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FÖRORD

Föreliggande rapport är resultatet av ett projekt inom SGI:s ramprogram Renare Mark. Rampro-
grammets övergripande mål är att medverka till en bättre och effektivare markanvändning med
minskade risker för emissioner och miljöskador. Rapporten avses bilda kunskapsbas både för
praktiska saneringsprojekt och för kommande FoU-insatser. Projektet initierades av avd. chef Jan
Sundberg, inledningsvis med fil dr Jörgen Ejlertsson som projektledare. Projektledarskapet
övertogs senare av fil dr Ola Holby och därefter av Bo Lind som tillsammans med Lennart Lars-
son ansvarar för sammanställningen i denna rapport. Huvuddelen av texten har skrivits av Len-
nart Larsson. Delar av kapitel 3 samt kapitel 6.1 och inledande delar av 6.3.1- 6.3.4 bygger på
Holbys arbete.

SGI avser att fortsätta bevaka utvecklingen inom området. Internetpubliceringen erbjuder möj-
lighet att enkelt ajourhålla och utveckla innehållet och vi tar gärna emot Era synpunkter på rap-
porten.

Göteborg i februari 2001

Bo Lind
Projektledare
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1. INTRODUKTION

Denna rapport behandlar in situ metoder för sanering av organiska föroreningar i mark, med fo-
kus på i första hand biologiska metoder. Avsikten har varit att presentera metoder relevanta för
svenska förhållanden, samt de erfarenheter som idag finns från pilot- och fullskaleanvändning av
de olika metoderna. För att ge en bakgrund och ökad förståelse för möjligheterna att kombinera
och utveckla olika biologiska saneringsmetoder ges också en tämligen ingående beskrivning av
de biogeokemiska processer som styr nedbrytningen av de organiska föroreningarna.

I det moderna svenska samhället hanteras tusentals organiska ämnen med potential att uppträda
som markföroreningar. Olika ämnen kräver skilda saneringsmetoder och det har inte varit möj-
ligt inom ramen för detta projekt att presentera en täckande bild över hela detta fält. Av det stora
antal organiska markföroreningar som förkommer i Sverige har vi valt att koncentrera oss på
huvudgrupperna alifatiska och aromatiska kolväten samt klorerade alifater. Rapporten fokuse-
rar på metoder och processer. I rapporten behandlas enbart biologiska saneringsmetoder som
dock kan kombineras med andra platsbundna metoder i form av invallning, impermeabla väggar,
stabilisering etc.

Rapporten kan ses som en form av ”State of the Art”-rapport, som presenterar den kunskap som
idag föreligger kring biologiska metoder relevanta för in situ sanering av organiskt förorenade
markområden i Sverige.
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2. SANERINGSBEHOVET

2.1. Förorenade markområden i Sverige

Synen på behovet av sanering av förorenade markområden i Sverige har förändrats efterhand
som kunskapsunderlaget förbättrats. 1995 publicerade Naturvårdsverket en översiktlig kartlägg-
ning av efterbehandlingsbehovet beträffande förorenade markområden i Sverige (SNV Rapport
4393, 1995). I den framkom att ca 1700 objekt identifierats fram till 1995, varav ca 1450 be-
dömdes vara i behov av vidare undersökningar eller åtgärder. Av dessa 1450 objekt var drygt
500 sådana där förorening konstaterats genom fältundersökningar och var förorenade antingen av
tungmetaller eller organiska föroreningar eller bådadera. Man ansåg att man fram till 1995 san-
nolikt identifierat merparten av de största och allvarligaste efterbehandlingsobjekten i Sverige. I
kartläggning erhöll branscher med många små anläggningar medvetet låg täckningsgrad. Man
uppskattade grovt att det totala efterbehandlingsbehovet i landet, inklusive mindre områden, var
ca 7000 objekt. Den tid som uppskattades krävas för åtgärder angavs till ca 30 år och totala sane-
ringskostnaden till ca 20 mdr kr (i 1995 års prisnivå) (SNV, 1995).

Objekten delades in i fyra olika riskklasser, där en bedömning gjordes främst utifrån hur allvarli-
ga effekter som en viss föroreningsspridning och exponering kunde ge upphov till samt från san-
nolikheten att en sådan spridning och exponering skulle uppkomma.

Riskklass 1: Mycket stor risk
Riskklass 2: Måttlig/stor risk
Riskklass 3: Liten risk
Riskklass 4: Mycket liten risk

Resultaten från SNV-inventering 1995 har sammanställts i Tabell 1.

Tabell 1. Förorenade markområden i Sverige enligt 1995 års bedömningar, fördelade i risk-
klasser ( SNV Rapport 4393, 1995).

Förorening Petroleumföroreningar Klorerade kolväten 1/ PAH-föroreningar
Bransch\Riskklass 1 2 3 1 2 3 1 2 3
SNV, 1995. Totalt, ca 30 120 60 35 105 25 25 65 15
1/ Innefattar främst klorerade alifater (lösningsmedel), klorfenoler (främst PCP), PCB och dioxiner.

Enligt nämnda SNV-inventering ansågs att när verksamheter som exempelvis bensinstationer,
bilverkstäder, ytbehandlingsindustrin, träimpregneringsanläggningar och kemiindustribranscher-
na kartlagts mer heltäckande skulle bilden sannolikt komma att ändras. Antalet områden, fram-
förallt av de som identifierats som petroleumförorenade liksom antalet områden förorenade med
klorerade kolväten och PAH, skulle komma att öka. Detta har på senare tid i hög grad bekräftats.

Enligt Fakta SNV (2000) pågår nu fortsatta inventeringar av potentiellt förorenade områden i
Sverige. Inventeringarna fortgår för närvarande i samtliga län utom i Halland. Antalet områden
som är i behov av sanering uppskattas idag till ca 22 000, och av dessa har 12 000 identifierats.
De allvarligaste branscherna anges vara bl a gruvor, järn och stål, metallverk och ferrolegerings-
verk, kloralkaliindustrin, gasverk, garverier, sågverk med doppning. De allvarligaste förorening-
arna är kvicksilver, kadmium, arsenik, bly, stabila organiska ämnen, klorerade lösningsmedel,
stabila bekämpningsmedel, kreosot samt olika petroleumprodukter. Den totala framtida kostna-
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den för efterbehandling i Sverige uppskattas idag till ca 25 mdr kr. Hur stor andel av de hittills
identifierade objekten som klassats i riskklass 1 och hur de olika föroreningsslagen fördelas på
dessa objekt har inte gått att få information om. Det kan konstateras att antalet identifierade ob-
jekt förorenade med bl a klorerade kolväten och PAH har ökat markant, jämfört med antalet
identifierade objekt 1995. Det kan nämnas att i Danmark var 1995 ca 10 000 objekt i behov av
efterbehandling identifierade och att det varje år tillkom ca 200 nya objekt (SNV Rapport 4393;
1995).

Svenska Petroleum Institutet genomför för närvarande, genom sin miljösaneringsfond
SPIMFAB, ett omfattande undersöknings- och åtgärdsprogram för sanering av gamla bensinsta-
tioner i Sverige. Enligt nyligen erhållen information från Svenska Petroleuminstitutet (muntlig
information, 2000, via Elke Myrhede, SGI) har idag totalt ca 8000 anmälningar om nedlagda
bensinstationer erhållits. Ett antal av dessa har dock befunnits vara dubbel- eller trippelanmälda
och man bedömer att totalt ca 5000 – 6000 stationer är i behov av undersökning. Omkring 400-
500 stationer har hittills undersökts och vid ca hälften av dessa pågår, eller har genomförts, sane-
ringsarbeten. Av de stationer som identifierats uppskattas ca 2500 – 3000 komma att behöva
saneras. Därtill finns saneringsbehov av ett okänt antal spill från andra typer av drivmedelsdepå-
er runt om i Sverige, som inte ingår i SPIMFABs åtaganden. Förutom SPIMFABs uppgifter
kring nedlagda bensinstationer finns ingen samlad bild av det totala antalet områden med orga-
niska markföroreningar (Per Gullbring, Naturvårdsverket, 2000-11-10). I Tabell 2 redovisas da-
gens bedömningar beträffande behovet av marksaneringar i Sverige.

Av ovanstående framgår att saneringsbehovet i Sverige är stort. De flesta saneringsmetoder som
skulle kunna användas för åtgärder har utvecklats och kommersialiserats i USA, Tyskland och
Holland, medan erfarenheten av metoderna är betydligt mindre i Sverige. Härav saknas i många
fall idag underlag för ett rationellt val mellan olika saneringstekniker för skilda situationer. Vissa
av metoderna används rutinmässigt, är kommersiellt lättillgängliga och fungerar utmärkt i många
situationer, medan andra endast fungerar i mycket speciella fall eller är oprövade i större skala.

Tabell 2. Uppskattade och, fram till jan. 2000, identifierade områden/platser i Sverige med
markföroreningar (NV, Per Gullbring 2000-11-10; SPIMFAB, hemsida 2000-11-09).

Områden/platser i behov av sanering Naturvårdsverket; alla typer
av markföroreningar

SPIMFAB; bensin och
oljeföroreningar

Uppskattade, ca 22000 6000
Hittills identifierade eller prioriterade
för vidare undersökning, ca 12000 800

2.2. Utveckling av saneringsmetoder

Sedan länge har ett generellt behov av ökad kompetens och medvetenhet kring markförorenings-
frågor identifierats hos såväl verksamhetsansvariga som berörda myndigheter (SNV rapport
4318). I Sverige föreligger stort behov av etablering av både befintlig och ny saneringsteknik
samt av ökad kunskap om när olika saneringsteknologier är bäst lämpade att användas för de
platsspecifika föroreningsproblemen och hur dessa metoder kan utvecklas. Inte minst gäller detta
för att områden med organiska markföroreningar skall kunna saneras på ett miljömässigt och
ekonomiskt acceptabelt sätt. Därtill är det viktigt att öka kunskapen inom bl a miljömässig risk-
bedömning så att initiala ekonomiska resurser främst allokeras till de områden som är i störst
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behov av sanering. Detta innefattar främst undersökning av vilka konsekvenser en markförore-
ning medför, vilket i sin tur är beroende av platsspecifika förhållanden som närhet till yt- och
grundvatten, bostäder, jordart, markanvändning m m. Markföroreningen kan vara ett akut hot
mot omgivande miljö eller endast ett betydelselöst tillskott av kolväten, med potetial att försvin-
na på naturlig väg.

I syfte att utveckla och etablera ny teknik inom saneringsområdet gick Naturvårdsverket och
Miljöteknikdelegationen under våren 1998 ut med en inbjudan till markägare, konsulter och be-
handlingsföretag att med visst bidrag genomföra ett antal teknikdemonstrationer för efterbe-
handling av mark och grundvatten förorenade med klorerade lösningsmedel (Miljöteknikdelega-
tionen, 2000; Fakta SNV, 2000). De förslag som valdes ut för demonstration i pilotskala var (in-
formation inhämtad våren 2000):

1. Biologisk behandling av grundvatten förorenat med klorerade lösningsmedel (bl a triklorety-
len och 1,1,1-trikloretan) vid en garveritomt (fd läderfabrik) i Kävlinge. Anaerob och aerob ned-
brytning angavs att testas av en pilotgrupp bestående av Marksanering Sverige AB, VBB VIAK
samt Kävlinge kommun. En pilotreaktor angavs bli uppställd på det förorenade området med 3
steg, ett anaerobt och två aeroba.

2. Air sparging och vakuumextraktion angavs att testas av Rettig värme AB, Eko Tec AB och
Johan Helldén AB. Metoden går ut på luftinjektion i den mättade zonen (air sparging) samt va-
kuumextraktion i den omättade. Objektet är en verkstadstomt i Fellingsbro med utsläpp av triklo-
retylen från ett tvättbad.

3. Reaktiv barriär för förhindrande av fortsatt spridning av klorerade lösningsmedel med grund-
vattnet vid en kemtvätt i Linköping angavs att demonstreras av en pilotgrupp bestående av VBB
VIAK, Hercules Grundläggning AB, Höganäs AB, Inst. för geologi och geokemi vid Stockholms
universitet samt Linköpings kommun. Barriären består av en genomsläpplig reaktiv vägg som
installeras i flödet av det förorenade grundvattnet. Principen går ut på att metalliskt järn skall
”katalysera” nedbrytningen av det klorerade lösningsmedlet.

Förberedelserna startades och merparten av demonstrationerna planerades att utföras under 1999.
Resultaten av demonstrationerna planerades att utvärderas av en fristående konsult och publice-
ras i en rapport. Enligt muntlig information från Miljöteknikdelegationen febr. 2000, var projek-
tet med Air sparging färdigt och resultaten på gång att utvärderas. Den biologiska behandlingen i
Kävlinge pågick för fullt och beräknades vara klar under våren 2000. Den reaktiva barriären var
försenad och ansågs inte komma i marken förrän under samma vår. Sanneringen planeras att
följas under ca ett års tid. Detta innebär att slutrapport beräknas vara färdig 2001.

Ytterligare aktiviteter för teknikutveckling för sanering av förorenad jord och sediment har be-
drivits under 1998-1999 i Stockholm. Åtta olika företagsgrupper har, i form av forsknings- och
utvecklingsprojekt, demonstrerat var sin metod varav en metod, geooxidation, var av typen in
situ. Förutom svenska företag har företag från Danmark, Holland, Finland och USA deltagit.
Försöken har utförts på en industritomt i kv Lyftkranen i Ulvsunda, förorenad med PAH, olja
och metaller. Processerna har avsett behandling av en eller flera av de tre matriserna; fyllning-
sjord, torrskorpelera och sjösediment – med inriktning på någon eller några av de tre förorening-
styper som fanns i massorna. Resultatet visar att de termiska metoderna fungerat bäst för PAH
och olja medan jordtvätten var effektivast för metaller. Försökstiden var dock begränsad till
mindre än ett år och ingen av metoderna involverade biologiska metoder in situ. Detta är den
första direkta jämförelsen som gjorts i Sverige, men de metoder som fungerat bra här behöver
inte nödvändigtvis vara de bästa på alla ställen med liknande föroreningar.
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3. MARKSYSTEMET

Marken speglar sin omgivning och egenskaperna är en produkt av både geologisk miljö, klimat
och mänsklig påverkan. Marken är ett inhomogent system och det finns härav en uppsjö med
olika möjligheter. En förorening kommer inte att utvecklas på samma sätt på två olika platser.
Därför är det viktigt att ha god kännedom om förutsättningarna vid en förorenad plats innan man
börjar en sanering. En organisk förorening kan mycket väl adsorberas av en organogen jord me-
dan den rinner rakt igenom en minerogen. Även biomassan är ojämnt fördelad med ”oaser” av
biologisk aktivitet i ett annars ganska ”sterilt landskap”. Det kan vara så att föroreningen är akut
toxisk för biomassan och kan därmed slå ut stora delar av den mikrobiologiska faunan på loka-
len. På platser där det från början finns liten biologisk aktivitet eller att aktiviteten har slagits ut,
är det i princip omöjligt att genomföra en naturlig självrening, utan stimulans eller tillsats av nya
mikroorganismer. Rådande geologi och hydrologi inom området är av stor betydelse för möjlig-
heten till olika saneringsmetoder och har även ett stort inflytande över hur föroreningen fördelar
sig och rör sig i marken.

Marksystemet i naturliga svenska jordar kan väsentligen delas upp i två skilda delar av betydelse
i föroreningssammanhang; den övre markprofilen, eller jordmånen, som omvandlats av atmosfä-
ren och levande organismer samt den undre mera ursprungliga jordarten. Jordmånen, som ofta
upptar omkring 1 m av jordprofilen, utgör ett komplext dynamiskt system där död biologisk väv-
nad bryts ner, mineraliseras och görs tillgängligt som näring tillsammans med minerogena vitt-
ringsprodukter. Här sker det livsviktiga utbytet mellan levande och död materia genom ett
komplicerat ekosystem med ett stort antal kemiska, fysikaliska och biologiska processer.

I den undre mera ursprungliga och opåverkade delen av jorden (C-horisonten) är den biologiska
aktiviteten mycket lägre och här har jordartens kornstorleksammansättning (textur) samt lag-
ringsförhållanden (struktur) avgörande betydelse för spridning och omsättning av olika förore-
ningar.

Till marksystemets viktigaste komponenter hör också vattnet. I den undre delen av jordprofilen
där alla porer är helt vattenfyllda finns det rörliga grundvattnet. Ovanför denna mättade zon finns
den omättade zonen där markporerna är mer eller mindre tomma på vatten och istället fyllda med
markgas. I den omättade zonen rör sig infiltrerat vattnet nedåt som sjunkvatten i marken.

I allmänhet är petroleumkolväten möjliga att bryta ner på biologisk väg. I de flesta fall kan syre
(O2) utnyttjas som elektronacceptor (dvs det ämne som slutligt tar hand om elektronerna vid
nedbrytning av organiska ämnen). Den biologiska nedbrytningen av kolväten kan kort beskrivas
enligt formeln:

Kolväte + elektronacceptor + mikroorganismer + närsalt

  Koldioxid + vatten + mikroorganismer + avfallsprodukt

Även andra elektronacceptorer än syre (framför allt nitrat) kan användas och har använts till en
del förorenande ämnen som t ex aromater (Norris 1994). Hastigheten med vilken nedbrytningen
kommer att ske och mängden kolväte som bryts ner beror på ett flertal faktorer, främst; a) kvali-
tén och kvantitet av elektronacceptorer, b) mängd och kvalité av närsalter, c) typ av mikroorga-
nismer och deras kapacitet, d) mängd, sammansättning och typ av kolväte samt e) omgivande
faktorer som geologi, hydrologi etc.
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4. SANERINGSMETODER IN SITU

I litteraturen finns sammantaget ett 40-tal saneringsmetoder för mark och grundvatten beskrivna,
många utformade för in situ behandling. Användningen och de praktiska erfarenheterna av de
olika metoderna är dock mycket varierande. Sanering in situ innebär att sanering sker direkt nere
i jorden och/eller grundvattnet och kan ske även om marken är bebyggd, eller då annan aktivitet
pågår ovan jord. Med ex situ behandling menas att förorenad jord grävs upp och behandlas an-
tingen inom samma område, på plats (”on site”), eller också kan materialet transporteras iväg till
annan plats för behandling (”off site”) (Lindmark och Larsson, 1995). I vissa fall kan uppump-
ning och rening av grundvatten ovan jord ingå som en komplettering till in situ sanering. I denna
rapport har vi valt att behandla de saneringsmetoder som vi ansett som mest intressanta för
svenska förhållanden. Avsnitt 4.1; 4.2; 4,4; 4.5 och 4.10 innefattar in situ metoder som framför
allt används i grundvattenzonen. Avsnitt 4.3 behandlar in situ metoder för förorenad omättad zon
och avsnitt 4.6 – 4.9 metoder som kan användas i båda fallen. En del av metoderna i avsnitt 4.1-
4.4 kan kombineras med metoder för motsatt zon.

Saneringsmetoderna kan generellt delas in i:

* Koncentrationsmetoder
* Immobiliseringsmetoder
* Destruktionsmetoder

Koncentrationsmetoder (eller separationsmetoder) syftar till att samla in och koncentrera förore-
ningar från en stor volym till en liten volym, eller att föra över föroreningar från ett media till ett
annat (t ex från vatten till luft eller jord till luft) för senare omhändertagande. Omhändertagandet
kan innebära att föroreningen destrueras eller immobiliseras. Exempel på en koncentrationsme-
tod är att pumpa upp förorenat grundvatten och rena det i ett kolfilter. Om kolfiltret sedan för-
bränns destrueras föroreningarna, medan det immobiliseras om det deponeras. Exempel på kon-
centrationsmetoder är markventilering, grundvattenventilering, tvättmetoder, termisk avdrivning,
bortgrävning samt pumpa och rena (Lindmark och Larsson, 1995).

Immobiliseringsmetoder innebär att föroreningen immobiliseras och därmed förhindras att spri-
das och nå omgivande miljö. Inte heller här minskar dock mängden av den farliga substansen.
Exempel på immobilisering ex situ är t ex att gjuta in föroreningen i betong och in situ att omge
föroreningen med vertikala- eller horisontella barriärer eller att styra grundvattennivåerna så att
inte förorenat vattnet avrinner från området (Lindmark och Larsson, 1995).

Destruktionsmetoderna är de enda som bryter sönder föroreningen och därmed minskar riskerna
för all framtid. Syftet med destruktionsmetoderna är att producera harmlösa restprodukter som
koldioxid, vatten och salter. I vissa fall kan dock toxiska och mobila ämnen bildas i samband
med destruktionen. Till destruktionsmetoderna räknas förbränning samt biologisk- och kemisk
nedbrytning (Lindmark och Larsson, 1995).

Föreliggande rapport behandlar sanering av organiska föroreningar in situ. De in situ metoder
som används för detta ändamål är till stor del baserade på biologisk nedbrytning. Hur många
förorenade objekt som under 1990-talet behandlats med biologiska metoder i Sverige har inte
gått att klarlägga. Man kan dock konstatera att det främst har varit metoden ”uppgrävning och
deponering” som varit förhärskande och att biologiska metoder inte har använts och utvecklats i
samma takt i Sverige som t ex i USA och Danmark. Enligt SNV (1995) behandlades i Danmark
varje år 80 % av all förorenad jord med biologiska metoder.
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In situ metoder för rening av organiska föroreningar bör framförallt övervägas när en eller flera
av nedanstående kriterier är uppfyllda;

- föroreningen ligger i jord och/eller i grundvattnet under befintliga byggnader, par-
keringsplatser, vägar, järnvägar etc

- föroreningen ligger på relativt stort djup under markytan (gäller både jord och
grundvatten)

- utrymmet för att utföra ex situ behandling inom området är begränsat i kombina-
tion med att behandling utanför området inte accepteras (t ex på grund av mil-
jömyndigheternas krav)

- tidsaspekten är underordnad
- kostnadsbilden är fördelaktig

Som tillägg till dessa kriterier måste också ställas de förutsättningar som krävs för respektive
behandlingsmetod, bl a möjligheterna att installera olika typer av utrustning, att andra ingrepp i
området begränsas, etc.

Fördelar med in situ behandling är att arbetskraft och omgivning inte exponeras för föroreningar
på samma sätt som vid ex situ teknik, att miljöstörande vägtransporter av förorenad jord undviks,
att föroreningarna inte flyttas till annat område samt att kostnaderna för uppgrävning och trans-
port kan undvaras.

Nackdelarna med in situ behandling är bl a att det krävs stora insatser av fältundersökningar för
att karakterisera marken. Det krävs ett kvalificerat kontrollprogram för att optimera processen
och övervaka så att inga föroreningar sprids utanför saneringszonen. Saneringen tar ofta längre
tid att utföra än ex situ behandling och tekniken är mer känslig för lokala betingelser som t.ex.
kornstorlek, kompaktering etc.

4.1. Injektions-, extraktions-, recirkulationssystem

Flera olika metoder för injektion och pumpning, både i mättad och omättad zon, har utvecklats. I
följande kapitel presenteras tre hyvudtyper:
4.1, Injektions – och extraktionssystem med grundvattenbrunnar
4.2, Luft-/biosparging; Luftning under grundvattenytan
4.3, Bio-/ventillering; Luftning av omättad zon

Injektions och extraktionssystem med brunnar, Figur 4.1, är en metod för behandling av förore-
nat grundvatten direkt in situ. Injektion av nödvändiga nedbrytningsstimulerande ämnen sker
uppströms och extraktion nedströms. I de fall tillräcklig rening inte åstadkoms på detta sätt renas
vattnet även ovan jord i t ex bioreaktor, varefter det återförs till injektionsrören. Designen kallas
då för recirkulationscell. Metoden används för sanering av de flesta organiska föroreningar som
petroleumprodukter, klorerade alifater, klorerade fenoler etc.

Alternativa utförande finns som t ex multipla injektionspunkter, infiltrationsgropar i stället för
brunnar (för mer ytligt liggande grundvatten) och horisontella injektions- och extraktionsrör.
Metoden kan även kombineras med biosparging, se avsnitt 4.2 nedan. Ett system med infiltra-
tionsgropar, som främst är lämpat för anaeroba behandlingar, beskrivs schematiskt i Figur 4.2. I
dessa gropar tillsätts nedbrytningsstimulerande ämnen som tillåts infiltrera ned i det förorenade
grundvattnet.
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Figur 4.1.     Injektion och extraktion. (Från Grindstaff, 1998).

Figur 4.2. Schematisk beskrivning av system med infiltrationsgropar. (Från Grindstaff,
1998).

Grundvattnet kan även fås att cirkulera direkt in situ, dvs utan uppumpning till markytan (EPA,
2000a). Metoderna går i allmänhet ut på att direkt in situ överföra flyktiga föreningar i grund-
vattnet till gasfas, varefter själva gasfasen tas om hand och renas ovan jord. Metoderna benämns
”In-well vapor stripping”, ”In-well air stripping”, ”In situ vapor stripping”, In situ air stripping”
och ”Vaccum vapor extraction”.

Oavsett vilken metod som används för rening av grundvatten är provtagningsrör i de allra flesta
fall installerade i och nedströms extraktionsrören, med avsikt att kontrollera spridning och sane-
ringseffektiviteten.



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                12 (98)

Vid in situ sanering med tillförsel av syre är det ur saneringssynpunkt mer effektivt om rent syre
kan tillföras istället för luft. Högre effektivitet i att få syremättat grundvatten och därtill högre
syrehalt i omättad zon kan härav erhållas. Nackdelen är att det är betydligt dyrare att tillföra syre
jämfört med luft. Användandet av ett relativt enkelt system (delvis patenterat) innefattande syn-
tetiska zeoliter som adsorbent av kvävgas ur luft, resulterande i 90-95 % syrehaltig luft ges i Za-
mojski m. fl., (1999).

4.2. Luft-/biosparging

Med luft- eller biosparging, Figur 4.3, trycks syre ned under grundvattenytan. Härigenom frigörs
och transporteras en del lättflyktiga kolväten upp i omättad zon och kan vid behov omhändertas
genom gasextraktion. Andra kolväten bryts ned i grundvattnet och i den omättade zonen genom
tillsatsen av syre. Luftsparging innebär att lufttrycket/luftflödet är så stort att det främst är
förångning av föroreningarna upp i omättad zon och eventuellt även upp till marknivå som är
den primära saneringsmetoden. Lägre luftflöden väljs när det främst är biologisk nedbrytning
som avses. Metoden anses vara mest lämpad i homogena jordar (för att motverka okontrollerad
gastransport), då föroreningen föreligger i den mättade zonen och i material med hydraulisk
konduktivitet < 10-5 m/s. Dock får konduktiviteten inte vara alltför låg. I detta avseende är influ-
ensradien (ROI) av största betydelse att fastställa för bästa design. ROI är den största radien som
luften kan transporteras och generera överföring av förorening i gasfas och/eller upprätthålla
tillräcklig syrehalt i vattnet för tillfredsställande bionedbrytning. Jordgas-extraktion (SVE, se
bio-/ventilering nedan) är ofta kopplad till sparging för att öka kontrollen av gasspridningen,
speciellt om hög tillförsel av luft utförs och/eller då grundvattnet har högt innehåll av flyktiga
föroreningar. Exempel på bestämning av ROI vid biosparging och underlag för beslut avseende
kontinuerlig visavi periodvis luft/syre tillförsel kan erhållas i Mulder m fl. (1999) respektive i
van Ree m. fl. (1999).

Metoden används för att sanera både klorerade och icke-klorerade kolväten i både mättad och
omättad zon. Eftersom klorerade kolväten i allmänhet är tyngre än vatten, i motsats till vanliga
petroleumkolväten, föreligger de förra ofta djupare i gv-zonen. Metoden är användbar för flykti-
ga och/eller lösta föroreningar och/eller aerobt nedbrytbara föroreningar, främst i grundvattnet
men även i kapillärzonen just över grundvattenytan. Metoden är inte lämpad att användas då fri
produkt föreligger (kan orsaka att fri produkt sprider sig). Den är heller inte lämpad att användas
då källare, avloppstrummor eller andra underjordiska hålrum finns i närheten, under förutsättning
att gasextraktionssystem inte är installerade. Därtill är metoden inte lämpad i grundvattensystem
som har impermeabla skikt. Detta eftersom förorenad luft i sådant fall inte fritt kan strömma upp
i ovanliggande zoner, vilket bl a kan ge stor osäkerhet vart gasföroreningarna tar vägen eller or-
saka okontrollerade mindre tryckexplosioner in situ. Täta skikt kan också motverka spridningen
av syre och hämma den biologiska nedbrytningen.

Vid biosparging kan, utöver eller istället för syre eller luft, t ex metan (naturgas) tillsättas för att
påskynda bionedbrytningen. Val av tillsatsämnen styrs bl a av om aerob eller anaerob nedbryt-
ning önskas.
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Figur 4.3.       Exempel på beskrivningar av olika typer av jordgasextraktion (SVE) (vänstra
                       bilden från US EPA 2000i; högra bilden från Grindstaff, 1998).

Både sparging och injektion/extraktion kan designas som recirkulerande behandlings-celler/-
zoner, som biobarriärer eller kombinationer härav. I de fall designen/kombinationen syftar till att
erhålla en biobarriär (se även avsnitt 4.4.” Reaktiv barriär”, nedan) installeras brunnar så att för
saneringsprocessen nödvändiga ämnen kan tillföras mikroorganismerna. Syftet är här att dessa
etablerar sig i tillräcklig grad i en zon eller delzoner (då med olika redoxförhållanden) ned-
ströms. När föroreningen har transporterats genom sådan/-a zon/-er är målsättningen att förore-
ningen fullständigt mineraliserats. Recirkulationscell är en hydrauliskt kontrollerad zon i vilken
grundvattnet recirkuleras tills saneringsmålen är uppnådda. Designen av en recirkulationscell kan
i vissa fall syfta till att endast delar, framför allt närmast det mest förorenade området, av förore-
ningsplymen är hydrauliskt kontrollerad. I övriga delar tillåts föroreningen transporteras ned-
ströms, samtidigt som kontroller utförs att nedbrytningen fortsätter tillfredsställande grad även i
dessa delar.

Metoden med Luft-/biosparging (jordgasextraktion) används främst för flyktiga och/eller vat-
tenlösliga organiska föroreningar, men med olika kombinationer av metoderna kan även andra
organiska föroreningar behandlas. Kombinationen recirkulationscell inkluderande sparging är
vanlig vid sanering av bl a klorerade kolväten.

En amerikansk manual för utförandet av in situ luftsparging kan erhållas gratis på US Army
Corps hemsida (US Army Corps, 1997) och till den ytterligare information i Becker och Baker
(1998).

4.3. Bio-/ventilering

Ventilering går i princip ut på att med högt luftflöde i speciellt perforerade rör, applicerade i
omättad zon, ventilera bort flyktiga organiska föroreningar, delvis beskrivet i Figur 4.4. Ventile-
ring kan i vissa fall orsaka att flyktiga föroreningar forceras in i områden, t ex i källarområden,
där andra problem kan uppstå. Ventilering har bl a härav utvecklats/förändrats från att enbart
blåsa ned luft in situ till att alternativt bara suga upp luft (evakuera) eller en kombination av bå-
da. Ändringen har i allmänhet givit bättre kontroll på diffusa transporter av gasformiga förore-
ningar in situ. Ventilering i form av extraktion kallas i allmänhet jordgas-extraktion (SVE, ”Soil
Vapor Extraction”), varvid omättad förorenad zon sätts under vakuum. Uppsugen förorenad luft



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                14 (98)

renas med katalysator, kolfilter etc (Benning och Sabalowsky, 1996). SVE är mindre lämpad i
jordar med hög heterogenitet, hög fukthalt och hög andel finkornigt material. Metoden kan
kopplas till termisk in situ behandling. Genom att den tillförda luften uppvärms före injektion
(”thermal enhanced SVE”) kan betydligt högre reduktionsgrader erhållas.

Bioventilering är en relativt ny saneringsteknik som utvecklats från vanlig ventilering. Principen
ingår i Figur 4.4. Metoden använder sig av betydligt lägre luftflöden med målsättningen att mi-
nimera förångning och maximera mikrobiell nedbrytning av föroreningen i jorden. I det här fallet
är det framför allt syretillförsel som är primärt. Vid behov kan även nedbrytningsstimulerande
näringsämnen tillsättas, uppvärmning ske av tillförd luft och/eller gasextraktionsrör kopplas till
den omättade zonen. Nedbrytningen sker under tiden som både syret och gasfasföroreningarna
sakta transporteras genom den bioaktiva jorden. Genom minskat luftflöde minskas även ovanstå-
ende potentiella gasackumuleringsproblem. Även adsorberade föroreningar kan brytas ned när
syre tillförs porgasen. I båda fallen är det viktigt att upprätthålla tillräcklig fuktighet, så att jorden
inte torkar ur med minskad biologisk nedbrytningsaktivitet som följd. Bioventilering kan ta må-
nader till flera år att utföra.

Alla aerobt nedbrytbara organiska föroreningar kan i princip behandlas med bioventilering, spe-
ciellt medeltunga petroleumprodukter (t ex diesel, jet bränsle). Eftersom lättare produkter som
bensin tenderar att lätt förångas brukar vanlig ventilering istället appliceras på sådana förore-
ningar. Generellt tar tyngre produkter som t ex smörjoljor längre tid att bryta ned jämfört med
lättare produkter. De viktigaste faktorerna för bioventilering är markens permeabilitet, jord-
struktur (mikro-/makroporer), stratifiering och den platsspecifika bionedbrytbarheten av förore-
ningen. Bioventilering är mindre lämpat för områden med en grundvattennivå mindre 1 meter
under markytan. I de fall metoden inkluderar vakuumextraktion måste metoden utföras med viss
försiktighet när grundvattennivån ligger ytligare än 3 meter. Detta beror på att grundvattennivån
kan höjas lokalt p g a vakuumsättningen, varvid vatten kan komma in i extraktionsrören och
därmed starkt reducera gasgenomströmningen.

I USA krävs i vissa fall att en inledande pilotstudie utförs som visar att saneringsmålet kan nås
med bioventilering. Detta gäller om saneringsmålet är en slutkoncentration av förorening < 0,1
ppm i jorden och/eller om målet är mer än en 95%-ig reduktion av totala petroleumkolväten (US
EPA, 2000b; US EPA, 2000h).

Erfarenheter vid fullskalesaneringar har visat att man ibland fått upprepa ventileringen (gäller
främst ventilering men i viss mån även bioventilering) för att få tillfredsställande sanering. Om
provtagning tas av gasfasen efter att konstant ventilering av ett område utförts under en begrän-
sad tid kan resultatet indikera att gasfasen är ren. En eventuell efterföljande kontroll något halvår
senare kan emellertid visa att halterna i gasfasen ökat. Detta p g a av att det ibland kan ta bety-
dande tid innan jämvikt inställt sig mellan fast fas och porgas/bulkfas. Detta är i sig kopplat till
jordstrukturen (bl a organiskt innehåll och omfattningen av mikroporer i matrisen) och stratifie-
ringen. Det är alltså viktigt att ventilering/bioventilering tillåts genomföras under tillräckligt lång
tid.

Bioventilering har under senare tid fått ökad användning, både i Sverige och utomlands. Exakt
hur många områden i Sverige som har behandlats och är under behandling med denna typ av
metod har inte gått att klarlägga, men uppskattas till ett 40-tal.

En ny och modifierad form av bioventilering kallas på engelska ”Bioslurping”, där ordinär bio-
ventilering kopplas till uppsugning av fri produkt från främst grundvattenytan (och vid behov
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kapillärzonen) genom vakuumsättning. Den fria produkten destrueras eller återvinns. Eftersom
föroreningen ofta även till betydande delar föreligger i omättad zon inkluderas ofta Bioventing i
Bioslurping. Manual för utförande av sådan kombination finns gratis att tillgå på internet (US
Army Corps, 1999). Därtill kan ytterligare exempel på sådan kombination erhållas i Eloskof m. fl.
(1999); Houck m. fl. (1999), Woodward m. fl. (1999) och i Baker m. fl. (1999).

Biovent.
zon

Injektion av syre

Gw-nivå

och näringsämnenen
till grundvatten.

Injektion av luft
och näringsämnenen
till omättad zon.

Extraktion av 
vätska gasfas.

Rening av

Grundvattenzon med bionedbrytning

Figur 4.4. Beskriver pimärt Bioventilering. Här kopplat till uppsugning av gasfas (SVE) som
kondenseras (delvis) ovan jord till vätska och rening av resterande gas. Beskrivet
utförande är även kopplat till syresättning av grundvattnet (luft-/biosparging).

Amerikansk manual för bioventilering finns gratis att tillgå på The Air Force Center for Envi-
ronmental Excellence internetsida (AFCEE, 2000), och även från Amerikanska Naturvårdsverket
(US EPA, 1995a; US EPA, 1995b). I fallet bioventilering finns även modelleringsprogram för
initial screening och utvärdering av möjligheterna att applicera metoden på varje specifikt för-
orenat område. Modellen, som främst är avsedd för kolväteförorenade områden kallas BioSVE i
vilken Bioventilering kan kopplas med SVE och Slurping (Slope-analysis, 2000). Vidare, Fields
m. fl. (1999) ger förenklat exempel på design av kombinerat luft sparging och SVE. En ameri-
kansk manual för utförandet av SVE och Bioventilering kan erhållas gratis på internet (US Army
Corps, 1995). Ytterligare amerikanska dokument avseende andra typer av saneringsutföranden
och därtill dokument om hälso- och säkerhetsaspekter vid sanering med bl a air sparging, bio-
venting etc, kan fås gratis genom sökning på respektive ord på följande adresser:
http://www.usace.army.mil/search.html#Publications och
http://www.usace.army.mil/search.html

4.4. Reaktiv barriär

Reaktiv barriär kan bestå av ett permeabelt material eller en hydrauliskt genererad zon i grund-
vattnet med vilken reduktion av föroreningskoncentration i och nedströms barriären underlättas.
I de fall syftet är att underlätta biologisk nedbrytning i och/eller nedströms barriären kallas den
Biologisk reaktiv barriär. I de fall barriären består av annat än enbart en vattenzon genererad av
injektion/extraktion eller sparging (se ovan) brukar barriären benämnas reaktiv vägg (RV). Inne-
håller väggen ämne/-n som påskyndar biologisk nedbrytning erhåller anläggningen prefixet
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”Biologisk”. I fallet vägg föreligger i allmänhet inga behov av mekaniska system som upprätt-
håller barriären, dock kan tillfälligt behov föreligga att rena eller regenerera denna typ av barriär.

RV kan i huvudsak delas in i permeabla fyllda diken och trattsystem. Dikena, Figur 4.5 och 4.6,
designas så materialet i diket täcker ett snitt av den förorenade plymen nedströms förorenings-
punkten. Snittet täcker helt delen av den förorenade plymen, både vertikalt och horisontellt.

Huvudsyftet med en reaktiv vägg kan vara metallutfällning (t ex för att generera lämpliga elek-
tronacceptorer för bionedbrytning eller om föroreningen är en metall immobilisera denna), me-
tallkatalysering, mikrobiell kolonisering (av föroreningsnedbrytande mikroorganismer på ett
bärarmaterial av t ex malda snäckskal; dock ingen info om denna i fullskala har gått att finna),
vätgasgenerering med metall (järnspån för att öka halten elektrondonator till biologiska nedbryt-
ningsreaktioner), kemisk oxidation, eller helt enkelt enbart förångning (i grus) eller adsorption
(kol eller jonbytare). Olika typer av RV kan placeras efter varandra för att få bättre saneringsef-
fektivitet.

Figur 4.5. Reaktiv vägg i form av permeabla fyllda diken (från Grindstaff, 1998).

Figur 4.6.    Permeabel reaktiv barriär; principskiss
   (http://www.epa.gov/ swertio1/products/moreinfo/prb.htm, 2000-11-09).
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Figur 4.7. Reaktivt trattsystem
           (från Grindstaff, 1998).

Fastän de flesta barriärer är designade för lång operationell tid in situ med år av minimalt under-
håll och utan extern energikälla, är det hittills inte känt hur deras funktion egentligen är under
längre tid (US EPA, 2000e). Reaktiva barriärer med finkornigt metalliskt järn har visat sig kunna
effektivt reducera lösta plymer av klorerade kolväten (t ex trikloretylen). Metoden är inte lämpad
för att omhänderta fri fas. Reeter m. fl. (1998) ger en beskrivning av användandet av reaktiv bar-
riär med järn för sanering av klorerade kolväten.

4.5. Naturlig självrening

Naturlig självrening (NS) baseras på naturliga processer i jord och grundvatten som reducerar
föroreningshalten utan artificiellt ingripande (Larsson, 1998). Sådana processer inkluderar dis-
persion, sorption, förångning, abiotisk och biotisk omvandling och nedbrytning. Den del av na-
turlig självrening som baseras på biologisk nedbrytning erbjuder destruktion av förorening och är
därför speciellt betydelsefull. Dessa processer måste kartläggas under en längre tid och data er-
hålls genom omfattande provtagning av grundvatten och jord i och kring det förorenade området.
Målparametrarna måste väljas på ett relevant sätt och undersökas med tillräcklig intensitet under
lämplig tidslängd så att erhållna resultat kan användas som input i en beräkning/model-lering av
föroreningsspridningen. Modelleringen utförs för att klargöra det förorenade områdets påverkan
på omgivning och om naturlig självrening pågår och kommer att fortgå i området i tillräcklig
grad och hastighet. Erhållna resultat ger ett underlag för miljömässig riskbedömning och för be-
slut avseende behov av sanering av området. Nyligen har modelleringsprogram tagits fram för
screening av ett områdes potential för naturlig självrening av klorerade alifater (Aziz m. fl.,
1999). Sedan en tid tillbaks finns flera liknande program på marknaden för beräkning av naturlig
självrening av petroleumprodukter, t ex Bioscreen (Groundwater Services, Inc., 1997). SGI
(Statens geotekniska institut) planerar att i ett samfinansierat projekt med BFR (Byggforsknings-
rådet) ta fram en handledning i naturlig självrening för svenska förhållanden (preliminär bedöms
denna publiceras år 2002; målgrupp bl a konsulter och entreprenörer).

Redan i början av 1990-talet fann man överväldigande bevis på att naturlig självrening i grund-
vattnet kan fungera tillfredsställande i de allra flesta fall då föroreningen består av petroleumpro-
dukter. Omfattande fältundersökningar under främst senare delen av 1990-talet har legat till
grund för det numera accepterade förhållandet att även klorerade kolväten, under lämpliga för-
hållanden, kan genomgå naturlig självrening i tillfredsställande grad och hastighet. Att uppnå
ställda miljökrav är dock betydligt mer sällsynt när det gäller klorerade alifater än för petroleum-
föroreningar. Detta beror på att de klorerade alifaterna kräver betydligt mer speciella och ovanli-

Tratt-system (”funnel and gate”), Figur 4.7, designas
så att icke-permeabla väggar styr föroreningsplymen
mot permeabelt centrum av tratten där föroreningen
tillåts passera genom en öppning. Efter att förore-
ningen passerat öppningen kommer den i kontakt
med material och/eller mikroorganismer som reduce-
rar/bryter ned föroreningen. Tratten kan sänkas ned
till önskad nivå i grundvattenzonen. Ibland kan den
behöva täcka främst nedre delen av zonen (främst då
föroreningen är tyngre än vatten), ibland främst den
övre (då föroreningen är lättare än vatten).
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ga förhållanden än vad som gäller för petroleumprodukter. I båda fallen krävs att den naturliga
självreningen till väsentlig del baseras på delfaktorn biologisk nedbrytning (se bl a Natural Atte-
nuation, 1998 och Natural Attenuation, 1999).

Naturlig självrening har under senare år i USA varit den mest använda metoden för sanering av
tankområden förorenade med petroleumförorenat grundvatten och den näst mest använda för
sådana områdens petroleumförorenade jordar. Fram till 1997 hade den använts i ca 17 000 områ-
den med förorenat grundvatten och i ca 29 000 områden med förorenad jord, vilket motsvarade
omkring 47 % respektive 28 % av totalt petroleumförorenade tankområdens grundvatten respek-
tive jordar (Tulis, 1997). Vad gäller områden förorenade med klorerade alifater är metoden hit-
tills använd vid betydligt färre tillfällen.

Naturlig självrening är vanligtvis avsevärt billigare än mer aktiva saneringsmetoder. För att klar-
göra om naturlig självrening kan nå uppställda saneringsmål krävs dock omfattande platsspecifi-
ka fältundersökningar avseende föroreningshalter, hydrologi, geokemi och mikrobiologi. Efter-
som karakterisering av området ofta kräver sofistikerad provtagningsteknik, analysförfaranden
och grundvattenmodellering är naturlig självrening till stora delar en "high tech" metod.

Normalt krävs att fri produkt först grävs upp och avlägsnas, och därefter kvartalsvis- till halv-
årsvis mätning av relevanta parametrar i tillräckligt antal punkter i främst grundvattnet under 1-3
års tid eller tills en definitiv trend avseende föroreningens uppträdande är fastställd. Om resulta-
ten visar att den naturliga självreningen är godtagbar behövs därefter ett efterföljande, men i be-
tydligt mindre omfattning, kontrollprogram tills området kan avvecklas. Enligt Tulis (1997) re-
kommenderar US EPA (Amerikanska Naturvårdsverket) att minst de två första av följande tre
bevis uppfylls för acceptans av naturlig självrening av petroleumprodukter (för klorerade alifater
kan ev. alla tre krävas):

Primärt bevis: Historiska fältdata (grundvatten-/jordanalyser) som visar en klar och meningsfull
trend av minskande föroreningsmängder och/eller koncentrationer av valda petroleumföreningar
i lämpliga mätpunkter (punkterna föreligger framför allt i grundvattnet). Dessa data används för
att få indikationer på att naturlig självrening pågår i tillräcklig grad, dvs för att bestämma om
plymens utbredning minskar eller är stabil.

Sekundärt bevis: Inkluderar fältdata från karakterisering av det förorenade området som indirekt
demonstrerar typ av naturliga självsaneringsprocesser i området och som visar den totala hastig-
het med vilken dessa processer reducerar föroreningshalterna (biologisk nedbrytningshastighet
kan beräknas genom att mäta den tidsmässiga förändringen av bl a halter av speciellt utvalda
petroleumkomponenter och elektronacceptorer i lämpliga provtagningspunkter).

Tertiärt bevis: Inkluderar undersökning i fält eller lab som direkt visar de platsspecifika mikroor-
ganismernas aktiviteter och gemensamma förmåga att bryta ned föroreningen.

På senare tid har drivmedel erhållit oktanhöjande tillsatser, bl a i form av MTBE (metyl-tertiär-
butyl-eter). Eftersom MTBE är svårnedbrytbart, samtidigt som det är mycket lättlösligt i vatten,
är MTBE svårt att sanera med naturlig självrening. Nya forskningsrön i laboratorieskala har dock
visat att det i vissa fall kan finnas mikroorganismer som har förmåga att bryta ned MTBE; se t ex
Bradley m. fl., 1999; US EPA, 1999. I detta MTBE-sammanhang kan nämnas, även om det inte
har direkt koppling till NS, att nya resultat från pågående fullskalesanering in situ med tillsats av
syre och speciella MTBE nedbrytande bakterier, som i lab-skala halverade koncentrationen av
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MTBE på < 2 veckor, har visat att MTBE kunde brytas ned direkt in situ snabbare än vad enbart
tillsats av syre åstadkom (Salanitro m. fl., 2000).

4.6. In situ jord tvätt

Metoden innebär att en ämnesmix injekteras i förorenad omättad zon, mättad zon eller bådadera.
Mixen kan bestå av t ex vatten och alkohol, ytaktiva ämnen eller baser (det sistnämnda för sane-
ring av höga halter av t ex fenoler, inkl, klorerade dito). Målsättningen är att med denna mix lösa
upp icke vattenlösliga organiska ämnen, t ex tyngre PAHer och oljor, i antingen hot spots eller i
plymen nedströms så att de lättare kan pumpas upp eller brytas ned direkt in situ. Fysikaliska
barriärer kan installeras för att motverka spridning. Extra god kartläggning och förståelse av
grundvattenströmmar är nödvändig för att undvika spridning. Metoden är främst lämpad för jor-
dar med låg silt eller lerhalt. Metoden är fortfarande i ett innovativt stadium och testas i USA på
ett 5-10 tal platser (US EPA 2000f; US EPA 2000g).

4.7. Pneumatisk och hydraulisk spräckning

Pneumatisk spräckning involverar injektion av högtrycksluft i förorenade konsoliderade sedi-
ment med avsikt att öka antalet sprickor/frakturer och bilda ett sekundärt nätverk av porer och
kanaler. Härigenom ökas permeabiliteten för vatten och gas så att borttransport av föroreningar
förbättras. Pneumatisk spräckning ökar härigenom bl a extraktion av gasfas och biologisk ned-
brytning. Det sistnämnda ökas genom att transport av nedbrytningsstimulerande ämnen till bak-
terierna, transport av bakterierna till det förorenade området och borttransport av nedbrytnings-
produkter, ökas (US EPA, 2000c).

Hydraulisk spräckning genereras genom att vatten först injekteras med högt tryck ned i botten av
ett borrhål, för att skapa ett diskformat utrymme, från vilken spräckningen kan utgå. Därefter
injekteras under högtryck en slurry av sand och gel ned i borrhålet varvid sandfyllda sprickor kan
genereras i lågpermeabel, överkonsoliderad lera eller sediment. Gelen bryts snabbt ned biolo-
giskt och kvarlämnar en högpermeabel sandfylld lins som kan vara så vid som 20 meter i dia-
meter. Sprickorna underlättar biologisk nedbrytning av föroreningar, förbättrar möjligheten att
föra ned uppvärmd luft och att pumpa upp förorening. Mätning av grundvattennivån och dess
gradient före och efter spräckningen kan användas för att bedöma sprickornas vidd och var de är
lokaliserade. Andra granulära material som t ex grafit, kan användas i stället för sand för att ska-
pa sprickor med andra egenskaper (US EPA 2000d).

4.8. In situ uppvärmning (ånginjektion och elektrisk uppvärmning)

Metoden In situ uppvärmning ökar möjligheten att frigöra fastlagd förorening och kan utföras
med t ex vattenånga. Föroreningarna avlägsnas genom kombinerad termisk förångning och mo-
bilisering. Ångorna sugs upp genom en metod som i princip efterliknar SVE (soil-vapor extrac-
tion, se ovan). En relativt relativt snabb och effektiv rening kan erhållas i både mättad och
omättad zon. Metoden är lämpad för områden förorenade av främst tyngre organiska förorening-
ar och organiska föroreningar som är relativt hårt fastlagda. Risken för mobilisering av förore-
ningarna i form av kondensat vid det termiska fronten innan de tagits upp kan vara ett problem
och är inte ännu väldefinierad. Metoden kan ibland kräva täckning av ytlagret och däri omhän-
dertagandet av gaser. Metodens begränsningar inkluderar dålig effektivitet i jordar med låg per-
meabilitet och hög heterogenitet. Metoden kan kopplas till elektrisk uppvärmning in situ av fin-
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korniga lager (resistans uppvärmning, mikrovågsuppvärmning, radiofrekvensuppvärmning) var-
vid ökad saneringseffektivitet kan erhållas.

4.9. Kemisk in situ oxidation

Metoden innebär att oxiderande ämnen injiceras i det organiskt förorenade området med avsikt
att kemiskt oxidera och sönderdela föroreningen. Oxidationsmedel, ofta i form av kaliumper-
manganat och väteperoxid, tillsätts i vatten som pumpas ned in situ så att området flödas igenom.
I princip kan alla organiska ämnen oxideras med starka oxidationsmedel till koldioxid och vat-
ten. Processen är inte specifik, alla befintliga ämnen in situ inklusive föroreningarna kan bli oxi-
derade. Så till exempel kan även naturligt organiskt material oxideras vilket då ökar behovet att
tillsätta än mer oxidationsmedel för att få tillfredsställande oxidation av förorening. Även redox-
förhållandena är en viktig faktor, vilken påverkas av befintligt pH. I vissa fall krävs starkt sura
förhållanden för att tillräcklig oxidation skall ske. Så är fallet vid användandet av Fentons rea-
gens vid vilket väteperoxid och järnjoner (i form av järnsulfat) bäst verkar vid pH 2-4.

Oxidationsmedlet, t ex natriumpermanganat och väteperoxid (med eller utan järnjoner), i vatten
tillsätts med fördel till områden som är förorenade med tyngre svårlösliga ämnen, t ex tyngre
PAH och högklorerade alifater. I det sistnämnda fallet bildas, förutom koldioxid, vatten och bi-
produkter, även klorid. I vissa tester har enbart kaliumpermanganat i vatten används för att oxi-
dera högklorerade alifater, men laboratoriestudier indikerar att det då nästan enbart går att oxide-
ra omättade bindningar (Pankow och Cherry, 1996).

Det är mycket viktigt att distributionen av oxidationsmedlet sker så optimalt som möjligt. Oxi-
dation och/eller förändring i pH kan generera utfällning som kan täppa igen både kring utlopp för
tillförsel av oxidationsmedel och den förorenade jorden i sig. Tekniken är olämplig att användas
i jordar som redan från början har låg permeabilitet. Dessa faktorer är inte minst viktiga vid an-
vändandet av väteperoxid där det är nödvändigt att distributionen ut i det förorenade området
sker snabbt, eftersom sönderdelning av väteperoxiden sker snabbt. Väteperoxid har normalt en
halveringstid i vatten av enbart några timmar.

4.10. Hydraulisk inneslutning

Hydraulisk inneslutning kan utnyttjas vid krav på snabba åtgärder i akuta föroreningssituationer.
Med metoden styrs grundvattnet i önskad riktning genom att på lämpligt sätt sänka eller höja
grundvattennivån med hjälp av pumpbrunnar eller diken. Olämplig spridning av fri oljefas och
olja i grundvattenzonen förhindras och därmed skapas mer tid för sanering av föroreningen. För-
orenad jord påverkas ej av åtgärderna.

Om grundvattenytan ligger mindre än ca 3-4 m från markytan kan öppna diken eller nedgrävda
horisontella dräner användas för att påverka grundvattnets strömning (Testa och Winegardner,
1991). Vid större djup och där de yttre förutsättningarna (utrymme, miljö, säkerhet m m) inte
tillåter diken, används brunnar. Brunnarna installeras med hänsyn till de hydrogeologiska förut-
sättningarna.

Pumpning av vatten kan antingen ske med sugpump eller med dränkbar tryckpump. Om sug-
pump används ansluts alla brunnar till en gemensam ledning. Med sugpump kan grundvatten-
ytan maximalt sänkas ca 6-7 meter. Med dränkbara pumpar kan grundvattenytan sänkas betydligt
mer. En dränkbar pump placeras då i varje brunn och brunnarna sammankopplas till en gemen-
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sam ledning. Tryck- och sugpump kan också användas i kombination, med tryckpumpen place-
rad i brunnens botten och sugpumpen på markytan. Sugpumpen används då för att skapa ett va-
kuum i brunnen vilket i kombination med den dränkbara pumpens övertryck uppfordrar vattnet.
Om även fri olja ska samlas in i brunnen ska filtret placeras i eller strax under den statiska olje-
/vattenytan, (Concawe, 1979). Ett kostnadseffektivt alternativ till normala grundvattenbrunnar i
tätare jordarter och vid ytliga föroreningar är så kallade well-points. Dessa är smala rör, 5-10 cm
i diameter, med ett perforerat filter på ca 0,3-1 meters längd, Handboken Bygg (1984). Rören är
försedda med ett spolmunstycke längst ner för att med detta kunna föras ned i jorden vid instal-
lation.

Hydraulisk inneslutning är tillämplig för att förhindra vidare spridning av ren oljefas och förore-
nat grundvatten i framförallt genomsläppliga och måttligt genomsläppliga jordar med permeabi-
litet större än 10-6 m/s. I mycket permeabla områden som rullstensåsar kan det dock bli problem
eftersom mycket stora insatser (flera stora brunnar med mycket kraftiga pumpar) måste göras på
grund av det stora flödet. Om brunnar används istället för diken kan tekniken i princip appliceras
oberoende av djup till grundvattenytan. Brunnar, eller well-points, är i många fall att föredra
framför öppna diken (Testa och Winegardner, 1991).

Hydraulisk inneslutning är en förhållandevis enkel teknik som endast kräver normalt förekom-
mande utrustning som brunnar, pumpar m m. Modellering och dimensionering av systemet är
också välkänd teknik. Vad som däremot kräver stor skicklighet är undersökning och karakteri-
sering av områdets hydrogeologi. Inom detta område är det önskvärt med ytterligare forskning
kring användandet av geofysiska metoder, permeabilitetsmätning in situ och statistisk variation
av hydrogeologiska parametrar. Metoden har mycket hög tillgänglighet eftersom flertalet teknis-
ka konsulter och entreprenörer arbetar med tekniken.
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5. RESULTAT FRÅN UTVALDA IN SITU METODER I PILOT-
OCH FULLSKALA

Kapitlet behandlar resultat från sanering av klorerade alifater (här valda med max tre kolatomer),
osubstituerade alifater (här exklusive alkyner) och aromater (monoaromater och PAH). De me-
toder som behandlas här är de som ansetts mest lämpade att användas in situ, främst då biologis-
ka men även till del andra. De flesta resultaten är från saneringsutföranden i aerob (syrerik) mil-
jö. Både aeroba (med syre) och anaeroba (syrefri) behandlingsresultat tas upp i förekommande
fall (gäller främst behandling av klorerade alifater).

Generellt sett har biologisk behandling av organiskt förorenad mark flera fördelar gentemot and-
ra metoder. Wang m. fl. (1990) jämförde toxiciteten av PAH-förorenad jord före och efter biolo-
gisk behandling i lysimeterfält. Man fann att jorden initialt visade stark mutagenitet och toxicitet.
Efter 20 veckors biobehandling hade jorden fullständigt avgiftats. Man erhöll toxikologiska vär-
den av den behandlade jorden som låg på samma nivå som bakgrundsvärdet i normal, ej förore-
nad, jord. Biologisk behandling resulterar i en nedbrytning av föroreningarna till i de allra flesta
fall ofarliga substanser, på ett sätt som är mycket svår att åstadkomma med kemisk/fysikaliska
metoder. Toxiciteten minskar också med tiden till följd av att resterande förorening tränger in i
det finaste porsystemet, ofta in i partiklarna, så att biotillgängligheten minskar (Nakles m. fl.
1997).

5.1. Sanering av alifater

Drivmedel innehåller normalt olika blandningar av organiska ämnen, främst alifater och aroma-
ter. Eftersom en mycket stor andel av de petroleumprodukter som påträffas i mark och vatten
härrör från drivmedel av olika slag, föreligger alifater härav i stor utsträckning tillsammans med
aromater i petroleumförorenade markområden. Det är alltså sällsynt att ett område enbart är för-
orenat av alifater. Till de drivmedelsprodukter som innehåller stor andel alifater hör diesel. Som
framgår av kapitel 6.2 är alifater av typen medeltunga n-alkaner i diesel lättnedbrytbara under
aeroba förhållanden. Detta innebär att i markområden där förorening av diesel befunnits en läng-
re tid är det inte ovanligt att dessa n-alkaner har försvunnit. Man kallar resterande produkt för
”vädrad diesel” som dock fortfarande kan innehålla bl a andra typer av alifater (cykloalkaner,
grenade alkaner, tunga n-alkaner etc).

Information avseende mikrobiell in-situ sanering av diesel och bensin i jord och grundvatten har
tidigare publicerats i Lindmark och Larsson (1995). Nedan följer därför främst information gäl-
lande efter 1995, varav först ges exempel på mikrobiell sanering in situ av diesel, varefter resul-
tat från sanering av andra petroleumprodukter tas upp.

Fokus ligger i detta kapitel främst på alifater. På grund av drivmedel-alifaters relativt låga löslig-
het i vatten brukar grundvattnet vid ett sådant förorenat område till liten andel innehålla lösta
alifater. Eftersom därtill deras densitet är lättare än vatten föreligger alifatiska föroreningar ty-
piskt i jorden ovan grundvattenytan, på grundvattenytan, i den sk ”smear zone”, dvs i jorden i det
intervall inom vilket grundvattenytan under året fluktuerar, och strax under dess lägsta säsongs-
nivå.

Det är allmänt känt att aerob biologisk nedbrytning av diesel fungerar och hög saneringsgrad kan
nås relativt snabbt (främst beroende på dess höga andel n-alkaner). Utförs saneringen in situ är
dock saneringshastigheten beroende av bl a halten befintligt syre och gödningsämnen och hur väl
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gödningsämnen och syre kan tillföras det förorenade området. I allmänhet, ju finkornigare mate-
rialet är desto sämre möjligheter att dessa ämnen kan transporteras effektivt in situ. Föreligger
diesel i lera måste speciella och innovativa angreppssätt därför utnyttjas för att nå tillfredsstäl-
lande saneringsgrad inom acceptabel tid. Eftersom lera och silt föreligger i betydande omfattning
i Sverige ges nedan exempel på sanering av diesel i just sådana områden.

Exempel på lyckad mikrobiell in situ sanering av dieselförorenad låg-permeabel jord är beskrivet
av Chitla och Portier (1997). Jorden var av typen siltig lera med permeabiliteten 10-7 m/s. Ca
5000 m2, med varierande föroreningskoncentrationer ned till 4 m u my, hade förorenats av läck-
ande rörsystem kopplat till underjordiskt tanksystem. Maximala halten av petroleumkolväten
(TPH-diesel) uppmättes till 10 g/kg i slit-leran 2,65 m u my. Grundvatten-nivån fluktuerade un-
der saneringstiden mellan 1-2,2 m u my. Föroreningen befanns mängdmässigt sett främst före-
ligga i den sk ”smear zone”. Grundvattenflödet uppskattades till 9·10-5 m/dag och hydrauliska
gradienten till 0,003.

På grund av pågående aktiviteter ovan mark (rastplats för lastbilar) beslutades att området skulle
genomgå in situ sanering, inkluderande pneumatisk spräckning av den låg-permeabla silt-leran.
Därtill skulle tillsättas ett specialbehandlat diatomärt material (Isolite®) med hög ytarea (dess
porstorlek var ned till 0,1 µm). Spräckningen utfördes genom att pressa ned sonder som distribu-
erade luft in i den siltiga leran med ett tryck av 3,5 kg/cm2. I de sprickor som man härav genere-
rade tillfördes det diatomära materialet, vars ytor dessförinnan hade belagts med en bakteriekul-
tur. Denna bakteriekultur hade framtagits genom att först ta upp markprover från det förorenade
området. Ur markproverna odlades de bakterier upp i stort antal som utnyttjade diesel som föda,
varefter dessa bakterier immobiliserades på det diatomära materialet. Tillsammans med detta
material tillfördes även näringsämnen, i form av kväve och fosfor, in i sprickorna. Målsättningen
med spräckningen var i övrigt att underlätta transport av syre, bakterier och näringsämnen i silt-
leran och att öka möjligheten att hålla rätt fukt-/vattenhalt i området.

Förutom den vertikala spräckningen borrades även ett 20-tal horisontella rörformade håligheter i
vilka tillfördes samma typ av behandlat diatomärt material (se ovan). Håligheterna borrades pa-
rallellt 1,4 m u my med 3 m mellanrum över det hög-förorenade området, resulterande i totalt
2150 m rörformade håligheter. I dessa håligheter tillfördes även luft/syre (med 116 liter/sek) och
gödningsämnen. Initialt levererades dessa gödningsämnen i speciella mikrokapslar som kontinu-
erligt lakade ifrån sig ämnena till jorden. Dessa kapslar hade tillförts hålighetena tillsammans
med det diatomära materialet. Man hade uppskattat att området behövde renas från ca 1,9 ton
kolväte och man ansåg att det skulle räcka med att totalt tillföra 160 kg N (kväve) och 16 kg P
(fosfor) till området. Efter en tid tillfördes periodvis näringsämnena i vätskeform in i det rörfor-
made systemet, för att upprätthålla halter i jorden om minst 40 mg/kg N och 4 mg/kg P.

Saneringen utfördes under ett år och provtagning för att mäta saneringsgraden utfördes periodvis
både som stratifierad och slumpmässig provtagning (inom 16 m2 kvadrater). Riktvärdet för ren
mark var 500 ppm TPH-diesel vilket nåddes efter 170 dagar, med undantag för ett delområde.
Efterforskningar avseende orsak till den dåliga saneringsgraden i detta område visade att syretill-
förseln inte var optimal p g a sprickor som bildats och som ”kortslöt” de parallella håligheterna.
Den största orsaken till delområdets dåliga saneringsgrad berodde dock på att delområdet under
saneringen i liten men betydelsefull utsträckning tillfördes ny diesel från den lastbilsverksamhet
som pågick ovan jord och därtill från en tidigare ej uppmärksammad brusten ledning. Detta
mindre delområde åtgärdades genom uppgrävning. Efter 360 dagar hade hela områdets ur-
sprungliga medelhalt reducerats med 98 % till 64 ±118 mg/kg. Med denna metod utfördes sane-
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ringen upp till 75 % billigare än om alternativet uppgrävning och deponering skulle ha utförts för
hela området.

Angående användandet av ovanstående nämnda metod pneumatisk uppspräckning i områden
med petroleumförorenad lera för att underlätta biologisk nedbrytning, måste sådan uppspräck-
ning ske i tillräcklig omfattning så att god distribution av syre och eventuellt andra nedbrytnings-
stimulerande ämnen erhålls. Ventkatraman m. fl. (1997) ger information om modellberäkningar
som kan användas för att erhålla lämplig influensradie.

Waltz och Ricotta (1997) beskriven en metod som de utvecklat och använt på tre olika petro-
leumförorenade områden, som alla hade det gemensamma att de bestod av låg-permeabel lera.
Kolvätekoncentrationerna låg mellan 700 – 13 000 ppm i leran. Man borrade ett antal hål verti-
kalt och tillsatte kalciumperoxid (CaO2) och vatten (slurry), varvid CaO (kalciumoxid) och syre
bildades in situ (reaktionerna kan pågå veckor till månader). Härvid erhölls både ökad syrehalt in
situ samtidigt som CaO gjorde området mer permeabelt för en efterföljande bioventing. Bioven-
ting startades några dagar i härför avsedda borrade hål efter att slurry-tillförseln slutförts. Under
ovanstående kemiska produktion av syre var pH relativt högt (pH 10-11) men omgivande leras
buffrande effekt tillsammans med tillfördel av natriumfosfat och kaliumfosfat sänkte pH till en
nivå lämplig för bakteriell nedbrytning av petroleum. Därtill tillfördes petroleumnedbrytande
bakterier (sannolikt platsspecifika) i det fall man ansåg detta lämpligt för att upprätthålla den
mikrobiella nedbrytningsaktiviteten. Områden som initialt hade mer än 10 000 ppm kolväten
erhöll en reduktion till mindre än 100 ppm inom 6 månader.

Det kan i detta sammanhang nämnas att även andra ämnen som frisätter syre relativt långsamt
finns på marknaden. ORC® (oxygen release compound), som främst består av magnesium
peroxid, har använts med varierande resultat (främst lyckade) vid sanering av petroleumförore-
nade områden (se sidorna 277-306 och sidorna 319-324 i In Situ Bioremediation of Petroleum
Hydrocarbons and Other Organic Compounds. Alleman och Leeson (Eds.). The Fifth Int. In Situ
and On-Site Bioremediation Symp., San Diego April, 1999).

Det är inte ovanligt att diesel föreligger tillsammans med andra, något tyngre, petroleumproduk-
ter. De tyngre produkterna, t ex brännolja, har normalt låg förångningskarakteristik och låg lös-
lighet i vatten och föreligger därför i avsevärd grad i omättad zon, inkl. den kapillära zonen, och
i övre delen av grundvattnet (bl a som fri produkt). Vanlig luft-/biosparging och bio-/venting
brukar långt ifrån alltid ge acceptabelt saneringsresultat. Kopplas dessa metoder till in situ up-
värmning ökar möjligheterna att saneringen kan ske i tillfredställande grad och hastighet. Exem-
pel på sådant utförande ges av Dablow m. fl. (1997). Jord och grundvatten ned till ca 30 m u my
var förorenat upp till ca 40 000 ppm med en blandning av 80% dieselbränsle (No. 2), 18% brän-
nolja (”No. 6 fuel oil”) och < 2% bensin. Blandningen var viskös (400 cp) med en densitet av
0,953 och hade låg förångningskapacitet (ångtryck 0,015 mm Hg). Över 95% av den 260 ton
sanerbara föroreningen förelåg adsorberad och som fri fas. Grundvattennivån varierade starkt på
grund av områdets placering vid havet (försvarsmaritimt centrum) med kraftiga tidvatteneffekter
och därtill av tömning/fyllning av stor naturlig fartygsdocka (torrdocka).

Ett system med luftsparging och ång-/vätskeextraktion kopplades till in situ uppvärmning med
ånga som höjde temperaturen upp till ca 100 ºC i omättad zon och i övre delen av grundvattnet.
Föroreningens viskositet minskade till ca 30 cp. Trots att temperaturen höjdes markant erhölls
indikationer på biologisk nedbrytning (både aeroba och anaeroba genom uppmätta syre-/CO2-
halter och metan i utgående luft). Laboratorietester hade innan visat att oro för fullständig av-
dödning av petroleum-nedbrytande mikroorganismer genom tillförsel av ånga var obefogad (de
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organismer som överlevde förelåg hypotetisk främst i små porer med betydligt lägre temperatu-
rer). Under de första sex månaderna hade ca 113,5 m3 av produkten sanerats, varav uppskatt-
ningsvis ca 6 % genom mikrobiell nedbrytning (varav majoriteten anaerobt, indirekt kalkylerat
genom uppmätt metanproduktion).

Man kan ibland missta sig på hur väl sanering in situ har gått. Detta gäller inte minst då man
direkt efter att ha utfört in situ saneringen erhållit analysresultat som indikerat att området är rent
(främst baserat på gasprover). Det har hänt att när man upprepat provtagning efter någon/några
månader så har nästan lika höga koncentrationer detekterats som innan man började sanera.
Denna effekt kan hypotetiskt bero på bl a föroreningens relativt långsamma diffusivitet ut i por-
gasen från det aktuella fallets material. Det är härav betydelsefullt att initialt undersöka med vil-
ken hastighet diffusionen sker ut i gasfas innan man designar fullskaleutförandet. Härvid kan
resultaten indikera att det kan räcka med mindre gasflöde än man tidigare planerat och/eller att
pulsering av gasflödet kan vara gynnsamt ekonomiskt sett och lika effektivt som kontinuerlig
lufttillförsel.

En annan orsak till dålig saneringseffektivitet är att det kan bildas kanaler in situ under sanering-
ens gång som kortsluter områdets luft-/syretillförsel brunnar. Vidare, i grundvattnet kan kontinu-
erlig tillförsel av luft generera en zon med lägre permeabilitet som i sin tur kan divergera grund-
vattenflödet runt det förorenade området. Härav kan sanering av det förorenade området komma
att fördröjas. I detta fall kan pulsering av luft/syretillförsel i grundvattnet vara fördelaktigt.
Hartley m. fl. (1999) ger exempel på hur man kan genomföra pulserad tillförsel av luft/syre vid
luft/biosparging.

I övrigt, tillsats av bakterier för att försöka påskynda nedbrytning av kolväten har, enligt rappor-
ter, givit varierade resultat. Flertal har redovisat att sådan tillsats till petroleumförorenat material
givit enbart marginella eller rent av negativa effekter. Det senare fallet gäller främst då bakteri-
erna inte kommit från det förorenade området (”icke-adapterade”). Enzymer för nedbrytning av
n-alifater finns troligtvis i så gott som alla typer av bakterier, vilket inte synes gälla för de flesta
andra kolvätena i drivmedel. Om ett förorenat material redan innehar stort antal bakterier/ vo-
lymsenhet finns alltså där ofta tillräcklig potential för nedbrytning av n-alifater. Område, färskt
förorenat med petroleumprodukter, brukar normalt snabbt uppvisa kraftig tillväxt av bakterier
som bryter ned n-alkaner.

Jord kan dock inneha lågt antal om bl a låg halt gödningsämnen, hög halt av mikrobiella bakte-
rieätare bland annat sk Protozoer (Harvey 1991; Harvey m. fl, 1995; Kinner m. fl., 1998), bety-
dande halt av tungmetaller och/eller andra toxiska ämnen, föreligger. Dessa faktorer gäller i än
högre grad i vatten eftersom vatten därtill normalt innehar avsevärd mindre antal bakterer per
volymsenhet än jord. I petroleumförorenat vatten med låg koncentration av bakterier, adapterade
till omgivningens förutsättningar, kan dock i vissa fall erhållas en förbättring av saneringseffek-
tiviteten genom tillsats av icke-adapterade bakterier (kan bl a bero på att de tillsatta bakterierna
då har mindre antal naturligt befintliga konkurrenter). Bättre effekter erhålls dock normalt om
petroleumnedbrytande bakterier tas från det förorenade området, odlas upp och återinsätts till det
förorenade materialet. Dessa är bättre rustade, adapterade, att klara av den miljö i vilken förore-
ningarna föreligger, i förhållande till andra bakterier som kommer från andra förhållanden. Hy-
potetiskt kan därtill de icke-adapterade bakterierna vid tillsats till ett petroleumförorenat material
i värsta fall konkurrera ut de naturligt föreliggande adapterade föroreningsnedbrytande bakteri-
erna som redan finns i materialet (Møller m. fl., 1995; Marquez-Rocha m. fl., 1999; Dernbach L.,
1999; Buzea och DeStefanis, 1999).
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I motsats till behandling av n-alkaner i jord, kan det i vissa fall, t ex för föroreningar av typen
klorerade kolväten eller PAH, vara till fördel att tillsätta speciella bakterier. Orsaken är att mik-
roorganismer, med enzym att bryta ned dessa typer av föroreningar, föreligger mindre allmänt,
jämfört med alifater. Även i detta fall är det dock bäst om bakterierna är platsspecifika.

Andra viktiga faktor är bl a hur väl tillförda bakterier kan transporteras (både av sig själv och av
yttre omständigheter) i det förorenade materialet. Det är inte ovanligt att tillsats av bakterier in
situ enbart resulterat i en spridning i storleksordning någon-några decimeter kring tillförsel-
punkten. Orsaken är bl a att bakterierna i vissa fall inte har eller använder egna framdrivnings-
mekanismer. Därtill kan bakterierna använda ”gripdon” för att fästa sig på första bästa materie-
yta (Harvey 1991). Vidare, bakteriens storlek är avgörande för dess förmåga att transportera sig i
vattenmättad jord och storleken beror, förutom på typ av bakterie, på om den är i svältstadium,
tillväxtstadium etc. Ytterligare betydelsefulla faktorer är tillförselhastighet och omgivningens
jonstyrka; hög jonstyrka och hög flödeshastighet synes försvåra transport (Logan m. fl., 1997;
Camesano och Logan, 1998) (se även kapitel 5.3 nedan om klorerade alifater). Sådana faktorer
kan resultera i att området i en tillförselpunkt ”pluggas igen” av tillförda bakterier, med mycket
försämrad bakteriedistribution som följd. Det betydligt bättre alternativet för in situ behandling
är att redan från början använda bakterier som alltså även har goda distributionsegenskaper. Vid
övervägandet av att använda tillsats av bakterier är det härav av betydelse att man innan erhåller
bevis på (lab eller i pilotskala) att sådan tillsats verkligen kommer att ge önskad effekt och är
värt den extra kostnad som sådan tillsats ofta innebär.

5.2. Sanering av monoaromater och polyaromater

Vid sanering av markområden förorenade med monoaromater (MAH) har främst in situ meto-
derna naturlig självrening, bioventilering, ventilering och air sparging använts. I de fall uppgräv-
ning lämpat sig ekonomiskt och tidsmässigt, har ex situ-kompostering använts. Markområden
förorenade med polyaromatiska kolväten (PAH) har främst sanerats med ex situ metoder, varvid
förorenade jord och ev fri produkt tagits upp i samband med sanering. Kreosotförorenade jordar
har tidigare främst sanerats med slurry-reaktormetoden, i de fall jordens kornstorleksfördelning
varit lämplig. På senare tid har emellertid in situ låg-temperatur uppvärmning (LTTD; low-
temperature thermal desorption) av sådan jord blivit en eftertraktad metod (US EPA, 1998). Med
LTTD förångas föroreningarna från jorden via indirekt uppvärmning med ånga som injekteras,
varvid föroreningarna samlas upp i gasfas och omhändertas. I in situ fallet placeras rör i en cirkel
kring det förorenade området i vilka ånga injecteras ned i jorden. Förorenat grundvatten omhän-
dertas på liknande sätt, ånga injekteras ned i grundvattnet. Uppumpat förorenat grundvatten,
ångor och kondensat processas genom värmeväxlare, varefter de avkylda föroreningarna pumpas
över till en förbränningsenhet (Eaker, 1998). Rajan och Hayes (1997) och Leuschner m. fl.
(1997) ger exempel på användandet av en LTTD-liknande metod (CROWTM) som ingick i ett sk
behandlingståg för sanering av ett koltjäreförorenat område.

Orsaken till LTTD-metodens popularitet är bl a att metoden kan användas på ett brett spektrum
av jordtyper, medan reaktormetoden främst varit begränsad till jordar med relativt lågt finmateri-
alinnehåll. Till slurryreaktons fördel skall dock sägas att det (ofta hos entreprenören) inte funnits
tillräckliga kunskaper för att styra och optimera de mikrobiella och fysikaliska processerna i
slurryreaktorn. Det har även ofta inte funnits kunskaper om att uppskalningseffekter från lab-
och pilot- till fullskala kan ge negativa processeffekter. Om man inte känner till dem och inte vet
hur man i förväg kan undvika dem så brukar allvarliga problem uppstå, varvid själva metoden
kan få obefogat dåligt rykte. Det kan inte nog betonas vikten av att involvera kemiingenjörer,
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mikrobiologer och biokemister vid design av sådana reaktorer och vid igångsättandet och drift av
sanering av organiskt förorenade jordar med bioreaktorer.

Nedan följer en kortfattad sammanfattning av tidigare inhämtade erfarenheter (Larsson m. fl.,
1994) av in situ behandling av aromatförorenade markområden, vilka presenteras tillsammans
med nya rön avseende sanering av sådana markområden i pilot- och fullskala.

Sanering in situ av MAH har främst varit aktuellt vid läckande underjordiska tankar innehållande
drivmedel (bensin mm). På senare tid har, då MAH förelegat i grundvattnet, i de allra flesta fall
naturlig självrening (NS) används. In situ sanering av MAH-förorenad jord har främst utförs m h
a ventilering/bio-ventilering eller SVE (soil-vapor extraction). NS-undersökningar har vanligen
utförts i områden med relativt tempererade grundvatten. Emellertid föreligger bevis på att NS
även kan fungera tillfredsställande i arktiska områden med BTEX-förorenat grundvatten. I Fair-
banks, Alaska, upptäcktes i slutet på 1980-talet att underjordiskt tanksystem läckt ca 150 m3 ark-
tisk diesel (innehöll 8 % BTEX och trimetylbensen) till omkringliggande jord och till grundvatt-
net (okänd temperatur) (Westervelt m. fl., 1997). Upptäckten gjordes i samband med installation
av dricksvattenbrunnar ca 90 m från utsläppet. Vid första provpumpningsomgången detekterades
2,1 µg/l bensen och 1,3 µg/l toluen i vattnet (ca 4,6 m u.m.y). Man genomförde därefter period-
visa undersökningar m a p NS och modellerade resultaten. Analyser och modelleringar visade bl
a att omfattande biologiska nedbrytningsprocesser pågick, att BTEX-halterna från och med 1991
(fram till senaste provomgång 1996) låg under detektionsgränsen på 0,2 µg/l och att dricksvat-
tentäkten även i framtiden ej skulle bli hotad tack vare goda förhållanden för NS.

Även om NS numera är den internationellt förhärskande saneringsmetoden för BTEX förorenat
grundvatten används även andra metoder. Exempel på dessa ges i det följande.

Erfarenheter från användandet av luftsparging i 32 fall för sanering av bl a BTEX i grundvatten-
zonen visar bl a att det är viktigt att placera grundvattenrören rätt, att föroreningskoncentratio-
nerna kan öka markant igen efter ett antal månaders uppehåll, att metoden bättre sanerar löst fas
än adsorberad fas och att ca 1/3-del av saneringarna inte var lyckade (Bass och Brown, 1997).
Detta kan ske bl a då området innehåller höga föroreningshalter. Kraus m. fl. (1997) installerade
27 gv-rör i ett starkt etylbensen- och xylen-förorenat markområde (upp till 41 mg/l etylbensen
och upp till 150 mg/l xylener; jorden ovanför uppvisade i storleksordning tiotals g/kg (upp till
25-71 g/kg) av dessa ämnen). Grundvattenytan låg i ett 0,6 m skikt av sandig silt / siltig sand
som i sin tur låg på en betydligt mäktigare skikt av sand. Man nådde efter ca 23 månaders be-
handling, inklusive uppehåll för vinter, ingen statistiskt signifikant reduktion av etylbensen och
xylener i jorden. Reduktion i grundvattnet var då ca 3-4 tiopotenser. Efter vinterupphållet erhölls
stark återgång av föroreningshalterna upp mot ursprungliga nivåer.

En annan aktiv saneringsteknik för bl a BTEX-förorenade grundvatten är injektions-, extrak-
tionssystem. Metoden är beskriven i kapitel 4.1 och kan sammanfattas enligt följande. Delvist
förorenat grundvatten pumpas upp nedströms det förorenade området. Uppumpat vatten renas
vid behov i bioreaktor eller genom filter, varefter vattnet återförs in situ uppströms eller i det
förorenade området. Till vattnet som återförs kan vid behov tillsättas bionedbrytnings-
stimulerande ämnen, t ex syre, näringsämnen och bakterier från bioreaktorn (vattenfasreaktor).
In situ sker biologisk nedbrytning av föroreningarna. I det uppumpade vattnet följer ännu icke
nedbrutna föroreningar med, som då omhändertas/bryts ned i bioreaktorn. Om nedbrytningen
sker i tillräcklig grad in situ behövs ingen bioreaktor och metoden övergår då till ren grundvat-
tencirkulering. Enbart cirkuleringen i sig kan öka beakterietillväxten in situ (Montgomery m. fl.,
1997).
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Bio-ventilering (BV) används i omättad zon och är troligtvis betydligt mer vanlig som sane-
ringsmetod för drivmedel än luftsparging (som används i grundvattnet). BV är idag allmänt ac-
cepterad som en kostnadseffektiv saneringsmetod för att reducera flyktiga kolväten i omättad
zon, i de fall den är lämpad. Emellertid är ett effektivt utförande relativt komplicerat att designa
p g a platsspecifikt samspel mellan fysikaliska, kemiska och biologiska processer. T ex har
masstransportbegränsningar mellan vätska och fast fas och mellan vätska och gas visat på meto-
dens begränsningar (Cho och Jaffe, 1990; McClellan och Gilham, 1992). Exempel på andra be-
gränsande faktorer är permeabilitet och tillförselhastighet. Ju lägre permeabilitet i jorden desto
mindre influensradie från varje enskild brunn och desto fler brunnar krävs med ökade kostnader
som följd. Tillförselhastigheten av gasen är delvis kopplad till bionedbrytningshastigheten. Ju
större tillförselhastighet, utöver vad som krävs för optimal bionedbrytning, desto mer övergår
metoden i ren ventilering. Vid ventilering brukar bl a masstransportbegränsningarna göra sig än
mer gällande.

Brourman m. fl. (1997) beskriver användandet av ett Tratt-system (”funnel and gate”), i kombi-
nation med grundvatten-cirkulering och biologisk in situ nedbrytning. Avsikten med denna kom-
bination var att förhindra vidare spridning av kreosotämnen in situ vid ett träimpregneringsför-
orenat markområde. Enligt författarna kan kombinationen vara saneringsmässigt och kostnads-
mässigt effektiv.

Integrerat angreppsätt för att in situ sanera MAH- och PAH- förorenad mark kan t ex innefatta
extraktion av gasfas (SVE, Soil Vapor Extraction) och/eller bio-/ventilering kopplat till luftspar-
ging (AS, ”air sparging”, luft-/syreinblåsning i grundvattnet) och till uppumpning av vatten för
behandling ex situ. AS används främst kopplat till SVE varvid föroreningar i gasfas, som undgår
extraktionsrören och som istället sipprar upp ur jorden, tas omhand genom täckning av marken
med ett impermeabelt material varifrån föroreningar sugs ut och omhändertas. AS kan även de-
signas som en ”Mikrobiologisk vägg” (Microbial fence). I detta fall placeras luftinjektionsbrun-
narna i linje en bit nedströms områdets hot spots, för att förhindra vidare spridning av förore-
ningarna nedströms. Exempel på sådant integrerat behandlingssätt ges i Buzzelli m. fl. (1997).

Om förorenat vatten skall saneras in situ under aeroba förhållanden (gäller PAH men kan även
appliceras på andra organiska föroreningar som önskas brytas ned aerobt) kan vattnet mättas med
syrgas, luftsyre, ozon (O3) eller väteperoxid (H2O2). Används ren syrgas, ozon eller väteperoxid
istället för luft erhålls högre andel syre i vattnet. Kostanden är dock avsevärt lägre om luft an-
vänds.

Försök med biologisk in situ-sanering av ett PAH-förorenat markområde kopplat till användan-
det av väteperoxid har genomförts i Sverige under ca 2 1/2 år, med avbrott under vintrarna (SNV,
1993). Näringsämnen (N och P), ytaktiva ämnen, enkla kolkällor som sirap, och mikroorganis-
mer tillsattes in situ när så ansågs lämpligt. Initialt tillsattes väteperoxid till det cirkulerande
vattnet, men tekniska problem gjorde att man efter ca två år övergick till syrgas. Initiala PAH-
halter uppmättes i jord till maximalt ca 45 000 mg/kg TS (lågmolekylära PAH; medel av total
PAH i jord ca 29 000 mg/kg TS), i sediment till maximalt ca 79 000 mg/kg TS (lågmolekylära
PAH) och i grundvattnet till i medeltal ca 29 000 µg/l. När saneringen avslutades, uppmättes en
medelhalt av PAH i jord på ca 7 000 mg/kg TS (600-16 000 mg/kg TS inom det mest förorenade
området) och i grundvattnet mindre än 500 µg/l. Fenolhalten ökade markant i grundvattnet under
det första året, men minskade därefter. Projektet ansågs inte resultatmässigt lyckat. Driftstör-
ningar ansågs ha påverkat den effektiva behandlingstiden in situ.
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Vad gäller väteperoxid bör halten understiga ca 300 mg H2O2/liter, eftersom högre halter kan
inverka toxiskt på mikroorganismerna, speciellt halter över 500 mg H2O2/l. I vissa fall har till
och med 100-200 mg/l visat mikrobiell toxicitet (Alexander, 1994). För att eventuellt minska
toxiska reaktioner kan H2O2 initalt tillsättas i låga koncentrationer < 50 mg/l med efterföljande
stegvisa ökning (Thomas och Ward, 1991).

Exempel på att tillsats av H2O2 ibland kan ge dålig nedbrytningseffekt ges av Hinchee m. fl.
(1991). Man visade att vid tillsats av H2O2 i överskott in situ, d v s över vad som krävdes för att
grundvattnet skulle bli mättat med syre, utnyttjades inte överskottet för att biologiskt bryta ned
föroreningen. Man fann att H2O2 sönderdelades mycket snabbt. Inget H2O2 detekterades 0,2-1,4
meter nedströms från något av injektionsrören, då ca 300 ppm H2O2 tillsattes. Inte heller chock-
tillsats av 5 000 ppm H2O2 gav något märkbart mikrobiellt syreutnyttjande eller ökning av mik-
robiellt tillgängligt syre. Man fann viktiga och starka indikationer på att enzym i marken (kata-
las) hade stor inverkan på nedbrytningen av H2O2. Detta naturligt befintliga enzym hade så stor
effektivitet att det hann bryta ned H2O2 innan dess syre nått ut till mikroorganismerna. Författar-
na beskriver ett flertal ämnen (bl a citrat) som kan inhibera katalas aktivitet och därigenom även
motverka katalytisk nedbrytning av H2O2.

Även järnoxider i marken kan katalytiskt sönderdela H2O2. I sådana fall kan ortofosfat vara
lämplig fosfor/gödningskälla, eftersom ortofosfat bildar fällning med järn som därigenom inakti-
veras. Naturligt bundet järn, t ex i humus, katalyserar H2O2 i mindre utsträckning än järn löst i
vatten. Ett sätt att motverka generell katalytisk sönderdelning kan vara att använda syre i form av
natriumperkarbonat inkapslat i etylcellulosa (Davis-Hoover m. fl., 1991).

Ozon har tillsatts till bl a PAH förorenat grundvatten så att super-syremättat grundvatten (>25
ppm) genererades, sk ozon-sparging. Avsikten var främst att oxidera bl a PAH i denna zon och
göra dem mer lösliga ut i grundvattnet som därefter skulle kunna pumpas upp och slutsaneras
ovan jord. En annan orsak var att eventuellt underlätta aerob biologisk nedbrytning av PAHerna
in situ. Efter ca 5 månader hade PAH halterna reducerats med ca 2/3-delar, från att ursprungligen
varit ca 1,5-3 ppm total PAH i grundvattnet (Nelson m. fl., 1997). För att underlätta förståelsen
hur nedbrytning med ozon går till har Zeng m. fl. (2000) gett förslag till reaktionsvägar för
ben(a)pyren.

Leahy m. fl. (1997) testade i laboratorieskala tillsatts av ozon in situ efter att ett PAH-förorenat
område initialt genomgått biologisk behandling in situ (bioventing/biosparging). Avsikten var att
attackera de kvarvarande tyngre PAHerna så att dessa blev oxiderade/lösliga/behandlingsbara.
Testet visade att sådan kombinerad bio- och ozonbehandling kan ha hög potential att sanera
PAH-förorenade områden in situ (då främst i grundvattnet).

I övrigt, och som nämns nedan (kapitel 6.3.3, efter figur 6.3.1), är det viktigt vid användandet av
biologiska metoder på PAH-förorenat område att klarlägga om området har potential för aerob
metabolism eller om området till betydande del baseras på co-metaboliska processer. Föreligger
det senare krävs tester för att avgöra vilka ämnen som är lämplade att injectera in situ för stimu-
lering av PAH nedbrytning. I båda fallen är det viktigt att klarlägga hur dessa mikroorganismer i
övrigt stimuleras. Därtill är det inte minst betydelsefullt att klarlägga möjligheterna att utnyttja
eventuella platspecifika, mikrobiellt producerade, ytaktiva ämnen och/eller de mikrooganismer
som producerar dessa ämnen och/eller skumbildande mikroorganismer, alternativt testa andra ej
platspecifika ytaktiva ämnen/skum (se t ex kort sammanfattning av Wilson och Betts, 1997). Så-
dana ytaktiva ämnen produceras av vissa mikroorganismer för att kunna komma åt svårlösliga
PAHer (se t ex kapitel 6.3.4 nedan och referenser däri).
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5.3. Sanering av klorerade alifater

De flesta av nedanstående exempel kan kopplas till någon av de tre saneringsmetoderna
1/injektion och extraktion, 2/ luft- eller biosparging och 3/ biologisk reaktiv barriär. Information
innefattar främst erfarenheter som nyligen erhållits och som kan ligga till grund för förbättrad
förståelse och design av fullskaleutföranden. Först beskrivs några aeroba saneringsutföranden in
situ, följt av anaeroba dito. Därefter beskrivs några resultat av naturlig självrening och slutligen
erfarenheter av kem-fysikaliska in situ metoder med avsikt att främst kombineras med biologiska
metoder. För att underlätta förståelsen av detta kapitel rekommenderas att kapitel 6.4 först stude-
ras. Bl a är det viktigt att förstå vilka klorerade alifater som kan brytas ned aerobt och vilka som
först måste behandlas anaerobt och hur nedbrytningen kan ske.

5.3.1. Aeroba förhållanden

Vid sanering med biologiska metoder utförs nedbrytning av organiska ämnen i de allra flesta fall
med enzymer. Produktion av dessa enzymer sker i mikroorganismens cell, ofta efter att cellen på
något sätt blivit stimulerad att utföra denna produktion. Ofta är det föroreningen själv eller
strukturellt likartade ämnen det/de ämne/-n som utför stimuleringen. Vid aerob nedbrytning av
klorerade alifater kan dock ofta denna stimulering inte aktiveras av det klorerade kolvätet självt
utan istället måste en kolkälla tillsättas som kan utföra stimuleringen. Nedbrytningen av det klo-
rerade kolvätet sker då i konkurrens med den tillsatta kolkällan av bl a icke-specifika enzym (en-
zym som kan bryta ned flera olika molekyler). Detta är en form av främst aerob co-metabolism
(bör teoretiskt i vissa fall även gälla för anaerob co-metabolism). Eftersom mikroorganismerna
hellre vill konsumera kolkällan (den kan användas för energilagring och celltillväxt vilket inte
det klorerade kolvätet kan för dessa co-metaboliserande bakterier) än det klorerade kolvätet, ge-
nererar detta avancerade vetenskapliga och ingenjörsmässiga saneringslösningar.

Under en fältstudie undersöktes aerob biologisk nedbrytning av TCE (trikloretylen) i grundvatten
med hjälp av bakterien P. cepacia G4 (Nelson m. fl., 1990). Denna bakteries produktion av TCE-
nedbrytande enzym visade sig kunna stimuleras genom tillsats av bl a tryptofan (US patent)
(Nelson och Bourquin, 1990). Produktionen av enzymet stimulerades alltså av ett annat ämne (sk
inducering, vilket även kallas co-metabolism då båda ämnena bryts ned). Efter 20 dagar erhölls
97 % reduktion av TCE. Kort därefter fann man att samma typ av bakterie (G4), även kunde ut-
föra TCE-nedbrytning genom tillsats av ett annat induceringsämne (patentsökt av bl a samme
Nelson) (Litchfield, 1993). Erhållna kunskaper används/har använts vid fullskalesanering i Japan
(Moore, 1993).

En grupp från Stanford University, USA, visade under 80-talet att TCE, cis-DCE (dikloreten),
trans-DCE och VC (vinylklorid) kan brytas ned under in situ-liknande former med hjälp av na-
turligt befintliga metanotrofa och heterotrofa bakteriestammar under tillsats av bl a metan (Ro-
berts m. fl., 1989). Man fann en snabb nedbrytning (halveringstid från en halv dag till några få
dagar) av ovanstående ämnen till ofarliga slutprodukter. Undantaget var den erhållna toxiska
intermediären trans-1,2-dikloroxiran, dvs en epoxid av trans-DCE. Denna mellanprodukt visade
sig sedermera kunna brytas ned, med en halveringstid av ca 4 dagar vid 18 ºC, via hydrolys.

Enligt In Situ Bioremediation (1993), som refererar till liknande försök, tillsattes ovanstående
typer av klorerade kolväten in situ till en oförorenad jord, under ytterst kontrollerade former.
Resultatet visade att befintliga bakterier i marken kunde bryta ned dessa föroreningar, under för-
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utsättning att förhållandena optimerades. Man erhöll, under försökets tidsram, följande reduktion
av tillsatta ämnen: 95 % VC, 85 % trans-DCE, 40 % cis-DCE och 20 % TCE.

Broholm m. fl. (1991) undersökte laboratoriemässigt biologisk nedbrytning av TCE, PCE
(perkloreten) och 1,1,1-TCA (trikloretan) var för sig, i icke kontaminerad jord tagen från omät-
tad zon. Metan-oxiderande bakterier användes och metan tillsattes. Undersökningsförhållandena
designades så att de efterliknade in situ sanering. I avsikt att stimulera produktion av lämpliga
metan-oxiderande bakterier i jorden, acklimatiserades initialt naturligt befintliga bakteriestam-
mar, från den ursprungligen rena jorden, under en månad med metan. Därefter tillsattes klorerade
alifater, tillsammans med periodvis tillsats av metan. Resultat av försöken visade biologisk ned-
brytning av TCE och 1,1,1-TCA, medan ingen nedbrytning av PCE erhölls (detta är helt normalt
eftersom PCE är nedbrytbart under anaeroba förhhållanden). Man fann även indikationer på att
190 mg TCA/kg våt jord, respektive 25 mg TCE/kg våt jord kunde vara toxiska för metan-
oxiderande biomassa.

Som nämnts ovan har, genom tillsats av metan, stimulering av produktionen av metan-
oxiderande enzym för nedbrytning av klorerade alifater, varit framgångsrik (metan kan alltså
stimulera produktion av enzym i bakterierna som kan bryta ned de klorerade kolvätena). På detta
sätt har nedbrytning av till exempel de klorerade alifaterna TCE, TCA, DCE och VC genomförts.
Motsvarande nedbrytning av PCE tycks dock vara mycket svår. I de fall området är förorenat
med PCE är i princip det enda sättet att initialt biologiskt bryta ned detta ämne anaerob deklore-
ring. Enligt Dacyk och Hughes (1999) skall nyligen gjorda undersökningar i fullskala emellertid
ha indikerat motsatsen. Fältundersökningar gjorda i luftat klorerade kolväte- och BTEX-
förorenat grundvatten under och nedströms en tvättinrättning i sydvästra Ohio, USA, gav vissa
indikationer på att PCE kan ha brutits ned aerobt via samtidig nedbrytning av BTEX. Hur sådan
ovanlig nedbrytning skulle ha kunnat ske förklaras ej (hypotetiskt förelåg eventuellt anaeroba
delområden; som nämnts ovan anses PCE vara mycket svårnedbrytbart under rent aeroba för-
hållanden).

Samma författare visade att när föroreningskällan BTEX avlägsnades kunde nedbrytningen fort-
sätta (endast initiala resultat tillgängliga) genom tillsats/pulsering av propan och luft till det för-
orenade grundvattnet (även propan kan alltså stimulera aerob nedbrytning av klorerade kolvä-
ten). Intressant nog har även andra har funnit att PCE-halten reducerats vid aerob sanering av
klorerade kolväteförorenade grundvatten. Man menar då att PCE nedbrytning kan ske i signifi-
kant omfattning i närheten av metanotrof aktivitet (Grindstaff, 1998). Metanotrof aktivitet är
aerob och utförs av mikrooganismer som utnyttjar metan som kol- och energikälla med hjälp av
enzymer av bl a typen metan monoxygenas (anm: vad de menar med ”i närheten av” framgår
inte. Frågan kvarstår om nedbrytningen är rent aerob eller om det i närheten av metanotrof akti-
vitet kan finnas mikroaeroba eller anaeroba förhållanden där PCE kan brytas ned. Det borde ju
vara normalt att metanotrofer lever just i gränslandet till anaeroba förhållanden eftersom det är
där som metan kan produceras anaerobt).

Normalt kan högklorerade alifater mineraliseras genom att anaeroba mikroorganismer först av-
klorerar det klorerade kolvätet till kolväte med mindre klor. Därefter kan aeroba mikroorganis-
mer ta vid och mineralisera det lågklorerade kolvätet till koldioxid, vatten och saltsyra (informa-
tion om detta, se avsnitt 6.4.3). Även om ett område har genomgått deklorering till lågklorerade
kolväten kan dock en efterföljande aerob attack visa sig vara bekymmersfull. Som exempel kan
nämnas ett pågående in situ försök i Danmark. I ett grundvattenmagasin under ett lokstall i Kö-
penhamn, förorenat med VC (ca 0,3 mg/l) och cis-1,2-DCE (ca 0,15 mg/l) pågår undersökning
avseende aerob nedbrytning av dessa föroreningar (Ludvigsen m. fl., 1999). Man antar att ämne-
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na bildats genom anaerob nedbrytning av tidigare tillförda högre klorerade alifater. Initiala labo-
ratoriestudier visade att skiftning av de anaeroba förhållandena till aeroba och med tillsats av
kolkälla (metan) genererade potential att VC skulle kunna brytas ned till 100% inom 84 dagar
och cis-1,2-DCE till 90% inom ca 200 dagar.

Man övergick därför till försökssanering i fullskala, vilket för närvarande pågår. Initialt pulsera-
des luft (1 minut/240 minuter) innehållande 2% metan i brunnar ned till grundvattnet ca 6 m u
my med 20 m3/h (kan jämföras med Dacyk och Hughes 1999, ovan, som tillsatte rent propan
under några minuter/sex timmar; propaninjektionen efterföljdes av 100:1 luft/propan injektion
under tre timmar i cykler). Efter att man tillfört denna luft-metan-blandning i 20 brunnar i ca 5
månader har en första utvärdering utförts. Man har nu funnit att tillförseln av syre (luft) varit
otillfredsställande låg för generering av aeroba förhållanden. Man lyckades aldrig nå över 1 mg
O2/l grundvatten. En betydligt ökad syretillförsel har nu startats (härmed finns tyvärr även ökade
teoretiska möjligheter att klorerade kolväten kan avgå i gasfas) för att försöka generera aeroba
förhållanden med förhoppning att den aeroba nedbrytningen härav skall starta (eventuellt skulle
det istället vara mer lämpligt att minska medelavståndet, nu 20 m, mellan grundvattenbrunnarna,
minska tillsatt mängd kolkälla för att eventuellt reducera antalet kolkälle-konkurrerare och ändra
pulsfrekvensen; slutligen alltför hög syrehalt kan faktiskt ha potential att motverka nedbrytning-
en om metanotrofer är tänkta stimuleras, se kapitel 6.4.3.2).

Som ytterligare exempel på pulsering kan nämnas sanering utförd av Goltz m. fl. (1997). Man
visade i fullskala att TCE-förorenat grundvatten (0,5 mg/l) kan aerobt saneras till minst 85%
under 4 månader med tillskott av toluen (8-13 mg/l) och syre i pulser (även toluen kan alltså ha
viss potential att stimulera aerob nedbrytning av klorerade kolväten).

Även bl a fenol har i vissa fall visat sig stimulera nedbrytning av klorerade kolväten. Vid tillsats
av miljömässigt problematiska ämnen som toluen och fenol för sådan stimulering är det dock av
yttersta vikt att ha kontroll på att dessa snabbt bryts ned in situ innan de nått någon längre
sträcka. Hopkins och McCarty (1995) tillsatte ca 10 mg/l toluen och fenol plus syre och väte-
peroxid in situ till ett TCE förorenat område. Indikationer fanns att bakterier med samma ned-
brytningsenzym som i bakterien P. cepacia G4 (se ovan) fanns i aktivt tillstånd i området. Inom
en testzon på 4 m, motsvarande en grundvatten-transporttid av 2 dagar, erhölls en nedbrytning på
över 90 % av bl a initialt 250 µg/l TCE i grundvattnet. Fenol och toluen reducerades samtidigt
till under 1 µg/l. Genom tillsats av spårämne kunde man fastslå att reduktionerna inte berodde på
utspädning. Emellertid fann man att tillsats/närvaro av 1,1-DCE hade viss negativ inverkan på
den aeroba nedbrytningen av TCE.

Ytterligare exempel på lyckade aeroba fullskalesaneringar med tillsats av toluen kan erhållas i
Grindstaff (1998). I nämnda referens kan även erhållas information avseende kostnader för sådan
utförd sanering in situ.

Kombinering av in situ behandling inklusive recirkulering med behandling av recirkulerat vatten
i en on-site reaktor har enligt Xing och Raetz (1999) givit lyckade resultat för behandling av
TCE-förorenat grundvatten. In situ air sparging, trycksatt fluidiserad bäddreaktor med pulstillsatt
kolkälla (fenol) och pump and treat (air stripping) integrerades. Med en medelhalt av TCE av 15
mg/l (max 50 mg/l; min 0,7 mg/l) erhölls en reduktion av TCE med 0,89 kg TCE/m3/dygn. Be-
handlat vatten i reaktorn återcirkulerades in situ i 15 brunnar. Efter femton månader hade 131 kg
löst TCE brutits ned.
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Som nämnts ovan kan co-metabolisk nedbrytning av klorerade alifater radikalt förbättras genom
pulsering av tillsatt kolkälla. Tekniken bygger på att när tillsats av kolkälla avstannar finns fort-
farande enzym tillgängliga (dock under en relativt kort tid ) som istället attackerar det klorerade
kolvätet utan konkurrens med kolkällan (halten av kolkälla är då tillräckligt låg eftersom tillför-
seln avstannat). Nedbrytning kan till del även ske då kolkälla finns närvarande och utmaningen
för erhållande av optimal nedbrytning av klorerade kolvätet ligger bl a i avvägning av lämplig
kolkällekoncentration och lämpligt tidsintervall för varje puls och cykel. Produktionen av enzym
som co-metaboliskt bryter ned det klorerade kolvätet sker för olika bakterier i skilda faser under
bakteriens tillväxtcykel. För optimalt utnyttjande av co-metaboliska effekter bör initial studie
avseende när i tillväxtcykeln som den co-metaboliska effekten är som störst, varvid bättre förstå-
else för hur den mest lämpade födotillsats puls/cykel skall designas för det specifika förorenade
området (mer info avseende det sistnämnda kan erhållas i Swadley m. fl., 1999).

Svampen Phanerochaete chrysosporium (vitrötesvamp) är känd för att kunna bryta ned olika ty-
per av organiska föroreningar på samma sätt som den bryter ned lignin. Peroxidaser, dvs enzy-
mer som genererar peroxider, utsöndras extracellulärt (utanför cellen) tillsammans med andra för
nedbrytningsprocessen nödvändiga ämnen. Dessa genererar tillsammans fria radikaler med vilka
till exempel högklorerade kolväten kan oxideras. Som exempel kan nämnas undersökningar ut-
förda av Khindaria m. fl. (1995). Man visade att svampen reducerade 20% av en 10 ppm lösning
av TCE och ca 20% av 10 ppm CT under 9 dagar.

Det bör nämnas att det i vissa fall erhållits indikationer på att delar av molekylstrukturen hos
föroreningar som ”brutits ned” genom denna typ av reaktionssätt istället kemiskt inkorporerats i
naturligt material, t ex humus. I de fall en molekyl innehar en fri radikal (oparad elektron) är den
ytterst reaktionsbenägen och kan reagera med nästan vad som helst i sin närliggande omgivning.
I de fall sådan reaktion sker med humus binds molekylen in kemiskt och hela eller delar av för-
oreningen kan härav undgå detektering. Sådana indikationer har erhållits när den ursprungliga
föroreningsmolekylen märkts med radioaktiv isotop. Det skall nämnas att svampen har alterna-
tivt angreppssätt för nedbrytning av organiska föroreningar, vid vilken nedbrytningen sker i
svampens mycel. Detta angreppssätt anses inte inbegripa inkorporering i t ex humus. Även om
det inte har gått att finna rapporter om inkorporering av just klorerade alifater (rapporter avseen-
de detta för bl a pentaklorfenoler och TNT, se t ex Dec och Bollag, 1994; Kaplan och Kaplan,
1982), bör denna teoretiska möjlighet inte uteslutas.

Peroxidasproduktionen (eg lignin-peroxidas eller ligninas) är optimal främst då svampen har
kvävebrist, men även produktion vid brist på svavel och kol finns rapporterat. Nedbrytning av
lignin ingår som en sekundär metabolisk reaktion, vilket innebär att primärt lättnedbrytbart äm-
ne, exempelvis glukos (i mycket små koncentrationer, millimolar) eller cellulosa, måste vara
närvarande för att väteperoxid skall kunna bildas av glukosoxidas enzym (Carberry, 1994).
Grundidén att med hjälp av väteperoxid oxidera klorerade kolväten har även använts i rent ke-
miska saneringsutföranden, se t ex om ”Fentons reagens”, nedan.

Aerob nedbrytningsstrategi kan vara svår att optimera in situ, p g a bl a konkurrens - inhibition
mellan substrat och förorening och betydande genererade halter av reducerade ämnen (t ex Fe2+,
sulfider, ammoniak, etc ). Därtill kan optimeringen vara svår p g a svårigheter att upprätthålla
god tillförsel av lösligt substrat och syre. Det senare innebär att området inte får ha för lågt K-
värde och att potential inte föreligger för att stora biomassor genereras som täpper igen trans-
portvägar (”biofouling”). Vidare måste god optimering även kunna klara av att ta omhand klore-
rade kolväten i gasfas ovan jord om potential för förångning föreligger (främst då föroreningarna
ligger ytligt, samtidigt som syre/luft pumas ned in situ). Bland de viktigaste optimeringsfaktorer-



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                34 (98)

na är upprätthållandet av rätt syrehalt in situ, vilket ofta genererar relativt höga kostnader. I de
fall problemen med aerob sanering kan minimeras och då inte hög-klorerade alifater föreligger
(framför allt PCE) bör aerob nedbrytning övervägas som primäralternativ eftersom detta ofta kan
gå betydlig snabbare än anaerob deklorering och därtill möjliggör fullständig mineralisering. Om
problemen inte går att minimera bör man överväga/undersöka om istället anaerob bionedbrytning
är lämplig att realiseras initialt för varje enskilt område, framför allt då området innehar bety-
dande andel relativt högklorerade alifater (val får baseras på resultat från initiala laboratoriestu-
dier).

Uppodling av bakterier specialanpassade för det förorenade området och för in situ-nedbrytning
av befintlig klorerad kolväteförorening kallas för bioaugmentation. Metoden har testats med va-
rierande resultat. Erfarenheter från nyligen genomförda tester kan troligtvis ge ökad förståelse
för vilka hinder som måste undvikas för lyckade resultat. Det är allmänt känt att tillsats av bakte-
rier in situ kan resultera i igentäppning av rören (biofouling) och området strax intill rören där
bakterierna (och ev. näringsämnen) förs ut in situ (normalt i grundvattenzonen). Igentäppningen
består i allmänhet av biokolloider (ca 1µm), som i sin tur kan bestå av både bakterier, bakterie-
kolonier och/eller bakterieprodukter som lätt fäster sig på jordpartiklar i grundvattenzonen. Detta
kan resultera i att transport av dessa oftast inte når mer än 1 meter från röret. MacDonald m. fl.
(1999a) och MacDonald m. fl. (1999b) har tagit fram en preliminär modell för recirkulations-
system in situ som förutser vilka fysikaliska förhållanden som bör föreligga för att minska bio-
fouling. Modellen behöver förfinas genom ytterligare in situ tester, men kan i sin nuvarande för-
enklade version ändå öka förståelsen för orsakerna till problemet.

Vad gäller bioaugmentation och biofouling bör man ta hänsyn till att vissa bakterier har egna
transportmotorer som, enligt Logan m. fl. (1997) (som refererar till Mercer m. fl., 1993), normalt
resulterar i en förflyttningshastighet av ca 3,5 m/dag. Denna angivna bakteriella egen-
transporthastighet tycks dock vara tämligen hög (rimligt värde?, sammanlagd sträcka i xyz-led?).
Nämnda förflyttningshastighet kan jämföras med Witt m. fl. (1999) som refererar till olika rap-
porter. De anger att bakterier befunnits ha porhastigheter upp till 0,3 m/dag. I vilket fall, flödes-
hastigheter hos det tillsatta bakterievattnet som resulterar i en transporthastighet av bakterierna
som markant överstiger bakteriernas egengenererade förflyttningshastighet, ökar radikalt möjlig-
heten för att bakterierna fastnar i porer och små sprickor, resulterande i igensättning.

För att nå tillräckligt bra spridning in situ av tillsatta bakterier vid en fullskalesanering måste
dessa ofta behöva transporteras tiotals meter från varje rör. Logan m. fl. (1997) fann att främst
låg jonstyrka (~0,01mM), låg tillsatshastighet av bakterierna (dvs låg tillsatshastighet av bakte-
rievattnet) motsvarande ca 1 m/dag och närvaro av hydrofoba kolväten (non-aqueous phase
liquids, NAPL) i deras fall i form av PCE, ökade spridningsradien av bakterier kring rören. Man
antog att låg jonstyrka upprätthöll repulsion mellan negativt laddade jordpartiklar och negativt
laddade cellytor. I allmänhet anses att då NAPL föreligger, ökas bakteriernas egentransport. Man
ansåg att detta hypotetiskt till del berodde på att NAPL, i det här fallet PCE, hade täppt igen de
små porerna i vilka bakterierna annars skulle bli fångade. En annan förklaring skulle kunna vara
att det förelåg metaboliskt nedbrytbar kolkälla i omgivningarna. I sådana fall tenderar vissa bak-
terier, enligt Witt m. fl. (1999), att öka sin mobilitet till det förorenade (födo-) området.

5.3.2. Anaeroba förhållanden

Anaerob nedbrytning av klorerade alifater resulterar enbart i att molekylens klor byts ut mot vä-
te, sk deklorering. Högklorerade alifater överförs härigenom till lågklorerade alifater. För att
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detta skall kunna ske krävs tillgång till bl a vätedonator och elektrondonator (förenklat sett kan
ett och samma ämne ibland donera både vätejoner och elektroner, ibland samspelar nedbryt-
ning/förändring av olika ämnen resulterande i sådana donationer), anaeroba förhållanden och
anaeroba mikroorganismer som kan utföra detta byte. Ju mindre antal klor som kolvätet innehar,
desto långsammare går processen. För klorerade alifater kan reaktionerna i relativt sällsynta fall
gå så långt att slutprodukten blir rent kolväte (dvs innehållande inga klor utan bara kol och väte).
Lågklorerade alifater, som bildats vid den mikrobiella anaeroba dekloreringen av högklorerade
alifater, kan därefter mikrobiellt mineraliseras om ett skifte i redox-förhållandena sker till mer
aeroba förhållanden. Detta avsnitt tar upp anaerob deklorering.

För bästa förståelse av nedanstående information rekommenteras att kapitel 6.4.3.1 först inhäm-
tas. De vätekällor/elektrondonatorer som normalt brukar användas är bl a vätgas, propionat, bu-
tyrat, etanol, laktat och metanol. Med undantag för tillsats av ren vätgas genereras vätgas vid
anaerob nedbrytning av dessa ämnen av normalt förekommande mikroorganismer in situ. Väte-
/elektrondonator-källan kan antingen tillsättas eller tillåtas produceras av mikroorganismer på
plats. Denna mikrobiella produktion av väte kan gå olika snabbt och synes vara både plats- och
ämnesspecifikt. Enligt Becvar m. fl. (1997) visade undersökningar gjorda vid Cornell, USA, att i
deras fall genererades vätgas mycket snabbare via tillsats av och nedbrytning av etanol, i förhål-
lande till tillsatt laktat, butyrat, propionat eller benzoat. Vad som genererar väte snabbast är tro-
ligtvis det som är termodynamiskt fördelaktigast under de platsspecifika förhållandena. Man
fann emellertid att snabb vätegenerering inte generellt var bäst. Optimalt genomförande av anae-
rob strategi bör bl a härav föregås av laboratoriestudier, bl a för att finna platsspecifik optimal
elektron-/väte-källa.

Istället för att tillsätta kolkälla, som av mikroorganismer in situ skall omvandlas bl a till vätgas,
skulle man kunna tillsätta ren vätgas in situ (eftersom vätgas är explosivt måste dock detta för-
knippas med stränga säkerhetsföreskrifter). Fisher m fl. (1998) har nyligen startat ett projekt där
detta skall testas.

Snabb vätegenerering och härav generering av höga vätgashalter synes alltså inte vara fördelak-
tigt vid anaerob sanering av klorerade alifater. Fennell och Gossett (1999) har givit orsaksscena-
rio till varför vätekoncentrationen, och till den kopplad typ av vätedonator, är av betydelse vid
anaerob nedbrytning av klorerade alifater. Man anser att:

scenario 1/ klorerat kolväte(här PCE)-halt < 50 ppm (> 50 ppm ansågs i deras fall hämma de
mikroorganismer som inte kan bryta ned klorerade kolväten men som ändå kräver väte i sina
processer; sk vätekonkurrenter) och överskottsproduktion av väte (mer än en tiopotens högre än
det stökiometriska behovet för nedbrytning av angiven PCE-halt) ger mer än tillräckligt för väte-
konkurrenterna (dvs de metanogener som inriktat sig på att, istället för att attackera det klorerade
kolvätet, producerar metan från väte och koldioxid). Härav blir en liten överskottsdel av vätet
tillgängligt för deklorerarna (dvs de mikroorganismer som byter ut kloret mot väte på det klore-
rade kolvätet), resulterande i låg nedbrytningshastighet av PCE (dock ändå större än noll);

scenario 2/ PCE >50 ppm gör att låg koncentration av väte räcker eftersom halten PCE hämmar
vätekonkurrenterna. Härav erhålls hög nedbrytningshastighet;

scenario 3/ signifikant men icke-hämmande halt av PCE (< 50 ppm) och därtill väte i stökio-
metrisk proportion (dvs ej i överskott) resulterar i att vätekonkurrenterna förbrukar så mycket
väte att otillräcklig vätehalt finns tillgängligt för deklorerarna, resulterande i att ingen PCE ned-
brytning sker. Om vätehalten här sänks radikalt kommer deklorerarna däremot att ta över efter-
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som dessa kan utföra deklorering vid betydligt lägre vätekoncentration än vid minsta nödvändiga
vätekoncentration hos konkurrenterna.

Kontentan av dessa scenario blir, för optimal nedbrytning av PCE, att hög koncentration av PCE
kräver relativt låg koncentration av väte, låg koncentration av PCE kräver mycket hög, eller al-
ternativt mycket låg, vätekoncentration (delvis i linje med beskrivna erfarenheter av Becvar m. fl.
(1997) ovan; de ansåg att producerad vätgashalt var hög men var enligt ovanstående scenario
alltså i så fall inte tillräckligt hög).

Sätts ovanstående resonemang i relation till det i fullskala ofta uppkomna problemet
”biofouling”, dvs igentäppning av rör in situ i vilka bl a nedbrytningsstimulerande ämnen till-
sätts, blir rätt kombination än mer ingenjörsmässigt betydelsefullt. Biofouling kan uppkomma
både under aeroba och anaeroba förhållanden. Under anaeroba dito kan detta uppkomma vid
tillsats av väte-(/elektron-)donator. Olika sådana ämnen/donatorer kan ge olika snabb mikrobiell
celltillväxt. Därtill transporteras olika sådana ämnen olika smidigt in situ (löslighet, sorptionsbe-
nägenhet etc). Sist men inte minst måste hänsyn även tas till deras varierande miljövänlighet vid
injektering in situ. Carr och Hughes (1999) anser att ämnena butyrat, etanol, laktat och metanol
genererar mer biomassa (och därmed ökad benägenhet till biofouling) per genererad vätemole-
kyl, jämfört med propionat och vätgas. Fennell och Gossett (1999) anser att vätgas och etanol
kan konsumeras alltför snabbt vid injektionspunkten så att deras spridning in situ försvåras. Hä-
rav framgår att val av vätedonator sannolikt är platsspecifikt. Exempel på lyckade anaeroba full-
skalesaneringar med tillsats av bl a metanol och laktat kan erhållas i Grindstaff (1998).

I övrigt, vid anaerob nedbrytning i fullskala har det alternativa ämnet glycerol-polylaktat tillsatts
som elektron-/vätekälla i grundvatten vid en tvättinrättning i USA. Tillsatsen gjordes för att på-
skynda anaerob nedbrytning in situ av PCE. Under de första 70 dagarna ökade nedbrytningshas-
tigheten med ca 11,5 ggr, jämfört med ett intilliggande referensområde. Totalt reducerades
mängden PCE med 80% under 253 dagar (Sheldon m. fl., 1999).

Liknande ämne (polylaktatester) används för närvarande av Koenigsberg och Farone (1999) i en
fältstudie för anaerob nedbrytning av klorerade kolväten. I ett enkelbrunn-test erhölls efter 3 må-
nader mellan 96-99% reduktion av TCE (initialt ca 1,4 mg/l), cis-1,2-DCE och VC. Parallellt, i
ett flerbrunn-test erhölls efter ca 8 månader en ca 80%-ig reduktion av PCE, med initial ökning
av nedbrytningsprodukterna TCE och DCE.

5.3.3. Anaerob-aerob kombination

Förbehandling med aktiva anaeroba metoder för sanering av klorerade kolväten brukar främst
ske då föroreningen består av PCE. Efter att man genererat fullständigt anaeroba förhållanden in
situ, tillsatt lämpliga ämnen och låtit reaktionerna gå tillräckligt lång tid för att dekloreringen ska
ha skett i tillfredsställande grad, tillförs någon form av syre in situ. Utföranden i kapitel 5.3.2
kopplas alltså till 5.3.1.

Alternativet till aktiva metoder kan ibland vara naturlig självrening. Metoden, som allmänt be-
skrivs i kapitel 4.4, har fått ett stort intresse under senare tid för sanering av just klorerade kol-
väten. Vid naturlig självrening pågår både aeroba och anaeroba processer. De klorerade alifat-
förorenade grundvatten som kan komma ifråga för naturlig självrening kan delas in i tre huvud-
typer:
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Typ 1 innefattar områden där antropogena kolkällor (t ex petroleumprodukter och deras temporä-
ra nedbrytningsprodukter, sk intermediärer) finns närvarande och kan utnyttjas av platsspecifika
mikroorganismer som primär kolkälla och som generator av elektroner/väte till dekloreringen.
Sådana områden tenderar att vara anaeroba och reduktiv deklorering av högklorerade kolväten
kan vara ganska snabb.

Typ 2 är områden innehållande tillräckligt med naturligt organiskt material för upprätthållandet
av anaerob omgivning och för produktion av elektroner/väte och biomassa. Nedbrytningshastig-
heten är här beroende av bl a mängden tillgängligt nedbrytbart naturligt organiskt material, bl a
för generering av vätgas (och därmed elektroner). Konstant genererad vätgashalt behöver dock
inte vara hög; som nämnts ovan kan anaerob nedbrytning av klorerade kolväten ha fördel av om
halten genererat väte är relativt låg, vilket inte sällan är fallet vid naturlig självrening av klorera-
de kolväten (som nämns ovan bör den klorerade kolvätehalten då vara relativt hög).
Typ 3-områden innehar låg halt av både antropogena och naturliga kolkällor och är inte lika
starkt anaeroba som Typ 1 – 2 områden. Reduktiv deklorering av högklorerade kolväten före-
kommer inte här, men området kan uppvisa oxidation av bl a vinylklorid och dikloreten. Även
om dessa tre typer kan verka oberoende av varandra kan de ändå existera på olika platser inom
ett och samma förorenat område (Moutoux m. fl., 1997).

Mahaffey m. fl. (1999) har utfört en utvärdering avseende potential för naturlig självrening och
aktiv sanering av TCE, 1,1,1-TCA, 1,1,2-TCA och DCM (diklormetan) i grundvattnet under och
nedströms ett statligt laboratorium i Denver, Colorado. Förutom dessa klorerade alifater var
grundvattnet även förorenat med antropogena organiska ämnen (petroleumprodukter och deras
intermediärer). Härav fanns lämpliga cosubstrat/elektrondonatorer för nedbrytning av de klore-
rade kolvätena. 28 grundvattenbrunnar i föroreningsplymen provtogs (med bladderpumpar) av-
seende parametrar indikativa för naturlig nedbrytningsaktivitet. Parallellt utfördes laboratoriestu-
die på två grundvattenprov för att undersöka befintlig aerob/anaerob nedbrytningspotential. Både
laboratorie- och fälttesterna gav goda indikationer på pågående aerob/anaerob nedbrytningsakti-
vitet m a p bl a de klorerade kolvätena och därmed naturlig självrening. Därtill erhölls indikatio-
ner på att området innehöll bakterier och övriga förhållanden som, vid en alternativ eller parallell
aktiv in situ sanering, avsevärt skulle kunna öka nedbrytningen, bl a genom tillsats av utvald/-a
kolkälla/kolkällor som metan, men även propan och fenol.

I de allra flesta fall som anaerob nedbrytning av klorerade alifater har verifierats in situ har man
tidigare ansett sådan nedbrytning vara baserad på co-metaboliska processer. Dessa processer
anses vara relativt långsamma, framför allt vid naturlig självrening (t1/2 , dvs halveringstid, på
flera år inte ovanligt). Enligt Hardy m. fl. (1999) (som även refererar till Fennell m. fl., 1997 och
McCarty, 1997) och Carr m. fl. (1988 ) (som refererar till bl a Holliger m. fl., 1993 och Krum-
holz m. fl., 1996) har man dock i ett flertal fall funnit att en betydligt snabbare naturlig självre-
ning-nedbrytning av vissa klorerade kolväten in situ kan ske, bl a av cis-DCE (t1/2: 3 veckor),
TCE (t1/2: 1 vecka-6 mån) och av 1,2-diklorpropan (1,2-DCP) (t1/2: 6-8 veckor). Intressant att
notera är att även PCE har befunnits kunna genomgå relativt snabb nedbrytning (t1/2: 5-28 veck-
or). Dessa snabba förlopp anses bero på anaerob metabolisk nedbrytning av det klorerade kolvä-
tet, sk deklororespiration (realtivt nyupptäckt mikrobiell attack, se bl a kapitel 6.4.3.1. nedan).

Enbart naturlig självrening kan sannolikt inte komma i fråga i de flesta fall då jord och grund-
vatten är förorenade med mycket höga klorerade kolvätehalter. I dessa fall är sannolikt en aktiv
sanering av fri produkt och hot spots i kombination med naturlig självrening av övriga intillig-
gande områden mer framgångsrikt. Exempel på detta ges av Slenders m. fl. (1999). Jorden under
en reningsindustri i Holland innehöll upp till 60 000 mg PCE/kg och upp till 10 000 µg DCE/l i
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grundvattnet. Därtill var delar av området hög-kontaminerat med andra klorerade kolväten, som
DCE och VC. Den förorenade grundvattenplymen sträckte sig ca 600 m nedströms industrifas-
tigheten. Indikationer fanns att naturlig självrening i form av främst anaerob nedbrytning före-
kom (höga halter nedbrytningsprodukter nedströms). Laboratoriestudier visade att området hade
god mikrobiell potential att bryta ned de klorerade kolvätena. Med hjälp av modellering visades
att enbart naturlig självrening skulle ta mer än 700 år innan området, inklusive dess grundvatten,
skulle kunna anses rent. Om istället hotspots sanerades aktivt skulle områdets grundvatten nå
acceptabla halter med hjälp av naturlig självrening redan efter ca 15-20 år. Ett flertal olika alter-
nativa saneringstekniker har tekniskt/ekonomiskt/miljömässigt riskvärderats varvid framkommit
att aktiv sanering av hot spots med efterföljande naturlig självrening är bäst för området. Plane-
ring pågår nu för igångsättande av denna fullskalesanering.

5.3.4. Övriga metoder

Slutligen kan nämnas något om kem-fysikaliska metoder som är under utveckling och som är
tänkta att användas i kombination med mikrobiologiska metoder, med målsättning att underlät-
ta/förbättra/påskynda destruering av klorerade alifater. De flesta av nedanstående exempel kan
kopplas till metoden ”biologisk reaktiv barriär” (se kapitel 3).

I vissa fall kan järnets katalytiska förmåga att sönderdela väteperoxid (H2O2) utnyttjas vid sane-
ring. Vid denna process bildas reaktiva hydroxylradikaler som kemiskt kan oxidera klorerade
kolväten, såsom TCE (trikloreten). Härigenom kan man på kemisk väg underlätta för mikroorga-
nismerna att reducera klorinnehållet i molekylen. Ravikumar och Gurol (1994) har i labskala
visat att hög oxidationsgrad av organiskt bundet klor på detta sätt kan erhållas, då den klororga-
niska föroreningen fanns i sand.

”Fentons reagens” (H2O2, Fe2+) tillsattes till klorerat kolväte-förorenat grundvatten i avsikt att
generera hydroxylradikaler (Kastner m. fl., 1999). Målsättningen med bildandet av dessa radika-
ler är att de skall oxidera de klorerade kolvätena. Bildade oxiderade produkter är tänkta att lättare
kunna attackeras av främst aeroba mikroorganismer. Man menar att enbart tillsats av Fentons
reagens in situ i allmänhet inte är tillräckligt för att fullständigt mineralisera föroreningarna. För
att uppnå detta måste metoden i allmänhet samspela med biologisk mineralisering. Aggressiva
förhållanden (oxiderande och sura) är en av de ytterligare faktorer som krävs för att Fentons rea-
gens skall fungera optimalt. Därmed föreligger risker att eventuellt befintliga klorerade kolväte-
nedbrytande mikroorganismer dör, och då också den viktigaste faktorn som visat sig behövas för
att nå nödvändig saneringseffektivitet. Man fann att den pH-sänkning som metoden genererade
(pH 2,4) var en av de avgörande faktorerna för otillfredsställande reduktionsgrad. Man tillsatte
då kolkälla för generering av co-metabolisk nedbrytning. Tyvärr erhölls ändå inte tillfredsstäl-
lande reduktionsgrad och man drog slutsatsen att bättre kunskap avseende interaktion mellan
mikrobiota och Fentons reagens behövs för att metoden skall ha någon framtid som sanerings-
metod för klorerade kolväten.

Det framgår inte i ovanstående sistnämnda rapport vilken koncentration av väteperoxid som fö-
relåg i grundvattnet. Det kan nämnas att man anser att väteperoxidhalten bör understiga ca 300
mg/liter, eftersom högre halter kan inverka toxiskt på mikroorganismerna, speciellt över 500
mg/l. I vissa fall har till och med 100-200 mg/l uppvisat mikrobiell toxicitet (Alexander, 1994).
Enligt Pardiek m. fl. (1992) är intracellulära H2O2-halter över 0,1 mM toxiska för mikroorganis-
merna. För att försöka minska toxiska reaktioner kan man testa att initialt tillsätta H2O2 i låga
koncentrationer < 50 mg/l med efterföljande stegvisa ökning (Thomas och Ward, 1991).
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Som alternativ till Fentons reagens för initial oxidering av klorerade kolväten har kaliumper-
manganat (KMnO4) testats, både i labskala och i in situ fälttest (Nelson och Barker, 1999). Till
TCE förorenat vatten (4,95 mg/l) tillsattes KMnO4 (50 mg/l) i labskala. TCE halten reducerades
till under detektionsgräns inom 400 minuter (vilka nedbrytningsprodukter som genererades har ej
angetts). I fält testades i pilotskala ett flertal olika injekteringsmetoder varav man fann maximal
omvandling av TCE från 8,6 ppm i vatten till under detektionsgräns efter 6 dagar (även här anges
inte vilka produkter som bildades, troligtvis bl a oxiderade klorerade kolväten). Resultaten gav
att den mest kritiska faktorn var masstransporten in situ av permanganaten till föroreningen och
kontrollen av denna masstransport. Fullskaleförsök pågår för närvarande.

Vid nedbrytning av klorerade kolväten kan tillsats av enbart järn eventuellt vara en möjlig me-
tod. Fe(0) i vatten bildar vätgas (Fe + 2H2O —> Fe2+ + H2 + 2OH-) som i sin tur kan utnyttjas av
mikroorganismer som elektrondonator vid anaeroba dekloreringsprocesser. Matheson och Trat-
nyek (1994) undersökte hur tillsats av finkornigt järn (100 mesh) påverkade anaerob nedbrytning
av koltetraklorid (0,1-0,2 mM) via kloroform och metylenklorid. Man fann att reaktionshastig-
heten minskade för varje sådant reaktionssteg, från en halveringstid av ca 3 dagar för första ste-
get till ingen signifikant nedbrytning (undersökt under en månad) för sista steget (nedbrytning av
metylenkloriden). Parallellt fann man att halveringstiden för trikloretylen var ca 30-40 dagar.
Mann fann att en avgörande faktor för nedbrytningshastigheterna var hur rena järnmetallytorna
var; orena gav lägre hastighet jämfört med rena. Ökning av pH minskade också hastigheten (det
bildas hydroxylradikaler som kan ge högt pH i vattnet). Deras slutsats var att reaktionerna var
beroende av hur mycket järn som kunde bringas att korrodera; ju mer desto bättre.

Lien och Zhang (1999) har undersökt möjligheterna att bryta ned klorerade metaner i vatten med
partiklar (0,001-0,1 µm) av palladiumbelagt järn (0,05-1 v-% Pd), alternativt enbart järn (ur-
sprungligen samma typ och storlek av järnpartiklar) som katalysatorer. Partiklarna reducerade en
vattenlösning med ca 15 mg/l ( 0,1 mM) tetraklormetan (CT) till < 0,05 µg/l inom en timma. En
lösning med ca 14 mg/l triklormetan (CF) reducerades med mer än 98 % inom en timma. En
långsammare reduktionshastighet (1/20 – 1/100) erhölls med de järnpartiklar som ej var belagda
med Pd. I båda fallen var den huvudsakliga nedbrytningsprodukten diklormetan, dock generera-
des betydligt högre koncentration från de rena järnpartiklarna. Palladiums galvaniska effekt till-
sammans med järn och den generellt goda katalyserande effekten ansågs vara orsakerna till Pd-
belagt järns förbättrade nedbrytningseffektivitet.

Chiu m. fl. (1999) har i labskala undersökt tillsättande av vitamin B12 och Fe(0) till PCE förore-
nat vatten, som även innehöll en blandkultur av Methanosaeta concilii och Methanosaeta sp.
(vitamin B12 finns i en typ av enzym som har förmågan att bryta ned bl a klorerade alifater, se
kapitel 6.4.3.1). Test visade att tillsats av B12 initialt ökade den anaeroba nedbrytningen av PCE.
Tillsats av Fe(0)-pulver ökade reduktionen av klorerade intermediärer med eten som den huvud-
sakliga slutprodukten. Man föreslår nu att pilot- och fullskaletest utförs med Fe(0) och ev. B12
som in situ reaktiva barriärer.

Sammanfattningsvis kan sägas att biologiska metoder, både enbart och i kombination med kem-
fysiska metoder, har stor potential att kunna användas för sanering av klorerade alifater. Av be-
tydelse för lyckad sanering är god kunskap om vilka platsspecifika förhållanden som mikroorga-
nismerna kräver för optimal nedbrytning och mineralisering och hur dessa designas under fält-
mässiga förhållanden. Därtill krävs förståelse av vilka problem som kan uppkomma och hur väl
dessa kan undvikas eller lösas utan att saneringseffektiviteten reduceras.
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6. BIOGEOKEMISKA PROCESSER FÖR NEDBRYTNING AV
ORGANISKA MILJÖFÖRORENINGAR

Vid biosanering används levande organismer (främst bakterier och svampar) för att omsätta olika
typer av föroreningar. Varje saneringen måste anpassas efter de biologiska och kemiska fysika-
liska processer som verkar eller kan bringas att verka på platsen. Ofta får man förändra sane-
ringsinsatserna efterhand som föroreningen bryts ned och nya processer tar vid under skilda ned-
brytningsstadier. För att kunna välja och anpassa insatserna på bästa sätt krävs en förståelse för
hur mikroorganismer bryter ned olika typer av föroreningar. Det krävs kunskap om mikroorga-
nismers funktion, var de finns och vilka typer av reaktioner de kan tänkas företa. Alla levande
organismer måste ha energi och denna kan under vissa förhållanden hämtas från oljeprodukter
och andra organiska föroreningar i marken. I naturen föreligger huvuddelen av det organiska
materialet i form av polymerer. T.ex. består cellulosa av glykos i långa polymerkedjor och pro-
teiner av byggstenarna aminosyror. För att en organismer skall kunna utnyttja polymerer som
kol- och energikälla måste de först spjälkas upp i mindre och för mikroorganismen upptagbara
bitar. Denna process sker med hjälp av olika enzymer och är ett viktigt led i saneringen av orga-
niska föroreningar.

Detta kapitel inleds med en beskrivning av de olika elektronaccptorer som mikroorganismer an-
vänder vid nedbrytning av organiska föroreningar. Därefter fokuseras kapitlet på organiska för-
oreningar som under den närmaste tiden kan anses ha störst potential att genomgå sanering i Sve-
rige, dvs:

- Alkaner
- Monoaromater och PAH
- Klorerade alifater 

6.1. Elektronacceptorer

Här ges en kort beskrivning av olika oorganiska elektronacceptorer (TEA, terminala elektronac-
ceptorer) som mikroorganismer använder vid biologisk nedbrytning av kolväten. Vissa elektro-
ner som frigörs under nedbrytningsreaktionerna kan omhändertas av olika TEA, resulterande i
olika energiutnyttjande i cellen. Olika typer av elektronacceptorer utnyttjas i varierande grad vid
nedbrytning av skilda föroreningar. Mer om detta under varje enskild föroreningsgrupp nedan.

Elektronacceptorerna är efter kvalité ordnade enligt; syre → nitrat → järn → sulfat → metanjäs-
ning. Man kan även tänka sig andra elektronacceptorer som t ex mangan (MnIV → MnII) eller
väte (HI → H0) m fl, som dock inte behandlas här. De teoretiska formlerna som visar de olika
elektronacceptorernas funktion vid nedbrytning av toluen tar ej hänsyn till celltillväxt.

Syre (O2):
Syre är kvantitativt och kvalitativt den viktigaste elektronacceptorn vid biologisk nedbrytning av
organiskt material. Användandet av syre utförs under aeroba förhållanden. Användandet av övri-
ga elektronacceptorer sker under anaeroba förhållanden.

Syret fungerar som elektronacceptor enligt formeln:

O2 + 4H+ + 4e-              2H2O
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Lösligheten av syre i vatten beror på temperatur, tryck och salthalt, men ligger i storleksordning-
en 10 mg/l. Om man räknar med avseende på vikt, åtgår det teoretiskt ca tre gånger så mycket
syre som kolväte vid den biologiska nedbrytningen (beroende på vilket kolväte som bryts ner).
Lösligheten av syre i vatten är ofta den begränsande faktorn vid aerob biologisk nedbrytning. Ett
sätt att tillföra syre till den biologiska nedbrytningen är att sätta till syret på kemisk väg. Norris
(1994) fastslår att genom att använda väteperoxid (H2O2) kan man öka tillförseln av syre 5-50
ggr gentemot bubbling med luft. Man kan även använda andra kemiska preparat för att öka
mängden tillgängligt syre, t ex magnesiumperoxid (MgO4), som föreslås av Defibaugh and
Fischman (1999), ozon (O3) (Spanggord m. fl. 2000a) eller en blandning av ozon och väte-
peroxid (Acero m. fl. 2000, Spanggord m. fl. 2000b, Nélieu m. fl. 2000).

Nitrat (NO3
-):

Nitrat är kvalitativt den elektronacceptor som först utnyttjas när syret har tagit slut. Lösligheten
för natriumnitrat i vatten är 92 g/l, jämfört med syrets ca 10 mg/l (Reinhard 1994).

Nitrat fungerar som elektronacceptor enligt formeln:

2NO3
- + 12H+ + 10 e-         N2 + 6H2O

Järn (FeIII):
Järnreducerande bakterier finns i miljöer (eller mikromiljöer) där syre och nitrat redan är reduce-
rat. Bakterierna kan utnyttja trevärt järn för att oxidera organiska föreningar. Det trevärda järnet
fungerar som elektronacceptor enligt följande formel:

FeIIIOOH + 3H+ +  e-         Fe2+ + 2H2O

Vid förorenade aquiferer finner man ofta höga halter av tvåvärt järn (10-100 ppm) i de anaeroba
delarna av systemet (Borden 1994), vilket tyder på en kvalitativt viktig roll för järnreducerande
bakterier. Man misstänker att järnreduktionen är viktig vid nedbrytningen av kolväten främst i ej
ytnära processer.

Sulfat (SO4
2-):

Sulfat fungerar som elektronacceptor enligt följande formel:

SO4
2- + 8H+ + 8 e-     S2- + 4H2O

Fermentation:
Metanjäsning, fermentation, är en process som tros pågå på ett flertal ställen där de geokemiska
förutsättningarna har utvecklats utan inblandning från människan (Reinhard 1994). En allmän
formel för metanjäsning kan skrivas:

2CH2O      CH4 + CO2 + energi

Generellt är mikroorganismerna vid metanjäsning, mycket känsliga för yttre betingelser som pH,
temperatur, närsaltsbalanser, gifter o s v, vilket gör att processen är svår att använda i många
sammanhang.

Man kan även tänka sig en blandning av olika elektronacceptorer, där de olika processerna sker i
mikromiljöer eller i samverkan. Beller et al (1992) studerade kopplingen mellan dissimilatorisk
sulfatreduktion och järnreduktion i en kultur som var anrikad för sulfatreduktion. JärnIII tycks
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åter-oxidera vätesulfid i en abiotisk process och sänker därmed den inhibitoriska effekten av vä-
tesulfiden. Liknande processer förekommer ofta vid nedbrytning av organiskt material i anaerob
miljö, där restprodukterna ofta åter-oxideras av högre kvalitativa elektronacceptorer.

6.2. Alifater (spec. alkaner och alkener)

6.2.1. Inledning

Alifater, speciellt n-alkaner (raka alifatiska kolväten, se nedan), är goda indikatorer för biogena
och petrogena produkter (Zeng och Vista, 1995). GGrreennaaddee  aallkkaanneerr (i-alkaner) (ex. 2-metylpropan,
2,2,4-trimetylpentan) och i viss mån även ccyykkllooaallkkaanneerr (ex. cyklopentan, metylcyklohexan) är
(tillsammans med aromater, t ex bensen och 1,2,4-trimetylbensen) hhuuvvuuddkkoommppoonneennttggrruuppppeerr  ii
bbeennssiinn, medan rraakkaa  aallkkaanneerr (n-alkaner) är eenn  aavv  hhuuvvuuddkkoommppoonneennttggrruuppppeerrnnaa  ii  ddiieesseell (Earth Sci-
ence 80 E, 1998).

Bensin innehåller kolväten med antal kol främst inom intervallet från C4 upp till C10 (kokpunkt-
sintervall ca 30-180 ºC), medan diesel innehåller kolväten med antal kol mellan främst C13 –
C20 (approximativt kokpunktsintervall 230-300 ºC). De n-alkaner som då diesel främst består av
ligger alltså inom intervallet C13-C20, men det finns även n-alkaner i diesel med lägre och högre
antal kol. Alltså, består föroreningen av främst C13-C20 alkaner kan föroreningen vara t ex die-
sel men ej bensin. Om C13-C20 föreligger, men dess andel är relativt liten, kan detta vara en
indikation på att föroreningen är vädrad”, dvs delvis biologiskt nedbruten. I de fall både < C10
och > C10 alkaner föreligger i relativt stor omfattning kan föroreningen vara en blandning av
olika petroleumprodukter. Som exempel kan nämnas jetbränslen av typ flygfotogen eller JP-x
(där x normalt står för 4, 5 eller 8). JP-4 har n-alkaner främst mellan C4-C14; JP-5, har n-alkaner
främst mellan C10-C16; JP-8 har n-alkaner främst mellan C7-C18. Förutom n-alkaner har dessa
produkter naturligtvis även andra alifater och därtill olika typer av aromater.

Fördelning av olika alkaner kan under fördelaktiga omständigheter erhållas med GC/FID kro-
matografi. I vissa fall kan en puckel (”hump”) uppkomma i kromatogrammet som är så signifi-
kant att denna blockerar GC/FID topparna för alkanerna (svårigheter kan då uppkomma att iden-
tifiera alkanerna). Humpen kan bestå av många olika kolväten med mycket likartade kromatogra-
fiska egenskaper och uppträder inte alltför sällan i prov med ”vädrade” petroleumprodukter (och
anses då, enl. svenskt laboratorium, till betydande del bestå av grenade alifater).

6.2.2. Kemisk struktur och egenskaper

Alifater kan delas in i acykliska och alicykliska alifater. Acykliska alifater delas in i (alla de tre
nedanstående typerna kan bestå av raka och/eller helt/delvis grenade kolväten):

-     Alkaner, som är mättade kolväten. Mättade kolväten innehar ingen dubbelbindning mellan
         kolatomerna, alla bindningar är enkelbindningar. Exempel på en rak alkan är n-oktan,
         grenad alkan är iso-oktan. Raka alkaner brukar benämnas n-alkaner och grenade

   ibland i-alkaner.
- Alkener, som innehar minst en dubbelbindning. Exempel på en alken är buten (en dubbel-
         bindning, rak, två enkelbindningar) och 2,4-heptadien (två dubbelbindningar, en mellan
         kol 2 och kol 3 och en mellan kol 4 och kol 5, rak, i övrigt fyra enkelbindningar).
- Alkyner, som innehar minst en trippelbindning. Exempel på en alkyn är acetylen (en
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         trippelbindning, ingen enkel- och ingen dubbelbindning).

Alicykliska alifater innehar, till skillnad från de acykliska, någon form av ringsystem, vars bind-
ningsstruktur är främst mättat (kan dock till mindre del innehålla omättade bindningar men inte
till den grad att molekylen övergår till aromat). Exempel på alicyklisk alifat är cyklohexan (sex
kolatomer i en ring bundna med mättade bindningar).

Ytterligare information om olika kolväteindelningar och strukturer kan erhållas i Eberson
(1970).

Detta kapitel behandlar främst alkaner och i viss mån även alkener. Alkaner finns i råoljor, varav
i vissa ända upp till 90-95 % (Chapelle, 1993). I raffinerade produkter finns alkaner och alkener i
avsevärd andel i diesel, men även i bensin, eldningsolja etc.

Lösligheten (mg/liter, ppm, mol/liter) för ett organiskt ämne definieras ofta som maximal mängd
löst ämne (mättad) i rent vatten vid 25 ºC och 1 atm. Lösligheten av alifatiska kolväten av storle-
ken C5 till C18 i vatten är låg till mycket låg och sträcker sig från 10-3 till 10-8 mol/liter
(Schwarzenbach m. fl., 1993). Exempelvis, isopentan har lösligheten ca 5*101 mg/l (ca 10-3

mol/l) medan n-oktadekan har löslighet i storleksordningen 10-3 mg/l (ca 10-8 mol/l) (Verschue-
ren; 1983). För de allra flesta alifater, framför allt inom samma grupp, gäller trenden att ju fler
kol i kolkjedjan desto sämre löslighet. Jämförs lösligheten med petroleumbaserade enklare aro-
mater (BTEX) fås att BTEX har mycket högre löslighet i vatten än alifater. I de fall en petro-
leumprodukt, som spills i vatten, innehar avsevärda halter av både alifater och enklare aromater
är det härav normalt att framför allt är BTEX detekteras löst i vattnet.

Organiska ämnen med hög löslighet transporteras lätt med vattenströmmarna och tenderar att ha
låg adsoption till jord och i vissa fall låg bioackumulering (relativt god bionedbrytbarhet).
Adsorption av alifater till jord är bl a en funktion av kolvätets fördelningskoefficient till orga-
niskt kol (Koc), Tabell 6.2.1. Eftersom medeldensiteten för petroleumbaserade drivmedel gene-
rellt ligger lägre än för vatten, tex bensin ca 0,9 g/l, tenderar petroleumprodukter att föreligga i
den övre delen av en akvifer.

En förorenings löslighet i vatten är i allmänhet en av de viktiga, dock inte alltid avgörande, fak-
torerna för ett organiskt ämnes mikrobiologiska tillgänglighet och potentiella nedbrytbarhet. Ju
högre vattenlöslighet ett ämne har desto högre är i allmänhet dess mobilitet i vattenfasen, desto
lägre adsorption till organiskt material i jord, ofta lägre bioackumulering, desto bättre mikrobiell
tillgänglighet och desto högre potentiell biologisk nedbrytbarhet. Alltför hög löslighet, kopplat
till hög halt, kan dock ge mikrobiellt toxiska effekter (vad som är hög halt är bl a substans- och
organismberoende). Jämförs lösligheten av alifater med aromater finner man att aromater, främst
de med högre molekylvikt, har avsevärt högre löslighet än alifater med samma ekvivalenta kol
nummer (EC). Tabell 6.2.1 ger beskrivning av en förenklad beräkning av dessa kolvätens löslig-
het. I linje med ovanstående resonemang skulle man härav kunna förmoda att alifater är svårare
att bryta ned mikrobiellt, jämfört med aromater med samma EC. Emellertid spelar även bl a mik-
robernas enzymatiska system en viktig roll just för nedbrytningen. Eftersom ett mycket större
antal olika typer och arter av bakterier har enzymsystem som klarar av att aerobt bryta ned alifa-
ter, jämfört med aromater, är detta en av de viktiga faktorerna för att just alifater av främst me-
del-tunga kolväten har relativt snabba nedbrytningsförlopp, jämfört med aromatiska dito.

En annan viktig orsak till att n-alifater är relativt lättnedbrytbara är att de ofta föreligger i emul-
sioner vilket ger stor yta per volym mot vatten och kan då snabbare lösas och därtill genererar



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                44 (98)

större yta för bakterierna att attackera än om de inte var emulgerade. Det är därtill inte ovanligt
att bakterier kan producera ytaktiva ämnen för att via micellbildning göra alifaterna mer till-
gängliga/lösliga/transportabla (Carvalho m. fl., 1997; Banat, 1995). Detta kan avspeglas i att
längre n-alkaner har löslighet (ej emulsion) < 0,1 mg/l men deras nedbrytningshastighet över-
skriver hastigheten för att lösas i vatten.

Även kokpunkten varierar i stort med antal kolatomer i kolkedjan. I princip, ju fler kol desto
högre kokpunkt. Alifater mellan n-hexan (C6) till n-pentatriacontan (C35) har kokpunkter inom
området 70ºC till 500ºC.

Tabell 6.2.1. Antal kol i molekylen, ekvivalent kolnummer (Equivalent Carbon Num-
ber, EC) och löslighet för olika grupper av alifater och aromater visavi
deras EC (Gustafson m. fl., 1996).

Alifater EC Aromater EC
5-6 5,5 Bensen 6,5

>6-8 7,0 Toluen 7,6
>8-10 9,0 >7-8 7,6
>10-12 11 >8-10 * 9,0
>12-16 14 >10-12 11
>16-35 19 >12-16 14

>16-21 19
>21-35 28

Lösligheten (S) i mg/l och Koc (ml/g) för de olika EC kategorierna
kan förenklat uttryckas enligt följande:

               Alifater:     Log10S       =  ­0,55·EC+4,5    (R2=0,94)
                                  Log10Koc  =   0,45·EC+0,43   (R2=0,94)
              Aromater:   Log10S       =  ­0,21·EC+3,7    (R2=0,89)
                                  Log10Koc  =   0,10·EC+2,3     (R2=0,94)

* Etylbensen och xylen definieras att ingå i denna grupp fastän antal kol i denna grupp är större än 8.

6.2.3. Biologisk nedbrytning

Inledningsvis ges i detta kapitel en generell bild av biologisk nedbrytning av olika alifater, var-
efter kapitlet delas in i styckena aerob nedbrytning och anaerob nedbrytning, i vilka en mer ingå-
ende beskrivning av kända och föreslagna nedbrytningsförlopp redovisas.

Den kemiska strukturen av ett kolväte är (tillsammans med motsvarande mikrobiella ned-
brytningsaktivitet) avgörande för biologisk omvandling varför bl a Bourquin (1989), Dragun
(1988), Baker och Herson (1994) och Chapelle (1993) har gett följande tumregler:

n-alkaner i molekylområdet C1 - C9 är nedbrytbara, men tenderar att vara mer toxiska för mik-
roorganismerna än motsvarande C10 - C22 kolväten. Vissa specialiserade mikroorganismer (bl a
metanotrofer) kan dock enkelt bryta ned kortkedjade n-alkaner (främst metan). Ju lägre antal kol
desto större tendens att ett kolväte emellertid istället försvinner genom förångning.

n-alkaner i molekylområdet C10 - C22 är förhållandevis biologiskt lättnedbrytbara (alltså lättare
än de kortare dito). Dessa n-alkaner assimileras in i mikroorganismens cell varefter de bryts ned.
Således är jord och vatten förorenade med oljeprodukter innehållande hög andel av dessa kolvä-
ten relativt enkla att sanera med biologiska metoder.

n-alkaner i molekylområdet C > 22 tar längre tid att biologiskt bryta ned än för motsvarande kol-
väten med C < 22. Vad gäller alkaner inom detta storleksområde oxideras de på ungefär samma
sätt som alkaner med C < 22, men nedbrytningen motverkas bl a av deras extremt låga löslighet i
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vatten. Mycket långkedjade alkaner, i t ex tyngre oljor, med molekylvikt > 500-600 anses därför
vara svårnedbrytbara.

Grenade alkaner (i-alkaner) bryts ned betydligt sämre än motsvarande raka alkaner. Ju mer gre-
nat ett kolväte är desto större är oktantalet och desto större är innehållet av tertiära och kvartära
kolatomer, det vill säga kolatomer som är direkt bundna till två eller tre andra kolatomer. Dessa
har en rymdstruktur som tenderar att försvåra biologisk nedbrytning (kvartära mycket svårare att
bryta ned än tertiära). Höggrenade alkaner med C > 22 finns bl a i bitumen och anses som svår-
nedbrytbara eftersom de både innehåller högt antal förgreningar och dessutom är ytterst svårlös-
liga i vatten. Det finns dock uppgifter på att vissa grenade alkaner (tertiära dito) kan brytas ned
(Berekaa och Steinbüchel, 2000) och har brutits ned nästan lika snabbt som motsvarande raka
alkaner (Swannell och Head, 1994) (det kan också nämnas att kvartära kol kan oxiderats men i
dessa fall har det gällt molekyler som inte enbart består av kol och väte, Kniemeyer m. fl., 1999).

Nyligen publicerade resultat indikerar bl a att ovanstående avgränsning, större eller mindre än
C22, bör förskjutas mot betydligt högre antal kol (gäller främst n-alkaner) (Caldwell m. fl., 1998;
Huesemann, 1995).

Alkener och alkyner (alltså omättade alifatiska kolväten som har en eller flera dubbel- och/eller
trippelbindningar) kan i princip oxideras men anses svårare att brytas ned jämfört med motsva-
rande mättat dito. I gruppen alkener finns både raka (n-alkener) och grenade (i-alkener).

Cykloalkaner är svårare att bryta ned än motsvarande n-alkan. Cykloalkaner < C11 har, enligt
Englert m. fl. (1993), hög toxisk inverkan på mikroorganismernas cellmembran. Cykloalkaner
med få ringar kan i vissa fall brytas ner om två eller flera olika typer av mikroorganismer finns
närvarande och samspelar. Ju fler ringar en cykloalkan består av desto mer tenderar den att kvar-
stanna som en rest efter biologisk sanering av olja. Nya undersökningar har visat att cykloalkaner
av flerringad typ är mycket svårnedbrytbara (Huesemann, 1995).

Sätts alkanerna in i ett totalscenario avseende biologisk nedbrytning av petroleumprodukter (Ta-
bell 6.2.2) fås att medel-tunga n-alkaner tillhör de ämnen som bryts ned tidigt medan i-alkaner,
n- och i-alkener bryts ned senare.

I ovanstående har getts en generaliserad bild av bionedbrytning av alifater och gäller främst för
aerob nedbrytning av respektive kolväten. Nedan följer en mer ingående beskrivning av både
aeroba och aneroba mikrobiella reaktionssätt vid nedbrytning av alifater.



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                46 (98)

Tabell 6.2.2. Principiell och förenklad beskrivning av förändring av innehåll i bensin,
diesel och eldningsoljor vid bionedbrytning (Zymax Forensics, USA;
2000-12-06).

Oljor
(Bunker C)

Diesel Bensin Mikrobiell
prioritering

Kemiskt innehåll

1 Stor andel n-alkaner föreligger
2 Lätta alkaner avlägsnas (dock främst avdunstning av de

allra lättaste)
3 Medel-tunga n-alkaner, alkener, bensen, toluen avlägsnas
4 > 90% av n-alkaner avlägsnas
5 Alkylcyklohexaner, alkylbensener avlägsnas; i-alkaner,

n- och i-alkener, naftalen reduceras
6 i-alkaner, n- och i-alkener, metylnaftalener, alkyl-

/bensotiofen avlägsnas; dimetyl-/etyl-naftalener reduceras
(selektivt)

7 Fenantrener, dibensotiofener, PAHer reduceras
8 Vanliga steraner avlägsnas (selektivt), C31- till C35-

homohopaner reduceras. Tricykliska terpener ökas.
9 Tricykliska terpender, diasteraner och aromatiska

steraner ökas
10 Aromatiska steraner och demetylerade hopaner

(finns under vissa förhållanden) dominerar

Aerob nedbrytning

Acykliska alfater (här behandlas alkaner och alkener)
Mikrobiell nedbrytning av alkaner utförs i allmänhet av enzymer med relativt låg molekylspeci-
ficitet. Dessa är dock framför allt inriktade på raka kolkjedjor, varför delvis grenade (tertiära kol)
är mycket svårare att attackera och oxidera och helt grenade (kvartära kol) i princip omöjliga att
oxidera. Eftersom nedbrytning av alkaner kan utföras av enzymer som producerar fettsyror (som
i princip alla mikroorganismer klarar av att producera) finns dessa enzymer hos ett stort antal
olika mikrobiella typer och arter. Dessa finns redan i den jord som kan komma att bli förorenad,
eller som redan är förorenad, av alkaner. Nedan ges några exempel på olika enzymatiska at-
tackvägar där C(O) står for ketogrupp (C=O), R står för väte eller kolväte (Chapelle, 1993; Shi-
geaki Harayama m. fl., 1999):

Det mest vanliga angreppsättet är ”Terminal oxidation” som bereder vägen för den sk beta-
oxidationen (β-oxidation). Nedan visas oxidation av ena alkan-änden men oxidation kan även
ske i båda ändarna.

          1            2                               3
CH3-(CH2)n-CH3 → CH3-(CH2)n-CH2OH → CH3-(CH2)n-C(O)H → CH3-(CH2)n-C(O)OH

Steg 1 kan mikrobiellt katalyseras av enzymet alkan-monooxygenas, steg 2 av fett-alkohol de-
hydrogenas och steg 3 av fett-aldehyd dehydrogenas.

Ett stort antal olika aeroba bakterier är kapabla att utnyttja de härigenom bildade karboxyl-
syrorna genom β-oxidation, med hjälp av coenzym A (CoA) enligt:



SGI                                                       Version 2, 2001-02-22                                47 (98)

                        CoA                                                        CoA, H2O                                                                    CoA, H2O

R-CH2-CH2-C(O)OH  →  R-CH2-CH2-C(O)-CoA  →  R-C(O)-CoA + CH3-C(O)-CoA  →
                               β-oxidation                                                             β-oxidation

→ eventuellt (beroende på R´s längd) ytterligare coenzym A metaboliter och CH3-C(O)-CoA
(kallad acetyl-CoA)  →  in i trikarboxylsyracykeln  →  bl a CO2 + H2O

Eftersom β-oxidation sannolikt inte sker i någon nämnvärd utsträckning under abiotiska (icke-
biologiska) processer är denna typ av reaktion en god indikation på biologisk nedbrytning.

Ett specialfall av mikrobiell nedbrytning av alifater är nedbrytning av metan som kan attackeras,
t ex av enzymet metan-monooxygenas, enligt:
CH4 →              CH3OH  →  H2C(O)  →  HC(O)OH         →          CO2
       Metan-monooxygenas (MMO)       Format-dehydrogenas

Vid denna aeroba nedbrytning av metan bildas metanol, formaldehyd och format som slutligen
mineraliseras.

Ett alternativ till terminal oxidation är sub-terminal oxidation, resulterande i olika oxiderade
mellanprodukter:

R1-CH2-CH2-CH2-R2 → R1-CH2-CHOH-CH2-R2 → R1-CH2-C(O)-CH2-R2  →

R1-CH2-O-C(O)-CH2-R2  → R1-CH2OH  +  HC(O)-O-CH2-R2

R1-CH2OH → R1-C(O)OH    (och vidare med CoA och β-oxidation, se ovan).

Enligt Whyte m. fl. (1998) finns det angivet i litteraturen (flertal hänvisningar ges) att n-alkaner
även kan brytas ned med hjälp av dioxygenas enzym. Härvid oxideras n-alkaner initialt till mot-
svarande hydroperoxider, med efterföljande transformation till aldehyder och alkoholer.

Som nämnts ovan är grenade alifater med tertiära kolatomer betydligt svårare att brytas ned än
ogrenade (och kvartära koltatomer i princip omöjliga att attackera, se t ex Morgan och Watkin-
son, 1994; Hammond och Alexander, 1972). Inte alltför sällan är det β-oxidationssteget som i
sådana fall inte kan genomföras. Eftersom petroleumprodukter, i mer eller mindre utsträckning,
innehåller dessa grenade kolväten (utvinns/produceras av raffinaderierna och tillsätts till drivme-
del för att höja oktantalet) och att dessa ofta inte genomgår fullständig oxidation och mineralise-
ring, tenderar dessa ofta att finnas kvar länge tid (än raka alkaner) i mark och vatten efter ett
spill. Detta har i vissa fall gått att använda för att undersöka hur stor andel av förorening som har
brutits ned biologiskt. Härav jämförs ofta vissa raka kolväten i föroreningen med motsvarande
mer svårnedbrytbara grenade kolväten. Om föroreningen saknar något/några av dessa kolväten
kan de eventuellt initialt tillsättas. Dessa båda typer av kolväten skall i övrigt ha så lika fysikalis-
ka egenskaper som möjligt (flyktighet, förångningstemperatur etc). Här har exempelvis de gre-
nade alifatiska kolvätena pristan eller fytan (båda innehåller tertiära kol) använts som standard.
Reduktionshastigheten av dessa sätts då i relation till motsvarande raka alkaner (n-C17/pristan
resp. n-C18/fytan; dessa n-alkaner brukar användas fastän de har mindre antal C än motsvarande
grenat kolväte) i föroreningen. Man kan då få en uppskattning av hur stor andel av det raka kol-
vätet som biologiskt bryts ned, i förhållande till andelen som avgår till atmosfären, inkorporeras i
materialet etc.
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Denna jämförande test är emellertid inte alltid pålitlig eftersom grenade kolväten i vissa fall på-
visats brytas ned i signifikant grad (se t ex Sundaresan m. fl., 1997; Nakajima m. fl., 1985; Seu-
bert och Fass, 1964). Attacken baseras på att initialt avlägsna grenade metylgrupper genom
komplexa, och för varje alkyl-grypp specifika, reaktionssätt (specifik med avseende på hur den
tredimensionellt är placerad på kolkjedjan). Attacken genomförs med hjälp av motsvarande en-
zymsystem, med efterföljande produktion av karboxylsyror, enligt ovan. I de fall man har en
mikrobiell kultur som visar sig kapabel att bryta ned grenade kolväten kan man alternativt an-
vända det mycket svårnedbrytbara 17α(H),21β(4)-hopan, cyklisk femringad alkan, som standard.
GC/MS undersökningen får då normaliseras mot hopan. På senare tid har man alltmer använt
hopan som nedbrytningsmarkör, och allt mindre grad det sämre alternativet pristan och fytan
(sämre just pg a ökad rapportering att dessa kan brytas ned i betydande omfattning).

Ett annat sätt att erhålla indikationer på nedbrytning av alifater är att mäta produktion av alifatis-
ka karboxylsyror eftersom dessa bildas, se ovan, som intermediärer vid nedbrytningsprocessen
(Watson m. fl., 1999).

Alifatiska alkener (omättade kolväten innehållande kol-koldubbelbindning (C=C)) kan brytas
ned på flera sätt, av vilka några liknar ovanstående terminala oxidation. Ofta förekommer större
variation av producerade mellanprodukter, men en av de mer vanliga intiala angreppsätten är att
oxidera den omättade bindningen, varvid en peroxid-grupp bildas. Peroxider är oftast toxiska
vilket hypotetiskt kan vara en orsak till att omättade alifater synes brytas ned och mineraliseras
sämre än mättade dito.

Utöver ovanstående finns ytterligare några, dock mindre vanliga, mikrobiella aeroba attackvägar
för alifater föreslagna (Britton, 1984).

De flesta studier avseende aerob nedbrytning av alifater har utförts vid relativt varma förhållan-
den. Det finns emellertid bakterier som utför densamma vid låga temperaturer. Whyte m fl.
(1998) fann en bakterie som i kallt klimat (0-5 °C) kunde bryta ned och fullständigt mineralisera
n-alkaner och därtill, dock i mycket mindre utsträckning, även några grenade alkaner (5 °C).
Därtill har man funnit ”kallt-klimat aktiva” bakterier som har två parallella enzymsystem varav
den ena kan bryta ned alifater och den andra aromater (Whyte m.fl., 1997). Ytterligare indikatio-
ner på att alifater kan brytas ned i kallt klimat ges av Prince m. fl. (1999).

Alicykliska alifater (här enklare cykloalkaner)
Alicykliska kolväten, t ex cyklohexan, har visat sig kunna brytas ned mikrobiellt, främst genom
en kooperation mellan mikroorganismer (konsortium), vilka har olika typer av enzym (Chapelle,
1993). Reaktionerna synes främst utföras m h a co-oxidation (ämnet bryts ned tillsammans med
annat primärt ämne, enzymet designat att bryta ned primärämnet men den cykliska alifaten bryts
ned parallellt). Keck m. fl. (1989) omnämner att cyklohexan kan attackeras cometaboliskt av
Mycobacterium vaccae JOB 5, med hjälp av propan. Den relativt stora variationen av alicykliska
kolväten kan ge upphov till flera teoretiska nedbrytningssätt. Ett sätt som vanligtvis beskrivs är
att kolvätet först överförs till en cykloalkohol (i cyklohexans fall till cyklohexanol) med efter-
följande bildning av en cykloketon. Därefter attackerar och katalyserar monooxygenas (MO)
insättandet av ett syre i ringen. Efterföljande ringöppning sker med hjälp av hydrolasenzym och
produkten transformeras vidare till en dikarboxylsyra (Trudgill, 1984; Shigeaki Harayama m. fl.,
1999). Enligt den sistnämnda referensen, som hänvisar till Morgan och Watkinson (1994), synes
substituerade cykloakaner lättare brytas ned mikrobiellt jämfört med osubstituerade dito.
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Anaerob nedbrytning

Det föreligger i avsevärt mindre omfattning undersökningsresultat avseende anaerob nedbrytning
av alkaner, relativt aerob dito. Generellt sett sker anaeroba reaktioner långsammare än aeroba.
Det var inte speciellt länge sedan som man var osäker på om anaerob nedbrytning av alifater
över huvud taget förelåg i någon signifikant omfattning. På senare tid har man emellertid genom
ökat antal undersökningar funnit att alifater verkligen kan brytas ned anaerobt. Mikroorganismer
är de enda medlemmarna i vår biosfär som kan utföra respiratoriska funktioner med andra elek-
tron acceptorer än syre, t ex med nitrat, trevärt järn, sulfat och koldioxid. Signifikanta kun-
skapsluckor finns dock än idag vad gäller de mikrobiella mekanismerna vid användandet av des-
sa alternativa elektronacceptorer vid nedbrytning av alkaner.

Relativt tidigt föreslogs att initial anaerob mikrobiell nedbrytning av alkaner genererade alkener,
men reaktionerna tycktes inte kunna användas för mikrobiell tillväxt (Griffin och Traxler, 1981).
På senare tid har allt fler rapporterat om nedbrytning av alkaner under anaeroba förhållanden. I
de flesta fall har mikrobiella sulfatreducerare används (har i de flesta fall erhållits från petro-
leumförorenade sediment), men i några fall finns det även rapporterat om mikrobiellt användan-
de av övriga anaeroba elektronacceptorer (se t ex Holliger och Zehnder, 1996). Det senare fallet
kan hypotetiskt förekomma i akviferer eller andra vattenområden med låga sulfathalter men som
istället innehåller t ex Fe3+ och/eller nitrat.

Hunkeler m. fl. (1998) fann indirekta indikationer på omfattande nedbrytning av n-alkaner (pa-
rallellt med nedbrytning av aromater), medan i-alkaner synes ha hög motsträvighet mot nedbryt-
ning, under anaeroba laborativa förhållanden i dieselförorenat akvifermaterial. Exakt vilken/vilka
elektronaccpetorer som mikroberna använde angavs inte men total haltreduktion av de flesta
anaeroba elektronacceptorerna erhölls. Vidare bevisade Caldwell m. fl. (1998) att n-alkaner ända
upp till C34 kan mineraliseras från vädrad råolja under sulfat-reducerande förhållanden, med
tillsats av mikroorganismer från marina sediment. Intressant noterades även signifikant nedbryt-
ning av pristan och fytan (flergrenade C19- och C20-alkaner).

Grishchenkov m. fl. (1999) fann att sk fakulativt anaeroba bakterier, här Pseudomonas sp. och
Brevibacillus sp., efter 10 dagar hade aerobt brutit ned 90-95 % av de n-alkaner som fanns i, till
25% vädrad, arabisk råolja (Arabian light crude oil). Dessa n-alkaner låg inom intervallet C10-
C35. Fakulativa anaerober kan leva både under aeroba och vissa anaeroba förhållanden (nitrat-,
järn- och mangan- reducerande förhållanden). Detta i motsats till strikt anaeroba mikroorganis-
mer som inte kan leva under aeroba förhållanden men som istället kan använda bl a sulfat och
koldioxid som elektronacceptorer. Under anaeroba, nitrat-reducerande förhållanden, kunde dessa
fakulativa anaerober inom 50 dagar bryta ned ca 25-30 % av n-alkaner inom intervallet C11-C14
och ca 20-25% n-alkaner inom intervallet C15-C18. Indirekta indikationer fanns att nedbrytning-
en eventuellt gick signifikant snabbare än 50 dagar.

Aeckersberg m. fl. (1998) fann att två mesofila (förklaring, se nästa stycke) sulfat-reducerare
(bakteriestammarna benämndes Pnd3 och Hxd3), isolerade från ett marint sediment och en olje-
tank, tillväxte på n-alkaner upp till C17 respektive C20, under bildandet av bl a sulfid. Man fann
att de båda stammarna attackerade n-alkaner olika under det initiala reaktionssteget. Den ena
stammen (Hxd3) gav fettsyror med udda antal kol då n-alkaner med jämnt antal kol tillfördes.
Den andra stammen gav tvärtom fettsyror med jämna antal kol från n-alkaner med jämna antal
kol. Man spekulerade i om mikroorganismerna i det ena fallet eventuellt tillförde kol till de inle-
dande reaktionerna innan produkterna mineraliserades. I båda fallen erhölls resultat som visade
annat angreppssätt än det som föreslagits av Morikawa m. fl. (1996). De sistnämnda fann att
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anaerob alkan nedbrytning skulle kunna gå via bildandet av 1-alken av en bakterie (HD-1) som
även utnyttjade CO2 (alkenproduktion av alkan beskrevs redan av Britton, 1984).

Ovan nämns mesofila bakterier. Mesofila mikroorganismer har en optimal nedbrytningstempe-
ratur mellan 25-40 ºC (Baker och Herson, 1994). Emellertid finns andra typer av mikroorganis-
mer, så kallade psykrofiler (ibland även kallade kryofiler, köldälskare), som har ett betydligt läg-
re optimum, 5-15 ºC (kan troligtvis för vissa eventuellt vara ännu lägre), i motsats till termofiler
(värmeälskare) som har optimum över 40 ºC (ibland anges 40-60 ºC med det finns troligtvis de
som har högre optimum). Termofiler kan anrikas vid bl a kompostering. Alla tre typerna har vi-
sat sig kunna bryta ned organiska föroreningar.

Ett år senare presenterade So och Young (1999a; 1999b) en alkan-nedbrytande sulfat-
reducerande bakterie (AK-01, isolerad från petroleumförorenat sediment) som tranformerade
alkaner till monokarboxylinnehållande fettsyror. Denna mikroorganism kunde använda alkaner
för sin tillväxt, varvid antalet bakterier fördubblades på tre dagar (bas: hexadekan). Alkanerna
mineraliserades fullständigt. De alkaner som bakterien utnyttjade låg inom intervallet n-C13 till
n-C18. Det reaktionssätt som härvid föreslogs innefattar inkorporering av en metylgrupp i sam-
band med bildandet av karboxylgruppen enligt:

CH3-(CH2)n-CH2-CH2-CH3 →  →  CH3-(CH2)n-CH2-CH-C(O)OH → β-oxidation →  → CO2
                        C                                     CH3

Varifrån mikroorganismen tar, det på position C-2 inkorporerade, kolet är ännu inte klarlagt.

6.3. Monoaromater och PAH

6.3.1. Inledning

Namnet aromatisk kommer av att ett flertal aromatiska föreningar (långt ifrån alla) har en ange-
näm doft. Olika aromater kan fås från bl a stenkolstjära och råolja. Aromaterna har ett stort an-
vändningsområde inom industrin som t ex lösningsmedel, bas till en del läkemedel, plaster, be-
kämpningsmedel, sprängämnen, o s v. Polycykliska aromatiska kolväten (PAH) kan härledas till
petrogena material (och pyrogena mtrl), men PAH från petrogena material har mer av alkylerade
PAH (t ex metyl-naftalen) i förhållande till icke-alkylerade PAH (t ex naftalen). Därtill genererar
förbränning av fossila bränslen pyrogena material med innehåll av PAHer som i allmänhet sak-
nar alkylgrupper (Zeng och Vista, 1995).

6.3.2. Kemisk struktur och egenskaper

Grundstommen i monoaromater (MAH) och polycykliska aromatiska kolväten (PAH) är bensen.
Bensenmolekylen består av sex kolatomer, sex väteatomer och ett gemensamt ”elektronmoln”
(π-elektroner) som ger den aromatiska strukturen på molekylen.

En eller flera av väteatomerna hos MAH och PAH kan vara substituerade mot olika funktionella
grupper. För MAH gäller att om en av väteatomerna byts ut mot t ex en alkoholgrupp (OH) får
man en fenol, byts vätet istället ut mot en metylgrupp (CH3) så fås toluen, mot en etylgrupp fås
etylbensen o s v. Även flera av väteatomerna kan bytas ut och ger på så sätt ett oräkneligt antal
av olika kombinationer, exempelvis är ftalater saltet av ftalsyra, där två av bensenets väteatomer
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bytts ut mot karboxylsyragrupper (-COOH), om två väteatomer istället byts ut mot metylgrupper
fås xylener.

En del MAH:er anses som mycket cancerogena och dessa används numera i betydligt mindre
omfattning inom industrin än tidigare (t ex bensen). Kontamination från bränslen är en av de
vanligare grundvattenföroreningarna. Vatten som har varit i kontakt med ett oljebaserat bränsle
(bensin, diesel, eldningsolja o s v) innehåller ofta höga halter BTEX (bensen, toluen, etylbensen
och xylen) som är en fraktion med hög löslighet i vatten (bensen högst med ca 1,78 g/l,  Brown
m. fl., 1999).

PAH består av två eller flera bensenringar förenade med kol-kol π-bindning, där två ringar bildar
naftalen och tre ringar bildar t ex antracen. Även här kan väteatomerna bytas ut och bildar där-
med ett oräkneligt antal olika föreningar. PAH finns som nämnt ovan i stenkolstjära och råolja,
PAH:er bildas även vid ofullständig förbränning av organiskt material, t ex orenade dieselavga-
ser, framställning av koks och aluminium (grafitelektroder), vedeldning, skogsbränder, sopför-
bränning o s v. Detta gör att man kan finna PAH:er på de mest skilda platser i naturen; en del
naturligt förekommande, andra av antropoget ursprung. PAH:er är en mycket komplex grupp,
generellt fettlösliga, ofta stabila, några cancerogena och i en del fall bioackumulerande. Ett fler-
tal organismer metaboliserar PAH:er relativt snabbt, ett undantag är musslor, vilket gör att
musslor kan innehålla höga koncentrationer PAH som lagras i vävnaden.

De flesta PAH:er betecknas som relativt oskyldiga men en del har en oomtvistad skadeverkan.
De främsta skadeverkande egenskaperna hos PAH:er anses vara att en del är cancerogena. Man
beräknar att i Sverige orsakar PAH 10-100 fall cancer per år (Naturvårdverket, 1998). Att PAH
orsakar lungcancer är vedertaget och man förmodar att även andra vävnader kan bli drabbade.
Andra förmodade negativa verkningar av PAH är att det kan fungera som signalsubstans och
därmed störa proteinsyntesen och eventuellt ge hormonstörningar (Naturvårdverket, 1998). En
nackdel med en snabb metabolisering är ibland att metaboliterna från PAH (t ex bens(a)pyren)
kan få mer toxiska egenskaper än moderföreningen. Generellt kan sägas att lipofiliciteten (fett-
lösligheten), motståndskraften mot miljön och toxiciteten för generna ökar när PAH molekylen
ökar i storlek (Cerniglia, 1992) och lösligheten i vatten minskar (Brown m. fl., 1999). Det tycks
också som att giftigheten går mot kronisk giftighet och primär cancer när storleken kommit till
fyra fem bensenringar (Cerniglia, 1992 och referenser däri).

6.3.3. Biologisk nedbrytning

Aerob, biologisk nedbrytning av toluen kan åskådliggöras teoretiskt enligt formeln:

C6H5-CH3 + 9 O2  Mikroorganismer     7 CO2 + 4H2O + Energi

Nitrat brukar anses som mycket betydelsefullt vid nedbrytningen av MAH i grundvatten p g a att
stora mängder nitrat kan finnas löst i vattnet, t ex så är lösligheten för natriumnitrat 92 g/l jäm-
fört med syrets ca 10 mg/l (Reinhard, 1994).

Experiment har visat att BTEX bryts ner i turordning vid denitrifikationen. Toluen är den före-
ning som bryts ner först följd av p- och m-xylen, etylbensen och o-xylen (Reinhard, 1994, och
referenser däri). Angående bensen finns det delade meningar, en del forskare hävdar att bensen
inte är biologiskt nedbrytbart med denitrifikation, medan andra säger sig ha starka indikationer
på att bensen kan brytas ner (Borden, 1994, och referenser däri).
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Biologisk nedbrytning av toluen genom denitrifikation, kan åskådliggöras teoretiskt enligt for-
meln:

C6H5-CH3 + 6 NO3  Mikroorganismer     7 CO2 + 4H2O + 3 N2 + Energi

Mikroorganismer kan utnyttja trevärt järn för att oxidera t ex toluen, fenol, bensoat m fl (Borden,
1994, och referenser däri). Användandet av Fe3+ vid nedbrytning av toluen kan beskrivas enligt
(föreslaget av Borden, 1994):

C6H5-CH3 + 36 Fe(OH)3  Mikroorganismer     7 CO2 + 36 Fe2+ + 72 OH- + 22 H2O + Energi

Man kan även tänka sig en användning av järnoxyhydroxid (FeOOH) istället för järntrihydroxid
(Fe(OH)3), varvid den teoretiska formeln skulle bli något annorlunda.

Sulfat (SO4
2-)

En del ”besvärliga” organiska föroreningar har visat sig kunna brytas ner av svavelreducerande
bakterier. Det antas av Edwards och Grbic-Galic (1992) att sulfat var elektronacceptor vid mine-
ralisering av bensen i deras studie. Även vid oxidering med sulfat som elektronacceptor, kan
man se att toluen är den substans som föredras av mikroorganismerna i BTEX följd av p-xylen
och o-xylen. Etylbensen och bensen visade först inga tecken på nedbrytning, men efter 30 dagar
med anoxiska förhållanden kunde man observera en mineralisering av bensen (Edwards och
Grbic-Galic, 1992). Biologisk nedbrytning av toluen genom sulfatreduktion, kan åskådliggöras
teoretiskt enligt formeln (Beller m. fl., 1992):

C6H5-CH3 + 4,5 SO4
2-  Mikroorganismer     2,25 HS- + 2,25 H2S + 7 HCO3

- + 0,25 H+ + Energi

Fermentation
Redan 1987 visade Grbic-Galic och Vogel (1987) att flera aromater kan bli transformerade till
koldioxid och metan under metanogena konditioner.  Föreslagen formel för nedbrytningen av
toluen är:

C6H5-CH3 + 5 H2O       Mikroorganismer     2,5 CO2 + 4,5 CH4 + Energi

Den mikrobiologiska nedbrytningen av polycykliska aromatiska kolväten (PAH) utförs av en
skiftande grupp av mikroorganismer bestående av bakterier, svampar och alger. Tidigare ansågs
att molekylärt syre var nödvändigt för den första hydroxyleringen av PAH (Cerniglia, 1992).
Under senare tid har man dock visat att det även kan förekomma en strikt anaerob mineralisering
av PAH (Coates m. fl., 1996; Coates m. fl., 1997). I motsats till bakterier så använder svampar
hydroxyleringen till att avgifta snarare än till sin katabolism och assimilering. Mikrobiell ned-
brytning av PAH:er är en av huvudprocesserna för dekontaminering av kontaminerade sediment
och ytligt liggande jordlager. PAH:erna kan bli fullständigt mineraliserade eller delvis transfor-
merade av en grupp mikroorganismer eller av enskilda mikroorganismer. Redan i början av
1990-talet ansågs det att biosanering av jordar kontaminerade av PAH:er var ett alternativ till
traditionella metoder, som förbränning vid avgiftning av farligt avfall (Aronstein m. fl., 1991;
Ellis m. fl., 1991). Biologisk nedbrytning av individuella kolväten är relaterad till dess kemiska
struktur, grad av aromatisering, koncentration och fysiokemiska parametrar (Cerniglia, 1992).

Generella principer vid metabolisering av PAH:er är beskrivna av Cerniglia (1992) (och referen-
ser däri). De flesta av dom är fortfarande gällande.
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1. Ett mångfald av olika bakterier, svampar och alger har förmågan att metabolisera PAH:er.
Generellt kan man säga att nedbrytningshastigheten är omvänt proportionellt mot antalet
ringar i PAH-molekylen. PAH:er med låg molekylvikt bryts ner snabbare än de med hög
vikt.

2. Den mikrobiologiska nedbrytningen av PAH:er som naftalen, fenantren, antracen och ace-
naften är väl dokumenterade och de biokemiska vägarna är kända. Det är mindre känt om
mikroorganismers förmåga att använda PAH:er med hög molekylvikt som kol och energi-
källa.

3. Den biologiska nedbrytningsmekanismen, både eukaryot och prokaryot, behöver närvaro av
molekylärt syre för att initiera en enzymatisk attack på PAH-ringar. Andra enzymsystem som
t ex metanmonooxygenas (MMO) och ligninperoxidas kan också vara av intresse vid kata-
bolismen av PAH. Det finns också ett ökande intresse av anaerob nedbrytning av PAH:er.

4. Det har rapporterats inblandning av plasmider vid nedbrytning av toluen, naftalen, bifenyl
och fenantren. Några kataboliska gener med tillhörande regulatoriska gener har blivit analy-
serade. Dock är lite känt angående gener och regulations mekanismer ingående vid bakterio-
logisk nedbrytning av PAH:er med hög molekylvikt.

5. PAH:er med låg molekylvikt, t ex naftalen och fenantren, bryts ner relativt snabbt i sediment,
medan tyngre PAH:er, t ex bensoantracen, krysen och bens(a)pyren tycks vara ganska resis-
tenta mot mikrobiologiska attacker. Den potentiella biologiska nedbrytningshastigheten för
PAH:er är högre i PAH-kontaminerat sediment än i ofördärvat sediment.

6. Fintrådiga svampar hydroxylerar PAH:er som en inledning till detoxificering medan bakteri-
er för det mesta oxiderar PAH;er för kol assimilation. Liksom bakterier är svamp metabolis-
men av PAH:er mycket regio- och stereoselektiv.

7. Mikrobiologisk nedbrytning av PAH:er i akvatisk respektive terrester miljö är starkt påver-
kad av en mängd abiotiska och biotiska parametrar som; temperatur, pH, jordtyp, luft tillför-
sel, närsalter, djup, diffusion, mikrobiell anpassning, biotillgänglighet, tidigare kemisk expo-
nering, vattentillgång, sedimentets toxicitet, fysiska-kemiska  parametrar av PAH:t, koncent-
ration av PAH och årstids faktorer.

Ett klart tecken på att de yttre betingelserna har stor påverkan på mineraliseringen är att teoretis-
ka resultat ofta avviker från experimentellt erhållna. Ofta åtgår det betydligt mer syre i förhållan-
de till mängd kol vid nedbrytning av PAH:er än de teoretiska ca tre gångerna. Haeseler m. fl.
(1999) har vid nedbrytning av PAH i praktiska försök uppmätt en åtgång på mer än 16 ggr så
mycket syre som nedbrutet kol för vissa jordar (kan ev. bl a vara en funktion av naturlig orga-
niskt innehåll). Thomsen m. fl. (1999) har visat att quinolin kan brytas ner fullständigt på 7 till 10
dagar, oberoende av pH (pH 5,8 och 7,2).

Möjliga aeroba och anaeroba reaktionssätt avseende mikrobiell nedbrytning av MAH och PAH
finns beskrivna i bl a Larsson m. fl. (1994). I det följande ges först ett kortfattat extrakt från
nämnda referens, varefter följer resultat från litteraturstudie avseende nya rön om mikrobiell
nedbrytning av MAH och PAH.

Det är av betydelse att känna till vilka mellanprodukter/intermediärer som kan bildas vid ned-
brytning av aromater. Kunskapen kan bl a användas till att få indirekta bevis på om förlust av
aromaterna beror av biologisk nedbrytning eller ej. Exempelvis är det känt att katekoler bildas
vid nedbrytning av både MAH och PAH, och att även salicylsyra bildas som intermediär under
PAH nedbrytning. Vid behov kan bl a dessa ämnen analyseras med målsättningen att erhålla
indikation på biologisk aromatnedbrytning. Iacondini m. fl. (1999) ger exempel på ett antal olika
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nedbrytningsprodukter (intermediärer) som kan användas som indikatorparametrar för bioned-
brytning av toluen. Ytterligare exempel på potentiella intermediärer, både för toluen och andra
aromatiska föreningar, kan fås i Gibson och Subramanian (1984).

Det vedertagna oxidativa angreppsättet på aromatiska kolväten kan i princip beskrivas utifrån
nedbrytning av bensen enligt förenklad beskrivning i Figur 6.3.1. Av bensen kan initialt bildas en
dihydrodiol av enzymet bensen-dioxygenas, med efterföljande bildning av katekol. Denna inter-
mediärs två hydroxylgrupper (OH-grupper) destabiliserar den aromatiska ringstrukturen och gör
den mer tillgänglig för ringöppning. Det finns även alternativt möjlighet att fenol bildas (gäller
främst annaerobt) i stället för diolen som även den kan transformeras till katekol.

I de fall ett av bensenringens väte är substituerat med kort alifatisk kolvätegrupp (t ex metyl-
grupp resulterande i toluen) eller två sådana grupper (tex två metylgrupper resulterande i xylen)
kan härifrån bildad katekol i vissa fall ha kvar denna/dessa grupp/-er. I toluenfallet är den då
placerad på ett av ringkolen intill någon av hydroxylgrupperna och i xylenfallet sitter hydroxyl-
grupperna i orto- och meta-ställning. Dock finns alternativa nedbrytningssätt för bl a xylenet,
exempelvis inledningsvis kan i stället en av metylgrupperna oxideras till alkoholgrupp (Gibson,
1984). I alla fallen bildas dock i efterföljande steg någon form av katekol (katekol, metylkatekol
eller dimetylkatekol).

bensen             bensen dihydrodiol         katekol             cis,cis-mukonsyra

             meta

       naftalen                       salicylsyra
2-hydroxymukon semialdehyd

Orto-vägen kan katalyseras av enzymet dioxygenas. Orto-vägen kallas även β-ketoadifatvägen. Meta-
vägen kan katalyseras av enzymet 1,2-dihydrogenas.

Figur 6.3.1.   Förenklad beskrivning av aerob bakteriell nedbrytning av bensen och PAH.

PAHer bryts på liknande sätt, som för bensen, ned till bl a katekol men där är föregångsmoleky-
len främst salicylsyra. Därtill kan även gentissyra bildas som alternativ till katekolen (gentissyra
har, i förhållande till salicylsyran ytterligare en OH-grupp på ringen och där de då båda OH-
grupperna sitter i para-ställning).

Katekolen kan attackeras på två olika sätt, orto och meta (se Figur 6.3.1). I orto-fallet bildas
ringöppnad cic,cic-mukonsyra, med efterföljande bildning av β-ketoadifat. I meta-fallet katalyse-
rar enzymkomplexet katekol-2,3-dioxygenas införandet av två syreatomer.

dioxygenas
orto

CO2 och H2O
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Generellt sett finns vissa mikrobiella enzymatiska attacker som avviker från ovansstående men
analys av katekoler kan ändå anses som ett acceptabelt sätt att få information avseende eventuell
biologisk nedbrytning. Omvänd bevisföring gäller härav ej. Om katekoler inte detekteras är detta
inte bevis på att ingen nedbrytning sker.

Olika enzym kan därefter tar över och öppna katekol-ringen. Produkter är organiska syror, vilka
vidare slutgiltligt enzymatiskt katalyseras till koldioxid och vatten i cellens energiproduktions-
system. Produktion av dessa organiska syror sänker pH.

Mikrobiell anaerob nedbrytning av aromater anses främst ske med aromater med mindre än fyra
ringar och kan ske på ett flertal olika sätt (Vogel och Grbic-Galic, 1986; Stoner, 1994; INET,
1993). Anaerob nedbrytning av aromater sker mycket långsammare än under aeroba förhållan-
den och det är i princip enbart för MAH som nedbrytning kan ske med tillfredsställande hastig-
het.

Generellt sett finns två olika huvudsätt avseende nedbrytning av PAHer rapporterade. Den ena,
direkt metabolism, innebär att mikroorganismen innehar enzymsystem som kan användas för att
omvandla specifikt PAH till energi och kolkälla. Alternativt kan PAHer brytas ned co-
metaboliskt. Härvid krävs annan kolkälla som aktiverar enzym som i sin tur kan bryta ned speci-
fik/-a PAH. Nedbrytningen sker då utan att PAH utnyttjas som energi och kolkälla. Exempelvis
fann Ho m. fl. (1995) i jordprover från USA, Tyskland och Norge några mikroorganismer som
var kapabla att utnyttja pyren och/eller fluoranten metaboliskt, medan huvuddelen av de isolera-
de mikroorganismerna enbart kunde bryta ned dessa och andra PAH co-metaboliskt. Vid sane-
ring av kreosotförorenat område är det därför av stor vikt att klarlägga vilka organiska ämnen
som kan stimulera platsspecifik nedbrytning av PAHer (med platsspecifikt menas att de kan va-
riera från plats till plats). Fullskalesanering med mikrobiella metoder bör alltså inkludera labora-
tiva tester för att finna lämpligt tillsatsmedel. Intressant att notera är att det finns indikationer på
att vissa PAHer kan ingå i den samling av ämnen som kan stimulera nedbrytning av andra PA-
Her. Exemplevis kan naftalen, fenantren och fluoranten inducera (starta eller upprätthålla) pro-
duktion av det/de enzym som bryter ned andra PAHer co-metaboliskt (Ye m. fl., 1996; Keck m.
fl., 1989). Förutom själva PAHerna kan även intermediärer i vissa fall verka som stimulera-
re/inducerare.

Även vissa svampar kan bryta ned PAHer. Dessa har dock andra angreppsätt och arbetar främst
med extracellulär nedbrytning genom initial oxidation till epoxider. Speciellt populär har vitrö-
tesvampen Phanerochaete chrysosporium blivit. Gruppen vitrötesvampar har visat sig ha bio-
nedbrytningskapaciteter, associerade till bl a produktion av en grupp av enzym kallade lignin-
peroxidaser, eller ligninaser, vilka bryter ned aromatiska strukturer i lignin. Eftersom lignin är en
komplex molekyl besitter ligninaser låg specificitet med avseende på nedbrytbart ämne. Lignina-
ser sekreteras från svampens mycel i en inaktiv form vilken måste oxideras för att bli aktiv, vil-
ket i normala fall sker med hjälp av, från svampen sekreterad, väteperoxid. I aktiverad form kan
ligninaser extracellulärt oxidera ett brett spektrum av organiska ämnen, men föredrar att oxidera
eget sekreterat veratryl alkohol. Detta resulterar i fria radikaler, det vill säga reaktiva intermediä-
rer kapabla att katalysera oxidationsreaktioner. De fria radikalerna består främst av hydroxylra-
dikaler.

Ligninasproduktion är optimal främst då svampen har kvävebrist, men även produktion vid brist
på svavel och kol finns rapporterat. Nedbrytning av lignin ingår som en sekundär metabolisk
reaktion, vilket innebär att primärt lättnedbrytbart ämne, exempelvis glukos (i mycket små kon-
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centrationer, millimolar) eller cellulosa, måste vara närvarande för att väteperoxid skall kunna
bildas av glukosoxidas enzym (Carberry, 1994).

Den höga reaktiviteten av veratryl alkohols fria radikalkatjoner kan användas för att katalysera
initial oxidation av aromatiska ringar, ingående i t ex PAH. Bens(a)pyren kan härigenom om-
vandlas till bl a motsvarande fri radikalkatjon, vilken i sin tur genomgår flera efterföljande hyd-
rolys- och oxidationssteg, under bildning av bl a bens(a)pyren kinon (McFarland m. fl., 1992).
Sådana kinoner kan i sin tur bl a reagera med, och inkorporeras i, humus men kan även undergå
bakteriell mineralisation, beroende på kemiska och fysikaliska faktorer i jorden och existerande
mikroflora. I de fall inkorporering i humus sker, kan fortsatt nedbrytning av ämnet försvåras.

Sanglard m. fl. (1986) visade att vitrötesvampen Phanerochaete chrysosporium kunde bryta ned
bens(a)pyren. Bumpus (1989) visade att P. chrysosporium var kapabel att reducera halten av 22
aromatiska komponenter i antracenolja. Indikationer har erhållits att reduktionen inte innebär
mineralisering, utan istället inkorporering av intermediärer i bärarmatrisen. T ex undersökte
McFarland m. fl. (1992) svampen P. chrysosporiums möjligheter att i en kompost bryta ned och
mineralisera bens(a)pyren. Man fann ingen signifikativ mineralisering och resultaten indikerade
association av intermediärer till kompostmatrisen. Tidigare erfarenheter hade visat att signifi-
kanta mängder av 14C-föroreningar (ursprungligen från 14C-märkt bens(a)pyren) bands irreversi-
belt till jord då denna typ av svamp tillsattes, medan ingen bindning till jord erhölls då svampen
utelämnades. Enligt författarna kan metoden med fördel användas om man vill immobilisera
tyngre PAH i jord.

Man har på senare tid funnit indikationer på att svampar kan oxidera PAH, på andra sätt än via
lignin-peroxidas. Det tycks till och med vara så att användandet av peroxidaser för nedbrytning
av vissa PAH eventuellt är av underordnad betydelse. Istället eller parallellt tycks oxidation ske
med hjälp av monooxygenaser i svampens mycel, under initial bildning av epoxider, med efter-
följande produktion av trans-dihydro-dioler och  trans-tetrahydro-tetraoler. Den extracellulära
produktionen av kinoner är då obetydlig. Som exempel på kan nämnas att Sutherland m. fl.
(1991) fann indikationer på att P. chrysosporiums oxidation av fenantren inte enbart är beroende
av ligninasaktivitet. Snarare synes monooxygenas- och epoxidhydrolas- enzymer från svampen
katalysera den initiella bildningen av ostabila PAH-oxider. Dessa transformeras därefter till
trans-dihydrodioler, eller i vissa fall isomeriseras till fenoler (Baker, 1994). Identifierade inter-
mediärer var bl a fenantren-trans-9,10-dihydrodiol och -trans-3,4-dihydrodiol och därtill 9-, 3-
och 4-fenantrol.

Field m. fl. (1993) har gjort en sammanställning av svampars enzymatiska användning vid ned-
brytning av bl a PAH. Man har funnit att i de fall svampar utnyttjar ligninolytisk metabolism har
främst lignin-peroxidas rapporterats vara det aktiva enzymet. Man har emellertid funnit att ett
flertal PAHer kan oxideras av mangan-joner, vilket enligt författarna skulle kunna ge teoretiska
möjligheter att även manganberoende peroxidaser kan ha PAH-nedbrytande aktiviteter.

Ibland kan ett enzym bilda en mellanprodukt som är mer toxisk än ursprungsämnet. Som ex-
empel kan nämnas att vitrötesvampen P. chrysosporium kan oxidera det icke-mutagena
PAHet pyren till mutagent PAH-dion (Harris, 2000). Eftersom ämnet är realtivt lättlösligt
skall denna produkt undvikas att distribueras till t ex recipienter med råvatten.

Det är önskvärt att vidare undersöka optima för de faktorer som styr svampars val att oxidera
PAH. En lista på ca 40 olika bakterietyper och 30 olika svampar (inklusive jästsvämpar), vilka
används och har använts vid biologisk sanering, redovisas i OECD (1994).
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6.3.4. Biotillgänglighet

För att kunna bryta ner PAH måste PAH:et vara tillgängligt för mikroorganismerna. Detta kan
undersökas på en rad olika sätt varav ett par beskrivs nedan. Biotillgängligheten av PAH kan
bland annat undersökas med hjälp av persulfatoxidation. Metoden enligt Cuypers m. fl. (1999),
bygger på en selektiv kemisk oxidation av det organiska materialet med persulfat (S2O8

2-). Vid
uppvärmning bryts persulfaten ner och bildar sulfatradikaler (SO4

•-), vilka kan reagera med or-
ganiskt material i en komplex oxidationskedja (Kislenko m. fl., 1996). De bästa resultaten erhölls
vid en temperature på 70°C en oxidationstid på tre timmar och ett förhållande mellan persulfat
och organiskt material på 12 g S2O8

2-/g organiskt material (Cuypers m. fl., 1999). Den höga oxi-
dationstemperaturen kan vara en felkälla eftersom det har visats att temperaturer på över 65°C
kan signifikant öka biotillgängligheten på PAH, troligtvis på grund av en ändring i strukturen hos
det organiska materialet. Det är tänkbart att den här ändringen även sker under persulfat oxida-
tionen och därmed ger en överskattning av biotillgängliga PAH:er.

Resultaten från Cuypers m. fl. (1999) visar på en mycket god överensstämmelse mellan biode-
graderade och persulfatoxiderade PAH:er. Båda metoderna visar också att PAH:er blir mer svår-
nedbrytbara när ringantalet ökar, vilket stämmer väl överrens med övrig litteratur (ex. Cerniglia
1992; Haeseler m. fl., 1999). Att tänka på i den här metoden är att den ger information om bio-
tillgängligheten, men inte om toxiciteten vilket gör att metoden på starkt kontaminerade områden
kan visa en hög biotillgänglighet som dock inte kan utnyttjas, eftersom miljön är toxisk för mik-
roorganismerna. Ett annat sätt att snabbt få fram biotillgängligheten av PAH:er är att göra en
extraktion med ett organiskt lösningsmedel, en svårighet i denna metod är att välja ett lösnings-
medel som motsvarar biotillgängligheten. Kelsey m. fl. (1997) skriver att metoden har stor po-
tential, men att det återstår en del forskning.

Weissenfels m. fl. (1992) undersökte nedbrytningen av PAH i två olika typer av jordar, A och B,
under optimala betingelser i labskala. Jord A, vilken bestod av en sandig struktur, togs från en
gammal träimpregneringsanläggning. Jord B, som var tagen från ett gammalt tjäroljeraffinaderi-
område, var heterogen i sin struktur och innehöll högre andel tyngre PAH än A. Andel PAH-
nedbrytande bakterier i A var betydligt högre än i B och tester visade att orsaken inte var någon
toxisk effekt från jord B. Då jord B blandades ut med sand ökade nedbrytningsgraden markant
av främst fåringade PAH. Man ansåg att detta var en indikation på att den tidigare låga nedbryt-
ningsgraden av PAH i B, i hög utsträckning berodde på dålig biotillgänglighet av PAH (d v s på
det sätt som PAH var bundet till jord B).

Man undersökte vidare hur adsorption av antracen till olika medier påverkar dess nedbrytning.
Jord A, jord B och en PAH adsorbent (XAD 2, amberlit-jonbytare, påverkar inte negativt till-
växten av PAH nedbrytare), inkuberades med bakterier och därtill tillsattes antracen. Efter 7 da-
gar erhölls en fullständig nedbrytning av antracen i jord A. Betydligt sämre nedbrytning erhölls i
B. Efter 28 dagar återstod 23 % av tillsatt antacenolja i jord B. I provet med PAH adsorbent
(XAD 2) erhölls ingen antracen nedbrytning alls.

Man fann vidare att adsorptionen av antracen till jord B kunde delas upp i två distinkta, kinetis-
ka, processer. Initialt erhölls en snabb adsorption under en kort tid (1-2 timmar), med en efter-
följande, långsam, adsorptionsprocess över en längre tid. Man föreslog att den första processen
bestod av adsorption till hydrofoba ytor, medan den långsammare bestod av adsorption till om-
råden inne i jordmatrisen. Den andel av förorening som på detta vis inkorporerats i jordmatrisen,
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ansågs representera den del av förorening som inte var biotillgänglig och därför inte bionedbryt-
bar.

Bakteriell nedbrytning av PAHer anses i princip gå långsammare ju fler ringar som PAHerna
består av. Man har dock funnit bevis på att PAHer med minst upp till fem ringar (eventuellt även
6-ringade) kan brytas ned mikrobiellt med mätbar hastighet (Wild och Jones, 1993; Mahaffey m.
fl., 1988; Keck m. fl., 1989; Cerneglia, 1984). En av de viktigare orsakerna till att PAH bryts ned
i allt långsammare takt ju fler ringar PAH består av anses främst vara deras ökande hydrofoba
egenskaper. Eftersom bakterier består till stor del av vatten måste PAHerna kunna transporteras i
vatten. Tillgängligheten av PAHerna är då bl a en funktion av deras löslighet.

Det finns bakterier (både aeroba och anaeroba) som försöker överkomma problem med låg till-
gänglighet av hydrofoba kolväten genom att producera ”tvättmedel”, dvs bio-ytaktiva ämnen (se
t ex Rosenberg, 1986; Goswami och  Singh, 1991; Yakimov m. fl., 1995) i avsikt att lösa ut kol-
vätena, t ex tyngre PAH, i vattenfasen för bättre transport in i cellen (även vissa svampar produ-
cerar sådana ämnen). Ett alternativt eller kompletterande sätt är att mikrooganismerna gör hydro-
foba ämnen mer hydrofila. Vissa bakterier och även svampar producerar härför extracellulära
enzym som initialt oxiderar PAHerna utanför cellen och därmed gör dem mer vattenlösli-
ga/tillgängliga.

Det är inte ovanligt att ett område som varit förorenat en längre tid, t ex av kreosot, innehar bak-
terier som anpassat sig till denna omgivning till den grad att de för sin överlevnad producerar
ytaktiva ämnen. Dessa bakterier och deras ytaktiva ämnen kan i vissa fall anses vara platsspeci-
fika (de fungerar bäst under just de specifika förhållanden som föreligger i området) och därmed
bör de anses som mycket värdefulla att stimulera och använda vid en sanering. I vissa fall har
enbart biologiskt producerade ytaktiva ämnen tillförts in situ. I det sistnämnda fallen har varie-
rande saneringseffektivitet erhållits. Som exempel på härav förbättrad reningseffektivitet (kortare
reningstid), se Noordman m. fl. (1997). Då det gått mindre bra har orsaken bl a berott på att dessa
ämnen visat sig adsorberats allt för mycket till jorden. Även syntetiskt ytaktiva ämnen har an-
vänts vid sanering. Tanken har här varit densamma, dvs att öka lösligheten och tillgängligheten
av starkt hydrofoba föroreningar. Även här har varierande resultat uppnåtts (Laha och Luthy.,
1991; Willumsen och Arvin, 1999; Churchill m. fl., 1995). På senare tid har man börjat försöka
att även använda bio-skum (Ripley m. fl. 2000; Kayser m. fl., 1997). Ytterligare information om
bioproducerade och syntetiskt framtagna ytaktiva ämnen kan erhållas i Banat (1995).

Eftersom nedbrytning av PAHer kan kräva bakterier med enzym som är specialanpassade till
PAH-strukturerna (och därtill produktion av platsspecifika ytaktiva ämnen om sådana organis-
mer finns i området, se ovan) är det generellt sett betydelsefullt att främst stimulera de platsspe-
cifika PAH-nedbrytarna. Exempelvis, Grosser m. fl. (1991) visade att mineralisering av tyngre
PAH kunde ökas markant då speciellt utvalda bakterier, tagna från det förorenade materialet,
efter uppodling återinsattes till det förorenade materialet. 55 %-ig nedbrytning av pyren erhölls
efter 2 dagar, med hjälp av uppodlad Mycobacterium sp., jämfört med 1 % utan tillsats. Denna
typ av bakterie har visat sig vara god mineraliserare av tyngre PAH.
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6.4. Klorerade alifater

6.4.1. Inledning

Detta kapitel behandlar främst klorerade alifater och erfarenheter, publicerade fram till och med
2000, avseende reduktion av dessa i jord och vatten genom främst biologisk nedbrytning.

Av de halogenerade kolvätena är produktion, användning och spridning av de klorerade kolväte-
na volymmässigt störst. Större delen av de halogenerade kolväten som förorenat mark och vatten
är sannolikt klorbaserade. Som exempel kan nämnas klorerade alifatiska lösningsmedel, klorera-
de fenoler, klorerade bensener och polyklorerade bifenyler. Därutöver förekommer freoner, in-
nehållande både fluor och klor, och till mindre del kolväten med både brom och klor, eller enbart
brom, i molekylen. De senare används bl a som drivgaser, pesticider, desinfektionsmedel och
flamskyddsmedel.

Enligt Naturvårdsverkets branschkartläggning 1995, (SNV Rapport 4393, 1995) fanns fler områ-
den i Sverige som var förorenade med klorerade kolväten än förorenade med PAHer, men färre
än petroleumförorenade områden. Hur stor andel av dessa klorerade kolväten som var klorerade
alifater har inte gått att utröna. Antalet områden i Sverige förorenade med klorerade alifater får
ändå antas vara betydande. Enligt en relativt ny studie i USA (Knox m. fl., 1996) var perklorety-
len (perkloreten, PCE) den tionde vanligast förekommande föroreningen i USAs grundvatten och
hänfördes till den näst mest angelägna gruppen att åtgärda, baserat på dess förekomst i grund-
vattnet och negativa hälsoeffekt. PCE är en flyktig och giftig klorerad alifat som i stor utsträck-
ning har används inom kemtvättindustrin, men även för allmän rengöring och avfettning inom
industrin och militären. Det är inte enbart PCE som är giftig. Alla klorerade alifater är i princip
toxiska och ett flertal är misstänkta human-cancerogener (trikloretylen, vinylklorid etc).

Klorerade alifater med maximalt två kolatomer var bland de mest förekommande organiska för-
oreningar som under 1980-talet uppdagades i amerikanska markområden. Bland dessa fanns,
förutom PCE, även bl a trikloreten och 1,1,1-trikloretan, vilka använts industriellt i stor skala för
kemtvättning, avfettning och som lösningsmedel (Henson m. fl., 1988). Vinylklorid, som an-
vänds till produktion av PVC-plast, har dock hittats i naturen i relativt liten skala (Broholm m. fl.,
1991; Henson m. fl., 1988; Notiser, 1994; Holliger, 1992). Tabell 6.4.1 ger en uppskattad
världsproduktion av de tio mest producerade klorerade alifaterna under 80-talet.

Ett av resultaten av denna stora användning av klorerade alifater har blivit omfattande förore-
ning, inte minst i grundvatten. Klorerade alifaters negativa hälsoeffekter, tillsammans med deras
varierande bionedbrytbarhet, har resulterat i krav på omedelbar sanering vid upptäckta spill. Ti-
digare har främst kemiska/fysikaliska metoder, som att pumpa och rena kopplat till adsorption på
aktivt kol eller luftning i packade bäddar, använts för att reducera halter av dessa ämnen i vatten.
Emellertid destrueras inte de klorerade kolvätena med dessa metoder utan överförs istället från
vätskefas till fast- eller gasfas. För förorenad jord har framför att uppgrävning och deponering
varit den gängse metoden. Under senare tid har dock mikrobiella metoder börjat användas för
sanering av klorerade kolväten. Sådana metoder kan ofta erbjuda ett miljömässigt sundare och
attraktivare alternativ. Främst beror detta på att dessa ämnen optimalt kan brytas ned till miljö-
mässigt acceptabla restprodukter som koldioxid, saltsyra och vatten.
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Tabell 6.4.1.   Uppskattad årlig världsproduktion under 1980-talet av de 10 mest producerade 
    klorerade alifatiska kolvätena (Chem.&Eng. News 1991, 69: 28-74).

Ämne Världsproduktion; 106 ton/år Produkt/applikation
1,2-Dikloretan (DCE)  23,0 vinylklorid/polyvinylkorid
Vinylkorid (VC) 18,5 polyvinylklorid
Tetrakloreten (perkloreten) (PCE) 1,2 kemtvätt/lösningsmedel
Trikloreten (TCE) 1,0 kemtvätt/lösningsmedel
Tetraklormetan (CT) 1,0 syntetiskt gummi
Triklormetan (CF) 0,9 intermediär i synteser
1,1,1-Trikloretan (TCA) 0,8 lösningsmedel
Epiklorhydrin (3-klorepoxypropan) (EPI) 0,7 intermediär i synteser
Diklormetan (DCM) 0,6 lösningsmedel
Klormetan (metylklorid) (CM) 0,5 lösningsmedel

6.4.2. Kemisk struktur och egenskaper

Sifferbeteckningar, prefix, framför namnet på klorerade alifater betecknar på vilken/vilka kol-
atom/-er kloret/kloren sitter, enligt Tabell 6.4.2. Exempelvis har 1,1-dikloretan två kloratomer på
en och samma kolatom, medan 1,2-dikloretan har en kloratom på vardera kolatom. I de fall pre-
fixen inte klarlägger hur molekylen stereokemiskt ser ut, kan strukturen klarläggas genom att
placera beteckningarna cis eller trans framför namnet eller nummer prefixet (Tabell 6.4.2).

Tabell 6.4.2.   Beteckning av kolatom för några alifater och definition av cis-, trans-bindning.

Benämning, stomme Metan Etan Eten Propan Propen
Kolbeteckning        1        1   2             1   2      1   2  3      1   2  3
Kolstomme        C        C-C             C=C      C-C-C      C=C-C
Max klor 4 6  4 8 6
Exempel CHCl3 HCl2C-

CClH2

HClC-CClH H2ClC-H2C-
HCl2C

HClC=CH-
CHCl2

Benämning
(av exemplet)

Triklor-
Metan

1,1,2-
trikloretan

Cis- eller trans-
dikloreten

1,3,3-
triklorpropan

1,3,3-
triklorpropen

Cis- och trans-
struktur

   C-C          C-C
    cis           trans

Tabell 6.4.3.    Förkortningar av några klorerade alifater.

Klorerad alifat Förkortning Klorerad alifat Förkortning
Klormetan, metylklorid CM Kloreten, vinylklorid, monokloreten VC
Diklormetan (metylenklorid) DCM Dikloreten DCE
Triklormetan, kloroform CF Trikloreten (trikloretylen) TCE
Tetraklormetan, koltetraklorid CT Tetrakloreten, perkloreten PCE
Kloretan, monokloretan CA Triklorpropan TCPA
Dikloretan DCA Klorpropen CPE
Trikloretan TCA Diklorpropen DCPE
Hexakloretan HCA
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För att underlätta benämningen av klorerade kolväten kommer förkortningar, definierade i Tabell
6.4.3, att användas.

Tabell 6.4.4 ger några kemiska/fysikaliska konstanter för DCM, TCA, TCE och PCE. Härav
framgår bl a att klorerade alifater i allmänhet är betydligt tyngre än vatten, resulterande i att man
kan finna dessa i undre delen av grundvattenzonen (i sänkor etc) och/eller på underliggande im-
permeabla material (berg etc). Lösligheten i vatten varierar stort från ämne till ämne och av-
speglar vilket/vilka ämnen som i vissa fall kan detekteras i mycket höga koncentrationer i grund-
vattenzonen nedströms utsläppspunkten.

Tabell 6.4.4.    Några klorerade alifaters kemiska/fysikaliska konstanter (Broholm m. fl.,1991;
     Verschueren, 1983).

Kemiska/fysikaliska konstanter DCM TCA TCE PCE
Molvikt (gram/mol) 85 133 132 166
Densitet (kg/l) 1,33 1,34 1,46 1,62
Löslighet (mg/l; 20 ºC) Ca 2•104 Ca 7•102 Ca 1•103 Ca 1,4•102

Log Kow (-) 2,49 2,29 2,60
Henrys konstant (-; 10 ºC) 0,12 a 0,34 0,17 0,31
a: Experimentellt vid 25 ºC

6.4.3. Biologisk nedbrytning

Nedbrytning på biologisk väg sker i allmänhet med hjälp av enzymer, som främst finns inne i
mikroorganismernas celler. För att försöka att på något enkelt sätt åskådliggöra faktorer kring
sådan, egentlig komplex, nedbrytning ges inledningsvis en grovt förenklad, och delvis hypoteti-
serad, betraktelse. Enzymerna agerar som katalysatorer, dvs de sänker reaktionsenergin så att
reaktionerna, dvs nedbrytnnigen av förorening, kan ske vid betydligt lägre temperaturer, än om
samma reaktioner skulle ske med enbart värmeenergi. I de fall enzymet/enzymen finns inne i
mikroorganismens cell, måste föroreningen transporteras i vattenfasen utifrån, genom cellens
yttre delar och in i cellen. Därtill måste det finnas bl a enzym i cellen närvarande för att förore-
ningen skall kunna brytas ned. I vissa fall finns inga enzym närvarande (eller för lite aktiva en-
zym) om det inte finns förorening (ur mikroorganismens synvinkel ”föda”). Mycket förenklat
kan man säga att föroreningen i dessa fall troligtvis måste aktivera vissa receptorer bl a på cel-
lens yttre del (finns troligtvis även inne i cellen). Härav stimuleras sändning av signaler in i cel-
len (till bl a centrat för enzymproduktion). Signalerna kan innehålla meddelandet  t ex att nu
finns det mat så öppna porten (för transport av maten genom cellens yttre del) och/eller starta
produktion av (eller i vissa fall öka eller fortsätt producera) enzym för just den förorening som
finns utanför (eller ev. inne i) cellen. Detta kan sägas vara en form av ”inducering”, dvs en-
zymproduktionen induceras av att mat, i våra ögon ibland förorening, finns närvarande.

I vissa fall finns dock vissa enzym alltid närvarande, oavsett förekomst av mat eller inte (gäller
dock i allmänhet inte enzym som bryter ned klorerade kolväten). När det gäller klorerade alifater
är det i allmänhet så att dessa ämnen inte betraktas, dvs inte kan användas, av mikroorganismen
som föda (alltfler undantag börjar dock dyka upp, se nedan). Däremot kan det finnas enzymer i
dess cell som kan bryta ned klorerade alifater, men som egentligen är designade av mikroorga-
nismen för att bryta ned föda istället. Födan kan i det här fallet vara t ex kolväten (alltså icke-
klorerade sådana) av olika slag. Mikroorganismen vinner ingen energi på att bryta ned det klore-
rade kolvätet och detta kallas då co-metabolism, se vidare nedan. Det intrikata är då att stimulera
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nedbrytning av det klorerade kolvätet, samtidigt som organismen inte tillåts inrikta sig allt för
mycket på födan. Just detta är en av de viktigaste orsakerna till varför man nu i ökad utsträck-
ning tillför organiska ämnen i pulser till klorerade alifat förorenade områden in situ (se om pulse-
ring i 5.3.1 och i 6.4.3.2).

För nedbrytningen behöver mikroorganismerna även sk elektronacceptorer, t ex syre. Dessa är
ämnen som slutligen tar hand om de elektroner som bildats under nedbrytningsprocesserna. Be-
roende på bl a antalet kloratomer per kolatom i en klorerad alifat kan den antingen oxideras eller
reduceras. Kloret uppvisar starkare oxidativ effekt än syre och ju mer klor det finns på varje kol
desto svårare för syre att oxidera kolet på vilket kloren sitter. Alltså, ju fler klor på kolvätet desto
starkare blir det klorerade kolvätets elektronmottagande förmåga, med minskad oxidationsbenä-
genhet som följd. Exempelvis är alifaterna hexakloretan och perkloreten (kolväten med många
kloratomer per kolatom) starkare elektronacceptorer än syre. Dessa går då i inte att attackera med
oxidationsenzym. Mikrobiell nedbrytning av dessa under syrerika (aeroba) förhållanden ske där-
för normalt inte. Istället kan de då brytas ned under anaeroba förhållanden (se under anaerob
nedbrytning, nedan).

Förenklat kan sägas att klorerade alifater med 1-2 kloratomer tenderar att brytas ned aerobt. Klo-
rerade alifater med 4 eller fler kloratomer tenderar att brytas ned anaerobt, medan med 3 klora-
tomer kan bytas ned på båda sätten (Cs-Umt-Edu, 2000). Det finns dock undantag.

Halogenerade kolväten kan principiellt brytas ned på flera sätt genom borttagande av halogen
från kolvätet enligt följande generella formler:

Dehydrodehalogenering: RCHXCH3      → RCHCH2
Substitution: RCH2X            → RCH2OH
Reduktiv dehalogenering (reduktion): RCH2X           → RCH3
Oxygenolytisk dehalogenering (oxidation): RCHX      → RCOOH

Nedan beskrivs mer ingående olika typer av angreppssätt/förhållanden, nödvändiga för att ovan-
stående principiella reaktioner skall kunna förverkligas vid nedbrytning av klorerade alifater.

 6.4.3.1.      Anaerob nedbrytning

Anaerob nedbrytning av klorerade kolväten, dvs i frånvaro av syre, sker ibland på co-metabolisk
väg och då av bl a bakterier av typen sulfat-reducerare, metanogener och acetogener. Co-
metabolism innebär att det klorerade kolvätet transformeras av mikroorganismerna utan att ener-
gi eller kol genereras till egen celluppbyggnad från det klorerade kolvätet. Dessa co-metaboliska
anaeroba processer liknar aeroba dito i det att elektronacceptorer andra än det klorerade kolvätet
utnyttjas (t ex sulfat) av enzym som händelsevis bryter ned det klorerade kolvätet (enzymets
primära aktivitet är alltså metabolisk, dvs att bryta ned ämnen som kan användas att bygga upp
cellen). Länge ansåg man att mikroorganismer inte kunde utnyttja klorerade alifater som föda.
Nyligen har man emellertid funnit undantag; dvs olika bakteriegrupper som, i motsats till co-
metaboliska processer, kan nyttiggöra sig av nedbrytning av klorerade kolväten i form av genere-
ring av cellenergi eller kolkälla, sk dehalorespiration, se nedan. I dessa fall används det klorerade
kolvätet som slutlig elektronacceptor (Cs-Umt-Edu, 2000).

Av de ovan nämnda generella reaktionerna utförs följande reaktioner under anaeroba förhållan-
den.
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DDeehhyyddrrooddeehhaallooggeenneerriinngg är i allmänhet en abiotisk eliminationsprocess som inte involverar ex-
tern elektronöverföring, dvs elektronacceptor/donator krävs inte vid denna reaktion. Enligt Cs-
Umt-Edu (2000) är reaktionen inte en redoxprocess men ofta katalyserad av baser vid vilken ett
väte och ett klor elimineras från molekylen. Exempelvis kan vinylklorid omvandlas till acetylen
enligt CH2=CHCl   —>  CH≡CH + HCl eller omvandling av 1,1,2,2-tetrakloretan till 1,1,2-
trikloretylen enligt Cl2HC−CHCl2  —>  Cl2C=CHCl + HCl. Monoklorerade alifater anses inte
dekloreras med denna metod och ju mer klor på varje kol desto större potential för snabbare re-
aktion (Vogel m. fl., 1987).

Som nämns ovan är reaktionen i allmänhet abiotisk (icke-biologisk). Det är därför inte så kons-
tigt att endast ett fåtal rapporter har hittats som beskriver nämnda process som biologisk vid ned-
brytning av klorerade kolväten (Chen m. fl., 1996, Alexander, 1994) och dess roll anses vara säll-
synt vid mikrobiologisk nedbrytning av klorerade alifater (Holliger, 1992). Härav behandlas inte
denna typ av reaktion vidare i denna rapport.

RReedduukkttiivv  ddeehhaallooggeenneerriinngg anses vara en universell dekloreringsmetod (alltså metod som avlägs-
nar klor från molekylen) vid anaeroba förhållanden. Även klorerade aromater, inklusive PCB,
har befunnits genomgå klorreduktion genom denna typ av mikrobiella process. Allt från järnre-
ducerare till metanogener och acetogener tycks kunna utföra reduktiv dehalogenering (Cs-Umt-
Edu, 2000). Då klorerade alifater (exklusive kloroform) bryts ned anaerobt kan i vissa fall vinyl-
klorid bildas som intermediär under nedbrytningsprocessen. Detta gäller främst då ursprungs-
molekylen är en klorerad eten (omättat klorerad alifat).

Reduktiv dehalogenering anses kunna utföras både co-metaboliskt och metaboliskt (Cs-Umt-
Edu, 2000). Det senare är en form av reduktiv dehalogenering som nyligen har upptäcks och
benämns dehalorespiration. Om halogenen är klor kallas reaktionen deklorrespiration. Vid den-
na process erhålls cellenergi eller kolkälla från den anaeroba nedbrytningen av klorerat kolväte.
Deklororespiration har visat sig kunna bryta ned klorerade alifater, inklusive högklorerade alifa-
ter, mycket snabbare än alternativ co-metabolism. Det klorerade kolvätet används som elektro-
nacceptor och energi konserveras via elektrontransport-fosforylering, varvid en eller flera klora-
tomer byts ut mot väte i molekylen (Middeldorp m.fl., 1999; Hardy m. fl.; 1999). PCE har visat
sig kunna brytas ned på detta sätt med hjälp av bakterier, varav vissa innehar dehalogenasenzym
innehållande coenzymet vitamin B12 (Diekert, 1999). Exempel på sådana bakterier uppges vara
Dehalospirillum sp., Desulfitobacterium sp. och Dehalobacter restrictus (Diekert, 1999; Pas,
2000). Enzymsystemet som används av Desulfitobacterium sp. för den metaboliska nedbrytning-
en av klorerade kolväten anges vara inducerbart (Pas, 2000). Inducering innebär i detta fall att
ämnet i sig kan trigga bakteriecellen att producera enzym som bryter ned ämnet. En annan anae-
robt verkande bakterie, Acetobacterium dehalogenans (har isolerats), kan utnyttja metylklorid
som enda energikälla (Holliger m. fl., 1999) (normalt är lågklorerade kolväten mindre lämpade
för anaerob attack). Även här spelar vitamin B12 in. Först kopplas metylgruppen i molekylen till
tetrahydrofolat varefter metylgruppen oxideras via format till CO2.

En bakterie, preliminärt kallad Dehalococcoides ethenogenes 195, kan metaboliskt använda vät-
gas som enda elektronkälla och klorerade kolväten (bl a PCE) som elektronacceptorer, med slut-
lig produktion av eten (Zinder, 2000). Man har även funnit att det lågklorerade kolvätet 1,2-
diklorpropan (DCP), via fermentering och i frånvaro av andra kolväten, kan generera vätgas till
den metaboliska nedbrytningen av högklorerade kolväten, som PCE (Hardy m. fl.; 1999).

Reduktiv dehalogenering kan indelas i de fyra undergrupperna DDiihhaalloo--eelliimmiinneerriinngg, KKoopppplliinngg,,
HHyyddrroollyyttiisskk  rreedduukkttiioonn  och HHyyddrrooggeennoollyyss, Figur 6.4.1. Som framgår av denna figur kräver, i mot-
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sats till dehydrodehalogenering, reduktiv dehalogenering elektron -donator/-acceptor för att kun-
na genomföras.

Vid DDiihhaalloo--eelliimmiinneerriinngg (Figur 6.4.1) elimineras två halogener samtidigt med efterföljande bild-
ning av dubbelbindning. Reaktionen sker med halogenerade cykliska och icke-cykliska alifater
(cykliska alifater har i motsats till aromater, som också är cykliska, inga omättade dubbelbind-
ningar i ringstrukturen) och är i det senare fallet begränsad till molekyler med mer än en kola-
tom. Under litteraturgenomgången har två alternativa typer av reaktionsmekanismer hittats (Fi-
gur 6.4.1). Det har inte gått att fastställa om en av dessa är ogiltig eller om båda är realistiska. I
fallet med produktion av klorgas (X2) beskriver Cs-Umt-Edu (2000) att ingen ännu har bevisat
varför bakterier skulle producera klor. Man anser att kloret hypotetiskt kan produceras i försvars-
syfte, på samma sätt som många svampar och actinomycetes producerar antibiotika som kemiskt
försvar och som däggdjurs immunsystem producerar hypoklorsyra i bakteriedödande syfte. En-
ligt Cs-Umt-Edu (2000) anses reaktionen bl a kunna ske med 1,1,2,2-tetrakloretan till cis- och
trans-1,2-dikloreten eller 1,1,2-trikloreten till vinylklorid; i båda fallen med samtidig produktion
av klorgas.

KKoopppplliinngg (Figur 6.4.1) kan ske när fria radikaler föreligger och har endast iakttagits generera
sidoprodukter (här bildas molekyler med fler kolatomer än ursprungsmolekylerna, dvs i princip
inge nedbrytningsreaktion).

HHyyddrroollyyttiisskk  rreedduukkttiioonn (Figur 6.4.1) innebär att det klorerade kolvätet initialt överförs till en radi-
kal (två-elektron-reduktion till karbenoid radikal) som i sin tur hydrolyseras av vatten, varvid det
ursprungliga kolvätet eller kolet erhåller vattnets syre eller hydroxylgrupp, resulterande i oxida-
tion till R=O eller HROOH (där R är kol eller kolkedja). Denna typ av reaktion skulle kunna
förklara produktion av CO2 vid anaerob reduktion av t ex högklorerat tetraklormetan eller bil-
dandet av acetat vid nedbrytning av 1,1,1-trikloretan (Holliger, 1992). Observera att det är främst
första delen av beskriven reaktionsgång som utförs under anaeroba förhållanden. Den efterföl-
jande hydrolysen kan utföras under både anaeroba och aeroba förhållanden (en variant av hyd-
rolys är substitutionsreaktion där klor direkt byts ut mot t ex hydroxyljon, se Substitution under
Aerob nedbrytning nedan).

I de fall syreunderskott föreligger kan mikroorganismer ibland ändå oxidera ämnen (som dock i
detta fall alltså först attackerats anaerobt) genom att använda, i vattenmolekylen ingående, hyd-
roxylgrupp. Reaktionerna, som ibland även kallas hydrolytisk dehalogenering eller enbart hyd-
rolys, kan utföras av enzymer benämnda hydrolaser. Ur kemisk synvinkel är processen principi-
ellt anaerob, eftersom inget molekylärt syre deltager. Reaktionerna kan dock utföras av både
aeroba och anaeroba mikroorganismer och kan ibland vara kopplade till oxygena reaktioner.

Intressant att notera är att en variant av denna typ av reaktion har angetts att i vissa fall kunna
vara av formen dehalorespiration och då förlöpa anaerobt enligt (som exempel på elektrondona-
tor anges här metanol) (Schaffner m. fl., 1999):

aCH3OH + Cl2C=CCl2 + aH2O  —>  H2C=CH2 + bHCl + aCO2

HHyyddrrooggeennoollyyss (Figur 6.4.1) anses vara den vanligaste reduktiva dehalogeneringsreaktionen och
kan ske med både klorerade alifater och aromater. Polyklorerade alifater beter sig ofta som elek-
tronmottagare och tenderar därför att under anaeroba förhållanden genomgå sekventiell hydro-
genolys. Sådan reduktiv deklorering kan generellt beskrivas enligt följande (i det här fallet tetra-
kloretens deklorering): tetrakloreten (C2Cl4) —> trikloreten (C2HCl3) —> dikloreten (C2H2Cl2)
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—> vinylklorid (C2H3Cl) —> eten (C2H4) (Leahy och Brown, 1994). Även denna typ av reduktiv
dehalogenering kan ibland vara av formen dehalorespiration (Cs-Umt-Edu, 2000).

Ett flertal rapporter har publicerats angående anaerob reduktiv dehalogenering av klorerade ali-
fater (reduktiv deklorering). Rapporterna behandlar främst högklorerade kolväten som tetraklo-
reten (PCE) och tetra-, (penta-) och hexakloretan och med reaktionsförloppet hydrogenolys.
Dekloreringshastigheten har visat sig vara högre ju högre andel klor molekylen besitter, men
tyvärr, som nämnts ovan, i vissa fall med produktion av besvärliga mellanprodukter som vinyl-
klorid (Broholm m. fl., 1991). Anaerob nedbrytning av klorerade alifater kan alltså ge mellanpro-
dukter vilka ur hälsosynpunkt kan vara farligare och mer flyktiga än ursprungsämnet.

_____________________________________________________________________________

Dihalo-eliminering:      C      C       + 2H+  + 2e-              C  =  C     +  2HX
(enligt Holliger, 1992)

X     X

Dihalo-eliminering:      C      C                                                 C  =  C     +  X2
(enligt Cs-Umt-Edu, 2000)

X     X

Kopplingsreaktion:     2RX  +  2H+  +  2e-            RR  +  2HX

   2HCl

           H2O                       CO

 Cl      Cl        Cl

Hydrolytisk reduktion:       C       +    2H+  +  2e-                  [: C    ]
                                          Cl        Cl                                                     Cl

       2 HCl                                                 HCOOH

            2H2O

                                        2HCl

Hydrogenolys:              RX + 2H+  +  2e-           RH + HX
__________________________________________________________________________

Figur 6.4.1.   Schematisk beskrivning av olika typer av reduktiva dehalogenerings-reaktioner
(Holliger, 1992). Den alternativa dihalo-eliminerings-reaktionen enligt Cs-Umt-
Edu, (2000).

Metanogena, och ibland även sulfatreducerande och nitratreducerande, bakterier har visat sig ha
god kapacitet att bryta ned PCE under anaeroba förhållanden. Detta har visats i jord (Kleopfer m.
fl., 1985), i organiskt sediment (Parsons m. fl., 1984; 1985; Parsons och Barrio-Lage m. fl.,
1985), som ren kultur (Fathepure m. fl., 1987; Fathepure och Boyd, 1988a; 1988b) och i biore-

Alt. 1

Alt. 2
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aktorer (Bouwer och McCarty, 1983a; 1983b; Bouwer och Wright, 1988; Vogel och McCarty,
1985; 1987). Nedbrytningen har framför allt befunnits ske sekventiellt till trikloreten (TCE),
dikloreten-isomerer (trans-dikloreten, cis-dikloreten), vinylklorid och eten (Freedman och Gos-
sett, 1989) genom hydrogenolys. Processen för hydrogenolys av PCE och dess intermediärer kan
principiellt beskrivas enligt Figur 6.4.2. Det kan nämnas att man funnit att intermediären cis-
DCE företrädelsevis (dvs betydligt över 50 % men ej 100 %) bildas under metanogen reduktiv
dehalogenering av TCE (INET, 1993; Chu och Jewell 1994).

Cl            Cl       HCl Cl           Cl        HCl      Cl          Cl        HCl    Cl             H
    

      C=C        C=C        C=C           C=C
Cl           Cl       H2  H           Cl       H2         H            H       H2     H             H
 _____________________________________________________________________
     PCE      TCE                  cis-/trans-DCE              VC

Figur 6.4.2. Reduktiv anaerob deklorering (Hardman, 1991) i form av hydrogenolys.

Enligt beskrivningen i bl a Figur 6.4.1 måste vätejoner (2H+) och elektroner (2e-) föreligga för att
reduktiv dehalogenering skall kunna äga rum. Detta innebär att sådan mikrobiell deklorering inte
kan ske utan parallell generering av vätejoner och elektroner. Dessa kan erhållas från t ex ren
vätgas eller från nedbrytning av kolväten. Systemet kräver alltså att det sker andra mikrobiella
reaktioner som samspelar med den mikrobiella reduktiva dekloreringen. Vid parallell nedbryt-
ning av kol- och väterika föreningar erhålls bl a detta väte och nödvändiga elektroner för utfö-
randet av reduktiv deklorering, resulterande i slutprodukten metan från de kol-/väte rika före-
ningarna och reduktion av antal klor på det klorerade kolvätet (varvid även saltsyra, HCl, bildas).
De nödvändiga elektronerna (och vätet) till denna typ av reaktion kan härvid produceras genom
bl a metanogenesis (Figur 6.4.3) eller acetogenesis (Figur 6.4.4).

Vad gäller metanogena bakterier konsumerar de flesta vätgas för produktion av metan. Emeller-
tid utnyttjar vissa metanogener t ex acetat eller metanol för tillväxt och dessa kan co-
metabolisera klorerade kolväten med upp till två kolatomer (Hardman, 1991). Detta innebär att
flera olika typer av mikrobiella reaktioner (dvs både elektron-/väte produktion och nedbrytning
av klorerat kolväte) måste utföras av samma mikroorganism, eller att flera olika mikroorganis-
mer specialiserade på olika nedbrytningsreaktioner samspelar. Häri ligger en av de avgörande
faktorer som måste realiseras för lyckad anaerob nedbrytning av klorerade kolväten.

_____________________________________________________________________________

Acetat
Metanol      METANOGENESIS          Bl a metan
Metylamin

Z Cl2C=CHCl + Cl-

ZH- Cl2C=CCl2

H+    Reduktiv dehalogenering

Figur 6.4.3.  Exempel på samspelande anaeroba reaktioner: t ex metanogenesis och reduktiv
  dehalogenering (Hardman, 1991).
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Även vid acetogenesis produceras väte som kan användas vid anaerob deklorering. De ämnen
som bryts ned under acetogenesis, exempelvis enkla organiska syror och alkoholer, kan till ex-
empel ha producerats vid fermentering, Figur 6.4.4. Fermentation inbegriper ATP-produktion
som resultat av oxidation av ett substrat och reduktion av ett annat.

Vid nedbrytning av metabolisk kolkälla av den typ som ges i Figur 6.4.3 och 6.4.4 produceras
alltså väte (metanogent, acetogent) som kan fungera som vätedonator i dekloreringsprocessen,
samtidigt som elektroner frigörs till samma process. Det producerade vätet kan dock även ut-
nyttjas av t ex fermenteringsorganismer eller metanogener. Vid nedbrytning av klorerade kolvä-
ten där processen endast baseras på naturligt producerad vätgas (alltså ingen aktiv tillsatts av ren
vätgas) krävs därför relativt stora mängder metabolisk kolkälla (som vätekälla) för den parallella
anaeroba reduktiva dehalogeneringen. Detta alltså eftersom en betydande del av genererat väte
används i andra parallellt pågående reaktioner som inte är kopplad till dekloreringen. Enligt
Bouwer (1994) kan dessa reaktioner kräva ett förhållande mellan primärt substrat (elektrondo-
nator) och klorerat kolväte av 100/1 upp till 1 000/1. För att till del avhjälpa detta kan vätgas
direkt tillföras (Carr och Hughes, 1998).

Polymera substrat (kolhydrater, fetter, proteiner)
Hydrolysis Fermentativa bakterier

Socker, aminosyror Fettsyror
Acidogenesis Fermentativa bakterier

Organiska syror, alkoholer
Acetogenesis Acetogena bakterier

Ättiksyra Vätgas, CO2
Metanogenesis                    Metanogena bakterier

Metan

Figur 6.4.4. Anaeroba reaktioner med organiskt material. (Ad hoc, 1994)/Siemens AG, Ger.)

Av central betydelse är att välja sådan elektron-/väte-källa och koncentration av densamma som
upprätthåller god dekloreringsaktivitet utan att de organismer som utnyttjar vätet i t ex fermenta-
tionsprocesserna tar alltför mycket av producerat, eller externt tillfört, väte. I vissa fall har indi-
kationer på detta erhållits, dvs att koncentrationen (partialtrycket) av vätgas inte få bli för högt;
annars kan fermenteringsorganismerna utkonkurrera deklorerarna (Ballapragada m. fl., 1997;
deBruin m. fl., 1992); i andra fall inte (Carr och Hughes, 1998). Smatlak m. fl. (1996) har funnit
indikationer på att det till och med skulle vara till fördel för deklorerarna om koncentrationen av
vätgas sänktes till betydligt under (ned till 2nM) vad som normalt krävs för de väte-konkurreran-
de metanogenerna (23-75 nM) (jämför/se vidare under kapitel 5.3 och där sammanfattning av
referensen Fennell och Gossett, 1999).

Vidare spelar det klorerade kolvätet rollen som elektronacceptor i konkurrens med andra eventu-
ellt befintliga elektronacceptorer. När redoxpotentialen har blivit så låg att denna motsvarar vad
som krävs för sulfatreduktion, kan de flesta klorerade kolväten börja att termodynamiskt konkur-
rera om elektronerna med sulfat (Moutoux m. fl., 1997). Lågklorerade alifater, t ex VC, kan dock
brytas ned anaerobt under högre redoxpotential, t ex vid järnreducerande förhållanden (Bradley
och Chapelle, 1996).
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Som nämnts ovan är det mest vanliga anaeroba angreppsättet reduktiv dehalogenering genom
hydrogenolys. Med denna typ av reaktion kan molekylerna inte fullständigt mineraliseras till
koldioxid, vatten och saltsyra. Men som framgår av Figur 6.4.1, och som nämnts ovan, finns
möjligheter att en delvis mineralisering kan ske till koldioxid under anaeroba förhållanden via
hydrolytisk reduktion, som också är en typ av reduktiv dehalogenering. Vid denna reaktion bil-
das bl a aldehyder och CO som vidare kan oxideras till karboxylsyror och CO2. Även om flera
publikationer föreligger om att CO2 producerats på detta och andra anaeroba sätt (enligt Holliger,
1992, som refererar till Criddle, 1989; Egli m. fl., 1990; Egli m. fl., 1988; Galli och McCarty,
1989), synes dessa reaktioner dock vara betydligt mindre vanliga än hydrogenolys, vilken alltså
enbart minskar antalet klor på molekylen. För fullständig mineralisering krävs i det senare fallet
att de anaerobt deklorerade kolvätena efter-attackeras av aeroba mikroorganismer (se nedan av-
snitt ”Aerob nedbrytning”) för att fullständigt mineraliseras.

Ett stort antal publikationer finns avseende anaerob deklorering av klorerade metaner, etaner och
etener. Som exempel kan nämnas laboratorieförsök genomförda av Chu och Jewell (1994). De
visade att en mer än 98 %-ig reduktion av PCE kunde erhållas i en fix-film reaktor vid 35 ºC.
Inflödeskoncentrationen var då maximalt 26 mg PCE/l. Man fann indikationer på att deklore-
ringshastigheten av PCE, efter en acklimatiseringsperiod av 10 dagar, var en direkt funktion av
den totala koncentrationen av biomassa och av koncentrationen av tillgänglig, lättnedbrytbar,
kolkälla (sukros). Slutprodukterna bestod huvudsakligen av vinylklorid och en mindre mängd
eten. 50 mg/l sukros krävdes för att avlägsna 1 mg/l PCE till under 0,01 mg/l, vilket emellertid
gav en oönskat stor mängd BOD (biological oxygen demand) som kontinuerligt måste avlägsnas.
Kvarhållandet av erhållen god omsättningsgrad vid lägre temperatur och vid radikalt minskade
mängder av BOD, ansågs vara en framtida utmaning. Framför allt gäller detta för att kunna ut-
nyttja den anaeroba tekniken vid nedbrytning av PCE i större skala.

DiStefano m. fl. (1991) visade att vinylklorid, som anses vara starkt cancerogen och som hade
bildats vid anaerob nedbrytning av ca 55 mg PCE/l, i hög grad kunde fortsätta att brytas ned
anaerobt till eten (80 % reduktion). Man fann att den använda blandade bakteriekulturen inte
utnyttjade metanogenesis (halten av PCE och/eller dess intermediärer var för höga för den typen
av process), fastän metanol hade tillsatts. Man fann dock att metanogenesis initialt förekom, men
då halten av PCE höjdes förändrades bakteriekulturen. Indikationer erhölls att bakterier med and-
ra reaktionssätt vid det här stadiet orsakade nedbrytning ned PCE, och man föreslog att den hu-
vudsakliga reaktionsvägen var acetogenesis. Acetogenesis innebär att mikroorganismer använder
kolmonoxid-acetyl coenzym A och varianter härav, möjligtvis i samspel med metanogenesis.

Anaerob reduktiv deklorering av klorerade alifater kan generellt sägas resultera i slutprodukter
som vinylklorid och/eller eten. Enligt de Bruin m. fl. (1992) och de Bruin m. fl. (1994) kan även
eten anaerobt överföras till etan. Man erhöll 100 % anaerob deklorering av PCE (8 µM) till eten
med efterföljande reduktion till etan, vid 10 ºC (grundvattentemp.) och med en uppehållstid i
reaktor på 6 timmar. Även bl a Shimomura m. fl. (1999) har visat att anaerob deklorering kan gå
hela vägen till etan, om man kan åstadkomma starkt reducerade förhållanden (redox potential –
500 mV till – 700 mV). Nyligen har Bradley och Chapelle (1999a) visat att metan kan bildas vid
anaerob nedbrytning av klorerade etener, t ex vinylklorid. Dolfing (1999) visade att denna typ av
reaktion till och med skulle kunna vara en typ av dehalorespiration (dvs energi- och/eller cel-
luppbyggande) med föreslagen initial reaktionsgång enligt 2C2H3Cl + 2H2O —> C2H4 +
CH3COOH + 2HCl, där acetatet skulle vara en intermediär vid fermentationen till metan. Brad-
ley och Chapelle (1999b) fann indikationer på att reaktionen eventuellt kan vara av typen aceto-
trof metanogenesis.
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Tabell 6.4.5 redovisar ett urval av rapporterade mikroorganismer, vilka har visat sig kapabla att
anaerobt bryta ned klorerade alifater. Som nämnts ovan kan vissa bakterier, sk fakulativa anae-
rober, arbeta under både anaeroba och aeroba förhållanden. Exempel på sådana är Pseudomonas
putida och Escherichia coli. Förutom klorerade alifater, redovisar Tabell 6.4.6 ett urval av andra
halogenerade alifater och cykloalkaner som rapporterats kunna brytas ned med hjälp av anaeroba
angreppsätt.

Tabell 6.4.5.   Anaerob nedbrytning av vissa halogenerade kolväten.

Halogenerade kolväten Mikroorganismer Referens (förutom nedan, även Baker och
Herson, 1994)

Metylklorid (CM) Acetobacterium dehalogenans Holliger m. fl., 1999.
Kloroform (CF) Metanogent van Beelen P och van Keulen, (1990)
Diklormetan (DCM) Anaerobt konsortium

Acetogent konsortium
Hughes och Parkin (1991)
Freedman och Gossett (1991)

Koltetraklorid (tetraklormetan)
(CT)

Metanogent

Methanobacterium sp.
Desulfobacterium sp.
Clostridium sp.
Denitrifierat
Pseudomonas (denitrifierande)
Escherichia coli K12
Anoxiskt
Acetobacterium woodii

Bouwer och McCarty (1983a)
Bouwer och Wright (1988)
Egli m. fl. (1987)
Egli m. fl. (1987)
Galli och McCarty (1989).
Rittmann m. fl. (1988)
Criddle m. fl. (1990a)

Criddle m. fl. (1990b)
Semprini m. fl. (1992)
Hardman (1991)

1,2-Dikloretan (1,2-DCA) Anaerobt konsortium Bouwer och McCarty (1983a; 1983b)
1,1,1-Trikloretan (1,1,1-TCA) Denitrifierat

Sulfatreducerande
Metanogent
Clostridium sp.

Semprini m. fl. (1991)
Klecka m. fl. (1990)
Klecka m. fl. (1990)
Galli och McCarty (1989)

Vinylklorid (VC) Anaerobt konsortium Barrio-Lage m. fl. (1990)
Trikloreten (TCE) Anaerobt konsortium Kleopfer m. fl. (1985);

Barrio-Lage m. fl. (1987)
Tetrakloreten (PCE) Metanogent

Methanosarcinia
Anaerobt konsortium
Dehalospirillum multivorans

Bouwer och McCarty (1983a)
Parsons m. fl. (1984)
Vogel och McCarty (1985)
Hardman (1991)
DiStefano m. fl. (1991)
Eisenbeis m. fl., (1997)

Opec. klor. alifater Dehalospirillum sp.,
Desulfitobacterium sp.,
Dehalobacter restrictus
Dehalococcoides ethenogenes

Diekert, (1999); Pas, (2000 )

Zinder, (2000)

Tabell 6.4.6. Ett urval av ytterligare anaerobt nedbrytbara halogenerade alifater och cyklo-
  alkaner (Borow m. fl., 1990; Ecova, 1990; Roberts m. fl., 1989; Visscher och
  Brinkman, 1989; Semprini m. fl., 1991).

1,1-Dikloretan Hexaklorcyklobutadien Dibromklormetan
1,1,2-Trikloretan Hexaklorcyklopentadien Tribrommetan
1,1,2,2-Tetrakloretan Diklordiflourmetan
Hexaklorcyklohexan Triklortrifloretan
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6.4.3.2.       Aerob nedbrytning

Aeroba nedbrytningsmekanismer m a p klorerade alifater är fortfarande inte helt klarlagda. De
kan dock i stort delas in i de två huvudgrupperna
- Aerob metabolism
- Aerob co-metabolism

AAeerroobb  mmeettaabboolliissmm innefattar metabolisk nedbrytning genom oxidation av kolet med produktion
av bl a oorganisk klorid. Reaktionerna är principiellt likartade de som sker co-metaboliskt, se
nedan, men kan utnyttjas av bakterierna som energi- och/eller kolkälla. Enligt Leisinger och
Braus-Stromeyer (1995) kan klormetan och diklormetan användas av aeroba (och anaeroba)
bakterier som metabolisk källa. Reaktionerna, som utförts av metylotrofa bakterier, är inte klar-
lagda, men kan eventuellt vara glutation-baserade (se Figur 6.4.6); vissa data tyder dock på an-
nan hittills okänd reaktionstyp. Enligt Parker och Mohr (1996) kan mikroorganismer utnyttja
1,2-dikloretan och vinylklorid metaboliskt. I det sistnämnda fallet är troligtvis enzymet metan
monooxygenas involverat (van Hylckama Vlieg, 1999). Vidare har Bradley och Chapelle (2000)
funnit bevis på att 1,2-DCE kan brytas ned genom aerob metabolism. Man kunde dock i detta
fall inte erhålla indikationer på att härav genererad energi kunna användas för celltillväxt. Slutli-
gen kan noteras att en mikrobiell metabolisk oxidationsprocess som anses vara sällsynt är oxida-
tion av kol-klor-bindning, eftersom det bara ger liten eller ingen energivinst (Cs-Umt-Edu,
2000).

Förutom aerob metabolism kan alltså klorerade alifater även attackeras co-metaboliskt ..  AAeerroobb
ccoo--mmeettaabboolliissmm  anses vara betydligt vanligare än aerob metabolism. Mikroorganismer som lever
på andra icke-klorerade kolväten producerar enzym som händelsevis också bryter ned det klore-
rade kolvätet. Organismen vinner inget på denna typ av deklorering; den sker på grund av att
mikroorganismen inte är effektiv. Som exempel kan nämnas (mer information nedan) nedbryt-
ning av en- eller två-klorerade alifater av sk metanotrofer (bakterier som metaboliserar metan).
En typ av metanotrofer producerar en löslig typ av enzymet metan monooxygenas (sMMO) (den
andra typen av MMO, s.k pMMO,  är partikulärt, membran-, bundet). MMO är enzym som kan
attackera och bryta ned många olika typer av molekyler, de är alltså inte ämnesspecifika. Man
anser att det främst är sMMO som kan utföra co-metaboliska reaktioner (även pMMO kan bryta
ned klorerade kolväten men med lägre effektivitet) och att produktion av sMMO synes reduceras
om kopparjoner föreligger (Tellez m. fl., 1998; Shigematsu m. fl., 1999). Även Hg-, Zn- och Ni-
joner anses inhiberande (Grosse m. fl., 1999).

Det anses vara lämpligt att det finns på gränsen till otillräckligt med metan närvarande för att den
co-metaboliska nedbrytningen av klorerade kolväten utav metanotrofer skall ske i rimlig omfatt-
ning. Om inte tillräckligt med metan föreligger förökar sig inte organismen. Finns för mycket
metan metaboliserar sMMO framför allt metan och ej det klorerade kolvätet. Vissa av dessa or-
ganismer kan vara kvävefixerare, som bl a innebär att de gynnas av underskott av kväve. I närva-
ro av höga nitrat- eller ammonium-koncentrationer konkurreras dessa ut av andra organismer.
Metanotrofer kan producera sMMO; dessa lever bäst under lätt syrefattiga förhållanden (mikro-
aerofiler). Effektivt utnyttjande av metanotrofer in situ för sanering av klorerade kolväten kan
alltså starkt bero på syrehalten; för hög syrehalt kan inverka negativt (Chu och Alvarez-Cohen,
1999). Under fullt aeroba förhållanden dominerar andra rent aeroba arter. Andra typer av bakte-
rier som kan bryta ned klorerade kolväten co-metaboliskt är t ex toluen oxiderare, butan oxidera-
re och ammoniak oxiderare (nitrifierare) (Cs-Umt-Edu, 2000) (dvs t ex toluen eller butan måste
finnas och inducera enzym som kan bryta ned det klorerade kolvätet).
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Nedan beskrivs mer ingående olika aeroba reaktionsförlopp som mikroorganismerna använder
vid nedbrytning av klorerade kolväten. Dessa är framför allt av formen Substitution och Oxyge-
nolytisk dehalogenering, varvid den sistnämnda kan delas in i oxidering av en kol-kol dubbel-
bindning via epoxidering, i inkorporering av syre i en kol-väte bindning och i oxidering av en
kol-klor bindning.

SSuubbssttiittuuttiioonn sker oftast med OH- jon, men kan även ske med annan sk nukleofil som till exempel
HS- jonen (bisulfidjon). Dessa sker med hydrolytiskt respektive tiolytiskt dehalogenas enzym,
båda involverade i reaktioner som utförs under aeroba förhållanden, det senare eventuellt också
betydelsefull under anaeroba förhållanden. Observera att även om reaktionerna i allmänhet utförs
av aeroba bakterier under aeroba förhållanden är reaktionerna inte strikt aeroba eftersom inget
syre är involverad. Substitution anses gå mycket långsamt med halveringstider på åtskilliga år.
Reaktionerna ändrar inre oxidationsstatus på den reagerande molekylen och härav behöver inte
reaktionerna någon extern elektron-donator och elektron-acceptor. Hydrolytiska och tiolytiska
dehalogenaser har visat sig vara involverade i en allmän oxidativ metabolism med aeroba bakte-
rier som endast behövde halogenerade kolväten som enda kol- och energikälla (alltså ej co-
metabolism) (Holliger, 1992).

Figur 6.4.5 visar substitutionsreaktion i form av hydrolys med avseende på 1,2-dikloretan och
Figur 6.4.6 visar substitutionsreaktion i form av tiolys.

_____________________________________________________________________________
    H2O                    E2    H2O + E3         H2O
        E1      E4

CH2Cl-CH2Cl        CH2Cl-CH2OH       CH2Cl-CHO       CH2Cl-COOH        CH2OH-COOH

         HCl  E2H2               HCl             HCl

E1: Haloalkan halidohydrolas; E2:Alkohol dehydrogenas; E3:Aldehyd dehydrogenas; E4: 2-halosyra halidohydrolas
____________________________________________________________________________

Figur 6.4.5. Hydrolytisk reduktion m a p 1,2-dikloretan. E är förkortning för enzym (Hardman,
1991; Müller och Lingens, 1987; Erzmann och Pöpel, 1991).

____________________________________________________________________________
                GSH        H2O

CH2Cl2          [GS-CH2-Cl]           GS-CH2OH                    GSH  +  CH2O

                HCl            HCl             GSH: Glutation-S-transferas (enzym)
_____________________________________________________________________________

Figur 6.4.6. Tiolytisk reduktion m a p diklormetan (Hardman, 1991; Müller och Lingens, 1987).

OOxxyyggeennoollyyttiisskk  ddeehhaallooggeenneerriinngg  ((OOxxiiddaattiioonn)) innefattar co-metaboliska reaktioner där syre används
som slutlig elektronacceptor. Lågklorerade alifater och anaerobt producerade toxiska intermediä-
rer som vinylklorid, kan med fördel brytas ned och mineraliseras på detta sätt. Aeroba bakterier
skiljer sig från anaeroba, metanogena, genom att de aeroba bl a klarar ca 104 gånger högre klore-
rade kolväte-koncentrationer, innan halten blir så hög att toxiska effekter, som motverkar ned-
brytningen, eventuellt börjar göra sig gällande. Den toxiska nivån kan dock variera från fall till
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fall beroende på bl a saneringsutförande, acklimatisering och mängd biomassa. Vid nedbrytning
av högre klorerade alifater är nedbrytningsgraden av dessa dock lägre om nedbrytning utförs av
aeroba mikroorganismer än av anaeroba, metanogena, kulturer (Hardman, 1991). För fullständig
nedbrytning av högklorerade alifater krävs därför ofta en initial anaerob deklorering följt av en
aerob mineralisering. De aeroba mineraliseringsreaktioner som sker initialt är då i allmänhet av
formen oxygenolytisk deklorering och i allmänhet av co-metabolisk art.

Oxidation av ett klorerat kolväte anses ske genom 1/ oxidering av en kol-kol dubbelbindning
via epoxidering  2//  inkorporering av syre i en kol-väte bindning eller  3//  oxidering av en kol-
klor bindning (Holliger, 1992). Därtill kan nämnas att även bildning av klorerade kolväten från
icke klorerade dito kan ske av bl a vissa bakterier. Den sistnämnda processen kallas bioklorering
och innefattar reaktioner med omättade alifater i närvaro av väteperoxid och enzymsystem av
typen haloperoxidaser (Vogel m. fl., 1987). Vid denna typ av reaktion sker alltså inte någon ned-
brytning av klorerade alifater (alltså ingen dehalogenering) och tas inte närmare upp här.

Epoxider bildas som mellansteg vid epoxidering  av kol-kol dubbelbindningar, med slutlig mine-
ralisering till bl a koldioxid (van Hylckama Vlieg, 1999). Enligt Fogel m. fl. (1986) har Hou m. fl.
(1979) beskrivit att icke-klorerade etener omvandlas till epoxider, med hjälp av metanotrofa
bakterier, Figur 6.4.7. Epoxider är i allmänhet toxiska och kan eventuellt vara cancerogena. Mil-
ler och Guengerich (1982) och Guengerich m. fl. (1979) visade emellertid att genererade epoxi-
der är kortlivade ämnen. Halveringstiden för en TCE-epoxidmolekyl befanns vara ca 12 sekun-
der och för monokloreten-epoxid erhölls en halveringstid av ca 1 minut (vissa epoxider kan dock
ha längre halveringstid, se under sanering nedan). Emellertid finns möjligheter att, fastän dessa
epoxider är kortlivade, de genom fri radikalproduktion negativt kan påverka själva nedbryt-
ningsenzymet (här sMMO) (Chu och Alvarez-Cohen, 1999), eventuellt till den grad att nedbryt-
ningen avstannar. I försök att finna metod för minimering av denna effekt fann Palumbo m. fl.
(2000) att tillsats av kalciumkarbonat och format hade fördelaktiga effekter på upprätthållandet
av enzymets aktivitet, medan citronsyra (som egentligen är en fri radikalhämmare) hade negativ
effekt.

 NADH   NAD+                Cl2C=CHCl Trikloreten
         O-                      T ex metan-monoxygenas (MMO)

      Cl    H
O2           H2O                C              C Intermediär epoxid

      Cl      O             Cl
                                         Spontan hydrolys

              Mineralisering

Figur 6.4.7. Aerob metanotrof nedbrytning av trikloreten (det första steget, ovan m h a till
 exempel MMO) (delvis från Hardman, 1991).

Frånvaron av långlivade toxiska intermediärer, och därtill att metanotrofa bakterier odlas och
tillväxer mycket snabbare än metanogena (anaeroba), har varit bidragande orsaker till att mer
ingående studera aerob nedbrytning av klorerade alifater. Starka indikationer har då framkommit

CHCl2COOH;     CH2ClCOOH;  CHOOH
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att aerob nedbrytning av ett flertal klorerade alifater till stor del är beroende av co-metaboliska
processer (liksom i anaeroba dekloreringsprocesser, dock med andra reaktioner och angreppsätt).
Man har t ex funnit att aerob nedbrytning av TCE främst är beroende av inducering av enzym-
system relaterade till nedbrytning av bl a fenol, kresol, toluen, isopren och metan (EPA, 1992;
Tovanabootr m. fl., 1997) (dvs t ex fenol, kresol, toluen, isopren och/eller metan måste finnas
och inducera enzym som kan bryta ned det klorerade kolvätet)..

Trikloreten (TCE) är en relativt högklorerad alifat. Ändå har flera rapporter visat att TCE kan
brytas ned oxygenolytiskt. Så har skett av metanotrofa bakterier med enzymsystemet metan-
monooxygenas (MMO) (Wilson och Wilson, 1985; Fogel m. fl. 1986; Strand och Shippert, 1986;
Little m. fl., 1988), av ammonium oxiderade bakterier med enzymsystemet ammonium-
monooxygenas (AMO) (Rasche m. fl., 1990a; Arciero m. fl., 1989), av toluen oxiderande bakte-
rier med enzymsystemen toluen-monooxygenas och toluen-dioxygenas (Nelson m. fl., 1988;
Wackett och Gibson, 1988) och av propan-oxiderande bakterier genom användandet av propan-
oxygenas (Wackett m. fl., 1989). Användandet av dessa enzymer indikerar att nedbrytningspro-
cessen är av co-metabolisk art. I de allra flesta fall har epoxidering anses vara mest relevant.
MMO är en grupp enzymer med brett nedbrytningsregister. MMO kan genomföra katalytisk oxi-
dation med molekylärt syre av n-alkaner till aldehyder och alkoholer, av n-alkener till epoxider
och av alkylbensener till bl a fenoler. MMO kan även oxidera klorerade analoger till dessa alka-
ner, alkener och alkylbensener (Baker, 1994, Fogel m. fl., 1986). I fallet oxidation av klorerade
alkaner kan initial reaktion anses vara av typen inkorporering av syre i en kol-väte bindning.
Rasche m. fl. (1990a) har föreslagit reaktionsförlopp enligt Figur 6.4.8 vid nedbrytning av mo-
nokloretan.

____________________________________________________________________________

   [H3CHOHCl]      CH3CHO   + H+  + Cl-

CH3CH2Cl    +  ½ O2

   HOCH2CH2Cl
____________________________________________________________________________

Figur  6.4.8. Föreslagen reaktionsgång för oxidation av klorerad alifat (m h a AMO) (Rasche m.
fl., 1990a).

Oxidering av en kol-klor bindning  innefattar oxidation av kloret via en instabil sk halosyl in-
termediär (CH2Cl+=O-). Denna antas snabbt hydrolyseras till en alkohol och hypokloritjon. I
något fall finns indirekt indikation på att reaktionen kan ha ägt rum, men eftersom inte själva
intermediär-en/-erna av klorerade alifater ännu har detekterats från bakterier antas att denna typ
av reaktion vara mycket sällsynt vid deklorering av klorerade alifater (Vogel m. fl., 1987).

Co-metaboliska processer kan alltså användas för aerob nedbrytning av relativt högklorerade
alifater som TCE. Exempel på detta visade Nelson m. fl. (1987). De beskriver studier av en
gram-negativ bakterie G4 vilken aerobt fullständigt mineraliserade TCE till oorganiskt klorid
och CO2, genom inducering med bl a fenol. Man visade bl a att också toluen, o-kresol och m-
kresol kunde användas för att co-metaboliskt bryta ned TCE. I deras fall erhölls emellertid ingen
stimulering m h a natriumbenzoat, m-xylen och p-kresol. Resultaten indikerade reaktioner vilka
innefattade inducering av samma enzymsystem som deltager i ringöppning av aromater genom
meta-fission.
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Vid den här tidpunkten var det inte klarlagt vilken/vilka typer av enzym som var ansvariga för
nämnda nedbrytning. Hypotetiskt skulle toluen-monooxygenas och/eller -dioxygenas kunna vara
involverade. Vad gäller dioxygenas hänvisade man till resultat som indikerat att bakterien Pseu-
domonas putida F1 hade utnyttjat toluen-2,3-dioxygenas vid nedbrytning av TCE. På basis av
resultat från efterföljande tester lutade man åt att ansvarigt enzym i G4 var monooxygenas (MO).
Enligt EPA (1993) är G4 speciellt värdefull eftersom denna bakterie, som enligt dem definieras
som P. cepacia G4, inte producerar toxiska mellanprodukter som vinylklorid. Enligt Harker m.
fl. (1994) utförs TCE-nedbrytning av P. cepacia G4 genom användandet av enbart ett specifikt
enzymkomplex. Genetiska indikationer finns att detta enzymkomplex eventuellt kan vara av ty-
pen fenol-hydroxylas.

Nelson m. fl. (1988) beskriver ett flertal bakterier, isolerade från naturlig mikroflora, bl a två ty-
per av P. Putida, vilka aerobt kan bryta ned TCE genom inducering med lämplig aromat. En stam
visade sig utnyttja toluen-dioxygenas. Man fann också att nedbrytning av TCE inte kunde utföras
av de av deras mikroorganismer, som innehade andra typer av dioxygenaser än toluen-
dioxygenas. Upptäckterna sammanfattades med konstaterandet att TCE´s dåliga nedbrytnings-
grad i naturen inte beror på frånvaron av TCE-nedbrytande mikroorganismer. Istället ansågs den
dåliga nedbrytningsgraden bero på frånvaron av lämpliga substrat i föroreningen, som t ex toluen
eller fenol, vilka kan inducera produktionen av lämpliga enzym som co-metaboliskt kan bryta
ned TCE hos dessa mikroorganismer. Vad gäller tillsatsämnes betydelse för co-metabolisk ned-
brytning av klorerade kolväten hänvisade man även till andra rapporter, bl a av Wilson och Wi l-
son (1985), vilka visat att TCE kunde brytas ned av metanotrofa bakterier under tillsats av natur-
gas.

Ovan nämnd bakterie "G4" hittades i naturen. En nackdel med denna bakterie är att den kräver
närvaro av miljöfarligt fenol eller toluen för nedbrytning av klorerat kolväte. En laborativt modi-
fierad typ av G4, patenterad och kallad PR1 (Pseudomonas cepacia G4 5223 PR1) har bl a därför
tagits fram (EPA, 1993). Denna benäms av Malusis m. fl. (1997) som Burkholderia cepacia PR1.
Även den generella reaktionsgången för mineralisering av TCE, via monooxygenas-enzym, som
används av G4 och PR1 har patenterats. PR1 är en genetiskt förändrad form av G4, i vilken den
mobila transposonen Tn5 har tillsatts. PR1 har visat sig ha en fördel framför G4 som består i att
PR1 inte behöver fenol eller toluen för att få igång produktionen av det enzymsystem (enligt
Malusis m. fl., 1997, av den icke-specifika typen toluen-orto-monoxygenas) som bryter ned TCE.
PR1 anses, av US EPA, därmed vara ett miljövänligare alternativ till G4 (info om bl a dessa
bakteriers olika produktion av enzym kan erhållas i Swadley m. fl., 1999). Även en en variant av
PR1 har tagits fram (kallad ENV-435) med den egenskapen att den inte har ”gripdon” som an-
nars skulle fästa den på materialytor, vilket kan vara till fördel för god distribution in situ (Malu-
sis at al., 1997).

PR1 har en egen inbyggd regulator som aktiverar produktionen av toluen-orto-monooxygenas,
vilket uppges vara huvudenzymet för dess nedbrytning av TCE. En nackdel med PR1 är att den
kräver tillsats av kontinuerlig och konstant halt näringsämne, eftersom den inte enbart kan livnä-
ra sig på TCE. Forskning pågår därför att finna lämplig inkapsling och konstant utsöndring av
näringsämne och syre till PR1. Enligt EPA (1993) har ytterligare en variant av G4 isolerats
(Pseudomonas cepacia GM-5223-PHE1) som har visat sig kunna bryta ned både klorerade alifa-
ter och aromater.

Henson m. fl. (1988) fann signifikant, aerob, metanotrof mineralisering av DCM, trans-1,2-DCE,
CF, 1,2-DCA, TCE, och 1,1,1-TCA i fin sand då den utsattes för 4 %-ig metanatmosfär. Då till-
försel av metan avbröts registrerades en mindre nedbrytning, men den fullständiga mineralise-
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ringen av dessa ämnen avstannade helt. Denna efterföljande nedbrytning antogs ha berott på att
andra typer av bakterier än de metanotrofa, exempelvis av liknande typ som beskrivits av Nelson
m. fl. (1987) ovan (G4), kunde ha varit närvarande. De aromatiska komponenterna, nödvändiga
för nedbrytningen av de klorerade alifaterna, skulle då ha kommit från den naturliga sanden.
Därtill framlades hypotesen att även metaboliska produkter från metanotrofa bakterier skulle ha
stimulerat tillväxten av G4-liknande bakterietyper.

Ett problem med oxygenas-baserade nedbrytningssätt är att reaktionerna kräver hög syrehalt (ca
3,5 mg O2/mg CH4). Eftersom syre löser sig relativt dåligt i vatten kommer metanhalter av nå-
got-några få mg att konsumera allt löst syre (om inte syre kontinuerligt tillförs). Ett annat pro-
blem, i de fall inducering/co-metabolism krävs, är att närvaro av t ex metan fördelaktigt induce-
rar produktion av motsvarande MMO (metan-monooxygenas), men att sådana enzym helst vill
bryta ned det/de ämne/n det ursprungligen är designat för (i det här fallet metan), och inte det
klorerade kolvätet. Som indikerats ovan, väl utförd saneringsdesign, bl a optimerad in situ pulse-
ring (tilförsel i cykler, se nedan), kan minska dessa problem.

Ett urval av ämnen som kan tillsättas för att co-metaboliskt bryta ned klorerade kolväten, kopplat
till enzymer och mikroorganismer, ges i Tabell 6.4.7.

Tabell 6.4.7. Co-metabolism av några klorerade alifater utav mikroorganismer (Santas och
                     Santas, 1994; Harker m. fl., 1994; Nelson m. fl., 1988; Leahy och Brown, 1994;
                     Rasche m. fl., 1990a, 1990b).

Klorerad alifat Induce-
ringsämne

Enzym Organism

Diklormetan (DCM); Triklormetan (CF) metan
ammoniak

sMMO
AMO

Metylosinus trichosporium OB3b
Nitrosomonas europea

1,1-Dikloretan (1,1-DCA); 1,2-Dikloretan (1,2-DCA) metan sMMO Metylosinus trichosporium OB3b
1,1,2-Trikloretan (1,1,2-TCA) och 1,1,1-TCA
1,1,2-Trikloretan (1,1,2-TCA)

ammoniak
kamfer

AMO
P450

Nitrosomonas europea
Pseudomonas putida  PpG-786

Monokloreten (VC); 1,1-Dikloreten (1,1-DCE) metan
ammoniak
propan

sMMO
AMO
PMO

Metylosinus trichosporium OB3b
Nitrosomonas europea
Mycobacterium spp.

cis-1,2-Dikloreten (cis-DCE); trans-1,2-Dikloreten
(trans-DCE)

metan
propan

sMMO
PMO

Metylosinus trichosporium OB3b
Mycobacterium spp.

Trikloreten (TCE) metan
ammoniak
toluen

fenol

propan
bifenyl
2,4-D

sMMO
AMO
MO

p-TMO
m-TMO
TO

PMO

Metylosinus trichosporium OB3b
Nitrosomonas europea
Pseudomonas cepacia G4 1

Alcaligenes eutrophus AEO 106
Pseudomonas mendocina
Pseudomonas pickettii PKO1
Pseudomonas putida F1/
Escherichia coli
Mycobacterium spp.
Beijerinkia sp.
Alcaligenes eutrophus JMP134

1,2-Diklorpropan metan
ammoniak

sMMO
AMO

Metylosinus trichosporium OB3b
Nitrosolobus multiformis
Nitrosomonas europea

1,2,3-Triklorpropan ammoniak AMO Nitrosomonas europea
1 Harker et al (1994) har föreslagit att det TCE-nedbrytande enzymet är PhH (fenol-hydroxylas).
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Flertal exempel på fördelen med pulserad tillförsel av kolkälla vid biologisk saneering av klore-
rade kolväten ges i kapitel 5.3. Det kan tilläggas att Lanzarone och McCarty (1990) fann att
cyklisk tillsats av metan (4,5 mg/l) gav bättre nedbrytningsgrad, i det här fallet av TCE, än vid
kontinuerlig tillsats av samma halt metan. I det senare fallet avstannade TCE-nedbrytningen.
Man fann även att tillsats av näringsämnen i form av ammonium och fosfat inte gav någon ökad
TCE-nedbrytning. Ett annat exempel ges av Speitel och Leonard (1992). De jämförde två olika
bioreaktorutföranden, sekventiell och packad bädd (kontinuerlig tillsats/flöde), i vilka mikroor-
ganismen M. trichosporium OB3b utnyttjades för nedbrytning av CF (100 µg/l). Metan tillfördes
och man fann att nedbrytningen av CF var betydligt effektivare i sekventiellt reaktorutförande än
i packad bädd.

6.4.3.3.       Anaerob-aerob nedbrytning

Av ovanstående framgår att mineralisering av högklorerade kolväten, främst maximalt klorerade
som t ex PCE, kräver en initial anaerob attack med efterföljande aerob mineralisering. Även re-
lativt högklorerade kolväten som TCE och TCA kan ibland vara lämpliga att initialt attackeras
anaerobt, även om man alltså i vissa fall funnit mikroorganismer som kan bryta ned och minera-
lisera dessa ämne aerobt. Vid den anaeroba attacken kan dock toxiska intermediärer som vinyl-
klorid (VC), men även diklormetan (DCM) och dikloretan (DCA) (Lew och Bouwer, 1988;
Bouwer och McCarty, 1983a; 1983b) och i vissa fall även H2S (Newberg m. fl., 1997) bildas.
Överförs dessa intermediärer till aeroba reaktionsförhållanden kan de däremot vidare brytas ned
och mineraliseras.

Följande är ett exempel på undersökning som visat fördelen med sekventiell anaerob-aerob ned-
brytning. Long m. fl. (1993) genomförde en studie vilken innefattade behandling av en blandning
av tolv klorerade alifater (CAC) i anaeroba och aeroba reaktorsystem som kördes separat och i
serie. De tolv CAC var CF, CT, 1,1-DCA, 1,1,1-TCA, HCA, 1,1-DCE, trans-1,2-DCE, TCE,
PCE, 2-CPE, 1,1-DCPE och 1,2,3-TCPA. I det aeroba systemet tillsattes metan, fenol och toluen
för att utveckla lämpliga mikrobiella kulturer som kunde bryta ned klorerade alifater co-
metaboliskt. Till systemen tillsattes växtsubstrat som glukos, acetat, bensoat och fenol.

I enbart det separata anaeroba systemet erhölls ingen signifikant nedbrytning av fem, utav de tolv
tillsatta, CAC som klorerade propener, 1,1-DCA, trans-1-2-DCE och 1,2,3-TCPA. Övriga CAC
transformerades dock genom reduktiv dehalogenering, men med en koncentrationsökning av
intermediärer i form av VC, DCM och cis-1,2-DCE.  I enbart det separata aeroba systemet er-
hölls nedbrytning av alla tillsatta CAC, med undantag av de mest klorerade varianterna CT,
HCA och PCE. I det kombinerade sekventiella anaeroba-aeroba systemet erhölls, inom försöks-
tiden, fullständig mineralisering av de tolv CAC, med undantag av två klorerade propener (2-
CPE; 1,1-DCPE; 60 %- resp. 50 % reduktion) och två klorerade etaner (1,1-DCA, 1,1,1-TCA; 92
%- resp. 84 %-reduktion). Orsaken hänfördes till att de 12 olika CAC hade tillsatts som en
blandning och därför blev mikrobiologiskt behandlade i olika grad samtidigt. Parallell undersök-
ning visade att högre mineraliseringsgrad kunde erhållas av de tolv då varje enskild CAC tillsat-
tes var för sig.

På liknande sätt (initialt anaerobt med efterföljande aerobt steg) har Saberiyan m. fl. (1997) visat
att PCE kan mineraliseras i vatten med en initialkoncentration av upp till 0,4 mg/l. Edwards och
Cox (1997) fann att sekventiell anaerob-aerob nedbrytning kan ske naturligt i grundvatten för-
orenade med betydligt högre halter (upp till 35 mg/l) av klorerade kolväten.
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7. VAL AV STRATEGIER VID BIOSANERING

7.1. Val av saneringsmetod

Vid val av efterbehandlingsmetod för ett oljeförorenat markområde bör man ställa sig frågan;
vilken eller vilka efterbehandlingsmetoder uppfyller uppställda miljömål på det kostnadseffektiv-
aste sättet? Följande faktorer är då viktiga att klargöra (Lindmark och Larsson, 1995):

• Föroreningstyp, mängd och koncentration 
• Förekomst i fri fas, jord, grundvatten
• Vertikal- och horisontell utbredning
• Jordart - kornstorlek, humushalt, näringsinnehåll, pH, permeabilitet
• Hydrogeologi - avstånd till grundvattenytan, strömningsriktning, strömningshastighet
• Heterogenitet - jord/fyllning/berg/ledningar m m
• Klimat - nederbörd, temperatur, vindriktning
• Saneringsmetodernas status, erfarenheter, tillgänglighet
• Restprodukter och intermediära föreningar som uppkommer vid sanering
• Arbetsmiljöförhållanden vid sanering
• Tidsaspekter
• Kostnader - kapital och drift för den totala operationen
• Metodens kapacitet och effektivitet
• Markanvändning - lekplats, bostäder, industrier, parker, jordbruk, friluftsliv
• Uppsatta gränsvärden/miljömål
• Avstånd till känsliga områden, djur, människor 
• Lokala opinioner

Ett flödesschema för vägledning vid val av åtgärd presenteras i figur 7.1. Observera att flera ske-
den som utförs i samband med utredningar av förorenade markområden som fältundersökning i
flera steg, laboratorieanalyser, riskbedömning m m inte framgår explicit av figuren.

Valet av efterbehandlingsmetod påverkas av om det är frågan om en akutsanering, t ex ett plöts-
ligt brott i någon anslutning eller utsläpp av stora mängder bensin vid tankbilsolycka, eller om
det är en efterbehandling av ett område som varit förorenat under en längre tid. Om det är frågan
om akutsanering är tidsaspekten helt avgörande och syftet är då att stoppa utsläppskällan, samla
in så mycket fri produkt som möjligt, gräva upp förorenad jord för att förhindra vidare spridning
samt eventuellt att gräva diken och bygga vallar för att förhindra ytlig spridning. Vid akutsane-
ring kommer sällan några andra metoder ifråga.

När det akuta skedet är avklarat eller om området är förorenat sedan tidigare måste ett val mellan
alternativa tekniker göras med tanke på faktorerna ovan. Ju mer fakta om markföroreningen som
finns desto bättre kan detta val göras. Det innebär att en kvalificerad miljögeoteknisk under-
sökning först måste genomföras för att avgöra vilken typ av förorening som är aktuell, kon-
centration, utbredning i vertikal- och horisontell riktning m m. Även hydrogeologiska faktorer
som jordlagerföljd, permeabilitet, grundvattenströmning, heterogenitet, nedgrävda ledningar mm
måste utredas och markeras på kartor.
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Pågår det ett utsläpp? Ja Stoppa utsläppskällan
            Nej

Förekommer det fri förore-
ning på markytan/ i relativt

vytliggande lager?
   Nej                 Ja Samla upp den och gräv upp fri

produkt
Förekommer det fri produkt

på grundvattenytan?
 Nej                 Ja Installera diken eller brunnar och

samla produkten
Sker det en snabb förore-

ningsspridning i grundvattnet
till känsliga områden?

   Nej                 Ja Installera en hydraulisk- eller
fysikalisk inneslutning

Är den omättade zonen
så förorenad att den ska

saneras?
   Nej                 Ja Utgörs föroreningen av lättare

och/eller flyktiga produkter?
Utgörs föroreningen av tyngre

produkter ?
 Ja                 Nej Ja                 Nej

Utvärdera lämplig sane-
ringsmetod

Utvärdera lämplig saneringsmetod

In situ                          Ex situ
se kapitel 3                   exempel:
exempel:                      Termavdr.
Bio-/vent                      Biobe
Hydr.innes.                  Föbränn.
                                     Jordtvätt

In situ                              Ex situ
se kapitel 3                       exempel:
exempel:                         Jordtvätt
Uppvärmning                 Biobeh
Kemisk ox.                     Förbränn.

Är grundvattnet så förorenat
att det ska saneras?

 Nej                Ja Utgörs föroreningen av lättare
och/eller flyktiga och/eller vat-

tenlösliga produkter ?

Utgörs föroreningen av tyngre
och/eller svårlösliga produkter ?

 Ja                 Nej  Ja                 Nej

Utred lämplig sanerings-
metod

Utred lämplig saneringsmetod

In situ
se kapitel 3, exempel:
Naturlig självrening
Luft-/biosparging

In situ
se kapitel 3, exempel:
Uppvärmning
Kemisk ox.

Slutbesiktning
1) Fortsatt sanering
2) Miljökontroll
3) Avslutning

Figur 7.1. Vägledande flödesschema för val av åtgärd vid sanering av organiskt förorenad
mark (princip från Lindmark och Larsson, 1995).
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7.2 Integrerade behandlingssätt och behandlingståg

I de fall föroreningen föreligger differentierat, t ex i olika permeabla lager, i olika lager med va-
rierande organisk halt, med stor variation i koncentration, med olika typer av föroreningar, i
grundvattnet och/eller i omättad zon och/eller i fri fas, är ofta användandet av enbart en sane-
ringsmetod inte tillräckligt för att rena hela området. Istället krävs en integrering av flera kon-
troll- och behandlingsmetoder för att erhålla tillfredsställande reduktion av föroreningshalt samt
toxicitet och mobilitet. Med ett behandlingståg (fritt översatt från amerikanskans ”Treatment
train”) kombineras och optimeras olika metoder för själva saneringsförfarandet med förbehand-
lings-, och/eller efterbehandlingsaktiviteter, med avsikt att nå de platsspecifika saneringsmålen.
Behandlingståg innebär ofta olika saneringsaktiviteter vid olika tidpunkter, dock kopplade till
varanda, medan uttrycket ”intergrerade angreppsätt” ofta används då olika metoder samtidigt
används under saneringen. Exempelvis kan ett implementerat saneringståg bestå av laborativa
förtester, kontroll och minimering av human- och miljömässig exponering vid saneringen,
uppumpning/uppgrävning av fri organisk produkt (”hot spots”). Detta kopplas till efterföljande
destruering/förbränning, biologisk sanering av organiskt förorenad jord och/eller grundvatten
innehållande moderata halter och imobilisering av oorganiska föroreningar i jord, se Fig. 7.2.
Den biologiska saneringsdelen utförs i behandlingståget efter att fri produkt tagits upp. Själva
den biologiska behandlingsdelen kan även i sig bestå av ett ”tåg”; t ex uppgrävning, komposte-
ring och därefter nyttiggörande av färdig-komposterat material. Komposteringen kan bestå av
täckning, tillsättande av nedbrytningshöjande ämnen och mätning av behandlingsförloppet. In-
situ behandlingen kan vara integrerad som t ex air-sparging i grundvattnet kopplat till bioventile-
ring av ovanliggande omättad jord.

Figur 7.2. Behandlingståg och integrerat arbetssätt. I exemplet motsvarar behandlingståget
rutor i nummerföljd och bokstavsföljd. Rutor med samma nummer eller bokstäver
ingår i begreppet integrerat arbetssätt. Undantaget 3/ In situ  och 3/ Ex situ som
kan utföras samtidigt på olika delar av det förorenade området, dock normalt inte
fullt integrerat.

B/ Upptag av fri produktC,3/ Destruering/förbränning

B/ Biologisk

    behandling

D/ Air-
    sparging

3/ Ex situ3/ In situ

D/ Soil-Vapor
Extraction

E/ Värme-
    behandling

A/ Uppgrävning

C/ Nyttiggörande
av  behandlad jord

F/ Avveckling/kontroll

3-4/ Enstaka och periodvisa
       kontroller av saneringseffekt
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