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KURZFASSUNG

Reaktionswénde sind ein innovativer Ansatz zur passiven in situ-Sanierung
kontaminierter Grundwisser. In Sorptionswénden erfolgt die Festlegung von
Schadstoffen am reaktiven Material durch Adsorption oder lonenaustausch. In
der vorliegenden Arbeit werden verschiedene Sorptionsmedien, welche teil-
weise neu entwickelt wurden, fiir die Sanierung von organischen Schadstoffen
und Schwermetallen vorgestellt. Die Untersuchung der sorptiven Eigenschaf-
ten der reaktiven Materialien ist Grundlage fiir eine erfolgreiche Anwendung
von Sorptionswénden in der passiven Grundwassersanierung. Die ausgewéhl-
ten Sorptionsmedien — Zeolith, elementares Kupfer, oberflaichenmodifizierte
Materialien — wurden in Batch- und Durchstromungsversuchen auf ihre Sorp-
tivitdt hin untersucht und bewertet.

Ein Zeolith (Klinoptilolith) und dessen Na-Form wurden auf die Sorption
von Cu®*', Zn*" und Hg*" untersucht. Der Retentionsmechanismus beruht auf
Kationenaustausch. Aus den erstellten Adsorptionsisothermen und den Durch-
stromungsversuchen konnte die Sorptionsreihe Cu®" > Zn?" >> Hg*" abgeleitet
werden, wobei der Na-Klinoptilolith eine hohere Sorptivitit und bessere kine-
tische Eigenschaften aufwies. Das Sorptionsverhalten der Zeolithe hing von
der KorngroBe, der Reaktionszeit, der Schadstoffkonzentration sowie von der
Konzentration an Konkurrenzionen ab.

Elementares Kupfer (Cu’) stellt ein neues reaktives Medium fiir die Sanie-
rung quecksilberkontaminierter Grundwisser dar und wurde in Form von Cu’-
Spinen auf das Retentionsvermogen fiir Hg*" hin untersucht. Der Reaktions-
mechanismus beruht auf der Bildung einer stabilen Kupfer-Quecksilber-
Legierung (Amalgam). Die Cu’-Spéne erwiesen sich aufgrund ihrer hohen
Retardationsfaktoren und schnellen Reaktionskinetik als effektives Sorpti-
onsmedium. In Sé&ulenversuchen konnte wéhrend der Durchstrdomung eines
Gemisches aus Sand und 10 Gew.-% Cu’-Spine bei einer Schadstoffkonzent-
ration von 1000 pg/l Hg nach 2300 Porenvolumen kein Durchbruch fiir Hg”"
erzielt werden.

Fiir die Sorption unpolarer aromatischer Schadstoffe konnte erfolgreich eine
neue Methode zur Oberflichenmodifizierung mit Chlorsilanen entwickelt
werden. Als Ausgangsmaterialien wurden ein Zeolith (Klinoptilolith) und ein
Diatomit eingesetzt. Die Chlorsilane konnen durch chemische Modifizierung
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von Silanolgruppen kovalent an die Mineraloberfliche gebunden werden.
Versuche mit verschiedenen Chlorsilanen unterschiedlicher Struktur und
chemischen Eigenschaften zeigten, da3 die sorptiven Eigenschaften des ober-
flichenmodifizierten Materials sowohl vom organischen Kohlenstoffgehalt als
auch entscheidend von der Struktur des Organosilans abhéngt. Der Nachweis
iiber die gelungene Oberfldchenbehandlung erfolgte iiber den Vergleich der
chemisch-physikalischen Eigenschaften der Materialien vor und nach der
Organophilierung.

Die Organo-Materialien zeigten eine grofe Stabilitdt gegeniiber sauren und
basischen pH-Werten, hohen Ionenstdrken und organischen Losungsmitteln.
Zudem kann das Material bei Erhalt der Sorptivitdt mehrfach regeneriert wer-
den.

Die sorptiven Eigenschaften des Organo-Diatomites bzw. Organo-
Klinoptilolithes fiir Naphthalin, o-Xylol und Toluol konnten im Vergleich
zum unbehandelten Material, welches keine mef3bare Sorptivitdt fiir die aus-
gewdhlten Schadstoffe aufwies, stark verbessert werden. Der Retentionsme-
chanismus erfolgt tiber Physisorption. Aus einer 1 mg/l Naphthalinlosung
wurden vom Organo-Diatomit 84 % und durch den Organo-Klinoptilolith
62 % aus der Ausgangslosung sorbiert. Aus den Isothermen wurde die Sorpti-
onsreihe, entsprechend dem Prinzip der hydrophoben Sorption, Naphtha-
lin > 0-Xylol > Toluol abgeleitet.

Die in der vorliegenden Arbeit untersuchten Materialien stellen insgesamt
potentielle Sorbenten fiir den Einsatz in Reaktiven Winden dar. Insbesondere
das elementare Kupfer (Cu’) zeigte eine groBe Effizienz fiir die Sanierung
quecksilberkontaminierter Wasser. Die Oberflaichenmodifizierung natiirlicher
Minerale mit Chlorsilanen bietet einen neuen Ansatz zur Sorption organischer
aromatischer Schadstoffe aus kontaminiertem Grundwasser.
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1 Einleitung 1

1 EINLEITUNG

1.1 Grundwassersanierung mit Reaktiven Winden

Industriell und gewerblich genutzte Flichen sind hdufig mit verschiedenen
Schadstoffen belastet und beinhalten somit ein Gefdhrdungspotential fiir
Mensch und Umwelt. Laut Umweltbundesamt lag die Zahl altlastenverdéchti-
ger Altablagerungen und Altstandorte in Deutschland im Jahr 2000 bei
362.689 (jahrlich aktualisierte Daten unter: www.umweltbundesamt.de). Die
Belastung von Luft und Boden und insbesondere die Kontaminierung des
Grundwassers erweisen sich als problematisch. Letzteres stellt ein begrenztes
und wertvolles Trinkwasserreservoir dar, welches es zu schiitzen gilt. Die
rechtlichen Grundlagen fiir die Sanierung von Grundwasserkontaminationen
und grundwassergefihrdenden Altlasten bilden das Wasserhaushalts- und das
Bodenschutzgesetz.

Eine Moglichkeit zur Sanierung kontaminierter Grundwésser bietet bei ent-
sprechenden Standortgegebenheiten der Einsatz von Reaktionswinden (Abb.

).

Kontaminations-
quellen

=
~ s Schwermetalle

(o>

Grund-

wasser-
leitende
Schicht

gereinigtes
Grund-
wasser

kontaminiertes
Grundwasser

ayosiueblio

a1j01SpeyoS

=)

Grundwasser-
stauende Schicht

Reaktionswand

Abb. 1: Prinzip einer Permeablen Reaktiven Wand (aus ROEHL et al.
2000, verandert).



2 1 Einleitung

Reaktive Wiénde sind durchlassige Bauwerke, welche quer zum Grundwasse-
rabstrom eines Schadensherdes in den Untergrund eingebaut werden
(MEGGYES et al. 2001). Das kontaminierte Grundwasser fliet infolge des
natiirlichen hydraulischen Gradienten, d. h. ohne &ulere Energiezufuhr, durch
das reaktive Material der Wand, welches die Schadstoffe aus dem Grundwas-
ser entfernt (TEUTSCH et al. 1996, EPA 1998). Diese in situ-Methode wird als
passives Sanierungsverfahren bezeichnet und steht im Gegensatz zu den akti-
ven Sanierungsverfahren wie z.B. ,,pump-and-treat”, bei welchem das schad-
stoffbelastete Grundwasser abgepumpt und in oberirdischen Anlagen gereinigt
wird. Der Einsatz von passiven Sanierungsverfahren zeigt vor allem bei
schwierigen Sanierungsverhéltnissen, in denen herkdmmliche aktive Verfah-
ren nur unzureichende Effektivitdt zeigen, z.B. bei geringloslichen Kontami-
nanten, einem heterogenen Untergrund oder bei groBflachigen Schadendsher-
den, eine grofBere Sanierungseffizienz. Insbesondere bei langen Sanierungs-
zeitrdumen, welche durch die langsame Riickdiffusion der iiber lange Zeit-
rdume in den Untergrund eingedrungenen Schadstoffe entstehen konnen,
bieten passive Systeme aufgrund der geringeren Betriebskosten erhebliche
Kostenvorteile (DAHMKE et al. 1996, MITCHELL 1997, SCHAD & TEUTSCH
1998, Brux 1998, EDEL & VOIGT 2001).

Die Grundwassersanierung mittels Reaktiver Wiande ist eine junge und inno-
vative Technologie. Das Konzept fiir Reaktive Winde wurde erstmals von
Mc MURTY & ELTON (1985) erwéhnt. Die ersten groSmafstéblichen Pilotver-
suche wurden 1993 in Kanada erfolgversprechend abgeschlossen
(O'HANNESIN & GILHAM 1993). Die erste kommerzielle Wand wurde 1994 in
Kalifornien errichtet (EPA 1998). Diese Sanierungstechnologie stoft zuneh-
mend auf ein breites Interesse. Ein Uberblick iiber Pilot- und vollinstallierte
Anlagen geben VIDIC & POHLAND (1996), EPA (1999 und 1999a) und
RADISAV & VIDIC (2001). Von BIRKE et al. (2001) werden die in Deutschland
gebauten Anlagen und Pilotprojekte zusammenfassend betrachtet. In einem
aktuellen EU-Projekt ,,Long-term Performance of Permeable Reactive Bar-
riers Used for the Remediaton of Contaminated Groundwater* wird das Lang-
zeitverhalten von reaktiven Materialien untersucht (ROEHL et al. 2000).

Die vielversprechenden Aspekte dieser innovativen Technologie initiierten
intensive Forschungsaktivitdten, welche auch heute noch zum Ausbau der
Wissensbasis fortgefiihrt werden miissen. Insbesondere trifft dies fiir die Er-
forschung des Langzeitverhaltens solcher Systeme sowie fiir hydraulische
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Fragestellungen zu. Ein weiterer zentraler Punkt betrifft die Entwicklung und
Bewertung neuer sorptiver Materialien fiir organische und anorganische
Schadstoffe fiir den Einsatz in Reaktiven Wianden (ROEHL et al. 2000a).

1.2 Schadstoffe im Grundwasser

Die iiberwiegende Zahl der Grundwasserkontaminationen werden durch orga-
nische Schadstoffe verursacht. Zu dieser Gruppe gehdren die am héufigsten
vorkommenden chlorierten Kohlenwasserstoffe (z.B. Tri- und Perchlorethy-
len, Tetrachlorethan, Vinylchlorid), die aromatischen Kohlenwasserstoffe
(Benzol, Toluol und Xylol (BTX)) sowie die polyaromatischen Kohlenwas-
serstoffe (PAK), wie z.B. Naphthalin. Nach SCHERER et al. (2000) dienen von
insgesamt 124 betrachteten Reaktionswand-Projekten iiber 50 % der einge-
setzten Reaktiven Wénde zur Entfernung organischer Schadstoffe aus dem
Grundwasserstrom.

Die anorganischen Schadstoffe konnen in Schwermetalle, Radionuklide Halb-
und Nichtmetalle eingeteilt werden. Zu den am haufigsten in kontaminierten
Boden und Grundwissern auftretenden Schwermetallen gehdren Blei (Pb),
Chrom (Cr), Zink (Zn), Cadmium (Cd), Kupfer (Cu) und Quecksilber (Hg)
(EVANKO & DZOMBAK 1997, MULLIGAN et al. 2001). Daneben konnen unter-
geordnet Nickel (Ni), Molybddn (Mo) und Vanadium (V) vorkommen (OTT
2000). Schwermetalle sind mit iiber 30 % (aus 124 Einzelprojekten) die
zweitgrofite Schadstoffgruppe, die bisher mit der Methode der Reaktiven
Wiinde saniert wird (SCHERER et al. 2000). Arsen (As) gehort zur Gruppe der
Halbmetalle. Radionuklide sind mit einem Anteil von iiber 10 % beteiligt. Zu
ihnen gehoren Uran (U), Strontium (Sr) und Technetium (Tc) (OTT 2000,
VIDIC 2001). Zu den nichtmetallischen Schadstoffen sind Nitrat, Phosphat und
Sulfat zu zéhlen (VIDIC 2001).

Fiir die vorliegende Arbeit wurden aufgrund ihres hdufigen Auftretens bei
Grundwasserkontaminationen und ihrer Umweltrelevanz (Toxizitdt, Mobili-
tat) die Schwermetalle Zink, Kupfer und Quecksilber ausgewaihlt, wobei
Quecksilber aufgrund seiner von anderen Schwermetallen abweichenden
chemisch-physikalischen Eigenschaften eine Sonderstellung einnimmt. Aus
dem Bereich der organischen Schadstoffe wurden Xylol und Toluol (BTX)
sowie Naphthalin, ein Vertreter der polyaromatischen Kohlenwasserstoffe
(PAK), gewibhlt.
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Die wichtigsten physikalischen und chemischen Eigenschaften der ausgewéhl-
ten Schadstoffe befinden sich im Anhang in Tab. 48 fiir die Schwermetalle
und Tab. 49 fiir die organischen Stoffe. Die Daten sind aus Standardwerken
der chemischen Fachliteratur entnommen. Die Tabellen beinhalten ebenfalls
die entsprechenden Grenzwerte der Schadstoffe im Grundwasser, nach wel-
chen bei Uberschreitung dieser Werte SanierungsmaBnahmen getroffen wer-
den miissen (LAWA 1994).

1.3 Zielsetzung

Die Aufgabenstellung der vorliegenden Arbeit lag in der Auswahl, Neuent-
wicklung, Untersuchung und Bewertung von potentiellen Materialien fiir die
Grundwassersanierung mit Reaktiven Wéanden. Der Schwerpunkt wurde dabei
auf die Entfernung von Schwermetallen und (poly)aromatischen Kohlenwas-
serstoffen aus dem Grundwasser mit Sorptionswénden gelegt.

Im Vorfeld des Einsatzes von Sorptionsmedien in Reaktiven Wénden ist die
Untersuchung ihrer sorptiven Eigenschaften grundlegend. Die Kenntnis fol-
gender Kriterien ist entscheidend fiir eine erfolgreiche Anwendung von Sorp-
tionswéinden:

» Die Sorptionskapazitit eines Materials beziiglich eines ausgewihlten
Schadstoffes, welche fiir einen effizienten Einsatz mdglichst hoch sein
sollte.

* Die Reaktionskinetik, da die Einstellung des Verteilungsgleichgewichtes
zwischen Schadstoff und Sorbent die Basis fiir die Dimensionierung einer
Reaktiven Wand ist.

e Die Stabilitdit des zu verwendenden Materials im vorherrschenden
Grundwassermilieu sollte fiir eine gleichbleibende Sorptivitit gewéhrleis-
tet sein. Zudem darf vom Sorbenten selbst keine Gefdhrdung fiir das
Grundwasser ausgehen.

Die Wahl eines geeigneten reaktiven Mediums héngt in jedem Einzelfall von
der Art der zu sorbierenden Schadstoffe ab. Zur Schwermetallsorption aus
wiBriger Losung wurden ein Zeolith und elementares Kupfer (Cu”) ausge-
sucht. Zur Behandlung organischer Schadstoffe wurden oberflichenmodifi-
zierte Materialien eingesetzt, welche durch die Entwicklung eines geeigneten
Verfahrens ausgehend von einem Zeolith bzw. Diatomit hergestellt werden
sollten. Grundlegende Voraussetzung fiir den Einsatz von Sorptionsmedien in
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Reaktiven Winden ist eine ausreichende hydraulische Durchlissigkeit, die
durch die Verwendung grobkorniger Materialien gewahrleistet wird.

Das Sorptionsverhalten der verwendeten Materialien wurde in Batch- und
Saulenversuchen untersucht. Als Parameter fiir das Schadstoffriickhaltever-
mogen wurde der Retardationsfaktor gewahlt. Zur mathematischen Beschrei-
bung und Ermittlung der Retardationsfaktoren aus den Durchstromungsversu-
chen dient die Transportmodellierung der erstellten Durchbruchskurven.

Ein Uberblick iiber die in der vorliegenden Arbeit eingesetzten Materialien,
deren vorherrschenden Retentionsmechanismen und die ausgewihlten zu
sorbierenden Schadstoffe gibt Tab. 1 (die wichtigsten physikalischen und
chemischen Eigenschaften dieser Schadstoffe befinden sich im Anhang in
Tab. 48 fiir die Schwermetalle und Tab. 49 der organischen Stoffe).

Tab. 1: Ubersicht iiber die verwendeten Materialien und Schadstoffe.
Sorptionsmedium Sorptionsmechanismus Schadstoft{e)
Klinoptilolith Kationenaustausch Zn*', Cu*', Hg*"
Elementares Kupfer =~ Amalgamierung Hg*

Ccu’

Organo-Diatomit, Physisorption Naphthalin (PAK), Xylol

Organo-Klinoptilolith und Toluol (BTX)
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2 GRUNDLAGEN

2.1 Permeable Reaktive Winde

2.1.1 Klassifizierung Reaktiver Wiinde

Nach DAHMKE (1997) kdnnen Reaktive Wiande nach der Art der Reaktion, die
im reaktiven Material ablauft, klassifiziert werden:

*  Sorptionswinde: Die Schadstoffe werden durch Sorption (Festlegung)
aus dem kontaminierten Grundwasser entfernt. Zu den wichtigsten
Sorptionsmechanismen gehdren Adsorption und Ionenaustausch.

*  pH-Redox-Wiinde: Innerhalb der Reaktiven Wand werden die Eh-pH-
Verhiltnisse so verdndert, dal die Loslichkeit von Eh-pH-sensitiven
Schadstoffen und der Abbau organischer Stoffe beeinfluf3t wird.

*  Fillungswidnde: Das reaktive Material bewirkt eine Fillung der Schad-
stoffe in unldsliche Komponenten.

*  Ndhrstoff freisetzende Wiinde: In der Reaktiven Wand werden zur For-
derung des mikrobiellen Abbaus von Schadstoffen Nahrstoffe zuge-
setzt.

e Physikalische Winde: Die Schadstoffe werden physikalisch fixiert
bzw. entfernt, z.B. durch in situ-,,air sparging* (MEGGYES et al. 2001).

2.1.2  Anforderungen an das reaktive Material

Der Sanierungserfolg von kontaminiertem Grundwasser mit Reaktiven Wén-
den hingt entscheidend von der Auswahl des geeigneten reaktiven Materials
ab, welches folgenden Anforderungen entsprechen sollte (DAHMKE et al.
1996, ROEHL & CZURDA 2001):

*  Hohe Schadstoffretention

. Hohe Selektivitit fiir die entsprechenden Schadstoffe

. Schnelle Reaktionskinetik

*  Ausreichend hohe hydraulische Durchlissigkeit

. Langzeitstabilitit

. Gute Umweltvertriglichkeit

. Kostengiinstig bei guter Verfiigbarkeit mit homogener Qualitét
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Um das Prinzip der Reaktiven Winde erfolgreich anwenden zu kénnen, miis-
sen gegenldufige Aspekte wie eine ausreichend hohe hydraulische Durchlés-
sigkeit (grobkdrniges Material mit kleinerer spezifischer Oberfliche) und
hohe Sorptivitit des Mediums (feinkorniges Material mit groferer spezifi-
scher Oberflache) in Einklang gebracht werden.

Die Sorptionsfahigkeit des reaktiven Materials wird durch das Auftreten fol-
gender Effekte negativ beeinflufit (MORRISON & SPANGLER 1993, TEUTSCH et
al. 1996, ROEHL & CZURDA 2001):

*  Bildung von Beldgen (Coating): Aufgrund von sekundiren Mineralaus-
fallungen (z.B. in Form von Karbonaten oder Hydroxiden) bilden sich
Beldge auf der Oberflache des reaktiven Materials. Dadurch wird der
Kontakt der Schadstoffe mit dem reaktiven Material gechemmt.

* Blockierung des Porenraumes (Clogging): Durch die Bildung von Mi-
neralausféllung oder Ansammlung von Biomasse wird der Porenraum
zugesetzt und vermindert die hydraulische Leitfahigkeit des reaktiven
Materials.

e Verbrauch des Materials (Consumption): Die Sorptionskapazitit des
Materials ist ausgeschopft oder das Material unterliegt der chemischen
Auflosung.

Die Schadstoffretention durch das reaktive Material sollte auch bei wechseln-
den Milieubedingungen erhalten bleiben. Ein wichtiger Parameter ist der
Erhalt der hydraulischen Leitfdhigkeit des Materials iiber die gesamte Stand-
zeit der Reaktiven Wand, da die Verminderung der Durchlissigkeit zu einer
Verinderung des FlieBsystems und damit zur Umstromung der permeablen
Wand fiithren kann. Zudem ist ein homogener Einbau des reaktiven Materials
notwendig, da es durch bevorzugte Stromungskanidle zu einer punktuellen
Erschopfung der Sorptionskapazitit des Materials kommen kann.

Das Langzeitverhalten ist fiir die Standzeit von Reaktiven Wénden und damit
fiir die Kosteneffizienz von entscheidender Bedeutung, da bei Verlust der
Sorptionskapazitit oder der hydraulischen Leitfdhigkeit das Material ausge-
tauscht oder der Bau einer neuen Wand erforderlich wird. Das Langzeitverhal-
ten wird von folgenden Faktoren beeinflufit (ROEHL & CZURDA 2001):
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e Artder Schadstoffe und deren Konzentration

. Kinetik der Festlegungs- und Abbauprozesse

e Artund Menge des eingesetzten reaktiven Materials
. Stromungsgeschwindigkeit des Grundwassers

. Chemisches Milieu (Eh- und pH-Bedingungen)

Der Einsatz von Reaktiven Wénden zur Grundwassersanierung ist eine relativ
neue Technologie. Mehrjdhrige Erfahrungen und erste Untersuchungen zur
Langzeitstabilitdt von vollinstallierten Wanden im Gelédnde liegen hauptséch-
lich fiir die zur Dehalogenierung von chlorierten Kohlenwasserstoffen und zur
Chromatreduktion hiufig eingesetzten Fe’-Winde vor (O'HANNESIN et al.
1998, MC MAHON et al. 1999, PULS et al. 1999, VOGAN et al. 1999, BLOWES
et al. 2000, PHILLIPS et al. 2000). MACKENZIE et al. (1999) beschreiben Mine-
ralausfillungen und Porosititsverluste von Fe’-Spanen in Siulenversuchen.
Biochemische Prozesse in Séulenversuchen mit Fe’-Reaktoren werden bei GU
et al. (1999) beschrieben. Bei ROBERTSON et al. (2000) wird das Langzeitver-
halten eines reaktiven Materials in Form von organischen Abfallstoffen (z.B.
Sagespane) zur Nitratbehandlung beschrieben.

2.1.3  Wandtypen

Reaktive Winde werden nach ihrem Konstruktionsprinzip in zwei Gruppen
unterteilt (STARR & CHERRY 1994):

. kontinuierliche Reaktionswénde
. ,.funnel-and-gate““-Konstruktionen (,,funnel* = Trichter, ,,gate” = Tor)

Bei kontinuierlichen Wianden wird das reaktive Material {iber die gesamte
Lange der Wand eingebaut (Abb. 2a). Die kontinuierliche Wand wird nach
unten in einen Grundwassernichtleiter eingebunden. Ist dies nicht mdglich
oder notwendig, z.B. wenn organische Schadstoffe obenauf schwimmen, wird
eine sogenannte hingende Wand eingesetzt, die nur einen Teil der Méachtig-
keit des Grundwasserleiters abdeckt (STARR & CHERRY 1994).

Das Prinzip des ,,funnel-and-gate“-Systems besteht darin, das kontaminierte
Grundwasser mittels undurchléssiger Leitwénde (,,funnel”) den durchléssigen
Zonen (,,gate), welche mit reaktivem Material gefiillt sind, zuzufiihren (Abb.
2b).
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a) kontinuierliche Reaktionswand

gereinigtes
Grundwasser

Reaktionswand

Kontaminations-
herd

b) “funnel-and-gate"-System

gereinigtes
Grundwasser

Abb. 2: Prinzip einer a) kontinuierlichen Wand und b) eines ,,funnel-and-
gate*-Systems.

Kontaminations-
herd

Fiir die ,,funnel-and-gate“-Systeme werden nach STARR & CHERRY (1994)
mehrere Anordnungen unterschieden:

e, Single-gate “-Konfiguration: Das System besteht aus einem ,,Gate*,
welches zu beiden Seiten von undurchldssigen Leitwidnden begrenzt
ist. Die Leitwénde konnen dabei unterschiedliche Langen besitzen und
verschiedene Offnungswinkel zum ,,Gate* annehmen. Mehrere Mog-
lichkeiten werden bei STARR & CHERRY (1994) und SEDIVY et al.
(1999) im Hinblick auf die Hydraulik dieses Systems diskutiert.

* ,,Multiple-gates “-Konfiguration mit parallel geschalteten , gates":
Das System besteht aus mehreren ,,gates”, zwischen denen sich un-
durchldssige Leitwénde befinden. Den &uBleren Abschluf3 bilden eben-
falls undurchléssige Leitwinde.

. ., Multiple-gates “-Konfiguration mit in Reihe geschalteten , ,gates”:
Die Bauart ist gleich einer ,single-gate”- oder ,,multiple-gate-
Konfiguration, mit dem Unterschied, da3 mehrere Reaktoren hinterein-
ander angeordnet sind, die jeweils fiir unterschiedliche Schadstoff-
gruppen bestimmt sind.

Ein Vorteil von ,funnel-and-gate“-Systemen ist die Austauschbarkeit des
Reaktormaterials (MC MURTY & ELTON 1985). Somit bietet sich diese Kon-
struktion besonders fiir Sorptionswénde an, da nach Beladung des reaktiven
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Materials dieses ausgetauscht und/oder regeneriert werden kann. Eine groBere
Effizienz bietet dieses System auch bei stark heterogenen Aquiferen. Nachtei-
lig ist, dal besonders bei Tiefen> 10 m teure Spezial-TiefbaumaBnahmen
erforderlich sind (TEUTSCH et al. 1996), wahrend kontinuierliche Reaktions-
wénde mit liblichen Tiefbauverfahren errichtet werden koénnen.

Einen Uberblick iiber verschiedene Baumethoden und Anforderungen von
Reaktiven Wiénden bzw. ,funnel-and-gate“-Systemen geben BEITINGER &
Butow (1997), EPA (1998), PEARLMAN (1999), DAY et al. (1999),
GAVASKAR (1999), GAVASKAR et al. (2000) und MEGGYES & SIMON (2000).

2.2 Medien fiir Sorptionswiande

2.2.1  Uberblick

Die Auswahl reaktiver Medien fiir den Einsatz in Sorptionswinden hingt von
den vorherrschenden Kontaminanten bzw. den angestrebten geochemischen
Sanierungsprozessen ab (VIDIC & POHLAND 1996, GAVASKAR 1999). Die
Schadstoffe unterliegen wihrend des Kontakts mit dem reaktiven Material
physikalischen, chemischen und/oder biologischen Prozessen welche Féllung,
Sorption (Adsorption und Ionenaustausch) oder Abbau beinhalten (VIDIC &
POHLAND 1996). Die ablaufenden Reaktionen hdngen von mehreren Parame-
tern wie pH-Wert, Schadstoffkonzentration und Kinetik ab. Fiir eine erfolgrei-
che Anwendung von Sorptionswinden sind ausreichende Kenntnisse des
Grundwasserfliefregimes und der Geologie im Untergrund Voraussetzung.

Einige Materialien, die bereits im Hinblick auf die Trink- und Abwasseraufbe-
reitung fiir die Sorption organischer und anorganischer Schadstoffe untersucht
und bewertet wurden, werden als potentielle Sorbenten fiir Reaktive Winde
angesehen oder sind bereits im Einsatz, z.B. Aktivkohle. Durch aktuelle For-
schungen stehen eine Vielzahl neuer moglicher Sorptionsmaterialien zur Ver-
fiigung (VIDIC & POHLAND 1996, OTT 2000). Eine Ubersicht iiber potentielle
und bereits eingesetzte Sorptionsmedien fiir Reaktive Wénde gibt Tab. 2.

Dariiberhinaus wird nullwertiges Eisen (Fe”) zur reduktiven Dechlorierung
von LCKW in Reaktiven Wénden eingesetzt (GILLHAM & O HANNESIN 1994,
SCHAD 1998). Weitere Anwendungsmdglichkeiten bestehen in der Reduktion
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und Féllung von CrO%, UO,*, MoO,* und TcO, (CANTRELL et al. 1995,
PuLs & POWELL 1997, MORRISON et al. 2001). Nach SCHERER et al. (2000)
sind Fe’-Spine das bisher am héufigsten eingesetzte reaktive Material. Da der
Festlegungsmechanismus nicht auf Sorption sondern auf der Redoxaktivitét
des Fe” beruht, wird im Folgenden nicht niher auf Fe’~-Winde eingegangen.
Ein Uberblick iiber bisher eingesetzte Fe’-Winde geben GILLHAM (1998),
GAVASKAR et al. (2000) und VIDIC (2001).

Tab. 2: Uberblick iiber potentielle oder bereits im Einsatz befindliche
Sorptionsmedien fiir Reaktive Wainde (L = Laborversuche,
P = Pilotanlage, F = voll installierte Anlage (full-scale)).

Sorbent Organische Anorganische
Schadstoffe Schadstoffe

s

Zeolithe (nat., synth.) L
Oxide, Hydroxide L
Phosphat

Kalkstein

Tonminerale

Diatomite

|qnil enilile s Bilavila~|

Oberflichenmodifizierte Materialien
Zeolithe
Tonminerale

Torf

Aktivkohle

Sagespéane

Kompostierte Materialien
Chitosan

Flugasche L
Rotschlamm

Synthetische Polymere L

iz onl Heniiia -]

| umil onlll onlll anililes Bie N onlll anll N enlila )

Im Folgenden werden Struktur, Festlegungsmechanismus und Verwendung
von Sorptionsmedien vorgestellt. In der vorliegenden Arbeit wurde einen
Zeolith (Klinoptilolith), ein Diatomit sowie elementares Kupfer verwendet.
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2.2.2 Zeolithe

Zeolithe sind wasserhaltige Alumosilikate natiirlichen oder synthetischen
Ursprungs mit dreidimensionaler Netzwerkstruktur (GOTTARDI & GALLI
1985). Zeolithe werden zur Gruppe der Geriistsilikate gezahlt.

Struktur

Die Grundeinheit des Zeolithgeriistes bilden SiO4-Tetraeder, welche je nach
Art der Verkniipfung verschiedene, sogenannte sekundére Baueinheiten (z.B.
4er-, Ser-, 6er- und 8er-Ringe) bilden (MEIER 1968, LIEBAU 1985). Durch
Kombination der Baueinheiten entstehen zusammengesetzte Polyeder bzw.
Kifigstrukturen, welche den strukturellen dreidimensionalen Aufbau der Zeo-
lithe beschreiben. Die Aneinanderreihung dieser Kifigstrukturen (Abb. 3)
ergeben die fiir Zeolithe charakteristischen Kanéle. Die Kanaloffnungen kon-
nen unterschiedliche GroBen und Offnungen besitzen (TSITSISHVILI et al.
1992). Die Durchmesser dieser Kanéle sind fiir die Einlagerung oder den
Ausschlufl von Ionen oder Molekiilen von Bedeutung (Molekularsieb).

(a) Cancrinit-Kifig

(b) Sodalit-Kafig (B-Kéfig)
(c) Gmelinit-Kéafig

(d) Erionit-Kéfig

(e) Levyne-Kifig

(f) Chabazite-Kifig

(g) a-Kifig

(h) Faujasit-Kéfig

Abb. 3: Darstellung der aus sekundéren Baueinheiten zusammengesetzten
Kaéfigstrukturen der Zeolithe (aus TSITSISHVILI et al. 1992).

Detaillierte strukturelle Daten und Zusammensetzung bekannter natiirlicher
Zeolithe sind in GOTTARDI & GALLI (1985) und bei SMITH (1988) auch fiir
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synthetische Zeolithe aufgefiihrt. Die Entstehung und Vorkommen von Zeo-
lithen werden bei HAY (1976), BARRER (1982) und TSITSISHVILI et al. (1992)
ausfiihrlich behandelt.

Sorptionseigenschaften

Die adsorptiven Eigenschaften der Zeolithe beruhen auf der negativen Uber-
schuBladung, welche aus der Substitution von Si*"- durch Al**-Ionen im Kris-
tallgitter resultieren. Diese negative UberschuBladung wird durch die Anlage-
rung von Kationen (hdufig Alkali- und Erdalkaliionen) kompensiert. Charak-
teristisch fiir Zeolithe ist, daB angelagerte Kationen und Wassermolekiile
reversibel austauschbar sind und die Struktur dabei erhalten bleibt (HAUFFE &
MORRISON 1974). Die Kationenaustauschkapazitidt (KAK) ist eine Funktion
des SiO,/Al,05-Verhiltnisses, da fiir jedes substituierte Siliziumatom ein

Kationenaustauschplatz entsteht. Zudem héngt die KAK davon ab, in welcher
Ionenform der Zeolith vorliegt (SHERMAN 1978). So ist der Austausch zweier
einwertiger Kationen durch ein zweiwertiges Kation (Uni-divalenter Aus-
tausch, z.B. bei einem Na'-Zeolith) energetisch begiinstigt (HAUFFE &
MORRISON 1974):

(a) Univalenter Austausch: Z-Y' + X" = Z-X"+Y"

ni-divalenter Austausch: Z- + o /- +
(b) Uni-dival A h: Z2Y' + X2 Z-X*T +2Y°

Die Adsorptionsfahigkeit und Ionenselektivitit (Molekularsieb) von Zeolithen
ist von folgenden Faktoren abhéngig (BARRER 1984, BAKKE & KISS 1990):

e GroBe und Form der ¢ Jonenkonzentration

Kanaloffnungen ¢ Reaktionszeit

e Grofle, Formund La- <«  Anzahl, Aufenthaltsort (innere und dufere
dung der Fremdmole- Oberflache) und GroBe der austauschbaren
kiile Kationen

e Existenz von * Anwesenheit von stark gebundenen Katio-
Gitterfehlern nen

Klinoptilolith

Der Klinoptilolith besitzt zwei Kanalsysteme (Abb. 4a) parallel zur c-Achse,
welche aus zehn (C;) und acht (C,) Tetraedern bestehenden Ringen zusam-
mengesetzt sind und einem Kanalsystem aus 8er-Ringen parallel zur a-Achse
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(TsITSISHVILI et al. 1992). Die Durchmesser der Kanéle betragen nach MEIER
& OLSEN (1992) fiir den 10er-Ring 3,0 A und 7,6 A und fiir den Ser-Ring
3,3 A und 4,6 A (Abb. 4b). Diese Kanaldffnungen sind fiir die Sorption von
Schwermetallkationen hervorragend geeignet. So hat zum Vergleich das Zn*'-
Ton einen Ionenradius von 0,74 A.

T

W2\

L K e
) g \ i " \

10er-Ring [001]

Abb. 4: a) Hohlraumsystem (aus UPMEIER 1996) und b) Durchmesser [A]
der Kanile (aus MEIER & OLSEN 1992) des Klinoptilolithes.

Die allgemeine chemische Formel des Klinoptilolithes lautet:
(Naz, Kz)o . A1203 - 10 SlOz -8 H20

Klinoptilolithe konnen eine maximale Kationenaustauschkapazitit von
2,22 meq/g erreichen und besitzen ein SiO,/Al,0;3-Verhéltnis von 2,92 - 5,04
(COLLELA 1996).

Einsatzmoglichkeiten

Zeolithe, und insbesondere der Klinoptilolith als das am haufigsten vorkom-
mende natiirliche Zeolithmineral, werden aufgrund ihrer besonderen charakte-
ristischen Eigenschaften als kostengilinstige Sorbenten fiir Schwermetalle,
Ammonium und Radionuklide in der Sanierung kontaminierter Wiasser und
Abwisser eingesetzt. Die Sorptionseigenschaften von Klinoptilolith hinsicht-
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lich dieser Kontaminanten aus waBriger Losung wurde von zahlreichen Auto-
ren untersucht (Tab. 3). Der Festlegungsmechanismus an Zeolithen erfolgt
iiber den Kationenaustausch.

Tab. 3: Einsatzmdglichkeiten von Klinoptilolith zur Schadstoffsorption.

Anwendung Schadstoffe Autor(en)

Reaktive Winde Sr*t CANTRELL et al. (1994),
VIDIC (2001)

Abwasserreinigung Ba®", NH,", Pb™", BLANCHARD et al. (1984)"

(Trinkwasseraufbe- Co?*, Cu*", Zn**, Sr**

reitung, Industrie-  Zn*", NH," KANG & WADA (1988)

und Deponie- Cu* PANAYOTOVA (2001)°

wisser, radioaktiv  Pb*", Cd** MALLIOU et al. (1994)

verseuchte Wasser) Hg*" MISAELIDES & GODELITSAS
(1995)"

Ccd*, zn*', Cu** ZAMZOW et al. (1990)

Saure Minenwisser Al Fe’", Mn®", Cd*", PANSINI (1996)

(2<pH<3) Co*', Zn*"

Kontaminierte B6-  Pb*", Cs" LEPPERT (1990)

den und Grundwis- U(VI) PRIKRYL et al. (2001)

ser Sr** MARININ & BROWN (2000)

Deponieabdichtung  Cd**, Th** UPMEIER (1996)

Allgemeine Hg”',Cs',Pb*", Ag®  GRADEV et al. (1978)

Sorptivitit

Ba2+, C02+, Zn2+’ Cu2+’
S r2+

NH,', Pb*", Cd*,
Zn*", Cu*

Pb2+, C d2+, Ni2+, Fez+
NH,', Ba*", Pb*",
Cd2+, Zn2+, Cu2+,

LANGELLA et al. (2000)"

KESRAOUI-OUKL et al. (1993)"
SEMMENS & MARTIN (1988)",
SEMMENS & SEYFARTH (1 976)*

Einsatz von Na-ausgetauschem Klinoptilolith mit resultierender groBerer

KAK.

Der Einsatz von Flugaschezeolithen in Reaktiven Wénden wird bei CZURDA
(1999) diskutiert. Durch Aktivierung einer Flugasche mit Natronlauge bei
erhohter Temperatur bilden sich zeolithische Phasen. Welche Art von Zeo-
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lithen entstehen, héngt von der Konzentration der Natronlauge, der Reaktions-
zeit und der gewéhlten Temperatur ab. Die auf diese Weise erzeugten Zeolithe
konnen eine Kationenaustauschkapazitit von 160 — 210 meq/100 g erreichen.
MORENO et al. (2001) untersuchten die Sorptivitit von Flugaschezeolithen fiir
verschiedene Schwermetalle wie As, Cr, Mo, U, V, Ni, Co und Sr aus sauren
Minenwéssern. Dabei gehen die Autoren davon aus, dafl aufgrund der leicht
basischen Flugaschezeolithe neben dem Kationenaustauschproze3 auch die
Féllung unldslicher Schwermetallspezies eine grofle Rolle bei der Schadstoff-
retention spielt.

ANDERSON (2000) zeigt, da3 natiirliche und synthetische Zeolithe mit hohen
Si0,/Al,05-Verhiltnissen wie z.B. der Mordenit, der ZSM-5 und der Zeo-
lith Y, gute Sorptionseigenschaften fiir Methyl-tert-Butyl-Ether (MTBE),
Chloroform und Trichlorethylen (TCE) besitzen, welche zum Teil besser als
Aktivkohle sind.

Fiir den Einsatz in Reaktiven Wéanden wurde ein Klinoptilolith von CANTRELL

et al. (1994) als potentieller Sorbent fiir Sr untersucht. Seit 1998 sind zwei

Reaktive Wénde mit Klinoptilolith fiir die Sorption von Sr-90 gebaut worden

(VIDIC 2001):

e  Chalk River, Ontario, Kanada, 1998: Die reaktive Zone wurde in Form
einer durchgehenden Wand (voll installierte Anlage) erstellt. Die Entfer-
nung von 0,1 — 100 Bequerel/l Sr durch den Klinoptilolith erfolgt derzeit
zu 100 %.

¢ West Valley Demonstration Project, NY, USA, 1999: Durch den Bau
dieser Pilotanlage konnte nach einer 14 monatigen Sanierungszeit das
kontaminierte Grundwasser (Sr) erfolgreich saniert werden. Néhere An-
gaben stehen nicht zur Verfiigung.

2.23 Diatomite

Diatomite, auch Kieselgur genannt, sind sedimentire, {iberwiegend aus Scha-
len einzelliger Kieselalgen (Diatomeen) zusammengesetzte Sedimente. Sie
bestehen zu 70 — 90 % aus opalartiger, amorpher Kieselsdure, 3 — 12 % Was-
ser und in geringen Mengen aus fettdhnlichen Beimengungen. Zuséitzlich
treten Nebengemengteile wie Aluminium-, Eisen-, Magnesium- und Titanoxi-
de auf (BENDA 1981, ENGEL 1985, SCHULZ et al. 1978).



2 Grundlagen 17

Struktur und Entstehung
Die zum Aufbau der Diatomeenschalen benétigte Orthokieselsdure H,SiO, ist
in grofer Verdiinnung stabil, und bildet sich in der Natur aus SiO,:

SIOZ (S) +2 Hzo Ad H2$104

Das Si-Atom ist als zentrales Kation eines regelméfigen Tetraeders von vier
Sauerstoffatomen umgeben. Durch die Abspaltung von Wasser (Kondensati-
on) kommt es zur rdumlichen Vernetzung (Polymerisation) der Siliziumtetra-
eder (Abb. 5), wodurch Si-O-Si-Bindungen entstehen. Das Endprodukt der
dreidimensionalen Kondensation von Kieselsdure ist Quarz. Eine hochkon-
densierte wasserreiche Polykieselsdure wird als Kieselgel bezeichnet.

OH ..., OH OH OH OH OH
HO—Si—OH +HO—S‘i70'H +HO—Si—OH Ho—s‘ifo—s‘ifo—s‘ifoH
-2 H,0
OH OH OH 2 OH OH OH
Abb. 5: Kondensation von Orthokieselsdure.

Durch den natiirlichen Alterungsprozef3 geht das Kieselgel infolge weiteren
Wasseraustrittes und zunehmender rdumlicher Vernetzung der Siliziumtetra-
eder in einen Festkorper {iber (ENGEL 1985).

Einsatzméglichkeiten

Diatomite werden aufgrund ihrer besonderen physikalischen Eigenschaften
(groBe Porositit, chemische und mechanische Stabilitit) vor allem in der
Getriankeindustrie zu Filtrationszwecken sowie zur Entkeimung von Trink-
wasser verwendet (SCHULZ et. al. 1978, HARRIES-REES 1994). In der Umwelt-
technik finden Diatomite als Adsorbentien zur Verdickung von Fliissig-
abfillen, sowie fiir die Ol- und Gasadsorption ihren Einsatz (HARRIES-REES
1994).

Die Sorption von Schadstoffen an Diatomiten aus kontaminierten Wassern
wurde bisher nur in geringem Umfang untersucht. Die sorptiven Eigenschaf-
ten erhilt der Diatomit durch die funktionellen OH-Gruppen und durch den
Gehalt an Metalloxiden (Komplexbildung, Ionenaustausch). AYTAS et al.
(1999) beschreiben die Sorption von Uranoxid aus walriger Losung in Ab-
héngigkeit vom pH-Wert, der Ausgangskonzentration, der Kontaktzeit sowie
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der Temperatur. Da die Sorptionskapazitit mit zunehmender Temperatur
abnimmt, gehen die Autoren davon aus, da3 Uran mittels Physisorption an die
Diatomitoberfliche gebunden wird. Ahnliche Versuche wurden von DE
CASTRO DANTAS et al. (2001) fir Chrom durchgefiihrt. Die Autoren haben
gezeigt, dall durch eine Behandlung des Diatomites mit einer Mikroemulsion
aus verseiftem KokosnuB361 die Sorptionskapazitit fiir Chrom gesteigert wer-
den kann. Uber den Reaktionsmechanismus wird nichts ausgesagt. Der
schwermetallbelegte Diatomit kann mit Salzsdure vollstindig regeneriert
werden. AL-DEGS et al. (2000, 2001) konnten die Sorptionsfihigkeit fiir Pb*",
Cu®" und Cd*" eines Diatomites durch die Modifizierung mit Manganoxiden
deutlich verbessern. Nach HARRIES-REES (1994) werden Diatomite in der
Bodensanierung zur Metallsorption eingesetzt.

2.24  Oxide und Hydroxide

Oxide werden durch die Verbindung von Sauerstoff mit einem oder mehreren
Metallen gebildet. Dabei konnen mehrere Verbindungstypen mit unterschied-
lichem Metall/Sauerstoff-Verhiltnis X:O entstehen, wie z.B. X,0, X,0; oder
XO0,. Die Hydroxide weisen in ihren Kristallgittern zusétzlich Hydroxylgrup-
pen OH -Gruppen oder H,O-Molekiile auf.

Sorptive Eigenschaften

Die sorptiven Eigenschaften von Oxiden und Hydroxiden beruhen auf O-
berflichenkomplexierung von Metallen an funktionellen Gruppen durch
Deprotonierung der Hydroxyloberfliche (MISHRA & SING 1999), welche vom
pH-Wert der Losung abhéngig ist, sowie auf Oberflachenfallung (BAKER et al.
1998). Mogliche Reaktionsmechanismen fiir die Sorption von Metallionen an
einer Hydroxidoberfldche werden bei MISHRA & SING (1999) aufgefiihrt.

Anwendung
BAKER et al. (1998) haben in Batch- und Saulenversuchen den Einsatz von

verschiedenen Eisen- und Aluminiumhydroxiden, welche als Nebenprodukt
bei der Stahlerzeugung entstehen, zur Sorption von Phosphor getestet. Die
Aluminiumhydroxide besitzen aufgrund ihrer grolen Porositéit eine spezifi-
sche Oberfliche von bis zu 380 m*/g. Nach einer Kontaktzeit von 1 h mit dem
jeweiligen reaktiven Material konnten 99 % des Phosphors aus einer 10 mg/I-
Ldsung entfernt werden. Die Sorptivitit von Strontium an Aluminium-, Eisen-
und Manganhydroxiden aus wéafriger Losung wurde von TRIVEDI & AXE
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(1999) ermittelt. Der Festlegungsprozef} ist durch eine schnelle initiale, rever-
sible Sorption an der dufleren Oberfliche und durch eine langsame Intraparti-
keldiffusion gekennzeichnet. Die Autoren konnten nachweisen, dafl 90 % der
Sorptionsplitze diffusiv kontrolliert sind. Die Effektivitdt von Cerhydroxid
zur Sorption von Zn>" und Hg*" aus wiBriger Losung wird von MISHRA &
SINGH (1999) dargestellt.

MARTIN & KEMPTON (2000) diskutieren die in situ-Modifizierung von Aqui-
fermaterial mittels Injektion einer Eisenlosung, welche sich als sorptiver Be-
lag (coating) an der Aquifermatrix niederschligt. In Séulenversuchen wurde
das Verfahren getestet und die entstehenden Eisenhydroxide auf die Sorptivi-
tdt von Cr(VI) und As(V) untersucht. Bei der Injektion der Eisenldsung ist auf
deren Konzentration zu achten, da es bei einer Uberdosierung zu einer Ver-
stopfung des Porenraumes kommen kann. Die Autoren beobachteten bei einer
Konzentration der Eisenlosung von 50 mg/kg einen Porositdtsverlust von
weniger als 0,1 %.

Die mogliche Sanierung von uran- und molybdénkontaminierter Wésser mit-
tels Eisenhydroxid, Eisen- und Titanoxid wurde von MORRISON & SPANGLER
(1992) untersucht. Weiterfiihrende Arbeiten (MORRISON & SPANGLER 1995a,
b) behandeln den Einsatz von Eisenhydroxid in Reaktiven Wénden als sorpti-
ves Medium fiir Uran. Die Festlegung von Uran hingt dabei entscheidend
vom pH-Wert des Grundwassers ab, da bei sauren pH-Werten keine Sorption
stattfindet. Sind im Grundwasser hohe Anteile von gelostem Kohlenstoff
enthalten, nimmt die Sorptivitit bei pH > 8 ebenfalls stark ab. Auf dem Ge-
lande einer ehemaligen Uranaufbereitungsanlage (Fry Canyon Site, UT, USA)
betreibt die EPA (1999, 2000) seit 1997 ein Testfeld in Form einer ,,funnel-
and-gate“-Anlage mit amorphen Eisenhydroxiden. Die Schadstoffkonzentrati-
on wird von 20.000 pg/l auf 4000 — 7000 pg/l reduziert.

DAHMKE et al. (2000) testeten den kombinierten Einsatz eines Injektions-
schleiers, bestehend aus Sulfat und organischem Material, und eines ,,funnel-
and-gate“-Systems mit granulierten Eisenoxiden zur Sorption von Arsen aus
kontaminiertem Grundwasser. Dabei soll der Injektionsschleier, welcher vor
dem ,,funnel-and-gate“-System eingebracht wird, durch Freisetzung von Sul-
fat reduzierende Bedingungen herstellen, wodurch unlésliche Arsensulfide
ausgefillt werden. Mit der Nachschaltung eines ,,funnel-and-gate“-Systems
soll das im Grundwasser verbleibende As durch die Eisenhydroxide gebunden
werden.
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CHRISTOSKOVA & STOYANOVA (2001) konnten eine oxidative Zersetzung von
Phenol in harmlose Produkte wie Karbonsduren und CO, durch Nickeloxid,
welches hier als Katalysator dient, nachweisen. Schon bei niedrigen Tempera-
turen von 11 °C findet ein vollstindiger Abbau von Phenol in 90 min bei
einem neutralen pH-Wert statt.

2.2.5 Apatit

Apatit gehdrt zu der Mineralgruppe der Phosphate. Seine Struktur enthilt als
wichtigste Baueinheit den Anionenkomplex (PO,4)* sowie eingebaute Fremd-
anionen wie F*, CI" oder OH". Die allgemeine Formel des Apatits lautet:

Cas [(F, C1, OH) / (POy);]

Als Hydroxyapatit wird die Form bezeichnet, welche hauptsachlich OH-Ionen
als Fremdanionen besitzt.

Sorptive Eigenschaften

Die Festlegung von Schwermetallen an Apatit bzw. Hydroxyapatit erfolgt
durch die Deprotonierung der Hydroxylapatitoberflache. Schwermetalle wer-
den so durch Komplexbildung mit den funktionellen Gruppen sorbiert (XU et
al. 1994, CHEN et al. 1997). Dieser ProzeB ist abhéngig vom pH-Wert. Durch
Losung des Apatits konnen Metallionen mit Phosphationen gefillt oder durch
Mitfallung an Ca-lonen in die Apatitstruktur festgelegt werden (XU et al.
1994). Ebenso erfolgt die Festlegung von kationischen und anionischen
Schwermetallen durch Kationen- bzw. Anionenaustausch mit den Ca- bzw.
Phosphationen des Apatits.

Anwendung
Apatit wurde hinsichtlich seiner Sorptionseigenschaften aus waBriger Losung

fiir Schwermetalle zur Boden- und Abwassersanierung von mehreren Autoren
untersucht (Tab. 4).

MORRISON & SPANGLER (1992) haben Apatit als potentiellen Sorbenten fiir
den Einsatz in Sorptionswénden getestet und konnten eine sehr gute Sorptivi-
tit hinsichtlich Uran feststellen. Seit 1997 betreibt die EPA (1999, 2000)
erfolgreich ein Testfeld in Form einer ,,funnel-and-gate“-Anlage auf dem
Geldnde einer ehemaligen Uranaufbereitungsanlage (Fry Canyon Site, UT,
USA).
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Tab. 4: Apatit als Sorptionsmedium fiir Schwermetalle.
Anwendung Schadstoffe Autor(en)
Sorption aus Pb*" MA et al. (1993)
WiiBriger Losung Pb**, Cd*", Zn** CHEN et al. (1997)
Pb**, Cu?*, Cd*, Ni** ADMASSU & BREESE (1999)
Se*" MONTEIL-RIVERA et al. (1999)
Abwasserbehandlung  Sb* LEYVA et al. (2001)

2.2.6  Kalkstein und geloschter Kalk

Die Hauptbestandteile von Kalksteinen bilden Ca-Karbonate (Calcit und Ara-
gonit: CaCO3) und Ca-Mg-Karbonat (Dolomit: CaMg(COs;),). Je nach Rein-
heit kdnnen kleinere Mengen an Quarz, Alkalifeldspat und Tonminerale auf-
treten. Geloschter Kalk (Ca(OH),) wird durch ,,Abloschen eines gebrannten
Kalkes (CaO) erzeugt (MORTIMER 1987).

Sorptive Eigenschaften
Fiir die Festlegung von Schwermetallen an Kalk und geloschtem Kalk sind
zwei Hauptprozesse zu nennen (STIPP et al. 1992):
e Sorption an der Mineraloberfliche durch Féllung, Mitfdllung und
Adsorption (schneller Vorgang)
* Diffusion in das Kristallinnere (langsamer Prozef3)

Der Einsatz von Kalk hat eine pH-Wert-Erhdhung der waBrigen Losung zur
Folge. Die Fillung von Metallionen erfolgt somit durch Uberschreiten des
Loslichkeitsproduktes. Kationisch vorliegende Metallionen werden als Kar-
bonate oder Hydroxide gefallt. Anionische Metallionen werden an das Kalzi-
umion gebunden und ausgefallt.

Die sorptiven Eigenschaften von Kalk bzw. geldschtem Kalk fiir anorganische
und organische Schadstoffe in wéariger Losung wurde von mehreren Autoren
untersucht. Ein Uberblick gibt Tab. 5.
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Tab. 5: Sorptionsmedium Kalk bzw. geloschter Kalk fiir anorganische
und organische Schadstoffe.

Anwendung Schadstoffe Autor(en)
Sorption aus sauren Fe, Mn HEDIN et al. (1994)
Minenwissern Zn NUTTALL & YOUNGER
(in situ-Drénagen) (2000)
Abwasserbehandlung Cu Aziz et al. (2001)
F, Cr(VI), As, Se, Cd, Al REARDON & WANG
(2000)
Sorption aus wiBriger PO, BAKER et al. (1998)
Losung NH,", NO; AHSAN et al. (2001)
Pestizid, PAK, BTX, CKW, WEFER-ROEHL et al.
halogeniertes Phenol (2001)

MORRISON & SPANGLER (1992) haben fiir die Fallung von Uran in Form von
CaUOQ, geloschten Kalk als potentiellen Sorbenten fiir Reaktive Wande unter-
sucht. Bei optimalen pH-Wert-Bedingungen zwischen 10,5 und 12 kann eine
Urankonzentration von 30 mg/l auf 0,5 mg/l reduziert werden. Das Sorpti-
onsgleichgewicht wird dabei nach etwa 1h erreicht. Der Sanierungserfolg
héngt entscheidend von der Zusammensetzung des Grundwassers ab, da sich
der geloschte Kalk in Anwesenheit von geldsten organischen Séuren (z.B.
Huminsduren) mit Silikaten zu Kalksilikat oder mit Karbonaten zu Kalzit
umbilden kann. Dies fiihrt zu einer Abnahme der Reaktivitit und der Permea-
bilitét des geloschten Kalkes.

Auf dem Tonolli Superfund Site (USA) wird seit 1998 fiir die Sanierung eines
mit Schwermetallen belasteten Grundwassers (Pb, Cd, As, Zn und Cu) Kalk-
stein als sorptives Medium in einer voll installierten Reaktionswand (durch-
gehende Wand) eingesetzt (EPA 1999). Angaben zum Sanierungserfolg liegen
derzeit jedoch nicht vor.

Eine Testanlage in Form eines ,,funnel-and-gate*-Systems wird in Kanada zur
Sanierung von phosphat- und nitratbelastetem Grundwasser betrieben (EPA
1999). Die reaktive Zone besteht aus zwei unterschiedlichen Reaktionsgemi-
schen. Die erste Zone besteht aus einem Gemisch von Eisen- und Kalzium-
oxiden versetzt mit Kalkstein und Aquifermaterial, in welchem Phosphat in
Form von Kalziumphosphatphasen gefillt oder an den Eisenoxiden adsorbiert
wird. Fiir die Denitrifizierung wird organisches Material eingesetzt (zweite
Zone).
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2.2.7 Tonminerale

Tonminerale gehoren zu den Schichtsilikaten (Phyllosilikate). Sie sind aus
regelmiBigen Wechselfolgen von SiOg-Tetraedern und Al(O,0OH)e-
Oktaederschichten (T- und O-Schichten) aufgebaut. Vergleichbar mit den
Zeolithen (Kap. 2.2.2) besitzen bestimmte Tonmineraltypen durch die Substi-
tution von Si*" durch AP’ im Kristallgitter eine negativ geladene Oberfliche,
die durch die Anlagerung von Fremdkationen kompensiert wird. Diese Katio-
nen konnen ausgetauscht werden. Aus der kleinen Korngrée (< 2 pum) resul-
tiert eine grofle spezifische Oberfliche und eine hohe Kationenaustauschkapa-
zitdt. Nidhere Informationen liber Struktur, Eigenschaften, Einteilung und
Entstehung von Tonmineralen koénnen einschldgigen Fachwerken (z.B.
JASMUND & LAGALY 1993) entnommen werden.

Tonminerale mit hoher Kationenaustauschkapazitit gelten als gute Sorbenten
fiir Schwermetalle. Es gibt zahlreiche Untersuchungen beziiglich deren Sorp-
tivitit, z.B. fiir den Einsatz in Dichtwidnden. Tone wurden jedoch aufgrund
ihrer geringen hydraulischen Durchléssigkeit bisher noch nicht in Reaktiven
Winden eingesetzt (SCHERER et al. 2000).

KRUMHANSL et al. (2001) untersuchten die Sorptionseigenschaften verschie-
dener Tonminerale (Montmorillonit, Illit, Kaolinit und K-Metabentonit) fiir
Cs fiir den potentiellen Einsatz in Reaktiven Wianden. Die Untersuchungen
ergaben, da3 der K-Metabentonit die besten sorptiven Eigenschaften fiir Cs
aufweist. Da die bendtigte Porositit und die damit verbundene hydraulische
Leitfahigkeit einer Reaktiven Wand durch Quellung von Bentoniten stark
herabgesetzt werden kann, schlagen die Autoren den Einsatz von zerkleiner-
tem Schiefer vor, welcher reich an K-Metabentonit ist. Diese Schiefer zeigen
nur eine minimale, vertretbare Quellung.

2.2.8 Oberflichenmodifizierte Minerale

Die Sorptionseigenschaften natiirlicher Minerale fiir anorganische, vor allem
aber fiir organische Schadstoffe konnen durch Oberflaichenmodifizierung stark
verbessert werden. Durch die Belegung der Mineraloberfliche mit organi-
schen Molekiilen wird die von Natur aus polare Oberfliche in eine unpolare
Oberfldache tberfiihrt. Aliphatische oder aromatische funktionelle Gruppen
solcher organischer Molekiile stellen potentielle Sorptionspldtze an oberfla-
chenbehandelten Materialien dar. Die Festlegung von unpolaren organischen
Schadstoffen erfolgt iiber Physisorption an der hydrophoben Mineraloberflé-
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che oder durch Losung in die organische Phase (,,partitioning®). Mdgliche
Anziehungskrifte zwischen der unpolaren Oberfldche und organischen Schad-
stoffen konnen hydrophober Natur (van der Waals-Krifte) sein oder kdnnen
durch Uberlagerung aromatischer Komponenten entstehen (Wechselwirkung
zwischen m-m-Elektronen). Die Sorption von geladenen Teilchen (z.B.
Schwermetalle) kann iiber organische Gruppen erfolgen, die ebenfalls eine
entsprechende Ladung besitzen.

Die Oberflichenbehandlung kann auf zwei Arten erfolgen, die sich durch den
Bindungsmechanismus der organischen Gruppe an der Mineraloberfliche
unterscheidet:

¢ Elektrostatische Bindung (Ionenaustausch)
* Kovalentbindung

2.2.8.1  Elektrostatische Bindung (Ionenaustausch)

Minerale wie Zeolithe und Tonminerale (TM) besitzen aufgrund der isomor-
phen Substitution von Si*" durch AI*" im Kristallgitter eine negativ geladene
Oberfldache. Dies ermoglicht eine durch Ionenaustausch bedingte elektrostati-
sche Bindung von kationischen organischen Molekiilen (z.B. Tensiden) an die
Mineraloberflédche.

Eine allgemeine Modellvorstellung zur Tensidsorption an festen Oberfldchen
beruht auf der Annahme, daf} sich bei einer Tensidkonzentration (C) unterhalb
der kritischen Mizellenkonzentration (CMC) eine Monoschicht oder Hemizel-
le an der Festphasen-Fliissigkeitsgrenze bildet (Abb. 6a). Bei hoheren Tensid-
konzentrationen (> CMC) kommt es durch Wechselwirkungen zwischen den
hydrophoben Bereichen der Tenside zur Mehrfachbelegung oder Admizellen-
bildung (Abb. 6b).

Durch die Oberflichenmodifizierung mit kationischen Tensiden (z.B.
HDTMA = Hexadecyltrimethylammonium) ist auch die Sorption von Anio-
nen moglich. Hierfiir gibt es nach HAGGERTY & BOWMAN (1994) drei mogli-
che Sorptionsmechanismen:

e Sorption durch Admizellenbildung
¢ Chemische Reduktion der Anionen in weniger 16sliche Spezies
¢ Oberflachenfillung von Anionen an den Tensiden
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a) C <CMC C>CMC
Zeolith- bzw. TM-Oberflache Zeolith- bzw. TM-Oberflache

Abb. 6: Bildung von a) Hemizellen und b) Admizellen durch kationische
Tenside an Mineraloberflichen (verandert, nach CHEN et al.
1992).

Verschiedene Autoren haben die sorptiven Eigenschaften von oberflachenmo-
difizierten Tonmineralen (Tab. 7) und Zeolithen (Tab. 6) auf den mdglichen
Einsatz zur Sorption von anionisch vorliegenden Schwermetallen und organi-
schen Schadstoffen aus waBriger Losung untersucht. Hierfiir wurde eine Viel-
zahl von organischen Molekiilen unterschiedlicher Struktur und Eigenschaften
zur Oberflachenmodifizierung mittels Kationenaustausch eingesetzt.

Fiir den Einsatz von oberflichenmodifizierten Materialien in Reaktiven Wén-
den wurde in Portland (USA) eine Pilotanlage mit HDTMA-modifizierten
Zeolithen (Klinoptilolith) als Sorbenten fiir Chromat und Perchlorethylen
installiert (BOWMAN 1999). Aufgrund ihrer geringen Partikelgrofe (<2um)
und geringen hydraulischen Durchlissigkeit wurden oberflichenmodifizierte
Tone bisher noch nicht in Reaktiven Winden eingesetzt (SCHERER et al.
2000).

BoyD et al. (1988) und BURRIS & ANTWORTH (1992) haben den Einsatz von
kationischen Tensiden (HDTMA) zur in situ-Modifikation von Aquifermate-
rialien zur Retardation organischer Schadstoffe erforscht.
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Tab. 6: Tensidbelegte Tonminerale (Smektit, Montmorillonit) zur Sorp-
tion organischer und anorganischer Schadstoffe.
Anwendung Tensid Schadstoffe Autor(en)
Dichtwinde, HDTMA' Benzol, TCE  BOYD et al. (1988)
Deponie- DMA, MBA’ BTX GITIPOUR et al. (1997)
abdichtung HDPy*® lodid, TcO;,  RIEBE etal. (2001)
HDPy* Phenol WU et al. (2001)
n.b. Dieselol BOLDT-LEPPIN et al.
(1996)
Sorption aus ~ CDTEA® Chlorbenzol, SHENG et al. (1999)
wifriger Blei
Losung DDA’, DBA* Atrazin BOTTERO et al. (1994)
TMPA’® BTX, Naphtha- JAYNES & BOYD
lin (1991)
HDTMA' Chromat KRISHNA et al. (2000)
DTMA’, CTMA", Anilin, ZHU et al. (2000)
BDTDA'", p-Nitrophenol,
OTMA" Phenol
BTMA' (VI)Herbizide  NIR et al. (2000)
DDA3, DBSA'®>  PAK WEFER-ROEHL (1994)
Trinkwasse- 10 verschiedene 2-Chlorphenol  MEIER et al. (2001)
rauf-bereitung  Alkylammonium-
kationen
MTP!, TPP'¢

1 Hexadecyltrimethylammonium
2 Decyltrimethylammonium

3 Dimethyldistearylammonium
4 Dimethylbenzylammonium

5 Trimethylphenylammonium

6 Dimethylammonium

7 Methylbenzylammonium

8 Hexadecylpyridinium

9 Dodecyltrimethylammonium

10 Methyltriphenylphosphonium
11 Benzyldimethyltetradecylam.
12 Cetyltrimethylammonium

13 Octadecyltrimethylammonium
14 Benzyltrimethylammonium

15 Dimethylbenzylstearylammon.
16 Tetraphenylphosphonium
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Tab. 7: Modifizierung von Klinoptilolith mit kationischen Tensiden zur
Sorption organischer und anorganischer Schadstoffe.

Anwendung Tensid Schadstoffe Autor(en)
Reaktive HDTMA' Se0,”, SO, HAGGERTY & BOWMAN
Wiinde CrO,* (1994),
L1 & BOWMAN (1997)
PCE, CrO,* Liet al. (1999)
Sorption aus MPP? TCA, HUDDLESTON (1990)
walriger HDTMA' PCE L1 & BOWMAN (1998)
Losung HDTMA' Benzol, Anilin, Liet al. (2000)
BDTDA’, Phenol
BTMA® BTX, Phenol KOH & DIXON (2001)
Abwasser-  TMA’, CP’ BTX CADENA & CAZARES
reinigung HDTMA', (1996)
EHDDMA®, BTX NEEL (1992)
BTEA®
1 Hexadecyltrimethylammonium 6 Benzyltriethylammonium
2 Methyl-4-Phenylpyridinium 7 Cetylpyridinium
3 Tetramethylammonium 8 Benzyltrimethylammonium

4 Ethylhexadecyldimethylammonium
5 Benzyldimethyltetradecylammonium

2.2.8.2  Kovalentbindung

Ein anderer Ansatz zur Sorption organischer Schadstoffe aus wéBriger Losung
ist die Oberflichenmodifizierung mineralischer Materialien mit organischen
Gruppen, welche kovalent an die Mineraloberfldche gebunden werden.

Dieses Verfahren wird bei der Herstellung von Chromatographiesdulen
(RP(reversed phase)-Kieselgel) angewendet, welche in der Hoch-
leistungschromatographie (HPLC) zur Trennung von polaren und unpolaren
Substanzen eingesetzt werden. Unpolare Saulenmaterialien werden héufig
durch Organophilierung von Kieselgelen mit Chlorsilanen hergestellt
(GOTTWALD 1993).

Kieselgel besitzt an seiner Au3enfliche polare OH-Gruppen (Silanolgruppen),
welche sich chemisch verdndern lassen. Chlorsilane zeigen eine hohe Affinitét
zu Sauerstoff. Durch die Abspaltung von HCI (Chlorid des Silans und H' der
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Silanolgruppe), wie in Abb. 7 dargestellt, entstehen kovalente Si-O-Si-C-
Bindungen (HAIR & HERTL 1969).

| L
0—Si—OH + CI—Si—R* ——— 5 si—0—Si—R2? + HCl

ST T

’
Mineraloberflache Chlorsilan Organophile Mineraloberflache
Abb. 7: Reaktionsschema fiir die Oberflaichenmodifizierung von Mine-
raloberflichen mit Chlorsilanen (LM = organisches Losungsmit-
tel).

Auf diese Weise konnen z.B. Chlorsilane oder andere organische Gruppen mit
unterschiedlich unpolaren organischen Resten (z.B. R' = Methyl- oder Phe-
nylrest, R*= Methyl-, tert-Butyl-, Dimethyloctadecylrest oder CI) an die
Oberfliche von z.B. natiirlichen Mineralen gebunden werden. Die Si-C-
Bindungen sind so bestindig (kinetisch inert), daBl sie unter normalen Bedin-
gungen weder von Séduren noch von schwach alkalischen Losungen angegrif-
fen werden (CHRISTEN & VOGTLE 1990). Die Polaritdt eines Silanes wird
durch die Anzahl und GréBe der hydrophoben Kohlenstoffreste bestimmt.
Bisher wurden Oberfiachenmodifizierungen mit Organosilanen an Kieselgel
oder Silikaten tiberwiegend in der Chemie zur Herstellung von Katalysatoren
(JONES et al. 1998) oder Chromatographiesdulen (GOTTWALD 1993), aber
auch zur Charakterisierung von Mineraloberflichen (OGAWA 1998) vorge-
nommen. Bei SONG & SANDI (2001) wird die Oberflachenmodifizierung von
Montmorillonit mit Chlorsilanen fiir eine Oberflichencharakterisierung erst-
mals auch im Hinblick auf die mogliche Sanierung von Altlasten beschrieben.
Sorptionsversuche wurden jedoch nicht durchgefiihrt.

Ein neuer Ansatz, welcher in der vorliegenden Arbeit vorgestellt wird, ist die
Oberflichenmodifizierung eines Zeolithes (Klinoptilolith) und Diatomites mit
Chlorsilanen zur Sorption unpolarer aromatischer Schadstoffe aus walriger
Losung.
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2.2.9 Torf

Torf entsteht durch die oxidative Zersetzung pflanzlicher Stoffe durch Mikro-
organismen und ist die erste Stufe zur Kohlebildung. Die Hauptbestandteile
sind Zellulose und Lignin. Torf kann eine spezifische Oberfliche von
> 200 m*/g und eine Porositit von 95 % erreichen (BROWN et al. 2000).

Sorptive Eigenschaften

Speziell das Lignin und die im Torf enthaltenen Huminstoffe verleihen dem
Torf die sorptiven Eigenschaften. Lignin, eine hochmolekulare Verbindung,
ist ein wichtiger Bestandteil des Holzes und besteht aus funktionellen Po-
lyphenylgruppen. Huminstoffe sind hochmolekulare organische Verbindun-
gen ohne einheitliche chemische Struktur, welche eine Vielzahl von funktio-
nellen Gruppen wie Alkohole, Aldehyde, Ketone, Carboxysduren, Phenole
und Ether (Abb. 8) besitzen (COUILLARD 1994).

Die funktionellen Gruppen sind fiir die sorptiven Eigenschaften wie lonenaus-
tausch, Oberflachenadsorption und Komplexierung verantwortlich (BROWN et
al. 2000). Die sorptiven Eigenschaften sind vom ausgehenden Pflanzenmate-
rial, vom Dekompostierungsgrad sowie von der Vorbehandlung des Torfs
abhingig. Der optimale pH-Wert Bereich fiir die Sorption von Schwermetal-
len an Torf liegt zwischen 3,5 und 6,5. Ab pH > 8,5 ist Torf nicht mehr stabil
(BROWN et al. 2000).

Y

%‘CHz_HCZJ\C Keton %—CHZOOH Phenol
\
~
ye
$CHy—C, Aldehyd $CH,—OH Alkohol
H
£CH—Q Ether $CHy—C Carboxyséure
KEN O—H
o
Abb. 8: Funktionelle Gruppen von Huminstoffen, Lignin, Tannin und

Zellulose.



30 2 Grundlagen

Einsatzméglichkeiten

Torf wird seit Jahren als effektiver Sorbent zur Aufbereitung von Trink- und
Abwasser eingesetzt (COUILLARD 1994). Durch eine thermische und chemi-
sche Vorbehandlung ist die Herstellung von stabilen Torf-Pellets (BROWN et
al. 2000) und somit auch deren Einsatz als Sorbenten zur Reinigung kontami-
nierter Wisser mit Reaktiven Winden moglich. Ein Uberblick iiber Untersu-
chungen zur Schadstoffsorption mit Torf gibt Tab. 8.

Fiir den Einsatz in Sorptionswénden wurde Torf von MORRISON & SPANGLER
(1992) auf das Sorptionsverhalten fiir Uran aus uranhaltigen Minenwissern
getestet. Die besten sorptiven Eigenschaften zeigt der Torf fiir Uran bei pH 6.
Fiir die Sanierung von Per- und Trichlorethylen kontaminierten Grundwéssern
schlagen KAO & LEI (2000) den Bau einer Torf-Biobarriere vor. Der Torf
dient hierbei als Nahrungsquelle fiir Mikroorganismen, da dieser bioverfiigba-
re Substanzen freisetzt. Durch den Abbau dieser Substanzen wird Sauerstoff
verbraucht. Somit kdnnen chlorierte Kohlenwasserstoffe durch mikrobiellen
und reduktiven Abbau aus dem Grundwasser entfernt werden.

Tab. 8: Sorptionsmedium Torf fiir organische und anorganische Schad-
stoffe.

Anwendung Schadstoffe ~ Autor(en)

Sorption aus Hg, Cd, Zn, COUPAL & LALANCETTE (1976), SHARMA

walriger Cu, Fe, Ni, & FORSTER (1993), SPINTI et al. (1995),

Losung Cr® Cr*,  CHRIST et al. (1996), MC KAY & PORTER

Ag, Pb, Sb (1997), Ho & Mc KAY (1999, 2000)

Sorption aus BTX, COHEN et al. (1991)

kontaminiertem  Chlorphenole VIRARAGHAVAN & SLOUGH (1999), CHIOU

Grundwasser et al. (2000)

2.2.10 Aktivkohle

Aktivkohle ist ein Sammelbegriff fiir eine Gruppe von kiinstlich hergestellten
Kohlenstoffen poroser Struktur.

Sorptive Eigenschaften
Die Eigenschaften des Rohmaterials, die bei der Aktivierung erreichte Poren-
verteilung und die davon abhéngigen chemischen Eigenschaften der Oberfla-
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che sind fiir die sorptiven Eigenschaften der Aktivkohlen von groBer Bedeu-
tung. Aktivkohlen konnen eine spezifische Oberfliche von bis zu 1500 m*/g
besitzen, was zu einer hohen Adsorptivitét fiihrt (SONTHEIMER 1985). Die aus
amorphem Kohlenstoff und graphitéhnlichen Partikeln bestehende Aktivkohle
besitzt an ihrer Oberfliche unvollstindig abgesittigte Valenzelektronen und
verschiedene funktionelle Gruppen (vgl. Abb. 8), die fiir die Sorption organi-
scher und anorganischer Komponenten maf3gebend sind (SNOEYINK & WEBER
1967, SONTHEIMER 1985).

Anwendung
Aktivkohle findet groBitenteils in der Abwassersanierung und in der Trinkwas-

seraufbereitung ihre Anwendung (KIENLE & BADER 1980). Eine Vielzahl von
Untersuchungen schlieen auf eine grofle Erfahrung in diesen Bereichen hin-
sichtlich der sorptiven Eigenschaften gegeniiber organischen (BTX, Phenol)
und anorganischen Schadstoffen wie Cr(VI), Cd, Hg, Ni, Cu, Pb und Zn
(HUANG & WU 1977, HUANG & WIRTH 1982, REED & NONAVINAKERE 1992,
KRISHNAN et al. 1994, LE CLOIREC et al. 1997, WASAY et al. 1999, HINDARSO
et al. 2001MOHAN et al. 2001).

In Reaktiven Wénden wird Aktivkohle, zur Sorption organischer Schadstoffe
oft auch in Kombination mit anderen Verfahren verwendet. Ein Uberblick
iiber die Verwendung von Aktivkohle zur in situ-Grundwassersanierung von
organischen Schadstoffen gibt Tab. 9.

KOBER et al. (2001) schlagen fiir die Sanierung komplexer Mischkontaminati-
onen organischer Schadstoffe einen Reaktor aus Fe’ und Aktivkohle vor.
Dabei werden beide Materialien hintereinander geschaltet. Somit koénnen
reduzierbare Anteile und sorbierbare Substanzen gleichzeitig aus dem
Grundwasser entfernt werden. Desweiteren wurde von HAN et al. (2000) in
Laborversuchen die Sorption von Cr(VI) an Aktivkohle untersucht.
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Tab. 9: Uberblick iiber den Einsatz von Aktivkohle in Reaktiven Win-
den.

Ort Schadstoffe Konstruktion/ Autor(en)
Zusatzverfahren

Karlsruhe PAK, Benzol , funnel-and-gate* SCHAD &

Ehem. Gaswerk + VC voll installiert, 4b- GRATHWOHL (1998)
bau von VC durch SCHAD et al. (2000)
UV-Licht SCHULZE & MU-

BOTTER (2001)
Essen BTX, CKW, Reaktive Wand EPA (1999a)
Chemiestandort sonstige L6-  voll installiert
sungsmittel

Dortmund Herbizide Reaktive Wand DONNER et al.
Testfeld (2000)

Bitterfeld BTXE, Reaktoren in Brun-  KRAFT et al. (2000)

Chem. Indust- LCKW nenschéchten, Pilot- WEIS & MERKEL

rie, Braunkoh- anlage, (2001)

leabbau biolog. Abbau TIEHM et al. (2000)

Brunn am Ge- PAK, BTXE, ,funnel-and-gate ViIDIc (2001)

birge (Oster- LCKW,KW  voll installiert

reich)

Ehem. Industrie

Tifton, USA BTXE, »funnel-and-gate* EPA (1999)

Chemikalienla- Pestizide voll installiert

ger

2.2.11 Organische Abfallprodukte

In neuerer Zeit wird der Einsatz von kostengiinstigen Abfallprodukten (z.B.
Sagespine, Kompost, Nullschalen oder Tierschalen (Chitin)) als Sorbenten fiir
den Einsatz in Reaktiven Wianden diskutiert.
Die sorptiven Eigenschaften erhalten die organischen Abfallprodukte je nach
ihrer Zusammensetzung durch die Hauptbestandteile Zellulose, Lignin und
Tannin (BAILEY et al. 1999). Aus der Zersetzung dieser Substanzen entstehen
die Huminséduren. Diese hochmolekularen, organischen Verbindungen sind fiir
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die Sorption von Schadstoffen an den funktionellen Gruppen (vgl. Abb. 8)
durch Ionenaustausch oder Oberflichenkomplexierung verantwortlich (vgl.
Kap. 2.2.9).

Chitin ist in Exoskeletten von Schalentieren (z.B. Krabben) enthalten und
besteht aus Zellulose, dessen sorptive Eigenschaften auf funktionelle Ami-
nogruppen zuriickzufiihren sind (GUIBAL et al. 1995). Die Festlegung von
Schwermetallen erfolgt iiber Komplexbildung, Adsorption und Fallung. Chi-
tosan wird durch Deacetylierung von Chitin gewonnen. Aufgrund des Deace-
tylierungsprozesses stehen mehr freie funktionelle Aminogruppen zur Verfii-
gung, weshalb Chitosan im Vergleich zu Chitin bessere sorptive Eigenschaf-
ten besitzt (GUIBAL et al. 1995). KURITA et al. (1986) konnten zeigen, dal3
durch eine Vernetzung des wasserloslichen Chitosans mit Glutaraldehyd eine
hohere Stabilitdt gegeben ist. AN et al. (2001) geben fiir Chitosan eine spezifi-
sche Oberfliche von 13,35 m%/g an.

Im Hinblick auf die Schwermetallsorption wurden verschiedene organische
Abfallprodukte auf ihre sorptiven Eigenschaften untersucht. Einen Uberblick
iiber die Einsatzmoglichkeiten von Sdgespédnen, Kompost, Baumrinde und -
hicksel, NuBschalen sowie Chitin bzw. Chitosan gibt Tab. 10.

Sagespéne als Sorbent in Reaktiven Wénden werden bisher jedoch nicht zur
Schwermetallsorption, sondern als Kohlenstoffquelle fiir Bakterien zur De-
nitrifizierung eingesetzt.

ROBERTSON & CHERRY (1995) haben fiir die Entfernung von Nitrat aus dem
Grundwasser ein Gemisch aus Sand und 20 Vol.-% Ségespéne in eine Reakti-
ve Wand (Feldversuch) eingebaut. Dabei wird Nitrat zu Stickstoff abgebaut:

5CH,0 +4NO; —= 5CO,; + 2N, + 5H,0 + 40H

Nach einer einjahrigen Versuchsdauer lag die Sorptionskapazitit des Gemi-
sches fiir Nitrat zwischen 72% bis 97 % (Ausgangskonzentration: bis max.
63,5 mg/l). Auf diesen Voruntersuchungen basierend, wurden in Kanada vier
Reaktive Winde gebaut, die neben Ségespéne auch Kompost aus Bléttern und
Holz enthalten (VIDIC 2001). Bei allen Anlagen lag die Sanierungseffizienz
fiir Nitrat bei 60 —90% (Belastung 4,8 — 57 mg/l). Wahrend einer Betriebs-
dauer zwischen 6 — 7 Jahren betrug der Verbrauch des Reaktiven Materials
durch die Denitrifizierung 2 — 3 %. Eine Pilotanlage mit Ségespanen zur De-
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nitrifizierung wird auch bei SCHIPPER & VOIVODIC-VUKOVIC (2000) be-
schrieben.

Tab. 10: Sagespdane, Kompost, Baumrinde und -hicksel, NufBschalen so-
wie Chitin/Chitosan als Sorptionsmedien fiir Schwermetalle.

Sorbent Anwendung  Schadstoffe Autor(en)
Sagespine Abwasser- Cu; Hg, AJMAL et al. (1998)
behandlung Cr(VI), Ni, Cd,
Pb, Zn, Mn
Kompost Sorption aus  Cd, Cu, Hg, Pb  BAILEY et al. (1999)
Baumrinde walriger
Baumhicksel Losung
NufB3schalen
Chitin bzw. Sorption aus  Pb, Cd, Cu, Cr ANetal. (2001)
Chitosan walriger U, Mo, V GUIBAL et al. (1995, 1998)
Losung Cu, Ni, Cr PENICHE-COVAS (1992)
Hg COUGHLIN et al. (1990)

Eine kontinuierliche Reaktive Wand, welche als reaktives Material Kompost
und Baumhicksel enthilt, wurde bei der ehemaligen Mine Nickel Rim Mine
Site, Kanada gebaut (BENNER et al. 1997, EPA 1999). Das Grundwasser ist
mit bis zu 3800 mg/l Sulfat, 1000 mg/l Eisen und 10 mg/l Nickel belastet.
Durch die organische Substanz der Reaktiven Wand werden Bakterien zur
Reduktion von Sulfat angeregt und die Schwermetalle in Form ihrer unlosli-
chen Sulfide ausgefdllt. Die Sulfatkonzentration wurde dadurch auf 1,9 —
110 mg/l reduziert. Die Eisen- und Nickelkonzentrationen liegen bei 1 —
90 mg/l bzw. unter 0,1 mg/l. Der leicht saure pH-Wert von 5,8 des kontami-
nierten Wassers wird durch die ablaufenden Reaktionen neutralisiert.
WAYBRANT et al. (1998) haben fiir ein solches System mehrere organische
Substanzen (Kldrschlamm, Zellulose, Blattermulch) fiir die Fallung von Ni
und Cd untersucht.

2.2.12 Mineralische Abfallprodukte

Bei verschiedenen industriellen Prozessen, z.B. Verbrennungsanlagen (Kohle-
feuerung, Miillverbrennung) entstehen mineralische Produkte, die als Abfalle
deponiert werden miissen. Diese sind:
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e Flugasche: Als Flugasche wird der bei der Verbrennung (z.B. Kohle-
feuerung) entstehende Staub bezeichnet, der durch eine Rauchgasent-
staubungsanlage abgeschieden wird.

*  Bei der Aluminiumherstellung aus Bauxit fillt als Abfallprodukt Rot-
schlamm an.

e Schlacken: Als Schlacken werden die bei der Verbrennung in Indust-
riefeuerungen, Kohlekraftwerken oder Miillverbrennungsanlagen an-
fallenden, nicht brennbaren, festen Reststoffe bezeichnet.

Um eine teure Deponierung dieser Stoffe zu vermeiden, wurden neue Ansitze
zur Wiederverwertung gesucht. Eine Moglichkeit ist, diese mineralischen
Abfallprodukte als potentielle Sorptionsmedien einzusetzen. Verschiedene
Autoren haben die sorptiven Eigenschaften von Flugasche, Rotschlamm und
Schlacken fiir organische und anorganische Schadstoffe aus wiiriger Losung
untersucht (Tab. 11). Die spezifischen Oberflachen der jeweiligen Materialien
liegen im Bereich von 0,2 — 30 m?/g.

Diese mineralischen Abfallprodukte weisen eine dhnliche oxidische Zusam-
mensetzung auf, die sich je nach Herstellungsprozefl und Ausgangsmaterial in
ihrem Gehalt unterscheidet. Als Hauptbestandteile treten CaO, SiO,, Al,Os,
Fe,0O5 sowie Nebengemengteile von Kalium-, Magnesium-, Titan- und Natri-
umoxiden auf. Die Sorptionsfahigkeit dieser Produkte fiir Schwermetalle ist
auf den gebrannten Kalk und dem Oxidgehalt zuriickzuftihren (vgl. Kap 2.2.6
und Kap 2.2.4) (APAK et al. 1998). Die Sorption von organischen Schadstof-
fen erfolgt liber den im Material enthaltenen Kohlenstoffgehalt (BANERJEE et
al. 1997).

Da diese Materialien oft mit Schadstoffen belastet sind, werden diese mit
Wasser gewaschen und einer Sdurebehandlung unterzogen, um eine Auslau-
gung und damit die Abgabe von Schadstoffen ins Grundwasser zu vermeiden
(APAK et al. 1996).



36 2 Grundlagen

Tab. 11:  Flugasche, Rotschlamm und Schlacken als potentielle Sorbenten
fiir organische und anorganische Schadstoffe.

Sorbent Schadstoffe Autor(en)
Flugasche Cu, Pb, Cd APAK et al. (1998)
Cs, Sr APAK et al. (1996)
U MORRISON & SPANGLER (1992)
Xylol, BANERJEE et al. (1997)
Chlorphenole AKSU & YENER (2001)
Rotschlamm Cu, Pb, Cd APAK et al. (1998)
Cs, Cr APAK et al. (1995)
As ALTUNDOGAN et al. (2000)
Phosphat PRADHAN et al. (1998)
Cr(V]) PRADHAN et al. (1999)
Schlacke Pb DIMITROVA & MEHANDGIEV (1998)
Pb, Zn, Cd, Cu, Cr LOPEZ-DELGADO et al. (1998)
Cu, Pb CURKOVIC et al. (2001)
Ni ORTIZ et al. (2001)

Zur Sanierung von schwermetallkontaminiertem Grundwasser (Zn, Mn, Cd
und Ni) mittels Reaktiven Wénden wurde von ZoUMIS et al. (2000, 2000a) der
Einsatz von granulierter Flug-asche und granuliertem Rotschlamm getestet.
Durch Zugabe von 20 Gew.-% Portlandzement und Wasser zur Flugasche
kann diese bei einer Temperatur von 1200 °C zu stabilen Agglomeraten ver-
arbeitet werden. Allerdings werden die Poren der Flugasche durch den
Schmelzvorgang teilweise geschlossen, was zu einer Reduzierung der spezifi-
schen Oberfliche von 10 m*/g des pulverformigen Materials auf 0,2 m*/g der
granulierten Flugasche fiihrt. Die dadurch bedingte Abnahme der Sorpti-
onskapazitit betrdgt nahezu 50 %. Sdulenversuche mit ungranulierter Flug-
asche ergaben ein Retentionsvermdgen fiir die untersuchten Schwermetalle
von > 600 Porenvolumen (PV). Siulenversuche mit ungranuliertem Rot-
schlamm ergaben ein Retentionsvermdgen fiir Mn von etwa 60 PV, fiir Ni
und Zn etwa 90 PV und fiir Cd lag der Schadstoffdurchbruch bei etwa
150 PV. Die Schadstoffkonzentration lag fiir Zn bei 111 mg/l, fiir Mn bei
15 mg/1 sowie fiir Cd und Ni bei 0,1 mg/1.
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2.2.13 Synthetische Polymere

Polymere sind makromolekulare Verbindungen. Je nach Art der Reaktion mit
der sich die Monomere zu Polymeren verbinden, unterscheidet man zwischen
Polymerisation, Polykondensation und Polyaddition (MORTIMER 1987). Auf-
grund der zahlreich existierenden Polymerarten, werden hier nur einige Bei-
spiele vorgestellt, die fiir die Sanierung kontaminierter Wasser und die Trink-
wasseraufbereitung eine Rolle spielen. Da je nach strukturellem Aufbau der
Polymere die Sorptionsmechanismen unterschiedlich sind, werden diese je-
weils separat betrachtet.

Adsorberpolymere

Adsorberpolymere stellen hdufig makroporése Copolymerisate aus Styrol und
Zusitzen von Divinylbenzol (Quervernetzer) mit unpolarer Oberfliche dar.
Sie enthalten keine zum lonenaustausch beféhigten Gruppen (WALTHER et al.
1985). Die Schadstoffe werden an der Oberfliche sorbiert und diffundieren
anschlieBend in die makropordse Struktur des Polymerinneren.

WALTHER et al. (1985) haben fiir die Aufbereitung von Trinkwasser die Sorp-
tion von verschiedenen handelsiiblichen Adsorberpolymeren (Wofatit EP 13,
14 und 61) untersucht. Die Polymere zeigten fiir Substanzen wie Phenol,
Pestizide und PAK in geringer Konzentration eine vergleichbare Sorptionska-
pazitit wie Aktivkohle. Ahnliche Ergebnisse fiir die Sorption von Ace-
naphthen (PAK) an Wofatit EP 61 und EP 63 erzielten EICHENMULLER et al.
(1997). Die Autoren sehen die Vorteile von Polymeren gegeniiber Aktivkohle
in der hoheren mechanischen Stabilitdt (keine Abrasion) und in der einfachen
Regenerierungsmoglichkeit. Ein Nachteil ist der hohere Rohstoffpreis.

ILLIAS & RAKEL (2000) beschreiben die Sanierung eines mit PAK, BTX und
chlorierten Kohlenwasserstoffen kontaminierten Grundwassers mittels dem
MPPE-Verfahren. Hierfiir wird das zu reinigende Wasser iiber Kolonnen mit
makropordsen Polymeren, deren Poren eine Extraktionsfliissigkeit enthalten,
geleitet. Mithilfe dieses Verfahrens ist es auch gelungen, das mit anderen
Verfahren nur schwer zu erfassende Vinylchlorid aus dem Grundwasser zu
entfernen. Die Regenerierung des Materials ist durch Dampfstrippen moglich.
Die in situ-Extraktion von phenanthrenkontaminiertem Aquifermaterial mit-
tels Polymersuspensionen wird von KIM et al. (2000) vorgeschlagen. Die
Sanierung von kupferkontaminierten sandigen Boden mittels eines Polyacry-
latpolymers wurde von TORRES & DE VARENNES (1998) untersucht.
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Adsorberharze

Adsorberharze sind auf Kunststoffen (z.B. Styrol-Divinylbenzol-Harz) basie-
rende Sorbenten mit funktionellen Gruppen, welche zum Ionenaustausch
(Anionen und Kationen) oder zur Komplexbildung befahigt sind.

Zur Sorption von radioaktivem Pertechnetat (TcO,) aus kontaminiertem
Grundwasser haben DEL CUL et al. (1993) verschiedene Ionenaustauschharze
(Dowex und Reillex) mit guter Affinitit zu diesem Schadstoff eingesetzt.
FERREIRA & DE CARVALHO (1997) untersuchten fiir die Sorption von ver-
schiedenen Hg-Spezies ein Anionen- und ein Kationenaustauschharz (Lewatit
MP 64 und Lewatit TP 214), welche schwefel- und stickstoffhaltige Chelate
als austauschbeféhigte Gruppen besitzen. CHIARLE et al. (2000) setzten fiir die
Sorption von Hg*" aus wéBriger Losung ein Austauschharz mit Thiolgruppen
(S-H-Gruppen, Duolit GT-73) ein. Das Sorptionsverhalten des Harzes ist
konzentrationsabhéngig und diffusionsgesteuert. Die Sorption von As(V) aus
wélriger Losung mittels einem Fe(Ill)-Iminodiacetat-Harz (Lewatit TP 207)
wurde von RAU et al. (2000) untersucht.

Altreifen

Altreifen bestehen im Allgemeinen aus Copolymerisaten von Styrol und Bu-
tadien. Die elastischen Eigenschaften von Autoreifen werden durch Vulkani-
sieren des Polymergemisches mit Schwefel und produktspezifischen
Zusatzstoffen erreicht.

Organische Schadstoffe werden zunéchst physisorptiv an die Polymeroberfla-
che gebunden und danach vom Polymer absorbiert, wobei die Schadstoffe die
Zwischenrdume der langen Polymerketten durchsetzen (SMITH et al. 2001,
ROWLEY et al. 1984). Schwermetalle werden durch den im Reifen enthaltenen
RuBanteil, dessen Eigenschaften mit Aktivkohle vergleichbar sind, sorbiert
(ROWLEY et al. 1984). Diese Prozesse sind diffusionsgesteuert. Ein Uberblick
iiber die Sorptivitdt von Altreifen aus wélriger Losung gibt Tab. 12.

Der Einsatz von geschredderten Reifen als Sorptionsmedium in Reaktiven
Wiénden wurde von SMITH et al. (2001) untersucht. Das Material zeigte eine
gute Sorptivitdt fiir die organischen Schadstoffe Benzin, Paraffin, Phenol und
Kresol aus wiBriger Losung. Die mechanische Stabilitét einer solchen Wand
wird durch Mischen des zerkleinerten Materials (5 — 10 %) mit Kies erreicht.
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Tab. 12: Altreifen als Sorbenten fiir organische und anorganische Stoffe.
Schadstoff Autor(en)

Cd, Hg, Pb ROWLEY et al. (1984)

Hg KNOCKE & HEMPHILL (1981)

BTXE, Trichlorethylen, Chloroform, 1,1,1- KM et al. (1997)
Trichlorethan, Methylenchlorid

Humasorb-Cs™

Humasorb-Cs™ ist ein auf Huminsiurebasis hergestelltes Polymer, welches
zur Sorption von Schwermetallen und organischen Schadstoffen eingesetzt
werden kann. Die sorptiven Eigenschaften beruhen auf lonenaustausch, Kom-
plexbildung und Adsorption organischer Stoffe. Fiir einen potentiellen Einsatz
als Sorptionsmedium in Reaktiven Winden wurde Humasorb-Cs™ in einer
Pilotanlage mit gemischtkontaminierten Wassern (Schwermetalle, Radionuk-
lide und organische Schadstoffe) bereits erfolgversprechend getestet
(SCHWARTZ 1999).

2.3 Stofftransport und -retardation in Reaktiven Winden

Im Rahmen dieser Arbeit wird der Stofftransport im Grundwasser bzw. in
Reaktiven Wéanden fiir geloste Stoffe unter gesittigten Bedingungen betrach-
tet. Der Transport von Schadstoffen hingt zum einen von der hydrologischen
und physikalischen Beschaffenheit des Aquifers bzw. der Reaktiven Wand
und zum anderen von den chemisch-physikalischen Eigenschaften der zu
transportierenden Stoffe ab. Diese Prozesse konnen folgender Natur sein:

¢ hydromechanisch: Advektion, hydrodynamische Dispersion
* chemisch-physikalisch: Sorption und Desorption
* biologisch: mikrobieller Abbau

Den Laborversuchen in der vorliegenden Arbeit wurde aufgrund der gewéhl-
ten Versuchsbedingungen zugrunde gelegt, daB3 der Transport der Schadstoffe
in Saulenversuchen durch hydrodynamische und sorptive Prozesse dominiert
wird und mikrobieller Abbau keine wesentliche Rolle spielt.
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2.3.1 Advektion

Die Grundlage fiir FlieBvorginge in porésen Medien bildet die Gleichung von
Darcy (Gl. 1), welche fiir Sande und Kiese mit kleinen bis mittleren hydrauli-
schen Gradienten ihre Giiltigkeit hat (LANGGUTH & VOIGT 1980):

Ah
=, A0 A
Q N

=-k; QA Gl 1
= DurchfluBmenge pro Zeiteinheit [L*T™']

= Durchlissigkeitsbeiwert [LT']

= Druckhohe [L]

= FlieBstrecke [L]

= hydraulischer Gradient [-]

= durchflossene Querschnittsfliche [L?]

> — om0

Die DurchfluBmenge pro Zeit ist somit proportional zur durchflossenen Quer-
schnittsfliche. Der Quotient aus Druckhdhendifferenz Ah und der FlieBstrecke
Al wird als hydraulischer Gradient i bezeichnet.

Die Advektion beschreibt den reinen Transport geloster Stoffe in Grundwas-
serfliefrichtung mit der Abstandsgeschwindigkeit v, [LT"'] (Gl. 2). Dabei
findet der advektive Transport nur im durchflufwirksamen Porenraum n, [-]
statt (FETTER 1999).

v. =—L103 Gl 2

2.3.2 Hydrodynamische Dispersion

Die hydrodynamische Dispersion kann durch die Prozesse der mechanischen
Dispersion und der molekularen Diffusion beschrieben werden.

Bei der Durchstromung eines pordsen Mediums erfolgt die Ausbreitung eines
gelosten Stoffes nicht nur in FlieBrichtung, wie sie der rein advektive Trans-
port beschreibt. Variierende Porengrofen, die Ausbildung von Geschwindig-
keitsprofilen und unterschiedlich langen Wegstrecken fithren zu FlieBrich-
tungs- und FlieBgeschwindigkeitsinderungen von geldsten Stoffen (FETTER
1999). Dieser ProzeB wird als mechanische Dispersion bezeichnet. Die Dis-
persion hat zur Folge, da3 es wihrend des Transports von Schadstoffen mit
zunehmender Entfernung vom Schadensherd zu einer Vermischung von kon-
taminiertem und unbelastetem Grundwasser und damit auch zur Verbreiterung
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der Schadstofffront kommt (ANDERSON 1984). Diese Dispersionsprozesse
werden durch den mechanischen Dispersionskoeffizient D, [L*T™'] beschrie-
ben, welcher von den Eigenschaften bzw. der Dispersivitit o [L] des pordsen
Materials (z.B. KorngroBe) und der Abstandsgeschwindigkeit v, [LT™'] ab-
héngig ist:

D,=aly, GL3
Der Dispersionskoeffizient D,,, wird meist nur als longitudinaler Dispersions-

koeffizient Dy angegeben, da die transversale Dispersion oft eine untergeord-
nete Rolle spielt.

Bei geringen FlieSgeschwindigkeiten im pordsen Medium gewinnen zusétz-
lich Diffusionsprozesse an Bedeutung. Die Diffusion ist ein physikalischer
ProzeB3, der aufgrund der Brown schen Molekularbewegung einen Ausgleich
von Konzentrationsunterschieden bis zur Gleichgewichtseinstellung bewirkt.
Diffusionsprozesse sind an keine Wasserbewegung im Untergrund gebunden.
Die mathematische Beschreibung der zeitlichen Anderung der Konzentration
in freier Losung infolge Diffusion in eine Richtung x (eindimensionale Be-
trachtung) wird durch das 2. Fick’sche Gesetz beschrieben (FETTER 1999):

Jc _ 2
R Gl 4

Die Diffusion verlduft in pordsen Medien langsamer als in freier Losung. Aus
diesem Grund wird ein effektiver Diffusionskoeffizient D [L2T'1] definiert,
welcher die Geometrie des Bodens in Form des Tortuosititsfakors t [-] be-
schreibt:

2
Doy = (LL] D, =1D, Gl 5
€

Dabei ist L [L] die direkte Entfernung zwischen zwei Beobachtungspunkten
im pordésen Medium und L. die effektive, in gekriimmten Bahnen verlaufende
Wegstrecke.
Der molekulare und der mechanische Diffusionskoeffizient Dy bzw. D,, kon-
nen zum hydrodynamischen Dispersionskoeffizient D, [L* T"'] zusammenge-
faf}t werden:
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D, =D, +D,, Gl 6

Der diffusive Massentransport verliert jedoch mit zunehmender Abstandsge-
schwindigkeit an Bedeutung und kann bei Abstandsgeschwindigkeiten
> 0,1 m/d vernachléssigt werden (KINZELBACH & RAUSCH 1995).

Die Dispersion und die Advektion kénnen zur allgemein giiltigen Advektions-
Dispersionsgleichung zusammengefalit werden. Diese gilt fiir isotrope, homo-
gene Boden unter geséttigten Bedingungen und beschreibt den Transport
nichtreaktiver Stoffe im Aquifer. Die Gleichung lautet fiir den eindimensiona-
len Fall (FREEZE & CHERRY 1979):

2
dc -D c oc

5 =D axz—va& Gl. 7
c = Konzentration in der Porenlosung [M L]

t =Zeit [T]

X = Transportweg [L]

Va = Abstandsgeschwindigkeit [LT™]

Dy = Hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [L*T™']

2.3.3  Sorption

Gelbste organische und anorganische Stoffe im Grundwasser unterliegen
Wechselwirkungen mit dem umgebenden Aquifermaterial bzw. dem reaktiven
Material in einer Sorptionswand. Der ProzeB, bei dem geldste Stoffe an einen
Feststoff an- oder eingelagert werden, wird als Sorption bezeichnet. Nach
WAGNER (1992) gehoren zu den wichtigsten Sorptionsmechanismen:

e Adsorption * Diffusion in ,,dead-end*“-Poren
e Fillung und Ausflockung ¢ mechanische Filterung wund Ione-
e Mitféllung nausschlufl

* Biologische Abbauprozes-
se

Die Sorption bewirkt eine Verringerung der Transportgeschwindigkeit (Retar-
dation) der geldsten Stoffe v, [LT'] relativ zur Abstandsgeschwindigkeit des
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Grundwassers v, [LT"']. Der Retardationsfaktor Ry [-] wird aus dem Quotien-
ten beider Geschwindigkeiten gebildet:

Rd == Gl 8

Die Anziehungskrifte zwischen gelosten Substanzen und einem Feststoff
konnen physikalischer (van der Waals-Krifte), chemischer oder elektrostati-
scher (Coulomb-Krifte) Natur sein.

2.3.3.1  Sorptionsmodelle

Die mathematische Darstellung der Sorptionsprozesse erfolgt mittels Adsorp-
tionsisothermen. Dabei wird die bei unterschiedlich konzentrierten Losungen
ermittelte sorbierte Menge Cs [MM™'] gegen die nicht sorbierte Menge Cy
[ML?] im Gleichgewichtszustand (bei konstanter Temperatur) aufgetragen.
Fiir die mathematische Beschreibung dieser Sorptionsgleichgewichte wurden
mehrere Modelle entwickelt.
Das einfachste Modell beschreibt ein lineares Sorptionsverhalten mit einem
entsprechendem konzentrationsunabhingigen Verteilungsgleichgewicht zwi-
schen Losung und Feststoff (Gl. 9). Diese Form der Adsorptionsisotherme
wird auch als Henry-Isotherme bezeichnet (Abb. 9):
Cs=Ky [Ty b =5
s =gy bzw. Ky=— GL 9
Cyw

Dabei wird Kq [L°M™] als Verteilungskoeffizient bezeichnet. Lineare Iso-
thermen wurden hiufig fir die Sorption unpolarer Stoffe an organischem
Material des Bodens beschrieben (CHIOU et al. 1979, KARICKHOFF et al.
1979). Nach WEBER (1972) ist dieses Modell nur fiir niedrige Konzentratio-
nen giiltig.
Zur Beschreibung nichtlinearer Sorptionsisothermen konnen z.B. die Modelle
von Langmuir, Brunauer-Emmett-Teller (BET) und Freundlich angewendet
werden, welche {iber einen weiten Konzentrationsbereich ihre Giiltigkeit ha-
ben. Die Sorption von Stoffen ist von deren Konzentration in der wéBrigen
Losung abhingig. Ein Uberblick iiber diese Sorptionsmodelle bieten WEBER
& MILLER (1988) sowie HAUFFE & MORRISON (1974).
Weitverbreitet ist das Modell nach Freundlich (Abb. 9), welches auf der An-
nahme von ungleichwertigen Adsorptionsplédtzen beruht, die aufgrund einer
heterogen aufgebauten Oberfliche auch unterschiedliche Adsorptionsenergien



44 2 Grundlagen

aufweisen konnen (Gl. 10). Die Isothermengleichung nach Freundlich lautet
(Gl. 10):

Cq =K [Ty, Gl 10
Ky [mg'™1N-g"] ist die Freundlichkonstante und Ny [-] der Freundlichexpo-
nent. Die Bestimmung dieser Parameter erfolgt iiber Logarithmieren von Cg
und Cy (Gl 11) und anschlieBender Ermittlung der Funktion durch lineare
Regression:

logCg = Ny HoglCy Kg Gl 11

Dabei ist K¢ der y-Achsenabschnitt der Ausgleichsgeraden und N deren Stei-
gung (Abb. 9). Fiir den Sonderfall, da Ng gleich 1 ist, ergibt sich aus der
Freundlich-Gleichung wiederum die lineare Isotherme. Nach WEBER (1972)
kann Ky nur als Vergleichswert des Sorptionsmafies angewendet werden.

HENRY FREUNDLICH FREUNDLICH

log Cg

log C, =log K;+N-logC,,

log Cy,

Abb. 9: Schematischer ~ Verlauf von Henry- und  Freundlich-
Adsorptionsisothermen (Cw = Konzentration in der Gleichge-
wichtslosung, Cs = Sorbierte Menge).

Die Freundlich-Isotherme wird haufig zur Beschreibung des Sorptionsverhal-
tens von Schwermetallen (GERTH 1985, UPMEIER 1996, ROEHL 1997) und
organischen Schadstoffen eingesetzt (JAYNES & BoyD 1991, MURPHY et al.
1990, WEFER-ROEHL 1994).

Die sorptionsbedingte Retardation kann auch mit Hilfe des Verteilungskoeffi-
zienten ermittelt werden. Fiir den linearen Fall lautet der Retardationsfaktor
Ry [-] nach FREEZE & CHERRY (1979):
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R, =1+K, Pd Gl. 12
n

wobei p die Trockenraumdichte [ML>] und n die Porositt [-] darstellen. Fiir
nichtlineare Bedingungen (Freundlich) wurde ein modifizierter Retardations-
faktor Ry (FETTER 1999) eingefiihrt (Gl. 13):

Ry =1+ N, K, @, 4 Gl 13
n

2.3.3.2  Das Koc-Konzept

Die Sorption hydrophober geldster Stoffe ist vom Organikgehalt (z.B. Hu-
minstoffe) des umliegenden Bodenmaterials abhingig. Dieser Zusammenhang
wurde in zahlreichen Untersuchungen bestitigt (KARICKHOFF et al. 1979,
WEBER & MILLER 1988, LION et al. 1990). Nach LAMBERT (1968) kann somit
der Verteilungskoeffizient Ky auf den Organikgehalt im Boden Foc [-] bezo-
gen und ein normalisierter Verteilungskoeffizient Koc ermittelt werden:

_ Ky

Koc Gl. 14

Foc
Dabei wird das organische Material des Bodens als Losungsmittel fiir die
organischen Schadstoffe betrachtet. Der Koc-Wert kann somit analog zu ande-
ren Losungsmittel-Wasser-Verteilungskoeffizienten gesehen werden. Haufig
wird zur Beschreibung des unpolaren Charakters einer Verbindung der Okta-
nol-Wasser-Verteilungskoeffizient Koy ermittelt (HANSCH et al. 1968):

= C OKTANOL

Kow Gl. 15

Cwasser
KARICKHOFF et al. (1979) fanden folgende Beziehung zwischen dem Koc-
und dem Kow-Wert (GL. 16).

logK o =1,0DogK oy —0,21 Gl 16

Diese Beziehung fillt bei verschiedenen Autoren unterschiedlich aus, weshalb
die Bestimmung der Kow-Werte und damit die Giiltigkeit des Kow-Konzeptes
ihre Grenzen haben. Nach GRATHWOHL (1990) werden folgende Annahmen
gemacht, welche nicht immer erfiillt werden:
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* Die Sorption findet nur am organischen Material des Bodens statt.

* Die Sorption entspricht einer linearen Verteilung des zu sorbierenden
Stoffes zwischen Wasser und dem organischem Material des Bodens.

* Das organische Material verschiedener Bodenproben verhélt sich gegen-
iiber der Sorption organischer Verbindungen gleich.

2.3.3.3  Sorptionskinetik

Die bisher betrachteten Sorptionsmodelle gehen von einem Gleichgewicht
zwischen der fliissigen und der festen Phase aus. In Reaktiven Wénden, wel-
che in einen Aquifer eingebracht werden, bildet sich ein dynamisches FlieB3-
system mit begrenzten Kontaktzeiten zwischen dem schadstoffbelasteten
Grundwasser und dem reaktiven Material, welche nicht bis zur Gleichge-
wichtseinstellung ausreichend sein miissen. Die Betrachtung von Ungleich-
gewichten ist fiir die Sanierung kontaminierter Aquifere wichtig, da die Sanie-
rungszeiten durch diese negativ beeinfluBt werden konnen (MACKAY &
CHERRY 1989). Die Ermittlung der Adsorptionsgeschwindigkeit ist fiir die
Bemessung der Kontaktzeit des kontaminierten Grundwassers mit dem reakti-
ven Material notwendig, um eine erfolgreiche Sanierung garantieren zu kon-
nen. Sie ist Grundlage fiir die Dimensionierung einer Sorptionswand. Grund-
sitzlich sind zwei Faktoren fiir ein Ungleichgewicht ausschlaggebend
(BRUSSEAU et al. 1989):

a) Transportbedingtes oder physikalisches Ungleichgewicht, welches durch
einen limitierten Transport der geldsten Stoffe zu den Sorptionsplédtzen
des sorptiven Materials hervorgerufen wird

b) Sorptionsbedingtes Ungleichgewicht, welches durch eine begrenzte
Wechselwirkung zwischen dem gelosten Stoff und dem sorptiven Materi-
al entsteht (chemisches Ungleichgewicht)

Nach KUMMEL & WORCH (1990) wird der zeitliche Ablauf des Adsorptions-
prozesses durch vier aufeinanderfolgende Teilschritte beschrieben:

1. Transport des geldsten Stoffes an den Rand des Grenzfilmes des Sorben-
ten
2. Transport durch den Grenzfilm an den &ufleren Rand des Sorbenten
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3. Diffusion in das Innere des Sorbenten (Intrapartikeldiffusion) und/oder
Diffusion im adsorbierten Zustand entlang der inneren Oberflache (Intra-
sorbentendiffusion)

4. Energetische Wechselwirkung der zu sorbierenden Stoffe mit den Ad-
sorptionsplétzen des Sorbenten

Die Teilschritte 1 und 4 laufen vergleichsweise schnell ab, weshalb die Schrit-
te 2 und 3 die geschwindigkeitsbestimmenden Faktoren darstellen (KUMMEL
& WORCH 1990). Von verschiedenen Autoren wurde beobachtet, dafl die
Sorption von geldsten Stoffen an ein sorptives Material in zwei charakteristi-
schen Schritten ablduft (WEBER & MILLER 1988, BRUSSEAU et al. 1991,
WAGNER 1992). Zu Beginn erfolgt eine schnelle Sorption an die feste Phase
(Minuten bis Stunden), da zuerst leicht erreichbare Adsorptionsplédtze an der
Oberflache belegt werden. Danach wird der Sorptionsprozess langsamer (dif-
fusionsgesteuert) und kann iiber langere Zeitraume (Tage — Monate) anhalten.

2.3.4  Transportmodelle

Fiir die Beschreibung des Transports von Schadstoffen in Reaktiven Wianden
bzw. in Sdulenversuchen werden mathematische Modelle verwendet, welche
advektive, dispersive und diffusive Bewegungen sowie Adsorptionsprozesse
beinhalten. Grundlage fiir alle Transportmodelle bildet die allgemein giiltige
Advektions-Dispersions-Gleichung (Gl. 7), welche den Transport nicht reak-
tiver Stoffe in homogenen, isotropen Boden beschreibt (FREEZE & CHERRY
1979).

2.3.4.1  Gleichgewichtsmodelle

Gleichgewichtsmodelle gehen davon aus, dal im ganzen System ein Gleich-
gewicht zwischen den geldsten Verbindungen in der wéaflrigen Phase mit der
festen Phase vorherrscht. Um Transportprozesse fiir Schadstoffe zu beschrei-
ben, die in Reaktiven Winden unter Gleichgewichtsbedingungen sorbiert
werden, wird in die Advektions-Dispersionsgleichung (Gl. 7) der Retardati-
onsfaktor Ry [-] eingefiigt (FREEZE & CHERRY 1979):
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% Dy pe_v, 2
ot Ry 6X2 Ry ox Gl. 17

Fiir einen Stoff, der sich konservativ verhdlt und nicht sorbiert wird, ist
R4 = 1. Fiir einen reaktiven Stoff, der mit seiner Umgebung in Wechselwir-
kung steht, ist R4 > 1.

2.3.4.2  Gleichgewichts-Kinetik-Modelle

Die sogenannten ,,two-site/two-region“-Modelle bilden eine Kombination aus
einem Gleichgewichts- und einem Kinetikansatz (CAMERON & KLUTE 1977,
VAN GENUCHTEN 1981, BRUSSEAU et al. 1989). Hierfiir werden zwei Arten
von Sorptionsplétzen zugrunde gelegt:

a)  Sorptionspldtze des ersten Typs: Hier findet eine spontane Sorption und
eine schnelle Gleichgewichtseinstellung statt, weshalb ein lineares Sorp-
tionsverhalten angenommen wird.

b) Sorptionspliitze des zweiten Typs: Das Sorptionsverhalten an diesen
Pldtzen ist kinetikgesteuert und kann iiber einen ldngeren Zeitraum an-
dauern. Die Sorption an diesen Pldtzen kann durch zwei Faktoren be-
grenzt sein:

* Das ,,two-site “-Modell: Die Sorptionsgeschwindigkeit wird durch
ein chemisches Ungleichgewicht herabgesetzt.

e Das , two-region“-Modell: Hier wird ein physikalisches Ungleich-
gewicht (begrenzter Massentransfer) zugrunde gelegt. In pordsen
Medien gibt es Bereiche mit advektivem Transport (,,mobiles” Po-
renwasser) und mit minimalem advektivem Transport (,,immobil),
welche durch diffusiven Stoffaustausch miteinander in Verbindung
stehen. Dieser Proze$} ist von der Geschwindigkeit des Porenwassers
und damit auch von der Durchléssigkeit des Materials abhingig
(BRUSSEAU et al. 1991).

Die Durchbruchskurven, die durch ein physikalisches oder chemisches Un-
gleichgewicht beeinflufit werden, sind durch einen schnellen initialen Anstieg
der Kurve und durch ein Tailing charakterisiert.
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CAMERON & KLUTE (1977) unterteilen den sorbierten Anteil in eine kinetische
(S)) und eine Gleichgewichts-Fraktion (S,), welche unabhingig voneinander
sind. Die kinetische Fraktion wird durch ein Modell erster Ordnung beschrie-
ben:

a lp, S Gl. 18

wobei k; die Adsorptions- und k, die Desorptionsrate darstellen.
Die Gleichgewichtsfraktion beruht auf einer linearen Adsorptionsisotherme
mit dem entsprechenden Verteilungskoeffizienten Kg:

_ n
52 =Ka - 1Es Gl. 19
d

Die gesamte sorbierte Menge S wird durch die Summe beider Fraktionen S,
und S, gebildet:

0S _0S, | 08y
ot ot ot Gl. 20

Addiert man entsprechend Gl. 18 und GI. 19, erhélt man die Gleichung fiir das
Gleichgewichts-Kinetik-Modell:
0S n n _0Cq

— =k, —[Cs —k,S, +K,—
ot 1pd S 291 dpd ot Gl. 21
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3 MATERIAL UND METHODEN

3.1 Auswahl der Untersuchungsmaterialien

In der vorliegenden Arbeit wurde ein Zeolith (Klinoptilolith) als Sorbent in
Form eines Kationentauschers fiir Schwermetalle (Cu, Zn, Hg) gewahlt. Die-
ser Klinoptilolith sowie ein Diatomit wurden als Ausgangsmaterial fiir die
Oberflichenmodifizierung mit Chlorsilanen zur Sorption unpolarer aromati-
scher Schadstoffe eingesetzt. Elementares Kupfer in Form von Cu’-Spinen
wurde fiir die Entfernung von Hg aus wéfBriger Losung mittels Amalgamie-
rung untersucht.

3.1.1 Charakterisierungsmethodik

3.1.1.1  Mineralogische Untersuchungen

Der qualitative Mineralbestand der verwendeten Materialien wurde mit einem
Rontgen-diffraktometer Siemens D-500 mit CuK,-Rohre ermittelt. Fiir die
Herstellung der Pulverpriparate wurden die Proben bei 60 °C getrocknet,
gemorsert und 1 min in der Achatmiihle gemahlen. Die Auswertung erfolgte
unter Verwendung der JCPDS-Datei (ICDD 1983). Die Bestimmung von
Tonmineralen erfolgte iiber die Auswertung von Texturprdparaten, welche
durch Aufpipettieren der Probensuspension (Fraktion < 2 pm) auf einen Glas-
trager hergestellt wurden.

Fiir die Aufnahmen mit dem Rasterelektronenmikroskop wurden die gefrier-
getrockneten Proben auf einen Probentriger geklebt, mit Leitsilber {iberzogen,
entgast und anschliefend mit einer Goldschicht bedampft. Die Proben werden
im Rasterelektronenmikroskop mit einem Elektronenstrahl abgerastert und die
sich dabei herauslosenden Elektronen zu einem Bild verarbeitet. Die Vergro-
Berungsfaktoren der Aufnahmen sind den jeweiligen Abbildungen zu entneh-
men.

3.1.1.2  Bodenchemische und -physikalische Untersuchungen

Das Wasseraufnahmevermdgen wurde zur Charakterisierung des Probenmate-
rials sowie zum Nachweis der Oberfldchenmodifizierung mittels Chlorsilanen
nach DIN 18 132 (1993) im Enslin/Neff-Gerét durchgefiihrt. Die gemahlenen
Proben wurden bis zur Gewichtskonstanz bei 60 °C getrocknet. Die Ver-
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suchsdauer betrug 24 h. Die Verdunstung wurde iiber eine entsprechende
parallele Verdunstungsmessung korrigiert.

Der organische Kohlenstoffgehalt der Proben wurde mittels TOC-Analysator
(Elementar Analysensystem GmbH) mit einer Zusatzeinheit zur Messung von
Feststoffen gemessen. Fiir die Bestimmung des TOC wurde die Differenzme-
thode verwendet. Dabei werden der Gesamtkohlenstoffgehalt durch Verbren-
nung des Probenmaterials zu CO, (TC = Total Carbon) und der anorganische
Kohlenstoffgehalt durch Saureaufschlul (TIC = Total Inorganic Carbon)
parallel bestimmt und der TOC-Gehalt rechnerisch aus der Differenz von TC
und TIC ermittelt. Die TOC-Bestimmung war fiir den Nachweis der Oberfla-
chenmodifizierung mit Chlorsilanen relevant. Die Proben wurden vor der
Messung bei 60 °C getrocknet und gemahlen.

Die Kationenaustauschkapazitit wurde nach dem Ammoniumacetatverfahren
(HUANG & ROADS 1989, KANG & WADA 1988) sowie nach der Silberthio-
harnstoffmethode (CHHABRA et al. 1975) bestimmt.

Mit der Ammoniumacetatmethode werden die in der Probe enthaltenen prima-
ren Kationen Na', K', Ca®" und Mg®" gegen Ammonium ausgetauscht und
bestimmt. Fiir eine Gegenbestimmung kann das Ammonium wiederum durch
eine Kaliumchloridlosung zuriickgetauscht werden. Die Summe der riickge-
tauschen Ammoniumionen sollte mit der Summe der ausgetauschten Kationen
iibereinstimmen.

Vorteil der Silberthioharnstoffmethode ist, da3 die Austauschkapazitét und die
austauschbaren Kationen in einem Schritt bestimmt werden kénnen. Hierfiir
wurde die Probe mit einer Silberthioharnstofflosung versetzt. Aus der Diffe-
renz der Silberionen in der Ausgangslosung und der Losung nach Versuch-
sende ergibt sich die KAK der Probe. Gleichzeitig wurden die ausgetauschten
Kationen bestimmt.

Die MeBwerte wurden in meq/100g Probe umgerechnet. Die genauen Vor-
schriften fiir diese Methoden sind auch aus UPMEIER (1996) zu entnehmen.

Die thermische Analyse wurde mit dem Gerdt STA 409 (Netzsch) durchge-
fiihrt. Die Thermoanalyse ist ein Oberbegriff fiir Methoden, bei denen physi-
kalische (z.B. Gewichtsabnahme: TG- und DTG-Kurven) und chemische
(endotherme und exotherme Reaktionen: DTA-Kurve) Eigenschaften einer
Substanz als Funktion der Temperatur oder der Zeit gemessen werden, wobei
die Probe einem kontrollierten Temperaturprogramm unterworfen ist. Fiir die
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Messung wurden luftgetrocknete, gemdrserte Proben mit einer Einwaage von
0,06 g verwendet. Das Temperaturprogramm wurde bei einer Anfangstempe-
ratur von 20 °C gestartet und bei 800 °C bzw. 900 °C beendet. Die Heizrate
betrug 5 °C/min. Im Ofenraum herrschte eine Sauer-stoffatmosphaére.

Mit der Stickstoffporosimetrie kann die Porenverteilung und die spezifische
Oberflache eines Materials bestimmt werden. Hierbei handelt es sich um ein
volumetrisches Verfahren. Ausgehend von einem Hochvakuum wird eine
bestimmte Menge Stickstoff unter kontrollierten Druckbedingungen in die
Probe geleitet, welche sich in einem geeichten Probenbehilter befindet. Die
Probe nimmt an der Oberfliche den Stickstoff bis zur Sittigung auf. Uber die
Bestimmung der adsorbierten Gasmenge (Adsorptionstheorie) kann die spezi-
fische Oberfldche und die Porenverteilung ermittelt werden. Die Messungen
erfolgten an einem Porosimeter Typ OMNISORP 360. Vorbereitend zur Mes-
sung wurden die Proben in fliissigem Stickstoff schockgefrostet und am
Hochvakuum entgast. Die Einwaage lag zwischen 0,5 und 1,5 g.

Die Korndichte wurde mittels Kapillarpyknometer nach DIN 18 132 be-
stimmt.

Die Bestimmung des Boden-pH-Wertes der eingesetzten Materialien erfolgte
nach DIN 19 684, Teil 1 (1977). Hierfiir wurden 10 g der bei 60 °C vorge-
trockneten und gemahlenen Probe in 25 ml 0,01 M CaCl, bis zur Dispergie-
rung aufgeschiittelt und 1 h stehen gelassen. Der pH-Wert wurde mit einer
Glaselektrode InLab 420 in Kombination mit einem pH-Meter 197 (beides
von der Fa. WTW) gemessen. Die Kalibrierung der Sonde erfolgte iiber die
Zweipunktkalibriermethode.

3.1.2  Klinoptilolith

Der aus Transkarpatien stammende Klinoptilolith wurde von der Fa.
Greentrade Zeolith Handelsgesellschaft mbH, Linz bezogen (Koérnungen 0,2 —
0,6 mm, 1 —3 mm). Der zeolithische Tuff besteht neben dem Klinoptilolith-
Anteil (> 80 %, laut Greentrade Zeolith Handelsgesellschaft mbH) aus Quarz,
Feldspat und Illit (Abb. 10). Die Darstellung des Texturpriparates befindet
sich im Anhang (Abb. 54). Die durchschnittliche chemische Zusammenset-
zung ist in Tab. 50 zusammengestellt (Anhang). Die Zeolithkérner besitzen
eine griinlich-graue Farbe.
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Abb. 10:  Rontgendiffraktogramm des eingesetzten Klinoptilolithes (Pul-
verpriparat).

Der Klinoptilolith wurde zusétzlich in seine Na-Form (Na-Klinoptilolith)
iiberfithrt, um eine Erhéhung der Kationenaustauschkapazitit zu erreichen.
Hierflir wurden 10 g Probe mit 100 ml einer 4 M NaCl-Losung fiir 24 h bei
100 °C behandelt (MISAELIDES & GODSELITSAS 1995).

Die Kationenaustauschkapazitit (KAK) des Klinoptilolithes und des Na-
Klinoptilolithes wurde mit der Ammoniumacetat- sowie mit der Silberthio-
harnstoffmethode bestimmt. Die Ergebnisse sind in Tab. 13 aufgefiihrt.

Die relativ hohe KAK des Klinoptilolithes bestdtigt den hohen Klinoptilo-
lithgehalt der Probe. Ahnliche KAKs um 122 — 126 meq/100 g erhielt
UPMEIER (1996) von Zeolithen mit vergleichbarem Klinoptilolithgehalt. Die
Konvertierung des Klinoptilolithes in seine Na-Form erzielte eine Erhéhung
der KAK gegeniiber dem natiirlichen Klinoptilolith um etwa 30 %. Vor allem
durch den Austausch von Kaliumionen, welche aufgrund ihrer GroBe und
geringen Hydratisierung bevorzugt sorbiert werden, wird die Selektivitét
gegeniiber anderen lonen, z.B. Schwermetallen, erhht (SEMMENS & MARTIN
1988, KESRAOUL-OUKL et al. 1993).

Die Ammoniumacetatmethode ergab eine relativ gute Ubereinstimmung der
Summe der ausgetauschten Kationen mit der riickgewonnenen Ammonium-
menge. Die Menge der Ammoniumionen ist kleiner als die Summe der primi-
ren Kationen, da es aufgrund seiner Grofe sehr gut vom Zeolith sorbiert und
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vermutlich nicht vollstdndig durch die Kaliumlosung ausgetauscht wird. Bei
der Silberthioharnstoffmethode hingegen gibt es keine Ubereinstimmung der
sorbierten Silbermenge mit der Summe der ausgetauschten Kationen. Dies
liegt vor allem daran, daf der Silberthioharnstoffldsung Ammoniumacetat als
Puffer zugegeben wird und das Ammonium bevorzugt sorbiert wird. Auf-
grund dessen kann die KAK bei dieser Methode lediglich anhand der ausge-
tauschten Kationen gemessen werden. Die Summe der primér ausgetauschten
Kationen stimmen fiir beide Methoden jeweils fiir den Klinoptilolith bzw. Na-
Klinoptilolith gut tiberein.

Tab. 13: Kationenaustauschkapazititen (Ammoniumacetat- und Silberthi-
oharnstoff-methode) und primére Kationen des natiirlichen und
des Na-ausgetauschten Klinoptilolithes (alle Angaben in

meq/100 g).

Methode | Probe Na* K" Ca® Mg" KAK  NH,/Ag
Ammoniumacetatmethode NH,'
Klinoptilolith 79,6 39,6 244 15 145,1 130,6
Na-Klinoptilolith 1654 23 7,1 1,8 176,6 157,1
Silberthioharnstoffmethode Ag”
Klinoptilolith 70,4 324 26,0 3,8 133,6 25,7
Na-Klinoptilolith 1659 2,1 0,5 0,1 168,6 10,4

Die mit Stickstoff gemessene spezifische Oberflache weist mit 16 m*/g einen
sehr geringen Wert auf, was darauf zuriickzufiihren ist, daf3 die N,-Molekiile
mit einer GroBe von 16,2 A fiir die Zeolithkanile zu groB sind. Es wurde
daher nur die duBere Oberfliche bestimmt. Ahnliche Werte erzielte UPMEIER
(1996) fiir verschiedene Zeolithe, wobei die Messungen mit Wasserdampfad-
sorption (hier nicht verfiigbar) Werte um > 200 m*/g ergaben.

Weitere chemisch-physikalische Eigenschaften des Klinoptilolithes bzw. Na-
Klinoptilolithes sind:

Korndichte p, [g/cm’] 2,3
Trockenraumdichte pq [g/cm’] 1,1
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Porositit n = 1- py/ ps [-] 0,52
Wasseraufnahmevermdgen [%] 79
Boden-pH 6,6

3.1.3 Diatomit

Der Diatomit wurde von der Fa. United Minerals (Produkt: Axis Fine, Korn-
groBe 0,25 — 0,85 mm) bezogen. Dabei handelt es sich um ein bei 850 °C
vorkalziniertes Produkt, welches zu 90 % aus rontgenamorphem SiO, besteht.
Die restlichen 10 % setzen sich iiberwiegend aus Aluminium-, Mangan- und
Eisenoxiden zusammen, welche dem ansonsten weiflen Diatomit im gemahle-
nen Zustand eine leicht braunliche Farbung verleihen (BENDA et al. 1977).
Durch die Kalzinierung geht ein Teil des amorphen Kieselgels in kristalline
Kieselséure iiber. REM-Aufnahmen des Diatomites zeigt Abb. 11.

Abb. 11:  REM-Aufnahmen des Diatomites (VergroBerung links: 3800-
fach, rechts 17000-fach).

Die KAK des Diatomites wurde mit der Ammoniumacetatmethode bestimmt.
Die Ergebnisse sind in Tab. 14 zusammengefafit. Erwartungsgemil besitzt
der Diatomit aufgrund seiner Struktur eine sehr kleine KAK.

Tab. 14: KAK (Ammoniumacetatmethode) und primédr ausgetauschte
Kationen meq/100 g des Diatomites.

Probe Na* K" Ca®® Mg" KAK NH,"

Diatomit 0,8 0,5 2,5 1,7 5,5 4,2
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Weitere chemisch-physikalische Eigenschaften des Diatomites sind:

Korndichte p, [g/cm’] 2,0
Trockenraumdichte py [g/cm’] 0,7
Porositit n = 1- pa/ ps [-] 0,65
Spezifische Oberfliche [m?/g] 20
Wasserauftnahmevermégen [%] 120
Boden-pH 5,3

3.1.4  Elementares Kupfer (Cu")

Elementares Kupfer (Cu”) wurde in der vorliegenden Arbeit fiir die Entfer-
nung von Quecksilber aus wiBriger Losung mittels Amalgamierung (Legie-
rungsbildung) eingesetzt. Dieser Festlegungsproze3 wird nicht zu den Sorpti-
onsmechanismen im eigentlichen Sinne gezahlt, da es sich hierbei um einen
physikalischen Losungsproze3 handelt, welcher mit einer Reduktion einher-
geht. Als unedleres Metall kann Cu” mit Hg eine Legierung bilden (JANDER &
BLASIUS 1989, geédndert):

Hg”" + Cu” -~ Hguy + Cu*

Dabei wird elementares Hg direkt amalgamiert, Hg(I) und Hg(I) werden zu
elementarem Hg reduziert und amalgamiert. Gleichzeitig wird Cu®" in die
Losung abgegeben (entsprechend der amalgamierten Menge an Hg®"). Das
neu gebildete Amalgam ist eine stabile Quecksilberlegierung (HOLLEMAN &
WIBERG 1995).

Legierungen sind metallische Mehrstoffsysteme, bestehend aus Metallen, die
in einem bestimmten Mischungsverhiltnis ineinander 16slich sind. Bekannte
Cu-Legierungen sind Messing (Cu-Zn), Bronze (Cu-Sn) und Neusilber (Cu-
Ni-Zn). Quecksilber ist bis etwa 45 % bei Raumtemperatur in Kupfer 16slich
(PREDEL 1994).

Fiir die Amalgamierung von Hg an Cu’ wurden zum Vergleich zwei Cu’-
Sorten eingesetzt: chemisch reine Cu’-Spéne (Fluka), im Folgenden als Cu-
rein bezeichnet, und Recycling-Cu’-Spine (Schrotthandel), nachfolgend Cu-
Spéne genannt (Abb. 12).

Die Recycling-Spane wurden vor dem Einsatz in Laborversuchen vom zur
Verarbeitung bendtigten Maschinendl mittels Dichlormethan gereinigt. Der
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Reinheitsgrad beider Cu’-Sorten wurde im Rahmen dieser Arbeit nicht be-
stimmt.

Abb. 12:  Aufnahme der Cu’-Spine (rein) von Fluka (links) und der Recyc-
ling-Cu’-Spine (rechts). Die Linge zweier Karos entspricht
1 cm.

Wichtige physikalisch-chemische Eigenschaften sind:

Korndichte p [g/cm’] (HOLLEMAN & WIBERG 1985) 8,89
Trockenraumdichte pq [g/cm’] 1,2
Porositdt n = 1- py/ ps [-] 0,86
Spezifische Oberfliche [m*/g] <0,1
Wasseraufnahmevermdgen [%] n.b.
pH (in 0,01 M CaCl,) 6,4

3.2 Oberflichenmodifizierung eines Diatomites und Zeo-
lithes mit Chlorsilanen

Fiir die Sorption organischer Schadstoffe aus wiriger Losung wurden der
Klinoptilolith und der Diatomit (Kap. 3.1.2 und 3.1.3) durch Oberfldchenmo-
difizierung mit Chlorsilanen (vgl. Kap. 2.2.8.2) chemisch verdndert. Die ver-
wendeten Chlorsilane Trimethylchlorsilan (TMSC), tert-
Butyldimethylchlorsilan (TBDMSCI), Dimethyloctadecylchlorsilan
(DMODSCI) und Diphenyldichlorsilan (DPDSCI) (alle Fluka, Reinheit
> 98 %) zeichnen sich durch unterschiedliche Kopfgruppen und chemische
Eigenschaften aus. Die Struktur- und Summenformeln der Silane, die im Fol-
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genden verwendeten Abkiirzungen, sowie die entsprechenden Reaktionsbe-

dingungen sind in Tab. 15 zusammengefal3t.

Die Versuchsapparatur zur Oberflichenmodifizierung bestand aus einem
heizbaren Magnetriihrer mit Thermostat (Temperaturkonstanz), einem Olbad
(gleichmidBige Temperaturverteilung), einem Zweihals-Rundkolben sowie aus
einem Riickflukiihler mit Abgang und einem stickstoffgefiillten Ballon (Abb.

13).

Abb. 13:

P b T

Stickstoffatmosphére

(Ballon mit Abgang)

B

Thermo-
stat

Riickfluf3-
kiihler

Zweihals-
rundkolben

Heizbarer
Magnetriihrer

Aufbau der Apparatur fiir die Oberflachenmodifizierung.
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Tab. 15: Struktur- und Summenformel der verwendeten Chlorsilane und
entsprechende Reaktionsbedingungen fiir einen Reaktionsansatz
(10 g Probe, 40 ml Pyridin).

Reaktions-
Chlorsilane cartions
bedingungen
Summen- Strukturformel rlr\l/;::e :ll;i; Temp.
formel Kopfgruppe
Py [gmol] | [g] | [°C]
CHs;
Trimethyl-
: Cl—Si—CH
chlorsilan 3 108,66 10 45
C;HyCISi CH,
(TMSCI) .
trimethyl
tert- CHs  CH,
chlorsilan 150,73 13,8 80
CeH,5CISi CH;  CHs
(TBDMSCI) tert-butyl-dimethyl
Cl
Diphenyl- |
C12H;0CLSi cl
(DPDSCI) diphenyl
Dimethylocta- CHs
decylchlorsilan C'*Sé'H“ANWW\”CW 347,11 | 32 | 80
CaoH4;CISi 3
(DMODSCI) dimethyl-octadecyl




60 3 Material und Methoden

Voraussetzung fiir das Gelingen der Reaktion sind wasserfreie Bedingungen,
da die Silane bei Anwesenheit von Wasser hydrolysieren. Aus diesem Grund
wird eine geschlossene Apparatur unter Stickstoffatmosphére benétigt, damit
kein Wasser aus der Luft in das Reaktionsgemisch eintreten kann. Zudem
sollten die Chemikalien weniger als 0,02 % Wasser enthalten.

Fiir den Organophilierungsvorgang wurde eine exemplarische Vorschrift zur
Herstellung von modifiziertem Kieselgel aus GOTTWALD (1993) entnommen
und verdndert. Fiir einen Reaktionsansatz wurden 10 g der getrockneten Zeo-
lith- bzw. Diatomitproben (24 h bei 105 °C) in einen Zweihals-Rundkolben
eingewogen und 40 ml Pyridin zugegeben. Pyridin ist ein basisches Losungs-
mittel, welches die entstehende HCI puffert. Danach wurden 92 mmol des
entsprechenden Chlorsilans zugetropft. Das Reaktionsgemisch wurde auf 10
°C unter dem Siedepunkt der fliichtigsten Komponente (s. Tab. 15) unter N,-
Atmosphére erhitzt. Wihrend der Reaktionszeit wurde das Gemisch gelegent-
lich geriihrt, um Kornabrieb zu vermeiden. Nach Reaktionsende (24 h) wurde
das oberflichenmodifizierte Material mit deionisiertem Wasser und Aceton
gereinigt, um iberschiissige Basen-, Hydrochlorid- und Chlorsilanreste aus-
zuwaschen. Anschliefend wurde die Probe bei 105 °C bis zur Gewichtskon-
stanz getrocknet, um restliche Losungsmittelriickstinde aus den Poren zu
entfernen.

Um eine hohere Belegung der Oberfliche mit Chlorsilanen und somit eine
bessere Sorptionskapazitét zu erreichen, wurden die Reaktionsbedingungen
variiert. Fiir die Reaktion mit DPDSCI wurde die Reaktionszeit auf 48 h er-
hoht, sowie der gesamte Organophilierungsproze3 wiederholt. Zudem wurde
der Klinoptilolith vor der Oberflaichenmodifizierung in seine H-Form iiber-
flihrt, um eine hohere Anzahl an Silanolgruppen zu erhalten (Abb. 14). Nach
CHEN (1976) wird dies durch Dealuminierung mit 2 M HCI fiir 1 h (30 ml
HCI-Losung fiir 1 g Zeolith) und darauffolgender Trocknung bei 750 °C er-
reicht.
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Abb. 14:  Uberfiihrung des Klinoptiloliths in seine H-Form mit 2 M HCI.

Die so erhaltenen oberflichenmodifizierten Materialien (Diatomit und Zeo-
lith) wurden auf ihre sorptiven Eigenschaften fiir organische Schadstoffe in
Batch- und Saulenversuchen untersucht.

3.3 Durchfiihrung der Batchversuche

Ziel der Batchversuche war, das Sorptionsverhalten des Probenmaterials ge-
geniiber ausgewihlten Schadstoffen bei unterschiedlichen Versuchsbedingun-
gen (Schadstoffkonzentrationen, Reaktionszeit, KorngréBe, pH-Wert, lo-
nenstidrke) zu ermitteln. Um mdglichst reale Sorptionsbedingungen im
Grundwasser zu simulieren, wurden neben Versuchen mit Schwermetallen in
destilliertem Wasser auch Batchversuche in einer 0,01 M Calciumchlorid-
Matrixlosung durchgefiihrt. Dadurch konnte die Sorptionskapazitit beziiglich
der verwendeten Schadstoffe in Anwesenheit von Konkurrenzionen getestet
werden. Dies ist insbesondere fiir den Klinoptilolith als Kationenaustauscher
von Bedeutung.

Das Probenmaterial wurde vor Versuchsbeginn bei 60 °C im Ofen bis zur
Gewichtskonstanz getrocknet. Fiir die organischen Losungen wurden Borosi-
likatglasgefdle mit Teflondichtung benutzt. Die Proben wurden iiber einen
bestimmten Zeitraum auf einem Horizontalschiitteltisch bei mittlerer Ge-
schwindigkeit und konstanter Raumtemperatur (20 °C) mit der entsprechen-
den Schadstofflosung geschiittelt. Losungen, welche organische Schadstoffe
enthalten, wurden unter LichtausschluB geschiittelt. Bei Versuchen mit
Schwermetallgsungen wurde mit zwei und bei organischen Schadstoffen mit
drei Parallelproben gearbeitet. Das Feststoff/Losungs-Verhiltnis betrug fiir
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alle durchgefiihrten Versuche mit Zeolithen 1:40 und fiir die organophilen
Materialien bzw. fiir die Cu’-Spine 0,3:20.

Nach AbschluB3 der gewiinschten Schiitteldauer wurden die Proben zentrifu-
giert (fiir 15 min bei 2500 U/min), abdekantiert und die Schadstoffkonzentra-
tion der Gleichgewichtslosung bestimmt. Die sorbierte Stoffmenge errechnet
sich tiber die Differenz zur Ausgangslosung:

(C, -C)IV
m

C, = Gl. 22

a

adsorbierte Menge pro Gramm Einwaage [mg/g]
Konzentration der Losung vor dem Batchen [mg/1]

Ca
Co
C: Konzentration der Losung nach dem Batchen [mg/1]
v Volumen der Losung [1]

m Trockenmasse der eingewogenen Probe [g]

3.3.1 Adsorptionsisothermen

Fiir die Erstellung von Adsorptionsisothermen wurde das Probenmaterial mit
unterschiedlich konzentrierten Schadstofflosungen versetzt und bis zur Ein-
stellung des Verteilungsgleichgewichtes geschiittelt. Fiir die Schwermetalld-
sungen Zink und Kupfer wurde ein Konzentrationsbereich von 1 mg/l bis
3000 mg/l und fiir Quecksilberlésungen ein Bereich von 0,001 mg/l bis
10 mg/l gewihlt. Fiir die organischen Verbindungen wurden aufgrund ihrer
geringeren Loslichkeit in Wasser die Ausgangskonzentrationen von 1 mg/1 bis
maximal 300 mg/l angesetzt (Naphthalin bis 20 mg/l, o-Xylol bis 100 mg/I,
Toluol bis 300 mg/1).

3.3.2 Reaktionskinetik

Fiir eine optimale Bemessung einer Sorptionswand muf3 aufgrund ihrer in der
Regel hohen hydraulischen Durchlissigkeit eine maximale Sorptionsfahigkeit
erreicht werden. Hierfiir ist es notwendig, je nach FlieBgeschwindigkeit des
belasteten Grundwassers und somit der Aufenthaltsdauer in der Reaktiven
Wand, die Sorptionsfdhigkeit des zu untersuchenden Materials in Abhingig-
keit von der Zeit zu kennen. Zur Ermittlung reaktionskinetischer Prozesse
wurden Batchversuche in Abhéngigkeit von der Schiitteldauer durchgefiihrt.
Die Versuchszeiten lagen bei 5 min, 30 min, 1 h, 2h, 6 h, 24 h, 48 h, 72 h,
96 hund 10 d.
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3.3.3  Stabilitit

Schwermetalle werden in Form ihrer in Wasser 19slichen Kationen nur bei
niedrigen pH-Werten transportiert. Aus diesem Grunde wurde die Sorptions-
fahigkeit des Klinoptilolithes gegeniiber Schwermetallen (Konzentration:
10 mg/l und 100 mg/1) bei pH-Werten von 2, 4 und 6 getestet. Die Schiittel-
dauer betrug 96 h. Die pH-Werte wurden téglich neu mit geringen Mengen
9 %-iger HCI bzw. mit 0,05 %-iger NaOH eingestellt.

Die Sorption organischer Schadstoffe an das organophilierte Material (Kap. 4)
wurde fiir pH 3 und pH 10 sowie fiir unterschiedliche Ionenstirken (0,01 M
und 1 M CaCly) untersucht. Zudem wurde das organophile Material einem
organischen Losungsmittel (0-Xylol) ausgesetzt, bei 100 °C fiir 24 h regene-
riert und anschliefend ein Batchversuch mit organischen Schadstoffen durch-
geflihrt (Konzentration: 10 mg/l). Das nach den Batchversuchen mit Schad-
stoffen belegte Material wurde mehrfach regeneriert und erneut gebatcht. Die
Schiitteldauer betrug jeweils 96 h.

3.4 Durchfiihrung der Siulenversuche

Zur Simulation des Transportverhaltens geldster organischer und anorgani-
scher Stoffe in einer Reaktiven Wand wurden Durchstromungsversuche in
Saulen durchgefiihrt. Das Retardationsvermdgen des zu untersuchenden reak-
tiven Materials beziiglich ausgewéhlter Schadstoffe wurde tiber Durchbruchs-
kurven (C/Cy=0,5 mit C=gemessene Konzentration im Eluat und
C, = eingesetzte Konzentration, WAGNER 1992) in Abhéingigkeit des Porenvo-
lumens (PV) ermittelt.

In erster Linie wurden kleindimensionierte Siulenversuche (V =20 cm’)
durchgefiihrt, da durch den einfachen Versuchsaufbau in kurzer Zeit mog-
lichst viele Parameter wie Korngrofe, Schadstoffkonzentration und Abstands-
geschwindigkeit variieren werden konnten.

Zur Uberpriifung der Ubertragbarkeit der auf diesem Weg erhaltenen Ergeb-
nisse wurde der VersuchsmaBstab vergroBert (V = 6360 cm’) und ausgewihlte
Versuche (fiir Zn) wiederholt.

34.1 Versuchsaufbau

Kleindimensionierte Sdaulenversuche
Die kleindimensionierten Durchstromungsversuche wurden in 20 ml PE-
Einwegspritzen bzw. in Glasfritten (enthalten eingebauten Filter der Porositét
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0) in entsprechender GroBe durchgefiihrt. Der Versuchsaufbau ist in Abb. 15
dargestellt. Ein Uberblick iiber die verwendeten Siulenmaterialien fiir die
entsprechenden Schadstoffe gibt Tab. 16.

Einlaf3

Durch-
stromungs-
richtung

Abb. 15:  Versuchsaufbau der kleindimensionierten Sdulen (links: Anorga-
nik, PE-Einwegspritze, rechts: Organik, Glasfritte).

Tab. 16: Verwendete Sdulenmaterialien fiir verschiedene Schadstoffe.
Schadstoff Saule Schlauch- Filter Eluatbehilter
material
Cu”', Zn™, 20 ml PE- Tygon Vlies  PE- Zentrifugen-
Hg* Einwegspritze rohrchen
@=2cm
Naphthalin Glasfritte ~ Fluran (Pumpe) Kies+  Borosilikatglas
@=2cm FEP, Glas Glas- mit Deckel und

filter Teflondichtung
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Die Sdulen wurden von oben nach unten durchstromt, wobei der Durchflufl
iiber eine regelbare Peristaltikpumpe eingestellt wurde. Um bei der hohen
Durchlissigkeit (k-Wert je nach KorngroBe bis zu 6:10™ m/s: berechnet nach
Hazen (LANGGUTH & VOIGT 1980) aus Sieblinienkurve der verwendeten
Sande (Produktinformation der Fa. Dorfner, Hirschau)) der Saulenfiillung
gesittigte Bedingungen aufrecht halten zu konnen, wurde der Eluatauslal zur
Probenoberkante zuriickgefiihrt (Abb. 15). Die Beprobung der Siule ist nur
am Auslafl moglich. Die Bestimmung der Eluatmenge erfolgte liber Wagung.

Versuchsaufbau der groffen Sdule

Die groBer dimensionierten Versuche (Schwermetalle) wurden in einer Plexi-
glassdule mit 1 m Lange und 9 cm Durchmesser von LITTIG (2001) durchge-
fiihrt. Diese Saule bot die Mdglichkeit zur tiefendifferenzierten Probennahme,
da neben dem Eluatauslal neun weitere Probennahmestellen eingebaut wur-
den (Abb. 16).

Die unterste Probennahmestelle A befand sich 15 cm oberhalb der Sdulenun-
terkante. Die weiteren 8 Probennahmestellen B-I folgten jeweils im Abstand
von 10 cm. Fiir die Probennahme wurden speziell angefertigte Kaniilen aus
V2A-Edelstahl verwendet, die an der Spitze geschlossen und seitlich mit 12
Lochern versehen waren. An die Kaniilen waren Hochdruckhihne aus Poly-
carbonat angeschlossen. Die Durchstromung erfolgte von unten nach oben. Da
die Schadstofflosung punktuell an der Sdulenbasis zugefiihrt wurde, wurde ein
Kiesfilter von 10 cm Méchtigkeit mit abschlieBendem Geotextil zwischen der
untersten Probennahmestelle A und der Saulenunterkante eingebaut, um eine
gleichmifBige Verteilung der Schadstofflosung in der Séule zu erhalten. Der
Durchflu8 durch die Sdule wurde mit einer regelbaren Peristaltikpumpe einge-
stellt und die Eluatmengen iiber Wagung bestimmt.

Einbau der Siulenfiillung

Die Saulenfiillung, bestehend aus einem definierten Anteil an reaktivem Ma-
terial und einem schwer verdichtbaren Quarzsand (Dorsilit Nr. 9 S und Nr. 5
G der Firma Dorfner, Hirschau), wurde vor dem Einbau durch griindliches
Vermischen homogenisiert. Der Anteil des reaktiven Materials ist immer in
Gewichtsprozent angegeben. Der Quarzsand ist gegeniiber Schwermetallen
und organischen Schadstoffen inert. Die Korngréfle des reaktiven Materials
wurde in etwa der des Sandes (0,2 — 0,6 mm und 1 —3 mm) angepal}t. Der
Einbau der Saulenfiillung erfolgte durch lagenweises Einriitteln und Andrii-
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cken. Die gepackten Sdulen wurden langsam von unten nach oben mit entio-
nisiertem Wasser befiillt, um Lufteinschliisse zu minimieren.

Auslaf3

Probennahmestelle

3

Durchstro-
mungs-richtung

Vorratsbehilter

Abb. 16:  Versuchsaufbau der groen Sdule (verdndert, aus LITTIG 2001).

3.4.2  Versuchsdurchfiihrung und Auswertung

Zur Simulation natiirlicher Bedingungen im Grundwasserleiter wurden die
Versuche unter gesittigten Bedingungen durchgefiihrt und die Schadstofflo-
sungen in einer 0,01 M CaCl,-Matrixlosung angesetzt. Die Matrixlosung
iibernahm dabei mehrere Funktionen:
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¢ Das CI-Ion wurde als Tracer verwendet
¢ Simulation der Ionenstirke eines natiirlichen Grundwassers
e Minimierung von Losungsprozessen aus dem Probenmaterial

Die gewihlte Versuchsanordnung erlaubt die Bestimmung folgender Parame-
ter (KLOTZ et al. 1982):

<

to,s

Trockenraumdichte p; [ML?], welche sich aus dem Quotient der einge-
fiillten Materialmenge und dem Gesamtvolumen ergibt.

Porositit n [-]: Bestimmung aus der zur Aufsattigung bendtigten Was-
sermenge.

Filtergeschwindigkeit v, [LT"'], ergibt sich aus dem Quotient der ermit-
telten konstanten DurchfluBmenge Q [L*T™'] und der Querschnittsfliche
A [L7.

Abstandsgeschwindigkeit v, [LT], effektive Porositit ney [-1, longitudi-
naler Dispersionskoeffizient D, [L*T™']: Bestimmung mittels Tracer-
durchgangskurven (Annahme: Tracer ist inert, d.h. Ry=1); der Durch-
bruch ist erfolgt, wenn 50 % der Ausgangskonzentration im Eluat enthal-
ten ist (C/C, = 0,5, WAGNER 1992). Es gelten folgende Beziehungen:

Qs
Degp = v Gl 23
= DurchfluBmenge pro Zeiteinheit [L*T™]
= Gesamtvolumen der Siule [L’]
= Zeit bis zum Durchbruch (C/C, = 0,5) [T]
V, = Q
“ngg[A Gl. 24
= Querschnittsfliche der Siule [L?]
2 2
v, [(t -t
D, = 0841 ~ o,150) GL 25

8 s

= Zeitpunkt fir C/C, =y
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Die longitudinale Dispersivitdt a [L] wird aus dem Quotient der longitudina-
len Dispersion Dy und der Abstandsgeschwindigkeit v, gebildet und stellt eine
aquiferspezifische bzw. sdulenspezifische KenngréBe dar. Die Diffusion spielt
lediglich bei geringen Abstandsgeschwindigkeiten von < 0,1 m/d eine Rolle.

Neben den zu untersuchenden Schadstoffen wurde in den Sduleneluaten die
pH-Werte und die elektrische Leitfdhigkeit gemessen. Bei allen Sdulenversu-
chen wurde mit Parallelproben gearbeitet.

3.5 Analytik

3.51 Organik

Fiir die Messung von organischen Stoffen wurde ein Gaschromatograph Hew-
lett Packard 5890 II mit Split/Splitless Kapillar-EinlaB3, Flammenionisations-
detektor und einem Integrator HP 3396 A eingesetzt.

Die organischen Stoffe miissen fiir den Mefvorgang aus der wafirigen Losung
in ein entsprechendes Losungsmittel iiberfiihrt werden. Fiir die Toluol- und
Xylolmessung wurden die waBrigen Proben im Verhéltnis 1:3 in Isooktan und
fiir die Napthalinmessung in Cylclohexan extrahiert. Dem Extraktionsmittel
wurde zur Uberpriifung der MeBwerte ein interner Standard zugegeben. Die
Geréteparameter und die MeBprogramme sind im Anhang in Tab. 51 zusam-
mengefalt.

3.,5.2  Anorganik

3.5.2.1  Atomabsorptionsspektrometrie

Die Elemente Na, K, Ca, Mg, Zn und Cu wurden atomabsorptionsspektro-
metrisch gemessen. Die Messungen erfolgten mit einem Flammen-
Atomabsorptionsspektrometer vom Typ Perklin Elmer 3030B. Als Anre-
gungsquelle wurden elementspezifische Hohlkathodenlampen verwendet.
Vorbereitend zur Messung wurden die Proben mit Salpetersdure angesduert.
Fiir die Na- und K-Analyse wurde zur besseren Atomisierung eine definierte
Menge Césiumnitrat zur Probe zugegeben.

Fiir die Bestimmung von Hg wurde eine Graphitrohr-AAS Typ 4100 ZL mit
einer zusdtzlichen FlieBinjektionseinheit FIAS 400 und Autosampler A4S 90
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von Perklin Elmer eingesetzt. In der FIAS-Apparatur wurde iiber ein
Schlauch- und Pumpensystem das Reduktionsmittel NaBH, (Natrium-
borhydrid) zur Probe zugegeben. Das Temperaturprogramm fiir den Graphit-
rohrofen und die FIAS-Einstellungen wurden standardgemif3 (Handbiicher)
verwendet. Eine ausfiihrliche Beschreibung zur Hg-Bestimmung mit dieser
Technik geben SINEMUS et al. (1997).

Die MeBmethodik und die Nachweisgrenzen fiir die einzelnen Elemente sind
im Anhang in Tab. 52 zusammengefaft. Eine ausfiihrliche Einfithrung in die
Atomabsorptionsspektrometrie sowie eine Zusammenstellung von MefBtech-
niken und auftretenden Problemen gibt WELZ (1997).

3.5.2.2  Photometrie

Chlorid wurde wéhrend den Durchstromungsversuchen als Tracer zur Ermitt-
lung des Porenvolumens eingesetzt. Die Chloridkonzentration wurde mit
einem Spektroquant-Chlorid-Test (Merck) und einem Photometer MPM 3000
WTW bei einer Wellenlédnge von 445 nm gemessen.

Die Konzentration der Ammoniumionen wurde im Zuge der Ermittlung der
Kationenaustauschkapazitdt (Ammoniumacetatmethode) mit einem Spektro-
quant-Ammonium-Test (Merck) ebenfalls photometrisch bei einer Wellenlén-
ge von 690 nm bestimmt.

3.5.3 pH-Wert und elektrische Leitfidhigkeit

Die pH-Werte der Batchlosungen und der Sduleneluate wurden mit einer
Glaselektrode [nLab 420 WTW in Kombination mit einem pH-Meter 197
WTW gemessen. Die Kalibrierung der Sonde erfolgte iiber die Zweipunktka-
libriermethode. Die Ermittlung der elektrischen Leitfahigkeit erfolgte mit dem
LeitfahigkeitsmeBgerit LF 197 WTW und der Sonde TetraCon 3235.

3.6 Modellierung der Durchbruchskurven (CFITIM)

Die Modellierung der Séulenversuche wurde mit dem Programm CFITIM von
VAN GENUCHTEN (1981) durchgefiihrt. CFITIM basiert auf einer semianalyti-
schen Losung der allgemeinen Transportgleichung und bietet die Moglichkeit,
lineare oder nichtlineare Sorptionsmodelle beriicksichtigen zu kénnen. Hierfiir
stehen fiinf Modelle zur Verfiigung:
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Modell A: Lineare Sorption

Modell B: Physikalisches Ungleichgewicht

Modell C: Physikalisches Ungleichgewicht und Anionenausschlufl

Modell D: Ungleichgewicht, welches auf zwei verschiedenen Arten
von Adsorptionspldtzen beruht

Modell E: Alle Sorptionsplitze werden zeitabhéngig belegt

Grundlage der Transportmodellierung bildet die eindimensionale advektiv-
dispersive Transportgleichung (Gl. 7). Bei VAN GENUCHTEN (1981) wurden
mit dieser Gleichung folgende dimensionslose Parameter verkniipft:

P: Peclet-Zahl, welche den Anteil an hydrodynamischer Dispersion am
Transportvorgang wiedergibt (Sdulenparameter)

R4:  Retardationsfaktor

B: Anteil an spontaner Retardation: Représentiert den Einfluf3 der Vertei-
lung der Sorption auf unmittelbare und verzégerte Sorption

: Damkohler-Nummer, welche aus dem Quotient aus hydrodynamischer
Aufenthalts- und Sorptionszeit gebildet wird
T: Dauer des Eingabeimpulses (Anzahl der Porenvolumen)

Je nach Art des Modells sind die dimensionslosen Parameter unterschiedlich
definiert (Tab. 17). Die Parameter § und ® geben den Grad des Ungleichge-
wichtes an, das im vorliegenden System herrscht (BRUSSEAU et al. 1991). Je
kleiner der Wert dieser Parameter ist, desto grofer ist das vorliegende Un-
gleichgewicht.

Fiir die Beschreibung eines linearen Sorptionsverhaltens (Modell A) werden
die dimensionslosen Parameter  und ® nicht bendtigt. Die eindimensionale
advektiv-dispersive Transportgleichung hierfiir lautet (vgl. Gl. 7):
oc 0%c oc
Ri—=D -V, —
ot ox? 0x
Die Modelle B/C/D und E beruhen auf dem ,two-site/two-region‘-Prinzip
(Vgl. Kap. 2.3.4.2). Die Transportgleichungen unterscheiden sich je nach
Modell lediglich durch die Definition der dimensionslosen Parameter (Tab.
17). Fiir Modelle B/C/D lauten diese Gleichungen (VAN GENUCHTEN (1981):

Gl. 26



3 Material und Methoden 71

dc dc 1 9% ac
Ri— +(1-BR—-2 =2~ (mobile Phase)
P oT =P 0T Pox? 0x Gl 27
dc 1
1-B)R ; —2 = w—(c, —¢,) (immobile Phase)

a-p 437 p(©17¢) G128

1 = Konzentration des geldsten Stoffes in der mobilen Phase [ML™]
Cy = Konzentration des gelosten Stoffes in der immobilen Phase [ML™]

Fiir die Anpassung von Durchbruchskurven benétigt CFITIM neben den ge-
messenen Datenpunkten aus den Séulenversuchen folgende Informationen:

¢ Modell (linear, nichtlinear) ¢ Peclet-Zahl P (fest, variabel)

¢ Randbedingungen (first-type- ¢ Retardationsfaktor Ry (fest, vari-
boundary-condition: konstante abel)
Konzentration; third-type- * B und o (variabel)
boundary-condition: konstanter e Versuchsdauer bzw. durchstrom-
Durchfluf3) te Porenvolumen PV (fest)

Die Peclet-Zahl wurde sinnvollerweise durch die Auswertung von Tracer-
durchbruchskurven und der Retardationsfaktor durch die Auswertung der
Durchgangskurve des zu untersuchenden Schadstoffes ermittelt. CFITIM paf3t
iiber die Methode der kleinsten Fehlerquadrate die dimensionslosen Parameter
B und ® an. Zudem besteht die Moglichkeit, die Peclet-Zahl als festen oder
variablen Parameter zu definieren, wobei im letzteren Fall die Peclet-Zahl
ebenfalls durch das Programm angepalit wird. Die Ergebnisse der Modellie-
rung wurden in Form einer Textdatei ausgegeben und mittels EXCEL gra-
phisch dargestellt.
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Tab. 17: Definition der dimensionslosen Parameter (P, Ry, B, ) in Ab-
héngigkeit des verwendeten Modells (VAN GENUCHTEN 1981).

Modell P=1+ Val Ra=1+ PRy
A Dy 8
Modell P=1+Ynl  gi=js PR p=dn *Ky - OL
B Dy 0 8+pK, q
0 oL
Modell P:1+E Rdzl—ei p=—m w=2=
C D, 0 0-6, q
Modell P=1+Yal  py=1+PRa g O*FPK, — _ a(-FpK,L
D D, 8+pK, q
1
Modell P=1+Yal  pe=1+PRe p=__ o= APK L
E D, Ry q

o = Massentransferkoeffizient zwischen mobiler und immobiler Phase [T™']

p = Trockendichte [ML?]

® =Bodenwassergehalt [L’L>]

« = Wasseranteil der vom Anionenausschluf betroffenen Phase [L’L™~]

0., = Wassergehalt (mobile Phase) [L’L"]

v, = Abstandsgeschwindigkeit [LT']

Vi = Abstandsgeschwindigkeit der mobilen Phase [LT™]

f = Massenanteil des Sorbenten der direkt mit der mobilen Phase in Kontakt
steht [-]

q = Volumetrischer FluB [LT™]

D, = Longitudinaler Dispersionskoeffizient [L*T™']

F = Anteil an spontaner Sorption [-]

K4 = Verteilungskoeffizient Feststoff/wiBrige Losung [L°M™]

L = Séulenldnge [L]

D
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4 ERGEBNISSE DER
OBERFLACHENMODIFIZIERUNG

Die Oberflichenmodifizierung natiirlicher Minerale mit Chlorsilanen stellt
einen neuen Ansatz zur Sorption von organischen Schadstoffen aus kontami-
nierten Wassern dar (HUTTENLOCH et al. 2001). Hierflir wurden ein Diatomit
und ein Klinoptilolith nach der in Kap. 3.2 beschriebenen Methode an ihrer
Oberflache chemisch modifiziert. Zu diesem Zweck wurden die Organo-
Chlorsilane  Trimethylchlorsilan (TMSCI), fert-Butyldimethylchlorsilan
(TBDMSCI), Dimethyloctadecylchlorsilan (DMODSCI) und Diphenyldich-
lorsilan (DPDSCI) verwendet, welche sich durch unterschiedliche chemische
Eigenschaften auszeichnen (Tab. 15). Um das Chlorsilan mit dem besten
Sorptionsverhalten gegeniiber aromatischen Schadstoffen zu ermitteln, wurde
die Oberflachenmodifizierung mit den vier Chlorsilanen (Reaktionszeit 24 h)
zundchst am Diatomit durchgefiihrt. Durch den Vergleich chemischer und
physikalischer Eigenschaften des natiirlichen und der behandelten Diatomite
konnte der Erfolg der Oberflichenmodifizierung nachgewiesen werden. Die
Sorptivitdt der Silangruppen an der Diatomitoberfliche fiir aromatische Ver-
bindungen wurde durch Batchversuche ermittelt. Das Wasseraufnahmever-
mogen, TOC-Gehalte und Naphthalinsorption (Ausgangslosung 10 mg/l) fiir
den natiirlichen Diatomit und die mit unterschiedlichen Chlorsilanen orga-
nophilierten Diatomite sind in Tab. 18 zusammengefaf3t.

Die Reduktion des Wasseraufnahmevermdgens von 120 % des natiirlichen
Diatomites auf bis zu 0 % der behandelten Diatomite ist auf die resultierende
lipophile Oberfliche durch die Belegung mit unpolaren Organosilanen zu-
riickzufithren. Der TOC-Gehalt stieg von 0,1 % des unbehandelten Diatomites
auf bis zu 5,8 % im Fall des mit DMODSCI modifizierten Diatomites an.

Sorptionsversuche mit einer 10 mg/l Naphthalinlosung zeigten, dall das Sorp-
tionsverhalten der Silangruppen beziiglich aromatischen Schadstoffen nicht
nur vom Absolutwert des TOC-Gehaltes (KARICKHOFF et al. 1979, CHIOU et
al. 1983) sondern auch von den chemischen Eigenschaften des jeweiligen
Silans abhédngt. Die Methyl- oder fert-Butylgruppen des TMSCI und
TBDMSCI haben eine relativ geringe Affinitét (20 % bzw. 17 % Sorption) zu
aromatischen Komponenten, obwohl der TOC-Gehalt 1,3 % bzw. 2,1 % be-
tragt. Die Dimethyloctadecylgruppe zeigte im Vergleich zu den vorherigen
Silangruppen eine nahezu doppelt so gute Sorptionsféhigkeit von 33 % bei
einem iiber dreifach erhohtem TOC-Gehalt. Dies ist anhand der Struktur des
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DMODSCI zu erkldren. DMODSCI besteht aus einer 18-C-Atome enthalten-
den Kette (Vergleichbar mit dem kationischen Tensid HDTMA, welches
haufig zur Oberflaichenmodifizierung eingesetzt wird (Kap. 2.2.8.1) und be-
sitzt aufgrund der ldngeren Alkylkette eine geringere Polaritét einhergehend
mit einem hoheren Kohlenstoffgehalt. Das beste Sorptionsvermdgen mit 56 %
wurde mit DPDSCI erreicht. Obwohl der TOC-Gehalt mit 1,6 % relativ nied-
rig war, konnte die Sorptivitit gegeniiber Naphthalin im Vergleich zu
DMODSCI nahezu verdoppelt werden.

Tab. 18: Eigenschaften des natiirlichen und der mit unterschiedlichen
Chlorsilanen oberflichenbehandelten” Diatomite.

TOC-Gehalt Wasseraufnah-  Naphthalin-

Diatomit Chlorsilan o mevermogen sorption*
[Gew.%] [Gew.-%] (%]

ook 0,1 120 icht meBb

behandelt ) nicht mefbar

Oberfld- — rppmscr 2.1 0 17

chenmodifi-

ziert DPDSCI 1,6 0 56
DMODSCl 58 0 3

Organophilierungsdauer: 24 h.
Naphthalin sorbiert aus einer 10 mg/l wéBrigen Naphthalinlésung (0,3 g
Diatomit mit 20 ml Losung fiir 24 h geschiittelt).

Die Phenylgruppen zeigten die beste Affinitit zu aromatischen Verbindungen,
da zusitzlich zu den hydrophoben Anziehungskréften n-n-Wechselwirkungen
zwischen den aromatischen Gruppen auftreten (NIR et al. 2000). Dabei kon-
nen die an die mit Phenylgruppen belegte Mineraloberfliche angelagerten
aromatischen Schadstoffe vermutlich wiederum als Sorptionsplitze fungieren.
Auch in natiirlichen Sedimenten wurde beobachtet, da die Sorption hydro-
phober aromatischer Schadstoffe sowohl vom TOC-Gehalt als auch von des-
sen Zusammensetzung (Polaritét, Anteil an aromatischen Gruppen) abhéngt
(AINSWORTH et al. 1989, GRATHWOHL 1990, MURPHY et al. 1990, WEFER-
ROEHL et al. 2001).

Aus diesen Ergebnissen geht hervor, daB die Phenylgruppen des DPDSCI die
besten Eigenschaften zur Sorption aromatischer Schadstoffe besitzen. Daher
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wurde fir alle weiteren Untersuchungen die Oberflichenmodifizierung des
Diatomites und Klinoptilolithes ausschlielich mit DPDSCI durchgefiihrt. Das
Reaktionsschema fiir die Oberflachenmodifizierung einer Mineraloberflache
mit DPDSCI zeigt Abb. 17.

A, £

[ i Base |
0—Si—OH + CI—Si—Cl — 0—Si—0—Si—CI + HCI

__________ H Loésungs-
P\’\’/L é\;(( mittel %{ é\;

(o)

Mineraloberfliche Diphenyldichlorsilan organophile Mineraloberflache
Aufarbeitung rrk0
mit H20
— 0—Si—0—Si—OH

v g\ﬁé

Abb. 17:  Reaktionsschema fiir die Oberflichenmodifizierung einer Mine-
raloberfliache (z.B. Diatomit oder Klinoptilolith) mit DPDSCL

Nach der Auswahl des geeigneten Chlorsilans DPDSCI fiir die Sorption aro-
matischer Schadstoffe wurden in weiteren Untersuchungen die Versuchsbe-
dingungen variiert und optimiert, um die Belegung der Mineraloberflache des
Diatomites und Klinoptilolithes mit DPDSCI zu erhéhen und somit die Sorp-
tionskapazitét zu steigern.

Zunéchst wurde die Organophilierungsdauer von 24 h auf 48 h erhoht und
schlieBlich das gesamte Verfahren mit dem bereits oberflichenmodifizierten
Material wiederholt (zweifache Oberflaichenbehandlung). Zusatzlich wurde
der Klinoptilolith vor der Organophilierung durch Dealuminierung in seine H-
Form tiiberfithrt (Kap. 3.2). Die resultierenden Ergebnisse wie TOC-Gehalt
und Sorptionsverhalten gegeniiber einer 10 mg/l Naphthalinlosung sind in
Tab. 19 dargestellt.
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Tab. 19: Optimierung der Versuchsbedingungen (Oberflichenmodifizie-
rung mit DPDSCI) zur Verbesserung der Sorptionseigenschaften
des organophilen Diatomites bzw. Klinoptilolithes.

Organophilie- gggl_ . Naphthalin-
Material rungsdauer [Gew.- sorption”
[h] o1 (7]
Vo]
Organophiler Diatomit 24 1,6 56
48 2,1 62
2x48" 2,8 70
Unbehandelter Klinoptilolith - 0,1 Nicht meBbar
Organophiler Klinoptilolith 24 1,1 35
2x 48" 1,6 42
Organophiler Klinoptilolith 2 x 48" 1.8 54

(H-Form)

Naphthalin sorbiert aus einer 10 mg/l wéBrigen Naphthalinlosung (0,3 g
Diatomit mit 20 ml Losung fiir 24 h geschiittelt).
" zweifache Oberflichenbehandlung (jeweils 48 h).

Die Verldngerung der Organophilierungsdauer mit DPDSCI von 24 h auf 48 h
bewirkte eine hohere Belegung der Mineraloberfldche des Diatomites und
Klinoptilolithes mit Phenylgruppen, welche mit einem héheren TOC-Gehalt
und damit besserer Sorptionskapazitét einhergeht.

Die zweifache Oberflichenbehandlung (2 x DPDSCI je 48 h) steigerte die
Sorptionskapazitit fiir den Diatomit um 25 % bzw. 20 % fiir den Klinoptilo-
lith im Vergleich zur einfachen Oberflaichenmodifizierung mit kurzer Reakti-
onsdauer (24 h). Zusétzlich konnte fiir den Klinoptilolith in seiner H-Form
eine hohere Belegung und eine weitere Steigerung der Sorptionskapazitit um
28 % erreicht werden, da durch die Dealuminierung freie OH-Gruppen entste-
hen (vgl. Abb. 14), an welche das DPDSCI unter Abspaltung von HCI gebun-
den werden kann. Der durch die Phenylgruppen bedingte TOC-Gehalt ist fiir
den organophilen Diatomit 60 % hoher im Vergleich zum organophilen Kli-
noptilolith, da dieser mehr freie Silanolgruppen besitzt. Die Sorptionskapazi-
tit ist somit fiir den Organo-Diatomit um 30 % hdher verglichen mit dem
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Organo-Klinoptilolith. Das  Wasseraufnahmevermégen des Organo-
Klinoptilolithes (dealuminiert, 2 x DPDSCI) wurde von 75 % des natiirlichen
Klinoptilolithes auf 33 % vermindert. Der Vergleich mit dem organophilen
Diatomit, welcher kein Wasseraufnahmevermdgen mehr besitzt, beweist e-
benfalls die polarere Oberfliache des Organo-Klinoptilolithes.

Die ungefiahre Belegung der Mineraloberfldche (bezogen auf 1 g organophi-
lierte Probe) mit Diphenylsilangruppen konnte anhand des ermittelten TOC-
Gehaltes errechnet werden. Ein Gramm organophiler Diatomit besteht zu
2,8 % aus organischem Kohlenstoff, welcher aus der Organophilierung resul-
tiert. Daraus folgt:

Diatomit Organik
97,2 % 2,8 %
Entspricht 972 mg Entspricht 28 mg

Molgewicht einer Einheit:

o Ph
- -
AAA Ph
M = 60 mg/mmol M = 198 mg/mmol
972 mg / 60 mg/mmol 28 mg / 198 mg/mmol
= 16,20 mmol = 0,14 mmol

U

Gesamt-Molmenge (Si-Einheiten): 16,2 mmol + 0,14 mmol = 16,34 mmol
a) Belegung [%]: 0,14 mmol / 16,34 mmol * 100 = 0,85 %
b) absolute Belegung: 0,14 mmol / 0,9721 g = 0,14 mmol/g

Fiir den Organo-Klinoptilolith ergab sich entsprechend eine prozentuale Bele-
gung von 0,54 % und eine absolute Belegung von 0,09 mmol/g. Das Verhalt-
nis des TOC-Gehaltes bzw. der absoluten Belegung der Mineraloberfliche mit
Diphenylgruppen von Organo-Diatomit:Organo-Klinoptilolith betragt 1,55.
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Die Verdnderung der Oberflache durch die Organophilierung und die daraus
resultierenden chemischen und physikalischen Eigenschaften konnten weiter-
hin mithilfe der Simultan-Thermoanalyse (STA) gezeigt werden. Die Ergeb-
nisse der Thermogravimetrie (TG), der Differenzthermogravimetrie (DTG)
und der Differentialthermoanalyse (DTA) sind fiir den natiirlichen und orga-
nophilen Diatomit (2 x DPDSCI) in Abb. 18 graphisch dargestellt. Die ther-
moanalytischen Daten sind in Tab. 20 zusammengefalt.

0,2
T T T ) -4 20
a) 0t ——TG——DTG-----DTA ]
\\*\..._.- +415
S SN T 10
g // S~ [ E
= 5L fp% \\\_ 0;0 S 45 :
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Abb. 18:  Graphische Darstellung der thermoanalytischen Daten a) des
natiirlichen und b) des  organophilen  Diatomites
(2 x DPDSCl)(endotherm: Peak nach oben, exotherm: Peak nach
unten).
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Der natiirliche Diatomit zeigt lediglich im Temperaturbereich zwischen 50 bis
250 °C einen durch Wasserabgabe bedingten Gewichtsverlust von 3 % (endo-
thermer Peak bei 136,6 °C/DTA) mit einem Minimum der DTG-Kurve bei
128,3 °C. Im Gegensatz dazu weist der organophilierte Diatomit (2 x
DPDSCI) einen geringen Gewichtsverlust von etwa 1 % bei Temperaturen bis
200 °C auf, welcher mit einem Restporenwassergehalt zu erkléren ist (endo-
thermer Peak bei 146,5 °C/DTA). Im Temperaturbereich von 200 — 600 °C ist
die Gewichtsabnahme von etwa 6 % auf eine Zersetzungsreaktion bzw. Abga-
be der Phenylgruppen zuriickzufiihren. Die Abgabe der Phenylgruppen erfolgt
in zwei Schritten, die von zwei Minima der DTG-Kurve bei 335,8 °C und
5443 C° (exothermer Peak bei 551,2 °C/DTA) begleitet werden. Dies ist
anhand der zwei Verkniipfungsmdglichkeiten des DPDSCI mit der Mineral-
oberfliche zu erkldren (Abb. 19) wobei fiir Variante a) in Form einer Doppel-
verkniipfung (aufgrund der zwei Cl-Gruppen des DPDSCI) mehr Energie und
somit hohere Temperaturen zur Abspaltung der Phenylgruppen bendtigt wer-
den (zweiter Peak der DTG-Kurve) als bei einfacher Verkniipfung (bl und
b2). Diese Verkniipfungsmdoglichkeiten von Organosilanen an Silikatoberfla-
chen werden auch bei AZNAR et al. (1992) und OGAWA (1998) beschrieben.

Abb. 19:  Verkniipfungsmoglichkeiten des DPDSCI mit der Mineralober-
fliche: a) Doppelverkniipfung mit zwei Silanolgruppen und bl)
einfache Bindung an die Mineraloberflache und b2) mdglicher
Weiterverkniipfung mit DPDSCI bei Doppelorganophilierung.
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Tab.20:  Thermoanalytische Daten fiir den natiirlichen und organophilen
Diatomit (2 x DPDSCI).
Methode Natiirlicher Diatomit Organophiler Diatomit
TG -3% -7%
Min. Max. Min. Max.
DTG 128,3 °C - 335,8 °C 4673 °C
5443 °C
DTA - 136,6 °C 551,2°C 146,5 °C

Fir den oberflichenmodifizierten Klinoptilolith ergab sich ein &hnliches,
wenn auch nicht ganz so deutliches Bild wie fiir den organophilen Diatomit.
Die thermoanalytischen Daten fiir den organophilen Klinoptilolith sind in
Tab. 21 zusammengestellt. Die graphische Darstellung zeigt Abb. 20.

Tab.21:  Thermoanalytische Daten fiir den natiirlichen und organophilen
Klinoptilolith (dealuminiert, 2 x DPDSCI).

Methode Natiirlicher Klinoptilolith Organophiler Klinoptilolith
TG -10,7% - 10,96 %
Min. Max. Min. Max.
DTG 116,6 °C - 118,6 °C 235,6 °C
261,0 °C 393,9 °C
467,0 °C 689,3 °C
DTA - 166,4 °C 129,1 °C 573,1°C

Der natiirliche Klinoptilolith zeigt bis etwa 400 °C einen durch Wasserabgabe
bedingten Gewichtsverlust von 10,7 % (endothermer Peak bei 166,4 °C/DTA)
mit einem Minimum der DTG-Kurve bei 116,6 °C. Im Gegensatz zum Orga-
no-Diatomit weist der Organo-Klinoptilolith durch eine geringere Belegung
mit Phenylgruppen ein Restwasseraufnahmevermogen von 33 % auf. Dadurch
iiberlagert sich der Wasserabgabepeak (endothermer Peak bei 129,1 °C/DTA)
mit dem Peak, der auf die erste Abgabe der Phenylgruppen zuriickzufithren ist
(Minimum bei 261,0 °C/DTG). Ein weiterer Peak, bedingt durch die zweite
Abgabe der Phenylgruppen, zeigt sich im Temperaturbereich zwischen 400 °C
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und 600°C (Minimum 467 °C/DTG und endothermer Peak bei
573,1 °C/DTA). Der Gesamtgewichtsverlust betrug 10,96 %.
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Abb. 20:  Graphische Darstellung der thermoanalytischen Daten a) des
natiirlichen und b) des organophilen Klinoptilolithes
(2 x DPDSCI) (endotherm: Peak nach oben, exotherm: Peak nach

unten).

Fiir die Adsorptionsversuche (Batch- und Durchstromungsversuche) wurden
aufgrund der guten Sorptionseigenschaften fiir aromatische Schadstoffe der
mit DPDSCI doppelt organophilierte Diatomit bzw. Klinoptilolith (dealumi-

niert) verwendet.



82 5 Ergebnisse der Sorptionsversuche

S ERGEBNISSE DER SORPTIONSVERSUCHE

Im folgenden Kapitel werden die Ergebnisse der Batch- und Séulenversuche,
geordnet nach den jeweiligen reaktiven Materialien, vorgestellt. Als potentiel-
le Sorbenten fiir die Sorption der Schwermetalle Zn**, Cu®>" und Hg** wurden
ein Klinoptilolith und seine Na-Form sowie elementares Kupfer fiir die Amal-
gamierung von Hg”" gewihlt. Fiir die Sorption organischer Schadstoffe (BTX,
PAK) wurden die mit Diphenyldichlorsilan (DPDSCI) oberflachenmodifizier-
ten Materialien Diatomit und Klinoptilolith (Kap. 3.1) untersucht.

5.1 Klinoptilolith
5.1.1 Batchversuche

5.1.1.1  Adsorptionsisothermen

Fiir den Klinoptilolith und den Na-Klinoptilolith wurden zur Ermittlung der
Sorptionskapazitit Adsorptionsisothermen mit Cu, Zn und Hg (jeweils als
zweiwertiges Kation eingesetzt) erstellt. Der Retentionsmechanismus beruht
auf Kationenaustausch.

Alle Isothermen konnten nach der Methode von Freundlich (Kap. 2.3.3.1)
ausgewertet werden. Die Korrelationskoeffizienten der Isothermen liegen
durchweg bei R* > 0,97.

5.1.1.1.1  Zink (Zn)

Die Adsorptionsisothermen fiir Zn (in entionisiertem Wasser = reine Schad-
stofflosung) und Zn in 0,01 M CaCl,-Lésung an Klinoptilolith (Klino) und
Na-Klinoptilolith (Na-Klino) sind in Abb. 21 dargestellt. Die Freundlich-
Parameter sind in Tab. 22 zusammengefal3t.

Die Isothermen zeigen einen zweigeteilten Verlauf mit einem steileren Iso-
thermenast fiir niedrige Konzentrationen und einem flacheren Teil fiir hohe
Konzentrationen. Die jeweiligen Konzentrationsbereiche sind den Isother-
menabbildungen zu entnehmen. Die Abnahme der Steigungen N der Iso-
thermenéste bei hoheren Konzentrationen ist auf Sattigungseffekte und der
zunehmenden Belegung energetisch giinstiger Adsorptionsplitze zuriickzu-
fiihren. Dieses Sorptionsverhalten von Zeolithen fiir Schwermetalle wurde
auch von UPMEIER (1996) beobachtet. Die Steigungen aller Isothermenéste
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liegen bei N <1, so daB} eine nichtlineare Sorption angenommen werden
muB. Dies bedeutet, daf der Verteilungskoeffizient von der Schwermetallkon-
zentration in der Losung abhéngt. Die Sorptionskapazitit nihert sich der Kati-
onenaustauschkapazitit (KAK) an (Klinoptilolith: 720 pmol.,/g und Na-
Klinoptilolith: 900 pmoley/g), wie in Abb. 21 dargestellt (dquimolare Darstel-
lung). Dieser Sittigungseftekt beginnt fiir den Klinoptilolith bei 9 % der KAK
fiir Zn bzw. 4,8 % fiir Zn in CaCl,-Losung und fiir den Na-Klinoptilolith bei
10,5 % bzw. 4,4 % der KAK. Innerhalb des untersuchten Konzentrationsbe-
reiches liegen die Isothermen aller Proben unterhalb der KAK.
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Abb. 21:  Adsorptionsisothermen fiir Zn (in entionisiertem Wasser) und Zn
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.
Die dquimolare KAK beider Materialien ist ebenfalls dargestellt
(Klinoptilolith: 720 pmol./g und Na-Klinoptilolith: 900
pumole/g).

Aus den Adsorptionsisothermen geht hervor, dafl der Na-Klinoptilolith deut-
lich bessere Sorptionseigenschaften gegeniiber den verwendeten Zn-Losungen
besitzt, sowohl bei hohen Konzentrationen als auch im Beisein von Konkur-
renzionen. Beide Materialien zeigen eine deutliche Abnahme der Sorptivitét
gegeniiber Zn in Anwesenheit von Konkurrenzionen (Ca). Die Ca-Sorption
aus einem 10 mg/l und einem 100 mg/l Zn-CaCl,-Standard (0,01 M CaCl,-
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Losung entsprechen 400 mg/l Ca®") betrigt fiir den Klinoptilolith 48 % bzw.
34 % und fiir den Na-Klinoptilolith 82 % bzw. 70 %.

Tab. 22: Freundlich-Parameter fiir Zn (in entionisiertem Wasser) und Zn
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.

Probe/ Kg Ng Ky Np

Schadstoff [umol' Nrg INF ] [-] [umol' Nrg 1NF ] (-]
Niedrige Konzentrationen Hohe Konzentrationen

Klinoptilolith

Zn 2,54 0,91 36,16 0,13

Zn + CaCl, 0,43 0,64 2,84 0,37

Na-Klinoptilolith

Zn 3,42 0,90 40,33 0,23

Zn + CaCl, 0,77 0,75 5,25 0,40

Die pH-Werte der Gleichgewichtskonzentration sind in Abb. 22 dargestellt.
Mit zunehmender Schwermetallkonzentration und insbesondere bei hohen Zn-
Gehalten (flacher Isothermenbereich) néhern sich die pH-Werte von 6,8 (wel-
cher dem Boden-pH des Klinoptilolithes bzw. Na-Klinoptilolithes entspricht)
den leicht sauren pH-Werten der Zn-Ausgangslosung bis auf pH 5,3 an. Dies
ist auf die abnehmende Sorptionskapazitit und der damit verbleibenden Zn-
Menge in Losung zu erkldren (leicht sauer, da Zn-Ionen eine Kationenséure
bilden).
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Abb. 22:  pH-Werte der Batchversuche mit Zn (in entionisiertem Wasser)
und Zn in 0,01 M CaCl,-Losung fiir den Klinoptilolith und den
Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit der Konzentration der Gleich-
gewichtslosung (Ausgangslosung: pH = 5,3).

5.1.1.1.2  Kupfer (Cu)

Die Adsorptionsisothermen fiir Cu (in entionisiertem Wasser = reine Schad-
stofflosung) und Cu in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith (Klino) und
Na-Klinoptilolith (Na-Klino) zeigt Abb. 23. Die Freundlich-Parameter sind in
Tab. 23 zusammengestellt.

Der Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith zeigen gegeniiber Cu und Cu in
0,01 M CaCl,-Losung das gleiche Sorptionsverhalten wie fiir Zn, jedoch mit
hoherer Sorptivitdt als fir Zn. Auch hier kommt es bei hohen Cu-
Konzentrationen zur Abflachung der Isothermeniste. Diese beginnt fiir den
Klinoptilolith bei 10,4 % der KAK fiir Cu bzw. 5,13 % fiir Cu in CaCl,-
Losung und fir den Na-Klinoptilolith bei 11,6 % bzw. 6,1 % der KAK (Kli-
noptilolith: 720 umole,/g und Na-Klinoptilolith: 900 umole,/g). Die Isother-
men liegen im untersuchten Konzentrationsbereich wie fiir Zn unterhalb der
KAK.
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Abb. 23:  Adsorptionsisothermen fiir Cu (in entionisiertem Wasser) und Cu
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.
Die dquimolare KAK beider Materialien ist ebenfalls dargestellt
(Klinoptilolith: 720 umol/g und Na-Klinoptilolith: 900
pumole/g).

Tab. 23: Freundlich-Parameter fiir Cu (in entionisiertem Wasser) und Cu
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.

Probe/ Ke Ne Ke Nk

Schadstoff [umol Nr g NF ] (] [umol™Nrg INF] [-]
Niedrige Konzentrationen Hohe Konzentrationen

Klinoptilolith

Cu 3,08 0,90 41,39 0,17

Cu + CaCl, 0,95 0,58 2,10 0,45

Na-Klinoptilolith

Cu 4,25 0,85 43,68 0,25

Cu + CaCl, 2,54 0,58 6,67 0,40
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Durch die Zugabe von CaCl, zur Cu-Losung nimmt die Sorptionskapazitét
beider Materialien ab, wobei der Na-Klinoptilolith deutlich bessere Sorption-
seigenschaften zeigt. Die Sorption von Ca betrdgt fiir den Klinoptilolith aus
einer 10 mg/l bzw. 100 mg/l Cu-CaCl,-Losung 40 % bzw. 29 % und fiir den
Na-Klinoptilolith 73 % und 68 % der Ausgangslosung.

Die pH-Werte der Batchversuche mit Cu in Abhéngigkeit der Gleichgewichts-
l6sung sind in Abb. 24 zusammengestellt. Mit zunehmender Cu-
Konzentration in der Gleichgewichtslosung, d.h. bei abnehmender Sorpti-
onskapazitit, nimmt der pH-Wert von anfanglich 6,8 auf 4,5 ab. Die Cu-
Ausgangslosung mit der niedrigsten Konzentration hat einen pH von 6,1 und
die der hochsten einen pH von 4,3 (Kationenséure).
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Abb. 24:  pH-Werte der Batchversuche mit Cu (in entionisiertem Wasser)
und Cu in 0,01 M CaCl,-Lésung fiir den Klinoptilolith und den
Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit der Konzentration der Gleich-
gewichtslosung (Ausgangslosung: pH = 4,3).

5.1.1.1.3  Quecksilber (Hg)

Die Adsorptionsisothermen fiir Hg (in entionisiertem Wasser = reine Schad-
stofflosung) und Hg in 0,01 M CaCly-Losung an Klinoptilolith und Na-
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Klinoptilolith sind in Abb. 25 dargestellt. Die Freundlich-Parameter sind in
Tab. 24 zusammengefal3t.

Die Isothermen fiir den Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith zeigen nur bei
reiner Hg-Losung einen zweigeteilten Verlauf. Der flachere Isothermenast
beginnt fiir beide Materialien bei 0,3 % der KAK (KAK hier aufgrund des
Mafstabes nicht dargestellt, KAK Klinoptilolith: 720 pmol./g und Na-
Klinoptilolith: 900 pmol.y/g). Durch die Zugabe von CaCl, zur Hg-Losung
nimmt die Sorptionskapazitit beider Zeolithe ab. Dies ist auf die Anwesenheit
von Konkurrenzionen und auf die Bildung von HgCl,-Molekiilen zuriickzu-
fiihren, welche kovalenten Bindungscharakter besitzen und nur sehr wenig
dissoziiert vorliegen (vgl. Abb. 53 im Anhang, BODEK et al. 1988). Somit
konnen die ungeladenen HgCl,-Molekiile vom Zeolith nicht sorbiert werden.
Die Ca-Sorption aus einer 100 pg/l bzw. 1000 pg/l Ausgangslosung betrug fiir
den Klinoptilolith 37 % bzw. 32 % und fiir den Na-Klinoptilolith 70 % bzw.
56 %.
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Abb. 25:  Adsorptionsisothermen fiir Hg (in entionisiertem Wasser) und Hg
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.
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Tab. 24: Freundlich-Parameter fiir Hg (in entionisiertem Wasser) und Hg
in 0,01 M CaCl,-Losung an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith.

Probe/ Kr Nk Kr Nk

Schadstoff [umol' Nr g 1NF ] (-] [umol' Nrg INr] [-]
Niedrige Konzentrationen Hohe Konzentrationen

Klinoptilolith

Hg 0,11 0,94 0,23 0,48

Hg + CaCl, 0,02 0,50 0,02 0,50

Na-Klinoptilolith

Hg 0,18 0,94 0,24 0,65

Hg + CaCl, 0,04 0,53 0,04 0,53

Die pH-Werte der Batchversuche bewegen sich im untersuchten Konzentrati-
onsbereich um pH 6 - 6,6 (Ausgangs- und Gleichgewichtslosungen). Im Ge-
gensatz zu Zn*" und Cu?" bildet Hg®" in Wasser keine Kationensiure, da Hg
ein weiches Metall ist.

5.1.1.2  Retardationsfaktoren und Selektivitét

Fiir die eingesetzten Probenmaterialien Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith
wurden aus den erstellten Isothermen die Retardationsfaktoren Ry [-] nach Gl.
12 berechnet. Diese gelten fiir gemahlene Proben im Gleichgewichtszustand.
Anhand der Retardationsfaktoren kann das Sorptionsverhalten des Probenma-
terials fiir unterschiedliche Schadstoffe und die Anderung der Sorptionskapa-
zitdt durch Zugabe von Konkurrenzionen verglichen werden. Zudem ermdogli-
chen sie einen Vergleich zwischen Batch- und Sdulenversuchen. Die Ergeb-
nisse sind in Tab. 25 zusammengefaft.

Aus den Adsorptionsisothermen und den daraus abgeleiteten Retardationsfak-
toren Ry kann fiir den Klinoptilolith und dessen Na-Form folgende
Selektivitétsreihe abgeleitet werden:

Cu>Zn>>Hg
Die gleiche Selektivitit fiir die untersuchten Schwermetalle eines Na-

Klinoptilolithes wurde bei BLANCHARD et al. (1984) und LANGELLA (2000)
beschrieben. Der Na-Klinoptilolith besitzt im Vergleich zum Klinoptilolith
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sowohl bei hoheren Schadstoffkonzentrationen als auch bei Anwesenheit von
Konkurrenzionen eine deutlich hohere Sorptionskapazitit fiir die eingesetzten
Schwermetalle.

Tab. 25: Retardationsfaktoren fiir den Klinoptilolith bzw. Na-
Klinoptilolith fiir Zn, Cu und Hg (jeweils auch in CaCl,).
niedrige Konzentrationen hohe Konzentrationen

Ry Konz.-Ber. R4 Konz.-Ber.
[-] [umol/l] [-] [umol /1]

Zn

Klino 6835 - 4150 0,15-30 4150-12 30 - 40000

Na-Klino 8340 - 5250 0,12 -40 5250 - 28 40 - 30000

Zn+CacCl,

Klino 770 - 92 2 - 800 92-9 800 - 40000

Na-Klino 1405 - 585 0,8-150 585-21 150 - 30000

Cu

Klino 7590 - 4530 0,15-30 4530 - 14 30 - 40000

Na-Klino 13790 - 5650 0,1-50 5650 - 43 50 - 25000

Cu+CaCl,

Klino 3260 - 170 0,2 - 600 170 - 14 600 - 40000

Na-Klino 13720 - 1260 0,1-200 1260 - 32 200 - 30000

Hg

Klino 420-195 0,035-5,2 195 -85 5,2-28

Na-Klino 620 - 380 0,025 -4 380 - 195 4-17

Hg+CacCl,

Klino 310-7 0,015 - 35

Na-Klino 525-14 0,015 -35

Aufgrund des nichtlinearen Sorptionsverhaltens nehmen die Retardationsfak-
toren mit zunehmender Schadstoffkonzentration ab. Bei niedrigen Schadstoff-
konzentrationen wurden hohe Retardationsfaktoren erreicht.

Die Zeolithe zeigen eine deutliche Abnahme der Ry durch die Zugabe von
CaCl,, da die Ca-lonen mit den Schwermetallionen um die Adsorptionsplitze
im Zeolith konkurrieren. Fiir den Einsatz von Zeolithen in Reaktiven Wénden
ist somit die Bewertung der sorptiven Eigenschaften fiir Schadstoffe mit Kon-
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kurrenzionen relevant, da dies eine Anndherung an die im Grundwasser herr-
schenden Bedingungen ist. Fiir die Dimensionierung einer Reaktiven Wand ist
eine realistische Einschitzung des Materials grundlegend.

5.1.1.3  Kinetik

In Abb. 26 und Abb. 27 sind die Ergebnisse der zeitabhidngigen Batchversu-
che mit Zn und Cu (jeweils in 0,01 M CaCl,-Matrixlosung) fiir den Klinopti-
lolith und den Na-Klinoptilolith dargestellt. Versuche mit Hg wurden auf-
grund der schlechten Sorptionseigenschaften (Isothermen) der Zeolithe ledig-
lich zum Vergleich mit dem Klinoptilolith durchgefiihrt (Abb. 28). Auf
Batchversuche mit reiner Schadstofflosung (ohne CaCl,-Matrixldsung) wurde
verzichtet, da die Sorptionskinetik des reaktiven Materials in Form eines Ka-
tionenaustauschers in einer Sorptionswand durch die im Grundwasser enthal-
tenen Konkurrenzionen beeinflufit wird. Die Reaktionskinetik wurde fiir die
Zeolithe in Abhéngigkeit der Korngréfie (< 0,125 mm, 0,2 — 0,6 mm und 1 —
3 mm) und der Schadstoffkonzentration (10 mg/l und 100 mg/1 fiir Zn bzw.
Cu sowie 100 pg/l und 1000 pg/l fiir Hg) untersucht.

Die Kinetik der Zeolithe ist durch eine schnelle initiale Sorptionsphase (die
ersten 2 h) charakterisiert, welche durch die Belegung der Sorptionsplitze an
der leicht zugénglichen Oberfliche erklart werden kann. Danach folgt ein
langsamer, diffusionsgesteuerter Sorptionsprozess in die inneren Hohlrdume
der Zeolithe. Dieses Sorptionsverhalten von Na-Klinoptilolithen wurde fiir Cu
und Zn bei BLANCHARD et al. (1984), fiir Pb und Cd bei MALLIOU et al.
(1994) und fiir einen Klinoptilolith mit Sr (CANTRELL et al. 1994) beobachtet.
Nach MALLIOU et al. (1994) verlangsamt sich der Diffusionsprozef zuséitz-
lich, wenn die sorbierten Ionen sich innerhalb des Zeolithgeriistes durch klei-
nere Kanal6ffnungen bewegen.

Die Reaktionskinetik verlduft an feinkdrnigem Material aufgrund dessen gro-
Berer Oberflache schneller ab. Bei grobkdrnigen Sorbenten sind die Diffusi-
onswege ins Korninnere langer, was zu einer langsameren Sorptions-
geschwindigkeit fiihrt und damit die Zeit bis zur Gleichgewichtseinstellung
zwischen Losung und Feststoff groBer wird. Vor der Gleichgewichtseinstel-
lung konnen die Sorptionsunterschiede zwischen den einzelnen KorngrofBen
bis >20 % betragen. Nach Erreichen des Gleichgewichtes fiir Zn und Cu
liegen die Sorptionsunterschiede der untersuchten Korngréfen bei etwa 10 %.
Ahnliche Ergebnisse fiir einen Na-Klinoptilolith wurden auch bei MALLIOU et
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al. (1994) ermittelt. Fiir Hg liegen die Sorptionsunterschiede zwischen der
kleinsten und grofiten Kérnung bei 20 %.

Der Klinoptilolith mit den KorngréBen < 0,125 mm und 0,2 — 0,6 mm erreicht
das Sorptionsgleichgewicht fiir Zn, Cu und Hg nach 72 — 96 h. Fiir die Korn-
groBe 1 —3 mm findet im Zeitraum zwischen 96 h — 240 h noch eine Zunah-
me der Sorption von bis zu 8 % statt. Generell zeigt der Na-Klinoptilolith, wie
auch schon durch die Adsorptionsisothermen ermittelt, bessere Sorptionsei-
genschaften fiir die untersuchten Schadstoffe. Zuséatzlich zeichnet er sich
durch eine schnellere Reaktionskinetik aus, da der Austausch von einwertigen
Na'-Ionen durch zweiwertige Schwermetallionen energetisch giinstiger ist.
Dieser Effekt ist fiir die Cu-Sorption sehr deutlich, da Cu besser sorbiert wird
als Zn. Fiir die KorngroBle < 0,125 mm stellt sich das Gleichgewicht fiir Zn
nach 48 h und fiir Cu bereits nach 6 h ein. Fiir die Kérnung 0,2 — 0,6 mm wird
das Sorptionsgleichgewicht nach 72 h fiir Zn und 48 h fiir Cu erreicht. Die
Koérnung 1 — 3 mm zeigt nach 72 h fiir Zn und 48 h fiir Cu eine geringe Sorp-
tionszunahme von 2 %.

Im Gegensatz zu Zn und Cu verlduft die Kinetik der Zeolithe fiir Hg relativ
trage ab. Dies ist jedoch nicht nur anhand langsamer Diffusionsvorgéinge im
Zeolith zu erkldren sondern auch damit, daB Hg®* mit Chloridionen eine kova-
lentdhnliche Verbindung eingeht und nur wenig dissoziiert vorliegt. Das Re-
aktionsgleichgewicht liegt auf der Seite des HgCl,. Die Einstellung des Ver-
teilungsgleichgewichtes zwischen Losung und Feststoff hidngt somit auch
entscheidend von der Verschiebung des Reaktionsgleichgewichtes der HgCl,-
Molekiile zu dissoziierten Hg*"-Ionen ab.

Die Versuche wurden bei Raumtemperatur durchgefiihrt. Der EinfluB3 der
Temperatur und der pH-Werte auf die Reaktionskinetik wurden im Rahmen
dieser Arbeit nicht untersucht und ist je nach Einsatzbereich dieser Materia-
lien zu beriicksichtigen.
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Abb. 26:  Reaktionskinetik mit Zn (in 0,01 M CaCl,-Losung) fiir den Kli-
noptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit von der Korn-
grofB3e und Schadstoffkonzentration.
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Reaktionskinetik mit Cu (in 0,01 M CaCl,-Losung) fiir den Kli-
noptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit von der Korn-
groBe und Schadstoffkonzentration.
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Reaktionskinetik mit Hg (in 0,01 M CaCl,-Losung) fiir den Kli-
noptilolith in Abhéngigkeit von der KorngroBe und Schadstoff-
konzentration.

Aus den vorliegenden Untersuchungen kdnnen folgende allgemeine Aussagen
getroffen werden:

Zunahme der Sorptionsgeschwindigkeit mit abnehmender KorngrofBe
und Schadstoffkonzentration,
Relative Abnahme der Sorption mit zunehmender Schadstoftkonzent-
ration,
Hohere Sorptionskapazitit des Na-Klinoptilolithes mit schnellerer An-
niherung an das Gleichgewicht,
Im Gleichgewichtszustand sind die Sorptionsunterschiede der ver-
schiedenen Korngroflen gering.

5.1.1.4

Stabilitét

Der Klinoptilolith wurde im Rahmen dieser Arbeit zur Schwermetallsorption
eingesetzt. Die verwendeten Schwermetalle (Zn, Cu und Hg) sind nur bei
sauren pH-Werten mobil. Daher wurde die Stabilitét dieses Zeolithes gegen-
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iiber sauren Losungen am Beispiel von Zn in Batchversuchen getestet. Unter-
sucht wurde die Sorption von Zn aus einer 10 mg/l und 100 mg/l-Lésung bei
pH 2, 4 und 6 fiir drei verschiedene KorngroBen (< 0,126 mm, 0,2 — 0,6 mm
und 1 — 3 mm). Die Ergebnisse sind in Abb. 29 dargestellt.

70

10 mg/l 100 mg/l (< 0,125 mm
60 + E0,2-0,6 mm
01-3mm

Zn sorbiert [%]
w B n
o o o

N
o
|
T

-
o
I
T

o

pH 2 pH 4 pH 6 pH 2 pH 4 pH 6

Abb.29:  pH-abhéngige Batchversuche mit Zn fiir den Klinoptilolith.

Die Stabilitdt von Zeolithen gegeniiber Sduren héngt von deren SiOy/Al,O;-
Verhiltnis ab, da bei niedrigen pH-Werten das Aluminium aus dem Zeo-
lithgitter bis zu dessen Zerstorung herausgelost wird. Je niedriger das
Si0,/Al,05-Verhiltnis ist, desto geringer ist die Stabilitit gegeniiber Sduren
(SHERMAN 1978). Klinoptilolithe besitzen nach SHERMAN (1978) mit einem
Wert von > 5 ein relativ hohes Si0,/Al,0;-Verhiltnis.

Der Klinoptilolith zeigt bis pH 4 nur eine geringe Abnahme der Sorptionska-
pazitdt. Bei pH-Werten um 2 nahm die Sorptionskapazitdt um bis zu 20 % ab.
Zeolithe bevorzugen fiir den Kationenaustausch neutrale bis basische pH-
Werte (SHERMAN 1978), weshalb mit abnehmendem pH-Wert die Schwerme-
tallsorption auch geringer wird. Bei pH-Werten unter 2 kommt jedoch noch
die beginnende Zerstorung der Gitterstruktur durch Dealuminierung hinzu.
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5.1.2  Ergebnisse der Siaulenversuche

Im Folgenden werden die Ergebnisse der Saulenversuche fiir die Schwerme-
talle Zn, Cu und Hg mit den Sorbenten Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith
vorgestellt. Im Gegensatz zu den Batchversuchen stellen Sdulenversuche eine
erste Anndherung an reale Bedingungen in Reaktiven Wénden dar. Ziel war,
das Retardationsvermogen unter Ungleichgewichtsbedingungen (Kinetik) zu
ermitteln. Ferner wurde ein Vergleich der Retardationsfaktoren aus Batch-
und Durchstromungsversuchen (Schadstoffdurchbruch bei C/Cy= 0,5
(WAGNER 1992)) vorgenommen.

Die hydrodynamischen Séulenparameter (effektive Porositit, Porenvolumen,
Abstandsgeschwindigkeit, longitudinaler Dispersionskoeffizient) wurden
mittels Tracer (Chlorid) nach der in Kap. 3.4.2 beschriebenen Methode be-
stimmt. Voraussetzung hierfiir ist, daf sich der Tracer konservativ verhilt und
der Durchbruch (C/Cy=0,5) dementsprechend nach einem Porenvolumen
(PV) erfolgt. Da in erster Linie Versuche in Kleinsdulen durchgefiihrt wurden
(vgl. Kap. 3.4.1), gelten die folgenden Angaben ohne weitere Bezeichnung fiir
diesen VersuchsmaBstab.

Fiir alle Sdulenversuche wurden Sandgemische mit 10 Gew.-% Sorbentenan-
teil verwendet. Durchstromungsversuche fiir reinen Sand ergaben, daf3 dieser
sich inert gegeniiber den jeweiligen eingesetzten Schadstoffen verhilt und der
Schadstoffdurchbruch nach einem Porenvolumen erfolgt.

Aus den Batchversuchen mit den Schwermetallen Zn**, Cu*" und Hg”" ging
hervor, daB3 das Sorptionsverhalten des Klinoptilolithes bzw. des Na-
Klinoptilolithes von der KorngréBe, der Reaktionszeit sowie von der Schad-
stoffkonzentration abhéngt (nichtlineare Isothermen). Um einen Vergleich der
Retardationsfaktoren Ry zu ermoglichen, wurden die Sdulenversuche unter
Beriicksichtigung der durch die Batchversuche erhaltenen Parameter wie folgt
durchgefiihrt:

e  Ermittlung der Retardationsfaktoren Ry fiir unterschiedliche Kontakt-
zeiten der Schadstofflosung mit dem Sorbenten durch Variation der
FlieBgeschwindigkeit (Kinetik). Hierfiir wurden zwei Abstandsge-
schwindigkeiten v, = 0,25 m/d und v, = 0,50 m/d gewihlt.

. Durchfiihrung der Sdulenversuche mit zwei Korngréfien (Sand und
Klinoptilolith mit jeweils 0,2 — 0,6 mm und 1 — 3 mm).

e Das nichtlineare Sorptionsverhalten wurde durch die Auswahl zweier
Ausgangskonzentrationen (10 mg/l und 100 mg/I) untersucht.
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5.1.2.1 Tracer

Durchbruchskurven mit Chlorid wurden fiir Sand-Zeolithgemische (10 Gew.-
% Klinoptilolith-Anteil) mit zwei Durchstromungsgeschwindigkeiten
(voa=0,25 m/d und v, = 0,50 m/d) und zwei Korngroflen (0,2 — 0,6 mm mit
V=198 cm’ und 1 -3 mm mit V =20 cm®) in jeweils 4 Parallelversuchen
erstellt. Die durchstrémte Querschnittsfliche besaB den Wert von 3,1415 cm®.
Die Ergebnisse fiir die effektive Porositit n, und die Abstandsgeschwindigkeit
v, in Form von Mittelwerten sind in Tab. 26 zusammengefafit. Die Tracer-
Durchgangskurven werden in Abb. 30 in Abhédngigkeit der durchstromten
Porenvolumen gezeigt. Die zeitabhidngigen Darstellungen der entsprechenden
Versuche befinden sich in Abb. 55 (Anhang). Die daraus abgeleiteten longitu-
dinalen Dispersionskoeffizienten Dy und Peclet-Zahlen P sind in Tab. 27
wiedergegeben. Der Retardationsfaktor betrug fiir Chlorid Ry = 1.

Die Durchbruchskurven fiir Chlorid sind nahezu deckungsgleich und lassen
auf einen homogenen Einbau der Saulenfiillung sowie auf reproduzierbare
Ergebnisse schlieflen.

Die Durchbruchskurven, welche fiir die Kérnung 0,2 — 0,6 mm und der nied-
rigeren Abstandsgeschwindigkeit (v,=0,25 m/d) aufgenommen wurden,
zeigen einen nahezu symmetrischen Verlauf, wahrend die Tracer-Kurven flir
die Koérmung 1 -3 mm ein ldngeres Tailing aufweisen. Mit Zunahme der
FlieBgeschwindigkeit wird der Kurvenanstieg flacher und ist mit einem friihe-
ren Anstieg der Chloridkonzentration verbunden. Diese Kurven zeigen ein
langeres Tailing bis zum Erreichen der eingesetzten Chloridausgangskonzent-
ration. Dieser Sachverhalt ist mit der Zunahme der Dispersivitit (kleinere
Peclet-Zahl P) mit hoherer FlieBgeschwindigkeit bzw. Zunahme der Korngro-
Be zu erklaren.
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Abb. 30:  Chlorid-Durchbruchskurven (jeweils 4 Einzelversuche) flir Sand-
Zeolithgemische (10 Gew.-% Klinoptilolithanteil) der Korngrofle
0,2—0,6 mm (oben) bzw. 1 -3 mm (unten) mit jeweils v, =
0,25 m/d und v, = 0,50 m/d.
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Tab. 26: Effektive Porosititen und Abstandsgeschwindigkeiten errechnet
aus  Chlorid-Tracerversuchen  fir ~ Sand-Zeolithgemische
(10 Gew.-% Klinoptilolith) unterschiedlicher KorngroBe (Mit-
telwerte aus 4 Einzelversuchen).

Korngrofe Q [ecm?/s] tos [s] ne [] V, [cm/s]
0,2-0,6mm

v,=0,25 m/d 2,95%10 22750 0,33 2,84%10
v,=0,50 m/d 5,84*10™ 11450 0,33 5,63*10™
1—-3mm

v,=0,25 m/d 2,95%10™ 26350 0,39 2,40%10
v,=0,50 m/d 5,84*10™ 13600 0,39 4,68%10™
Tab. 27: Longitudinale Dispersionskoeffizienten und Peclet-Zahlen er-

rechnet aus den Chlorid-Tracerversuchen mit Zeolith-
Sandgemischen (10 Gew.-% Klinoptilolithanteil).

Korngrifte toga1 [S] to,159 [S] D [em’s™] P[]
Abstandsgeschw.

0,2-0,6 mm

v,=0,25 m/d 26100 17800 2,9%107 61

v,=0,50 m/d 15750 7790 2,1%10™ 17

1—3mm

v,=0,25 m/d 33100 21500 3,6%107 42

v,=0,50 m/d 18600 11460 1,010 29

5.1.2.2  Durchbruchskurven fiir Zn, Cuund Hg

Fiir den Klinoptilolith und dessen Na-Form wurden Sdulenversuche jeweils
mit den KorngréBen 0,2 —0,6 mm und 1 — 3 mm und zwei Ausgangskonzent-
rationen von 10 mg/l und 100 mg/l des entsprechenden Schadstoffes (in
0,01 M CaCl, Matrixlosung) durchgefiihrt. Die Abstandsgeschwindigkeiten
wurden mit jeweils v, = 0,25 m/d bzw. v, = 0,50 m/d gewihlt.

Die Durchbruchskurven sind in Abhéngigkeit der durchstrémten Porenvolu-
men fiir 10 mg/l und 100 mg/l Zn in Abb. 31 und Abb. 32 sowie fiir 10 mg/l
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und 100 mg/l Cu in Abb. 33 und Abb. 34 dargestellt. Fiir Hg wurden Durch-
bruchskurven lediglich fiir die KorngréBe 0,2 —0,6 mm bei einer Abstandsge-
schwindigkeit von v, = 0,25 m/d fiir 10 mg/l Hg aufgenommen (Abb. 35).

Die Durchbruchskurven zeigen generell einen asymmetrischen Verlauf (Tai-
ling), wobei sich die Kurve langsam an den Wert C/Cy = 1 anndhert, welcher
aber wihrend des Versuchszeitraumes nicht erreicht wurde. Mit kleinerer
Abstandsgeschwindigkeit und hoherer Affinitdit des Materials zu einem
Schadstoff nimmt das Tailing zu.

Die aus den Sdulenversuchen ermittelten Retardationsfaktoren Ry [-] (fiir
Schadstoffdurchbruch bei C/Cy = 0,5) sind in Tab. 28 zusammengefal3t.

Die ermittelten Retardationsfaktoren aus den Sédulenversuchen bestitigen die
aus den Adsorptionsisothermen abgeleitete Sorptionsreihe fiir den Klinoptilo-
lith bzw. Na-Klinoptilolith, welche lautet:

Cu>Zn>>Hg

Der Na-Klinoptilolith zeigte wiahrend der Durchstromungsversuche, wie auch
aus den Isothermen hervorging, im Vergleich zum natiirlichen Klinoptilolith
deutlich bessere Sorptionseigenschaften (vorallem fiir Cu und Zn). In Abb. 35
sind vergleichend die Durchbruchskurven fiir je 10 mg/l Zn, Cu und Hg (je-
weils in 0,01 M CaCl,) fiir den Klinoptilolith und den Na-Klinoptilolith (0,2 —
0,6 mm, v, = 0,25 m/d) dargestellt.
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Abb. 31:

Porenvolumen
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- ®- Na-Klino (0,2-0,6 mm) - O- Na-Klino (1-3mm)

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45

Porenvolumen

Durchbruchskurven fiir 10 mg/l Zn (in 0,01 M CaCl,-Losung) an
Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéingigkeit von der

KorngréBe und der Abstandsgeschwindigkeit.
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Abb. 32:  Durchbruchskurven fiir 100 mg/l Zn (in 0,01 M CaCl,-Losung)

an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit von der
KorngroBe und der Abstandsgeschwindigkeit.
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Abb. 33:  Durchbruchskurven fiir 10 mg/l Cu (in 0,01 M CaCl,-Lésung) an

Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit von der
KorngréBe und der Abstandsgeschwindigkeit.
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Abb. 34:  Durchbruchskurven fiir 100 mg/l Cu (in 0,01 M CaCl,-Losung)

an Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith in Abhéngigkeit von der

KorngroBe und der Abstandsgeschwindigkeit.
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Tab. 28: Retardationsfaktoren fiir den Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith
(Sandgemisch mit 10 Gew.-% Zeolith; Schadstoffdurchbruch bei
C/Cy = 0,5) fiir Zn, Cu und Hg (jeweils in 0,01 M CaCl,-Ldsung)
aus Durchstromungsversuchen in Abhéngigkeit von der Korn-
grofe, Abstandsgeschwindigkeit und der Eingangskonzentration
(n.b. = nicht bestimmt).

Retardationsfaktoren [-]

Konzentration 10 mg/1 100 mg/1
Abstandsgeschwindigkeit | 0,25 m/d 0,50m/d | 025m/d 0,50 m/d
Zn
Klinoptilolith

0,2-0,6 mm 13,5 7,25 4,7 3

1 -3 mm 9 6,75 3,0 2,5
Na-Klinoptilolith

0,2 - 0,6 mm 22 17,5 21 16,25

1 -3 mm 17,5 14,5 16,5 13,5
Cu
Klinoptilolith

0,2 - 0,6 mm 21,75 16,5 9 6,5

1 -3 mm 18,5 12,7 7,75 5,75
Na-Klinoptilolith

0,2-0,6 mm 48 30,5 36,5 25

1 -3 mm 46 24,75 32 22
Hg
Klinoptilolith

0,2 -0,6 mm 2 n.b. n.b. n.b.
Na-Klinoptilolith

0,2-0,6 mm 4,5 n.b. n.b. n.b.
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Abb. 35:  Vergleich der Durchbruchskurven fiir Klinoptilolith und Na-
Klinoptilolith (10 Gew.-% Zeolithanteil im Sandgemisch, 0,2 —
0,6 mm, v, =0,25 m/d) fiir jeweils 10 mg/l Zn, Cu und Hg (in
0,01 M CaCl,-Ldsung).

Aus der Variation von Korngrofle, Abstandsgeschwindigkeit und Schadstoff-
konzentration resultieren Anderungen der Retardationsfaktoren Ry [-] des
Klinoptilolithes bzw. des Na-Klinoptilolithes, welche im Folgenden beschrie-
ben werden.

Einfluf3 der Korngrofle

Mit Zunahme der Korngrofe nimmt das Sorptionsvermdgen der Zeolithe
insbesondere unter Ungleichgewichtsbedingungen (Kinetik) ab. Der Anstieg
der Schadstoffkonzentration erfolgt frither und die Durchbruchskurven zeigen
haufig ein ldngeres Tailing. Ursachen hierfiir sind in der kleineren spezifi-
schen Oberfliche groBerer Korner sowie langere Diffusionswege des Schad-
stoffes ins Korninnere zu sehen. Unter gleichen Versuchsbedingungen wird
das Gleichgewicht zwischen Schadstofflosung und Zeolith schneller erreicht,
je kleiner die KorngroB3e ist (vgl. Kap. 5.1.1.3). Die Abnahme der Retardati-
onsfaktoren fiir die Koérnung 1 -3 mm im Vergleich zur Fraktion 0,2 —
0,6 mm betrdgt bei gleicher Durchstromungsgeschwindigkeit und Schad-
stoffkonzentration fiir den Klinoptilolith 25-36% bzw. den Na-
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Klinoptilolith um 20 %. Der Na-Klinoptilolith zeichnet sich auch hier, wie
bereits durch die Reaktionskinetik ermittelt, durch eine schnellere Gleichge-
wichtseinstellung und bessere sorptive Eigenschaften auch bei groBerer Kor-
nung aus.

Einfluf3 der Abstandsgeschwindigkeit

Die Retardationsfaktoren werden mit hoherer Abstandsgeschwindigkeit der
Schadstofflosung kleiner, da die Kontaktzeit und damit die Zeit bis zur
Gleichgewichtseinstellung der Schadstoffe und dem Zeolith verkiirzt werden.
Fiir die Abstandsgeschwindigkeit v, = 0,25 m/d lag die Aufenthaltsdauer in
der Séule bei 7 h und fiir v, = 0,50 m/d bei 3,5 h. Die Abnahme der Retardati-
onsfaktoren fiir den Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith durch die verkiirzte
Kontaktzeit liegt zwischen 45 % und 20 %.

Einfluf des Zeolithanteils

Um den EinfluB3 des Zeolithanteils auf das Retardationsvermogen ermitteln zu
konnen, wurden fiir den Klinoptilolith Versuche mit 100 mg/l Zn (0,01 M
CaCl,-Losung, 0,2 — 0,6 mm, v,=0,25m/d) und verschiedenen Sand-
Zeolithgemischen mit jeweils 10 %, 20 % und 30 % Klinoptilolithanteil sowie
mit 100 % Klinoptilolith durchgefiihrt (Abb. 36).
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Abb. 36:  Einflu des Klinoptilolithanteils auf das Retardationsvermdgen
fiir 100 mg/l Zn (0,01 M CaCl,, Kérnung 0,2 — 0,6 mm,
v, = 0,25 m/d).
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Die Retardationsfaktoren Ry (bestimmt bei C/Cy=0,5) fir die Sand-
Zeolithgemische mit 10 %, 20 % und 30 % Klinoptilolithanteil betragen 4,6,
8,6 und 13,2. Fiir 100 % Klinoptilolith wurde ein Ry von 45,5 bestimmt. Aus
diesen Ergebnissen geht nahezu eine Linearitdt zwischen Einwaage und Re-
tardationsvermogen hervor, wobei mit zunehmendem Klinoptilolithgehalt das
Tailing groBer wird und die Durchbruchskurven etwas flacher verlaufen

Einflufs der Schadstoffkonzentration und von Konkurrenzionen

Die aus den Adsorptionsisothermen ermittelte konzentrationsabhingige
Schadstoffsorption des Klinoptilolithes und Na-Klinoptilolithes zeigt sich
erwartungsgemaf} auch bei den Durchstromungsversuchen. Mit abnehmender
Schadstoffkonzentration erhdhen sich die Retardationsfaktoren.

Einen starken Einflul auf das Sorptionsvermdgen haben Konkurrenzionen.
Ein Zusatzversuch mit Klinoptilolith (0,2 —-0,6 mm, v,=0,25 m/d) und
100 mg/l Zn ohne Zugabe von CaCl,-Losung ergab eine deutliche Erhohung
des Retardationsfaktors von Ry = 4,7 fiir 100 mg/l Zn in 0,01 M CaCl,-Losung
auf Ry = 69 der reinen Zn-Ldsung (nicht dargestellt).

5.1.23  Upscaling

Die zuvor beschriebenen Saulenversuche wurden in Kleinséulen durchgefiihrt.
Zur Uberpriifung der Aussagekraft der Ergebnisse aus den Kleinversuchen
wurden von LITTIG (2001) Versuche in einer Grof3sdule (Kap. 3.4.1) am Bei-
spiel fiir 100 mg/l Zn (in 0,01 M CaCl,-Losung) einer Sand-Klinoptilolith-
Mischung (10 % Klinoptilolithanteil, Korngrée 0,2 — 0,6 mm) fiir die Ab-
standsgeschwindigkeiten v, =0,25 m/d und v,=0,50 m/d wiederholt. Die
Durchbruchskurven an den verschiedenen Probenahmestellen (B — H) der
GroBsdule sind gemeinsam mit denen aus den Kleinsaulenversuchen in Abb.
37 dargestellt. Das Upscaling stellt eine weitere Anndherung an reale Bedin-
gungen dar, wie sie in einer Reaktiven Wand herrschen.

Die Ergebnisse aus den Versuchen in Klein- und GroBséulen zeigen eine sehr
gute Ubereinstimmung der Durchbruchskurven fiir die Abstandsgeschwindig-
keit v, = 0,25 m/d. Die Durchbruchskurven sind nahezu deckungsgleich und
zeigen keine wesentlichen Unterschiede in ihrem Verlauf. Auch fiir die hohere
Abstandsgeschwindigkeit v, = 0,50 m/d liegen die Kurven bis zum Durch-
bruchspunkt C/Cy = 0,5 (entspricht dem Retardationsfaktor) sehr gut iiberein-
ander. Das Tailing scheint bei den Kleinsdulenversuchen grofler zu sein, was
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auch darauf zuriickgefiihrt werden konnte, daf3 fiir die Kleinsdulenversuche
weniger MeBpunkte vorliegen.
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Vergleich der Ergebnisse aus Klein- und GroBsédulenversuchen
(Probenahmestellen B — H, aus LITTIG 2001) fiir ein Sand-
Klinoptilolith-Gemisch (10 % Klinoptilolithanteil, KorngrofBe
0,2 — 0,6 mm) fiir 100 mg/l Zn (in 0,01 M CaCl,-Lésung) und die
Abstandsgeschwindigkeiten v, = 0,25 m/d und v, = 0,50 m/d.
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Es konnte gezeigt werden, dall ein Upscaling moglich ist und die Kleinsédu-
lenversuche repriasentative und reproduzierbare Ergebnisse liefern. Somit
sollte es moglich sein, Aussagen iiber das Sorptionsverhalten des Klinoptilo-
lithes in einer Reaktiven Wand auch auf Basis von Kleinsdulenversuchen
treffen zu konnen.

Die kleindimensionierten Versuche bieten die Vorteile, da3 sie kostengiinstig
und die Versuchszeiten relativ kurz sind. Somit kénnen viele Parameter wie
Korngrofe, Abstandsgeschwindigkeit, Schadstoffkonzentration und Einwaage
variiert und deren Einfluf} auf die Schadstoffretardation des reaktiven Materi-
als untersucht werden.

5.1.24  pH-Werte und elektrische Leitfahigkeit

Wihrend der Versuchsdauer wurden die pH-Werte und die elektrische Leitfa-
higkeit der Eluate aus den Saulenversuchen untersucht, um den Einfluf} der
sich ausbreitenden Schadstofffront auf den Wasserchemismus zu untersuchen.
Die pH-Werte der Eluate lagen fiir alle Durchstromungsversuche bis zum
Anstieg der Schadstoffkonzentration im Bereich des Boden-pH-Wertes des
Klinoptilolithes bzw. Na-Klinoptilolithes bei etwa 6,7. Nach Erreichen des
Schadstoffdurchbruchs fiir Zn und Cu (jeweils in 0,01 M CaCl,) ndherten sich
die pH-Werte denen der leicht sauren Ausgangslosungen von pH 6,2 und 5,8
fiir 10 mg/l bzw. 100 mg/l Zn und pH 5,7 und 4,8 fiir 10 mg/l bzw. 100 mg/l
Cu an. Fiir Hg konnte lediglich eine geringe pH-Wert Anderung von 6,7 auf
6,3 festgestellt werden, da Hg im Gegensatz zu Zn oder Cu keine Kationen-
sédure bildet.

Die elektrische Leitfahigkeit der Eluate dnderte sich fiir die Versuche mit dem
Klinoptilolith nur geringfiigig und erreichte nach dem Schadstoffdurchbruch
Werte, die aufgrund der ausgetauschten Kationen leicht iiber denen der Aus-
gangslosung lagen. Ein anderes Verhalten zeigte der Na-Klinoptilolith, dessen
Eluate vor dem Schadstoffdurchbruch eine Erhdhung der Leitfdhigkeit auf-
wiesen, die nach Erreichen des Schadstoffdurchbruchs wieder etwa auf die
Werte der eingesetzten Schadstofflosung absank. Der Anstieg der elektrischen
Leitfihigkeit korrelierte mit einer erhdhten Na'-Konzentration im Eluat, da
der Na-Klinoptilolith das Na® durch den Kationenaustausch mit Zn*" oder
Cu”" in die Losung abgibt. Der Schadstoffdurchbruch kiindigt sich somit im
Falle des Na-Klinoptilolithes durch das Absinken der elektrischen Leitfdhig-
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keit und der Abnahme der Na'-Konzentration (Belegung des Na-
Klinoptilolithes mit Schwermetallen) der Eluate an.

5.1.2.5  Vergleich der Retardationsfaktoren aus Batch- und Sdulenversu-
chen

Fiir einen Vergleich der Retardationsfaktoren Ry aus den Batch- und Séulen-
versuchen (Schadstoffdurchbruch bei C/Cy=0,5) am Beispiel fiir Zn an Kli-
noptilolith sind die Ergebnisse in Tab. 29 gegeniibergestellt, welche aus den
Isothermen und den Séulenversuchen fiir unterschiedliche Kérnungen und
Abstandsgeschwindigkeiten gewonnen wurden. Die Retardationsfaktoren aus
den Saulenversuchen wurden auf 100 % Klinoptilolithanteil linear hochge-
rechnet.

Der Vergleich der Retardationsfaktoren aus den Isothermen (Batchversuch)
und den Séulenversuchen mit Zn lassen deutliche Abweichungen voneinander
erkennen. Die Retardationsfaktoren aus den Sdulenversuchen liegen fiir den
Klinoptilolith innerhalb der untersuchten Parameter zwischen 35 % - 70 %
unter den Werten, welche aus den Adsorptionsisothermen ermittelt wurden.
Ahnliche Ergebnisse gelten auch fiir Versuche mit Cu und Hg. Entsprechend
verhilt sich der Vergleich der Retardationsfaktoren des Na-Klinoptilolithes.

Tab.29:  Vergleich der Retardationsfaktoren aus den Asorptionsisother-
men (Batchversuch) und den Séulenversuchen des Klinoptiloliths
(auf 100 % Klinoptilolithanteil hochgerechnet) fiir Zn (in 0,01 M
CaCl,-Losung).

R4 [-] fiir 10 mg/1 R4 [-] fiir 100 mg/1
Batch- Sédulenversuch Batch- Sédulenversuch
vers. vers.

Korngr. GG’ v,=025 v,=0,50 GG v,=0,25 v, = 0,50
[mm] [m/d] [m/d] [m/d] [m/d]
<0,125 240 92
0,2-0,6 135 72,5 47 30
1-3 90 67,5 30 25

* GG = Gleichgewicht, gemahlene Proben
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Unterschiede in der Ermittlung von Retardationsfaktoren aus Batch- und Séu-
lenversuchen wurden schon héufig festgestellt und werden zusammenfassend
bei MARAQA et al. (1998) diskutiert. Mogliche Ursachen sind:

¢ Kinetik, Aufenthaltsdauer der Schadstofflosung in der Séule

* Nichtlineares Sorptionsverhalten

* Feststoff-Losungsverhaltnis

» Kornabrieb wéhrend des Schiittelns

* Chemische und physikalische Ungleichgewichte in Séulenversuchen

Ein Grund fiir die im vorliegenden Fall abweichenden Werte liegt in der Re-
aktionskinetik begriindet, da die Aufenthaltsdauer der Schadstofflosung in der
Saule im Vergleich zu den Batchversuchen (Isothermen) nicht bis zur Gleich-
gewichtseinstellung ausreicht. Zudem wurden die Retardationsfaktoren Ry aus
den Saulenversuchen unter der Annahme ermittelt, daf3 der Schadstoffdurch-
bruch bei C/Cy = 0,5 (WAGNER 1992) erfolgt. Somit wurde lediglich ein Punkt
und nicht die gesamte Durchbruchskurve betrachtet. Fiir symmetrische
Durchbruchskurven ist diese Annahme richtig. Da im vorliegenden Fall a-
symmetrische Durchbruchskurven aufgenommen wurden, konnte das durch
chemisch-physikalische Ungleichgewichte hervorgerufene Tailing bei der
Ermittlung der Retardationsfaktoren nicht beriicksichtigt werden. Eine Mdg-
lichkeit diese EinfluBgroen mit eingehen zu lassen, bietet die Modellierung
der Retardationsfaktoren durch ein geeignetes Programm.

5.1.3  Modellierung der Durchbruchskurven

Die Modellierung der Ergebnisse aus den Sédulenversuchen wurde mit dem
Programm CFITIM zur mathematischen Beschreibung der asymmetrischen
Durchbruchskurven und der genauen Ermittlung der Retardationsfaktoren Ry
[-] durchgefiihrt (Kap. 3.6). Der in der vorliegenden Arbeit verwendete Kli-
noptilolith bzw. Na-Klinoptilolith zeigt gegeniiber den ausgewéhlten Schad-
stoffen (Zn, Cu und Hg) ein nichtlineares Sorptionsverhalten, welches sich
mit Freundlich-Isothermen beschreiben 14ft.

CFITIM, welches auf den ,two-site/two-region“~-Modellen basiert (Kap.
2.3.4.2), wurde von mehreren Autoren fiir die Beschreibung von Durch-
bruchskurven aus Saulenversuchen fiir verschiedene unpolare und polare
organische Verbindungen (VAN GENUCHTEN et al. 1977, BRUSSEAU et al.
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1989, NKEDI-K1zZA et al. 1989), Xylol und Naphthalin (BRUSSEAU et al.
1991), polyaromatische Kohlenwasserstoffe (SCHUTH 1994, PIATT et al. 1996)
und Atrazin (GUO et al. 1997) angewendet. BRUSSEAU (1991) verwendete
dieses Modell auch fiir die Beschreibung des Transportverhaltens von Stronti-
um.

Im Folgenden werden die Kurvenanpassungen der Tracerdurchbruchskurven
und der Durchbruchskurven fiir Zn, Cu und Hg (jeweils in 0,01 M CaCl,-
Lésung) aus den Kleinsdulenversuchen (fiir v, = 0,25 m/d und 0,50 m/d sowie
fiir die Kérnungen 0,2 — 0,6 mm und 1 — 3 mm) vorgestellt.

Zunéchst wurden die Tracerdurchbruchskurven fiir die Ermittlung der siulen-
spezifischen Peclet-Zahl P [-] modelliert. AnschlieBend wurden die Kurven-
anpassungen der retardierenden Verbindungen nach einer geeigneten Mo-
dellauswahl, basierend auf der durch die Tracer ermittelten Peclet-Zahl, vor-
genommen. Die modellierten Retardationsfaktoren Reprrpy [-] wurden mit den
manuell ermittelten Retardationsfaktoren Rc/co-05 [-] verglichen.

Die Durchbruchskurven aus den GroBsdulenversuchen (Kap. 5.1.2.3) fiir den
Tracer und fiir Zn (fiir Klinoptilolith der Kérnung 0,2 — 0,6 mm, v, = 0,25 m/d
und 0,50 m/d) wurden ebenfalls modelliert und mit den entsprechenden Er-
gebnissen aus den Kleinsdulen verglichen. Die Modellierung der Ergebnisse
aus den Versuchen mit der groen Sdule wurden von LITTIG (2001) durchge-
fithrt und dort die entsprechenden Daten entnommen.

5.1.3.1  Modellierung der Tracerversuche

Die fiir die Modellierung notwendige Peclet-Zahl P [-] wurde aus der Anpas-
sung der Tracer-Durchbruchskurven (Chlorid) fiir unterschiedliche Kornun-
gen und Abstandsgeschwindigkeiten gewonnen. Eine sinnvolle Auswertung
konnte nur mit Modell A (Kap. 3.6) erreicht werden. Als Ausgangswert fiir P
wurden die Ergebnisse aus der manuellen Auswertung (C/Cy = 0,5) als variab-
le Faktoren gewéhlt (Tab. 30 bzw. Tab. 27 (Anhang)). Der Retardationsfaktor
wurde mit Ry=1 als konstanter Parameter eingegeben und P entsprechend
angepalit. Die Ergebnisse sind in Tab. 30 zusammengefalit. Die jeweiligen
graphischen Darstellungen fiir die Kérnung 1 — 3 mm befinden sich in Abb.
55 (Anhang). Die Ergebnisse fiir die Kérnungen 0,2 — 0,6 mm sind aus LITTIG
(2001) zu entnehmen.

Aus den modellierten Peclet-Zahlen (P = v,L/Dy), welche in der selben Gro-
Benordnung wie die aus den Tracerversuchen ermittelten Werte liegen, 1aBt
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sich eine Zunahme der Dispersivitdt mit zunechmender Abstandsgeschwindig-
keit und KorngroBe ableiten. Dies zeigte sich auch in den aufgenommenen
Chlorid-Durchbruchskurven (Abb. 30), welche mit Zunahme der Dispersivitét
durch einen fritheren Anstieg der Chloridkonzentration und einem lidngeren
Tailing bis zum Erreichen der Ausgangskonzentration gekennzeichnet sind.
Fiir die Modellierung aller weiteren Versuche (Zn, Cu und Hg) wurden ent-
sprechend die modellierten Peclet-Zahlen verwendet und wahlweise als feste
oder variable Parameter eingesetzt.

Tab. 30: Ermittlung der Peclet-Zahl durch Modellierung der Tracer-
Durchbruchskurven fiir unterschiedliche Kérnungen (Klinoptilo-
lith) und Abstandsgeschwindigkeiten.

Koérnung [mm] v, [m/d] Pyianuere [-] Pcrrrv [-]
0,2-0,6 0,25 61 97,5
0,2-0,6 0,50 17 92,1

1-3 0,25 42 40,6
1-3 0,50 29 28,5

5.1.3.2  Modellauswabhl fiir retardierende Verbindungen

Fir die Auswahl eines geeigneten Modells fiir Kurven von retardierenden
Verbindungen (Cu, Zn, Hg) wurde die Modellierung zundchst beispielhaft
anhand einer Durchbruchskurve (100 mg/l Zn, v, = 0,25 m/d, Klinoptilolith:
0,2 — 0,6 mm) mit allen Modellen und unterschiedlichen Randbedingungen
(first-type-boundary-condition RB / = konstante Konzentration und third-
type-boundary-condition RB 3 = konstanter Durchfluf) durchgefiihrt. Zudem
wurde wahlweise die Peclet-Zahl P [-] und der Retardationsfaktor Ry [-] aus
dem Séaulenversuch (bei C/Cy=0,5) als konstanter oder variabler Parameter
eingegeben. Die jeweiligen variablen Parameter sowie die dimensionslosen
Parameter f und ® wurden von CFITIM angepalit. Modell A setzt lineare
Sorptionsbedingungen voraus, wahrend die Modelle B — E nichtlineare Funk-
tionen beschreiben (Kap. 3.6). Die Modelle B/C/D werden von CFITIM als
ein Modell behandelt, da sie auf der gleichen mathematischen Grundlage
beruhen und sich lediglich durch die Definition der dimensionslosen Parame-
ter unterscheiden. Die Ergebnisse sind in Tab. 31 zusammengefaf3t. Die Wer-
te, die wihrend der Modellierung konstant gehalten wurden, sind kursiv dar-
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gestellt. Die graphische Darstellung zeigt Abb. 38. Von CFITIM konnte keine
sinnvolle Modellierung erfolgen, wenn die erforderliche Standardabweichung
zur Anpassung der MeBkurve mit der semianalytischen Losung nicht erreicht
wurde (in den Tabellen mit k. A. = keine Angaben angegeben).

Die Modelle A und E zeigten erwartungsgemil keine gute Kurvenanpassung,
da lineare Sorption nicht gegeben ist und eine rein zeitabhéngige Belegung
(Modell E) der Sorptionsplitze im Zeolith unwahrscheinlich ist. Aus den
zeitabhdngigen Batchversuchen (Kap. 5.1.1.3) ging hervor, daf ein Teil der
Sorptionsplitze durch spontane Oberfldchensorption belegt wurden.

Tab. 31: Modellierung  einer  Durchbruchskurve (100 mg/l  Zn,
v, = 0,25 m/d, Klinoptilolith: 0,2 — 0,6 mm) mit verschiedenen
Modellen bei unterschiedlichen Randbedingungen, sowie variab-
ler und konstanter Peclet-Zahl P bzw. Retardationsfaktor Rj.
Konstant gehaltene Werte sind kursiv dargestellt (k. A. = keine
Angaben; grau unterlegt: gute Kurvenanpassung).

Modell RB’ p* o™ P Ry
A 1 - - 97,5 4,91
A 3 - - 97,5 4,86
B/C/D 1 0,76 0,69 23,24 47
B/C/D 3 0,94 0,30 3,04 4,7
B/C/D 1 0,49 0,43 97,5 8,32
B/C/D 3 0,49 0,42 97,5 8,23
B/C/D 1 0,49 0,39 54,04 8,45
B/C/D 3 0,49 0,39 53,74 8,30
E 1 - 3,92 97,5 5,92
E 3 - 3,87 97,5 5,87
E 1 - 6,28 k. A. 5,05
E 3 - 773.677 2,46 4,99

" RB = Randbedingung
* B = Anteil an spontaner Sorption
* ® = Damkéhler-Nummer

Eine sehr gute Kurvenanpassung konnte durch die Modelle B/C/D mit variab-
lem Ry erreicht werden (in Tab. 31 grau unterlegt). Die Kurven mit variabler
und konstanter Peclet-Zahl unterscheiden sich dabei nur geringfiigig, wobei
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durch die Anpassung mit variablem P das Tailing etwas besser erfafit wurde.
Die Tailingseffekte sind dabei auf zunehmende Dispersionseffekte zuriickzu-
filhren (bei konstanter Peclet-Zahl werden keine zusétzlichen Dispersionsef-
fekte betrachtet). Fiir die Kurven mit unterschiedlichen Randbedingungen
konnte kein Unterschied festgestellt werden, da beide Randbedingungen durch
den Versuchsaufbau erfiillt wurden. Deshalb wurden sie als eine Kurve darge-
stellt. Die Modellierung mit konstantem Ry (bei C/C, = 0,5), welcher aus den
Saulenversuchen abgelesen wurde, erbrachte keine gute Anpassung der
Durchbruchskurve, da in diesem Fall der Schadstoffdurchbruch {iberwiegend
auf das Retardationsvermdgen des Sorbenten und nicht auf bestehende Un-
gleichgewichtsbedingungen in der Sdule zuriickgefiihrt wird. Die Tailingsef-
fekte werden hierbei nicht beriicksichtigt (es wird nur ein Punkt der Durch-
bruchskurve betrachtet und nicht die gesamte Kurve).

Betrdgt der Anteil an spontaner Sorption 100 %, so nimmt B den Wert 1 an.
Im Falle des Zinks scheint der Anteil an spontaner Sorption bei etwa 50 % zu
liegen. Das gleiche Prinzip gilt fir ® (Damkoéhler-Nummer). Fiir Werte > 1
dauert der Massentransfer des zu sorbierenden Stoffes zum Sorbent sehr lan-
ge, wodurch das Ungleichgewicht grofl wird. Bei Werten <1 ist der volu-
metrische Flu q maBgebend fiir das vorherrschende Ungleichgewicht. Sehr
hohe ® sind nicht realistisch, da entweder q sehr klein oder der Massentrans-
fer sehr hoch sein miifite. Je kleiner die Werte fiir § werden, desto grofer ist
das vorherrschende Ungleichgewicht. Durch Zunahme der Dispersivitét in
einer Sdule wird die Peclet-Zahl P kleiner. Durch die zusitzliche Anpassung
des R4-Wertes werden die bestehenden Ungleichgewichtsbedingungen be-
riicksichtigt, weshalb die Werte fiir B und ® ungleich 1 und Ry dadurch grofer
wird.

Im Folgenden wurden die Modellierungen mit den Modellen B/C/D mit vari-
abler und konstanter Peclet-Zahl P vorgenommen, wobei die Werte fiir 3, ®
und Ry bzw. P angepalit wurden. Fiir den Klinoptilolith als Sorptionsmedium
treffen am wahrscheinlichsten die Modelle B und D zu, welche ein physikali-
sches Ungleichgewicht (B) und ein Ungleichgewicht, hervorgerufen durch die
Sorption von Stoffen an zwei Arten von Sorptionsplédtzen (D), beschreiben.
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o
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f A Werte Versuch

Graphische Darstellung einer Kurvenanpassung mit verschiede-
nen Modellen und Randbedingungen, sowie variablen und kon-
stanten Eingabeparametern (Peclet-Zahl, Retardationsfaktor) fiir
100 mg/l Zn (v, = 0,25 m/d) an Klinoptilolith (0,2 — 0,6 mm).
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5.1.3.3  EinfluB der Lénge des Tailings auf die modellierten Werte

In Abhéngigkeit der Versuchsdauer, der Abstéinde der Probenahme und damit
der Anzahl der MeBpunkte ist das Tailing von Durchbruchskurven unter-
schiedlich lang ausgeprigt. Um den Einflufl der Lénge des Tailings auf die
Modellwerte zu ermitteln, wurden von einer Durchbruchskurve (100 mg/l Zn,
v, = 0,25 m/d, Klinoptilolith: 0,2 — 0,6 mm) mit urspriinglich 19 MeBpunkten
jeweils die letzten 4 bzw. 6 MeBpunkte weggelassen und die dimensionslosen
Parameter erneut modelliert (Tab. 32).

Tab.32:  EinfluB der Lénge des Tailings auf die modellierten Parameter
(100 mg/1 Zn, v, = 0,25 m/d, Klinoptilolith: 0,2 — 0,6 mm; MP =
MeBpunkte; Repmv = Retardationsfaktoren; konstante Werte =

kursiv).
Modell ~ MP RB’ B’ o p’ R
B/C/D 19 1 0,49 0,43 97,5 8,32
3 0,49 0,42 97,5 8,23
1 0,49 0,39 54,04 8,45
3 0,49 0,39 53,74 8,30
B/C/D 15 1 0,5 0,45 97,5 8,01
3 0,5 0,45 97,5 7,92
1 0,5 0,42 59,26 8,16
3 0,5 0,41 58,92 8,02
B/C/D 13 1 0,53 0,49 97,5 7,53
3 0,53 0,48 97,5 7,45
1 0,53 0,46 67,77 7,63
3 0,53 0,45 67,39 7,52
* vgl. Tab. 31

Die graphische Darstellung der Anpassung fiir Kurven mit einer geringeren
Anzahl an MeBpunkten entspricht derjenigen mit dem kompletten Wertesatz
(nicht dargestellt, vgl. Abb. 38). Durch die geringere Anzahl an Mefpunkten
zeigte sich jedoch eine Verdnderung bei den Ergebnissen der dimensionslosen
Parameter. Die Werte fiir B, ® und P werden grof3er, wiahrend Ry aufgrund des
abnehmenden Tailings kleiner wird. Dieser Sachverhalt ist bei dem Vergleich
der Ergebnisse von modellierten Durchbruchskurven mit unterschiedlich
langem Tailing (abhéngig von der Versuchsdauer und Anzahl der MeBpunkte)
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zu berticksichtigen. Je mehr Datenpunkte zur Verfligung stehen, desto genauer
kann CFITIM die Modellierung durchfiihren.

5.1.3.4  Modellierung der Durchbruchskurven fiir Zn, Cu und Hg

Nachfolgend wird die Modellierung der Durchbruchskurven aus den Séulen-
versuchen (Kap. 5.1.4) mit Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith fiir Zn, Cu
und Hg (jeweils in 0,01 M CaCl,-Losung) vorgestellt. Alle Sdulenversuche
wurden mit einem Sandgemisch mit 10 Gew.-% Zeolithanteil durchgefiihrt.
Die modellierten Ergebnisse fiir den Retardationsfaktor Ry, die Peclet-Zahl P
sowie die Parameter B und ® sind fir den Klinoptilolith bzw. Na-
Klinoptilolith in Tab. 33 - Tab. 37 flir Zn, Cu und Hg zusammengefaflt. Die
durch die Modellierung errechneten Ry-Werte werden im Folgenden als
Repirv und die aus den Sdulenversuchen abgelesenen als Reyco-0 5 bezeichnet.
Die Durchbruchskurven wurden (auBler fiir Hg) mit unterschiedlichen Schad-
stoffkonzentrationen sowie verschiedenen Kornungen und Abstandsge-
schwindigkeiten aufgenommen. Die Modellierung erfolgte mit den Modellen
B/C/D (5.1.3.2). Die wiahrend der Modellierung konstant gehaltenen Parame-
ter sind kursiv aufgefiihrt. In Abb. 39 ist beispielhaft die Kurvenanpassung der
Durchbruchskurve fiir 100 mg/l Zn an Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith
(Korngrofe: 0,2 — 0,6 mm) bei unterschiedlichen Abstandsgeschwindigkeiten
sowie variabler und konstanter Peclet-Zahl graphisch dargestellt. Die tibrigen
Darstellungen fiir Zn, Cu und Hg befinden sich im Anhang in den Abb. 57 -
64. In diesen Abbildungen sind die aus den Sdulenversuchen gemessenen
Werte durch leere Symbole dargestellt. Die ausgefiillten Punkte stehen fiir die
Anpassung der Durchbruchskurve durch CFITIM mit variabler bzw. konstan-
ter Peclet-Zahl.

Insgesamt war eine gute Kurvenanpassung und Ermittlung der Retardations-
faktoren Ry fiir die Schadstoffe Zn, Cu und Hg an Klinoptilolith bzw. Na-
Klinoptilolith mdglich. Die Anpassung der modellierten Werte an die gemes-
senen Datenpunkte mit variabler Peclet-Zahl gelang dabei hiufig besser, da
mehr Freiheitsgrade bei der mathematischen Anpassung der Kurve zugelassen
werden. Die Durchbruchskurven liefen sich mit CFITIM sinnvoll modellie-
ren. Schwierigkeiten ergaben sich fiir die Korngrofe 1 —3 mm fiir die hohere
Abstandsgeschwindigkeit v,=0,50 m/d bei den Durchbruchskurven fiir
100 mg/l Zn des Na-Klinoptilolithes und bei 10 mg/l Cu des Klinoptilolithes.
Hier wurden von CFITIM grofere Retardationsfaktoren als bei der kleineren
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Abstandsgeschwindigkeit v, = 0,25 m/d ermittelt. Da bei einer kiirzeren Kon-
taktzeit mit dem Sorbenten der Schadstoff jedoch weniger Zeit hat, um die
Sorptionsplitze zu belegen, miiflten sinnvollerweise kleinere Ry resultieren.
Die modellierten Retardationsfaktoren Rcgmv sind generell hoher als die aus
den Saulenversuchen ermittelten Rcco-05, da von CFITIM die in der Sdule
vorherrschenden Ungleichgewichtsbedingungen mit beriicksichtigt werden.
Sie stellen somit die realistischeren Werte dar. Die Rejco-05 liegen fiir die
untersuchten Schadstoffe zwischen 16 — 60 % unter den durch CFITIM ange-
paBiten Werten. Die angepaBten Repiry liegen unterhalb der Ry-Werte, die aus
den Isothermen gewonnen wurden (Kap. 5.1.1.2). Griinde hierfiir sind in den
unterschiedlich gewéhlten Versuchsbedingungen in Batch- und Sauleversu-
chen zu sehen (vgl. Kap. 5.1.2.5). Die Modellierung der Rcpirpy mit konstan-
ter oder variabler Peclet-Zahl ergaben nahezu identische Werte. Fiir wenige
Fille (folgende Kurven: Klinoptilolith, 10 mg/l Zn, 1 -3 mm, v, = 0,25 m/d;
Na-Klinoptilolith, 100 mg/l Cu, beide KorngréBen fiir v, = 0,50 m/d und 1 —
3 mm fiir v, = 0,25 m/d) wurden geringfiigig hohere, aber nicht unrealistische
Werte fiir den Retardationsfaktor angepal3t.

Die zunehmende Dispersivitit mit hoherer Abstandsgeschwindigkeit und
groBerer Kérnung des Materials, welche sich in den abnehmenden Werten der
Peclet-Zahl duBert, kam in den meisten Féllen auch durch die Modellierung
mit variabler Peclet-Zahl zum Ausdruck. Bei einzelnen Versuchen wich die
Peclet-Zahl von diesem Muster ab, wobei die Peclet-Zahl keinen Einfluf3 auf
den Rcprv-Wert im Vergleich mit konstanter Peclet-Zahl zeigte.

Die durch die Modellierung der Durchbruchskurven ermittelten Reprpv be-
kréftigen insgesamt die Ergebnisse aus den Sdulenversuchen. Diese sind:

* Die kleinere KorngroBe zeigt bei gleicher Abstandsgeschwindigkeit
und Schadstoffkonzentration die besseren sorptiven Eigenschaften.

e Zunahme der Sorptivitit mit abnehmender Schadstoffkonzentration.

e Zunahme der Sorptivitdt mit abnehmender Abstandsgeschwindigkeit,
da die Kontaktzeit des Schadstoffes mit dem reaktiven Material zu-
nimmt und damit eine Anndherung an das Sorptionsgleichgewicht gro-
Ber ist.
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Abb. 39:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 100 mg/l Zn an

Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (Korngréfe: 0,2 — 0,6 mm)
mit variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben)
und v, = 0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =

Modellanpassung).
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Tab.33:  Ergebnisse der Modellierung fiir Zn an Klinoptilolith (MP =
MeBpunkte; Rcjco-0s und Repmv = Retardationsfaktoren; kon-
stante Werte = kursiv).

10 mg/l ZN Rescomos ~ MP ' B o P’ Rerimv
0,2 -0,6 mm 13,50 11 0,37 0,21 97,5 23,26
v.=0,25 m/d 0,37 0,21 97,5 23,94

(Abb. 57 oben) 0,29 0,19 385 33,8

028 0,19 379 33,31

v, = 0,50 m/d 7,25 9
(Abb. 57 unten)

0,75 0,19 92,1 9,15
0,75 0,18 92,1 9,05
0,75 0,25 254 9,00
0,75 0,25 254 8,96

1-3 mm 9,00 12
v, =0,25 m/d
(Abb. 58 oben)

038 0,74 406 16,08
038 0,72 406 1568
030 021 55 2046
030 0,18 52 2035

v, =0,50 m/d 6,75 9
(Abb. 58 unten)

0,09 2,00 285 9,76
0,09 1,94 285 9,45
0,14 244 5,09 9,90
0,10 1,95 19,52 9,30

100 mg/1 ZN Recoos  MP B ® P Rerimv

0,2 - 0,6 mm 4,7 19
v,=0,25 m/d
(Abb. 39 oben)

0,49 043 97,5 8,32
0,49 042 975 8,23
0,49 039 54,0 8,45
0,49 039 53,7 8,30

v,=0,50 m/d 2,8 10
(Abb. 39 unten)

049 044 921 468
049 044 921 463
049 0,40 488 497
049 0,39 485 444

1-3 mm 3 13
v, =0,25 m/d
(Abb. 59 oben)

0,12 1,61 40,6 6,59
0,11 1,57 406 6,43
0,06 1,26 0,98 7,72
0,52 0,05 1,12 5,97

v, = 0,50 m/d 2,5 11
(Abb. 59 unten)

0,24 0,75 285 6,10
0,24 0,73 28,5 5,91
0,29 0,66 10,06 6,30
0,29 0,60 9,77 5,72

* vgl. Tab. 31
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Tab. 34: Ergebnisse der Modellierung fiir Zn an Na-Klinoptilolith (k. A. =
keine Angaben; MP = MeBpunkte; Re/co-05 und Reprrpy = Retar-
dationsfaktoren; konstante Werte = kursiv).

*|

E3 E3 E3

10 mg/l ZN Recomos  MP~ RB B ® P Rerrmmm
0,2 — 0,6 mm 22 13 0,39 0,55 975 45,96
v,=0,25m/d 0,39 0,55 97,5 45,45

(Abb. 57 oben) 0,36 0,52 73,67 49,52

0,36 0,52 73,17 48,85

va= 0,50 m/d 17,5 12
(Abb. 57 unten)

0,63 0,52 921 25,48
0,63 0,51 921 25,48
kA kA kA k. A.
k.A. k.A. kA k. A.

1-3 mm 17,5 12
v, =0,25 m/d
(Abb. 58 oben)

0,38 0,98 40,6 27,29
0,38 0,96 40,6 26,62
0,44 0,73 12,00 28,95
0,44 0,68 11,77 26,65

v, = 0,50 m/d 14,5 11
(Abb. 58 unten)

0,32 1,48 285 21,51
0,32 1,43 285 20,81
0,56 0,5 4,86 25,27
0,53 047 525 20,90

100 mg/l ZN Reco0s ~ MP B @ P R

0,2 -0,6 mm 21 12
v, = 0,25 m/d
(Abb. 39 oben)

0,72 028 975 27,96
0,72 028 975 27,65
0,70 025 823 28,98
0,70 025 81,95 28,62

v, = 0,50 m/d 16,25 12
(Abb. 39 unten)

0,73 024 921 21,32
0,73 024 921 21,08
kKA kA kA kA
0,74 032 376 20,14

1-3 mm 16,5 13
v, =0,25 m/d
(Abb. 59 oben)

0,46 1,51 40,6 21,50
0,46 1,47 40,6 21,11
0,43 1,62 97,68 21,62
0,43 1,61 97,32 21,40

v, =0,50 m/d 13,5 11
(Abb. 59 unten)

0,35 039 285 34,81
0,36 0,38 285 33,29
0,45 0,55 77,44 25,68
045 0,54 77,25 25,34

w»—w»—w»—w»—w»—w»—‘w»—awwgwum»—‘www»—WHu»—awku

*vgl. Tab. 31
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Tab. 35: Ergebnisse der Modellierung fiir Cu an Klinoptilolith (k. A. =
keine Angaben; MP = Meflpunkte; Rc/co—05 und Repmim = Retar-
dationsfaktoren; konstante Werte = kursiv).

E3 E3 E3

10 mg/l Cu Reco0s MP RB B ® P* Rermv

0,2 - 0,6 mm 21,75 17 076 1,71 975 2832
v, = 0,25 m/d 0,76 1,69 975 28,00
(Abb. 60 oben) kA kA kA kA
0,89 059 4247  27.84

v, = 0,50 m/d 16,5 11
(Abb. 60 unten)

047 030 921 2342
047 029 921 23,19
040 025 3996 24,51
040 025 39,61 24,66

1-3 mm 18,5 16
v, =0,25 m/d
(Abb. 61 oben)

061 1,13 406 22,89
061 1,15 406 22,49
084 098 587 23,63
0,73 1,01 854 2399

v, =0,50 m/d 12,7 11
(Abb. 61 unten)

0,24 0,71 285 25,29
0,24 0,69 285 24,12
0,24 0,73 54,82 24,58
0,24 0,72 54,76 23,95

100 mg/1 Cu Recomos  MP B ® P Reritiv

0,2 - 0,6 mm 9,0 12
v,=0,25 m/d
(Abb. 62 oben)

037 0,99 975 1573
037 098 975 1535
048 0,38 9,13 15,87
048 035 9,05 15,42

v,=0,50 m/d 6,5 9
(Abb. 62 unten)

0,60 0,19 92,1 10,05
0,60 0,19 92,1 9,94
0,58 0,17 6681 10,57
0,58 0,17 6625 1041

1-3 mm 7,75 12
v, =0,25 m/d
(Abb. 63 oben)

0,40 0,63 40,6 14,42
0,40 0,62 40,6 14,27
0,40 0,61 3535 18,03
0,40 0,59 35,00 16,09

v, =0,50 m/d 5,75 9
(Abb. 63 unten)

0,13 096 285 12,33
0,13 093 285 11,93
0,40 L5 0,99 14,47
0,37 0,58 1,04 6,77

u._aw._.w._.w._.w._.w._.w.—w_@w._.w._.w_w_w._u._w_w._.

* vgl. Tab. 31
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Tab. 36: Ergebnisse der Modellierung fiir Cu an Na-Klinoptilolith (k. A. =
keine Angaben; MP = MeBpunkte; Re/co-05 und Reprrpy = Retar-
dationsfaktoren; konstante Werte = kursiv).

10 mg/l Cu Recoos MP RB™ B’ o P’ Rerrmmm
02— 0,6 mm 480 17 055 1.85 975 5498
v,=0,25m/d 055 1,83 975 54,42
(Abb. 60 oben) 0,52 2,06 256,61 54,83
0,52 2,06 256,22 54,62
v,= 0,50 m/d 30,5 15 0,67 081 921 49,58
(Abb. 60 unten) 0,67 081 921 49,04
k.A. k. A. Lk A. k. A.
k.A. k. A. k A. k. A.
13 mm 460 20 037 259 406 5188
v, = 0,25 m/d 038 2,53 40,6 51,57

(Abb. 61 oben) 0,84 2,01 4,68 52,98

k. A. kA kA k. A.

0,5 1,0 285 40,85
0,5 097 285 40,41
0,43 1,22 33,88 40,34
0,43 1,24 28,82 40,25

v, = 0,50 m/d 24,75 14
(Abb. 61 unten)

100 mg/1 Cu Reco0s ~ MP B @ P Reririv

0,2 — 0,6 mm 36,5 13
v, = 0,25 m/d
(Abb. 62 oben)

0,60 045 97,5 45,68
0,60 045 97,5 44,99
039 0,30 50,20 43,0
044 031 50,13 42,54

v, = 0,50 m/d 25,0 14
(Abb. 62 unten)

0,65 0,90 92,1 28,92
0,65 0,90 92,1 28,60
0,57 0,14 1633 42,17
0,55 0,13 1587 40,90

1-3 mm 32,0 13
v, =0,25 m/d
(Abb. 63 oben)

0,49 1,00 40,6 34,96
0,49 0,98 40,6 34,09
0,50 041 11,88 42,64
0,50 0,39 11,71 41,56

v, =0,50 m/d 22,0 13
(Abb. 63 unten)

053 1,15 285 25,10
052 1,12 285 24,28
036 0,12 7,06 58,69
0551 011 6,78 35,65

u»~w»—~w»—~w»—w»—w»—w»—lu>—iQMHwHwHwHwHuHMHwH

* vgl. Tab. 31
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Tab. 37: Ergebnisse der Modellierung fiir Hg an Klinoptilolith bzw. Na-
Klinoptilolith (MP = MeBpunkte; Rc/co—05 und Reprrim = Retarda-
tionsfaktoren; konstante Werte = kursiv).

10000 ug/l HG  Recoos MP  RB™ B o R Fs—
Klinoptilolith 2,0 7 1 054 071 975 287
0,2—0,6 mm 3054 070 975 284

v, = 0,25 m/d 1 058 042 31,81 3,00
(Abb. 64) 3058 041 3137 291
Na-Klinoptilolith 4,5 7 1 058 120 975 629
0,2—0,6 mm 3058 1,19 975 622

v, = 0,25 m/d 1053 0,09 1091 1041
(Abb. 64) 3064 010 10,71 7,83
* vgl. Tab. 31

5.1.3.5  Vergleich der Ergebnisse aus Klein- und Grofisdulenversuchen

Die von LITTIG (2001) durchgefiihrten Durchstromungsversuche fiir 100 mg/1
Zn an Klinoptilolith (0,2 — 0,6 mm, v, = 0,25 m/d und v, = 0,50 m/d) in einer
GroBsiule ergaben eine sehr gute Ubereinstimmung mit den Durchbruchskur-
ven aus den Kleinsdulenversuchen (Kap. 5.1.5). Fiir einen Vergleich der mo-
dellierten Daten wurden die Ergebnisse einzelner Versuche mit variabler
Peclet-Zahl aus LITTIG (2001) entnommen und in Tab. 38 zusammengestellt.
Die Kurvenanpassung erfolgte jeweils mit den Modellen B/C/D.

Die Ergebnisse der modellierten Rcpmpvy aus verschieden dimensionierten
Sdulenversuchen zeigten eine gute Ubereinstimmung. Die Rcpriv aus den
Kleinsdulenversuchen ergaben leicht hohere Werte. Ein Grund hierfiir ist, daf3
diese Versuche langer durchgefiihrt wurden und deshalb mehr MeBpunkte fiir
eine Durchbruchskurve zur Verfiigung standen. Das Tailing konnte somit
besser erfaflit werden, welches durch CFITIM giinstiger modelliert werden
konnte. Insgesamt konnte die gute Ubereinstimmung dieser Durchbruchskur-
ven (Kap. 5.1.3) auch durch die Modellierung bestétigt werden. Somit ist ein
Upscaling von Klein- auf GroB3sdulenversuche moglich.
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Tab. 38:  Vergleich der Ergebnisse der Modellierung von Klein- und Grof3-
sdulenversuchen fiir 100 mg/l Zn an Klinoptilolith (0,2 — 0,6 mm)
fiir unterschiedliche Abstandsgeschwindigkeiten (MP = MeB-
punkte; Rcprv = Retardationsfaktoren; konstante Werte = kur-

Siv).

Versuch MP RB’ B’ o P R

v, =0,25 m/d

Kleinsaule 19 1 0,49 0,39 54,0 8,45
3 0,49 0,39 53,7 8,30

Grofle Saule 9 1 0,59 0,87 6607 6,92

(MeBstelle H) 3 0,59 0,87 6603 6,92

va=0,50 m/d

Kleinséule 10 1 0,49 0,40 48,8 4,97
3 0,49 0,39 48,5 4,44

Grofle Sdule 11 1 0,75 0,41 390 3,86

(MeBstelle H) 3 0,75 042 397 3,86

* vgl. Tab. 31

5.2 Elementares Kupfer (Cuo)

Elementares Kupfer (Cu”) wurde in der vorliegenden Arbeit fiir die Entfer-
nung von Quecksilber (Hg*") aus wéBriger Losung mittels Amalgamierung
(Legierungsbildung) eingesetzt (vgl. Kap. 3.1.4).

Zum Vergleich wurden zwei Cu’-Sorten eingesetzt: chemisch reine Cu’-
Spéne (Fluka), im Folgenden als Cu-rein bezeichnet, und Recycling-Cu’-
Spéne (Schrotthandel), nachfolgend Cu-Spéne genannt.

5.2.1 Ergebnisse der Batchversuche

5.2.1.1  Sorptionsisothermen

Die Sorptionsisothermen der Cu’-Arten Cu-rein und Cu-Spéne fiir Hg (reine
Schadstofflédsung) und Hg in 0,01 M CaCl,-Losung zeigt Abb. 40. Die Korre-
lationskoeffizienten liegen fiir die dargestellten Isothermen bei R* > 0,97. Die
Freundlich-Parameter und die aus den Isothermen abgeleiteten Retardations-
faktoren Ry [-], berechnet nach Gl. 12, sind in Tab. 39 zusammengefaft.
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Die Isothermen der Cu’-Arten waren nur fiir die héher gewihlten Konzentra-
tionen erstellbar, da die Hg-Sorption fiir die niedrigen Konzentrationsbereiche
(1 -300 pg/l) 100 % erreichte. Ein Abflachen der Isotherme konnte fiir den
untersuchten Konzentrationsbereich nicht beobachtet werden. Die Steigungen
der Isothermen liegen auBer fiir die Cu’-Spane mit Hg in 0,01 M CaCl,-
Losung nahezu bei Np=1 und besitzen praktisch linearen Charakter. Die
Isothermen und die daraus abgeleiteten Retardationsfaktoren Ry zeigen, daf3
die Cu’-Spine, ein Recyclingprodukt, etwas bessere Sorptionseigenschaften
als das chemisch rein hergestellte Cu’ aufweisen. Dies konnte auf eine etwas
unterschiedliche Zusammensetzung der Cu’-Arten (z.B. durch Verunreini-
gungen) zuriickzufiithren sein. Die Zugabe von CaCl, zur Hg-Losung hat nur
eine geringe Auswirkung auf die Hg-Amalgamierung.

Die pH-Werte der Gleichgewichtslosungen lagen zwischen pH 6 — 6,6. Da
Hg-Ionen nur wenig dissoziiert vorliegen und keine Kationenséure bilden, wie
dies bei anderen Metallionen der Fall ist (z.B. Cu oder Zn), entsprechen die
pH-Werte dem pH des reinen Probenmaterials.

10

A Cu Spane (Hg)
A Cu Spane (Hg in 0,01 m CaCl2)
W Cu rein (Hg)

OCu rein (Hg in 0,01 m CaCl2)

Hg sorbiert [umol/g]

0,1 T T L L
0,001 0,01 0,1 1
Konzentration der Gleichgewichtslésung [umol/l]

Abb. 40:  Sorptionsisothermen der Cu’-Arten Cu’-rein und Cu’-Spine fiir
Hg (in entionisiertem Wasser) und Hg in 0,01 M CaCl,-Ldsung.
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Tab. 39: Freundlich-Parameter und Retardationsfaktoren Ry der Cu’-Arten
Cu’-rein und Cu’-Spine fiir Hg und Hg in 0,01 M CaCl,-Lésung.

Probe/ Kr Ng Ry Konz.-Bereich
Schadstoff [Mmoll'NF g-lle ] [-] [-] [pmol/1]
Cu-Spéne

Hg 30,57 0,92 74720 — 42960 0,005 - 0,03
Hg + CaCl, 12,48 0,69 82830 - 41400 0,005 - 0,09
Cu-rein

Hg 18,07 0,95 32440 - 29310 0,01 - 0,07
Hg + CaCl, 16,22 0,93 32260 - 28850 0,01 -0,12

52.1.2  Kinetik

Reaktionskinetische Batchversuche mit Hg (in 0,01 M CaCl,-Losung) wurden
aufgrund der besseren Sorptivitit nur mit den Cu’-Spénen durchgefiihrt. Zu-
dem handelt es sich hier um ein Recyclingprodukt, das potentiell fiir die Sa-
nierung Hg-kontaminierter Wasser wieder eingesetzt werden kann. Die Er-
gebnisse sind in Abb. 41 fiir unterschiedliche Schadstoffkonzentrationen dar-
gestellt.

Die Amalgamierung von Hg an Cu’ zeigte eine schnelle Reaktionskinetik.
Das Gleichgewicht wird fiir alle Ausgangskonzentrationen nach 6 h erreicht,
wobei nach 2 h Reaktionszeit die Sorptionszunahme nur noch 2 % betrégt.
Die Detailansicht (0 h—6h) in Abb. 41 zeigt, daB die Kinetik fiir hohere
Konzentrationen schneller verlduft. Eine mogliche Erkldrung ist, dal mit
zunehmender Hg-Konzentration (hdheres Konzentrationsgefille) die Diffusi-
on des Hg ins Innere des Cu’ schneller verlduft. Das gleiche Verhalten zeigten
Versuche mit reiner Hg-Losung ohne CaCl,. Durch Zugabe von CaCl, zur
Hg-Losung wird die Reaktionskinetik minimal langsamer, was moglicherwei-
se auf die Chlorokomplexbildung des Hg zuriickzufiihren ist.
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Abb. 41:  Reaktionskinetik fir Hg (in 0,01 M CaCl,-Losung) an Cu’-
Spénen in Abhéngigkeit der Schadstoffkonzentration.

52.1.3  Stabilitdt

Elementares Kupfer ist unter Normalbedingungen in Wasser praktisch unlos-
lich. In oxidierenden Sduren und durch Sauerstoff wird Kupfer jedoch geldst.
Organische, schwefelhaltige Abwésser konnen ebenfalls korrosiv auf Kupfer
wirken (FABIAN 1980).

Zur Ermittlung der Loslichkeit von Cu” in wiBriger Losung wurden 1 g Cu’-
Spéne in 20 ml 0,01 M CaCl,-Losung fiir 24 h geschiittelt. In der Gleichge-
wichtslosung konnten 0,1 mg/l Cu*" nachgewiesen werden. Der 16sliche Kup-
feranteil ist wahrscheinlich auf dem im Wasser enthaltenen Sauerstoffgehalt
zuriickzufithren. Wihrend des Amalgamierungsvorganges von Cu’ mit Hg
gehen Cu”"-Ionen in Losung. Bei 1000 pg/l Hg in 0,01 M CaCl, konnten im
Batchversuch 0,02 — 0,07mg/l Cu* nachgewiesen werden (Fest-
stoff/Losungs-Verhiltnis 0,3:20). Die Menge an geldstem Cu?" ist somit deut-
lich geringer als die theoretisch erwartete Menge (0,316 mg/l, vgl. Kap.
3.1.4). Offensichtlich bleibt das Cu®" groBtenteils im Cu’-Metall zuriick, wel-
ches somit teiloxidisch vorliegt. Eine Erklérung hierfiir wére, dafl durch den
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Amalgamierungsprozef eine schiitzende Schicht auf der Cu’-Oberfliche ent-
steht.

Durch Zugabe von HNO; zur Schadstofflosung (1000 pg/l Hg in 0,01 M
CaCl,, resultierender pH Wert = 3) wurden im Schiittelversuch mit der Ccu’-
Spine bis zu 35 mg/l Cu®" geldst, da HNO; eine oxidierende Sdure ist und
korrosiv auf Cu” wirkt.

Die mit Hg amalgamierten Cu’-Spéne wurden auf ihre Stabilitit beziiglich der
Freisetzung von Hg untersucht. Nach dem Amalgamierungsvorgang wurden
2 g mit destilliertem Wasser gewaschenes Cu’~-Hg-Amalgam (Spéne) jeweils
mit 20 ml destilliertem Wasser und mit HNO; angeséuertem destilliertem
Wasser (pH 3) fiir 24 h geschiittelt. In beiden Fillen konnte kein Hg in der
Ldsung nachgewiesen werden.

5.2.2  Ergebnisse der Sidulenversuche

Zur Ermittlung des Retardationsfaktors Ry [-] der Cu’-Spine fiir Hg unter
dynamischen Bedingungen wurde ein Sand-Cu’-Gemisch mit 10 Gew.-%
Cu’-Spine fiir die Saulenversuche eingesetzt. Aufgrund der durch die Batch-
versuche ermittelten hohen Retardationsfaktoren wurde eine Durchstro-
mungsgeschwindigkeit von v,=0,50 m/d und eine Ausgangskonzentration
von 1000 pg/l Hg in 0,01 M CaCl, gewihlt. Die Eluate wurden auf Hg*"- und
Cu**-Ionen untersucht, sowie die pH-Werte und die elektrische Leitfahigkeit
ermittelt.

Die hydrodynamischen Saulenparameter (effektive Porositdt, Porenvolumen
und Abstandsgeschwindigkeit) wurden mittels Tracer (Chlorid) nach der in
Kap. 3.4.2 beschriecbenen Methode bestimmt. Die Versuche wurden in
Kleinsdulen durchgefiihrt.

52.2.1 Tracer

Durchbruchskurven fiir den Chlorid-Tracer wurden in jeweils 4 Parallelversu-
chen erstellt. Die Tracer-Durchgangskurven fiir die Abstandsgeschwindigkeit
v, = 0,50 m/d der Sand-Cu’-Gemische (10 Gew.-% Cu’-Spéne) sind in Abb.
42 in Abhéngigkeit der Zeit sowie der durchstromten Porenvolumen darge-
stellt.
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Abb. 42:  Ergebnisse der Tracerversuche (4 Einzelversuche) in Abhdngig-
keit der Zeit und der Porenvolumen fiir ein Sand-Cu’-Gemisch
mit 10 Gew.-% Cu’-Spénen (v, = 0,50 m/d).

Die Chlorid-Durchbruchskurven zeigen einen symmetrischen Verlauf. Die
nahezu deckungsgleichen Kurven lassen auf einen homogenen Einbau der
Saulenfiillung schlieflen.

Die Tracerversuche (Mittelwert aus 4 Einzelversuchen) ergaben eine Porositét
der Sdulenpackung von 33 %. Die Abstandsgeschwindigkeit besall bei einer
durchstromten Querschnittsfliche von 3,1415 cm® (V=7 cm’) den Wert
5,5-10* m/s. Der Dispersionskoeffizient D; wurde mit 7-10” [cm’s"] be-
stimmt. Die Peclet-Zahl betrug den Wert P = 21.

5.2.2.2  Quecksilber

Nach der Durchstromung des Sand-Cu’-Gemisches (10 % Cu’-Spine) von
2300 PV mit 1000 pg/l Hg in 0,01 M CaCl,-Losung konnte kein Schadstoff-
durchbruch fiir Hg erzielt werden. Dies bestitigt die aus den Batchversuchen
ermittelten hohen Retardationsfaktoren und die groBe Affinitit von Hg zu Cu’
(Amalgamierung). Im Eluat weniger Proben konnte im Durchstromungszeit-
raum zwischen 400 - 2300 PV allerdings eine Restkonzentration von Hg zwi-
schen 1 - 4 pg/l nachgewiesen werden, was auf eine teilweise unvollstdndige
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Amalgamierung schlieBen 148t. Bei einem Grenzwert fiir Hg von 1 pg/l Hg
(LAWA 1994) ist dieser Sachverhalt je nach Sanierungsziel zu beriicksichtigen.
Bei einem zusétzlichen Versuch mit 100 % Kupferspanen konnte nach einer
Gesamtdurchstromungsdauer von 900 PV kein Hg in den Eluaten nachgewie-
sen werden.

Aufgrund des Amalgamierungsprozesses und von Losungsprozessen durch
den im Wasser enthaltenen Sauerstoff wurden zu Beginn des Durchstro-
mungsversuches bis zu 0,6 mg/l Cu**-Ionen freigesetzt. Nach etwa 350 PV
fiel der Wert auf < 0,2 mg/l Cu*" ab und blieb wihrend der weiteren Durch-
stromung relativ konstant. Diese Werte galten sowohl fiir das 10 %-Gemisch
als auch fiir den Versuch mit 100 % Kupferspanen. Die abnehmende Cu-
Konzentration konnte auf die zunehmende Amalgamierung der Cu’-
Oberflache, aber auch auf die Ausfillung von basischen Kupfersalzen im
reaktiven Medium zuriickzufiihren sein. Nach dem Ausbau des Sdulenmateri-
als konnte teilweise eine blaue Verfarbung der Sandkérner bzw. der Cu’-
Spéne festgestellt werden, welche durch basische Kupfersalze (z.B. Cu(OH),)
hervorgerufen wurde. Diese Kupfersalze 16sten sich durch Zugabe von 9 %-
iger Salzsdure auf. Eine Abnahme der hydraulischen Durchldssigkeit konnte
wihrend des Versuchszeitraumes nicht festgestellt werden.

BIESTER et al. (2000) haben fiir die Hg-Entfernung aus wéBriger Losung durch
Amalgamierung den Einsatz von Zinnfiltern untersucht. Der Zinnfilter ist ein
Reaktionsmedium fiir Hg’ und Hg(I)-Spezies. Bei einer Filterdicke von 2 cm
wurde das Hg bis zu einer Konzentration von 800 pg/l nach einer Versuchs-
dauer von 1| h vollstindig zuriickgehalten (Durchflugeschwindigkeit von
1 Porenvolumen/min). Bei hoheren Konzentrationen stieg das Hg in Abhén-
gigkeit von der Ausgangskonzentration im Eluat an. Mit zunehmender Bela-
dung des Zinnfilters sind dabei 20 — 30 pg/l Hg in Form von Hg” im Eluat
enthalten. Die Autoren schlagen deshalb zusitzlich eine Nachbehandlung des
kontaminierten Wassers durch eine Hg’-Strippanlage vor. Einen Austrag von
Hg aus dem Zinnfilter durch Chloridionen oder durch Huminstoffe konnte
nicht beobachtet werden. Nachteil dieses Systems ist, dal Zinn zum einen
durch Abrasion des Filters und zum anderen durch den Amalgamierungsvor-
gang selbst mit einer Konzentration von bis zu 465 pg/l in Losung gehen
kann, welche iiber dem zuldssigen Grenzwert liegt. Teilweise wird das Zinn
als Hydroxid im Filter ausgefillt.
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5223  pH-Werte und elektrische Leitfahigkeit

Die pH-Werte lagen iiber den gesamten Versuchszeitraum im Bereich von
pH 6, die elektrische Leitfdhigkeit bei 2070 uS/cm. Diese Werte entsprechen
denen der Ausgangslosung. Der Amalgamierungsvorgang ruft keine Ande-
rungen des pH-Wertes hervor. Somit wird der pH-Wert durch den Grundwas-
serchemismus bestimmt und nicht durch die in der Cu’~-Wand ablaufenden
Reaktionen.

5.2.3  Vergleich der Sorptionskapazitit von Cu’ und Klinoptilolith fiir
Hg

Fiir den Vergleich der Sorptionskapazititen der Zeolithe und des elementaren
Cu’ sind die Isothermen fiir Hg (destilliertes Wasser) und Hg in 0,01 M CaCl,
von Cu’-Spine, Cu’-rein, Klinoptilolith und Na-Klinoptilolith in Abb. 43
gemeinsam dargestellt. Die aus den Isothermen ermittelten Retardationsfakto-
ren Ry sind fiir einen direkten Vergleich in Tab. 40 zusammengefalit.

Tab.40:  Vergleich der Retardationsfaktoren Ry [-] fiir Hg und Hg in
0,01 M CaCl, der CuO—Spéine, Cu’-rein sowie der Zeolithe.

niedrige Konzentrationen hohe Konzentrationen

Ry Konz.-Bereich Rq[-] Konz.-Bereich

[-] [wmol/1] [wmol/1]
Hg
Klino 420-195 0,035-5,2 195 - 85 52-28
Na-Klino 620 - 380 0,025 -4 380 - 195 4-17
Cu’-Spine 74720 — 42960 0,005 -0,03
Cu’-rein 32440 - 29310 0,01 -0,07
Hg+CaCl,
Klino 310-7 0,015-35
Na-Klino 525-14 0,015 - 35
Cu’-Spine 82830 - 41400 0,05 -0,09

Cu-rein 32260 - 28850 0,01-0,12
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Abb.43:  Vergleich der Isothermen fiir den Klinoptilolith, Na-
Klinoptilolith, Cu’-rein und der Cu’-Spine fiir Hg (reine Schad-
stofflésung) und Hg in 0,01 M CaCl,-Losung.

Aus dem Vergleich der Retardationsfaktoren geht hervor, daB das Cu’ bei
reinen Hg-Losungen ein um zwei bis drei Grolenordnungen héheres Retenti-
onsvermdgen besitzt. Im Gegensatz zu den Zeolithen spielt die Zugabe von
CaCl, zur Hg-Losung fiir die Amalgamierung an Cu” nur eine untergeordnete
Rolle, wihrend die Zeolithe, deren Reaktionsmechanismus auf Katione-
naustausch beruht, die wenig dissoziierten HgCl,-Molekiile nur schlecht sor-
bieren. Generell zeigen die Zeolithe eine geringe Affinitit zu Hg.

5.3 Oberflichenmodifizierter Diatomit und Klinoptilolith

Nachfolgend werden die Untersuchungen beziiglich der sorptiven Eigenschaf-
ten des oberflaichenmodifizierten Diatomites und Zeolithes (vgl. Kap. 4) fiir
organische Schadstoffe vorgestellt.
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5.3.1  Ergebnisse der Batchversuche

5.3.1.1  Adsorptionsisothermen

Adsorptionsisothermen wurden mit Toluol, o-Xylol (BTX) und Naphthtalin
(PAK) fiir den Organo-Diatomit bzw. Organo-Klinoptilolith (oberflichenmo-
difiziert mit DPDSCI = Diphenyldichlorsilan) erstellt und nach Freundlich
(nichtlinear) ausgewertet (Abb. 44a, b). Die Regressionskoeffizienten liegen
fiir alle Isothermen bei R?>0,99. Die resultierenden Freundlich-Parameter
und die Wasserloslichkeiten der betreffenden Schadstoffe sind in Tab. 41
zusammengefalit. Fiir den unbehandelten Diatomit bzw. Klinoptilolith konnte
keine Sorptivitdt gegeniiber den untersuchten Schadstoffen nachgewiesen
werden.

Tab.41:  Freundlich-Parameter der organophilierten Materialien fiir Tolu-
ol, 0-Xylol und Naphthalin sowie die Wasserloslichkeit (MERIAN
& ZANDER 1982) des betreffenden Schadstoffes.

Loslichkeit Organo-Diatomit Organo-Klinoptilolith

Schadstoff in Wasser Ks N Ke N

mg/l]  [umol™rg1™ ] [[]  [umol™Nrg'Nr]  [-]

Toluol 515 0,06 0,88 0,03 0,85
0-Xylol 175 0,23 0,78 0,11 0,66
Naphthalin 30 0,41 0,79 0,21 0,81

Die Sorptivitdt des oberflichenmodifizierten Diatomites (2 x DPDSCI) bzw.
Klinoptilolithes (dealuminiert, 2 x DPDSCI) folgt der Reihe:

Naphthalin > 0-Xylol > Toluol
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Abb. 44:  Adsorptionsisothermen fiir 0-Xylol, Toluol und Naphthalin an a)
Organo-Diatomit und b) Organo-Klinoptilolith.

Die Kg-Werte der jeweiligen Isothermen zeigen, daB3 das Sorptionsverhalten
mit der Wasserloslichkeit (Tab. 41) der organischen Komponenten korreliert.
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Dieser Sachverhalt kann mit dem Prinzip der hydrophoben Sorption von aro-
matischen Verbindungen erkldrt werden, welche mit geringerer Wasserlos-
lichkeit der zu sorbierenden Stoffe zunimmt (HASSET et al. 1981, DZOMBAK &
LutHY 1984, WEBER et al. 1991, WEFER-ROEHL 1994). Dies zeigen auch die
aus den Isothermen abgeleiteten Retardationsfaktoren, berechnet nach Gl. 12,
welche fiir den Organo-Diatomit und den Organo-Klinoptilolith vergleichend
fiir die untersuchten Schadstoffe in Tab. 42 gegeniibergestellt sind.

Tab. 42: Retardationsfaktoren Ry [-] des Organo-Diatomites und des Or-
gano-Klinoptilolithes (DPDSCI) fiir je 1 mg/l und 10 mg/l Tolu-
ol, 0-Xylol und Naphthalin.

Probe Rq [-] Ry [-] Rq [-]

Toluol 0-Xylol Naphthalin

Schadstoffkonz.[mg/l] | 1 10 1 10 1 10

Organo-Diatomit 47 30 200 115 850 460

Organo-Klinoptilolith | 29 22 130 61 430 285

Erwartungsgemal zeigte der Organo-Diatomit aufgrund einer héheren Bele-
gung der Mineraloberfliche mit Phenylgruppen (TOC-Gehalt, vgl. Kap. 4) im
Vergleich zum Organo-Klinoptilolith bessere sorptive Eigenschaften fiir aro-
matische organische Schadstoffe. Das Verhiltnis der Retardationsfaktoren
beider organophiler Materialien fiir einen Schadstoff definierter Konzentration
entspricht in etwa dem des TOC-Gehaltes von 1,55. Somit konnte gezeigt
werden, dafl die Sorptivitit der organophilen Materialien mit dem TOC-
Gehalt der Probe korreliert.

Lineare Adsorptionsisothermen (N = 1) von hydrophoben Schadstoffen sind
nach CHIOU et al. (1979, 1983) ein Hinweis darauf, da3 sich die zu sorbieren-
den Stoffe in die organische Phase des Sorbenten 18sen (,,partitioning* bzw.
»dissolving®). Die Oberflache des Sorbenten wird somit als organisches Lo-
sungsmittel betrachtet (Koc-Konzept). Dieses Sorptionsverhalten zeigen auch
Mineraloberflachen, welche mit dem kationischen Tensid HDTMA oberfla-
chenmodifiziert sind (L1 & BOWMAN 1998).

Der mit DPDSCI behandelte Diatomit bzw. Klinoptilolith zeigt ein nichtlinea-
res (N # 1) Sorptionsverhalten gegeniiber aromatischen Kohlenwasserstoften.
Hier stellen die an die Mineraloberflache kovalent gebundenen Phenylgrup-
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pen des Organosilans keine organische Phase sondern eine hydrophobe Ober-
fliche dar, an welche die zu sorbierenden aromatischen Stoffe durch physika-
lische Wechselwirkungen gebunden werden. Das gleiche Sorptionsverhalten
gegeniiber hydrophoben Stoffen zeigen Tone, welche mit Trimethylpheny-
lammonium (TMPA) belegt sind (JAYNES & BoyD 1991), Huminstoffe, wel-
che an natiirlichen Mineraloberflichen gebunden sind (MURPHY et al. 1990)
und Aktivkohle (EL-DIB et al. 1978).

Fiir den organophilen Diatomit bzw. Klinoptilolith wurden Multikomponen-
tenversuche mit Xylol und Naphthalin durchgefiihrt. Beide Schadstoffe wur-
den zu je gleichen Konzentrationen (je 1 mg/l, 10 mg/l) zum Probenmaterial
zugegeben und bis zur Gleichgewichtseinstellung geschiittelt. Die Sorpti-
onskapazitit des Organo-Diatomites und des Organo-Klinoptilolithes ent-
sprach innerhalb dieses Konzentrationsbereiches fiir Naphthalin und Xylol
derjenigen aus Adsorptionsversuchen mit Einzelstoffen.

Fir den Organo-Klinoptilolith, welcher in seiner unbehandelten Form als
Kationentauscher fiir z.B. Schwermetalle dient, wurde in einem zeitabhingi-
gen Batchversuch die Sorptivitit aus einer 100 mg/l Zinklosung getestet.
Dabei konnte festgestellt werden, da3 erst nach einem Zeitraum von 10 d eine
minimale Sorption von 10 % Zn aus der Ausgangslosung stattfindet. Der
Organo-Klinoptilolith {ibernimmt somit die Funktion eines Organiksorbenten
und nicht mehr die eines Kationenaustauschers.

Die sorptiven Eigenschaften eines Materials fiir organische Schadstoffe wer-
den hiufig durch die Koc-Kow-Korrelation beschrieben. Voraussetzung hier-
fiir sind lineare Isothermen. Verschiedene Autoren fanden fiir natiirliche Se-
dimente folgende Bezichungen zwischen dem Kgc- und dem Koy-Wert:

KARICKHOFF et al. (1979): log Koc = 1,00 log Kow — 0,21
HASSET et al. (1981): log Koc = 1,00 log Kow — 0,317

Anhand von literaturbekannten Kqow-Werten der entsprechenden Schadstoffe
kann somit bei bekanntem TOC-Gehalt der Koc- bzw. der Kyg-Wert fiir das zu
untersuchende Material abgeschétzt werden.

Ist die Linearitdt von Adsorptionsisothermen nicht gegeben, so ist der Koc-
Wert von der Konzentration des Schadstoffes in der wafirigen Losung abhén-
gig. In Abb. 45 sind die errechneten log Koc-Werte des Organo-Diatomites
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bzw. Klinoptilolithes fiir jeweils 1 mg/l und 10 mg/l Toluol, 0-Xylol und
Naphthalin (Tab. 43) in Abhéngigkeit der log Kow-Werte dargestellt. Die
Kow-Werte (Tab. 49 im Anhang) fiir die entsprechenden Schadstoffe sind aus
der Literatur entnommen (HANSCH et al. 1968, KARICKHOFF et al. 1979).

Tab.43:  Koc-Werte des Organo-Diatomites bzw. Klinoptilolithes fiir
1 mg/l und 10 mg/1 Toluol, Xylol und Naphthalin, errechnet aus
dem K4-Wert und dem TOC-Gehalt.

Schadstoff Ky Koc log Koc
Probe [ Vkg ] [Vkg] [ Vkg ]
Konzentration 1 10 1 10 1 10
mg/1 mg/1 mg/1 mg/1 mg/1 mg/1
Naphthalin
Org.-Diatomit 350 180 12200 6450 4,09 3,8
Org.-Klino 155 105 8800 5965 3,9 3,77
Xylol
Org.-Diatomit 185 105 6630 3760 3,82 3,57
Org.-Klino 60 28 3400 1590 3,53 32
Toluol
Org.-Diatomit 42 32 1520 1150 3,18 3,06
Org.-Klino 21 13 1190 740 3,07 2,86

Aus Abb. 45 geht wiederum deutlich die Nichtlinearitét der Isothermen und
die unterschiedlichen Sorptionsvermdgen der verschieden organophilierten
Materialien hervor. Die durch lineare Regression erhaltenen Gleichungen sind
in Tab. 44 zusammengefalit. Die in der Literatur zu findenden Kow-Koc-
Beziehungen fiir natiirliche Sedimente sind in diesem Fall nicht iibertragbar,
da dies zu einer Unterschitzung des Sorptionsvermdgens der organophilen
Materialien fithren wiirde.
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Abb. 45:  Abhingigkeit der Koc-Werte des Organo-Diatomites bzw. Kli-
noptilolithes vom Kow-Wert der verwendeten Schadstoffe.
Tab. 44: Kow-Koc-Korrelation des Organo-Diatomites bzw. Klinoptilo-
lithes fiir unterschiedliche Schadstoffkonzentrationen.
Probe Kow-Koc-Beziehung R’
Organo-Diatomit
1 mg/l log Koc =1,3636 log Kow - 0,4851 0,99
10 mg/1 log Koc =1,1052 log Kow + 0,0875 1,00

Organo-Klinoptilolith

1 mg/l log Koc = 1,1998 log Kow - 0,1795 0,97
10 mg/1 log Koc = 1,2678 log Kow - 0,6013 0,92
53.12  Kinetik

Die Reaktionskinetik des mit Diphenyldichlorsilan (DPDSCI) oberfldchen-
modifizierten Diatomites bzw. Klinoptilolithes flir verschiedene Schadstoff-
konzentrationen ist fiir Xylol in Abb. 46 und fiir Naphthalin in Abb. 47 darge-
stellt. Die sorbierte Menge wurde in %-Sorption der Ausgangslosung aufge-

tragen.
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Aus den dargestellten Versuchen geht hervor, dafl die Physisorption ein sehr
schnell ablaufender ProzeB ist. Beide Materialien sorbieren 80 % der unter-
suchten Schadstoffe, relativ zu ihrer Gesamtsorption, innerhalb der ersten 5
Minuten. Das Verteilungsgleichgewicht ist nach etwa 6 h — 24 h vollstindig
erreicht. Die Zeit bis zur Einstellung des Gleichgewichtes zwischen Feststoff
und Losung ist in diesem Konzentrationsbereich weitgehend unabhingig von
der Schadstoftkonzentration. Nach VOICE & WEBER (1983) lauft die Organik-
sorption an organischen Bodenkomponenten innerhalb einer Stunde fast voll-
standig (bis zu 90 %) ab.

100
g 75 5
5 n
o)
5 %0 O Diatomit DPDCI (1 mg/l) O
5 W Diatomit DPDCI (10 mg/l) A
> O Diatomit DPDCI (100 mg/l) A
25 A Klino DPDCI (1 mg/l)
A Klino DPDCI (10 mg/l) A
A Klino DPDCI (100 mg/l)
0 T T T T T
0 20 40 60 80 100

Zeit [h]

Abb. 46: Reaktionskinetik des mit DPDSCI] oberflichenmodifizierten
Diatomites und Klinoptilolithes fiir Xylol in Abhéngigkeit von
der Schadstoffkonzentration.
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Abb. 47:  Reaktionskinetik des mit DPDSCI oberflichenmodifizierten
Diatomites und Klinoptilolithes fiir Naphthalin in Abhéngigkeit
von der Schadstoffkonzentration.

5.3.1.3  Stabilitét

Stabilitdts-Batchversuche ergaben, dafl der organophilierte Diatomit bzw.
Klinoptilolith in Losungen mit extremen pH-Werten (pH 3 und pH 10) und
Ionenstirken (0,01 M und 1 M CaCl,-Losung) keine Anderung im Sorptions-
verhalten gegeniiber Naphthalin bzw. Xylol zeigten. Die Sorption aus einer
10 mg/l Naphthalin- bzw. Xylol-Lésung Ausgangslosung betrug fiir den Or-
gano-Diatomit 70 % bzw. 57 % und fiir den Organo-Klinoptilolith 55 % bzw.
29 %. Diese Werte entsprachen denen, welche aus den Isothermen und der
Reaktionskinetik gewonnen wurden. Auch nach Behandlung mit einem orga-
nischen Losungsmittel (0-Xylol) und anschlieBender Regenerierung bei
105 °C (24 h) wurde die gleiche Sorptionskapazitit erreicht.

Die oberflaichenmodifizierten Materialien konnen somit bei 105 °C fiir 24 h
vollstindig bei Erhalt der Sorptionseigenschaften mehrfach reaktiviert wer-
den.



5 Ergebnisse der Sorptionsversuche 145

5.3.2  Ergebnisse der Siaulenversuche

Die mit Diphenyldichlorsilan (DPDSCI) oberflichenmodifizierte Minerale
Diatomit und Klinoptilolith wurden in Kleinsdulenversuchen auf ihr Retenti-
onsvermogen fiir Naphthalin getestet. Die Versuche wurden mit einem Ge-
misch aus Sand und 10 Gew.-% organophiliertem Material fir 1 mg/l und
10 mg/l Naphthalin durchgefiihrt. Die hydrodynamischen Saulenparameter
und die Abstandsgeschwindigkeit wurden mittels Tracer (Chlorid) nach der in
Kap. 3.4.2 beschriebenen Methode bestimmt.

Aufgrund der hohen Fliichtigkeit von Xylol wurde auf Sdulenversuche mit
diesem Schadstoff verzichtet. Hierfiir wére eine vollstindig geschlossene
Apparatur mit online-Detektion nétig gewesen.

53.2.1 Tracer

Tracerversuche fiir die Sdulenpackungen mit organophilem Material wurden
in jeweils 4 Parallelversuchen erstellt. Die Chlorid-Durchgangskurven fiir die
Gemische mit organophilem Diatomit bzw. Organo-Klinoptilolith sind im
Anhang in den Abb. 65 und Abb. 66 in Abhéngigkeit der Zeit sowie der
durchstrémten Porenvolumen graphisch dargestellt.

Die symmetrisch verlaufenden Chlorid-Durchbruchskurven sind nahezu de-
ckungsgleich und lassen somit auf einen homogenen Einbau der Saulenfiil-
lungen schlieB3en.

Aus den Tracerversuchen (Mittelwert aus 4 Einzelversuchen) konnte eine
Porositit der Sdulenpackung von 42 % ermittelt werden. Die Abstandsge-
schwindigkeit betrug bei einer durchstromten Querschnittsfliche von
3,1415 cm?® (V=14 cm®) 2,25:10* m/s. Fiir die Sdulenpackungen mit orga-
nophilem Klinoptilolith betrug die Porositét 34 %, die Abstandsgeschwindig-
keit lag bei 2,61-10% m/s (V =13 cm’). Diese Werte sind vergleichbar mit
denen fiir den natiirlichen Klinoptilolith (vgl. 5.1.2.1). Die aus den Tracerkur-
ven abgeleiteten Werte fiir die longitudinalen Dispersionskoeffizienten und
den Peclet-Zahlen fiir die entsprechende S&ulenpackung (Mittelwert aus 4
Einzelversuchen) sind Tab. 45 zu entnehmen.
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Tab. 45: Dispersionskoeffizient und Peclet-Zahl aus den Tracerversuchen
der Saulenpackungen mit organophilem Material.

Reaktives Material to.s [s] to.s41 [S] toaso [s] Do [cmzs' P[-]

1

Organo-Diatomit 19760 25300 13720 4,31-107 13
Organo-Klinoptilolith 15850 19860 10640 4,56:107 15

5.3.2.2  Naphthalin

Fiir den Organo-Diatomit und den Organo-Klinoptilolith wurden Saulenver-
suche mit 1 mg/l und 10 mg/l Naphthalinldsung durchgefiihrt. Die Abstands-
geschwindigkeit betrug v, = 0,25 m/d. Der Wiedererhalt von Naphthalin war
>90 %. Die Ergebnisse aus den Sdulenversuchen wurden auf den entspre-
chenden Wert normiert. Die Durchbruchskurven sind in Abhéngigkeit des
Porenvolumens gemeinsam in Abb. 48 dargestellt.

Die Durchbruchskurven zeigen einen asymmetrischen Verlauf (Tailing). Die
ermittelten Retardationsfaktoren Ry [-] (C/Cy=0,5) liegen fiir den Organo-
Diatomit (10 Gew.-% Anteil im Sand) bei Ry = 74 fiir 1 mg/]1 und bei Ry = 44
fiir 10 mg/l Naphthalin. Der Durchbruch fiir den Organo-Klinoptilolith
(10 Gew.-% Anteil im Sand) erfolgte fiir 1 mg/l Naphthalin nach 42 PV und
fiir 10 mg/l nach 23,5 PV. Die bereits aus den Isothermen um den Faktor 1,55
ermittelte hohere Sorptivitdt des Organo-Diatomites, hervorgerufen durch eine
im gleichen MaB3e hohere Belegung der Mineraloberfliche mit Phenylgruppen
(TOC-Gehalt, vgl. Kap. 4), konnte durch die Ergebnisse aus den Sdulenversu-
chen bestitigt werden. Die Retardationsfaktoren Ry aus den Séulenversuchen
liegen etwa 5 % - 20 % unter den Rg-Werten, die aus den Adsorptionsiso-
thermen abgeleitet wurden (vgl. Tab. 42).
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Abb. 48:  Durchbruchskurven fiir Naphthalin an den mit Diphenyldichlorsi-
lan (DPDSCI) modifizierten Materialien Diatomit und Klinopti-
lolith (v, = 0,25 m/d).

Zusitzlich wurden Saulenversuche mit dem Organo-Diatomit bei doppelter
Abstandsgeschwindigkeit (v, = 0,50 m/d), d. h. bei halbierter Kontaktzeit des
Schadstoffes mit dem Sorbenten, fiir 10 mg/l Naphthalin durchgefiihrt. Das
Ergebnis im Vergleich zu den Durchbruchskurven fiir v, = 0,25 m/d zeigt
Abb. 49.

Die Durchbruchskurven unterscheiden sich hauptsachlich durch das weniger
ausgeprigte Tailing bei hoherer Abstandsgeschwindigkeit. Der Retardations-
faktor von Ry =43,5 bei v, = 0,50 m/d hat sich im Vergleich zum Ry =44 der
niedrigeren Abstandsgeschwindigkeit nur minimal vermindert. Somit hat
innerhalb der untersuchten Versuchsparameter die Abstandsgeschwindigkeit
nur einen geringen EinflufB, da die Sorption von Naphthalin an den Sorbenten
innerhalb kurzer Zeit ablauft (vgl. Kap. 5.3.1.2).
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Abb. 49:  Durchbruchskurven fiir Naphthalin am Organo-Diatomit fiir
Vo= 0,25 und v, = 0,50 m/d.

5.3.3  Modellierung der Durchbruchskurven

5.3.3.1 Tracerversuche

Die Ergebnisse der Modellierungen der Tracerversuche (4 Einzelversuche) fiir
die Saulenpackungen mit Sand + 10 Gew.-% reaktivem Material sind fiir den
Organo-Diatomit in Tab. 46 und fiir den Organo-Klinoptilolith in Tab. 47
zusammengefaflt. Die graphischen Darstellungen zeigt Abb. 50. Die Modellie-
rung erfolgte analog Kap. 5.1.2.1 mit dem Modell A. Die Kurvenanpassungen
sind lediglich fiir die Randbedingung 1 (konstante Konzentration) dargestellt,
da die Modellierung realistischere Werte lieferte. Als Ausgangswert fiir die
Peclet-Zahl P wurden die Ergebnisse aus der manuellen Auswertung
(C/Cy= 0,5, vgl. Tab. 45) als variable Faktoren gewéhlt. Der Retardationsfak-
tor wurde mit Ry =1 als konstanter Parameter eingegeben und die fiir die
weitere Modellierung der retardierenden Verbindung benétigte Peclet-Zahl
durch CFITIM angepaft.
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Durch die Kurvenanpassung an die gemessenen Werte wurde filir die Séulen-
packung mit Organo-Diatomit die Peclet-Zahl P im Durchschnitt mit einem
Wert von 24 angepalt. Dieser liegt im Bereich von P aus der manuellen Aus-
wertung. Fiir den Organo-Klinoptilolith wurde die Peclet-Zahl mit 99 errech-
net. Dieser Wert liegt zwar iiber dem Wert der durch manuelle Auswertung
ermittelt wurde (P = 15), ist jedoch nahezu identisch mit der Peclet-Zahl, die
zuvor unter gleichen Versuchsbedingungen fiir den unbehandelten Zeolith
(Kap. 5.1.5.1) modelliert wurde.

1,00 1@ 1,00 -
@% Organo- g%~
J Klino ,:”,’
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Abb. 50:  Kurvenanpassung der Tracerversuche (Chlorid) mit Modell A
(variabler Peclet-Zahl, Randbedingung 1) fiir den Organo-
Diatomit (links) und den Organo-Klinoptilolith (rechts) bei
v, = 0,25 m/d (leere Symbole = Melwerte, —@— = Modellanpas-

sung).

5.3.3.2  Naphthalin

Die asymmetrischen Durchbruchskurven fiir Naphthalin aus den Séulenversu-
chen mit dem Organo-Diatomit bzw. dem Organo-Klinoptilolith wurden mit
dem Programm CFITIM zur Ermittlung der genauen Retardationsfaktoren
modelliert. Aus den Adsorptionsisothermen konnte ein nichtlineares Sorpti-
onsverhalten der Sorbenten flir Naphthalin abgeleitet werden, welches mit
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dem Modell nach Freundlich beschrieben werden konnte. Die Modellierung
erfolgte somit analog zur mathematischen Beschreibung der Durchbruchskur-
ven fiir die Zeolithe (vgl. Kap. 5.1.5) mit den Modellen B/C/D. Diese Modelle
und die damit verkniipften Parameter wie Peclet-Zahl P, B (Anteil an sponta-
ner Retardation), ® (Damkdhler-Nummer) und der modellierte Retardations-
faktor verhalten sich entsprechend der in Kap. 5.1.5 beschriebenen Weise.

Die modellierten Ergebnisse fiir den Retardationsfaktor Ry, die Peclet-Zahl P
sowie fiir die Parameter B und o sind fiir den Organo-Diatomit in Tab. 46 und
fiir den Organo-Klinoptilolith in Tab. 47 zusammengefalit. Die graphischen
Darstellungen befinden sich in Abb. 51 bzw. Abb. 52. Die durch die Model-
lierung errechneten R4-Werte werden im Folgenden als Repirpy und die aus
den Séaulenversuchen abgelesenen Ry-Werte als Rcico-05 bezeichnet. Alle
Séulenversuche wurden mit einem Sandgemisch mit 10 Gew.-% Anteil des
jeweiligen reaktiven Materials durchgefiihrt.
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Abb. 51:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir Naphthalin an
organophilem Diatomit (DPDSCI) mit variabler und konstanter
Peclet-Zahl (v, = 0,25 m/d) (leere Symbole = Mewerte, —@— =
Modellanpassung).
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Tab.46:  Ergebnisse der Modellierung fiir Naphthalin an Organo-Diatomit
mit konstanter und variabler Peclet-Zahl P (k. A. =keine Anga-
ben, MP = MefBipunkte; Re/co-05 und Repriv = Retardationsfakto-
ren; konstante Werte = kursiv).

Organo-Diatomit  Rcicoos MP RB™ P 0" P

Naphthalin 74 13 1 k. A. kA 24 k. A.

1 mg/1 3 k.A. kA 24 k. A.
v, =0,25 m/d 1 0,81 1,72 200 80,6

3 0,81 1,68 931 80,6

10 mg/1 44 21 1 0,49 4,52 24 44,12
v,=0,25 m/d 3 0,49 421 24 44,76

1 0,39 4,03 90,0 47,15

3 036 3,86 1 47,07

294

v, = 0,50 m/d 43,5 12 1 0,62 3,51 24 47,21

3 0,62 648 24 46,75

1 k.A. kA kA kA

3 0,83 0,00 20,1 50,87

" RB = Randbedingung, * p = Anteil an spontaner Sorption,  ® = Damkohler-
Nummer

Insgesamt war eine gute Anpassung an die gemessenen Durchbruchskurven
beider Organo-Materialien durch CFITIM moglich. Somit kénnen die Durch-
bruchskurven auf Basis der allgemeinen Transportgleichung (Gl. 7) mit den
nichtlinearen Modellen B/C/D mathematisch beschrieben werden. Die model-
lierten Retardationsfaktoren Rcprpy liegen geringfiigig iiber den Werten der
aus den Sdulenversuchen ermittelten Reco-05, da vorherrschende Ungleich-
gewichte durch die Anpassung der Parameter 3, ® und P durch die Modelle
mit beriicksichtigt werden. Dabei liegen die durch CFITIM errechneten Re-
tardationsfaktoren unter den Werten, welche aus den Isothermen ermittelt
wurden und stellen somit realistische Ergebnisse dar. Diese Abweichung der
modellierten Rcgrpv von den aus den Isothermen ermittelten Ry sind durch die
unterschiedlichen Versuchsbedingungen zu erkliren (vgl. Kap. 5.1.2.5).



152 5 Ergebnisse der Sorptionsversuche

1,00 "

o 0,75

o

o

£ 0,50 - ’

2

= A 1 mgll

% 0,25 < 10 mgll o

z —o—RB 1+3 (P = konst.)

-o-RB 1+3 (P =var.)
0,00 $) Ao \ I
0 20 40 60 80
Porenvolumen

Abb. 52:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir Naphthalin an
organophilem Klinoptilolith (DPDSCI) mit variabler und kon-
stanter Peclet-Zahl (v, = 0,25 m/d) (leere Symbole = MeBwerte,
—@— = Modellanpassung).

Tab. 47: Ergebnisse der Modellierung fiir Naphthalin an Organo-
Klinoptilolith mit konstanter und variabler Peclet-Zahl P (MP =
MeBpunkte; Rcico-0s und Reprrv = Retardationsfaktoren; kon-
stante Werte = kursiv).

Organo- Reicoos  MP RB’ B* ® P’ Rerm

Klinoptilolith M

Naphthalin 42 14 1 0,10 5,60 99 43,71

1 mg/l 3 0,10 4,20 99 42,31

v, =0,25 m/d 1 0,93 0,09 2487 46,36

3 0,85 0,10 21,08 49,83

10 mg/l 24 14 1 0,44 2,06 99 27,64
v,=0,25 m/d 3 0,44 2,00 99 26,76

1 0,59 146 12,73 27,79

3 0,60 1,32 12,16 25,68

* vgl. Tab. 46



5 Ergebnisse der Sorptionsversuche 153

Die Modellierung mit variablem P ergaben im Vergleich mit konstantem P
héhere Werte fiir B (Anteil an spontaner Retardation), die sich dem Wert 1
anndhern. Diese Ergebnisse sind als sinnvoll anzusehen, da durch die Reakti-
onskinetik (vgl. Kap. 5.3.1.2) gezeigt werden konnte, da3 ein Grofiteil der
Schadstoffmenge spontan (innerhalb weniger Minuten) an der leicht zugéngli-
chen Oberfldche des Organo-Diatomites bzw. Organo-Klinoptilolithes sorbiert
wird. Fiir die niedrigere Naphthalinkonzentration von 1 mg/l ergaben sich im
Vergleich zur 10 mg/l Naphthalinlosung hohere B-Werte bei gleichzeitig klei-
neren Werten fiir ©, da der Massentransfer zu den Sorptionspldtzen schneller
erfolgt und der Anteil an Spontanretardation hoher ist. Die schnelle Einstel-
lung des Verteilungsgleichgewichtes zeigte sich auch in der Modellierung der
Durchbruchskurven, welche bei unterschiedlichen Abstandsgeschwindigkei-
ten (v, = 0,25 m/d und v, = 0,50 m/d) aufgenommen wurden, da die errechne-
ten Reprrv beider Versuche nahezu gleich sind (Tab. 46, graphisch nicht dar-
gestellt).

Die aus der Modellierung der Durchbruchskurven errechneten Reppy bestiti-
gen die aus den Séaulenversuchen erhaltenen Ergebnisse der Organo-
Materialien. Diese sind:

* Relative Abnahme der Sorption mit zunehmender Schadstoffkonzent-
ration.

e Der Einflufl der Abstandsgeschwindigkeit auf die Sorptivitit ist inner-
halb der gewéhlten Versuchsparameter aufgrund der schnell ablaufen-
den Reaktionskinetik gering.

¢ Der Organo-Diatomit weist aufgrund seines im Vergleich zum Organo-
Klinoptilolith um den Faktor 1,55 erhohten TOC-Gehaltes eine im
gleichen Mafle hohere Sorptivitét auf.
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6 ZUSAMMENFASSUNG UND BEWERTUNG

Der Einsatz von Reaktiven Winden zur in situ-Sanierung kontaminierter
Grundwisser stellt eine junge und innovative Technologie dar. Grofler For-
schungsbedarf besteht in hydraulischen Fragestellungen und in der Untersu-
chung der Langzeitstabilitit solcher Systeme, sowie insbesondere in Auswahl
und Entwicklung geeigneter reaktiver Medien, welche jeweils auf die vorlie-
gende Art der Schadstoffe abzustimmen sind. Fiir eine erfolgreiche Sanierung
sind Kenntnisse liber die Sorptionskapazitit, Kinetik und Stabilitdt der poten-
tiellen sorptiven Materialien grundlegend (DAHMKE et al. 1996, BEITINGER &
BuUTOW 1997).

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurden Materialien fiir den Einsatz in
Sorptionswénden zur Entfernung von Schwermetallen und organischen
Schadstoffen ausgewahlt bzw. neu entwickelt, untersucht und bewertet. Fiir
die Sanierung schwermetallbelasteter Grundwésser wurden ein Zeolith (Kli-
noptilolith) sowie elementares Kupfer als potentielle Sorptionsmedien einge-
setzt. Zur Sorption (poly)aromatischer organischer Schadstoffe wurde eine
Methode zur Oberfichenmodifizierung mit Chlorsilanen, ausgehend von ei-
nem Klinoptilolith und einem Diatomit, erfolgreich entwickelt. Die sorptiven
Eigenschaften der verwendeten Materialien wurden unter Simulation natiirli-
cher Grundwasserverhéltnisse in Batch- und Siulenversuchen ermittelt.

Der Klinoptilolith wurde auf die Sorption der Schwermetalle Zn>*, Cu*" und
Hg”" aus waBriger Losung hin untersucht. Der Reaktionsmechanismus beruht
auf Kationenaustausch. Die Kationenaustauschkapazitit (KAK) wurde mit
145 meq/100g bestimmt (Ammoniumacetatmethode). Durch die Uberfiihrung
des Klinoptilolithes in seine Na-Form konnte eine KAK von 176 meq/100g
erreicht werden. Der Boden-pH beider Zeolithformen lag bei pH 6,6, so daf3
der Sorptionsmechanismus iiberwiegend auf Kationenaustausch und nicht auf
Fillung der Schwermetalle beruht. Aus den nach Freundlich ausgewerteten
Isothermen sowie aus den Durchstromungsversuchen konnte die Sorptionsrei-
he Cu > Zn >> Hg fiir beide Zeolithformen abgeleitet werden, wobei der Na-
Klinoptilolith hoéhere Retardationsfaktoren aufwies. Desweiteren wurden
Isothermen mit Zugabe von CaCl, (0,01 M Losung) zur Schwermetallosung
erstellt, um natiirliche Grundwasserverhéltnisse zu simulieren. Fiir beide Zeo-
lithe wurde eine deutliche Abnahme der Sorptionskapazitit fiir die untersuch-
ten Schadstoffe bei Anwesenheit des Konkurrenzions Ca®* festgestellt. Dieses
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Sorptionsverhalten duBerte sich auch in der Abnahme der Retardationsfakto-
ren, die aus den Sdulenversuchen ermittelt wurden. So erreichte im Durch-
stromungsversuch ein Sand-Klinoptilolith-Gemisch (10 Gew.-% Klinoptilo-
lith-Anteil, Korngréfie 0,2 — 0,6 mm) fiir 100 mg/l Zn bei einer Abstandsge-
schwindigkeit von 0,25 m/d einen Retardationsfaktor von Ry4=69. Durch
Zugabe von CaCl, (0,01 M) zur Schwermetallosung wurde der Ry um 95 %
auf Ry = 4,7 reduziert.

Reaktionskinetische Versuche zeigten, dal das Sorptionsverhalten der Zeo-
lithe sowohl von der Zeit, als auch von der KorngréBe und der Schadstoffkon-
zentration abhingt. Die Sorptionskinetik ist durch eine schnelle initiale Sorp-
tion an der duBleren Oberfliche und einem langsameren Diffusionsprozef3 ins
Korninnere gekennzeichnet. Das Gleichgewicht zwischen Schadstofflosung
und Zeolith wurde somit fiir kleinere KorngroBen aufgrund ihrer groBeren
spezifischen Oberfliche und der kiirzeren Diffusionswege ins Korninnere
schneller erreicht. Das Verteilungsgleichgewicht stellt sich je nach Korngréfe
und Schadstoffkonzentration (Zn und Cu in 0,01 M CaCl,-Losung) fiir den
Klinoptilolith nach max. 96 h ein. Der Na-Klinoptilolith erreicht das Sorpti-
onsgleichgewicht bereits nach max. 72 h, da der Austausch von einwertigen
Na'-lonen durch zweiwertige Ionen thermodynamisch giinstiger ist. Im Ge-
gensatz zu Zn und Cu stellte sich das Gleichgewicht zwischen Zeolith und Hg
nur sehr trige ein. Dies ist damit zu erkldren, daB Hg in Anwesenheit von
Chloridionen eine Verbindung mit hohem kovalenten Charakter eingeht
(HgCly) und nur wenig dissoziiert vorliegt. Die Gleichgewichtseinstellung
hangt somit auch von der Verschiebung des Dissoziationsgleichgewichtes der
HgCl,-Molekiile ab.

Die Ergebnisse aus den Saulenversuchen bestétigten die Abhdngigkeiten der
sorptiven Eigenschaften, welche durch die Batchversuche ermittelt wurden.
Die Retardationsfaktoren Ry wurden mit Abnahme der KorngroBe, der Schad-
stoffkonzentration und der Abstandsgeschwindigkeit groBer. Zur Uberpriifung
der Aussagekraft der Ergebnisse aus den Durchstromungsversuchen in Klein-
sdulen (V =20 cm’) wurden ausgewihlte Versuche in einer groBer dimensio-
nierten Sdule (V =6360 cm’) im Sinne eines Upscalings wiederholt. Der
Vergleich der Durchbruchskurven bzw. der Retardationsfaktoren (Schadstoff-
durchbruch bei C/Cy=0,5) aus beiden Versuchsarten zeigte eine sehr gute
Ubereinstimmung und bewies die Reproduzierbarkeit der Ergebnisse. Somit
sollte es moglich sein, Aussagen liber das Sorptionsverhalten eines reaktiven
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Materials auf Basis von kostengiinstigen und einfach durchfiihrbaren Klein-
sdulenversuchen treffen zu konnen.

Die aus den Sdulenversuchen erhaltenen asymmetrischen Durchbruchskurven
(mit ausgepragtem Tailing) konnten erfolgreich mit dem Modellierungspro-
gramm CFITIM (VAN GENUCHTEN 1981), welches auf einer semianalytischen
Losung der allgemeinen Transportgleichung (Gl. 7, Kap. 2.3.2) basiert, unter
Anwendung eines nichtlinearen Modells mathematisch beschrieben werden.
Die durch das Programm modellierten Retardationsfaktoren Rcprpy waren
grofer, als die durch manuelle Auswertung der Experimente ermittelten Re-
tardationsfaktoren Rcco-05, da von CFITIM die in der Sdule bestehenden
chemischen und physikalischen Ungleichgewichte beriicksichtigt wurden. Die
angepaliten Faktoren Rcpiry ergeben somit realistischere Werte, die unterhalb
der Retardationsfaktoren lagen, welche aus den Isothermen gewonnen wur-
den. Die modellierten Retardationsfaktoren Rcprrpv aus den Durchbruchskur-
ven Dbestitigten das Sorptionsverhalten des Klinoptilolithes bzw. Na-
Klinoptilolithes, welches bereits aus den Batchversuchen abgeleitet wurde.

In einer Vielzahl von Untersuchungen erwiesen sich Zeolithe als gute Sorben-
ten flir Schwermetalle in wéaBriger Losung. Insbesondere zur Sorption von
Strontium gelang bereits der erfolgreiche Einsatz von Klinoptilolith in Reakti-
ven Winden (CANTRELL et al. 1994, VIDIC 2001).

Der untersuchte Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith ist fiir schwermetallkon-
taminierte Wésser mit einem pH-Wert = pH 4 geeignet. Bei niedrigeren pH-
Werten kommt es durch die Zerstérung der Zeolithstruktur zu einer Abnahme
der Sorptivitit.

Da die sorptiven Eigenschaften von Zeolithen korngréBBenabhéngig sind, sollte
die Kérnung des Sorptionsmediums in Reaktiven Wanden so gewdhlt werden,
daB je nach den Untergrundverhéltnissen die hydraulische Leitfahigkeit ge-
wihrleistet und gleichzeitig die Sorptivitdt des Materials moglichst hoch ist.
Die Ergebnisse der durchgefiihrten Versuche haben gezeigt, dal die Sorptivi-
tdt von Zeolithen von den im Grundwasser enthaltenen Ionen abhéngt, die mit
den geldsten Schadstoffen um die Sorptionspldtze im Zeolith konkurrieren.
Folglich ist fiir die Entfernung von Schadstoffen aus kontaminiertem Grund-
wasser mittels Zeolithen die Untersuchung und Bewertung ihrer sorptiven
Eigenschaften unter natiirlichen oder unter Simulation natiirlicher Verhéltnis-
se wichtig, da dies fiir eine realistische Einschidtzung des Materials und der
daraus folgenden Dimensionierung einer Reaktiven Wand grundlegend ist.
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Im Vergleich zum unbehandelten Klinoptilolith bietet der Na-ausgetauschte
Klinoptilolith die Vorteile, daf3 er eine schnellere Reaktionskinetik und hohere
Sorptivitdt besitzt, und somit weniger Material zur Grundwassersanierung
eingesetzt werden kann. Die Na-Form des Klinoptilolithes ist einfach herstell-
bar. Ein weiterer Vorteil ist, dal sich der Durchbruch der Schadstofffront
durch ein Absinken der zuvor erhdhten Na-Konzentration im Abstrombereich
ankiindigt, welche durch den Ionenaustausch (z.B. Schwermetalle) mit dem
Na' im Zeolith erzeugt wird.

Der Klinoptilolith und der Na-Klinoptilolith kdnnen nach Erschopfung der
Sorptionskapazitit durch Behandlung mit einer NaCIl-Losung einfach regene-
riert und wieder eingesetzt werden.

Die Standzeit (Dauer bis zur Erschopfung des Materials) eines fiktiven Zeo-
lith-Reaktors (100 % Zeolith der Korngrofe 0,2 — 0,6 mm, durchstromte Fla-
che 1 m® und 1 m Linge) kann auf Basis der aus den Siulenversuchen ermit-
telten Retardationsfaktoren berechnet werden. Die Berechnung wurde fiir den
Klinoptilolith (Rcprry = 28 fiir 10 Gew.-% Klinoptilolith-Anteil im Sandge-
misch auf 100 % Klinoptilolith linear hochgerechnet) bzw. den Na-
Klinoptilolith (Rcpmv = 54,5 fiir 10 Gew-% Na-Klinoptilolith-Anteil) mit
10 mg/l Cu (in 0,01 M CaCl,-Losung) durchgefiihrt. Bei einer Abstandsge-
schwindigkeit von v, = 0,25 m/d wird das Porenvolumen in 4 d ausgetauscht.
Die Zeit, nach der die Sorptionskapazitit des Materials erreicht und dieses
ausgetauscht bzw. regeneriert werden muf}, betrdgt fiir den Klinoptilolith
3,0 Jahre und fiir den Na-Klinoptilolith 5,9 Jahre.

Elementares Kupfer (Cu’) stellt ein neues Sorptionsmedium fiir die Sanie-
rung quecksilberkontaminierter Wisser dar und wurde in Form von Cu’-
Spinen auf sein Riickhaltevermdgen fiir Hg®" hin untersucht. Der Reaktions-
mechanismus beruht auf der Amalgamierung des Hg*" mit den Cu’-Spinen.
Hierfiir wurden Recycling-Spéne (Cu’-Spine) und zum Vergleich chemisch
reine Spine (Cu’-rein) verwendet. Aus den Sorptionsisothermen (Freundlich)
konnten im untersuchten Konzentrationsbereich (1 - 10000 pg/l Hg) sehr hohe
Retardationsfaktoren von 75500 - 24900 abgeleitet werden, wobei die Recyc-
ling-Spéne eine hohere Sorptivitdt aufwiesen, was mdglicherweise auf eine
etwas unterschiedliche Zusammensetzung der Cu’-Sorten (z.B. durch Verun-
reinigungen/Spurenmetalle) zurlickzufiihren sein konnte. Die Zugabe von
0,01 M CacCl, zur Hg-Losung hatte nur einen geringen Einflufl auf den Amal-
gamierungsprozef3. Aufgrund der hoheren Sorptivitit wurden alle weiteren
Versuche mit den Recycling-Spanen durchgefiihrt.



158 6 Zusammenfassung und Bewertung

Reaktionskinetische Versuche ergaben, daB3 das Verteilungsgleichgewicht
zwischen Schadstoff und den Cu’-Spénen nach 6 h erreicht wurde, wobei
nach 1 h bereits 90 % des Hg aus der Ausgangslosung entfernt wurden.
Versuche zur Stabilitit der Cu’-Spine zeigten, daB durch den Amalgamie-
rungsvorgang mit 1000 pg/l Hg in 0,01 M CaCl,-Losung und durch den im
Wasser gelosten Sauerstoff bis zu 0,1 mg/l Cu®" in Losung gehen konnen.
Durch den Zusatz einer oxidierenden Séure (HNO;, pH 3) wurde das Kupfer
korrodiert, wodurch bis zu 35 mg/l Cu*" in der Gleichgewichtsldsung nach-
zuweisen waren. Die mit Hg amalgamierten Cu’-Spine wurden auf die Frei-
setzung von Hg hin untersucht. Weder in waBriger noch in angeséuerter Lo-
sung (HNOs;, pH 3) konnte nach 24 h Hg in der Gleichgewichtslosung nach-
gewiesen werden, was auf eine hohe Stabilitit des gebildeten Amalgams
schlieen 14Rt.

Die aus den Isothermen abgeleiteten hohen Retardationsfaktoren konnten
durch die Ergebnisse aus den Sédulenversuchen bestétigt werden. Nach einer
Durchstromung von 2300 PV eines Sandgemisches mit einem Anteil von
10 Gew.-% Cu’-Spinen konnte kein Durchbruch fiir 1000 pg/l Hg erreicht
werden (v, = 0,50 m/d). Bei diesem Mischungsverhiltnis der Sdulenpackung
waren jedoch in manchen Eluatproben nach 400 PV 1 - 4 pg/l Hg nachweis-
bar, was auf eine teilweise unvollstdndige Reaktion schlieen 148t. Bei Versu-
chen mit 100 % Cu’-Spéne war bis zum Versuchsende nach 900 PV kein Hg
enthalten. Beim Ausbau der Séulenfiillung konnte teilweise eine blaue Ver-
farbung der Kupferspiane und der Sandkorner festgestellt werden, was auf die
Ausfillung des freigesetzten Cu®" in Form von basischen Kupfersalzen zu-
riickzufiihren ist.

Die Cu’-Spéne zeichnen sich durch ein sehr hohes Retentionsvermogen fiir
Hg>* sowie durch eine schnelle Reaktionskinetik aus und stellen somit ein
sehr gutes potentielles Sorptionsmedium fiir Reaktive Wande zur Sanierung
quecksilberkontaminierter Grundwésser dar. Der aus den Durchstromungsver-
suchen mit 1000 pg/l Hg (in 0,01 M CaCl,-Lésung) ermittelte Retardations-
faktor von Ry > 2300 fiir ein Gemisch aus Sand und 10 Gew.-% Cu’-Spénen
kann als Grundlage fiir eine Standzeitberechnung eines fiktiven Reaktors
(durchstromte Fliche 1 m® Linge 1 m) herangezogen werden. Somit wiirde
die Sorptionskapazitit des Reaktivs bei dieser Schadstoffkonzentration und
einer Abstandsgeschwindigkeit von v, = 0,25 m/d nach > 25 Jahren erschopft
sein. Allerdings ist je nach Sanierungsziel fiir den Einsatz in Reaktiven Wén-
den ein geeignetes Mischungsverhiltnis Sand/Cu’-Spéne zu wihlen, da wih-
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rend der Durchstromungsversuche bei einem 10 %-Gemisch und 1000 pg/l
Hg nach etwa 400 PV eine Restkonzentration an Hg auftrat, was bei 100 %
Cu’-Spine nicht der Fall war.

Wihrend der Durchstromungsversuche lagen die pH-Werte der Eluate durch-
weg bei pH 6, welcher dem Wert der eingesetzten Schadstofflosung ent-
sprach. Folglich wird der pH-Wert in einer Cu’~-Wand durch den Chemismus
des durchflieBenden Grundwassers bestimmt und nicht durch die in der Wand
ablaufenden Prozesse.

Der Austrag von Cu*" aus der Reaktiven Wand ist neben dem Amalgamie-
rungsprozef3 selbst auch von der Beschaffenheit des kontaminierten Grund-
wassers abhingig. Generell ist Cu’ in Wasser unldslich, kann jedoch durch
den im Wasser geldsten Sauerstoff oder bei vorhandenen oxidierenden Sauren
korrodiert werden. Dies kann gegebenenfalls zu einer Uberschreitung des
Grenzwertes fiir Cu im Grundwasser von 0,1 — 0,25 mg/l (LAWA 1994) fiih-
ren. In den Eluaten der Durchstromungsversuche waren maximal 0,6 mg/l
Cu®" enthalten, wobei der Wert mit zunehmender Amalgamierung auf
<0,2 mg/l abfiel. Je nach Anforderung an die Grundwasserqualitit konnte
gegebenenfalls hinter den Cu’-Reaktor ein weiterer Reaktor z. B aus Na-
Klinoptilolith geschaltet werden (,,multiple-gates“-Konfiguration mit Reihen-
schaltung), welcher das freigesetzte Cu®" aufnehmen kann. Die sorptiven
Eigenschaften von Na-Klinoptilolith fiir Cu®" wurden bereits im Rahmen
dieser Arbeit untersucht.

Hinsichtlich der Ausfillung von basischen Kupfersalzen sind in Bezug auf
den Erhalt der hydraulischen Leitféhigkeit {iber die Standzeit einer Reaktiven
Wand mit Cu’ kiinftig noch Langzeituntersuchungen erforderlich.

Elementares Kupfer stellt aufgrund seiner hervorragenden Sorptionseigen-
schaften eine gute Alternative zum Klinoptilolith dar, welcher nur eine gerin-
ge Affinitit zu Hg>" aufwies, besonders in Gegenwart von Chloridionen.

In der vorliegenden Arbeit wurde eine neue Methode zur Sorption aromati-
scher organischer Schadstoffe aus wéBriger Losung durch die Oberflichen-
modifizierung von Mineralen mit Chlorsilanen vorgestellt. Hierfiir wurden
der Klinoptilolith und der Diatomit als Ausgangsmaterial verwendet, deren
Silanolgruppen (OH-Gruppen) chemisch verdndert werden konnen. Die
Chlorsilane werden durch Abspaltung von HCI (CI" des Chlorsilans und H"
der Silanolgruppe der Mineraloberfldche) kovalent an die Mineraloberfldche
gebunden.
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Zunédchst wurden Vorversuche mit vier verschiedenen Chlorsilanen (Tri-
methylchlorsilan, ferz-Butyldimethylchlorsilan, Diphenyldichlorsilan und
Dimethyloctadecylchlorsilan) durchgefiihrt, welche sich durch unterschiedli-
che organische Gruppen und chemische Eigenschaften auszeichnen. Aus
diesen Versuchen ging hervor, daf} sich das Diphenyldichlorsilan (DPDSCI)
aufgrund seiner strukturellen Ahnlichkeit zu aromatischen Komponenten am
besten zur Sorption dieser Schadstoffgruppe eignet, obwohl der durch die
Phenylgruppen erzeugte organische Kohlenstoffgehalt (TOC) im Vergleich zu
den anderen Silangruppen relativ niedrig war. Somit héngt die erhohte Sorpti-
vitit des oberflichenmodifizierten Materials fiir aromatische Schadstoffe nicht
nur vom TOC-Gehalt, sondern auch entscheidend von der Struktur der Orga-
nosilangruppe ab. Das organophilierte Material zeichnete sich im Vergleich
zu den unbehandelten Proben durch einen deutlich erhohten TOC-Gehalt
sowie durch ein vermindertes Wasseraufnahmevermdgen aus. Zusétzlich
konnten die verdnderten chemisch-physikalischen Eigenschaften mit Hilfe der
Simultan-Thermoanalyse nachgewiesen werden. Die Sorptivitdt der orga-
nophilen Materialien wurde durch Optimierung der Versuchsbedingungen
(Organophilierungsdauer, Doppelorganophilierung, Dealuminierung des Kli-
noptilolithes) deutlich erhoht.

Diese oberflichenmodifizierten Materialien Organo-Klinoptilolith und Or-
gano-Diatomit (DPDSCI) wurden als potentielle Sorptionsmedien fiir Naph-
thalin (PAK), 0-Xylol und Toluol (BTX) auf ihre sorptiven Eigenschaften aus
wifiriger Losung hin untersucht. Der Festlegungsmechanismus beruht auf
Physisorption. Aus den nichtlinearen Isothermen konnte fiir den Organo-
Diatomit sowie flir den Organo-Klinoptilolith die Sorptionsreihe Naphthalin >
0-Xylol > Toluol abgeleitet werden. Dieses Sorptionsverhalten entspricht dem
Prinzip der hydrophoben Sorption, welche mit geringerer Wasserloslichkeit
des entsprechenden Stoffes zunimmt. Der Organo-Diatomit weist aufgrund
seiner strukturell bedingten héheren Belegung mit Phenylgruppen im Ver-
gleich zum Organo-Klinoptilolith ein um den Faktor 1,55 erhoéhten TOC-
Gehalt und eine im gleichen Mafle hohere Sorptivitit auf. Durch die Oberfla-
chenmodifizierung konnten die sorptiven Eigenschaften des Diatomites bzw.
Klinoptilolithes fiir aromatische Verbindungen deutlich verbessert werden, da
das unbehandelte Material keine meBbare Sorptivitit gegeniiber den unter-
suchten Schadstoffen aufweist. Aus einer 1 mg/l Naphthalin-, 0-Xylol- bzw.
Toluollosung wurden jeweils 84 %, 73 % und 30 % durch den Organo-
Diatomit und 62 %, 47 % und 24 % durch den Organo-Klinoptilolith aus der
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Ausgangslosung sorbiert. Das Verteilungsgleichgewicht zwischen Schadstoff
und Probe stellte sich nach max. 24 h ein, wobei 80 % der zu sorbierenden
Menge aus der Ausgangslosung bereits in den ersten 5 min am organophilen
Material festgelegt wurden.

Das organophilierte Material zeigte fiir Multikomponentenversuche mit je
gleichen Teilen Xylol und Naphthalin im untersuchten Konzentrationsbereich
(je 1 mg/l und 10 mg/1) die gleiche Sorptionskapazitit wie fiir den jeweiligen
Einzelstoff.

Der Organo-Diatomit und der Organo-Klinoptilolith zeichnen sich durch eine
hohe Stabilitit gegeniiber sauren und basischen Losungen sowie gegeniiber
hohen Ionenstérken und organischen Losungsmitteln aus. Das Material kann
bei Erhalt der Sorptionskapazitét bei 105 °C mehrfach regeneriert werden.
Durchstromungsversuche mit Naphthalin ergaben die gleichen Abhéngigkei-
ten der sorptiven Eigenschaften, die aus den Batchversuchen ermittelt wurden.
Die Durchbruchskurven und die daraus resultierenden Retardationsfaktoren
konnten mit CFITIM sinnvoll angepal3t werden.

Die mit Diphenyldichlorsilan (DPDSCI) oberflichenmodifizierten Materialien
Organo-Diatomit bzw. Organo-Klinoptilolith stellen neue potentielle reaktive
Materialien fiir die Sorption organischer aromatischer Schadstoffe dar. Die
kovalente Verkniipfung von Silangruppen mit der Mineraloberflache zeichnet
sich durch eine hohe Stabilitdt aus. Von dem organophilen Material sollte
somit keine Gefdhrdung fiir das Grundwasser durch Ausbluten der Orga-
nogruppen ausgehen. Ein weiterer Vorteil dieser Sorbenten ist in der einfa-
chen Regenerierungsmdoglichkeit zu sehen.

Mit Hilfe der aus den Saulenversuchen durch CFITIM errechneten Retardati-
onsfaktoren Reprpvy kann die Dauer bis zur Erschopfung eines fiktiven Reak-
tors (durchstromte Fliche 1 m” Linge 1 m), welcher 100 % des organophi-
lierten Materials enthélt, berechnet werden. Die Sorptionskapazitéit des Orga-
no-Diatomites fiir 1 mg/l Naphthalin ist nach 800 PV erschopft (Rcpmmv = 80
fiir 10 %-Anteil Organo-Diatomit). Bei einer Abstandsgeschwindigkeit von
v, = 0,25 m/d wird nach 4 d ein Porenvolumen der Reaktiven Wand ausge-
tauscht. Somit muf3 das Material nach 8,7 Jahren ausgetauscht bzw. regene-
riert werden. Fiir den Organo-Klinoptilolith (Rcpry =45 fiir 10 %-Anteil
Organo-Klinoptilolith) ist das Material, unter gleichen Bedingungen, nach
4,9 Jahren auszuwechseln.

Zur Einschitzung der Sorptivitdt der in der vorliegenden Arbeit neu entwi-
ckelten Materialien wurden diese mit einem tensidmodifizierten Klinoptilolith
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(HDTMA) verglichen, welcher bereits fiir den Einsatz in Reaktiven Wénden
in einer Pilotanlage getestet wird (BOWMAN 1999). Hierfiir wurden aus
BOWMAN et al. (1995) Isothermendaten fiir o-Xylol entnommen (gleiche
Versuchsbedingungen). Die Sorptionskapazitit des mit Diphenyldichlorsilan
belegten Klinoptilolithes ist mit der des HDTMA-Klinoptilolithes nahezu
identisch, wahrend der Organo-Diatomit deutlich bessere Sorptionseigen-
schaften fiir Xylol aufweist. Die durch Kovalentbindung mit Diphenyldichlor-
silan oberflichenmodifizierten Materialien stellen somit eine vielversprechen-
de Alternative zu den durch Kationenaustausch modifizierten HDTMA-
Zeolithen dar.

Durch die neue Anwendung des Prinzips der kovalenten Oberflichenmodifi-
zierung konnten innovative Materialien fiir den potentiellen Einsatz in Reakti-
ven Wénden zur Sorption organischer aromatischer Schadstoffe hergestellt
werden. Diese zeichnen sich im Vergleich zum unbehandelten Material durch
eine stark verbesserte Sorptivitit fiir die untersuchte Schadstoffgruppe sowie
durch eine hohe Stabilitdt der kovalent gebundenen Silangruppen aus (kein
Ausbluten). Zudem besteht die Option einer einfachen Regenerierung der
Organo-Materialien, die somit wieder zur Schadstoffsorption eingesetzt wer-
den konnen.
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Tab. 48: Chemisch-physikalische Daten und Grenzwerte der Schadstoff-
menge im Grundwasser (LAWA 1994) der verwendeten Schwer-

metalle.
Allgemeine Daten Cu Zn Hg
Ordnungszahl 29 30 80
Atomgewicht [g/mol] 63,546 65,39 200,59
Oxidationsstufe 0,+1, +2 0,+2 0,+1, +2
Radien [A]
Elementar 1,2 1,4 1,5
Einwertig 0,96 - 1,11-1,33
Zweiwertig 0,72 0,74 0,83 -1,28
Smp. [°C] 1083 419 -39
Sdp. [°C] 2595 908 357
Dampfdruck [mm] - - 1,22-10°
Grenzwert [pg/l] 100 - 250 500 - 2000 2-5
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Abb. 53:  Vorliegende Quecksilberspezies in Abhdngigkeit der Chlorid-
konzentration in Mol (verédndert, aus BODEK et al. 1988).
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Tab.49:  Chemisch-physikalische Daten der eingesetzten organischen
Schadstoffe und Grenzwerte im Grundwasser (LAWA 1994).

Allgemeine Daten 0-Xylol Toluol Naphthalin
Summenformel CsH4(CH3), C¢HsCH;3 C,oHg
Molgewicht [g/mol] 106,09 92,08 128,11
Wasserloslichkeit [mg/1] 175 515 31,7
Dichte [g/cm’] 0,86 0,87 1,14
Smp. [°C] 25,2 -95 80,2
Sdp. [°C] 114 110,6 211
Dampfdruck [mm] 5,2 22,4 0,05

log Kow - Wert 3,15 2,69 3,36

Grenzwert [pg/1] 50 - 120 (BTX) 0,4 -2 (PAK)
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Intensitat

Beugungswinkel 2theta (°)

Abb. 54:  Texturpriparat zur tonmineralogischen Auswertung des Klinopti-
lolithes (C = Klinoptilolith, I = Illit, F = Feldspat).

Tab. 50: Durchschnittliche chemische Zusammensetzung des Zeolithes bei
einem Klinoptilolithgehalt von > 65% (Daten aus technischem
Datenblatt, Fa. Greentrade Zeolith Handelsgesellschaft mbH).
Alle Angaben sind in % angegeben.

Si0, 66,63
ALLO; 12,30
Ca0 2,09
MgO 1,07
Na,0 2,41
K,0 2,96
MnO 0,19

H,0 10,00
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Tab. 51: Gaschromatographie: Gerédteparameter, MeB3programm und Re-
tentionszeiten fiir die verwendeten organischen Stoffe.
MeBprogramm
Injektor 250 °C
Detektor 250 °C
Kapillarsdule HP-5, Lénge 25 m, Innendurchmesser 0,32 mm,
Schichtdicke 0,52 pm
Gase He-FluBrate (Splitausgang): 26 ml/min
N,-Flufirate (Detektorausgang): 30 ml/min
H,-FluBrate (Detektorausgang): 33 ml/min
Temperaturpro- Ausgangstemperatur: 120 °C
gramm fiir Naphtha- Heizrate: 10 °C/min
lin Endtemperatur: 200 °C, fiir 2 min konstant
Temperaturpro- Ausgangstemperatur: 40 °C, 3 min konstant
gramm fiir Heizrate: 5 °C/min bis 70 °C, dann 20 °C/min
Toluol und Xylol Endtemperatur: 110 °C, fiir 2 min konstant
Retentionszeiten Toluol: 3,8 min Isooktan: 3,1 min
Xylol: 7,2 min
Naphthalin: 2,8 min Cyclohexan: 1 min
Tab. 52: Atomabsorptionsspektrometrie: Melmethodik, verwendete Gera-
te und Nachweisgrenzen der gemessenen Alkali-, Erdalkali- und
Schwermetalle.
Element = MefBtechnik / Gerét Wellenlinge Nachweisgrenze
[nm] [ug/]
Na 598,0 0,5
K 766,5 1
Mg Flammen-AAS 285,0 0,1
Ca 422.7 0,1
Zn 2139 1
Cu 3248 1
Hg Graphitrohr-AAS + 253,7 1

FIAS
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Abb. 55:  Tracerdurchgangskurven (je vier Einzelversuche) in Abhdngig-

keit der Zeit fiir ein Sand-Zeolithgemisch (10 %) der Koérnung
0,2 — 0,6 mm bzw. 1 — 3 mm und zwei Abstandsgeschwindigkei-
ten. Mithilfe dieser Darstellung kdnnen die Dy berechnet werden.



8 Anhang

192
1,00
va = 0,25 m/d
1-3 mm
2. 0,75
@)
8 leere Symbole = MeRpunkte
< 0,50 -
S
G 0,25 -
—o—Modell A, RB 1, P var
. -¢-Modell A, RB 3, P var
0,00 &>
0 0,5 1 1,5 2
Porenvolumen
1,00
v, = 0,50 m/d
1-3 mm
220,75 +
(@)
o -
a leere Symbole = Mel3punkte
0,50 ~
RS
S
e
O 0,25 -
-o-Modell A, RB 3, P var
——Modell A, RB 1, P var
0,00 & ‘
0 0,5 1 1,5 2
Porenvolumen
Abb. 56:  Kurvenanpassung der Tracer-Versuche mit Klinoptilolith (1 —

3 mm) fiir unterschiedliche Abstandsgeschwindigkeiten. Hierflir

wurde das Modell fiir symmetrische Durchbruchskurven (Modell

A) angewendet.
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Abb. 57:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 10 mg/l Zn an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (KorngréBe: 0,2 — 0,6 mm)
mit variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben)
und v, =0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =
Modellanpassung).
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Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 10 mg/l Zn an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (KorngréBe: 1 — 3 mm mit
variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben) und
v, = 0,50 m/d (unten) (leere Symbole = Melwerte, —@— = Mo-

dellanpassung).
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Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 100 mg/l Zn an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (KorngréBe: 1 — 3 mm) mit
variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben) und
v, = 0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— = Mo-

dellanpassung).
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Abb. 60:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 10 mg/l Cu an

Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (Korngréfe: 0,2 — 0,6 mm)
mit variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben)
und v, =0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =

Modellanpassung).
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Abb. 61:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 10 mg/l Cu an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (Korngr68e: 1 — 3 mm) mit
variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben) und
v,=0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =
Modellanpassung).
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Abb. 62:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 100 mg/l Cu an

Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (KorngréBe: 0,2 — 0,6 mm)
mit variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben)
und v, = 0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =

Modellanpassung).
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Abb. 63:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 100 mg/l Cu an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (KorngréBe: 1 — 3 mm mit
variabler und konstanter Peclet-Zahl fiir v, = 0,25 m/d (oben) und
v,=0,50 m/d (unten) (leere Symbole = MeBwerte, —@— =
Modellanpassung).
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Abb. 64:  Kurvenanpassung mit den Modellen B/C/D fiir 1000 pg/l Hg an
Klinoptilolith bzw. Na-Klinoptilolith (Korngrée: 0,2 — 0,6 mm,
v, = 0,25 m/d) mit variabler und konstanter Peclet-Zahl (leere
Symbole = MeBwerte, —@— = Modellanpassung).
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Ergebnisse der Tracerversuche (4 Einzelversuche) in Abhingig-
keit der Zeit und der Porenvolumen fiir ein Sand-Gemisch mit
10 Gew.-% Organo-Diatomit (v, = 0,25 m/d).
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keit der Zeit und der Porenvolumen fiir ein Sand-Gemisch mit
10 Gew.-% Organo-Klinoptilolith (v, = 0,25 m/d).
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