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Sammanfattning 
 
Föreliggande rapport ingår som en litteraturstudie i projektet Spridning av kreosot i banvallar (Ban-
verket, S 05-3053/AL50). Hela projektets mål är att genom litteraturstudie, laboratorie- samt en enkel 
fältstudie ta fram underlag som tillsammans med tidigare studier och sammanställningar skall använ-
das för att kartlägga och bedöma spridningsbenägenhet av kreosot från sliprar samt i och från banvall.  
 
I dagsläget tillför Banverket varje år omkring 180 000 kreosotimpregnerade träsliprar till järnvägen i 
Sverige. Moderna impregneringsanläggningar kan anses slutna och emissioner skall inte förekomma 
när anläggningen är i bruk. Trots att dropp och urlakning har minskat markant på senare tid uppstår det 
fortfarande frågor kring hur mycket av kreosoten som kan läcka ut, framförallt i samband med lagring 
och då sliprarna används på banvall.  
 
Kreosot är ett produktnamn för en blandning av flera hundra föreningar, vars inbördes fördelning kan 
variera, men som huvudsakligen utgörs av olika polyaromatiska kolväten (på engelska polycyclic 
aromatic hydrocarbons) och varianter av dessa, som aromatiska alkoholer och heterocykliska före-
ningar. Huvudkomponenterna i kreosot bidrar till de vanligaste kännetecknande egenskaperna hos 
kreosot, dvs det är en relativt trögflytande vätska, tyngre än vatten och har till stora delar låg vattenlös-
lighet. En liten del av dess komponenter är dock vattenlösliga och några har även en relativt hög flyk-
tighet t ex kresoler, naftalen och fenol. Den stora mängden komponenter i kreosot gör att dess sprid-
ning är komplex och kan ske genom avdunstning (naftalen och andra relativt flyktiga föreningar), 
spridning av fri fas och genom utlakning och fortsatt spridning med vatten samt genom partikeltrans-
port av förorenade sediment- och jordpartiklar.  
 
Fri produkt med tyngre PAH-föreningar, vilket ofta förekommer till följd av spill vid äldre impregne-
ringsplatser, kan transporteras genom sprickor, rotgångar och andra preferentiella flödesvägar i mar-
ken och därmed detekteras långt från källan. Föroreningskroppen kan i permeabel jord också sjunka 
ner genom grundvattenakviferen tills den möter ett tätt lager där den kan börja transporteras mer eller 
mindre horisontellt (med tiden åtskilliga 10-tals meter och i vissa fall till och med någon/några hund-
ratals meter, beroende bl a på spillets omfattning) längs med det tätare lagret.  
 
De komponenter i kreosoten som har hög vattenslöslighet har störst potential att transporteras med 
vatten och därmed också reduceras mikrobiellt i marken. Detta gäller både föroreningar som lakats ut 
och som föreligger i marken till följd av spill. Kreosotens mer hydrofoba komponenter, så som tyngre 
PAH, har låg biotillgänglighet i jord och de har också lägst potential i löst fas för att transporteras i 
marken. Under vissa förhållanden har dock högre PAH-halter än förväntat baserat på löslighet funnits 
i grundvatten nedströms kreosotförorenade områden. Detta förklaras med att de transporterats i grund-
vattnet med hjälp av mobila partiklar, så kallad kolloid-faciliterad transport. PAH i jord är troligtvis 
mindre tillgängligt för terrestra rotsystem än vad PAH i akvatisk miljö är för akvatiska rotsystem. Fle-
ra studier har visat på att biotillgängligheten av PAH i mark avtar med tiden och att dessa ämnen på så 
sätt skulle utgöra en lägre risk efter att de åldrats i marken.  
 
De studier som redovisats i denna rapport  fram till och med avsnitt 5 behandlar spridning för relativt 
höga halter kreosot som man uppmätt till följd av spill i samband med impregnering vid impregne-
ringsanläggning eller vid banvallen. Avgörande för riskerna med spridning av kreosot från dagens 
kreosotbehandlade sliprar är om det sker en utlakning i samband med lagring samt användning i ban-
vall. Om det sker en utlakning är det också av betydelse att bedöma i vilken omfattning samt om den 
är betydande på vilket sätt den urlakade kreosotkomponenterna sprids vidare i samt från banvallen.  
 
Det finns laboratoriebaserade lakstudier, främst baserade på skakmetod, där man tittat på utlakning av 
vattenlösliga substanser såsom kresol från sliprar, men ytterst begränsat avseende på utlakning av den 
större gruppen hydrofoba PAH i kreosot.  
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Från fältstudier har man funnit att kreosotbehandlade stolpar har en livslängd på ca 50 år och att halten 
kreosotolja i träprodukter inte förändras signifikant under perioder på upp till 40 år. Detta tyder på att 
kreosot lämnar sådana stolpar mycket långsamt. Studier tyder på att under sliprars livslängd emitteras 
cirka en tredjedel av framförallt de lättare kreosotkomponenterna i impregneringen till luft och mark. 
De flyktiga PAH-föreningarna emitteras till luft. Dessa emissioner kan bidra till bildning av marknära 
ozon och human toxicitet. Jämfört med andra källor av PAH-emissioner, som vägtrafiken, är bidraget 
dock mycket litet. Framförallt de vattenlösliga substanserna emitteras till mark via utlakning med vat-
ten. De tyngre hydrofoba föreningarna återfinns ofta i botten av stolpar till följd av gravitationen. 
 
Från fältstudier framgår att det finns stora haltvariationer av kreosotrelaterade föreningar i jord strax 
intill kreosotimpregnerade träprodukter. Spridningen och förekomsten av PAH-produkter i jorden, 
avtar snabbt med avståndet från det impregnerade träet. I de fältstudier av utlakning av kreosot från 
virke finns inga studier som tyder på att PAH  når mer än en halvmeter ut från och ned under träet. 
Impregnerat material som står i vatten och i kontakt med sediment visar dock att kreosotföreningar 
kan förekomma på långa avstånd från källan. I dessa fall antar man att det framförallt är transport av 
själva sedimentet samt att vattenfasen bidrar till en hög potentiell utlakning.  
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1 Syfte  
 
Föreliggande rapport ingår som en litteraturstudie i projektet Spridning av kreosot i banvallar (Ban-
verket, S 05-3053/AL50). Hela projektets mål är att genom litteraturstudie, laboratorie- samt en enkel 
fältstudie ta fram underlag som tillsammans med tidigare studier och sammanställningar skall använ-
das för att kartlägga och bedöma spridningsbenägenhet av kreosot från sliprar samt i och från banvall.  
 
Föreliggande projekt syftar till att ge kunskap om kreosotimpregnerade sliprars inverkan på spridning 
av föroreningar i mark. Framförallt avser studien de processer som sker vid användandet av impregne-
rade sliprar , dvs. utlakning av kreosotföroreningar från sliper till banvall och vidare transport i ban-
vallen. Tidigare studier, sammanfattningar och fältförsök har identifierat ett flertal frågeställningar 
kring kreosots miljöpåverkan vid användandet av impregnerade sliprar. En övergripande fråga är om 
spridningen av föroreningar som härstammar från kreosot i banvallar är sådan att den har en negativ 
effekt på människors hälsa och omgivande miljö.  
 
Projektets mål är att genom litteraturstudie, laboratorie- samt en enkel fältstudie ta fram kompletteran-
de underlag som tillsammans med tidigare studier och sammanfattningar skall användas för att kart-
lägga och bedöma risker förknippade med spridning av kreosot från sliprar och transport i och från 
banvallar. I denna rapport redovisas litteraturstudien. 
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2  Bakgrund 
 
I Sverige har ett flertal metoder använts genom årens lopp för att impregnera trä. De vanligaste före-
kommande metoderna har varit baserade på så kallad doppning eller tryckimpregnering. Doppning 
med efterföljande dropptorkning är den enklaste metoden för att impregnera trä, medan tryckimpreg-
nering kräver ett slutet system för att upprätthålla övertryck (Naturvårdsverket, 1999; Ospar, 2000).  
 
En impregeringsmetod som tidigt användes var så kallad ”saftförträngning” enligt Boucheriemetoden 
(Naturvårdsverket, 1999). Denna metod användes av Statens Järnvägar (SJ) under 1800-talets andra 
hälft och innebar att obarkade stockar genom självtryck fylldes med impregneringsmedel. Äldre dopp-
ningsanläggningar och även så kallade ”open tank”-anläggningar var belägna utomhus och omfattande 
spill kunde därför ske till marken vid doppningskaren vid hantering av nydoppat trä. I doppningskaret 
samlades även slam och träavfall, vilket ofta deponerades i anslutning till behandlingsplatsen (Natur-
vårdsverket, 1999). SJ:s impregneringsanläggningar har framför allt varit mobila och impregnering har 
förekommit på ett flertal platser i landet. De mobila anläggningarna nyttjade främst kreosot som im-
pregneringsmedel och är därför troligtvis en bidragande orsak till det kreosotspill som idag har konsta-
terats på banverksområden eller vid banvallar.  
 
För tryckimpregnering användes till en början fullcellmetoden, men senare introducerades sparim-
pregnering enligt Rüping varvid upptaget i virket blev lägre. Tryckimpregnering med krombaserade 
saltmedel har pågått i Sverige sedan 1940. Fullcellmetoden har i detta sammanhang varit domineran-
de. I de äldre tryckanläggningarna förekom läckage, oavsett impregneringsmedel.  
 
 SJ och sedermera Banverket (1988) har tillsammans bedrivit impregnering med kreosot i mer än 100 
år. I dagsläget tillför Banverket varje år omkring 180 000 nya träsliprar till järnvägen i Sverige. Efter 
att sliprarna köpts in och levererats till Banverkets förvaltare förvaras de runtom i landet. Förvaringen 
i upplagen kan variera från någon vecka till ett år. Ett stort antal sliprar tas dessutom ur drift varje år, 
även dessa förvaras i upplag. De uttagna sliprarnas ålder varierar och de kan vara impregnerade med 
kreosot men även med salt innehållande koppar, krom och arsenik (Nilsson et al., 2002; Nilsson et al., 
2003). 

2.1 Emissioner till följd av impregnering 
Hur stor exponeringen av kreosot från kreosotimpregnerade slipers på banvall är, beror på hur mycket 
som avgår samt hur det sprids via luft eller lakas ut samt sprids i mark och vatten till känsliga recipien-
ter samt avståndet till dessa.  
 
Föroreningar från träskyddsmedel kan härstamma från tillverkningsprocessen, från förvaring, under 
själva användningen och vid deponering. Utsläpp av kreosotkomponenter till luft, mark och vatten 
från träimpregnering kan ske på grund av förångning och till följd av kärl- och reaktorläckage samt 
dropp från det behandlade virket (t.ex. Ospar, 2000). Exponering av kreosot till följd av avdunstning 
och fortsatt spridning via luft från slipers på banvall kan anses försumbar, speciellt jämfört med övriga 
källor till luft. I denna rapport beaktas därför huvudsakligen utlakning samt fortsatt spridning i mark 
och vatten. 
  
Föroreningsspridningen var väsentligt mer omfattande i äldre anläggningar än från de som byggdes 
efter 1970 (Naturvårdsverket, 1999; Carlbom, 2003). Idag är behandlingsutrustning och avrinnings-
platser placerade under tak och med tät hårdgjord markyta varvid spill och dropp kan samlas upp och 
vid behov återföras till processen. Området har normalt också invallning runt om för att förhindra ka-
tastrofutsläpp. Dessa moderna anläggningar kan ses som slutna och emissioner skall inte förekomma 
när anläggningen är i bruk. Idag är dropp och urlakning från det behandlade virket inom upplagsområ-
den väsentligt mindre än tidigare (Naturvårdsverket, 1999; Carlbom, 2003).  
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Trots att dropp och urlakning har minskat markant på senare tid uppstår det fortfarande frågor kring 
hur mycket av kreosoten och saltet som kan läcka ut och då framförallt från upplag av sliprar och från 
själva sliprarna då de används på banvall. Samtliga sliprar som tillverkas idag är impregnerade med 
kreosot vid Banverket Industrivisionens anläggning i Nässjö. Enligt Kemikalieinspektionen (KemI) 
åtgår det 150-400 kg kreosot/m3 virke (KemI, 2001). Det är därför av stor vikt att bedöma hur och i 
vilken omfattning utlakning av kreosot sker från slipers samt dess fortsatta beteende i banvallen samt 
marken.  
 
Av de föroreningar som påträffats i banvallar av traditionella konstruktionsmaterial är det framförallt 
PAH (polyaromatiska kolväten) och arsenik som anses kunna utgöra ett problem och halterna av alla 
förorenande ämnen varierar stort (von Brömssen et al., 2003; Carling et al., 2000).  
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3   Kreosot 
 
Kreosot är, liksom t.ex. bensin, ett produktnamn. Namnet kreosot kommer av grekiskans kréas ”kött” 
och sö´zö ”bevara” eller ”bibehålla” (KemI, 1994). Kreosotprodukter innehåller bl a PAH och VOC 
(flyktiga organiska föreningar, på engelska: volatile organic compounds), ämnen vars användning 
enligt EU direktiv (EU Directive 99/13/EC, mars 1999) måste minska. Kreosotkomponenterna kan 
delas in i 6 klasser: (I) aromatiska kolväten, inklusive polyaromatiska kolväten (PAH); (II) tjärsyra 
(fenoler); (III) tjärbaser (kväveinnehållande heterocykler); (IV) aromatiska aminosyror; (V) svavelin-
nehållande heterocykler; samt (VI) syreinnehållande heterocykler, inklusive dibensofuran (WHO, 
2004).  

3.1 Framställning och sammansättning 
Kreosot har sitt ursprung ur stenkolstjära och framställas genom blandning av mittfraktionerna från 
destillat av tjäran för att passa specifikationer på fysikaliska parametrar som täthet, vatteninnehåll och 
destillationsområden. Dessa är ofta fastslagna i olika standarder, som är beroende av användarnas oli-
ka traditionella krav på funktion. Kreosot (CAS no. 8001-59-9, EINECS no 2322875) och kreosot olja 
(CAS no. 61789-28-4, EINECS no. 2630478)  är båda brunsvarta oljeaktiga vätskor. Destillationsfrak-
tionen 200-360 °C ger den bästa effekten med avseende på träbevarande egenskaper men fraktionen 
230-290 °C innehåller mindre mängder PAH. Kreosot är en blandning av flera hundra, förmodligen 
flera tusen, olika kemikalier och närmare 350 olika organiska föreningar har identifierats (Seman och 
Svedberg, 1990).  
 
Kreosot har enligt Ospar (2000) och Mueller et al. (1989) följande sammansättning: 

• PAH 45 – 95 % (varav bicykliska föreningar inklusive de med adderade alkylgrupper utgör 
upp till 30 – 60 % och de med polycykliska strukturer 15 – 25 %) 

• Heteroatomära (framför allt heterocykliska) föreningar innehållande kväve, svavel eller syre 
(så kallade NSO-heterocykler) 5 –13 % 

• Fenol 1 – 12 %  
 

Den inbördes andelen av dessa grupper varierar markant från produkt till produkt. PAH föreningarna 
utgör den största gruppen.  

3.2 Egenskaper 
Kreosot är en relativt trögflytande vätska, tyngre än vatten och har till stora delar låg vattenlöslighet. 
En liten del av kreosots ingående komponenter har dock relativt sett hög löslighet och en densitet i 
nivå med vatten. Vissa föreningar har också relativt hög flyktighet, t.ex. naftalen.  
 
Lösligheten för de mest dominerande komponenterna i kreosot varierar stort, från mindre än 1µg/liter 
till över 20 g/liter. Fenoler är mest lösliga och därefter följer kresoler och heterocykliska kolväten. 
Heterocykliska ämnen är mer vattenlösliga än PAH med samma molekylvikt. Högmolekylära PAH är 
minst lösliga. I tabell 1 ges en sammanfattning av några väsentliga kemiska och fysikaliska egenska-
per hos ett urval av kreosotföreningar. 
 
PAH, som utgör den största ämnesgruppen i kreosot, består av kolväteföreningar med tre eller fler 
fusionerade bensenringar. Ofta inkluderas dock även den bicykliska föreningen naftalen i begreppet. 
Generellt gäller att PAH föreningar vattenlöslighet minskar med antal ringar (ju högre molekylvikt 
desto svårlösligare, se tabell 1). Denna hydrofoba egenskap gör PAH föreningar fettlösliga och i akva-
tiska miljöer innebär det att ju tyngre PAH förening desto större potential för adsorption på fast mate-
rial, och att de i ”löst” form transporteras på/med småpartiklar eller kolloida material.  
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Tabell 1. Sammanfattning av kemiska och fysikaliska egenskaper. Löslighet i vatten från  
Naturvårdsverket (1999, 1996). Ångtryck vid 25 °C från ISPAC (2003).  
 

 
Ämne  Molekylformel / Löslighet i vatten Ångtryck 
  Antal aromatiska ringar (mg/l)          (Pa) 
 
 
Naftalen  C10H8 / 2  32  10,9 
Acenaftalen  C12H8 / 2  3,9  - 
Acenaften  C12H10 / 2  3,4  0,5 
Fluoren  C13H10 / 2  1,7  0,0886 
Fenantren  C14H10 / 3  1,0  0,018 
Antracen  C14H10 / 3  0,043  7,5.10-4 
Fluoranten  C16H10 / 3  0,21  0,254 
Pyren  C16H10 / 4  0,13  8,86.10-4 
Benso(a)antracen  C18H12 / 4  0,0094  7,30.10-6 
Chrysen  C18H12 / 4  0,0016  5,70.10-7 
Benso(a)pyren    C20H12 / 5  0,0012  8,40.10-7 
Benso(b)fluoranten    C20H12 / 5  0,0015  - 
Benso(k)fluoranten    C20H12 / 5  0,0008  - 
Benso(g,h,i)perylen    C22H14 / 6  0,0003  1,6.10-8 
Indeno(1,2,3c,d)pyren   C22H14 / 6  2,2.10-5  - 
Dibenso(a,h)antracen C22H14 / 5  0,0094  3,7.10-10 
Fenol  C6H5OH / 1  93 000  48 (200C#) 
Kresol  C7H7OH / 1  31 000  - 
Xylenol (3,5-dimetylfenol) C8H9OH / 1  4 900  - 
 
 

# http://www.mcb.ucdavis.edu/faculty-labs/kaplan/Safety_Info/MSDSs/phenol.htm 
http://www.atsdr.cdc.gov/MHMI/mmg115.html, enligt http://www.kemi.se/ är ångtrycket för Fenol 20 Pa, men 
vid vilken temperatur anges ej. 
 

3.3 Toxikologiska effekter 
Såväl kreosot som andra träskyddsmedel har negativa hälso- och miljöeffekter. Kreosot innehåller 
föreningar som vid långtidsexponering anses kunna ge hudirritation, blodförgiftning, njur- eller lever-
skador och misstänks innehålla carcinogener. Det är därför av stor vikt att exponering av dessa ämnen 
begränsas.  
 
Med tanke på att innehållet i kreosot varierar är det svårt att göra entydiga toxicitetsstudier (Ospar, 
2000). Enligt nämnda referens ger kreosotblandningar varierande akut toxisk effekt, från moderat till 
mycket hög, på alger och crustaceans (kräftdjur). Kreosot ger mindre akuttoxisk effekt på fisk. Den 
kroniska effekten på dafnia (vattenloppa) varierar från mindre till mycket toxisk och på fisk från mo-
derat till mycket toxisk. Det finns färre studier på terrestra organismer. Man har inte upptäckt akuttox-
iska effekter på fåglar men däremot på plantor. Hypotetiskt kan det ofta vara de mer vattenlösliga fö-
reningarna, som t ex fenoler, som främst ger akuttoxiska effekter, medan de mer fettlösliga ackumule-
ras och ger långtidseffekter, varav en del cancer eller andra negativa hälsoeffekter. 
 
Eftersom PAH är fettlösliga biokoncentreras de hos evertebrater (ryggradslösa djur) speciellt i akva-
tisk miljö. Vertebrater (ryggradsdjur) metaboliserar emellertid PAH. Metaboliterna (nedbrytningspro-
dukterna) är reaktiva föreningar och några av dem är carcinogena. På senare tid har det framkommet 
mer och mer bevis på att det inte enbart är PAH föreningarna i sig som är carcinogena utan även de 
nedbrytningsprodukter som genereras t ex av enzymsystem i människans lever eller i svampars ned-
brytningssystem (Lundstedt, 2003).  



SGI 2007-08-20 Varia 581 

 11 (30)

 
Enligt EU direktiven 75/442/EEC(91/156/EEC) och 94/67/EEC som lett fram till den svenska avfalls-
förordningen (SFS 2001:1063) gäller från och med 2001 att avfall innehållande mer än 0,1 % tjära är 
att betrakta som miljöfarligt avfall. Det pågår för närvarande diskussioner om nationell tolkning med 
avseende på tjärinnehållet i vissa avfall. Ett problem här är att det är svårt att kemiskt haltbestämma 
”tjära”. Naturvårdsverket i Sverige har föreslagit att alternativt riktvärde kan baseras på 16PAH. Av 
dessa är sju PAH hittills listade som carcinogena (Naturvårdsverket, 1996). Övriga PAH har andra 
negativa miljö- och hälsoeffekter av varierande grad och alla är ännu inte effektundersökta. 
 
Kreosot kan tas upp i kroppen genom inandning, förtäring och genom huden. Det vanligaste sättet att 
få i sig kreosot som finns i jord är genom intag av grödor och för barn är det också genom att suga på 
fingrar med jord innehållande kreosot. För arbetare inom träimpregneringsindustrin är det vanligaste 
sättet att få i sig kreosot genom lungorna via inandningen (Ospar, 2000; Read et al., 2003). Sågspån 
och annat avfall och damm från arbete med kreosotbehandlat trä anses dock inte som hälsovådligt 
(Ospar, 2000).   
 
För flertal grupper av föreningar i kreosot föreligger riktvärden i jord och vatten. För t. ex. PAH finns 
riktvärden för summa carcinogena PAH och summa övriga PAH (tabell 2). I det förra fallet är det 
främst inandning av damm som styr riktvärdena medan i det senare fallet framför allt är ekotoxiska 
effekter som styr (Naturvårdsverket, 1996a,b). 
 
Fenol har ett flertal negativa hälsoeffekter. Inandning av fenol ger upphov till viktförlust, huvudvärk, 
mörk urin mm. Vid hudkontakt kan nekroser uppkomma och gastrointestinal irritiation har rapporte-
rats vid förtäring. På djur har neurologiska skador och njurskador rapporterats. Från djurförsök har 
fenol klassats som måttligt giftigt (Phenol, EHC, 1994). Fenol är toxiskt hos högre vattenlevande or-
ganismer. Biokoncentrations faktorn hos fenol är generellt mycket låg och fenol antas inte bioackumu-
leras (Phenol, EHC, 1994). Fenol är alltså framförallt akuttoxiskt. 
 
Riktlinjer eller andra bestämmelser och restriktioner kring kreosot brukar fokusera på innehållet av 
benso(a)pyren och fenoler (WHO, 2004). I tabell 2 nedan anges de riktvärden som tagits fram för för-
orenad mark i Sverige.  
 
Enligt förslag på riktvärden för grundvatten är riktvärdet för dricksvatten 0,1 µg/l för summa carcino-
gena PAH och 4 µg/l för summa övriga PAH (Elert, 2006). För bevattning och miljörisker för våtmar-
ker är riktvärdet som föreslås 10 µg/l för summa carcinogena PAH och för summa övriga PAH 70 µg/l 
vid bevattning och 100 µg/l för våtmark. Riktvärde för ytvatten är 5 µg/l för summa carcinogena PAH 
och 100 µg/l för summa övriga PAH (Elert, 2006). 
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Tabell 2. Generella riktvärden för förorenad mark i Sverige (Naturvårdsverket, 1999) 
 

 
Ämnen  KM  MKM GV   MKM 
  mg/kg TS  mg/kg TS  mg/kg TS 
 
 
 
Fenol + kresol 4 10  40  40 
Summa carcinogena PAH 0,3  7  7 
Summa övriga PAH 20  40  40 
 
Summa carcinogena PAH : benso(a)antracen, chrysen, benso(b)fluoranten, benso(k)fluoranten, benso(a)pyren, 
indeno(1,2,3-cd)pyren och dibenso(a,h)antracen. 
Summa övriga PAH: naftalen, acenaftalen, acenaften, fluoren, fenantren, antracen, fluoranten, pyren och ben-
so(ghi)perylen. 
KM = mark med känslig användning 
MKM GV= mark med mindre känslig användning och grundvattenuttag 
MKM = mark med mindre känslig användning. 
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4  Kreosot i mark vid banverksområden  
 
Vid studier av svenska banverksområden har spill av olika slag kunnat konstateras (t.ex. Malmö Stad, 
1999; Nilsson et al., 2002; Nilsson et al., 2003). De massor som uppkommer i samband med ballastre-
ning vid banvallar har visat sig kunna innehålla fenol, PAH, andra aromatiska kolväten samt tungme-
taller som bland annat skulle kunna härröra från impregnerade sliprar. Oljeprodukter (aromatiska och 
alifatiska kolväten) har också påvisats i banvallsmassor och på bangårdar. Undersökning av PAH visar 
på en stor variation såväl mellan som inom de bansträckor som studerats. GC/MS –screening av inne-
hållet i jorden tyder på att PAH-förekomsten har sin källa från kreosot. Fältstudier av utlakning med 
avseende på PAH visar på att utlakning sker men att den är mycket låg och rapporterade utlakade kon-
centrationerna är låga (Bergman, 1991). Höga PAH-halter bör därför främst härledas till spill eller 
läckage. I nämnda screeninganalyser har man också hittat heterocykliska föreningar innehållande sva-
vel, kväve, och syre, vilka enligt Nilsson et al. (2002, 2003) kan härledas till tjära, tjärprodukter eller 
högaromatiska oljor.  
 
Föroreningar i mark förknippade med träimpregnering kan uppträda som koncentrerad fas i samband 
med stort spill men inte vid t ex utlakning eller förångning. Vid förångning av kreosot från impregne-
rat trä förekommer föroreningarna främst i luft men de kan också förekomma i den omättade zonen 
ovan grundvattenytan i marken. Vid utlakning av kreosotkomponenter från impregnerat trä kan för-
oreningarna uppträda bundna till jordpartiklar, lösta i vatten och i gasfas. De utlakade föroreningar 
uppträder såväl över som under grundvattenytan. Hur stor del av omgivningen som kan påverkas vid 
utlakning av ämnen som kan härstamma från slipers beror på ett antal faktorer som hur lakbart ämnet 
är från trämaterialet, ämnets kemiska och fysikaliska egenskaper och hur dessa påverkar och påverkas 
av de geohydorologiska förhållandena. Ämnets nedbrytningspotential i den omgivning det föreligger 
och hur det föreligger (markyta, löst, bundet, jordart, organiskt eller oorganiskt material) påverkar 
också förekomst spridning och transport av föroreningarna (t.ex. Naturvårdsverket, 1999, von Bröms-
sen et al., 2003). 
 
Förutsättningarna för utlakning beror av infiltration och den totala flödesbilden. En banvall är öppen 
upptill för infiltration av regnvatten (von Brömssen et al., 2003). Vid infiltrationen är det möjligt att 
vattnet påverkar diffusion och utlakning av komponenter ur sliprarna. Ballasten och underballasten har 
normalt ett mycket grovt porsystem och är därigenom väldränerande. Med tiden är det sannolikt att 
ballastens porer blir igensatta av organiskt material som tränger in i underballasten vilket kan leda till 
minskad infiltration. 
 
Flödesbilden, gällande framförallt mättat men även omättat flöde, i och i anslutning till banvallen vari-
erar då järnvägen går på bank eller i skärning samt över året. Årsvis variation är beroende av klimatva-
riationen och därigenom hur grundvattenbildning och ytavrinning sker. Det totala flödet beror av aktu-
ell nederbörd på platsen. Vattengenomsläppligheten är mest intressant (varierande) för befintligt jord-
material under terrassen, eller för det material som använts för att bygga upp en bank. 
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5 Spridning och transport av kreosot 
 
Transport och spridning av kreosot i naturen är komplex och beror på en rad fysiokemiska egenskaper 
hos de ingående komponenterna samt hur dessa interagerar med egenskaperna hos matrisen (jord, 
organiskt material, vatten etc.). De fysiokemiska parametrarna som främst brukar användas för be-
dömning av spridning, fastläggning, nedbrytning osv. är komponentens (föreningens) molekylmassa, 
kokpunkt, ångtryck, fördelning mellan oktanol och vatten (log Kow), fördelning mellan organiskt mate-
rial och vatten (log Koc), samt dess löslighet i vatten. I naturen är den huvudsakliga sänkan för kreosot 
sediment, jord och grundvatten, även om kreosot också kan förekomma i luft och i biota. 

5.1 Luft 
Genom förångning kan kreosot avgå till luft, från kreosotimpregnerat trä eller från förorenad mark. 
Avgång av kreosot från träsliprar vid den Schweiziska järnvägen har beräknats till ca 1700 ton/år, eller 
ca 200 mg/m2 per dag (Kohler et al., 2000). Förekomst av kreosotkomponenter i luft, i gasfas, är bero-
ende av respektive komponents ångtryck men generellt är det främst de lågmolekylära komponenterna 
som avgår i gasfas medan de högmolekylära är mer bundna till partiklar. Förångning av kreosot från 
vatten till luft anses inte som någon dominerande spridningsväg på grund av att framför allt PAH har 
låg flyktighet och heterocykler ännu lägre (WHO, 2004).  
 
Beträffande PAH i luft förekommer dessa som ett resultat främst av skogsbränder och förbränning. 
Deposition av PAH från luften sker främst genom våt- och torrdeposition. Detta orsakar en bak-
grundsnivå av PAH i marken. 
 

5.2  Ytvatten och sediment 
Fördelningen av kreosotkomponenter mellan vattenytan, resterande vattenfas (vattenpelaren), suspen-
derat material, bottensediment och sedimentets porvatten beror av vattenlöslighet och benägenhet att 
bindas eller reagera med organiskt material och andra ytor. I naturliga vatten förekommer en utbytes-
jämvikt mellan det adsorberande och det lösta tillståndet som är koncentrationsberoende och där en 
mängd olika organiska komponenter i vattnet kan öka lösligheten för vissa PAH föreningar (WHO, 
2004 och referenser däri). Detta har bland annat visat sig för benso(a)pyren och krysen som påträffats i 
högre halter än förväntat (Kiilerich och Arvin, 1996).  
 
I sedimenten dominerar främst de högmolekylära komponenterna, med relativt låg löslighet och hög 
adsoptionskapacitet, till skillnad från lågmolekylära komponenter som dominerar i vattenfasen (Padma 
et al., 1999). Därtill kan vid kraftigt förorenade områden kreosot förekomma som fri produkt, både i 
vattenfasen och i sedimentet. De organiska kreosotkomponenterna som har adsorberats till sedimentet 
kan bli kvar där under mycket lång tid, flera decennier. De kan komma i transport igen genom naturlig 
och antropogen påverkan som stormar, tidvatten (inte aktuellt i Sverige), bioturbation, fartygstrafik, 
muddring, etc. Naturlig och antropogen påverkan kan resuspendera sedimentet vilket kan medföra att 
vissa komponenter löses ut i vattenkolumnen igen och därmed blir tillgängligt för organismer vilket 
leder till exponering av låga halter under lång tid (Padma et al., 1999).  
 

5.3  Grundvatten 
Flera av komponenterna i kreosot kan härledas till vad man kallar DNAPL (dense non-aqueous phase 
liquids, d.v.s. tunga icke vattenlösliga ämnen). Lösligheten för DNAPL i vatten är generellt låg men 
trots det är ofta deras toxicitet sådan att DNAPL som lakar ut i en akvifär och långsamt upplöses över 
en lång tidsperiod kommer att förorena en stor vattenvolym. Spridningen av DNAPL sker främst late-
ralt genom gravitation. Horisontell spridning av DNAPL beror oftast på att det finns ett kapillärt mot-
stånd mot att penetrera ett skikt med mindre porstorlek, t.ex. lerlinser. DNAPL följer då gradienten på 
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skiktet till dess att skiktet upphör eller att en passage uppstår. Kapillaritet, flytkraft och viskositet in-
verkar på spridningsmönstret för DNAPL som ofta blir förgrenat och känsligt för småskaliga detaljer. 
Detta uppmärksammas till exempel sällan vid simulering i datormodeller och grid-storleken sätts van-
ligtvis för stor och resultaten blir därav meningslösa (Ewing and Berkowitz, 2001).  
 
I områden med grundvattenförorening som härrör från kreosotförorenad mark är oftast fenolerna och 
heterocykler innehållande kväve, svavel eller syre ett större problem, på grund av deras löslighet, än 
själva PAH föreningarna. I många fall har det antagits att en lerig morän och ett lerigt material är tätt 
mot föroreningsspridning på grund av den låga hydrauliska konduktiviteten. Förekomst av sprick-
or/mikrosprickor, även på djupare nivåer (d.v.s. under den s.k. torrskorpan) indikerar dock att de leriga 
materialen kanske inte är så tätt som man velat påskina. I en studie som gjorts av Broholm et al. 
(1999) var syftet att studera hur tät en lerrik morän är mot föroreningsspridning av kreosot. Man utför-
de studien genom att tillsätta kreosot till en jordkolumn bestående av en lerig morän som togs upp från 
ett djup av 1-1,5 meter. Natrium azid tillsattes för att förhindra nedbrytning. I studien observerades 
följande ordning av retardation i en lerig sprickig morän: bensen = pyrrole = toluen = o-xylen = p-
xylen = etylbensen < 1-metylbensen = fenol = bensotiofen = bensofuran < naftalen < 1-metylpyrol < 
1-metylnaftalen = inidol = o-kresol = quinolin < 3,5-dimentylfenol = 2,4-dimentylfenol < akradin < 
karbasol < 2-metylquinolin < fluoren < dibensofuran < fenanten = dibensotiofen.  Retardationen var 
alltås störst för de två sistnämnda. Jämfört med ett sorptionsexperiment som också utfördes inom 
samma studie stämde denna ordning väl, vilket inte var förväntat utifrån fördelningskoefficienterna för 
oktanol-vatten (Kow). Slutsatsen i Broholms studie var att ett tunt lager av lerigt moräntäcke inte skyd-
dar ett grundvatten från förorening av lågmolekylära organiska ämnen. Studien visade också att lerig 
morän med sprickor ger högre spridningshastighet och därmed kortare tid för sorption, medan en lerig 
morän som är porös med en mängd porer ger lägre spridningshastighet (p.g.a. mängden tillgängliga 
vägar) och därmed längre tid för sorption.  
 
I ett fullskaleförsök rapporterat av King och Baker (1999) och King et al., (1999) hälldes kreosot ut i 
en oanvänd sandgrop under dess grundvattennivå för att studera plymbildning och processer vid natur-
lig nedbrytning. En representativ grupp bestående av fenol, m-xylen, naftalen, fenantren, 1-
metylnaftalen, dibenzofuran och karbazol valdes ut för analys. Grundvattenprov uttogs vid 6 tillfällen 
under en 4-årsperiod. Olika plymbildning och plymutseende uppstod för de olika ämnena och massba-
lans visade att dessa också genomgick omvandling p.g.a. mikrobiell aktivitet. Sammantaget visade 
resultaten att fenolhalterna i källområdet snabbt minskade p.g.a. hög löslighet och eventuell nedbryt-
ning samt annan transport  från källan, samt att fenolplymen rörde sig som en diffus plugg med mins-
kad koncentration med tiden (efter 2 år upplöstes plymen). Ett viss spridning förekom även för m-
xylen, naftalen och dibenzofuran, men till skillnad från fenol blev plymen för dessa ämnen inte helt 
avskild från källan. M-xylen-plymen nådde maximum efter 2 år men drog sig tillbaka mot källan allt 
eftersom tillförseln ut från källområdet minskade. Karbazol visade liknande mönster. Naftalen var det 
ämne som transporterades längst och där halten avklingade långsammast. Både för naftalen och 1-
metylnaftalen avancerade plymen och ökade i massa under mätperioden. Plymen för dibensofuran 
nådde steady state under de två åren.  
 
Sammantaget visar dessa studier att sprickbildningar ökar spridningshastighet samt att olika kreosot-
föroreningar sprids på olika sätt i marken.   

5.4  Jord 
I jord som i övriga medium är spridning av kreosot beroende av fysiokemiska egenskaper som inver-
kar på fördelningen mellan jordorganiskt material, partikelytor, porvatten, överbliven fri fas, och gas-
fas. Förekomst av kreosot i gasfas i jordens porer bedöms normalt som liten men skulle kunna före-
komma i kraftigt förorenade områden och då av de lågmolekylära komponenterna (WHO, 2004). De 
processer som styr transport av kreosot genom markprofilen utgörs av advektion, dispersion och diffu-
sion, vilka är beroende av jordart, hydrogeologi och mängd kreosot som läckt ut, samt halveringstiden 
vid biologisk nedbrytning.  
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Vad gäller spridning av kreosot från äldre impregneringsplatser, t ex från doppkar och temporärt upp-
lagt impregnerat trä med avdroppning direkt på mark, kan sådana spill detekterats långt från källan 
(Ospar, 2000), ibland i form av fri produkt. Om stort spill når permeabel mark transporteras kreosoten 
fortsättningsvis som en egen fas och tränger undan vattnet i jordlagren. Föroreningskroppen kan sjun-
ka ner genom grundvattenmagasinet tills den möter ett tätt lager (Naturvårdsverket, 1999). Där kan 
den börja transporteras mer eller mindre horisontellt (med tiden åtskilliga 10-tals meter och i vissa fall 
till och med någon/några hundratals meter, beroende bl a på spillets omfattning) längs med det tätare 
lagret (Wu et al., 2000). 
 
De komponenter i kreosoten som har relativt hög vattenlöslighet har störst potential att transporteras 
och därmed också reduceras mikrobiellt i marken. Detta gäller både för de föroreningar som existerar i 
marken som ett resultat av ett direkt spill av kreosot och för föroreningar som lakats ut från impregne-
rat trä till jord. Kreosotens mer hydrofoba komponenter, såsom tyngre PAH, har däremot låg biotill-
gänglighet i jord (Alexander, 2000). Enligt en studie av McGlynn och Livingston (1997) är PAH i jord 
troligtvis mindre tillgängligt för terrestra rotsystem än vad PAH i akvatisk miljö är för akvatiska rotsy-
stem (McGlynn och Livingston, 1997). Flera studier har också visat att biotillgängligheten av PAH i 
mark avtar med tiden och att dessa ämnen på så sätt skulle utgöra en lägre risk efter att de åldrats i 
marken (Hatzinger och Alexander, 1995; Loehr and Webster, 1996). Åldrandet av en förorening är 
relaterat till diffusion och sorption in i jordens oorganiska och organiska matriser, vilket innebär att 
tillgängligheten för kemiska och biologiska processer minskar med ökad tid som föroreningen är i 
kontakt med matriserna (Hatzinger och Alexander, 1995). Detta är också slutsatsen i en senare studie 
av lakbarheten av PAH från förorenad jord (Enell, 2006; Enell et al. 2004). Studien utfördes genom 
kolonnlakningsförsök på PAH-förorenad jord från en gasverkstomt. Den undersökta jorden var förore-
nad med stenkolstjära som åldrats minst trettio år i marken. Resultaten av studien säger därför mer om 
åldrade PAH-föroreningars beteende i mark än beteendet hos PAH till följd av eventuellt lakning från 
nyimpregnerade sliprar. Studien styrker titidgarea resultat av vad man kan förvänta sig av äldre kreo-
sotspill längs banvall. Resultatet från studien visade alltså att utlakningen av PAH från jorden som för 
lång tid sedan kontaminerats av stenkolstjära var mycket låg. Vidare visade försöken att lakbarheten 
minskar vid minskad temperatur; utlakade koncentrationer av PAH var c:a 10 gånger lägre vid 7 °C än 
vid rumstemperatur (Enell, 2006; Enell et al., 2005). Utlakningen skedde framförallt genom desorption 
av markbundna PAH snarare än upplösning av själva den åldrade stenkolstjäran i det förorenade jord-
materialet. Utlakning frpn fri frodukt av gammal åldrad kreosot sunes alltså vara låg i det försöket. 
Andra försök med samma utlakningsmetod har dock visat att utlakningen av PAH från åldrad kreosot-
förorenad jord (jord hämtad från 20 år gammal sågverkstomt) kan styras av upplösning av fri produkt. 
Betydligt högre koncentrationer av PAH detekterades i sådant lakvatten och en större andel av den 
totala föroreningshalten i jorden var även tillgänglig för utlakning (Enell et al. 2006). 

5.5  Sorption och fördelning 
De hydrofoba föroreningarna i kreosoten har lägst potential för att transporteras fria (dvs ej partikel-
bundna) i mark eftersom de hellre fördelar sig till jordens organiska material och andra geosorbenter 
än till markens porvatten. Sorptionen till jordens olika beståndsdelar är avhängigt av en mängd fakto-
rer och sker i en skala mindre än partikelnivå. 

5.5.1. Geosorbenter 
De olika beståndsdelarna i en jordpartikel kan vara mineral, olika former av organiskt material, oorga-
niskt kol och antropogent NAPL (non-aqueous phase liquids) (Bergknut, 2006). PAH kan antingen 
förekomma lösligt i vattenfasen eller adsorberat till eller in i lösligt organiskt material, fuktiga orga-
niska ytor, fuktiga ytor som t.ex. kvartsmineral, amorfa eller täta organiska material, sot eller liknande 
kolstrukturer, samt instängda i mikroporer (Bergknut, 2006; Luthy et al., 1997). 
 
Några studier har påvisat att PAH företrädelsevis adsorberas på partiklars yta än absorberas. I en stu-
die av Ghosch et al. (2000) undersöktes hur PAH fördelas till olika sorbenter i en jord. Man fann att 
PAH främst associerar till ytor så som till de yttre regionerna av kolpartiklar eller siltpartiklar. Störst 
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andel av total sorberad mängd i det studerade jordprovet återfanns associerat till kolfraktionen och en 
mindre fraktion till rena mineralytor. Vidare visade studien på att de kolbundna föreningarna var hårt 
sorberade och ej särskilt tillgängliga för extraktion, medan de som fanns adsorberade till mineralytor 
lätt kunde extraheras.  
 
Nya studier har också visat att närvaro av kolhaltiga geosorbenter (svart kol som sot och tjära, samt 
oförbränt kol och kerogen) kan orsaka stark sorption av PAH, och andra hydrofoba organiska ämnen i 
sediment, d.v.s. starkare än vad som kan förväntas utifrån Koc som dagens riskbedömningar är basera-
de på (Cornelissen et al., 2005). Innehållet av dessa kolhaltiga geosorbenter i jord och sediment varie-
rar från några procent upp till ca 80 % (Huang et al., 2003). Beroende på ursprunget benämns svart kol 
olika. Svart kol, nyligen bildat genom förbränning av bränsle i form av vätska (olja) kan vara mycket 
aromatiska och reducerade och kallas ofta för sot, medan svart kol som bildats genom ofullständig 
förbränning av biomassa och stenkol (på engelska: coal) ofta har en textur och morfologi från ur-
sprungsmaterialet och kallas vanligen för kol (på engelska: char) (Huang et al., 2003). Molekylstruktu-
ren hos svart kol och kerogen skiljer sig från humussyror genom att de har en 3-dimensionell nätstruk-
tur som gör att kerogen och svart kol bättre kan fånga små hydrofobiska organiska lösta ämnen än vad 
humussyror kan (Huang et al., 2003). Kvantifiering och karakterisering av svart kol och kerogen är 
dock mycket svårt.  
 
Humussyror är relativt amorfa och kan svälla vid kontakt med vattenmolekyler. Sorption in i sådant 
material kan ofta beskrivas med relativt linjära sorptionsisotermer. I motsats till humussyror har kero-
gen en relativt tät och stabil 3-dimensionell struktur. Sorptionsisotermer för kerogenmaterial är i hög 
grad icke-linjära. Detta medför att desorption av hydrofoba organiska ämnen från humussyror är mind-
re hysteretisk och sker relativts snabbt medan desorption från kerogenmaterial är signifikant hystere-
tiskt och sker mycket långsamt (Huang et al., 2003). Det finns studier som visar på att fysikaliska och 
kemiska egenskaperna hos det organiska materialet i jorden/sedimentet (SOM, d.v.s. soil/sediment 
organic matter) har stor inverkan på mineralisering av organiska föroreningar och desorption och det 
finns en tydlig korrelation mellan dessa (Huang et al., 2003 och referenser däri).  
 
Det är viktigt att påpeka att de modeller som vanligen används för att beskriva föroreningstransporten 
i mark förenklar ofta sorptionsprocessen genom att anta momentan jämvikt, vilket inte stämmer i de 
flesta fall (Sabbah et al., 2004). Istället föreslås att upptag och frigörelse av den hydrofoba förorening-
en sker i två steg, ett initialt snabbt (momentant) steg följt av ett betydligt långsammare (kinetiskt) steg 
(Sabbah et al., 2004).  

5.5.2. Transport av sorberade föroreningar 
I Danmark har det vid flera områden som förorenats av kreosot (gasverk, asfaltfabriker och impregne-
ringsanläggningar) påvisats högmolekylära PAH föreningar i grundvatten nedströms de kreosotförore-
nade områdena och i halter som överstiger respektive ämnes löslighet (Kiilerich och Arvin, 1996). En 
förklaring till att så höga halter hittats långt från källan skulle kunna vara att dessa ämnen transporteras 
i grundvattnet med hjälp av mobila partiklar, så kallad kolloid-faciliterad transport. Eftersom PAH är 
hydrofoba föreningar ökar deras attraktion till kolloidala partiklar generellt sett med ökad molekylvikt 
eller Kow (Villholth, 1996). I en studie av Villholth (1999) undersöktes sorption av PAH till kolloider 
(lermineral, järnoxider, järnsulfider och kvarts) i ett anoxiskt grundvatten. Det framkom att PAH:ers 
fördelning (log Koc) till grövre kolloidfraktioner (> 100 nm) var linjärt korrelerade med motsvarande 
logKow-värden för de studerade ämnena. Däremot var kolloider inom fraktionen 10 – 100 nm (som 
innehöll 3 % totalt organiskt kol (TOC)) mindre gynnsam som sorbent för PAH:erna och för kolloider 
inom fraktionen 1,3-10 nm var fördelningen obetydlig. Studien visade också att PAH inte fördelade 
sig signifikant till löst organiskt material och att ju mindre storleken på löst/kolloidalt organiskt mate-
rial (DOM/COM) desto mindre gynnsam var PAH-fördelningen för sådana sorbenter. Slutsatsen var 
att log Koc-värdena för sorption av PAH till DOM/COM positivt korrelerar med molekyl- eller parti-
kelstorlek eller molvolym för DOM/COM.  
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6 Nedbrytning och omvandling av kreosotkomponenter 
 
Föroreningar i mark utsätts för olika förlustprocesser och reaktioner som leder till föroreningsreduk-
tion. Förlustmekanismer är bl.a. förångning, kemisk och biologisk nedbrytning, omvandling, lakning, 
upptag av biota samt fysiska masstransporter (t.ex. avrinning, erosion) (Ayris och Harrad, 1999). Att 
en förorening trots olika förlustmekanismer ändå finns kvar är en konsekvens av att föroreningen ej är 
tillgänglig för nedbrytning eller är motståndskraftig mot mikrobiell nedbrytning, och/eller att rester av 
föroreningen eller bildade metaboliter inte är extraherbara (Doick et al., 2005 och referenser däri). 
PAH föreningars motstånd mot mikrobiell nedbrytning beror på att vissa aromatiska ringstrukturer är 
stabila och att lösligheten i vatten är låg.  
 

6.1  Fotokemisk nedbrytning 
PAH föreningar är både biologiskt och fotokemiskt nedbrytbara, dock med betydande variation i has-
tighet. Relativt lite kunskap föreligger avseende deras fotokemiska nedbrytningshastighet i olika me-
dier med varierade bestrålningsenergi och våglängder. Sådan nedbrytning anses dock kunna vara rela-
tivt snabb för vissa PAH föreningar under gynnsamma förhållanden (Ochsenkühn-Petropoulou, et al., 
2001). Man har t ex funnit att halveringstiden för PAH föreningar,  med fyra eller fem ringar, är mind-
re än en halvtimme då de exponeras för starkt solljus i klart vatten (Connell et al. 1997). Fotokemisk 
nedbrytning av PAH i grumligt vatten är dock en betydligt långsammare process och i mark räknas 
den som obetydlig.  
 
I luft och vatten är fotolytisk nedbrytning den dominerande nedbrytningsprocessen av kreosot (förut-
satt att mediet UV-bestrålas) medan biologisk nedbrytning dominerar i jord och sediment (Phenol, 
1994; Ospar, 2000). 
 
 
6.2  Biologisk nedbrytning 
De biologiska halveringstiderna varierar avsevärt för olika PAH, allt från dagar och veckor till flera år, 
beroende på omgivande media och rådande kemiska, fysikaliska och biologiska förhållanden (Howard 
et al. 1991; von Brömssen et al., 2003). Den biologiska nedbrytningshastigheten är exempelvis bero-
ende av aeroba/anaeroba förhållanden. Generellt går nedbrytningen avsevärt snabbare i aerob (syrerik) 
miljö. Partikulärt bundna tyngre PAH är mindre tillgängliga för nedbrytning än flyktiga och vattenlös-
liga PAH. Beroende på den lägre nedbrytningshastigheten, lägre flyktighet och starkare partikelad-
sorption har PAH med tyngre molekylvikt därför en tendens att ackumuleras i naturen.  
 
Ett brett register av bakterier och svampar i jord har förmågan att bryta ned PAH föreningar (Natur-
vårdsverket, 1999). Nedbrytningshastigheten följer i stort sett vattenlösligheten. I praktiken kan dock 
nedbrytningshastigheten i jord vara mycket långsam till följd av att ogynnsamma förhållanden råder, 
t.ex. begränsad tillgång till syre eller andra s.k. elektronacceptorer och näringsämnen (t.ex. Natur-
vårdsverket, 1999). I vissa fall kan dock tyngre PAH brytas ned snabbare, t ex om det föreligger mik-
roorganismer som har förmågan att producera ytaktiva ämnen som kan göra PAH föreningarna mer 
transportabla i vattenfasen och därmed mer biotillgängliga (Larsson m. fl. 1994; Larsson och Lind, 
2000).  
 
Heterocykler innehållande kväve, svavel eller syre är mer vattenlösliga, mobila och biotillgängliga än 
motsvarande PAH vilket kan göra dem till ett större problem än PAH till följd av att de lättare följer 
vattnet och därmed kan spridas lättare (Celis et al., 2006). Nedbrytningen av fenoler och flertalet hete-
rocykliska föreningar går dock oftast väsentligt snabbare än för de tyngre PAH föreningarna. Generel-
la mikrobiella nedbrytningshastigheter för ett avsevärt antal föreningar i kreosot i både vatten och jord, 
aerobt och anaerobt kan fås i Howard et al. (1991).  
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Generellt dominerar aerobisk nedbrytning framför anaerobisk och omvandling till biologiskt material 
framför mineralisering (WHO, 2004). Förutom ämnesspecifika egenskaper inverkar biotillgänglighet, 
mikrobiell förekomst, tillgång på syre och andra elektronacceptorer (järn- och manganoxider1, sulfat, 
koldioxid) och tillgänglighet av näringsämnen etc. på nedbrytningen.  
 
I en studie av Breedveld och Sparrevik (2000) visade resultaten att luftning, d.v.s. tillsats av syre, öka-
de nedbrytningen av 2- och 3-ringade PAH föreningar och att tillsats av kväve och fosfor ökade ned-
brytningen av 4-ringade PAH, oavsett respektive 4-ringade förenings vattenlöslighet. I en annan studie 
jämfördes intensifierad naturlig nedbrytning med biologisk sanering i form av tillsats av mikroorga-
nismer (Juhasz et al., 2005). Av studien framkom att det inte var mängden mikroorganismer som be-
gränsade nedbrytningen utan de enskilda PAH föreningarnas biotillgänglighet. Begränsad desoption 
av PAH från jordmatrisen förklarar varför dessa är kvar så länge i marken utan att brytas ner, trots 
närvaro av aktiva mikroorganismer, eftersom det först är när föroreningen finns i vattenfasen som den 
är tillgänglig för mikroorganismer (Carmichael et al., 1997; Rutherford et al., 1997). Det har också 
bekräftats på andra håll att åldrandet har större betydelse än tillsats av bakterier (Allard et al., 2000). 
 
Ju längre tid en organisk förorening är kvar (åldras) i marken desto mindre tillgänglig blir den för upp-
tag av organismer, för att utveckla toxiska effekter och för biologisk nedbrytning av mikroorganismer 
(Alexander, 2000). Toxikologiskt har åldrandet stor betydelse eftersom upptag och akut och kronisk 
toxicitet av en skadlig förorening minskar med tiden som föroreningen är i kontakt med jorden efter-
som den blir allt mer isolerad (Alexander, 2000). I de kemiska analyser som görs idag tas normalt inte 
hänsyn till åldrandet varför risken för exponering kan vara överskattad.  
 
I en studie, rapporterad av Keiron et al., (2005) utfördes ett lysimetertest med avseende på att under-
söka beteendet hos två PAH-komponenter (fenantren och benso(a)pyren) i jord. Testet pågick under 
13 år. Den jord som användes bestod av >70 % silt och >20 % lera. 12C och 14C användes för att mäta 
mängden extraherbara och icke extraherbara PAH-komponenter. Lysimetrarna sänktes ner i marknivå, 
omgivna av kontrollerad odlad mark och utsattes för normala processer. Jorden hade pH 7,2 och inne-
hållet av organiskt material var 2,2 % (0-35 cm djup). Resultatet visade att den största förlusten av 
extraherbart fenantren (12C), benso(a)pyren (12C) och PAH-associerad (14C) aktivitet i jorden skedde 
under de två första åren. Mängden extraherbart fenantren (12C) uppvisade en förlust i två steg (bipha-
sic) med en 94 %-ig förlust inom 4 månader och ytterligare 5 % resterande 148 månader. Extraherbart 
bens(a)pyren (12C) uppvisade en förlust på >60 % inom drygt 27 månader. Den totala 14C-aktiviteten 
minskade med >70 % de 2 första åren och med ytterligare ca 10 % de efterföljande 11 åren. Författar-
na bedömde den här förlusttrenden som typisk för PAH. I tillägg till detta noterades också effekten av 
åldrande genom att det bildades icke-extraherbara fraktioner under de 4 första månaderna. Andelen 
icke extraherbara fraktioner som bildades var mellan 16 och 19 % av ursprungsmängden PAH.  
 
Resultaten från Keiron et al. (2005) visar att det sker en förlust i två steg av fenantren, och/eller ben-
so(a)pyren från jord och med bildandet av icke extraherbara fraktioner. Vidare visade studien av Kei-
ron  et al. (2005) att halveringstiden för fenantren var 32 dagar i steg 1 men 38 år i steg två. Detta visar 
att trots att majoriteten (>94 %) av dessa lågmolekylära, mikrobiellt labila och snabbt nedbrytbara 
föroreningar försvann ur jorden de första veckorna så uppvisade en liten andel långvarigt och fördröjt 
motstånd. Benso(a)pyren styrdes däremot av första ordningens kinetik och halveringstiden beräknades 
till 982 dagar (ca 2,7 år). För att försäkra sig om att risken på lång sikt minskar måste de rester som 
finns kvar i jorden förbli i en form som inte är biotillgänglig eller att dess toxicitet är låg.  
 
 

                                                           
1 Trevärt järn (Fe3+) och fyrvärt mangan (Mn4+). 
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7 Utlakning av kreosot från impregnerat trä 
 
Avgörande för riskerna med spridning av kreosot från dagens kreosotbehandlade sliprar är om det sker 
en utlakning i samband med lagring samt användning i banvall. Om det sker en utlakning, är det också 
av betydelse att bedöma i vilken omfattning, samt om den är betydande på vilket sätt den urlakade 
kreosotkomponenterna sprids vidare i samt från banvallen. De studier som redovisats ovan fram till 
och med kapitel 5 behandlar spridning är relativt höga mängder kreosot som man mätt upp till följd av 
spill i samband med impregnering vid impregneringsanläggning eller vid banvallen och dessutom 
redovisas förväntat beteende av olika kemiska komponentgrupper. I detta avsnitt beskrivs publicerade 
resultat av lakning från kreosotimpregnerade trämaterial i laboratorier samt från fältstudier.  

7.1  Laboratoriestudier 
Det finns endast ett fåtal lakstudier utförda på kreosotimpregnerat trä och de har designats som mycket 
övergripande. Dessa studier har företrädesvis gjorts med lakmetoden TCLP (Toxicity Characterisitic 
Leaching Procedure) och då främst på åldrat material. Metoden används framför allt i USA där den 
rekommenderas av US EPA sedan 1990 (metoden kallas av US EPA för 55 GR 11798), för kreosot-
impregnerat virke, och metoden baseras på att en relativt vattenlöslig förening, såsom kresol, används 
som referens- eller spårförening. 
 
 Det amerikanska TCLP-testet utförs kortfattat som skakmetod under 18 timmar med L/S 20 (L/S: 
förhållandet mellan vätska och fast fas, på engelska liquid to soil ratio). Vid TCLP studier, med 55 GR 
11798, på kreosotimpregnerade pålar och sliprar har man i USA sedan 1990 valt att använda kresol 
som indikator och satt riktvärde för maximalt tillåtna utlakade halter (Environmental Health and Safe-
ty, 2003). Samtliga TCLP studier av kresol (o-, m- och p-kresol) från framför allt något äldre, kreosot-
behandlade sliprar och pålar visar på att mycket låga halter erhålls i lakvätskan, relativt satt riktvärde 
(Hockensmith et al., 1994; Horne et al., 1994).  
 
I en TCLP-studie undersöktes 54 prov från 17 pålar och 6 sliprar där åldern på trämaterialet varierade 
mellan 7 och 53 år (EPRI, 1992). Totalt ackumulerade utlakade halter av kresol varierade från under 
detektionsgränsen, < 0,01 mg/l, till 14,95 mg/l, vilket är lågt jämfört med USA rekommenderade rikt-
värdet på 200 mg/l (Environmental Health and Safety, 2003). Medelkoncentrationen i lakvattnen för 
de 54 proverna var 1,63 mg/l och 90 % av alla prover hade halter under 5 mg/l. Enligt studien kunde 
man inte finna några uppenbara förhållanden mellan lakvatten koncentrationer och trämateria-
lens/pålars ålder. Inte heller behandlingsmetoden syntes ha någon inverkan på lakbarheten av den stu-
derade föreningen (Hockensmith et al., 1994; Horne et al., 1994).  
 
I en annan studie från 1992, som utfördes på uppdrag av Washington Public Ports Association 
(WPPA), laktestades virke som använts i Puget Sound med TCLP metoden. Det kreosotimpregnerade 
träet hade varit placerat i vatten. Laktesten innefattade 36 prover av trämaterial som varit i bruk alltse-
dan mitten av 1920-talet till 1980-talet . Även här fann man låga halter av kresol i lakvattnen. TCLP 
resultaten av kresolhalterna var i storleksordningen 0,02 till 39 mg/l, vilket återigen är avsevärt under 
gränsvärdet på 200 mg/l. 
 
I en studie av Association of American Railroads (AAR) (1994) fann man att från 28 prover, represen-
terande drygt 20 sliprar från olika håll i USA, erhölls 7,5 mg/l som den högsta uppmätta halten av 
kresol med TCLP metoden. Resultaten var även i detta fall avsevärt under den gällande gränsen på 
200 mg/l. I denna studie ingick sliprar vars ålder varierade från helt nya till 50 år gamla och de var 
tagna från flera olika träslag. 
 
Med utgångspunkt från dessa TCLP studier och sett utifrån en amerikansk synvinkel blir den generella 
slutsatsen att användandet av pålar och sliprar impregnerade med kreosot, inte utgör någon risk, då 
man ser till föreningen kresol. 
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Det bör dock framhållas att TCLP metoden inte är en accepterad standard i Sverige. Detta beror främst 
på att i Sverige har fokus initialt inriktats mot omgivningspåverkan av PAH från kreosot, d.v.s. inte på 
kresol eller andra relativt vattenlösliga föreningar, och TCLP metoden kan därför inte anses optimal 
för lakning av PAH från förorenade material (Bergendahl and Grasso, 1998; Gamst et al., 2003; Ber-
gendahl, 2005). SGI har dock nyligen utvärderat en preliminär metod, baserad på en så kallad ko-
lonnmetod, för lakning av PAH från grövre material (Hemström, 2007). I det fall fokus läggs på mer 
lösliga föreningar från kreosot kan i princip samma metod nyttjas. SGI har också utvecklat en metod 
för ytutlakning av PAH från fast material. Ytutlakning används som ett komplement och kan i vissa 
fall även vara mer lämpad än kolonnlakning för att bedöma potentiell utlakning av PAH från förore-
nade monolitiska material under olika hydrologiska förhållanden. Ingen av de metoder som utvecklats 
vid SGI har hittills utnyttjats för att bedöma potentiell lakning av kreosot från impregnerade trämateri-
al.  
 
I en studie som gjorts i Tyskland har man använt ett special-laktest för att studera lakningsbeteendet 
hos kreosotimpregnerat virke (Becker et al., 2001). Det är en variant av DEV S4 (DIN 38414) i vilken 
man har 10 g trämaterial i 100 ml vätska (vattenlösningar vid pH 4,7 –7). Provblandningen står under 
magnetomrörning i 120 timmar. I denna studie fann man att endast en mycket ringa del PAH var lak-
bart (0,1 – 3 %) och att den maiximala utlakningen inträffar inom de första 48 timmarna efter start av 
laktestet. 
 
Studier för att bedöma utlakningen av flertal kreosot komponenter av äldre samt relativt nyimpregne-
rad sliper utgör en del av föreliggande studie som beskrivs i detalj i en separat rapport.  

7.2 Fältstudier 
Impregneringsmedlets benägenhet att transporteras inne i själva träet samt ut från slipern/trämaterialet till om-
givning kopplat till vertikal eller horisontellt placerad trä placerat på eller under markytan har betydelse för var 
utlakningen sker (ovan markyta, under markyta, djupare ned). Hur föroreningarna sprids i marken efter utlakning 
beror bl a på omgivningens benägenhet att ta hand om potentiellt utlakbara föreningar. Ovan mark är det ofta 
regnet som är mottagare medan under mark kan t ex organiska syror lösta i perkolerat regnvatten hypotetiskt 
generera andra mottagningsförhållanden. Nedan ges information om resultat från fullskalestudier avseende kreo-
sots rörlighet i trä samt kreosot-utlakning från trä till omgivning och därefter följer information om resultat från 
fältstudier av kreosotkomponenters rörlighet i mark. 

7.2.1 Kreosots rörlighet i och från trä 
Kreosotbehandlade stolpar har i Sverige visat sig ha en livslängd på mer än 50 år vilket tyder på att 
kreosot lämnar stolparna mycket långsamt (Heningsson och Carlsson, 1987; Bergman, 1991). Detta 
konstateras också i en sammanställning av USDA (1980). I denna sammanställning anges att flera 
forskare visat att halten kreosotolja i träprodukter inte förändras signifikant under perioder på upp till 
40 år (t ex von Rumker et al., 1975).  
 
Nurmi (1990) gjorde en studie av kreosotutlakning från 10 stolpar. Prover togs i toppen av stolpen 
efter 4 år respektive 10 år. Vid start, samt efter 2, 4 och 10 år togs prover på stolparna vid markytan 
och på en höjd av 1 m över markytan. Prover togs också på stolparna på nivån 0,5 m under markytan. 
Under de första två åren minskade halten ungefär likvärdigt i alla tre punkterna. Orsaken undersöktes 
ej. Efter 4 år hade halten 0,5 m under markytan minskat i samma storleksordning som under de två 
föregående åren. Vid marknivån hade halten däremot ökat mellan de två provtagningstillfällena. Vid 
nivån en meter ovanför markytan hade halten minskat men med en avtagande hastighet. Vid provtag-
ning efter 10 år hade halten 0,5 m under markytan ökat och var nu högst, halten vid markytan var i 
princip konstant medan halterna vid topp och 1 meter över marknivån fortsatte att sjunka om än med 
något avtagande hastighet jämfört med tidigare år. Halten 0,5 m under markytan och vid markytan låg 
nu relativt nära halterna vid försökets start. Halten 1 m ovan mark var ca 1/3 av begynnelsehalten. Det 
är bl a härav allmänt känt att kreosotoljan med tiden rinner nedåt i stolparna (vilket i och för sig för-
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bättrar rötskyddet i jordbandet) (Bergman, 1991). Hur stor andel av reduktionen ovan mark som kunde 
hänföras till avdunstning angavs inte. 
 
Långtidsförsök har utförts i Sverige med avseende på bl a utlakning av kreosotoljor ur stolpar (Holm-
roos, 1994 och referenser däri). Syftet med försöket var att kartlägga hur mycket som fanns kvar i 
stolpar efter långtidsexponering, dvs. 40 års exponering i fält (Simlångsdalen). Stolparna placerades i 
marken 1952. Vid provtagning (alltså efter 40 års exponering på omgivning) drogs stolparna upp ur 
marken med lyftkran och transporterades hela till laboratoriet. Ur varje stolpe sågades provskivor ut 
från fyra förvalda nivåsegment och för varje skiva genomfördes en radiell fördelning i tre zoner i 
splintveden. Vid undersökning av mängd kvarvarande kreosot i stolparna visade det sig att den relativa 
halten i den understa nivån var större än 100 % av det genomsnittliga ursprungliga upptaget (genom 
impregneringen) i stolpen. Samtliga undersökta kreosotkomponenter uppträdde i större halt i botten av 
stolpändan än i övriga delar av stolpen. Att kreosothalterna var störst i det understa nivåskiktet förkla-
ras med att kreosoten till följd av sin tyngd under årens lopp har runnit nedåt, samt på s.k. ändeffekter. 
De senare orsakas av att stolpändarna vid impregnering får såväl en radiell som axiell penetrering av 
kresosotoljan. Den axiella penetreringen av oljan går lättare till följd av vedcellernas anatomi (Holm-
roos, 1994). Stolparna hade impregnerats med tre olika oljor och den stolpe som impregnerades med 
den största andelen av lågkokande komponenter (54 %) uppvisar de största kreosotförlusterna. Detta 
resultat är förväntat eftersom de lättare komponenterna är små och vandrar lättare i träet, de är också 
flyktigare och mer vattenlösliga vilket leder till att lättare lakas ur stolpen (Holmroos, 1994).  
 
Att de lättare komponenterna rör sig mer i träet bekräftas också av var man fann de olika komponen-
terna i respektive skiva. De lågkokande komponenterna hade trängt långt in i träet vilket inte är fallet 
för de tyngre komponenterna. För de senare avtog upptaget ju längre in mot kärnan man kom. Kreo-
sotförlusterna var störst i de översta nivåskikten. Dessa förluster förklaras dels med att oljan rinner 
nedåt och dels med avdunstning av lågkokande komponenter. De övre delarna av stolparna är mer 
utsatta för luftgenomströmningar som påverkar avdunstningen. Den generella slutsatsen som dras av 
detta och liknande försök är att mängden kreosotolja, trots eventuell nedbrytning och utlakning, inte 
minskar nämnvärt i nedre delen av stolpar eftersom kreosotolja med tiden rinner nedåt i stolparna (Os-
par, 2000). 
 
Från 2 meter långa impregnerade furupålar (mjukt träslag) har uppmätts en förångning av kreosot upp 
till 10 % under 2,5 år (Evans och Nossen, 1996). En brittisk studie visade att fenantren, fluoren och 
pyren dominerar den flyktiga fraktionen av kreosotbehandlat trä. Dessa föreningar tillhör de mindre 
giftiga PAH föreningarna. Enligt denna studie var emissionerna av acenaften, fluoren, fenantren, an-
tracen och fluoranten från kreosot behandlat virke mellan 2,57- 29,5 mg/(m2 sliper och dag) beroende 
på väderleksförhållanden (Gevao och Jones, 1998).  
 
Liknande resultat erhöll en Schweizisk grupp, Kohler et al. (2000). Denna grupp gjorde en kvantitativ 
emissionsinventering av kreosotkomponenter så som PAH-föreningar och fenoler, från järnvägssliprar 
genom att studera tvärsnitt av exponerade sliprar. Enligt denna studie utgörs emissionerna till luft och 
mark främst av de mer flyktiga PAH föreningarna (2-3 ringar). De bedömer att de totala PAH emis-
sionerna (summa 16PAH) till luft och mark från kreosotbehandlade sliprar i genomsnitt är i storleks-
ordningen 20,3 mg/(m2 sliper och dag) och fenolemissionerna är 0,58 mg/(m2 sliper och dag) (Kohler 
et al., 2000). Från denna studie kan man dra slutsatsen att en tredjedel av kreosotimpregneringen emit-
teras under sliprarnas livslängd (40-50 år) (Kohler et al., 2000; Shaefer, 2000). 
 
I en senare utredning relaterar Kohler och Künniger (2003) dessa emissioner till ett livscykelperspek-
tiv. Slutsatserna de drar är att emissionerna från kreosotimpregnerade sliprar kan bidra till bildning av 
marknära ozon och human toxicitet. Jämfört med andra källor av PAH emissioner från såväl järnvägs-
trafik som vägtrafik är inverkan av PAH emissionerna mycket små. Det absolut största bidraget till de 
två kategorierna anser författarna härrör från vägtrafiken (Kohler och Künniger, 2003). Enligt förfat-
tarna görs för närvarande åtgärder för att optimera innehållet i kreosot så att PAH emissionerna från 
sliprar minimeras (Kohler och Künniger, 2003). 
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Sammantaget förefaller kreosot kunna finnas som aktiv skyddande substans i trä upp till eller mer än 
50 år. Under denna tid sker emellertid signifikanta haltförändringar av kreosotkomponenter i det im-
pregnerade träet. Generellt synes kreosot med tiden till del vandra ned mot trämaterialets lägsta punkt 
eller yta. Det är främst de lättare kreosotkomponenterna som genomför vandringen. Vidare, den om-
givning som impregnerat trä har påverkar virkets tidsmässiga förändring av komponentinnehåll. De 
virkesdelar av det kreosotimpregnerade träet som ligger ovan markyta erhåller högre haltreduktion 
jämfört med under markyta, delvis beroende på gravitation men delvis även på grund av avdunstning. 
Fotokemisk nedbrytning skulle även kunna bidra till de funna lägre halterna ovan jord. Förutom gravi-
tationens inverkan på omfördelningen av kreosotkomponenter i träet så förlorar de delar av träet som 
befinner sig under vatten med tiden mer av de lättlösliga föreningarna medan de delar av träet som 
finns i luften ovan vattenytan förlorar mer flyktiga föreningar.  

7.2.2 Kreosots rörlighet i mark 
Vid en genomgång som gjordes av Naturvårdsverket (1999) fann man att det generellt med avseende 
på kreosot i mark från impregnerade stolpar gäller att den relativa andelen av tyngre kreosotkonstitu-
enter ökar med tiden, samtidigt som totalhalten minskar. De största halterna av kreosot i marken på-
träffas vid stolpar som svettas och de utlakade föroreningarna är mestadels koncentrerade till en be-
gränsad zon alldeles intill det impregnerade virket (Naturvårdsverket, 1999).  
 
I en kanadensisk studie av PAH i banvall fann man att mängden av PAH med 2-3 bensenringar var 
mycket mindre än PAH med 4-6 bensenringar (Wan, 1991). Eftersom PAH blir mer resistent mot ned-
brytning ju fler bensenringar som ingår kan det tyda på att de lågmolekylära föreningarna har brutits 
ned eller att de transporterats bort med vatten som infiltrerar banvallen. Fördelningen kan även bero på 
att högmolekylära PAH föroreningar har mindre benägenhet att transporteras med vatten som infiltre-
rar banvallen. Det är känt att benso(a)pyren, som är den mest undersökta och ansedd som den mest 
cancerogena av PAH föreningarna, rör sig mycket långsamt i trä och annat organiskt material som t ex 
humusrik jord. Detta innebär att den därför bör ha en långsam emissions- och utlakningshastighet. Det 
var dock inte klarlagt i studien om det fanns någon skillnad i tillförsel av olika PAH. 
 
Till skillnad från de hydrofoba kreosotföreningarna som beskrivits ovan lakar vattenlösliga kreosotfö-
reningar lätt ut i vatten. Studier har visat att 70-80 % av de kreosotföreningar som lakar ut i lakvätska 
är naftalen och de lågkokande föreningarna fenantren, acenaften och dibensofuran (Ospar, 2000). I 
terrestra system beror rörligheten av de vattenlösliga PAH föreningarna på vattenbalanser och vatten-
strömningar och för alla PAH-föreningar beror deras rörlighet i terrestra system därtill på rörligheten 
hos kolloiderna. Rörligheten av PAH kommer därför att variera beroende på jordmån, klimat och 
andra kemisk/fysikaliska platsspecifika egenskaper. Generellt gäller att rörligheten av tunga PAH i 
mark eller i akvifärmaterial är mycket lägre än rörligheten för PAH föreningar med låg molekylvikt, 
som har en högre vattenlöslighet mindre sorptionskapacitet samt kan diffundera snabbare på grund av 
sin mindre molekyl storlek. 
 
Enligt en äldre sammanställning som gjorts av USDA (1980) anses att utläckage av kreosot från veden 
till marken i allmänhet inte har någon inverkan på miljön. Kreosot anses inte kunna förflytta sig mer 
än några centimeter i jorden och denna mobila del (avser vattenburet ej partikulärt bundet kreosot) 
bryts relativt snabbt ned under dess transport. Författarna refererar till en studie av Mississippi State 
University som visade att jordprover, insamlade på 15 cm djup inom ett område av 5-60 cm från stol-
parna, inte innehöll detekterbara halter av huvudkomponenter som ingår i kreosot. Man antog att de 
komponenter som hypotetiskt kommit ut i marken, under den femårsperiod som studien omfattade, 
brutits ned av markens mikroorganismer (USDA, 1980; Henningsson, 1983).  
 
I en studie av utlakning från bryggor (trägångvägar på våtmark) visade det sig att man inte kunde de-
tektera förhöjda halter fenoler eller kreosotrelaterade PAH i vattnet vid broar, vars virke var impregne-
rade med kreosot (Brooks, 2000a). Viktigt var däremot att man fann PAH i sediment under och ome-
delbart nedströms dessa bryggor (Brooks, 2000a) med halter av naftalen, acenaftylen och fenantren 
överskridande områdets rekommenderade riktvärden. 
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En svensk studie (Carling et al., 2000) indikerar förekomst av PAH i banvallsdiken. Omgivningspå-
verkan av PAH i banvallen beror bl a på PAHs varierande nedbrytningspotential och av den mängd 
organiskt material som förekommer i banvallen. I de fall höga halter förekommer i banvallen beror det 
enligt rapporten troligtvis mer på spill eller andra större utsläppskällor än utlakning från trämaterial 
såsom kreosotimpregnerade sliprar. I Finland har man funnit att PAH spridits till diken från impregne-
rade sliprar men också till underliggande jord och till grundvatten. Spridningen är dock generellt lång-
sam (Sandell och Tuominen, 1996). 
 
I de fall då föroreningarna existerar i höga halter, kan en tydlig förändring av kreosot-konstituenternas 
relativa fördelning ses ju äldre föroreningen förelegat i marken. Enligt Naturvårdsverket (1999) och 
Ospar (2000) har fördelning av PAH undersökts i marklagren vid ett flertal tyska träimpregnerings-
verk och befunnits var mycket likartad på de olika platserna. I jämförelse med kreosotens ursprungs-
sammansättning konstateras att i marklagren vid/under sådana anläggningar har andelen högmolekylä-
ra föreningar ökat, vilket också är att vänta till följd av den större fastläggningen av dessa förorening-
ar.  
 
Samma iakttagelser har gjorts vid svenska undersökningar (NV, 1999). De lättare, mer flyktiga PAH 
föreningarna, är knappt detekterbara i jorden, sannolikt till följd av biologisk nedbrytning av mikroor-
ganismer och avdunstning (Ospar, 2000). En orsak kan vara att de högmolekylära föreningarna har 
mycket låg vattenlöslighet och därmed låg transportbenägenhet ochlåg tillgänglighet för mikroorga-
nismer, (så kallad låg biotillgänglighet). I äldre kreosotförorenade områden ökar dock teoretiskt poten-
tialen för närvaro av mikroorganismer som producerar ytaktiva ämnen som hjälper till att öka biotill-
gängligheten. Det skall även tilläggas att PAH sällan är fullständigt onedbrytbara, utan det är ofta bara 
en fråga om tidsaspekten samt hur väl dessa udda mikroorganismer kan göra sig gällande i sin miljö.  
 
Sammantaget synes det föreligga stora haltvariationer av kreosotrelaterande föreningar i jord strax 
intill kreosotimpregnerade träprodukter. Dock synes spridningen av dessa föreningar i jorden ut från 
träet, och därmed deras halter, snabbt avta med ökat avstånd från träet. I de studier som berör utläcka-
ge av kreosot från virke synes inte kreosotkomponenterna nå mer än ca en halv meter ut från/ned un-
der träet i jord. I de allra flesta fall gäller detta dock jordar som är betydligt tätare än materialet i en 
banvall. Jämförelse bör konservativt ändå kunna göras från och med den nivå i banvallen där det drä-
nerande lagret övergår i finare undergrundsmaterial. Kreosotkomponenter från impregnerat trä som 
står i vatten och i kontakt med sediment synes kunna transporteras längre sträckor till eller i sedimen-
tet. Detta kan delvis troligtvis hänföras till en viss transport av själva sedimentet samt att vattenfasen 
genererar större potential för utlakning än i omättad jord.  
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8 Slutsatser 
 
Det har i denna litteraturstudie inte gått att finna  lakstudier av utlakning av hydrofoba ämnen från 
kreosotimpregnerade sliprar. Det bedöms därmed föreligga ett stort behov sådana studier samt att be-
döma den potentiella utlakningen. De studier som är gjorda har gjorts genom lakning med skakmetod 
och endast innefattat bedömningar av lakbarhet av kresol som är relativt vattemlösligt och i vissa fall 
ytterligare vattenlösliga kreosotkomponenter. Det har inte gått att finna publicerade resultat av lakstu-
dier av sliprar som impregnerats med de kreosotblandningar som används för impregnering i Sverige 
idag. 
 
Fältstudier tyder på att utlakning av kreosotimpregnerat trä som står i förbindelse med vatten och se-
diment kan ge upphov till en stor spridning av kreosotprodukter. Transporten förväntas då ske genom 
transport av kreosotförorenat sediment. Under förhållanden där sliprar eller andra kreosotimpregnera-
de produkter inte står i direkt och ständig kontakt med vatten synes spridningen i marken vara mycket 
begränsad. 
 
Även om befintlig litteratur tyder på att urlakning och spridning av kreosot från kreosotimpregnerade 
sliprar på banvall är mycket begränsad finns inga studier som är direkt överförbara för att bekräfta 
denna bedömning. 
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