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FORORD

Denne rapport samler resultaterne fra de afveerge-udviklingsprojekter under lossepladsprojek-
tet, der er gennemfort ved Skrydstrup specialdepot, Vojens kommune, Sonderjyllands
amtskommune,

Formailet har varet at prasentere de vigtige resultater og erfaringer, der er opniet med
biologisk nedbrydning af klorerede alifater ved laboratorieforseg, pilotanlzg og ved to
midlertidige depoter ved Skrydstrup. Rapporten vil forhdbentlig kunne bruges ved en
fremtidig vurdering af mulighederne for at gennemfore mikrobiologisk rensning af
jord/grundvand forurenet med klorerede alifater. :

En rekke metodebeskrivelser, erfaringer og resultater har ikke fundet plads i rapporten. For
yderligere oplysninger henvises til de rapporter og artikler, der er udkommet i forbindelse
med de enkelte projekter (se Bilag).

Laboratorieforsogene beskrevet i kapitel 2, 3 og 4 er udfert af Jens Aamand (i dag ansat pi
Vandkvalitetsinstituttet) og Jan C. Nielsen (i dag ansat p4 Christian Hansens Laboratorium)
pA Afdeling for Generel Mikrobiologi (AGM), Kobenhavns Universitet og af Kim Broholm
(i dag ansat pAd Waterloo Centre for Groundwater research, University of Waterloo, Canada)
pd Laboratoriet for teknisk Hygiejne (LtH) Danmarks Tekniske Hgjskole.

Analyser og vurderinger i forbindelse med de to midlertidige depoter, beskrevet i kapitel §,
er varetaget af Bente A. Nyeland, Danmarks Miljoundersegelser (DMU).

Drift og styring af pilotanlegget til rensning af forurenet vand, beskrevet i kapitel 6, er
varetaget af Elin Dichmann Jensen og Jens Nonboe Andersen, Kemp & Lauritzen A/S
(K&L).

I forbindelse med denne rapport blev der nedsat en styringsgruppe bestiende af Lotte Rahbek
(Miljoestyrelsen), Thomas Christensen (Lossepladsprojektet), Neel Strebak (Sonderjyllands
Amt), Jens Aamand (AGM), Kim Broholm (LtH), Bente Nyeland (DMU), Jens Nonboe
Andersen (K&L) og Elin Dichmann Jensen (K&L). Stynngsgruppen takkes for kritisk
gennemgang af manuskriptet.

Jens Aamand Kim Broholm



SAMMENFATNING

Denne rapport indeholder de vasentligste resultater opndet i de udviklingsprojekter
vedrorende biologisk nedbrydning af klorerede alifater, der er udfert i forbindelse med
afvergeforanstaltningerne ved Skrydsstrup specialdepot.

Mulighederne for at gennemfore in-situ aerob biologisk nedbrydning af klorerede alifater blev
undersogt ved laboratorie batch- og sojleforspg. Forsegene viste, at det var muligt at
opformere en methan-oxiderende biomasse, der var i stand til at nedbryde triklorethylen
(TCE) og 1,1,!-triklorethan (1,1,1-TCA) men ikke tetraklorethylen (PCE), Sgjleforsogene
afslorede, at stripning som felge af metan og luft tilsztningen var en vasentlig fjermelses-
mekanisme i sejler, hvor luften ikke recirkuleredes. Da det er svart at undga stripning i et
fuld-skala anleg, er det nedvendigt at optimere den biologiske nedbrydning, far metoden kan
anvendes i praksis.

Der er gennemfort en razkke batchforseg .med henblik pa at undersege mulighederne for aerob
og anaerob nedbrydning af klorerede alifater i grundvand.

I aerobe forseg, hvor de methan-oxiderende bakterier voksede i grundvand fra Skrydstrup,
blev det vist, at bdde nedbrydningen af methan og TCE kunne optimeres ved tilsztning af
forskellige neringssalte, I modsatning hertil medferte vakst under fraver af spormetallet
kobber, at nedbrydningsraten for TCE blev foroget 88 gange. Det er dog uvist, om den
naturlige koncentration af kobber i grundvandszonen ved Skrydstrup vil resultere i kobberbe-
grenset vakst,

Da grundvandet ved Skrydstrup indeholder haje koncentrationer af klorerede alifater er der
gennemfert en rekke toxicitetsforseg med bdde TCE og 1,1,1-TCA overfor en blandings-
kultur af methan-oxiderende bakterier. Forsegene viste, at selv i smi koncentrationer
inhiberer bidde TCE og 1,1,1-TCA omsztningen af methan. Omsatningen af methan
inhiberedes totalt ved en koncentration af TCE p4 13 mg/l men ikke ved en koncentration af
1,1,1-TCA pé 103 mg/l. Forseg har ligeledes vist, at methan inhiberer omsztningen af TCE.
Der er opstillet en matematisk model til beskrivelse af omsatningen af methan, klorerede
alifater og bakterievakst. Modellen simulerer de observerede nedbrydningsforleb for methan
og TCE, men ikke for methan og 1,1,1-TCA.

Det var ikke muligt at opnd nedbrydning af TCE i forseg hvor methanol blev anvendt som
prima&rsubstrat i stedet for methan. Dette skyldes muligvis at methanol ikke inducere det
aktive enzym.

Anaerob nedbrydning af klorerede alifater blev undersegt i forseg med materiale fra folgende
miljeer: Grundvand fra Skrydstrup, grundvand fra Merkhej Bygade, og methanogent slam
fra forskellige renseanlzg. Der blev ikke observeret nogen nedbrydning af PCE eller TCE
med grundvand fra Skrydstrup, hvilket sandsynligvis skyldes, det haje redoxpotentiale i
grundvandet. Der er fundet heje koncentrationer af bide ilt, nitrat og sulfat i dette
grundvandsmagasin. Anaerob nedbrydningen af klorerede alifater krever et prim&rsubstrat.
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Laboratorieforseg har vist, at de primarsubstrater, der resulterer i dannelse af hydrogen,
medferer den mest effektive nedbrydning af PCE.

Ved Skrydstrup specialdepot er der i 1986 opfert to midlertidige depoter, hvor der er
deponeret forurenet jord. Det ene depot er forsagt holdt anaerobt og det andet er forsegt holdt
aerobt. Koncentrationen er klorerede alifater i perkolatet fra de to depoter viser, at der
sandsynligvis er sket en anaerob omsztning i begge depoter, idet der er observeret ophobning
af diklorethylener og diklorethaner. Der er sket et vasentligt fald koncentrationen af klorerede
stoffer i de to depoter. Dette fald kan tilskrives bade biologisk nedbrydning og fjernelse ved
andre processer (stripning).

Der er etableret et on-site pilot anleg til aerob biologisk rensning af oppumpet grundvand
indeholdende klorerede alifater. Anlegget blev forsegt optimeret ved at drive det ved
forskellige opholdstider. Ved den starste opholdstid pA omkring 3,5 timer observeredes en
nedbrydning af methan pA ca. 85% og af TCE pd 40%. Omkring 10% af TCE og 1,1,1-TCA
blev fjernet ved stripning. Der var ingen nedbrydning af 1,1,1-TCA i filteret. Forsog med
alternerende methantilfersel resulterede ikke i nogen forbedret nedbrydning af TCE.



SUMMARY

Aamand, J. and K. Broholm (ed.)(1991): Microbial transformations of chlorinated aliphatics.
74 pages.

This report summarizes the most important results obtained in the research projects dealing
with biodegradation of chlorinated aliphatics carried out in connection with the remediation
scheme carried out at Skrydstrup chemical waste disposal site.

Some laboratory batch and column experiments have been carried out to examine the
possibilities of carrying out in-situ biodegradation of chlorinated aliphatics in the unsaturated
soil. The experimants showed that it was possible to build up a methane-oxidizing biomass
which was able to degrade trichloroethylene (TCE) and 1,1, 1-trichloroethane (1,1,1-TCA)
but not tetrachloroethylene (PCE). The column experiments revealed that strippning due to
the addition of methane and air was a significant removal process in columns without
recirculation of the injected air. In practices it is difficult to avoid stripping, which means that
the biological processes have to be optimized before the technique will be useful.

Laboratory batch experiments have been carried out to examine the degradation of chlorinated
aliphatics in groundwater.

Aerobic degradation experiments showed that the degradation of TCE and methane in the
groundwater at Skrydstrup was slow compared to the degradation of TCE and methane in a
mineral mediums. In opposition to that the degradation rate of TCE was increased 88 times
when the bacteria grew in absence of copper. It is unknown whether the natural concentration
of copper in the groundwater at Skrydstrup results in copper limited growth or not.

The groundwater at Skrydstrup contains high concentraitions of chlorinated aliphatics.
Therefore the toxicity of 1,1,1-TCA and TCE towards a mixed culture of methane-oxidizing
bacteria was examined in batch experiments. The consumption of methane was inhibited even
by small concentrations of 1,1,1-TCA and TCE. A total inhibition of the methane
consumption was observed at a TCE concentration of 13 mg/l, whereas a total inhibition was
not observed at a 1,1,1-TCA concentraiton of 103 mg/l. Experiments also showed that the
presence of methane inhibited the degradation of TCE. A mathematical model describing the
growth of bacteria and the degradation of methane and chlorinated aliphatics is proposed. The
model was able to simulate the observed degradation curves for methane and TCE but not for
methane and 1,1,1-TCA.

The use of methanol instead of methane as primary substrate for the methane-oxidizing
bacteria was examined. The experiments show that methanol did not stimulate the degradation
of TCE probably because methanol does not induce methane monooxygenase.

Anaerobic biodegradation of chlorinated aliphatics have been investigated with groundwater
from Skrydstrup, groundwater sediment from Merkhej Bygade, and methanogenic sludge
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from different wastewater treatment plants. No degradation of PCE was observed in the
groundwater from Skrydstrup, probably because of the high redoxpotential in this reservoir.
The reservoir contain high concentrations of oxygen, nitrate and sulfate. The anaerobic
degradation of chlorinated aliphatics depended on the presence of a primary substrate.
Laboratory experiments show that the primary substrates resulting in formation of hydrogen
sustained the fastest degradation of PCE.

Two temporary disposal sites containing contaminated soil have been established in 1986 at
Skrydstrup chemical waste disposal site. One of the sites was kept anaerobic whereas air was
allowed to enter the other site. Accumulation of dichloroethanes and dichloroethenes was
observed in the leachate from the two sites showing that anaerobic biodegradation had
occurred in both sites. A significant amount of the contaminants from both sites has been
removed, but it is not possible to decide how much has been removed by biodegradation and
how much had been removed by other processes (stripping).

A pilot plant for aerobic on-site biodegradation of chlorinated aliphatics in groundwater has
been established at Skrydstrup. The plant was operated with different hydraulic retention
times in order to optimize the degradation of the chlorinated aliphatics. At the highest
hydraulic retention time of 3.5 hours a degradation of methane of 85 % and of TCE of 40
% was observed. No degradation of 1,1,1-TCA was observed in the plant. About 10% of
1,1,1-TCA and TCE were stripped. The plant was oberated with alternating addition of
methane to avoid competition between methane and chlorinated aliphatics, but it did not result
in an increased degradation of TCE.
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1. INDLEDNING

Kim Broholm, Laboratoriet for teknisk Hygiejne (LtH), DTH
Jens Aamand, Afdeling for Generel Mikrobiologi (AGM), Kebenhavns Universitet

Denne rapport indeholder de vasentligste resultater opniet i de udviklingsprojekter
vedrorende biologisk nedbrydning, der er udfert i forbindelse med Skrydstrup specialdepot.
Udviklingsprojekterne omhandler folgende emner:

- laboratorieforseg til beskrivelse af den biologiske nedbrydning af klorerede
alifater i jord og grundvand, samt forseg til optimering af de biologiske
processer.

- forsog med et on-site pilotanlzg til biologisk nedbrydning af klorerede
alifater i oppumpet grundvand.

- fuld-skala forseg med biologisk nedbrydning af klorerede alifater i to
midlertidige depoter indeholdende forurenet umattet jord.

1 det felgende gives en kort beskrivelse af Skrydstrup specialdepot, samt de afvargeforanstalt-
ninger der er anvendt for at oprense forureningen. For en mere detaljeret gennemgang af
Skrydstrup specialdepot se Strobzk (1989).

1.1 SKRYDSTRUP SPECIALDEPOT

Ved Skrydstrup specialdepot er i perioden 1963 - 1974 blevet deponeret kemikalieaffald fra
koleskabsfabrikken A/S Brdr. Gram. Depotet, der omfatter et areal pA 7000 m?, er beliggende
i en tidligere grusgrav nzr Skrydstrup lufthavn. Affaldet bestod fortrinsvis af tromler og
malerbotter, samt defekte frysere og keleskabe. For at formindske affaldsmangden blev
plastaffaldet ofte afbrndt.pd pladsen. De skonnede affaldsmangder fremgar af tabel 1.1,

Denne omfattende deponering har medfert en kraftig jord- og grundvandsforurening.
Forureningen har bevaget sig i nordestlig retning og truer siledes drikkevandet til et af
Vojens bys to vandvarker (figur 1.1). Forureningen bestir primart af klorerede alifater, samt
to fosfor-organiske forbindelser (tri(3-chloropropyl)phosphat og tri(2-chlorethyl)-phosphat.
I boringer nedstroms depotet er fundet op til 13.000 ug/l 1,1,1-triklorethan, 280 ug/l
triklorethen og 4 ug/l tetraklorethen. Desuden er fundet op til 400 ug/l af de organiske fosfor-
forbindelser (Christiansen og Vedby, 1987). Der er udfert en Botesam-boring ved depotet
som viste, at grundvandsakviferen er aerob med iitkoncentrationer over 2 mg/l ned til 10,5
m under terrzn (= 4 m under grundvandsspejl). Der er haje nitratkoncentrationer (fra 27 til
83 mg/l) ned til 17,5 m.u.t. og hgje sulfatkoncentrationer (fra 23 mg/l til 100 mg/1) ned til
22 m u.t., svarende til bunden af Botesam boringen (DGU, 1988). Forureningsfanens rumlige
placering har varieret, men den overvejende del af forureningen findes i den anoxiske zone,
hvor der ikke er frit ilt men heje koncentrationer af nitrat.
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TABEL 1.1 Estimerede affaldsmangder, som er blevet deponeret ved Skrydstrup specialdepot i irene 1963-1974
(Senderjyllands Amt, 1987).

Kemikalieaffaldstyper kg ialt
Klorerede alifater (triklorethen - 1,1,1-triklorethan) 30.000
Malerslam, skumaffald (Xylener, butanoler, acetone, mv.) 100.000
Spildolie 20.000
Syrerester (saltsyre, svovlsyre) 30.000
Plastaffald afbrendt ?

Talt 180.000

NI LU T e O
//‘.‘1” : Tt ..

- ' \4'" ._, Vand‘v.ri@

-

SIGNATUR:

® PB2 Pumpeboring

@ Kemikaiiealtaldsdepot

Forureningsfane

/ Stromningsreining

FIGUR 1.1: Kemikalieaffaldsdepotet i Skrydstrup med indskraveret forureningsfane og placering af de 4
anvendte pumpeboringer. | alt er der i dag 16 boringer (efter Jensen et al., 1990).

Afvargeforanstaltningerne blev pabegyndt i 1986, hvor det mest forurenede jord (ca. 200
tons) indeholdende bl.a. tromler med rene kemikalier blev gravet op og sendt til Kommuneke-
mi, mens en sterre mangde (ca. 3500 m®) mindre forurenet jord blev deponeret i to
midlertidige depoter (se kap. 5) ved siden af det gamle depot. Rensning af grundvandszonen
og den umettede zone under det gamle depot blev pdbegyndt i 1986. Det forurenede
grundvand bliver pumpet op og renset ved luftstripning efterfulgt af en aktiv kul filtrering.
Det rensede grundvand bliver herefter reinfiltreret tilbage til grundvandet. Stripningen fjerner



stort set alle de klorerede alifater, mens aktiv kul filtreringen fjerner de organiske fosfor-
forbindelser (Jensen et al., 1990).

1.2 KLOREREDE ALIFATER

Der er en del forvirring i litteraturen vedrerende navngivning og forkortelser for de klorerede
alifater. I denne rapport bruges betegnelsen klorerede alifater, som dakker over de klorerede
stoffer afledt af methan (CH,), ethan (C,H,) og ethen (CH,=CH,). Tabel 1.2 indeholder de
systematiske navne, hyppigt anvendte trivialnavne, bruttoformeler og de mest anvendte
forkortelser (som ogsd anvendes i denne rapport) for de klorerede alifater.

De klorerede alifater er karakteriseret ved at vaere tungere end vand, meget flygtige og have
en begrenset oploselighed i vand. Tabel 1.3 indeholder de relevante fysisk-kemiske data for
de klorerede alifater.

TABEL 1.2 Oversigt over de klorerede oplasningsmidler, med angivelse af det systematiske navn, trivialnavne,
kemiske bruttoformel og mest almindelige forkoxstelse.

Systematisk navn Forkortelse Bruttoformel Trivialnavn(e)

Klormethan - CH,Cl methyl klorid

Diklormethan - CH,Cl, methylene klorid, methylene diklond
Triklormethan - CHCl, kloroform

Tetraklormethan - CCl, tetraklorkulstof, perklormetan
Klorethan - CH,-CH,Cl ethyl klond, klorethyl
1,1-Diklorethan 1,1-DCA CH,-CHCIl; ethyliden diklorid, asym-diklorethan
1,2-Diklorethan 1,2-DCA CH,CI-CH,CI ethylen klorid, sym-diklorethan

1,1,1-Triklorethan  1,1,1-TCA CH,-CCl, methylkloroform
1,1,2-Triklorethan  1,1,2-TCA CH,CI-CHCI, vinyltriklorid

Klorethen vC CH,=CHCI vinylklorid, klorethylene

1,1-Diklorethen 1,I-DCE CH,=CCl, asym-diklorethylen, vinyliden diklorid, 1, 1-diklorethylen
cis-1,2-Diklorethen  ¢-1,2-DCE CHCl=CHCI sym-diklorethylen, acetylen klorid, cis-1,2-diklorethylen
trans-1,2-Diklorethen t-1,2-DCE CHCl=CHCI sym-diklorethylen, acetylen klorid, trans-1,2-diklorethylen
Triklorethen TCE  CHCI=CCl, triklorethylen

Tetraklorethen PCE CCl,;=CCl, ethylentetraklorid, tetraklorethylen, perklorethylen

Klorerede alifater er blandt de hyppigst forekommende forureningskomponenter i jord og
grundvand omkring kemikalieaffaldsdepoter og industrigrunde. I Kebenhavns Amt er der
pavist klorerede alifater i koncentrationer mellem 0,1 og 700 pg/l 1 22% af de undersogte
boringer (Schultz og Rank, 1990).

Forbruget af klorerede alifater har veret faldende fra ca. 13.000 tons i 1973 til ca. 4.500 tons
i 1987 (Broholm, 1989). Dette fald skyldes isar, at stoffene i mange tilfzlde er erstattet af
andre ikke klorerede oplesningsmidler. Klorerede alifater er primart blevet brugt til rensning
og affedtning af metal og til kemisk rensning af toj.




TABEL 1.3: De vigtigste fysisk-kemiske data for de klorerede oplesningsmidler. (Kjeldsen og Larsen, 1988;
Gossett, 1987; Mackay og Shiu, 1981). MV: molvagten, o: massefylden, K,: kogepunkt, S: opleseligheden i
vand, H: Henry's konstant, K_.: oktanol/vand-forhold. Alle tal er ved 20-25°C. Tal i parantes er meget usikre.

STOF MV ¢ K, S H log K.,
- kg/l °C mg/l m® atm/mol -
Klormethan 50,5 0,92 -23,7 6000 0,0094 0,91
Diklormethan 84,9 1,33 40 19400 0,0026 1,25
Triklormethan 119,4 1,48 61,7 8200 0,0038 2,0
Tetraklormethan 153,8 1,59 76,7 800 0,020 2,62
Klorethan 64,9 0,9 12,3 5740 0,012 -
1,1-Diklorethan 98,97 1,18 57,3 5500 0,0057 -
1,2-Diklorethan 98,97 1,24 83,5 8700 0,0011 1,45
1,1,1-Triklorethan 133,4 1,34 74,1 (800) 0,028 2,2
1,1,2-Triklorethan 133,4 1,44 114 4420 0,0012 -
Klorethen 62,5 0,92 -14 (60) 0,028 0,6
1,1-Diklorethen 96,94 1,22 32 (400) 0,026 1,48
cis-1,2-Diklorethen 96,94 1,29 60 3500 0,0041 -
trans-1,2-Diklorethen 96,94 1,26 48 (6300) 0,0094 1,48
Triklorethen 131,4 1,46 87 1000 0,0096 2,29
Tetraklorethen 165,8 1,62 121 (140) 0,018 2,9

En rekke af de klorerede alifater (kloroform, tetraklormethan, 1,2-DCA og vinylklorid) er
mistenkt for at vare carcinogene. Drikkevandskvalitetskravet i Danmark for summen af
klorerede alifater i drikkevand er 1 pg/l (Miljoministeriet, 1988).

1.3 BIOLOGISK NEDBRYDNING AF KLOREREDE ALIFATER

Tilgengeligheden af ilt, nitrat, sulfat etc. i et givent miljo er afgerende for, hvilke grupper
af bakterier der er aktive. Ved heje redoxpotentialer, hvor ilt er tilstede, vil miljoet vare
domineret af agrobe organismer. Som felge af den biologiske omsztning af organisk materiale
vil ilten efterhinden opbruges, redoxpotentialet falde og denitrificerende bakterier, der kan
anvende nitrat i stedet for ilt, bliver favoriseret.

I miljeer, hvor der hverken er ilt eller nitrat tilstede, vil sulfatreducerende- og forgzrende
bakterier overtage den mikrobielle omsztning, mens det ved de helt lave redoxpotentialer kun
er methanogene og forgerende bakterier, der er aktive. Sidstnzvnte anvender enten kuldioxid
eller organiske forbindelser som energikilde.

Kun bestemte grupper af organismer kan omdanne de forskellige klorerede alifater, og
tilgzngeligheden af ovennzvnte stoffer vil derfor veere bestemmende for, hvorvidt en sadan
omdannelse vil forlebe.



1.3.1 Aerob nedbrydning

Klorerede alifater (med enkelte undtagelser som diklormethan (Brunner et al., 1980))
betragtes som ikke nedbrydelige under aerobe forhold, hvis stoffet er tilstede alene, Til
gengzld kan en rzkke klorerede alifater nedbrydes ved en co-metabolisk proces, hvor
bakterierne samtidig med at omszite et primart substrat (som bruges til energi- og
kulstofkilde) nedbryder f.eks. TCE, som bakterierne ikke kan anvende som energi- eller
kulstofkilde.

Mange laboratorieforseg har vist, at methan-oxiderende bakterier fra jord og grundvand har
evnen til at nedbryde klorerede alifater samtidig med oms®tningen af methan (Fogel et al.,
1986; Henson et al., 1988; Henson et al., 1989; Oldenhuis et al., 1989; Strand og Shippert,
1986; Wilson og Wilson, 1985). Laboratorieforseg med forskellige blandings- og renkulturer
har vist, at nedbrydningshastigheden generelt stiger med faldende kloreringsgrad, og at PCE
og tetraklormethan ikke er nedbrydeligt under acrobe forhold (Henson et al., 1989; Oldenhuis
et al., 1989). '

De methan-oxiderende bakterier har varet undersogt igennem de sidste 20 &r, og ned-
brydningsveje og enzymsystemer er derfor rimeligt kendt. Nedbrydningsvejen for methan er
vist i figur 1.2 (Dalton og Stirling, 1982). Det forste trin i nedbrydningen af methan til
kuldioxid er oms®tningen af methan til methanol, der foretages af enzymet methan-
monooxygenase (MMO), som ogsd er ansvarlig for det forste trin i nedbrydningen af de
klorerede alifater. Nogle methan-oxiderende bakterier kan kun udnytte methan som kulstof
og energikilde (methanotropher) mens andre kan udnytte bAde methan og simple methylerede
forbindelser (methylotropher). Der er imidlertid ingen entydig definition pd adskillelsen
imellem methanotropher og methylotropher. I denne rapport bruges betegnelsen methan-
oxiderende bakterier og methanotropher om bakterier, der kan anvende methan som eneste
“energi- og kulstofkilde.

De fleste methan-oxiderende bakterier kan udtrykke to slags MMO: et partikulert eller

membranbundet (p-MMO) og et opleseligt (s-MMO). Hvilken form bakterierne udtrykker
afhanger af tilgengeligheden af kobber. Uds®ttes bakterierne for kobbermangel udtrykkes

s-MMO, mens p-MMO udtrykkes ved hgje kobberkoncentrationer. Undersggelser har vist,
at der er stor forskel pd de to enzymers evne til at nedbryde andre stoffer end methan.

Matanol Formaldehyd Format
dahydrogenase dehydrogenase dehydroganasa
CH,OH - HCHO = HCOOH »CO,
{metanol) / \(ﬂormaldehyd/ \ {tormat) \kuldnoxld)
NADH, NAD* NADH; NAD NAOH,
Assimilering i

bakteriel biomassa.

FIGUR 1.2: Nedbrydningsvejen for metan (Dalton og Stirling, 1982).
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FIGUR 1.3 En nedbrydningsvej for TCE for aerob nedbrydning foretaget af en renkultur af metan-
oxiderende bakterier (Little et al., 1988).

Nedbrydningsvejen for de klorerede alifater er kun undersogt i enkelte tilfzlde. Little et al.
(1988) har i forseg med en renkultur af methan-oxiderende bakterier foreslaet en nedbryd-
ningsvej for TCE (se figur 1.3). TCE omsattes biologisk af methan-oxiderende bakterier til
TCE-epoxide, som kemisk omdannes til forskellige forbindelser med et eller to kulstofatomer.

Disse forbindelser omsettes yderligere biologisk til kuldioxid af enten heterotrofe eller _
methan-oxiderende bakterier. Nedbrydningen af 1,1,1-TCA er fundet at forlebe via 2,2,2-
triklorethanol (CH,0H-CCl,) (Oldenhuis et al., 1989), som sandsynligvis nedbrydes videre
af heterotrofe bakterier til kuldioxid. Den aerobe nedbrydning af klorerede alifater forleber
derfor sandsynligvis uden ophobning af toksiske mellemprodukter, i modstning til hvad der
er tilfzldet under anaerobe forhold.

TCE kan ogsi nedbrydes cometabolisk af andre grupper af bakterier. I tabel 1.4 er refereret
de forseg, hvor det er lykkedes at opna nedbrydning af klorerede alifater med andre bakterier
end methanoxiderende bakterier. Desuden har forsag vist at diklormethan kan nedbrydes uden
tilsetning af prima&rsubstrat (Brunner et al., 1980).
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TABEL 1.4. Forsag med aerob nedbrydning af klorerede alifater med andre bakterier end methan-oxiderende
bakterier.

Primeer Sekunder Bakterie Referencer
substrat substrat
NH,*/CO, flere® Nitrosomonas éuropaea Vannelli et al., (1990)
phenol/toluen TCE blandingskultur Nelson et al., (1988)
phenol/2,4-D* TCE Alcaligenes eutrophus IMP134 Harker og Kim, (1990)
propan flere® Mycobacterium vaccae JOBS* Wackett et al., (1589)
propan 1,1,1-TCA blandingskultur Canter et al., (1989)

TCE
toluen TCE Pseudomonas putida F1 Wackett og Gibson, (1988)
kvealstof/CO, 1,2-DCA Xanthobacter autotrophicus GJ10 Janssen et al., (1985)

a: 2.4 Diklorphenoxyeddikesyre

b: Nedbrydning af diklormethan, triklormethan, 1,1,1-TCA, 1,1,2-TCA, vinylklorid, 1,1-DCE, cis 1,2-DCE,
trans 1,2-DCE og TCE

¢: Nedbrydning af vinylklorid, 1,1-DCE, cis-1,2-DCE og TCE

d: Der blev pavist TCE nedbrydning med andre renkulturer af propanoxiderende bakterier, men Mycobacterium
vaccae JOBS var den mest effektive blandt de undersagte kulturer.

1.3.2 Anaerob nedbrydning

Anaerob omdannelse af klorerede alifater er hovedsageligt demonstreret ved meget lave
redoxpotentialer, hvor hverken ilt, nitrat eller sulfat er tilstede.

Omdannelsen forleber ved reduktiv deklorering, en proces hvor et kloratom substitueres med
brint (figur 1.4). I modsatning til aerobe nedbrydningsprocesser er det under anaerobe
forhold de klorerede alifater med flest klorsubstituenter, der lettest nedbrydes. Nedbrydningen
kommer derfor til at forlebe sekventielt, og der vil midlertidigt ophobes alifater med ferre
kloratomer (figur 1.4). Forst nir storsteparten af f.eks. PCE er reduktivt dekloreret til TCE,
begynder den reduktive deklorering af TCE til diklorethener o.s.v. (Vogel og McCarty,
1985). Vinylklorid med kun et kloratom nedbrydes vanskeligt under anaerobe forhold. Dette
er et problem, da netop vinylklorid regnes som varende den mest toxiske af de klorerede
alifatiske forbindelser. Der er kun fi undersogelser, der beskriver reduktiv deklorering af
vinylklorid med produktion af ethen (CH,=CH,) til felge (Freedman og Gossett, 1989).

Klorerede ethaner som f.eks. 1,1,1-TCA nedbrydes under anaerobe forhold analogt til de
klorerede ethener. Igen dekloreres de hgjest klorerede forbindelser lettest efterfulgt af
ophobning af diklorethaner og klorethan til felge (Vogel og McCarty, 1987). 1,1,1-TCA kan
desuden omdannes abiotisk til 1,1-DCE, men med halveringstider, der er vaesentligt lavere,
end hvad der almindeligvis observeres i biologiske systemer (Gilli og McCarty, 1989), (figur
1.4). Som folge af de biotiske og abiotiske processer vil et milje oprindeligt forurenet med
f.eks. triklorethan &ndre sig, siledes at der med tiden vil findes en rzkke forskellige
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Figur 1.4: Anaerobe nedbrydningsveje for tetraklorethylen og triklorethan. Forkortelser: PCE, tetra-
klorethylen; TCE, Triklorethylen; DCE, diklorethylen ; TCA, triklorethan; DCA, diklorethan.

klorerede forbindelser; stoffer der vil vare mere eller mindre toxiske og mere eller mindre
nedbrydelige.

Det er i dag uklart hvilke mikroorganismer, der er ansvarlige for den reduktive deklorering.
Det er i forseg med renkulturer af methanbakterier vist, at disse bakterier kan dehalogenere
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forskellige klorerede og bromerede ethaner og ethener, nir et eller flere af deres naturlige
vakstsubstrater er tilstede, d.v.s. acetat, brint, methanol eller format (Belay og Daniels,
1987; Fathepure og Boyd, 1988 og Fathepure et al., 1987). Ligeledes er der blevet
observeret en mindre deklorering af 1,1,1-TCA i renkulturer af forgerende bakterier (Gilli
og McCarty, 1989). Nedbrydningen forleber dog vasentligt langsommere end observeret i
forseg med blandede anaerobe bakteriekulturer.

Mikroorganismerne udnytter ikke kulstoffet i de klorerede forbindelser til opbygning af
biomasse og er derfor afhengige af at fA tilfert en primar kulstofkilde. En rakke substrater
som lactat, glucose, methanol, brint, format og acetat har vist sig at kunne understotte
reduktiv deklorering i blandede kulturer (Freedman og Gossett, 1989). Det er dog uafklaret,
om de deklorerende bakterier i disse systemer direkte udnytter den primare kulstofkilde, eller
om de udnytter forskellige ukendte produkter produceret af andre mikroorganismer ved den
anaerobe forgering. Hydrogen har vist sig at have en stimulerende virkning pi den
mikrobielle omdannelse af PCE og TCE (Aamand et al., 1990). Forklaringen p4 en sidan
stimulering kan vare, at den deklorerende bakterie er i stand til at udnytte hydrogen som
energikilde, (der findes bdde methanogene, sulfatreducerende og forgzrende bakterier, der
er i stand til at udnytte hydrogen samtidig med, at de indbygger kulstof fra CO, i biomassen).
En anden forklaring kan vare, at den stimulerende effekt er en folge af, at hydrogen indgar
som reaktant i den reduktive deklorering.
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2. AEROB NEDBRYDNING I FORURENET, UMATTET JORD
Kim Broholm, Laboratoriet for teknisk Hygiejne (LtH) DTH.

Det mest forurenede jord ved Skrydstrup Specialdepot blev gravet va&k og enten sendt til
forbrending pA Kommune Kemi eller deponeret i to midlertidige depoter (kapitel 5). En stor
del af den mattede og umattede zone under det gamle depot var imidlertid stadigvek
forurenet . Som et fremtidigt alternativ til de traditionelle behandlingsmetoder (stripning og
aktiv kul filtrering) blev der gennemfort en rzkke laboratorieforseg med det formal, at
undersege mulighederne for at foretage en in-situ aerob biologisk nedbrydning af klorerede
alifater i umattet jord.

Der blev udfort to typer forseg: Simple batchforseg, til pAvirkning af, om en aerob biologisk
nedbrydning af klorerede alifater var mulig i jorden ved Skrydstrup specialdepot, og
sajleforseg, hvor processen afpravedes under mere naturtro forhold.

2.1 FORS@GSOPSTILLING

2.1.1 Batchforsog

Batchforsegene blev udfert i 117 ml glasflasker forsynet med gastatte teflonbelagte Miniert
propper. Hver flaske blev tilsat 20 g umttet jord fra Skrydstrup specialdepot. Jorden blev
inden forsoget pre-eksponeret til methan i 40 dage. I slutningen af denne periode observeredes
et signifikant methanforbrug. 1,1,1-TCA og TCE tilsattes til en begyndelseskoncentration pa
200-300 pg/l i luftfasen og methan tilsattes til en begyndelseskoncentration pa 2% (vol./vol.)
i luftfasen. Kontrolflasker indeholdt enten autoklaveret jord for at hindre mikrobiel aktivitet
eller var uden methan for at undgl vakst af methan-oxiderende bakterier. Flaskerne blev
inkuberet i morke ved 20°C. Koncentrationen af henholdsvis 1,1,1-TCA, TCE og methan
blev fulgt ved at udtage luftprover fra flaskerne med en gastzt sprejte. Luftprever blev
injiceret direkte pd gaschromatograf.

2.1.2 Sejleforseg

Der blev gennemfert sejleforseg med to typer forsegsopstilling: en uden og en med
recirkulering af luften.

I figur 2.1 er vist en skitse af sgjleforsagsopstillingen med og uden recirkulering af luften.
Sejlerne, der er udfert af rustfrit stil, er 75 cm heje og 10 c¢m i diameter. Hver sojle
indeholdt ca. 9 kg umattet jord. Sejlerne blev infiltreret med 20 eller 40 ml nzrings-
saltoplesning pr. dag svarende til 75 eller 150 mm nedber pr. mined under naturlige forhold.
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Figur 2.1a: Design af sgjlerne uden recirkulering.
a/ sprajte til tilseetning og pravetagning af vand, b/
slangeklemmer, ¢/ vandfordeler, d/ pumpe tl
kontrol af tilfarslen uf methan og luft, e/ XAD-2
filter til opfangning af klorerede alifater i udlebsluf-
ten, I/ on/off ventil, g/ methan og luft tilfersel.
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Figur 2.1b: Design af sajleme med recirkulering.
a/ sprojte til tilseetning og prevetagning af vand, b/
slangeklemmer, ¢/ vandfordeler, d/ pumpe til
kontrol af recirkuleringen af methan og luft, e/
on/off ventil hvorigennem methan og ilt kan til-
szites med en sprajte, f/ on/off ventil.

I bunden af hver sgjle tilsattes en gasblanding af 2% (vol/vol) methan i atmosfarisk luft. Til
kontrolsgjlerne blev kun tilsat atmosfarisk luft. Sejlerne blev tilsat en ny mangde
luft/methan, nir enten methanen eller ilten var opbrugt. Udlebsluften fra sejleme ledtes
igennem et XAD-2 filter for at opfange den mangde klorerede alifater, som fjernedes ved
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stripning. Sgjlerne blev inkuberet ved 10°C. Under forseget blev koncentrationen af 1,1,1-
TCA, TCE og PCE milt i bdde udlgbsvandet og i udlebsluften. For at styre methan/luft
tilsztningen blev der mélt methan pa luftprever udtaget i toppen af sgjlen og ilt pA vandpraver
udtaget i bunden af sejlen.

For at undgi stripning opstilledes sgjler, hvor luften blev recirkuleret. I disse sgjler blev
udlebsluften forbundet med indlebsluften med et stilror. Et lille stykke stalrar blev erstattet
med vitonslange for at kunne pdsztte en peristaltisk pumpe til styring af recirkulations-
hastigheden. Sgjlerne indeholdt ca. 7,7 kg umattet jord og infiltreredes med 5 ml
neringssaltoplesning pr. dag svarende til 18 mm nedber pr. méned. Til toppen af sgjlen blev
ren ilt og ren methan tilsat i mangder, der resulterede i koncentrationer pd 21% (vol/vol) ilt
og 2% (vol/vol) methan. Efter hver ny methan/ilt tilsetning recirkuleredes luftblandingen
igennem sajlen for at opnd en effektiv fordeling af methan/ilt i jorden.

Tabel 2.1: Jordkoncentrationen (mg/kg vad jord) og udlebskoncentrationen (mg/l) af henholdsvis 1,1,1-TCA,
TCE og PCE ved starten af sajleforseget, samt kornsterrelsesfordelingen for de to jordtyper.

Jordtype 1 2

uden recirkulering med recirkulering

Jordkoncentration (mg/kg vad jord)

1,1,1-Triklorethan 190 0,23
Triklorethylen 25 0,15
Tetraklorethylen 19 0,048

Udlebskoncentration (mg/l)

1,1,1-Triklorethan 20 2
Triklorethylen 3 0,8
Tetraklorethylen 0,4 0,1

Kornsterrelsesfordeling

grus (> 2 mm) 5% 0%

groft sand (0,2-2 mm) 80% 63%

fint sand (0,02-0,2 mm) 13% 35%

silt og ler (< 0,02 mm) < 2% <2%
2.1.3 Jord

Jorden, der blev benyttet i sajleforsagene, var udtaget fra den umattede zone ved Skrydstrup
Specialdepot. Jordtype 1 indeholdt den oprindelige forurening, hvorimod jordtype 2 blev
forurenet i laboratoriet, efter at sejleme var pakket med jord. Startkoncentrationen af
klorerede alifater i de to jordtyper blev estimeret udfra dels jordprever udtaget under pakning
af sejlerne (for jordtype 1) og dels ved jordprover udtaget fra en ekstra sojle pakket og
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forurenet som de ovrige (for jordtype 2). I tabel 2.1 er vist de milte jordkoncentrationer af
1,1,1-TCA, TCE og PCE ved forsegets start, samt udlebskoncentrationen af 1,1,1-TCA,
TCE og PCE i vandet ved forsegets start. Desuden er kornstarrelsesfordelingen for de to
jordtyper vist.

300

fCE-konc. (mg/)

Metan-konc. (% vol/vol)

20 25
Tid (Dage)

40

Figur 2.2: Luftkoncentrationen af methan (a) og TCE (O) i et batchforsag med jord, som var eksponeret til
methan for forseget, og methan (a) og TCE (M) i et batchforseg med autoklaveret Jord Ved dag 0, 12, 20 og
27 blev der tilsat methan til batchene med methanomsetning.
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2.2 RESULTATER OG DISKUSSION
2.2.1 Batchforseg

Figur 2.2 viser koncentrationen af TCE og methan i nedbrydningsforseg og kontrolforseg
med autoklaveret jord. Umiddelbart efter tilsztningen af 1,1,1-TCA og TCE fortsztter om-
s@tningen af methan, samtidig med at TCE nedbrydes. Der observeredes ingen nedbrydning
af 1,1,1-TCA, hvilket er i overenstemmelse med, at nedbrydningshastigheden for 1,1,1-TCA
er meget lavere end for TCE (Strand et al., 1990).

Forsogene viser, at der i den umattede jord ud fra den oprindelige bakteriepopulation kan
opformeres en methan-oxiderende biomasse med potentiale for nedbrydning af klorerede
alifater (her TCE).

2.2.2 Sajleforseg

I spjlerne med jordtype 1 varede det omkring 240 dage, for der blev observeret et
methanforbrug. Dette er meget lengere end i jorden, der blev anvendt i batchforsegene, hvor
opformeringen varede mindre end 40 dage. I et tilsvarende s@jleforseg uden recirkulering med
en mindre forurenet jord (begyndelseskoncentrationer: 1,1,1-TCA: 1,1 mg/kg; TCE: 0,5
mg/kg; PCE: 1,1 mg/kg) var opformeringsfasen kun 40 dage. Denne forskel tyder pd, at
jordtype 1 indeholdt toksiske koncentrationer af de klorerede alifater. Omstningshastigheden
af methan var 0,5 og 1,8 mg methan/kg jord/dag for henholdsvis den stzrkt og let forurenede
jord, hvilket bekrafter, at omsztningen af methan er inhiberet. For at undersege om denne
toksiske effekt skyldes tilstedeverelsen af 1,1,1-TCA og TCE, blev der gennemfort en rekke
batchforssg med en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier (se afsnit 3.2).
Batchforsogene viste, at en TCE koncentration pd 13 mg/l kan medfare en total inhibering
af de methan-oxiderende bakterier, hvorimod en 1,1,1-TCA koncentration p& 103 mg/l kun
medferte en delvis inhibering. For bidde TCE og 1,1,1-TCA blev der observeret en stigende
inhibering af methanomstningen med stigende koncentrationer af TCE og 1,1,1-TCA.
Vaskekoncentrationen af 1,1,1-TCA (> 103 mg/l) og TCE (13 mg/l), der medforer en
inhiberende effekt, kan omregnes til folgende jordkoncentrationer: >10 mg 1,1,1-TCA/kg
jord TS og 1,6 mg TCE/kg jord TS (Tabel 3.4). Sammenlignes disse vardier med kon-
centrationen af 1,1,1-TCA og TCE i jordtype 1 ses, at det er sandsynligt, at stofferne er
tilstede i toksiske koncentrationer.

Jordtype 2 blev podet med bakterier, si der blev ikke observeret nogen opformeringsfase for
denne jordtype. Nogle sejler med jordtype 1 blev ligeledes forsegt podet, men tilstningen
af methan-oxiderende bakterier medforte ingen umiddelbar methanomsatning, sandsynligvis
pA grund af de toksiske koncentrationer af de tilstedevarende stoffer.

For yderligere at undersoge opformeringen af methan-oxiderende bakterier, blev der malt
ATP (adenosine triphosphate) og MPN (Most Probable Number) i jorden for forsegets start
og ved forsagets afslutning. ATP er et mal for den totale biomasse i jorden, og MPN er et
specifikt mal for det totale antal methan-oxiderende bakterier. Startkoncentrationen af ATP
var mellem 25 og 125 ng/g jord (= 2,9-7,4-10° bakterier pr. g jord) og antallet af methan-
oxiderende bakterier (MPN) var mindre end 2 pr. g jord. Efter forsogets afslutning var
antallet af methan-oxiderende bakterier steget til mellem <2 pr. g jord i toppen af sgjlen,
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Figur 2.3: Den akkumulerede relative mangde af 1,1,1-TCA (W), TCE (O) og PCE (¢ ), som blev udvasket
og strippet fra en sgjle uden recirkulering med jordtype 1 og som blev tilsat methan.

hvor vandindholdet var meget lavt, til 3300 pr. g jord i bunden af sgjlen, hvorimod ATP
indholdet var uzndret. De methan-oxiderende bakterier udgjorde siledes en meget lille del
af den samlede biomasse. I en kontrolsgjle observeredes ingen @ndring af koncentrationen
af ATP under forsoget, og antallet af methan-oxiderende var ved forsegets afslutning < 2
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pr. g jord. Det bekrafter, at tilferslen af methan bevirkede en opvakst af methan-oxiderende
bakterier.

I figur 2.3 er for en sojle med jordtype 1 vist den akkumulerede udvaskning af 1,1,1-TCA,
TCE og PCE, som folge af naringssalttilsztningen, og den akkumulerede stripning, som
folge af gastilsztningen. Kurven for den akkumulerede udvaskning afbajer efter 150 dage,
hvilket skyldes, at tils®tningen af nringssalte nedszttes. Figur 2.3 viser, at 1,1,1-TCA og
TCE lettest fjernes ved udvaskning og stripning, hvorimod der under forseget ikke er fjernet
store mangder PCE ved stripning og udvaskning, hvilket skyldes, at i forhold til 1,1,1-TCA
og TCE sidder relativt meget af PCE‘en pé jorden, idet sorptionen af PCE er sterre end for
1,1,1-TCA og TCE.

For at undersege om der skete en nedbrydning af de klorerede alifater som felge af methan
tilsztningen, blev der opstillet massebalancer for 1,1,1-TCA, TCE og PCE pa hver enkelt
sojle. Parametrene i massebalancen er startmangden af stof i sejlen, den genfundne mangde
stof i sejlen, da forsaget sluttede, samt den totale mangde af stof, der er fjernet ved stripning
og ved udvaskning. Differencen angiver den maengde stof, som ikke er enten genfundet ved
forsogets afslutning eller fiernet ved stripning og udvaskning. I kontrolsgjlerne uden
methantilsztning er udvaskning og stripning de eneste fjernelsesmekanismer, hvorimod i
sejleme med methantilsztning kan noget stof vare fjernet ved biologisk nedbrydning.
Massebalancerne er vist i tabel 2.2 efter 373 dage (uden recirkulering) og 289 dage (med
recirkulering). Differencen i kontrolsajlerne varierede mellem 4,5% og 26,8%. Dette tab
skyldes sandsynligvis mindre utztheder i sgjlerne under den lange forsegsperiode.

I sejlerne uden recirkulering var differencen for 1,1,1-TCA 54,6%, for TCE 32,5% og for
PCE 16,2%. Hvis disse tal sammenlignes med differencen i kontrolsejlerne, der var pa
mellem 4,5% og 26,8%, tyder det p4, at der er sket en svag nedbrydning i sterrelsesordenen
20% af 1,1,1-TCA og TCE, men ikke af PCE. Stripningen af 1,1,1-TCA og TCE i det
samme forseg var henholdsvis 16,2% og 12,0%, altsa i samme storrelsesorden som ned-
brydningen. Sejleforsaget uden recirkulering blev stoppet efter 373 dage. Jorden indeholdt
pA det tidspunkt stadig store mangder af klorerede alifater og var kun delvist renset.

I sojlerne med recirkulering var differencen for 1,1,1-TCA 78,7%, for TCE 81,4% og for
PCE 22,1%. Sammenlignes disse tal med differencen i kontrolsgjlerne ses, at der er sket en
nedbrydning af 1,1,1-TCA og TCE p4 omkring 60%, men ikke af PCE. Dette forsgg blev
stoppet efter 289 dage. P4 det tidspunkt var udlebskoncentration i vandet fra sejlen 50 ug/l
for 1,1,1-TCA, 34 ug/l for TCE og 50 ug/l for PCE, hvilket viser, at heller ikke denne jord
var renset totalt for 1,1,1-TCA og TCE, selvom under 10% af den oprindelig mngde af
1,1,1-TCA og TCE var tilbage i jorden.

Et vejledende kvalitetskrav for TCE i jord, som skal anvendes til folsomme formal (ved
institutioner og beboelse), er 1 mg/kg (Miljestyrelsen, 1990). Denne grensevardi er baseret
p4 afgivelsen af TCE fra jorden til luften. Koncentrationen af TCE i jordtype 2 ved forsogets
start var 0,15 mg/kg og efter forsagets afslutning omkring 0,014 mg/kg, dvs denne jord
indeholdt en acceptabel koncentration af TCE.
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Tabel 2.2: Massebalancer for 1,1,1-TCA, TCE og PCE for sajleforsegene efier 373 dages og 278 dages forsag
for henholdsvis sejlerne uden recirkulering og sajlerne med recirkulering. Masseme er i procent af begyndelses-
massen. Udvasket, strippet og genfundet er milte starrelser, hvorimod differencen er beregnet som forskellen
mellem begyndelsesmassen og de mélte storrelser.

Jordtype 1 2
uden recirkulering med recirkulering

forseg kontrol forsog kontrol

1,1, 1-Triklorethan:

Total: 100 100 100 100
Udvaskning: 2,1 4,7 17,5 55,1
Stripning: 16,2 22,5 - -
Genfundet i jorden: 27,2 46,0 3,8 25,2
Difference: 54,6 26,8 78,7 19,7

Triklorethylen:

Total: 100 100 100 100
Udvaskning: 2,5 50 9.4 39,1
Stripning: 12,0 14,0 - -
Genfundet i jorden: 53,1 68,0 9,2 39,8
Difference: 32,5 13,0 81,4 21,1
Tetraklorethylen:
Total: 100 100 100 100
Udvaskning: 0,4 0,7 17,9 22,8
Stripning: 4,6 54 - -
Genfundet i jorden: ' 78,9 89,4 60,0 56,9
Difference: 16,2 4,5 22,1 20,3

2.3 KONKLUSION

De udferte batch- og sgjleforseg viste, at jorden fra den umattede zone ved Skrydstrup
Specialdepot indeholdt methan-oxiderende bakterier, som kunne stimuleres ved tilsztning af
methan og ilt. De methan-oxiderende bakterier var istand til at nedbryde 1,1,1-TCA og TCE
men ikke PCE. Dette viser, at en biologisk nedbrydning af 1,1,1-TCA og TCE i den
umattede zone er mulig. Nedbrydeligheden af de mindre klorerede ethaner og ethylener er
bedre end nedbrydeligheden af 1,1,1-TCA og TCE, si hvis disse stoffer havde varet tilstede
i den anvendte jord, var der sikkert opniet en sterre nedbrydning heraf end opndet for 1,1,1-
TCA og TCE.
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Forsegene afslarer dog ogsa nogle problemer med biologisk nedbrydning af klorerede alifater,
som har betydning for, om metoden kan udvikles til en anvendelig afvargeteknik. 1
sajleforsegene med jordtype 1 var stofferne tilstede i toksiske koncentrationer, der dels
medforte en lang opformeringsfase af methan-oxiderende bakterier, og som dels medferte en
delvis inhibering af methanomsatningen, da den endelig startede. Det er derfor vigtigt at vare
opmarksom pi, at selvom de tilstedevarende stoffer er biologisk nedbrydelige, si kan de
vare tilstede i koncentrationer, der gor det teknisk umuligt eller uskonomisk at anvende en
biologisk rensningsteknik.

Sojleforsogene uden recirkulering viste, at stripningen og den biologiske nedbrydning af
1,1,1-TCA og TCE var af samme storrelsesordenen. Da systemet med recirkulering er svart
at etablere i fuld skala, er det nedvendigt at optimere nedbrydningshastighederne af de
klorerede alifater i forhold til omsztningen af methan for at minimere tilferslen af luft og
methan og derved minimere stripningen. '

I sejleforsegene med recirkulering varede det omkring et 4r at fjerne omkring 90% af den
oprindelige mangde 1,1,1-TCA og TCE, hvoraf omkring 60% blev fjernet ved biologisk
nedbrydning. Jorden indeholdt da koncentrationer af 1,1,1-TCA og TCE, der medferte
vaskekoncentrationer pAd henholdsvis 50 ug/l og 34 ug/l, hvilket er uacceptable kon-
centrationer. Derfor m det forventes at en fuldstendig biologisk rensning af den aktuelle jord
vil tage flere &r, idet omsztningshastighederne sandsynligvis vil falde med faldende kon-
centrationer af stofferne i vandfasen.

Udfra disse sgjleforsog ma man konkludere, at in-situ aerob nedbrydning af klorerede alifater
i den um=ttede zone som afvargeteknik stadig mangler at blive optimeret under realistiske
forhold i laboratoriet, for teknikken kan anvendes i praksis.
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3. AEROB NEDBRYDNING I GRUNDVAND

Jens Aamand og Jan C. Nielsen. Afdeling for Generel Mikrobiologi, Kebenhavns Universitet.
Kim Broholm. Laboratoriet for teknisk Hygiejne (LtH), DTH.

Dette kapitel indeholder en beskrivelse af de laboratorieforseg, der er blevet gennemfort med
henblik pd at undersege mulighederne for en aerob biologisk nedbrydning af klorerede alifater
i grundvand. Forsegene beskrevet i afsnit 3.1 er udfert af Jens Aamand og Jan C. Nielsen,
pd AGM, og forsogene beskrevet i afsnit 3.2, 3.3 og 3.4 er udfert af Kim Broholm, p4 LtH.

3.1 NARINGSSTOFFERS BETYDNING FOR NEDBRYDNINGEN AF
TRIKLORETHYLEN.

3.1.1 Baggrund

Mikroorganismer, der ikke er i balanceret vakst, f.eks. pd grund af mangel pa en narings-
komponent, er udsat for en form for stress. Dette kan medfere @ndringer af mikroorganis-
mernes enzymmenster, hvor dannelsen af nogle enzymer eller enzymsystemer bliver
stimuleret og andre h&mmet. Inden for den industrielle bioteknologi anvendes denne stress-
virkning ofte til at fremme dannelsen af bestemte enzymsystemer, der producerer et produkt,
man er interesseret i. Med baggrund i ovenstiende blev det undersegt, hvorledes stress,
induceret af kobber mangel, pivirker de methan-oxiderende bakteriers nedbrydning af
triklorethylen (TCE) og 1.1.1-triklorethan (TCA).

Hos methan-oxiderende bakterier er der blevet fundet to forskellige typer methan-mono-
oxygenase (MMO), der kan adskilles p& baggrund af deres intracellulzre lokalisering. Alle

hidtil undersegte methan-oxiderende bakterier er i stand til at danne et membranbundet MMO
(pPMMO), mens nogle arter, sasom Methylococcus capsulatus, ogsé er 1 stand til at danne et

MMO, der er fundet oplest 1 cellens cytoplasma (sMMO). Dette enzym induceres, hvis Cu-
koncentrationen i mediet bliver vakstbegrensende. Af de to typer MMO har sMMO den
bredeste substratspecificitet (Bedard og Knowles 1989), og kan derfor forventes at have det
storste potentialle for nedbrydning af fremmedstoffer.

3.1.2 Metoder

Anvendt kultur; Den anvendte kultur er en blandkultur opformeret fra materiale indsamlet fra
Nykebing Sjzlland vandvark. P4 grund af forekomst af methan i grundvandet var der dannet
en belegning af methan-oxiderende bakterier pd siderne af vandvarkets bassiner. Disse
methan-oxiderende bakterier har vist sig at kunne nedbryde TCE ved grundvandstemperaturer
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(8-10 °C) (Aamand et-al., 1989). Bakterierne blev dyrket ved 10 °C i lukkede flasker tilsat
mineralmedium og methan. Ved gentagen overfersel til nye flasker er bakteriekulturen blevet
beriget. Denne berigede kultur er anvendt som inoculum ved forseg og er opretholdt ved
overforsel til nye flasker én gang om ugen. Ved exponentiel vakst voksede kulturen med en
fordoblingstid pa 25 timer (Nielsen et al., 1990).

Nedbrydningsforseg; Forsegene blev udfert i 117 ml eller 585 ml flasker tilsat 30 ml
henholdsvis 100 ml mineralmedium. Flaskerne var forsynede med gastztte teflonbelagte
Miniert propper, og gasfasen, der bestod af atmosfarisk luft, var tilsat sterilfiltreret methan
til en startmangde pa 8% (vol./vol.). TCE eller 1.1.1-TCA tilsattes til en startkoncentration
i vaskefasen pd 170-220 ug/l. Som inoculum blev anvendt to kulturer opformeret pi
henholdsvis kobberfrit og kobberholdigt medium. Nedbrydningen af methan, produktion af
kuldioxid og fjemelse af kloreret stof blev milt gaschromatografisk.

3.1.3 Resultater

TCE og TCA nedbrydning: I forseg, hvor kobber var tilsat mediet (fig. 3.1A), er methanen
opbrugt efter 225 timer og samtidig opherer produktionen af kuldioxid. P4 dette tidspunkt er
ca. 30% af den tilsatte TCE nedbrudt. Nedbrydningen forts®tter dog, selv om bakterierne
ikke har noget methan som primarsubstrat, og efter 475 timer er ca. 50% af den tilsatte TCE
nedbrudt. I forseg uden kobber i mediet (fig. 3.1B), er methanforbruget stigende de forste
130 timer, hvorefter forbruget er konstant. Det er muligt, at der selv i det kobberfrie medie
findes spormangder af kobber siledes, at kobbermangel forst indtreder efter dette tidspunkt.
/Zndringen i nedbrydningsraten er i sd tilfxlde udtryk for, at bakterierne skifter fra et
enzymsystem til et andet. Efter ca. 130 timer ses samtidigt en stigning i TCE nedbryd-
ningsraten og efter 275 timer er TCE koncentrationen under detektionsgr&nsen, mens kun
halvdelen af den tilsatte methan er forbrugt.

Der blev udfert et tilsvarende forseg med 1,1,1-TCA, men som det fremgar af fig. 3.2,
observeredes der kun en ringe nedbrydning heraf. Den positive indvirkning, som kobberman-
gel har pA nedbrydningen af TCE, gor sig tilsyneladende ikke gzldende for nedbrydningen
af TCA.

TCE nedbrydningskinetik: Nedbrydningskinetikken for TCE blev undersogt i kulturer med
og uden kobber. Desuden blev det undersagt, om 8% (vol./vol.) methan hemmede omsat-
ningen af TCE. Forsegene blev udfert som korttidsforsog med en hej biomasse, der ikke
&ndrede sig nzvnevardigt under forsagsperioden.

Det fremgr af fig. 3.3A, at tilstedeverelsen af methan h2mmer omsetningen af TCE,
hvilket formentlig skyldes, at methan og TCE konkurrerer om det samme enzym (kompetitiv
inhibering). Til sammenligning er desuden vist en kurve, hvor kobber var tilsat mediet.
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Figur 3.1: Nedbrydning af TCE ved 10 °C i 585 ml flasker, der var inoculeret til en startkoncentration pa 10
mg biomassetorveegt/l medium og tilsat methan til et indhold pa 8% (vol./vol.) i gasfasen. A: kultur voksende
i medium indeholdene 200 ug kobber/l. B: kultur voksende uden kobber i mediet. TCE (M), methan (¢),
kuldioxid ([J). Resultaterne er gennemsnit af tetraplikate forseg.
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Figur 3.2: Nedbrydning af 1,1,1-TCA ved 10 °C i 585 ml flasker, der var inoculeret til en startkoncentration
pi 10 mg biomassetarvagt/l medium og tilsat methan til et indhold pi 8% (vol./vol.) i gasfasen. A: kultur
voksende i medium indeholdene 200 ug kobber/l. B: kultur voksende uden kobber i mediet. TCA (H), methan
(#), kuldioxid ([J). Resultaterne er gennemsnit af tetraplikate forseg.
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Figur 3.3: A: Nedbrydning af TCE ved 10 °C i 117 ml flasker. B: 1. ordens kinetik til beskrivelse af
nedbrydningsforlab. Som beregningsgrundlag er anvendt resultaterne fra (A). TCE i kultur uden kobber tilsat
mediet og med 101 mg biomasseterveegt/l medium (W), TCE i kultur uden kobber tilsat mediet og med 101 mg
biomassetervagt/l medium og 8% (vol./vol.) methan tilsat gasfasen ((J), TCE i kultur med 200 pg kobber/l
medium og med 115 mg biomassetarvagt/l medium ( #). Resultaterne er gennemsnit af triplikate forsag.
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Tabel 3.1 Beregnede korrelationskoefficienter og k-veerdier for resultaterne i figur 4. Ved beregning af k er
anvendt a= k x, hvor a er liniens haldningskvotient og x er biomassetarvaegt/ml medium.

Korrelationskoefficient  k (ml mg"* time') k' (for holdstal)
Kultur med kobber 0,983 0,012 1
Kultur uden kobber 0,996 1,056 88
8% (vol./vol.) ' 0,997 0,390 i3

Nedbrydningsforlebende i fig. 3.3A er forsogt beskrevet med 1. ordenskinetik, d.v.s. at
nedbrydningshastigheden skal vare proportional med TCE koncentrationen. Som udgangsfor-
mel blev anvendt:

-d[TCE)/dt = k X [TCE]

hvor X er biomassetervagt (mg/ml), der forudszttes konstant, t er tiden (timer) og k er en
1. ordens rate konstant (ml/mg/time). Ved at integrere med hensyn til tiden fés:

-In([TCE)/[TCE), = k X t

Hvis nedbrydningen af TCE folger 1. ordens kinetik, vil en afbildning af In([TCE}/[TCE),
mod t give en ret linie. Med resultaterne fra fig. 3.3A som beregningsgrundlag, er disse plot
vist pd fig. 3.3B. Det ses, at nedbrydningen felger 1. ordens kinetik. Da biomassen
forudsattes konstant i forsagsperioden, er det muligt at beregne k. De beregnede vardier er
vist i tabel 3.1, hvoraf det fremgar, at kulturen uden tilsat kobber er i stand til at nedbryde
TCE 88 gange mere effektivt end kulturen med tilsat kobber. Tilsetning af 8% (vol./vol.)
methan mere end halverer nedbrydningseffektiviteten af TCE (tabel 3.1).

Nedbrydning af TCE i _grundvand: Det er ikke altid, at mangel pd nzringsstoffer kan
forventes at fremme nedbrydningen af TCE. I de fleste tilfzlde vil nzringsmangel medfore
begrznsninger i de methan-oxiderende bakteriers vakst og dermed en begrenset nedbrydning
af kloreret stof.

I fig. 3.4 ses resultaterne af en undersogelse, hvor den for beskrevne kultur er dyrket pa
henholdsvis et mineralmedium og grundvand fra Skrydstrup. Formélet med undersegelsen var
at bestemme, om en kultur opformeret i laboratoriet og med stort potentiale for TCE
nedbrydning kunne overferes til grundvandsmiljpet (Jergensen, 1990). Det ses, at
nedbrydningsrateme for bdde methan og TCE er sterst, ndr kulturen vokser pa mineralmediet.
Arsagen til dette er sandsynligvis, at bakterierne er nzringssaltbegrensede, nar de vokser
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Figur 3.4: (A): Nedbrydning af methan og (B): Nedbrydning af TCE ved 10 °C i 117 ml flasker der blev
inoculeret til en startskoncentration pd 7 mg biomassetarvegt/l medium. Bakterier voksende i mineralmedie ( ¢),
bakterier voksende i grundvand ([J) og kontrolflasker (W) (efter Jergensen 1990).
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Tabel 3.2 pH, neringssalte og totalt organisk kulstof malt i grundvandet fra Skrydstrup og i neringssaltmedie
(NMS)

Parameter Grundvand | NMS Forhold (me-
die:gr)
pH 7,4 6,8
Calcium mg Ca/l 100 71 0,7
Magnesium mg Mg/l 5 99 20
Natrium mg Na/l 6,2 44 7
Kalium mg K/I 0,5 430 850
Ammonium mg NH,/I 0,11 0 -
Fosfor total mg P/l 0,06 124 2000
Nitrogen total mg N/l 4,1 138 30
Jern mg Fe/l 0,13 0,11 0,8
Mangan mg Mn/l 0,16 0,06 0,4
Chlorid mg Cl/1 23 126 5
Sulfat mg SO,/1 50 390 8
Nitrat mg NO,/I 20 614 30
Kobber mg Cu/l 0,001 0,051
Tot. org. C mg TOC/] 2 0 -

i rent grundvand. Tabel 3.2 angiver koncentrationen af vigtige nzringsioner i bide grund-
vandet og mineralmediet. Koncentrationen af fosfor er normal for grundvand (Warncke 1980)
men kritisk 1 forhold til bakteriernes vaekstkrav. Den lave fosforkoncentration kan vare drsag
til, at der opnies lavere nedbrydningsrater med rent grundvand.

Det var ikke muligt at pivise aktivitet af methan-oxiderende bakterier eller nedbrydning af
TCE i grundvandssedimentet ved Skrydstrup specialdepot (Aamand et al., 1989). Dette kan
henge sammen med redoxforholdene i grundvandsreservoiret. Den everste del af magasinet
er aerobt og dybere nede findes bide nitrat og sulfat (DGU 1988). Da der samtidigt er et lavt
indhold af organisk kulstof, er betingelserne for anaerobe methanproducerende lag ringe (se
iovrigt kap 4). Fravar af dybere liggende methanproducerende lag fjerner vekstgrundlaget
for de methan-oxiderende bakterier.
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3.1.4 Diskussion

Lavere klorerede forbindelser kan nedbrydes aerobt af methan-oxiderende bakterier.
Processen forlaber cometabolisk, idet methan er nodvendig for at inducere enzymet methan
monooxygenase. Dette enzym varetager samtidig omdannelsen af de klorerede stoffer. Da
TCE og methan konkurrerer om det samme enzym favoriseres nedbrydningen af TCE ved
fraver af methan. Methan er dog nedvendig for at opformere de methan-oxiderende bakterier
og for reinduktion af MMO. I de her beskrevne forsag opretholdes kulturens evne til at
nedbryde TCE mindst 48 timer efter at methanen er omsat.

Fraver af kobber inducerer den opleselige form af MMO, der har lavere substratspecificitet
end den partikulere form. Det var derfor muligt at oge nedbrydningsraten anseligt (88 gange)
ved at udsatte bakterierne for kobberbegraznsning. Kobberkoncentrationer under 0.25 uM kan
forventes at medfere induktion af den opleselige form af MMO (Tsien et al., 1989).

Nedbrydningen af TCE forleber ved 1. ordens kinetik hvilket vil sige, at nedbrydnings-
hastigheden af TCE er proportional med TCE koncentrationen. Det vil derfor kreve en
uhensigtsmassig lang retentionstid i f.eks. et on-site vandbehandlingsanlzg, hvis den sidste
rest af TCE skal fjernes. Det kan derfor anbefales at tilkoble et aktivt kul filter eller
luftstripning til et sddant anleg for at fjerne de sidste spor af kloreret stof.

In-situ oprensning af grundvandet ved Skrydstrup ved aerobe mikrobielle processer vil vere
vanskeligt. Dels bestir den overvejende del af forureningen af 1,1,1-TCA, der kun vanskeligt
nedbrydes under aerobe forhold, og dels indeholder grundvandsmagasinet ikke en naturlig
population af methan-oxiderende bakterier.

3.2 TOXICITETEN AF 1,1,1-TCA OG TCE

Et generelt problem med biologisk rensning af jord og grundvand er, hvorvidt stofferne er
tilstede i toksiske koncentrationer, der medfarer en inhibering af bakterierne, og derved gor
en biologisk rensning umulig.

Sejleforsogene, der er udfert med henblik pa at vurdere om en biologisk in-situ nedbrydning
af klorerede alifater i den umattede zone er mulig, afslerede, at den mest forurenede
umattede jord ved Skrydstrup Specialdepot méske indeholdt koncentrationer af is@r 1,1,1-
TCA og TCE, der havde en inhiberende effekt pd de methan-oxiderende bakterier. Der findes
ingen litteratur onhandlende den toksiske effekt af klorerede alifater pd methan-oxiderende
bakterier, si der blev gennemfort en rzkke bacthforseg med det forml at undersoge
toxiciteten af 1,1,1-TCA og TCE pa methan-oxiderende baktenier. Resultaterne af dette forsog
er detaljeret beskrevet i Broholm et al., (1990)
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3.2.1 Forsagsopstilling

Forsogene blev udfert i 117 ml glasflasker med Miniert propper. Flaskerne indeholdt 10 eller
20 ml naringssaltoplesning og bakteriekultur. Bakteriekulturen var en blandingskultur af
methan-oxiderende bakterier, der voksede pA methan som eneste energi- og kulstofkilde.
Kulturen var opformeret fra sesediment udtaget i Lyngby Sa. TCE eller 1,1,1-TCA blev tilsat
i varierende koncentrationer mellem O og 103 mg/l i vaskefasen og methan i en begyndelses-
koncentrationer pa 1,8% (vol./vol.) af headspace. Der blev tilsat 0,3 g natriumazide (NaN;)
til kontrolflaskerne for at undgd biologisk aktivitet. Flaskerne blev inkuberet i morke ved
10°C. Alle forseg blev udfert i dublikat eller triplikat. Under forseget blev der udtaget
luftprever, som blev analyseret for methan pd en gaskromatograf forsynet med flamme
ionisering detektor, og for TCE/1,1,1-TCA pi en gaskromatograf forsynet med en elektron
capture detektor. Ved nogle af forsegene maltes protein for at folge vaksten af bakterierne
undervejs. '

1,2

Relativ methan-konc.

50

Figur 3.5: Nedbrydningen af methan i et batchforseg med en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier
med felgende koncentrationer af TCE i mg/l: 0 (W), 0,3 ([1), 1,7 (¢), 3,1 (<), 6,5 (a), 13 (&), 23 (x) og
65 (*). Begyndelseskoncentrationen af methan var 0,45 mg/l og af protein 2 mg/l. Resultaterne er gennemsnit
af triplikate forseg. Forholdet mellem vand og luft var 10:107,
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3.2.2 Resultater

Figur 3.5 viser nedbrydningen af methan ved forskellige TCE koncentrationer metlem 0 og
65 mg/l. Den tilsvarende vekst af bakterier malt som protein er for 4 koncentrationsniveauer
vist i figur 3.6. Den hurtigste methanomsztning og kraftigste vakst observeres i forseget
uden TCE. Methanomsatningen falder for stigende koncentrationer op til 13 mg/l, hvor en
fuldstzndig inhibering af methanomsztningen indenfor 43 dage observeredes. Et tilsvarende
fald i veksten af bakterier observeredes for stigende koncentrationer af TCE. I forsaget
observeres en TCE nedbrydning mellem 13 og 22% ved TCE koncentrationer op til 6,5 mg/1.
Ved hajere koncentrationer af TCE observeredes ingen nedbrydning af TCE, hvilket er i
overensstemmelse med, at der heller ikke observeredes nogen oms&tning af methan ved disse
koncentrationer af TCE.

mg/l)
2]

tein konc. (mga/

Pro

0 10 20 30 40 50
Tid (Dage)
Figur 3.6: Veeksten af en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier malt som protein i et batchforseg med

folgende koncentrationer af TCE i mg/l: 0 (M), 6,5 (), 23 (x) og 65 (*). Resultaerne er gennemsnit af
duplikate forseg. Den tilsvarende omsetning af methan er vist i figur 1.
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Relativ methan-konc.

40

Tid (Dage)

Figur 3.7: Nedbrydningen af methan i et batchforsag med en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier
med folgende koncentrationer af 1,1,1-TCA i mg/l: 0 (H}, 1 (0O), 8,6 (¢), 24 (), 48 (a) og 103 (a).
Begyndelseskoncentrationen af methan var 0,45 mg/l og af protein 2 mg/l. Resultaterne er gennesnit af triplikate
forseg. Forholdet mellem vand og luft var 20:97.

Figur 3.7 viser nedbrydningen af methan ved forskellige koncentrationer af 1,1,1-TCA
mellem O og 103 mg/l. Ogsa for 1,1,1-TCA observeredes den hurtigste methanomsatningen
uden 1,1,1-TCA, og der blev observeret en faldende methanomsatning ved stigende
koncentrationer af 1,1,1-TCA. For 1,1,1-TCA observeredes ingen total inhibering af
methanomsatningen selv ved den hgjeste 1,1,1-TCA koncentration pA 103 mg/l. Der skete
ingen nedbrydning af 1,1,1-TCA i dette forseg indenfor den anvendte forsogsperiode.

Bide for 1,1,1-TCA og TCE blev der observeret en langsommere methanomsatning ved
stigende koncentrationer af 1,1,1-TCA/TCE. Dette kunne tyde p4, at der er en konkurrence
mellem methan og 1,1,1-TCA/TCE, som muligvis skyldes competitiv inhibering. For at
undersoge dette nermere opstilles en matematisk model for omsztningen af methan og
veksten af methan-oxiderende bakterier.
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Omsaztningshastigheden for methan kan beskrives med felgende Monod ligning, der inddrager
competitiv inhibering (Borden og Bedient, 1986; Bailey og Ollis, 1977, Strand et al., 1990),
og er tilpasset et to-fase (vand/luft) batchsystem:

V,
_é = __._.1'_ X k’ ;c (l)
dt (V*V,F) S+K(1+)

Faktoren V,/(V_+V,F) tager hensyn til, at methan fordeles mellem luft- og vaeskefasen, men
kun omszttes i vaskefasen, hvor bakterierne er. Vaksten af bakterier kan beskrives ved
folgende ligning, der tager hensyn til henfald af bakterierne (Borden og Bedient, 1986):

d_x=}’k,x—s_

bX - @
dt S+K(1 +K£‘)

hvor C og S er koncentrationen af henholdsvis TCE og methan (mg/l); X er koncentrationen
af biomasse (mg protein/l); k, er den maksimale methanomsatningshastighed (mg methan/mg
protein/dag); K, er halvmatningskonstanten for methan (mg/l); K, er halvmatningskonstanten
for TCE (mg/1); b er bakteriernes henfaldskonstant (dag'); Y er bakteriernes udbyttekonstant
(mg protein/mg methan); V, og V, er volumenet af henholdsvis vaske- og luftfase i
batchforseget (1); F er fordelingskoefficienten mellem luft og vand for methan.

Ligning 1 og 2 leses ved en simpel numerisk metode. De obseverede methanomsatnings-
kurver simuleres med de to ligninger for at estimere de indgiende parameter. Y, b, K, og k,
estimeres udfra de forseg, hvor der ikke er TCE eller 1,1,1-TCA, hvorimod den sidste
parameter K_ estimeres udfra samtlige forseg, hvor der er enten TCE eller 1,1,1-TCA. I tabel
3.3 er de estimerede parametre vist sammen med vardier fundet i literaturen.

Figur 3.8 og 3.9 viser de bedste simuleringer af de observerede methankurver ved forskellige
koncentrationer af henholdsvis TCE og 1,1,1-TCA. For de observerede methankurver ved
forskellige koncentrationer af TCE stemmer simuleringerne rimeligt overens med de malte
kurver (se figur 3.8), hvorimod simuleringerne overhovedet ikke fitter de observerede
methankurver for forskellige 1,1,1-TCA koncentrationer. Dette viser, at TCE’s inhibering
af methanomsatningen sandsynligvis skyldes competitiv inhibering, hverimod 1,1,1-TCA’s
inhibering af methanomsztningen skyldes en anden mekanisme eller en kombination af flere
mekanismer.
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TABEL 3.3: Estimerede vaekstkonstanter for en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier ved 10°C, og

lLitteraturveerdier.
Parameter Estimerede Litteratur- Referencer
veerdier vardier

Udbyttekonstant, Y, 0,2 0,26-0,55 c,d,e, f, b
mg protein/mg methan

Maksimal omsatningshastighed, k,, 1,72 3,6-10 d, e
mg methan/mg protein/dag

Halvmzetningskonstant, K,, 0,2 0,24-0,42 a, b, g
mg methan/]

Henfaldskonstant, b, 0,12 0,33-0,4 d
dag’

" De fleste litteraturveerdier er baseret pa biomassemilinger som mg TS/l, og omregnet til protein, idet en
omregningsfaktor pa 0,5 mg protein/mg TS (Nester et al., 1983). De fleste veerdier er fundet ved temperaturer

hajere end 30°C.

a: Ferenci et al., (1975); b: Harrison, (1973); ¢: Harwood og Pirt, (1972); d: Heijnen og Roels, (1981);
e: Morinaga et al., (1979); f: Whittenbury et al., (1970); g: Wilkinson og Harrison, (1973) h: Wilkinson et al.,

(1974)
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Figur 3.8: Simuleringer (

50

—~ ) med en matematisk model af nedbrydningen af methan (se figur 3.5) med

felgende koncentrationer af TCE i mg/i: 0 (m), 0,3 (O), 1,7 (¢), 3,1 (), 6,5 (a), 13 (&) og 23 (x).

Parametrene anvendt i modellen er angivet i tabel 1.
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Relativ metan konc.

Tid (Dage)

Figur 3.9: Simuleringer (— ) med en matematisk model af nedbrydningen af methan (se figur 3.7) med
felgende koncentrationer af 1,1,1-TCA i mg/l: 0 (M), 1 (O3), 8,6 (#), 24 (<), 48 (a) og 103 (2). Parametrene
anvendt i modellen er angivet i tabel 1.

3.2.3 Diskussion

TCE inhiberede methanomsztningen fuldstzndigt ved en koncentration pa 13 mg/l, hvorimod
1,1,1-TCA ikke inhibererede methanomsa®tningen totalt ved den haojeste undersegte
koncentration pA 103 mg/l. Der observeredes for bdde TCE og 1,1,1-TCA en stigende
inhibering for stigende koncentrationer af bdde TCE og 1,1,1-TCA.

En model til beskrivelse af methanoms®tningen og vaksten af bakterier afslarede, at TCE's
inhibering af methanomsaztningen sandsynligvis skyldes competitiv inhibering, hvorimod
TCA'’s inhibering af methanomsatningen ikke kunne simuleres med den anvendte model,
hvorfor TCA’s inhibering mi skyldes en anden mekanisme eller en kombination af andre
mekanismer.

I tabel 3.4 er vaeskekoncentrationerne af TCE pé 13 mg/l og 1,1,1-TCA pa > 103 mg/l, der
forirsager en fuldstendig inhibering omregnet til jordkoncentrationer. Sammenlignes disse
verdier med de koncentrationer, der fandtes i jordtype 1, som blev anvendt i sgjleforsegene
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med umettet jord, ses, at den toksiske effekt observeret i sgjleforsogene kan skyldes de
tilstedeverende koncentrationer af TCE og maske 1,1,1-TCA.

TABEL 3.4: Omregning af veeskekoncentrationer af 1,1,1-TCA og TCE, der medferer en effekt pd methan-
oxiderende bakterier, til tilsvarende jordkoncentrationener. Fordelingskoefficienten K; mellem jord og vand
estimeres udfra oktanol/vand-forholdet K, og jordens indhold af organisk kulstof.

Stof Vandkonc." log(K_.) K} Jordkonc.©
(mg/1) (Ikg) (mg/kg TS)

Triklorethylen 13 2,29 0,12 1,6

1,1,1-Triklorethan >103 2,2 0,10 >10

*: typiske vandkoncentrationer af klorerede alifater, der medferer en effekt (se tekst)

b estimeret udfra formlen: K; = 0,63-f.-K,,, hvor f_ er jordens indhold af organisk kulstof, som er sat til
0,1%, typisk indhold i en grundvandsakvifer.

©: beregnet udfra formlen: S = K-C, hvor S og C er henholdsvis jord- og veeskekoncentrationen.

3.3 ANVENDELSE AF FORSKELLIGE PRIMARSUBSTRATER

I dette afsnit vil forskellige substrater for methan-oxiderende bakterier blive vurderet m.h.t.
deres potentiale for at understotte den cometaboliske nedbrydning af TCE. Andre grupper af
bakterier, der kan anvende f.eks. toluen, phenol eller ammonium som primarsubstrater til
nedbrydningen af TCE, er beskrevet i afsnit 1.3.1.

Nedbrydningen af methan forleber via methanol til formaldehyd, som enten assimileres i
bakteriel biomasse eller mineraliseres til kuldioxid (se figur 1.2). Dette bevirker, at de
methan-oxiderende bakterier udover methan kan udnytte methanol og formaldehyd som
energi- og kulstofkilde, hvorimod format kun kan anvendes som energikilde.

Formilet med at anvende andre primar substrater end methan er dels at undgd den
inhiberende effekt methan har pa nedbrydningen af TCE og dels at finde et substrat, der har
en starre oploselighed i vand end methan. Methans opleselighed i vand er kun 24 mg/l (ved
20°C), hvilket begrenser mulighederne for at tilfore tilstrekkelige ma&ngder methan via
vandfasen. Bide methanol og format er blandbare med vand.

3.3.1 Forsagsopstilling
Forsogene blev udfert i 117 ml glas flasker med Miniert propper. Flaskerne indeholdt 20 ml

nzringssaltoplesning, der blev podet med bakteriekultur. Bakteriekulturerne var blandingskul-
turer, som voksede med methan som eneste energi- og kulstofkilde. Kulturerne var enten
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opformeret fra et sosediment (Lyngby So) eller slam/filtermateriale fra forskellige
vandvzrker. TCE blev tilsat forsegene i startkoncentrationer p4 mellem 100 og 500 pg/l.
Methan blev tilsat forsegene i en startkoncentration pd 3,6% (vol./vol.) svarende til 0,17
mmol/flaske. I forsegene med methanol eller format blev ligeledes tilsat 0,17 mmol/flaske.
Flaskerne blev inkuberet i merke ved 10°C. Til kontrolflasker blev tilsat 0,3 g natriumazid/l
for at hindre biologisk aktivitet. Koncentrationen af methan, methanol og format blev malt
pa luft- eller vandprover, som blev analyseret pa en gaschromatograf udstyret med Flamme
Ioniserings Detektor (FID). TCE blev mait pd luftprever, som blev analyseret pd en
gaschromatograf udstyret med Elektron Capture Detektor (ECD).

3.3.2 Resultater

Forsgg med en blandingskultur opformeret fra sesediment fra Lyngby So og en blandingskul-
tur opformeret fra materiale udtaget p et vandvark afslorede, at kulturen fra vandvarket var
istand til at nedbryde TCE med methanol som primarsubstrat. Nedbrydningen var hurtigere
med methanol som primarsubstrat end med methan. Dette kan skyldes, at der i forsoget med
methanol ikke var nogen konkurrence mellem TCE og prima&rsubstratet (methanol), som der
var i forseget med methan. Det skal dog bemarkes, at det ikke var muligt at gentage dette
forsog pa trods af, at vakstbetingelser og forsegsomstzndigheder var de samme, Format
medfprte ingen nedbrydning af TCE for nogen af kulturerne.

3 forskellige blandingskulturer af methan-oxiderende bakterier opformeret fra materiale
udtaget pa forskellige vandvarker blev anvendt i et forsag, hvor de dels voksede pA methan
og dels voksede pd methanol. Forsegene er beskrevet i detaljer i Broholm et al. (1991).
Forsagene viste, at ingen af disse kulturer kunne nedbryde TCE i l&ngere tid med methanol
som primar substrat. 3 af kulturerne var istand til at nedbryde TCE de forste 5 dage med
methanol, hvorefter nedbrydningen af TCE stoppede. Bakterierne fortsatte med at omsatte
methanol ogsa efter dette tidspunkt. I perioden, hvor bakterierne voksede pa methanol, forlab
nedbrydningen af TCE hurtigere end i forsegene med methan som primarsubstrat, Grunden
til at nedbrydningen af TCE stoppede, er sandsynligvis, at MMO ikke induceres, nir
bakterierne vokser pA methanol. MMO er det enzym, der katalyserer nedbrydningen af bide
methan og de klorerede alifater. Fra litteraturen kendes kun f4 eksempler pd renkulturer af
methan-oxiderende bakterier, som er i stand til at bevare aktiviteten af MMO i perioder, hvor
bakterierne vokser pd methanol (Best og Higgins, 1981).

Det blev forsegt at skifte mellem primarsubstraterne methanol og methan. Resultatet for 3
forskellige blandingskulturer af methan-oxiderende bakterier er vist i figur 3.10. Bakterierne
levede pd methan indtil dag 0, hvorefter der blev skiftet til methanol. Igennem de forste 8
dage observeredes en hurtig methanolomsatning, men ingen nedbrydning af TCE. P4 dag 8
blev tilsat en lille ma&ngde methan samt methanol. Efter dag 8 observeredes ingen vasentlig
nedbrydning af methan, hvorimod methanol fortsat blev forbrugt. Ferst ved omkring dag 20-
30 observeredes en signifikant nedbrydning af methan og en lille omsatning af TCE. En
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tolkning af dette forleb er, at methanolen i begyndelsen giver anledning til vakst af andre
bakterier end methan-oxiderede bakterier. Ved dag 8 er andelen af methan-oxiderende
bakterier si lille, at det tager en periode pd 10-15 dage, fer at en vasentlig methan-
oxiderende biomasse er opbygget.
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Figur 3.10: Koncentrationen af methanol (A) og methan (B) som funktion af tiden i 3 blandingskulturer af
methan-oxiderende bakterier. Kulturerne har fiet numrene: 4(W), SA(0) og 7( ¢ ). For at standse mikrobiel
vakst blev der til kontrolflaskerne (O ) tilsat 0.3 g natriumazid. Bakterierne voksede pa methanol fra dag O til
dag 8. PA dag 8 tilsattes methan og methanol og pd dag 15 retilsattes der igen methanol. Koncentrationen af
methan er beregnet som om al methanen var i veeskefasen.
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3.3.3 Konklusion

Laboratorieforsegene afslarede, at selvom methanol og format i henhold til nedbrydningsvejen
for methan begge skulle kunne anvendes som substrater for methan-oxiderende bakterier,
kunne der ikke opnis nogen nedbrydning af TCE med methanol eller format i de undersegte
blandingskulturer.

De methan-oxiderende bakterier tabte evnen til at omsatte TCE efter nogle fA dage, nir de
levede p4 methanol. Dette skyldes sandsynligvis, at det ansvarlige enzym for omstningen
af methan og TCE (MMO) skal induceres af methan,

Forsogene viste desuden, at det ikke er muligt at fremme nedbrydningen af TCE ved
tilsetning af methan til kulturer, der har vokset pA methanol. Dette skyldes, at methanol
understatter vakst af andre bakterier end methan-oxiderende bakterier.

3.4 NEDBRYDNINGSKINETIK

For at optimere nedbrydningen af de klorerede alifater er det nodvendigt at kende
sammenhangen mellem nedbrydningen af de klorerede alifater og nedbrydningen af methan.
I afsnit 3.2. blev der opstillet en model for indflydelsen af TCE/I.1.1.-TCA pa nedbrydningen
af methan og veksten af de methan-oxiderende bakterier. I dette afsnit vil denne model blive
udvidet til ogs4 at omfatte nedbrydningen af klorerede alifater. Specielt vil en sammenhang
mellem nedbrydningen af TCE og methan blive udledt. Modellen bygger pa en antagelse af,
at interaktionerne mellem nedbrydningen af methan og de klorerede alifater kan beskrives ved
competitiv inhibering. Gyldigheden af denne model vil blive belyst igennem laboratorieforseg.
Resultaterne er detaljeret beskrevet i Broholm et al. (1991).

3.4.1 En matematisk model for nedbrydningen af methan og TCE

Som tidligere nzvnt kan omsatningen for methan beskrives med felgende Monod ligning, der
er tilpasset et to-fase (vand/luft) batchsystem og som tager hensyn til competitiv inhibering:

ds v, s

—_—= s Xk —
dt  (V,+V/F) S+K(1+£)
oK

()

FFaktoren V / (V. + V.F,) tager hensyn til, at methan (og TCE) fordeles mellem luft- og
vaeskefasen, men kun omszttes i vaskefasen.
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En tilsvarende ligning gzlder for omsatningshastigheden for TCE:

|4
E = L X kc ¢
dr (VL+VAF‘_) C+K(l+-§-)
¢ K

3

Q)

hvor C og S er koncentrationen af henholdsvis TCE og methan (mg/1), X er koncentrationen
af biomasse (mg protein/l), k, er den maksimale omsatningshastighed af methan (mg
methan/mg protein/dag), k. er den maksimale omsztningshastighed af TCE (mg TCE/mg
protein/dag), K, er halvmatningskonstanten for methan (mg/1), K, er halvmatningskonstanten
for TCE (mg/l), F, og F, er fordelingskoefficienten mellem luft og vand for methan og TCE,
V. og V, er volumenet af henholdsvis vaeske- og luftfase i batchforsaget (1)

Divideres ligning 3 med ligning 1 fis en ligning, der beskriver en sammenhzng mellem
koncentrationen af methan og koncentrationen af eksempelvis TCE, som er uafhengig af tiden
og uafhangig af biomassen:

S+K(1+5))
dc _ (V*V,/F) k. ¢ K, )
S (V+VF) k& S (C+Kc(l+%))

Sattes K, henholdsvis K, udenfor parentes fis folgende simple differentialligning:

dC= (VL+VAF;) 5 E _IS_ 6)
ds (V+VF) %k § K

Lasningen til denne differentialligning er:

V‘_'VAF
C_ swws kK e
CO SO k.l Kr

hvor C, og S, er startkoncentrationen af henholdsvis TCE og methan. Af denne lesning
fremgdr det, at normeres koncentrationen af TCE og methan med startkoncentrationen af
henholdsvis TCE og methan fis en sammenh&ng, som er uafh®ngig af startkoncentrationerne.
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3.4.2 Forsegsopstilling

Forspgene blev udfert i 117 ml glas flasker med Miniert propper. Flaskerne indeholdt 10 ml
neeringssaltoplesning, der blev podet med bakteriekultur. Bakteriekulturen var en blan-
dingskultur af methan-oxiderende bakterier, der levede med methan som eneste kulstof- og
energikilde. Kulturen var opformeret fra sosediment udtaget i Lyngby So.

TCE blev tilsat forsegene i varierende startskoncentrationer mellem 50 og 4300 ug/l og
methan blev tilsat forseget i varierende startkoncentrationer pa 0,53 mg/l, 1,7 mg/l og 3,2
mg/l. Til forsogene med 3,2 mg/l methan blev der undervejs tilsat ren ilt for at undg4 ilt-
mangel. Til kontrolflasker blev der tilsat 0,3 g natriumazid (NaN,)/I for at hindre biologisk
aktivitet. Flaskerne blev inkuberet i merke ved 10°C i en roterende kasse. Methan blev malt
pa luftpraver, der blev analyseret pa en gaskromatograf udstyret med en Flamme Ioniserings
Detektor (FID). TCE blev malt pa luftprever, der blev analyseret pa en gaskromatograf
udstyret med en Elektron Capture Detektor (ECD).

Metan konc. (mg/) TCE konc. {ug/l)
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Figur 3.11: Koncentrationen af methan([]) og TCE(M) som funktion af tiden med en blandingskultur af methan-
oxiderende bakterier.
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3.4.3 Resultater

Figur 3.11 viser den samtidige nedbrydning af TCE og methan for en blandingskultur af
methan-oxiderende bakterier for én kombination af startkoncentration af methan og TCE (1,7
mg methan/l og 300 ug TCE/l). Den absolutte koncentration af henholdsvis methan og TCE
er normeret med startkoncentrationerne. I figur 3.12 er vist den relative koncentration af TCE
som funktion af den relative koncentration af methan for 5 kombinationer af startkoncentra-
tioner af TCE og methan. Figuren viser, at disse 5 kombinationer folger en felles kurve.
Denne fzlles kurve er simuleret med ligning (6). Den bedste simulering er ogsd vist i figur
3.12. Korrelationskoefficienten r? er 0,86, hvorimod den bedste rette linie kun har en r* pA
0,56. Dette viser, at ssmmenhzngen mellem TCE og methan kan beskrives med en model,
der tager hensyn til competiv inhibering, og at mekanismen mellem nedbrydningen af TCE
og methan sandsynligvis ogsd er competitiv inhibering. Dette bevirker, som det ses i figur
3.12, at methan inhiberer omsztningen af TCE, og at TCE inhiberer omstningen af methan
(som det s3s i afsnit 3.2 om toxicitet af TCE og 1,1,1 - TCA).

Relativ TCE koncentration
1,2

02 T

0 } i + : | : { { }
1,0 0,9 0,8 0,7 0,6 0,5 0,4 0,3 0,2 0,1 0
Relativ metan koncentration

Figur 3.12: Den normerede koncentration af TCE som funktion af den normerede koncentration af methan i 5
forseg med en blandingskultur af methan-oxiderende bakterier. Forsagene blev opstillet med felgende
begyndelseskoncentrationer af henholdsvis methan (mg/l) og TCE (pg/1): 0,5;50(M), 0,5;250( <), 0,5;-2300(a),
0,5;4300(0), 1,8;260( *).
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De 5 kombinationer af startkoncentrationer af methan og TCE er desvarre alle med
methankoncentrationer mindre end 1,7 mg/l. Forsegene med de hagjeste startkoncentrationer
af methan pd 3,2 mg/] folger desvarre ikke den falles kurve. Dette skyldes sandsynligvis,
at vakstforholdene ®ndres undervejs i forseget. En forklaring pa dette kan vare, at ved de
lave startkoncentrationer af methan er vaeksten ikke begrenset af kobber. I forseget med hgj
startkoncentration af methan opnas nogle hgjere koncentrationer af biomasse, som folge af
den sterre mangde methan. Nir biomassen eges, kan vaksten ®ndres fra ikke kobber-
begranset til kobberbegranset, hvilket kan have en dramatisk indflydelse pA nedbrydningen
af TCE (se afsnit 3.1). Den opstillede mode! fungerer, hvis ikke vakstforholdene @ndres
undervejs i forseget, idet modellen ikke tager hensyn til, at de kinetiske konstanter er
variable.

3.4.4 Konklusion

Forsegene har vist, at nedbrydningen af TCE og methan kan beskrives ved en model, der
tager hensyn til competitiv inhibering mellem TCE og methan. Om modellen er tilstrakkelig
for alle klorerede alifater er uvist, men den gzlder sandsynligvis ikke for 1,1,1-TCA (se
afsnit 3.2). Modellen krazver et s®t af kinetiske konstanter, som desvarre afha@nger af
vakstforholdene for de methan-oxiderende bakterier (Cu** , n®ringssalte, temperatur).

Forsogene viste, at nedbrydningen af TCE er mere effektiv ved lave methankoncentrationer
end ved hgje. Som en konsekvens af dette er nedbrydningen af TCE vist at vare hurtigst, nar
der slet ikke er nogen methan tilstede (se afsnit 3.1). Bakterier kan imidlertid ikke forsztte
med at omsztte TCE uden methan, idet denne omsatning krazver energi, som bakterierne far
fra methan-oxidationen.
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4. MIKROBIEL NEDBRYDNING AF KLOREREDE ALIFATER
UNDER ANAEROBE FORHOLD.

Jens Aamand
Afdeling for Generel Mikrobiologi (AGM), Kebenhavns Universitet.

I forbindelse med forureningen ved Skrydstrup specialdepot blev der igangsat et projekt, hvor
det blev underssgt, om mikrobiel nedbrydning af klorerede alifater under denitrificerende og
methanogene forhold var mulig (Aamand, 1988). Formdlet med dette projekt var at
undersoge, hvorvidt tilsztning af et bakterielt let omsatteligt stof kunne fremme en mikrobiel
nedbrydning af klorerede oplesningsmidler dels under methanogene og dels under denitrifi-
cerende forhold.

4.1 METODER

For at belyse muligheden for en mikrobiel nedbrydning af de klorerede alifater, der findes
ved Skrydstrup specialdepot, blev der opstillet nedbrydningsforseg dels med inoculum beriget
fra methanogent slam (Lundtofte renseanl®g) dels med materiale beriget fra et anaerobt
grundvandssediment (Merkhej Bygade) og dels med grundvand fra Skrydstrup specialdepot.
Bakterierne blev dyrket ved henholdsvis 30 °C, 24 °C og 10 °C.

Med grundvandssedimentet fra Merkhej Bygade og med det anaerobe slam fra Lundtofte
renseanleg blev fremstillet berigelseskulturer i mineralmedium med et af de i tabel 4.1
listede prima&rsubstrater. Fra de mikrobielt aktive flasker overfertes et vist volumen til nyt
mineral medium med samme primar substrat og et af falgende klorerede stoffer: Tetraklor-
cthylen (PCE), triklorethylen (TCE) og 1.1.1.-triklorethan (TCA). Proceduren blev gentaget
sdledes, at der blev dannet 1. 2, og 3. generations kulturer. Ved at fremstille berigelseskul-
turer blev opndet en renere kultur af organismer, der specifikt var i stand til at nedbryde de
substrater, som der blev beriget med. Da det medium, bakterierne overfortes til, samtidig
havde et lavt indhold af sulfat og nitrat, havde sulfatreducerende og denitrificerende bakterier
ikke nogen tilgengelige electronacceptorer, og det var derfor overvejende methanogene og
forgzrende bakterier, der voksede op.

Nedbrydningsforsegene blev udfert i 117 ml flasker med 50 ml anaerobt mineralmedium
(Aamand, 1988). Flaskerne var forsynede med gastztte teflonbelagte propper, og en anaerob
gasfase bestdende af 20% CO, og 80% N,. For at kontrollere, at redoxpotentialet var
konstant lavt gennem forsegsperioden, tilsattes 0.5 mg/] resazurin, en redoxindikator med
omslagsomride ved -80 mV. Alle flasker blev reduceret med Na,S. Kloreret stof blev tilsat
til en startkoncentration pa 300-600 pg/1. Forbrug af kloreret stof blev malt gaschromatogra-
fisk. Det var ikke muligt pA Afdeling for Generel Mikrobiologi, at analysere for lavere
klorerede alifater (diklorethylener og vinylklorid).
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4.2 RESULTATER
4.2.1 Nedbrydning med grundvandssediment fra Skrydstrup specialdepot

Der blev ikke observeret nedbrydning af PCE, TCE eller TCA i forseg, hvor grundvand fra
Skrydstrup blev anvendt som inoculum. Redoxpotentialet i grundvandet ved Skrydstrup er
hejt. T den everste del af magasinet findes oplest ilt, og dybere nede findes haje kon-
centrationer af bidde nitrat og sulfat (DGU, 1988). Sandsynligvis bevirker det hgje
redoxpotentiale, at strengt anaerobe organismer er undertrykt, si en anaerob nedbrydning af
klorerede alifater derfor ikke er mulig.

Koncentration (pM).

14

Tid (dage).

Figur 4.1: Reduktiv deklorering af 1,1,1-TCA i 117 ml flasker. Inoculeret med anaerobt slam og inkuberet ved
37 °C. Flasker tilsat 10 mM acetat som primersubstrat ([J), Flasker uden primzersubstrat (l), Kontrolflasker
{a). Resultaterne er gennemsnit af triplikate forsog.

4.2.2 Nedbrydning med anaerobt slam fra renseanlaeg

[ forseg med 10% anaerobt slam fra Lundtofte renseanleg observeredes et meget hurtigt fald
i koncentrationen af den tilsatte TCA. I lobet af 7 dage var ca. 85 % omsat. En gentagen
tilsetning efter 20 dage fra forsagets start medforte et tilsvarende hurtigt nedbrydningsforleb
(figur 4.1). Til nogle flasker tilsattes acetat (10 mM) som primar kulstofkilde, uden at dette
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dog havde nogen effekt pd nedbrydningsmensteret. Tilsyneladende indeholdt slammet si
meget organisk materiale, der kan fungere som primar kulstofkilde, at en yderligere
tilsetning af acetat ikke havde nogen effekt. I parallelt kerende kontrolflasker indeholdende
autoklaveret slam, observeredes kun et mindre fald i koncentrationen af TCA som folge af
fordampning igennem propperne.
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Figur 4.2: Reduktiv deklorering af TCE i 117 ml flasker. Berigelse fra anaerobt slam inkuberet ved 37 °C.
Flasker tilsat acetat som primzersubstrat (M), Kontrolflasker (a). Pilene angiver tidspunkter for tilsztning af
acetat (10 mM). Resultaterne er gennemsnit af triplikate forsag.

3. pgenerationskulturer fra samme renseanl®g havde desuden potentiale for reduktiv
deklorering af TCE og PCE. I figur 4.2 ses nedbrydningsforlabet af TCE. Efter en lag
periode pa ca. 20 dage begyndte den reduktive deklorering, og efter ca. 33 dage var ca. 90
% af begyndelseskoncentrationen af TCE forsvundet. Herefter forleb processen noget
langsommere, og forst efter 42 dage var al TCE omdannet. I dette forseg var det oprindelige
organiske materiale elimineret igennem fortynding og nedbrydning, og det var derfor
nedvendigt at tilsette en primzr kulstofkilde (acetat) for at fA den reductive deklorering til
at forlebe. Sdledes var det nedvendigt at tilsztte acetat fem gange for at opnéd fuldstzndig
nedbrydning af 2.8 uM TCE.

I figur 4.3 ses forlebet af den mikrobielle omdannelse af PCE. Dekloreringen forlgb uden
forudgiende lagfase, og efter ca. 40 dage var ca. 90% omdannet. Herefter faldt omdannel-
seshastigheden, og forst efter ca. 56 dage var al PCE forsvundet. Nedbrydningen af PCE
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Figur 4.3: Reduktiv deklorering af PCE ((J) og samtidig dannelse af TCE (H)i 117 ml flasker med acetat som
primersubstrat. Berigelse fra anaerobt slam inkuberet ved 37 °C. Pilene angiver tidspunkter for tilseetning af
gcetat (10 mM). Resultaterne er gennemsnit af triplikate forsog.

blev ledsaget af accumulering af TCE, der ogsi omdannedes. Efter at al TCE var omdannet,
_tilsattes PCE igen til en koncentration pd 2.5 uM. Nedbrydningsforlebet gentog sig, dog
foregik den reduktive deklorering af PCE og den samtidige dannelse af TCE meget hurtigere.
I labet af hver nedbrydningscyclus var det nadvendigt at tils®tte acetat 4 gange svarende til
en akkumuleret tilsetning pd 40 mM (ca. 2.5 g/l). Det store acetatforbrug kan skyldes, at
der i kulturen findes acetatnedbrydende bakterier, der ikke kan foretage den reduktive
deklorering. Disse bakterier vil herved konkurrere med de deklorerende organismer om det
tilgengelige acetat. Senere udferte forseg med bakterier fra grundvandssedimentet ved
Merkhgj bygade har vist, at acetat er en darlig kulstofkilde til understottelse af reduktiv
deklorering af PCE (se nedenfor).

I kontrolflasker (autoklaveret) og i flasker uden primarsubstrat observeredes en mindre
fjernelse af PCE pa 2,3% /uge som felge af fordampning (Aamand 1988).

Anaerobt slam fra fem forskellige renseanlzg blev sammenlignet med hensyn til deres
potentiale for reduktiv deklorering af tetraklorethylen (figur 4.4) (Aamand et al.,1990). Med
slam fra Avedere renseanl®g som inoculum var nasten al den tilsatte PCE omsat indenfor
20 dage uden en forudgdende lag periode. Faldende dekloreringsaktivitet blev observeret i
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Figur 4.4: (A): Reduktiv deklorering af PCE og (B): accumulering af TCE i 117 ml flasker inkuberet ved 37

°C og inoculeret med anaerobt slam fra fem renseanleg. Avedare (a), Sjelse(¢), Vedbzk (W), Niva (D) og
Kirkeskov ( ¢ ), Resultaterne er gennemsnit af triplikate forseg.
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slam fra Sjzlse, Vedbazk og Nivd renseanleg. Reduktiv deklorering af PCE medforte
accumulering af triklorethylen, der ikke blev yderligere dekloreret (fig 4.4B). Slam fra
Kirkeskov renseanleg viste intet potentiale for reduktiv deklorering af PCE i den undersogte
periode. Lignende forskelle imellem forskellige renseanlaeg blev observeret af Fathepure og
Boyd (1988). I deres undersogelser blev reduktiv deklorering af PCE observeret med
materiale fra to ud af fire anaerobe behandlingsanlag i en forsegsperiode p4 3 uger. Avedere
renseanleg modtager den sterste mangde af industrispildevand, men der er ikke nogen
umiddelbar sammenhang imellem industriel belastning og deklorering, idet ogsi Kirkeskov
renseanleg modtager en del industrispildevand.

Tubel 4.1 Mikrobiel omdannelse af tetrachlorethylen (PCE) til trichlorethylen (TCE) i flasker med
grundvandssediment fra Markhaj bygade som inoculum. Analyseret efter 78 dages inkubation. Den initielle PCE
koncentration var 300 ug/l.

Primsrsubstrat ! PCE TCE
ug/l ng/l
Butyrat 0 0
Laktat 0 0
Glucose 0 0
Ethanol 0 0
Format 0 0
Succinat 0 0
Pyruvat 0 67
Gearekstrakt 0 77
Isobutyrat 0 94
. 1-Propanol 36 151
Acetat 222 23
Methanol 188 5
Trimethylamin 233 4
Uden primzrsubstrat 199 0
Kontrol 194 0

! Koncentrationer: Format 10 mM, Gerekstrakt 1 g/l, de avrige stoffer 20 mM.

4.2.3 Nedbrydning med grundvandssediment fra Merkhgj bygade

Forskellige primazrsubstraters potentiale for understattelse af reduktiv deklorering af PCE
blev undersogt i et forseg, hvor et forurenet grundvandssediment blev anvendt som inoculum
(Industrigrund ved Morkhej bygade). Det ses, (tabel 4.1) at substraterne butyrat, laktat,
glucose, ethanol, format og succinat er mest velegnede som prim&rsubstrater til under-
stottelse af reduktiv deklorering af PCE. Bide den tilsatte PCE og den herfra dannede TCE
var fuldstendig omdannet efter 78 dages inkubering. Pyruvat, gerekstrakt, isobutyrat og 1-



48

A

S

3

8

E)

ot

o

=

3

)

35
B

)
3
5
)

o
o
=
=

0 5 10 15 20 25 30 35
Tid (dage).

Figur 4.5: (A): Reduktiv deklorering af PCE og (B): accumulering af TCE i 117 ml flasker. Berigelse fra
grundvandssediment inkuberet ved 24 °C. Flasker tilsat 20 mM hydrogen (®), Flasker uden hydrogen ( ¢ ).
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Figur 4.6: (A): Reduktiv deklorering af PCE og (B): accumulering af TCE i 117 ml flasker. Berigelse fra
grundvandssediment inkuberet ved 24 °C. Flasker uden tilsetninger (), Flasker tilsat 11 mM sulfat (©),
flacker tilsat 12 mM nitrat (4 ). P dag 17 tilsattes 23 mM hydrogen ([J) til flaskerne med sulfat.
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propanol kunne understatte reduktiv deklorering, men efter 78 dage var der stadig noget
triklorethylen tilbage. Acetat, methanol og trimethylamin var ikke i vasentlig grad i stand
til at understotte reduktiv deklorering af PCE.

Falles for de primarsubstrater, der understatter deklorering er, at der ved den anaerobe
forgering af disse dannes hydrogen. Hydrogen kan udnyttes som energikilde for visse
methanogene-, sulfatreducerende-, og forgzrende bakterier. Da hydrogen samtidigt indgar
som reaktant i den reduktive deklorering af PCE, opstilledes et forsag til undersogelse af,
om hydrogen havde en stimulerende virkning pd den reduktive deklorering. I figur 4.5 ses,
at hydrogen stimulerer den anaerobe omdannelse af bdde PCE og TCE. Sterst er effekten ved
nedbrydningen af den dannede TCE, der kun langsomt omdannes, nar hydrogen ikke er
tilstede. Begge serier af flasker var tilsat 2% vomsaft, som var tappet fra en ko (Kgl.
Veterinzr og Landbohgjskole), da tidligere forseg har vist, at opretholdelse af deklorerings-
aktivitet i gennem langere tid krever tilstedeverelse af enten vomsaft eller garekstrakt.
Disse substrater indeholder formentlig ogsd kulstofkilder, der kan give ophav til hydrogen
og understotte den reduktive deklorering.

Da grundvandsmagasinet ved Skrydstrup specialdepot indeholder nitrat og sulfat, blev det
undersegt, om disse nzringssalte indvirkede pA den reduktive deklorering af PCE. I lobet af
fem dage var al den tilsatte PCE omsat til TCE i de flasker, hvor der hverken var tilsat nitrat
eller sulfat (figur 4.6). Nir sulfat var tilstede (11 mM) indtrddte en hezmning af deklore-
ringen af PCE efter tre dages inkubering. Efter dette tidspunkt gik nedbrydningen
langsommere for tilsidst at ophere. Nedbrydningsforlobet blev afspejlet i en accumulering
af TCE, der heller ikke blev omsat videre (figur 4.6b). Arsagen til denne h2mning kan vare,
at en rekke sulfatreducerende bakterier er i stand til at udnytte H, som energikilde og derved
konkurrere med de deklorerende bakterier, om den hydrogen der kontinuert produceres ved
nedbydningen af den tilsatte vomsaft. For at undersoge dette nermere tilsattes ved dag sytten
20 mM hydrogen til gasfasen i flaskerne, hvorefter hydrogen ikke l&ngere var begrznsende.
Umiddelbart efter hydrogentils®tningen genetableredes dekloreringen af TCE. Denne opherte
dog igen, s4 snart den tilsatte hydrogen var omsat (figur 4.6b).

Tilstedevarelse af nitrat (12 mM) medferte en voldsom hzmning af dekloreringen (figur
4.6). Initielt sis en mindre accumulering af TCE, der dog opherte efter fi timer. Dette
afspejler sandsynligvis, at der med inoculum overfortes aktive enzymer. De deklorerende
bakterier er imidlertid ikke i stand til at vokse i dette miljs, hvorved dekloreringen opharer.
Nitrat er vist at he#mme en rekke forskellige grupper af strengt anaerobe bakterier.

4.3 KONKLUSION

En rzkke miljeer har potentiale for reduktiv deklorering af klorerede alifater. Processen kan
kun forlebe ved en samtidig omsatning af en primar kulstofkilde (cometabolisk nedbryd-
ning). En rzkke substrater kan understette reduktiv dekloring, men stoffer, hvis omsatning
medforer dannelse af hydrogen, er sandsynligvis mest velegnede. Hydrogen er en nadvendig
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reaktant ved reduktiv deklorering og har som sidan en stimulerende virkning p4 omdannelsen
af PCE og TCE. :

Mikroorganismerne foretrzkker de alifater med flest klorsubstituenter, og der ophobes
midlertidigt lavere klorerede forbindelser. Dette kan vere et problem, da for eksempel
vinylklorid med kun et klor er det mest toxiske af de klorerede alifater.

Tilstedeverelse af nitrat medferte en nasten fuldstendig hamning af den reduktive
deklorering af PCE. En mindre h&mning blev observeret ved tilstedevarelse af sulfat. I
grundvandet ved Skrydstrup findes bidde nitrat og sulfat, og det er sandsynligt, at den
manglende nedbrydning i forsesg med grundvand som inoculum skyldes, at andre bak-
teriegrupper end de deklorerende er favoriseret i dette milja.
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5. BIOLOGISK NEDBRYDNING I MIDLERTIDIGT DEPOT:
SKRYDSTRUP OPSAMLINGSDEPOT.

Bente A. Nyeland, Danmarks Miljeundersogelser (DMU).

I forbindelse med afvargeforanstaltningerne ved Skrydstrup Specialdepot blev der i 1986
anlagt et opsamlingsdepot, hvori en del af den forurenede jord og slagger blev deponeret.
Depotet blev etableret med et anaerobt afsnit (etape 1) og et aerobt afsnit (etape 2).
Opsamlingsdepotet blev betragtet som midlertidigt, og indtil andre muligheder for rensning
og deponering af den forurenede jord kunne tages i anvendelse, blev tiden brugt til at
gennemfore flere forskningsprojekter, hvoraf det ene var forseg med biologisk nedbrydning
af forureningsprodukterne i opsamlingsdepotet.

MEMINALIE
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Figur 5.1: Plan over Skrydstrup opsamlingsdepot med angivelse af placeningen af etape 1 og etape 2.
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5.1. ETABLERING AF DEPOTERNE.

Der blev deponeret ca 3000 m® jord i det anaerobe afsnit og ca 500 m® jord i det aerobe
afsnit. (Senderjyllands Amtskommune, 1987b). Den forurenede jord blev placeret pd en
HDPE bundmembran (high density polyethylene membrane). Desuden blev det anaerobe
afsnit dekket med en LDPE-topmembran (low density polyethylene membrane) til sikring af
anaerobe forhold (Fig 5.1).

Etaperne fik tilfert slam fra renseanleg siledes, at en anaerob og aerob biologisk aktivitet
kunne sikres. For begge etaper etableredes sazrskilte perkolat opsamlings- og recir-
kuleringssystemer.

Perkolatet fra etaperne blev opsamlet i separate perkolatbronde. I det anaerobe depot er
perkolatet siden 1987 blevet recirkuleret 100% uden kontakt med ydre omgivelser. Perkolatet
fra det aerobe depot recirkuleredes delvist, mens overskydende perkolat opsamledes i en
nedgravet perkolattank, som var i kontakt med ydre omgivelser. Afhangigt af lokale
nedbersforhold og fordampning fra depotet blev perkolattanken tomt med j&vne mellemrum.

Fra december 1986 blev forekomsten af de klorerede oplesningsmidler og deres ned-
brydningsprodukter fulgt ved adskillige preveudtagninger og analyser. Fra 1987 foreligger
flere proveudtagninger (11), mens der i de seneste &r blev udtaget prover 3-4 gange arligt.
Samtlige perkolatprever blev analyseret for en razkke uorganiske samleparametre, for
kloralkylphosphater samt for de i tabel 5.1 anforte klorerede oplesningsmidler.

Tabel 5.1. Analyserede klorerede alifater ved de to midlertidige depoter (etape 1 og 2).

Methaner Ethaner Ethener

diklormethan klorethan* vinylklond*

triklormethan 1,1-diklorethan*(1,1-DCA) 1,1-diklorethen*(1,1-DCE)

tetraklormethan 1,1,1-triklorethan (1,1,1-TCA) cis-1,2-diklorethen*(cis1,2-DCE)
trans-1,2-diklorethen*(trans-1,2-DCE)
triklorethen (TCE)

tetraklorethen (PCE)

De med *-markede forbindelser kan atle forekomme som nedbrydningsprodukter af de klorerede alifater: 1,1,1-
TCA, TCE og PCE. i

Analysemetoderne udfertes som headspace gaskromatografi med electroncapture detektor
(Nyeland, 1989 ) samt for vinylklorid ved gaskromatografi med massespektrometer som

detektor.
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Foruden den analytisk kemiske monitering blev der i 1990 udfert en mikrobiologisk under-
sogelse af begge depoter, idet det har varet af interesse at f4 bestemt den mikrobielle aktivitet
i den kemikalieforurenede jord.

Der blev udtaget jordprever fra de to depoter i forskellige dybder, Bakteriernes antal blev
bestemt ved direkte telling, Vakstraten blev bestemt ved inkorporering med tritieret thymidin
i bakterielt DNA under anaerobe og aerobe laboratorieforhold. Desuden blev bakteriernes
evne til at omdanne PCE og TCE under rette anaerobe og aerobe forhold i laboratoriet
undersogt (Aamand og Winding, 1991).

5.2. ANAEROBT DEPOT ( ETAPE 1).

I det anaerobe depot forefandtes ved depotets etablering skensmassigt og totalt: 109 kg 1,1,1-
TCA, 31 kg TCE og 0,6 kg PCE (Sonderjyllands Amtskommune, 1987b).

Der blev udtaget perkolatprover til analyse farste gang den 22. december 1986, mens det
seneste s&t resultater er fra den 20. november 1990.

Figur 5.2 illustrerer sammenhzng mellem dato for udtagne perkolatproaver og den malte
koncentration af forureningskomponenter i proverne.
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Figur 5.2: Tidsafhngig beskrivelse af forureningskomponentemes forekomst i etape 1 (anaerobt depot). 1,1,1-
TCA(R), TCE((J) og PCE( *).
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I en vurdering af koncentrationsforholdene for forureningskomponenterne i det anaerobe depot -
ma der tages hensyn til depotets tillukkede anaerobe tilstand samt til perkolatets recirkulering.

Hyvis det antages, at perkolatet recirkuleres 100% anaerobt, kan de meget smé koncentrationer
af forureningskomponenterne forst i moniteringsfasen (fig 5.2) muligvis forklares ved, at
- systemet endnu ikke har opndet en form for ligevegt med hensyn (il fordeling af kompo-
nenterne mellem depotets faste materialer og perkolatfasen. Senere pi aret (1987) ses en
kraftig stigning i koncentrationen af is@r 1,1,1-TCA og TCE, som efterfolges af et fald, der
for 1,1,1-TCA udger ca 90% af hgjeste vardi i 1987, mens det for TCE er pA ca 80% af
hejeste vardi i 1987. Koncentrationen af begge komponenter har de seneste par &r varet af
en storrelse pA omkring 50-250 pg/l.

Med hensyn til PCE har koncentrationen af denne varet lav og af vekslende sterrelse gennem
moniteringsperioden. '

Figur 5.3 viser sammenh@ng mellem dato for udtagne perkolatprover og den malte
koncentration af formodede nedbrydningsprodukter. P4 et tidligt tidspunkt i moniteringsfasen
ses hgje 1,1-DCA koncentrationer; dette niveau kan i store tr&k genfindes i hele perioden.
Nogle maneder senere samme ar (1987) pavises bade 1,1-DCE og cis-1,2-DCE. Kon-
centrationen af sidstn@vnte komponent er stigende med tiden. P4 to tidspunkter i 1988 er der
pavist vinylklorid, dog i koncentrationer nzr detektionsgransen (1 ug/l).
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Figur 5.3: Tidsafhengig beskrivelse af formodede nedbrydningsprodukters forekomst i etape 1 {anaerobt depot).
1,1-DCA(M), cis 1,2-DCE(©) og 1,1-DCE( ¢)
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Ved at sammenholde faldet i koncentrationen af forureningskomponenterne 1,1,1-TCA, TCE
og PCE med dannelsen af de formodede nedbrydningsprodukter 1,1-DCA, 1,1-DCE, cis-1,2-
DCE samt vinylklorid er der grund til at antage, at der i det anaerobe depot foregdr en
mikrobiel anaerob omsztning af de klorerede alifater.

Resultatet af den mikrobielle undersogelse af det anaerobe depot (Aamand og Winding, 1991)
viser, at der i dette depot er en relativ stor og aktiv bakteriepopulation, is&r 1 stor dybde (190
cm under membranoverfladen) (se Fig 5.4). Ved laboratorieforsaeg blev det pavist, at mikro-
organismerne var i stand til at omsatte PCE under anaerobe forhold. Omdannelseshastigheden
var dog afhangig af omgivende forhold som tilstedevarelse af primar substrater og
essentielle naringssalte.

Der er siledes god overensstemmelse mellem fundet af nedbrydningsprodukter og
tilstedevaerelse af anaerob bakterieaktivitet i det anaerobe depot.
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Figur 5.4: Mikrobiel aktivitet bestemt som inkorporering af radioaktivt merket thymidin og omregnet til celler
produceret/g jord tarstof(TS)/dag. Etape 1 (anaerobt depot}((J) og etape 2 (aerobt depot)(H).

5.3 AEROBT DEPOT ( ETAPE 2).

I det aerobe depot blev det vurderet, at depotet ved etableringen totalt indeholdt: 0,2 kg
1,1,1-TCA, 0,1 kg TCE og <0,01 kg PCE. (Senderjyllands Amtskommune, 1987a).
Efterfolgende_er der opstdet nogen tvivl om disse koncentrationsangivelser, idet senere
koncentrationsbestemmelser tyder pi, at udgangskoncentrationerne muligvis har veret hojere
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(Strobzk 1989). Som tidligere nzvnt er dette depot udzkket og derfor udsat for udvaskning
fra nedber og for en vis fordampning fra de everste jordlag.

Figur 5.5 viser sammenhazng mellem dato for udtagne perkolatprover og de mélte
koncentrationer af forureningskomponenter i perkolatet.

3000

2500 + T
2000 +

1500 -

T

Konc. (ugfl)

1000 -

500 +

1-7-86 1-7-87 30-6-88 30-6-89 30-6-90 30-6-91
Dato

Figur'5.5: Tidsafhengig beskrivelse af forureningskomponenternes forekomst i etape 2 (aerobt depot). 1,1,1-
TCA(H), TCE(*) og PCE(9).

Som navnt recirkuleres perkolatet i det aerobe depot via en perkolatopsamlingstank i kontakt
med den omgivende luft. Sammenholdt med den mulige udvaskning og fordampning er det
vanskeligt at vurdere koncentrationszndringerne af de tilstedevarende komponenter. For
1,1,1-TCA ses i det ferste ar (1987) vardier af samme storrelsesorden, som i det anaerobe
depot for samme tidsrum, maksimalt pd ca 3000 pg/l. Den seneste tid har koncentrationen
veret pa ca. 100 pg/l, som er omkring det halve af koncentrationen i det anaerobe depot (200
pg/l) i samme periode. Koncentrationen af TCE har i hele perioden varet mindre end i det

anaerobe depot, dog med et fald i koncentration pa ca. 50% af hojeste vaerdi. Den samme
tendens er geldende for PCE.

I Figur 5.6 er sammenhangen mellem dato for udtagne perkolatprever og den madlte
koncentration af nedbrydningsprodukter vist.

Der er i det aerobe depot fundet 1,1-DCA fra tidligt i 1987. Koncentrationen udger dog i hele
perioden kun ca. 15% af den fundne mangde i det anaerobe depot for samme periode.
Omtrent samtidigt er der pavist 1,1-DCE i koncentrationer af samme sterrelsesorden som 1
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Figur 5.6: Tidsafhengig beskrivelse af formodede nedbrydningsprodukters forekomst i etape 2 (aerobt depot).
1,1-DCA(9), cis 1,2-DCE(a) og 1,1-DCE(I)

det anaerobe depot. Der er ogsa pavist ¢is-1,2-DCE dog i vasentligt lavere koncentrationer
end i det anaerobe depot.

[ det aerobe depot kan det ikke umiddelbart ud fra faldet i koncentration af forurenings-
komponenterne sluttes, at der er sket en mikrobiel omsatning. Som tidligere nazvnt er depotet
ikke overdekket, hvilket alene kan medfere en udvaskning og fordampning af komponenter.
Samtidig er der dog pévist forekomst af samme type nedbrydningskomponenter som i det
anaercbe depot.

Den mikrobiologiske undersegelse viser, at bakteriernes vakstrate er sammenlignelig med
vaekstraterne hos bakterier i det anaerobe depot. I mods®tning til det anaerobe depot ses den
starste vekstrate dog at foregd i den overste del af depotet (se fig. 5.4).

Sammenholdes fundet af 1,1-DCA og 1,1-DCE med den bakterielle aktivitet ser det ud til,
at der i det aerobe depot ogsd er mulighed for en delvis nedbrydning af forureningskom-
ponenterne. Hvorvidt denne nedbrydning foregir under mikrobiologisk aerobe eller
anaerobe forhold eller ad kemisk vej kan ikke sluttes ud fra den mikrobiologiske
undersogelse, men pa grund af depotets tykkelse kan der muligvis foreg anaerobe mikro-
bielle processer i dele af depotet. Det kan ikke udelukkes, at der har varet en mindre
mangde 1,1-DCA eller 1,1-DCE allerede ved depotets etablering. Smé koncentrationer af
disse stoffer findes ofte som urenheder i teknisk anvendt 1,1,1-TCA.
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5.4 KONKLUSION. | 1

Ved en skensmeassig vurdering af nedbrydningshastigheden i det anaerobe depot fas for
1,1,1-TCA og TCE halveringstider pd mellem 0,5 og 1,5 4r. I det aerobe depot er det pi
grund af den mulige fordampning og udvaskning af komponenter ikke relevant at angive
halveringstider pd mikrobiologiske omdannelser. Generelt ses i begge depoter et
betragteligt fald i koncentrationen af forureningskomponenterne over hele perioden. I det
anaerobe depot, hvor den mikrobielle aktivitet er storst dannes betydelige mangder af ned-
brydningsprodukterne, mens der i det aecrobe depot fjernes forurenings komponenter samt
eventuelle nedbrydningsprodukter ved udvaskning og fordampning.

Med henblik pd anvendelse af ovennavnte metoder som afveaergeforanstaltning pa forurenet
jord, si kan forureningskomponenterne under anaerobe forhold nedbrydes totalt, til
gengzld opstir andre klorerede forbindelser, der kan vare mere toxiske end den
oprindelige forurening.

I det aerobe depot flyttes en stor del af komponenterne antagelig fysisk fra jordmediet til
vand og luft. Desuden forlaber forskellige processer, som af indlysende rsager har varet
vanskeligt styrbare, eksempelvis den delvis anaerobe omsatning af komponenterne, Set i
sammenh&ng med andre afvargeforanstaltningsteknikker m& den biologiske anaerobe
omsztning vurderes af fungere, men denne teknik er langsofn, og der kan vare problemer
med dannelse af skadelige nedbrydningsprodukter.

Det vil vare af interesse fortsat at kunne folge omsztningen af komponenterne i begge
‘depoter eventuelt suppleret med yderligere mikrobiologiske undersogelser.
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6. ON-SITE NEDBRYDNING - OPPUMPET GRUNDVAND

Jens Andersen og Elin Dichmann Jensen, Kemp & Lauritzen A/S

6.1 INDLEDNING

I tilknytning til det etablerede rensningsani®g ved Skrydstrup specialdepot blev der opstillet
et pilotanleg til forsog med biologisk on-site rensning af oppumpet grundvand forurenet med
klorerede alifater.

Formélet med forsagene har varet, at f en aerob bionedbrydning primart af triklorethylen
(TCE) til at forlabe i et pilot-skala anl®g. Det har endvidere varet formdlet at pAbegynde en
optimering af denne nedbrydning.

Forsogene har varet opdelt i 2 faser. I 1. fase udfertes der forseg med nedstromsfiltre med
antracit som filtermateriale. I 2. fase udfertes der forseg med opstremsfiltre med kvarts som
filtermateriale. I det nedenstiende er der kun prasenteret resultater fra 2. fase af forsegene.

- Anvendelsesperspektiverne for processen forventes is@r at ligge indenfor rensning af vand
oppumpet ved afvargeforanstaltninger pd forurenede industrigrunde og lignende. Hertil
kommer en eventuel anvendelse pd vandvarker, hvor der forekommer klorerede alifater i
ravandet.

Ved de idag hyppigst anvendte processer til fjernelse af klorerede alifater fra forurenet
grundvand flyttes de klorerede alifater fra at vaere et vandforureningsproblem til at vare et
luftforureningsproblem, Til forskel herfra vil en fjernelse ved biologisk nedbrydning helt
eliminere forureninger med klorerede alifater fra miljoet.

6.2 VANDKVALITETEN

I tabel 6.1 er der givet en oversigt over rdvandskvaliteten ved Skrydstrup specialdepot.
Oversigten er baseret pd analyseresultater fra rdvandsprover udtaget fra de 4 boringer, som
anvendes til den afvergepumpning, der leverer vand til hovedrensningsanlzgget, (se fig. 1.1).
Det skal bemarkes, at rdvandets indhold af klorerede alifater varierer pa grund af
afvargeboringermes forskellige placering i forhold til forureningsudbredelsen nedstrems
depotet.

Vandet til pilotanlegget tilledtes fra den forste af ialt tre beluftere pd hovedrensningsanlzgget.
I tabel 6.1 er der ogsd angivet data for vandet herfra. For 2. fase af forsogene er kon-
centrationerne af 1,1,1-TCA og TCE i indlebsvandet til forsegsfiltrene vist pa figur 6.1.



Tabel 6.1: Data for vandkvalitet
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Révand, Skryd- Vand til pilotan-
strup specialdepot | legget 2.fase
pH 6,5-17,5 7,0 - 8,0
Ledningsevne mS/m 40 - 70
Calcium mgCa/l S0-110
Magnesium mgMg/1 2-6
Natrium mgNa/1 6-17
Kalium mgK/1 0,4-1,2
Ammonium mgNH,/1 0,01 -0,1
Jern mgFe/l 0,02-0,3 < 0,010
Mangan mgMn/1 0,02 - 0,2 < 0,010
Kobber ugCu/l ~1
Bicaarbonat mgHCO,/1 100 - 300
Klorid mgCl/1 20 - 40
Fluorid mgF/1 ~0,1
Sulfat mgSO,/1 40 - 60
Nitrat mgNO,/1 20 - 50
Nitrit mgNO,/1 0,01 - 0,1
Fosfor, total mgP/] 0,02 - 0,1
Oplost ilt mgO,/1 1-6 ~ 10
1,1-DCA ug/l 10 - 100
1,1,1-TCA ugll 100 - 2000 20 - 100
1,1-DCE ug/l 10 - 100
TCE ug/l 100 - 500 10 - 40
PCE ugll 0,1-2

6.3 ON-SITE ANLEGGET

6.3.1 Opbygning

P4 figur 6.2 er vist et procesdiagram for on-site anlegget (Kemp & Lauritzen A/S, 1991).
Det forurenede (iltede) vand tilledtes et forfilter (med kvartssand) til fjernelse af jern og
mangan. Fra forfiltret tilledtes zkvivalente vandmangder til to forsegsfiltre i det folgende
benzvnt som bio- henholdsvis kontrolfilter. Anlzgget er primart udfert i materialerne glas
og rustfrit stal, Pakninger og slanger er af materialet viton. Til biofiltret tilledtes methan som
primart substrat for methanoxiderende bakterier. Methanen (2,5% vol./vol.) var opblandet
i syntetisk luft (21% (vol./vol.) ilt og 79% (vol./vol.) kvalstof). Til kontrolfiltret tilledtes en
zkvivalent mangde ren syntetisk luft. De to filtre blev igvrigt behandlet ens. Der er i 2. fase
udfert forseg med opstrems filtre, hvor gas (methan/luft henholdsvis ren luft) blev tlfert

forsagsfiltrene medstrems vandtilledningen (se figur 6.2).
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Figur 6.1: Koncentrationer af 1,1,1-TCA ({1) og TCE (+) i indlebsvandet til on-site apleegget - 2. fase.
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6.3.2 Filter- og podemateriale.

Der er i 2. fase af forsegene anvendt kvarts med en kornsterrelse pi 2-3 mm som filtermate-
riale. Poresiteten var 0.4 og materialets overflade var mindre end 1 m%/g.

Som podemateriale valgtes filtersand (kvarts) fra et forfilter p4 et vandvark i Nykaebing
Sjzlland. Forfiltret anvendes til behandling af methanholdigt grundvand. Forseg udfort pa Af-
deling for Generel Mikrobiologi ved Kebenhavns Universitet havde vist, at materiatet
indeholdt en stor population af methan-oxiderende bakterier. Potentialet for nedbrydning af
TCE blev undersegt for podemateriale fra flere gkosystemer (se- og grundvandssedimenter
samt materiale fra vandverksfilter). P4 baggrund af resultaterne fra disse undersegelser
valgtes filtermaterialet fra vandvarksfiltret som podemateriale, idet potentialet for
nedbrydning af TCE her var sterst og endvidere forleb med et relativt lille methanforbrug
(Aamand et al., 1989).

Ved 2. fase af forsegene blev forsogsfiltrene udelukkende pafyldt kvarts fra vandvarksfiltret,
som hermed fungerede bide som pode- og filtermateriale.

6.4 FORS@GSDRIFT
6.4.1 Indkering

2. fase af forsogene blev indledt med en indkeringsperiode af ca. 1 maneds varighed, hvori
de methan-oxiderende bakterier blev opformeret. Under opformeringen blev der malt methan-
forbrug i biofiltret. Forbruget anvendtes som udtryk for den biologiske aktivitet i filtret.

6.4.2 Omfang af forseg

Med det formal at undersege opholdstidens betydning for den biologiske aktivitet (methan-
forbruget) og for nedbrydningen af klorerede alifater i biofiltret er der udfert forseg med
forskellige hydrauliske opholdstider (T,). Ved disse forsog har gas/vandforholdet varet holdt
nogenlunde uzndret pd ca. 1.

Der er endvidere udfert forsog med alternerende drift. Der er her foretaget alternerende
tilledning af methan, siledes at der er vekslet mellem at tillede henholdsvis at udelade til-
ledning af methan til biofiltret. Vandtilledningen er holdt u@ndret. Formalet med dette har
veret at undersege de methan-oxiderende bakteriers nedbrydning af klorerede alifater under
methanfrie forhold. Methan er en kompetitiv inhibitor for nedbrydningen af klorerede alifater.
Det var derfor forventet, at nedbrydningen af de klorerede alifater ville forages umiddelbart
efter en udeladelse af methantilledningen (Broholm et al., 1991; Strand et al., 1990).

6.4.3 Analysering

Indhold af methan i afgangsluften fra biofiltret blev analyseret pd stedet (IR-sensor URAS
10E fra Hartmann & Braun). Indhold af methan i prever fra afgangsvandet fra biofiltret blev
analyseret ved gaschromatografi med flamme ionisations detektor (GC/FID). Indhold af
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klorerede alifater i prover fra indlebs- og aflebsvandet fra bio- og kontrolfiltret blev
ekstraheret med pentan og analyseret ved gaschromatografi med electron capture detektor
(GC/ECD). Indhold af klorerede alifater i afgangsluften fra bio- og kontrolfiltret blev
opsamlet pd aktivt kul i glasrer. Kullet blev elueret med svovlkulstof og analyseret ved

gaschromatografi med flamme ionisations detektor (GC/FID).

6.5 METHANFORBRUG

PA figur 6.3 er biofiltrets methanforbrug vist. Forbruget er normeret i forhold til den tilledte
methanmangde. P4 figuren er endvidere indtegnet vandtilledningen til biofiltret samt angivet
en storrelsesorden for de heraf resulterende hydrauliske opholdstider (T,) i biofiltret. Den
hydrauliske opholdstid er her beregnet som vandets opholdstid i forsagskolonnerne uden hen-
syntagen til, at den tilledte gas "fortrenger” en del af vandet og dermed nedsztter den reelle
hydrauliske opholdstid lidt. Af figuren ses det, at methanforbruget som ventet stiger, nar den

hydrauliske opholdstid eges.
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Figur 6.3: Methanforbrug i biofilteret ((J) normeret i forhold til den tilledte methanmaengde. Vandtilledning (+)
og den heraf resulterende hydrauliske opholdstid i biofiltret er varieret (T,=1, T,=2, T,=3 og T.=3,5).

Gas/vandforholdet er ca. 1.

P4 figur 6.4 er det procentvise methanforbrug indtegnet som funktion af den hydrauliske
opholdstid. Det skal her nzvnes, at de forste tre milepunkter pd kurven for methanforbrug
pa figur 6.3 stammer fra indkeringsperioden (se afsnit 6.4.1). Disse maledata er derfor ikke
medtaget pa figur 6.4. Der er lavet linezr regression pd det procentvise methanforbrug i af-
hengighed af den hydrauliske opholdstid. P4 figur 6.4 er den resulterende regressionslinie
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Figur 6.4: Methanforbrug i biofiltret ([J) som funktion af hydraulisk opholdstid (T,). Methanforbruget er
normeret i forhold til den tilledte methanmengde. Endvidere er indtegnet regressionslinie mellem punkterne.
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Figur 6.5: Gennembrud ([J) og gennembrud +stripning (<) af TCE pa biofiltret samt gennembrud (+) og

gennembrud -+ stripning (&) af TCE pa kontrolfiltret ved forsag med opholdstiden (T,). Gennembrud er beregnet

som den mengde TCE, der fijernes fra filtrene med aflebsvandet. Stripning er beregnet som den mengde TCE,

der fjemes fra filtrene med afgangsluften. Opholdstiden er varieret som angivet pa figur 6.3.
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indtegnet. Regressionsliniens hazldning er signifikant forskellig fra O pd alle niveauer storre
end 0,1% i et interval for opholdstiden pa 1 - 4 timer. Der er siledes konstateret sammen-
heng mellem opholdstiden og methanforbruget. I den sidste del af forsegene falder
methanforbruget til 0% 1 to omgange (to perioder uden methantilledning). Der er her som
skitseret pa figur 6.3 tale om forsogsdrift med alternerende tilledning af methan (se afsnit
6.4.2). Ved genoptagelsen af methantilledningen ses der et methanforbrug pa samme niveau
som forbruget umiddelbart for stop for methantilledning. P4 baggrund heraf er det vurderet,
at udeladelse af methantilledning i kortere perioder ingen effekt har pa den biologiske aktivitet
i biofiltret.

6.6 RESULTATER FRA FORSGG MED OPHOLDSTIDEN

For TCE er der pA figur 6.5 vist gennembrud og stripning for bio- og kontrolfiltret for
forsogene med forskellige hydrauliske opholdstider (T,). Gennembrud er beregnet som den
mangde TCE der findes i aflebsvandet fra henholdsvis bio- og kontrolfiltret. Stripning er
beregnet som den mangde TCE, der findes i afgangsluften fra henholdsvis bio- og
kontrolfiltret. Gennembrud samt gennembrud+stripning er normeret i forhold til den tilledte
meangde af TCE. Kurven for gennembrud +stripning for kontrolfiltret ligger omkring 100%,
hvilket viser, at der kan opstilles en god massebalance for filtret. Differencen mellem
vardierne for gennembrud+stripning for henholdsvis bio- og kontrolfiltret er taget som
udtryk for den nedbrydning af TCE, der har fundet sted i biofiltret (nedbrydningsprocent-
erne). For 1,1,1-TCA er nedbrydningsprocenterne beregnet pa helt tilsvarende vis.

P4 figur 6.6 er de beregnede nedbrydningsprocenter for 1,1,1-TCA og TCE indtegnet som
funktion af den hydrauliske opholdstid. Der er lavet line®r regression pd nedbrydningspro-
centerne i afhangighed af den hydrauliske opholdstid. PA figuren er de resulterende regres-
sionslinier indtegnet. For 1,1,1-TCA er regressionsliniens hzldning ikke signifikant forskellig
fra 0 pA niveauer mindre end 10%. Endvidere ligger linien lige omkring 0%. Det vurderes
pA denne baggrund, at der i forsegsperioden ikke har varet nogen vasentlig nedbrydning af
1,1,1-TCA i biofiltret. For TCE er regressionsliniens hzldning derimod signifikant forskellig
fra 0 pd alle niveauer storre end 1% i et interval for opholdstiden pa ca. 1 - 4 timer. Der er
sdledes konstateret sammenhzng mellem opholdstiden og nedbrydningen af TCE.

P4 figur 6.7 de beregnede nedbrydningsprocenter for 1,1,1-TCA og TCE omregnet til
absolutte verdier (i ug/time) indtegnet som funktion af methanforbruget omregnet til absolutte
verdier (i mg/time). Der er her lavet line®r regression pid de absolutte vardier for
nedbrydningen i ath@ngighed af de absolutte verdier for methanforbruget. P4 figur 6.7 er de
resulterende regressionslinier indtegnet. Der er endvidere lavet line®r regression pi
nedbrydningsprocenterne i afh@ngighed af det procentvise methanforbrug. For disse to regres-
sionsanalyser er der opnéet helt tilsvarende resultater som omtalt ovenfor for den hydrauliske
opholdstid. Dette er ikke overraskende, idet der er konstateret en linezr sammenh&ng mellem
methanforbruget og den hydrauliske opholdstid (se afsnit 6.5).

For TCE er der ved regressionsanalysen konstateret felgende linezre sammenhang mellem
de absolutte vardier af methanforbruget og nedbrydningen af TCE:

Nedbrydning af TCE i ug/time = 0,7 - methanforbruget i mg/time.
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Figur 6.6: Relativ nedbrydning af 1,1,1-TCA (0O) og TCE (+) i biofiltret som funktion af hydraulisk opholdstid
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Figur 6.7: Nedbrydning af 1,1,1-TCA (O) og TCE (+) i biofiltret som funktion af methanforbrug.
Methanforbruget er varieret ved at variere den hydrauliske opholdstid (T,). Endvidere er indtegnet
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Lineariteten er konstateret i et interval for methanforbruget pa ca. 50 - 200 mg/time.

P4 baggrund af de opnéede resultater er det ikke muligt at vurdere, om foroget nedbrydning
af TCE primart opnds ved en l&ngere opholdstid (lengere kontakttid) eller ved et storre
methanforbrug (sterre biomasse). Det ma dog forventes, at bade lengere opholdstid og starre
methanforbrug (sterre biomasse) vil resultere 1 en foreget nedbrydning af TCE.

Resultaterne af forsegene med opholdstiden vil i en vis udstrzkning kunne anvendes ved en
dimensionering af et fuldskala anl®g. Det skal dog i denne sammenhzng bemerkes, at
eksempelvis resultaterne indtegnet pa figur 6.6 ikke umiddelbart kan ekstrapoleres uden for
intervallet for opholdstiden, hvis man ensker at opnd en hgjere nedbrydningsprocent. Dette
skyldes, at det ikke er givet, at lineariteten er gzldende uden for intervallet. Det er ligeledes
relevant at gare opmarksom pi, at forsegene er udfert indenfor et givet interval for indlobs-
koncentrationen af de klorerede alifater (se figur 6.1 og tabel 6.1). Forsegene har ikke
afdakket, i hvilken udstrakning nedbrydningen af TCE er afh@ngig af indlabskoncentrationen
af TCE samt af de evrige klorerede alifater. Samme forhold ger sig galdende for
vandkvaliteten iovrigt.

6.7 RESULTATER FRA FORSOG MED ALTERNERENDE DRIFT

Pé figur 6.8 er de beregnede nedbrydningsprocenter for 1,1,1-TCA og TCE fra et forseg med
alternerende drift indtegnet. Den hydrauliske opholdstid blev holdt usndret pi ca. 3 timer.
De forste to punkter pd kurven reprasenterer nedbrydningen af 1,1,1-TCA henholdsvis TCE
under forsegsdrift med tilledning af methan umiddelbart fer en periode uden tilledning af
methan.

NEDBRYDNINGSPROCENTER — ALTERNERENDE DRIFT, 1.PERIODE
50

Drift uden
methantilledning

Normaldrift med methantilledning
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Figur 6.8: Relativ nedbrydning af 1,1,1-TCA (0) og TCE (+) i biofiltret ved alternerende drift. Methaatilled-
ningen er standset den 8-1-1991.
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Af figuren ses det, at den alternerende drift ikke har nogen vasentlig effekt pa nedbrydningen
af 1,1,1-TCA. Det ses endvidere, at nedbrydningen af TCE stort set er uforandret lige efter
ophor af methantilledningen, samt at nedbrydningen er aftagende efter ca. 1 dogn uden
methantilledning. Den alternerende drift har siledes ikke vist nogen positiv effekt pd
nedbrydningen af TCE under de forhold, der har varet anvendt ved forsegene, Tilsvarende
resultater er fundet ved amerikanske forseg (Canter et al., 1990).

Den aftagende nedbrydning af TCE efter ca. 1 dogn kan vare forirsaget af, at de
methanoxiderende bakterier ikke har nogen tilgzngelig energikilde, ndr methantilledningen
er standset. En effekt af alternerende drift kan derfor vare betinget af tilforsel af en anden
energikilde i perioderne uden methantilledning. Som energikilde kunne det her vare relevant
at anvende eksempelvis methanol eller format (Semprini et al., 1991). Den manglende effekt
af alternerende drift kan endvidere vare fordrsaget af, at den kompetitive inhibering ved drift
med tilledning af methan har veret meget lav. Effekten af at standse methantilledningen vil
dermed vere lille. Det skal bemarkes, at den alternerende drift har en effekt i relation til
methanforbruget, idet nedbrydningen af TCE som vist opretholdes i en periode efter opher
af methantilledning. Sammenlignet med drift med kontinuert tilledning af methan vil der
siledes ved alternerende drift kunne opnds en tilsvarende nedbrydning af TCE med et lavere
methanforbrug.

6.8 KONKLUSION

Ved forsogene med on-site anlzgget er der mlt forbrug af methan pd mellem 40 og 90% af
den tilledte m&ngde. Der er konstateret en linezr sammenhang mellem hydraulisk opholdstid
og methanforbrug i et interval for opholdstiden pa 1 - 4 timer.

Hverken ved forseg med opholdstiden eller forsog med alternerende drift er der set nogen
vasentlig nedbrydning af 1,1,1-TCA. Modsat hertil er der set en betydelig nedbrydning af
'TCE pi mellem 20 og 40% af den tilledte mengde svarende til en absolut nedbrydning af
TCE p4 mellem 40 og 130 pg/time. Der er endvidere konstateret en linezr sammenhzng
mellem:

- hydraulisk opholdstid og nedbrydning af TCE i et interval for opholdstiden pa 1 -
4 timer,

- procentvist methanforbrug og nedbrydningsprocenter for TCE i et interval for
methanforbruget p4 40 - 90% af den tilledte methanma&ngde,

- absolutte vardier af methanforbrug og nedbrydning af TCE i et interval for
methanforbruget pa 50 - 200 mg/time.

Ved alternerende drift er der set samme nedbrydning af TCE i perioder med og uden
methantilledning. Den alternerende drift har siledes ikke vist nogen positiv effekt pa
nedbrydningen af TCE under de forhold, der har v&ret anvendt ved forsegene.

6.9 PERSPEKTIVER

Det er vist, at en oget biomasse vil give en relativt storre nedbrydning af TCE. Ved
forsogene kan biomassens vakst have varet begranset af tilgzngeligheden af n&ringssalte
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(kvalstof, fosfor, jern med mere). En tilforsel af n@ringssalte til systemet vil derfor vere en
nzrliggende mulighed for at optimere udnyttelse af den tilfarte methan og dermed fa opbygget
en storre biomasse. Filtermaterialets art, struktur og overflade har ligeledes betydning for
biomassens sterrelse.

Det storste methanforbrug i systemet vil sandsynligvis findes pa det sted i filtret, hvor
methantilledningen foretages. Under driftsforhold, hvor biomassens vakst ikke er begrenset
af for eksempel tilgzngelighed af neringssalte, kan der derfor sandsynligvis opnds en storre
biomasse ved at foretage methantilledningen flere steder i filtret. Alternativt hertil kunne det
vare fordelagtigt at etablere flere filtre i serie.

Ved laboratorieforseg er det vist, at der er et potentiale for at ege nedbrydningen af TCE ved
alternerende drift (Broholm et al., 1991). Ved forsegene med on-site anlegget har dette ikke
kunne eftervises, hvilket kan vare forirsaget af, at bakterierne ikke har haft nogen
tilgengelig energikilde i perioderne uden methantilledning. En mulighed for at ege ned-
brydning af TCE kunne derfor vare alternerende drift med tilledning af eksempelvis methanol
eller format i perioderne uden methantilledning (Semprini et al., 1991). Det skal dog
bemarkes, at en tilledning af eksempelvis methanol eller format ikke vil vare uproblematisk,
idet en sadan tilledning kan medfere uhensigtsmassigt stor vakst af heterotrofe bakterier.

Ved laboratorieforsag er det endvidere vist, at methan-oxiderende bakterier kan nedbryde
relativt starre mangder TCE under forhold, hvor deres vakst er begrenset af tilgengelig-
heden af kobber (Oldenhuis et al., 1989; Tsien et al., 1989). En mulighed for at oge
nedbrydningen af TCE kan derfor ogsa vare at etablere driftsbetingelser, hvor kobber fjernes
fra det forurenede vand, inden vandet ledes til filtre med methan-oxiderende bakterier. Det
skal bemarkes, at de kobberkoncentrationer, der har varet i vandet ved forsggene med on-
site anlegget, har veret sd lave, at denne effekt nok allerede er opniet.

Det er ved forsegene vist, at det er muligt at nedbryde TCE ved en aerob biologisk proces.
Det er endvidere sandsynligt, at andre klorerede alifater med lavere kloringsgrad ogsa kan
nedbrydes - heriblandt klorethylen (vinylklorid) (Vogel et al., 1987).
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7. VURDERING AF BIOLOGISK NEDBRYDNING

Jens Aamand, Afdeling for Generel Mikrobiologi (AGM) Kebenhavns Universitet
Kim Broholm, Laboratoriet for teknisk Hygiejne (LtH), DTH.

7.1 ANAEROBE FORHOLD

Det er ved laboratorieforsog, med materiale fra et forurenet grundvandsmagasin og anaerobt
spildevandsslam, blevet vist, at stofferne tetraklorethylen (PCE), triklorethylen (TCE) og
1,1,1-triklorethan (TCA) kan nedbrydes under anaerobe forhold. Ved processen ophobes
midlertidigt lavere klorerede stoffer.

Den anaerobe nedbrydning af de klorerede oplesningsmidler kan fremmes ved tils@tning af
en primar kulstofkilde. Starst stimulering blev opndet ved tilsztning af butyrat, laktat,
glucose, ethanol, format og succinat. Ved den anaerobe oms&tning af disse kulstofkilder
produceres hydrogen. Da hydrogen indgar som reaktant i den reduktive deklorering og har
vist sig at have en stimulerende virkning pa dekloreringen, vil primarsubstrater, hvis
omsatning medforer produktion af hydrogen, vare de mest velegnede ved en anaerob
behandling af forurenede grundvandsmagasiner. Mange anaerobe miljeer (lossepladser,
sedimenter etc.) indeholder imidlertid i forvejen meget organisk stof, og det vil i sddanne
tilfelde ikke vere nedvendigt at tilfere yderligere kulstofkilder.

Det var dog ikke muligt at opnd anaerob nedbrydning af hverken PCE, TCE, eller TCA i
laboratorieforseg med grundvandssediment fra Skrydstrup. Dette kan skyldes, at grundvandet
ved Skrydstrup indeholder ilt i den overste del af magasinet, og relativt meget nitrat og
‘sulfat. Tilstedevarelse af disse stoffer medferer et hojt redoxpotentiale, d.v.s. at et strengt
anaerobt milje ikke har haft mulighed for at udvikles.

Forseg med en anaerob kultur beriget fra et forurenet grundvandsmagasin (Merkhgj bygade)
har slledes vist, at anaerob nedbrydning af PCE og TCE var alvorligt hemmet af
henholdsvis nitrat og sulfat.

Anaerob in-situ oprensning af grundvand forurenet med klorerede alifater vil siledes vare
mest hensigtsmassigt at gennemfore i grundvandsmagasiner uden ilt og med et lavt indhold
af nitrat og sulfat. Er der i miljeet et lavt indhold af tetomsatteligt organisk kulstof, vil
processen kunne fremmes ved tilsztning af et eller flere primarsubstrater.

I det anaerobe Tdepot ved Skrydstrup observeredes ophobning af lavere klorerede alifater
samtidig med, at der skete et fald i koncentrationen af bdde TCE og 1,1,1-TCA. Nedbrydnin-
gen forleb med en estimeret halveringstid pd mellem 0,5 og 1,5 &r. Det er uafklaret, om
stofferne dekloreres fuldstendigt, hvilket er et problem, da flere af de lavere klorerede
alifater er mere toxiske end den oprindelige forurening med TCE og 1,1,1-TCA. Det vil



72

derfor vaere nedvendigt med yderligere undersegelser til belysning af, hvordan ophobning
af lavere klorerede alifater kan formindskes eller helt undgls.

7.2 AEROBE FORHOLD

Det er blevet vist, at TCE kan nedbrydes af methan-oxiderende bakterier under aerobe
forhold, mens nedbrydning af TCA kun blev observeret i mindre grad. Lavere klorerede
alifater som diklorethylener og vinylklorid vil sandsynligvis vaere let nedbrydelige under
aerobe forhold.

Nedbrydningshastigheden kunne forpges op til 88 gange, nar bakterierne voksede i medie
uden kobber. Arsagen til denne stimulering er, at de methan-oxiderende bakterier ved
kobbermangel skifter fra et enzymsystem med lav affinitet for TCE-nedbrydning til et andet
enzymsystem med hgj affinitet for TCE-nedbrydning. I grundvandet ved Skrydstrup er der
fundet kobberkoncentrationer pA omkring 1 ug/l, og det er ikke sandsynligt, at s& smi
koncentrationer vil h#mme den aerobe oms&tning.

Der er flere steder fundet koncentrationer af klorerede alifater, der kan vaere hammende for
de methan-oxiderende bakterier. Det blev siledes vist, at koncentrationer af TCE over 13
mg/] fuldstendig hemmede vakst og methanforbrug af en blandingskultur af methan-ox-
iderende bakterier.

Der blev ikke pavist noget potentiale for aerob nedbrydning af hverken TCE eller TCA i
forsog, hvor materiale fra grundvandet ved Skrydstrup blev brugt som inoculum. Den
mikrobielle population i grundvandsmagasinet er formodentligt domineret af aerobe og
denitrificerende bakterier, og der findes siledes ingen methanproducerende (methanogen)
bakteriel population. Fravar af en aktiv methanproducerende zone betyder, at der ikke er
noget vaekstgrundlag for methan-oxiderende bakterier, og dette er sandsynligvis forklaringen
pa det manglende potentiale for aerob nedbrydning af TCE.

Aerob in-situ behandling af grundvandet ved Skrydstrup vil krave tilfersel af methan og
podning af grundvandet med methan-oxiderende bakterier. Det vil sandsynligvis vare muligt
at opformere disse bakterier i grundvandet, og vaksten vil kunne fremmes ved tilstning af
forskellige n&ringssalte som f.eks. phosphor.

1 sajler pakket med forurenet jord fra den umattede zone var det ved tilforsel af methan og
atmosfzrisk luft muligt at opformere en population af methan-oxiderende bakterier, der var
i stand til at nedbryde bade TCE og 1,1,1-TCA. Der blev opstillet sgjler med og uden
recirkulering af methan og luft. I sejler uden recirkulering blev en del af de klorerede ahfater
fiernet ved stripning. Dette blev undgdet i sgjler med recirkulering, og samtidig observeredes
den storste nedbrydning i disse sejler. Recirkulering af methan/luft vil imidlertid vare
vanskelig at gennemfore ved in-situ rensning af umattet jord. Yed rensning uden recirku-
lering kan stripningen minimeres ved at senke det nadvendige gasflow gennem jorden. Dette
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kan gores ved at optimere den biologiske proces, s& methanforbruget minimeres, eller ved
at &ndre gasblandingen, sdledes at der tils®ttes ren ilt i stedet for luft. Laboratorieforseg har
vist, at methan h&mmer nedbrydningen af TCE, mens methan samtidig er nadvendig for at
opformere de methan-oxiderende bakterier. Alternerende methantils®tning kan muligvis
forage nedbrydningseffektiviteten og vare med til at minimere stripningen. Alternerende
methantilsetning medforte dog ingen foregelse af TCE-nedbrydningshastigheden i det
etablerede pilotanleg ved Skrydstrup.

Anvendelse af andre primarsubstrater som methanol og format i stedet for methan kunne
ogsd vere en mulighed til at minimere gasflowet gennem jorden. Disse substrater vil dog
medfore vakst af andre bakterier, og det var i laboratorieforsog ikke muligt igennem l@ngere
tid at opretholde nedbrydningen af TCE med disse substrater.

Laboratorieforsagene har sandsynliggjort, at in-situ nedbrydning af klorerede alifater er
mulig. Metoden mangler dog at blive afprevet og optimeret i et kontrolleret feltforseg,
specielt med henblik pa at minimere stripningen.

I on-site anlegget til behandling af forurenet grundvand var det muligt at opnd en
nedbrydning af TCE p4 40% af inflow ved en hydraulisk opholdstid pa 3,5 time. Samtidig
observeredes et methanforbrug pd 85% af inflow. Der sds ingen nedbrydning af TCA i
anlzgget.

I modsatning til i laboratorieforsegene observeredes der ingen forggelse af TCE-nedbryd-
ningshastigheden ved alternerende methantils®tning. Dette kan skyldes, at methan tilfores
filteret som gas, og koncentrationen af methan i vasken er styret af diffussionen af methan
fra gasfasen til veskefasen. Vand og gasprover fra udlabet af filteret viste, at der ikke var
ligevaegt imellem de to faser. Det er derfor muligt, at koncentrationen af methan i vasken
allerede er s& lav, at der ikke kan opndes nogen yderligere nedbrydning af TCE ved
alternerende methantilledning.

Nedbrydningen kan sandsynligvis optimeres ved at tilfore naeringsstoffer som f.eks. phosphor
til indlebsvandet.

Det vil veere muligt at forbedre nedbrydningseffektiviteten ved at placere flere filtre i1 serie.
Antages det, at hver filter fjerner 40% af inflow, kraves der 4 filtre for at fijerne ca. 85%
TCE. Det vil vere mest hensigtsmassigt at fjerne den sidste rest af forureningen ved ikke-
biologiske metoder som f.eks. med aktivt kul.

I det aerobe depot observeredes en mindre ophobning af anaerobe nedbrydningsprodukter 1
form af lavere klorerede alifater. Tilsyneladende indeholder depotet mikronicher, hvor
anaerob omsatning kan forlebe. Det er imidlertid vanskeligt at vurdere, hvor meget der er
biologisk omsat, og hvor meget der er fjernet ved fordampning og udvaskning fra dette

depot.
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Konkluderende kan siges, at en fuldstendig biologisk omsztning af klorerede alifater kraver
et samspil af aerobe og anaerobe processer. In-situ nedbrydning af jord/grundvand forurenet
med klorerede alifater vil derfor vere mest lovende i miljeer, hvor der findes en dybere
liggende, anaerob, methanproducerende zone. Her kan hojere klorerede forbindelser som
PCE og TCA omsattes. Den producerede methan vil diffundere op mod de aerobe lag og kan
her understotte vakst af methan-oxiderende bakterier, samtidig med at lavere klorerede
alifater nedbrydes. Yderligere undersogelser er imidlertid nedvendige for at belyse, den
rumlige placering af henholdsvis de aerobe og anaerobe processer.
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