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Forord

Dette projekt ”Rensning af grundvand med aktivt kul for BAM og atrazin” er
udarbejdet for Vandfonden/Miljgstyrelsen i perioden forar 2001 til efterar
2002. Projektet blev udbudt af Miljgstyrelsen ved udbudsbekendtggarelse af
12. juli 2000. Projektet er delvist finansieret af Vandfonden og delvist af
Forskningsstyrelsens projekt ”Development of Immunological assays for
Analysis of pesticides”.

Projektet er udfgrt af fglgende projektgruppe:

Miljg & Ressourcer, DTU
- Liselotte Clausen
- Tanja Kagstrup
- Tanja Jeannette Christensen
- Charlotte Corfitzen
- Hans-Jgrgen Albrechtsen
- Erik Arvin (projektleder)

Teknologisk Institut
- Jorn Badker

I. Krlger A/S
- Christian Stamer

GEUS
- Leif Bruun (delperiode)
- Jens Aamand (delperiode)

De enkelte institutioners primere ansvarsopgaver har veret:

Miljg & Ressourcer (M & R) har staet for planleegning, metodeudvikling og
udfarelse af forsgg til bestemmelse af rensningskapaciteten for aktivt kul, samt
haft det overordnede ansvar for projektets gennemfgrelse og afrapportering.

Teknologisk Institut har udfgrt GC-MS analyser og GEUS har udfart
immunkemiske analyser for BAM og atrazin.

I. Kriiger A/S har medvirket ved dimensionering af bench-scaleanlaegget opsat
pa Hvidovre Vandverk samt staet for kvalitetssikring af forsgg, resultater og
databehandling under projektperioden.

Projektgruppen vil gerne takke Jgrgen C. Jensen, Ole Mgller og gvrige
medarbejdere pa Hvidovre Vandvark for deres daglige tilsyn og hjelpsomhed
i forbindelse med bench-scaleanlaegget. Endvidere vil vi gerne rette en tak til
Bent Skov og Erik Lange (M & R) for hjelp ved opsetning og drift af bench-
scaleanlaeg samt Rasmus Kragh for hjeelp til prgvetagning. Ellen Zimmer
takkes for hjeelp ved opsa&tning og drift af minikolonneforsgg i laboratoriet.



Projektet har veret fulgt af en falgegruppe med falgende medlemmer:

Christian Ammitsge, Miljastyrelsen (delperiode, formand)
Tina Otterstram Jensen, Miljgstyrelsen (delperiode, formand)
Ann-Katrin Petersen, Kgbenhavns Energi

Carsten Raad Pedersen, Hvidovre Kommune

Jorgen Cloetta Jensen, Hvidovre Vandveark

Alex Valdemar Andersen, Amtsradsforeningen

Jorn Leth-Espersen, Foreningen af Vandvarker i Danmark

Folgegruppen har fulgt arbejdet med projektet og deltaget i valg af kultyper og
vandtyper samt diskussioner af resultater og konklusioner.



Sammenfatning

Den danske drikkevandressource pavirkes i stigende grad af
pesticidforurening, navnlig BAM og atrazin, hvilket kan fere til et sddant
omfang, at det kan blive ngdvendigt at indfare rensning af drikkevandet for
pesticider. Rensning med aktiv kul er en oplagt teknologi, som benyttes i vidt
omfang verden over, men primert pa overfladevand, hvorimod dansk
vandforsyning er baseret pa grundvand.

Formalet med dette projekt har derfor veeret at undersgge mulighederne for at
benytte aktivt kul (AC) til rensning af dansk grundvand for pesticiderne BAM
(2,6-dichlorobenzamid) og atrazin. Hovedformalet har veret at bestemme
rensningskapaciteten, hvilket er et udtryk for den mangde pesticid, der kan
bindes til en given kulmangde samtidigt med, at udlgbskoncentrationen holdes
under en given vaerdi. Denne teoretiske starrelse beregnes forskelligt i
forskellige fysiske systemer, og vil derfor afhenge af det valgte tekniske
system.

Rensningskapaciteten er blevet undersggt for tre forskellige granuleere
kultyper (Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0.8, og Lurgi, Hydraffin
CC 8 x 30), der er baseret pa hvert sit ramateriale (stenkul, terv og
kokosngd). Undersggelserne er baseret pa grundvand fra henholdsvis et
kalkmagasin (fra Hvidovre Vandveark) og et magasin af smeltevandssand (fra
Kisserup Vandverk) begge med et relativt lille indhold af naturligt organisk
stof (NVOC = 1,1-1,7 mg/l). Desuden er rensningskapaciteten for disse
vandtyper sammenlignet med MilliQ- vand, hvor alle salte og det organiske
stof er fjernet.

Indledningsvis blev kultyperne karakteriseret mht. overfladeareal,
mikroporeareal, mikroporevolumen og porevolumen bestemt med BET-
metoden samt korndiameteren bestemt ud fra sigteanalyser.

Eksperimentelt har der vaeret benyttet tre forskellige forsggstyper:
Kolonneforsgg i bench-scale (teet pa virkelighedsnar skala (én meter skala)),
minikolonneforsgg (cm skala) og endelig forsgg med vandige suspensioner af
kul til at bestemme adsorptionsisotermer (batchforsgg). Metoderne for
minikolonneforsgg og isotermforsgg (batchforsgg) er uklart defineret i
litteraturen, og det var derfor ngdvendigt at bruge vaesentlige ressourcer pa at
identificere relevante forsggsmetodikker.

For at simulere rensningskapaciteter i et fuldskalaanleeg for BAM og atrazin,
blev der opsat et bench-scaleanleg pa Hvidovre Vandveerk med realistiske
hydrauliske opholdstider og filterhastigheder. Under driften af anleegget var
der en vaesentlig tryktabsopbygning i de everste fa centimeter af kulfilteret,
men problemet kunne let Igses ved manuel afskrabning af overfladelaget.
Dette indikerer, at det i praksis kan vere en fordel at indrette kulfiltre med let
adgang til manuel afskrabning af kullets toplag. Herved kan der formentlig
spares de vasentlige udgifter, der er forbundet med etablering af tilbageskyls-
faciliteter. Ved at undga tilbageskyl forebygges samtidigt, at tunge
pesticidholdige partikler vandrer ned gennem filteret under tilbageskylningen
og bevirker "utidigt” gennembrud af pesticid.



Forsggene med bench-scalekolonnerne blev udfart ved en
indlgbskoncentration pa 0,27 pg/l af BAM og 0,21 ug/l af atrazin, et indhold
af NVOC pa 1,1 mg/l og ved en kolonneleengde pa mindst 64 cm. Under
disse forhold var rensningskapaciteten 48-57 ug BAM/g AC og 43-66 pg
atrazin/g AC, safremt udlgbskoncentrationen skulle vaere under 0,1 ug/l. Den
hgjeste kapacitet for BAM blev observeret i kultypen fremstillet af
kokosngdder (Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30), mens den hgjeste kapacitet for
atrazin blev observeret i kultypen fremstillet af stenkul (Chemviron Filtrasorb
F400). Safremt udlgbskoncentrationen skulle veere under 0,01 ug/l, var
kapaciteten 20-34 ug BAM/g AC og 15-27 ug atrazin/g AC, hvor den hgjeste
kapacitet for bade BAM og atrazin blev observeret med kultypen Chemviron
Filtrasorb F400. Generelt var kapaciteterne beregnet for de forskellige
kultyper dog overraskende ens, set i lyset af de forskellige
fremstillingsmaterialer og forskellige porestrukturer. Endvidere var
rensningskapaciteten for BAM i samme stgrrelsesorden som
rensningskapaciteten for atrazin, hvilket er overraskende, idet BAM er
vaesentlig mere poleer (hydrofil) end atrazin.

I adsorptionsisotermforsgg med vand fra Hvidovre Vandvaerk var kapaciteten
170-250 ug BAM/g AC og 110-180 ng atrazin/g AC og med vand fra
Kisserup 160-175 ug BAM/g AC og 270-560 ng atrazin/g AC.
Rensningskapaciteten med disse naturlige vandtyper er imidlertid langt
mindre end med MilliQ-vand, idet der her er malt en kapacitet pa 2700-3600
ug BAM/g AC og 3900-6300 pg atrazin/g AC. Det betyder, at et indhold pa
1-2 mg NVOCI/I af naturligt organisk stof, der konkurrerer om adsorptionen
med BAM og atrazin, reducerede rensningskapaciteten veasentligt for bade
BAM og atrazin. Det skal her bemarkes, at leverandgr-informationer normalt
stammer fra sadanne isotermforsgg udfart med MilliQ-vand.

Adsorptionsisotermforsggene kreevede overraskende 2-3 uger fgr der blev
opnaet ligeveaegt. Det betyder, at diffusionen af pesticid ind i det aktive kuls
porer er meget langsom. Normalt udfagres sadanne malinger med
ligeveegtstider pa timer eller fa dage, hvorved de opnaede fjernelseskapaciteter
bliver mindre.

Adsorptionsisotermforsggene resulterede i veesentligt starre
rensningskapaciteter end malt ved hjalp af bench-scaleforsggene. For BAM
var rensningskapaciteten bestemt ud fra adsorptionsisotermer 3-4 gange
hgjere og for atrazin 2-3 gange hgjere end i de mere virkelighedsnare bench-
scaleforsgg.

Rensningskapaciteten bestemt i minikolonneforsgg stemte godt overens med
veerdierne fra bench-scaleanleegget beregnet ved en kolonnelaengde pa 32 cm.
Ved en kolonnelengde pa 64 cm gav minikolonneforsggene dog ca. en
dobbelt sa hgj kapacitet som beregnet ud fra bench-scaleanlegget. Dette kan
skyldes, at bench-scaleanlzegget forbelastes (preloades) med naturligt organisk
stof, hvilket pga. den korte forsggstid ikke ses i minikolonneforsgg. Det
vurderes derfor, at det pa nuvaerende tidspunkt er for usikkert at anvende
minikolonner til opskalering til fuldskalaanleg. Ydermere er anvendelsen af
minikolonner problematisk, da det ikke er muligt at fastleegge, hvilken
skaleringsteori der skal anvendes uden at data verificeres med et bench-scale-
eller fuldskalaanleg.

Modellering af gennembrudskurver med programmet AQUASIM for
sporstofforsgg i bench-scalekolonner samt adsorption af BAM i minikolonner



og bench-scaleanlaeg viste potentiale for en modelbaseret opskalering. Det var
muligt at modellere adsorption af BAM i bench-scaleanlaegget og i
minikolonnen pa basis af adsorptionsisotermen (K, = 1,15 m’/g AC) bestemt i
batchforsgg. For bench-scaleanlaeegget kunne de data for massetransport, som
var ngdvendige for modelleringen, udledes af sporstofforsag med bench-
scaleanlaegget.

Overordnet viste projektet, at aktivt kul kan anvendes til effektivt at fjerne
BAM fra grundvand, og at rensningskapaciteten for BAM overraskende er i
samme starrelsesorden som mindre polare stoffer som f.eks. atrazin. Det har
ligeledes vist sig, at rensningskapaciteten for forskellige kultyper og
grundvandstyper er nogenlunde ens.
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summary

The Danish drinking water resource is increasingly polluted by pesticides,
especially BAM and atrazine. This problem may lead to a need for treatment
technologies to remove pesticides from drinking water. Activated carbon
filtration is an obvious technology that is used worldwide, but primarily for
treatment of surface water, whereas Danish drinking water supply is based on
groundwater.

The purpose of the project has therefore been to investigate the opportunities
for using activated carbon (AC) filtration to remove the pesticides BAM (2,6-
Dichlorobenzamide) and atrazine from Danish groundwater. The main
objective of the study was to determine the AC capacity, which is an
expression of the amount of pesticide which can be bound to a certain amount of
AC and maintain the outlet concentration below a specified value. The calculation
of this theoretical value is different for different physical systems, and
therefore the capacity depends on the technical system applied.

The AC capacity was investigated for three different types of activated carbon
(Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0.8, and Lurgi, Hydraffin CC 8 x
30); each based on a different raw material (bitumen, peat and coconut). The
investigations were based on groundwater from a limestone aquifer (Hvidovre
Waterworks) and from a glacial sand aquifer (Kisserup Waterworks), both
with relatively low amounts of natural organic matter (NVOC = 1.1-1.7
mg/l). Furthermore, the AC capacity for these water types was compared to
the AC capacity in organic free water (MilliQ-water).

The types of AC were characterized with respect to specific surface area,
micropore area, micropore volume, and pore volume determined by the BET
method, and the grain size distribution determined by sieving analysis.

Experimentally three different approaches were used: Column experiments at
bench-scale (near-realistic scale (one meter scale)), small-scale column test
(centimetre scale) and adsorption isotherm test (batch test with suspended
AC). Experimental set-ups for small-scale column tests and adsorption
isotherm tests are not clearly defined in literature, and considerable effort has
therefore been made to identify how such tests should be carried out
experimentally.

In order to simulate the AC capacity for BAM and atrazine at a realistic scale,
a bench-scale experiment with a realistic hydraulic retention time and a realistic
filtration velocity was set up at Hvidovre Waterworks. The bench-scale
experiment showed a significant headloss in the upper 2 cm of the adsorber
during operation, due to iron precipitation. This problem was easily solved by
manually removing the upper layer of activated carbon. In practise it may be
an advantage to design the adsorber with easy access to the carbon surface,
allowing removal of the upper carbon layer. Manual removal of iron from the
carbon surface can probably eliminate expenses associated with installation of
backwashing facilities. Backwashing of activated carbon adsorbers can result
in migration of saturated carbon particles to the fresh activated carbon in the
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bottom of the adsorber and thereby cause early breakthrough of pesticide in
the effluent water.

With a column length of 64 cm and a maximum effluent concentration of 0.1
ug/L, the bench-scale experiment at Hvidovre Waterworks resulted in
capacities of 48-57 ug BAM/g AC and 43-66 g atrazine/g AC. The influent
concentrations of BAM and atrazine were 0.27 pg/L and 0.21 pg/L
respectively, and the influent concentration of NVOC was 1.1 mg/L. The
maximum capacity of BAM was observed in the activated carbon made from
coconuts (Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30), whereas the maximum capacity for
atrazine was observed in the activated carbon made from bitumen
(Chemviron Filtrasorb F400). At a maximum effluent concentration of 0.01
ug/L the capacity was 20-34 ug BAM/g AC and 15-27 ug atrazine/g AC, and
the maximum capacity of both compounds were observed in the carbon type
Chemviron Filtrasorb F400. However, in general the calculated capacities of
the three investigated carbon types were surprisingly similar, taking the
different raw materials and the different pore structures into account.
Furthermore, the adsorption capacity for BAM was of the same order of
magnitude as the adsorption capacity for atrazine, which is surprising due to
the much more polar (hydrophilic) structure of BAM.

In the adsorption isotherm tests the capacities were 170-250 ug BAM/g AC and
110-180 pg atrazine/g AC with water from Hvidovre Waterworks, while water
from Kisserup Waterworks resulted in capacities of 160-175 ug BAM/g AC
and 270-560 ug atrazine/g AC. The activated carbon capacity was far higher
with MilliQ-water; 2700-3600 pg BAM/g AC and 3900-6300 g atrazine/g
AC. A natural organic matter concentration of 1-2 mg NVOC/L thereby
reduced the capacity for BAM and atrazine significantly due to adsorption site
competition. It should be noticed that adsorption capacities reported by AC
manufactures are often from adsorption isotherm tests with MilliQ-water.

In the adsorption isotherm experiments, equilibrium was not reached until 2-3
weeks. Usually equilibrium is expected after a few hours or days. This means,
however, that diffusion of pesticides into the pores of activated carbon is a
slow process.

The activated carbon capacities determined by adsorption isotherm tests were
significantly higher than the capacities determined by realistic bench-scale
experiments. Specifically BAM capacities were 3-4 times higher, while
atrazine capacities were 2-3 times higher.

The small-scale column experiments were able to predict the activated carbon
capacity of the first column (with a length of 32 cm) of the bench-scale
experiments. However, predicting the AC capacity of two bench-scale
columns (with a length of 64 cm) resulted in a capacity two times higher than
actually observed in the realistic bench-scale experiment. This difference is
probably caused by preloading of the bench-scale columns with natural
organic matter, which due to the short operation time is not observed in the
small-scale column experiments. Therefore, at present time, the small column
test is not applicable for prediction of full-scale adsorber performance.
Furthermore, use of small column experiments are not possible without
verifying data with a bench-scale experiments, because it is not yet possible to
predict which scaling theory to use.

Modelling of break-through curves with the program AQUASIM of tracer
experiments carried out in the bench-scale columns and of pesticide



adsorption in bench-scale columns and small-scale columns has shown a
potential for model-based scaling. It is possible to model sorption of BAM in
both bench-scale columns and small-scale columns with isotherm data for
BAM (K, =1.15m’/g AC). By modelling of the tracer experiments from the
bench-scale columns, it is possible to estimate mass transfer parameters
necessary for modelling the breakthrough profiles of BAM.

In general the project shows that AC adsorption is a suitable method for
removal of BAM from groundwater. Furthermore, contracy to expectations,
the capacities for BAM are in the same order of magnitude as capacities for
atrazine. It was expected that the adsorption of BAM onto activated carbon
would be considerably lower compared to that of atrazine, because of the
more polar structure of BAM (hydrophilic). The capacity for BAM and
atrazine did not vary significantly with the different types of activated carbon
or groundwater investigated in this study.
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1 Indledning

1.1 Baggrund

Pesticider udger et betydeligt forureningsproblem for store og sma
vandvearker i Danmark, idet der er detekteret pesticider i 30 % af undersggte
vandforsyningsboringer (Grundvandsovervagning, 2002). Stoffet BAM (2,6-
dichlorobenzamid), der er nedbrydningsproduktet fra pesticiderne
chlorthiamid og dichlobenil, anvendt i perioden 1967-1997, er det starste
problem. BAM er fundet i ravandet fra ca. 22 % af de undersagte
vandforsyningsboringer, og i ca. 7,2 % af boringerne er greenseveerdien for
drikkevand (0,1 pg/l) overskredet (Grundvandsovervagning, 2002). Udover
BAM er det iser atrazin (detektion: 2,9 %, overskridelse: 0,3 %) og
phenoxysyrerne dichlorprop og mechlorprop (hhv. 1,8 og 2,1 %) som findes i
de undersggte vandforsyningsboringer (Grundvandsovervagning, 2002).

Moderstofferne til BAM (dichlobenil og chlorthiamid) har veeret brugt pa en
lang raekke forskellige arealer i indvindingsoplande til vandveerker
(Miljgstyrelsen, 2002). De mange kilder til forurening af
grundvandsmagasinerne betyder, at det kan veere vanskeligt at identificere
primare sprednings- og transportveje for BAM, og ofte vil der veere tale om
en serdeles kompleks forureningssituation. BAM har vist sig at veere
vanskeligt nedbrydelig (Clausen et al., 2002), og modelsimuleringer af
forureningssituationen i forskellige geologiske hovedtyper har derfor vist, at
BAM-forureningen udggr et udbredt og langvarigt forureningsproblem
(Jorgensen og Kistrup, 2002). De mange og spredte BAM-kilder samt
varigheden af grundvandets forurening med BAM vil veere en stor udfordring
for savel myndigheder som for de enkelte vandforsyninger, med henblik pa at
kunne opfylde malet om at kunne levere drikkevand uden pesticider eller deres
nedbrydningsprodukter. Det kan derfor i fremtiden blive ngdvendigt at rense
grundvandet for pesticider i stgrre omfang end i dag.

Vand kan renses for pesticider ved filtrering gennem aktivt kul, hvor stofferne
sorberer til kullets overflade. Imidlertid er kapaciteten af aktivt kul afthaengig af
faktorer som:

o Naturligt forekommende organisk stof, idet dette konkurrerer med
pesticiderne om sorptionssites pa kullets overflade (Knappe et al.,
1995(a), 1997, 1998; Lebeau et al., 1999, Sontheimer et al., 1988).

e Partikler i vandet sdsom udfealdet kalk, jern- og manganoxider kan
medfgare en blokering af det fine poresystem i det aktive kul, og derved
formindskes det tilgeengelige areal for sorption af pesticider.

e Typen af aktivt kul vil have betydning for porestrukturen og
overfladearealet af det aktive kul, som er afhangig af
aktiveringsprocessen og ramaterialet.

e Typen og koncentration af pesticider/ pesticid nedbrydningsprodukt, idet
sorptionen af et stof i vaesentlig grad afhaenger af stoffets polaritet.

Hovedparten af den eksisterende viden om vandrensning med aktivt kul
vedrgrer overfladevand. Overfladevand har i forhold til grundvand en hgjere
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koncentration af organisk stof, men iszr karakteren af det organiske stof er
forskellig, idet organisk stof i grundvand er zldre og dermed har en anden
molekylestruktur. Dansk vandforsyning er nasten udelukkende baseret pa
grundvand, der renses pa simpel vis i vandveerker uden f.eks. kemisk
feeldning. Dette betyder, at der kun i ringe grad fjernes organisk stof. Det har
derfor serlig stor betydning for danske vandforsyninger, der maske skal bruge
aktivt kulrensning i fremtiden, at fa konkret viden om i hvilket omfang
grundvandets organiske stof pavirker effektiviteten af et aktivt kulfilter.

Selvom BAM er det nedbrydningsprodukt, som detekteres hyppigst i
grundvandet, foreligger der imidlertid ingen data i den internationale litteratur
om fjernelsen af BAM med aktivt kulfiltrering. Hvis der skal etableres aktive
kulfiltre pa flere vandveerker fremover, er der derfor et behov for en konkret
viden om rensningseffektiviteten. Der foreligger imidlertid en betydelig
litteratur om fjernelse af atrazin fra overfladevand med aktivt kul (Knappe et
al., 1995 (a), 1997, 1998) og Lebeau et al. (1999), mens litteraturen om
fiernelse af atrazin fra grundvand er sardeles begraenset.

1.2 Formal

Grundet den manglende viden om aktivt kuls kapacitet til at fierne BAM og
atrazin i forskellige grundvandstyper med forskelligt indhold af organisk stof,
igangsatte Vandfonden/Miljgstyrelsen i 2001 naerveerende projekt. Det
overordnede formal med projektet er:

e At bestemme forskellige kultypers kapacitet til at fierne BAM og
atrazin fra forskellige danske grundvandstyper.

Ideelt set bar aktiv kuls kapacitet til at fjerne et stof fra en given vandtype
bestemmes ud fra fuldskalaforsgg, der afspejler langtidseffekter af organisk
stof (poretilstopning og biologisk vaekst), samt effekter af udfeeldninger. For at
vurdere en sa realistisk rensningskapacitet som muligt, er der i forbindelse
med dette projekt derfor opsat et bench-scaleanleeg pa Hvidovre Vandvark.
Imidlertid er sadanne storskalaforsgg tidskreevende og kostbare, og
rensningskapaciteten for aktivt kul vurderes derfor ofte ud fra
laboratorieforsgg som isotermforsgg (batch-forsgg) og accelererede
minikolonneforsgg. I minikolonneforsgg bestemmes kapaciteten af aktivt kul
ud fra gennembrudskurver fra kolonner med en leengde pa kun ca. 3 cm og en
diameter pa 3-4 mm. Det forventes, at det i fremtiden bliver praksis, at der
sammen med leverancer af aktivt kul vedleegges dokumentation for det aktive
kuls kapacitet i form af adsorptionsisotermer eller data fra minikolonneforsgg.
Det er derfor vigtigt, at kunne overfgre sddanne produktdata til at forudsige
levetiden for det aktive kul under praktiske forhold. | dette projekt er der
derfor udover bench-scaleforsgget ogsa udfart laboratorieforsgg i form af
isotermforsgg og minikolonneforsgg.

Projektet har derfor, udover at bestemme rensningskapaciteter ud fra bench-
scaleforsgg, haft til formal:

- Atvurdere, hvordan data fra adsorptionsisotermforsgg kan udnyttes
til at forudsige rensningseffektiviteten i kulkolonner, ikke mindst
fuldskalaforsgg.

- Atvurdere muligheden for opskalering fra minikolonneforsgg til
bench-scaleforsag.



1.3 Rapportens indhold

Hovedvagten i projektet har veeret dimensionering, opsatning, drift og
prevetagning af et bench-scaleanlaeg opsat pa Hvidovre Vandvaerk, som
simulerer et fuldskalaanlzeg og dermed medtager effekter af biologisk veekst og
udfeeldninger. Anleeg og resultater fra bench-scaleanlaegget er beskrevet i
kapitel 3.

Det er ud fra litteraturen uklart om isotermforsgg skal udfgres med konstant
kulmangde eller med varierende kulmangde. Indledende undersggelser og
metodeudvikling har derfor vaeret ngdvendig, fer de endelig isotermer kunne
bestemmes. Metode og resultater fra isotermforsggene er beskrevet i kapitel 4.

Det viste sig at veere saerdeles vanskeligt at udfgre minikolonneforsag, idet der
i sadanne forsgg let opstar tekniske problemer, iseer for hgj trykudvikling pga.
poretilstopning og luftudvikling i pumper med pumpestop til fglge. Der
foreligger derfor en betydelig metodeudvikling, som er beskrevet i kapitel 5.

| kapitel 6 er beskrevet modellering af data fra minikolonner, bench-

scaleanleg og fuldskalaanleg. Endelig indgar i kapitel 7 de opnaede resultater
i en generel diskussion.
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2 Pesticider, aktivt kul og grundvand

2.1 Pesticider

Atrazin har veeret brugt som herbicid hovedsageligt pa majsmarker og
udyrkede arealer (Miljastyrelsen, 1997). Anvendelsesperiode, totalt salg og
handelsnavne er vist i tabel 2.1. Pa grund af store fundprocenter af atrazin i
grundvandet blev salg og import af dette stof forbudt pr. 1.12.1994. Atrazin
er det 25. mest anvendte pesticid i Danmark, og der er i anvendelsesperioden
spredt ca. 1.300 ton aktivt stof (Miljagstyrelsen, 1997). Atrazin er en svag base
med en pK,-veerdi pa 12,3 og vil derfor i grundvandsrelevante pH-omrader
vaere neutralt. Atrazin klassificeres som svagt giftigt overfor fugle men giftigt
overfor fisk. Oplgseligheden af atrazin er begraenset (33 mg/l) og oktanol-vand
fordelingskoefficienten er s& hgj (log K = 2,5), at stoffet sorberer bade til
sedimenter og aktivt kul (tabel 2.2).

Tabel 2.1. Anvendelse og handelsnavne for atrazin, chlorthiamid og dichlobenil (Miljgstyrelsen,
1997).

Atrazin Chlorthiamid Dichlobenil

Anvendelsesperiode 1960-1994 1965-1980 1969-1996
Totalt salg 1.311.857 255.170 555.919

(kg aktivt stof)

Handelsnavne Lindinger Atrazin Shell Prefix Casoron G
Agro Atrazin Prefix 8
DLG Atrazin 50 Prefix G

DLG Atrazin granulat Shell Prefix G

FSagro Atrazin 4G
Gesaprim 500 FW
Holtox F
Pramitol 5 G
Pramitol AT
Pramitol AT 50 F
Vectal

BAM er som tidligere navnt et nedbrydningsprodukt fra chlorthiamid og
dichlobenil. Begge stoffer har veeret brugt som totalukrudtsmidler pa udyrkede
arealer som private gardspladser, indkarsler, havegange og i forbindelse med
vedligeholdelse og pleje af offentlige arealer. Dichlobenil er derudover anvendt
i store maengder i juletreesplantager (Miljgstyrelsen, 1997). Der er i alt spredt
ca. 800 ton virksomt stof af chlorthiamid og dichlobenil (tabel 2.1). Grundet
de store fundprocenter i grundvand har brug af moderstofferne varet forbudt
siden 1997. BAM klassificeres som svagt giftigt overfor akvatiske dyr. Af
Miljgstyrelsens dokumentationsmateriale fremgar det, at BAM i dyreforsgg
har givet anledning til forhgjet leverveegt, formindsket legemsvaegt,
formindsket veegt af afkom og forandringer i blodets sammensatning, og der
er derfor fastsat en nul-effekt veerdi pa 2 mg/kg legemes veegt/dag (tabel 2.2).
Ud fra oktanol-vand fordelingskoefficienten for BAM (log K = 0,77) ses, at
BAM er vaesentligt mere poleart end atrazin, og sorptionen til aktivt kul
forventes derfor at veere mindre (tabel 2.2).
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Tabel 2.2. Fysisk-kemiske egenskaber for stofferne atrazin og BAM. Data er fra Tomlin (1994), hvis
ikke andet er angivet.

Atrazin

BAM

Kemisk struktur

Kemisk navn

Bruttoformel
Molvagt (g/mol)
CAS nr.
Smeltepunkt (°C)
Damptryk  (mPa)
LD,, (fugle) (mg/kg)
LC,, (fisk)  (mgll)

NOEL (mg/kg Igv/dag)

Oplgselighed (mg/l)

DT, (dggn)
log K,
K. (I/kg)

ClY N\\( NHCH,CH;
|

N__N
NHCH(CHs),

6-chloro-N’-ethyl-N*-
isopropyl-1,3,5-triazine-2,4-
diamine
C.H,CIN,
215,7
1912-24-9
175,8
0,039
940 - >10.000
4,3-76
33
35-50
2,5
39-155

O«_NH,
cl Cl

2,6-dichloro-benzamid

C,H.CI,NO
190,03
2008-58-4"
198-200"
4,31
235-346°
ot
2730 (23 °C)°
660°
0,77°
0

LDD,,: Den orale dosis der giver 50 % dgdelighed blandt testorganismer.
LC,,: Den koncentration der giver 50 % dgdelighed blandt testorganismer.

NOEL: Nul effekt veerdi.

DT, Halveringstiden ved nedbrydning.
K,,: Oktanol-vand fordelingskoefficient.
K,.: Sorptionskoefficient normaliseret mht. indhold af organisk kulstof.

Referencer: “Verschueren (1996), “Linders et al. (1994), *Nakagawa et al. (1992).
‘Miljgstyrelsens dokumentationsmateriale vedrgrende BAM'’s toksiske effekter,

*Physprop database (2002).

- Data mangler.

2.2 Kultyper

Aktivt kul anvendes ofte i forbindelse med rensnings- eller
oprensningsprocesser, hvor kullets sterkt adsorberende egenskaber anvendes
til fiernelse af eksempelvis lugt eller farvekomponenter og til fjernelse af
ugnskede kemikalier fra vandforsyninger (Arvin et al., 1998).

2.2.1 Fremstillingsmetoder

Aktivt kul fremstilles af stenkul eller forskellige organiske materialer som trz,
tarv, brunkul, vegetabilsk affald, jordngddeskaller, kokosngdder og lignende.
Et nyere ramateriale er polymerer som rayon, polyacrylonitril eller phenol



resin. Dannelsen af aktivt kul fra ramaterialet foregar gennem en pyrolytisk
forkulning og en aktivering, der enten udfares simultant eller i to trin.

Ved pyrolytisk forkulning bliver flygtige stoffer frigivet og carbonatomerne
omgrupperes. Omgrupperingen medfgrer, at grundlaget for en porestruktur
dannes (Sontheimer et al., 1988).

Under aktiveringsprocessen fjernes carbonatomer selektivt. Fjernelsen
medfarer en gget tilgeengelighed af oprindeligt aflukkede porer, samt en
stigning i den gennemsnitlige starrelse af mikroporerne. Der anvendes to
metoder til aktivering af ramaterialet; hgjtemperatur dampaktivering og
kemisk aktivering. Ved hgjtemperatur dampaktivering forkulles og aktiveres
ramaterialet i to trin. Forkulningen foregar ved langsomt at have
temperaturen uden tilstedevarelsen af ilt. Den efterfalgende dampaktivering
foregar ved at CO, eller vanddamp passerer gennem kullene ved 800-1000
°C. Ved kemisk aktivering foregar forkulningen og aktiveringen simultant. |
aktiveringsprocessen dehydreres ramaterialet med zinkchlorid og en uorganisk
syre f.eks. svovl- eller fosforsyre. Produktet bliver derefter opvarmet til 400-
600 °C, hvilket nedbryder cellulose og danner porestrukturen. Efter nedkaling
ekstraheres aktiveringsstofferne fra kullene (Arvin et al., 1998; Sontheimer et
al., 1988).

Forskellen mellem de to fremstillingsmetoder er, at hgjtemperatur
dampaktivering anvendes til at fremstille aktivt kul fra en reekke ramaterialer,
hvorimod kemisk aktivering mest benyttes med tree og ligninholdige produkter
som ramateriale (Sontheimer et al., 1988). Ifglge Sontheimer et al. (1988)
producerer kemisk aktivering ofte en lavere andel sma porer (< 2 nm), hvilket
betyder, at kullet er mindre egnet til at fjerne mikroforureninger og lugtstoffer.

2.2.2 Typer af kul

Aktivt kul (AC) findes i forskellige former, GAC (Granular Activated
Carbon), PAC (Powdered Activated carbon), og en nyere type aktiv kul, ACF
(Activated Carbon Fibers). ACF fremstilles af polymerer, men kan som andre
ramaterialer ogsa findes i granulaer og pulverform. Aktive kulfibre vurderes at
have tre gange hgjere adsorptionskapacitet end PAC og ti gange hgjere
adsorptionskapacitet end GAC (Shmidt et al., 1997). Yderligere lader det til,
at forureningskomponenter adsorberer hurtigere til ACF end de to andre
kulformer. Ifglge Shmidt et al. (1997) skyldes forskellen i hastigheder ikke
starrelsesforskelle i kullenes store porer, men at porerne i ACF er store i
forhold til diameteren af kulfiberen, og at enkelte store porer kan lede direkte
til midten af fiberen. | GAC og PAC er det derimod mere sandsynligt, at en
enkelt pore er koblet til et netveerk af andre mindre porer, og at sorptionen
derfor foregar ved diffusion gennem mikroporgse lag i kullene (Shmidt et al.,
1997). | tabel 2.3 ses en oversigt over de forskellige typer af aktivt kul.
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Tabel 2.3. Karakteristika for forskellige AC former (Kilde: Shmidt el al., 1997).

ACF GAC PAC
Form Fiberstruktur Granulert Pulver
Bredde: 6 um Diameter: Diameter:
Lengde: >5mm  0,5-4 mm 0,002-0,2 mm
Anvendelses Anvendes Typisk i filtre Blandes med den
omrade i filterduge til vandrensning pageeldende vaeske,
flokkuleres og
bundfeldes.
Genaktivering Kan Kan Kan ikke
genaktiveres genaktiveres genaktiveres

2.2.3 Undersgagte kultyper

Porestarrelserne afhanger af, hvilke rdmaterialer og aktiveringsprocesser der
er anvendt til fremstilling af kullet, og det kan derfor forventes at forskellige
kultyper har forskellig rensningskapacitet. Typisk vil der veere mange
mikroporer i AC fra kokosngdder, og mange meso- og makroporer i AC fra
tree (Arvin et al., 1998). Generelt svarer et stort mikroporevolumen til en hgj
kapacitet for sma molekyler, og stort makroporevolumen til en hgj kapacitet
for store molekyler. Kullenes mesoporer fungerer ifglge Snoeyink et al. (1990)
som transportkanaler til mikroporerne.

| dette projekt undersgges rensningskapaciteten for tre forskellige granulaere
aktive kultyper (GAC), idet disse kultyper ofte anvendes i filtre til
vandrensning (tabel 2.3). Der lagt veegt pa at fa repraesenteret kul fremstillet
af forskellige materialer, sa kultyperne er forskellige mht. porestruktur og
partikelstarrelse. Endvidere er der lagt vaegt pa at fa repraesenteret de mest
almindelige produkter pa markedet, og to af de tre udvalgte kultyper er derfor
fra to af hovedproducenterne af aktivt kul i verden (Chemviron Carbon og
Norit). Producenternes oplysninger om de enkelte kultyper er vist i tabel 2.4.

Tabel 2.4. Data opgivet af producenter for kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8
og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30.

Kultype Chemviron® Norit’® Lurgi, Hydraffin*
Filtrasorb F400 ROW 0.8 CC8x30
Partikelstarrelse (mm) 1 0,8 0,5-2,50
Bulk densitet (g/cm®) 0,43 0,39 0,48
Porevolumen (cm’/g) 0,73 0,62 0,79
Specifikt overfladeareal (m?/g) 1.100 1.150 1.000
Aktiveringsproces damp damp damp
Fremstillingsmateriale stenkul tarv kokosngd
Mulig stofafgivelse’ Sb, As, Ni, Zn ikke ingen udvaskning

undersggt af betydning

Referencer:

'Miljgstyrelsen (2000)

’Flemming Zwicky Aps (Chemviron Carbon forhandler)
°Aage Christensen A/S (Norit Row forhandler)

‘Kim Brinck, Rambgll (Lurgi Hydrafin)




I bench-scaleforsgg opsat pa Hvidovre Vandveerk er kullene anvendt som
modtaget fra producenterne. Ved laboratorieforsgg (isotermforsgg og
minikolonneforsgg), hvor der kun anvendes en lille maengde kul, er kullene
vasket, pulveriseret og efterfglgende fraktioneret ved sigteanalyse.

For at fa starre viden om kullenes fraktionering, form og generelle udseende er
bade det granulere og fraktionerede aktive kul blevet scannet i elektron
mikroskop (SEM)(figur 2.1 og 2.2). Den oprindelige form af det
ufraktionerede kul er forskellig for de tre kultyper (figur 2.1). F400 kullene
har gennemgaende ru overflader og en let kantet struktur, og de enkelte korn
er generelt ens i udseende. | forhold til F400 er Lurgi kullene mere uens i
partikelstgrrelsen med uregelmaessige former og brudflader. Fladerne er
generelt mere glatte end ved F400, og flere steder ses der gennemskeeringer
fra makroporer. Norit er ved levering fra producenten udstandset til sma
cylindre, hvilket forklarer den cylindriske struktur. | endefladerne har Norit
kullene en ru fremtreeden. Pa sidefladerne er der bade ru og glatte overflader.
Der er desuden betydelig forskel i starrelse og form pa kultyperne.
Scanningen af ufraktioneret Norit understreger, at en generel
korndiameterbestemmelse kan veere serdeles kompliceret grundet kullets
aflange form.

Efter fraktionering er F400 og Norit kullene strukturelt forholdsvis ens med en
ru og porgst udseende overflade, hvorimod Lurgi kultypen kraftigt skiller sig
ud ved at have glatte flader med mange store makroporestrukturer (figur 2.2,
3.000 ganges forstarrelse). 1 20.000 ganges forstarrelse har F400 og Norit
ligeledes ensartet struktur med en ru og porgst udseende overflade, hvorimod
Lurgi har en mere tydelig porestruktur. Specielt for Lurgi kullene, er det
muligt at se en tydelig makroporestruktur (figur 2.2).

SEM billederne for fraktioneret F400, Lurgi og Norit (figur 2.1) viser, at

fraktioneringen for alle kultyper er tilfredsstillende, idet der ikke er fine
partikler imellem kornene.
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Figur 2.1. SEM billeder af fraktioneret og ufraktioneret Chemviron Filtrasorb F400, Lurgi, Hydrafin CC 8x30 og
Norit ROW 0.8, forstarret hhv. 30 og 600 gange.
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Figur 2.2. SEM billeder af fraktioneret Chemviron Filtrasorb F400, Lurgi, Hydrafin CC 8x30 og Norit ROW 0.8,
forstarret hhv. 3.000 og 20.000 gange.

2.2.4 Karakterisering og forbehandling af kul

Aktivt kul kan afgive stoffer (Miljgstyrelsen, 2000), som i korttidsforsgg i
laboratoriet kan influere pa rensningskapaciteten. For at fierne eventuelle
urenheder og saltudfaeldninger pa kuloverfladen er det aktive kul vasket med
MilliQ-vand (Bilag A), hvorefter de granuleere kultyper er pulveriseret og
efterfalgende fraktioneret ved sigteanalyse.

Pulverisering kan imidlertid forgge overfladearealet, og dermed sndre
sorptionskapaciteten. For at kunne tolke data fra laboratorieforsggene er de
anvendte granulare kultyper og de pulveriserede kulfraktioner (med
kornstgrrelser mellem 45 og 63 um) derfor karakteriseret mht. overfladeareal,
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mikroporeareal, mikroporevolumen og porevolumen bestemt med BET-

metoden (Brunauer et al., 1938) samt korndiameteren bestemt ud fra

sigteanalyser (tabel 2.5).

Tabel 2.5. Karakterisering af anvendte kultyper. Standardafvigelserne er beregnet pa baggrund af 3 malinger.

Kultype BET-areal' Mikropore  Diameter’ BET Mikropore-
areal Porevolumen volumen
(m*/g) (m*/g) (mm) (cm’/g) (cm’/g)
F400 (GAC) 863 + 17 572+7 1.2 0,59+0,01 0,30+ 0,00
F400 45-63 pm 900 + 52 574 +33 0,045-0,063 0,62 + 0,03 0,30 + 0,02
Norit (GAC) 756 + 7 513 + 2 0,75 0,56 +0,01 0,27 + 0,00
Norit 45-63 pm 851 + 35 560+ 18 0,045-0,063 0,70+0,01 0,29 + 0,01
Lurgi (GAC) 983+43 759+ 26 1,6 0,54+0,03 0,40 +0,01
Lurgi 45-63um  1049+17  773+14 0,045-0,063 059+001 0,41+0,01

'BET-areal, mikroporeareal, mikroporevolumen samt porevolumen er mélt pa en Gemini I11 2375
Surface area analyzer (Micromeritics Instrument). Inden malingerne er preverne afgasset ved 400 °C

i 3 timer.

’Middelkorndiameteren bestemt ud fra sigteanalyser.

Overfladearealet for det vaskede granulere F400- og Norit-kul er hhv. 22 og
34 % lavere end opgivet af producenterne, mens overfladearealet for Lurgi-
kullet er 1,7 % lavere end opgivet af producenten (tabel 2.4). Endvidere er
overfladearealet af det pulveriserede og fraktionerede kul (45-63 um) 13 og 7
% starre for kultyperne Norit og Lurgi end for de tilsvarende ubehandlede kul.
For kultypen F400 er der ogsa en tendens til, at overfladearealet bliver starre
ved pulverisering, men pga. store standardafvigelser pa malingerne er
tendensen ikke signifikant. Mikroporearealet (areal i porer < 2 nm) udggr
hhv. 66 og 68 % af det samlede areal for kultyperne F400 og Norit, mens
mikroporearealet for Lurgi-kullet udger 77 % af det samlede overfladeareal.

2.3 Vandtyper

Rensningskapaciteten for de tre granuleaere kultyper er undersggt for tre
vandtyper: MilliQ-vand, behandlet grundvand udtaget efter sandfiltrering fra
Hvidovre Vandverk (Hvidovre Kommune) samt fra Kisserup Vandveerk
(Holbzek Kommune).

MilliQ-vand, som ikke indeholder organisk stof, er medtaget som reference,
idet sorptionskapaciteten af pesticiderne fra MilliQ-vand vil vaere uden
pavirkning af udfaeldninger og konkurrence med naturligt forekommende
organisk stof (NVOC). Endvidere opgiver AC-producenterne oftest
rensningskapaciteter for MilliQ-vand, hvorfor sammenligning med resultater
fra dette projekt er muligt. Vand fra Hvidovre Vandveerk er valgt, idet vandet
herfra repreesenterer vand fra en kalk-akvifer med et lavt indhold af organisk
stof. Pa Hvidovre Vandvark findes endvidere et fuldskala kulanleg med
kultypen Chemviron F400, som gar det muligt at sammenligne de udfarte
laboratorium- og bench-scaleforsgg med resultater fra et fuldskalaanlaeg.
Grundvand fra Kisserup Vandvark er valgt, da vandet herfra repraesenterer
vand fra et grundvandsmagasin med smeltevandssand, ligeledes med et
relativt lavt indhold af organisk stof. De to valgte vandtyper repraesenterer
dermed grundvand fra to forskellige typer af magasiner. Oprindeligt var
Kisserup vandtypen ydermere valgt pa baggrund af et hgjt indhold af organisk
stof. Boringen pa Kisserup Vandverk der forarsagede den hgje koncentration
af organisk stof er imidlertid blevet lukket. Det formodes dog pa baggrund af
de to forskellige magasintyper, at der er forskel pa alderen og typen af det
organiske stof.



Data fra rutineundersggelser af ravandskvaliteten og vandverkernes
vandproduktion kan ses i tabel 2.6. P& begge vandvaerker gennemgar ravandet
traditionel iltning og sandfiltrering. P4 Hvidovre Vandverk behandles vandet

efterfglgende i et aktivt kulfilter.

Tabel 2.6. Vandkvalitetsdata fra rutineundersggelser af ravand og drikkevand fra Hvidovre og

Kisserup Vandveerker.

Parameter Enhed Hvidovre Vandveerk Kisserup Vandveerk
Ravand“? Drikkevand®  R&vand® Drikkevand®
Temperatur (°C) 10% 11 10 7,5
Konduktivitet (mS/m) 108" 126 61 63
Hardhed (°dH) 29,7 31,5 - 16
pH 7,20 7.4 7,8 7,6
Bicarbonat (mg HCO,/I)  408Y 400 287 281
Permanganattal (mg/1) 6 2 -
NVOC (mgcl) 1,8 1,13 13 1,7
Taorstof (mg/1) 640" - 387 407
Calcium (mg Call) 161¢? 171 94 99
Magnesium (mg Mg/l) 31® 33 9,6 9,5
Kalium (mg K/ 6,1% 6,6 2,0 1,7
Natrium (mg Na/l) 65% 64 16 17
Jern (mg Fell) 1,6® <0,005 2,3 0,23
Mangan (mg Mn/l)  0,027? <0,005 0,17 0,014
Ammonium (mg NH/I)  0,87% <0,004 0,24 <0,01
Nitrat (mg NO/I)  <0,5% 3,6 <1 <1
Nitrit (mg NO,I) <0,01®  <0,003 0,01 <0,01
Chlorid (mgCll)  165% 173 22 31
Sulfat (mgSO,/l) 1387 142 51 54
Fosfat, total (mgP/l)  0,014? <0,005 0,18 0,04
It (mgo/)  1,3% 10,1 2,28 10
Methan (mg/l) - - <0,01 <0,01

(1) Analyserapport 03/5/1999, Feelleskommunal Levnedesmiddelkontrol
(2) Analyserapport 17/09/2002, Miljglaboratoriet Storkabenhavn 1/S
(3) Vandarkiv analyse 29/5/2001, MLS

(4) Analyserapport 11/7/2002, ROVESTA Miljg 1/S

(5) Analyserapport 27/2/2002, ROVESTA Miljg 1/S
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3 Bench-scaleanlaeg opsat pa
Hvidovre Vandveerk

For at opna en realistisk bestemmelse af rensningskapaciteter for BAM og
atrazin i aktivt kul, er der opsat et bench-scaleanleeg pa Hvidovre Vandvark.
Dette anlaeg skal simulere rensningskapaciteter i et fuldskalaanleg for BAM
og atrazin. | bench-scaleanlaegget er der saledes anvendt realistiske hydrauliske
opholdstider og filterhastigheder, hvorved langtidseffekter af organisk stof
(poretilstopning og biologisk vaekst) samt effekter af udfaeldninger kan
vurderes. Bench-scaleanlaeegget udgar dermed et referenceanlag, der gar det
muligt at sammenligne rensningskapaciteter med rensningskapaciteter fra
adsorptionsisotermforsgg (kapitel 4) og minikolonneforsgg (kapitel 5).

3.1 Forsggsopstilling

Forsggsopstillingen er skematisk vist pa figur 3.1, og et foto af opstillingen er
vist pa figur 3.2. Data for flow og kolonne dimensioner er vist i tabel 3.1.

Ledningsvand —N = = 1
(efter sandfilter) Eilieriapts | | | | ®
Kontraventl 4 Pesticid-
Overtryksventil -— -— -— iml,hmn L op;gslmng
\‘ . — . . . . 800 @ N
=ﬂ:o N l =ﬂ:o ™ l :—B:O iy l O
— @3 @B @ Mizer
' ¥ — —= vE— L
Materialer:
E . -
gH Lurgi | [ | Norit | |v | Fa00 | | | Sand | | simeen temon
& Fittings:Forniklet messing
' | v '
f
' } ! }
=" =" Y= =
== — — —— Aflgb
Aﬁﬂb Kontraventl Kontravantl Kontraventl Kontraventl

Figur 3.1. Skematisk tegning af bench-scaleanleegget opsat pa Hvidovre Vandveerk.

Forsggsopstillingen forsynes med iltet og sandfilteret vand fra Hvidovre
Vandvark. Inden vandet ledes til opstillingen blandes det med
pesticidoplgsning (BAM og atrazin) i en mixer. Indlgbet til opstillingen er
sikret med en kontraventil, s& pesticiderne ikke kan stremme tilbage til
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vandverket. | opstillingen er der anvendt 4 stempelpumper, der hver
leverer et konstant flow pa 800 ml/min, og opereres ved et tryk pa 1-1,5
bar.

Forsggsopstillingen bestar af 4 parallelle kolonneserier med tre typer aktivt kul
og en reference med sand. Hver kolonne bestar af 3 serieforbundne PVC-
kolonner, herefter kaldet delkolonner, med en aftapningsventil mellem hver
delkolonne. Det vil sige, at der ved prgvetagning udtages 4 prgver pr. kolonne
(indlgb, udlgb efter 1. delkolonne, udlgb efter 2. delkolonne og udlgb efter 3.
delkolonne).

En delkolonne bestar af en 32 cm hgj cylinder med en indvendig diameter pa
9,85 cm. | toppen og i bunden af hver delkolonne er der en sekvens bestaende
af et stalfilter, ca. 2 cm glaskugler med en diameter pa 2 mm og to stalfiltre.
Dette skal sikre et jeevnt fordelt indlgbs- og udlgbsflow.

| referencekolonneserien med sand er der anvendt kvartssand med
kornstgrrelser mellem 0,6 og 2,0 mm og med en middelkornstgrrelse pa 0,85
mm. For at fjerne eventuelle organiske urenheder er kvartssandet inden
anvendelse glgdet 1 dggn ved 550 °C.

For at undga luftfyldte hulrum i kolonnerne og luftfyldte porer i kullene, er
kullene vasket med destilleret vand i mindst 7 dage. Herefter er
kulsuspensionen overfgrt til kolonnerne ved at tilsette kullene under
vandspejlets overflade, samtidigt med at kolonnen rystes let for at sikre ens
pakning af kulpartiklerne. Efter pakning kunne der visuelt ikke detekteres luft i
kolonnerne. Vagten af kolonnerne blev bestemt fagr og efter tilseetning af
kulsuspension, hvorefter tarvaegten er beregnet ud fra kulsuspensionens
vandindhold.

Pa hver kolonne er der placeret en spildledning, der ger det muligt at lede
vandet til et aflgb placeret under forsggsopstillingen. Spildledningen er koblet
pa udlgbet fra alle delkolonnerne, saledes at det er muligt at isolere én enkelt
delkolonne ved prgvetagning og sporstofforsgg. Ved eventuelle pumpestop
sikrer en hgj placering af hovedaflgbet (svanehals), at kolonnerne ikke dranes.



Figur 3.2. Foto af bench-scaleanlaegget opsat pd Hvidovre Vandveerk.

Tabel 3.1. Data for delkolonner i bench-scaleanlaegget opsat pa Hvidovre Vandvaerk

F400 Norit Lurgi

Partikelstarrelse (mm) 1,2 0,75 1,6
Vagtfylde (g/cm®) 0,47 0,37 0,42
Vgt af tart kul i kolonne (9) 1.120 890 1.020
Kulvolumen (cm®) 2.406  2.399 2.436
Kolonnediameter (cm) 9,85 9,85 9,85
Kolonnehgjde (cm) 31,6 31,5 32,0
Flow (ml/min) 800 800 800
Hydraulisk opholdstid (EBCT) (min) 3 3 3
Filterhastighed (Darcy-hastighed) (m/time) 6,3 6,3 6,3

Bench-scaleanlaegget i Hvidovre er sat i drift d. 14. maj 2001.
Indlgbskoncentrationen af atrazin var 0,20 pg/l, mens indlgbskoncentrationen
af den tilsatte meengde BAM var 0,15 pg/l. Herudover kommer et bidrag fra
forureningen i Hvidovre, pa 0,10-0,23 pg/l, med en gennemsnitlig
koncentration pa 0,18 +0,05 ug/l. I indlgbene er der prgvetaget 24 timer efter
opstart og herefter hver 14. dag. | udlgbene er der pravetaget farste gang efter
42 dagn og herefter hver 14. dag. Malingerne er udfart ved hjelp af
immunkemisk analyse udfgrt pa GEUS og GC-MS-analyser udfert pa
Teknologisk Institut.

Der er udfert sporstofforsgg pa kolonnerne ved at injicere en puls pa 50 ml
vand med 6000 mg/l NaCl i hver delkolonne, og derefter male ledningsevnen
(LF 539 Mobro Instrumentering) over tid i delkolonnens udlgb. Endvidere er
der udfart sporstofforsgg med injektion i indlgbet til delkolonne 1 og
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ledningsevnemaling i udlgbet fra delkolonne 3, dvs. for alle tre delkolonner
samlet.

Der er lgbende malt DOC pa en Total Organic Carbon Analyzer (TOC-5000
A, Shimadzu).

3.2 Resultater
3.2.1 Sporstofforsgg

Der er udfgrt sporstofforsgg inden start af bench-scaleanlaegget, og efter 488
dages drift, kort tid far nedlukningen. Forsggene er udfgrt for at undersgge,
hvordan vandgennemstrgmningen pavirkes af udfaeldet kalk, jernoxider og
eventuel biomasse. Data fra sporstofforsggene anvendes til at vurdere
stramningsforholdene og til at bestemme modelparametre med
modelleringsprogrammet AQUASIM (Se afsnit 6.2.1).

Sporstofforsggene er udfert ved at injicere en puls af NaCl i kolonnen, og
efterfalgende male ledningsevnen i kolonneudlgbet.

Resultaterne fra sporstofforsgg udfart kort tid efter opstart, viser identiske
kurveforlgb for alle delkolonnerne som fglge af ens pakning (figur 3.3).
Sammenlignes sandkolonnen med kulkolonnerne ses det endvidere, at
sandkolonnens gennembrudsforlgb har hgjere maksimum og en mindre
spredning (figur 3.3). Forskellen mellem kul- og sandkolonnerne skyldes, at
der er veaesentligt starre porgsitet i kulkolonnerne end i sandkolonnen, og at det
derfor tager lengere tid for pulsen at gennemlgbe kulkolonnerne.

Sporstofforsggene foretaget kort far nedlukning viser, at delkolonne 1 for alle
kultyper har tidligere gennembrud, lavere maksimum og stgrre spredning i
gennembruddet end de gvrige kolonner (figur 3.4). Det &endrede
gennembrudsforlgb i delkolonne 1 skyldes udfaldninger af jernoxider og kalk i
toppen af kolonnerne.
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Figur 3.3. Sporstofforsgg udfert ved start af bench-scaleforsgget. Forsgget er udfart ved at

injicere 50 ml, 6000 mg/I NaCl, hvorefter ledningsevnen i udlgbene er malt. Efterfalgende
er ledningsevnen omregnet til koncentration af NacCl.
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Figur 3.4. Sporstofforsgg udfert efter 488 dages drift af bench-scaleforsgget. Forsgget er
udfert ved at injicere 50 ml, 6000 mg/I NaCl, hvorefter ledningsevnen i udligbene er malt.
Efterfglgende er ledningsevnen omregnet til koncentration af NaCl.



3.2.2 DOC-malinger

Der er malt DOC i prgver udtaget 42 degn efter opstart og frem til 238 dagn
efter opstart (figur 3.5). For F400 og Norit kolonnernes udlgb 1 observeres
forst fuldt gennembrud af DOC efter ca. 120 dggn, mens DOC-
koncentrationen i udlgbet fra delkolonne 1 med Lurgi-kul allerede ved fgrste
pregvetagning er lig med indlgbskoncentrationen. Dette betyder, at DOC
tilbageholdes vaesentlig mere i kultyperne F400 og Norit end i Lurgi-kullene.
Udlgbene efter delkolonne 2 er fagrste gang provetaget 154 dggn efter opstart,
og her er der fuldt gennembrud af DOC for alle kultyperne.

1,4
—e—F400 Indigb
1,2 -
4 F400 Udlgb 1
1,0 1 = Norit Udigb 1
208- % Lurgi Udigb 1
8 0,6 - A e F400 Udigb 2
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Tid (dage)

Figur 3.5. DOC-malinger pa praver udtaget fra bench-scaleanlaegget opsat pa Hvidovre Vandveerk.

3.2.3 Jernbelastning

Der er under driften af bench-scaleanleegget observeret udfeldninger af
jernoxider i slanger samt pa glaskugler og stalfiltre i toppen af de gverste
delkolonner. Dette observeres selv om sandfiltreringen pa Hvidovre Vandvaerk
overholder udlgbskravet mht. Fe (0,05 mg/l). Det er estimeret, at hver af de
fire kolonner i anleegget er blevet belastet med ca. 39 g jernoxider (FeOOH)
under forsaggsperioden (det antages, at den gennemsnitlige jernkoncentration
er 0,04 mg/l, og at alt Fe udfaeldes som FeOOH). Sporstofforsggene viser (se
afsnit 3.2.1), at der fra start til nedlukning sker en spredning af
gennembrudskurven. Dette kan med stor sandsynlighed skyldes
udfaeldningerne af jernoxider i de gverste delkolonner. For at undga
problemer med store tryktab i aktivt kulfiltre, kan det derfor veere en fordel at
indrette filtrene saledes, at det er muligt at fjerne jernoxiderne fra overfladen
af kullene ved simpel afskrabning.

3.2.4 Gennembrudskurver for BAM

Indlgbs- og udlgbsprgver er analyseret for BAM fra 42 dggn efter opstart og
frem til 417 dagn efter opstart (figur 3.6). Ved opstart af kolonneforsgget blev
der taget prover fra indlgb til alle fire kolonner, for at undersgge om
kalibreringen af pumperne og opblandingen af den tilsatte meengde BAM var
tilfredsstillende. Idet malingerne fra alle indlgb ikke var signifikant forskellige
(data ikke vist), er der derefter kun prgvetaget i ét indlgb (indlgb til kolonnen
med kultypen F400).
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Indlgbskoncentrationerne af BAM var 0,21-0,34 pg/l (figur 3.6) med en
gennemsnitlig indlgbskoncentration pa 0,28 + 0,04 pg/l. Idet den tilsatte
méengde BAM (0,15 pg/l) ma forventes at veere konstant, skyldes
variationerne i indlgbskoncentrationerne sandsynligvis variationer i BAM
koncentrationen i grundvandet.

BAM-koncentrationen i udlgbet fra sandkolonnen er ikke signifikant forskellig
fra koncentrationen i indlgbet, og der er derfor ikke detekteret en vaesentlig
sorption af BAM til materialer anvendt i opstillingen eller en signifikant
nedbrydning af BAM i forsggsperioden (figur 3.6).

Udlgb nr. 1 fra kulkolonnerne er pravetaget farste gang 42 dggn efter opstart,
og her er detekteret en signifikant koncentration af BAM i udlgbene fra
kolonnerne med kultyperne Norit og Lurgi. | kolonnen med kultypen F400 er
farst et signifikant gennembrud af BAM efter 84 dggn. BAM
koncentrationerne stiger langsomt i alle udlgb, og ved sidste maling efter 459
dagn er der ca. 80 % gennembrud i F400- og Norit-delkolonne 1 (beregnet i
forhold til den gennemsnitlige indlgbskoncentration), mens der er 66 %
gennembrud i Lurgi-delkolonne 1. Efter 459 daggn er gennembruddet saledes
starst i kolonnerne med Norit kul og F400-kul, mens Lurgi-kullet har en
fladere gennembrudskurve og dermed en starre sorptionskapacitet ved hgje
udlgbskoncentrationer.

Udlgbene fra delkolonne nr. 2 er prgvetaget farste gang 121 daggn efter start,
og her er signifikant gennembrud i kolonnen med Norit-kul. Efter 168 daggn er
der signifikant gennembrud i delkolonne 2 med Lurgi-kul, og forst efter 221
degn er der gennembrud i kolonnen med kultypen F400. Malingerne pa
prever fra udlgb 3 falger samme tendens, idet der detekteres gennembrud i
bade Norit og Lurgi-kolonnen efter 221 dggn, hvorimod der farst er
gennembrud i F400-kolonnen efter 417 dagn. F400 kultypen har saledes den
stgrste kapacitet ved lave udlgbskoncentrationer, idet gennembruddet kommer
senere end for de gvrige kultyper.
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Figur 3.6. BAM-koncentrationer malt i indlgb og udlgb (nr. 1, 2 og 3) af kolonner i bench-

scaleforsgg med aktivt kul (GC-MS-analyser).

3.2.5 Gennembrudskurver for atrazin

Indlgbs- og udlgbs prever udtaget fra bench-scaleanlagget opsat pa Hvidovre

Vandvark er endvidere analyseret for atrazin (figur 3.7).
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Den gennemsnitlige indlgbskoncentration af atrazin er 0,21 +0,03 ug/I.
Malingerne for atrazin i udlgb nr. 3 fra sandkolonnen er i 3 ud af 4
prgvetagninger ikke signifikant forskellige fra indlgbskoncentrationen, og der
er derfor ikke vaesentlig adsorption af atrazin til materialer anvendt i
opstillingen. Efter 333 dggn er atrazin-koncentrationen i udlgb nr. 3 fra
sandkolonnen lavere end indlgbskoncentrationen, men dette tilskrives
analyseusikkerheder, idet malingen ved slutningen af forsgget (459 dagn) igen
er identisk med indlgbskoncentrationen. Der er saledes ikke detekteret en
signifikant nedbrydning af atrazin i forsggsperioden.

Den farste provetagning i udlgbene fra delkolonne 1 er efter 42 dggn, og her
er signifikant gennembrud af atrazin i kolonnerne med Norit- og Lurgi-kul.
Farst efter 84 dggn er der signifikant gennembrud i delkolonne 1 med
kultypen F400. Det vil sige, at atrazin bryder igennem delkolonne 1 pa stort
set samme tidspunkt som BAM. Gennembruddet for atrazin i kultypen Lurgi
kommer endda tidligere end gennembruddet for BAM. Dette er overraskende,
idet det ud fra stoffernes hydrofobicitet var forventet, at sorptionen af atrazin
var vaesentlig starre end sorptionen af BAM. Ved den sidste prgvetagning
(459 dagn efter start) er der 72 % gennembrud i udlgb nr. 1 fra kolonerne
med bade Norit og Lurgi kul (beregnet pa baggrund af den gennemsnitlige
indlgbskoncentration), mens der er 58 % gennembrud i F400 delkolonne 1.

Gennembrud i udlgb fra delkolonne 2 er for Lurgi- og Norit-kullene
observeret efter hhv. 121 dggn og 168 dagn, mens gennembruddet i F400
farst kommer efter 252 dggn. | udlgb nr. 3 er der ved forsggets afslutning
endnu ikke detekteret atrazin i udlgbet fra F400 kolonnen, mens der
detekteres gennembrud i bade Lurgi og Norit kolonnerne efter hhv. 221 degn
0g 298 dagn.
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Figur 3.7. Atrazin-koncentrationer malt i indlgb og udlgb (nr. 1,2 og 3) af kolonner i bench-
scaleanlaegget med aktivt kul (GC-MS- analyser).

3.2.6 Rensningskapaciteter
Rensningskapaciteterne for BAM og atrazin i bench-scaleanlegget er

estimeret ud fra de malte gennembrudskurver (figur 3.6-3.7). Kapaciteterne
beregnes ved udlgbskoncentrationer pa hhv. 0,01 pg/l (detektionsgraensen) og
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0,1 pg/l (greensevardien for drikkevand). Belastningen af BAM og atrazin pa
kolonnerne i dette tidsrum kan herefter beregnes ud fra de gennemsnitlige
indlgbskoncentrationer og flow. Herefter beregnes kapaciteten ved at treekke
arealet under gennembrudskurven fra den samlede belastning i det givne
tidsrum (tabel 3.2-3.3).

Tabel 3.2. Kapaciteter estimeret for BAM ved udlgbs koncentrationer pa 0,01 og 0,1 pg/l ud fra
resultater fra bench-scaleanlzeg (figur 3.6).

Kultype Kolonne- Indlgbs- Kapacitet Kapacitet
leengde koncentration  udlgbskonc. 0,01 pg/l  udlgbskonc. 0,1 g/l
(m) (gennemsnit) (ng/g kul) (pg/g kul)
F400
Udlgb 1 0,32 15 53
Udigb 2 0,64 0.275 uo/l 31 53
Udlgb 3 0,96 34 53%
Lurgi
Udlgb 1 0,32 0,275 g/l 10 61
Udlgb 2 0,64 26 57
Udlgb 3 0,96 20 64"
Norit
Udlgb 1 0,32 12 31
Udlgb 2 0,64 0.275 g 20 48
Udlgb 3 0,96 25 48

(1) Veerdien er ekstrapoleret, da der ikke endnu ikke er 0,1 ug/l gennembrud i kolonnen.

Tabel 3.3. Kapaciteter estimeret for atrazin ved udlgbs koncentrationer pa 0,01 og 0,1 pg/l ud fra
resultater fra bench-scaleanlaeg (figur 3.7).

Kultype Kolonne- Indlgbs- Kapacitet Kapacitet
leengde koncentration  udlgbskonc. 0,01 pg/l  udlgbskonc. 0,1 ug/l
(m) (gennemsnit) (ug/g kul) (ug/g kul)
F400
Udlgb 1 0,32 17 58
Udlgb 2 0,64 0,21 pg/l 27 66"
Udlgb 3 0,96 - -
Lurgi
Udlgb 1 0,32 7 39
Udisb2 0,64 0,21 kgl 15 43
Udlgb 3 0,96 16 57@
Norit
Udlgb 1 0,32 10 43
Udlgb 2 0,64 0.21 g/ 22 63®
Udlgb 3 0,96 23 64

(1) Veerdien er ekstrapoleret, da der ikke endnu ikke er 0,1 pug/l gennembrud i kolonnen.
(-) Veerdien kunne ikke bestemmes, da der ikke er gennembrud i kolonnen.

Overordnet fglger kultypernes rensningskapacitet for BAM ved en
udlgbskoncentration péa 0,1 ug/l rekkefelgen: Lurgi > F400 > Norit, mens
tilsvarende raekkefalge for atrazin er: F400 > Norit > Lurgi.
Sorptionsegenskaberne for Lurgi-kullene er derfor vaesentlig forskellig for
BAM og atrazin, og det er som tidligere naevnt overraskende, at den stgrste



sorptionkapacitet observeres for BAM, idet BAM er vasentlig mere polert
end atrazin.

Kapaciteterne beregnet for en udlgbskoncentration pa 0,01 pg/l er generelt
lavere end kapaciteterne beregnet for en udlgbskoncentration pa 0,1 pg/l.
Denne forskel skyldes, at adsorptionen af pesticid foregar i en
massetransportzone (boks 3.1). Dette understgttes af de meget flade
gennembrudskurver (figur 3.6 & 3.7), der indikerer en lang
massetransportzone. Massetransportzonen vil have stor betydning for
kapaciteten beregnet ved udlgbskoncentrationen pa 0,01 pg/l, mens den vil
have mindre betydning ved en udlgbskoncentration pa 0,1 ug/l. Dette
skyldes, at forholdet mellem massetransportzonens leengde og kolonnens
samlede leengde vil veere stgrst ved en udlgbskoncentration pa 0,01 ug/l.
Ydermere er det iseer kapaciteten bestemt for delkolonne 1, der pavirkes af
massetransportzonen. For alle kultyperne er kapaciteterne for udlgb 1 ved en
udlgbskoncentration pa 0,01 pg/l ca. en faktor 2 mindre end for udlgb 2 og 3.
Ved en udlgbskoncentration pa 0,1 pg/l er det dog kun Norit, der har en
lavere kapacitet for udlgb 1 end for udlgb 2 og 3.

Boks 3.1. Massetransportzone i kulkolonne.

Indlgbskoncentration, C
0 ()

0

Indlgb

Meettet zone
(C=C)

N

Massetransportzone, MTZ

(Aktiv adsorption)
_
Friskt GAC
(C=0; a=0)
udlgb
0 d,

Adsorberet mangde, q
Massetransportzone i adsorptionskolonne. Efter Snoeyink (1990).

Massetransportzonen er det omrade i en kulkolonne, hvor adsorptionsprocessen
finder sted, hvilket ses illustreret pd ovenstaende figur. Det aktive kul bag
massetransportzonen er mattet med pesticid, mens kullet foran
massetransportzonen endnu ikke har veaeret i forbindelse med pesticid (Snoeyink,
1990). Laengden af massetransportzonen afhanger af flowet og
adsorptionshastigheden. Faktorer, der gger sorptionshastigheden, f.eks. mindre
partikkelstarrelse, hgjere temperatur og sterre diffusionskoefficient, vil resultere i at
massetransportzonens lengde reduceres, mens faktorer, der mindsker sorptionen, vil
resultere i at massetransportzonens leengde stiger. Massetransportzonens leengde har
ligeledes en effekt pd gennembrudskurvens udseende. Desto laengere
massetransportzonen er, desto fladere bliver gennembrudskurven (Snoeyink, 1990).
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3.3 Sammenligning med data fra fuldskalaanlaeg
3.3.1 Fuldskalaanlaegget pa Hvidovre Vandvaerk

Resultaterne fra bench-scaleforsgget sammenlignes med gennembrudsdata for
et fuldskalaanleg i drift pad Hvidovre Vandvark. Pa figur 3.8 ses foto af
fuldskalaanlaegget.

£

Figur 3.8. Foto af fudsalaanet pa Hvidovre Vandvaerk.

Fuldskalaanlagget bestar af to parallelle filtre p& hver 15 m® (kulvolumen)
med dimensionerne 3,0 x 2,6 m (hgjde x diameter) med kultypen Chemviron
Filtrasorb F400. Hver delkolonne opereres ved et flow p& 45-50 m®/time,
hvori BAM koncentrationen er 0,10-0,23 ug/l, med en gennemsnitlig
koncentration pa 0,18 +0,05 ug/l. Data for ét filter ses i tabel 3.4. P& hvert
filter er placeret tre pregveudtag i ca. 0,3; 1,3 og 2,15 m’s dybde under
kuloverfladen (figur 3.9). Der er udtaget prgver til analyse for BAM fra
udtagene i 0,3 og 1,3 meters dybde.
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Figur 3.9. Skitse af et af de to fuldskala kulfiltre p& Hvidovre Vandveerk. Den ngjagtige hgjde af
kullaget er bestemt ud fra pejling foretaget 23/4/2001.

Tabel 3.4. Data for fuldskalaanleeg pa Hvidovre Vandveerk.

Udtag Udtag Udtag Hele
nr.1 nr.2 Nr.3 kolonnen

Hgjde (afstand fra kuloverfladen) (m) 0,3 1,3 2,15 3
Kulveegt (kg) 688 2.967 4.902 6.450
Kulvolumen (m®) 1,6 6,9 11,4 15
Diameter (m) 2,6 2,6 2,6 2,6
Flow (m°time) 50 50 50 50
Hydraulisk opholdstid (EBCT) (min) 1,9 8,3 13,7 18
Filterhastighed (m/time) 9,4 9,4 9,4 9,4

3.3.2 Sammenligning af gennembrudskurver

De malte BAM-koncentrationer i prgver udtaget fra fuldskalaanlegget
sammenlignes med de malte gennembrudskurver for F400 fra bench-
scaleanlaegget (figur 3.10).

Opholdstiderne efter fuldskalaanlzeggets udtag nr. 1 og 2 er henholdsvis 1,3
og 7,7 minutter, hvor opholdstiderne efter udlgb nr. 1 og 2 i bench-
scaleanlagget er henholdsvis 3 og 6 minutter. Der er saledes opholdstider i
samme starrelsesorden efter udtag nr. 1 (fuldskala) og udlgb nr. 1 (bench-
scale), samt efter udtag nr. 2 (fuldskala) og udlgb nr. 2 (bench-scale).

Pa figur 3.10 ses, at der er en god sammenligning mellem gennembrudsdata
for bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 2 og fuldskalaanleeggets udtag nr. 2, mens
der ses en darlig sammenligning mellem bench-scaleanleggets udlgb nr. 1 og
fuldskalaanlzeggets udtag nr. 1. Dette skyldes sandsynligvis, at der er
vaesentlige usikkerheder forbundet med bestemmelse af kullagets ngjagtige
hgjde og placering i fuldskalaanlegget, og dermed ogsa store usikkerheder pa
bestemmelse af kullagets tykkelse indtil udtag 1 (figur 3.9). Endvidere udtages
preverne fra fuldskalaanleggets udtag 1, 2 og 3 gennem et filter placeret pa
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siden af kolonnen, hvorfor prgverne ikke ngdvendigvis er reprasentative for
hele kolonnens diameter.

1.0 ¢ Bench-scale udlgb
- nr. 1
o 08
o e Bench-scale udigb
. nr. 2
§ 0
®
504 = Fuldskala udtag
§ nr. 1 (0,2 m)
c |
S 0,2 5 Fuldskala udtag
nr. 2 (1,2 m)
0,0 - T T

o
N
o
o

400 600 800
Belastning (l/g kul)

Figur 3.10. Gennembrudskurver for BAM for fuldskalaanleeggets udtag nr. 1 og 2 pa Hvidovre
Vandvaerk samt for bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1 og 2. Kultype: Chemviron Filtrasorb F400.

3.4 Sammenfatning

Massetransportzonen har stor indflydelse pa de malte gennembrudskurver af
BAM og atrazin i bench-scaleanlaegget, hvilket ses af de meget flade
gennembrudskurver. Rensningskapaciteterne beregnet ved 0,01 ug/l er derfor
ogsa lavere end kapaciteterne beregnet ved 0,1 pg/l. Denne effekt af
massetransportzonen er mest udtalt ved rensningskapaciteter beregnet for
delkolonne 1, hvor massetransportzonens leengde vil veere sterst i forhold til
den samlede kolonnelzengde.

Resultaterne viste, at der ikke var stor forskel pa kapaciteterne beregnet for de
forskellige kultyper. For BAM er reekkefglgen pa kapaciteterne ved 0,1 ug/l:
Lurgi>F400>Norit og raekkefglgen for atrazin er: FA00>Norit>Lurgi. Lurgi
havde dermed den stgrste kapacitet for BAM, men den mindste kapacitet for
atrazin. Ydermere viste resultaterne at gennembruddet i F400 kolonnerne
kommer senere end for Norit og Lurgi, og F400 har derfor en starre kapacitet
ved detektionsgraensen (0,01 pg/l) end Norit og Lurgi.

Selv om atrazin forventedes at sorbere kraftigere til aktivt kul end BAM sas
kun lidt hgrere kapaciteter for atrazin med kultyperne F400 og Norit, mens
Lurgi kultypen havde lavere kapacitet for atrazin end for BAM.

Ses der bort fra de usikre data fra fuldskalaanleeggets udtag 1, er der med den
valgte skalering god overensstemmelse mellem udlgb 2 i bench-scaleanleegget
og udtaget i fuldskalaanleegget, hvor der er opholdstider af samme
starrelsesorden.



4 Adsorptionsisotermforsgg

Idet bench-scaleforsgg er tidskraevende og kostbare, vurderes
rensningskapaciteter almindeligvis ud fra adsorptionsisotermforsgg (Batch-
forsgg). Adsorptionsisotermer beskriver forholdet mellem den adsorberede
koncentration og koncentrationen i vaeskefasen ved ligevaegt. Forsgget udfares
ved at flasker med kul, vand og pesticid roteres, indtil der er ligeveegt mellem
den adsorberede koncentration og koncentrationen i vaeskefasen.
Koncentrationerne i vaeskefasen males, og den sorberede koncentration
beregnes herefter pa basis af forskellen mellem vaskefase koncentrationen ved
forsggets start og ved ligeveegt. De udfarte isotermforsag med BAM og
atrazin beskrives i det fglgende.

4.1 Metode

Isotermforsgg kan udfares pa to forskellige mader: 1) initialkoncentrationen af
pesticid fastholdes og kulmangden varieres eller 2) initialkoncentrationer af
pesticid varieres og kulmangden holdes konstant. Betydningen af metoden er
illustreret i tabel 4.1.

Tabel 4.1. Skematisk oversigt over variationer i forholdet mellem kulmangde, forureningsstof og
organisk materiale.

Ratio Metode 1 Metode 2
Fastholdt Fastholdt
pesticidkoncentration kulkoncentration
Kulmangde/organisk stof varierende konstant
Kulmangde/pesticidkonc. varierende varierende
Organisk stof/pesticidkonc. konstant varierende

I metode 1 med varierende kulmangder og fastholdt pesticidkoncentration
varieres forholdet mellem organisk stof og kul. Dette kan betyde, at overfladen
af kulpartiklerne i forsag med lille kulmangde i hgjere grad daeekkes af organisk
stof end i forsag med mere kul. Dette betyder, at den konkurrerende effekt
mellem pesticid og organisk stof er stgrre i forsgg med en lille kulmangde end
i forsgg med en stgrre kulmangde. Forholdet mellem organisk stof og pesticid
vil derimod veere konstant. | fuldskala-vandbehandlingssystemer er dette
tilfeeldet i indlgbet til kolonnen, hvis pesticidkoncentrationen i indlgbet er
konstant, og derfor veelges metode 1 ofte i isotermforsag med aktivt kul
(Pelekani og Snoeyink, 2001; Lebeau et al., 1999).

Hvis metode 2 veelges, hvor kulmangden er fastholdt og pesticid-
koncentrationen varieres, er forholdet mellem organisk stof og kulmangden
konstant, og deekningsgraden af organisk stof pa kullene vil derfor vere ens.
Derved undersgges alene effekten af varierende pesticidkoncentration, og
denne metode anvendes derfor ogsa i isotermforsgg med aktivt kul (Edell et
al., 1997; Wang og Alben, 1998). Der er saledes argumenter for begge
metoder, og i dette projekt er derfor indledningsvis udfgrt batch-forsgg med
bade fastholdt kulmangde og fastholdt initialkoncentration af pesticid, sa
effekten af de to forskellige metoder vurderes, inden den endelige metode til
isotermforsggene udarbejdes.
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4.1.1 Indledende forsgg (metodeudvikling)

Indledningsvist er der udfgrt batch-forsgg med BAM, de tre kultyper, MilliQ-
vand og grundvand fra Hvidovre Vandvark, hvor forsggene er udfgrt bade
med varierende kulkoncentration og med varierende pesticidkoncentration.
Til alle forsggene er der anvendt pulveriseret kul i kornstgrrelsesfraktionen 45-
63 um. En oversigt over koncentrationer i de udfgrte forsgg er vist i
nedenstdende tabel 4.2 og 4.3.

Tabel 4.2. Koncentrationer i forsgg med fastholdt kulkoncentration for kultyperne Chemviron
Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30.

Enhed Koncentrationer

MilliQ, BAM
Kul-koncentration (mg/l) 0,5
BAM-koncentrationer (ug/h 05 10 15 20 25 30 40 50
Hvidovre, BAM
Kul-koncentration (magll) 0,5
BAM-koncentrationer (ug/) 0,2 05 0,7 10 12 19 25 31

Tabel 4.3. Koncentrationer i forsgg med varierende pesticid-koncentration for kultyperne
Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30.

Enhed Koncentrationer

MilliQ, BAM
Kul-koncentrationer (mg/l)* 0,1 02 03 04 05 0,625 0,875 1,0
Kul-koncentrationer |(mg/)” 0,1 03 05 06 07 08 09 1,0
BAM-koncentration | (ug/l) 1,0
Hvidovre, BAM
Kul-koncentrationer |(mg/l) 0,1 03 05 06 0,7 0,8 0,9 1,0
BAM-koncentration | (ug/l) 0,5

*Forsgg udfart med kultyperne Norit og Lurgi
**Forsgg udfgrt med kultypen F400

4.1.2 Udfgarte isotermforsgg

Efter de indledende forsgg blev de resterende forsgg udfgrt med fastholdt
kulkoncentration i fraktionen 45-63 um. Forsggene blev udfgrt med MilliQ-
vand, vand fra Hvidovre og Kisserup Vandvarker, og tilsat enten BAM eller
atrazin. En oversigt over koncentrationer i de udfgrte forsgg er vist i tabel 4.4.

Tabel 4.4. Koncentrationer i isoterm-forsgg (fastholdt kulkoncentration) for kultyperne Chemviron
Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30.

Enhed Koncentrationer
MilliQ, atrazin
Kul-koncentration (mg/l) 0,5 (F400), 0,4 (Lurgi, Norit)
Atrazin-koncentration (ug/y 42 47 52 58 63 78 95 115
Hvidovre, BAM el. atrazin
Kul-koncentration (mgll) 0,5
BAM-koncentration (ug/y 0,2 04 06 08 10 15 20 25
Atrazin-koncentration (ug/h 05 10 16 20 26 31 41 52
Kisserup, BAM el. atrazin
Kul-koncentration (mg/l) 0,5
BAM-koncentration (ygmy 02 04 06 08 10 15 20 25
Atrazin-koncentration (ug/h 06 1,7 29 40 52 62 93 115




Derudover er der udfert et supplerende sorptionsforsgg med kultypen F400
for at undersgge ionstyrkens effekt pa rensningskapaciteten.
Kulkoncentrationen i dette forsgg er 0,5 mg/l, BAM-koncentrationen er 1 pg/l
og ionstyrken varieres ved at tilsette CaCl, til MilliQ-vand, s&
koncentrationerne er 0,004 — 0,02 M.

4.1.3 Forsggsbeskrivelse

Fremstilling af kul og pesticid-stamoplgsninger:

Til forsggene er anvendt vasket (bilag A), pulveriseret og fraktioneret kul.
Inden afvejning er kullet tarret et dggn ved 100 °C, hvorefter 500 mg afvejes.
Kullet og ca. 200 ml vand koges i ca. 15 minutter i en udvejet 1 | PYREX
flaske for at fjerne luft fra kullets porer, hvorefter der ved udvejning fyldes op
til 1 I. Den koncentrerede stamoplgsning (500 mg/l) opbevares i kaleskab.
Ved start af forsgg fremstilles en brugsstamoplgsning pa 50 mg/l, hvorfra der
under omrgring udtages 0,5-20 ml afheengig af den gnskede kulkoncentration
i forsggene.

Til forsggene er der anvendt “C-markede stoffer (tabel 4.5). En koncentreret
stamoplgsning af “C-pesticid i metanol opbevares i kaleskab.
Brugsstamoplgsninger (500-1000 ug/l) fremstilles ved fortynding i MilliQ-
vand, hvoraf 0,1-5 ml tilsaettes til testflaskerne afhaengig af den gnskede
initialkoncentration.

Tabel 4.5. Produktspecifikation for de anvendte *C-meerkerde stoffer.

Pesticid Markning Radiokemisk renhed Specifik aktivitet Producent

(%) (mCi/g)
Atrazin  [ring-"C] > 95 71,4 Sigma
BAM [7-C] > 08 127 1zotop®

“Izotop, Institute of Isotopes Co., Ltd., Ungarn

Opsetning, prevetagning og maling:

Forsggene er udfart i glasflasker pa %2 | eller 1 | (syreskyllet og glgdet ved 550
°C), ved at vand udvejes direkte i flaskerne, hvorefter kul- og
pesticidoplgsning tilseettes, sa koncentrationerne i tabel 4.2-4.4 opnas.
Flaskerne roteres ved 10°C. Initial-koncentrationerne af BAM og atrazin
bestemmes ved at opseette referenceprgver (kontroller), som er flasker uden
kul men ellers handteret identisk med testflaskerne.

Ved pravetagning rystes flasken grundigt, hvorefter der med en 10 mi
engangssprgjte udtages 10 ml af suspensionen. Prgven filtreres over i en
udvejet vial gennem 0,2 um teflonfiltre (Advantec/MFS 13 HP), idet
indledende forsgg har vist, at BAM ikke tilbageholdes vasentligt i denne
filtertype. Fyldte vials vejes til beregning af ngjagtig udtaget meengde (max 10
ml), hvorefter prgven tilsettes 10 ml scintillationsvaeske (OptiPhase Hisafe”
3, Wallac) og omrystes grundigt. Praverne telles efterfalgende pa
scintillationsteeller (1414 WinSpectral™, Wallac) med telletider p& 30
minutter. Koncentrationen i veeskefasen males over en periode pa 4 uger, hvor
der lgbende udtages praver.
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4.2 Resultater
4.2.1 Indledende forsgg (Valg af metode)

Ud fra kendskab til initialkoncentrationen i referenceprgver uden kul samt ud
fra den malte koncentration i vaeskefasen ved ligeveegt, C,, (ug/l), kan
mengden af sorberet pesticid C, (ug/mg) beregnes, og isotermer kan
optegnes. Isotermer fra de indledende forsgg med BAM og MilliQ-vand, hvor
forsggene er udfgrt med bade fastholdt kulkoncentration og varierende
kulkoncentration, er vist pa figur 4.1.
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Figur 4.1. Isotermer for BAM og kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi,
Hydraffin CC 8 x 30. Forsggene er udfert med MilliQ-vand (MQ) og med varierende
kulkoncentration og fastholdt kulkoncentration. | begge typer forsgg indgar et isotermpunkt med
0,5 mg kul/l og 1,0 ug BAM/I. Kurverne angiver Freundlich-ligningen (tabel 4.6).



Resultater fra forsggene med MilliQ-vand og varierende kulmangder er ikke
signifikant forskellige fra forsggene med fastholdt kulmangde, hvilket dog
ogsa er at forvente, idet MilliQ-vand ikke indeholder organisk stof af
betydning (< 0,5 mg/l). Der er dog en tendens til, at isotermpunkterne fra
forsggene med varierende kulmangder, hvor kulkoncentrationen er mindst
(0,1 mg kul/l), har en lavere sorption end forventet, hvilket kan skyldes
usikkerheden ved at tilsatte sa lille en maengde kul. Resultaterne fra de
indledende forsgg med BAM og vand fra Hvidovre Vandveerk, hvor forsggene
er udfart med béde fastholdt kulkoncentration og varierende kulkoncentration
er vist pa figur 4.2.

Kultype: F400

1,0
& konstant kul, HV .
0.8 1| & varierende kul, HV r
— L
o |
E 0,6
<]
2 »
g 0,4 | C o< S (0,1mg kulll)
0,5mg C/I;0,5ug BAM/I
0,2 *
0,0 ‘ ‘ ‘ ‘ :
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6
Kultype: Norit
1,0
A konstant kul, HV
0,8 | A varierende kul, HV Al
_ A i
E’ 0,6 | (0,1mg kul/l)
3 A 05mgC/l;10ugBAM/I
o 0,4 1
(8}
0,2 A
0,0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6
Kultype: Lurgi
1,0 @
® konstant kul, HV
0,8 { | o varierende kul, HV
()
g‘ 0,6 - (0,1mg kul/ly
E=) ) S
= 0 O _% o
o 0,4
© 0,5mg C/I;10 ug BAM/I
0,2 ()
0,0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6

Cv (ngh)

Figur 4.2. Isotermer for BAM og kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi,
Hydraffin CC 8 x 30. Forsggene er udfgrt med vand fra Hvidovre Vandveerk (HV) og med
varierende kulkoncentration og fastholdt kulkoncentration. | begge typer forsgg indgar et markeret
isotermpunkt med 0,5 mg kul/I. Kurverne angiver Freundlich ligningen (tabel 4.7).
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| forsgg med vand fra Hvidovre er isotermerne med konstante kulmangder
stort set lineagere, mens isotermerne fra forsgg med varierende kulmangder er
vaesentligt mere krumme (figur 4.2). Der ses derfor en signifikant effekt af, at
daekningsgraden pa kullet af det organiske stof er forskellig, nar kulmangden
varieres. | de forsgg, hvor den mindste kulmangde er tilsat (0,1 mg/l), vil
overfladen i stgrre grad veeret daekket af organisk stof, og der er derfor feerre
sorptionssites tilgeengelige for BAM end i forsgg med en stagrre kulmaengde.
Forsgg med varierende kulmangder vil derfor bade afspejle en effekt af en
isoterm for organisk stof og en isoterm for BAM.

I forsgg med fastholdt kulmangde vil der derimod vare samme sorption af
organisk stof i hvert enkelt isotermpunkt, og disse forsgg vil derfor afspejle en
isoterm for det undersggte pesticid, ved en given dakningsgrad af det
organiske stof. De resterende isotermforsgg er derfor udfgrt med fastholdt
kulmangde.

4.2.2 Kinetik

For hvert isotermforsgg er sorptionen malt over tid. Eksempler pa resultater er
vist pa figur 4.3, hvor sorptionen i procent som funktionen af tiden er vist for
forseg med en BAM-koncentration pa 1 pg/l og en kulkoncentration pa 0,5
mg/l.
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Figur 4.3. Kinetikforsag med BAM og vand fra Hvidovre Vandveerk og Kisserup Vandveerk samt
MilliQ-vand. Kulkoncentrationen i de viste forsgg er 0,5 mg/I, og initial BAM koncentrationen er 1
po/l.

I isotermforsggene opnas sorptionsligeveegten ferst efter ca. 400 timer (17
degn), hvilket er overraskende, idet sorptionen i litteraturen ofte males efter
blot 1-7 degn (Edell, 1997; Lebeau et al., 1999). En forklaring pa den lange
ligeveegtstid er sandsynligvis, at en stor del af kullenes overfladeareal (55-77
%) findes i mikroporestrukturen, og diffusionshastigheden af pesticidet er
derfor langsom. Imidlertid ses der ikke vasentlig forskellig kinetik mellem de
enkelte kultyper, pa trods af at mikroporearealet er forskelligt. Heller ikke
mellem de enkelte vandtyper er der vasentlig forskel pa sorptionshastigheden.
Generelt kan det saledes konkluderes, at ligevaegtstiden er lang i isotermforsag
med pesticider og aktivt kul, uanset kultypen og vandtypen.



4.2.3 Isotermer

Efter sorptionsligeveaegt er opnaet i forsggene, er den sorberede koncentration
beregnet og isotermerne optegnet (figur 4.4 og 4.5). De fremkomne kurver
kan beskrives ved Freundlich ligningen:

C=K.-C'" (41)
hvor K_er Freundlich konstanten ([ug/kg] [1g/I]™"), og 1/n (dimensionslgs) er
et udtryk for krumningen af kurven. Freundlich-parametrene er beregnet ud
fra ikke-lineger regressionsanalyse vha. programmet TableCurve og vist i tabel
4.6 og tabel 4.7.

Tabel 4.6. Freundlich parametre for isotermer med BAM. K. er opgivet i enheden ([ug/mg] [ug/I] ¥™).

Vandtype Freundlich parametre for BAM
Kultype
K. 1/n R?
([ng/mg] [ug/N™)
MilliQ
F400 149+1,9 0,74 + 0,08 0,96
Norit 11,4+0,9 0,50 + 0,05 0,98
Lurgi 15,6 + 4,3 0,71+0,17 0,88
Hvidovre
F400 1,21 £ 0,05 0,86 + 0,12 0,97
Norit 1,53 £ 0,07 0,79 £ 0,08 0,96
Lurgi 1,70 £ 0,06 0,96 + 0,08 0,98
Kisserup
F400 1,30 £ 0,06 0,87 + 0,09 0,96
Norit 1,40 + 0,04 0,94 + 0,07 0,98
Lurgi 1,51 +£0,05 0,95 + 0,06 0,99

Tabel 4.7. Freundlich parametre for isotermer med atrazin. K. er opgivet i enheden ([ug/mg] [ug/I]¥™.

Vandtype Freundlich parametre for atrazin
Kultype
K. 1/n R?
([ng/mg] [ug/N™)
MilliQ
F400 14,67 + 0,92 0,58 +0,13 0,77
Norit 30,70+ 1,16 0,71 +0,05 0,97
Lurgi 23,76 +1,74 0,58 + 0,10 0,82
Hvidovre
F400 0,97 +0,15 0,93+0,16 0,91
Norit 1,35+ 0,25 0,91 +0,21 0,84
Lurgi 1,34 + 0,15 0,87 +0,12 0,94
Kisserup
F400 1,98 + 0,23 0,87 +0,07 0,98
Norit 3,14+ 0,29 0,75 +0,07 0,97
Lurgi 2,49 + 0,22 0,87 + 0,06 0,98

51



52

Kultype: F400

A OO0 O N o

Cs (ug/mg)

0 T T T T
0,0 05 1,0 15 2,0 2,5
Cv (ng/l)

Kultype: Norit

7 | L 4 *

Cs (ug/mg)
N

0 : : ‘
0,0 0,5 1,0 15 2,0
Cy (ug/l)

Kultype: Lurgi

Cs (ug/mg)

O T T T
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0
Cv (ug/l)
¢ MiliQ @ Hvidowe A Kisserup ——Freundlich

Figur 4.4. Data fra isotermforsgg med BAM og kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit ROW
0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30 med tilhgrende Freundlich isotermer (Freundlich-parametre er
vist i tabel 4.6). Forsggene er udfart med MilliQ-vand, vand fra Hvidovre Vandveerk og vand fra
Kisserup Vandveerk.
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Figur 4.5. Data fra isotermforsgg med atrazin og kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit
ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30 med tilhgrende Freundlich isotermer (Freundlich-
parametre er vist i tabel 4.7). Forsggene er udfgrt med MilliQ-vand, vand fra Hvidovre Vandvaerk
og vand fra Kisserup Vandvaerk

Sorptionen af bdde BAM og atrazin er veasentligt lavere i forsgg med vand fra
Hvidovre og Kisserup end i forsgg med MilliQ-vand (figur 4.4-4.5).
Imidlertid er der ikke stor forskel pa isotermerne for BAM med vand fra
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Hvidovre Vandverk og vand fra Kisserup Vandveark, mens sorptionen af
atrazin i vand fra Kisserup er hgjere end sorptionen i vand fra Hvidovre
Vandveerk.

Resultaterne fra isotermforsggene (figur 4.4-4.5) optegnet for hver enkelt
kultype (vist i bilag B) viser ingen signifikant forskel pa sorptionsisotermerne
for BAM i de tre forskellige kultyper, hvilket er overraskende set i lyset af de
tre kultypers forskellige fremstillingsmaterialer og fremstillingsprocesser. For
atrazin er sorptionen i kultyperne Norit og Lurgi imidlertid starre end i
kultypen F400.

I de fleste tilfeelde er isotermerne for BAM og atrazin i grundvand fra
Hvidovre og Kisserup tilnermelsesvis lineaere (1/n =~ 1), i det undersagte
koncentrationsinterval (tabel 4.6 og 4.7) og sorptionen kan derfor beskrives
ved en lineer fordelingskoefficient (K, = C/C,) (tabel 4.8) savel som ved en
Freundlich ligning. Isotermerne med MilliQ-vand er dog signifikant krumme
(figur 4.4 og 4.5), og beskrives derfor bedst ved Freundlich parametre i hele
det undersggte koncentrationsinterval (tabel 4.6-4.7). Et lineeert interval kan
imidlertid defineres ved lave ligeveegtskoncentrationer, og sorptionen kan
derfor beskrives ved K -veerdier i begraensede koncentrationsintervaller (tabel
4.8).

Tabel 4.8. Lineaere fordelingskoefficienter (K -veerdier) for isotermer med BAM og atrazin beregnet
ud fra isotermforsgg. Det linezere interval er bestemt ud fra fglgende kriterier: 1. Krumningen af
isotermen er ikke signifikant forskellig fra 1 med 95 % konfidens; 2. residualerne er normal-
fordelte omkring 0.

Vandtype K,-veerdier (I/mg)
Kultype
BAM atrazin
K, R? K, R?
(I/mg) (I/mg)
MilliQ
F400 21.0+14 0,88 146+1,2 0,52
Norit 32,7+29 0,88 422 +15° 0,86
Lurgi 239+1,9 0,83 33,5+1,9 0,76
Hvidovre
F400 1,15+ 0,06 0,93 0,91 +£0,05 0,90
Norit 1,43+ 0,08 0,93 1,26 +0,11 0,83
Lurgi 1,68 + 0,05 0,98 1,20 + 0,06 0,93
Kisserup
F400 1,28 + 0,06 0,95 1,62 + 0,06 0,97
Norit 1,39+ 0,04 0,98 2,54 + 0,04 0,99
Lurgi 1,51 +0,04 0,99 2,07 £ 0,07 0,97

'l det linezre Cy interval 0-0,7 pg/l
?| det linezere Cy interval 0-0,5 pg/l

4.2.4 Effekt af ionstyrke

| isotermforsggene dannede alle de undersggte kultyper aggregater, nar der
blev tilsat grundvand. Dette kunne skyldes den forhgjede ionstyrke i forsgg
med grundvand i forhold til forsgg med MilliQ-vand. Nar kullene danner
aggregater kan det tilgeengelige overfladeareal for sorption af pesticider

muligvis formindskes. Den nedsatte sorptionskapacitet i grundvand i forhold
til MilliQ-vand kan derfor dels vere en effekt af aggregatdannelsen, og dels en

effekt af konkurrencen om sorptionsites med det organiske stof. For at
undersgge effekten af ionstyrken er der opsat forsagg, hvor CacCl, er tilsat

MilliQ-vand i koncentrationer mellem 0,004-0,2 M, hvor den hgjeste



koncentration svarer til ionstyrken i hardt grundvand. Resultaterne fra forsgg
med varierende ionstyrke ses pa figur 4.6.

Kultype: F400

4,0
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g‘ 2,5 ]
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Figur 4.6. Data fra batch-forseg med BAM og kultypen F400, hvor ionstyrken er varieret mellem
0,004 og 0,02 M. Til sammenligning er data fra isotermforsgg med MilliQ-vand, vand fra
Hvidovre Vandveaerk og vand fra Kisserup Vandveerk indtegnet.

lonstyrken i vandet medfarer en sardeles begraenset reduktion af
sorptionskapaciteten, idet sorptionen falder fra 96 % til 94 %. Den store
forskel i sorptionskapacitet mellem MilliQ-vand og grundvand ma derfor
primart skyldes indholdet og karakteren af organisk stof.

4.2.5 Rensningskapaciteter

Rensningskapaciteter beregnet ud fra Freundlich-isotermerne er beregnet for
den maksimalt tilladelige udlgbskoncentration (0,1 pg/l) (tabel 4.9).

Tabel 4.9. Rensningskapaciteter for BAM og atrazin og i de tre undersggte kultyper: Chemviron
Filtrasorb F400, Norit ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30. Rensningskapaciteter er beregnet
for udlgbskoncentrationer pa 0,1 pg/! udfra Freundlich-isotermerne i tabel 4.6 og 4.7.

Rensningskapacitet ved udlgbskoncentrationen 0,1 pg/l

(hg/g kul)
MilliQ Hvidovre Kisserup

BAM

F400 2711 167 175

Norit 3605 248 161

Lurgi 3042 186 169
Atrazin

F400 3859 114 267

Norit 5986 166 558

Lurgi 6260 181 336

Ved en udlgbskoncentration pa 0,1 ug/l er der en faktor 15-22 i forskel pa
rensningskapaciteten for BAM i MilliQ-vand og rensningskapaciteten for
BAM i vand fra Hvidovre Vandvark og Kisserup Vandveark. Der er ingen
vasentlig forskel pa rensningskapaciteter for vand fra Hvidovre og vand fra
Kisserup.

Rensningskapaciteten for atrazin i vand fra Hvidovre Vandveerk er 34-36
gange lavere end i MilliQ vand, hvorimod rensningskapaciteten i vand fra
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Kisserup kun nedsettes 11-19 gange i forhold til MilliQ-vand. | vand fra
Kisserup Vandveerk er rensningskapaciteten for atrazin derfor veesentlig sterre
end rensningskapaciteten for BAM, hvorimod rensningskapaciteten i vand fra
Hvidovre er mindre for atrazin end BAM.

Sammenlignes rensningskapaciteterne beregnet ud fra isotermforsggene (tabel
4.9) med rensningskapaciteterne estimeret ud fra bench-scaleanleeggets udlgb
2 og 3 pa Hvidovre Vandverk (tabel 3.2 & 3.3), ses at rensningskapaciteterne
fra isotermforsggene er i starrelsesorden 2-4 gange starre. Dette skyldes
muligvis, at der ikke er ligeveegt mellem den sorberede koncentration og
koncentrationen i vaeskefasen i bench-scaleanlaegget.

4.3 Sammenligning med rensningskapaciteter for atrazin beregnet fra
isotermdata fra litteraturen

Litteraturdata fra tidligere udfarte isotermforsgg med atrazin er vist i tabel
4.10. Isotermdata fra litteraturen er bestemt ud fra forsgg med varierende
kulkoncentrationer og konstant pesticidkoncentration, hvor der i denne
undersggelse hovedsageligt er udfgrt isotermforsgg med konstant
kulkoncentration og varierende stofkoncentration. Pa baggrund af Freundlich-
parametre opgivet i litteraturen er rensningskapaciteten ved grenseveardien pa
0,1 pg/l udregnet. Der er meget stor forskel pa de kapaciteter, der findes i de
forskellige undersggelser. Kapaciteten for atrazin i destilleret vand ligger fra
333-19.591 g atrazin/g kul og for naturlige vandtyper ligger kapaciteten fra
255-10.651 g atrazin/g kul. For destilleret vand kan denne forskel bade
skyldes, at der er anvendt forskellige kultyper, og at isotermforsggene er
udfert med forskellige initialkoncentrationer af atrazin. For naturligt vand kan
forskellen ligeledes skyldes, at den isoterm, der bestemmes ved forsgg med
varierende kulkoncentrationer, kombinerer en isoterm for naturligt organisk
stof og pesticid.

I tre af undersggelserne er der anvendt Filtrasorb kul fra Chemviron Carbon
(Europeisk forhandler) eller det tilsvarende produkt fra Calgon Carbon
Corporation (Amerikansk forhandler). | disse undersggelser er der for
destilleret vand bestemt rensningskapaciteter pa henholdsvis: 7.579, 3.891 og
1.322 ug atrazin/g (Chemviron Teknisk note; Wang & Alben, 1998; Edell,
1997). Rensningskapaciteten i denne undersggelse er bestemt til 3.859 ug
atrazin/g kul (tabel 4.10), hvilket stemmer overens med resultaterne fra Wang
og Alben (1998), mens rensningskapaciteten opgivet i Chemvirons Tekniske
note er en faktor 1,3 hgjere og rensningskapaciteten fra Edell (1997) er en
faktor 3 lavere. Dermed ses god overensstemmelse mellem
rensningskapaciteter fundet i litteraturen og rensningskapaciteter bestemt i
denne undersggelse for atrazin og destilleret/MilliQ vand.

I Chemvirons Tekniske note og undersggelsen af Edell (1997) ses ligeledes
isotermer for overfladevand. Sammenlignes de beregnede
rensningskapaciteter med rensningskapaciteter bestemt i denne undersggelse
for atrazin i vand fra Hvidovre Vandvark og i vand fra Kisserup Vandveerk,
ses god overensstemmelse med resultaterne for Kisserup, mens veerdien for
Hvidovre er ca. en faktor 2 lavere. Denne forskel vurderes at vaere en effekt af
karakteren af organisk stof i de forskellige vandtyper. Der er saledes observeret
god overensstemmelse mellem kapaciteter for overfladevand fra litteraturen og
kapaciteter bestemt i dette projekt pa grundvand, hvilket indikerer at effekten
pa kapaciteten mellem overfladevand og grundvand er begranset. Dog skal
det bemaerkes, at der i litteraturen kun findes fa undersggelser med



overfladevand og grundvand, og sammenligningsgrundlaget er derfor
begranset.

Tabel 4.10. Freundlich parametre fra litteraturen.

Vandtype Kultype Kul- Atrazin- K 1/n  Kapacitet
konc.  konc. (ved 0,1pg/l)
(mg/) (ug/) ([ng/mg][ug/N™) (kg /g kul)

Destilleret Filtrasorb F300 0,25- 10 2,7 0,31 1.322
vand @ (Chemviron Carbon) 4,5
Flodvand Filtrasorb F300 0,25- 10 0,8 0,43 297
(Delsjon)®  (Chemviron Carbon) 4,5
Destilleret PICA 3-13 150 7,9 0,36 3.448
vand @ (PICAFLO HP)
Flodvand PICA 3-13 150 2,5 0,47 847
(Seinen)® (PICAFLO HP)
Destilleret PICA B - 1000 1,48 0,648 333
vand ©
Destilleret PICA A - 1000 9,75 0,443 3.516
vand ©
Destilleret Hydrodarco B - 1000 9,92 0,440 3.602
vand ©
Destilleret ACF 10 - 50 3,9 0,15 2.761
vand © (Nippon Kynol,

Japan)
Destilleret ACF 15 - 50 22,3 1,02 2.130
vand ¢ (Nippon Kynol,

Japan)
Destilleret ACF 20 - 50 22,7 0,97 2.432
vand © (Nippon Kynol,

Japan)
Destilleret ACF 25 - 50 13,2 0,63 3.094
vand ¢ (Nippon Kynol,

Japan)
Destilleret F300 1-40 1000 30,97 0,449 11.014
vand © (Calgon Corp.)
Destilleret F300 1-40 500 33,19 0,448 11.831
vand © (Calgon Corp.)
Destilleret F300 1-40 100 34,36 0,370 14.657
vand (Calgon Corp.)
Destilleret F300 1-40 50 14,93 0,518 4.530
vand © (Calgon Corp.)
Destilleret F300 1-40 10 10,89 0,447 3.891
vand © (Calgon Corp.)
Destilleret Chemvirom Carbon - - 20,4 0,43 7.579
vand © Filtrasorb
Overflade Chemvirom Carbon - - 0,46 0,31 225
vand © Filtrasorb
Destilleret - - - 38,2 0,29 19.591
vand @
Grundvand © - - - 24,4 0,36 10.651
Destilleret 39,6 0,24 22.787
vand ©

'Edell (1997); 2Lebeau et al. (1999); *Knappe et al. (1998); “Pelekani & Snoeyink (2001); "Wang & Alben
(1998); 5Chemviron teknisk note; ‘Najm et al. (1991); ®Haist-Gulde et al. (1995).

S7



58

4.4 Effekt af organisk stof

I denne undersggelse er der bestemt kapaciteter for vandtyper med et indhold
af NVOC pa <0,5 mg/l (MilliQ-vand), 1,1 mg/l (Hvidovre vand) og 1,7
(Kisserup vand). Med henblik pa at kunne anvende data til andre vandtyper
er effekten af naturligt organisk stof i isotermforsggene med varierende
kulkoncentrationer vurderet.

I isotermforsggene med varierende kulkoncentrationer og konstant
pesticidkoncentration (afsnit 4.2.1) varierer dekningsgraden af organisk stof
for hvert isotermpunkt. Der er udregnet en K -veerdi for hvert isotermpunkt i
forsgget med Hvidovre vand, en initialkoncentration af BAM pa 0,5 pg/l og et
koncentrationsinterval af kul pa 0,1-1,0 mg/I (tabel 4.11). For forsgg med
varierende kul stiger K -veerdien, nar kulkoncentrationen bliver stgrre. Dette
skyldes, at konkurrencen om sorptionssites mellem pesticid og organisk stof
bliver mindre, nar forholdet mellem den tilsatte kulkoncentration og
koncentrationen af organisk stof i vandet bliver stgrre (tabel 4.11). Forholdet
mellem NVOC-koncentrationen i vandet pa 1,1 mg/l og den tilsatte
kulkoncentration varierer en faktor 10 fra den laveste til den hgjeste
kulkoncentration. K -veerdien varierer en faktor 2,5 mellem den laveste og den
hgjeste kulkoncentration.

Der er udregnet rensningskapaciteter for hvert af isotermpunkterne ud fra K -
verdierne ved en koncentrationen af BAM i vandfasen pa 0,1 pg/I
(grenseveerdien) (tabel 4.11). Ved at anvende forholdet mellem organisk stof
og kul, kan rensningskapaciteterne anvendes som vejledende verdier til at
estimere levetider for aktivt kulfiltre for andre vandtyper med en
koncentration af NVOC, der adskiller sig fra vandtyperne i denne
undersggelse.

Tabel 4.11. Lineaere fordelingskoefficienter (K -veerdier) beregnet for hvert isotermpunkt i
isotermforsgget med Hvidovre vand med varierende kul (0,1-1,0 mg/l) og konstant BAM
koncentration (0,5 pg/l). Organisk stof/kulforholdet er beregnet ud fra de tilsatte
kulkoncentrationer og NVOC-koncentrationen malt i vandet pa 1,1 mg/I. Kapaciteten af kullet er
beregnet ud fra K -veerdien ved en koncentration i vandfasen pa 0,1 ug/|.

Kulkoncentration K, -veerdi Org. stof/kul forhold Kapacitet ved 0,1 pg/l

(mg/l) (I/mg) (mg DOC/mg kul) (ng BAM/g kul)
0,1 0,9 10,0 90
0,3 1,3 3,3 132
0,5 1,6 2,0 157
0,6 1,9 1,7 187
0,8 1,6 1,3 156
0,9 2,3 1,1 229
1,0 2,3 1,0 230

45 Sammenfatning

Isotermforsggene viste, at der er stor forskel pa om isotermer for naturlige
vandtyper med et indhold af NVOC udfgres med fast kulkoncentration og
varierende pesticidkoncentration eller varierende kulkoncentration og fast
pesticidkoncentration. Isotermerne fra forsgg med konstant kul var linezere
(1/n~1), mens isotermer for forsgg med varierende kulkoncentrationer var
krumme (1/n <1). Denne forskel skyldes, at der i isotermforsgg med
varierende kul bade bestemmes en isoterm for pesticid og organisk stof, mens
der for konstant kul kun bestemmes en isoterm for pesticid.



Ved isotermforsgg med MilliQ-vand opnas en langt hgjere kapacitet ved en
udlgbskoncentration pa 0,1 pg/l end med vand fra Hvidovre og Kisserup
Vandverker. For BAM ses nogenlunde samme rensningskapacitet for
Hvidovre vand og Kisserup vand, mens der for atrazin ses hgjere kapacitet
med Kisserup vand end Hvidovre vand.

Sammenlignet med kapaciteterne bestemt i bench-scaleanleegges udlgb 2 og 3
er kapaciteterne bestemt i isotermforsgg en faktor 2-4 hgjere. Denne forskel
skyldes sandsynligvis, at der ikke opnas ligeveegt i bench-scaleanlaegget, som
det er tilfeeldet i isotermforsgg. De meget flade gennembrudskurver i bench-
scaleanlaegget indikerer, at der er en lang massetransportzone i kolonnerne, og
at der derfor ikke opnas ligevagt.
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5 Minikolonneforsgg

Der har gennem arene varet flere forsgg pa at nedskalere starre kulfilteranleg
til mindre sékaldte minikolonneforsgg, hvor leengden af kolonnen typisk er 3
cm og diameteren kun ca. 3-4 mm. Brug af minikolonner i forhold til bench-
scaleforsgg har flere fordele. Minikolonneforsgg kan udfares pa kortere tid
end bench-scaleforsgg og kraever vaesentligt mindre vand, hvorved forsgget
kan udfgres i laboratoriet. Endvidere kraever minikolonneforsgg ikke
undersggelser af isotermer og kinetik for at kunne opskaleres til stor skala.
Imidlertid har minikolonneforsgg ogsa begraensninger i forhold til
langtidseffekter af adsorption af naturligt organisk materiale og biologisk
vaekst. Minikolonneforsgg er ydermere fglsomme overfor udfeeldninger af
f.eks. kalk og jern under handtering af vandet i laboratoriet (Arvin et al.,
1998). For at vurdere om minikolonneforsgg kan anvendes til at bestemme
rensningskapaciteter i aktivt kul for pesticider, er der udfgrt
minikolonneforsgg med BAM og atrazin. Resultaterne herfra sammenlignes
med resultaterne fra bench-scaleanleegget pa Hvidovre Vandvark.

5.1 Teori

Til at skalere mellem minikolonner og storskalaanlzeg anvendes RSSCT -
metoden (Rapid Small Scale Column Test) udviklet at Crittenden et al.
(1986). Skaleringsmetoden bygger pa “dispersed flow pore surface diffusion”
modellen, der inkluderer mange af de processer, der antages at finde sted ved
fixed-bed adsorption. Faglgende processer indgar i modellen:

e Advektivt flow

e Aksial dispersion

e Transportmodstand i grenselaget ved partikeloverfladen (film-
diffusion)

e Lokal ligeveegtsadsorption pa ydre og indre overflader af kulpartiklen

e Overfladediffusion og porediffusion i kulpartiklen

RSSCT-metoden er dog begrenset af, at den ikke tager hgjde for
returskyldning og biologisk nedbrydning i kolonnen (Crittenden et al., 1987).
For at opna sammenlignelighed mellem minikolonneforsgg og storskalaanlaeg
er det vigtigt, at kapacitet, bulk densitet og porgsitet for de anvendte kultyper
er ens (Crittenden et al., 1986).

Omradet i en kulkolonne, hvor adsorptionsprocessen finder sted benavnes
massetransportzonen. Massetransportzonens leengde afhanger af indre
massetransport i form af pore- og overfladediffusion, ydre massetransport i
form af film diffusion samt dispersion. For at kunne skalere mellem
minikolonner og storskalaanleeg er det vigtigt, at disse parametre er ens for de
to kolonnestarrelser. Massetransportzonens leengde afhanger oftest af den
indre massetransportmodstand for pore og overfladediffusion, mens ydre
massetransportmodstand og dispersion har mindre indflydelse afhaengig af
molekylernes starrelse og tilstedeverelsen af NOM (Crittenden et al., 1991).

| praksis bestar RSSCT-metoden af skaleringsformler, der sikrer at indre og
ydre massetransport er ens i lille og stor skala. Ved at anvende
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skaleringsformlerne til at nedskalere et storskala anlaeg til et
minikolonneforsgg, er det teoretisk set muligt at simulere gennembruddet i
storskalaanlaegget med minikolonnen.

For at sikre, at den indre massetransport er ens for de to kolonnestarrelser,
opstilles falgende sammenhang mellem minikolonnen (”’Small-scale Column”
(SC)) og storskala anlzegget (’Large-scale Column™ (LC)) (Crittenden et al.,

1991):
2-X
EBCTy [dosc | _te 6.1
EBCTLC dp,LC LC

Hvor:
EBCT (Emty Bed Contact Time) er den hydrauliske opholdstid,
givet ved forholdet mellem kolonnens volumen (V,...) 0g flow (Q).

LC er storskalaforsag (Large-scale Column).
SC er minikolonneforsgg (Small-scale Column).
d, er kullets partikelstarrelse.

t er driftsperioden for filteret.

Parameteren X angiver, om diffusionen ind i kulpartiklerne er afhaengig af
partikelstgrrelsen, og kan antage vaerdierne 0 og 1. Hvis X antager veerdien O
afhaenger diffusionen ikke af partikelstgrrelsen, og betegnelsen konstant
diffusivitet benyttes. Hvis X antager veerdien 1, afhaenger diffusionen linezrt af
partikelstarrelsen og betegnes proportional diffusivitet.

For at sikre ens spredning af massetransportzonen forarsaget af ydre
massetransport og dispersion for de to kolonnestgrrelser, opstilles falgende
sammenhang mellem filterhastigheder og partikelstgrrelser (Crittenden et al.,
1986):

Yo _hie (59

Vic p.SC

Hvor:
v er filterhastigheden (Darcy hastighed, L
d,er kullets partikelstarrelse.

IEBCT).

kolonne

Det er kun muligt at opstille denne sammenhang i det tilfelde, hvor
diffusionen ikke afhanger af partikelstarrelsen (konstant diffusivitet), da
sammenhangen ikke kan udledes for det tilfeelde, hvor diffusionen afhaenger
af partikelstarrelsen (proportional diffusivitet) (Crittenden et al., 1987). Selv
om formel 5.2 ikke kan udledes teoretisk for proportional diffusivitet, er
sammenhangen mellem filterhastigheder og partikelstarrelser alligevel blevet
anvendt i litteraturen til at designe minikolonner ved proportional diffusivitet.
Dette kan ggres, da den dominerende proces ved spredning af
massetransportzonen i de fleste tilfeelde er indre massetransport (Crittenden et
al., 1991). Dette medferer dog, at minikolonnen bliver lige sa lang som
fuldskalaanlaegget, hvilket i de fleste tilfeelde giver problemer med hgje tryktab,
og kolonner, der er problematiske at operere.

Ud fra RSSCT-metoden er det dermed teoretisk muligt at designe
minikolonner til at simulere gennembruddet i et starre bench-scaleanlaeg.
Skaleringen udfares ved at estimere opholdstiden og filterhastigheden ud fra
de to modelligninger for en given partikelstarrelse, hvorved kolonnelengden
ligeledes vil veere givet (eksempel vist i boks 5.1). Der er dog problemer



forbundet med at anvende denne metode, da minikolonner designet til at
simulere gennembrud i et bench-scaleanlag eller et fuldskalaanlaeg bliver
meget lange og ofte skal opereres ved et hgjt flow. | boks 5.1 ses
designparametre estimeret for minikolonner, der er skaleret til delkolonne 1 i
bench-scaleanlegget pa Hvidovre Vandverk. Af tabellen fremgar det, at
kolonnerne i nogle tilfeelde bliver meget lange, op til 32 cm for proportional
diffusivitet, og skal opereres ved hgje flow, op til 39 ml/min for Lurgi
kultypen. | det viste eksempel er minikolonnerne kun skaleret til udlgb nr. 1.
Hvis der skaleres til udlgb nr. 2 og 3 i bench-scaleanlegget, bliver
minikolonnerne henholdsvis 2 og 3 gange leengere. Meget lange kolonner og
hgijt flow kan resultere i problemer med hgje tryktab, og kan forleenge
forsggsperioden, sa testen ikke leengere kan udfgres pa kort tid.

| litteraturen ses saledes ogsa, at minikolonner og storskalaanleeg har meget
ens dimensioner. | mange tilfeelde ses, at de anvendte ’storskalaanlaeg™ er
urealistisk sma, f.eks. anvender Crittenden et al. (1986) en minikolonne med
dimensionerne 1,1x1,7 cm (diameterxleengde) og en kolonne i stor skala med
dimensionerne 4x6,4 cm. Lignende kolonnedimensioner ses i undersggelser af
Crittenden et al. (1987), Matsui et al. (1994), Cerminara et al. (1994) og
Vidic et al. (1992). | undersggelser af Knappe et al. (1995 (b)) og Knappe et
al. (1997) ses dog minikolonner designet til at simulere gennembrud i bench-
scaleanleeg med dimensionerne 15x108 cm, hvor minikolonnerne har
dimensionerne 0,4x0,6-1 cm. Knappe et al. (1995 (b)) skriver, at det er
muligt at designe minikolonner ved udelukkende at anvende
skaleringsformlen, der beskriver forholdet mellem kolonnernes opholdstider
og partikelstarrelser (formel 5.1), hvis indre massetransport er dominerende.
Dette forudseetter, at flowet i kolonnen er tilstreekkeligt hgijt til, at filmdiffusion
og dispersion ikke har betydning. Benyttes denne skaleringsformel alene, kan
leengden af kolonnen veelges frit, og problemer med hgje tryktab og lange
forsggsperioder undgas. | boks 5.2 ses et beregningseksempel for estimering af
designparametre ved at benytte formel (5.1) alene.

Ved design af minikolonner er det problematisk at bestemme, hvorvidt
diffusionen afhaenger linezert af partikelstarrelsen (proportional diffusivitet)
eller er uafhangig af partikelstarrelsen (konstant diffusivitet). Crittenden et al.
(1991) konkluderer, at der stadig eksisterer store problemer med design af
minikolonner. Dette skyldes, at diffusiviteternes afhangighed af
partikelstarrelsen og effekter af tilstopning med andet organisk materiale
endnu ikke kan bestemmes uafhangigt af et pilotanlaeg. Denne opfattelse
understgttes generelt i litteraturen. Det har ikke veaeret muligt at finde nogen
litteratur, der beskriver en metode til dimensionering af minikolonner
uafhaengigt af pilotanleeg.

For at vurdere modellernes anvendelighed og deres forudsatninger er der
udfgrt minikolonneforsgg, som er skaleret til bench-scaleanleegget opsat pa
Hvidovre Vandveerk (kapitel 3). Minikolonneforsggene er udfert for bade
konstant og proportional diffusivitet ved at anvende formel (5.1) alene (boks
5.2).
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Boks 5.1. Estimering af designparametre med RSSCT-metoden.

Beregning af designparametre for minikolonneforsgg med RSSCT-metoden

Parametre Bench-scale Minikolonne
Kolonnediameter, D, . (m) 0,0985 0,004
Kolonnelengde, L, .. (M) 0,32
Partikelstarrelse, d (um) 1200 54
Flow, Q (m°/time) 0,048
Opholdstid, EBCT (timer) 0,051

Beregning af opholdstid:

2-X 2-X
EBCTwe _ (dp'sc j < EBCT, = [ Iosc ] -EBCT,
sC LC
EBCT.. (d,.c do.c

Beregning af filterhasighed:

d

VEsc dp LC p,LC
_:d_:>VF'SC = d_ “VeLc
VELc p.SC p.SC

Beregningseksempel konstant diffusivitet (X = 0):

Beregning af opholdstiden:

54pm
1200um

d 2
EBCT,. = (dp'SCJ -EBCT, . = EBCT :(

p.LC

2
j -0,051 timer = 0,00010 timer

Beregning af filterhastigheden:

d
Vesc = (“—“J Vere = (nooumj -6,3 m/time =140 m/time
d, s 54pum

Beregning af kolonnelaengde:
Lygome = EBCT - v g = 0,0001 timer -140 m/time = 0,014 m

Beregning af flow:

Qs =T (Dygome /2)* * Vi ge = -(0,004/2)” - 140 m/time = 0,00176 m* / time = 29,3 ml/min

Nedenstdende tabel viser estimerede flow og kolonnelengder for skalering af
minikolonner til udlgb nr. 1 i bench-scaleanleegget for de tre kultyper med
RSSCT metoden.

2
EBCT, :[dp‘sc] EBCT[d]

EBCT, d
EBCT, d LC p.LC
Modelligning e pLC d
v d . Vese _ Yic
FSC _ “plC _—
Veie dp,sc VE1c dp,sc
Diffusivitet Konstant Proportional
§ Kolonnelengde (mm) 14 320
w Estimeret flow (ml/min) 29,3 29,3
.5, Kolonnelzngde (mm) 11 320
3 Estimeret flow (ml/min) 39,1 39,1
= Kolonnelengde (mm) 23 320
o
Z Estimeret flow (ml/min) 18,3 18,3




Boks 5.2. Beregning af designparametre ved at antage at indre massetransport er dominerende.

Beregning af designparametre for minikolonneforsgg

Parametre Bench-scale Minikolonne
Kolonnediameter, D, . (m) 0,0985 0,004
Kolonnelengde, L, . (M) 0,32 0,012
Partikelstgrrelse, d (Lm) 1200 54
Flow, Q (m®time) 0,048
Opholdstid, EBCT (timer) 0,051

Beregning af opholdstid for minikolonnen:

EBCT,. _ ( d,sc

2-X d 2-X
& EBCT,. =| 25| .EBCT,
EBCT,. d

dp,LC p,LC

Konstant diffusivitet (X = 0):

Beregning af opholdstiden:

2
d
EBCT,. = [dp'scj -EBCT,. =

p,.LC
2
EBCT,. | —2FM_| 0,051 timer = 0,00010 timer
1200pm
Beregning af flow:
Q _ Vkolonne _ n'(Dkolonne /2)2 i I—kolonne
* EBCT,_ EBCT_
2
Q.. - n-(0,004/2)"-0,012m _ 25 1 mi/min

0,00010 timer

Proportional diffusivitet (X = 1):

Beregning af opholdstiden:

d
EBCT,. =[ p.SC )-EBCTLC =

p,LC

EBCT,. = S4um -0,051 timer = 0,0023 timer
1200pm
Beregning af flow:
Vkolonne T ’(Dkolonne /2)2 i I—kolonne
EBCTSC EBCTSC
2
Qu. = 7-(0,004/2) . 0,012m ~1.1 m/min
0,0023 timer —
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5.2 Metode

5.2.1 Forsggsbeskrivelse

Til minikolonneforsggene er der i laboratoriet opbygget en forsggsopstilling
som skematisk er vist pa figur 5.1. Et foto af opstillingen ses pa figur 5.4.

e

o]
h . .
Forklaring e é]—d@fl—D:D If

a. Eluent f. Autosampler e
b. Gaspose g. Filter

c. Luftfelde h. Teflon slanger

d. HPLC pumpe i. Rar i rustfrit stal

e. Kolonne j. Kaleboks

Figur 5.1. Anvendt forsggsopstilling.

Opstillingen bestar af en minikolonne i rustfrit stal, der indvendigt maler 4 x
24 mm (Se figur 5.2). Til kolonnens indlgb er der forbundet en HPLC
pumpe (JASCO 880-PU integrated HPL.C), der leverer konstant flow af
eluent til kolonnen. Far eluenten ledes til kolonnen, fares den gennem en
luftfeelde, hvori bobler dannet i slangerne fjernes. Eluenten anvendt i forsgget
er forbehandlet grundvand fra Hvidovre Vandveerk tilsat “*C-market BAM
eller atrazin (tabel 4.5). Grundvandet filtreres inden det anvendes i
forsggsopstillingen for at fjerne eventuelle udfzldninger af jern (Cellulose
nitrat filter 0,2 um). Under filtrering og handtering af grundvandet afgasses
vandets naturlige CO,, hvorved pH stiger. Denne afgasning kompenseres der
for ved at tilfare vandet CO, under forsgget. Inden forsggets start
gennembobles vandsgjlen med CO,, der ledes til en diffusionstaet gaspose med
atmosferisk luft, der fungerer som kunstig atmosfeere over eluentflasken. Der
tilseettes CO, i en koncentration svarende til 4 vol. % i gasposen. Under hele
forsgget er kolonnen opbevaret ved konstant temperatur pa ca. 10 °C i en
elektrisk kgleboks. Efter vandet har passeret kolonnen ledes det til en
autosampler, der udtager 10 ml i 20 ml plastic vials med passende
tidsintervaller. De anvendste vials er fgr placering alle blevet vejet og tildeekket
med parafilm for at undga fordampning af vandfasen. I perioderne, hvor der
ikke udtages prave, ledes vandet fra autosampleren til en aflgbsdunk. For at
beskytte opstillingen mod eventuelle partikler i eluenten er der ved
indsugningen pasat et teflonfilter. Opstillingen er forbundet med rustfri stalrar
og teflonslanger.



Figur 5.2. Foto af de anvendte minikolonner af rustfrit stal.

Kolonnerne er pakket med vasket, pulveriseret og fraktioneret tart kul (se
figur 5.3). Kullene er fraktioneret ved vadsigtning, idet dette i forhold til
tarsigtning gav en mere ensartet kornstarrelse. For at forhindre randeffekter i
sgjleforsgg er der en generel regel om, at forholdet mellem kolonnediameteren
og partikeldiameteren (D, /D,,,) skal veere sterre end 50. Partikeldiameteren
af det pulveriserede kul skal derfor veere mindre end 80 um. Den anvendte
fraktion ligger i intervallet 45-63 um. Laengden af kolonnen varieres ved at
have groft kvarts (100-500 um) i indlgbsenden, og pulveriseret kvarts (45-63
pm) efter kullet. Kvarts i toppen og i bunden sikrer desuden et jeevnt fordelt
flow i indlgb og udlgb. Mellem kvarts og kul er der indlagt filtre (cellulose
nitrat, 0,2 um), hvorved kul og kvarts separeres.

For at fjerne Iuft i kullenes porer, koges kolonnerne efter pakning 30 min
under konstant gennemstrgmning af afgasset MilliQ-vand (3 ml/min). Efter
kogning gennemstreammes kolonnen yderligere med afgasset MilliQ-vand til
forsgget startes.

Cellulosenitrat filtre

flow ind
—>

?

groft kvarts KUl fint kvarts
(200 um) (45-63 pum)

Figur 5.3. Pakning af minikolonne med kul, kvarts og filtre.

Initialkoncentrationen i forsggene er 0,25 pg/l “C-maerket stof. | forsggene
med vand fra Hvidovre Vandvaerk giver baggrunds BAM-forureningen et
yderligere bidrag pa ca. 0,18 + 0,02 ug/l, sa initialkoncentrationen i disse
forsgg er 0,43 pg/l. Malingerne foretages ved scintillationstalling, som
beskrevet under isotermforsggene (afsnit 4.1.3).
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i I y
Figur 5.4. Foto af opstilling til minikolonneforsag.

5.2.2 Udferte forsgg

Der er udfgrt minikolonneforsgg med vand fra Hvidovre Vandveerk for at
undersgge, om det er muligt at skalere mellem minikolonner og bench-
scaleanlaegget pa Hvidovre Vandvark. Til skaleringen benyttes
modelligningerne beskrevet i afsnit 5.1. Skaleringen er som udgangspunkt
undersggt for gennembruddet af BAM for bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1.
Ved at fastsatte en gnsket kolonneleengde er det muligt at estimere, ved
hvilket flow minikolonneforsgget skal udfgres (tabel 5.1) ved henholdsvis
konstant og proportional diffusivitet.

Tidligere forsgg viser, at en minikolonne pa 24 mm giver driftsproblemer i
form af trykstigninger og lange forsggsperioder. Der er derfor anvendt kortere
kolonner pa enten 12 eller 5 mm. En kolonnelengde pa 12 mm er anvendt,
hvor det er muligt, da forsgg med kortere kolonner viser, at gennembruddet
observeres s& hurtigt, at det er problematisk at registrere eksperimentelt. De
noget mindre anvendelige 5 mm kolonner er dog anvendt, hvor det estimerede
flow er over pumpens maksimum, men der gnskes et sken over kurvens
forlgb.

Der er efterfglgende udfart skaleringer med atrazin til bench-scaleanleeggets
udlgb nr. 1 ved at anvende de modelligninger, der gav gode resultater ved
skalering med BAM (afsnit 5.3.2). Der er udfert forseg med atrazin for
kultyperne: F400 og Norit (tabel 5.2).

Pa baggrund af de modelligninger, der gav gode resultater for skalering til
bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1, er det undersagt, om det ligeledes er muligt
at skalere minikolonner til udlgb nr. 2 (afsnit 5.3.3).



Tabel 5.1. Estimerede flow og kolonneleengder for udfgrte forseg med BAM for skalering mellem
minikolonneforsgg og bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1 med Chemviron Filtrasorb F400, Lurgi,
Hydrafin CC 8x30 og Norit ROW 0.8.

- F400 Lurgi Norit
S Kolonne-  Estimeret Kolonne-  Estimeret Kolonne-  Estimeret
g leengde flow leengde flow leengde flow
E
(] (mm) (ml/min) (mm) (ml/min) (mm) (ml/min)
) 2
é EBCTy. d,sc

e — 1 1 2
g EBCT, . dp,LC 5 10 5 18 12 10
4
<
.5 EBCTSC dp,SC
t o~ |7
S EBCT, . d, e 12 1 12 15 12 0,7
e
o

LC = Stor kolonne, SC = Lille kolonne, EBCT = Opholdstid, d, = Partikkelstarrelse.

'Forsgget udfares ved en kolonneleengde pa 5 mm, da det ellers ikke er muligt at opna et flow der er hgjt
nok. Dette er muligt da flow og kolonneleengder er linegert afhaengige af hinanden ifglge modelligningerne.
Forsgget er udfgrt ved pumpens maksimum pa 10 ml/min.

Tabel 5.2. Estimerede flow og kolonneleengder for udfarte forsgg med atrazin for skalering mellem
minikolonneforsgg og bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1 med Chemviron Filtrasorb F400 og Norit
ROW 0.8. Modelligninger er valgt p& baggrund af resultater opnaet i afsnit 5.3.1.

F400 Norit
Kolonne-  Estimeret Kolonne-  Estimeret
leengde flow leengde flow
(mm) (ml/min) (mm) (ml/min)
Diffusivitet X = 0,51 (proportional) X = 0 (konstant)
C d 2-X
EBCTe _| Gpsc 12 5 12 10
EBCT, . d,.c

LC = Stor kolonne, SC= Lille kolonne, EBCT= Opholdstid, d,= Partikelstarrelse.

Tabel 5.3. Estimerede flow og kolonneleengder for udfarte forseg med BAM for skalering mellem
minikolonneforsgg og bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 2 med Chemviron Filtrasorb F400, Lurgi,
Hydrafin CC 8x30 og Norit ROW 0.8. Modelligninger er valgt pd baggrund af resultater opnaet i
afsnit 5.3.1.

F400 Lurgi Norit
Kolonne-  Estimeret Kolonne-  Estimeret Kolonne-  Estimeret
lengde flow lngde flow lengde flow
(mm) (ml/min) (mm) (ml/min) (mm) (ml/min)
Diffusivitet X = 0,51 (proportional) X =1 (proportional) X = 0 (konstant)
EBCT, d o)
o ose | ZeSC 12 2,5 12 0,7 12 5
EBCT, . d, ¢

LC = Stor kolonne, SC= Lille kolonne, EBCT= Opholdstid, d,= Partikelstarrelse.
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5.3 Resultater fra minikolonneforsgg
5.3.1 Skalering af minikolonner med BAM

I det folgende afsnit vises resultaterne af skalering af minikolonner til bench-
scaleanleeggets udlgb nr. 1 for BAM. For at kunne sammenligne
gennembrudskurver fra kolonner med forskellig leengde er resultaterne afbildet
som koncentrationen af BAM som funktion af belastningen, hvor belastningen
er vandvolumenet, der gennemlgber kolonnen, normeret med massen af
kullet.

Minikolonneforsggene med F400 viser, at modelligningen for konstant
diffusivitet underestimerer adsorptionen af BAM, mens modelligningen for
proportional diffusivitet overestimerer adsorptionen af BAM (figur 5.5). Selv
om proportional diffusivitet overestimerer kapaciteten af kullet, opnas dog det
bedste resultat ved at anvende denne modelligning. De udfarte
minikolonneforsgg tyder pa, at diffusiviteten afhaenger af partikelstgrrelsen for
F400, men at afha@ngigheden ikke er linezr. For at opna en bedre skalering til
bench-scaleanlaegget for F400 er der udfert et forseg med et flow pa 5
ml/min, der ligger mellem de 10 og 1 ml/min, der er estimeret ud fra
modelligningerne for konstant og proportional diffusivitet. Resultatet af
minikolonneforsgget udfart ved 5 ml/min viser, at der opnas en god
simulering af gennembruddet i bench-scaleanlaegget (figur 5.5). | RSSCT-
metoden antages afhangigheden af partikelstarrelsen at veere lineger ved at
seette eksponenten X i modelligningen til 1. Forsgg med F400 tyder dog ikke
pa, at eksponenten er 1. Estimeres eksponenten X ud fra forsgget udfart ved 5
ml/min, der giver den bedste simulering af gennembruddet i bench-
scaleanlagget, opnas en verdi pa 0,51. Det kan dermed antages, at
minikolonner designet ved at anvende en eksponent i modelligningen pa X =
0,51 vil give den bedste simulering af gennembrudskurverne for kultypen
F400 og vand fra Hvidovre Vandveerk.
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¢ Prop. diff. (12 mm/ 1 ml/min) A Konst. diff. (5 mnv 10 m/min)
o X=0,51 (12 mm/ 5 ml/min) ¢ Bench-scale

------- Detektionsgraense bench-scale

Figur 5.5. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Chemviron Filtrasorb F400 skaleret efter teori
om konstant og proportional diffusivitet.

Minikolonneforsgg med Lurgi kultypen designet efter modelligningen for
konstant diffusivitet underestimerer ligeledes adsorptionen af BAM i forhold
til bench-scaleanleegget, som det blev observeret for F400 (figur 5.6).
Minikolonnen skaleret efter modelligningen for proportional diffusivitet giver
derimod en god simulering af gennembrudskurven i bench-scaleanlaegget.
Dette indikerer, at diffusiviteten afhanger linezrt af partikelstgrrelsen for
Lurgi kultypen ved forsgg med vand fra Hvidovre Vandvaerk.



-
o

o
©
!

o
o

Koncentration (C/C)
o
S
>
%D
:
i
*
\

o
[N
i l>‘[>[P

o
[=}

0 100 200 300 400 500
Belastning (I/g kul)

¢ Prop. diff. (12 mnv 1,5 ml/min) A Konst. diff. (12 mm/ 10 ml/min)
¢ Bench-scae  ------ Detektionsgreense bench-scale

Figur 5.6. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Lurgi, Hydrafin CC 8x30 skaleret efter
konstant og proportional diffusivitet.

For Norit kultypen ses, at konstant diffusivitet, til forskel fra de to andre
kultyper, giver en god sammenligning med bench-scaleanleeggets
gennembrudskurve (figur 5.7). Kapaciteten overestimeres betydeligt ved at
anvende modelligningen for proportional diffusivitet, hvilket ikke blev
observeret for de to andre kultyper. Minikolonneforsggene for Norit tyder
dermed pa, at diffusiviteten ikke afhaenger af partikelstgrrelsen for kultypen
Norit med vand fra Hvidovre Vandverk.
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Figur 5.7. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Norit ROW 0.8 skaleret efter konstant og
proportional diffusivitet.

Minikolonneforsag med BAM viser, at det er muligt at simulere
gennembruddet i bench-scaleanlaeggene for alle tre kultyper ved alene at
anvende modelligningen, der tager hgjde for, at indre massetransport er ens i
minikolonne og stor skala. Disse resultater tyder pa, at det er muligt at skalere
minikolonner ved at antage, at indre massetransport er den begraensende
proces. Det er derimod ikke muligt pa forhand at forudsige, om der ved
skaleringen skal anvendes modelligningen for proportional eller konstant
diffusivitet, hvilket betyder at design af minikolonneforsgg stadig er afhengig
af et bench-scaleanlag.
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5.3.2 Skalering af minikolonner med atrazin

Da det er muligt at skalere minikolonner for Hvidovre vand med BAM, er det
ligeledes undersggt om det er muligt at skalere minikolonneforsgg til bench-
scaleanleegget med atrazin. Der er udfert forseg med kultyperne: F400 og
Norit med det design, der gav god skalering for BAM.

Minikolonneforsgget med F400 viser, at der ligeledes opnas en god skalering
til bench-scaleanlzegget ved at anvende X=0,51 i modelligningen for atrazin
(figur 5.8). For Norit kultypen opnas ligeledes en god skalering til bench-
scaleanlaegget for atrazin, dog ses minikolonnen at have lidt hgjere kapacitet
end bench-scaleanlaegget (figur 5.9). Denne forskel formodes at skyldes, at
flowet i forsgget har veeret 6 % for lavt pga. problemer med pumpen.

Resultaterne viser dermed, at det ligeledes er muligt at skalere minikolonner til

bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 1 for Hvidovre vand med atrazin ved at
anvende de samme skaleringsformler, som gav god skalering med BAM.
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Figur 5.8. Minikolonneforsgg med atrazin og kultypen Chemviron Filtrasorb F400 skaleret ved at
anvende X = 0,51 i modelligningen.
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Figur 5.9. Minikolonneforsgg med atrazin og kultypen Norit ROW 0.8 skaleret efter konstant
diffusivitet.



5.3.3 Skalering til delkolonne 2

Modelligningerne har vist sig at give god skalering til udlgb nr. 1 i bench-
scaleanleegget for bade BAM og atrazin. Det er derfor ligeledes undersggt, om
det er muligt at opna en god skalering med minikolonner til bench-
scaleanlaeggets udlgb nr. 2. Der er udfert et minikolonneforsag for hver af de
tre kultyper. Skaleringen er udfgrt med den modelligning, der gav succesfuld
skalering til bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 1 (afsnit 5.3.1).

Resultaterne af de tre minikolonneforsgg viser, at der ikke opnas en lige s& god
skalering til bench-scaleanleggets udlgb nr. 2, som der sas til udlgb nr. 1
(figur 5.10, 5.11 & 5.12). Gennembruddet af BAM, ses samtidigt i
minikolonneforsggene og bench-scaleanlaegget, men gennembrudskurven for
minikolonneforsggene har herefter en vasentlig hgjere kapacitet end bench-
scaleanlaegget. Denne forskel kan skyldes, at de nederste dele af et bench-
scaleanlag eller et fuldskalaanlaeg eksponeres for naturligt organisk materiale
over en leengere periode. Naturligt organisk materiale har en langsommere
adsorptionskinetik end pesticider, og forbelaster (preloader) derfor kullet i og
foran forureningsfronten, hvorved kapaciteten i de nedre dele af kolonnen
reduceres. Preloading ses imidlertid ikke i minikolonner pga. den korte
driftstid pa fa dage.

Som navnt tidligere i teoriafsnittet (afsnit 5.1) fremgar det af litteraturen, at
preloading med naturligt organisk stof sammen med valg at den rigtige
modelligning er de hovedproblemer, der gar, at minikolonnemetoden kan
vaere problematisk at anvende. Det er tidligere forsggt, i en undersggelse af
Knappe et al. (1997), at udsatte minikolonner for preloading ved at lede
pesticidfrit vand gennem kolonnen inden minikolonneforsgget udfares.
Metoden viste sig dog kun anvendelig til bench-scaleanleeg med en driftstid pa
under 5 maneder. Det er dermed pa nuvarende tidspunkt ikke muligt at tage
hgjde for preloading ved design af minikolonner.
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5.10. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Chemviron Filtrasorb F400. Skaleret til bench-
scaleanleeggets udlgb nr. 2 ved at anvende X=0,51.
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5.11. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Lurgi Hydrafin CC8x30. Skaleret til bench-
scaleanleeggets udlgb nr. 2 ved at anvende teori for proportional diffusivitet.
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5.12. Minikolonneforsgg med BAM og kultypen Norit Row 0.8. Skaleret til bench-scaleanlaeggets
udlgb nr. 2 ved at anvende teori for konstant diffusivitet.

Effekten af naturligt organisk stof ggr det derfor problematisk at anvende
minikolonner til at bestemme kapaciteten for aktivt kul i storskalaanleg, da
preloading her ma formodes at have en betydelig effekt. Hvis minikolonner
skal kunne forudsige kapaciteten i storskalaanlaeg, vil det vaere ngdvendigt
ligeledes at kunne udsette minikolonnen for preloading. Det vurderes derfor
pa nuvaerende tidspunkt, at ikke er muligt at anvende minikolonner til at
forudsige gennembrudskurver i storskalaanleeg. Minikolonner skaleret til
storskalaanlaeg vurderes pa nuvarende tidspunkt kun at kunne forudsige
gennembruddets placering.

5.4 Rensningskapaciteter

Rensningskapaciteterne for minikolonneforsggene er beregnet ved
udlgbskoncentrationer pa 0,01 pg/l (Detektionsgreense GC-MS)og ved
grenseverdien pa 0,1 pg/l (tabel 5.4 & 5.5). For minikolonneforsgg, hvor der
ikke er observeret 0,1 pg/l gennembrud, er vaerdien estimeret ved at anvende
en lineser model. For minikolonneforseg med BAM skaleret til bench-
scaleanleeggets udlgb nr. 1 er der beregnet rensningskapaciteter for forsgg



skaleret efter bade konstant og proportional diffusivitet, dog er den
modelligning, der gav succesfuld skalering fremhaevet med grat (tabel 5.4).

Tabel 5.4. Kapaciteter estimeret for BAM for minikolonneforsgg skaleret til udlgb nr. 1 og 2 i bench-
scaleanlaegget ved udlgbskoncentrationer pd 0,01 og 0,1 ug/I.

Kultype Kapacitet Kapacitet
Modelligning udlgbskonc. 0,01 pg/l udlgbskonc. 0,1 g/l
(1g/g kul) (ug/g kul)
Udlgbnr.1 Udlgbnr.2 Udlgbnr.1 Udlgbnr. 2
F400
Konstant 0,5 - 9 -
Proportional 62 - 89' -
X=0,51 14 33 37 95"
Lurgi
Konstant 0,3 - 4 -
Proportional 12 17 49 113!
Norit
Konstant 10 21 27 61"
Proportional 45 - 69 -
-1 Ikke udfart.

Veerdien er ekstrapoleret, da der ikke endnu ikke er 0,1 pg/l gennembrud i kolonnen.

Tabel 5.5. Kapaciteter estimeret for atrazin ved udlgbskoncentrationer pa 0,01 og 0,1 pg/I.

Kultype Kapacitet Kapacitet
Modelligning udlgbskonc. 0,01 g/l udlgbskonc. 0,1 pg/I
(kg/g kul) (kg/g kul)
F400
X=0,51 23 63!
Norit
Konstant 16 54!

eerdien er ekstrapoleret, da der ikke endnu ikke er 0,1 ug/l gennembrud i kolonnen.

En sammenligning af rensningskapaciteterne for minikolonneforsgg skaleret til
bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 1 for BAM skaleret efter proportional og
konstant diffusivitet viser en betydelig forskel, afhaengigt af hvilken
skaleringsformel der anvendes. Anvendes konstant diffusivitet til design af
minikolonneforsgg er rensningskapaciteterne ved 0,01 og 0,1 ug/l betydeligt
lavere end tilsvarende rensningskapaciteter fra forsgg designet efter
proportional diffusivitet. Forskellen ved anvendelse af de to ligninger er i de
undersggte tilfeelde mellem en faktor 5-125.

Generelt ses en god overensstemmelse mellem kapaciteter bestemt for bench-
scaleanlaegget og minikolonner skaleret til udlgb nr. 1 for bade BAM og
atrazin. De forskelle, der observeres, vurderes at veere forarsaget af de mindre
forskelle, der er pa gennembrudskurverne. For skaleringer med BAM til
bench-scaleanlaeggets udlgb nr. 2 ses god overensstemmelse mellem
kapaciteter ved en udlgbskoncentration pa 0,01 pg/l. Ved en
udlgbskoncentration pa 0,1 ug/l ses derimod at kapaciterne er en faktor 2
starre for minikolonneforsgg med kultyperne F400 og Lurgi, mens der for
Norit kun ses en faktor 1,3 til forskel. Denne store forskel formodes, som
naevnt i afsnit 5.3.3, at skyldes preloading. De beregnede kapaciteter tyder pa,
at preloading har den starste effekt for kolonnerne med kultyperne F400 og
Lurgi.
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5.5 Erfaringer med minikolonneforsgg

| forbindelse med de udfgrte minikolonneforsgg, er der gjort flere erfaringer,
der vurderes at have betydning for, at minikolonneforsgg giver anvendelige
resultater:

e Vandtypen, der anvendes i et minikolonneforsgg, vil have stor
betydning for den estimerede kapacitet. Anvendes vand med et meget
lavere indhold af naturligt organisk materiale end den vandtype, der
gnskes renset, vil kapaciteten overestimeres. Minikolonneforsgg med
MilliQ-vand viser 34 gange hgjere kapacitet end forsgg med vand fra
Hvidovre Vandveark (Christensen & Kagstrup, 2002).

e Kolonnelengden kan ikke vaelges ukritisk, nar der udelukkende skaleres
efter modelligningen, der antager at indre massetransport er
dominerende, idet forsgg med korte kolonner pa 5 mm udfart ved lavt
flow viser, at der opnas en for hgj kapacitet.

o Modelligningerne er anvendelige til at simulere gennembruddet i et
bench-scaleanlaeg, men det er ikke muligt pa forhand at veelge, hvilken
af de to typer af diffusivitet, der skal anvendes. De tre kultyper, der er
undersggt, skal alle tre skaleres forskelligt for at opna en god
sammenligning med bench-scaleanleegget pa Hvidovre Vandvaerk.

e Preloading af storskalaanlaeg ger, at det pa nuvaerende tidspunkt ikke er
muligt at forudsige gennembrudskurver for storskalaanleeg med
minikolonner.

Generelt viser de udfarte forsgg, at det er vigtigt, at minikolonneforsgg
udfares ved samme betingelser, som findes i stor skala anleegget. Foruden de
allerede navnte effekter, kan stofsammensatningen af forureningen og pH-
veerdien ogsa have betydning for resultaterne.

5.6 Sammenfatning

Minikolonneforsgg skaleret til udlgbet fra bench-scaleanleeggets delkolonne 1
viser, at det er muligt at simulere gennembrudskurver for bench-scaleanlaegget
pa Hvidovre Vandvark med minikolonner for bade BAM og atrazin. Der
opnas gode resultater ved at anvende modelligningen, der antager at indre
massetransport er den begraensende proces.

Problemet med at designe minikolonneforsgag er, at de tre kultyper skalerer til
bench-scale ved anvendelse af tre forskellige modelligninger (konstant
diffusivitet X=0, proportional diffusivitet X=1 og specialtilfeeldet X=0,51).
Dette kompliceres af, at det ikke er muligt at bestemme, hvilken modelligning
der skal anvendes uden at verificere resultaterne med et kulfilter i stor skala.
Da der pa nuveerende tidspunkt ikke findes nogen metode til at forudsige, om
diffusiviteten afhanger af kulpartiklernes starrelse, anbefales det at anvende
konstant diffusivitet i de tilfeelde, hvor det ikke er muligt at verificere
forudsetningerne. Ved at anvende konstant diffusivitet opnas den laveste
kapacitet for kullet, sa kapaciteten af kullet ikke overestimeres.

Skaleringer til bench-scaleanlaeggets udlgb 2 viser, at det kun er muligt at
bestemme gennembruddets placering med minikolonnerne. Efter
gennembruddet overestimerer minikolonnen kapaciteten af kullet
sammenlignet med bench-scaleanlaegget. Der ses derfor god
overensstemmelse mellem kapaciteter bestemt ved en udlgbskoncentration pa
0,01 pg/l, men ved en udlgbskoncentration pa 0,1 ug/l overestimeres



kapaciteten. Dette formodes at skyldes preloading af bench-scalekolonnen
med naturligt organisk stof. Det vurderes derfor, at det ikke pa nuvearende
tidspunkt er muligt at forudsige gennembrudskurver i storskalaanleeg ved
hjeelp af minikolonneforsag.
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6 Modellering

6.1 Modellering af eksperimentelle data

Modellering af eksperimentelle data har blandt andet til formal at give
grundlag for generalisering af resultaterne, sa data kan anvendes i andre
situationer end de, der er omfattet af forsggene. | dette projekt kan
modellering isar give grundlag for mere sikker opskalering fra
laboratorieforsgag til fuldskalaanleeg. Modelleringen kan endvidere bidrage til
en gget forstaelse af de mekanismer, der bestemmer gennembrud af pesticider
i udlgbet fra kulkolonnen, hvorved en given kulkolonnes rensningskapacitet
kan bestemmes mere sikkert.

I det falgende gennemgas resultaterne fra modellering af fjernelsen af BAM
ved hjelp af Chemviron Filtrasorb F400 i bench-scaleanleeg og minikolonne.
For bench-scaleanlaegget rapporteres endvidere om modellering af
sporstofforsgget, hvor der blev tilsat NaCl som puls. Modelleringen er dels
foretaget med simuleringsprogrammet AQUASIM, dels med en analytisk
model implementeret i EXCELL.

6.2 Modellering med AQUASIM

Modellering af aktivt kul kolonnerne er foretaget med en maettet
jordkolonnemodel ("Soil column compartment"), som findes i
simuleringsprogrammet AQUASIM (Reichert, 1998) (figur 6.1) Ved at
anvende jordkolonnemodellen er det muligt at inkludere indre massetransport,
som ifglge forsggene med minikolonner har vist veesentlig betydning. |
modellen er det muligt at definere immobile zoner, dvs. zoner uden
vandtransport, der reprasenterer makro- og mesoporer (i det fglgende blot
kaldet makroporer) samt mikroporer i kullet (figur 6.1). | modellen defineres
udvekslingen af stof mellem vandfasen uden for kulpartiklerne, makroporerne
og mikroporerne ved hjeelp af exchange-koefficienter, g, der bl.a. afspejler
pesticidernes diffusionskoefficienter (figur 6.1). Modellen inkluderer
ydermere processerne: advektion, dispersion og sorption. For
sorptionsprocessen antages der, for at holde modellen simpel, lineaer sorption
udtrykt ved en K -veardi, hvilket ogsa indebarer, at der antages lokal ligeveegt
mellem vaeskefasen og kulfasen. I alle tilfeelde er der benyttet K -veerdien for
BAM og vand fra Hvidovre Vandvark pé 1,15 m°/g bestemt ved
isotermforsggene (tabel 4.8).
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Figur 6.1. Skitse af jordkolonnemodellen i AQUASIM.

Det er muligt at tilpasse modellen, "fitte", til malte data ved at @ndre
dispersionskoefficienten, D, diffusionshastigheden af BAM ind i kulpartiklen
udtrykt ved exchangekoefficienten, g, indre og ydre porgsitet af det aktive
kul, samt fordelingen af sorptionssites mellem mobil og immobil zone
(stremmende vand og stationert vand i porerne) (figur 6.1).

Nar der er sa mange parametre at variere, er det muligt, at god tilpasning
mellem model og maledata ikke er udtryk for en sand model. Vurdering af
efterfalgende resultaters mere generelle gyldighed ma derfor afvente
sammenligning med yderligere modelleringer, dels pa basis af de gvrige forsag
inden for dette projekt, og dels pa basis af data fra andre systemer.

Der er generelt gjort fglgende antagelser:

Porgsitet: Den mobile zones porgsitet (ydre porgsitet) er skennet til 0,4 og
porevandets porgsitet til 0,37 (boks 6.1). Den indre og ydre porgsitet for
aktivt kul F400 er dermed nogenlunde ens, og den samlede porgsitet er 0,77.
Hovedparten af et givet volumen aktivt kul er dermed fyldt med vand eller
gasser, afhangigt af anvendelsen. Porgsiteten af makroporer er 0,25 og
porgsiteten af mikroporer er 0,12. Forholdet mellem volumenet af makroporer
og mikroporer er dermed 2:1 (boks 6.1).

Fordeling af sorptionssites: Af tabel 2.5 er det skgnnet, at forholdet mellem
overfladearealet i makroporer og mikroporer er 1:2. Antages det endvidere, at
sorptionssites er homogent fordelt over de indre overflader i kullet, er
fordelingen af sorptionssites mellem makroporer og mikroporer ogsa 1:2.
Fordelingen er altsa omvendt i forhold til fordelingen af porevolumener.
Gyldigheden af antagelsen om homogen fordeling af sorptionssites kendes
ikke. I de ydre lag af det aktive kul, der er i kontakt med det mobile vand, vil



der findes sorptionssites, men mangden heraf i forhold til mangden af
sorptionssites i de indre dele af kullet skannes at veere forholdsvis ringe.
Modelberegningen muligger beregning af andelen af sorptionssites i kontakt
med det mobile vand.

Boks 6.1. Estimering af porgsiteter anvendt i AQUASIM modellen.

Porgsiteterne der er anvendt i modellen er estimeret ud fra antagelsen at den
samlede porgsitet er 1:

Ydre porgsitet + Indre porgsitet + Kul porgsitet =1 =

§+SV, -p, + 22 =1
C

Hvor:

¢ er Ydre porgsitet.

SV, er specifikt volumen af porer.
p.er bulk densitet (tgrt kul).

p, er kuldensiteten.

Den ydre porgsitet antages at veere 0,4 (Crittenden et al., 1986)

Det specifikke volumen af porer antages at vaere 0,8 cm®/g. BET-volumen er
bestemt til 0,54-0,59 cm’/g (tabel 2.5). Det eksakte volumen vil dog veaere
starre.

Bulk densiteten af tart kul er malt til 0,47 g/cm® for F400 (tabel 3.1)

Kuldensiteten angives i Sontheimer et al. (1988) til at veere 1,945 g/cm’ og
1,901 g/cm’ for to kultyper fremstillet af stenkul og til 1,981 g/cm® for en
kultype fremstillet af terv. Det antages derfor at kuldensiteten er 2 g/cm’.

Dermed kan de enkelte porgsiteter estimeres:
Py

c

e+3SV, p,+—=1=

0,47 glcm?®

0,4+(0,8cm®/g-0,47 glcm®) + -
2g/cm

j=0,4+0,376+0,235=1,01

Porgsitet i mikro-, meso- og makroporer:

Den indre porgsitet opdeles i yderligere to porgsiteter, en for mikroporer og
en for meso- og makroporer. Porgsiteten af meso- og makroporer skgnnes at
veere ca. en faktor 2 starre end porgsiteten af mikroporerne, da BET-analyser
gav mikroporevolumen pa 0,3 cm’/g, og det antages at det samlede
porevolumen er 0,8 cm’/g.

6.2.1 Modellering af sporstofforsgg i bench-scaleanleeg

For at kunne bestemme exchangekoefficienterne og dispersionskoefficienten
uafhaengigt af sorptionsprocessen er sporstofforsggene med NaCl modelleret i
jordkolonnemodellen som beskrevet i afsnit 6.2, dog er sorptionsprocessen
ikke inkluderet.
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Resultaterne af sporstofforsggene viste uventet, at det ikke var muligt at
genfinde hele den tilsatte ledningsevne for den injicerede NaCl puls. For
sporstofforsgg med sandkolonnen var det kun muligt at genfinde 83-89 % af
den tilsatte masse. For kultypen F400 var genfindingen 73-78 %, for Lurgi
77-80 % og for Norit 78-86 %. Sporstofforsggene med aktivt kul gav en lang
hale pa kurven pga. den store indre porgsitet (afsnit 3.2.1). | enkelte tilfeelde
er denne hale s lang, at sporstofforsaget er afsluttet inden NaCl
koncentrationen igen er nul. Dette gor sig geeldende for forsggene over alle tre
delkolonner for F400 og Lurgi, samt alle forsgg udfert med Norit. | disse
forsgg, forventes genfindingen at veere lidt hgjere, dog er det stadig ikke
muligt at genfinde den samlede masse.

Resultaterne tyder pa, at NaCl ikke er en konservativ tracer. Den manglende
genfinding kan evt. skyldes at NaCl ionbytter med andre ioner i kolonnerne.
Til modellering af sporstofforsgg er det derfor valgt at bruge forsggene med
NaCl ved at korrigere modellen for den forsvundne masse. Modellen
korrigeres ved at antage, at koncentrationen, der kan genfindes i forsggene, er
den injicerede mangde.

Sporstofforsggene udfert pa delkolonne 1 med F400 er modelleret i
jordkolonnemodellen ved at fitte” dispersionen og exchangekoefficienterne
for mikro- og makroporer. Modelleringen viser, at det er muligt at opna god
overensstemmelse mellem eksperimentelt data fra sporstofforsggene og
jordkolonnemodellen (figur 6.2 og 6.3). Den modellerede
dispersionskoefficient for sporstofkurven udfert inden drift i delkolonne 1 er
en faktor 20 mindre end dispersionskoefficienten for sporstofkurven udfart
efter 488 dages drift (tabel 6.1). Dette er betydelig eendring, der formodes at
skyldes udfeldninger i toppen af delkolonnen af f.eks. jern (afsnit 3.2.3).
Exchangekoefficienterne for mikro- og makroporer bliver mindre efter lang
tids drift (tabel 6.1), hvilket tyder pa at transporthastigheden ind porerne
reduceres i takt med, at der sker en tilstopning af porerne.

Tabel 6.1. Parametre estimeret i jordkolonnemodellen i AQUASIM for sporstofforsggene udfgrt
inden drift og efter 488 dages drift pa bench-scaleanlaeggets delkolonne 1.

Parametre Enhed Inden drift Efter 488 dages drift
D (m*/time) 0,01 0,2
d.,,, makroporer  (m®/time) 0,6 0,15
d,.,» Mikroporer  (m“time) 0,05 0,02
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Figur 6.2. AQUASIM modellering af sporstofforsgget udfert inden start i bench-scaleanleeggets
delkolonne 1 med kultypen Chemviron Filtrasorb F400.
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Figur 6.3. AQUASIM modellering af sporstofforsgget udfgrt efter 468 dages drift i bench-
scaleanlaeggets delkolonne 1 med kultypen Chemviron Filtrasorb F400.

Foruden modellering af sporstofforsggene udfart pa delkolonne 1 med F400 i
bench-scaleanleegget er sporstofforsggene for alle delkolonnerne modelleret
(figur 6.4 & 6.5). Igen ses en god overensstemmelse mellem model og
eksperimentelle data, dog ses en darligere modellering af halen pa
sporstofforsgget udfert inden drift. Dette formodes at skyldes eksperimentelle
usikkerheder, da de resterende sporstofkurver udfart pa aktivt kul alle har en
lang hale.

Den estimerede dispersionskoefficient er en faktor 2 starre i sporstofforsgget
udfgrt inden drift end forseget udfart efter 488 dages drift (tabel 6.2). Denne
forskel er mindre end for sporstofforsegene udfart pa delkolonne 1, hvilket
kan skyldes, at dispersionen i delkolonne 1 pavirkes af udfeldninger af
jernoxider i toppen af kolonnen (afsnit 3.2.3). | modsatning til
sporstofforsggene for delkolonne 1 ses ingen &ndring i exchangekoefficienten
for mikroporer under drift, mens exchangekoefficienten for makroporer
reduceres ved drift (tabel 6.2).
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Tabel 6.2. Parametre estimeret i jordkolonnemodellen i AQUASIM for sporstofforsggene udfgrt
inden drift og efter 488 dages drift pa alle tre delkolonner i bench-scaleanleegget.

Parametre Enhed Inden drift Efter 488 dages drift
D (m*/time) 0,005 0,01
d,,.,» makroporer  (m“/time) 0,55 0,25
d.,,» mikroporer  (m®/time) 0,02 0,02
80
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Figur 6.4. AQUASIM modellering af sporstofforsgget udfgrt inden drift for alle tre delkolonner i
bench-scaleanlzegget med kultypen Chemviron Filtrasorb F400.
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Figur 6.5. AQUASIM modellering af sporstofforsgget udfart efter 488 dages drift for alle tre
delkolonner i bench-scaleanlaegget med kultypen Chemviron Filtrasorb F4o0.

Faglsomheden af de “fittede” parametre er undersggt med modellen for
sporstofforsgget udfert efter 488 dages drift som udgangspunkt. Fglsomheden
for dispersionen og de to exchangekoefficienter er undersggt ved at variere én
parameter, mens de to andre holdes konstante. Resultaterne viser, at nar
dispersionskoefficienten gges, ses et tidligere gennembrud og en kurve med
starre spredning (figur 6.6). En stigning i exchangekoefficienten for
makroporer giver ligeledes en kurve med stgrre spredning, dog &ndres



tidspunktet for gennembruddet ikke (figur 6.7). En s&ndring i
exchangekoefficienten for makroporer giver ydermere en stor endring af
kurvens hale, mens dette ikke er tilfeeldet ved &ndringer i
dispersionskoefficienten. Det vil dermed veere muligt at bestemme
dispersionskoefficienten og exchangekoefficienten for makroporer uafhaengigt
af hinanden. Resultaterne viser, at exchangekoefficienten for mikroporer har
meget lille indflydelse pa kurvens forlgb (figur 6.8). £ndringer i
exchangekoefficienten for mikroporer resulterer i en lille &ndring af halens
forlgb, dog uden at have indflydelse pa kurvens initielle del. Det vurderes
umiddelbart, at de tre parametre ikke er afhaengige af hinanden, og at
modellen er mest fglsom over for eendringer i dispersionskoefficienten og
exchangekoefficienten for makroporer.
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Figur 6.6. Fglsomhedsanalyse af dispersionskoefficienten, D. Modellen for sporstofforsgget udfert
efter 488 dage i bench-scaleanlaeggets delkolonne 1 med Chemviron Filtrasorb F400 er anvendt
son udgangspunkt. g,,;=0,15 m%/time og d,,,=0,02 m*/time.
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Figur 6.7. Fglsomhedsanalyse af exchangekoefficienten for makroporer, g,,;. Modellen for
sporstofforsgget udfart efter 488 dage i bench-scaleanlaeggets delkolonne 1 med Chemviron
Filtrasorb F400 er anvendt son udgangspunkt. D=0,2 m?/time og q,,=0,02 m?/time.
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Figur 6.8. Falsomhedsanalyse af exchangekoefficienten for mikroporer, g, ,. Modellen for
sporstofforsgget udfart efter 488 dage i bench-scaleanlaeggets delkolonne 1 med Chemviron
Filtrasorb F400 er anvendt son udgangspunkt. D=0,2 m*/time og q,,=0,15 m*/time.

6.2.2 Modellering af sorption af BAM i bench-scaleanlaeg

Gennembrudskurverne for BAM i bench-scaleanlaeggets 3 delkolonner med
F400 er modelleret i AQUASIM ved at modellere alle tre kolonner i en samlet
model (figur 6.9). Modelleringen viser, at der opnas bedst sammenligning
mellem modellen og eksperimentelle data for bench-scaleanlaeggets udlgb nr.
2 og 3. Dette kan skyldes, som modelleringen af sporstofforsagene viste, at
der er en hgjere dispersion i delkolonne 1, end det observeredes for alle tre
delkolonner samlet.

Dispersionskoefficienten estimeret for bench-scaleanlaegget stemmer godt
overens med den vardi der er estimeret i sporstofforsgget efter 488 dages drift
(tabel 6.3). Der ses derimod lavere exchangekoefficienter for makro- og
mikroporer, hvilket kan skyldes forskelle i diffusionshastigheder for salt og
BAM (tabel 6.3).

Ifalge modelberegningen findes ca. 14 % af sorptionssites i kontakt med det
mobile vand. Dette bekrafter, at hovedparten af sorptionen finder sted i de
indre dele af kullet med immobilt vand (tabel 6.3).

Tabel 6.3. Parametre estimeret i jordkolonnemodellen i AQUASIM for gennembrud af BAM i
delkolonne 1 med Chemviron Filtrasorb F400 i bench-scaleanlaegget.

Parametre

D (m’time) 0,01
q,,,, makroporer (m*time) 0,1
d,,,» mikroporer (m’ftime) 0,01
Andel sorptionssites i (%) 14

kontakt med mobilt vand
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Figur 6.9. Modellering af gennembrudskurver for BAM i udlgb 1,2 og 3 i bench-scalanleegget med
kultypen Chemviron Filtrasorb F400.

6.2.3 Modellering af fuldskalaanleeg

Det er pa nuvarende tidspunkt ikke muligt at modellere
gennembrudskurverne for fuldskalaanleegget pa Hvidovre Vandvark. Da der
kun findes fa usikre data ma videre modellering afvente udfarelsen af
palidelige sporstofforsgg, saledes at exchangekoefficienter og
dispersionskoefficienten kan estimeres sikkert.

6.2.4 Modellering af minikolonne

Minikolonnen, der skalerede til bench-scaleanlaeggets udlgb 1 med F400 er
ligeledes modelleret ved hjelp af jordkolonnemodellen. Til forskel fra bench-
scaleanlaegget og fuldskalaanleegget, hvor der benyttes kulpartikler med
diameter ca. 1 mm, er partikeldiameteren ca. 54 um i minikolonnen.

Resultaterne viser, at det er muligt at opna en god modellering af
gennembrudskurven med jordkolonnemodellen (figur 6.10).
Dispersionskoefficienten er hgjere end for bench-scaleanlaegget, hvilket kan
skyldes, at minikolonnen opereres ved en hgjere filterhastighed (4 gange
starre) eller randeffekter i kolonnen (tabel 6.4). Exchangekoefficienten for
makroporerne er ca. 5 gange lavere end for bench-scaleanlegget (tabel 6.4).
Dette kan veare en effekt af, som minikolonneforsggene indikerede, at
diffusionen ind i kulpartiklerne for F400 afhanger af partikelstgrrelsen, og at
exchangekoefficienten for makroporer derfor bliver mindre, nar kullet knuses.

Tabel 6.4. Parametre estimeret i jordkolonnemodellen i AQUASIM for minikolonnefosgget med
F400, der gav god skalering til bench-scaleanlaegget (12 mm kul og flow =5 ml/min).

Parametre

D (m*time) 0,2
q,,,, makroporer (m’time) 0,02
d.,,, mikroporer (m*time) 0,01
Andel sorptionssites i (%) 14

kontakt med mobilt vand
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Figur 6.10. Modellering af gennembrudskurven for BAM i minikolonneforsgget med Chemviron
Filtrasorb F400, der gav god skalering til bench-scaleanleeggets udlgb nr. 1.

6.3 Analytisk model

Udover modellering med jordkolonnemodellen i AQUASIM er der udfart en
modellering med en analytisk model udviklet af Genuchten & Alves (1982) til
simulering af stofgennembrud i kulkolonner. Den analytiske model er vist i
boks 6.2. | modellen medtages advektion, dispersion og lineaer
ligeveegtssorption. I modellen indsattes ligeveegtsadsorptionskonstanten, K,
bestemt i isotermforsggene (kapitel 4) og data fittes til maledata ved at endre
dispersionskoefficienten, D.



Boks 6.2. Analytisk model til simulering af stofgennembrud i aktiv kulfiltre (Genuchten & Alves,
1982)

Stofgennembrud i et aktivt kulfilter bestemmes ud fra fglgende
sammenhang:

CU(X,t)ZCi -{O’S-erfc[Mj_FO,s_exp[u]')XJ.erfc{ R-x+u-t J:|

2-4/D-R-t 2-4D-R-t
R=1+ X1k og
€
erfc(z) = i.Texp(—rz) -dt
Vs

Symbolforklaring:

C,(x,t) Stofkoncentration i dybden x i kulfilteret til tiden t

C Stofkoncentration i vandet tilledt kolonnen

D Dispersionskoefficienten

€ Den effektive porgsitet

X, Bulk densitet af kulfilteret

K, Lineaer fordelingskoefficient

u Gennemsnitlig porehastighed | filteret

6.3.1 Bench-scaleanleg

Den analytiske model er anvendt pa gennembrudskurven for delkolonne 1
med kultypen F400 i bench-scaleanlaegget. | nedenstaende tabel 6.5 ses
parametre anvendt i modellen.

Tabel 6.5. Parametre for bench-scaleanleegget anvendt i den analytiske model.

Parametre

Diameter (m) 0,0985
Lengde (m) 0,32
Flow (ml/min) 800
Effektiv porgsitet af kullet - 0,65
K, (I/mg) 1,15
D (m’ftime) 7

Resultatet af modelleringen fremgar af figur 6.11, hvor der ses bedst fit til
maledata initielt. Efter ca. 7000 timer overestimerer modellen kapaciteten.
Dette kan skyldes, at bench-scaleanlaeegget preloades med naturligt organisk
materiale, sdledes at kapaciteten nedsattes, hvilket ingen af modellerne er i
stand til at modellere. Den estimerede dispersionskoefficient er meget hgj
sammenlignet med den anvendt i AQUASIM. Den hgije veerdi kan skyldes, at
modellen ikke medtager den indre porestruktur, og dermed er det ngdvendigt
at operere med en kunstigt hgj dispersionskoefficient. Selv om modellen kun
giver et godt fit initielt, er den stadigvaek anvendelig. Fordelen ved den
analytiske model er, den er simpel at anvende og hurtigt kan anvendes til at
modellere gennembrudskurverne for et kolonneforsgg. Det er dog vigtigt, at
estimatet for dispersionskoefficienten ikke betragtes som en sand veerdi”.
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Figur 6.11. Analytisk model anvendt pa data fra bench-scaleanleg.

6.3.2 Minikolonner

Den analytiske model er ligeledes anvendt pa data for samme
minikolonneforsgg, som er modelleret i AQUASIM. | nedenstaende tabel 6.6
ses parametre anvendt i modellen.

Tabel 6.6. Parametre for minikolonnen anvendt i den analytiske model.

Parametre

Diameter (m) 0,004
Lengde (m) 0,012
Flow (ml/min) 5
Effektiv porgsitet af kullet - 0,65
K, (I/mg) 1,15
D (m’time) 1

Resultatet af fit med den analytiske model ses pa figur 6.12, hvor det ses, at
der er god overensstemmelse mellem modellen og maledata initielt. Efter ca.
30 timer ses en lidt lavere kapacitet for modellen sammenlignet med
minikolonneforsgget. | modelleringen med AQUASIM sas en god
sammenligning mellem maledata og model for hele gennembrudskurven. Igen
ses en hgj dispersionskoefficient sammenlignet med den veerdi, der er
estimeret i AQUASIM, hvilket igen tyder pa, at det er ngdvendigt at medtage
indre massetransport i modellen.
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Figur 6.12. Analytisk model anvendt pa data fra minikolonneforsgag.

6.4 Sammenfatning

Modellering af sporstofforsgg udfert pa delkolonne 1 i bench-scaleanlegget
inden drift og efter 488 dages drift viser, at gennem forsggsperioden stiger
dispersionskoefficienten en faktor 20, exchangekoefficienten for makroporer
reduceres en faktor 4 og exchangekoefficienten for mikroporer reduceres en
faktor 2,5. Disse endringer formodes at skyldes udfeeldninger af jern og kalk
samt tilstopning af porer. For sporstofforsgget udfart pa alle delkolonner ses
dispersionskoefficienten imidlertid kun at stige en faktor 2 under drift og kun
exchangekoeffcienten for makroporer reduceres.

Felsomhedsanalyse pa sporstofmodellen viste, at det var muligt at bestemme
de tre parametre: dispersionskoefficienten, exchangekoefficienten for
mikroporer og exchangekoefficienten for makroporer uafhangigt af hinanden.
Analysen viste ydermere, at modellen er mest falsom over for endringer i
dispersionskoefficienten og exchangekoefficienten for makroporer.

Modellering af gennembrudskurver i bench-scaleanlaegget i en samlet model
for alle tre delkolonner, viser at det er muligt at opna god sammenligning
mellem model og eksperimentelle data. Der ses bedst modellering af
gennembrudskurver for udlgb 2 og 3, hvilket kan skyldes at delkolonne 1
pavirkes af udfeldning af jernoxider, og dermed er udsat for stgrre dispersion.

Det er muligt at opna en god modellering af minikolonneforsgget, der
skalerede til bench-scaleanlaeggets udlgb 1 for F400. For at modellere
minikolonneforsgget skal der anvendes en meget lav exchangekoefficient for
makroporer, hvilket kan skyldes at diffusionen ind i makroporerne reduceres,
nar kulpartiklerne knuses. Dette understattes af minikolonneforsggene, der
viste, at diffusionen ind i partiklerne afhanger af partikelstarrelsen for F400.

Modellering af kulkolonner med AQUASIM har vist sig at vere lovende, det
vil dog kraeve yderligere udvikling af modellen og modellering af data bade fra
denne undersggelse og fra andre anleg. Det er derfor pa nuveaerende tidspunkt
ikke muligt at anvende modellering som basis for opskalering til
fuldskalaanlaeg.
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Generelt viser resultaterne at den analytiske model giver god sammenligning
med maledata, men at det er ngdvendigt at medtage indre massetransport,
hvis et bedre fit gnskes. Ligeledes er den estimerede dispersionskoefficient
kunstigt hgj, saledes at den ma betragtes som en modelparameter og ikke en
’sand” veerdi.



7 Generel diskussion

7.1 Rensningskapaciteter

I bench-scaleanlaegget er der anvendt realistiske hydrauliske opholdstider og
filterhastigheder og ma betragtes som vaerende reprasentativt for et
fuldskalaanleeg med den givne indlgbskoncentration af pesticid og NVOC.
Der er saledes god overensstemmelse mellem bench-scaleanlaggets
gennembrudskurver og data fra fuldskalaanlegget pa Hvidovre Vandverk, om
end der kun er relativt fa og usikre data fra fuldskalaanlaegget.

Bench-scale forsgget gav meget flade gennembrudskurver for bade BAM og
atrazin, hvilket indikerer en lang massetransportzone. Det vil sige, at
rensningskapaciteterne i de undersggte kultyper vil vaere serdeles afhaengige
af, hvilke udlgbskrav der sattes. Ved lave udlgbskrav (f.eks.
detektionsgraensen 0,01 pg/l) havde kultypen Chemviron Filtrasorb F400 den
stgrste rensningskapacitet for bade BAM og atrazin. Denne kultype havde dog
en stejlere gennembrudskurve end de gvrige undersggte kultyper, og vil derfor
have en lavere kapacitet ved hgjere udlgbskrav. Ved et udlgbskrav pa 0,1 g/l
havde kultypen Lurgi Hydraffin CC 8x30 den hgjeste kapacitet for BAM,
mens det stadig var kultypen Chemviron Filtrasorb F400, der havde den
hgjeste kapacitet for atrazin. Generelt var de forskellige kultypers kapacitet
dog overraskende ens set i lyset af de forskellige fremstillingsmaterialer og
forskellige porestrukturer. Endvidere var rensningskapaciteten for BAM af
samme starrelsesorden som for atrazin, hvilket er overraskende, idet BAM er
vaesentlig mere poler (hydrofil) end atrazin.

Bench-scale forsgg er langvarige og kostbare, og der blev derfor ogsa udfart
en reekke simplere adsorptionisotermforsgg. Rensningskapaciterne bestemt i
disse forsgg var 2-4 gange hgjere end rensningskapaciteterne bestemt i bench-
scaleanlaegget. Denne forskel skyldes sandsynligvis, at der i bench-scale
forsgget ikke var ligeveegt mellem den sorberede koncentration og
koncentrationen i vaeskefasen pga. den korte opholdstid i kolonnerne. Dette
understgttes af, at der i adsorptionsisotermforsggene farst blev opnaet
ligeveegt efter ca. 17 dggn. Den lange ligeveegtstid var overraskende, idet
sorptionen i litteraturen ofte males efter blot 1-7 degn. Nar der kraeves sa lang
kontakttid, fer der blev opnaet ligeveegt, skyldes det sandsynligvis det store
overfladeareal i mikroporestrukturen, og det tager derfor lang tid inden
pesticidmolekylerne diffunderer ind i bunden af mikroporerne.

Foruden vand fra Hvidovre Vandverk blev rensningskapaciteten for to andre
vandtyper (vand fra Kisserup Vandvark og vand uden indhold af salte og
organick stof (MilliQ-vand)) bestemt i adsorptionsisotermforsggene.
Rensningskapaciteten for BAM var stort set ens for de to naturlige vandtyper,
mens rensningskapaciteten for atrazin var 2-3 gange stagrre med vand fra
Kisserup Vandverk end i vand fra Hvidovre Vandveark. Indholdet af NVOC i
de to vandtyper var ikke veaesentligt forskelligt (tabel 2.6), men karakteren af
det organiske stof formodes at veere forskellig, idet vandet stammer fra to
forskellige magasintyper. Karakteren af det organiske stof formodes derfor at
have starre indflydelse pa sorptionen af atrazin end pa sorptionen af BAM.
For begge stoffer var sorptionskapaciteten i de naturlige vandtyper vaesentligt
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lavere (11-36 gange) end sorptionskapaciteten bestemt i MilliQ-vand (11-36
gange lavere). Rensningskapaciteter i MilliQ-vand er imidlertid ofte de eneste
data som opgives fra aktivt kul leverandgrer, selv om disse data i bedste fald
kun kan bruges til en grov indbyrdes sammenligning mellem kultypers
rensningskapacitet. Selv dette skal tages med stort forbehold, da der er mange
faktorer, der bestemmer en given kultypes evne til at fjerne et bestemt stof.

7.2 Opskalering

Et vaesentligt aspekt af projektet har vaeret at undersgge, hvordan der
ressourceeffektivt kan opskaleres fra lille skala til virkelighedsneer skala. | dette
projekt er resultaterne fra bench-scaleanlegget brugt som reference for
virkelighedsneere forhold.

Isotermforsgg: Det simpleste ville veere at ngjes med at bestemme
adsorptionsisotermer og herfra vurdere kapaciteten i fuld skala. | den
forbindelse er det vaesentligt at udfere laboratorieforsegene med den aktuelle
vandtype. For BAM og vand fra Hvidovre Vandverk gav isotermforsggene en
ca. 3 gange stgrre kapacitet sammenlignet med bench-scaleforsgget. Ved at
anvende en sikkerhedsfaktor pa 3 kunne isotermforsggene saledes anvendes til
kapacitetsbestemmelse i det aktuelle tilfeelde.

Minikolonneforsgg: Minikolonneforsag er i princippet velegnede til at forudsige
rensningskapaciteter i virkelighedsneer skala, nar der anvendes en korrekt
skaleringsmodel. Det er dog pa nuverende tidspunkt ikke muligt at anvende
minikolonneforsgg til at forudsige rensningskapaciteter i fuldskalaanleg, da
der er en del problemer med metoden. Et af problemerne er, at det ikke uden
forudgdende erfaring er muligt at udpege den rette skaleringsformel. Hvis en
forkert formel veelges, risikerer man enten en stor over- eller en stor
underestimering af kapaciteten. Ydermere er minikolonner ikke i stand til at
medtage effekten af preloading med naturligt organisk stof. Dette gar, at
minikolonnerne kraftigt overestimerer kapaciteten af kullet, nar der opskaleres
til fuldskalaanlaeg.

Modellering: Modellering vha. programmet AQUASIM pa basis af viden om
adsorptionsisotermer med den aktuelle vandtype kan vise sig at vere et godt
supplement til minikolonneforsgg til at forudsige rensningskapaciteten i
virkelighedsner skala. Men dette kraever forudgaende viden om det aktive kuls
og forureningsstoffets egenskaber, bl.a. vedrgrende indre massetransport i
kulpartiklerne. En sadan viden kan delvis opnas gennem sporstofforsgg med
den aktuelle kultype.

7.3 Praktiske aspekter

Tryktab/tilbagskyl: Bade i forsegene med bench-scalekolonner og forsggene
med minikolonner opstod der vaesentlige problemer med trykfald. For bench-
scaleanlaegget kunne problemet Igses enkelt ved manuel afskrabning af det
tynde overfladelag, der var tilstoppet med jernoxider. Tilsvarende manuel
afskrabning kan i princippet let udfares i fuldskalaanlaeg, safremt der afsaettes
plads i konstruktionen og der etableres et mandehul.

I praksis udstyres aktivt kulanlzeg ofte med et arrangement for tilbageskyl.
Erfaringer fra aktiv kulkolonner i Hvidovre kunne tyde pa, at
tilbageskylningen kan omplacere kullet, sa pesticidbelastede kulpartikler kan
vandre ned i kolonnen, hvorved der kan afgives pesticid til det frie vand. |



sadanne tilfeelde vil der vaere gennembrud fer hele kolonnens kapacitet er
opbrugt. Det kan derfor muligvis veere gkonomisk fordelagtigt at udelade
tilbageskylsarrangementet og i stedet give mulighed for manuel rengaring af
kuloverfladen. Ved at have mulighed for manuel inspektion kan det ogsa let
undersgges, om det aktive kul er ensartet fordelt i kulkolonnen og dermed,
hvor kuloverfladen er placeret i forhold til prgveudtagningspunkterne.

Sporstofforsgg: Det er i projektet uventet konstateret, at den tilsatte

”ledningsevne” i form af NaCl ikke kunne genfindes fuldt ud. Der er endnu
ikke fundet et alternativ til salttilseetningen. En ideel tracer ville vaere tritium.

95



96



8 Konklusioner

Forsggene med fjernelse af BAM og atrazin i forskellige vandtyper, med
forskellige alment anvendte aktivt kultyper, og i forskellige skalaer, har vist
folgende:

Bench-scaleanlaeg

1.

De undersggte tre kultyper, dvs. Chemviron Filtrasorb F400, Norit
ROW 0.8 og Lurgi Hydraffin CC 8x30, har stort set samme kapacitet
til at fierne BAM og atrazin fra grundvand fra Hvidovre Vandvark.
Forsggene viste overraskende, at rensningskapaciteten for BAM og
atrazin er i samme stgrrelsesorden pa trods af, at BAM er veesentligt
mere hydrofilt (polert) end atrazin.

Bench-scalekolonner med en kolonneleengde pa mindst 64 cm opsat
pa Hvidovre Vandverk viste en rensningskapacitet for BAM pa 48-57
ug BAM/g AC, hvis indlgbskoncentrationen for BAM var 0,27 ug/l og
udlgbskoncentrationen skal vaere mindre end 0,01 ug/l. Hvis
udlgbskoncentrationen skal veere mindre end 0,1 ug/l var kapaciteten
20-34 ng BAM/g AC. De tilsvarende kapaciteter for atrazin var 43-66
ug atrazin/g AC, ved en udlgbskoncentration mindre end 0,1 ug/l, og
15-27 pg atrazin/g AC ved en udlgbskoncentration mindre 0,01 pg/l.

Isotermforsgg

4.

Adsorptionsisotermer blev bestemt med konstant kulkoncentration.
Dette anses for mere virkelighedsrelevant end forsgg med varierende
kulkoncentration, hvor dakningsgraden af organisk stof i sdidanne
forsgg vil variere, hvorved der bade bestemmes en isoterm for pesticid
og en isoterm for organisk stof.

For at opna ligeveegt i isotermforsgg skal forsggene straekke sig over 2-
3 uger. Ifglge den internationale litteratur udfares mange
isotermforsgg kun over fa timer eller fa dage.

Sorptionseffektiviteten for BAM angivet som K -veerdi er 1,15 - 1,68
m’/g AC afhaengig af kultype og vandtype. De tilhgrende K -veerdier
for atrazin er 0,91 — 2,54 m°/g AC.

Rensningskapaciteter for BAM og atrazin bestemt vha.
adsorptionsisotermer er 2-4 gange stagrre end bestemt ud fra bench-
scaleforsgg. Med vand fra Hvidovre Vandverk fandtes for BAM
kapaciteter pa 167-186 ug BAM/g AC. Anvendes MilliQ-vand er
kapaciteten for BAM 2700-3600 ug BAM/g AC. Et indhold af NVOC
pa 1-2 mg/l reducerer saledes rensningskapaciteten vasentligt i forhold
til rent vand.

Minikolonneforsgg

8.

Minikolonner kan pa nuvarende grundlag ikke anvendes til at
forudsige rensningskapaciteter og gennembrud i fuldskalaanleeg, da
minikolonner ikke kan tage hgjde for preloading med organisk stof.
Herudover er det ikke muligt pa forhand at forudsige, hvilken
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skaleringsformel, der skal bruges. Dette kraever forudgaende erfaring
med den aktuelle kultype.

Modellering:

9. Ved hjelp af programmet AQUASIM synes det muligt at forudsige
rensningskapaciteten for BAM i virkelighedsner skala (bench-scale)
ved at anvende K -veerdien bestemt i isotermforsgg og ved at anvende
data fra sporstofforsgg i bench-scaleanlegget. Det er dog pa
nuverende tidspunkt ikke muligt at anvende modellen til en generel
opskalering af kulkolonner. Dette vil kraeve yderligere udvikling og
modellering.

10. Bade forsggene med minikolonner og computer-modelleringen har
vist, at aktivt kuls effektivitet over for BAM og atrazin er begraenset af
diffusionen inde i kulpartiklernes fine porestruktur. Dette afspejles
ogsa af, at ligeveegt i isotermforsggene farst opnas efter 2-3 uger pa
trods af, at kulpartiklernes diameter kun var ca. 50 um. Computer-
modelleringen har dog vist, at ca. 14 % af den samlede
sorptionskapacitet for BAM med F400 er knyttet til det mobile vand
pa og i nerheden af kuloverfladen.

Overordnet har projektet vist, at aktivt kul kan anvendes til effektivt at fjerne
BAM fra grundvand, og at rensningskapaciteten for BAM overraskende er af
samme starrelsesorden som mindre polare stoffer, f.eks. atrazin. Endvidere
var rensningskapaciteten for de undersggte kultyper relativt ens pa trods af, at
kultyperne er fremstillet af forskellige ramaterialer.
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Bilag A. Vask af kul til forsgg

Vask af kul foregar ved at der til 300 g kul er tilsat 3 1 MilliQ-vand. Efter
sedimentering udskiftes vandfasen (ca. 2 1), og ledningsvenen males (figur
A.l).
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Figur A.1: Ledningsevne malt i “vaskevand” fra kulsuspensionerne.
Der er stor forskel pa den malte ledningsevne i vandet fra de valgte kultyper,

men ledningsevnen falder dog for alle kultyper ved gentagne udskiftninger af
vandfasen.
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Bilag B. Adsorptionsisotermer for de

udvalgte kultyper
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Figur B.1. Data fra isotermforsgg med BAM og kultyperne Chemviron Filtersorb F400, Norit ROW
0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30. Forsggene er udfgrt med MilliQ-vand, vand fra Hvidovre

Vandveerk og vand fra Kisserup Vandvaerk.
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30

[ ]
25 | ¢
)
= 20 | ]
o
E * ’
D 15 | ®
3 °
e o 0‘ " @ Lurgi
8 10 A ... * "
am u ® Norit
5 ®m F400
0 ; ‘ ‘
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0
Cv (nah)
5 Vandtype: Hvidovre
4,0 - °
3,5 7 ’ ’-
S 301
E 25 .
2 . ]
= 2,0 'S
8 1,5 % - @ Lurgi
1,0 1 ‘l ® Norit
]
051 4 ® F400
0,0 ; ‘ ‘
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 2,5 3,0 3,5 4,0
Cv (ug/)
Vandtype: Kisserup
®
10 - . u
S =« | ]
E° .
=] L 4
Z 6 1 °
» 9, [ ]
© 4 * . & Lurgi
- ]
L 4 ® Norit
24 %
. = F400
0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ T
0,0 1,0 2,0 3,0 4,0 5,0 6,0 7,0
Cv (ugll)

Figur B.2. Data fra isotermforsgg med atrazin og kultyperne Chemviron Filtrasorb F400, Norit
ROW 0,8 og Lurgi, Hydraffin CC 8 x 30. Forsggene er udfert med MilliQ-vand, vand fra Hvidovre
Vandveerk og vand fra Kisserup Vandveerk.
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