Methylisobutylketon 17000 - 1,38
Methyltertieerbutylether MTBE 50000 0,02 1,2
DDT 100 - 5,94
DEHP 0,3-0,4 - 3-5




Her er der kun medtaget stoffernes oplgselighed i vand, Henrys konstant
(fordeling mellem luft og vand) og octanol-/vandfordelingskoefficient, da
det er de fysisk/kemiske egenskaber, der kan antages styrende for, hvorledes
stofferne fordeler sig i et forenklet luft-/vand-/jordsystem. De organiske stof-
fer, der er vist i tabel 7.1, inkluderer kun enkeltstoffer og ikke stofblandin-
ger, som benzin, diesel og tjeere. Benzin og tjeere er dog repraesenteret med
BTEX, methyltertieerbutylether MTBE, naphthalen, benz(a)pyren og di-
benz(a,h)anthracen.

I relation til gennemfgrelse af udvaskningstests med stofferne kan stoffernes
nedbrydelighed primaert under tilstedeveerelsen af ilt veere af vaesentlig be-
tydning. Betydningen vil naturligvis afheenge af forsggstiden og temperatu-
ren, men generelt vil en hel eller delvis nedbrydning af et teststof inden for et
dagn eller nogle fa dage vare kritisk og kraeve et tiltag enten i form af at
begreense denne nedbrydning eller at tage hgjde for den ved tolkningen af
resultaterne. | tabel 7.2 er stoffernes nedbrydelighed under aerobe forhold
angivet. De fleste af stofferne med undtagelse af de klorerede oplgsnings-
midler med 3 eller 4 kloratomer i molekylet og pentaklorphenol er nedbry-
delige under aerobe forhold. Det ses, at det primeert er BTX-stofferne, der er
nedbrydelige inden for de tidsperioder, der er relevante for hurtige udvask-
ningstests.

Tabel 7.2

Stoffernes nedbrydelighed under aerobe forhold, hvor de optreder som pri-
meer substrat, hvilket vil sige, at et stof er nedbrydeligt, uden at det er ngd-
vendigt, at andre stoffer er til stede (Miljgstyrelsen 1995 og 1996).

Stof Nedbrydelighed
Benzen +++
Toluen +++
Xylener ++
Styren (+)
Naphthalen ++
Benz(a)pyren +
Dibenz(a,h)anthracen +
Phenol +++
Pentachlorphenol -
Vinylchlorid +
1,2-Dichlorethylen +
1,1-Dichlorethylen +

Trichlorethylen
Tetrachlorethylen -
1,1,1-Trichloroethan -

Chloroform -

Dichlormethan +

Tetrachlormethan -

Acetone (+)

Butylacetater

Diethylether +)

Isopropanol

Methylisobutylketon (+)

Methyltertizerbutylether +

DDT +

DEHP ++

-1 ikke pavist nedbrydelig +: langsomt nedbrydeligt
(+): nedbrydeligt, men uvist hvor hurtigt ++: hurtigt nedbrydeligt

+++: meget hurtigt nedbrydeligt (definition: at der muligvis kan ske en vasentlig
nedbrydning i lgbet af et par dage).

75



76

7.3 Fasefordelingsberegninger og vurderinger

| det efterfglgende er fordelingen af de organiske stoffer eksemplificeret ved
en serie af fasefordelingsberegninger. Beregningerne er baseret pa simple
massebalancer og under antagelse af ligeveegt. Eksempler pa de udfarte be-
regninger er vist i bilag B. Som det fremgar af sammenstillingen af oplys-
ningerne fra litteraturen i kapitel 2 og 3, vil denne form for fasefordelingsbe-
regninger i mange tilfeelde ikke kunne simulere de faktiske forhold under
mere feltlignende forhold, men i denne sammenhang anvendes de indled-
ningsvis til at vurdere stoffernes fysisk/kemiske egenskaber og den generelle
betydning af disse for fordelingen af stofferne i et luft-/vand-/jordsystem.

For at beregne fordelingen af stofferne mellem jord og vand er der foretaget
et valg med hensyn til beskrivelse af sorptionsligevaegten i beregningen. Ud
fra en sammenhang mellem henholdsvis K, 0g Ko 0g henholdsvis Kg, foc
0g K, er falgende sammenhang anvendt (Miljgstyrelsen 1996):

log(K,,) =1,04 Oog(K,,) — 0,84
Kd = foc |:I<oc

hvor

K. er fordelingskoefficienten mellem det organiske stof i jorden og vand
Kow er fordelingskoefficienten mellem octanol og vand

Ky er fordelingskoefficienten mellem jord og vand

foc udtrykker indeholdet af naturligt organisk stof i jorden..

Der er foretaget 4 beregninger. Beregning nr. 1 er udfgrt for fa et overblik
over, hvordan stofferne relativt fordeler sig imellem faserne (jord, vand og
luft). Den er udfert pa samtlige stoffer, der er relevante (Tabel 7.1). Bereg-
ningen er udfert med et system med 0,94 kg jord, 1,88 | vand og 0,05 I luft.
Jordkoncentrationerne er valgt arbitraert, sa der ikke er fri fase i jorden. Be-
regning nr. 2 er udfgrt for at fa overblik over hvilken eluatkoncentrationer, et
ligevaegtssystem med jordkoncentrationer, der svarer til jordkvalitetskriteri-
erne, resulterer i. Systemet er det samme, som er benyttet i beregning nr. 1,
men antallet af stoffer er begraenset til dem, for hvilke der er fastsat jordkva-
litetskriterier. Formalet med beregning nr. 2 er at undersgge, hvilken fal-
somhed der opnas for de stoffer, der skal kunne testes. Beregning nr. 3 har
samme formal, som beregning nr. 2, nemlig at teste systemets fglsomhed.
Der er imidlertid taget udgangspunkt i stoffernes detektionsgraense i eluatet,
0g beregningerne viser de dertil svarende jordkoncentrationer. Beregning nr.
4 er magen tilberegning nr. 2, bortset fra at de L/S-forhold, som i beregning
nr. 2 var 2 I/kg, i beregning nr. 4 er s&ndret til 10 I/kg.

Resultatet af beregning nr. 1 er vist i figur 7.1. Beregningen viser den relati-
ve fordeling af de organiske stoffer mellem luft, vand og jord i et system,
hvorom det er antages, at koncentrationerne er sa lave, at der ikke optraeder
frie faser. De benyttede stofkonstanter er angivet i tabel 7.1. Fasefordelings-
beregningen er udfgrt pa et system med 0,94 kg jord TS, 1,88 | vand og
0,050 I luft, hvilket svarer til de meengder, der er benyttet som standard i
udvaskningsforsggene. Systemet har saledes et veeske-/faststofforhold L/S pa
2 I/kg TS. Jorden indeholder 0,1% naturligt organisk stof.

Beregning nr. 1 viser, at der for eksempelvis BTEX findes mere end 80% af
stofmangden i vandfasen, mens mere end 99% af meangden af benz(a)-pyren
derimod findes sorberet til jorden. Forskellene i disse stoffers fordeling kan
forklares ud fra forskellene i stoffernes K,,-veerdier (tabel 6.1). Beregning



nr. 1 viser ligeledes, at i det anvendte system udger maengden af stofferne i
headspace 1-3% for vinylchlorid, 1,1-DCE, PCE, 1,1,1-TCA og tetrachlor-
methan, og mindre end 1% for de gvrige stoffer.

Beregning nr. 2 er gennemfart for det samme system som beregning nr. 1,
men udelukkende for de enkeltstoffer, som der findes jordkvalitetskriterier
for (Miljastyrelsen 1998a). | beregningen er der anvendt en stofkoncentrati-
on i jorden, der netop svarer til kriteriet, og resultatet i form af den tilheren-
de koncentration i vaesken (eluatet) er vist i figur 7.2. Der ses en betydelig
forskel i koncentrationen i vaesken mellem de forskellige stoffer. Den laveste
koncentration ses for benz(a)pyren, der skal sattes i relation til detektions-
grensen for stoffet pa vandig form. Det betyder, at der fra udvaskningsfor-
sgget skal kunne udtages praver af vaeske til analyse med mindst denne fgl-
somhed.

Da det danske grundvandskvalitetskriterie er pa 0,2 g/l for summen af flu-
oranthen, benz(b+k)fluoranthen, benz(a)pyren, indeno(1,2,3-cd)pyren og
dibenzo(g,h,i)perylen (Miljastyrelsen 1998a), er det ngdvendigt, at testen er
falsom for disse stoffer. Af figur 7.2 fremgar det, at de beregnede vaskekon-
centrationer af benz(a)pyren og dibenz(a,h)anthracen ligger i starrelsesorde-
nen (0,01 pg/l) for kriterieveerdierne, men for de gvrige parametre skulle der
ikke umiddelbart vaere problemer i forhold til stoffernes detektionsgraenser.
Dog vil de ngdvendige prgvevolumener til kemiske analyser veere store i
forhold til udvikling af testsystemer, der kan handteres via normale laborato-
rieprocedurer og med til radighed veerende udstyr. Som en indledende vurde-
ring af mulighederne for at optimere og tilpasse nuvaerende kemiske analyser
til at kunne gennemfares med mindre prgvevolumener er der i tabel 7.3 med
udgangspunkt i oplysninger fra DHIs kemiske afdeling vist detektionsgraen-
ser for analyse af de forskellige stoffer i vand og det tilhgrende ngdvendige
prevevolumen. Hgjre halvdel af tabellen er et resume af vurderingen af mu-
lighederne for at gennemfgre analyser med mindre volumener, samt hvilken
betydning dette alt andet lige vil fa for detektionsgraenserne. Af tabellen
fremgar det, at der er muligheder for flere af de meget provekraevende (1000
ml) analyser, men at detektionsgranserne vil blive havet proportionalt. Et
alternativ til de mindre volumener til analyse ville veere at benytte stgrre
flasker til udvaskningsforsggene. Dette ville veere mere tidskraevende, fordi
separationen af eluat og faststof ville tage leengere tid. Derud kan det resulte-
re i problemer med at sikre en god kontakt mellem faststof og vaeskefase
under udvaskningen.

Beregning nr. 3 er foretaget pa samme system som beregning nr. 1 og 2, men
her er jordkoncentrationen beregnet udfra stoffernes detektionsgraenser i
vandfasen. Resultatet af beregningen er vist i figur 7.3. Eksempelvis for
benz(a)pyren skal jordprgven indeholde mere end 0,04 mg/kg TS for, at
eluatet i udvaskningstesten indeholder en koncentration, der er hgjere end
detektionsgraensen. For de fleste stoffer er den mindste jordkoncentration,
hvor systemet resulterer i malelige koncentrationer i eluatet, 3-4 starrelses-
ordener mindre end jordkvalitetskriterierne. For benz(a)pyren og di-
benz(a,h)anthracen er den mindste jordkoncentration, hvor systemet resulte-
rer i malelige koncentrationer i eluatet, imidlertid kun en faktor 2 mindre end
jordkvalitetskriterierne.

I beregning nr. 4 er der taget udgangspunkt i opsatningen for beregning nr.
2, men &ndret pa vaeske-/faststofforholdet i systemet. Det samlede volumen
er bibeholdt, svarende til volumenet af glasflasken fra "standard” udvask-
ningsforsgget, men med en mindre jordmangde (0,2 kg) og starre vand-
meengde (2,0 I), hvilket giver et vaeske-/faststofforhold pa 10 I/kg. Resultatet
af beregningen er vist i figur 7.4. Det ses, at koncentrationen af de stoffer,
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som i forvejen optraeder i relativt lave koncentrationer, ikke reduceres vee-
sentligt yderligere. Dette skyldes stoffernes store affinitet for jorden og heri-
gennem fastholdelse af koncentrationsniveauet i veesken, som de er i lige-
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Figur 7.1
Beregninger af den relative fordeling (i %) mellem organiske stoffer i et

100

vand (1,88 1) jord (0,94 kg TS) luft (0,050 I) system, der svarer til det benyt-
tede standard udvaskningssystem. Der optreeder ikke frie organiske faser i
systemet. De sorte sgjler angiver andelen i vand, den hvide i luft og den gra
pa jorden
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Figur 7.2

Beregninger af koncentrationerne i vaeskefasen af organiske stoffer i et vand
(1,88 1) jord (0,94 kg TS) luft (0,050 I) system, der svarer til det benyttede
standard udvaskningssystem. Stofmaengderne i systemet svarer til jordkvali-
tetskriteriet for de enkelte stoffer.
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Beregninger af koncentrationerne pa jorden af organiske stoffer i et vand

(1,88 1) jord (0,94 kg TS) luft (0,050 I) system, der svarer til det benyttede

standard udvaskningssystem. Vaeskekoncentrationerne i systemet svarer til
detektionsgraensen for de enkelte stoffer.
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Figur 7.4

Beregninger af koncentrationerne i vaeskefasen af organiske stoffer i et vand
(2,0 1) jord (0,2 kg TS) luft (0,050 I) system, der svarer til det benyttede stan-
dard udvaskningssystem i total volumen, men med et veeske-/faststofforhold
pa 10 I/kg som alternativ til 2 I/kg. Stofmangderne i systemet svarer til jord-
kvalitetskriteriet for de enkelte stoffer.



Tabel 7.3

Detektionsgranser og prgvevolumen for de forskellige analyser. Desuden er grundvandskvalitetskriteriet
angivet tillige med muligheden for at reducere prgvevolumenet til analysen og konsekvensen for
detektionsgraensen.

Analyseparameter Prgvevo- Detektions-  Grundvandskvalitets-  Mulighed for Tilhgrende detek-
lumen graense kriterier* mindre prgvevo-  tionsgranser
(ml) (g/l) (g/l) lumen (g/l)
MTBE 1000 0,1 30 ja hgjere
VC, DCE, o.lign. 100 0,01 vinylchlorid: 0,5 muligvis 50 ml 0,01
TCE, PCE, o.lign. 100 0,01 chlorerede oplasning-  muligvis 50 ml 0,01
midler ekskl. vi-
nylchlorid: 1
Phenoler (GC-ECD) 1000 0,1 0,5 nej
PAH'er (GC-MS) 1000 0,02-0,05 0,22 muligvis 50 ml relativt hgjere
Flygtige aromater
(BTEX, naphthalener) 1000 0,01 benzen: 1 ja relativt hgjere
toluen: 5
xylener: 5

naphthalen: 1

Total kulbrinter 1000 0,01 mineralolie: 9 ja relativt hgjere
Tjeerestoffer (GC-FID)

(NSO, BTEX, PAH,

phenoler) 1000 0,01 sandsynligvis ikke relativt hgjere

I Miljostyrelsen (1998a)
2: Summen af fluoranthen, benz(b+k)fluoranthen, benz(a)pyren, indeno(1,2,3-cd)pyren og dibenzo(g,h,i)perylen

vaegt med. Anvendelse af et hgjere vaeske-/faststofforhold kan saledes veere
en mulighed, der kan give starre pravevolumener til analyse (evt. ved op-
koncentrering) og samtidig mindske (”fortynde”) problemerne med partikler
i testsystemet.

7.4  Klassifikation af stofgrupper i relation til stofudvask-
ningsegenskaber

Stofferne, der er beskrevet i det ovenstaende, kan pa basis af deres stofud-
vaskningsegenskaber foreslas opdelt i 3 grupper eller klasser:

Farste gruppe indeholder stoffer, der sorberer kraftigt til jorden, har en lille
oplaselighed i vand og er ikke flygtige. Til denne gruppe hgrer de fleste
PAH'er og dieselstoffer. Det er oplagt, at en metodik for testning af udvask-
ningen af organiske stoffer fra jord og restprodukter skal omfatte disse stof-
fer, der vil optreede og flyttes sammen med jorden, men i et vist omfang
samtidig blive udvasket. Mange af stofferne har lave graensevardier i vand.
Som det er videre diskuteret i kapitel 8, vil det sarligt veere separationen af
fast fase fra eluatet, herunder hensyntagen til kolloidbundet stof og forsegs-
tiden, der vil veere kritisk for testningen.

Den anden gruppe omfatter flygtige stoffer med en forholdsvis hgj oplgse-
lighed i vand. Stofferne i denne gruppe er bl.a. de klorerede oplgsningsmid-
ler og BTEX. Mange af disse stoffer vil det vaere hensigtsmassigt at kunne
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teste for, da de har lave kriterieveerdier i vand. Mange af disse stoffer har
langt hgjere diffusionskoefficienter i luft end i vand og vil derfor spredes
hurtigere i luft. 1 forhold til det konkrete arbejde, hvor den potentielle an-
vendelse af jord og restprodukter primaert vil besta i bygge- og anleegsarbejer
vil stofferne dog sjeeldent udgere et luft(indeklima) problem, da der er krav
om befastning, sa kontakten afskares. Det kritiske forhold ved testning af
stofudvaskningen vil for denne gruppe af stoffer derfor veere deres spredning
i luft (flygtighed). Ved at minimere luftvolumenet i testsystemet kan dette
handteres i en batch, da kun en mindre del af den totale stofmangde vil fin-
des pa luftform, men i forhold til handtering af praven far og efter testningen
vil flygtigheden vare vanskelig at kontrollere. Specielt separationen af fast-
stoffasen og eluatet vil veere kritisk for de flygtige stoffer og dermed testens
anvendelighed. Det kan vare relevant at undersgge om det er mere hen-
sigtsmassigt at vurdere udvaskningen af disse flygtige stoffer ud fra maling
af stofkoncentrationerne i poreluften.

Den tredje gruppe af stoffer med kriterievardier indeholder stoffer med me-
get hgj oplgselighed eller blandbarhed i vand, og de sorberer meget lidt til
jord. Til denne gruppe harer bl.a. methyltertierbutylether (MTBE). Pheno-
lerne tilhgrer ogsa denne gruppe, idet de har en hgj oplgselighed i vand, men
de sorberer kraftigere end f.eks. MTBE. Stoffernes spredning kan nappe
reguleres gennem testning af udvaskningen fra jord og restprodukter, da
stofferne i meget begraenset omfang vil findes associeret med de faste faser.
Direkte prgvetagning af pore- eller grundvand virker som en umiddelbar
mere velegnet metode til at identificere og vurdere disse stoffers udvaskning
fra en potentiel kilde.



Tabel 8.1

8 Eksperimentelle undersggelser

8.1 Forsggsplan og testbetingelser

Som et led i undersggelserne indgar afprgvning af en udvalgt testmetodik pa
fem forskellige jordpragver, som er forurenet med organiske stoffer. De fem
forskellige forurenede jordpraver er udvalgt, saledes at de dels repraesenterer
typiske danske forureningstyper, dels omfatter en bredde i forureningstyper
med hensyn til stoffer med forskellige fysisk-kemiske egenskaber, herunder
flygtige stoffer. Med henvisning til afsnit 7.3 er alle 3 klasser af organiske
stoffer repraesenteret.

Tabel 8.1 viser en oversigt over de fem jordpraver, der indgar i de eksperi-
mentelle undersggelser.

Oversigt over jordpraver og forsggsplan til eksperimentel afpravning af testmetodik.

Lokalitet

Forureningskilde

Eksperimentelle undersggelser

Teststof(fer)

Servicestation, Dianalund

Blyfri benzin fra
tankanleg

Faststofkarakterisering

Filtreringsforseg

Udvaskningstest i batch med 24 timers kon-
takttid

Trykfiltrering af eluat

MTBE og xylener

Vapokon industrigrund

Oparbejdning af
oplgsningsmidler

Faststofkarakterisering

Filtreringsforseg

Udvaskningstest i batch med 24 timers kon-
takttid

Trykfiltrering af eluat

Parallel test uden headpace, direkte centrifuge-
ring af eluat

Klorerede oplas-
ningsmidler

Sandholm, jordrensning

Diesel fra tankan-
leg

Faststofkarakterisering

Filtreringsforseg

Udvaskningstest i batch med 24 timers kon-
takttid

Trykfiltrering af eluat

Total olie/kulbrinter

Frederiksberg Gasveerk 1 | Restprodukt fra Faststofkarakterisering PAH'er, inkl.
gasproduktion, Filtreringsforseg naphthalen
bl.a. tjeere Udvaskningstest i batch med hhv. 6, 24 og 120
timers kontakttid
Trykfiltrering af eluat, parallel centrifugering
af eluat v. 24 timers kontakttid
Frederiksberg Gasverk 2 | Restprodukt fra Faststofkarakterisering PAH'er, inkl.
gasproduktion, Udvaskningstest i batch med hhv. 6, 24 og 120 | naphthalen
bl.a. tjere timers kontakttid

Centrifugering af eluat

Jordprgven, der er forurenet med MTBE og benzin, indeholder ved tilstede-
vaerelsen af MTBE'er et stof, der stort set ikke sorberer til jorden. Jordprgven
fra Vapokongrunden indeholder oplgsningsmidler (bl.a. tri- og tetrachlo-
rethylen), som repraesenterer de meget flygtige stoffer. Dieselolieforurenet
jord repraesenterer en meget typisk forurening, der har en kompleks sam-
mensztning. Tjeereforurenet jord findes der ogsa en del af i Danmark. | den-
ne rapport er det kun PAH’erne, der er fokuseret pa, fordi de kan belyse
nogle problemer omkring stoffer, der bindes kraftigt til jorden. Ydermere
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kan de bindes til kolloider i vaeskefasen, hvilket gar dem interessante i for-
hold til design af udvaskningstests. Nogle af PAH'erne er kraeftfremkalden-
de. Dette geelder bl.a. benz(a)pyren, som typisk findes i lave koncentrationer
i jorden, og hvor grundvandskriteriet er meget lavt (summen af fluoranthen,
benz(b+k)fluoranthen, benz(a)pyren, indeno(1,2,3-cd)pyren og diben-
zo(g,h,i)perylen er 0,2 ug/l (Miljgstyrelsen 1998a)). Det er saledes gnskeligt,
at udvaskningstesten er tilstreekkelig falsom til at kunne analysere koncen-
trationer i eluatet med en detektionsgranse, som ligger under den anferte
kriterieveerdi.

Med hensyn til forureningsniveauet i de forskellige jordtyper er der bevidst
valgt praver, som er let til moderat forurenede samt lerholdige, dvs. vanske-
lige at teste og analysere. Ved saledes at teste vanskelige praver er det hen-
sigten at fa et neermere kendskab til eventuelle tekniske problemer ved gen-
nemfarelsen at udvaskningstests med organiske stoffer.

Med udgangspunkt i Miljastyrelsens nye bekendtgarelse om genanvendelse
af jord og restprodukter (Miljastyrelsen 2000) og i forleengelse af arbejdet
med de uorganiske stoffer er det valgt at afprgve et batchsystem, hvor der
anvendes en 0,001 moler kalciumklorid-oplgsning som udvaskningsmedie
ved et vaeske-/faststofforhold pa 2 I/kg. Dette er et lavt vaeske-
[faststofforhold at udfgre et batchforsag ved, men der opnas et eluat, som i
nogle tilfeelde vil kunne simulere jordveeske. Ved at udfare testen med et
relativt hgjt indhold af faststofprave er det endvidere hensigten at opna rela-
tivt hgje og analyserbare koncentrationer i eluaterne. Sammenlignet med
testproceduren beskrevet i forslaget til bekendtgarelse er det af hensyn til
kravene til volumener til analyse ydermere ngdvendigt at opskalere testsy-
stemet, sa der opnas et volumen af eluat pa mere end 1 liter. Endelig viser
erfaringerne med undersggelser af organiske stoffer (se ogsa kap. 6), at det
er ngdvendigt at undga plastmaterialer i alt udstyr, som prgvematerialet og
eluatet bringes i kontakt med under testproceduren. Som det fremgar af det
videre, er der udelukkende anvendt glas og rusfrit stal samt teflon i mindre
omfang. Ud fra litteraturen er det pa forhand klart, at visse stofgruppers
flygtighed samt kontakttiden mellem pragve og eluat og den benyttede teknik
til separation af eluat fra faststoffase er meget central og kritisk for udviklin-
gen af en testprocedure. Derfor er der som supplement til testningen af de
flygtige klorerede oplgsningsmidler og de hydrofobe PAH-stoffer gennem-
fart forseg henholdsvis med helt lukkede testsystemer og ved forskellige
kontakttider, hvilket er beskrevet neermere i det fglgende.

Ud over udvaskningsforsggene er der gennemfart en tarstofkarakterisering i
form af kemisk analyse og partikelstarrelsesfordelingsanalyse af alle 5 jord-
prever. Omfanget af den samlede forsggsplan er vist i tabel 8.1.

8.2 Indsamling og karakterisering af jordprever

8.2.1 Beskrivelse af prgvetagningslokaliteter
De fem undersggte jordpraver blev indsamlet fra falgende lokaliteter:

» Servicestation i Dianalund

e Vapokon industrigrund

e Sandholm, jordrensning

* Frederiksberg Gasverk (Da den farste prgve (Frederiksberg Gasveerk 1)
ikke var tilstreekkelig forurenet i forhold til de planlagte, blev der udtaget
en ny jordprgve (Frederiksberg Gasveerk 2) til yderligere forsgg).

Servicestation i Dianalund



Lokaliteten er en DK-servicestation, hvor der stadig er et veerksted, og hvor
der foregar handel med benzinprodukter. Lokaliteten er i forbindelse med
forureningsundersggelser beskrevet naermere i Dansk Geo-servEx a/s (1998)
og Jord Miljg A/S (1999). Kilden til forureningen er MTBE-holdig blyfri
benzin. Udbredelsen er begranset til det gvre fyldlag, som overlejrer et lag
af moraneler, der findes i ca. 2 meters dybde. Der foregar endnu ingen af-
veergeforanstaltninger pa grunden. Vandprever udtaget lige nedstrgms den
formodede laekage indeholdt 150 mg/I totalkulbrinter, 122 mg/l BTEX og
729 mg/l MTBE. Jordpreven, som er anvendt i dette projekt, er udtaget 0,3 -
0,4 m fra boringen i en dybde pa 1,2 - 1,6 meter under terraen, hvorfra ogsa
ovenstaende vandprgve er udtaget.

Vapokon industrigrund

Vapokon Petrokemisk Industri er en &ldre virksomhed til oparbejdning af
oplasningsmidler. Forureningens udbredelse og de patenkte afveergeforan-
staltninger for bade jord og grundvand er beskrevet af HOH Water Techno-
logy (1998). Forureningen bestar af klorerede oplgsningsmidler og BTEX
med koncentrationer op til 1100 mg klorerede oplgsningsmidler/kg og 2100
mg BTEX/kg. Desuden er der forurenet med vandblandbare oplgsningsmid-
ler (acetone, isopropanol, ethylacetat). Den forurenede jord, der er blevet
fjernet fra grunden, ligger til midlertidig opbevaring i et depot og er opdelt i
tre forureningstyper: en meget forurenet jord, der er kilden; en mindre for-
urenet jord; og en mindre forurenet jord, som er blevet biologisk behandlet.
Der er udtaget jordpraver af alle tre typer, men udvaskningsforsgget er ud-
fart med den ubehandlede, mindre forurenede jord.

Sandholm jordrensning

Jorden er en dieselforurening med totalkulbrintekoncentrationer pa 3000-
8000 mg/kg fra den tidligere telegrafkaserne i Hgvelte. Jorden er blevet gra-
vet op og transporteret til Sandholmlejren, hvor den forsggsvis bliver biolo-
gisk renset on-site. Jordpreven til dette projekt er udtaget fra opbevaret jord,
der ikke er renset.

Frederiksberg Gasvark

Frederiksberg gasvaerk blev etableret i 1895 til gasproduktion af stenkul
indtil 1964. Efter lukning af gasproduktionen blev 2 ud af 3 tanke stadig
anvendt til opbevaring af gas. Resten af bygningerne blev revet ned, men
fundamenterne forblev der. Geologisk set er lokaliteten karakteriseret ved at
besta af moraneler med sandlinser, der overlejrer kalken, som udgar det
primere grundvandsmagasin. Jordprgverne, der er udtaget til disse undersg-
gelser, forventes at vere tjeereforurenet, men uden ammoniak og cyanider.
De indeholdte ikke fri tjeere og kun den ene pragve (Frederiksberg Gasveerk
2) afgav en lugt af tjeere. Den farste prave (Frederiksberg Gasvaerk 1) er
udtaget fra moraneleret i en dybde pa 0,3-0,5 m ,0g den anden (Frederiks-
berg Gasveerk 2) er udtaget fra en sandlinse i en dybde pa 1,8-2,2 m.

8.2.2 Prgvetagning og forbehandling

Jordpraverne blev udtaget med rengjorte graveredskaber eller handboreud-
styr. | begge tilfeelde blev praverne overfart direkte til seerlige 10 liters me-
talbeholdere med tatsluttende 1ag. Beholderne blev opbevaret i kaletaske
med keleelementer under hjemtransporten og i kelerum ved 4°C efter hjem-
komst til DHI. Inden forsggene blev igangsat, blev praverne delvist homo-
geniseret ved, at de starre jordklumper blev presset/skaret i mindre dele.
Efter genpasatning af lagene blev spandene rystet kraftigt for at homogeni-
sere prgverne.
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8.2.3 Karakterisering af jordprgverne

Af de homogeniserede praver blev der udtaget delpraver til karakterisering
af jordpragverne samt til udvaskningsforsggene. Jordprgverne blev karakteri-
seret med hensyn til indhold af de relevante organiske forureningsstoffer,
ikke flygtigt organisk kulstof, pH og ledningsevne. De anvendte analyseme-
toder er beskrevet i Bilag C.

8.3 Udvaskningsforsag

8.3.1 Forsggsbeskrivelse

Hovedparten af forsggene blev udfert i 2 | Pyrex glasflasker (med et total-
volumen pa 2,3 1) med skruelag med teflonindlaeg. | figur 8.1 er der vist et
fotografi af de anvendte flasker.

Figur 8.1
Fotografi af de anvendte testbeholdere til udvaskningsforsggene.

Ud fra en bestemmelse af tarstofindholdet i jordpreverne blev de beregnede
jordmeengder tilsat ved afvejning, hvorefter den fastlagte veeskefase, der
bestod af destilleret vand indeholdende 0,001 mol CaCly/I, blev tilsat (begge
svarende til L/S = 2 I/kg). De afvejede mangder fremgar af tabel 8.2. Under
forsgget blev flaskerne agiteret i en lukket traekasse ved rotation omkring
deres tveerakse (8-9 rpm). Forsgget blev gennemfart over en periode pa 24
timer, hvorefter flaskerne henstod i ca. 1 time for at sedimentere partikler ud
af eluatet. Herefter blev jordmaterialet skilt fra det dekanterede eluat i et
trykfiltreringsudstyr (se afsnit 8.3.2).



Ovennavnte beskrivelse daekker “standardforsgget”, der blev udfgrt med alle
jordprgverne undtagen Frederiksberg Gasveerk 2. Herudover blev der som
tidligere naevnt gennemfart supplerende forsgg til neermere undersggelse af
sarligt kritiske tekniske faktorer.

Med henblik pa at undersgge kontakttidens betydning blev der udfart tre
parallelle forsgg med agitationstiderne 6, 24 og 120 timer. Forsggene blev
gennemfart med den PAH-forurenede jord (Frederiksberg Gasverk 1) pa
grund af kontakttidens vesentlige betydning for desorptionen/udvaskningen
af disse stoffer fra jord. For at undgad/begraense den aerobe bionedbrydning
af de organiske stoffer (PAH’erne) i langtidsforsggene over 120 timer blev
ilten fjernet fra vandet ved at gennemboble det med kvalstof i mindst 16
timer. Desuden blev der tilsat 200 mg Na,SO3/l, der reducerer den resterende
iltmangde, der findes i flaskerne. Koncentrationen af Na,SO; kan reducere
omkring 25 mg O/I. For at opna sammenlignelige resultater blev de to kort-
tidsforsgg (6 og 24 timer) med samme type jordprgve udfgrt med tilsvarende
sammensetning af vandet som forsgget over 120 timer.

Med hensyn til den PAH-forurenede jord, blev betydningen af at anvende
filtrering og centrifugering undersggt ved at opdele eluatet udtaget efter 24
timers agitation i to delpraver, hvoraf den ene blev trykfiltreret som beskre-
vet under ”standardforsgget”, og den anden blev centrifugeret til en estimeret
tilsvarende partikelafskaring.

Da det ikke var muligt at konkludere noget endeligt om kontaktidens indfly-
delse, dels fordi jordprgven indeholdt for lille en koncentration af PAH er,
dels fordi der blev tabt noget til filteret ved trykfiltringen og dels fordi tryk-
filtringen resultererede i for sma prgvevolumener, hvormed detektionsgraen-
sen blev for hgj, blev forsgget gentaget med en anden jordprave (Frederiks-
berg Gasvak 2). Forsgget blev udfgrt efter den samme metode, som det tid-
ligere forsag til belysning af kontaktidens indflydelse, blot blev seperationen
udfart ved centrifugering i stedet for ved trykfiltrering, fordi centrifugering
resulterede i en stgrre prevemangde.

Til neermere undersggelse af betydningen af stoffernes flygtighed blev der
udfert et supplerende forsgg med jordpraven fra Vapokonlokaliteten i en
specialudviklet ”zero headspace beholder” (Skuladéttir 1996). Beholderen
havde et volumen pa ca. 200 ml og er vist sammen med standard glasflasken
pa figur 8.1. Den var udfart i rustfrit stal og bestod af en cylindrisk beholder,
hvori jord og vand tilsattes. Derefter blev der trykket et teetsluttende lag med
to O-ringe ned i beholderen, indtil luften var fortraengt, og der begyndte at
komme vand op af en &bning i laget. Abningen lukkedes med en swagelock
fitting. Beholderen blev som i de gvrige forsgg agiteret ved rotation omkring
dens tvaerakse, men centrifugeret direkte i centrifugen for at separere vand
og jord. Efter centrifugeringen pasattes en teflonslange, som tillod udtagning
af vandprgver ved at presse laget yderligere ned i beholderen. Hele forsgget
udfartes saledes med minimal risiko for, at de flygtige stoffer i preven for-
dampede.

| tabel 8.2 er forsggsdetaljerne vedrgrende de gennemfarte udvaskningsfor-
s@g sammenfattet.
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Tabel 8.2

Oversigt over de udfarte forsgg med angivelse af de afvejede jord- og vandmangder, det beregnede L/S-
forhold, den anvendte kontakttid, metoden for efterbehandling af eluatet og den tilsatte maengde natriumsulfit.

Prgve Afvejetjord  Tilsat udv.- L/S- Kontakt-  Efterbehandling Tilsat maengde
medie forhold tid af eluat Na,SO;
(9TS) (9) (Ilkg TS) (timer) (mg)
Vapokon 9394 1892,3 2,01 24 Filtrering 0
79,3 158,8 2,00 24 Centrifugering (1500 0
rpmi 18 min.)
Dianalund 941,7 1873,0 1,99 24 Filtrering 0
Sandholm 940,1 1894,6 2,02 24 Filtrering 0
Frederiksberg 940,2 1896,9 2,02 6 Filtrering 379
gasveerk 1 940,3 1879,6 2,00 24 En del filtreret, en del 376
centrifugeret (1500
rpmi 24 min.)
939,8 1872,2 1,99 120 Filtrering 374
Frederiksberg 940,0 1929,0 2,05 6 Centrifugeret (1500 375
gasveerk 2 rpmi 24 min.)
940,0 1899,4 2,02 24 Centrifugeret (1500 375
rpm i 24 min.)
940,0 1905,2 2,03 120 Centrifugeret (1500 375
rpm i 24 min.)
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8.3.2 Indledende filtreringsforsag

Inden selve forsgget blev igangsat, blev forskellige filtre og kombinationer
af disse testet. Denne test blev udfgrt med eluat fra forsgg med de samme
jordtyper og udfart magen til standardforsggene. Malet var at fa tilstraekke-
ligt vand (1000 ml til de fleste analyser bortset fra de klorerede oplasnings-
midler, der kun kraever 100 ml) filtreret til analysen inden for 1-1,5 time,
fordi selve testen skal vaere tidsmaessig praktisk gennemforlig.

Strategien var, at vandet skulle igennem et 0,7 um Whatman glasfiberfilter.
Dette kunne kreeve et forfilter eller en forfiltrering. Falgende forfiltre blev
testet: 100 pum stalfilter, 23 um stalfilter og et Millepore glasfiber forfilter.

Samtidig filtrering igennem 0,7 um glasfiberfilter og glasfiber forfilter gav
for testen med Dianalund-prgven 400 ml eluat pa ca. 2 timer, for VVapokon
140 ml eluat pa ca. 1 time og 40 min og for Frederiksberg Gasveerk 1 250 ml
pa ca. 1 time.

Filtrering kun igennem glasfiber forfilteret gav for Frederiksberg Gasveerk 1
125 ml eluat pa ca. 30 min og 190 ml pa ca. 1 time og for Sandholm 300 ml
pa ca. 30 min.

En forfiltrering kun igennem 23 pm stalfilter gav for Sandholm 170 ml eluat
pa ca. 20 min, der efterfglgende blev filtreret igennem et 0,7 um glasfiber-
filter pa ca. 30 sek.

En forfiltrering af vandpragverne igennem et 100 um stalfilter varede for
Sandholm kun nogle fa minutter. Til gengeeld resulterede det i et eluat, som
stadig var meget grumset, hvilket tyder pa, at filteret stort set ikke virkede.

Det fremgar af ovenstaende, at det ved disse forforsag ikke lykkedes at fa
filtreret 1000 ml prgve ved nogen af de afprgvede teknikker. De fire jord-
prover er imidlertid meget lerede, hvilket betyder, at de repraesenterer den



starste udfordring ved en filtrering. For mere sandede jorde vil der kunne
filtreres stgrre maengder eluat indenfor den samme tidsperiode.

8.3.3 Efterbehandling af eluat

Pa baggrund af resultaterne af de indledende filtreringsforsgg blev det valgt,
at trykfiltreringen skulle forega gennem et 23 um stalfilter efterfulgt af en
trykfiltrering igennem et 0,7 um glasfiberfilter.

Den specielt designede “zero headspace”-beholder blev centrifugeret ved
1500 rpm i 18 min., hvilket medfgrte, at partikler med en densitet pa 1,5 kg/I
og en diameter pa 0,7 um blev fjernet fra veeskefasen. En delprave af forsg-
get med tjeereforurenet jord (Frederiksberg Gasveerk 1) blev centrifugeret
ved 1500 rpm i 24 min, hvilket svarer til samme partikelafskaering som
naevnt ovenfor (lengere tid pa grund af starre volumen).

Separeringen af vandprgverne ved henholdsvis filtrering og centrifugering
resulterede i de i tabel 8.3 anfarte volumener af eluat. De tider, der er vist i
tabel 8.3, svarer, hvis ikke andet er angivet, til tiden til nasten clogning af
filteret. Som naermere diskuteret i resultatafsnittet blev der kun for preverne
til analyse for klorerede oplgsningsmidler opnaet de gnskede minimumsvo-
lumener, der kreeves for at gennemfare analysen med den akkrediterede de-
tektionsgreense (se kap. 7). For de gvrige eluater betyder dette, at analysere-
sultaterne ikke kan angives med den gnskede detektionsgranse. Eluaterne
blev analyseret for de relevante stoffer (bilag C).

Da trykfiltrering bade resulterede i tab af PAH er til filteret og et lille prave-
volumen, blev separeringen i det andet kontakttidsforsgg med jorden Frede-
riksberg Gasvaerk 2 foretaget ved centrifugering.

Tabel 8.3

De genererede eluatmeangder efter fraseparering af partikler. Filtreringen foregik i to omgange. Den angivne
tid er den tid, det varede at filtrere praven igennem det 23 um stalfilter. Den efterfglgende filtrering igennem
det 0,7 um glasfiberfilter tog mindre end 10 min.

Jordprave

Efterbehandling af eluat

Opnéet volumen af eluat

(ml)

Vapokon (standard forsag)

Vapokon (no headspace)

Dianalund

Sandholm

Frederiksberg Gasveerk 1 (6 timer)
Frederiksberg Gasvark 1 (24 timer)
Frederiksberg Gasveerk 1 (24 timer)
Frederiksberg Gasveerk 1 (120 timer)
Frederiksberg Gasveerk 2 (6 timer)
Frederiksberg Gasveerk 2 (24 timer)
Frederiksberg Gasveerk 2 (120 timer)

Filtreret
Centrifugeret
Filtreret
Filtreret
Filtreret
Filtreret
Centrifugeret
Filtreret
Centrifugeret
Centrifugeret
Centrifugeret

100 (det, analysen kraevede)
100 pa 18 min. (det, analysen kraevede)

ca.
ca.
ca.
ca.
ca.
ca.
ca.
ca.
ca.

300 pé ca. 1 time
400 pa ca. 1 time
400 pa ca. 1 time
300 pé ca. 1 time
600 pa 24 min.

450 pa ca. 1 time
1600 pa ca. 24 min.
1600 pa ca. 24 min.
1600 pa ca. 24 min.

8.3.4 Sorptionsforsgg med filtermaterialer

Endelig blev der pa baggrund af et gjensynligt tab af PAH-stoffer under
gennemfgrelsen af udvaskningsforsggene udfert et efterfalgende sorptions-
forsgg med de anvendte filtermaterialer i standardforsgget.
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Tabel 8.4b

Der blev fremstillet 5 | vand med 0,001 mol CaCl,/I og 200 mg Na,SO4/I
samt 24 PAH’er i en koncentration pa hver ca. 3 pg/l. PAH’erne blev tilsat
fra en stamoplgsning i acetone. Af de 5 | vand blev der dels udtaget en vand-
prove til analyse af begyndelseskoncentrationen, dels fyldt en 2,3 | Pyrex
glasflaske, som standardforsggene blev udfart i. Flasken stod til omrgring i
24 timer, hvorefter halvdelen af vandmangden i flasken blev filtreret efter
samme procedure (inkl. samme filtreringshastighed), som de rigtige jordpra-
ver blev filtreret efter. Bade det filtrerede vand og den resterende halvdel
blev analyseret for PAH’er. De anvendte analysemetoder er beskrevet i bilag
C.

8.4 Resultater og diskussion

8.4.1 Faststofkarakterisering

Resultatet af karakteriseringen af de fem jordprgver med hensyn til pH, led-
ningsevne, glgdetab og indholdet af organisk stof NVOC er preesenteret i
tabel 8.4a. | tabel 8.4b ses resultatet af bestemmelsen af kornstarrelsesforde-
lingen i de fem praver.

Tabel 8.4a
pH, ledningsevne, gladetab og indholdet af organisk stof NVOC i de fem
jordpraver.

Jordprave pH Ledningsevne Gladetab NVOC
(uS/cm) (9/kg TS) (9C/kg TS)
Vapokon 81" 285" 17,1 5,1
Dianalund 7,41 921 13,1 2,6
Sandholm 79° 1751 9,9 4.4
Frederiksbergl 58" 230° 21,2 7.3
Frederiksberg2 8,82 9092 7,4 2,3

1: Bestemt i en opslemning bestaende af 20 g TS jord og 50 ml deminerali-
seret vand. 2: Bestemt i selve eluatet fra forsgget med 6 timers kontakttid.

Kornstarrelsesfordelingen for de fem jordpraver. Angivet som procentuel fordeling baseret pa vaegt.

Kornstgrrelsesfordeling (veegtprocent)

Jordprgve >2mm  1-2mm  05-1mm 0,25-05mm  0,125-0,25mm  0,063-0,125 mm <0,063 mm
Vapokon 2,7 2,4 4,6 9,4 14,0 12,4 54,5
Dianalund 25,4 9,8 12,6 14,4 12,8 55 19,6
Sandholm 13,2 3,0 4,8 8,7 16,8 15,5 37,9
Frederiksberg 1 1,2 2,2 41 7,6 12,6 13,6 58,3
Frederiksberg 2 7,7 29 6,4 31,6 21,6 6,4 23,4
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Som det fremgar af tabel 8.4a, varierer indholdet af organisk stof mellem 2,3
og 7,3 mg C/g TS for de fem jordpraver. Analysen af organisk stof i form af
NVOC inkluderer ud over det naturlige organiske kulstof det ikke-flygtige
kulstof, der er relateret til selve forureningskomponenterne. Pa basis af de
koncentrationer af organiske stoffer, der er malt pa jorden (tabel 8.5), er det
kun jordpragven fra Sandholm, hvor bidraget fra de organiske forurenings-
komponenter i form af indhold af total kulbrinter pa 3 mg/kg TS, der udger
en vasentlig fraktion af det malte NVOC-indhold. For de gvrige fire vurde-
res det, at den malte NVOC-koncentrationen svarer omtrent til indholdet af
det naturlige organiske stof.



Kornstarrelsesfordelingen for de fem jordprever viser, at samtlige jordprgver
har et relativt hgjt indhold af partikler med en kornstgrrelsesdiameter pa
mindre end 0,063 mm, hvilket svarer til fraktionen af ler og silt. Specielt
preverne fra Vapokon grunden og Frederiksberg Gasveerk 1 har et meget
hgjt indhold af fine partikler, hvilket svarer til forventningerne ud fra handte-
ringen af praverne. Prgverne ma saledes som helhed formodes at have et
hgjere indhold af fine partikler, end det som gennemsnit vil ses i et repree-
sentativt udsnit af forurenede jordprever fra Danmark.

Tabel 8.5a og b viser de fundne indhold af udvalgte organiske stoffer i de
fem jordprever. Resultaterne er diskuteret i sammenhang med resultaterne
af udvaskningsforsggene i det efterfglgende afsnit.

8.4.2 Udvaskningsforsgg

Generelt indeholder de udtagne jordpraver de undersggte stoffer i koncen-
trationer, der var hgje nok til, at stofferne var malbare i de tilhgrende eluater
fra udvaskningsforsggene. Dog geelder dette ikke preven med PAH’er, Fre-
deriksberg Gasveerk 1, der ma karakteriseres som let forurenet. | alt blev 22
af de 24 PAH'er, som analysen omfattede, fundet i jordpragven (tabel 8.5).
Den hgjeste koncentration af enkeltkomponenterne var 0,8 mg/kg for flu-
oranthen. | de tre udvaskningsforsag med PAH’erne, hvor eluaterne blev
filtreret inden analyse, blev der kun malt naphthalen i en af de tre praver. De
resterende stoffer fandtes i koncentrationer lavere end detektionsgraenserne
(0,05 - 0,25 pg/l), der som tidligere navnt dog var forhgjede pa grund af
mangel pa pravevolumen. | eluatet, der blev centrifugeret fer analyse, blev
der detekteret 14 af de 24 PAH’er. Denne vasentlige forskel mellem de to
typer separationstekniker kan skyldes, at PAH’erne tabes i udstyr, hvor elu-
atet filtreres. For at afklare dette neermere blev der efterfalgende gennemfart
et sorptionsforsgg med filtrering af en vandig referenceprgve. Resultaterne
af dette forseg er praesenteret i tabel 8.6.

Forsgget viser, at starstedelen af den tilsatte stofmangde af PAH'er kan gen-
findes efter agitationen pa 24 timer. Dog er genfindingen for nogle af de
tungere 5- og 6-ringede stoffer nede pa 64-80% i forhold til de tilsatte
mangder ved start af forsgget. Dette tab kan kun tilleegges kontakten med
glas og teflon, da stofferne udelukkende har veeret i kontakt med disse mate-
rialer.

Under den efterfglgende filtrering af den PAH-holdige vandpreve ses et
vaesentligt tab af de tungere PAH'er, saledes at helt ned til mindre end 10 %
af de oprindeligt tilsatte mangder genfindes i filtratet. For de lettere 2-
ringede PAH'er er genfindingen typisk pa ca. 80% af de tilsatte maengder.
Denne graduering i genfinding for PAH’erne stemmer overens med hypote-
sen om, at PAH’erne i et vaesentligt omfang kan sorbere pa filtermaterialet,
idet de tungere PAH’er har en stgrre affinitet til at sorbere end de mindre.

Dette resultat forklarer sandsynligvis endvidere forskellene mellem de lavere
koncentrationer i eluat, der er filtreret, sammenlignet med eluatet, der blev
centrifugeret efter udvaskningsforsgget. Grundet formodet sorbtionstab har
det ikke veeret muligt at teste, om filtrering og centrifugering giver vaesent-
ligt forskellige resultater pa grund af forskellig partikelafskering.
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Tabel 8.5a

Koncentrationerne af de vigtigste organiske stoffer i fire jordprgver og i eluaterne fra de gennemfarte

udvaskningsforsgg.

Pragve Stof Konc. i jord Konc. i eluat’
(mg/kg TS) (Hg/l)
u. head. 6t filt. 24t filt. 24t cent. 120t filt.

Vapokon Triklorethylen 0,13 200 70
Tetracklorethylen 0,20 300 55
Kloroform 0,012 9,6 6,2
1,1,1-Triklorethan 0,072 72 23

Dianalund MTBE 0,02 14
Xylener <0,1 2

Sandholm Total kulbrinter 3000 190

Frederiksberg  Naphthalen 0,020 <%0,14 <0,25 0,19 0,21

Gasveerk 1 2-Methylnaphthalen 0,006 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
1-Methylnaphthalen 0,009 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
Acenaphthylen 0,073 <0,14 <0,25 0,16 <0,12
Acenaphthen 0,007 <0,06 <0,10 <0,09 <0,05
Dibenzofuran 0,016 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
Fluoren 0,037 <0,11 <0,21 <0,09 <0,10
Phenanthren 0,22 <0,14 <0,25 0,3 <0,12
Anthracen 0,11 <0,11 <0,21 0,44 <0,10
2-Methylphenanthren 0,024 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
2-Methylanthracen 0,024 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
1-Methylphenanthren 0,009 <0,14 <0,25 <0,09 <0,12
Fluoranthen 0,80 <0,06 <0,10 2,7 <0,05
Pyren 0,72 <0,06 <0,10 2,6 <0,05
Benz(a)anthracen 0,36 <0,14 <0,25 1,7 <0,12
Chrysen 0,29 <0,14 <0,25 1,8 <0,12
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,041 <0,14 <0,25 2,6 <0,12
Benz(e)pyren 0,22 <0,14 <0,25 0,9 <0,12
Benz(a)pyren 0,30 <0,11 <0,21 15 <0,10
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,21 <0,11 <0,21 1,2 <0,10
Dibenzo(a,h)anthracen 0,014 <0,06 <0,10 0,17 <0,05
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,18 <0,11 <0,21 1,03 <0,10

1: Benavnelserne refererer til eluat fra testsystemerne: u. head.: zero headspace beholder, 6t filt.: standard system, 6
timers agitation og efterfglgende trykfiltrering, 24t filt. og 120t filt.: som far blot hhv. 24 og 120 timers agitation. 24t
cent.: centrifugering af eluat. 2: ikke tilstreekkeligt med eluat til analyse af bade xylener og MTBE. 3: < svarer til
detektionsgransen.
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Tabel 8.5b

Koncentrationerne af de vigtigste organiske stoffer i jordpraven Frederiksberg 2 og i eluaterne fra de
gennemfgrte udvaskningsforsag.

Pragve Stof Konc. i jord Konc. i eluat’
(mg/kg TS) (Hg/l)
6t cent. 24t cent. 120t cent.

Frederiksberg  Naphthalen 1,6 170 190 230

Gasveerk 2 2-Methylnaphthalen 0,19 14 15 20
1-Methylnaphthalen 0,12 14 15 18
Biphenyl 0,031 2,6 2,7 3,7
Acenaphthylen 0,038 2,5 2,8 4.1
Acenaphthen 0,033 3,2 3,1 4,4
Dibenzofuran 0,12 8,3 8,1 13
Fluoren 0,17 7,6 7,3 15
Phenanthren 0,26 11 17 28
Anthracen 0,12 2,8 4,5 12
2-Methylphenanthren 0,017 0,42 0,6 1,2
2-Methylanthracen 0,012 0,14 0,21 0,68
1-Methylphenanthren 0,0038 0,28 0,41 0,91
Fluoranthen 0,21 3,2 3,5 10
Pyren 0,14 2,1 2,3 6,7
Benz(a)anthracen 0,034 0,46 0,57 2,5
Chrysen 0,03 0,43 0,52 2,4
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,072 0,74 0,81 3,7
Benz(e)pyren 0,031 0,46 0,46 2,1
Benz(a)pyren 0,042 0,49 0,43 2,2
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,031 0,33 0,27 1,2
Dibenzo(a,h)anthracen 0,005 0,05 0,05 0,26
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,024 0,30 0,27 1,1

1: Benavnelserne refererer til eluat fra testsystemerne: 6t cent.: standard system, 6 timers agitation og efterfalgende
centrifugering af eluat, 24t cent. og 120t cent.: som far blot hhv. 24 og 120 timers agitation.

Jordpraven Frederiksberg Gasveerk 1 med PAH’er indeholder totalt 3,36 mg
PAH’er/kg TS som summen af de malte PAH er. Summen af fluoranthen,
benz(b+k+j)fluoranthen, benz(a)pyren, indeno(1,2,3-cd)pyren og diben-
zo(a,h)anthracen i jordprgven er 1,37 mg/kg TS, hvor jordkvalitetskriteriet er
1,5 mg/kg TS (Miljgstyrelsen 1998a). Jordkvalitetskriterierne for naphtha-
len, benz(a)pyren og dibenz(a,h)anthracen er 1, 0,1 og 0,1 mg/kg TS (Mil-
jostyrelsen 1998a), hvor der i jordprgven er malt henholdsvis 0,02, 0,3 og
0,014 mg/kg, sa i denne jordprave er det kun benz(a)pyren, som overskrider
jordkvalitetskriterierne. | det centrifugerede eluat males der 0,19 ug
naphthalen/l i sammenligning med et grundvandskvalitetskriterie pa 1 pg/I
(Miljgstyrelsen 1998a), og summen af fluoranthen, benz(b+k)fluoranthen,
benz(a)pyren, indeno(1,2,3-cd)pyren og benzo(g,h,i)perylen i eluatet er 9,0
pg/l, hvor grundvandskvalitetskriteriet er 0,2 pg/l (Miljgstyrelsen 1998a).
Den PAH-forurenede jordpreve overskrider saledes graenseverdien for
benz(a)pyren med en faktor 3 og ikke summen af PAH’er i gvrigt. En direkte
sammenligning af koncentrationerne malt i eluatet med grundvandskvali-
tetskriterierne giver anledning til overskridelser af de fastsatte grund-
vandskriterier pa en faktor 45. En sadan direkte sammenligning skal natur-
ligvis gares med forbehold, idet eluatet fra et agiteret testsystem udfart ved
et vaeske-/faststofforhold pa 2 I/kg ikke direkte kan sammenlignes med den
koncentration, som vil opnas ved nedsivning af porevand fra forurenet jord
til et grundvandsmagasin. Ved en direkte sammenligning kan koncentratio-
nerne malt i testen pa den ene side overestimere koncentrationerne i nedsi-
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Tabel 8.6

vende porevand pa grund af agitationen i laboratorietesten. Pa den anden
side kan man tilsvarende underestimere koncentrationsniveauet i det nedsi-
vende porevand for stoffer, hvis koncentration er langt fra deres maximale
oplaselighed. I den forbindelse kan det anfares, at en jord med en porgsitet
pa 0,3-0,4 og en partikelveegtfylde pa 2,5-2,7 kg/l vil have en L/S-veardi pa
0,16-0,27 I/kg, svarende til en mulig opkoncentreringsfaktor pa 7,5-12,5. For
jord udlagt i en lagtykkelse pa 1 m svarer et ars nettoinfiltration pa 300 mm
til L/S = 0,16 I/kg, og det tager 12,5 ar at na L/S = 2 I/kg. Resultatet af en
udvaskningstest udfert ved L/S = 2 I/kg repraesenterer altsa i dette tilfelde et
gennemsnit af situationen over en periode pa ca. 13 ar.

Resultat af sorptionsforsgg med PAH'er tilsat standard udvaskningsforsgget i en vandig oplgsning.

Stof Initial konc. Efter agitation Efter filtrering
(ug/l) (ug/l) % af initial (ug/l) % af initial

Naphthalen 3,1 3,2 103 2,7 87
2-Methylnaphthalen 3,7 3,8 103 3,2 86
1-Methylnaphthalen 3,2 3,1 97 2,7 84
Biphenyl 3,6 3,7 103 3,1 86
Acenaphthylen 34 3,0 88 2,7 79
Acenaphthen 3,4 3,5 103 2,9 85
Dibenzofuran 3,3 3,5 106 3,2 97
Fluoren 3,6 3,3 92 2,7 75
1-Methylfluoren 3,6 3,5 97 2,9 81
Phenanthren 2,3 2,4 104 1,9 83
Anthracen 2,0 1,7 85 1,2 60
2-Methylphenanthren 2,3 2,4 104 1,8 78
2-Methylanthracen 2,0 1,6 80 0,87 44
1-Methylphenanthren 2,4 2,4 100 19 79
Fluoranthen 2,6 2,8 108 2,1 81
Pyren 2,6 2,6 100 2,0 7
Benz(a)anthracen 2,2 1,8 82 0,76 35
Chrysen 2,1 15 71 0,42 20
Benz(b+k+j)fluoranthen 6,4 51 80 1,4 22
Benz(e)pyren 2,4 2,3 96 0,43 18
Benz(a)pyren 2,4 1,7 71 0,33 14
Indeno(1,2,3-cd)pyren 2,8 19 68 0,25 9
Dibenzo(a,h)anthracen 2,8 1,8 64 0,11 4
Dibenzo(g,h,i)perylen 2,8 1,8 64 0,13 5
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Resultaterne viser under alle omstendigheder, at testsystemet selv for svagt
forurenede til uforurenede praver er tilstraekkeligt falsomt til at pavise PAH-
stoffernes tilstedevaerelse i eluatet helt ned til grundvandskvalitetskriteriet.

I jordpreven Frederiksberg Gasveerk 2 med PAH’er er det kun koncentratio-
nen af naphthalen pa 1,6 mg/kg TS, der overskrider jordkvalitetskriteriet pa
1 mg/kg TS (Miljgstyrelsen, 1998a). Efter 24 timers agitation males der i
eluatet f.eks. 190 g naphthalen/l, hvilket er en overskridelse af grund-
vandskvalitetskriterie pa 1 pg/l med 190 gange (Miljgstyrelsen 1998a).

Udfra forsgget med jorden Frederiksberg Gasveerk 1 kan effekten af kon-
takttiden pa veeskekoncentrationen ikke klarleegges pa grund af det omtalte
tab af stoffer under filtreringen af eluaterne.



Forsgget med jorden Frederiksberg Gasverk 2, hvor eluatet centrifugeres,
resulterede imidlertid i data, hvorudfra det er muligt at vurdere kontakttidens
betydning pa koncentrationen i eluatet. Resultaterne er vist i figur 8.2 samt
tabel 8.5b og 8.7. Naphthalenkoncentrationen i eluatet er efter 6 timers agi-
tation 170 pg/l, efter 24 timer 190 pg/l og efter 120 timer 230 pg/l (Tabel
8.5b). For pyren males der 2,1, 2,3 og 6,7 ug/l efter henholdsvis 6, 24 og 120
timers agitation. For naphthalen observeres en stigning med kontakttiden pa
30-40 procent, hvorimod stigningen for pyren er pa ca. 300 procent. Der er
en stor effekt af kontakttiden pa koncentrationen af PAH er i eluatet, en ef-
fekt der er sterst for de kraftigst sorberende PAH er. Den store effekt af
kontaktiden skyldes sandsynligvis, at det er en gammel forurening, sa
desorptionen af de organiske stoffer er langsom (se kapitel 3). Figur 8.2 viser
0gsa, at udvaskningen af PAH er falder med stigende molekylvagt, hvilket
skyldes, at de lette stoffer sorberer mindre til jorden end de tungere, hvorfor
de er lettere at udvaske.Tallene for 1-methylphenanthren skal tages med
forbehold, idet maengden, der udvaskes, svarer til f.eks. 48% efter 120 timer,
hvilket er meget hgjt relativt til de gvrige PAHer.

0,3 N&
4

0,2

"’ %

0 24 48 72 96 120

Udvasket mangde i forhold til
mangden i jorden

Kontakttid (timer)

~* Naphthalen =~ Phenanthren =~ Pyren =~ Chrysen ® Benzo(e)pyren |

Figur 8.2
Resultater for 5 udvalgte PAH er ved kontakttidsforsgg med jordpraven
Frederiksherg Gasveerk 2.

| figur 8.3 er den udvaskelige maengde vist som funktion af log(Ko). Da
jordpraverne har et relativt lavt indhold af organiske stoffer (der er ingen fri
fase), vil sorptionen styre udvaskningen af PAH er fra jorden. Sorptionen er
alt andet lige propertional med stoffernes log(K,)-verdier, hvorfor de udva-
skelige maengder burde afhange af stoffernes log(Kow)-veerdier. Som det
fremgar af figur 8.3, falder den udvaskelige meengde neesten lineaert med
log(Kow) (uafheengig af kontakttid) op til log(Kow) pa 5, svarende til
phenanthren. Derover er den udvaskelige maengde nermest konstant. Hvad
dette skyldes, er ikke klarlagt, men arsagen kunne veere, at udvaskningen af
PAH er med log(Kow) hgjere end 5 influeres af kolloider. Men den tid og den
hastighed, der er benyttet ved centrifugeringen, burde ogsa fjerne kolliderne
fra elutatet, inden det analyseres.

De malte koncentrationer af stofferne i eluatet fra udvaskningsforsggene kan
sammenholdes med en maksimal eller potentiel udvaskelig stofmangde be-
regnet ved en antagelse om, at hele den malte stofmaengde i jorden udvaskes
til eluatet. Resultaterne af disse beregninger er gengivet i tabel 8.7. For
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Udvasket maengde i forhold
til meengden i jorden

MTBE bgr den beregnede maksimale koncentration og den malte vere iden-
tiske, da MTBE ikke forventes at sorbere til jorden. Den beregnede maksi-
male koncentration er 10 ug MTBE/I, og der er malt 14 pg MTBE/I i eluatet
(tabel 8.5), hvilket vurderes at vaere acceptabelt og saledes at vise, at ud-
vaskningsforsgget med MTBE giver et anvendeligt resultat.

0,3 2
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>
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Log(Kow)

‘ X 6 timer U 24timer A 120 timer

Figur 8.3

Den udvaskede mangde i forhold til maengden i jorden som funktion af
stoffernes log(Kow)-veerdier for PAH er i kontakttidsforsag med jordpraven
Frederiksberg Gasveerk 2.

Fra den dieselforurenede jordpreve (Sandholm) udvaskes der kun 0,013% af
den oprindelige maengde af forureningen. Den overvejende del af dieselolie
bestar af tungere aliphater (flere end 10 kulstofatomer), der sorberer kraftigt
til jorden, og derfor skyldes den relativt lave fundne koncentration i eluatet
sandsynligvis sorption til jorden. De tungere aliphater har ogsa en lille opleg-
selighed, hvilket betyder, at koncentrationen af de organiske stoffer i eluatet
kontrolleres af oplgsning, hvis der er fri fase i jordprgven. Udvaskningen af
dieselolie fra jordpreven med 3000 mg totalkulbrinter/kg TS repraesenterer
en situation med en kraftig jordforurening (kvalitetskriteriet for dieselolie i
jord er 100 mg/kg TS, Miljgstyrelsen 1998a)), der resulterer i en koncentra-
tion i eluatet pa 190 g/l (tabel 8.5). Grundvandskriteriet for dieselolie er 9
pa/l, og ved oprensninger af forurenet jord og grundvand benyttes ofte et
oprensningskriterium for grundvand pa 10 pg/l (Miljestyrelsen 1998b). Det
fundne tab af PAH'er ved filtrering af eluaterne kan tilsvarende muligvis
ogsa gare sig geldende for de tungere aliphater, hvilket resultaterne af de
foreliggende forsgg ikke kan afklare.

De to forsgg med Vapokonjorden i henholdsvis standard-forsggsopstillingen
0g “zero headspace”-beholderen viste, at der blev fundet 1,5-6 gange hgjere
koncentrationer af chloroform, 1,1,1-trichlorethan, tri- og tetrachlorethylen i
forseget med zero headspace beholderen end i standard-forsggsopstillingen,
se tabel 8.5. Dette viser tydeligt, at der ved standardprocedurerne tabes stof,
som ikke fjernes ved anvendelse af den szrlige testbeholder og -procedure til
flygtige stoffer. Den mest oplagte forklaring er fordampning af stof under
pafylding af eluat pa trykfiltreringsudstyret samt under selve filtreringen, da
der er et luftrum over vandet i selve beholderen til filtreringen. Da hverken



Tabel 8.7

chloroform, 1,1,1-trichlorethan, tri- eller tetrachlorethylen sorberer sa kraf-
tigt, som PAH’erne gar, er det ikke sandsynligt, at de sorberer til selve filte-
ret, som PAH’erne muligvis ger. Med hensyn til den maksimale udvaskelige
mangde svarer den malte koncentration i vandfasen til 1,6 - 3,1 af den mak-
simale udvaskelige maengde for no headspace forsgget og til 0,55 - 1,1 for
standardforsgget. De hgje forhold kan umiddelbart ikke forklares, men arsa-
gen kan vare enten, at der er tabt stof under proceduren for analyse af to-
talindhold i jordpreven (faststofanalyser er altid langt mindre precise end
analyser af stof oplast i vand), eller at den delprgve af jordpraven, som er
udtaget til analyse, ikke har vaeret homogen og reprasentativ for indholdet i
hele jordpraven.

Beregnede maksimale stofkoncentrationer i eluaterne ud fra en antagelse om fuldsteendig stofoverfarsel fra
udvalgte jordpraver til eluatet. Endvidere er forholdet mellem de malte og beregnede maksimale
stofkoncentrationer beregnet, og den udvaskede mangde er sat i forhold til meengden af stof i jorden.

Provet Stof Konc.ijord L/S- Beregnet Malt Forhold mel-  Udvasket mangde
forhold  maks konc. lem maltog i forhold til mang-
(mg/kg TS) koncieluat. ieluat. beregnet den i jorden (%)
(ug/h) (ug/l) konc. i eluat.
Vapokon Trichlorethylen 0,13 2,00 65 200 3,1 310
(no headspace) Tetrachlorethylen 0,20 2,00 100 300 3,0 300
Chloroform 0,012 2,00 6,0 9,6 1,6 160
1,1,1-Trichlorethan 0,072 2,00 36 72 2,0 200
Vapokon Trichlorethylen 0,13 2,01 65 70 1,1 110
(standard Tetrachlorethylen 0,20 2,01 99 55 0,55 55
forsgg) Chloroform 0,012 2,01 6,0 6,2 1,0 100
1,1,1-Trichlorethan 0,072 2,01 36 23 0,64 64
Dianalund MTBE 0,02 1,99 10 14 14 140
Sandholm Total kulbrinter 3000 2,02 1490000 190 0,00013 0,013
Frederiksberg ~ Naphthalen 0,020 2,00 10 0,19 0,02 2
Gasveerk 1 2-Methylnaphthalen 0,006 2,00 3,0 <0,09 <0,03 <3
(24 timer 1-Methylnaphthalen 0,009 2,00 45 <0,09 <0,02 <2
centrifugering)  Acenaphthylen 0,073 2,00 37 0,16 0,004 0,4
Acenaphthen 0,007 2,00 3,5 <0,09 <0,03 <3
Dibenzofuran 0,016 2,00 8,0 <0,09 <0,01 <1
Fluoren 0,037 2,00 19 <0,09 <0,005 <0,5
Phenanthren 0,220 2,00 110 0,3 0,003 0,3
Anthracen 0,110 2,00 55 0,44 0,008 0,8
2-Methylphenanthren 0,024 2,00 12 <0,09 <0,008 <0,8
2-Methylanthracen 0,024 2,00 12 <0,09 <0,008 <0,8
1-Methylphenanthren 0,009 2,00 45 <0,09 <0,02 <2
Fluoranthen 0,800 2,00 400 2,7 0,007 0,7
Pyren 0,720 2,00 360 2,6 0,007 0,7
Benz(a)anthracen 0,360 2,00 180 1,7 0,009 0,9
Chrysen 0,290 2,00 150 1,8 0,01 1
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,041 2,00 21 2,6 0,13 13
Benz(e)pyren 0,220 2,00 110 0,9 0,008 0,8
Benz(a)pyren 0,300 2,00 105 1,5 0,01 1
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,210 2,00 110 1,2 0,01 1
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Dibenzo(a,h)anthracen 0,014 2,00 7,0 0,17 0,02
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,180 2,00 90 1,03 0,01

100



Tabel 8.7 (fortsat)

Pravet Stof Konc.ijord  L/S- Beregnet Malt Forhold mel-  Udvasket mengde
forhold  maks konc. lem méltog i forhold til meeng-
(mg/kg TS) koncieluat. ieluat. beregnet den i jorden (%)
(ug/l) (ug/l konc. i eluat.
Frederiksberg ~ Naphthalen 1,6 2,05 780 170 0,22 22
Gasveerk 2 2-Methylnaphthalen 0,19 2,05 93 14 0,15 15
(6 timer 1-Methylnaphthalen 0,12 2,05 58 14 0,24 24
centrifugering) Biphenyl 0,031 2,05 15 2,6 0,17 17
Acenaphthylen 0,038 2,05 19 2,5 0,14 14
Acenaphthen 0,033 2,05 16 3,2 0,20 20
Dibenzofuran 0,12 2,05 59 8,3 0,14 14
Fluoren 0,17 2,05 83 7,6 0,092 9,2
Phenanthren 0,26 2,05 127 11 0,087 8,7
Anthracen 0,12 2,05 58 2,8 0,048 4,8
2-Methylphenanthren 0,017 2,05 8,3 0,42 0,051 51
2-Methylanthracen 0,012 2,05 59 0,14 0,024 2,4
1-Methylphenanthren 0,0038 2,05 1,9 0,28 0,15 15
Fluoranthen 0,21 2,05 102 3,2 0,031 3,1
Pyren 0,14 2,05 68 2,1 0,031 3,1
Benz(a)anthracen 0,034 2,05 17 0,46 0,028 2,8
Chrysen 0,03 2,05 15 0,43 0,029 2,9
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,072 2,05 35 0,74 0,021 2,1
Benz(e)pyren 0,031 2,05 15 0,46 0,031 3,1
Benz(a)pyren 0,042 2,05 20 0,49 0,024 2,4
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,031 2,05 15 0,33 0,022 2,2
Dibenzo(a,h)anthracen 0,005 2,05 2,4 0,05 0,020 2,0
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,024 2,05 12 0,30 0,026 2,6
Frederiksberg  Naphthalen 1,6 2,02 792 190 0,24 24
Gasveerk 2 2-Methylnaphthalen 0,19 2,02 94 15 0,16 16
(24 timer 1-Methylnaphthalen 0,12 2,02 59 15 0,25 25
centrifugering)  Biphenyl 0,031 2,02 15 2,7 0,18 18
Acenaphthylen 0,038 2,02 19 2,8 0,15 15
Acenaphthen 0,033 2,02 16 3,1 0,19 19
Dibenzofuran 0,12 2,02 59 8,1 0,14 14
Fluoren 0,17 2,02 84 7,3 0,087 8,7
Phenanthren 0,26 2,02 129 17 0,13 13
Anthracen 0,12 2,02 59 4,5 0,076 7,6
2-Methylphenanthren 0,017 2,02 8,4 0,6 0,071 7,1
2-Methylanthracen 0,012 2,02 59 0,21 0,035 3,5
1-Methylphenanthren 0,0038 2,02 1,9 0,41 0,22 22
Fluoranthen 0,21 2,02 104 3,5 0,034 3,4
Pyren 0,14 2,02 69 2,3 0,033 3,3
Benz(a)anthracen 0,034 2,02 17 0,57 0,034 3,4
Chrysen 0,03 2,02 15 0,52 0,035 3,5
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,072 2,02 36 0,81 0,023 2,3
Benz(e)pyren 0,031 2,02 15 0,46 0,030 3,0
Benz(a)pyren 0,042 2,02 21 0,43 0,021 2,1
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,031 2,02 15 0,27 0,018 1,8
Dibenzo(a,h)anthracen 0,005 2,02 2,5 0,05 0,020 2,0
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,024 2,02 12 0,27 0,023 2,3
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Tabel 8.7 (fortsat)

Provet Stof Konc.ijord  L/S- Beregnet Malt Forhold mel-  Udvasket mangde
forhold  maks konc. lem maltog i forhold til mang-
(mg/kg TS) koncieluat. ieluat. beregnet den i jorden (%)
(ug/l) (ug/l konc. i eluat.

Frederiksberg ~ Naphthalen 1,6 2,03 789 230 0,29 29

Gasveerk 2 2-Methylnaphthalen 0,19 2,03 94 20 0,21 21

(120 timer 1-Methylnaphthalen 0,12 2,03 59 18 0,30 30

centrifugering) Biphenyl 0,031 2,03 15 3,7 0,24 24
Acenaphthylen 0,038 2,03 19 4,1 0,22 22
Acenaphthen 0,033 2,03 16 4,4 0,27 27
Dibenzofuran 0,12 2,03 59 13 0,22 22
Fluoren 0,17 2,03 84 15 0,18 18
Phenanthren 0,26 2,03 128 28 0,22 22
Anthracen 0,12 2,03 59 12 0,20 20
2-Methylphenanthren 0,017 2,03 8,4 1,2 0,14 14
2-Methylanthracen 0,012 2,03 59 0,68 0,11 11
1-Methylphenanthren 0,0038 2,03 1,9 0,91 0,49 49
Fluoranthen 0,21 2,03 104 10 0,097 9,7
Pyren 0,14 2,03 69 6,7 0,097 9,7
Benz(a)anthracen 0,034 2,03 17 2,5 0,15 15
Chrysen 0,03 2,03 15 2,4 0,16 16
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,072 2,03 36 3,7 0,10 10
Benz(e)pyren 0,031 2,03 15 2,1 0,14 14
Benz(a)pyren 0,042 2,03 21 2,2 0,11 11
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,031 2,03 15 1,2 0,079 7,9
Dibenzo(a,h)anthracen 0,005 2,03 2,5 0,26 0,11 11
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,024 2,03 12 1,1 0,093 9,3

Udover at sasmmenligne de malte koncentrationer i eluatet med en maksimal
udvaskelig meaengde kan den malte eluat koncentration sammenholdes med
en beregnet porevandskoncentration. Den er beregnet udfra den malte jord-
koncentration ved fasefordelingsberegning og ved brug af jordens naturlige
vand- og luftindhold, samt det malte indhold af naturligt organisk stof. Prin-
cippet falger JAGG (Miljgstyrelsens risikovurderingsprogram), men her er
beregningerne foretaget i det samme regneark, som er brugt til de gvrige
fasefordelingsberegninger i denne rapport. Af jordparametrene er det kun
vandindholdet i den oprindelige prgve og indholdet af organisk stof, der er
bestemt analytisk. De gvrige er varieret i beregningerne. Porgsiteten er sat til
0,3 og 0,4, korndensiteten er sat til 2,5 og 2,7 kg/l. Udfra porgsiteten og
korndensiteten er bulkdensiteten beregnet, og udfra det malte vandindhold,
den beregnede bulkdensitet og porgsiteten er vandindholdet omregnet til
henholdsvis vand- og luftfyldt porgsitet beregnet. Et eksempel pa beregnin-
gerne er vist i tabel 8.8. Fasefordelingsberegningerne er udfgrt med hver
enkelt af de fire samhgrende szt jordparametre. Hovedresultaterne er gengi-
vet i tabel 8.9, og detajlerne i beregningerne er vist i bilag D.

Resultatet af beregninger i tabel 8.9 viser, at forholdet mellem den malte
eluatkoncentration og den beregnede porevandskoncentration varierer mel-
lem 0,032 og 560. Forholdet burde vaere 0,065-0,08, fordi den eneste forskel
er L/S-forholdet, der er 2 I/kg i selve udvaskningsforsgget og 0,13-0,16 I/kg
(det naturlige L/S-forhold i jorden umiddelbart efter prevetagningen, som
kan beregnes som porevolumen x metningsgraden/terdensititen) i beregnin-
gen af porevandskoncentrationen. | beregningere af forholdet mellem den
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malte eluatkoncentration og den beregnede porevandskoncentration indgar
analytisk bestemte parametre (eluatkoncentration, jordkoncentration og ind-
holdet af naturligt organisk stof), som er behaftet med usikkerhed. Desuden
er Kq-vaerdien estimeret udfra log(Kow) vha. en imperisk sammenhang samt
under den forudsatning, at det kun er indholdet af naturligt organisk stof, der
betyder noget for sorptionen. Af den usikkerhed, der indgar i beregningerne,
er det sammenhangen mellem Kg-veerdien og log(Kow), der er den veaesent-
ligste usikkerhedsfaktor. De beregnede forhold skal derfor tages med et vist
forbehold.

Tabel 8.8
Eksempel pa malte og beregnede jordparametre. Tarstofindholdet er for
jordpraven Frederiksberg gasvaerk 1. Se tekst for yderligere forklaring.

Porg- Korn- Bulk- Tarstof- Vand-  Vandfyldt Luftfyldt
sitet  densitet densitet indhold indhold porgsitet  porgsitet
(ka/l)y  (ka/l)  (9/kg (9/kg
vad jord) vad

jord)
0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151
0,4 2,5 1,50 846 154 0,231 0,169
0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,0089
0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,0305

Tabel 8.9

De beregnede porevandskoncentrationer udfra en simpel fasefordelingsbe-
regning ved anvendelse af de fysiske forhold i tabel 8.8 og jordenes indhold
af naturligt organisk stof. Til sammenligning er angivet de malte jordkon-
centrationer og eluatkoncentrationer fra udvaskningsforsgget.

Prave Stof Malt konc.  Malt Beregnet Forhold mel-
i jord konc. pore- lem malt eluat
ieluat  vands- konc. og bereg-
konc. net porevands-
(mg/kg TS)  (ua/l) (ug/l) konc.
Vapokon  Trichlorethylen 0,13 200" 257-280 0,71-0,78
70 0,25-0,27
Tetrachlorethylen 0,20 300" 208-226 1,32-1,44
552 0,24-0,26
Dianalund MTBE 0,02 14 142-145 0,097-0,098
Sandholm  Totalkulbrinter 3000 190 3
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Tabel 8.9 (fortsat)

Prgve Stof Malt konc.  Malt Beregnet Forhold mel-
i jord konc. pore- lem malt elua-
ieluat  vands- konc. og be-
konc. regnet pore-
(mg/kg TS)  (ug/l) (ug/h) vandskonc.
Frederiks- Naphthalen 0,020 0,19* 5,84 0,032
berg gas-  2-Methylnaphthalen 0,006 <0,09 0,54 <0,17
veerk 1 1-Methylnaphthalen 0,009 <0,09 0,79 <0,11
Acenaphthylen 0,073 0,16 3,7 0,043
Acenaphthen 0,007 <0,09 0,55 <0,16
Fluoren 0,037 <0,09 1,6 <0,057
Phenanthren 0,220 0,3 3,7 0,082
Anthracen 0,110 0,44 2,0 0,22
1-Methylphenanthren 0,009 <0,09 0,038 <2,3
Fluoranthen 0,800 2,7 2,8 0,96
Pyren 0,720 2,6 2,8 0,93
Benz(a)anthracen 0,360 1,7 0,50 3,4
Chrysen 0,290 1,8 0,20 9,2
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,041 2,6 0,042 62
Benz(e)pyren 0,220 0,9 0,042 22
Benz(a)pyren 0,300 15 0,049 30
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,210 1,2 0,0022 560
Dibenzo(a,h)anthracen 0,014 0,17 0,0023 74
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,180 1,03 0,011 91
Frederiks-  Naphthalen 1,6 190° 1300 0,14
berg gas-  2-Methylnaphthalen 0,19 15 53 0,28
veerk 2 1-Methylnaphthalen 0,12 15 33 0,46
Biphenyl 0,031 2,7 4,9 0,55
Acenaphthylen 0,038 2,8 6,1 0,46
Acenaphthen 0,033 3,1 8,0 0,39
Fluoren 0,17 7,3 22 0,32
Phenanthren 0,26 17 14 1,2
Anthracen 0,12 4,5 6,8 0,66
Fluoranthen 0,21 3,5 2,3 15
Pyren 0,14 2,3 1,7 1,3
Benz(a)anthracen 0,034 0,57 0,15 3,8
Chrysen 0,03 0,52 0,064 8,1
Benz(b+k+j)fluoranthen 0,072 0,81 0,023 35
Benz(e)pyren 0,031 0,46 0,019 25
Benz(a)pyren 0,042 0,43 0,022 20
Indeno(1,2,3-cd)pyren 0,031 0,27 0,0010 270
Dibenzo(a,h)anthracen 0,005 0,05 0,0026 19
Dibenzo(g,h,i)perylen 0,024 0,27 0,0048 56

1: data fra forsgget med No-Headspace beholderen

2: data fra standard udvaskningsforsgget
3: ikke muligt at lave fasefordelingsberegninger pa en stofblanding
4: data fra forseget med 24 timers agitation og centrifugering
5: data fra forsgget med 24 timers agitation og centrifugering.

| forhold til de usikkerhedsmomenter, der er beskrevet ovenfor, er der en
rimelig overensstemmelse mellem de beregnede porevandskoncentrationer
og de malte eluatkoncentrationer, nar der tages forbehold for forskellen i
L/S-forhold mellem de to systemer, som navnt i det foregaende afsnit. En



undtagelse er de meget store forhold, der er fundet for de 4-, 5- og 6-ringede
PAH er, som viser, at koncentationen i eluatet i udvaskningsforsgget er for
hgj, og at udvaskningen baseret pa batchudvaskningsforsggene maske over-
vurderes. Det er de samme stoffer, som "falder uden for kurven” i sammen-
heengen mellem den udvaskelige maengde og log(Kow). Som tidligere naevnt
kan det veere et problem ved separeringen af faststof fra eluatet.

Sammenfattende har de eksperimentelle afpravninger vist, at det er teknisk
muligt at gennemfgre udvaskningsforsgg med organiske stoffer, men at der
er en rekke problematiske forhold forbundet med testningen af PAH-stoffer.
Disse forhold er rettet mod separationen af faststof fra eluat, der er vanskelig
pa grund af det hgje indhold af fine partikler i prgverne og for de tungere
PAH'er ikke giver de forventede resultater, fordi stofferne delvist tabes under
filtreringen. Problemet kan ikke umiddelbart lgses ved at centrifugere par-
tiklerne ud af eluatet, da centrifugering kun vanskeligt kan foretages for de
relativt store pravevolumener, der er ngdvendige af hensyn til den efterfgl-
gende analyse. | sa fald kreeves der omhaldning af preven til flere mindre
centrifugerer, hvorved praven eksponeres yderligere med forgget risiko for
stoftab. Et vist sorptionstab af tunge PAH'er til glas og glasfiltre er pavist.
Alternativt bar rustfri stal testes.

Kontakttidsforseget med jorden Frederiksberg Gasveerk 2 viste, at agitati-
onstiden var vigtig, idet de hgjeste koncentrationer i eluatet opnaedes efter
120 timer, og at for de tungere PAH er opnaedes en stigning pa 100-500% i
eluatkoncentrationen fra 6 timers agitation til 120 timer. Om 120 timers
kontaktid bedre udtrykker den udvaskelige meangde er ikke afklaret, men
hvis man er interesseret i den maksimale udvaskelige mangde under de giv-
ne omstaendigheder, skal forsggene forlgbe lengere end 24 timer.

Afpravningen pa klorerede oplagsningsmidler har vist, at det er vanskeligt
ikke at tabe flygtige stoffer under testningen. Brug af serligt udstyr og pro-
cedure har dog vist, at tabet kan reduceres betragteligt. Igen kraever dette
system sarlig centrifugering og kan kun udfagres med relativt sma prgvevo-
lumener (begranset af starrelsen af laboratoriecentrifuger), hvilket ikke er
hensigtsmaessigt i relation til den videre analyse.
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9 Bestemmelse af udvaskningen af
organiske stoffer

9.1 Indledende forslag til testmetode

| forbindelse med vurderinger af risikoen for og konsekvenserne af udvask-
ning af organiske forureningskomponenter fra forurenet jord og udlagte rest-
produkter har Miljgstyrelsen behov for en testprocedure, som kan anvendes
til at estimere porevandskoncentrationen i det resulterende perkolat. Herud-
over er der behov for at kunne beskrive massefluxen ud af jorden eller rest-
produktet.

Der er nepppe nogen tvivl om, at den mest velegnede laboratorietest til
frembringelse af denne type information vil vaere en kolonneudvaskning-
stest, som i betydeligt omfang kan simulere udvaskningsforholdene ved det
aktuelle scenarie (se f.eks. afsnit 6.1). Som det fremgar af afsnittene 5 og 6,
er de praktiske erfaringer med kolonneudvaskning af organiske forurenings-
komponenter imidlertid steerkt begraensede, mens erfaringerne med batchud-
vaskning af organiske stoffer er noget mere omfattende. Det har ligget uden-
for rammerne af dette projekt at gennemfare den ngdvendige udvikling af en
kolonneudvaskningstest til organiske forureningskomponenter, og projektets
eksperimentelle del har som beskrevet i afsnit 8 i stedet veaeret fokuseret pa
afprevning af en simplere batchudvaskningsprocedure. For at komme sa teet
som muligt pa en simulering af porevandssammenszatningen er det valgt at
udfere batchtesten ved L/S = 2 I/kg, hvilket normalt anses for at veere det
laveste praktisk anvendelige L/S-forhold i en batchudvaskningstest. Herved
far testen for udvaskning af organiske stoffer en stor lighed med den ud-
vaskningstest pa overensstemmelsesniveau, prEN 12457-1, som i let modifi-
ceret form er foreskrevet til undersggelse af udvaskningen af uorganiske
forureningskomponenter fra jord og restprodukter i Miljastyrelsens nye be-
kendtgarelse om genanvendelse af jord og restprodukter til bygge- og an-
leegsformal.

Selv om grundlaget er spinkelt og der fortsat er en reekke uafklarede forhold
omkring de optimale forsggsbetingelser, skal der i det falgende opstilles et
indledende forslag til procedure til testning af udvaskningen af udvalgte
organiske komponenter fra jord og restprodukter. Testmetoden er vasentligt
simplere, hurtigere og billigere at udfere end en kolonneudvaskningstest er,
men samtidig er den mindre velegnet end denne til at besvare de ovenfor
stillede spargsmal om porevandssammensetning og flux, og det opnaede
svar vil vaere baseret pa en grov og forenklet gennemsnitsbetragtning. Det
ma anbefales, at de gjorte forudsatninger i hvert enkelt tilfaelde i videst mu-
ligt omfang s@ges verificeret, og at der sker en fortsat udvikling dels af den-
ne metode, dels af en modsvarende kolonneudvaskningstest. Det indledende
forslag er baseret pa de opnaede projektresultater, herunder bade de teoreti-
ske overvejelser og de praktiske erfaringer og resultater fra projektets ekspe-
rimentelle del.

Metoden er forelgbig begranset til testning af udvaskning af ikke-flygtige
organiske stoffer som olieprodukter (benzin undtaget) og PAH’er. For at
minimere adsorptionen til udstyret anvendes en glasflaske (Pyrex), som farst
renses for organisk materiale ved opvarmning til 550 °C i 2 timer. Som et
kompromis mellem gnsket om en (tilstreekkelig) stor maengde eluat til analy-



sering og de problemer, som handtering af en stor mangde eluat giver (f.eks.
ved centrifugeringen), er det valgt at anvende en 2-liters flaske og at benytte
940 g jord (pa terstofbasis). For at simulere jordveeske udvaskes med en
0,001 M oplgsning af CaCl,- i demineraliseret vand, og der anvendes 1880
ml heraf, sdledes at der opnas et L/S pa 2. Oplgsningen af CaCl, anbringes i
flasken, og for at undga biologisk nedbrydning af de organiske stoffer under
udvaskningsforsgget gennemblases vaesken i 24 timer med kvelstof, saledes
at sterstedelen af den oplgste ilt fjernes. Herefter placeres jordprgven i fla-
sken, den sidste ilt fjernes ved tilsetning af 200 mg Na,SO3/I (i alt ca. 375
mg), og flasken lukkes med en prop tildeekket med Teflon. Der opnas herved
et begranset headspace, men der vil normalt stadig veere luft nok i flasken til
at sikre en god opblanding under agitationen.Den lukkede flaske agiteres
herefter ved rotation om sin tvaerakse ved 5-10 rpm, fuldsteendig svarende til
den i prEN 12457-1 forskrevne agitation. Agitationen fortsaettes i 24 timer
eller 5 dagn, afhaengigt af den aktuelle situation og formalet med testen
(kontakttiden kan eventuelt tilpasses et givet scenarie). Flasken henstar her-
efter i 1 time, hvorved de sterst partikler vil sedimentere. Pa grund af de
observerede problemer med filtrering af eluatet (se f.eks. afsnit 8.3) er det
valgt at adskille vaeske- og faststoffasen ved centrifugering. Vandfasen over-
fares herefter ved dekantering til centrifugebeholdere af glas eller stal, og
der centrifugeres med en hastighed og tid svarende til en partikelafskaring
pa 0,7 um. Denne verdi er valgt forholdsvis arbitraert, idet projektet ikke har
omfattet en undersggelse af betydningen af partikelafskaringen. Efter centri-
fugeringen overfares eluatet forsigtigt med en glaspipette til en analysebe-
holder, og de planlagte analyser for ikke-flygtige organiske stoffer gennem-
fares. En separat delprove af eluatet analyseres for pH og ledningsevne.

Det indledende forslag til testproceduren er i Bilag E opsummeret i form af
et indledende forslag til testprotokol.

9.2 Eksempel pa praktisk anvendelse af testmetoden

Som naevnt ovenfor er det ofte gnskeligt at kunne benytte udvaskningstesten
til over et givet tidsrum at estimere en gennemsnitlig eller maximal pore-
vandskoncentration for udvaskede organiske forureningskomponenter i jor-
den lige under eller i underkanten af et lag af forurenet jord. Endvidere vil
det ofte veere gnskeligt at kunne bestemme den tilsvarende stofflux ud af den
forurenede jord.

Blandt de forudseetninger, som bgr vaere opfyldt, for at dette vil kunne lade
sig gare, er et krav om, at savel udvaskningstesten som det betragtede scena-
rie repraesenterer systemer, hvor der der er ligevaegt mellem vaskefasen og
faststoffasen. Det vil sige, at kontakttiden i udvaskningsforsgget skal vere
lang nok til, at der opnas ligevaegt, og det forurenede jordlag skal veere til-
streekkeligt homogent og tykt og stremningshastigheden tilstrekkelig lang-
som til, at der kan antages at veere (lokal) ligeveegt mellem vaskefase og
faststoffase for de aktuelle organiske forureningskomponenter. Som det
fremgar af afsnit 3.6.8 vil det ofte kunne forventes, at den sidstnavnte forud-
seetning er opfyldt, mens det af resultaterne i afsnit 8.4 fremgar, at den farste
forudsaetning ikke ngdvendigvis er opfyldt ved anvendelse af kortere kon-
takttider i udvaskningstesten. | det fglgende antages det dog, at begge betin-
gelser er opfyldt.

Hvis der forekommer fri fase af en organisk forureningskomponent i jorden i
hele den betragtede periode, vil porevandskoncentrationen lige under laget
svare til den koncentration af komponenten, som er malt i udvaskningste-
sten, uanset hvilket L/S-forhold, denne er udfert ved. Koncentrationen i
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vandfasen vil svare til stoffets vandoplgselighed under de givne omstaendig-
heder. Dette geelder, sa laeenge der er tilstreekkelig meget fri fase i jorden til at
sikre, at der er en optimal kontakt imellem vandet og den fri fase. Hvis den
fri fase af en organisk forureningskomponent slipper op under udvasknings-
forlgbet, vil koncentration af denne falde gennem forlgbet.

Hvis udvaskningen udelukkende kontrolleres af desorption, kan porevands-
koncentrationen lige under laget i nogle tilfeelde beregnes ved at forudsatte,
at den eneste forskel pa udvaskningsforsgget og stramningen i laget er L/S-
forholdet. Hermed kan koncentrationen lige under laget ud fra en simpel
fortyndings- eller opkoncentreringsbetragtning estimeres som koncentratio-
nen i udvaskningsforsgget ganget med L/S-forholdet i udvaskningsforsgget
divideret med L/S-forholdet i laget. De tilfeelde, hvor dette princip fungerer,
kan karakteriseres ved, at sorption/desorption pa den aktuelle jord styres af
pracis de samme processer uafhangigt af den resulterende stofkoncentration
i jorden, hvilket medfarer, at der kan omregenes imellem de forskellige L/S-
forhold.

Tiden for udvaskningen kan ikke forudsiges. | begge tilfeelde vil der vaere en
ekstrem lang hale, idet diffusionen kontrollerer den sidste del af stofafgivel-
sen fra jorden eller den frie fase.

For at illustrere princippet i de ovenstaende teoretiske betragtninger er der i
det fglgende vist et eksempel pa estimering af porevandskoncentration i den
nederste del af forurenet jourdlag ud fra malte eluatkoncentrationer af orga-
niske forureningdkomponenter. Her er benyttet de resultater, som blev opna-
et i udvaskningsforsgget med jordprgven Frederiksberg gasveerk 2 med et
L/S-forhold pa 2 I/kg og en agitationstid pa 24 timer (se afsnit 8.4). De malte
eluatkoncentrationer er gengivet i tabel 9.1.

Vandgennemstrgmningen gennem det forurenede jordlag forudsattes at
forega i en umaettet zone med samme karakteristika, som den testede jord-
prgve havde, da den blev udtaget (dvs. et L/S-forhold pa 0,163). Under de
forudsatninger, som er beskrevet ovenfor, beregnes koncentrationen i pore-
vandet, Cy, som eluatkoncentrationen, Cg,, multipliceret med forholdet mel-
lem de to systemers L/S-forhold, dvs:

L/ S(udvaskningforsgg)

C, =C
v.oE L/S(jord)

Eluatkoncentrationen skal derfor ganges med en faktor pa 2,0/0,163 = 12,27.
Resultatet af disse beregninger er ligeledes vist i tabel 9.1. For at kontrollere,
at der ikke er fri fase i systemet, er oplgseligheden af stofferne vist. Safremt
den beregnede koncentration for et stof overskrider stoffets vandoplgselig-
hed, erstattes den beregnede verdi med koncentrationen svarende til vand-
oplaseligheden ("matningsfunktion”). Dette sker faktisk for 6 af de bereg-
nede porevandskoncentrationer i tabel 9.1. Her er der ikke taget hensyn til, at
den reelle oplaselighed af nogle stoffer i blandinger kan veere mindre end
deres oplaselighed som enkeltstoffer.

Den estimerede porevandssammensatning kan betragtes som en gennem-
snitsveerdi for et tidsrum, hvis lzengde afhanger af tykkelsen af det betragte-
de jordlag og starrelsen af nettoinfiltrationen.

Den til de estimerede porevandskoncentrationer hgrende flux, F, af stof
igennem/ud af jordlaget kan beregnes udfra en nettoinfiltration eller en ned-



Tabel 9.1

Estimering af porevandskoncentrationener under umzttede forhold ud fra den malte eluatkoncentration fra
en udvaskningstest ved et L/S-forhold pa 2 I/kg. Fluxen af stoffet er ligeledes beregnet, og oplaseligheden af

stofferne i vand er vist.

sivning, N, igennem laget ved brug af falgende formel: F = N+C,. | regneek-
semplet er benyttet et N pa 300 mm/ar.

Det ma ikke glemmes, at ovenstaende estimat blot er et regneeksempel, som
bygger pa en raekke forudsetninger, som ikke ngdvendigvis er opfyldt. Ved
lignende anvendelser af testresultater bar der i hvert enkelt tilfelde foretages
en vurdering af, i hvor hgj grad forudsatningerne for anvendelsen er eller

kan forventes at veere opfyldt.

Stof Malt Beregnet Oplgselighed Korrigeret Flux

eluatkonc. porevandskonc porevandskonc.

(na/l) (na/) (na/l) (na/) (mg/(ar m?))
Naphthalen 190 2330 31000 2330 700
2-methylnaphthalen 15 184 25400 184 55
1-methylnaphthalen 15 184 28500 184 55
Biphenyl 2,7 33,1 7500 33,1 9,9
Acenaphthylen 2,8 34,4 3930 34,4 10,3
Acenaphthen 3,1 38 3420 38 114
Dibenzofuran 8,1 99,4 99,4 29,8
Fluoren 7,3 89,6 1980 89,6 26,9
Phenanthren 17 209 1200 209 62,7
Anthracen 4,5 55,2 41 41 12,3
2-methylphenanthren 0,6 7,36 7,36 2,21
2-methylanthracen 0,21 2,58 2,58 0,774
1-methylphenanthren 0,41 5,03 260 5,03 1,51
Fluoranthen 3,5 429 210 429 12,9
Pyren 2,3 28,2 140 28,2 8,46
Benzo(a)anthracen 0,57 7 14 7 2,10
Chrysen 0,52 6,38 2 2 0,60
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,81 9,94 9,94 2,98
Benzo(e)pyren 0,46 5,64 4 4 1,20
Benzo(a)pyren 0,43 5,28 3,8 3,8 1,14
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,27 3,31 62 3,31 0,993
Dibenzo(a.h)anthracen 0,05 0,613 0,5 0,5 0,150
Benzo(g.h.i)perylen 0,27 3,31 0,26 0,26 0,078
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10 Samlet metodeevaluering og anbe-
falinger

10.1 Erfaringer

Erfaringerne med testning af udvaskningen af organiske stoffer fra forurenet
jord og restprodukter er sma, og der eksisterer kun fa veletablerede udvask-
ningstests til undersggelse af udvaskningen af organiske stoffer. Dog findes
der i litteraturen et relativt veletableret og hastigt voksende fagligt grundlag
vedrgrende de processer og faktorer, som styrer fordelingen af flere organi-
ske stofgrupper i jord og sedimenter. Indsamling og sammenstilling af erfa-
ringer fra litteraturen kan bidrage til udvikling af en metodik for testning af
udvaskningen af organiske stoffer, for sa vidt angar forstaelse af stoffernes
opfarsel i forurenet jord og fastleeggelse af testtekniske forhold som f.eks.
valg af materialer og kontakttid, agitationsform og efterbehandling af eluatet
fra udvaskningsforsggene. Gennem opdeling af de relevante organiske stof-
fer i grupper efter deres fysisk/kemiske egenskaber er det hensigten at kunne
identificere ligheder i relation til stoffernes fordeling i et kombineret luft-
/vand-/jordsystem. En sadan opdeling kan anvendes til en indledningsvis
klassifikation af stofferne i forhold til mulighederne og relevansen af at teste
deres udvaskning fra jord og restprodukter.

Gennem sammenstilling af erfaringer fra litteraturen er der identificeret en
reekke forhold, der er centrale for den videre udvikling af udvaskningstests
til forurenet jord:

» | de situationer, hvor forurenet jord og restprodukter indeholder fri fase
af organiske stoffer, vil oplgsningen af de organiske stoffer veere styren-
de for udvaskningen af stoffer. | tilfelde af, at forureningen ikke inde-
holder fri fase, eller den frie fase er oplgst, vil udvaskningen af organi-
ske stoffer veere styret af desorption fra de faste partikler i jorden/rest-
produktet.

» Oplgsning fra frie og residuale faser af organiske stoffer i jord er en re-
lativt hurtig proces (minutter/timer). Udvaskningsforlgbet ved tilstede-
veaerelse af en fri fase kan forudsiges ud fra en kendt sammensetning af
den frie fase. Dette kraever imidlertid kendskab til stofferne og jorden,
og sadanne oplysninger er det vanskeligt at fremskaffe i praksis.

» Desorptionen af organiske stoffer fra jord er i mange tilfeelde langsom
(dage/uger). Desuden er den vanskelig at forudsige, hvilket antagelig
skyldes, at den er afhangig af savel stof- som jordtype. Specielt ses me-
get lave desorptionsrater for hydrofobe stoffer. Med hensyn til jordty-
pernes betydning er der indikationer af, at unge jordtyper er karakterise-
ret ved relativt hgje desorptionsrater og sma hystereseeffekter, mens det
omvendte er tilfaeldet for geologisk gamle jordtyper. Ud over bestem-
melser af O/C-forholdet, som stiger med jordens alder, findes der ingen
umiddelbare eller veletablerede metoder til karakterisering af jordens al-
der. Endvidere skal det bemarkes, at topjord godt kan besta af eller in-
deholde geologisk set gamle materialer.

»  Bestemmelse af jordmaterialets indhold af naturligt organisk kulstof kan
benyttes til at fa et generelt indtryk af pravens forventede sorptionskapa-
citet. Herudover menes forholdet mellem ilt og kulstof, det sakaldte
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O/C-forhold at veere indikator for alderen af det faste organiske kulstof i
proven. Lave veerdier af O/C-forholdet indikerer, at det organiske stof er
gammelt, og at der derfor kan forventes lave desorptionsrater.

| forhold til testning af stofudvaskningen er det centralt, at udvaskningen
af organiske stoffer fra jord i mange tilfalde vil veere styret af desorpti-
onskinetik. Dette stiller direkte krav til kontakttiden mellem materialet
og udvaskningsmediet og séaledes til den endelige testprotokol for test-
ningen. | den forbindelse bgr det ogsa overvejes, hvad der kan betragtes
som feltrealistiske kontakttider i de relevante fysiske scenarier. Umid-
delbart er det oplagt at udvikle testsystemer, hvor der opnas ligeveegts-
lignende forhold mellem de organiske stoffer i faststofprgven og ud-
vaskningsmediet. | de tilfeelde, hvor tidshorisonten for at opna lige-
veegtslignende forhold er lang, vil denne ikke ngdvendigvis veere et hen-
sigtsmaessigt kriterium for fastlaeggelse af testens kontakttid. Dette skyl-
des dels praktiske forhold, dels hensyn til, at de samme ligeveegtslignen-
de forhold ikke altid opnas i felten.

De fleste af ovennavnte forhold, som pavirker og er af betydning for
udvaskningen af organiske stoffer fra jord/forurenet jord, kan forventes
at have en tilsvarende betydning for udvaskningen af organiske stoffer
fra restprodukter. For mange restprodukter vil det dog gelde, at indhol-
det af organiske forureningskomponenter er en mere eller mindre inte-
greret del af materialet, mens de for jords vedkommende normalt er as-
socieret med overfladen af jordpartiklerne eller porerne i disse. | mod-
seetning til jord vil en del restprodukter reagere kemisk med vand, nar de
befugtes eller gennemstrammes, hvilket f.eks. kan give anledning til me-
re ekstreme pH-vardier i vandfasen, end man normalt ser for jord.

Pa grundlag af de indsamlede erfaringer om testtekniske forhold samt de
gennemfarte eksperimentelle afprgvninger af testsystemer kan der fremhae-
ves en reekke forhold, som er af betydning for udvikling af en udvasknings-
test, der i princip og udformning ligner den, som Miljgstyrelsen har foreslaet
anvendt til sporelementer og salte:

En vis forbehandling af praven er ngdvendig som minimum af hensyn til
homogenisering af prgven. En sadan forbehandling ma vere skansom og
bar i mange tilfeelde forega i et lukket system for at mindske fordamp-
ningstabet af organiske stoffer. Dette bevirker enten, at sigtning og evt.
nedknusning af praven i praksis er umulig, eller at fordampningstabet
ma accepteres.

Veaeske-/faststofforholdet er helt centralt for gennemfarelsen og tolknin-
gen af resultaterne af en udvaskningstest. De eksperimentelle afprgvnin-
ger er gennemfart med et vaeske-/faststofforhold pa 2 I/kg, hvilket i
mange tilfaelde er nar det laveste forhold, som en simpel batchtest i
praksis kan udfgres ved. De praktiske vanskeligheder med partikler i sy-
stemet kombineret med behovet for store volumener af eluat til videre
analysering betyder, at det lave L/S-forhold, som er benyttet, ikke har
veaeret optimalt. | de gennemfarte tests har volumenet af luft (headspace)
i testbeholderen veeret minimeret for at mindske risikoen for afdamp-
ningstab af stoffer samt for at reducere tilfgrslen af ilt til testsystemet
under testningen.

Separationen af faststoffasen fra eluatet har vist sig at veere et serdeles
kritisk punkt i forhold til udviklingen af en metode. Til sammenligning
med arbejdet vedrgrende testning af udvaskningen af salte og sporele-

menter fra jord og restprodukter vanskeliggeres disse forhold af, at or-
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ganiske stoffer i langt hgjere grad end de uorganiske salte og sporele-
menter kan vere flygtige, og det er tilsyneladende vanskeligere at undga
tab af stofferne til filtermaterialer m.v. Endvidere er der generelt behov
for langt stgrre pravevolumener til analyse for organiske stoffer sam-
menlignet med de uorganiske.

» Til de gennemfarte forsgg er der for at mindske udvekslingen af orga-
nisk stof med de anvendte materialer primaert anvendt glas og rustfrit
stal samt i mindre omfang teflon. Filtermaterialer af glas har resulteret i
stoftab, men herudover har testsystemet virket efter hensigten. Det ser
endvidere ud til, at sammensetningen af udvaskningsmediet, temperatu-
ren og agitationsformen ikke har givet anledning til problemer i forbin-
delse med afprgvningen pa de udvalgte jordpraver.

10.2 Anbefalinger

For mange af de relevante stofgrupper findes der et godt fagligt grundlag for
at arbejde videre med en testmetodik for stofudvaskningen. Dette gelder for
oliestoffer, klorerede oplgsningsmidler og polycykliske aromatiske hydro-
karboner (PAH), mens stoffer som MTBE og DEHP i mindre grad er under-
sggt. Forholdene omkring partikler i preverne og det resulterende eluat fra
testen er undersggt (og undersggelser er i gang), for sa vidt angar PAH-
forbindelser. Pa grund af PAH'ernes affinitet for partikler vurderes denne
stofgruppe at veere den vasentlige for denne problemstilling, men nar den
endelige form for partikelafskeering er fastlagt, bar det afklares, hvorvidt
tilstedevaerelsen af partikler har betydning for testningen af andre prioritere-
de organiske stofgrupper. | denne undersggelse er der af praktiske arsager
bl.a. brugt en partikelafskaering pa 0,7 um i stedet for de 0.45 um, som nor-
malt anvendes i forbindelse med udvaskning af sporelementer og uorganiske
salte. Ved at anvende den storre partikelafskaering reduceres problemerne
med handtering af de forholdsvis store eluatmaengder, som nogle af analy-
serne af organiske stoffer kraever, noget.

Baseret pa forenklede beregninger af fordelingen mellem faserne i et kombi-
neret luft-/vand-/jordsystem foreslas det at klassificere de organiske stoffer,
som der er fastsat toksikologiske kvalitetskriterier for i jord og grundvand, i
forhold til mulighederne for og relevansen af at teste deres udvaskning fra
jord og restprodukter. De foreslas inddelt i tre grupper:

* Farste gruppe indeholder stoffer, der sorberer kraftigt til jorden, har en
lille oplgselighed i vand og er ikke-flygtige. Til denne gruppe hgrer de
fleste PAH'er og dieselstoffer. Det er oplagt, at en metodik for testning
af udvaskningen af organiske stoffer fra jord og restprodukter skal om-
fatte disse stoffer, der vil optraede og flyttes sammen med jorden, men i
et vist omfang samtidigt udvaskes. Det vil specielt vare separationen af
fast fase fra eluatet, herunder hensyntagen til kolloidbundet stof og for-
sggstiden, der vil veere kritisk for testningen. Der er udarbejdet et forslag
til metode til testning af udvaskning af ikke-flygtige organiske stoffer fra
forurenet jord, hvori der ikke er foreslaet nogen endelig kontakttid og
ikke taget stillling til problematikken omkring kolloider.

» Den anden gruppe omfatter flygtige stoffer med en forholdsvis hgj oplg-
selighed i vand. Stofferne i denne gruppe er bl.a. de klorerede oplgs-
ningsmidler og BTEX. Mange af disse stoffer vil det veere hensigtsmaes-
sigt at kunne teste for, da de har lave kriterieveerdier i vand. En del af
dem har langt hgjere diffusionskoefficienter i luft end i vand og vil der-
for spredes hurtigere i luft. | forhold til det konkrete arbejde, hvor den



potentielle anvendelse af jord og restprodukter primeert vil besta i bygge-
og anlagsarbejder, vil stofferne dog sjeeldent udgare et luft(indeklima)
problem, da der er krav om overdaekning, sa kontakten afskeeres. Det
kritiske forhold ved testning af stofudvaskningen vil for denne gruppe af
stoffer derfor veere at forhindre tab af stof til luften.VVed at minimere
luftvolumenet i testsystemet kan dette handteres i en batch, da kun en
mindre del af den totale stofmangde vil findes pa luftform, men i for-
hold til handtering af praven far og efter testningen vil flygtigheden vee-
re vanskelig at kontrollere. Specielt separationen af faststoffasen og elu-
atet vil vaere kritisk for de flygtige stoffer og dermed testens anvendelig-
hed.

* Den tredje gruppe af stoffer med kriterieveerdier indeholder stoffer med
meget hgj oplgselighed eller blandbarhed i vand, og de sorberer meget
lidt til jord. Til denne gruppe herer bl.a. methyltertieerbutylether
(MTBE). Phenolerne tilhgrer ogsa denne gruppe, idet de har en hgj oplg-
selighed i vand, men de sorberer kraftigere end f.eks. MTBE. Andre
stoffer i gruppen vil kun i meget begraenset omfang kunne findes associ-
eret med de faste faser, og det vil derfor veere vanskeligt eller irrelevant
at sgge at beskrive deres opfarsel pa grundlag af udvaskningstests. Stof-
ferne i tredje gruppe kan, i det omfang det er relevant, ogsa testes med
den ovenfor foreslaede metode. For disse stoffer vil kolloider sandsyn-
ligvis ikke veere af stor betydning for transporten, da de ikke sorberer sa
kraftigt som stofferne i farste gruppe.

For alle prioriterede stoffer vil det vaere pakraevet at foretage en videre ud-
vikling af en testmetodik, ogsa af den i dette projekt foreslaede testprotokol.
Dette vil kraeve tiltag pa en raekke af de tidligere naevnte kritiske faktorer. Af
hgj prioritet er udvikling eller tilpasning af metoder til analyse af stofferne
med opretholdelse af de detektionsgraenser, som er geeldende for analyse af
grundvand. Ved anvendelse af de eksisterende metoder bevirker kravene til
prevevolumener, at testsystemerne bliver uhensigtsmassigt store (eller man-
ge), og at separationen af eluatet fra faststofprgverne bliver vanskelig og
tidskraevende.

Det er sandsynligvis mest oplagt at ga videre med udformningen af batchfor-
s@g, men det er ikke uden problemer, og en eksperimentel sammenligning
med sma kolonneforsgg vil veere hensigtsmassig. En nermere afklaring kan
nas i forbindelse med fastleeggelse af, hvordan resultaterne fra en test for-
ventes anvendt. Som navnt ovenfor er problematikken vedrarende separati-
on af partikler fra eluatet central. For nogle af de mindre hydrofobe stoffer er
betydningen af partikelafskaeringen antagelig minimal, mens den for mere
hydrofobe stoffer kan have starre betydning. Det anbefales at satse pa sa-
danne teknikker til separation af eluat fra faststoffasen, hvor anvendelse af
filtre ikke er ngdvendig (f.eks. centrifugering). Disse teknikker bgr udvik-
les/afpraves sammen med udviklingen af de omtalte analyseteknikker. Det er
antagelig for optimistisk at designe testsystemerne, saledes at de kan tage
hensyn til alle potentielle stofgrupper, da de sa vil blive uhensigtsmassigt
komplicerede. Testsystemet bgr kunne tage hensyn til de typisk forekom-
mende blandingsforureninger, f.eks. BTEX og tungere oliestoffer, mens
mere sjeldent forekommende blandingsforureninger, f.eks. klorerede oplgs-
ningsmidler og benzinstoffer, om forngdent ma testes i to parallelle tests.
Muligheden for at gennemfare testningen ved et hgjere veaeske-/faststof-
forhold end 2 I/kg, f.eks. 5 eller 10 I/kg begr ogsa afpraves. Denne mulighed
vil alt andet lige @ge volumnet af eluat og muligvis reducere problemerne
med separation af eluat fra faststof. Ulemperne kan vere, at koncentratio-
nerne af de organiske stoffer i eluatet reduceres, hvilket kreever mere fglsom
analyseteknik, samt at det hidtidigt valgte vaeske-/fast-stofforhold fraviges..
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Dette vil i givet fald medfare, at de forudsatninger og antagelser, der ligger
til grund for det hidtidige valg af veeske-/faststofforholdet, bar revurderes. Et
alternativ vil veere at bruge samme L/S-forhold, men benytte starre beholde-
re. Handtering af starre eluatvolumener kan ogsa give betydelige problemer
med hensyn til filtrering og/eller centrifugering.

Agitationen kan ogsa vise sig at have veasentlig betydning, idet den pavirker
jordpartiklerne fysisk. Aggregater og beleegninger kan gdelaegges, saledes at
sorptionskapaciteten andres. Hvis f.eks. den fysiske pavirkning resulterer i,
at fast organisk stof bliver mere tilgaengeligt, vil desorptionen underestime-
res. Omvendt vil frigivelse af kolloider kunne resultere i overestimering af
udvaskningen af sorberede stoffer. Det sidste er blevet vist eksperimentelt,
hvor partikler i stgrrelsen 0,45 — 10 um fandtes i eluatet efter agitation, og
der veesentlige mangder PAH var associeret med disse partikler. | eluatet fra
sgjleforsgg (som i hgjere grad end batchforsgg ma antages at simulere virke-
lige forhold) blev der ikke fundet samme mengde partikler, som i batchfor-
sggene.

De tidligere omtalte konstaterede forskelle i nedvendig kontakttid ber opfal-
ges med videre forsgg kombineret med en vurdering i de konkrete tilfeelde.
Som en mulig strategi for opsatning af forsgg, der tager hensyn til kinetik-
ken i udvaskningen, kan der foreslas opstillet parallelle batchtest, der prave-
tages efter forskellige tidsperioder. De farste to pravetages f.eks. efter hen-
holdsvis 1 og 3 timer, og hvis der ikke ses en vasentlig forskel mellem kon-
centrationerne af stofferne i disse to systemer, slutter testningen her. Hvis
der ses en betydelig forskel, fortsatter testningen og analyseringen til f.eks.
24 timer og 5 dagn. | sidstnzevnte tilfelde indleegges resultaterne i en model,
som tager hensyn til feltrealistiske forhold.

Temperaturen er ikke af vaesentlig betydning for sorptions- og desorptions-
processer, mens den naturligvis har betydning for flygtigheden og nedbryde-
ligheden af visse stoffer. | det omfang, nedbrydeligheden og flygtigheden
kan kontrolleres, anbefales det at udfgre forsggene ved stuetemperatur.

Det vil veere rimeligt at antage, at metoder til testning af udvaskningen af
organiske stoffer fra granulare, mineralske restprodukter i vidt omfang kan
baseres pa de samme principper og hensyn, som metoder til udvaskning af
organiske stoffer fra jord. Dog vil der for restprodukternes vedkommende i
mange tilfaelde skulle tages specielle forholdsregler med hensyn til forbe-
handling af praverne (f.eks. tarring og nedknusning), ligesom restprodukter-
nes potentielle reaktivitet med vand og de i nogle tilfeelde ret ekstreme pH-
og redoxforhold, som reaktionerne med vand kan medfare, ma tages i be-
tragtning. Det bar eventuelt foretages en vurdering af veerdien af de resulta-
ter man opnar, nar man, som det i praksis ofte er tilfeldet, udvider analyse-
programmet for udvaskningstests til bestemmelse af udvaskningen af uorga-
niske komponenter fra restprodukter til ogsa at omfatte indholdet af oplast
organisk stof.

Sammenfattende ma det anfares, at den gennemfarte undersggelse har tilve-
jebragt et fagligt grundlag for at opstille forslag til en udvaskningstest til
organiske stoffer. Det er lykkedes at identificere en raeekke forhold, der er
centrale for udviklingen af udvaskningstests til forurenet jord. Der er foreta-
get en klassifikation af de vigtigste organiske stoffer, som kan benyttes til at
malrette eventuel videre udvikling. Det er imidlertid klart, at den preecise
viden om de organiske stoffers egenskaber og forhold, der er kritiske for
opstilling af en testprotokol til organiske stoffer, er mangelfuld. Det betyder,
at pa trods af, at eksperimentelle afpravninger har bidraget med yderligere
specifik information i relation til udvalgte jordtyper og stofgrupper, er det



blevet klart, at flere forhold behgver videre afklaring og nermere undersg-
gelse, for der kan opstilles en egentlig protokol for udvaskningstests til klas-
sificering af udvaskningen af organiske stoffer fra jord og restprodukter i
Danmark.

Der er udarbedet et indledende forslag til en testmetode til bestemmelse af
udvaskningen af ikke-flygtige organiske stoffer som olieprodukter (benzin
undtaget) og PAH’er fra jord. Testen foreslas udfart som en enkelt batchtest
ved L/S = 2 I/kg, og for at simulere jordvaske foreslas en 0,001 M CaCl,-
oplgsning i demineraliseret vand anvendt som udvaskningsmedium. Der
anvendes en kontakttid pa 1 eller 5 dagn, afhangigt af den aktuelle situation
og formalet med testen. For at forebygge biologisk nedbrydning af de orga-
niske stoffer fjernes ilten fra testsystemet med kvalstof og NaSQOj;.Det fore-
slas, at separationen af eluatet fra jordfasen sker ved centrifugering i stedet
for filtrering. Der er efterfglgende givet et eksempel pa, hvorledes resultatet
af en udvaskningstest pa en forurenet jord kan anvendes til at estimere ind-
holdet af forureningskomponenter i porevandet i jorden lige under et lag af
den samme forurenede jord, som gennemsives af infiltrerende nedbgr.
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Sorptionsligeveegte

Isotermer

Sorption beskrives ofte ved en isoterm, som viser sasmmenhangen mellem
koncentrationen af stoffet (sorbatet) i vandet og meengden af stof sorberet til
partiklerne (sorbenten) ved ligevaegt, dvs efter at sorptionsprocessen er lgbet
til ende. Betragtes i farste omgang det simple tilfeelde, hvor sorptionen alene
er en adsorptionsproces, og hvor sorptionspladserne pa overfladen, S, adsor-
berer sorbatet, A, fra oplgsningen:

S+A - SA 1.

hvor S er adsorptionspladser
A er stof i oplgsning
SA er sorberet stof

Koncentrationen af S og SA regnes i mol/I (kunne ogsa regnes i mol/m?
eller mol/g). Ved brug af massevirkningsloven pa ligning 1 fas:

[SA]

= Kads 2
[S]TA]
Den maksimale koncentration af sorptionspladser, Sr, er:
[S+1=1[S]+[SA] 3.

Fra ligning 2 og 3 fas:

K ads [A] 4

SAl=[S;] ———
[ ] [ T]1+Kads[A]

Hvis den sorberede koncentration i stedet opgives i mg/g sorbent og den
oplegste koncentration i mg/I fas falgende ligning, som kaldes Langmuir
adsorptionsisotermen:

Kads,L Cw 5

Ci=Ci™—""—
) ) 1+ Kads,L Cw
hvor C, er stofkoncentrationen i den faste fase (mg/g)
Cs™ er den maksimale stofkoncentration i den faste fase (mg/g)
Cw er koncentrationen i vandet (mg/I)
Kags,L €r Langmuir adsorptionskonstanten (1/mg)

I figur 2 er Langmuir isotermen vist. Det ses at den sorberede koncentration
stiger asymptotisk til den maksimale veerdi med stigende koncentrationer i
vandet. Hvis C,, er tilstraeekkelig lille er naevneren i ligning 5 approksimativt
lig 1, hvilket giver fglgende sammenheng:

Cs:CrsnaxKads,LCwD Cs:Kde 6

hvor Ky er fordelingskoefficienten (I/kg)
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Figur 1
Langmuir adsorptions isotermen. For lave ligevaegtskoncentrationer i vandet
er Langmuir adsorptionsisotermen sammenfaldende med den linezere sorpti-
onsisoterm, hvis haldning er konstant og lig med fordelingskoefficienten, K.

Ved lave koncentrationer fas altsa en simpel linezer isoterm, hvis haldning
er lig fordelingskoefficienten, Kq (se figur 1).

Langmuir adsorptionsisotermen er udviklet under den forudsztning at alle
sorptionspladser har den samme aktivitet. (har samme adsorptionskonstant).
For bl.a. jorde vil dette sjeldent veere tilfeeldet, idet naturlige jorde er sam-
mensat af lermineraler, hydroxider og organiske overflader som vil reagere
forskelligt overfor et givent stof. Pa grund af denne sammensathed benyttes
en mere empirisk isoterm, Freundlich isotermen, til beskrivelse af egentlige
forsggsresultater:

C:=KrCy" 7.

hvor K er Freundlich konstanten
1/n er potensen som C,, oplaftes til.

| figur 2 er vist tre eksempler pa Freundlich isotermer. Tilfelde | hvor 1/n<1
opnas en mindre fordelingskoefficient (=haeldning pa kurven) med stigende
koncentration, et forhold tilsvarende til det af Langmuir isotermen beskrev-
ne, hvor de tilradighed vaerende sorptionspladser fyldes op. Tilfelde 111 hvor
1/n>1 beskriver den modsatte situation, hvor der via de allerede sorberede
molekyler sker en modifikation af partiklerne, som favoriserer yderligere
sorption. I tilfeelde I er 1/n=1, hvorved man opnar den linezre isoterm som
allerede beskrevet. Som det ses pa figur 2 er de tre isotermer tilnaermelsesvis
sammenfaldende ved lave vaerdier af Cy,, hvilket indikere at for tilfelde, hvor
man kun interesserer sig i lave koncentrationer kan sorptionen beskrives
tilstraekkeligt ngjagtigt med den lineaere isoterm.



Case lll
Tin>1 Casel ll
1/n=1
2
©
£
S
Case |
1/n <1
Cy (mol - L)

Figur 2
Tre eksempler pa Freundlich isotermer, nemlig hvor 1/n<1, 1/n=1 og

1/n>1 i Freundlich isotermudtrykket (formel 7) (efter Schwarzenbach
et al. 1993).

Referencer

Schwarzenbach, R.P., Gschwend, P.M., Imboden, D.M. (1993). Environmental
organic chemistry. John Wiley & Sons, New York.

127



128



Bilag B

Fasefordelingsberegninger i et
luft-/vand-/jordsystem
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Eksempel pa fasefordelingsberegning

Hvis man kender begyndelsesveerdien i jorden, som det er tilfeldet i bereg-
ning nr. 1, 2 og 4, forlgber beregninger som vist i det falgende.

Den totale koncentration til start fordeler sig efter falgende massebalance,
hvis der ikke er fri fase:

C;M=CV_ +C)\V, +C;M

hvor

Cq er den oprindelig start koncentrationen i jorden (mg/kg TS)

C med indeks L, V eller J er henholdsvis koncentrationen i luften, vandet og
jorden efter ligevaegt

V| er luftvolumet i systemet

_C,
Cy
Vv er vaskevolumet i systemet
M er jordmeaengden i systemet.

Ligeveegt med luft beskrives med Henrys lov:

hvor
H er Henrys konstant (fordelingen mellem luft og vand) (-).

Fordelingen mellem vand og jord beskrives med linegr sorptionsisoterm:

Kd :C_J
Cv

hvor
Kq er den linegere fordelingskoefficient mellem jord og vand (I/kg)

Ud fra en sammenhang mellem henholdsvis Ko, 0g Ko 0g henholdsvis K,
foc 0g Ko er folgende sammenhang anvendt (Miljgstyrelsen 1996):

log(K,.) =1,040og(K,,) 0,84

Kd = foc EI<0c

hvor

K. er fordelingskoefficienten mellem det organiske stof i jorden og vand
Kow er fordelingskoefficienten mellem octanol og vand

foc udtrykker indeholdet af naturligt organisk stof i jorden.

Indsattes fordelingen mellem luft og vand og mellem jord og vand i den
overordnede massebalance fas:

C,M =H [V, +C,V, +K,C,M
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Isoleres Cy, fas

C,M
C, =
HV, +V, +K,M

| standardudvaskningssystemet er

V. =0,0501

Vy=1881

M=0,94kg TS

Som eksempel regnes pa benzen, der har fglgende egenskaber
H= 0,22

IOg(Kow) = 2,1

Jorden har fglgende egenskaber

foc = 0,001

Cr=15mg/kg TS

Koc beregnes til

log(K,.) =104 Oog(K,,)—0,84=10421-0,84 =134
dvs

Ko =10 =221

og Kgberegnes til

K, = f, K, =0,001221=0,02211/kg TS

Vaeskekoncentrationen efter ligevaegt kan nu beregens

C,M 15,94

C, = = =0,7375mg /I
HOV +V, +K,M ~ 0,22[0,05+188+0,0221(0,94

Huvis der er fri fase vil den beregnede vaskekoncentration efter ligeveaegt
veere starre end oplaseligeheden for stoffet. Hvis dette er tilfeeldet settes
veaeskekoncentrationen til oplgseligheden og beregningerne forlgber som
normailt.

Koncentrationen i luften efter ligevaegt beregnes vha. Henrys lov:

C, =H [T, =0,22[0,7375 =0,1623 mg /|

Koncentration pa jorden efter ligevaegt beregnes udefra ligevaegten mellem
jord og vand:
C, =K,C, =0,0221[0,7375=0,163 mg /kg TS

Den fordeling mellem faserne, der er vist i figur 7.1, beregnes udfra mang-
derne i de enkelte faser. Mangden, My, i vaeskefasen er:



M, =V, C, =188[0,7375 =1,3865 mg benzen
Mangden i luften, M, er:

M, =V,C, =0,05[0,1623 = 0,0081 mg benzen
Mangden pa jorden, M;, er:

M, =M [T, =0,94[0,0163 = 0,0153 mg benzen

| alt er der:

M, +M_ +M, =13865+0,0081+0,0153 =1,4099 mg benzen

s& andelen, der er i vaeskefasen, er:

M, = 1,3865 =0,9834 =98,34%
M, +M_ +M; 13865+0,0081+0,0153
og i luften:
M, 0,0081

=0,0058 = 0,58%

M, +M_ +M, " 1,3865+0,0081 + 0,0153
0g pa jorden:

M, 0,0153

= =0,0109 =1,09%
M, +M_ +M; 13865+0,0081+0,0153

Huvis der er fri fase beregnes mangden af fri fase, Mg, som falger:

M. =C,M-M, -M, -M,

hvor maengderne i vaesken, i luften og pa jorden er fundet ved at fglgende
ovenstaende beregninger og bruge oplaseligheden som vaeskekoncentration.
Mangden af fri fase skal selvfglgelig ogsa medtages nar andelene i de en-

kelte faser beregnes.
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Huvis istedet vaeskekoncentration ved ligeveegt er kendt, som det er tilfaldet i
beregning nr. 3, forlgber beregninger saledes:

For benzen er
Cv =0,00001 mg/I

Koncentrationen i luften efter ligeveegt beregnes vha. Henrys lov:

C, =H [T, =0,22[0,00001=2,210"° mg /|

Koncentration pa jorden efter ligevaegt beregnes udefra ligevaegten mellem
jord og vand:

C, =K,C, =0,0221[0,00001 = 2,2 (10~ mg/kg TS
Mengden i vaeskefasen er:
M, =V, C, =1,880,00001=1,88[10" mg benzen

Meangden i luften er:

M, =V,C,  =0,05[2,210° =110~ mg benzen

Mangden pa jorden er:
M, =MI[C, =0,94[2,2[107 =2,0810~" mg benzen
| alt er der:
M, +M, +M, =1880107° +110107" +2,0810" =1,91110~° mg benzen

Koncentrationen i jorden, der svarer til detektionsgraensen for benzen i vand
beregnes som:

M, +M_+M, 191007

C
T M 0,94

=2,0310~° mg benzen/kg TS




Fasefordelingsberegning til Figur 7.1

Beregning af den relative fordeling af stof mellem de tre faser (jord, vand og
luft) udfra en arbitreer jordkoncentration, der ikke resulterer i fri fase. Kolon-
nen "Kor. konc i vand” indeholder en kontrol af om den beregnede koncen-

tration i vandet er hgjere end oplgseligheden, og hvis det er tilfeelde benyttes

oplgseligheden i de resterende beregninger. Verdier i fed er enten estime-

ret/vurderet eller sat til 0, fordi de er ubetydelige.

luft- vand- jord- log(Kow) foc Koc Kd H S densitet

volumen volumen mangde

) ) (kg TS) Q) (7kg) () (mg/l) kgl
benzen 0,05 1,88 0,94 2,1 0,001 22,1 0,022 0,22 1760 0,88
toluen 0,05 1,88 0,94 2,7 0,001 92,9 0,093 0,27 550 0,87
o-xylen 0,05 1,88 0,94 3,1 0,001 242,1 0,242 0,22 180 0,88
m-xylen 0,05 1,88 0,94 3,2 0,001 307,6 0,308 0,28 160 0,86
p-xylen 0,05 1,88 0,94 3,2 0,001 307,6 0,308 0,29 200 0,86
styren 0,05 1,88 0,94 2,95 0,001 1690 0,169 0.1 3200 1
naphthalen 0,05 1,88 0,94 3,36 0,001 451,2 0,451 0,017 31 1,16
benz(a)pyren 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 831,8 2,00E-05 0,0038 1
dibenz(a,h)anthracen 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 831,8 8,30E-08 0,0005 1
vinylchlorid 0,05 1,88 0,94 1,38 0,001 3,9 0,004 1,1 5700 0,9
1,1-DCE 0,05 1,88 0,94 2,13 0,001 23,7 0,024 11 3344 1,22
cis-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,86 0,001 124 0,012 0,17 3500 1,27
trans-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,93 0,001 14,7 0,015 0,38 6260 1,25
TCE 0,05 1,88 0,94 2,53 0,001 61,8 0,062 0,39 1400 1,47
PCE 0,05 1,88 0,94 2,88 0,001 1430 0,143 0,72 240 1,63
dichlormethan 0,05 1,88 0,94 1,25 0,001 2,9 0,003 0,09 13200 1,33
chloroform 0,05 1,88 0,94 1,97 0,001 16,2 0,016 0,15 8700 1,5
tetrachlormethan 0,05 1,88 0,94 2,64 0,001 80,5 0,08 1,2 780 1,58
1,1,1-TCA 0,05 1,88 0,94 2,49 0,001 56,2 0,056 0,7 1250 1,35
phenol 0,05 1,88 0,94 1,5 0,001 5.2 0,005 1,10E-05 84000 1,07
pentachlorphenol 0,05 1,88 0,94 5 0,001 22908,7 22,91 8,550E-05 14 1,98
DDT 0,05 1,88 0,94 5,94 0,001 217571 2176 O 100 1
MTBE 0,05 1,88 0,94 1,2 0,001 2,6 0,003 0,02 50000 0,74
acetone 0,05 1,88 0,94 -0,24 0,001 0,1 8E-05 0,1 blandbart 0,79
butylacetater 0,05 1,88 0,94 1,7 0,001 8,5 0,008 0,011 7800 0,81
diethylether 0,05 1,88 0,94 0,83 0,001 11 0,001 0,03 60000 0,71
isopropanol 0,05 1,88 0,94 0,05 0,001 0,2 2E-04 0,1 blandbart 0,79
methylisobutylketon 0,05 1,88 0,94 1,38 0,001 3,9 0,004 0,0048 17000 0,8
DEHP 0,05 1,88 0,94 4 0,001 2089,3 2,089 4,58E-06 0,35 1
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Arbitrer  konc  Kor. mengde konc i mengde konci mangde mangde konc af

startkonc. ivand konc i i vand luft i luft jord i jord af fri fase
vand fri fase
mg/kg TS mg/l mg/I mg mg/I mg mg/kg mg mg ml/kg

TS TS
benzen 1 0,4917 0,4917 0,9244 0,1082 0,0054 0,0109 0,0102 0 0
toluen 1 0,4746 044746 0,8922 0,1281 0,0064 0,0441 0,0414 0 0
o-xylen 1 0,4437 0,4437 0,8341 0,0976 0,0049 0,1074 0,1010 0 0
m-xylen 1 0,4306 0,4306 0,8095 0,1206 0,0060 0,1324 0,1245 0 0
p-xylen 1 0,4305 0,4305 0,8093 0,1248 0,0062 0,1324 0,1245 0 0
styren 1 0,4599 0,4599 0,8646 0,0460 0,0023 0,0777 0,0731 0 0
naphthalen 1 0,4078 0,4078 0,7667 0,0069 0,0003 0,1840 0,1730 0 0
benz(a)pyren 1 0,0012 0,0012 0,0023 2,40E-08 1,20E-09 0,9976 0,9377 0 0
dibenz(a,h)anthracen 0,1 0,0001 0,0001 0,0002 9,95E-12 4,98E-13 0,0998 0,0938 0 0
vinylchlorid 1 0,4849 0,4849 0,9115 0,5333 0,0267 0,0019 0,0018 0 0
1,1-DCE 1 0,4803 0,4803 0,9029 0,5283 0,0264 0,0114 0,0107 0 0
cis-1,2-DCE 1 0,4947 0,4947 0,9300 0,0841 0,0042 0,0061 0,0058 0 0
trans-1,2-DCE 1 0,4914 0,4914 0,9239 0,1867 0,0093 0,0072 0,0068 0 0
TCE 1 0,4802 0,4802 0,9027 0,1873 0,0094 0,0297 0,0279 0 0
PCE 1 0,4585 0,4585 0,8619 0,3301 0,0165 0,0655 0,0616 0 0
dichlormethan 1 0,4981 0,4981 0,9364 0,0448 0,0022 0,0014 0,0014 0 0
chloroform 1 0,4940 0,4940 10,9288 0,0741 0,0037 0,0080 0,0075 0 0
tetrachlormethan 1 0,4664 0,4664 0,8767 0,5596 0,0280 0,0375 0,0353 0 0
1,1,1-TCA 1 0,4777 04777 0,8981 0,3344 0,0167 0,0268 0,0252 0 0
phenol 1 0,4987 0,4987 0,9375 5,49E-06 2,74E-07 0,0026 0,0025 0 0
pentachlorphenol 1 0,0401 0,0401 0,0755 3,41E-06 1,71E-07 0,9197 0,8645 0 0
DDT 1 0,0046 0,0046 0,0086 0 0 0,9909 0,9314 0 0
MTBE 1 0,4991 0,4991 0,9383 0,0100 0,0005 0,0013 0,0012 0 0
acetone 1 0,4987 0,4987 0,9375 0,0499 0,0025 4,06E-5 3,81E-05 0 0
butylacetater 1 0,4977 0,4977 0,9358 0,0055 0,0003 0,0042 0,0040 0 0
diethylether 1 0,4993 0,4993 0,9388 0,0150 0,0007 0,0005 0,0005 0 0
isopropanol 1 0,4986 0,4986 0,9374 0,0499 0,0025 0,0001 0,0001 0 0
methylisobutylketon 1 0,4990 0,4990 0,9380 0,0024 0,0001 0,0020 0,0018 0 0
DEHP 1 0,2445 0,2445 0,4597 1,12E-06 5,60E-08 0,5109 0,4803 0 0
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ivand i luft ijord frifase ialt

% % % % %
benzen 98,34 0,58 1,09 0 100
toluen 94,91 0,68 441 0 100
o-xylen 88,74 0,52 10,74 0 100
m-xylen 86,11 0,64 1324 0 100
p-xylen 86,09 0,66 13,24 0 100
styren 91,98 0,24 777 0 100
naphthalen 81,56 0,04 18,40 0 100
benz(a)pyren 0,24 1,28E-07 99,76 O 100
dibenz(a,h)anthracen 0,24  530E-10 99,76 O 100
vinylchlorid 96,97 2,84 019 0 100
1,1-DCE 96,05 2,81 1,14 0 100
cis-1,2-DCE 98,94 0,45 061 O 100
trans-1,2-DCE 98,28 0,99 072 0 100
TCE 96,03 1,00 297 O 100
PCE 91,69 1,76 6,55 0 100
dichlormethan 99,62 0,24 0,14 O 100
chloroform 98,81 0,39 080 O 100
tetrachlormethan 93,27 2,98 375 0 100
1,1,1-TCA 95,54 1,78 2,68 0 100
phenol 99,74 292E-05 026 O 100
pentachlorphenol 8,03 1,82E-05 9197 O 100
DDT 0,91 0,00 99,09 0 100
MTBE 99,82 0,05 013 0 100
acetone 99,73 0,27 0,00 O 100
butylacetater 99,55 0,03 042 0 100
diethylether 99,87 0,08 005 O 100
isopropanol 99,73 0,27 001 O 100
methylisobutylketon 99,79 0,01 020 O 100
DEHP 4891 596E-06 51,09 O 100

137



Fasefordelingsberegning til Figur 7.2

Beregning af den eluatkoncentrationen, der svarer til jordkvalitetskriterierne
for de enkelte stoffer. Kolonnen ”Kor. konc i vand” indeholder en kontrol af

om den beregnede koncentration i vandet er hgjere end oplaseligheden, og
hvis det er tilfelde benyttes oplaseligheden i de resterende beregninger.

luft- vand- jord- log(Kow) foc Koc Kd H S densitet

volumen volumen mangde

) ) (kg TS) () (’kg) () (mg/l) kgl
benzen 0,05 1,88 0,94 2,1 0,001 22,1 0,022 0,22 1760 0,88
styren 0,05 1,88 0,94 2,95 0,001 1690 0,169 0,1 3200 1
naphthalen 0,05 1,88 0,94 3,36 0,001 451,2 0,451 1,70E-02 31 1,16
benz(a)pyren 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 8318 2,00E-05 0,0038 1
dibenz(a,h)anthracen 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 831,8 8,30E-08 0,0005 1
vinylchlorid 0,05 1,88 0,94 1,38 0,001 3,9 0,004 1,1 5700 0,9
1,1-DCE 0,05 1,88 0,94 2,13 0,001 23,7 0,024 11 3344 1,22
cis-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,86 0,001 124 0,012 0,17 3500 1,27
trans-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,93 0,001 14,7 0,015 0,38 6260 1,25
TCE 0,05 1,88 0,94 2,53 0,001 61,8 0,062 0,39 1400 1,47
PCE 0,05 1,88 0,94 2,88 0,001 1430 0,143 0,72 240 1,63
dichlormethan 0,05 1,88 0,94 1,25 0,001 2,9 0,003 0,09 13200 1,33
chloroform 0,05 1,88 0,94 1,97 0,001 16,2 0,016 0,15 8700 15
tetrachlormethan 0,05 1,88 0,94 2,64 0,001 80,5 0,08 1,2 780 1,58
1,1,1-TCA 0,05 1,88 0,94 2,49 0,001 56,2 0,056 0,7 1250 1,35
pentachlorphenol 0,05 1,88 0,94 5 0,001 22908,7 22,91 8,50E-05 14 1,98
DDT 0,05 1,88 0,94 5,94 0,001 217571 2176 0 100 1
DEHP 0,05 1,88 0,94 4 0,001 2089,3 2,089 4,58E-06 0,35 1
MTBE 0,05 1,88 0,94 1,2 0,001 2,6 0,003 0,02 50000 0,74
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Start- konc  Kor. mengde konc i mengde konci  meengde mangde konc

konc. ivand konci i vand luft i luft jord i jord af af

vand fri fase  fri fase

mg/kg TS mg/l mg/I mg mg/I mg mg/kg mg mg ml/kg
TS TS
benzen 1,5 0,7375 0,7375 1,387 0,1623 0,0081 0,0163 0,0153 0 0
styren 40 18,40 18,740 34,58 1,840 0,0920 3,110 2,923 0 0
naphthalen 1 0,4078 0,4078 0,7667 0,0069 0,0003 0,1840 0,1730 0 0
benz(a)pyren 0,1 0,0001 0,0001 0,0002 2,40E-09 1,20E-10 0,0998 0,0938 0 0
dibenz(a,h)anthracen 0,1 0,0001 0,0001 0,0002 9,95E-12 4,98E-13 0,0998 0,0938 0 0
vinylchlorid 0,4 0,1939 0,1939 0,3646 0,2133 0,0107 0,0008 0,0007 0 0
1,1-DCE 5 2,401 2,401 4,514 2,641 0,1321 0,0570 0,0536 0 0
cis-1,2-DCE 85 42,05 42,05 79,05 7,148 0,3574 10,5226 0,4912 0 0
trans-1,2-DCE 85 41,77 41,77 78,53 15,87 0,7936 0,6139 0,5770 0 0
TCE 5 2,401 2,401 4,514 0,9363 0,0468 0,1484 0,1395 0 0
PCE 0,4 0,1834 0,1834 0,3448 0,1320 0,0066 0,0262 0,0246 0 0
dichlormethan 8 3,985 3,985 7,491 0,3586 0,0179 0,0115 0,0108 0 0
chloroform 50 24,70 24,70 46,44 3,705 0,1853 10,3995 0,3755 0 0
tetrachlormethan 5 2,332 2,332 4,384 2,798 0,1399 0,1876 10,1764 0 0
1,1,1-TCA 200 95,54 95,54 179,6 66,88 3,344 5,368 5,046 0 0
pentachlorphenol 0,15 0,0060 0,0060 0,0113 512E-7 2,56E-08 0,1380 0,1297 0 0
DDT 1 0,0046 0,0046 0,0086 0 0 0,9909 0,9314 0 0

DEHP 25 6,114 0,3500 10,6580 1,60E-6 8,02E-08 0,7313 0,6874 22,2 0,0236
MTBE 500 2495 2495 469,2 4,991 0,2495 0,6385 0,6002 0 0
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ivand iluft ijord frifase ialt

% % % % %
benzen 98,34 0,58 1,09 0 100
styren 91,98 0,24 7,77 0 100
naphthalen 81,56 0,04 18,40 0 100
benz(a)pyren 0,24 1,28E-07 99,76 O 100
dibenz(a,h)anthracen 0,24  530E-10 99,76 O 100
vinylchlorid 96,97 2,84 019 O 100
1,1-DCE 96,05 2,81 1,14 0 100
cis-1,2-DCE 98,94 0,45 061 O 100
trans-1,2-DCE 98,28 0,99 072 0 100
TCE 96,03 1,00 297 O 100
PCE 91,69 1,76 6,55 0 100
dichlormethan 99,62 0,24 014 0 100
chloroform 98,81 0,39 080 O 100
tetrachlormethan 93,27 2,98 375 0 100
1,1,1-TCA 95,54 1,78 2,68 0 100
pentachlorphenol 8,03 1,82E-05 9197 O 100
DDT 091 O 99,09 O 100
DEHP 2,80 3,41E-07 2,93 94,3 100
MTBE 99,82 0,05 013 0 100
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Fasefordelingsberegning til Figur 7.3

Beregning af den jordkoncentration, der svarer til detektionsgraenserne for de
enkelte stoffer.

luft- vand- jord- log(Kow) foc Koc Kd H S densitet

volumen volumen mangde

) ) (kg TS) () (I’kg) () (mg/l) kgl
benzen 0,05 1,88 0,94 2,1 0,001 22,1 0,022 0,22 1760 0,88
toluen 0,05 1,88 0,94 2,7 0,001 92,9 0,093 0,27 550 0,87
naphthalen 0,05 1,88 0,94 3,36 0,001 451,2 0,451 1,70E-02 31 1,16
benz(a)pyren 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 831,8 2,00E-05 0,0038 1
dibenz(a,h)anthracen 0,05 1,88 0,94 6,5 0,001 831764 831,8 8,30E-08 0,0005 1
vinylchlorid 0,05 1,88 0,94 1,38 0,001 3,9 0,004 1,1 5700 0,9
1,1-DCE 0,05 1,88 0,94 2,13 0,001 23,7 0,024 11 3344 1,22
cis-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,86 0,001 12,4 0,012 0,17 3500 1,27
trans-1,2-DCE 0,05 1,88 0,94 1,93 0,001 14,7 0,015 0,38 6260 1,25
TCE 0,05 1,88 0,94 2,53 0,001 61,8 0,062 0,39 1400 1,47
PCE 0,05 1,88 0,94 2,88 0,001 143,0 0,143 0,72 240 1,63
dichlormethan 0,05 1,88 0,94 1,25 0,001 2,9 0,003 0,09 13200 1,33
chloroform 0,05 1,88 0,94 1,97 0,001 16,2 0,016 0,15 8700 1,5
tetrachlormethan 0,05 1,88 0,94 2,64 0,001 80,5 0,08 1,2 780 1,58
1,1,1-TCA 0,05 1,88 0,94 2,49 0,001 56,2 0,056 0,7 1250 1,35
MTBE 0,05 1,88 0,94 1,2 0,001 2,6 0,003 0,02 50000 1

Detektions- Mengde Konc.i Meangde Konc. Mangde Mangde Total konc

grenseivand ivand luft i luft i jord i jord total i jord

mg/I mg mg/l mg mg/kg TS mg mg mg/kg TS
benzen 0,00001 1,88E-05 2,20E-06 1,10E-07 2,21E-07 2,08E-07 1,91E-05 2,03E-05
toluen 0,00001 1,88E-05 2,70E-06 1,35E-07 9,29E-07 8,73E-07 1,98E-05 2,11E-05
naphthalen 0,00001 1,88E-05 1,70E-07 8,50E-09 4,51E-06 4,24E-06 2,31E-05 2,45E-05
benz(a)pyren 0,00005 9,40E-05 1,00E-09 5,00E-11 0,0416 0,0391 10,0392  0,0417
dibenz(a,h)anthracen 0,00005 9,40E-05 4,15E-12 2,08E-13 0,0416 0,0391 10,0392  0,0417
vinylchlorid 0,00001 1,88E-05 1,10E-05 5,50E-07 3,94E-08 3,70E-08 1,94E-05 2,06E-05
1,1-DCE 0,00001 1,88E-05 1,10E-05 5,50E-07 2,37E-07 2,23E-07 1,96E-05 2,08E-05
cis-1,2-DCE 0,00001 1,88E-05 1,70E-06 8,50E-08 1,24E-07 1,17E-07 1,90E-05 2,02E-05
trans-1,2-DCE 0,00001 1,88E-05 3,80E-06 1,90E-07 1,47E-07 1,38E-07 1,91E-05 2,03E-05
TCE 0,00001 1,88E-05 3,90E-06 1,95E-07 6,18E-07 5,81E-07 1,96E-05 2,08E-05
PCE 0,00001 1,88E-05 7,20E-06 3,60E-07 1,43E-06 1,34E-06 2,05E-05 2,18E-05
dichlormethan 0,00001 1,88E-05 9,00E-07 4,50E-08 2,88E-08 2,71E-08 1,89E-05 2,01E-05
chloroform 0,00001 1,88E-05 1,50E-06 7,50E-08 1,62E-07 1,52E-07 1,90E-05 2,02E-05
tetrachlormethan 0,00001 1,88E-05 1,20E-05 6,00E-07 8,05E-07 7,56E-07 2,02E-05 2,14E-05
1,1,1-TCA 0,00001 1,88E-05 7,00E-06 3,50E-07 5,62E-07 5,28E-07 1,97E-05 2,09E-05
MTBE 0,0001 0,000188 2,00E-06 1,00E-07 2,56E-07 2,41E-07 1,88E-04 2,00E-04
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Fasefordelingsberegning til Figur 7.4

Beregning af den eluatkoncentrationen, der svarer til jordkvalitetskriterierne
for de enkelte stoffer. Her er benyttet et LS-forhold pa 10 I/kg i modsatning

til de gvrige beregninger, hvor der er benyttet et LS-forhold pa 2 I/kg. Ko-
lonnen ”Kor. konc i vand” indeholder en kontrol af om den beregnede kon-
centration i vandet er hgjere end oplaseligheden, og hvis det er tilflde be-

nyttes oplgseligheden i de resterende beregninger.

luft- vand- jord- log(Kow) foc Koc Kd H S densitet

volumen volumen mangde

0] ) (kg TS) Q) (Ikg) () (mg/l) kgl
benzen 0,05 2 0,2 2,1 0,001 22,1 0,022 0,22 1760 0,88
styren 0,05 2 0,2 2,95 0,001 169,0 0,169 0,1 3200 1
naphthalen 0,05 2 0,2 3,36 0,001 451,2 0,451 1,70E-02 31 1,16
benz(a)pyren 0,05 2 0,2 6,5 0,001 831764 831,8 2,00E-05 0,0038 1
dibenz(a,h)anthracen 0,05 2 0,2 6,5 0,001 831764 831,8 8,30E-08 0,0005 1
vinylchlorid 0,05 2 0,2 1,38 0,001 3,9 0,004 11 5700 0,9
1,1-DCE 0,05 2 0,2 2,13 0,001 23,7 0,024 11 3344 1,22
cis-1,2-DCE 0,05 2 0,2 1,86 0,001 12,4 0,012 0,17 3500 1,27
trans-1,2-DCE 0,05 2 0,2 1,93 0,001 14,7 0,015 0,38 6260 1,25
TCE 0,05 2 0,2 2,53 0,001 61,8 0,062 0,39 1400 1,47
PCE 0,05 2 0,2 2,88 0,001 143,0 0,143 0,72 240 1,63
dichlormethan 0,05 2 0,2 1,25 0,001 2,9 0,003 0,09 13200 1,33
chloroform 0,05 2 0,2 1,97 0,001 16,2 0,016 0,15 8700 1,5
tetrachlormethan 0,05 2 0,2 2,64 0,001 80,5 0,08 12 780 1,58
1,1,1-TCA 0,05 2 0,2 2,49 0,001 56,2 0,056 0,7 1250 1,35
pentachlorphenol 0,05 2 0,2 5 0,001 22908,7 22,91 8,50E-05 14 1,97
DDT 0,05 2 0,2 5,94 0,001 217571 2176 O 100 1
DEHP 0,05 2 0,2 4 0,001 2089,3 2,089 4,58E-06 0,35 1
MTBE 0,05 2 0,2 1,2 0,001 2,6 0,003 0,02 50000 0,74
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Start- konc  Kor. mengde konc i mengde konci mangde mangde konc
konc. ivand konci i vand luft i luft jord ijord af af
vand fri fase  fri fase
mg/kg TS mg/l mg/I mg mg/I mg mg/kg mg mg ml/kg
TS TS
benzen 1,5 0,1489 0,1489 0,2977 0,0327 0,0016 0,0033 0,0007 0 0
styren 40 3,924 3,924 7,848 0,3924 0,0196 0,6633 0,1327 0 0
naphthalen 1 0,0956 0,0956 0,1913 0,0016 0,0001 0,0432 0,0086 0 0
benz(a)pyren 0,1 0,0001 0,0001 0,0002 2,38E-09 1,19E-10 0,0988 0,0198 0 0
dibenz(a,h)anthracen 0,1 0,0001 0,0001 0,0002 9,86E-12 4,93E-13 0,0988 0,0198 0 0
vinylchlorid 0,4 0,0389 0,0389 0,0778 0,0428 0,0021 0,0002 0,0000 0 0
1,1-DCE 5 0,4855 0,4855 0,9710 0,5340 0,0267 0,0115 0,0023 0 0
cis-1,2-DCE 85 8,454 8,454 16,91 1,437 0,0719 0,1051 0,0210 0 0
trans-1,2-DCE 85 8,408 8,408 16,82 3,195 0,1597 0,1236 0,0247 0 0
TCE 5 0,4922 0,4922 0,9843 0,1919 0,0096 0,0304 0,0061 0 0
PCE 0,4 0,0387 0,0387 0,0775 0,0279 0,0014 0,0055 0,0011 0 0
dichlormethan 8 0,7980 0,7980 1,596 0,0718 0,0036 0,0023 0,0005 0 0
chloroform 50 4,973 4,973 9,947 0,7460 0,0373 0,0804 0,0161 0 0
tetrachlormethan 5 0,4817 0,4817 0,9633 0,5780 0,0289 0,0388 0,0078 0 0
1,1,1-TCA 200 19,55 19,55 39,10 13,68 0,6842 1,098 0,2197 0 0
pentachlorphenol 0,15 0,0046 0,0046 0,0091 3,87E-07 1,94E-08 0,1044 0,0209 0 0
DDT 1 0,0044 0,0044 0,0088 0 0 0,9561 0,1912 0 0
DEHP 25 2,068 0,3500 0,7000 1,60E-06 8,02E-08 0,7313 0,1463 4, 0,021
MTBE 500 49,96 49,96 99,9245 0,9992 0,0500 0,1278 0,0256 0 0
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ivand iluft ijord frifase ialt

% % % % %
benzen 99,24 0,55 022 0 100
styren 98,10 0,25 166 O 100
naphthalen 95,64 0,04 432 0 100
benz(a)pyren 1,19 594E-07 9881 O 100
dibenz(a,h)anthracen 1,19 2,47E-09 98,81 O 100
vinylchlorid 97,29 2,68 004 O 100
1,1-DCE 97,10 2,67 023 0 100
cis-1,2-DCE 99,45 0,42 012 0 100
trans-1,2-DCE 98,91 0,94 015 0 100
TCE 98,43 0,96 061 O 100
PCE 96,87 1,74 1,38 0 100
dichlormethan 99,75 0,22 003 O 100
chloroform 99,47 0,37 0,16 O 100
tetrachlormethan 96,33 2,89 0,78 0 100
1,1,1-TCA 97,74 1,71 055 O 100
pentachlorphenol 30,39 6,46E-05 69,61 O 100
DDT 439 0 9561 O 100
DEHP 14,00 1,60E-06 2,93 83,1 100
MTBE 99,92 0,05 003 0 100
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Bilag C

Anvendte analysemetoder
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BESTEMMELSE AF TORSTOF OG GLJDETAB

PRINCIP: Tarstofindholdet bestemes ved at en kendt prevemangde tarrres ved
105°C, og den tilbageveerende rest vejes. Glgdetabet bestemmes ved, at pro-
vens tarstof glades ved 550°C, og den tilbageveerende rest vejes. Gladetabet er
differencen mellem tgrstofmangden og gladeresten.

REFERENCE: DS 204: 1980.

DETEKTIONSGRANSE: Tarstof: 20 mg/kg, gladetab: 200 mg/kg.

INTERN KVALITETSKONTROL: Metoden kontrolleres ved dobbeltbestem-
melse af en naturlig preve i hver analyseserie.

USIKKERHED: Ved dobbeltbestemmelse af en naturlig prave er der en analy-
seusikkerhed indenfor dagen pa , CVy, tarstof, 0,1-1% og , CVw, gledetab,5-
10%.
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SIGTEANALYSE

PRINCIP: Prgven tarres. Sedimentet overfares til en beholder med vand og
sedimentet-vand suspensionen tilsattes natriumpylophosphat. Efter henstand
vaskes sedimentet igennem en 63 um sigte, hvorefter silt (>63um) og sedi-
mentet tarres. Efter tarring sigtes sedimentet igennem en stak af nedenstaende
sigter.

Sigter: 2000, 1000, 500, 250, 125, 63 pum.

Ved fjernelse af organisk stof tilsaettes en brintperoxidoplasning efter tarring og
faor tilseetning af natriumpolyphosphat. Derefter filtreres praven og sedimentet
skylles med vand. Herefter tilsaettes natriumpolyphosphat og analysen fortseet-
tes efter ovenstaende beskrivelse.

REFERENCE: Buchanan, J.B. (1984) Sediment Analysis. In ”"Metods for the
study of Marine Benthos”, (eds.) N.A. Holme and A.D. Macintyre, Blackwell
Scientific (Oxford), pp. 41-65.



BESTEMMELSE AF IKKE-FLYGTIGT ORGANISK KULSTOF
(NVOC) I VAND

PRINCIP: Praven tilsattes syre til pH < 2, hvorefter praven bleses fri for CO,
og flygtige organiske forbindelser med N,. Pravens indhold af organiske for-
bindelser oxideres katalytisk ved 680°C og dannet CO, kvantificeres ved IR-
spektrofotometri. Partikler indtil 0,5 mm i diameter medbestemmes. Der be-
nyttes et Dohrmann DC-190 apparat ved analysen. Der foretages dobbelt-
bestemmelser. Faste prgver kan bestemmes efter opslemning i vand.
REFERENCE: Standard Methods 5310 A + B.

DETEKTIONSGRANSE: 1 mg/L C.

INTERN KVALITETSKONTROL: Metoden kontrolleres ved samtidig analyse
af certificeret kontrolprave.

USIKKERHED: Ved kontrolanalyse af syntetiske kontrolprgver er der en ana-
lyseusikkerhed indenfor dagen, CVw, 1,4% og mellem dagene, CVg, 1,9%.
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BESTEMMELSE AF PENTANEKSTRAHERBARE STOFFER | VAND
OG JORD

PRINCIP: Vandprgve (1 1) ekstraheres pa magnetomrgrer med pentan. Jord (50
g) tilsat vandig pyrophosphatoplasning ekstraheres med pentan ved ultralyds-
behandling og ekstraktion pa rysteapparat. Pentanekstraktet analyseres ved
gaschromatografi med kapillarkolonne, temperaturprogrammering og med
flammeionisationsdetektion. Der enkeltorrbindelser kalibreres over for aktuelle
analytiske standarder under anvendelse af chlorbenzen som intern standard,
mens totalindholdet bestemmes over for udvalgte n-alkaner. Der korrigeres
med resultatet af de gennemsnitlige genfindelse for enkeltkomponenter. Meto-
den medbestemmer rutinemaessigt benzen, toluen, xylener og naphthalen samt
benzin, gasolie eller stenkulstjeere og kan benyttes til andre forbindelser eller
produkter. ldentifikationen foretages ud fra retentionstiden.

REFERENCE: ISO/CD 11423-part 2.

DETEKTIONSGRANSER: For vandpraver er den 0,1 pg/L for enkeltkompo-
nenter og 5 - 25 pg/L for total kulbrinter afheengigt af ssmmenseetningen og
evt. nedbrydning. For jordpraver er detektionsgraensen 0,01 - 0,1 mg/kg for
enkeltkomponenter og 5 mg/kg for total kulbrinter.

INTERN KVALITETSKONTROL: Resultaterne er kontrolleret ved samtidig
analyse af spikede, naturlige jord- henholdsvis vandpraver.

USIKKERHED: Ved kontrolanalyse af spikede, naturlige prever er der en ana-
lyseusikkerhed, CVrota, pa 15 - 20 %.



BESTEMMELSE AF PAH | VAND OG JORD VED GC-MS

PRINCIP: Jordpraver (10-50 g) tilsattes vand og ekstraheres med to gange
isopropanol/cyclohexan (1:2) ved behandling pa ultralydsbad og rysteappa-
rat. De samlede ekstrakter vaskes to gange med vand. Vandprave (1 ) eks-
traheres to gange med cyclohexan ved omrgring pa magnetomrarer. Eks-
trakterne torres med vandfrit natriumsulfat og koncentreres ved inddampning
til 1 - 5 mL. Cyclohexanekstraktet analyseres ved gaschromatografi med
kapillarkolonne, temperaturprogrammering og med masse selektiv detektor
(MS-SIM). Der kalibreres over for aktuelle analytiske standarder under an-
vendelse af deuterium meerket anthracen som intern standard.

Metoden kan anvendes til bestemmelse af falgende PAH’er: acenaphthen,
acenaphthylen, anthracen, benzo(a)anthracen, benzo(a)pyren, benzo(b+j)-
fluoranthen, , benzo(k)fluoranthen, benzo(ghi)perylen, chrysen, diben-
zo(a,h)anthracen, fluoranthen, fluoren, indenopyren, naphthalen, phenan-
thren og pyren.

DETEKTIONSGRAENSER: 0,01-0,05 pg/L for vandpraver og 0,002-0,005
mg/kg ts for jordpraver.

INTERN KVALITETSKONTROL: Resultaterne er kontrolleret ved samtidig
analyse af spikede, naturlige jord- henholdsvis vandpraver.
USIKKERHED: Ved kontrol af spikede, naturlige prgver er der en analy-
seusikkerhed, CVroa, pa under 15 %.
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BESTEMMELSE AF CHLOREREDE OPL@SNINGSMIDLER | VAND
OG JORD

PRINCIP: Vandpreve (100 mL) ekstraheres med pentan. Jord (50 g) tilsat vand
ekstraheres med pentan ved ultralydsbehandling og ekstraktion pa rysteapparat.
Pentanekstraktet analyseres ved gaschromatografi med kapillarkolonne og
electron capture detektion, GC-ECD. Der kalibreres over for aktuelle analytiske
standarder. Der korrigeres med resultatet af de gennemsnitlige genfindelser for
enkeltkomponenter. Metoden medbestemmer rutinemaessigt chloroform, 1,1,1-
trichlorethan, tetrachlorethylen, trichlorethylen, tetrachlormethan samt trihalo-
methaner. Identifikationen foretages ud fra retentionstiden.
DETEKTIONSGRANSER: 0,01 pg/L for vandpraver, dog 0,03 pg/L for chlor-
oform og 0,1 - 1 pg/kg for jordpraver.

INTERN KVALITETSKONTROL: Resultaterne er kontrolleret ved samtidig
analyse af spikede, naturlige jord- henholdsvis vandpraver.

USIKKERHED: Ved kontrolanalyse af spikede, naturlige prever er der en ana-
lyseusikkerhed, CVro, pa 15-20 %.
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BESTEMMELSE AF MTBE | VAND OG JORD

PRINCIP: Vandprgve (0,5 L) ekstraheres pa magnetomrarer med dichlor-
methan. Ekstraktet analyseres ved gaschromatografi med kapillarkolonne, tem-
peraturprogrammering og med massespectrometrisk detektion ved enkelt ion
bestemmelse (GC-MS-SIM). Der kalibreres over for aktuel analytisk standard
under anvendelse af fluorbenzen som intern standard. Metoden anvendes til
bestemmelse af MTBE, methyl-tertizer-butyl-ether. Der korrigeres med den
gennemsnitlige genfindelse bestemt udfra den lgbende kvalitetskontrol. Identi-
fikationen foretages ud fra retentionstiden og forholdet mellem to karakteristi-
ske ioner.

Metoden kan ogsa benyttes til jordpraver efter opsleemning i vand.
REFERENCE: VKI O-45

DETEKTIONSGR/ANSER: 0,1 pg/L henholdsvis 1 pg/kg.

INTERN KVALITETSKONTROL: Resultaterne er kontrolleret ved samtidig
analyse af spikede, naturlige prover.

USIKKERHED: Ved kontrolanalyse af spikede, naturlige prever er der en ana-
lyseusikkerhed, CVrota, pa 10 %.
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Bilag D

Resultater af fugacitetsberegninger
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Beregning af koncentrationen i porevandet i et naturligt system udfra de
malte jordkoncentrationer. VVerdier i fed er enten estimeret/vurderet eller sat
til 0, fordi de er ubetydelige.

Porgsitet Densitet Bulkden. Tarstof- Vand- Vand- Luft- mengde LS
indhold indhold indhold indhold jord

(vol/ivol)  (ka/l) (kgfl) (g/kg)  (g/kg)  (vol/vol) (volivol) (kg) (I’kg)
Dianalund
MTBE 0,4 2,7 1,62 869 131 0,212 0,188 1,62 0,131
MTBE 0,4 2,5 15 869 131 0,197 0,204 15 0,131
MTBE 0,3 2,7 1,89 869 131 0,248 0,052 1,89 0,131
MTBE 0,3 2,5 1,75 869 131 0,229 0,071 1,75 0,131
Vapokon
No head space beholder
TCE 0,4 2,7 1,62 858 142 0,230 0,170 1,62 0,142
TCE 0,4 2,5 15 858 142 0,213 0,187 1,5 0,142
TCE 0,3 2,7 1,89 858 142 0,268 0,032 1,89 0,142
TCE 0,3 2,5 1,75 858 142 0,249 0,052 1,75 0,142
PCE 0,4 2,7 1,62 858 142 0,230 0,170 1,62 0,142
PCE 0,4 2,5 1,5 858 142 0,213 0,187 15 0,142
PCE 0,3 2,7 1,89 858 142 0,268 0,032 1,89 0,142
PCE 0,3 2,5 1,75 858 142 0,249 0,052 1,75 0,142
Vapokon
Standardforsgg
TCE 0,4 2,7 1,62 858 142 0,230 0,170 1,62 0,142
TCE 0,4 2,5 1,5 858 142 0,213 0,187 1,5 0,142
TCE 0,3 2,7 1,89 858 142 0,268 0,032 1,89 0,142
TCE 0,3 2,5 1,75 858 142 0,249 0,052 1,75 0,142
PCE 0,4 2,7 1,62 858 142 0,230 0,170 1,62 0,142
PCE 0,4 2,5 1,5 858 142 0,213 0,187 15 0,142
PCE 0,3 2,7 1,89 858 142 0,268 0,032 1,89 0,142
PCE 0,3 2,5 1,75 858 142 0,249 0,052 1,75 0,142
Frederiksberg gasveerk 1
centr., 24 timers agitation
Naphthalen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Naphthalen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Naphthalen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Naphthalen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
2-methylnaphthalen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
2-methylnaphthalen 0,4 2,5 1,5 846 154 0,231 0,169 15 0,154
2-methylnaphthalen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
2-methylnaphthalen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
1-methylnaphthalen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
1-methylnaphthalen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
1-methylnaphthalen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
1-methylnaphthalen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Acenaphthylen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Acenaphthylen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Acenaphthylen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Acenaphthylen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
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Porgsitet Densitet Bulkden. Tarstof- Vand- Vand- Luft- mengde LS
indhold indhold indhold indhold jord

(vol/ivol)  (ka/l) (kgfl) (g/kg)  (g/kg)  (vollvol) (volivol) (kg) (I’kg)
Frederiksberg gasveerk 1
centr., 24 timers agitation
Acenaphthen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Acenaphthen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Acenaphthen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Acenaphthen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Fluoren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Fluoren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Fluoren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Fluoren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Phenanthren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Phenanthren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Phenanthren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Phenanthren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Anthracen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Anthracen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Anthracen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Anthracen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
1-methylphenanthren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
1-methylphenanthren 0,4 2,5 1,5 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
1-methylphenanthren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
1-methylphenanthren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Fluoranthen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Fluoranthen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Fluoranthen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Fluoranthen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Pyren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Pyren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Pyren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Pyren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Benzo(a)anthracen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Benzo(a)anthracen 0,4 2,5 1,5 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Benzo(a)anthracen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Benzo(a)anthracen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Chrysen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Chrysen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Chrysen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Chrysen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,4 2,5 1,5 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Benzo(e)pyren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Benzo(e)pyren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Benzo(e)pyren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Benzo(e)pyren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154




Porgsitet Densitet Bulkden. Tarstof- Vand- Vand- Luft- mengde LS
indhold indhold indhold indhold jord

(vol/ivol)  (ka/l) (kgfl) (g/kg)  (g/kg)  (vollvol) (volivol) (kg) (I’kg)
Frederiksberg gasveerk 1
centr., 24 timers agitation
Benzo(a)pyren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Benzo(a)pyren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Benzo(a)pyren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Benzo(a)pyren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Dibenzo(a.h)anthracen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Dibenzo(a.h)anthracen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 15 0,154
Dibenzo(a.h)anthracen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Dibenzo(a.h)anthracen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Benzo(g.h.i)perylen 0,4 2,7 1,62 846 154 0,249 0,151 1,62 0,154
Benzo(g.h.i)perylen 0,4 2,5 15 846 154 0,231 0,169 1,5 0,154
Benzo(g.h.i)perylen 0,3 2,7 1,89 846 154 0,291 0,009 1,89 0,154
Benzo(g.h.i)perylen 0,3 2,5 1,75 846 154 0,270 0,031 1,75 0,154
Frederiksberg gasveerk 2
centr., 24 timers agitation
Naphthalen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Naphthalen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Naphthalen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Naphthalen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
2-methylnaphthalen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
2-methylnaphthalen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
2-methylnaphthalen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
2-methylnaphthalen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
1-methylnaphthalen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
1-methylnaphthalen 0,4 2,5 1,5 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
1-methylnaphthalen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
1-methylnaphthalen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Biphenyl 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Biphenyl 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Biphenyl 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Biphenyl 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Acenaphthylen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Acenaphthylen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Acenaphthylen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Acenaphthylen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Acenaphthen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Acenaphthen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Acenaphthen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Acenaphthen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
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Porgsitet Densitet Bulkden. Tgrstof- Vand- Vand- Luft- maengde LS
indhold indhold indhold indhold jord

(volivol)  (kg/l) (ka/l) (9/kg)  (g/kg) (vol/vol) (volivol) (kg) (I'kg)
Frederiksberg gasveerk 2
centr., 24 timers agitation
Fluoren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Fluoren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Fluoren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Fluoren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Phenanthren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Phenanthren 0,4 2,5 1,5 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Phenanthren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Phenanthren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Anthracen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Anthracen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Anthracen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Anthracen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
1-methylphenanthren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
1-methylphenanthren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
1-methylphenanthren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
1-methylphenanthren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Fluoranthen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Fluoranthen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Fluoranthen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Fluoranthen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Pyren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Pyren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Pyren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Pyren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Benzo(a)anthracen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Benzo(a)anthracen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Benzo(a)anthracen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Benzo(a)anthracen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Chrysen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Chrysen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Chrysen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Chrysen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Benzo(b+k+j)fluoranthen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Benzo(e)pyren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Benzo(e)pyren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Benzo(e)pyren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Benzo(e)pyren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Benzo(a)pyren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Benzo(a)pyren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Benzo(a)pyren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Benzo(a)pyren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163




Porgsitet Densitet Bulkden. Tgrstof- Vand- Vand- Luft- maengde LS
indhold indhold indhold indhold jord

(volivol)  (kg/l) (ka/l) (9/kg)  (g/kg) (vol/vol) (volivol) (kg) (I'kg)
Frederiksberg gasveerk 2
centr., 24 timers agitation
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Indeno(1.2.3-cd)pyren 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Dibenzo(a.h)anthracen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Dibenzo(a.h)anthracen 0,4 2,5 1,5 837 163 0,245 0,156 15 0,163
Dibenzo(a.h)anthracen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Dibenzo(a.h)anthracen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
Benzo(g.h.i)perylen 0,4 2,7 1,62 837 163 0,264 0,136 1,62 0,163
Benzo(g.h.i)perylen 0,4 2,5 15 837 163 0,245 0,156 1,5 0,163
Benzo(g.h.i)perylen 0,31 2,7 1,863 837 163 0,304 0,006 1,863 0,163
Benzo(g.h.i)perylen 0,31 2,5 1,725 837 163 0,281 0,029 1,725 0,163
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162

log(Kow) foc Koc Kd H Startkonc Beregnet Malt  Forhold
i jord konc. konci m. malt
i vand vand og
beregnet
@) (kg) ()  mg/kgTS (ug/l)  (ug/l)
Dianalund
MTBE 1,2 0,0026 2,6 0,007 0,02 0,02 142,9 14 0,098
MTBE 1,2 0,0026 2,6 0,007 0,02 0,02 142,5 14 0,098
MTBE 1,2 0,0026 2,6 0,007 0,02 0,02 1447 14 0,097
MTBE 1,2 0,0026 2,6 0,007 0,02 0,02 1444 14 0,097
Vapokon
No head space beholder
TCE 2,53 0,0051 618 0,315 0,39 0,13 260,9 200 0,77
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 039 0,13 256,9 200 0,78
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 039 0,13 280,3 200 0,71
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 0,39 0,13 277,3 200 0,72
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 211,3 300 142
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 208,2 300 1,44
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 226,5 300 1,32
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 2241 300 1,34
Vapokon
Standardforsgg
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 039 0,13 260,9 70 0,27
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 0,39 0,13 256,9 70 0,27
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 039 0,13 280,3 70 0,25
TCE 2,53 0,0051 61,8 0,315 0,39 0,13 277,3 70 0,25
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 211,3 55 0,26
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 208,2 55 0,26
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 226,5 55 0,24
PCE 2,88 0,0051 1430 0,729 0,72 0,2 224,1 55 0,25
Frederiksberg gasveerk 1
centr., 24 timers agitation
Naphthalen 3,36 0,0073 451,2 3,294 0,017 0,02 5,798 0,19 0,033
Naphthalen 3,36 0,0073 451,2 3,294 0,017 0,02 5,797 0,19 0,033
Naphthalen 3,36 0,0073 451,2 3,294 0,017 0,02 5,800 0,19 0,033
Naphthalen 3,36 0,0073 451,2 3,294 0,017 0,02 5,800 0,19 0,033
2-methylnaphthalen 3,86 0,0073 1494 1091 0 0,006 0,542 0,09 0,17
2-methylnaphthalen 3,86 0,0073 1494 1091 0 0,006 0,542 0,09 0,17
2-methylnaphthalen 3,86 0,0073 1494 1091 0 0,006 0,542 0,09 0,17
2-methylnaphthalen 3,86 0,0073 1494 1091 0 0,006 0,542 0,09 0,17
1-methylnaphthalen 3,87 0,0073 1530 11,17 0 0,009 0,795 0,09 0,11
1-methylnaphthalen 3,87 0,0073 1530 11,17 0 0,009 0,795 0,09 011
1-methylnaphthalen 3,87 0,0073 1530 11,17 0 0,009 0,795 0,09 011
1-methylnaphthalen 3,87 0,0073 1530 11,17 0 0,009 0,795 0,09 0,11
Acenaphthylen 4,1 0,0073 2655 19,38 0 0,073 3,737 0,16 0,043
Acenaphthylen 4,1 0,0073 2655 19,38 0 0,073 3,737 0,16 0,043
Acenaphthylen 4,1 0,0073 2655 19,38 0 0,073 3,737 0,16 0,043
Acenaphthylen 4,1 0,0073 2655 19,38 0 0,073 3,737 0,16 0,043




log(Kow) foc Koc Kd H Startkonc Beregnet Malt  Forhold

i jord konc. konci m. malt

i vand vand  og bereg-
net

() (’kg) () mg/kg TS (ug/l)  (ugll)
Frederiksberg gasveerk 1
centr., 24 timers agitation

Acenaphthen 3,92 0,0073 1725 12,59 0 0,007 0,549 0,09 0,16
Acenaphthen 3,92 0,0073 1725 12,59 0 0,007 0,549 0,09 0,16
Acenaphthen 3,92 0,0073 1725 12,59 0 0,007 0,549 0,09 0,16
Acenaphthen 3,92 0,0073 1725 12,59 0 0,007 0,549 0,09 0,16
Fluoren 4,18 0,0073 3215 2347 0 0,037 1,566 0,09 0,057
Fluoren 4,18 0,0073 3215 2347 0 0,037 1,566 0,09 0,057
Fluoren 4,18 0,0073 3215 2347 0 0,037 1,566 0,09 0,057
Fluoren 4,18 0,0073 3215 2347 0 0,037 1,566 0,09 0,057
Phenanthren 4,57 0,0073 8181 59,72 0 0,22 3,674 0,3 0,082
Phenanthren 4,57 0,0073 8181 59,72 0 0,22 3,674 0,3 0,082
Phenanthren 4,57 0,0073 8181 59,72 0 0,22 3,674 0,3 0,082
Phenanthren 4,57 0,0073 8181 59,72 0 0,22 3,674 0,3 0,082
Anthracen 4,54 0,0073 7614 55,58 0 0,11 1,974 0,44 0,22
Anthracen 4,54 0,0073 7614 55,58 0 0,11 1,974 0,44 0,22
Anthracen 4,54 0,0073 7614 55,58 0 0,11 1,974 0,44 0,22
Anthracen 4,54 0,0073 7614 55,58 0 0,11 1,974 0,44 0,22
1-methylphenanthren 5,14 0,0073 32033 2338 0 0,009 0,0385 0,09 2,34
1-methylphenanthren 5,14 0,0073 32033 2338 0 0,009 0,0385 0,09 2,34
1-methylphenanthren 5,14 0,0073 32033 2338 0 0,009 0,0385 0,09 2,34
1-methylphenanthren 5,14 0,0073 32033 2338 0 0,009 0,0385 0,09 2,34
Fluoranthen 5,22 0,0073 38797 2832 0 0,8 2,823 2,7 0,96
Fluoranthen 5,22 0,0073 38797 2832 0 0,8 2,823 2,7 0,96
Fluoranthen 5,22 0,0073 38797 2832 0 0,8 2,823 2,7 0,96
Fluoranthen 5,22 0,0073 38797 2832 0 08 2,823 2,7 0,96
Pyren 5,18 0,0073 35253 2573 0 0,72 2,796 2,6 0,93
Pyren 5,18 0,0073 35253 2573 0 0,72 2,796 2,6 0,93
Pyren 5,18 0,0073 35253 2573 0 0,72 2,796 2,6 0,93
Pyren 5,18 0,0073 35253 2573 0 0,72 2,796 2,6 0,93
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0073 98719 7206 0O 0,36 0,499 1,7 3,40
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0073 98719 7206 0 0,36 0,499 1,7 3,40
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0073 98719 7206 0O 0,36 0,499 1,7 3,40
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0073 98719 7206 0 0,36 0,499 1,7 3,40
Chrysen 5,91 0,0073 202488 1478 0 0,29 0,196 1,8 9,18
Chrysen 5,91 0,0073 202488 1478 0 0,29 0,196 1,8 9,18
Chrysen 5,91 0,0073 202488 1478 0 0,29 0,196 1,8 9,18
Chrysen 5,91 0,0073 202488 1478 0 0,29 0,196 1,8 9,18
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0073 1342765 9802 0 0,41 0,0418 2,6 62,2
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0073 1342765 9802 0 041 0,0418 2,6 62,2
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0073 1342765 9802 0 0,41 0,0418 2,6 62,2
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0073 1342765 9802 0 0,41 0,0418 2,6 62,2
Benzo(e)pyren 6,44 0,0073 720444 5259 0 0,22 0,0418 0,9 21,5
Benzo(e)pyren 6,44 0,0073 720444 5259 0 0,22 0,0418 0,9 21,5
Benzo(e)pyren 6,44 0,0073 720444 5259 0 0,22 0,0418 0,9 21,5
Benzo(e)pyren 6,44 0,0073 720444 5259 0 0,22 0,0418 0,9 21,5
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log(Kow) foc Koc Kd H Startkonc Beregnet Malt  Forhold

i jord konc. konci m. malt
i vand vand og
beregnet
() (7kg) () mg/kg TS (ug/l)  (ug/l)

Frederiksberg gasveerk 1

centr., 24 timers agitation

Benzo(a)pyren 6,5 0,0073 831764 6072 0,00002 0,3 0,0494 15 30,4
Benzo(a)pyren 6,5 0,0073 831764 6072 0,00002 0,3 0,0494 15 30,4
Benzo(a)pyren 6,5 0,0073 831764 6072 0,00002 0,3 0,0494 15 30,4
Benzo(a)pyren 6,5 0,0073 831764 6072 0,00002 0,3 0,0494 15 30,4
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0073 13378271 97661 0 0,21 0,0022 1,2 558,1
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0073 13378271 97661 0 0,21 0,0022 1,2 558,1
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0073 13378271 97661 0 0,21 0,0022 1,2 558,1
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0073 13378271 97661 0 0,21 0,0022 1,2 558,1
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0073 831764 6072 8,3E-08 0,014 0,0023 0,17 737
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0073 831764 6072 8,3E-08 0,014 0,0023 0,17 737
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0073 831764 6072 8,3E-08 0,014 0,0023 0,17 73,7
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0073 831764 6072 8,3E-08 0,014 0,0023 0,17 737
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0073 2167704 15824 0 0,18 0,0114 1,03 90,6
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0073 2167704 15824 0 0,18 0,0114 1,03 90,6
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0073 2167704 15824 0 0,18 0,0114 1,03 90,6
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0073 2167704 15824 0 0,18 0,0114 1,03 90,6
Frederiksberg gasveerk 2

centr., 24 timers agitation

Naphthalen 3,36 0,0023 451,2 1,038 0,017 1,6 1331 190 0,14
Naphthalen 3,36 0,0023 451,2 1,038 0,017 1,6 1330 190 0,14
Naphthalen 3,36 0,0023 451,2 1,038 0,017 1,6 1332 190 0,14
Naphthalen 3,36 0,0023 451,2 1,038 0,017 1,6 1332 190 0,14
2-methylnaphthalen 3,86 0,0023 1494 3437 0 0,19 52,78 15 0,28
2-methylnaphthalen 3,86 0,0023 1494 3,437 0 0,19 52,78 15 0,28
2-methylnaphthalen 3,86 0,0023 1494 3437 0 0,19 52,78 15 0,28
2-methylnaphthalen 3,86 0,0023 1494 3,437 0 0,19 52,78 15 0,28
1-methylnaphthalen 3,87 0,0023 1530 352 0 0,12 32,58 15 0,46
1-methylnaphthalen 3,87 0,0023 1530 352 0 0,12 32,58 15 0,46
1-methylnaphthalen 3,87 0,0023 1530 352 0 0,12 32,58 15 0,46
1-methylnaphthalen 3,87 0,0023 1530 352 0 0,12 32,58 15 0,46
Biphenyl 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,031 4,945 2,7 0,55
Biphenyl 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,031 4,945 2,7 0,55
Biphenyl 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,031 4,945 2,7 0,55
Biphenyl 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,031 4,945 2,7 0,55
Acenaphthylen 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,038 6,062 2,8 0,46
Acenaphthylen 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,038 6,062 2,8 0,46
Acenaphthylen 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,038 6,062 2,8 0,46
Acenaphthylen 4,1 0,0023 2655 6,106 0 0,038 6,062 2,8 0,46
Acenaphthen 3,92 0,0023 1725 3,968 0 0,033 7,989 31 0,39
Acenaphthen 3,92 0,0023 1725 3,968 0 0,033 7,989 31 0,39
Acenaphthen 3,92 0,0023 1725 3,968 0 0,033 7,989 31 0,39
Acenaphthen 3,92 0,0023 1725 3,968 0 0,033 7,989 31 0,39
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log(Kow) foc Koc Kd H Startkonc Beregnet Malt  Forhold

i jord konc. konci m. malt
i vand vand og
beregnet
() (/kg) () mg/kg TS (ug/l)  (ug/l)

Frederiksberg gasveerk 2
centr., 24 timers agitation
Fluoren 4,18 0,0023 3215 7,395 0 0,17 22,49 7,3 0,32
Fluoren 4,18 0,0023 3215 7,395 0 0,17 22,49 7,3 0,32
Fluoren 4,18 0,0023 3215 7,395 0 0,17 22,49 7,3 0,32
Fluoren 4,18 0,0023 3215 7,395 0 0,17 22,49 7,3 0,32
Phenanthren 4,57 0,0023 8181 18,82 0 0,26 13,70 17 1,24
Phenanthren 4,57 0,0023 8181 18,82 0 0,26 13,70 17 1,24
Phenanthren 4,57 0,0023 8181 18,82 0 0,26 13,70 17 1,24
Phenanthren 4,57 0,0023 8181 18,82 0 0,26 13,70 17 1,24
Anthracen 4,54 0,0023 7614 1751 0 0,12 6,789 4,5 0,66
Anthracen 4,54 0,0023 7614 1751 0 0,12 6,789 4,5 0,66
Anthracen 4,54 0,0023 7614 1751 0 0,12 6,789 4,5 0,66
Anthracen 4,54 0,0023 7614 1751 0 0,12 6,789 4,5 0,66
1-methylphenanthren 5,14 0,0023 32033 73,68 0 0,0038 0,05615 041 7,97
1-methylphenanthren 5,14 0,0023 32033 73,68 0 0,0038 0,0615 041 7,97
1-methylphenanthren 5,14 0,0023 32033 73,68 0 0,0038 0,0515 041 7,97
1-methylphenanthren 5,14 0,0023 32033 73,68 0 0,0038 0,0515 041 7,97
Fluoranthen 5,22 0,0023 38797 89,23 0 0,21 2,349 3,5 1,49
Fluoranthen 5,22 0,0023 38797 89,23 0 0,21 2,349 3,5 1,49
Fluoranthen 5,22 0,0023 38797 89,23 0 0,21 2,349 3,5 1,49
Fluoranthen 5,22 0,0023 38797 89,23 0 0,21 2,349 3,5 1,49
Pyren 5,18 0,0023 35253 81,08 0 0,14 1,723 2,3 1,33
Pyren 5,18 0,0023 35253 81,08 0 0,14 1,723 2,3 1,33
Pyren 5,18 0,0023 35253 81,08 0 0,14 1,723 2,3 1,33
Pyren 5,18 0,0023 35253 81,08 0 0,14 1,723 2,3 1,33
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0023 98719 227,1 0 0,034 0,150 0,57 381
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0023 98719 227,1 0 0,034 0,150 0,57 381
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0023 98719 227,1 0 0,034 0,150 0,57 381
Benzo(a)anthracen 5,61 0,0023 98719 227,1 0 0,034 0,150 0,57 381
Chrysen 5,91 0,0023 202488 465,7 0 0,03 0,0644 052 8,08
Chrysen 5,91 0,0023 202488 465,7 0 0,03 0,0644 052 8,08
Chrysen 5,91 0,0023 202488 465,7 0 0,03 0,0644 052 8,08
Chrysen 5,91 0,0023 202488 465,7 0 0,03 0,0644 052 8,08
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0023 1342765 3088 0 0,072 0,0233 081 347
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0023 1342765 3088 0 0,072 0,0233 081 347
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0023 1342765 3088 0 0,072 0,0233 081 347
Benzo(b+k+j)fluoranthen 6,7 0,0023 1342765 3088 0 0,072 0,0233 081 347
Benzo(e)pyren 6,44 0,0023 720444 1657 0 0,031 0,0187 0,46 24,6
Benzo(e)pyren 6,44 0,0023 720444 1657 O 0,031 0,0187 0,46 24,6
Benzo(e)pyren 6,44 0,0023 720444 1657 O 0,031 0,0187 0,46 24,6
Benzo(e)pyren 6,44 0,0023 720444 1657 0 0,031 0,0187 0,46 24,6
Benzo(a)pyren 6,5 0,0023 831764 1913 0,00002 0,042 0,0220 043 196
Benzo(a)pyren 6,5 0,0023 831764 1913 0,00002 0,042 0,0220 043 196
Benzo(a)pyren 6,5 0,0023 831764 1913 0,00002 0,042 0,0220 043 196
Benzo(a)pyren 6,5 0,0023 831764 1913 0,00002 0,042 0,0220 043 196
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log(Kow) foc Koc Kd H Startkonc Beregnet Malt  Forhold
i jord konc. konci m. malt
i vand vand og
beregnet
() (7kg) () mg/kg TS (ug/l)  (ug/l)
Frederiksberg gasveerk 2
centr., 24 timers agitation
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0023 13378271 30770 0 0,031 0,00101 0,27 268,0
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0023 13378271 30770 0 0,031 0,00101 0,27 268,0
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0023 13378271 30770 0 0,031 0,00101 0,27 268,0
Indeno(1.2.3-cd)pyren 7,66 0,0023 13378271 30770 0 0,031 0,00101 0,27 268,0
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0023 831764 1913 8,3E-08 0,005 0,00261 0,05 19,1
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0023 831764 1913 8,3E-08 0,005 0,00261 0,05 19,1
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0023 831764 1913 8,3E-08 0,005 0,00261 0,05 19,1
Dibenzo(a.h)anthracen 6,5 0,0023 831764 1913 8,3E-08 0,005 0,00261 0,05 19,1
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0023 2167704 4986 0,024 0,00481 0,27 56,1
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0023 2167704 4986 0,024 0,00481 0,27 56,1
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0023 2167704 4986 0,024 0,00481 0,27 56,1
Benzo(g.h.i)perylen 6,9 0,0023 2167704 4986 0,024 0,00481 0,27 56,1




Bilag E

Indledende forslag til testprotokol forudfgrelse
af udvaskningstests med jord forurenet med
ikke-flygtige organiske stoffer
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Indledende forslag til testprotokol for udfgrelse af ud-
vaskningstest med jord forurenet med ikke-flygtige or-
ganiske stoffer

Denne protokol skal kun benyttes ved testning af udvaskningen fra jord for-
urenet med ikke-flygtige organiske stoffer som olieprodukter (undtagen ben-
zin) eller PAHer.

Nedenstaende fremgangsmade beskriver en udvaskningstest udfart ved et
L/S-forhold pa 2 I/kg TS og separering ved centrifugering. Testen udfares
ved 20 °C +/-5°C.

Forsgget udfaeres i en 2 | Pyrex glasflaske med Teflon coated septum (Red
Cap flakse). Glasflasken varmebehandles ved 550°C i minimum 2 timer.

e 1880 ml af en 0,001 M CaCl, oplasning i demineraliseret vand haldes i
flasken.

* Vandet gares det iltfrit ved at gennembleaese det med kvelstof i 24 timer.
* 940 g TS af den jord, som skal undersgges, anbringes i flasken
o Til sidst tilseettes 200 mg Na,SO4/I til flasken, som derefter lukkes.

* Flasken agiteres ved rotation om sin tvaerakse ved 5-10 rpm i mgrke i 1
eller 5 dagn.

» Flasken henstar i 1 time, hvorved de starste partikler vil sedimentere.
« Herefter overfares vandfasen til centriufugebeholdere (af glas eller stal),
som herefter centrifugeres med en hastighed og tid, sa der sker en parti-

kelafskaering ved 0,7 pm.

» Efter centrifugeringen overfares eluatet forsigtigt med glaspipette til en
analysebeholder.
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