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5 Oplosning af forureningskilde

Kim Broholm, Peter Kjeldsen, Michael Butts

5.1 Indledning

Som beskrevet i afsnit 2.1 udger en forureningskilde forst et grundvands-
forureningsproblem, i det tilfelde at stoffer i kilden opleses i infiltrerende
nedber eller grundvand. Forureningskilden kan, jf. afsnit 2.1 bade vere
organiske vasker, der efter transport i den umattede zone og eventuelt den
mettede zone (se kapitel 3) er tilstede i undergrunden som en residual fri fase
indeholdt i jordens/akvifermaterialets porevolumen, eller uorganiske stoffer,
der er nedgravet eller deponeret 1 form af slagger, flyveaske eller andre
restprodukter. Oplosning af stoffer fra sidanne restprodukter er i de fleste
sammenh&nge blevet benzvnt "udvaskning". I dette kapitel vil begreberne
"oplesning” og "udvaskning" blive betragtet som synonyme.

Forureningskilden kan som beskrevet bestd af et mere eller mindre porgst
restprodukt som i struktur og sammens&tning adskiller sig fra de omkringlig-
gende oprindelige jordlag, eller en organisk vaske som er trengt ned i
undergrunden. I dette kapitel betragtes forureningskilden som det samlede
volumen af undergrunden hvori forureningen er placeret, dvs. for frie faser
ogsa det tilknyttede jordskelet.

I dette kapitel gives forst en indforing i de basale forhold, der styrer oples-
ning, herunder en opdeling af oplasningsprocessen i to typer, den advek-
tionsstyrede og den diffusionsstyrede oplesning. En teoretisk matematisk
beskrivelse af de to typer oplosning beskrives herefter. Dernast gives en kort
oversigt over hvorledes oplesning fra konkrete forureningskilder kan vur-
deres.

For oplesning af organiske stoffer indeholdt i frie faser er vandopleseligheden
en meget central parameter. Det handler primart om Raoults lov til beskri-
velse af ligevagtskoncentrationer i vaskefasen, nar den frie fase bestar af
flere stoffer. Effekten af andre mere oploselige organiske stoffers, som
eksempelvis methanol, p opleseligheden af mindre opleselige stoffer beskri-
ves tillige.

Tilsidst gennemgas forskellige simple og komplicerede beregningsmeto-
der/matematiske modeller, der er relevante for oplasning af organiske
stoffer.

5.2 Konceptuel model for oplasning
Betingelserne for vandets fysiske kontakt med forureningskilden er et meget
afgerende punkt for hvilke processer, der styrer oplesningen. P4 figur 5.1 er

vist to eksempler pa forureningskilder. Figur 5.1a viser en kilde, hvor
oplesningen sker af vand, der stremmer igennem forureningskilden, en
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sdkaldt advektionsstyret oplesning. Figur 5.1b viser en forureningskilde, som
er s3 kompakt, at vand ikke kan trenge ind gennem, hvorfor vandet mi
stremme undenom kilden. Oplesningen sker da ved at stofferne diffunderer
ud af kilden og opleses i det strammende vand i "gra&nselaget” mellem kilden
og de omkringliggende jordlag, en sikaldt diffusionsstyret oplgsning. Det er
klart at der vil veere tilfelde i mellem de to tilfelde, hvor en del af den
nedsivende nedber (eller stremmende grundvand) trenger gennem kilden og
en anden del leber udenom.

Advektionsstyret Diffusionsstyret
oplgsning oplgsning
Figur 5.1 | '

Advektionsstyret og diffusionsstyret oplosning.

Knuste slagger og andre permeable restprodukter, samt mindre residual-
mangder af organiske vasker er eksempler pa forureningskilder, der vil
vare advektionsstyret. Derimod udger solidificerede restprodukter (flyveaske
tilsat beton og lignende, slagger i vejbelagninger m.m.), kompakte tjzre-
klumper, "pandekager” og "pools" af olie og oplesningsmidler (se kapitel 3)
forureningskilder, der ofte vil vare diffusionsstyrede. Ved sterre "klumper”
hvor det betragtede stof udger en vasentlig andel af materialet i "klumpen”
kan opl@sningsprocessen ogsa besti af en almindelig overfladeoplesningspro-
ces, som er tilfzldet ved advektionsstyret oplesning. Den afgerende forskel
er da at det overfladeareal der deltager i oplesningsprocessen er betydeligt
lavere, og stoffluxen derved mindre.

5.2.1 Advektionsstyret oplesning .

Betragtes en porgs forureningskilde under et forstarrelsesglas bestar den af
partikler med en vis storrelsesfordeling. Oplesningen fra den enkelte partikel
vil derfor ofte kunne betragtes som en diffusionsstyret oplesning, idet vandet
leber i porerummet udenfor partiklen. I de tilfzlde hvor oplasningen alligevel
kan betragtes som "advektionsstyret”, mi partiklerne vaere si sma, at tilforel-
sen af stof til det strammende vand ikke er begrenset af en eventuel stofdiffu-




sion i den enkelte partikel (se ogsd afsnit 5.4). Oplasningen vil derfor styres
af stoffets opleselighed under de konkrete forhold, og stoffluxen fra forure-
ningskilden vil tillige afh&nge af mangden af vand, der streminer gennem
kilden. 1 figur 5.2 er vist de vigtigste faktorer af betydning for stoffluxen fra
en forureningskilde styret af vandets advektion gennem kilden. I det folgende
skal disse faktorer kort kommenteres:

Desorption

Kinetik
M Vandflux
<? Vandhastighed
% (
Oplaselighed

Figur 5.2 ,
De vigtigste faktorer af betydning for stoffluxen fra en forureningskilde ved en
advektionsstyret oplosning.

Vandflux. Den mengde vand, der stremmer igennem en forureningskilde, vil
i den umattede zone afthenge af mange ting. Hvis kilden er mere grovkornet
end den omkringliggende jord, kan der dannes en "kapillar barriere”, hvor
vandet vil lobe udenom forureningskilden grundet det lavere kapillartryk
inden i kilden. Kun ved en vasentlig infiltration, og dermed vandindhold, vil -
vandet trenge ind i kilden. Kan der ses bort fra dette vil vandfluxen primert
athenge af den infilterende vandmangde p& den konkrete lokalitet, og kan
variere geografisk (jf. afsnit 2.3.1).

I grundvandzonen vil vandfluxen afhnge af den lokale gradient samt kildens
hydrauliske ledningsevne, jf., Darcys lov (afsnit 2.3.5). Tilstedeverelse af en
fri fase af ikke-vandblandbar vaske kan have stor betydning for kildeom-
ridets hydrauliske ledningsevne, og dermed hvor store vandmangder, der
stremmer igennem kilden!. Tilstedevarelsen af den fri fase kan reducere
jorden hydrauliske ledningsevne betydeligt.

Oploselighed. Stoffluxen athenger udover af den forurenede vandmengde
ogsé af den koncentration, som vandet indeholder nir det forlader kilden. I
de tilfzlde hvor stoffet gar hurtigt i oplesning (se senere) vil det vare lige-
vegiskoncentrationen eller stoffets vandopleselighed, der bestemmer den
endelige stofkoncentration..
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For organiske stoffer athenger opleseligheden af en lang rakke faktorer
(stoftype, temperatur, tilstedevarelse af andre organiske stoffer i den
faste/veske-fasen, m.m.). Disse forhold er indgdende behandlet i afsnit 5.6.
Vandopleseligheder er tillige opgivet i stofkapitlerne 10-16 for forskellige
organiske stofgrupper.

For uorganiske stoffer, som er tilstede i kilden som mineraler (salte) er
opleseligheden, jf. afsnit 2.4.4 athengig af opleselighedsproduktet, K. 1
mange tilfelde vil opleseligheden af et fast stof athenge af syre-base reaktio-
ner, kompleksering og redox-processer, idet nogle af de i det faste stof
indgiende ioner ogsd indglr i sidanne reaktioner. Oplaseligheden kan derfor
atha@nge at pH, pe og diverse ligander (se igvrigt afsnittene 2.4.2, 2.4.5 og
2.6). Et eksempel pd sidanne komplicerede oplaselighedstforhold kan ses i
kapitel 17 om cyanid.

For meget opleselige stotfer kan den resulterende koncentration ath@nge af
hvor meget stof der er tilgaengeligt i kilden, idet alt stoffet vil ga i oplesning
med det samme.

Oplosningskinetik. For visse stoffer, det gelder bade faste/flydende organiske
stoffer og specielt for mineraler, kan selve den kemiske oplesningsreaktion
vare utrolig langsom, og dermed begrensende for den resulterende koncen-
tration, dersom vandhastigheden i kilden er relativ haj.

Desorption. Bade organiske stoffer og tungmetaller kan vere bundet til kilden
ved sorptionsprocesser (jf. afsnit 2.4.7). 1 dette tilfelde vil den resulterende
kildekoncentration ath&nge af den sorberede stotkoncentration og af forde-
lingskoefficienten, K;, (forudszttende en linezr isotherm). Desuden kan,
specielt for organiske stoffer, desorptionsprocessen foregd meget langsomt,
og kan dermed vere bestemmende for stofmangden der frigives. Desorp-
tionsforholdene er yderligere beskrevet for de organiske stofter og for
tungmetallerne i kapitlerne 7 og 8.

5.2.2 Diffusionsstyret oplesning
I figur 5.3 er de vigtigste faktorer for en diffusionsstyret oplesning beskrevet.
Disse skal kort kommenteres:

Effektiv diffusionskoefficient. 1det at stofoplesningen kun kan foregd ved at
stoffet diffunderer ud mod ydersiden af kilden hvor det opleses i det forbi-
strommende vandflow, er hastigheden hvormed stoffet ditfunderer, den
effektive diffusivitet, som regel af afggrende betydning. Den effektive
diffusivitet afhaenger af den effektive diffusionskoetficient og at stofkon-
centrationsgradienten (jf. Ficks lov - box 2.4). Den effektive diffusions-
koefficient ath@nger igen af en rekke faktorer:

Stoffets diffusionskoefficient. Dennes storrelse kan bade athenge af stoffet
selv samt den matrix, hvori stoffet skal diffunderer (f.eks. benzens diffusion i
tjere).

Kildens tortousitet. Kilden kan indeholde mere eller mindre inaktive omrader
(f.eks. sten og lignende) som stoffet skal diffunderer udenom (se ogsa afsnit
2.8.4).



Kildens volumen ]

. .
Overfladeareal l %7 / l<§ Effektiv

diffusivitet

Stofkoncentration
i Kilden

Figur 5.3
De vigtigste faktorer af betydning for stoffluxen fra en forureningskilde ved en
diffusionsstyret oplosning. :

Sorption. Stoffet kan evt. sorbere til visse af kildens bestanddele, hvilket kan
reducere diffusiviteten betydeligt. Benzen vil siledes sorbere til en tjeres
generelle bestandele (se iovrigt kapitel 11 om polyaromatiske hydrocarbo-
ner).

Kildens stofkoncentration. Idet oplesningen styres af en diffusionsproces,
beskrevet af Ficks lov, athanger stoftransporten at koncentrationen i kilden
samt af kildevolumenet (i smi "klumper" er den gennemsnitlige diffusionsvej
mindre hvilket giver en sterre stofkoncentrationsgradient.

Overfladeareal. Ved flade eller langstrakte kilder er det specifikke overflade-
areal storre hvilket - alt andet lige - giver en storre stofflux fra kilden.

Vandflux. Ved en stor flux af vand langs kildens overflade borttransporteres
den uddiffunderede stofmengde hurtigt vk, hvilket resulterer i lave stofkon-
centrationer umiddelbart udenfor kilden og dermed sterre stofflux (pga. en
stprre koncentrationsgradient). :

[ tilfzlde med lav vandflux (f.eks. i en sommerperiode) kan det uddiffundere-
de stof evt. fordampe direkte fra kildens overflade for senere at overfores til
nedsivende vand fra poreluften omkring kilden ( se ogsa kapitel 4).

5.3 Teori for advektionsstyret oplasning
[ dette afsnit beskrives indledningsvis en simpel model til beregning af
stoffluxen fra en kilde. Dernast beskrives nogle teoretiske overvejelser om

betydningen af kinetikken i oplesningsprocessen. Disse overvejelser er
udviklet specielt for oplasning af NAPL-kilder i grundvand.
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5.3.1 Simpel oplesningsmodel

P4 figur 5.4 er vist en oplesning af en kilde i den umeattede zone (a) eller i
den meattede zone (b).Kilden har et tversnitsareal, A, pa tvers af strgm-
ningsretningen. Darcy hastigheden gennem forureningskilden forudsettes
kendt og der forudsattes gjeblikkelig ligevegt mellem kilden og vandet,
sdledes at den udstremmende kildekoncentration er lig oplaseligheden af
stoffet, C,,” , under de konkrete vilkar.

T -

a—t<__

q , q,Cy

Figur 5.4
Setup for simpel model til udregning af kildestyrken i den umettede zone (a)
0g den mettede zone (b). ’

Kildestyrken, S (f.eks. i g s), vil da veere lig:

S = C_aq 5.1

Opleseligheden C,* er for organiske stoffer indgéende diskuteret i afsnit 5.
Det storste problem ved formel 5.1, udover at kende kildens fysiske udstrek-
ning, er at bestemme en relevant hastighed gennem kilden, idet kildens
tilstedeverelse ofte pavirker den lokale naturlige stregmning. Som nvnt i
afsnit 5.2.1 kan pavirkningen blive si stor, at der kun sker en minimal
gennemstremning af kilden. I et sddan tilfzlde skal oplesningsprocessen mere
betragtes som en diffusionsstyret oplosning. Et konservativt sken pa oplesnin-
gen opnds ved at sette g lig den generelle Darcy hastighed gzldende for
lokaliteten. Man risikerer dog at overvurdere kildestyrken groft.

5.3.2 Kinetisk begranset oplesning

1 tilfzlde hvor kontakten mellem vandet og stoffet nedsat (f.eks. hvis residu-
alstoffet sidder i lukkede porer, kan oplesningshastigheden vare nedsat. Hvis
grundvandshastigheden samtidig er hoj kan det betyde at der ikke opnis
ligevegt.



Oplesningshastigheden, S i (g s™) fra den frie fase til grundvandet kan ud-
trykkes som en funktion af en massetransportkoefficient,K, (i m s™), en kon-
centrationsforskel og et kontaktareal mellem vandet og den frie fase, A i
(m?)®:

S = K _A(C_-C) 52

hvor C, er ligevagtskoncentrationen og C er den resulterende koncentration
i vandfasen. Massetransportkoefficienten er sdledes en storrelse der dakker
flere forskellige processer, der giver en kinetisk begrenset oplgsning.

For grundvandsforureninger med ikke vandblandbare vasker er den naturlige’
grundvandshastighed ofte mindre end 0,5 m dag™. Dette vil ofte vere si
langsomt, at der vil vere ligevegt mellem den frie fase og grundvandet,
hvorved koncentrationen i grundvandet, der har varet i kontakt med den frie
fase, vil svare til ligevagtskoncentrationen. Ligevagtskoncentrationen er
opleseligheden, hvis den frie fase kun bestir af et stof, eller den kan beregnes
udfra Raoults lov, hvis den frie fase bestir af flere stoffer (se afsnit 5.6).

Mange laboratorieforseg har vist, at der under nogle betingelser ikke er
ligevagt mellem grundvandet og den frie fase, og det sdledes kan vare
nedvendigt at beskrive uligevaegten ved formel 5.2%*.

Formel 5.2 kan omskrives lidt:?

J, = K (C,-C) : 5.3
hvor J, er oplesningsmassefluxen per kontaktareal (g m™ s™). Da kontak-
tarealet A er darligt defineret opskrives massefluxen ofte per volumenenhed

istedet for per arealenhed, dvs.:

J, = AC_-C) | 5.4

hvor Jy er oplesningsmassefluxen per volumenenhed (g m™ s™) og A er den
nye massetransportkoefficient (s™).

Der er imidlertid et betydeligt problem med den volumen baserede mas-
setransport i forhold til den arealbaserede. Efterhdnden som den frie fase
bliver oplest, @ndrer arealet af den frie fase sig, hvilket medferer, at den
volumen baserede massetransport eller rettere A ogsi @ndres. .

Der er udfort en del teoretiske og praktiske studier til bestemmelse af A. 1
tabel 5.1 er gengivet resultaterne af nogle af de senest rapporterede A-vardi-
er. I tabellen er desuden angivet, under hvilken forsggsomstendigheder den
er bestemt iser med hensyn til vandhastigheden og koncentration af den frie
fase. Der er gjensynligt stor. variation pa de fundne A-vardier, hvilket ikke
nedvendigvis skyldes, at der er stor usikkerheden pa de enkelte forsgg, men
skyldes i lige si hej grad at massetransportkoefficienten afh@nger af si
mange parametre. Der er rapporteret mange forskellige sammenhenge
mellem A og de parametre den athenger af. Ligning 5.5 beskriver en af disse
sammenhange, der er udirykt i dimensionslose tal*.
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Tabel 5.1. Massetransportkoefficienter, A, fundet i litteraturen, samt nogle
stikord omkring, hvordan de er fundet og under hvilke forsegsomstaendig-

heder.
A v S, Pe Porast Stoffer
(dag™ (m-dag™) (%) ©) media
17® 0,71 0,5 73 fint til medium sand ~ BTEXér i olie
0,79® ' - - - - toluen i benzin
08-526® 0,47-11.5 4.0 7,0-7,6 glaskugler, tre for- toluen
skellige diametre:
0,2; 0,4 og 0,65 mm
1,94©@ semi-batch 10 - glaskugler med dia-  napthalen
1,32 forseg” metre mellem 0,25- acenapthen
1,78 ' 0,5 mm fluoren
1,90 phenanthren og antra-
cen, alle stoffer tilste-
de i tjere
1259 0,95 6,2 - sand benzen
125 toluen
350 xylener i benzin
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*: udfert som semi-batchforsgg, si hastigheden er i realiteten 0.

Sh = 12Re*"$§¢ 55> 5.5

hvor Sh er Sherwoods tal, Re er Reynolds tal, Sc er Schmidts tal og s, er
NAPL-ma&tningen.

De dimensionslase tal er defineret ved folgende ligninger:

2
Sh = Ad? 5.6
D
‘ v
Re = ~Pul 5.7
Ho
i
S¢ = —= 5.8
p,D

hvor d, er kornsterrelsesdiameteren, D er den molekylere diffusionskoeffici-
ent i vand, p,, er densiteten af vand, p,, er den dynamiske viskositet af vand.
Indszttes udtrykkene for de dimensionslase tal i ligning 5.5 fas falgende
ligning efter lidt omrokering af ledene:

0,25
v 0,75 pw D 0,5 0.8
A=12——% ] 5.9
0,25 d 1,25
w )4
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[ figur 5.5 er afbilledet A som funktion af grundvandshasstigheden, v, og
matningskoncentrationen af NAPL, s, for et porest media med en kornster-
relsesdiameter, d,, p4 400 um. Det ses, at massetransportkoefficienten stiger
med stigende indhold af fri fase. Det skyldes, at ved hgje koncentrationer af
fri fase er den generelt mere tilgengelig for oplesning end ved lave
koncentrationer. Det gelder kun, ndr den frie fase er fordelt i det porgse
media og ikke, nir den er ophobet p4 lavpermeable lag som pools. Det ses
ogsi af figuren, at massetransportkoefficienten stiger for stigende
grundvandshastighed.

700

- - 300} e

600
500 } g

- 4001 L e

200 1 e
1001 .~
0

2.5

5 7.5 10 0 1 0.2 04 0.6
Grundvandshastighed (m dag )

0.04 0.08 0.12

Figur 5.5

Beregnet massetransportkoefficient, som funktion af grundvandshastigheden
og residualkoncentrationen (se teksten for nermere beskrivelse af
udregningen).

For at fi et indtryk af vigtigheden af den kinetisk begrensede oplesning be-
regnes koncentrationen i et vandvolumen, der strommer inde i kilden som
funktion af kontakttiden. Differentialligningen, der beskriver dette problem,
er opstillet i ligning 5.10.

€ N -cl-0 5.10
dt

Lesningen til denne differentialligning, idet C sattes lig O til tiden lig 0, er
folgende:

C=C (1-e™™ 5.11
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c/c,

0.2 H

Figur 5.6 viser den relative concentration (C/C,") som funktion af tiden for
tre forskellige massetransportkoefficienter (1, 10 og 100 dag™). Disse tre
verdier er ifolge tabel 5.1 typiske massetransportkoefficienter. Figuren viser,
at for A > 100 dag™ tager det mindre end 100 min at opna ligevagt. Er A
derimod 1 dag™, tager det 10000 min (7 dage) at opna ligevagt.

0.8

0.6

0.4 4

0.1

10 1000 10000
Tid (timer)

Figur 5.6

Beregnet relativ koncentration i vandet inde i en kilde med fri fase som
funktion af massetransportkoefficienten (se teksten for nermere beskrivelse af
udregningen,).

Dette viser, at i de tilfelde, hvor A har en rimelig sterrelse, vil man kunne
forudsette, at der er ligevagt, og at det kun er nir A er lille, at det er
nedvendigt at tage massetransporten ind i beregningerne. A er typisk lille nar
indholdet af fri fase er lille dvs. forholdsvist sent i et udvaskningsforleb. I
praksis kan man regne med ligevegt indtil koncentrationen af fri fase er
under en eller anden koncentration af fri fase, som sandsynligvis afhenger af
det porgse media. Derefter er man nadt til at tage massetransportbegransning
ind i betragtning, hvis man skal beregne halen p4 oplesningsforlabet. Des-
varre vil koncentrationen af stofferne pa det tidspunkt stadig vare betydelige
i forhold til grensevardierne for stofferne i drikkevand, si det er vigtigt at
kunne regne pa halen.

5.4 Teori for diffusionsstyret oplgsning

Som tidligere nzvnt bestir mange rigtige spild af komplicerede blandinger af
stoffer. Da oplesningsprocessen pa poreskala niveau som nzvnt er en
overfladeproces, kan man méske komme i en situation, hvor fjernelsen af et
stof foregar hurtigere end stoffet tilferes overfladen fra midten af kilden ved
diffusion. Figur 5.7 viser en skitse af processen, hvor den frie fase er ideali’
seret ved en kugle.




v
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Figur 5.7
Skitse af en kugle, hvorfra der sker oplasning fra overfladen, der derved
skaber diffusionsstyret oplosning.

For diffusion ud af eller ind i en kugle opstilles diffusionsligningen i polare
koordinater, og kan rimeligt nemt loses analytisk. Ligning 5.12 viser koncen-
trationen som funktion af afstanden fra centrum af kuglen?®:

C-C, 2av= (-1) nTr
=1+—) ——sgin] —| *
C.-C E a

Trp= n

t
exp| -n2nt — D
a2

hvor C er koncentration i afstanden r fra centrum, C, er koncentration pa
kuglens overflade, C, er begyndelseskoncentration inden i kuglen, a er radius
af kuglen, t er tiden, D er diffusionskoefficienten.

0 1

Koncentrationen i kuglens centrum fas ved at lade r - 0. S fir man:

Cc-C d
L = 1+2Y (-1)%exp| -DnZn2-L 5.13
c,-C, n=l a’
Mzangden af stof, der diffunderer ud af eller ind i kuglen, kan beregnes til:
M,
— = 1——Z—exp -pn2n2.l , 5.14
M, a1 n? a2 .
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hvor M, er den totale masse, der er diffunderet ud af eller ind i kuglen til ‘
tiden t, M, er den totale masse, der kan diffunderer ud af eller ind i kuglen t.

Der findes ikke ret mange data for diffusionskoefficienter af organiske stoffer
i en anden organisk fase (se f.eks. Lide®). I de folgende beregninger bruges
en diffusionskoefficient pi 3,4-107 cm? s, der er bestemt for benzen i heptan
ved 25°C. Der er regnet pa to kugler med en radius pd henholdsvis 0,1 cm
og 10 cm. Den forste kunne reprasenterer en klump af fri fase, der sidder
isoleret mellem nogle sandkorn. Den anden reprasenterer en klump tjzre,
hvor vandgennemstremningen igennem kuglen er minimal. I begge tilfelde
bestar den frie fase af et stof med en opleselighed p4 240 mg L, som udger
5% af massen i kuglen. De andre 95 % udgeres af et inert stof, der ikke
oplases i vandet. Ligning 5.14 benyttes til at beregne, hvor meget masse der
diffundere ud af kuglen som funktion af tiden. Det er forudsat, at koncentra-
tionen af stoffet udenfor kuglen er 0. Figur 5.8a og 5.8b viser resultatet af
disse beregninger. For den store kugle er der desuden vist en beregning, hvor
diffusionskoefficienten er 100 gange mindre end den, der ellers er benyttet.
For at kunne bedemme de beregnede masser, der kan diffundere ud af kug-
lerne sammenlignes de med den masse, der kan fjernes oplast i grundvandet.

Den fjernede masse oplest i grundvandet beregnes meget konservativt, som
en typisk grundvandshastighed (10 cm dag™) multipilceret med stofkon-
centrationen ( 5% af 240 mg L™) og et reprasentativt tvarsnitsareal. For den
lille kugle er benyttet et tversnitsareal pd 0,5-0,5 cm? og for den store kugle
er benyttet et tvarsnitsareal pi 50-50 cm?. Sammenlignes de beregnede
konvektive massetransporter med den masse, som kan diffundere ud af
kuglerne, er de, i de to tilfzlde, hvor diffusionskoefficienten er 3,4:107 cm?
s, mange storrelsesordener mindre. Det viser, at diffusionen ud af den frie
fase ikke pd nogen made begr®nser oplesningen og at man godt kan for-
udsztte at den frie fase er homogen. Kun i det tilfzlde, hvor diffusionskoeffi-
cienten er 100 gange mindre, bliver den konvektive massetransport og
diffusionen ud af kuglen sammenlignelige. Om denne diffusionkoefficient er
realistisk, er svart at vurdere, men det er klart, at for en klump af tjare med
en radius pi 10 cm, indeholder klumpen ogsa sandkorn, si diffusionsvejen
bliver l&ngere, hvilket medferer en lavere diffusionskoefficient.

5.5 Vurdering af stofoplesning

Specielt for uorganiske restprodukter er sammens&tningen ofte sd kompli-
ceret at en egentlig udregning af konkrete stoffers oplesning fra kilden ikke
kan gennemfores. Derfor vurderes oplasningen fra specielt restprodukter via
forspg, sikaldte udvaskningstests.

For de ikke-blandbare organiske vasker er det som ngvnt i afsnit 5.2 de
primart fysiske forhold, der begranser oplesningen. Disse forhold er i
gieblikket under intensiv forskning.
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Figur 5.8
a: beregnet akkumuleret stoffjernelse ved henholdsvis konvektion og diffusion,

som funktion af tiden fra en kugle med en radius pd 0,1 cm; b: beregnet
akkumuleret stoffjernelse ved henholdsvis konvektion og diffusion med to
forskellige diffusionskoefficienter, som funktion af tiden fra en kugle med en
radius pd 10 cm (se teksten for nermere beskrivelse af udregningen,).

5.5.1 Udvaskningstests ‘
Udvaskningstests er i dag et meget vigtigt redskab i risikovurdering af
restprodukter, specielt nye typer af restprodukter gennemgar undersggelser
via udvaskningstests. Der er blevet benyttet et meget stort antal af forskellige
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udvaskningstests, som gar en sammenligning fra tilfzlde til tilfzlde yderst
vanskelig'®. Der er derfor initiativer i gang bade pa nordisk og europzisk
plan med standardisering af udvaskningstests.

Udvaskningstests kan rubriceres pa forskellig vis. Den mest afgorende forskel
er om oplesningen (udvaskningen) forventes advektionsstyret eller diffusions-
styret (jf. afsnit 5.2). De mange tests er nasten alle udviklet med henblik pa
at undersgge udvaskningen af uorganiske stoffer (iser tungmetaller). Den
mest almindelige rubricering er vist i tabel 5.2.

Tabel 5.2 Rubicering af udvaskningstests.
Advektionsstyret udvaskning

Batch ekstraktionstests

- med pH kontrol
- uden pH kontrol

Dynaniske tests

- seriel batch tests (udskiftning af ekstraktionsvaske)
- sgjle og lysiometerforsag

Diffusionsstyret udvaskning

- tank udvaskningstests
- lysiometerforseg

For den advektionsstyrerde udvaskning er den mest simple test en batch
ekstraktionstest, hvor en reprasentativ prove af kilden rystes med en ekstrak-
tionsvaske. Omrystningen fortsatter til der er ligevagt (eller af praktiske
hensyn i en fast tid, typisk 24 timer). Testen gennemfores ved forskellige
L/S-forhold (L/S = Liquid to Solid), dvs. ved forskellige masseforhold
mellem ekstraktionsvaske og kildemateriale (restprodukt). Ekstraktions-
vaskens pH (som ofte er den mest afgarende faktor) kan ligeledes variere. |
de tilfzlde, hvor den endelige pH-vardi i batchen efter ligevegt, styres af en
gensidig bufring af vaske/fast stof vil den endelige pH-vardi afhenge af L/S-
forholdet. I sddanne tilfzlde kan testen gennemfares med pH-kontrol, dvs. at
man ved syre/base-tils@tning styrer mod en fast pH-vardi. Testen kan si
gennemfores ved forskellige pH-vardier for at undersege en eventuel pH-
styret oplesning. Ogsa betydningen af ®ndrede redox-forhold etler tilstede-
varelse af komplekserende stoffer i ekstraktionsvasken kan undersgges ved
batch ekstraktionstests. '

Tidsfaktoren i udvaskningen kan gennemfores ved en dynamisk test, som
nemmest gennemfores ved en seriel batch test. 1 denne test fornys ekstrak-
tionsvesken et antal gange, hvorved de langsigtede udvaskningsforhold
simuleres. Resultaterne fra sdidanne test kan atbildes som koncentrationen i
udvaskningsvasken som funktion af det akkumulerede L/S-forhold (dvs. som
funktion af hvor meget veske der er strammet gennem kilden), eller som
akkumuleret udvasket stofma&ngde i procent af det totale stofindhold i kilden
som funktion af gennemstrgmmet vaeskemangde. 1 figur 5.9 er vist et
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eksempel pd resultater fra en seriel batch test gennemfort pa sikaldt kupo-
lovnsslam hidrerende fra en metalomsmeltningsvirksomhed" . Figuren viser
tydeligt en pH-ath&ngig oplesning, idet der fis faldende pH-vardier efter-
h&nden som slammet udvaskes, resulterende i stigende zink-koncentrationer.
Med et samlet akkumuleret L/S-forhold pa 50 opniedes dog kun en total
zink-udvaskning p4 0,12 mg g svarende til 0,06 % af det samlede zink-
indhold 1 slammet.
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Figur 5.9

Eksempel pd resultater fra udvaskningstests udfort pd kupolovnsslam. Efter
Kjeldsen & Christensen'.

Det i en seriel batch test maksimale akkumulerede L/S-forhold kan ekstrapo-
leres til en udvaskningstid, T, gzldende under feltforhold: :

'5.15

hvor p, er kildens rumvagt (kg tor vegt m™), p,, er udvaskningsvaskens
densitet (normalt vand med p,, = 1000 kg m®), h er kildens udstrakning pa
tvers af gennemstrgmningsretningen (m) (dvs. hgjden for en kilde, som
perkoleres af regnvand), N er Darcy hastigheden gennem kilden (m s™) (dvs.
nettonedberen for en kilde, som perkoleres af regnvand) og L/S er lig det
relevante L/S-forhold bestemt i laboratoriet.

Hvis det forhold, at der eventuelt ikke opnis ligevagt under udvaskningspro-
cessen gnskes forfulgt, kreves gennemforelse af mere komplicerede ud-
vaskningtests 1 form af sgjleforsog, hvor ekstraktionsveske under kontrollere-
de forhold i laboratoriet perkolerer igennem en sgjle af kildemateriale. Testen
kan ogsi gennemfores i en storre skala ved udenders lysimeterforsag, hvor
den naturlige infiltration udger ekstraktionsvasken.
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For kilder, hvor udvaskningen er diffusionsstyret kan gennemfores tank
udvaskningstests. 1 sidanne tests fremstilles (hvis det er en solidificerings-
proces af et restprodukt, som gnskes undersggt) eller udskéres en blok af
kilden. I de fleste standard tests benyttes kuber med en sidelzngde pa 4 cm.
Blokken placeres i en lukket beholder, hvor udvaskningsvasken udskiftes
lebende (typisk 5-10 gange i lobet af en periode pa et par uger). Hvis det
forudsettes at udvaskningen alene er styret af diffusion af stof ud af blokken,
samt at testen er gennemfort over si kort tid at kun en minimal andel af den
udvaskbare stofmangde er forsvundet fra blokken, kan den effektive diffu-
sionskoefficient, D, , bestemmes’:

mE;] v
= 5.16

D_.
T AU e

hvor E; er den malte stofudvaskning i det i te step (i mg (m*blokoverflade),
U,..; er den tilgengelige udvaskbare stofmangde (i mg (kg tor stof)™), p er
massefylden af blokken (kg m®), t; er tidspunket hvor ekstraktionsvasken
udskiftedes i step "i"

i" og t,, er tidspunktet hvor ekstraktionsvasken udskiftedes
i det forrige step ("i-1"). U,.; bestemmes via en batchekstraktionsproce-
dure?. D, kan bestemmes udfra de forskellige udferte step og en gennem-
snitlig verdi kan udregnes. Eventuelt udelades resultater fra de forste step,
som kan veare pavirket af ikke-diffusiv oplesning (overflade afvaskning), og
de sidste step hvor diffusionen eventuelt er pavirket af at stofmangden
udtgmmes i blokken. Er den effektive diffusionskoefficient bestemt kan den
akkumulerede oplesning, E (i mg (m* blokoverflade)™) udregnes ogsi for
lengere tider end forsgget varede: '

4D t
E =U,_ P\ — 5.17
] T

For meget lange tider er ovennavnte ligning ikke geldende idet oplesningen
pavirkes af den reducrede stofkoncentration i blokken. I de tilfelde skal mere
sofistikerede modeller benyttes svarende til ligning 5.14 geldende for kugle-
formede "blokke" (se ellers de Groot & Hoede®).

De mange udvaskningstest er alle som nzvnt udviklet med henblik pa at
undersege udvaskning af primert uorganiske stoffer fra restprodukter, en
udvaskning som is&r er oplaselighedsstyret. Disse erfaringer har derfor ogsa
naturligt smittet af pi udformningen af standardtestene og resultatvurderin-
gen. Der er dog indenfor de senere ar ogsa sat fokus pd udvaskningen af
specifikke organiske stoffer fra bl.a. affaldsjord og andre affaldstyper. Der er
saledes et stort behov for at tilpasse de benyttede metoder til brug for organi-
ske stoffer, som kan fordampe og blive nedbrudt under testen. Ligeledes er
der behov for opnielse af basal viden for de basale processer der styrer
udvaskningen af organiske stoffer (se n®ste afsnit, samt afsnit 7.3 om desorp-
tion af organiske stoffer).

5.5.2 Oplesning af DNAPL "pools" og LNAPL "pandekager”

Som beskrevet i kapitel 3 vil et spild af LNAPL ofte resulterer i dannelse af
en "pandekage” ovenpi grundvandsspejlet. Tilsvarende kan et spild af en
DNAPL resultere i dannelse af en "pool” ovenpd et lavpermeabelt lag. Det
specielle ved disse to situationer er, at NAPL en er relativ utilgengelig for



oplesning, idet oplesningen delvist vil vere diffusionsstyret. T dette afsnit vil
de to tilfzlde blive behandlet under et, da de konklusioner der kan drages er
ens.

Eksperimentelt er der ikke udfort ret mange forseg med kontrollerede
LNAPL pandekager eller DNAPL pools. Oplesningen af toluen er blevet
studeret i et kunstigt grundvandssystem™. En toluenpandekage med hgjden 2
cm, le&ngden 69 cm og bredden 20 cm indeholdende 1 liter toluen totalt blev
indbygget i grundvandssystemet. Dette svarer til en matningskoncentration af
toluen pa 0,77 af poresiteten. Det var muligt at udtage vandpraver forskellige
steder langs pandekagen og i forskellig afstand fra den. Figur 5.10 viser
koncentration af toluen 3 cm under pandekagen og i forskellige afstande fra
den opstroms ende af pandekagen. I figuren er vist kurver for to forskellige
grundvandshasgtigheder. Koncentrationen, hvor pandekagen ender (69 cm),
er 80-90 mg L ved en hastighed pa 28,2 cm d* (svarerende til en kontakttid
pa 2,4 dag) og 30-40 mg L' ved en hastighed pa 60,9 cm d* (svarerende til
en kontakttid p 1,3 dag). Begge koncentrationer er langt fra opleseligeheden

- af toluen pd 515 mg L. Figur 5.11 viser tilsvarende toluenkocentrationen
ved to forskellige vertikale afstande fra pandekagen henholdsvis 3 cm og 8
cm. Den viser, at i dette system er der stort set ingen oplest toluen 8 cm fra
pandekagen.

Toluen,L=69cm,z=3cm

70 | v=282cmd’
2 -1
50 - D, =1.03cm’d

C, mg L
[#)]
s}
|

O
V=609cmd’
D,=1.31cmd

0 10 20 30 40 50 60 70 80
Afstand langs pandekage (cm)

Figur 5.10
Malte toluenkoncentrationer som funktion af afstanden fra starten af poolen
for to forskellige vandhastigheder. Efter Voudrais & Yeh'.

Dette eksempel viser, at selv for en rimelig lang pandekage, er kontakten
mellem vand og NAPL si ringe, at koncentrationen 3 c¢m fra gr&nsetfladen er
ret lille i forhold til opleseligheden. Forskellen pd ikke-ligevegtsoplasning (se
afsnit 5.3.2) og oplesning af en pool/pandekage er, at en pool/pandekage
typisk indeholder meget hoje matningskoncentrationer af den frie fase i
forhold til, nir NAPL “en er fordelt som residualer. Det bevirker, at den
relative permeabilitet for en pool er meget mindre end for residualer.
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Figur 5.11 v o
Moailte toluenkoncentrationer som funktion af afstanden fra starten af poolen i
to forskellige hgjder over poolen. Efter Voudrais & Yeh'™.

I kapitel 3 er beskrevet, hvad der sker, nir enpandekage af LNAPL flyder
oven pi et varierende vandspejl. Resultatet er, at LNAPL residualer fanges
under vandspejlet, hvilket gar den frie fase meget mere tilgengelig for -
oplesning end hvis den bare er fordelt som en sammenh&ngende pandekage
af fri fase. Hermed foreges oplesningen af LNAPL'en betydeligt

5.6 Vandopleselighed af organiske stoffer

Under mange forhold vil oplasningen af organiske stoffer bade i den mattede
og umattede zone athenge af hvilken vandopleselighed det organiske stof har
under givne betingelser. Dette kan som nzvnt ath@nge af en lang rekke .
faktorer, som vil blive belyst i det kommende afsnit. '

5.6.1 Opleselighed af rene stoffer

Oploselighed af vesker

Opleseligheden af en vaske eller fast stof i en anden fase er defineret som
ligevagtskoncentrationen af et stof i den anden fase, nir der er overskud af
dette stof. Under disse betingelser betegner man oplgsningen som mattet.
Den oploselighed, der er relevant for grundvandsforurening, er oploselig-
heden af et stof i vand. Opleseligheden er sdledes en karakteristisk konstant
for et stof. Det er derfor ret overraskende, at opleseligheden af stoffer
varierer relativt meget athaengig af, hvilken reference man benytter. Eksem-
pelvis kan man for trichlorethylen finde opleseligheder, der varierer mellem
1000 mg L! og 1400 mg L', Dette gelder i gvrigt de fleste konstanter.



Grunden til, at oplaseligheden af et stof kan varierer er, at mange af dataene
stammer fra gammel litteratur, hvor méleteknikkerne ikke var s pracise
som i dag. Desuden er renheden og stabiliteten af stofferne ogsa blevet

forbedret vesentligt. Det er derfor vigtigt at vere kritisk 1 sit valg af kemiske

konstanter, hvis det har en betydning for det man skal benytte dem til.

Temperatureffekt

Opleseligheden af stoffer er generelt temperaturathengig. Der findes ingen
tommelfingerregel for opleselighedens temperaturathengighed. I tabel 5.3 er
angivet oplaseligheder for forskellige klorerede alifater ved forskellige
temperaturer. Dataene, der er vist i tabellen, viser ikke noget entydigt om, at
opleseligheden stiger eller falder med stigende temperatur. Dataene er
bestemt i laboratorieforsgg og er fra samme undersggelse. Derfor er den
variation, der er mellem opleselighederne ved forskellige temperaturer i hgj
grad udtryk for den reelle forskel og usikkerheden pd malingerne er ikke ret
stor. Dataene afslorer ogs, at variationen i opleseligheden ikke er ret stor,
ndr det drejer sig om de temperaturforskelle, der observeres under naturlige
grundvandsforhold. ’

Tabel 5.3. Oploseligheden af udvalgte klorerede alifater i vand ved forskelli-
ge temperaturer's.

Stof! Temperatur- 10°C 20°C 30°C 35°C  40°C  45°C 50°C
Dichlormethan 20100 18800 18900

Chloroform 8100 7800 7700
Carbon tetrachlorid 700 650 650

1,1-Dichlorethan 5000 4400 5200
1,2-Dichlorethan 9400 9200 - 9800
1,1,1-Trichlorethan 1300 1300 1400

1,1 ,2—Trichlorethan 4900 5300 6100
cis-1,2-Dichlorethylen 6300 6100 6200
trans-1,2-Dichlorethylen 4500 4100 3900

Trichlorethylen 1400 1400 1300

Effekt af uorganiske salte
Oploseligheden athenger desuden af tilstedevarelsen af eksempelvis salte 1
vandet. Sammenh&ngen beskrives normait ved falgende udtryk'’:

*

C
log| —| = K.C, 5.18
C

w

hvor C," er opleseligheden af stoffet i rent vand, C, er opleseligheden af stof
i vand indeholdende salte, K, er en konstant og C, er koncentrationen af salt i
vandet. For opleseligheden af benzen og toluen i vand indeholdende natrium-
chlorid har man fundet K; til henholdsvis 0,1836 L mol™" og 0,2052 L mol™*
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ved 25°C. Af ligning 5.18 ses at opleseligheden falder med stigende indhold
af salt. For toluen eksempelvis kraves en natriumchloridkoncentration pa
0,22 mol L'* (13 g L) for at opleseligeheden i rent vand falder 10%, hvilket
viser, at koncentrationen af et salt skal vaere rimelig hej for at have en effekt
pa opleseligheden af organiske stoffer. Havvand indeholder typisk 30 g L™
NaCl° og lossepladsperkolat kan indeholde op til 4 g L chlorid, samt en
raekke andre norganiske og organiske stoffer’®, der kan have en effekt pa
opleseligheden af organiske stoffer.

Oploselighed af faste stoffer

Mange stoffer (f.eks. naphtalen) er i ren form faste stoffer ved stue- og
grundvandstemperaturer. Normalt bestemmes opleseligheden af faste stoffer,
som koncentrationenen i vand i ligevaegt med det faste stof. Nar de faste
stotfer optrader i blandinger med andre stoffer, hvoraf nogle er vasker, er
den endelige blanding nasten altid en vaeske. Det er derfor nedvendigt at
korrigere opleseligheden af faste stoffer i vand. Den opleselighed, man
beregner, kaldes den underafkelede vaskeoploselighed og beregnes udfra
folgende formel™:

As va »
¢t ¢t e(*{(—; ‘)) 5.19
w,l w,8

hvor C,, " er den underafkelede vaskeopleselighed, C,, " er opleseligehed af
det faste stof i vand, AS er fusionsentropien, R er gaskonstanten, T, er
stoffets smeltepunkt og T er temperaturen af det aktuelle system (begge i
Kelvin).

Hvis AS er ukendt, kan ovenstiende formel approximeres med falgende:

| -
c* gt e 5.20

w,l w,8

Tabel 5.4 viser et eksempel pa beregningen af C,,,". Den viser, at der kan
vare stor forskel mellem stoffernes fast-stof opleselighed og deres under-
afkelede vaskeopleselighed. En forskel, der bliver storre for stigende
smeltepunkt.

Tabel 5.4. Eksempel pa beregning af den underatkelede vaskeoploselighed
(Cy,") ved 25°C (eller 20°C) udfra de faste stoffers opleselighed (C,, ") og
smeltepunkt (T,).

Stof T,(°0) ¢, (mgLY C,. (mg LY
Naphtalen ‘ 80,5 31,7 112
Phenantren 101 1,10 6,2
Pyren 156 0,132 2,6
Benzo(a)pyren 175 0,0038 0,12




5.6.2 Opleselighed af stofblandinger
I de fleste tilfzlde bestir den frie fase af flere stoffer. Ligevagtskoncentratio-
nen af det enkelte stof kan i disse tilfelde beregnes udfra Raoults lov*":

= vx.C, ‘ 5.21

11 Wl

hvor C,; er ligevaegtskoncentrationen i vand af stof 7 (0gsd benzvnt den
effektive opleselighed), y; er aktivitetskoefficienten af stof / i den organiske
fase, x; er molfraktionen af stof 7 i den organiske fase og C,,;" er opleselighe-
den i vand af stof i. Hvis stofblandingerne opfarer sig ideelt, dvs. at stofferne
i den organiske fase ikke pavirker hinanden, er akt1v1tetskoefflclenten (yy lig
med en, og Raoults lov kan skrives som:

C,, = xC,, ' 5.22
Forspg med simplere blandinger af stoffer har vist, at mange stotblandinger
folger denne simple version at Raoults lov******, Mere komplekse blandin-
ger som tjere og olie opferer sig derimod ikke altid ideelt. Fejlen er dog
sjeldent mere end en faktor 2 eller 3 (Banerjee®). (Se igvrigt afsnit 11.4.1).

Hvis man ikke kan anvende den simple udgave af Raoults lov, men har en
kompleks blanding, hvor det er nedvendigt at bestemme aktivitetskoeftici-
enten i ligning 5.21, er der forskellige metoder til at estimere den. En metode
er ved at bruge UNIFAC, der er en forkortelse for Universal Quasi Chemical
Functional Group Activity Coefficients Method. UNIFAC er en semi-em-
pirisk model baseret pa et kemisk struktur gruppebidragsprincip. Fordelen
ved metoden er, at aktivitetskoefficienterne kan estimeres for hvilken som
helst kemisk stof, hvis blot stoffet bestar af nogle grupper, som UNIFAC
kender konstanter for. UNIFAC metoden blev introduceret af Fredenslund™
og er siden blevet udvidet og forbedret™?°. Aktivitetskoetficienter kan
benyttes til estimation af opleseligheden af et givet stof, oktanol-vand forde-
lingskoefficienten og Henrys konstant”-*%*’.

Raoults lov er simpel at anvende, hvis hele sammensa&tningen af den organi-
ske blanding er kendt, si molvegten af hele blandingen kan beregnes.
Derved kan molfraktionen af hver enkelt stof beregnes. Det er desvarre ikke
altid tilfzldet. Olie og tjere f.eks bestdr af mange hundrede forskellige
stoffer (jf. afsnit 2.2.4), hvor det er umuligt at méle dem alle som enkeltstof-
fer. [ stedet for at bruge molfraktionen i Raoults lov kan den erstattes direkte
med vegtfraktionen, s Raoults lov bliver:

c,. =wCo, " : 5.23
hvor w; er vagtfraktionen af stof i. Beregninger p4 mere komplekse blandin-
ger har vist, at fejlen ved at anvende vagtfraktionen i stedet for molfraktio-
nen sjzldent er mere end en faktor 2-3 (Dyreborg & Arvin™).

Eksempel pd anvendelse af Raoults lov

I dette eksempel vil koncentrationen i vandfasen i ligevagt med en organisk
fase bestiende af 50 vol-% chloroform og 50 vol-% tetrachlorethylen blive
beregnet. Farst omregnes vol-% til molfraktioner. Det antages for nemheds
skyld, at der totalt er 2 L fri fase, dvs. 1 L. chloroform og 1 L tetrachlorethy-
len. Mangden (M) af mol af hver af stofferne beregnes som:
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M, = V, - p/MW,

Moo = | L~ 1,48 kg L/119,4 g mol™ = 12,40 moi

Mictacioremyien = 1 L = 1,62 kg L"'/165,8 g mol’ = 9,77 mol
Molfraktionerne bliver derfor:

Xchloroform = Mchloroform/ ( Mchlorofonn + Mtetrachlorethylen)

12,40/(12,40+9,77) = 0,5593

Il

Xtatrachlorethyleu = 9777/(12>4O+ 9377) = 0,4407

Ligevegtskoncentrationerne kan herefter beregnes udfra Raoults lov (ligning
5.22): ‘

‘Cchloroform = 075593 - 8700 mg Lt = 4866 mg L!

thtrachlorethylen = 0,4407 - 240 mg L' = 105,8 mg Lt

5.0.3 Effekt af cosolventer pa opleseligheden af organiske stoffer

For at heve oktantallet for den blyfri benzin tilsettes der forskellige stoffer
til benzinen. I Danmark tilszttes f.eks. MTBE (methyl-tertizr-butyl-ether) og
i andre lande tilsattes f.eks. methanol®. Indenfor opleselighedsteorien
benevnes disse stoffer ofte som cosolventer, fordi deres tilstedevarelse
virker opleselighedsforagende. Tils@tning ad cosolventer in situ til forure-
ninger indeholdende organiske stoffer har varet forsegt som en méade at
forpge oplesningsprocessen. I dette afsnit vil deres effekt pd opleseligheden
af andre organiske stoffer blive gennemgaet.

Den folgende beskrivelse folger i hgj grad Poulsen et al.™. Tradionelt beskri-
ves eftekten ved en sikaldt log-lineer model, hvor:

log(C,) = log(C,)+Pf 5.24

hvor C,, er oplaseligheden i vand-cosolvent blandingen, C,* er oploseligheden
i vand, f, er volumen fraktionen af cosolvent i veeskefasen og B er en
konstant, der beskriver et stofs evne til at blive oplest i cosolventet.

B er defineret ved folgende udtryk:

, c, :
B = log| — 5.25
o

w

hvor C, er oplaseligheden i cosolventet. Forsgg har desuden vist falgende
sammenhang

B = alog(K ) +b 5.26



hvor K, er oktanol-vand fordelingskoefficienten og a og b er konstanter, der
geelder for forskellige stofgrupper. For BTEX “er har man fundet a = 2,57
ogb = -3,01.

Forskellige forseg har vist, at ligning 5.24 ikke gzlder ved smé indhold af
cosolvent. Under en vis f.-verdi (20%) observeredes en lineer sammen-
heng:

C, = f.V,C +(1-f V. )C, | 5.27

hvor Vy er forholdet mellem hydrat-ions-skal-volumenet og cosolvent volu-
menet og C,' er oplaseligheden indenfor hydrat-ions-skallen. For opleselighe-
den af toluen i1 vand-methanol blandinger med t, < 20% har man estimeret
Vi til 6,7 og C,' til 1,4-C,". For hgjere cosolvent indhold galder den traditio-
nelle log-linezre sammenh&ng. Da den forst er geldende fra et vist break-
point (f,”) modificeres ligning 5.24 til:

log(C,) = log(C_(f," ) +PB(f, -£,") 5.28

hvor C(f,*) er opleseligheden i vand-methanol blandingen ved breakpoint;

Figur 5.12 viser et eksempel pd methanols og acetones effekt pi opleselig-
heden af toluen samt methanol og isopropanols effekt pa opleseligheden af
trichlorethylen. Figuren viser, at oplaseligheden af bade toluen og trich-
lorethylen stiger med stigende koncentration af cosolventet. Denne effekt er
kraftigst for cosolventkoncentrationer sterre end 20-25%. Det ses desuden, at
forskellige cosolventer har varierende effekter pa opleseligheden.

Ovenstiende udtryk for cosolventers effekt pa opleseligheden af organiske
stoffer er udledt under foruds@tning af, at det endelige system er et tofase
system (en organisk fase og en vand-cosolvent fase). Ofte ved meget haje
indhold af cosolvent vil den endelige blanding kun bestd af en fase, dvs. den
organiske fase blive blandbar med vand-cosolvent fasen. Et tre-fase diagram
viser under hvilken forhold en blanding af tre "stoffer” bliver een eller to
faser. Figur 5.13 viser et tre-fase diagram for vand, methanol og benzin. Det
ses af figuren, at for de fleste blandinger vil der vare to faser, men ved heje
methanolkoncentrationer vil der kun vere en fase. I det tilfelde, hvor de
organiske stoffer er blandbare med cosolventet, galder ligning 5.25 ikke, da
Ber .

De fleste forseg til beskrivelse af forskellige cosolventers effekt pa oplaseli-
geheden af stoffer er udfert p4 en mide, hvor cosolventet allerede er i
vaskefasen. Nar det drejer sig om tilsetning af stoffer til benzin.er cosolven-
tet ikke 1 vandfasen men i den organiske fase. Beregning af et udvasknings-
forleb fra en benzinforurening, hvor benzinen indeholder eksempelvis
methanol, er i princippet ikke anderledens end for en almindelig multi-
komponent kilde (se afsnit 5.6.2). Nogle cosolventer er imidlertid blandbare
med vand eksempelvis methanol. Det bevirker, at Raoults lov vil forudsige at
alt methanolen fordeler sig til vandfasen. Det er imidlertid ikke tilfzldet,
hvilket illustreres bedst ved, at methanol har en oktanol-vand fordelingskoef-
ficient (K,,, = 0,178). Litteraturen indeholder ikke ret meget datamateriale
om fordelingkoefficienter for methanol og andre vand-blandbare stoffer
mellem eksempelvis benzin og vand. For methanol er der fundet en forde-
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lingskoefficient mellem benzin og vand pa 0,0051.- Oplesningsberegninger
har vist, at selvom oktanol-vand og benzin-vand fordelingskoefficienterne
varierer med en faktor 35, er forskellen pa udvaskningsforlebene i de to
tilfelde ikke signifikant forskellige™. Det viser, at oktanol-vand fordelings-
koefficienten kan anvendes i stedet for en benzin-vand fordelingskoefficient,
hvis andet ikke er til rAdighed.

A
—@— Methanol
4 - | —o— Acetone )
] L
(@)
L
3 -
Toluen oplgselighed
P - 1 | 1
Volumen-fraktion af cosolvent,f,
5
B
—8— Methanol
| —O— Isopropanol
w
> 4
o
TCE oploselighed
3 | t 1 |
0 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5
Volumen-fraktion af cosolvent,f,
Figur 5.12

Toluen og trichlorethylens oploselighed som funktion af indholdet af
henholdsvis methanol, acetone eller isopropanol i vand. Efter Pinal®.

Eksempel pd beregning af toluens oploselighed ved forskellige indhold af

methanol
I det folgende beregnes opleseligheden af toluen i forskellige vand/methanol

blandinger. Ligning 5.27 bruges til at beskrive toluens oplaselighed for



methanol indhold mindre end 20%. Efter inds@ttelse af V,; = 6,7 og C/} =
1,4-C," og lidt omrokering af ledene bliver ligning 5.27 til:

C,=C, (2,68f,+1)
Opleseligeheden (C,,") for toluen i vand er 585 mg L. I tabel 5.5 er vist de

beregnede opleseligheder for methanolindhold pé henholdsvis 10% og 20%
(f. = 0,1 0g 0,2).

Benzin %

Figur 5.13

Ternary fase diagram for oile, vand og methanol ved 20° C. Efter Poulsen et
al.”

Tabel 5.5 Beregning af opleseligheden af toluen i forskellige vand/methanol
blandinger. Se teksten for n@rmere forklaring pd udregningen.

f, log (C,) C,(mgL" C,./C.

0 - 585 1
0,1 - 745 ‘ 1,27
0,2 2,95 901 1,54
0,3 3,33 2160 3,69
04 3,71 5190 8,86

0,5 4,09 12400 21,3
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For hejere indhold af methanol gelder ligning 5.27 ikke. Der er man deri-
mod ned til at bruge ligning 5.28 i stedet. Forst beregnes B udfra ligning
5.26:

P = a log(K,,) + b = 2,57log(K,,) - 3,01 = 2,572,65-3,01 = 3,80
Ligning 5.28 bliver herefter:
log(C,) = log(C(0,20)) + 3,80-(f, - 0,20)

I tabel 5.5 er C,, for f, = 0,20 beregnet til 901 mg L, s& ovenstiende
ligning bliver til:

log(C,,) = log(901) + 3,80(f, - 0,20)

I tabel 5.5 er vist C,, ved forskellige koncentrationer af methanol.

5.7 Eksempel pa oplesning af organiske blandinger

Enkelt-komponent kilde
I det folgende afsnit vil der blive gennemgiet nogle simple eksempler til
beregning af oplesningstiden for nogle forureningstilfalde. Det gennem-
giende forureningstilfelde er illustreret i figur 5.14. Der er sket et spild af

_ klorerede oplasningsmidler eksemplificeret ved chloroform og tetrachlorethy-
len. Det antages, at den frie fase har udbredt sig pa et omride pa 1 m* (1-1m)
og i en hejde pi 0,2 m. Residualkoncentrationen (S) er 0,1; porgsiteten (g) er
0,33; grundvandshastigheden (v) er 0,1 m dag™. T den farste beregning
antages det, at den frie fase kun bestar af tetrachlorethylen. Det forudsettes,
at tilstedeverelsen af den frie fase ikke influerer pa poresitetenog den hy-
drauliske ledningsevne. Desuden forudsettes det, at det grundvand, der
kommer i kontakt med den frie fase, eri ligevegt med denne, dvs. at det
vand, der forlader forureningszonen har en koncentration svarende til oplase-
ligheden. Disse forudsatninger svarer til den simple oplgsningsmodel gen-
nemgaet i afsnit 5.3.1.

1 m 8=O.33

v

S,=0.10

V=0.1mdag 02
2Mm

Tm

Figur 5.14
Skitse af idealiseret spild af oplasningsmidier.
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Det totale volumen af fri fase er:

1 m? -0,2m~-0,33+0,1 = 0,0066 m’ eller 6,6 L.

Den totale mangde kan derefter beregnes til:

6,6 L-1,62kgL" = 10,7 kg tetrachlorethylen

Den masse, der opleses, er:
0,33:0,1mdag’-1m-02m-240mg L' = 1,58 g dag™*
Tidén for fuldstzndig oplesning af kilden er derfor:

10,7 kg/1,58 g dag™ = 6755 dage = 18,5 ar

Det tilsvarende tid for chloroform er 170 dage, hvilket primert skyldes, at
opleseligheden for chloroform pa 8700 mg L™ er meget storre end opleselig-
heden for tetrachlorethylen.

Disse tider for oplasning af en fri fase er selvfolgelig minimumstider. Tilste-
deverelsen af den frie fase vil medfere, at noget af grundvandet vil stromme
udenom kilden og derved forlenge oplesningstiden. Desuden er det ikke
sikkert, at vandet kommer i ligevaegt med den frie fase. Derved vil koncen-
trationerne i vandfasen blive lavere, hvorved oplesningstiden ogsd eges. Men
de beregnede tider giver en storrelsesorden for, hvor lang tid det tager at
oplese en fri fase.

Multi-komponent kilde

Hyvis man i stedet har en kilde bestaende af flere stoffer bliver det mere
kompliceret. Spildet fra det foregdende eksempel antages i det folgende at
bestd af en blanding af 50% (vol/vol) chloroform og 50% (vol/vol) tetrach-
lorethylen. Ligevagtskoncentrationerne beregnes til 4866 mg L™ for chloro-
form og 105,8 mg L™ for tetrachlorethylen, som vist i det tidligere eksempel. -
Det forste grundvand, der kommer i ligevagt med den frie fase, indeholder
ovenstiende koncentrationer af chloroform og tetrachlorethylen. Det er
oplagt, at koncentration af chloroform er sterst, hvilket bevirker, at der i
begyndelsen fjernes mere chloroform end tetrachlorethylen fra den frie fase.
Det medforer, at molfraktion i den frie fase &ndres med tiden; molfraktionen
af chloroform falder og molfraktionen af tetrachlorethylen stiger. Dette
problem kan ikke loses eksakt, men det er relativt simpelt at beregne koncen-
trationsendringerne numerisk i et regneark. Det nedvendige ligningssystem
er folgende:

V,C-1)

V) = V@-1)-———" 5.29
vV, .

M(n) = —'(—n—)& 5.30
MW,
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M (n)
X 0) = 5.31

> M @)

c, @ =xmC,, 5.32

hvor Vi(n) er volumenet af stof i til beregningstrin n, C,, (n) er vaeskekon-
centrationen af stof 7 til beregningstrin n, V, er volumenet af vand i ligevagt
med den frie fase, M;(n) er antallet af mol af stof i til beregningstrin 7, x,(n)
er molfraktionen af stof i til beregningstrin #, p; er massefylden af stof ,
MW, er molvagten af stof i og C,,;" er opleseligheden af stof 7.

I ligning 5.29 beregnes de nye volumener af stoffer i den frie fase udfra in-
formationer om de gamle volumener og ligevagtskoncentrationer. Udfra de
nye volumener omregnes dernst antallet af mol (ligning 5.30). Herefter be-
regnes de nye molfraktioner (ligning 5.31) og de nye ligevagtskoncentratio-
ner (ligning 5.32). Til beregningstrin 1 benyttes begyndelsesvolumenet af de
enkelte stoffer og begyndelsesligevaegtskoncentrationerne, som er beregnet.

Volumenet af vand i ligevegt med den frie fase, V,, er en beregningsstarrel-
se, hvis storrelse i forhold til volumenet af den frie fase bestemmer, hvor
hurtigt beregningerne forlgber og hvor pracise de er. Hvis V, er lille, bliver
beregningerne mere pracise. Til gengeld kraever det flere beregningstrin. V,
svarer selvfolgelig til en bestemt tid, som afh@nger af grundvandshastigheden
og fordelingen af den frie fase i forhold til stremningsretningen. T eksemplet
her er volumenet af vand, der strommer igennem kilden:

0,2m*1m-0,1 mdag’-0,33 = 0,0066 m*> dag” = 6,6 L dag™

Figur 5.15a og 5.15b viser koncentrationsforlgbet som funktion af tiden. Man
ser, at der sker en forholdsvis hurtig oplesning af chloroform. I lgbet af 500
dage er det meste chloroform fjernet fra kilden. Tetrachlorethylenkoncentra-
tionen derimod stiger fra 105,8 mg L i begyndelsen op til opleseligheden pa
240 mg L™ i Igbet af de forste 500 dage, hvor den forbliver indtil hele kilden
er oplast efter nasten 3500 dage.

Der eksisterer en del litteratur omkring oplesning af forskellige blandinger af
frie faser, og det er absolut ikke altid, at det er muligt at beskrive udvasknin-
gen med ovenstiende simple udvaskningsmodel. I nogle tilfzlde skyldes det,
at forseget er lavet, si der ikke er ligevagt mellem vandet og den frie fase. |
andre tilfzlde skyldes det, at Raoults lov, som metoden baserer sig pa, ikke
er opfyldt. Det er is®r tilfzldet, nir den frie fase bestdr af relativt komplekse
blandinger. I disse tilflde er det derfor nadvendigt at bruge den mere
komplicerede udgave af Raoults lov, der indeholder de nedvendige aktivi-
tetskoefficienter (se afsnit 5.6.2).

Estimation af kildestyrken ‘
Udfra det teoretiske udvaskningsforleb kan man konstruere en graf, der viser
forholdet mellem koncentrationerne (eksempelvis forholdet mellem tetrach-
lorethylen og chloroform) som funktion af den relative kildefjernelse®. Figur
5.16 viser denne sammenhang for beregningseksemplet med tetrachlorethy-
len og chloroform. Figuren afslerer en meget falsom sammenh&ng mellem




koncentrationsforholdet og kildefjernelsen. Koncentrationsforholdet varierer i
dette tilfzlde 5 storrelsesordener ved en kildefjernelse pd 60% . Hvis man
kender begyndelsessituationen, kan man konstruere denne sammenhang for
det givne forureningstilfelde. Har man derefter en maling, der viser, at
forholdet mellem tetrachlorethylen- og chloroformkoncentrationen er ek-
sempelvis 10 kan man aflese af kurven, at der er blevet fijernet 56 % af kilden
siden tidspunktet for forureningen. Kender man s noget til hvor meget
masse, der er blevet fjernet, kan man beregne hvor meget masse, der oprin-
deligt blev spildt. ‘

Volumen (vand)/Volumen (fri fase)
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Figur 5.15

Beregnet oplosningsprofil for en kilde bestdende af 50% chloroform og 50%
tetrachloroethylen (se teksten for nermere beskrivelse af udregningen).

Som tidligere n&vnt vil man aldrig observere koncentrationer, der er i

nerheden af den teoretiske kurve vist i figur 5.15a og 5.15b, da der sker en
fortynding fra kilden til moniteringsboringen. Desuden vil der ogsé ske en

159



160

Concentrationsforhold

mellem TCM og PCE

10000

1000

fortynding i selve moniteringsboringen, da forureningsfanens vertikale
udbredelse er mindre en boringens filtersatte dybde. Men da disse fortyndin-
ger er uathengige af stofferne, vil stofferne blive fortyndet lige meget og
forholdet mellem koncentrationerne er derfor uathengigt af fortyndingen.
Nedbrydning af stofferne vil derimod medfere, at denne metode ikke kan
bruges til estimation af kildestyrken.

100

10 A

0.1

0.01+ i : . i ' '
0 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5 0.6 0.7

Kildefjernelse

Figur 5.16 :
Beregnede koncentrationsforhold mellem chloroform og tetrachloroethylen

som funktion af kildefjernelsen (se teksten for nermere beskrivelse af
udregningen).

5.8 Modellering

I kapitlet indtil nu er gennemgaet de mest enkelte matematiske beskrivelser af
stofoplesning, i form af analytiske lasninger. Ved brug af numeriske lgsnin-
ger pa computer er der mulighed for mere "naturtro” modeller uden helt si
mange forsimplende forudsztninger. Denne indgang er benyttet bade for
beskrivelse af udvaskning af uorganiske stoffer og oplesning af NAPL i
umeattet og mattet zone.

5.8.1 Udvaskning af vorganiske stoffer

De fundamentale processer, som ligger til grund for udvaskningen af uorga-
niske stoffer, kan i princippet blive modelleret hvis et tilstrakkeligt kendskab
haves til kildens geokemiske sammensztning og de styrende processer™.
Sadanne modeller kan vare gode i en risikovurdering af udvaskningen fra
kilden.



To indgange til modellering af udvaskningen har varet anvendt. Mest an-
vendt har veret geokemiske ligevagtsmodeller, som GEOCHEM, PHREE-
QUE, MINTEQ med flere. Ogsi dynamiske stoftransportmodeller, som kan
tage hensyn til, at processerne ikke er i ligevagt under udvaskningsprocessen
har vaeret benyttet.

De geokemiske ligevaegtsmodeller kan tage hensyn til almindelige masse-
virkningsprocesser, sisom oplesning/udfzldning, kompleksering og syre/base
reaktioner, men kan ogs indbygge redoxprocesser, ionbytning og sorption
(se iovrigt afsnit 2.4). Karakteristisk for brugen af geokemiske ligevagtsmo-
deller er, at resultatet aldrig bliver bedre end de indgiende ligevagtskonstan-
ters pélidelighed. Selv for de almindelige massevirkningsprocesser er der
nogen usikkerhed pd konstanterne, og for konstanter for ionbytning og
sorption er der betydelig usikkerhed. Samtidig er der flere processer, der
forlgber s& langsomt, at en ligevagtsbetragtning ikke giver mening (se f.eks
kapitel 17). S& der er stadig et stykke vej for forskerne for at de mange
udvaskningstests kan afleses af en grundig karakterisering af kildens sammen-
setning med efterfolgende modellering af udvaskningsprocessen.

5.8.2 NAPL oplesning

De tidligste modeller til at beskrive opferslen af NAPL i grundvandet be-
handlede kun den videre transport af opleste komponenter i vandfasen. Til
det formdl er det tilstreekkeligt at bruge de mange analytiske og numeriske
losninger, der findes for stoftransport i jord- og grundvand. Hovedproblemet
er dermed at karakterisere kilden (dvs. randbetingelsen i en stoftransport-
modellering).

Hoffman™" betragter LNAPL fanen som en immobil linse og behandler den
som en punktkilde. Kildekoncentrationen S beregnes ved

S=E"F 5.33

I hans analyse er F tiln®rmelsesvis lig med overfladearealet mellem olie og
grundvand under antagelse af en skarp olie-vand skilleflade.

Konstanten E kaldes "exchange constant” og antages athangig af NAPL
typen og i hvilken grad de to faser er i forbindelse. Ved sidstnevnte antydes,
at oplesningsprocessen ath@nger af vandhastighed. Kildekoncentrationen
antages at vare konstant i gennem tiden og lgsningen skulle give et rimeligt
skon pa koncentrationsudviklingen med tiden langt fra kilden.

Et tilsvarende model foreslds af Fried et al.®, Bastien et al.*, Zilliox et al.*°.
Kildeleddet beregnes ved

S = C,aq 5.34

hvor C, er ligevagtskoncentration af de vandopleselige del, a er tvarsnitsare-
alet vinkelret pd stremningen og q er Darcy hastigheden i oliefanen. Fordi
der antages ligevagt, er kildestyrken uathangig af vandhastigheden. Dvs.
Hoffman betragter kontaktfladen mellem olie og vand som en skarp nzsten
vandret skilleflade, mens i Fried et al. stremmer vandet igennen en zone af
residual olie og kontaktarealet er som sagt vinkelret pi stremning. Oven-
navnte ligning 5.34 svarer igvrigt til den simple oplesningsmodel gengivet i
afsnit 5.3.1.
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I begge tilfxelde er #ndringen i kildestyrken pa grund af oplesningen negli-
geret.

Tucker et al.*! forsgger at beskrive faldet af kildestyrke i den umttede zone.
Fordelingen af NAPL som en residual matning (dvs. ingen NAPL strogm-
ning) skal specificeres og total ligevagt antages. Til transportberegningen
kombineres de en USGS to-dimensional grundvandsmodel (SUTRA) og en
en-dimensional vandbalancemodel (SESOIL) udvikiet for U.S.E.P.A.
Modellen kan dermed beregne oplesningen og transporten i grundvand for
bade stremning i den umattede zone og stigning i grundvandsspejlet.

Corapcioglu & Baehr* og Baehr & Corapcioglu® prasenterer en mere
detaljeret beskrivelse af masseudvekslingen mellem faserne. Deres en-
dimensionale model beskriver transport af organiske forureningsstoffer i bade
vand- og gasfaser i den umattede zone. Modelligningerrne gennemgas i den
forste artikel og beregninger med den en-dimensionale numeriske model pre-
senteres i den anden. I Baehr* er den tilsvarende to-dimensionale radiale .
model blevet udviklet. I disse modeller kan transporten af flere NAPL
komponenter beregnes.

En model, der kan beregne bide pA NAPL fase transport og NAPL kompo-
nent udveksling mellem faserne betegnes "compositional” pd engelsk. Beteg-
nelsen stammer fra olieindustrien, hvor kompositionelle beregninger er brugt
til at klarlegge masseudveksling mellem olie og gas, men ikke vandfasen.

Indenfor grundvandshydrologien findes der kun fi modeller, der kan beregne
pi bade stromning af de ikke-blandbare faser og transport af de vandoploseli-
ge komponenter i vandfasen. En af de forste findes i Abriola & Pinder***.
Ligningssystemet prasenteres farst og derefter en en-dimensional finite-
difference model. Udviklingen af en tilsvarende to-dimensional model findes i
Abriola*’. Modellen betragter to-fase stromning med to NAPL komponenter i
bade den mattede og umattede zone. Lokal ligevaegt antages til beregning af
masseudveksling. Yderligere kan modellen beskrive &ndringer i NAPL
fasens densitet og viskositet som funktion af kompositionen. Det skal bemzar-
kes, at overfladespendinger og dermed kapillareffekter ogsd er athzngige af
kompositionen, men de behandles ikke i den model.

I Dorgarten®® beskrives der en finit element model af bade fler-fase og fler-
komponent transport. I modstning til Abriola & Pinder** og Corapcioglou &
Baehr*” bruger han en kinetisk beskrivelse af masseudveksling mellem
faserne. Videre udvikling af kompositionelle modeller findes for eksempel i
Sleep & Sykes* og Andenekan et al.” '

Som vist beskriver de fleste af modellerne stoftransport i vandfasen uden at
tage hensyn til NAPL stremning og dynamikken i vandstremning (infiltration
og grundvanstands ®ndringer) i den mattede og umattede zone. Den
komplekse udvikling af kildeleddet til grundvand kan dermed ikke beskrives.
Disse processer kan beskrives med de numeriske kompositionelle modeller,
men prisen er en lengere beregningstid, et storre datagrundlag og meget
kompliceret modelvarktaj. Beregninger med mange komponenter er ikke
overkommelige.



5.9 Sammenfatning

Oplesningsprocesser, ogsé kaldet udvaskningsprocesser, er en vigtig proces,
idet den er udgangspunktet for hvilken kildestyrke en given forurening vil
besidde, og er dermed altafgarende for hvor alvorlig en given grundvands-
forurening kan blive.

Oplesningsprocessen er vigtig for norganiske stoffer, specielt tungmetaller,
indeholdt i forskellige restprodukter (slagger, flyveaske, konstruktionsaffald,
m.m.) Sidanne restprodukter kan vare deponeret eller nedgravet pa gamle
forurenede grunde, vere deponeret i specialdepoter eller vare genbrugt f.eks:
som tilslagsmateriale i konstruktionsmaterialer o.lign. Ogsa for organiske
stoffer, specielt NAPL (ikke-vand-blandbare vesker) er en fundamental
forstielse af oplasningsprocessen vigtig.

Oplesningsprocessen vil for de uorganiske stoffer oftest foregid under umatte-
de forhold, mens for NAPL kan processen bide forlebe i den umattede og
den mattede zone jf. kapitel 3.

Oplosningsprocessen kan helt overordnet inddeles i to typer, en advektions-
styret og en diffusionsstyret. Ved den advektionsstyret er kilden gennemtran-
gelig for vand , og der mulighed for en god kontakt mellem vandet og kilden,
mens ved den diffusionsstyrede oplesning er kilden si kompakt, at oplasnin-
gen er begranset af at stoffet skal diffundere til kildens overflade hvor stoffet
derefter kan borttransporteres af det forbi stremmende vand. Diffusionsstyret
oplesning giver anledning til en relativ lille kildestyrke i forhold til advek-
tionsstyret oplesning. Dette er observeret bide for kompakte uorganiske
restprodukter, for tjzreklumper, samt for "pandekager” og "pools” af
NAPL.

For forurenet affaldsjord kan oplesningsprocessen bade for uorganiske og
organiske stoffer vare styret af desorptionsprocesser (se kapitel 7 og 8).

Stoffet vandopleselighed er en meget afgorende parameter specielt ved
advektionsstyret oplesning, idet vandopleseligheden satter en granse for hvor
stor en stofflux der kan opnds. Hvor vandopleseligheden af uorganiske stoffer
styres af geokemiske ligevagtsreaktioner, ath@nger opleseligheden af
organiske stoffer iser af stofkarakteristika samt af den stofblanding som
stoffet optrader i (styret af Raoults lov).

Oplesningsprocesser er generelt et komplekst samspil af mange reaktioner og
faktorer. Dette forhold gor at oplesningen/udvaskningen i konkrete tilfzlde
md vurderes udtra forseg, sdkaldte udvaskningstests, samt at der stadig er et
stykke vej for at matematiske modeller kan udgere et palideligt verktej til at
forudsige oplesning for sdvel uorganiske som organiske stoffer.
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