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Kurzfassung

In  der vorliegenden  Arbeit wurde ein  Verfahrenskonzept zur  In-situ-Dekontamination
schwermetallkontaminierter Bdden entwickelt und untersucht. Die Strategie des Verfahrens besteht in der
Anwendung von Kohlensdure als Elutionsmittel, das eine Auswaschung der Schwermetalle ohne vollstandige
Zerstdrung der Bodenmatrix erlaubt. In einem zweiten Schritt des Verfahrens erfolgt die Reinigung des
schwermetallkontaminierten Eluates mit Hilfe von geeigneten lonenaustauschern sowie Aktivtonerde.

Die Untersuchungen wurden in zwei Versuchsstdnden unterschiedlicher GroRe durchgefiihrt. In verschiedene
real kontaminierte Bodenkompartimente wurde Leitungswasser, das bei einem Partialdruck von 6 bzw. 2,6 bar
mit CO, gesattigt wurde, iber eine Beregnung unter Druck oder tber ein Lanze direkt in den Boden eingebracht.
Nach Durchsatz von 200 bis 800 Porenvolumina Kohlensdure wurden in den Bodenlésungen pH-Werte
zwischen 4,6 und 6,4 erreicht. Die insgesamt vorhandene Schwermetallmenge an Cd, Zn, Cu, Ni und Tl lief? sich
dadurch um 10 bis 50 % vermindern. Das meist immobile Pb und As wurden zu maximal 3 % eluiert. Diese
eluierten Mengen entsprachen mit wenigen Ausnahmen 60 bis 100 % der mobilisierbaren Anteile. Dies sind im
Wesentlichen die leicht I6slichen, austauschbaren und carbonatisch gebundenen Metalle, die Uber eine
sequentielle Extraktion abgeschatzt werden kénnen.

Grundlage einer mathematischen Simulation der Schwermetallelution bzw. des Stofftransports in einem
wassergesattigten Porensystem bildete die Konvektions-Dispersion-Gleichung. Wechselwirkungen zwischen
Losung und Festphase wurden in einem summarischen Ansatz als kinetisch bestimmte Quasi-Sorption
betrachtet. Auf Basis von Gleichgewichtsversuchen wurden Desorptionsgeschwindigkeiten und Langmuir-
Parameter ermittelt. Unter Annahme eines einzigen Typs von Adsorptionsplatzen ergab die Modellierung der
Eluatkonzentrationen in vielen Féllen ein zufriedenstellendes Resultat. Nur in einem Extremfall flhrte die
Annahme zwei verschiedener Typen von Adsorptionsplatzen zu einer wesentlichen Verbesserung der
Simulation.

Abstract

About the Heavy Metal Removal (in site) from Soil by Carbon Acid and integrated
Recycling of Metals by lon Exchance Resins

A concept of a remediation process (in-situ) for heavy metal contaminated soils was developed and examined.
The strategy of the process is to use carbon acid as eluting agent which allows to elute heavy metals without
completely destroying the structure of soil. In a second step of the process the heavy metals are removed from
the water by a suitable ion exchanger or activated alumina.

Investigations were carried out using two installations of different size. Natural water saturated with CO, under
pressure of 6 or 2.6 bar respectively was sprinkled on the soil under pressure or pressed into the soil by means of
a lance. After a throughput of 200 to 800 pore volumina of carbon acid in the soil solution pH-values of 4.6 to
6.4 were reached. The total amount of Cd, Zn, Cu, Ni and TI could be diminished by 10 to 50 %. Pb and As
could be eluted by 3 % at the maximum. These amounts correspond with few exceptions to 60 to 100 % of the
mobilizable metals, which can be estimated by sequential extraction.

The basis for a mathematical simulation of heavy metal elution in water saturated porous systems is the
differential mass balance for convective and dispersive transport. All interactions between solid and liquid phase
were considered together as a pseudo sorption process, which is controlled by kinetics. Desorption rates and
Langmuir parameters were derived from equilibrium experiments. Under the assumption of one type of
adsorption sites the modelling of metal concentrations yielded satisfactory results. Only in one extreme case the
assumption of two different adsorption sites lead to a fundamental improvement of simulation.



Zusammenfassung

Die Sanierung schwermetallkontaminierter Bdden erfolgt in den bisher vorgeschlagenen Verfahren
meist unter einschneidender Veranderung der Bodenmatrix durch Auskoffern oder Einsatz starker
Reagenzien. Ziel dieser Arbeit war daher die Entwicklung und Untersuchung eines Verfahrens zum
In-situ-Einsatz unter Beachtung einer schonenden Reinigung schwermetallkontaminierter Boden.

Die Strategie des in dieser Arbeit vorgeschlagenen Verfahrens besteht in der Anwendung eines
Elutionsmittels, das eine Auswaschung der Schwermetalle ohne vollstandige Zerstérung der
Bodenmatrix erlaubt. Als Elutionsmittel findet CO,-gesattigtes Wasser Verwendung, das auf Grund
der relativ geringen Saurestarke der Kohlensaure zur Erreichung dieses Zieles geeignet erscheint.
Durch die Absenkung des pH-Wertes in der Bodenlésung nach Eintrag der Kohlensdure erfolgt eine
Auswaschung der Schwermetalle. Dabei wird die Loslichkeit der Metalle neben der Bildung
zweiwertiger lonen durch die Bildung von Carbonato- und Hydrogencarbonatokomplexen erhoht. Ein
weiterer Vorteil gegenuber anderen Elutionsmitteln ergibt sich nach Beendigung der
Bodenbehandlung auf Grund des schnellen Entweichens des CO,, so dass mittelfristig keine weitere
Mobilisierung der restlichen Schwermetalle wie im Falle mancher Komplexbildner zu erwarten ist.
Als zweiter Schritt im Verfahrenskonzept erfolgt die Reinigung des aus dem Boden austretenden
schwermetallkontaminierten Eluates mit Hilfe von geeigneten lonenaustauschern sowie Aktivtonerde
(Al,03). Als letztendliches Ziel steht die Kreislauffuhrung des Elutionsmittels nach erneuter Sattigung
mit CO, zur Erh6hung der Wirtschaftlichkeit und der Umweltvertréglichkeit des Verfahrens.

Der vorgeschlagene Verfahrensansatz wurde in zwei Labor- bzw. Technikumsanlagen
unterschiedlichen MaRstabes an drei verschiedenen real kontaminierten Boden untersucht. In der
Laboranlage wurden luftgetrocknete Bodenschattungen (1,5 kg) mit bei 2 bzw. 6 bar CO,-Partialdruck
geséttigtem Wasser beregnet, wobei das gesamte Bodensystem unter dem selben Druck stand, um ein
sofortiges Ausgasen des CO, zu verhindern. Das Ziel bei der Planung eines Langzeitversuches
hingegen lag im Einsatz einer praxisnahen Methode. Die Behandlung des Bodens erfolgte dabei im
ungeséattigten Zustand unter Einbringung des bei eine CO,-Partialdruck von 2,6 bar geséttigten
Elutionsmittels tber eine Lanze direkt in das Bodenkompartiment (120 kg).

Die Beurteilung und Beschreibung der Dekontaminationsleistung erfolgte mit Hilfe der Betrachtung

der Schwermetalle in ihren verschiedenen Bindungsformen sowie weiterer Bodenparameter.

Die experimentellen Ergebnisse der Elution mit Kohlensaure sowie der Schwermetallentfernung aus

dem Eluat lassen sich wie folgt zusammenfassen:

e Gegeniiber dem Gleichgewichts-Boden-pH-Wert verschiedener real kontaminierter Béden konnte
eine Absenkung des pH-Wertes in der Bodenlésung um 1 bis 2 Einheiten auf Werte zwischen 4,6
und 6,4 erreicht werden.

» Bei Beaufschlagung der Boden mit bei einem CO,-Partialdruck von 6 bar gesattigtem Wasser
konnten nach Durchsatz von 80 bis 300 Bettvolumina bzw. 150 bis 800 Porenvolumina die
Gesamtbeladung an Zn, Cd, Cu, Ni und Tl um 10 bis 50 % reduziert werden. Das meist immobile
Pb sowie As konnten maximal mit 3 % ausgewaschen werden. Diese eluierten Mengen entsprachen
mit wenigen Ausnahmen 60 bis 100 % der mobilisierbaren Anteile, welche aus den Beladungen der
ersten drei Fraktionen der hier durchgefuihrten sequentiellen Extraktion bestehen.

* Im durchgefihrten Langzeitversuch unter geringerer CO,-Séttigung konnten nach Durchsatz von
104 Bettvolumina bzw. 221 Porenvolumina 10 bzw. 23 % der Gesamtbeladung an Zn und Cd
ausgewaschen werden, was ca. 30 % der mobilisierbaren Anteile entsprach.

* Mit Hilfe eines schwermetallselektiven Kationenaustauscher konnte in den meisten Féllen eine
ausreichende Reinigung der Eluate erreicht werden, so dass eine Einleitung in
Oberflachengewésser oder eine Kreislauffihrung in der Sanierungsanlage mdglich ist. Durch
Einsatz von Aktivtonerde konnte das meist als Arsenat (H,AsO,) oder Arsenit (H,AsOj3)
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vorliegende As aus dem Eluat nur méRig entfernt werden. Dabei muss jedoch das Redoxmilieu des
Systems bertiicksichtigt und gegebenenfalls eine Voroxidation der Sorptionsstufe vorgeschalten
werden.

Durch eine Elution mit Kohlensdure kénnen somit vor allem die als gut bis méRig mobilisierbar
einzustufenden Anteile einer Schwermetallkontamination ausgewaschen werden. Dies sind im
Wesentlichen die leicht I6slichen, austauschbaren und carbonatisch gebundenen Anteile, die tber eine
sequentielle Extraktion abgeschatzt werden kénnen.

Zweck weiterer Untersuchungen war die Beobachtung der Gleichgewichtseinstellung wvon
Schwermetallen zwischen Festphase und CO,-gesattigter Losung. Aus den erzielten Ergebnissen
wurden Quasi-Sorptionsisothermen nach Langmuir aufgestellt, die die Desorption von
Schwermetallen, die Auflésung von Festphasen, Komplexierungs- und Redoxvorgange in ihrer
Gesamtheit beschreiben. Die Desorptionskinetik wurde mit einem Geschwindigkeitsgesetz erster
Ordnung beschrieben.

Um eine Mdglichkeit zur Abschdtzung der Elutionsleistung des Verfahrens zu erhalten, wurde ein
Versuch unternommen, die \Vorgénge bei der Elution der Schwermetalle mathematisch zu
beschreiben. Grundlage des theoretischen Ansatzes bildete die Uber eine Massenbilanz in einem
Elementarvolumen aufgestellte Konvektions-Dispersion-Gleichung fur ein wassergeséttigtes
Porensystem. Der ebenfalls berticksichtigten Sorption von Schwermetallen an Festphasen wurde eine
kinetische Hemmung zugeordnet. Die Berechnungen wurden mit Hilfe eines numerischen
Simulationsmodelles durchgefuhrt. Auf Basis der mittels der Versuche zur Gleichgewichtseinstellung
erhaltenen Desorptionsgeschwindigkeiten und Langmuir-Isothermen, unter Annahme eines einzigen
Typs von Adsorptionsplatzen, ergab die Modellierung der Eluatkonzentrationen in vielen Fallen ein
zufriedenstellendes Resultat.

In unbefriedigend beschriebenen Féllen konnte eine bessere Beschreibung der Eluatkonzentrationen
erreicht werden, falls zwei verschiedene Typen von Adsorptionsplatzen angenommen wurden. Dabei
wurde einem kleinen Anteil der Beladung, der in der GrélRenordnung des austauschbaren Anteils der
sequentiellen Extraktion lag, eine schnellere Desorption zugeordnet, so dass hohe Konzentrationen in
der Losung zu Elutionsbeginn besser wiedergegeben werden konnten. Auf Grund der Unsicherheiten
und des erheblichen Mehraufwandes beim Aufstellen der Sorptionsparameter bleibt jedoch fraglich,
ob die Annahme einer Two-site-Isotherme wirklich zu einer Verbesserung der Berechnung fiihrt oder
ob nicht eine Abschétzung mit Hilfe einer Einfach-Isotherme gerechtfertigt bleibt.

VI



Inhaltsverzeichnis

1 EINLEITUNG UND PROBLEMSTELLUNG ......ccoiiiiiiieieeee e 1
1.1 Allgemeing ProbIemMSTEIIUNG .......coeiiiie ettt 1
1.2 SANIEIUNQGSVEITANIEN ..o bbbttt e bbbt bt n e e e et e 1
1.3 Spezifische AUTGabENSTEIHUNG..........coviiiie e 2

2 STAND DES WISSENS . ... e e 3
2.1 Schwermetalle iM BOOEN .........c.o ittt 3

2.1.1 BiNAUNGSTOIMEBN ...ttt b et b e bbb e bbb e e et nbe bt be bt ene e e e b e 3
2.1.2 Abschatzung der BindUNGSTOIMEN .........coiiiiiiiiiiie e 7
2.1.3 MODbilitdt Und LOSHCNKEIL ... ....coeieiiieiie e 9
2.1.4 Vorkommende SChWEIMELATIE ..........coiiiiiiiie e e 14
2.2 SANIEIUNGSVEITANTEN ....oeieiciiscs ettt e s e e et e besrentesreeneereeneeneeneenes 20
2.3 Rechtliche RahmenbedinQUNQEN .........oov it 21

3 THEORETISCHE BESCHREIBUNG DER ELUTION.......coiviiiiiiiiceeeeeeee, 23
3.1 Bestehende MOAEITANSALZE ..........cciiiiiiiiiee bbb bbb 23
3.2 Grundlagen der SOFPLION .........coiiiiiiieieee ettt ettt b ettt e et e e sae b e besbeeneenne b e 24

3.2.1 SorptionSGIEICNGEWICKL ... .c.iiiiiiice e bbb 24
3.2.2 KiINELIK 0Er SOIPLION . .....eiiiiiiiiiieite ettt st bbbt et s e e e b e bbb be e e e e 24
3.3 Grundlagen des hydrodynamischen Stofftransports.........ccccoveveieicieicne e 25
3.3.1 GrUNAWASSEISIIOMUNG. ... e.verveteetesreestestestestesteereeseesteseesrestesseeseeseessesressesseeseeseessestesresseaneeneeseesensenes 25
TR I 14 ] o Lo 1 0] 1=V o 1T T S 26
3.3.3 Grundgleichgung des StOfftranSPOItS........cccveieriereieri e 28
3.4 Wechselwirkungen zwischen LEsung und FEStPhase..........coeveiereiiiivisn s 29
K I ST 1 0 o] o H OSSPSR PR U 29
3.4.2 Losungs- / Fallungsprozesse und weitere chemische Reaktionen...........ccoccvoviiiiiicicicnc e, 30
3.5 Numerische Lésung der gekoppelten Gleichungen............ccocooiiiiiiiiiin e 30
3.6 Numerische Ldsung der TransportgleiChung...........coeiioiriiiiie e 31

4 VERFAHRENSBESCHREIBUNG .......coiiiiiii e 34
O R T -1 ] T TS (0 V4T o | S 34
N @ T4 1 T<Tod g L= €1 0T | F= Vo T o S 34
4.3 Technische DUFChTURNIUNG.......co.oiii e e bbb 36

4.3.1 Versuche im LabormalStab..........cocoiiiiiiiiiie et et 36
4.3.2 Versuch im TechnikKumsmalstah ...........ccooiiiiiiii e 38

5 EXPERIMENTELLER TEIL - MATERIAL UND METHODEN ........cccoiiiiiiiiiennnnn. 40

5.1 VErWENAELE BOUEN ..ottt ettt bbbttt 40
511 HEIKUNTL ..ottt bbbttt b e et bbb s 40
5.1.2 Charakterisierung der BOUEN...........ciivrivieeieeicesiese e ste e e sttt era e e e e et e sne e eneeseeseenees 41

5.1.2.1 Gesamtelementgehalt....... ..o e 41
5.1.2.2 Sequentielle EXraKtiON. ... ..o bbb 42
5.1.2.3 KationenaustauSChKaPAZItAL............ooiiiiiriiieieee e 42
5.1.2.4 pH-Wert und PUFfErkapazitat............ccooeiiiiiiiiiiie e 43
5.1.2.5 KorngroRENVEEIIUNG.........coiiiiiiiii et 43
5.1.2.6 DUrchl&ssigkeitShEIWEIT.........ccviiiicieic e e 44
5.1.2.7 Spezifisthe OBErflAChE .......oov i s 45
5.1.3 Auflésungs- und DesorptionsgleiChgeWIChte...........cccvvv i 45

LI 10 g o 1=T a1 1T o FO OSSOSO P TR PTPRRO 46
5.2.1 IONENAUSTAUSCRIET ......iviieiiitiiet ettt bttt ettt s et e bt ens 46
5.2.2 AKLIVEONEITE. ...ttt bbb bbbttt 47

BB ANAIYLIK ...ttt bbb Rt bRt bR et R e e R et R b e beene e e nne e e 48
5.3.1 SchwermetallDeStIMmMUNQ .......cccooiiii e bbbt 48



5.3.2 geloster organischer KONIENSIOFT............ooiiiiii s 49

B ERGEBNISSE ... e 50
6.1 Charakterisierung der BOOEN ...........ooeiiiiiiee ettt e bbbt 50
6.2 Elutionsversuche im Labormalstab........ ... 53

6.2.1 SUMIMENPATAMETET ......euee ittt ettt ettt ettt e se et eesb e e sb e e ebe e b e eae e eae e ebe e b e e bt e sbeesbesbeesbeesbeanbeanneanns 53
6.2.2 Schwermetallelution aus Boden FahlbUSCh 14............ocoiiiiiiiiiieie s 56
6.2.3 Schwermetallelution aus Boden EmSer HUHE .........ccoooiiiiiiiiiiiceece e 60
6.2.4 Schwermetallelution aus Boden KODEISDErg ..o 64
6.3 Langzeitelutionsversuch im TechnikumsmaBRstab ..........cccccviviiiiicicicic e 67
6.3.1 SUMIMENPAIAMELET ... eeeeieeeieeesieeie ettt e st e ste e e e teeseesreesreesteesaeeseeaseeaseesseesseenseesseasansseesseeseeenenenseanes 67
6.3.2 SChWermMEtAlIEIULION .......oviiiiiiie bbb 68
6.4 Schwermetallentfernung aus dem EIUAL............cocoviiiieiincic e 71
6.4.1 Elutionsleistung der verwendeten 10NeNaUStAUSCRET ..........c.covviereriere e 71
6.4.2 Elutionsleistung der AKLVEIONEIAE ..........cveveieriie et ns 75
6.5 Parameter der SChwermetallelUtioN...........ccooiiiiiiii e 77
6.5.1 Aufldsungs- und DesorptionsgleiChgeWIChEe ....... ... 77
6.5.2 Kinetik der SChwermetall@lUtION ...........cooiiiiiiieiee e 79

7 MODELLIERUNG DES STOFFTRANSPORTS ... 81
7.1 Vorgaben und Annahmen flr die BEreChNUNGEN ......ccocveieieicccceese e 81
7.2 Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Beriicksichtigung von Losungsgleichgewichten .. 82

7.2.1 Simulation am Beispiel des Bodens EMSer HUE ..........coooiiiiiiiiiiieiece e 82
A = 4 | TSSOSO 83
7.3 Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Betrachtung reiner Sorption..........c.ccoccoevvoeninnne. 83
7.3.1 Simulation der Versuche im Labormalistab mit einer einzigen Isotherme.........c.cccooeievininiinnne. 84
7.3.2 Simulation des Versuchs im TechnikumsmaRstab mit einer einzigen Isotherme............cc.ccoceeune. 88
7.3.3 Modifikationen der SIMUIALION ...........cooi oo 89
S T o 4 | OSSPSR 92
7.4 Weitere Varianten der Abschétzung der Schwermetallelution .............ccoovevveieccievce e, 92

8 WEITERFUHRENDE DISKUSSION......coi e 94
8.1 BeWertung des VerfahTeNS ...... ..ottt e sb e 94
8.2 Uberlegungen zur technischen REAlISIEIUNG ............cccveiuiveicuevicecieice et 96

O VERZEICHNISSE ... .ot ean e 99
LTSV 41 T -SSR 99
LI I | 1 = (1] OSSOSO T PP PR PRSPPI 101

TO ANHANG .o e e e e et e et e e e ea e eannas 113
10.1 Analysenwerte des verwendeten LEeItUNGSWASSEES ........ccvieireeeereerieieesiesieseesseseesseeessesseseessessessens 113
10.2 KOrNgroBeNVEITEIUNG .....cvo i ie sttt ettt re e e e e sae e e sbesneeree e e nnenneas 113
10.3 Beladungen aus der sequentiellen EXEraktion ...........ccccoieviciieiiicnie i 114
10.4 Verlauf verschiedener Parameter und Konzentrationen in Versuchen des Labormalistabes... 115
10.5 Verlauf verschiedener Parameter und Konzentrationen im Langzeitversuch............cccccocvvenine 119
10.6 Isothermen und Zeitabhéngigkeit der Schwermetallelution..............ccocooiiiiie, 120

VI



1 Einleitung und Problemstellung 9

1 Einleitung und Problemstellung
1.1 Allgemeine Problemstellung

Anthropogene Schadstoffe aus der industriellen Produktion beeinflussen Uber unterschiedliche
Transferpfade den gesamten Bereich der Natur. Dadurch kann eine Akkumulation der Schadstoffe in
den Schutzgutern Wasser, Luft und Boden erfolgen. Eine Verunreinigung von Boden ergibt sich zum
einen durch Ablagerung von Stduben und Rauchgaspartikeln und zum anderen durch Eintrag von
gelosten Stoffen ber Sicker- und Grundwasser. Der berwiegende Anteil der Verunreinigungen hat
seinen Ursprung in organischen Verbindungen wie Benzin, Olen, Teeren, Herbiziden sowie
Sprengstoffen. Einen kleineren, aber nicht weniger relevanten Anteil bilden Verunreinigungen durch
anorganische Verbindungen wie Schwermetallsalze.

Einige Schwermetalle sind als Spurennéhrstoffe in geringen Mengen essentiell fur Pflanze, Tier und
Mensch (z.B. Cu, Zn, Ni). Fehlen diese Spurenstoffe dem Organismus, so kommt es zu
Mangelerscheinungen, Schaden oder Ertragsminderungen. Die meisten Schwermetalle (z.B. Hg, Cd,
Pb, TI, As) jedoch schadigen den Stoffwechsel und das Wachstum besonders von Mikroorganismen
und Pflanzen. Dies gilt auch flr die in geringen Mengen essentiellen Schwermetalle sobald sie in
hoheren Konzentrationen vorliegen.

Auf Grund der ersten einheitlichen, bundesweiten Erhebung durch das Umweltbundesamt 1993
wurden in Deutschland 135 072 zivile sowie 39 836 Militar- und Ristungsaltlastenverdachtsflachen
erfasst. Schéatzungen lagen sogar bei 240 000 bis 300 000 Verdachtsflachen. Das von den darin
enthaltenen Schadstoffen ausgehende Gefahrdungspotential fir Leben und Gesundheit des Menschen
sowie fur die belebte und unbelebte Umwelt gilt es zu minimieren bzw. auszuschalten. Dies muss
daher das Ziel eines verantwortungsvollen Umganges mit kontaminierten Bdden, Ablagerungen,
Ruckstanden und Sedimenten sein.

Als Sicherungs- und Sanierungsstrategie kommt zum einen eine Unterbrechung der Transferpfade und
zum anderen die Entfernung der Schadstoffquelle aus der Umwelt in Frage. Eine Unterbrechung der
Transferpfade kann durch die teilweise oder vollstdndige Einkapselung der Kontamination, die
Immobilisierung von Schwermetallen z.B. in Form von schwerldslichen Sulfiden oder
Chelatverbindungen sowie durch Verfestigung mittels Zugabe von Zement oder Kalk erfolgen
(Bolsing 1991). Ferner kann dies ebenso durch Nutzungsédnderungen mit Anbauverzicht, durch
hydraulische MaRnahmen wie Grundwasserspiegelabsenkung oder Einsatz von Sperrbrunnen bewirkt
werden. Diese Strategie impliziert jedoch das Verbleiben der Kontaminanten im Boden. Eine
langfristige Sicherung ist damit nicht vollstandig gewahrleistet und bedarf einer stdndigen Kontrolle.
Okologisch sinnvoller ist die Entfernung der Schadstoffe aus dem Boden. Aus wirtschaftlichen
Gesichtspunkten wird jedoch haufig die Methode der Unterbrechung der Transferpfade bevorzugt
(DVWK 1991).

1.2 Sanierungsverfahren

Zur Sanierung von kontaminiertem Bodenmaterial koénnen drei prinzipiell unterschiedliche
Verfahrenstypen herangezogen werden:

e On-site-Verfahren: bei diesem Verfahrenstyp wird der Boden nach Aushub vor Ort behandelt,

» Off-site-Verfahren: hier erfolgt die Behandlung des Bodens nach Aushub in einer standortfernen
Anlage,

* In-situ-Verfahren: hierbei wird der Boden ohne Aushub an Ort und Stelle saniert.
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On-site- und Off-site-Verfahren gewahrleisten meist auf Grund der vom urspriinglichen Standort
getrennten Behandlung und einer dadurch mdglichen Durchmischung des Bodenmaterials eine gut
kontrollierbare und schnelle Sanierung. Schwerwiegender Nachteil ist dabei jedoch die Zerstérung der
urspringlichen Bodenstruktur. Im Gegensatz dazu wird dieses Problem in In-situ-Verfahren
vermieden. Da der Boden im Zuge einer Sanierung in seiner Struktur nicht veréndert wird, kann er
nach einer Behandlung seine urspriingliche Funktion als Lebensraum fir Bodenorganismen und
Schutzfilter des Grundwassers schneller wieder aufnehmen und somit die gleiche Gkologische
Bedeutung wie vor der Verunreinigung einnehmen. Zusétzlich entfallen die Kosten eines
Bodenaushubes, insbesondere bei grofRen Flachen, tiefliegenden Kontaminationen oder bei Flachen,
die von Geb&uden oder Versorgungsleitungen tangiert werden. Nachteile liegen jedoch in der
schwierigen Kontrolle des Sanierungsverlaufs und der meist langen Sanierungsdauer, auf Grund von
Inhomogenitaten im Boden und geringer Durchlassigkeit fur die eingesetzten Elutionsmittel. Einer
Verschleppung von Schadstoffen in nicht kontaminierte Bodenbereiche, in die Atmosphére oder ins
Grundwasser kann jedoch durch geeignete Malinahmen entgegengewirkt werden.

1.3 Spezifische Aufgabenstellung

Im Gegensatz zu bisherigen Verfahren mit einschneidender Verénderungen der Bodenmatrix durch
Ausbaggern oder Einsatz starker Reagentien ist das langfristige Ziel, das in dieser Arbeit verfolgt
wird, die Entwicklung eines Verfahrens zum In-situ-Einsatz unter Beachtung einer schonenden
Reinigung schwermetallkontaminierter Boden.

Notwendig ist dazu ein Elutionsmittel, das eine Auswaschung der Schwermetalle ohne vollstandige
Zerstorung der Bodenmatrix erlaubt. Ausgewaschen werden sollen vor allem die mobilisierbaren und
somit leicht verfligbaren und umweltrelevanten Schwermetalle. Ziel einer Sanierung ist letztendlich
die Absenkung der Schwermetallgehalte im Boden unter vorgeschriebene Grenzwerte, so dass der
Boden einer uneingeschrankten oder eingeschrankten Oberflachennutzung wieder zur Verfligung
steht.

Uberlegungen fiihrten dabei zu einem Einsatz von CO,-gesattigtem Wasser als Elutionsmittel. Auf
Grund der Séurestarke der Kohlensaure wird eine gegeniiber starken Séuren wie HCI geringere
Verdnderung der Bodenmatrix erwartet. Nach Beendigung der Bodenbehandlung ist auf Grund der
schnellen Entweichung des CO, keine mittelfristige Mobilisierung der Schwermetalle wie im Falle
mancher Komplexbildner zu erwarten.

Erste Untersuchungen unter Einsatz von Kohlensdure zur Auflosung von Pb-Salzen sowie Pb auf
Bodenkomponenten und realen Bdden wurden von Sauer (1992) und Neumann (1993) durchgefihrt.
Die hohe Affinitat besonders von Pb zu verschiedenen Bodenkomponenten verhinderte jedoch eine
signifikante Elution. Auch Federer und Sticher (1994) beobachteten bereits auf Grund jahreszeitlicher
Schwankungen des CO,-Partialdruckes im Boden zwischen 2 und 20 mbar eine erhdhte Desorption
von Zn.

Zur besseren Umweltvertraglichkeit und Wirtschaftlichkeit eines Verfahrens tragt letztendlich bei,
wenn das verwendete Elutionsmittel im Kreislauf gefuhrt werden kann. Auf Grund vielfaltiger
Erfahrung fihrten Uberlegungen dazu, das aus dem Boden austretende Eluat mit Hilfe von
lonenaustauschern und weiteren Sorbentien zu reinigen.

Im Sinne der Durchfiihrung des Verfahrens ist eine Abschédtzung der Elutionsleistung notwendig. Die
Vorgange der Schwermetallelution sollen mathematisch mit Hilfe ph&nomenologischer Ansétze
beschrieben werden. Dabei wird die Lage der Verteilungsgleichgewichte zwischen Ldsung und
Festphase und die Kinetik ihrer Einstellung neben verschiedenen Transportphdnomenen wie der
Konvektion und Dispersion berlcksichtigt, welche wesentlich fir die Transportvorgénge in
durchstrémten Bodenkompartimenten sind.
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1 Einleitung und Problemstellung I

2 Stand des Wissens
2.1 Schwermetalle im Boden
2.1.1 Bindungsformen

Schwermetalle sind Bestandteil der Geo- bzw. Biosphére. Unabhangig von ihrer Herkunft, ob geogen
oder anthropogen, bestehen unterschiedlichste Bindungsformen.

In geldster Form sind Schwermetalle in der Zwickel- und Porenflissigkeit des Bodens lokalisiert.
Schwermetalle in fester Form liegen auf Grund unterschiedlicher Wechselwirkungen mit den
Bodenbestandteilen in verschiedenen Bindungsformen und damit Bindungsstérken vor. Die Metalle
konnen dabei auch in unterschiedlichen Bindungsformen an den selben Bodenbestandteil gebunden
sein. Tabelle 2.1 gibt dariiber einen Uberblick.

Tabelle 2.1: Bodenbestandteile und Mechanismen bei der Schwermetallbindung (nach Roos 1995)

Nattrliche Mineralien Metallbindung vorwiegend in

(z.B. Schwerminerale) inerten Positionen

Schwermetall Ausfillungen bei Uberschreiten des
-Hydroxide Loslichkeitsproduktes in der den Feststoff
-Carbonate umgebenden Ldsung
-Sulfide

unspezifische Adsorption
(elektrostatische Anziehung)

Tonminerale

(Sorption) pH-Wert-abhéngig spezifische Adsorption (Austausch von
H" in SiOH, AIOH, Al(OH,))
unspezifische Adsorption

Humussubstanzen

pH-Wert-abhangig spezifische Adsorption (Austausch von
H* in COOH-, OH-Gruppen)

Chelat-Verbindungen

unspezifische Adsorption

Hydroxide und Oxide
von Fe und Mn pH-Wert-abhéangig spezifische Adsorption (Austausch von
H" in bestimmten Positionen)

Mitfallung bei Uberschreiten des
Loslichkeitsproduktes

unspezifische Adsorption

Calciumcarbonat
pH-Wert-abhéngig Pseudomorphosen (abhé&ngig von
Angebot und Zeit)

Mitfallung bei Uberschreiten des
Loslichkeitsproduktes

Die verschiedenen Bindungsmechanismen werden im Folgenden beschrieben.
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e Sorption

In der Bodenkunde wird zwischen spezifischer und unspezifischer Adsorption von Molekilen an
Oberflachen unterschieden. Die spezifische Adsorption, in der Physik auch Chemisorption genannt,
beruht auf kovalenten und ionischen Wechselwirkungen unter Erreichung hoher Bindungsenergien um
200 kJ/mol, jedoch nur Gber kleine Entfernungen. Die unspezifische Adsorption oder Physisorption
beruht auf elektrostatischen und Van-der-Waals-Wechselwirkungen. Die Bindungsenergie dieses tiber
groRere Entfernungen wirkenden Mechanismus liegt unter 20 kJ/mol (Atkins 1996).

Gouy und Chapman sowie Stern entwickelten die Vorstellung einer elektrischen Doppelschicht an der
Feststoffoberflache, unter alleiniger Betrachtung elektrostatischer Wechselwirkungen. So werden die
spezifisch sorbierten lonen in der geordneten Stern- oder Helmholtzschicht und die unspezifisch
sorbierten als hydratisierte Spezies zusammen mit lonen aller in der Flussigkeit vorhandenen Sorten in
der diffusen Doppelschicht lokalisiert.

Die Tatsache jedoch, dass eine Sorption von Metallkationen an oxidischen Oberflachen auch weit
unter dem Ladungsnullpunkt dieser Oberflachen mdglich ist, fiihrte zu einer Weiterentwicklung. Unter
dem Ladungsnullpunkt einer Oberflache versteht man den pH-Wert, bei dem die Anzahl positiver und
negativer Ladungen an der Oberflache gleich ist. Bei Unterschreiten dieses pH-Wertes ist die
Oberflache uberwiegend positiv geladen und eine Sorption ist bevorzugt fur Anionen moglich.

Metall Sauefstoff or

“G@‘b

tj\ Wasser-
tj’/ molekile

" ofa
=l

Ausserspharische
Komplexe

>§>)>>—()— Fe+ monodentat
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@5
Q- H > ig?
@5  binuklear
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——— —
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Abbildung 2.1: Schematische Darstellung der Bindung von Kationen und Anionen an einer wassrigen Oxid- oder
Aluminiumsilikatoberflache (Sigg und Stumm 1996)

Elektrochemische Modelle unter Beachtung des chemischen Potentials der sorbierten Substanzen
versuchen dieser Tatsache Rechnung zu tragen. Neben dem James-Healy-Modell beschreibt das
Oberfldchenkomplexbildungsmodell die Bildung von léslichen Komplexen. Durch Hydrolyse oder
Anwesenheit verschiedener Anionen entstehen Komplexe verminderter oder entgegengesetzter
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Ladung (ZnOH'*, Zn(OH),*, ZnClI*, ZnCl,*), wodurch eine Sorption in weiten pH-Bereichen méglich
ist. Eine besondere Rolle spielt hierbei die Ausbildung von Metall-Hydroxokomplexen mit
Ladungszahlen zwischen +2 und -2 bzw. die Anlagerung an Hydroxylgruppen der Oberflache. Die
dabei an der Oberflache entstehenden innerspharischen Komplexe entsprechen der spezifischen
Adsorption. lonen mit unterschiedlichen Radien auf Grund der Ladung und Komplexbildung werden
dabei in Schichten mit verschiedenen Abstdnden zur Oberflache lokalisiert (Abbildung 2.1). Die
auBerspharischen Komplexe, welche durch ihre Hydrathullen groRere Radien besitzen, sind uber
elektrostatische Wechselwirkungen gebunden, also unspezifisch adsorbiert. Fur die Bildung dieser
Oberflachenkomplexe kénnen Massenwirkungsbeziehungen aufgestellt werden (Davis et al. 1978;
Sigg und Stumm 1996).

Wichtige Bodenbestandteile, an denen Sorption stattfindet, sind die Schichtsilikate der Tonminerale.
Zusammengesetzt aus einer Abfolge von SiO,-Tetraeder-Schichten und AlOg-Oktaeder-Schichten
(Zweischichttonminerale) oder einer AlOg-Oktaeder-Schicht umgeben von zwei Tetraederschichten
(Dreischichttonminerale) werden diese Schichtpakete (ber Wasserstoffbriickenbindungen oder
eingelagerte Kationen zusammengehalten (Heim 1990; Scheffer und Schachtschabel 1998; Kuntze et
al. 1994).

Tonminerale mit permanenter negativer Ladung auf Grund isomorphen Ersatzes von Si(IV) durch
AI(II) in der tetraedrischen Schicht binden Kationen in innerspharischen Komplexen (Sigg und
Stumm 1996). Dies gilt vor allem bei Dreischichttonmineralen. K* und NH," werden auf diese Weise
irreversibel in Tonmineralen fixiert (Abbildung 2.2), wohingegen die spezifische Adsorption von
Schwermetallen sterisch behindert ist.

o g
o) oY oY oY

Abbildung 2.2: links: innersphéarischer Oberflachenkomplex K* an Vermiculit; rechts: auRersphérischer

Oberflachenkomplex Ca(H,0)¢”* an Montmorillonit (Sigg und Stumm 1996)

Eine zusétzliche spezifische Adsorption auch von Schwermetallen findet an hydroxilierten
Oberflachen mit variabler negativer Ladung statt. Die variable Ladung kann dabei sowohl von
Tonmineralen mit SiOH-, AIOH- und AIOH,-Gruppen als auch von Fe-, Mn- und Al-Oxiden bzw.
Hydroxiden und organischen Substanzen mit Carboxyl- und phenolischen OH-Gruppen getragen
werden. Als organische Adsorbentien mit groBer Oberflache wirken hierbei abgestorbene Zellen,
organische Uberziige uber Minerale sowie ungeloste Huminsauren (Scheffer und Schachtschabel
1998).

Unspezifische Adsorption unter Bildung auBerspharischer Komplexe findet an Tonmineralen statt, an
denen AI(I1I) in der oktaedrischen Schicht durch Mg(Il) oder Fe(ll) isomorph ersetzt wurde (Sigg und
Stumm 1996). Zusatzlich zur unspezifischen Adsorption an permanenten, pH-unabhangigen Ladungen
kénnen Schwermetalle auch an variablen, pH-abhéngigen Ladungen auf Oberflachen von
Tonmineralen und Metalloxiden oder -Hydroxiden unspezifisch adsorbiert werden.

Durch die energetisch stark unterschiedlichen Bindungsplétze ergibt sich bei der Adsorption oftmals
eine Selektivitat fur bestimmte Metalle (Forstner 1983). Die Adsorption ist besonders charakterisiert
durch ein  hohes MaR an Reversibilitit. Andern sich  Milieubedingungen  durch
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Konzentrationsdnderungen im wassrigen sowie atmosphérischen Eintrag, so konnen adsorbierte
Substanzen durch Gleichgewichtsverschiebungen relativ leicht wieder desorbiert werden. Im
Wesentlichen gilt dies nur fiir unspezifisch adsorbierte lonen, da die meisten spezifisch gebundenen
lonen fur einen Austausch nicht vollstandig zur Verfligung stehen. Somit ist die Adsorption ein
entscheidender Regelmechanismus hinsichtlich des Entzugs und des Wiedereintrags von Schadstoffen
in Sickerwasser (Fachgruppe Wasserchemie 1997).

Im Gegensatz dazu kann durch adsorbierte Schwermetalle die Auflosung der Bodenbestandteile, z. B.
von CaCQO;, auch gehemmt werden (Slavek und Pickering 1989).

¢ Fallung und Mitfallung

Je nach Redoxpotential und pH-Wert im Wasser kénnen Metalle als schwerldsliche Verbindungen
ausfallen. Als Anionen treten im Sickerwasser vor allem Carbonat-, Sulfat- und Chloridionen auf.
Zusammen mit Schwermetallen bilden sich insbesondere schwerldsliche Carbonate, Sulfide und
Hydroxide bzw. Oxide sobald die entsprechenden Ldslichkeitsprodukte Gberschritten sind. In der
Bodenldsung spielt dieser Prozel? auf Grund der relativ geringen Metallkonzentrationen eher eine
untergeordnete Rolle.

Neben der Fallung als Schwermetallsalz findet eine Mitfallung der Schwermetalle an Eisen- und
Manganoxiden bzw. Carbonat-, Sulfid- und Phosphatmineralen statt. Dabei werden die Metallatome
Uber spezifische Sorption an die sich neubildenden Kristalle gebunden und beim Anwachsen der
Mineralkristalle eingeschlossen.

Bei hohen Stoffkonzentrationen kann eine Sorption von lonen an bereits bei niedrigen
Konzentrationen gebildeten Oberflachenkomplexen unter weiterer Verdnderung der Oberflache
erfolgen. Dieser Vorgang wird Oberflachenféallung genannt (Farley et al. 1985).

Eine Féllung oder Losung von mineralischen Verbindungen kann durch lokale Milieuverdnderungen
des Redoxpotentials oder pH-Wertes auch auf Grund biologischer Aktivitat bewirkt werden. So findet
z.B. im aeroben Milieu die Fallung von Eisenoxid oder Hydroxid nach Oxidation von Fe*" zu Fe**
sowie im anaeroben Milieu die Bildung schwerldslicher Sulfide statt.

¢ Organische Komplexbildung

Die Bindung von Schwermetallen an organische Festphasen erfolgt neben der unspezifischen
Adsorption hauptsachlich tber eine Komplexierung. Organische Komplexbildner wie Huminstoffe
bilden mit Metallen stabile Chelatkomplexe. Auf Grund der kolloidalen Natur der Huminsduren
wirken diese als organische Metallspeicher. Niedermolekulare organische Sauren und Fulvinsauren
dagegen bilden mit Metallen leicht 16sliche Komplexe woraus eine erhéhte Metallloslichkeit resultiert
(Herms und Brimmer 1984; Frimmel und Huber 1996).

* Einbau in inerte Gitterpositionen

Die stabilste Festlegung von Schwermetallen im Boden wird durch Inkorporation in die
Kristallstruktur eines Bodenminerals erreicht. Durch Ersatz eines urspringlichen Atoms an einer
inerten Gitterposition wird ein Gitterfehler hervorgerufen.

Die Anlagerung eines Metalles an Bodenbestandteile kann im Laufe der Zeit verschiedene
Bindungsformen durchlaufen. So wird die Sorption von Metallen an Goethit in drei Stufen
beschrieben. In der ersten Stufe findet eine spezifische Adsorption an der Oberflache statt.
AnschlieBend diffundiert das Metallatom in das Goethitpartikel. In der dritten Stufe erfolgt die
Fixierung an einer Gitterposition im Innern des Minerals (Alloway 1990).

2.1.2 Abschatzung der Bindungsformen
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Um die Gefahr, welche von Schadstoffkontaminationen in Bdden ausgeht, beurteilen zu kénnen, ist
die Kurz- sowie die Langzeitbelastung des Grundwassers durch die Kontamination sowie deren
chemische Reaktivitdt und biologische Verfiigbarkeit von Interesse. Erste Abschdtzungen der
potentiellen Schadstofffreisetzungen werden haufig mit Hilfe von Elutionstests gewonnen.

In Deutschland ist dazu das Verfahren zur Bestimmung der Eluierbarkeit von Schldmmen nach den
Deutschen Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung in DIN 38 414-S4
festgelegt. Dabei handelt sich um einen Schutteltest einer Feststoffmenge mit destilliertem Wasser im
Verhéltnis 1/10 g/mL. Dieses Verfahren wurde fur die Untersuchung von Sedimenten und Schlammen
entwickelt. In Boden kann es jedoch zu einer Unterschatzung der Mobilisierbarkeit flihren, da in der
ungeséttigten Bodenzone hohere Feststoff / Flissigkeitsverhéltnisse (zwischen 1/0,5 und 1/0,07 g/mL)
vorliegen, woraus eine héhere lonenstarke und z. B. eine hohere Metallkonzentration im Porenwasser
resultieren kann. Trotz mancher Méngel des Verfahrens wird es als Elutionstest in den TA Abfall
(1991), den TA Siedlungsabfall (1993) und dem LAGA-Merkblatt (1994) bzw. den LAGA-
Technischen Regeln (1994) fiir Abfalle aus Verbrennungsanlagen vorgeschrieben.

Als ein weiteres Verfahren zur Beurteilung der Elution von Schwermetallen aus Abféllen und
belasteten Boden wurde von Obermann und Cremer (1992) das pHgg-Verfahren entwickelt. Wéhrend
der Elution analog dem DIN 38 414-S4-Test werden jedoch Bedingungen wie pH-Wert und
Redoxpotential eingestellt und anschlieRend konstant gehalten. Somit kann eher eine Aussage (ber
langfristige Reaktionen unter den eingestellten chemischen Bedingungen gemacht werden.

Von Dureth-Joneck (1993) wurde der Regentest vorgeschlagen, welcher auf einem Schiittelverfahren
mit synthetischem Regenwasser (pH = 4) bei Feststoff / Flssigkeitsverhéltnissen von 1/2,5 g/mL und
2 h Schutteldauer besteht. Am Beispiel zweier L63boden erwies sich der Test als geeignet.

Vom Bundesumweltamt der Schweiz (TVA 1996, Fachgruppe Wasserchemie 1997) wurde ein CO,-
Test zur Beurteilung des mittel- und langfristigen Stoffaustrages aus verfestigten, deponierten
Reststoffen entwickelt. Das Probenmaterial wird als kompakter, zylindrischer Probenkdrper mit einem
Volumen / Oberflachenverhéaltnis von 1 cm + 0,2 in deionisiertes Wasser bei einem Feststoff /
Flussigkeitsverhéltnis von 1/10 g/mL eingebracht. Durch eine 48 stiindige Begasung des
Probenmaterials mit CO, und eine dadurch eintretende Absenkung des pH-Wertes kann eine
Abschéatzung des langfristigen Auslaugverhaltens von Metallen erfolgen.

Eine umfangreichere Beurteilung der Schadstofffreisetzung bzw. der Mobilitdt von Metallen in
Sedimenten oder Bdden erfolgt jedoch Gber eine Abschatzung der Bindungsanteile. Dazu wird in einer
sequentiellen Extraktion eine Bodenprobe in aufeinanderfolgenden Schritten mit zunehmend
aggressiveren Extraktionsflissigkeiten eluiert, die die unterschiedlichen Bindungsformen teilselektiv
auflosen bzw. extrahieren kdnnen.

In den ersten bekannten Untersuchungen zu einer sequentiellen Extraktion haben Tessier et al. (1979)
zwischen austauschbaren, carbonatgebundenen, eisen- und manganoxidisch gebundenen, organisch
gebundenen und residualen Fraktionen der an Sedimenten oder Boden gebundenen Schwermetalle
unterschieden. Davon ausgehend wurde vor allem von Foérstner und Calmano (1982) fir sulfidische
Sedimente, Baggerschlamme und andere Abfallstoffe sowie von Zeien und Brummer (1991) fir
oxische Boden verschiedene Variationen der sequentiellen Extraktion entwickelt. In Zusammenarbeit
mit dem European Community Bureau of Reference (BCR) wurden von Quevauviller et al. (1994),
Fiedler et al. (1994), Davidson et al. (1994) und Whalley und Grant (1994) verschiedene
Untersuchungen zur sequentiellen Extraktion durchgefthrt.

Merwe et al. (1994) beschreiben die Entwicklung einer neuen Extraktionsmethode, um die natiirlichen
Verhéltnisse in Sedimenten mit hoher Ammonium- und Acetatbeaufschlagung berlcksichtigen zu
konnen.

Die Wahl der Extraktionsreagenzien und -sequenzen erfolgt in Abh&ngigkeit von der Art der
Feststoffe (Boden, Sediment, Klarschlamm, Abfallstoff) sowie der zu analysierenden Elemente.
Tabelle 2.2 gibt einen Uberblick tiber die in verschiedenen Verfahren angewandten Extraktionsmittel
und ihre Fahigkeit, bestimmte Bindungformen zu zerstoren.
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Tabelle 2.2: Methoden fiir die Schwermetallspeziation

Forstner und Calmano (1982) | Zeien und Briimmer (1991) Merwe et al.(1994) Quevauviller et al. (1994)
Fraktion Extraktions- Fraktion Extraktions- Fraktion Extraktions- Fraktion Extraktions-
mittel mittel mittel mittel
austauschbar | 1 M NH,Ac | mobil 1 M NH,NO; | alkalisch 1 M NH,;NO; 0,11 M Hac
pH=7 mobil pH=8
carbonatisch | 1 M NaAc leicht 1 M NH,Ac | neutral mobil | 1 M NH,Ac 0,1M
gebunden pH=5 nachlieferbar [ pH =6 pH=7 NH,OH-HCI
pH=2
an leicht 1 M NH,0OH- | in Mn- 01M an leicht 0,AM 30 % H,0, +
reduzierbaren | HCI + Oxiden NH,OH-HCI | reduzierbaren | NH,OH-HCI 1 M NH,Ac
Phasen 0,01 M okkludiert (pH=6) + Phasen + pH=2-3
gebunden HNO; 1 M NH,Ac | gebunden 1 M NH,Ac
pH =2 (pH =5,5) pH =6
an maRig 0,2 M NH,4- | organisch 0,025 M schwach 1 M NaAc
reduzierbaren | Oxalat + 0,2 | gebunden NH,-EDTA | sauer loslich |pH=5
Phasen M Oxalsaure pH=4,6
gebunden pH=3
organisch 30 % H,0, + [ inamorphen |[0,2M NH,- [an sauer 01M
und HNO; + Fe-Oxiden Oxalatpuffer | reduzierbare | NH,OH-HCI
sulfidisch 1 M NH,Ac | okkludiert pH =3,25 Phasen pH=3
gebunden pH =2 gebunden
residual konz. HNO3 | in kristallinen [ 0,1 M Ascor- | residual HF/Konigs-
gebunden oder Fe-Oxiden binsdure in gebunden wasser
HF/HCIO, okkludiert 0,2M
Oxalatpuffer
pH =32
residual konz. HCIO,
gebunden + HNO; oder
HF

Anhand der Vielzahl der angewandten Elutionsmethoden (Tabelle 2.2) wird deutlich, dass es zur
operationellen Bestimmung der Schwermetallbindungsformen unterschiedlichste Methoden gibt.
Forstner (1983) weist auf die Schwierigkeiten und Einschrankungen hin, dass die meisten Verfahren
weder exakt selektiv noch phasenspezifisch sind, sondern nur operationell definierte Komponenten
erfassen. GroRen Einfluss auf die Ergebnisse haben das LoOsungmittel/Feststoffverhaltnis, der pH-
Wert, die Probenahme und die Trocknung der Proben. Zusétzlich kann es in den einzelnen
Extraktionsschritten zu Wiederadsorptionen und -ausfallungen sowie zu Komplexierungen mit
Chloridionen kommen, welche die Kationenaustauschprozesse uberlagern kénnen.

So ist beispielsweise in der Extraktion nach Forstner und Calmano (1982) bzw. Zeien und Brimmer
(1991) bei hohen Pb-Beladungen im jeweiligen Schritt unter Anwendung von Oxalsdure eine
Ausféllung von Pb-Oxalat mdglich. Im Allgemeinen ist in der Sequenz nach Forstner und Calmano
(1982) teilweise mit einer Verschiebung organisch gebundener Anteile in die Residualfraktion zu
rechnen.

Tack und Verloo (1996) stellen ebenso fest, dass bei einer nach Tessier (1979) eingeteilten Extraktion
eine Wiederadsorption von Pb und Cu auftreten kann. Auch zeigt sich eine Selektivitat speziell fir Zn
als nicht gegeben. Nach Erstellung einer neuen Einteilung, entsprechend den Extraktionsmitteln, in
austauschbare, Séure extrahierbare, reduzierbare, oxidierbare und residuale Fraktionen stellen sie fest,
dass diese Fraktionen nicht genau den von Tessier zugeordneten Bindungsformen entsprechen. Die
Fraktionen, eingeteilt nach Extraktionsmitteln, beinhalten noch zwischen 10 und 25 % der
Schwermetalle, die nach Tessier schon ein oder zwei Stufen zuvor entfernt hatten sein sollen.
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Die Kenntnis der Bindungsformen und somit der Mobilitdt von Schwermetallen ist damit fur die
Beurteilung der potentiellen  Toxizitdt sowie der fir belastete Béden geeigneten
Meliorationsmafinahmen von betrachtlicher Bedeutung.

Eine Zusammenfassung dieser und weiterer internationaler Elutionstest kontaminierter Béden geben
die Fachgruppe Wasserchemie (1997), Dureth-Joneck (1993) und Schoer und Forstner (1987).
Vergleichende Untersuchungen verschiedener bekannter Elutionstests wurden von Paschke et al.
(1997) durchgefuhrt.

2.1.3 Mobilitat und Loslichkeit

Die 6kologische Bedeutung von Schwermetallen in Béden wird vor allem durch deren leicht 16sliche
und leicht auswaschbare Anteile bestimmt. Nur die leicht und maRig mobilisierbaren Fraktionen
stellen unter Normalbedingungen eine Gefahr fir das Grundwasser und somit fir die Umwelt dar. Die
Loslichkeit bzw. die Mobilisierung von Schwermetallen wird elementspezifisch besonders durch die
folgenden Bodeneigenschaften beeinflusst:

e pH-Wert

« Redoxpotential

« Kationenaustauschkapazitat

» organischer Kohlenstoffgehalt
» Salzgehalt

Die Anderung eines oder mehrerer dieser Parameter resultiert in der Verschiebung des globalen
Gleichgewichts und eines Transports von Schwermetallen von einer zu einer anderen Bindungsform.
Solche  Gleichgewichtsverschiebungen machen  sich  bemerkbar in  einer  geédnderten
Pflanzenverfiigbarkeit bzw. Auswaschungsverhalten vor allem bei Anderung der Bodenfeuchtigkeit
und Mineralisation von organischem Material.

* pH-Wert

Der pH-Wert stellt die wichtigste chemische EinflussgroRe bei der Festlegung und Freisetzung von
Schwermetallen in Wechselwirkung mit der Feststoffmatrix dar.

Der sich in einem Boden einstellende pH-Wert ist das Resultat aus Séureeintrag und -austrag sowie
der Mdglichkeit der Pufferung. Die fir den Boden sowie dessen biologische Aktivitat wichtigsten
Puffersysteme sind in Tabelle 2.3 zusammengefasst.

Unter neutralen Bedingungen liegen die meisten Schwermetalle fest an die Bodensubstanz fixiert vor.
Bei einer Absenkung des pH-Wertes unter 5 bis 6 erfolgt eine zunehmende Freisetzung der
Schwermetalle meist in Form zweiwertiger lonen, da es zu einer Auflésung von Hydroxiden,
Carbonaten und Oxiden sowie einer Verschiebung von Adsorptionsgleichgewichten kommt. Auch
unter alkalischen Bedingungen kann es zu einer erhdhten Mobilisierung von Schwermetallen kommen.
Dabei bilden sich entweder leicht I6sliche Hydroxokomplexe oder es erfolgt durch Aufldsung von im
Alkalischen l6slichen organischen Substanzen (Fulvinséuren) die Freisetzung der daran gebundenen
Metalle (Herms und Briimmer 1980).
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Tabelle 2.3: wichtige Puffersysteme im Boden (Ziechmann und Mdller-Wegener 1990, Wild 1995)

Puffersystem Maégliche Reaktionen pH-Bereich
» Kohlenséure/Carbonat- CO,+H,0 H,CO; H' +HCOs 8,6-6,2
Pufferbereich CaCO; + H" +HCO;  Ca(HCOy),
* Silikat-Pufferbereich 2 KAISizO0g + 2H" + H,0 = 6,2-5,0
AlLSi,05(0H), + 2 K* + 4 SiO,
 Austauscher-Pufferbereich R-Me + H* R-H+Me" 50-4,2
R-AIO" + H* R-AIOH

¢ Aluminium-Pufferbereich AIOOH - H,0 + 3H" = AP + 3H,0 42-3,0
 Eisen-Pufferbereich FEOOH + 3H' = Fe* +2H,0 <3,0

 Dissoziation von Huminsauren ~R-COO + H* R-COOH

Zur Darstellung der unterschiedlichen pH-Abhdngigkeiten der verschiedenen Schwermetalle kann der
spezifische pHso-Wert verwendet werden. Bei diesem pH-Wert sind 50 % der im System befindlichen
Metallionen an eine definierte Tragersubstanz gebunden. Bei niedrigerem pH-Wert erfolgt weitere
Freisetzung. So nimmt die Bindungsaffinitat der Schwermetalle z. B. an Fe-Oxide in der folgenden
Reihe ab (pHse-Wert in Klammern) (Scheffer und Schachtschabel 1998):

Pb (3,1) > Cu (4,4) > Zn (5,4) > Ni (5,6) > Cd (5,8) > Co (6,0) > Mn (7,8)

Von verschiedenen Autoren wurde versucht, die Sorption von Schwermetallen an eine
Oberflachenstelle R durch einen einfachen lonenaustausch gegen Protonen zu beschreiben:

R—Me+2H" R - (H), + Me?"

Nach Aufstellung und Bestimmung der Gleichgewichtskonstanten K ergibt sich eine nur noch vom
pH-Wert abhéngige Gleichung fiir die Metallkonzentration Cyez+ (in mol/L) in LOsung. Lindsay (1979)
ermittelte fiir eine Reihe von Bdden die folgenden pH-Abhéngigkeiten:

log Cznp+ =5,8-2 pH
log Copor =2,8-2 pH

Herms und Brummer (1984) betrachteten nicht allein nur den Austausch von Metallionen gegen
Protonen, sondern die gesamten in L6sung befindlichen Metallionen, unabhangig welcher Herkunft.
Fur die Abhédngigkeit der Metallkonzentrationen in Lésung vom pH-Wert (pH = 3 - 7) konnten fur
verschiedene Boden bei &hnlichen Gesamtmetallgehalten die folgenden linearen Zusammenhénge
ermittelt werden:
Oberbodenhorizonte:
log Cznp+ = -1,86 - 0,47 pH
log Ccgo+ =-2,88 - 0,46 pH

Unterbodenhorizonte:
log Czn2+ = -1,28 - 0,59 pH
log Ccgor =-2,51 - 0,57 pH

Herms und Brimmer (1984; Herms 1982) gehen davon aus, dass die Konstanten der Gleichungen
zwar vom Gesamtgehalt der Metalle abhangig sind, die Steigungen jedoch allgemeine Giiltigkeit
besitzen. Auf Grund der Steigungen von etwa 0,5 wirde dies bedeuten, dass im Mittel bei Sorption
zweier Metallkationen nur ein Proton desorbiert wird. Diese Beobachtung macht es wahrscheinlich,
dass mehrere durch verschiedene chemische Gleichungen beschreibbare Mechanismen simultan

10
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wirken, wie z.B. die Anlagerung der Metallkationen in Form von in ihrer Ladung verminderter oder
ungeladener Hydroxokomplexe (Gerth 1985).

Untersuchungen an verschiedenen Waldbdden zur pH-Abhéngigkeit der Mobilitat von Zn, Pb, Cd und
Cu wurden von Berthelsen et al. (1994) durchgefuhrt. Die Beaufschlagung des Bodens mit
kinstlichem saurem Regen (H,SO,4) mit pH-Werten zwischen 2 und 4 fihrte iber sieben Jahre zu einer
Minderung der Schwermetallbodengehalte von 20 bis 90 %.

¢ Redoxpotential

Neben dem pH-Wert ist das Redoxpotential eine weitere wichtige GroRe, welche die Mobilitat der
Schwermetalle im Boden beeinflusst. Unter oxidierenden und neutralen Bedingungen liegen vor allem
Fe und Mn als Oxide, Hydroxide und Carbonate vor. Stellen sich jedoch in wassergeséattigtem Boden
reduzierende Verhéltnisse ein, so kann dies eine Aufldsung von Fe- und Mn-Oxiden und Hydroxiden
sowie leicht loslicher organischer Substanzen zur Folge haben. Damit verbunden ist die Freisetzung
von Schwermetallen, die an oder in diesen gebunden waren. Bei weiterem Absinken des
Redoxpotentials setzt eine mikrobielle Reduktion von Sulfat zu Sulfiden ein, was eine Ausfallung der
Metalle als schwerldsliche Sulfide nach sich ziehen kann. Die wichtigsten Redoxreaktionen im Boden
mit den entsprechenden Potentialspannen (bezogen auf pH = 7), in denen sie stattfinden kdnnen, sind
in Tabelle 2.4 zusammengefasst. Dabei fungieren die verschiedensten Substanzen als
Elektronenakzeptoren z. B. infolge einer mikrobiellen Oxidation organischer Verbindungen (Kuntze
und Herms 1986; Scheffer und Schachtschabel 1998; Alloway 1990). Eine Interpretation gemessener
Redoxpotentiale im Boden ist jedoch immer schwierig, da im Boden meist nicht von
Gleichgewichtszustdnden ausgegangen werden kann auf Grund einer sehr langsamen Kinetik vieler
Redoxprozesse (Stumm und Morgan 1996).

Tabelle 2.4: wichtige Redoxreaktionen im Boden, Potentialspanne bei pH = 7 (Ziechmann und Miller-Wegener
1990, Scheffer und Schachtschabel 1998)

Reaktionen Potentialspanne in V
+ 0,-Reduktion 120, +2H*+2e¢  H,0 0,6-0,33

+  NOj;-Reduktion NO; +2H"+2e¢  NO, +H,0 0,5-0,22

«  Mn*-Bildung MnO, +4H"+2e¢  Mn*+H,0 0,4-0,2

« Fe*-Bildung FEOOH+3H"+ e  Fe** +2H,0 0,3-0,1

« SO,*-Reduktion S0 +9H"+6e HS +4H,0 -0,05--0,18

+ H,-Bildung H + ¢ 12H, -0,15 - -0,22

+ CH,-Bildung (CH,0), n/2 CO, + n/2 CH, -0,15 - -0,22

Der Zusammenhang zwischen pH-Wert und Redoxpotential wird durch die Nernst’sche Gleichung
beschrieben. Abbildung 2.3 zeigt beispielhaft an einem Pourbaix-Diagramm des Systems Zn-CO,-S-
H,0O die Abhéngigkeiten der Schwermetallspezies von Redoxpotential und pH-Wert.

11
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Abbildung 2.3: Pourbaix-Diagramm des Systems Zn-CO,-S-H,0 bei 25°C, 1 atm, az, = 10°° mol/L, as und aco;
=10 mol/L (Forstner und Miiller 1974)

« Kationenaustauschkapazitat

Mit der Kationenaustauschkapazitdt wird die Fahigkeit des Bodens beurteilt, Schadstoffe meist
unspezifisch zu binden und somit auch leicht wieder freigeben zu konnen. Spezifisch sorbierte
Schadstoffe sind einem Austausch durch Neutralsalze meist nicht zuganglich. Zum Austausch tragen
sowohl pH-unabhéngige (permanente) Ladungen, entstanden durch isomorphen Ersatz von lonen
durch lonen anderer Wertigkeit in Tonmineralen, als auch pH-abhéngige (variable) Ladungen an
Hydroxylgruppen bei (Sigg und Stumm 1996; Scheffer und Schachtschabel 1998).

Die Kationenaustauschkapazitat wird in besonderem Mal? durch den Anteil der im Boden enthaltenen
organischen Substanzen, Oxide und Hydroxide sowie Tonminerale bestimmt.

Wegen ihres hohen Anteils an variablen Ladungen ermdglichen Fe-, Mn- und Al-Oxide und
Hydroxide die Sorption von Schwermetallen. Dabei erfolgt die Anlagerung auf Grund eines negativen
Ladungstberschusses, welcher vor allem durch spezifische Adsorption anionischer Gruppen wie
Phosphate, Molybdate, Silikate und Arsenate entsteht (Sigg und Stumm 1996).

Die Bindungskapazitat nimmt mit steigendem Ordnungsgrad der Kiristallstruktur ab. So werden
Schwermetalle besser an das amorphe Eisenoxid Ferrihydrid (Fe(OH);:nH,0) als an die kristalline
Verbindung Goethit (FeOOH) sowie kristallinen H&matit (Fe,Os) gebunden (Kuntze und Herms
1986). Slavek und Pickering (1989) stellten ebenso eine verstarkte Bindung an amorphes MNnOOH im
Gegensatz zu kristallinem MnO, fest.

Durch ihren schichtartigen Aufbau besitzen Tonminerale eine grofRe spezifische Oberflache. Somit
kénnen sie eine grofle Anzahl unspezifischer Adsorptionsplatze zur Verfligung stellen. Sie besitzen
jedoch niedrigere Bindungskapazitaten als Huminstoffe oder Oxide (Kuntze und Herms 1986).

¢ Organischer Kohlenstoffgehalt

Hochmolekulare, schwerldsliche organische Verbindungen wie Huminstoffe fuhren durch Bildung
schwerl6slicher Huminstoffkomplexe zu einer Immobilisierung der Schwermetalle. Niedermolekulare
organische Séauren hingegen, welche z. B. aus leicht abbaubarem Material (Heu, Erntertickstande)
entstehen, bilden mit den Metallen leicht 1dsliche Komplexe. Dadurch wird die Mobilitat der Metalle
erhéht (Herms und Brimmer 1984; Frimmel und Huber 1996; Wallschléger et al. 1996). Entsprechend
den Komplexbildungskonstanten nimmt die Komplexstabilitast fur die unterschiedlichen
Schwermetalle im Allgemeinen in der nachfolgend angegebenen Reihenfolge ab (IWW 1996;
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Schnitzer und Skinner 1966). Dabei ist jedoch die pH-Abhangigkeit der Komplexstabilitat zu
beachten:

Fe3+ > A|3+ > Cu2+ > Pb2+ > Fe2+ > Ni2+ > C02+ > Cd2+ > Zn2+ > Mn2+

Die Bindungskapazitét der organischen Séuren liegt bei 200-600 meq / 100 g Huminstoff. Zwei Drittel
der verfligharen Bindungsstellen gehen eine Chelatbindung ein. Die restlichen Bindungsstellen werden
tiber eine unspezifische Adsorption besetzt und tragen somit zur Kationenaustauschkapazitat bei
(Friesel et al. 1978).

» Salzgehalt

Der Salzgehalt des Bodens bestimmt wesentlich die lonenstarke der Bodenlésung. Zunehmende Werte
flhren hierbei zu einer Erniedrigung der Aktivitatskoeffizienten der an Reaktionen beteiligten
Komponenten. Infolge der Zugabe von Fremdionen wird also die Loslichkeit der Schwermetallionen
erhoht. Hauptsachlich wird die mobilisierende Wirkung erhohter Salzgehalte jedoch auf
Verdrangungsprozesse an den vorhandenen Sorptionsplatzen und auf die Bildung von ldslichen
anorganischen Komplexen zurlickgefuhrt. Hierbei spielen vor allem Chlorokomplexe mit Hg und Cd
(Doner 1978), Sulfatkomplexe mit Pb, Cd und Ni, Phosphatkomplexe mit Zn und Cu sowie
Carbonatokomplexe mit Ni und Cu eine wichtige Rolle (Herms und Brimmer 1984). So wurde z. B.
bei einer Erhdhung des Ca-Gehaltes im Boden um den Faktor 10 der Cd-Gehalt um 67 % verringert
(Alloway 1990). Nicht zu vernachlassigen ist jedoch auch der Verdrdngungsprozess an den
Sorptionsplatzen auf Grund gegenseitiger Konkurrenz der Schwermetalle.

Der DVWK (1988) empfiehlt eine Einteilung der Bindungstarken von Schwermetallen in Boden in
eine relative Skala von eins bis fiinf. Ausgehend von einer Einteilung der Bindungsstarken der
einzelnen Metalle in Abhédngigkeit vom pH-Wert werden je nach Humus-, Ton- oder Eisengehalt
sowie klimatischer Wasserbilanz und Grundwasserstufe entsprechende Zuschléage hinzuaddiert. Nach
Feststellung der Bindungsstarken der Metalle in einem zu beurteilenden Boden ist eine Feststellung
der empfohlenen MalRnahmen sowie die Beurteilung der Aufbringung auf einem Gelédnde moglich.

In welchem MaR Schwermetalle aus kontaminierten Bdden fiir Pflanzen verfiigbar sind, héngt ebenso
von der Bindungsform, insbesondere den Anteilen leicht l6slicher und austauschbarer Metalle, dem
pH-Wert sowie dem Gehalt an organischer Substanz und Tonmineralen ab (Rinn 1997; Kirchhoff et
al. 1992; Goldbach und Schiittelkopf 1992). Die Aufnahme wird (ber den Transferkoeffizient
beschrieben, welcher als Quotient aus Metallgehalt in der Pflanze und Gesamtgehalt des Bodens
definiert ist. FOr die héufigsten umweltrelevanten Elemente wurden die folgenden
Transferkoeffizienten Boden-Pflanze ermittelt (Puchelt et al. 1996):

Element Transferkoeffizient
Cr, As, Hg, Pb 0,01-01

Ni, Cu 01-10

Zn, Cd, Tl 1,0-10

13
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2.1.4 Vorkommende Schwermetalle

¢ Zink

Zink kommt im Boden meist in Form von Hydroxiden, Carbonaten, Silicaten, Fe-Oxiden, Chloriden,
Phosphaten, Sulfaten und Molybdaten vor. Dabei nimmt die Loslichkeit im Allgemeinen in dieser
Reihenfolge ab.

Antropogene Verunreinigungen an Zink im Boden stammen aus der metallerzeugenden und
metallverarbeitenden Industrie sowie dem Ausbringen von Klarschlamm, kompostierbarem Material,
Diingern und Pestiziden. Ein atmosphérischer Eintrag erfolgt tber die Verbrennung von fossilen
Brennstoffen, besonders im Strallenverkehr, und bei der Verhuttung von Nicht-Eisenmetallen
(Alloway 1990).

Als essentieller Spurenstoff fir den Stoffwechsel von Lebewesen wird Zink fiir den Einbau in Enzyme
bendtigt. Eine katalytische Wirkung besitzt es bei der Regulierung von Redoxprozessen der
Chlorophyllbildung und im Kohlenhydratstoffwechsel von Pflanzen. In hdheren Konzentrationen ist
Zn jedoch, neben Cu, Ni und Cr, vor allem phytotoxisch (Brand 1989; Alloway 1990).

Im Sickerwasser dominieren unter oxidierenden Bedingungen vor allem zweiwertiges Zn, meist als
Zn(H,0),** hydratisiert, und die Komplexe ZnSO,° und ZnHPO,’. Hydroxide sowie ZnHCO;",
ZnCOy%, Zn?* und ZnB(OH)," tragen bei pH-Werten (iber 7,7 signifikant zum Gesamtgehalt an Zink
bei.

Eine Anlagerung von Zink an Bodenbestandteile erfolgt unter sauren Bedingungen Uber unspezifische
Adsorption bevorzugt an Fe- und Mn-Oxiden sowie an Tonmineralen (Alloway 1990; Slavek und
Pickering 1989). Im basischen Milieu ist die spezifische Sorption an organische Verbindungen sowie
ein Einbau in Gitterpositionen der Tonminerale vorherrschend. Auch Zauner (1996; Zauner und Stahr
1996) stellt eine vorherrschende Bindung an kristalline Fe-Oxide sowie ein Auftreten in der
Residualfraktion fest. Die Loslichkeit des adsorbtiv gebundenen Zink ist meist um den Faktor 10°
geringer als die der Hydroxide, Carbonate oder Oxide.

An den zur Verfligung stehenden Adsorptionsplatzen R tritt Konkurrenz zwischen unterschiedlichen
Kationen auf, was hier am Beispiel von Ca und Zn beschrieben wird:

[ kl—
R-Ca+2Zn* = R —Zn +Ca?"

Eine zwischen der Adsorption und der Desorption von Zink beobachtete Hysterese lasst dabei auf
irreversibel gebundenes Zink schlielen (Alloway 1990).

Weiterhin bilden Fulvinsduren und niedermolekulare organische Sauren Chelatkomplexe. Auf Grund
der guten Loslichkeit dieser Sduren haben sie auf Schwermetalle einen mobilisierenden Einfluf}
(Alloway 1990; Schnitzer und Skinner (I) 1966). Huminsduren hingegen wirken infolge ihrer
kolloidalen Natur vor allem im sauren Bereich als organischer Zn-Speicher. Gruhn et al. (1985)
bezeichnen die Bindungsstarke von Zink an organische Substanzen im Vergleich zu anderen
Schwermetallen jedoch als gering.

Kuntze und Herms (1986) geben Sorptionskapazititen verschiedener Bodenkomponenten fur Zink in
umol/g an:

amorphe Fe-, Mn-, Al-Oxide (1190-1540) > Huminsdauren (842) > Bentonit (44) > CaCO; (0,44)

Gerth (1985) vergleicht die Anlagerung von Zink an verschiedenen Reinsubstanzen von Fe-Oxiden,
Tonmineralen und Huminsdure. Angeben ist der pHso-Wert, bei dem 50 % der gesamten im System
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vorhandenen Metallmenge adsorbiert ist. Folglich nimmt die Affinitat von Zink zu den verschiedenen
Bodenkomponenten in der folgenden Reihe ab:

Birnessit (1,6) >> Montmorillonit (3,3) > Huminsaure (3,7) >> Goethit 1 (4,9) > lllit (5,0) >
Goethit 2 (5,5) > Ferrihydrit (5,7) > amorphes Al-Hydroxid (5,9) > Hamatit (6,2) > Kaolinit (6,6)

Zu beachten sind hierbei die unterschiedlichen spezifischen Oberflichen der verwendeten
Bodenbestanteile (Goethit 1: 75 m?/g; Goethit 2: 24 m%/g).

Insgesamt ist die Zn-Mobilitat nach der von Cadmium die hdchste unter den Schwermetallen, so dass
bei Zn-Kontaminationen mit einer starken Verlagerung im Boden zu rechnen ist.

¢ Cadmium

Cadmium kommt fast ausschlieRlich in Vergesellschaftung mit Zn und Pb vor. Somit sind die
wichtigsten Cd-haltigen Minerale die Zn-Sulfide Sphalerit und Wourtzit und das Zn-Carbonat
Smithsonit (ZnCQO;3). Im Mittel liegt das Verhéltnis von Zn / Cd bei 500 / 1. Verwendung findet
Cadmium vor allem als Legierungsbestandteil metallischer Schmelzen, in galvanischen
Beschichtungen, als Farbpigment in der Kunststoff- und Glasindustrie und als Kunststoffstabilisator.
Von besonderer Bedeutung ist die Verwendung in Ni-Cd-Batterien sowie in photovoltaischen Zellen.
Bedeutende Emissionen in die Atmosphdre gehen von Zn- und Pb-Hitten, von Kohlefeuerungen
sowie Miillverbrennungsanlagen auf Grund des hohen Kunststoffanteiles im Mll aus. Durch den Kfz-
Verkehr erfolgt ein Eintrag in die Umwelt durch Reifenabrieb und Cd-haltige RuBpartikeln des
Diesel6ls. Eine weitere direkte Kontamination von Boden wird durch die Ausbringung von
Kléarschlamm und Phosphatdiinger erreicht, der mit Cadmium verunreinigt ist. Auch Tabakrauch ist
eine Cd-Quelle (Alloway 1990).

Cadmium (bt besonders auf Pflanzen und Tiere durch Stérung der Enzymaktivitét eine hochtoxische
Wirkung aus. Durch langsame Anreicherung in Nieren und Leber von Tier und Mensch ist es durch
eine chronische Toxizitat ausgezeichnet. Bei Vergiftungen tritt eine Deformation der Knochen sowie
eine Schadigung des Knochenmarks auf. Cadmium greift ebenso das zentrale Nervensystem und die
Atmungsorgane an, was zu einer Minderung des Geruchsvermdgens fuhren kann (Merian 1984; Brand
1989).

Cadmium gilt als eines der mobilsten Schwermetalle im Boden. In Sickerwasser in oxidierendem und
saurem Milieu sind die Hauptspezies Cd** sowie die stabilen Komplexe CdSO,’ und CdCI*
vorherrschend. Im Alkalischen hingegen dominieren in der Reihenfolge Cd*, CdCI*, CdSO,’ und
CdHCO;".

Im Allgemeinen ist Cadmium im Boden durch unspezifische Adsorption, so z. B. an Mn(IV)-Oxide
festgelegt (Alloway 1990; Slavek und Pickering 1989). Die Anwesenheit mehrerer Metalle fihrt
hierbei zu konkurrierenden Bedingungen. Die starkste Hemmung der Cd-Anlagerung an
Bodenbestandteile ruft Zn neben Ca, Co, Cr, Cu und Pb hervor.

Uber eine sehr hohe Affinitat fir Cadmium verfiigt Calcit. Bei hohen Cd-Konzentrationen findet
spezifische Sorption an der Oberflache sowie isomorpher Ersatz von Ca-Atomen durch Cd-Atome im
oberflachennahen Kristallgitter statt. Auch Zauner (1996; Zauner und Stahr 1996) stellt eine
Uberwiegend carbonatische Bindung von Cadmium fest.

Zwischen organischen Substanzen und Cadmium ist die Bindungstarke im Allgemeinen sehr gering
(Gruhn 1985). An Tonminerale ist die Anlagerung von Cadmium noch weniger stark ausgepragt.

Auch fur Cadmium vergleicht Gerth (1985) die Anlagerung an verschiedenen Reinsubstanzen von Fe-
Oxiden, Tonmineralen und Huminséure. In Klammern angegeben ist der pHso-Wert. Folglich nimmt
die Affinitat von Cadmium zu den verschiedenen Bodenkomponenten in der folgenden Reihe ab:
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Birnessit (~0,6) >>> Huminsdure (3,4) >>> Goethit 1 (5,7) = Ferrihydrit (5,7) > amorphes Al-
Hydroxid (6,5) = Montmorillonit (6,5) > Goethit 2 (6,6) > Hamatit (6,8) > Kaolinit (7,0) > lllit
(7.1)

Im Vergleich mit Zink zeigen sich zum Teil héhere pHso-Werte. Daraus wird nochmals deutlich, dass
eine Mobilisierung von Cadmium schon bei weniger tiefen pH-Werten maoglich ist.

e Kupfer

In Mineralen ist Kupfer vor allem in Form von Sulfiden, Sulfaten, weiteren Sulfosalzen und
Carbonaten existent. Daneben liegt es geologisch auch in metallischer Form vor.

Die Hauptanwendung des Kupfers liegt vor allem in der Nutzung von metallischem Kupfer sowie Cu-
Legierungen. Kupfer wird besonders in der N&dhe von Schwerindustriestandorten sowie durch
Verbrennung fossiler Brennstoffe und Miull atmospharisch eingetragen. Industrielle Ballungsraume
weisen somit stets erhdhte Cu-Gehalte auf. Ein direkter Eintrag in den Boden erfolgt zum Groliteil
durch Ausbringung von CuSO,-haltigem Diinger, Fungiziden und Bakteriziden (Kupfervitriol).
Anthropogene Spitzenbelastungen sind weiterhin auf die Ausbringung von mit organischen Cu-
Verbindungen kontaminierten kommunalen und industriellen Klarschlammen sowie die Ablagerung
Cu-haltiger Erzabbrande und Filterstaube zurtickzufihren.

Obwohl Cu?* ein essentieller Nahrstoff ist, der z. B. als Aktivator des Enzymsystems wirkt oder zum
Aufbau von Kupferproteinen notwendig ist, tritt bei UbermaRiger Zufuhr Warmblitertoxizitat auf. Bei
hoheren Organismen nimmt die funktionelle Bedeutung des Kupfers ab. Es findet eine Anreicherung
in Leber, Nieren, Herz, Hirn und Haaren statt. Da Cu-Salze zu den Magen-Darm-Giften zahlen, fiihrt
eine ObermaRige Belastung mit Cu-Salzen vor einer starken Vergiftung zu Brechdurchféllen und
GefaBlahmung (Brand 1989).

Die Hauptspezies von Kupfer in der Bodenldsung sind im sauren Milieu vor allem organische
Komplexe und zweiwertiges Cu. Auf Grund der starken Tendenz zur Hydrolyse liegt dies meist in
Form von Cu(H,0)** vor. Unter alkalischen Bedingungen dominieren die léslichen Spezies CuCO5’,
organische Cu-Verbindungen, Cu(OH),’, CuB(OH),", und Cu(B(OH),)".

Auf Grund der teilweise guten Loslichkeit der mineralischen Cu-Phasen, besonders der Sulfate, liegt
Kupfer im Boden eher spezifisch an Tonminerale, organische Substanzen und Fe- bzw. Mn-Oxide
gebunden vor. Untersuchungen an verschiedenen Bdden ergaben im Mittel zu 50 % des Cu-Gehaltes
eine spezifische Sorption bzw. Einbau in Gitterstrukturen von Tonmineralen. Ein weiterer Anteil von
30 % war in Form von organischen Komplexen sowie ein Anteil von 15 % an Hydroxide gebunden
(Alloway 1990). Eine erhdhte Freisetzung kann in manchen Boden daher nur durch eine Auflésung
der Tonminerale erfolgen. Hierbei erscheint die spezifische Adsorption an die Tetraederschichten der
Tonminerale stirker als an die Oktaederschichten, was in einer héheren Affinitdt von Kupfer zu
Zweischichtmineralen im Gegensatz zu Dreischichtmineralen resultiert. Im Vergleich zu anderen
Schwermetallen gilt die Bindungsstarke von Kupfer an organische Substanzen als hoch (Gruhn 1985;
Schnitzer und Skinner (1) 1966). In kalkhaltigen Bbdden hingegen liegt Kupfer durch spezifische
Adsorption an CaCOs in der durch Séure l6slichen und damit relativ mobilen Form vor.

Insgesamt z&hlt Kupfer jedoch &hnlich Pb eher zu den immobilen Schwermetallen.
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* Nickel

Die Gewinnung von Nickel erfolgt vorrangig aus Sulfiden und Oxiden. Hierbei ist das wirtschaftlich
wichtigste Erz Pentlandit (Ni,Fe)ySs. Die hdufigste Verwendung findet Nickel in Legierungen im
Motorbau, zur Oberflachenbeschichtung, fiir elektronische Komponenten und Batterien sowie als
Katalysator und in Pigmenten. Der starkste atmosphérische Eintrag ist auf RuRe oder Stube aus der
Verbrennung von Ol und Kohle bzw. Kraftstoffen im Kfz-Verkehr zuriickzufiihren. Ebenso von
Bedeutung ist die Freisetzung bei der Produktion von Cu- und Ni-Legierungen sowie der Verbrennung
von Krankenhausabfallen. Nur zu einem geringen Anteil sind die Belastungen der Boden mit Nickel
durch die Ausbringung von Kléarschlammen und Dungemitteln zurlickzufiihren.

Hohe Ni-Gehalte werden besonders auf Grund ihrer nachgewiesenen Kanzerogenitat und der
allgemeinen potentiellen Warmblitertoxizitdt als umweltgefdhrdend angesehen. Der Ersatz
essentieller Metalle in Enzymen durch Nickel verursacht eine Unterbrechung des Stoffwechselpfades.
Jedoch ist Nickel in sehr geringen Spuren auch als essentiell bekannt. Im Enzym Urease von Algen
konnte es als Bestandteil nachgewiesen werden. Dies war ebenso der Fall in Bohnen, wobei hierbei
bei Mangel ein Ersatz durch andere Spurenstoffe stattfand (Brand 1989).

In der Bodenldsung liegt Nickel in einem oxidierenden und sauren Milieu vor allem in Form der
Spezies Ni**, NiSO,’, NiHCO;" und organischen Komplexverbindungen vor. Im alkalischen Milieu
dominieren die Spezies NiCO;’, NiHCO;", Ni** und NiB(OH),". Auf Grund &hnlicher Atomradien
besonders von Ni und Fe erfolgt in oxidischen Mineralen hdufig ein Ersatz von Fe- sowie Mg-Atomen
durch Ni-Atome (Sidophilie). Daraus folgt, dass ein grofRer Anteil des im Boden vorkommenden
Nickels an Fe- und Mn-Oxide sowie an Silikate und in geringerem MaRe an Carbonate spezifisch
gebunden vorliegen wird. Nur ein geringer Anteil des Nickels liegt in leicht austauschbarer Form vor.
Auch die Bindungsstarke an organische Substanzen ist im Vergleich zu anderen Schwermetallen
relativ gering (Gruhn 1985; Schnitzer und Skinner (1) 1966). So konnten z. B. nach einer
Aufbringung von Klarschlamm nach einer Verweilzeit von 45 Jahren noch 80 % des Nickels in der
obersten Bodenschicht gefunden werden (Alloway 1990). Durch Zufthrung von Kalk oder
organischem Material kann jedoch im Kontaminationsfall die Loslichkeit des Nickels weiter verringert
werden.

Auch flr Nickel vergleicht Gerth (1985) die Anlagerung an verschiedene Reinsubstanzen von Fe-
Oxiden, Tonmineralen und Huminsaure. In Klammern angegeben ist der pHso-Wert. Die Affinitéit von
Nickel an die verschiedenen Bodenkomponenten nimmt in der folgenden Reihe ab:

Birnessit (1,6) >> Huminséure (2,8) >>> Goethit 1 (5,8) > Ferrihydrit (6,3) > lllit (6,4) =
Montmorillonit (6,4) > Goethit 2 (6,5) > Hamatit (6,9) = amorphes Al-Hydroxid (6,9) >
Kaolinit (7,5)

Trotz der bevorzugten spezifischen Sorption an Oxide ist die Ni-Mobilitat verglichen mit der von Cu,
Cr und Pb hoher, da eine starke pH-abhangige Ldslichkeit gegeben ist.

* Blei

Die héaufigste mineralische Erscheinungsform von Blei ist Galena (PbS). Verwendung findet Blei
besonders in Batterien sowie fruher in Pb-Rohren. In geringeren Anteilen enthalten ist es in Reifen,
Kohle, Kunststoffen, Gummi und Farben (Pb-Mennige). Ein Eintrag in die Umwelt erfolgt vor allem
durch den Bergbau und Schldamme der metallerzeugenden und -verarbeitenden Industrie.
Anthropogene Spitzenbelastungen in Boden sind ebenso auf die Ausbringung von Klarschlammen, die
Verwendung von PbHASO, in Insektiziden vor Ersatz durch organische Substanzen und den friher
starken AusstoR durch Kraftfahrzeuge zuriickzufiihren. Das in Kraftstoffen eingesetzte Pb-Tetraethyl
oder Pb-Tetramethyl wird unter anderem zu Pb-Halogenverbindungen umgesetzt. Eine hohe
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18 2 Stand des Wissens

Kontamination an Blei findet sich besonders an stark frequentierten Strafen in einem Abstand bis zu
50 m.

Blei ist auf Grund seiner langen Verweilzeit in Boden permanent flr die Nahrungskette und den
menschlichen Metabolismus verfiigbar. Es erfolgt eine Anreicherung in Leber und Niere und fihrt zu
einer Stérung des Pophyrinstoffwechsels (Eiseneinbau). Die Folge davon sind Funktionsstérungen
roter Blutkdrperchen, Beeintrachtigungen der Harnsynthese und der Gerinnungsféahigkeit des Blutes.
Durch chronische Belastung kommt es zu Knochenmarksschédigungen. Blei hemmt im Boden neben
anderen Schwermetallen (Cr, Cd, Cu, Zn, Mn) die Stickstoffmineralisierung sowie die CO,-
Produktion (Brand 1989).

Die haufigsten Spezies im Sickerwasser unter oxidierenden und sauren Bedingungen sind Pb*,
hydratisiert zu Pb(H,0), oder Pb(H,0);*, organische Komplexe, PbSO,’ und PbHCO;". Im
Alkalischen dominieren die Spezies PbCO,, PbHCO,", Pb(CO3)22' und PbOH". Die Anwesenheit von
CI" fuhrt verstérkt zu einer Bildung von Chloridkomplexen. Die starkste Bindung von Blei im Boden
herrscht in stabilen metallorganischen Komplexen und im Silikatgitter durch isomorphen Ersatz von
z. B. K- oder Ca-Atomen (Basta und Gradwohl 1997; Gruhn 1985; Schnitzer und Skinner (1) 1966).
Neben einem hdufigen VVorkommen als Carbonat sowie einer spezifischen Sorption an Hydroxide
wird Blei in geringen Mafen unspezifisch an Tonminerale und Humusstoffe sorbiert. Auch Zauner
und Stahr (1996) stellten fest, dass anthropogenes Blei zu 30 bis 50 % organisch komplexiert sowie in
kalkreichen Bdden hauptséchlich in der Residualfraktion und als Carbonat vorliegt. Bei der
Bestimmung der relativen Oberbodenanreicherung, definiert als Verhdltnis des Pb-Gehaltes im
Oberboden (0-15 cm) zu dem in unteren Schichten (30-45 cm), wurden Werte zwischen 1,2 und 2
festgestellt. Somit gilt Blei als Schwermetall mit geringer Loslichkeit, Mobilitat und Bioverfigbarkeit.
Keinen allzu groRen Einfluss hat hierauf auch der pH-Wert des Bodens (Alloway 1990).

¢ Thallium

Thallium tritt als Begleiter sulfidischer Erze von Fe, Zn, Cu und Pb sowie hdufig in
Vergesellschaftung mit As auf. Verwendung fand es bis vor wenigen Jahren in Pestiziden und
Rodentiziden (Nagetierbekdmpfungsmitteln). Eine weitere Anwendung liegt in der Halbleiter- und
Elektronikindustrie, in der Glasproduktion, in niedrigschmelzenden Legierungen und als Katalysator
flr organische Synthesen. Eine Kontamination der Umwelt erfolgt vor allem durch Flugstdube aus der
Verh(ttung von Zn- und Pb-Sulfaten, aus Zementwerken und durch Kohleverbrennung.

Die Verbindungen des Pb-dhnlichen, jedoch leicht fliichtigen Metalles Thallium gelten als sehr
toxisch. In Enzymsystemen kann ein Ersatz von K-Atomen durch TI-Atome stattfinden. Bei erhéhter
Zufuhr kommt es beim Menschen zu nervisen Stdrungen, Depressionen, Schlaflosigkeit und
Haarausfall.

Im Sickerwasser des Bodens erfolgt unter reduzierenden Bedingungen eine Anlagerung von TI" an
organische Substanzen. In oxidierendem Milieu liegt Thallium meist dreiwertig als geldstes TI(OH);3
vor. TI** bildet besonders stabile Chlorokomplexe und wird im Boden bevorzugt unspezifisch an Fe-
und Mn-Verbindungen sorbiert. Im Allgemeinen ist Thallium besonders in Oberbdden fixiert, zumal
ein dem K &hnliches Verhalten einen isomorphen Ersatz in K-spezifische Bindungen wie Feldspéten
und Tonmineralen erméglicht (Alloway 1990). Generell ist Thallium jedoch geochemisch dhnlich
mobil wie Cadmium (Hartmann et al. 1997).
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e Arsen

Arsen kommt auf der Erde in Uber 200 verschiedenen Mineralen vor. Den groten Anteil haben
hierbei Arsenate, Sulfide, Arsenide, Arsenite sowie Oxide aber auch elementares Arsen. Das haufigste
Mineral ist Arsenopyrit FeAsS. In der Geologie spielte Arsen oftmals eine Rolle als Zeigerelement bei
der Suche nach Gold- oder Silberlagerstatten.

Ein beachtlicher Anteil von 40 % des atmospharischen Eintrags von Arsen stammen aus der
Verhittung von Cu-, Pb-, Ag-, Au- und Zn-Erzen. 20 % der Verbindungen werden durch
Kohleverbrennung in die Umwelt emittiert. Ein weiterer Eintrag erfolgt durch die glasverarbeitende
Industrie sowie auf nattirlichem Wege durch vulkanische Aktivitat. Arsen findet als Zusatz von
Legierungen, in der Autoindustrie, Halbleiterelektronik, Glasverarbeitung und in der chemischen
Industrie Verwendung. Daneben dienen As-Verbindungen als Konservierungsmittel fir Holz, Wolle
und Leder und als Wachstumsbeschleuniger in der Geflugel- und Schweinezucht. Ein direkter Eintrag
in den Boden erfolgte besonders durch in der Zwischenzeit verbotene As-haltige Pestizide (Merian
1984; Alloway 1990).

Die Einstufung von Arsen als potentiell umweltgefahrdend resultiert aus der im Gegensatz zu As(l11)
starken WarmblUtertoxizitdt von As(V). Arsen als Stoffwechsel- und Kapillargift stort die Funktion
oxidierender Enzyme. Chronische Vergiftungen fuhren zu Schédigungen des zentralen Nervensystems
und Hautveréanderungen, was weiterhin zu Haut- und Lungenkrebs fiihren kann.

Das vorrangig als As(V) und As(111) vorkommende Element liegt in wassriger Phase meist als Anion
vor. Dabei spielt die Einstellung der Gleichgewichte zwischen den verschiedenen Spezies der
Arsensdure (H;AsO4) und der arsenigen S&ure (H3AsO;) eine grofle Rolle. Im neutralen und
oxidierenden Milieu sind die gut wasserldslichen Arsenate, insbesondere H,AsO,4, sowie im weniger
oxidierenden Milieu die undissoziierte arsenige Séure (HsAsO,) vorherrschend. Unter reduzierenden
Bedingungen féllt Arsen in Form &uRerst schwerltslicher Sulfide aus (Pourbaix 1966; Baes und
Mesmer 1976).

Daneben kann im Boden durch Mikroorganismen eine Methylierung zu Methyl-As-Verbindungen
stattfinden.

Eine Fixierung im Boden erfolgt an Fe- und Al-Hydroxiden, Tonmineralen und organischen
Substanzen. Auf Grund ihres amphoteren Charakters ist die spezifische Sorption an Fe-Hydroxide
stark pH abhéngig. Bei pH-Werten unterhalb des Ladungsnullpunktes erfolgt eine starke spezifische
Sorption von Arsenat (H,AsQ,). Arsenit (HsAsOs) hingegen wird meist weniger gut sorbiert, da erst
oberhalb von pH = 8 Dissoziation auftritt. Eine vorrangig unspezifische maximale Sorption von Arsen
an Huminstoffe wurde fur As(V) bei pH = 5,5 und fur As(I11) bei etwas htherem pH-Wert beobachtet
(Alloway 1990).
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20 2 Stand des Wissens

2.2 Sanierungsverfahren

Die wichtigsten Verfahren der Bodensanierung und ihre verschiedenen Umsetzungsformen sowohl fur
organische als auch anorganische Verunreinigungen sind im Folgenden dargestellt (DVWK 1997,
Fachgruppe Wasserchemie 1996; Roos 1995; Miiller 1994).

On-site/off-site-Verfahren
thermische Verfahren
Gas-Dampf-Extraktion
Verbrennung / Pyrolyse
chemisch/physikalische Verfahren
mechanische Bodenwésche
elektrolytische Verfahren
Extraktion mit S&uren oder Komplexbildnern
Extraktion mit oberflachenaktiven Substanzen oder Uberkritischem CO,
biologische Verfahren
Mieten / Reaktor
mikrobielle Laugung
Pflanzenverfahren
In-situ-Verfahren
physikalische Verfahren
Grundwasserreinigung
Bodenluftabsaugung
mechanische Bodenwésche z.B. Hochdruckbodenwasche
elektrokinetische Verfahren
chemische Verfahren
Extraktion mit Sduren oder Komplexbildnern
Oxidation durch Wasserstoffperoxid oder Ozon
biologische Verfahren

Eine On-site-Dekontamination von Schwermetallen wurde im Falle des Hamburger Hafensedimentes
mit einer physikalisch-mechanischen Methode durchgefiihrt. Hierbei erfolgt ber Spilung, Siebung
und Flotation eine Auftrennung des Sedimentes in Grob- und Feinanteil (Detzner et al. 1993). Der die
Hauptkontamination tragende Feinanteil wird anschliefend deponiert. Somit ist lediglich eine
Volumenreduktion erreicht.

Eine physikalisch-mechanische Methode wird auch in-situ im Soilcrete- bzw. Holzmann-Verfahren
(Wille 1993) angewendet. Hierbei wird eine Hochdruckinjektionslanze in den Boden eingefiihrt und
mittels eines rotierenden Hochdruckwasserstrahles (500 bar) der Boden geldst, an Partikeln haftende
Schadstoffe durch Scherkréafte abgetrennt bzw. der Feinanteil vom Boden separiert. Der restliche
Feststoff wird wieder zurtickgefiihrt (LfU (1) 1993).

Elektrolytische Verfahren nutzen die Oxidation von Metallen an einer Anode bzw. die
Metallabscheidung im Kathodenraum. Dieses Prinzip wurde in der Klarschlammbehandlung (Roos
1995) sowie zur Aufbereitung schwermetallhaltiger Extrakte nach Oxidation von Hg mit
hypochloriger Séure oder Elution von Cu und Pb mit organischen S&uren in Boden untersucht
(Wagner und Calmano 1995).

Elektrokinetische Verfahren dagegen beruhen vorrangig auf der Elektromigration geladener Teilchen
im elektrischen Feld (Elektrophorese) sowie der Elektromigration von Flissigkeiten (Elektroosmose)
in und parallel der elektrischen Doppelschicht geladener Bodenpartikeln (Goldmann et al. 1996).
Czediwoda et al. (1997) reinigten Cd- und Phenanthren-haltige Schlamme im elektrischen Feld unter
Einbau stark saurer oder chelatbildender Kationenaustauscher vor der Kathode. Am lonenaustauscher
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erfolgt Adsorption der Schwermetallionen sowie Neutralisation der durch Elektrolyse von Wasser
entstandenen Hydroxylionen und damit eine Vermeidung der Ausfallung schwerléslicher
Schwermetallhydroxide (Khan und Alam 1994). Auch in Brunnen zur Grundwasserreinigung werden
elektrische Felder angelegt, um einen lonentransport in Richtung eines im Brunnen eingebauten
lonenaustauschers zu erzeugen (Hundenborn und Theif’en 1992).

On-site durchfiihrbare physikalisch-chemische Verfahren sind z. B. das Miuller- (Miller und
Riethmayer 1982) bzw. das LGA-Verfahren (Beyer et al. 1990; Roos 1995). Mit Hilfe einer
Nassextraktion durch starke Sauren (HCI, HNO3;) erfolgt ein Herausldsen der Schwermetalle bei pH =
0,5 bis 1. Aus dem Eluat werden die Schwermetalle durch Zugabe einer starken Lauge (Ca(OH),) als
Hydroxide bzw. als Sulfide ausgeféllt und durch anschlieRendes Einleiten von CO, in Carbonaten
mitgefallt. Nachteile dieser Extraktionsverfahren sind jedoch die unspezifische Auflésung der
Bodeninhaltsstoffe (Kalkstein, Dolomit, Tonminerale), eine erhebliche Aufsalzung des im Kreislauf
gefiihrten Wassers sowie das Einbringen hoher Nitratkonzentrationen bei Extraktion mit
Salpetersdure. Zuriick bleibt ein denaturierter ,,Boden”, der seine naturliche Funktion als Lebensraum
und Schutzfilter nur schwer wieder erlangen kann.

Ein &hnliches Verfahren wurde von Gaastra und Ried (1988; Ried 1988) im Falle Cd-haltigen Bodens
auf dem Gelé&nde eines photochemischen Betriebes in-situ angewandt. Nach einer Extraktion mit HCI
bei pH = 3,5 erfolgte die Eluatreinigung jedoch mittels lonenaustauscher. Die Reinigungsleistung lag
fiir Cd bei 90 % nach Versickerung einer Menge von 100 bis 200 Porenvolumina.

Ein weiteres physikalisch-chemisches Verfahren beruht auf der Verwendung von organischen
Komplexbildnern, welche mit Metallionen I6sliche Komplexe bilden. Hierdurch erfolgt eine selektive
Reinigung ohne Zerstérung der Bodenmatrix. Als Komplexbildner werden NTA und EDTA (Dehnad
1992) sowie Weinsdure und Zitronenséure (Roos 1995) und Aminosauren bevorzugt im alkalischen
Milieu (Fischer et al. 1994) verwendet. Komplexbildner wurden von Keller (1990) auch in In-situ-
Untersuchungen eingesetzt. Manche Komplexbildner sind jedoch nur schlecht biologisch abbaubar
und es muss somit nach der Behandlung auf eine mittelfristige Mobilisierung der restlichen
Schwermetalle geachtet werden. Da besonders wahrend einer In-situ-MalRnahme die
Schadstoffmobilitdt zunimmt, muf3 sichergestellt sein, dass keine unkontrollierte Ausbreitung im
Untergrund stattfinden kann.

Die fiir organische Schadstoffe bewéahrte Reinigung durch Uberkritische Extraktion mit Wasser oder
CO, wird in neueren Untersuchungen auch auf Schwermetalle in den hochbelasteten
Feinkornfraktionen angewandt. Wahrend der Uberkritischen Extraktion von Boden mit Wasser (Ty; =
374°C, purit = 221 bar) in einer Suspension mit weniger als 5 Gew.-% Boden wird durch Zugabe von
1,6 -2,6 Mol-% CO, eine Absenkung des pH-Wertes auf 2,8 - 3 und damit eine verstarkte Extraktion
der Schwermetalle erreicht (Gast 1997).

Auf Grund der Vielfalt an Schadstoffen und der Komplexizitat der Bindungsformen ist es haufig
erforderlich, mehrere Verfahren miteinander zu kombinieren, um einen funktions- und
leistungsfahigen Gesamtprozess zu erhalten. Daher sollte fur jeden Kontaminierungsfall neu tberlegt
werden, mit welchen Sanierungsmoglichkeiten der beste Reinigungs- und Wirkungsgrad erzielt
werden kann.

2.3 Rechtliche Rahmenbedingungen

Um die Sanierungsdringlichkeit von Bodenkontaminationen bestimmen zu koénnen, gilt es, eine
allgemeine Bewertung von Altablagerungen und Altstandorten durchzufiihren. Hierzu erfolgte meist
in Abhéngigkeit der zustdndigen Landesbehdrde eine flachendeckende historische Erfassung der
Flachen und Eintrag in ein Verdachtsflachenkataster. Nach Durchfiihrung einer vergleichenden
Erkundung durch orientierende Messungen und, falls notwendig, einer eingehenden Erkundung mit
geophysikalischen und geologischen Methoden, erfolgt die Einzelfallbewertung. Die
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Sanierungsdringlichkeit wird zur Zeit noch in verschiedenen Konzepten der Lander meist lber ein
Punktesystem festgestellt. Eine allen Modellen sowie auch dem Bundesbodenschutzgesetzes
(BBodSchG 1998) zu Grunde liegende Einteilung erfolgt nach Stoffcharakteristik wie
Stoffgeféhrlichkeit, Standortcharakteristik wie Schadstoffaustrag und Nutzungscharakteristik (Forstner
1995; LfU 1992). Daneben kann jedoch auch die Schutzwirdigkeit des Bodens je nach Seltenheit,
Empfindlichkeit und Regenerierbarkeit in Betracht gezogen werden (DVWK 1997).

Den meisten internationalen Regelwerken liegt das Konzept abgestufter Bodenwerte zu Grunde. Es
wird zwischen drei verschiedenen Bodenwerten zur Einschatzung der Belastungssituation und zwei
Werten zur Vorgabe von Sanierungszielen unterschieden (Roos 1995):

Hintergrundwert: allgemein verbreiteter Gehalt eines Stoffes in Boden, auch Referenzwert

Prifwert: nutzungs- und schutzgutbezogener Gehalt, unter dessen Wert ein
Gefahrenverdacht ausgerdumt ist, auch Schwellenwert

MafRnahmenwert: Konzentrationshochstwert, bei dem Sanierung notwendig ist, auch

Toleranzwert

Sanierungszielwert:  Sanierungsziel sind grundsétzlich Hintergrundwerte oder mindestens
entsprechende Prifwerte

Einbauwert: Gehalt, der beim Einbau in Bereichen unterschiedlicher Nutzung erlaubt ist

Beispielhaft sind hier wichtige Werte aus der baden-wirttembergischen Verwaltungsvorschrift
(Umweltministerium BW 1993; BodSchG BW 1991), den in Rheinland-Pfalz angewandten ALEX-
Merk- und Informationsblattern (LfUG 1996) sowie zum Vergleich die Werte der
Trinkwasserverordnung (1990) dargestellt (Tabelle 2.5). Bei den Konzentrationen von Zn und Cu in
der TrinkwV handelt es sich um Richtwerte, die nach einer Stagnation des Wassers von 12 h in
Rohrleitungen giiltig sind.

Tabelle 2.5: wichtige Grenzwerte fiir Boden und Wasser

Verwaltungsvorschrift BW ALEX- VwV BW ALEX- TrinkwV
Merkblatter Merkblatter

Hintergrund-  Prufwert fir  orientierender  Prufwert fur  orientierende

wert Boden  Siedlungs- Prafwert Wasser Einleiter-
(H-B) flachen (oPW2) (P-W) konzentration
(P-M2) (oEL)

mg/kg mg/kg mg/kg Mg/l ug/L ug/L
Zn 35-150 Einzelfallent. 600 1500 100 5000
Cd 0,2-1,0 15 10 3 5 5
Cu 10 - 60 Einzelfallent. 200 100 100 3000
Ni 15-100 100 200 20 50 50
Pb 25-55 500 500 10 50 40
TI 0,2-0,7 4 5 8 8
As 6-17 30 60 10 50 10

Bei der Wiedereinleitung von im Zuge einer SanierungsmaBnahme entnommenem Grundwasser in
Oberflachengewésser sind in Rheinland-Pfalz die oEL-Werte sowie in Baden-Wirttemberg die
doppelten P-W-Werte, mit Ausnahme von Zn mit 500 pg/L, einzuhalten. Fir die Durchfihrung und
Finanzierung einer Sicherung oder Sanierung zustidndig sind letztendlich sowohl Handlungs-
(Verursacher) wie auch Zustandstorer (Grundstickseigentimer) (Weber und Neumaier 1993).
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3 Theoretische Beschreibung der Elution
3.1 Bestehende Modellanséatze

Die bestehenden Modelle zur Simulation der in einem pordsen System oder Grundwasserleiter
stattfindenden Gleichgewichts- und Transportprozesse lassen sich in drei Gruppen einteilen.

Die erste Gruppe betrachtet Reaktionen von geldsten und festen Stoffen in wassriger Losung ohne
Berticksichtigung einer Grundwasserstromung (Programme: PHREEQC, Parkhurst 1995; HYDRAQL,
Papelis et al. 1988; EQ3/6, Wolery 1995; GEOCHEM, Sposito und Mattigold 1980; AWASANT4,
Eberle 1986). Sorptionsprozesse konnen hierbei mit Hilfe mechanistischer Ansédtze wie der
Oberflachenkomplexbildungstheorie simuliert werden (Grabe 1997; Programme: PHREEQC,
HYDRAQL). Die notwendigen Adsorptionskonstanten miissen jedoch auf der Basis aufwendiger
Messungen fiir alle relevanten Metalle auf verschiedenen mineralischen Phasen fixiert werden. Da
diese oftmals experimentell nicht im Einzelnen zu bestimmen sind, erfolgt in natlrlichen komplexen
Aquiferen die Beschreibung Uber einfache Gleichgewichtsansatze nach Henry, Freundlich und
Langmuir.  Eine  theoretische  Verknlpfung  der  Freundlich-lsothermen  mit  der
Oberflachenkomplexbildungstheorie versuchte dabei Nakahara (1996) aufzustellen.

Eine weitere groRe Gruppe befasst sich ausschlieBlich mit Stromungsfeldern und hydrodynamischem
Transport in Grundwassersystemen (Ubersicht bei Kinzelbach 1987).

Fur die Beschreibung der Verflgbarkeit und des Transports anorganischer und organischer
Schadstoffe, insbesondere von Schwermetallen, im Boden sind jedoch Modellansatze unter
Betrachtung des hydrodynamischen Transports und der Wechselwirkungen zwischen Ldsung und
Festphase von Bedeutung. Zur Berechnung des hydrodynamischen Transports steht die Konvektions-
Dispersions-Differentialgleichung zur Verfugung. Hierbei wird zum einen in geometrisch definierten
Modellen versucht den Transport in geometrisch angeordneten Kapillaren zu beschreiben. Meist
erfolgt jedoch in geometrisch nicht definierten Modellen die Annahme einer statistischen Verteilung
der Porenrdume (Kerk 1985). Unterschieden wird ebenso zwischen Poren- und
Kluftgrundwasserleitung (Pfingsten 1990) sowie zwischen geséttigten und ungesattigten Verhaltnissen
(Wallmuth 1992).

Wechselwirkungen mit der Festphase wie Sorptionsprozesse werden mit linearen (Reardon 1981) oder
nichtlinearen Gleichgewichtsansatzen (Freundlich- oder Langmuir-Isothermen) dargestellt (Cernik et
al. 1994). Oftmals ist die Beschreibung einer Komponente mit einer Isotherme nicht ausreichend, so
dass fir eine Komponente unterschiedliche Typen von Adsorptionsplatzen eingefiihrt werden
(Multisite-Isothermen, Multireaction-Modell), denen h&ufig ein unterschiedlich kinetisch gehemmtes
Sorptionsverhalten zugeordnet wird (Selim et al. 1992; Schulz und Reardon 1983; Konya et al. 1988).
Auch der Einfluss organischer Verbindungen auf die Schwermetallsorption wurde dabei betrachtet
(Hodel et al. 1995). Schulz und Baumann (1985; Dahmke et al. 1986) beriicksichtigten in ihrem
Ansatz zur Berechnung kinetisch kontrollierter Entkalkung von Boden in der ungesattigten Zone
neben der Sorption auch L&sungsgleichgewichte. In weiteren Ansdtzen werden mikrobielle
Abbauprozesse betrachtet (Schéfer 1992; Lensing et al. 1994).

Aufwendiger wird die Modellbildung durch gekoppelte Strémungsgleichungen sobald eine
Mehrphasenstromung zu berticksichtigen ist (Dorgarten 1991).

Zur Losung der Transport- und Reaktionsgleichungen in gesattigten Systemen sind verschiedene auf
numerischen Methoden basierende Softwarepakete bekannt. Den Transport, kinetisch kontrollierte
Reaktionen einer bestimmten Anzahl wvon Spezies (Redoxreaktionen), mikrobiologische
Abbauprozesse, Bioturbation und Bioirrigation in Sedimenten betrachten die Sofwarepakete CANDI
(Boudreau 1996) und STEADYSED1 (van Cappellen und Wang 1996). Eine Modellierung des
Transports und der kinetisch kontrollierten Sorption unter Berlicksichtigung zwei verschiedener
Adsorptionsplatze einer Komponente liefert CXTFIT (Toride et al. 1995) (1-D) und SOTS (Selim und
Amacher 1988). Den Transport, Sorptionsprozesse sowie chemische Gleichgewichtsberechnungen mit
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gelosten und festen Phasen durch Kopplung mit PHREEQC (Parkhurst 1995) betrachten die
Softwarepakete TReAC (Nitzsche 1997) (1 - 3-D) und CoTReM (Landenberger 1998; Hamer und
Sieger 1994) (1-D). Das auf DISPER (Flihler und Jury 1983) aufbauende CoTReM berticksichtigt
tiefenabhangige hydrodynamische Parameter und Konzentrationen, zwei verschiedene Kkinetisch
kontrollierte Adsorptionsplatze pro Komponente sowie festgelegte Redoxgleichgewichte (REDOX).
Zusétzlich kann eine Bioirrigation und Sedimentation von Feststoff insbesondere auf Sedimente
angenommen werden. Berechnet werden koénnen sowohl Durchbruchskurven als auch
Konzentrationsprofile.

Da die Simulation des Schwermetalltransports in dieser Arbeit mit CoTReM durchgefihrt wurde,
werden im Folgenden hauptsachlich die in CoTReM angewendeten Gleichungen und Verfahren
dargestellt.

3.2 Grundlagen der Sorption
3.2.1 Sorptionsgleichgewicht

Zur Beschreibung der Sorption existieren verschiedene Modellvorstellungen (Kap. 2.1.1). Neben der
Betrachtung von Reaktionsmechanismen und Bindungszustdénden z. B. mit Hilfe des
Oberflachenkomplexbildungsmodells kann die Beschreibung mit Hilfe einfacher linearer (Henry) oder
nicht-linearer (Freundlich, Langmuir) Gleichgewichtsansatze erfolgen.

Zur Beschreibung von Sorptionsgleichgewichten von Schwermetallen auf real kontaminierten Boden
wird hier ein Ansatz nach Langmuir gewahlt. Vorteil dieser von einer monomolekularen Bedeckung
der Adsorbensoberflache ausgehenden Modellvorstellung ist die Tatsache, dass in der Berechnung
eine maximale Beladung bericksichtigt wird und die Abschétzung fur weite Konzentrationsbereiche
gultig ist. Diese maximale Beladung gmax ist bei den verwendeten real kontaminierten Boden bereits
vorgegeben.

Werden im Gleichgewicht Adsorptions- und Desorptionsgeschwindigkeiten als gleich angenommen,
so flhrt der Ansatz nach Langmuir auf die folgende Isothermengleichung:

K, &

-q  —Lt— 3.1
q qmaX1+KLm ( )

0, qmax Beladung des Bodens, maximal, im Gleichgewicht in mol/g,
c Konzentration der Lésung im Gleichgewicht in mol/L,
KL Langmuir-Konstante in L/mol.

Die Langmuir-Konstante K, beschreibt dabei die Affinitdt oder Bindungsenergie eines Molekiils zur
Oberfl&che des Feststoffes. Manchmal wird sie auch als Verteilungsquotient bezeichnet.

3.2.2 Kinetik der Sorption

Die Einstellung des Adsorptionsgleichgewichts fiir ein Sorptivmolekul oder -ion zwischen einer
Feststoffoberflache und einer Ldsung ist stets eine Funktion der Zeit. Zur Beschreibung der
Sorptionskinetik existieren verschiedene Modellvorstellungen. Bei Filmdiffusion liegt der
Transportwiderstand volistdndig in der das Adsorbenskorn umgebenden Grenzschicht. Bei
Korndiffusion wird zusatzlich der Widerstand des Transports von Sorptivmolekiilen im Inneren des
Korns betrachtet. Dieser Transport kann entweder in den flissigkeitsgefullten Poren ablaufen, indem
die Sorptivmolekile in der Porenfliissigkeit in das Korninnere diffundieren (Porendiffusion), oder als
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Wanderung von bereits an den Porenwanden adsorbierten Molekilen im adsorbierten Zustand
(Oberflachendiffusion) (Sontheimer et al. 1985).

Wird die Zeitabhéngigkeit der Gleichgewichtseinstellung mit Hilfe des vereinfachten
Oberflachendiffusionsmodells beschrieben, so ergibt sich die folgende Differentialgleichung fir die
zeitliche Abhangigkeit der mittleren Beladung des Korns g (t) (Sontheimer et al. 1985):

oq(t) _ 6B,

—Q = =d, /2) -q(t)), 3.2
Bs Stofftransportkoeffizient im Adsorbenskorn in m/s,

dp Korndurchmesser in m,

r Kornradius in m.

Die Beladung am Kornrand q(r = dp/2) steht im Gleichgewicht mit der Ldsungskonzentration am
Kornrand.

Die Bestimmung der individuellen Stofftransportkoeffizienten einzelner Komponenten ist in
komplexen Systemen meist mit hohem experimentellem und rechnerischem Aufwand verbunden
(Sontheimer et al. 1985). In dieser Arbeit wird ein summarischer Ansatz nach dem Modell der
Filmdiffusion nicht nur fir ein einzelnes Adsorbenskorn, sondern fur den gesamten Bilanzraum eines
Bodenkompartimentes verwendet (Helfferich 1959). Als treibendes Gefélle der als Reaktion n-ter
Ordnung betrachteten Sorption wird dabei nicht nur die Differenz zwischen momentaner mittlerer
Beladung des Korns @ und der Gleichgewichtsbeladung am Kornrand q(r = dp/2), sondern die

Differenz zwischen momentaner mittlerer Beladung  und der Beladung g* im Gleichgewicht des

gesamten Systems betrachtet. Der dabei auftretende summarische Faktor, der den
Stofftransportkoeffizienten ersetzt, ist experimentell leichter zugénglich. Die Differentialgleichung
besitzt somit die folgende formal gleiche Form:

OQ(t)
; ky Ha, (c) —a(t)", (3.3)
Ky Geschwindigkeitskonstante der Sorption in h™,
0o (€)  Gleichgewichtsbeladung aus Isotherme in mol/g,
b Anzahl der einzelnen Bindungsvarianten (Isothermen) pro Stoff,
n Reaktionsordnung.

Sind verschiedene Isothermenbereiche fir ein Sorptiv notwendig, so werden diese summarisch
beriicksichtigt.

3.3 Grundlagen des hydrodynamischen Stofftransports
3.3.1 Grundwasserstromung

Zur Beschreibung des Stofftransports in pordsen Systemen bzw. Grundwasserleitern ist sowohl die
Berechnung des Stromungsfeldes der transportierenden Flissigkeit als auch der Transportph&nomene
der gel6sten Stoffe notwendig.

In einem anisotropen gespannten Grundwasserleiter hat die Strdmungsgleichung unter
horizontalebener Betrachtung im instationéren Fall die folgende Form (Herrling 1984):

S = e O iy 0 S U ek, e
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h Standrohrspiegelhdhe im Grundwasserleiter in m,

S Speicherkoeffizient,

Kij Durchlassigkeitsbeiwert ks in Abhéngigkeit der Raumrichtung X, y (Tensor) in m/s,
h* Grundwasserleiterméachtigkeit in m,

q Quellen- und Senkenterm in m/s.

Hierin sind die Kontinuitatsgleichung und das bei konstanter Fluiddichte gultige Gesetz von Darcy
h
v, =, o @5)
AX

enthalten, welches das treibende Gefélle der Stromung beschreibt (Glg. 3.5). Die mittlere FlieR- oder
Filtergeschwindigkeit v¢ (Leerrohrgeschwindigkeit in der Verfahrenstechnik) ist dabei als

Volumenstrom V pro durchflusswirksame Querschnittsfliche A definiert (Mutschmann und
Stimmelmayr 1995). Als mittlere tatsachliche Geschwindigkeit eines Flussigkeitselementes ergibt sich
die Abstandsgeschwindigkeit v, unter Beriicksichtigung der effektiven Porositét € zu

v =t (3.6)

Im Gegensatz zu groRraumigen Grund- und Sickerwassersystemen ist in Saulenversuchen die
Filtergeschwindigkeit einfach zu bestimmen, so dass die Ermittlung des Strémungsfeldes entfallt
(Hamer und Sieger 1994).

3.3.2 Transportphdnomene

+ Konvektion

Unter Konvektion (Advektion) versteht man die Bewegung von Inhaltsstoffen in Richtung der
Grundwasserstromung. Eine Konzentrationsfront wird durch Konvektion ohne Verdnderung ihrer
Kontur mit der Filtergeschwindigkeit v¢ fortbewegt. Unter makroskopischer Betrachtungsweise
(Elementarvolumen >> Einzelpore; bezogen auf den Gesamtquerschnitt) ergibt sich der Stofffluss Ja
(in mol/m?-s) im eindimensionalen Fall zu

JA=V§ C=Eef- Va-C, (3.7)

c Konzentration in Lésung in mol/m®.

* molekulare Diffusion

Die durch die Brown’sche Molekularbewegung verursachte molekulare Diffusion bewirkt einen von
Richtung und Betrag der Strémungsgeschwindigkeit unabhangigen Konzentrationsausgleich geldster
Inhaltstoffe. Das 1. Fick'sche Gesetz (Glg. 3.8) beschreibt die Abhangigkeit des molekularen
Diffusionsflusses Jyp (in mol/m®s) in freier Losung vom Konzentrationsgradienten (eindimensional,
stationdr):

C

Der molekulare Diffusionskoeffizient Dyp (in m%s) ist von der diffundierenden Substanz, der
Temperatur sowie dem Aggregatzustand des Mediums abhéngig. Fir die Diffusion verschiedener
Schwermetalle in verdiinnter wassriger Losung ergibt sich bei 20°C ein Mittelwert von 6,3-10™° m?/s
(detaillierte Auflistung s. Boudreau 1997).
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In pordsen Systemen kann ein Stoff nicht ungehindert diffundieren. Dies wird durch die sogenannte
Tortuositat © beschrieben, dem Verhaltnis zwischen der realen und der kiirzesten Distanz zwischen
zwei Punkten im Porenraum. Dadurch ergibt sich eine vom Grundwasserleiter abhéngige
Diffusionskonstante Dyp mit

DmD

8>
Die Tortuositat kann nur indirekt ber Widerstandsverhaltnisse gemessen oder Uber die Porositét
abgeschatzt werden. Hier findet die Abschatzung 6% = €* Anwendung (Gesetz nach Archie, Boudreau

1997). Unter Bericksichtigung des effektiven Porenvolumens ergibt sich der eindimensionale
diffusive Stofffluss in einem pordsen System Jip zu (Hamer und Sieger 1994)

c
Jp = €4 Dy [% (3.10)

e Dispersion

D, = (3.9)

Auf Grund der korngeristbedingten Dispersion werden die von einem Punkt ausgehenden
Stoffteilchen im porésen System in FlieRrichtung unterschiedlich weit transportiert und
unterschiedlich weit vom mittleren Weg abgelenkt. Die Ursache der somit auftretenden mechanischen
Vermischung liegt in den unterschiedlichen FlieRzeiten einzelner Flussigkeitsteilchen fiir eine
bestimmte Strecke im porésen Medium auf Grund der verschiedenen Léngen, Breiten und
Verzweigungen der FlieRkanéle. Der dispersive Stofffluss kann analog dem diffusiven Stofffluss
durch das 1. Fick’sche Gesetzt beschrieben werden (Glg. 3.10). Der Dispersionskoeffizient ist von
StrukturgroRen des pordsen Systems wie Porositdt €, Schittdichte pse, Partikeldurchmesser dp,
Ungleichférmigkeitsgrad U, Kornform, Kornrundung und dessen Textur (Inhomogenitit) sowie von
der Abstandgeschwindigkeit v, abhangig (Klotz 1992, UBA 1985) (Glg. 3.11):

D=aq: Va”. (3.11)

Die longitudinale Dispersivitdit o, enthalt somit die Abhéangigkeit des longitudinalen
Dispersionskoeffizienten D, von StrukturgroBen. Der Exponent g nimmt je nach Verhéltnis von
Konvektion zu Diffusion Werte zwischen 1 und 1,2 an (Pfannkuch 1963). Bei dominierender
Konvektion wird von einer linearen Abhdngigkeit ausgegangen. Die transversale Dispersivitit o
senkrecht zur FlieRrichtung folgt der selben GesetzmafRigkeit und kann meist mit 0,1-a, angenommen
werden. Die Dispersivitdt nimmt in der Regel bei gréRer werdendem BetrachtungsmafRstab zu
(Kinzelbach 1987, UBA 1985).

Experimentell lassen sich diffusive und dispersive Effekte nicht unterscheiden. Aus diesem Grund
kénnen die Koeffizienten Dy und D, durch einen ebenfalls longitudinalen summarischen Koeffizienten
D beschrieben werden. Analog zu Gleichung 3.10 ergibt sich der diffusiv/dispersive Stofffluss Jp (in
mol/m?s) damit zu

ac ac
o = & DO = €4 [0y Wy +Dy) B (312)

Experimentell erfolgt die Bestimmung der Diffusions/Dispersionskoeffizienten aus Tracerversuchen
unter Betrachtung der Halbwertsbreite aufgenommener Konzentrations-Zeit-Verteilungen des
konservativen Tracers an einem bestimmten Ort in oder nach dem pordsen System (Taylor 1989, UBA
1985).
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Eine Abschédtzung des summarischen Diffusions/Dispersionskoeffizienten kann mit Hilfe der
Pecletzahl aufgestellt werden. Die Pecletzahl ist hierbei das Verhaltnis von konvektivem Fluss zu
diffusivem Fluss:

v.d,

Pe=—, (3.13)
DmD

dp aquivalenter Partikeldurchmesser in m; Annahme: bei 50 % Siebdurchgang dsp.

Bei Pe = 1 tragen die Phanomene Konvektion und Diffusion zu édhnlichen Anteilen zum Stofftransport
bei. Bei ungefahr Pe > 100 kann die Diffusion gegenuber der Konvektion und Dispersion
vernachlassigt werden.

Boudreau (1997) beschreibt eine aus Tracerversuchen resultierende Abhéngigkeit des
Diffusions/Dispersionskoeffizienten D  von der  Pecletzanl und dem  molekularen
Diffusionskoeffizienten D,,p im Bereich von Pe = 1;

€ 2
2,5[@; [(Pe
8 DmD

c+-—[Pe
l1-¢

c Konstante: 8,8 fiir geordnete Packungen, 7,7 fir ungeordnete Packungen.

D=07D,, +

: (3.14)

Im Bereich 5 < Pe < ca. 200 wurde von Pfannkuch (1963) die folgende Abschatzung aufgestellt:
D=a®e” D,,, (3.15)

a Konstante: ~ 0,5.

Pfannkuch (1963) beschreibt Abhangigkeiten flr insgesamt fiinf Pe-Regime (< 0,3; 0,3 - 5; 5 - ca.
200; ca. 200 - 150 000; > 150 000).

3.3.3 Grundgleichung des Stofftransports

Die Herleitung der Grundgleichung des Stofftransports (Transportgleichung) in einem
flussigkeitsgesattigten Porensystem erfolgt tber eine Massenbilanz, welche in einem reprasentativen
Elementarvolumen (REV) mit den Kantenldngen Ax, Ay und Az wahrend eines Zeitintervalls At
aufgestellt wird. Die einzelnen Massenfliisse setzten sich aus konvektivem Massenfluss Ja und
diffusiv/dispersivem Massenfluss Jp zusammen. Fir die Massenbilanz in x-Richtung gilt schlieRlich:

Am, =—-AJ, +AJ,] Ay [Az [At, (3.16)
m Stoffmenge in mol,

unter Differenzbildung der ein und ausstrémenden Stofffllisse. Nach Division durch Ax, Ay, Az und At
ergibt sich daraus
Am A, A,

. = - - . (3.17)
Ax LAy [Az [At Ax  AX

Wird der Quotient aus Masse m, und Elementarvolumen Ax [Ay [Az durch die im REV enthaltenen

Stoffmenge, ausgedriickt als Konzentration Cyyg (in moI/m3), ersetzt und strebt das Zeitintervall und
die Kantenlédngen des REV gegen 0, so erhélt man
oc aJ, 0J,

total _ _ _
. ox  ox (3.18)
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Die Konzentration ¢y, schliefit hier die gesamte im REV vorhandene Stoffmenge mit ein, sowohl in
Ldsung als auch an Festphase.

Ersetzt man die Massenflisse Ja und Jp mit Hilfe der Gleichungen 3.7 und 3.12 und beriicksichtigt nur
geloste Stoffe, so ergibt sich im eindimensionalen Fall die Transportgleichung (inhomogen, 2.
Ordnung)

a(saetﬁC) __i( Eur V(0 B) +— (seﬁ D(x)—) (3.19)

3.4 Wechselwirkungen zwischen Lésung und Festphase
3.4.1 Sorption
Wird fur den transportierten Stoff eine sorptive Wechselwirkung mit der Festphase angenommen, so

muss die gesamte im REV vorhandene geldste und sorbierte Stoffmenge Ciw berticksichtigt werden
(Glg. 3.20)

Ctotal = sef‘f (¢ +(l _sef‘f) ms m = Eeff [d +p5ch @ ’ (3-20)
Ps Dichte des Feststoffkorns in g/cm?®,

Psch Schiittdichte in g/lem®,

q Beladung des Feststoffes in mol/g.

Wird dies nun in Gleichung 3.19. beriicksichtigt und €. als orts- und zeitunabhéngig betrachtet, so
ergibt sich die Transportgleichung mit einem zusétzlichen Term zu

0 Pon 99 __0 LI
Gt € ort E,6_t_ o0x (V2 () m)+6X(D(X) ax)' (3.2

Die Verkniipfung zwischen q und ¢ wird uber eine Sorptionsisotherme (linear, Freundlich, Langmuir)

0
hergestellt (6_?:) (Kap. 3.2.1). Oftmals wird der dimensionslose Retardationsfaktor R eingefihrt, so

dass die Transportgleichung die folgende Form annimmt:
RES =2 (v,(0 ) 4~ (D) 5), 822

Psen 09
+— :

£y OC
Folgen die Sorptionsprozesse formal einer chemischen Reaktionsgleichung mit einem Zeitgesetz n-ter
Ordnung, so muss Gleichung 3.21 zusammen mit Gleichung 3.3 als gekoppeltes System partieller
Differentialgleichungen geldst werden (Hamer und Sieger 1994).

mit R=1

3.4.2 Losungs-/ Fallungsprozesse und weitere chemische Reaktionen

Die Konzentration geltster Stoffe kann sich zusétzlich durch Ldésungs- und Féllungsprozesse,
Komplexbildung, Dissoziation und Redoxreaktionen verandern. Diese Vorgange kénnen prinzipiell
durch einen zusétzlichen Quellen- oder Senkenterm auf der rechten Seite in Gleichung 3.19
beschrieben werden. Im Allgemeinen existieren jedoch kaum einfache Ausdriicke zur Beschreibung,
da die Lage des Gleichgewichtszustands u. a. von der Zusammensetzung, vom chemischen Milieu
(pH, Redoxpotential), von Temperatur und Druck der LOsung abhangt. Oftmals ist auch eine
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reaktionskinetische Beschreibung erforderlich (Baumann et al. 1985, Buhmann und Dreybrodt 1985).
Mit Hilfe von Gleichgewichtskonstanten aus dem Massenwirkungsgesetz lasst sich bei gegebenen
Konzentrationen ein Gleichungssystem fir die beteiligten Phasen und Stoffe aufstellen. Unter
Beachtung der Gibbs'schen Phasenregel kdnnen damit Reaktionen bis zum thermodynamischen
Gleichgewicht berechnet werden.

Einfache Quellen- oder Senkenterme lassen sich aufstellen, sofern flr ein Reaktionsgleichungssystem
Gesetzmalligkeiten flr die Reaktionsgeschwindigkeiten r (Umsatzraten) aller c¢ beeinflussenden
Reaktionen und die stéchiometrischen Faktoren v der interessierenden Spezies bekannt sind. Als
zusatzlicher Quellen- oder Senkenterm kann somit eine Stoffzu- oder -abnahme (Glg. 3.23) in der
Transportgleichung berticksichtigt werden (Hamer und Sieger 1994):

oc

— = ) VI(x), 3.23
5 = 2 V() (3.29)
r Reaktionsgeschwindigkeit in mol/m?®s,

\Y stdchiometrischer Faktor.

3.5 Numerische Losung der gekoppelten Gleichungen

Ein aus Transport- und Reaktionsgleichungen gekoppeltes Gleichungssystem kann mit Hilfe der Ein-
Schritt-Methode simultan geldst werden. Die Methode zeichnet sich durch hohe Genauigkeit, jedoch
auch durch mit der Anzahl der Stoffe steigendem Rechenaufwand aus. Im Modell CoTReM wird
daher das fir komplexe Fragestellungen besser geeignete sequentielle Zwei-Schritt-Verfahren
(Mischzellen-Ansatz (Schulz und Reardon 1983), Methode der Operatoraufspaltung) verwendet. Die
Strategie besteht in der entkoppelten Berechnung von hydrodynamischem Transport und chemischer
Reaktion (Quellen- oder Senkenterm):

ac 0 0 ac

- =——(v,(xX) &) +—(D(X)7), 3.24

o, = o)+ 5 (PO (3:24

oc

m =Y VI(c,,Cp), (3.25)
reaktion

r Reaktionsgeschwindigkeit in Abhéngigkeit von allen m im System befindlichen Spezies in

mol/m®.s.

In einem Zeitschritt wird die Transportgleichung zunéchst fir jede der m Spezies geldst (Glg. 3.24).
Mit diesen neuen Konzentrationen erfolgt noch im selben Zeitschritt die Berechnung der
Reaktionsgleichung (Glg. 3.25). Das Modell CoTReM berechnet im zweiten Schritt zunéchst kinetisch
kontrollierte Sorptionsprozesse. Im Anschluss daran werden spezielle Redoxreaktionen und
allgemeine Gleichgewichtsreaktionen durch Ubergabe in die weiteren Programmteile REDOX und
PHREEQC, sozusagen im dritten Schritt, berechnet (Landenberger 1998).

3.6 Numerische Losung des Transportgleichung

Fur die Anwendung eines finiten Differenzenverfahrens zur Ldésung der Transportgleichung in
heterogenen und anisotropen Modellgebieten wird im eindimensionalen Fall das betrachtete
Modellgebiet in x-Richtung in n+2 Elementarvolumen (REV) (i = 0, .., n+1) mit Kantenldngen Ay, Az
und Ax; eingeteilt. Die zeitliche Diskretisierung erfolgt in Zeitschritten At (Index j) (explizit, implizit,
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Crank-Nicolson-Verfahren). Im Modell CoTReM findet das Crank-Nicolson-Verfahren (zeitliche
Ableitung beziglich t+At/2) Anwendung.

Die partiellen Ableitungen der zu l6senden Gleichung werden durch eine N&herung unter Verwendung
endlicher Differenzen ersetzt. Fir den konvektiven Massenaustausch Am, im REV; folgt aus
Gleichung 3.7:

S0+ (1)

c.,(t)y+c(t
Am, =€ Ay [Nz [t [y, E—I#—vi+1 > ). (3.26)
Der diffusiv/dispersive Massenaustausch Amp ergibt sich aus Gleichung 3.12 mit:
Ciy(t) —ci(t) Ci(t) —ciu(t)
— ) i-1 i _ ) i i ' .
Am, =g, [Ay [Az [At [(D, H—Axi_l +Axi D, H—Axi +Axi+1 ) (3.27)
2 2 2 2
Die im Zeitintervall At erfolgte Massendnderung Am, im REV; erfolgt mit
Am, =g, [Ay [Az [AX; [c, (t +At) —c,(t)). (3.28)

Wird Ama und Amp jeweils zur Zeit t und t+At aufgestellt und diese Naherungen in die Massenbilanz
eingesetzt, so ergibt sich eine Differenzengleichung, die fur jeden Punkt der Raumdiskretisierung i in
jedem Zeitschritt j aufgestellt werden muss, zuziiglich der Randbedingungen. Fir die reine
Konvektions-Diffusionsgleichung ergibt sich ein lineares Gleichungssystem. Das LGS hat im
eindimensionalen eine tridiagonale Gestalt und kann mit dem Gauss-Jordan-Verfahren oder dem
Thomas-Algorithmus gelést werden (Hamer und Sieger 1994).

Bei Berlcksichtigung nichtlinearer Wechselwirkungen, wie der Sorption nach Langmuir, erhdlt man
ein nichtlineares Gleichungssystem. Zu dessen Ldsung wird auf ein iteratives Losungsverfahren, das
Newton-Raphson-Verfahren, zuriickgegriffen. Das nichtlineare Gleichungssystem ist dazu zunéchst
als Nullstellenproblem zu formulieren:

F(C)=f;(c, Coy ...y Cn) =0 i=1,2,..,n). (3.29)

Der Vektor F faft dabei alle von den Unbekannten C = (¢;, €, .., C, abhéngigen
Funktionsgleichungen des Systems zusammen. Durch Taylorreihenentwicklung erster Ordnung um die
erste Naherung C° wird die Vektorfunktion F(C) linearisiert,

af, ... T
d(c,,c,,...,C,)

F(C)=F(C%) + (C-C%). (3.30)

CO

Vorrausgesetzt wird die stetige Differenzierbarkeit der Funktionen f; nach den Unbekannten ¢;. Nach
Nullsetzen der Taylorreihenapproximation von F(C) wird das System auf das folgende lineare
Gleichungssystem reduziert:

dF(C)
C |..

Ausgehend von einem Starwert C' konnen die gesuchten Konzentrationen im néchsten
Iterationsschritt v+1 weiter angendhert werden. Die Iteration wird so lange fortgesetzt bis ein
Konvergenzkriterium unterschritten ist.

Der rechnerische Hauptaufwand besteht in der in jedem lterationsschritt notwendigen erneuten
Aufstellung der Ableitungsmatrix (Jakobimatrix) (Hodel et al. 1995).

[qc'* -cY) =-F(C"). (3.31)

Um eine numerische Stabilitit des Crank-Nicolson-Verfahrens zu gewahrleisten, miissen das Courant-
(Glg. 3.32) und das Peclet-Kriterium (Glg. 3.33) erfillt sein.
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AtLv,
AX

Co:‘ <1 (3.32)

Die Courant-Bedingung garantiert, dass in einem Zeitschritt At die Konzentration in einem REV nicht

groler werden kann als die Summe der Konzentrationen in den konvektiven Zufliissen, dadurch dass

der konvektive Transportweg pro Zeitschritt die Lange des REV nicht (iberschreitet.

v, [AX
D

Pe = <2 (3.33)

Die dimensionslose Gitter-Peclet-Zahl Pe wird durch das Verhaltnis zwischen konvektivem und
diffusiv/dispersivem Massenfluss im betrachteten REV bestimmt (Glg. 3.33). Die Verletzung der
Kriterien fiihrt besonders im Falle hoch konvektiver Transportvorgange zum Schwingen der Lésung
und numerischer Dispersion.

Die Lésung des im finiten Differenzenverfahren aufgestellten Gleichungssystem erfordert die Vorgabe
von Anfangs- und Randbedingungen. Im eindimensionalen Fall kann der Rand parallel zur
FlieRrichtung als undurchléssiger Saulenrand betrachtet werden. Uber eine Randbedingung zweiter
Art (Neumann-Randbedingung) wird der senkrecht zum Gebietsrand verlaufende Fluss als konstant
vorgegeben.

Im einfachsten Fall kann am Sauleneinlauf eine aus dem Zulauf (REV,) bekannte Konzentration tber
eine Randbedingung erster Art (Dirichlet-Randbedingung) im REV; als konstant angenommen
werden. Zusammen mit der Abstandsgeschwindigkeit lasst sich der konvektive Fluss hinreichend
beschreiben. Hierbei bleibt jedoch der diffusiv/dispersive Fluss auf dem Rand unbericksichtigt. Aus
diesem Grund wird oftmals eine Randbedingung dritter Art (Cauchy-Randbedingung) angewendet. Sie
kommt zum Einsatz, wenn ein fest vorgegebener Gesamtstofffluss aus einem konvektiven und
diffusiv/dispersiven Fluss zusammengesetzt ist. Somit ergibt sich durch Gleichsetzen der Zu- und
Abflisse im REV; (Zeitschritt j+1):

J+l CJ+1 J+l J+1 CJ+1
v, ¢, +D, E’T E’T +D, Elm (3.34)
2 2 2

Am Séulenauslauf findet haufig die Transmissionsrandbedingung Verwendung. Hier wird
angenommen, dass sich der Konzentrationsgradient zwischen den REV, und REV..: (Ablauf,
Sammelbehalter) Gber den Rand fortsetzt. Dazu wird ein Hilfselementarvolumen REV,., aufierhalb
des Modellgebietes angenommen, so dass gilt:

Cn _Cn+1 ~ Cn+1 _Cn+2 ' (335)

AX AX

Fur die Modellierung rein diffusiv gesteuerter Prozesse, wie in marinen Sedimenten zu beobachten,
muss der Sdulenauslauf jedoch als undurchlassiger Rand Uber eine Randbedingung zweiter Ordnung
angenommen werden.

Fur Berechnungen von Mehrkomponententransport muss das finite Differenzen-Verfahren auf jede
Komponente angewendet werden. Es wird davon ausgegangen, dass sich die Inhaltstoffe chemisch
gegenseitig nicht beeinflussen (Hamer und Sieger 1994).

Die hier an Hand der Transportgleichung beschriebenen Losungsmethoden sind analog auf
reaktionskinetische Gleichungen anwendbar.
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4 Verfahrensbeschreibung
4.1 Verfahrenskonzept

Zur Sanierung schwermetallkontaminierter Boden wurde in dieser Arbeit ein Verfahrenskonzept zum
In-situ-Einsatz verfolgt, das sich gegeniiber anderen Verfahren in der Hauptsache durch die Wahl des
Elutionsmittels unterscheidet. Um eine schonende Behandlung der Bodenmatrix zu ermdglichen,
findet CO,-geséttigtes Wasser Verwendung. Mit Kohlenséure ist eine gegeniiber dem Einsatz starker
Séauren wie HCI geringere Veranderung der Bodenmatrix zu erwarten.

Durch die Absenkung des pH-Wertes in der Bodenl6sung durch Eintrag der Kohlensdure erfolgt eine
Auswaschung der Schwermetalle. Dabei wird die Loslichkeit der Metalle neben der Bildung
zweiwertiger lonen durch die Bildung von Carbonato- und Hydrogencarbonatokomplexen erhoht. Auf
Grund der geringen Saurestarke der Kohlensaure muss das Ziel vorrangig in der Auswaschung der
leicht und maRig mobilisierbaren Schwermetalle liegen. Ein Gefahrdungspotential flr das
Grundwasser geht in erster Linie von diesen Anteilen aus. In einer Sanierung gilt es daher besonders
die leicht verflighbaren und somit umweltrelevanten Schwermetallanteile zu reduzieren.

Das eingesetzte CO,-gesattigte Wasser muss so in den Boden eingebracht werden, dass ein sofortiges
Ausgasen des CO, verhindert wird. Die Ausgasung des CO, bietet nach der Bodenbehandlung
dennoch den Vorteil, dass mittelfristig keine Mobilisierung der restlichen Schwermetalle zu erwarten
ist wie im Falle mancher Komplexbildner.

Die Wirtschaftlichkeit und Umweltvertraglichkeit des WVerfahrens wird erhoht, wenn das
Elutionsmittel nach erneuter Séttigung mit CO, im Kreislauf gefuhrt wird. Dazu ist jedoch in einem
zweiten Schritt des Verfahrens die Reinigung des schwermetallkontaminierten Eluates notwendig.
Dies kann mit Hilfe von geeigneten lonenaustauschern sowie weiteren Sorbentien erreicht werden.
Das anfallende Abwasser soll dabei den Grenzwerten zur Wiedereinleitung in Oberflachengewasser
genligen.

4.2 Chemische Grundlagen

Da die Kohlensdure in diesem Verfahren eine besondere Rolle spielt, werden im Folgenden die
Grundlagen der Gleichgewichtseinstellung zwischen CO, in Gasphase und in Lésung sowie den im
System befindlichen Schwermetallionen und -verbindungen betrachtet.

Wird CO, entsprechend dem Gesetz von Henry-Dalton in Wasser gel6st, so bilden sich Kohlenséure
und deren Dissoziationsprodukte:

H,0 + CO, H,CO,
H,CO, H* + HCO5
HCO; H* + COz*

Bei Zugabe von CO, in wassriger Losung entstehen freie H*-lonen, so dass der pH-Wert im System
sinkt.

Bei Anwesenheit von Metallen in CO,-haltigen Systemen bilden sich bei Uberschreitung des
Loslichkeitsproduktes meist basische Carbonate. Abhdngig vom CO,-Partialdruck kénnen
verschiedene thermodynamisch stabile Formen existieren. Oberhalb eines Partialdruckes von 1 bar
entsteht z. B. bei Anwesenheit von Cu blaues Azurit (Cus(OH),(COs),):

CU2+ + 4/3 Hzo +2/3 COz(g) 1/3 CU3(OH)2(CO3)2 +2H" |Og K=-6,47+0,03.
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Bei Dricken zwischen 0,01 und 1 bar ist griiner Malachit (Cu,(OH),COs), darunter Tenorit (CuO)
stabil (Abbildung 4.1).
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Abbildung 4.1: Stabilitatsdiagramm fir das System Cu?*-CO,-H,0 bei | = 0 mol/L, 25°C. [c] = mol/L, [p] = bar
(Baes und Mesmer 1976)

Umgekehrt kommt es jedoch bei geringen Metallkonzentrationen bei Erniedrigung des pH-Wertes
durch Erhéhung des CO,-Partialdruckes zur Auflésung von Metallcarbonaten, wie hier am Beispiel
von Malachit dargestellt, was dem Ziel der Schwermetallelution entspricht:

CUz(OH)2C03 + C02 2CUCO3(aq) + Hzo

Thermodynamische Daten der Schwermetall/Carbonat-Gleichgewichte insbesondere in Abhangigkeit
von pH-Wert und CO,-Partialdruck finden sich bei Baes und Mesmer (1976), Dirske et al. (1986),
Bilinski und Schindler (1982), Schindler et al. (1968) und Gamsjager et al. (1965).

In CO,-haltigen Systemen sind viele Metalle in der Lage, l6sliche Carbonato- und
Hydrogencarbonatokomplexe zu bilden, wodurch die Ldslichkeit der Schwermetalle zusatzlich erhéht
wird. Liegen hohe Kohlenstoffkonzentrationen vor, darf die Komplexbildung bei der
Gleichgewichtsberechnung nicht mehr vernachléssigt werden (Sigg und Stumm 1996; Stumm und
Morgan 1996).

Beispielhaft sind in Abbildung 4.2 die berechneten Konzentrationen verschiedener Spezies von Cu in
Abhéngigkeit des pH-Wertes aufgetragen. Fur die Berechnung wurde von dem in den Versuchen
verwendeten Leitungswasser (Kap. 10.1, Tab. 1) und einer Cu-Gesamtkonzentration von 2 mg/L
(0,031 mmol/L) ausgegangen. Die Einstellung des pH-Wertes in der Berechnung erfolgte im Sauren
durch Erhéhung des CO,-Partialdruckes unter vollstandiger Sattigung sowie im Alkalischen durch
Zugabe von NaOH. Deutlich wird, dass bei pH-Werten < 6 neben dem dominierenden Cu®* der
Komplex CuHCO;" eine wichtige Rolle spielt. Auf Grund der im Leitungswasser vorhandenen
Anionen werden weitere Komplexe gebildet (CuCl®, CuSO,). Mit steigendem pH-Wert gewinnt
I6sliches ~ CuCOs,qy an  Bedeutung.  Bei  Betrachtung  der  Carbonato-  und
Hydrogencarbonatokomplexbildung weiterer Schwermetalle zeigen sich dhnliche Verhaltnisse (Hodel
et al. 1995).
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Abbildung 4.2: Speziesverteilung von Cu in Abhdngigkeit vom pH-Wert

Dabei ist zu beachten, dass in dieser Berechnung eine pH-Beinflussung z. B. durch
Festphasenauflosung nicht berticksichtigt wird. Auch wenn dadurch eine genaue Berechnung der Cu-
Speziationen in einem bestimmten Bodeneluat nicht mdglich ist, so wird doch eine mdgliche
Verteilung in Abhangigkeit des pH-Wertes gegeben.

Die Berechnung der Speziesverteilung erfolgte mit Hilfe des am Institut flr Technische Chemie
entwickelten Programmes AWASANT4 (APL2), welches fur die Berechnung der in Wassern
wesentlichen lonen- und Stoffgleichgewichte (ber Gleichgewichtskonstanten konzipiert ist (Eberle
1986; Eberle und Donnert 1991).

4.3 Technische Durchfuhrung
4.3.1 Versuche im Labormaf3stab

Die Realisierung des Elutionsverfahrens mit Kohlensaure erfolgte in zwei Stufen. Die erste Stufe
bildete eine Anlage im Laboratoriumsmalistab zur Behandlung von 1,5 kg Boden. In Abbildung 4.3 ist
diese Versuchsanlage schematisch dargestellt. In einem Vorlagedruckbehélter (50 L) aus Edelstahl
wurde Leitungs- (Kap. 10.1, Tab. 1) oder deionisiertes Wasser mit CO, unter einem Partialdruck von 6
bzw. 2 bar geséttigt. Bei dem verwendeten Leitungswasser ergeben sich rechnerisch pH-Werte von
4,62 bzw. 5,1. Um die Sattigung durch VergroRRerung der Flussig-Gas-Grenzflache zu beschleunigen,
wurde das Wasser mit Hilfe einer Seitenkanalpumpe im Kreislauf gefuhrt.

Aus konstruktiven Griinden wurde fir diese Anlage eine Beregnung des Bodens gewahlt. Da bei einer
Beregnung unter Atmosphdrendruck ein sofortiges Ausgasen des CO, aus dem zuvor gesattigten
Wasser erfolgen und sich somit der pH-Wert wieder erhohen wirde, wurde das System der
Bodenséule ebenfalls unter den Betriebsdruck von 6 bzw. 2 bar gesetzt.

In der aus Edelstahl bestehenden und mit einem Schauglas versehenen Bodensdule befand sich ein
zylindrischer Einsatz aus Plexiglas (O = 11 cm) mit Siebplatte, welcher als Stutzgefal fur den Boden
diente. In den Versuchen wurde der Boden luftgetrocknet mit einer Korngréfle < 2 mm eingebracht.
Als Stitz- und Filterschicht dienten sauregewaschener Quarz- (dp = 0,5 - 1 mm, 200 g) und Seesand
(reinst, 200 g). Ebenso wurde Seesand (250 g) als Deckschicht aufgegeben, um eine homogene
Verteilung der Flissigkeit wahrend der Beregnung zu erreichen. Nach Passage des Elutionsmittels
durch die Bodensaule mit einem Durchsatz von 0,3 bis 1,2 L/h wurden pH-Wert und Redoxpotential
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aufgenommen. Der jeweilige Durchsatz entsprach der maximal durchsetzbaren Menge ohne Flutung
der Bodensaule. Im Laufe der Versuche kam es teilweise zur Kolmation der Bodenschichten und
damit zu Durchsatzminderungen. In einem an die Messzelle anschlieenden Entgasungsbehalter
wurde das Eluat auf Atmospharendruck entspannt. Aus dem Entgasungsbehélter forderte eine
Membranpumpe das Eluat Uber Glasfaser-Filter durch eine Leitfahigkeitsmesszelle mit
Temperaturfihler. In anschlieBenden Plexiglasséulen erfolgte die Schwermetallentfernung aus dem
Eluat mittels lonenaustauscher und weiterer Sorbentien. Zur Entfernung der meisten Schwermetalle
wurde hier der selektive, schwach saure, chelatbildende Kationenaustauscher Lewatit TP 207 (Bayer)
in Ca**-Form verwendet. In einem Teil der Versuche wurde der schwach basische Anionaustauschers
Duolite A7 (Rohm und Haas) in freier Basenform verwendet. Zur Behandlung von Eluat aus As-
haltigem Boden wurde zusatzlich eine zweite Séule mit dem Sorbens Aktivtonerde (Al,O;) Compalox
AN/V-801 (Martinswerk) installiert.

Die Entnahme von Eluatproben vor und nach der lonenaustauschersaule sowie gegebenenfalls nach
der Aktivtonerdesdule erfolgte meist Uber zeitgesteuerte Magnetventile. Somit konnte das
Elutionsverhalten des Bodens sowie das Sorptionsverhalten der Sorbentien verfolgt werden. Die
Uberwachung des Elutionsmitteldurchsatzes erfolgte manuell am Auslauf. Pulsationsbewegungen auf
Grund der Forderweise der Membranpumpe erschwerten eine kontinuierliche Erfassung des
Volumenstromes. Nach Beendigung der Behandlung wurden die Gesamtbeladung des Bodens, des
lonenaustauschers sowie der Aktivtonerde bestimmt. Die Schwermetallgehalte der Probelésungen
wurden mittels ICP-AES oder Graphitrohr-AAS ermittelt. Die weiteren Parameter wurden (ber eine
Messwerterfassung, bestehend aus AD-Wandler und Rechner mit Quickbasicprogramm, erfasst.

Die Verrohrung der Anlage bestand aus PVC-U-Material. Nach Beendigung eines Versuches wurde
die Anlage mit verdiinnter HNO; und Wasser gespuilt.

3 ® o
@ : 2
c 2 ‘B
] g 2 g
< _
o ‘(7; <)
m Z §
S < |
@ h Auslauf
K1 B e
b=
1=
8 T
—;;J Entgasungs-
- § behélter >
(@] >
(&) & —@ @ Probenahme ‘
(=]
> k 1
Windkessel

Abbildung 4.3: Schematisches Fliebild der Laboranlage

Tabelle 4.1 enthalt wichtige Angaben zu den durchgefiihrten Versuchen.



4 Verfahrensbeschreibung 38

Tabelle 4.1: Angaben zu den durchgefiihrten Sdulenversuchen

Versuch Boden CO,-Partial- Vorlage lonenaustauscher  Aktivtonerde Durchsatz

druck in bar inL
1 Ems 6 deion. Wasser TP 207,609 182
2 Ems 0,0018 deion. Wasser TP 207,609 46
3 Ems 6 Leitungswasser TP 207,609 252
4 Ems 6 Leitungswasser TP 207,609 231
5 FB 14 6 Leitungswasser TP 207,609 253
6 FB 14 6 Leitungswasser TP 207,609 134
7 FB 14 2 Leitungswasser TP 207,609 110
8 Kobelsberg 1 6 Leitungswasser TP 207,609 228
9 Kobelsberg 1 6 Leitungswasser TP 207,609 109 106
10 Kobelsberg 1 6 Leitungswasser TP 207,609 20¢ 121
11 Kobelsberg 1 6 Leitungswasser TP 207,609 159 243
12 FB 14 6 Leitungswasser TP 207,20 ¢ 183
13 FB 14 6 Leitungswasser TP 207,209 242
14 FB 14 6 Leitungswasser AT7,30¢g 272
15 FB 14 6 Leitungswasser A7,30¢g 240

4.3.2 Versuch im Technikumsmaf3stab

Um die Elution von Schwermetallen aus Boden mittels Kohlensdure in einem gréfReren und
praxisnahen Rahmen in einem Langzeitversuch untersuchen zu kénnen, wurde in der zweiten Stufe
eine Technikumsanlage in vergrofRertem Malstab aufgebaut (Abbildung 4.4). Im Gegensatz zum
ersten Versuchsaufbau wurde das Elutionsmittel unter Ausnutzung des Druckverlustes im Boden Uber
eine Lanze direkt in den Boden eingebracht und nach Reinigung im Kreislauf gefihrt.

Die Bodenschiittung befand sich in einer Plexiglassaule (00 = 44 cm, h = 100 cm). Eingesetzt wurden
hier 123 kg luftgetrockneter Boden Kobelsberg 2, wobei sich eine Schiittdichte pse von 1,4 g/em® und
eine Porositdt € von 0,47 ergab. Als Stltzschicht dienten bei 800°C geglihter und mit Sdure
gewaschener Kies (dp = 2-20 mm, 7 kg) und Sand (dr = 0,63-2 mm, 6 kg) in Anlehnung an die
Terzaghi-Filterregel (Smoltczyk 1980). Die seitlichen Austrittséffnungen der Lanze befanden sich 6
bis 9 cm unter der Bodenoberkante. Zur Verminderung der Randgéngigkeit des Elutionsmittels
entlang der Lanze (O = 35 mm) erfolgte eine Abdichtung nach oben mittels einer passgenauen
Mipolam-Matte (PVC, O = 40 cm) und einer Tonabdichtung durch Einschlemmung von
Bodenmaterial.

Die Séttigung des verwendeten Leitungswassers erfolgte in einem Vorlagedruckbehalter (10 L) unter
2,6 bar CO,-Partialdruck (theoretischer pH = 5,0). Zur Kreislauffihrung bei Durchsétzen von 2 - 3 L/h
wurde das im Sammelbehdlter (PE, 50 L) anfallende Eluat Gber eine flllstandsgesteuerte
Membranpumpe in den Vorlagedruckbehalter geférdert und erneut mit CO, gesattigt. Der Durchsatz
wurde so gewdhlt, dass ein Austreten des Elutionsmittels tiber die Bodenoberkante vermieden wurde.
Die Uberwachung des Durchsatzes erfolgte iiber Schwebekorperdurchflussmesser. Alle weiteren
Anlagenkomponenten sowie Messstellen entsprachen der Laboranlage. Zusétzlich wurden
Schwermetallgehalt und gelster organischer Kohlenstoff (DOC) im Sammelbehélter bestimmt.

Als Sorbentien fur Schwermetalle wurden wiederum der schwach saure chelatbildende
Kationenaustauscher Lewatit TP 207 und fir As-Verbindungen Aktivtonerde Compalox AN/V-801 in
den in Tabelle 4.2 aufgefiihrten Mengen und Standzeiten eingesetzt.

Die gesamte Versuchdauer dieses Langzeitversuches belief sich auf 161 Tage (3856 h), wobei eine
dreiwdchige Unterbrechung nach 1031 h nicht eingerechnet ist. Insgesamt wurde der Boden wéhrend
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der Kreislauffihrung mit 9180 L Elutionsmittel beaufschlagt, was dem 104-fachen Volumen der
Bodenséule (Bettvolumina) entspricht.

Tabelle 4.2: Menge und Standzeiten der eingesetzten Sorbentien

Lewatit TP 207 Compalox AN/V-801

Standzeit Menge Standzeit Menge
69d 1000 mL 10d 400 ¢
57d 850 mL 41d 240 ¢
35d 850 mL 60d 240 ¢
424d 240 ¢

8d 1509
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Abbildung 4.4: Schematisches FlieRbild der Technikumsanlage
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5 Experimenteller Teil - Material und Methoden
5.1 Verwendete Boden

5.1.1 Herkunft

* Boden Fahlbusch 14 (FB 14)

Seit 1913 arbeitete die Sekunddrmetallhiitte Carl Fahlbusch in Rastatt (Baden-Wirttemberg)
Elektronikschrotte, metallhaltige Aschen, Krétzen, Schlacken, Schldamme und Flugstaube mit Hilfe
verschiedener thermischer und elektrolytischer Prozesse zu wiedereinsatzfahigen Metallen und
Restschlacken auf. Nach Stilllegung der Hutte 1986 wurden neben immens hohen Konzentrationen an
Dioxinen, 108000 ng TE / kg im Boden und 638000 ng TE / kg in Staubablagerungen, hohe
Schwermetallkontaminationen im Boden festgestellt. Auf Grund undichter Betonelektrolysewannen,
der Lagerung von Zwischenprodukten in unbefestigten Erdbecken und unkontrollierter
Rauchgasaustritte kam es besonders an Beton und Mauerwerk zur Ausbildung griner, blauer, weiler
und gelber Schwermetallablagerungen (Cu, Ni) sowie zu einem Eintrag in den sandigen Aueboden des
Oberrheingrabens (Hettler und Verspohl 1994, 1995). Der flr die Versuche verwendete Boden
stammte von Untersuchungsstelle 14 im Bereich der Elektrolysewannen aus einer Tiefe bis zu 5 m.

e Boden Emser Hutte (Ems)

Im Gebiet der Unteren Lahn (Rheinland-Pfalz) vereinigen sich Erzgénge der Devonformation (400-
350 Mio. Jahre) aus dem Palédzoikum mit einem Mineralbestand aus Bleiglanz (PbS), Zinkblende
(ZnS), Schwefelkies (FeS;) und Kupferkies (CuFeS,). Bereits in romischer Zeit, jedoch besonders seit
Mitte des 18. Jhd. bis zu Beginn des 20. Jhd. erfolgte ein Abbau bedeutender Zn-, Pb-, Cu- und Ag-
Erze in der Umgebung von Bad Ems. Der untersuchte Boden stammt von oberflachig abgetragenem
Haldenmaterial der Emser Blei- und Silberhiitte (Rinn 1997).

» Kobelsberger Boden (Kobelsberg)

Ebenso seit romischer Zeit mit Unterbrechungen bis ins 20. Jhd. erfolgte im Raum Wiesloch (Baden-
Wirttemberg) ein Abbau von Pb-Erzen und darin enthaltenem Ag. Der Zn-Bergbau, sowie in
geringem Umfang der Fe-Erzabbau, begann im 15. Jhd. und dauerte bis ins 20. Jhd. an. Die
Mineralfuhrung der Wieslocher Lagerstatte besteht tberwiegend aus a- und (-Zinkblende (ZnS),
Bleiglanz (PbS) und Melnikowitpyrit (FeS,) sowie den Verwitterungsprodukten Zinkspat (ZnCOs),
Zinkblite (ZnCO3-2Zn(0OH),), Eisenglanz (Fe,Os), Brauneisenerz (Fe,OsnH,0), Weichmanganerz
(MnQOy,), WeiRbleierz (PbCQ3), Vitriolbleierz (PbSO,4) und seltenen Erzphasen wie Jordanit (PbsAs,S;)
und Hutchinsonit ((Pb,TI,Ag)AssSg) (Rinn 1997). Das durch Pyritoxidation freiwerdende As wird
unter oxidierenden, schwach alkalischen Bedingungen als H,AsO4 und HAsO,> an Fe-Verbindungen
sorbiert sowie im Sauren als Skorodit (FeAsO,4-2H,0) gebunden. Der verwendete Boden stammt von
dem Uber den Oberrheingraben aufsteigenden hauptsachlich mit LOR bedeckten Kobelsberg
norddstlich von Wiesloch. Alte Schachteingdnge oder Abraumhalden zeigen sich heute als
eingeebnete Flachen (30 - 30 m) mit gestortem Pflanzenwachstum (Chlorose) auf Grund hoher Gehalte
an Zn, Pb, Cd, Tl und As bis in 1,5 m Tiefe (Schmitz-Hartmann 1988; Puchelt et al. 1996).

Bei allen Bdden wurde das jeweilige Bodenmaterial luftgetrocknet, auf eine KorngréBRe < 0,5 cm
gesiebt und in einem Konusschneckenmischer (Vrieco, Zelhelm/Holland, Labormischer 1,0 VB-1 mit
Delrin-Inneneinsatz und Delrin-ummantelter Edelstahlschnecke) 2 h homogenisiert.
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5.1.2 Charakterisierung der Boden

5.1.2.1 Gesamtelementgehalt

» Elementgehalte mittels Konigswasseraufschluss

Zur Bestimmmung von Gesamtelementgehalten wird neben dem in DIN 38414 (Teil 7 1983)
beschriebenem Konigswasseraufschluss unter Ruckflusskiihlung hdufig ein Aufschluss unter Einsatz
von Mikrowellenéfen angewendet (Lautenschlager und Kopp 1997). Dazu wurden 1,5 bzw. 2 g
luftgetrockneter Boden (meist < 2 mm) in Teflon-Druckbehéltern mit 9 bzw. 12 mL HCI (30 %) und 3
bzw. 4 mL HNO; (65 %) versetzt. Nach Ausgasen erfolgte der Aufschluss in einem Mikrowellenofen
(Milesstone mls 1200 mega) nach einem leistungsgesteuerten Programm: 5 min 250 W, 30 s 0 W, 10
min 250 W und 2 min 450 W. Nach Abkuhlen wurde die Ldsung auf ein definiertes Volumen
aufgefullt, uber Membranfilter mit 0,45 um Porenweite filtriert und mittels ICP-AES auf Metalle
untersucht.

Eine Bestimmung der Bodenmatrixelemente wie Si, Al und Ti ist auf Grund der nicht vollstandigen
Auflésung durch Konigswasser nicht mdglich. Auch bei Ca, Mg, Fe, Mn und Cr zeigen sich
Minderbefunde.

» Matrixelementgehalte mittels Rontgenfluoreszenzanalyse

Eine Bestimmung der Bodenmatrixelemente (Al, Si, Ti, Ca, Mg, Na, K, S), welche mit Hilfe des
Konigswasseraufschlusses  nicht  vollstandig  erfasst werden  koénnen, erfolgte  mittels
wellenlédngendispersiver  Rontgenfluoreszenzanalyse. Die Messungen wurden an 5-10 g
luftgetrockneten,  leicht im  Probenbehélter ~ komprimierten  Bodenproben in  einem
Sequenzspektrometer Siemens SRS 303 durchgefihrt (Rhodium-Réhre, max. Spannung 60 kV, max.
Rohrenstrom 99 mA, Szintillationszdhler, Berechnung als Oxide). Zur Bestimmung der
Spurenelemente misste eine weitere Probenvorbereitung erfolgen, um z.B. KorngroReneffekte zu
minimieren (LichtfuR und Brimmer 1974).

» Kohlenstoffgehalt

Der Kohlenstoffgehalt von Boden wurde mittels einer oxidativen Verbrennung des Feststoffes
(1200°C, 80 L/h O,, 75 s) bestimmt (Stréhlein Instruments CS-MAT 5500). Die Verbrennungsgase
wurden zur Wasserabscheidung durch Magnesiumperchlorat geleitet. Die Detektion von CO, erfolgte
anschlieend mittels IR-Spektroskopie bei einer Wellenldnge von 4,26 um. Die eingewogenen
luftgetrockneten Bodenmengen (< 2 mm) lagen zwischen 100 mg und 2 g. Die Kalibrierung der
Messung erfolgte mit Stahl definierten C-Gehaltes (0,27 - 3,9 %).

Zur Bestimmung des organischen C-Gehaltes wurde der anorganische Anteil mittels HCI (15 %)
zerstort. Nach einer Reaktionszeit von 20 min wurden die Bodenproben 2 h bei 105°C getrocknet und
anschlieend der Messung zugefihrt. Aus Differenzberechnungen konnte der anorganische C-Gehalt
ermittelt werden.

 Stickstoffgehalt

Der Gesamt-Stickstoffgehalt wurde nach Zugabe eines Phenol-Schwefelsédure-Gemisches durch einen
Kjeldahl-Aufschluss erfasst. Zur Reduktion von NO5 zu NH," wurden 5 - 25 g luftgetrockneter Boden
(< 2 mm) in einem 250 mL-Aufschlusskolben mit 40 mL Phenol-Schwefelsdure-Gemisch (30 g
Phenol / L H,SO4) versetzt. Nach Zugabe von ca. 4 ¢ Natriumthiosulfat und 05 ¢
Selenreaktionsgemisch wurde nach kurzer Standzeit die Lésung im Abzug vorsichtig erhitzt bis durch
vollstdndige Zerstérung organischer Substanz eine Aufhellung der Lésung eintrat. Nach Zugabe von
30 mL dest. Wasser erfolgte die Bestimmung des Ammonium-Stickstoffes durch Kjeldahl-Aufschluss
(Buchi Destillation Unit 323). Durch Zugabe von 120 - 170 mL NaOH (30 %) und einer 10 - 15
mindtigen Erwdrmung wurde NH; als schwache Base aus dem Feststoff ausgetrieben. Das Destillat
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wurde in 100 - 150 mL Borsdure (2 % H;BO; mit Tashiro-Indikator) aufgefangen. Das dabei
entstandene  Ammoniumborat konnte durch Titration mit HCI (0,1 mol/L) unter Bildung von
Ammoniumchlorid und Borsdure quantifiziert werden (Metrohm Titriprozessor 670) (DIN 19684 Teil
4 1977). Bei Beachtung einer unteren Bestimmungsgrenze von 5 mg Stickstoff absolut lagen die
relativen Standardabweichungen der Messwerte bei 0,6 - 2 %.

5.1.2.2 Sequentielle Extraktion

Zur teilselektiven Abschétzung der im Boden vorliegenden Bindungsformen der Schwermetalle wurde
eine sequentielle Extraktionsmethode in Anlehnung an Forstner und Calmano (1982) gewéhlt. In 4-12
Parallelansétzen wurde jeweils 2 g luftgetrockneter Boden (< 2 mm) mit Extraktionsmittel versetzt
(PTFE-Flaschen) und bei 2 Hz einachsig horizontal geschdttelt. Anschlielend wurden die Proben bei
2000 U/min zentrifugiert, die Losung abgezogen, 25 mL dest. Wasser zugefuhrt, wieder zentrifugiert
und der Uberstand der zuvor abgezogenen Losung hinzugegeben. Der Bodenriickstand war damit fiir
den né&chsten Extraktionsschritt verfligbar. Die Losungen wurden auf ein definiertes Volumen
aufgefillt, 0,45 pm membranfiltriert und der Schwermetallgehalt mittels ICP-AES bestimmt. Die
Durchfuhrung der einzelnen Extraktionsschritte zeigt Tabelle 5.3.

Tabelle 5.3: Sequentielle Extraktionsschritte

Fraktion Extraktionsverfahren Schttelzeit
leicht l6slich (Porenraum) 40 mL destilliertes Wasser 24 h
austauschbar 50 mL Ammoniumacetat (1 mol/L, pH = 7%) 2h
carbonatisch gebunden 200 mL Natriumacetat (1 mol/L, pH = 5%) 12h
an leicht- und méRig 200 mL Ammoniumoxalat (0,2 mol/L) angesauert mit 24 h
reduzierbare Phasen gebunden ~ Oxalséure (0,2 mol/L) auf pH =3
organisch und sulfidisch 20 mL 30 %-ige H,0,-L6sung (pH = 2-3*), 2 h bei 85°C im
gebunden Sandbad erhitzen, weitere 20 mL hinzugeben und alles

verdunsten lassen.

Nach Abkiihlung Zugabe von 100 mL Ammoniumacetat 12 h

(1 mol/L, pH = 2%)
residual gebunden (silikatisch)  Konigswasseraufschluss (12 mL HCI, 4 mL HNO3)

* pH-Einstellung erfolgt durch NaOH und HNO; unter Beriicksichtigung der Volumenzunahme

5.1.2.3 Kationenaustauschkapazitéat

Die Summe der maximal austauschbaren lonen des Bodens einschlieBlich der dissoziationsfahigen
Protonen bildet die potentielle Kationenaustauschkapazitat KAK. Sie wird auf einen pH-Wert von
8,1 bezogen und ermdglicht somit die Vergleichbarkeit verschieden saurer Boden. Bei einem pH-Wert
von 8,1 wird eine vollstandige Belegung aller Austauscherplatze des Bodens mit Metallkationen
angenommen, d. h. die variable Ladung wird allein von austauschbaren Metallionen verursacht. Im
Gegensatz dazu gibt die effektive Kationenaustauschkapazitat KAKs das Austauschvermdgen beim
aktuellen pH-Wert des Bodens an. Da Metallkationen an Sorptionsplatzen pH-abhéangiger variabler
Ladung mit sinkendem pH-Wert zunehmend durch Protonen verdrangt werden, sinkt die KAKg ab.
Die Bestimmung der Kationenaustauschkapazitat erfolgte nach der Methode von Mehlich (1948; DIN
19684 Teil 8). Dazu finden die folgenden Ldsungen Verwendung:



43 5 Experimenteller Teil - Material und Methoden

Austauschldsung: 45 mL Triethanolamin (C¢HisNO3, p; = 1,12 g/mL) / L dest. Wasser werden mit 2
mol/L HCI auf pH = 8,1 eingestellt. Im Verhaltnis 1:1 erfolgt eine Mischung dieser Ldsung mit 1
mol/L BaCl,-2 H,O-Ldsung,

Verdrangungs- oder Spillésung: 0,1 mol/L BaCl,2 H,0,

Rucktauschlosung: 0,2 mol/L MgCl,:6 H,0.

Zur Bestimmung der Kationenaustauschkapazitat wurden pro Boden 2 bis 5 Parallelversuche in Glas-
Perkolationsrohrchen durchgefiihrt. Die Feststoffpackungen bestanden aus einer Stitz- und einer
Deckschicht aus jeweils 5 g sduregewaschenem, reinstem Seesand sowie einer Bodenschicht aus 5 g
luftgetrocknetem Boden (< 2 mm), der auf Grund besserer Durchldssigkeit mit 7,5 g Seesand gemischt
wurde. Analog dazu wurden Blindversuche mit 17,5 g Seesand durchgefuihrt. Zum Austausch der
vorrangig unspezifisch adsorbierten Kationen gegen Ba** wurden 100 mL Austauschlésung mit einer
Tropfgeschwindigkeit von 1 Tropfen / 5-7 s auf das Filterrohr aufgegeben. Nach Einwirkzeit tber
Nacht erfolgte die Aufgabe von 30 ml Spillésung und anschlieBend 100 mL dest. Wasser. In diesem
ersten Eluat wurde mittels Flammen-AAS und ICP-AES die Summe der Konzentrationen von Na*, K*,
Ca” und Mg* bestimmt (S-Wert). Zur Ermittlung der potentiellen Kationenaustauschkapazitat
KAK,q (T-Wert) erfolgte ein Ricktausch des sorbierten Ba?* gegen Mg?* durch Aufgabe von 200 mL
Riicktauschlésung. Im zweiten Eluat wurde mittels ICP-AES die Konzentration von Ba®* bestimmt.
Die Differenz zwischen der KAK und der Summe der Alkali- und Erdalkaliionen (T - S) wird den
~sauren Kationen“ H,0" und AI** zugeschrieben (H-Wert).

5.1.2.4 pH-Wert und Pufferkapazitat

Der pH-Wert von Boden wird nach DIN 19684 Teil 1 (1977) in 0,01 mol/L CaCl,-Lésung (pH = 6)
nach einer Zeit von 1 h bestimmt. Dabei werden 10 g luftgetrockneter Boden mit 25 mL CaCl,-Lésung
versetzt. Zusatzlich zu diesem Vorgehen wurde der pH-Wert auch unter Einfluss von Leitungswasser
nach einer Schittelzeit von 1 h bestimmt.

Analog zu wassriger Losung wurden Sdure- und Basekapazitéten von Boden Ks, (bis pH = 4) und Kgy;
(bis pH = 11) aus Titrationskurven berechnet. Die Titrationskurven wurden in Ansatzen von 2 ¢
Feststoff in 25 mL CaCl,-Losung (0,01 mol/L) unter Zugabe von HCI oder NaOH und einer
Schittelzeit von jeweils 24 h aufgenommen. Bei dieser Methode ergeben sich geringfiigig niedrigere
Kapazitaten im Vergleich zu Sdure- oder Basenneutralisierungskapazitaten ANC,, bzw. BNC,, aus
einem pHg-Versuch (Haase 1995).

5.1.2.5 KorngroRenverteilung

Die Bestimmung der KorngroRRenverteilung fiir den Partikelbereich 63 pum - 2000 um erfolgte fur
sandige Boden (FB 14, Ems) Uber eine Trockensiebung. Dazu wurden verschiedene luftgetrocknete
Bodenmengen (ber Prifsiebe (2000, 630, 200, 63 pum) auf einer Siebmaschine getrennt (Fritsch
Analysette 03.502; 30 min, Amplitude 5). Fur tonige Bdden (Kobelsberg) erfolgte die Trennung auf
Grund starker Agglomeratbildung mit Hilfe einer Nasssiebung unter Verwendung moglichst wenig
Spulwassers (1 L), welches aufgefangen werden musste. Die einzelnen Fraktionen wurden im
Trockenschrank bei 105°C getrocknet und gewogen (DIN 19683 Blatt 1 1973).

Auf eine Carbonatzerstorung mittels HCI vor Durchfihrung einer Nasssiebung sowie der
Sedimentationsanalyse konnte auf Grund der geringen Carbonatgehalte verzichtet werden. Bei Bdden
mit hohem Gehalt an organischer Substanz (> 2 Gew.-%) wurde diese durch vorsichtige Zugabe von
Wasserstoffperoxid (H,O,) bis zur Beendigung der Schaumbildungsreaktion auch unter leichter
Erwarmung zerstort. Uberschiissiges H,O, wurde anschlieRend durch Erhitzen entfernt. Auch erfolgte
eine Dispergierung feinkdrniger Agglomerate mittels 0,05 mol/L Natriumpyrophosphatlésung



5 Experimenteller Teil - Material und Methoden 44

(NasP,07) (25 mL / 10 g Boden) nach mehrstiindiger Einwirkzeit unter kurzem Aufkochen oder
Ultraschall.

Die Bestimmung der KorngroRenverteilung fir den Partikelbereich < 63 pm erfolgte (ber eine
Sedimentationsanalyse. Dazu wurden 10 g des vorbehandelten Bodens der Fraktion < 63 pm mit 1 L
dest. Wasser in einen Sedimentationszylinder gegeben. Auf Grund der unterschiedlichen
Sinkgeschwindigkeiten der Partikeln in Wasser I&sst sich nach dem Stokes’schen Gesetz (Re < 0,25)
fur eine gegebene Fallhohe die Fallzeit berechnen:

t= hOs (5.36)
=— , )
d P Eqps - p|) Iy
mit: t Fallzeit in cm,
h Fallh6he in cm,
dp Aquivalentdurchmesser der Partikel in cm,
Ps Dichte des Korns, 2,65 g/cm® (Quarz),
o] Dichte des Wassers, 0,9971 g/lcm® bei 25 °C,
g Fallbeschleunigung, 981 cm /s°,
n dynamische Viskositat, 0,008903 g/cm:-s bei 25 °C.

Nach den Fallzeiten, die sich entsprechend Gleichung 5.1 fur die verschiedenen Partikeldurchmesser
(63, 20, 6,3 und 2 um) ergeben, werden mit Hilfe einer 10 mL-Pipette in 10 bzw. 15 cm Tiefe Proben
genommen. Da die Partikeln mit dem in der Berechnung verwendeten Durchmesser zu diesem
Zeitpunkt bereits absedimentiert sind, enthalten diese Proben nur noch Partikeln mit kleinerem
Durchmessern. Nach Trocknung bei 105°C wurden die Anteile gewogen und berechnet (DIN 19683
Blatt 2 1973; DIN 66115 1983; Hartge und Horn 1989).

Die Wiederfindung der eingesetzten Massen lag bei 98 %.

5.1.2.6 Durchlassigkeitsbeiwert

Der Durchldssigkeitsbeiwert ks aus dem Gesetz von Darcy fir wassergeséttigten Boden wurde aus der
KorngroRRenverteilung berechnet. Aus den Ergebnissen verschiedener Berechnungsmethoden nach
Hazen, Beyer, Zieschang und Bialas in Abhéngigkeit des Giiltigkeitsbereiches (Langguth und Voigt
1980) wurden Mittelwerte ermittelt bzw. im Falle des Kobelsberger Bodens nach Smoltczyk (1980)
abgeschétzt. Charakteristische Grolie ist hierbei der Ungleichformigkeitsgrad U = dgo/dio, mit den
KorngrélRen dp bei 60 bzw 10 % Siebdurchgang (< 2 mm). Die Berechnungen beziehen sich auf
natlrliche Lagerungen, so dass sich in Schittungen etwas hohere Werte ergeben kénnen. Messungen
an einem Versuchsaufbau ahnlich einer Triaxialzelle mit konstantem hydraulischem Gefélle (DIN
18130 Teil 1 1989) ergaben auf Grund der Kompressibilitat der Schiittung zu geringe Werte.

5.1.2.7 Spezifische Oberflache

Zur Bestimmung der spezifischen Oberflache von Boden wurde das Einpunkt-Differenzenverfahren
nach Haul und Dimpgen angewandt (DIN 66132 1975). Grundlage des Verfahrens ist die BET-
Isotherme, wobei eine Mehrschichtadsorption beriicksichtigt wird (DIN 66131 1993). Es wird die
Eigenschaft der Feststoffe Gasmolekile an ihrer Oberfliche zu adsorbieren fiir eine
Differenzdruckbestimmung ausgenutzt, wobei eine Messung der &ufleren und inneren Oberflache
moglich ist. Uber die adsorbierte Gasmenge und damit berechnete spezifische Monoschichtkapazitit
kann (iber den bekannten Platzbedarf eines Stickstoffmolekiils (16,2 - 102 m? bei 77,6 K) die
Oberflache errechnet werden.

Um den Boden von Luftfeuchtigkeit und Fremdmolekillen zu befreien, wurden 5 - 11 ¢
luftgetrockneter Boden (< 2 mm) in geeichte Glasgefalle eines Areameters (Strohlein Instruments
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AREA-meter 1) eingewogen und in einem Ausheizthermostaten 12 h bei 105°C mit Stickstoff gespiilt.
Nach Anschluss an den Areameter wurden die GefadRe unter Temperaturausgleich im Wasserbad mit
Stickstoff gespult. Die Messung erfolgte bei der Siedetemperatur von Stickstoff (T = -196°C). Die
Adsorption des Stickstoffs an der Probe bewirkt zwischen Mess- und Vergleichsgefall einen
Druckunterschied. Die Berechnung der spezifischen Oberflache erfolgte zusammen mit der
Einwaagemasse Uber einen gerétespezifischen Umrechnungfaktor. Eine Kalibrierung des Gerétes
wurde mit Aktivkohle bekannter Oberflache durchgefuhrt. Die relativen Standardabweichungen lagen
je nach Einwaagemenge bei Druckdifferenzen von 6-47 mbar zwischen 1 und 9,5 %.

5.1.3 Auflésungs- und Desorptionsgleichgewichte

Um die Gleichgewichtseinstellung der im Boden gebundenen Schwermetalle mit CO,-gesattigtem
Wasser untersuchen zu koénnen, wurden Standversuche durchgefiihrt. Hierzu waren sieben
Edelstahlbehélter (400 mL) in Parallelschaltung mit einer CO,-Gasflasche verbunden. Der
Gasdurchsatz jedes Zylinders gegen Atmosphére konnte Uber Nadelventile geregelt werden. Der
Eintrag des Gases in die Zylinder erfolgte durch Tauchrohre mit Siebaufsatz, wobei eine teilweise
Aufwirbelung und Vermischung des Feststoffes erfolgen konnte. Das Verhéltnis von eingesetztem
Elutionsmittelvolumen V zu Bodenmasse m wurde dabei zwischen 1,5, 2, 3, 6, 10, 25, 50 und 100
mL/g variiert. Es wurden jeweils mindestens 3 Parallelansatze durchgefiihrt. Als Elutionsmittel kam
im Falle der Boden FB 14 und Emser Huitte destilliertes Wasser und im Falle des Kobelsberger
Bodens Leitungswasser zum Einsatz. Die Zylinder wurden mit CO, unter 5 bar Uberdruck begast (1,7
- 2 mL/s) und im Wasserbad auf 25 °C thermostatisiert. Nach Versuchsende nach sieben Tagen
wurden die Schwermetallgehalte im Eluat mittels ICP-AES bestimmt. Die Restbeladung des Bodens
wurde Uber eine Massenbilanz aus Anfangsbeladung des Bodens (Kénigswasseraufschluss) und
Gleichgewichtskonzentration in der Losung unter Beachtung von Blindwerten berechnet.

Der zeitliche Verlauf der Gleichgewichtseinstellung wurde mit Hilfe analoger Ansédtze nach
Versuchszeiten zwischen 1 und 20 Tagen untersucht. Dabei wurden die V/m-Verhaltnisse im Falle des
Bodens FB 14 bei 3 mL/g und im Falle der Béden Emser Hitte und Kobelsberg bei 10 mL/g konstant
gehalten.

5.2 Sorbentien

5.2.1 lonenaustauscher

« Kationenaustauscher

Zur Reinigung des schwermetallhaltigen Bodeneluates wurde vorrangig der schwermetallselektive,
makropordse, schwach saure, chelatbildende Kationenaustauscher Lewatit TP 207 (Tabelle 5.4)
verwendet. Die Bindungstérke verschiedener lonen nimmt hierbei nach folgender Selektivitétsreihe
ab: Cu** > Hg™* > Pb** > Ni** > Zn** > Cd** > Co** > Fe** > Be** > Mn** > Ca”* > Mg** > Sr** > Ba®*
> Na".

Der Einsatz des Austauschers erfolgte in der Ca’*-Form, um eine starke Veranderung der
Hintergrundzusammensetzung des Leitungswassers z. B. durch Sorption von in hohen
Konzentrationen vorhandenen Ca**-lonen zu verhindern. Zur Konditionierung wurde der Austauscher
zundchst mit 2-2,4 BV 4 %-iger NaOH in die Di-Na-Form uberfiihrt. Nach Zwischenspiilung mit 1-2
BV deionisiertem Wasser wurde er mit 2-2,4 BV CaCl,-L6sung (0,5 mol/L) beladen (Bayer 1991).
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Tabelle 5.4: Produktdaten der verwendeten lonenaustauscher

Name Lewatit TP 207 Duolite A7
Hersteller Bayer AG Rohm und Haas
Harztyp schwach saurer, chelatbildender schwach basischer
Kationenaustauscher Anionenaustauscher
Matrix vernetztes makropordses quervernetztes Phenol-
Polystyrol Formaldehyd Polykondensat
Funktionelle Gruppe Iminodiessigséure sekundédre Amine
Lieferform Na* freie Base
Dichte in g/cm® 1,18 1,085 - 1,115
Schittdichte in g/L 800 555 - 620
Effektive KorngroRe in mm 05-0,6 >04
Wassergehalt in % 50 - 55 54 - 64
pH-Arbeitsbereich 15-9 0-8
Maximale Betriebstemperatur °C 80 40
Totale Kapazitat in meg/mL 2,4 =221
Max. Beladungsgeschwindigkeit 40 m/h 8 BV/h
Regeneration HCI; HNO; H,SO,;, NaOH
Konzentration in mol/L 2 2;1
Volumenéanderung in % +30 (H" - Na") +20 (OH - CI)

* Anionenaustauscher

An schwach basischen Anionenaustauschern entsteht an den priméren bis tertidren Aminogruppen
eine Ladung nicht durch Abgabe eines Anions durch die funktionelle Gruppe, sondern erst nach
Bindung eines Protons an das freie Elektronenpaar des Stickstoffs (Glg. 5.1). In Konkurrenz dazu
kénnen jedoch auch Metallionen der Nebengruppen auf Grund unbesetzter d-Orbitale mit der
funktionellen Gruppe Uber das freie Elektronenpaar des Stickstoffs eine Komplexverbindung eingehen
(Glg. 5.2). Dazu muss die Aminogruppe jedoch in der freien Basenform (unprotoniert) vorliegen, was
bei pH-Werten oberhalb des pK-Wertes gewahrleistet ist. Auf Grund der Elektroneutralititsbedingung
wird bei der Sorption von Metallionen immer eine dquivalente Menge Anionen mitaufgenommen
(Holl 1997).

-NR'R" +H* +An~ -N*'R'R" —HAn"~ (5.1)

-NR'R" + Me*" +S0,*" -NR'R" - Me*'SO,*" (5.2

Zur Sorption von Cu und Ni wurde hier der schwach basische Anionenaustauscher Duolite A7
(Tabelle 5.4) verwendet, bei dem die folgende Selektivitatsreihe fir Schwermetalle vorliegt: Cu®* >
Pb% > Cd?* > Zn®* > Ni?*. Der pK-Wert des Austauschers liegt bei 4,3 (Ebensberger 1994).

Der Einsatz erfolgte in der freien Basenform, welche nach Konditionierung mit HCI (1 mol/L) und
Zwischenspulung mit deionisiertem Wasser durch Spllung mit einer NaOH-Ldsung (1 mol/L) erreicht
wurde (Rohm und Haas 1996).

Beim Einsatz kleiner Austauschermengen (< 100 g) wurden die Massen nach Zentrifugieren (30 min)
bei 5000 U/min bestimmt. GrofRe Mengen wurden nur volumetrisch bestimmt. Die Regeneration der
lonenaustauscher erfolgte mit 2-5 BV der in Tabelle 5.4 angegebenen Losungen. Die Regenerate
wurden mittels ICP-AES und G-AAS auf Schwermetalle untersucht.
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5.2.2 Aktivtonerde

Die Entfernung von As aus Wassern durch Sorption an Aktivtonerde (y-Al,O3) gilt neben einer
Fallung mit Eisen(l1l)chlorid (FeClz) und einer Kalkfallung als besonders effektiv.

Bei der Adsorption an Aktivtonerde erfolgt auf der in Wasser hydroxilierten Oberflache des Al,O;
dem amphoteren Charakter entsprechend unter sauren Bedingungen eine Anlagerung von Protonen
unter Bildung positiv geladener Oberflachen. Somit ist eine weitere Anlagerung von Anionen maglich.
Unter basischen Bedingungen hingegen kénnen Protonen gegen Kationen ausgetauscht werden. Horst
und  HOll  (1997)  beschreiben  diese  Sorptionsgleichgewichte ~ mit  Hilfe  des
Oberflachenkomplexbildungsmodells.

Der optimale Bereich der Sorption von Anionen wurde bei pH-Werten zwischen 5 bis 6 festgestellt. In
diesem Bereich kann As(V) in einer Dissoziationsform (H,AsOy) der Arsenséure (Hs;AsO,) vorliegend
sorbiert werden. Das im weniger oxidierenden Milieu erst bei pH-Werten > 8 in dissoziierter Form der
arsenigen Saure (HsAsOs) vorliegende As(l1l) wird dagegen weniger gut sorbiert. Konkurrierende
Anionen bei der Sorption sind vor allem Phosphat und Fluorid. Die Sorption von As an Al,Os; wird
stark durch eine langsam verlaufende Korndiffusion limitiert. Zum Erreichen hoher
Reinigungsleistungen kann daher bei geringen Zulaufkonzentrationen nur mit relativ geringen
maximalen Beladungen gerechnet werden.

Eine Berechnung der maximalen Sorptionskapazitat erfolgt Uber die Zahl der OH-Gruppen pro
Oberflache von 1,3 / nm? und der gemessenen spezifischen Oberflache (Kummert 1979). Fir die
Aktivtonerde Compalox AN/V 813 wurden maximale Beladungen von 150 pg/g (pH = 7,7, Zulauf <
35 pg/L) vor Verschlechterung der Reinigungsleistung erreicht, was einem Einsatz von 230 g Al,Os
pro m® aufbereitetem Wasser entsprach. In weiteren Untersuchungen wurden Beladungen von 5-15
o/kg (pH = 5,5-6, Zulauf: 50-200 pg/L) gemessen (Stover und Roennefahrt 1992).

Eine Regeneration kann mit NaOH (2 %) erfolgen, was bisher jedoch zu einer Minderung der
urspringlichen Adsorptionskapazitat um bis zu einem Drittel fuhrte (Stover und Roennefahrt 1992).

In dieser Arbeit wurde die Aktivtonerde Compalox AN/V 801 (Martinswerk) (0,5 < dp < 1 mm)
verwendet. Zur Entfernung von herstellungsbedingten Verunreinigungen an Na,O wurde das Oxid mit
HCI (1 mol/L) unter Riihren gewaschen (24 h, bis ca. pH = 6), mit deion. Wasser gespult und bei
105°C getrocknet. Nach der Standzeit wurde die Beladung Uber eine Regeneration mit 2 %-iger
NaOH-L6sung bestimmt. Dazu wurden 1 bzw. 2 g beladenes Oxid in zwei Schritten jeweils mit 100
mL NaOH-L6sung beaufschlagt und im ersten Schritt 4 Tage, im zweiten 7 Tage bei ca. 2 Hz
einachsig horizontal geschuttelt.

5.3 Analytik
5.3.1 Schwermetallbestimmung

Zur Bestimmung der Konzentrationen an Schwermetallen, Alkali- und Erdalkalimetallen in Losung

nach DIN 38405 D-E fanden folgende Gerate Verwendung:

* ICP-AES

1. VARIAN Liberty 150: Arbeitsbereich 190-800 nm, V-groove-Zerstauber, HF-Generator mit 40,68
MHz, 0,75 m Czerny-Monochromator,

2. Perkin-Elmer Plasma Il: Arbeitsbereich 160-800 nm, Cross-Flow-Zerstduber, HF-Generator mit
27,12 MHz, 2000 W, 1 m Ebert-Monochromator,

3. Jobin-Yvon JY 38S: Arbeitsbereich 250-800 nm, Cross-Flow-Zerstauber, HF-Generator mit 40,68
MHz, 1000 W, 1 m Czerny-Monochromator.
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e Graphitrohr-AAS

1. VARIAN SpectrAA-800 Zeeman: 8-fach Hohlkathodenlampenwechsler, Arbeitsbereich 180-900
nm, Graphitrohrkivette mit Plattform, 0,33 m Czerny-Monochromator,

2. Perkin Elmer SIMAA 6000: Hohlkathodenlampe (Pb), elektrodenlose Entladungslampe (TI, As),
Graphitrohrkivette mit Plattform, Zeeman-Effekt-Untergrundkompensator, Inertgas Argon,

Isoformierungshilfe zur Erzielung hoherer Atomisierungstemperaturen: Pd(NOz), (1 ¢/L) und

Mg(NOs), (0,1 g/L) in HNO3z-L6sung (10,6 mol/L).

* Flammen-AAS
1. VARIAN SpectrAA-30 und SpectrAA-40: Arbeitsbereich 589 nm (Na), 766,5 nm (K), Brenngas
Acetylen/Luft.

Probleme auf Grund chemischer Interferenzen kdnnen sich z.B. bei Bildung nicht-dissoziierender
Chlorokomplexe mit Pb, Cd und TI sowie As-Carbiden im Graphitrohr ergeben (Lewandowski et al.
1997). Fir Minderbefunde anfallig sind besonders die leichtfliichtigen Elemente Cd und TI. Zur
Vermeidung einiger chemischer und physikalischer Interferenzen erfolgte die Kalibrierung im Falle
erhohter Salzkonzentrationen oder Viskositat mit Standardlésungen, welche die Hauptmatrixelemente
enthielten.

Besonders bei geringen Konzentrationen an Cd und Tl kann es in sauren Aufschlusslosungen zu
Storungen durch Alkali- und Erdalkalimetalle sowie Sdureanionen kommen. Auf eine Anreicherung
durch Verdampfung (Schmitz-Hartmann 1988) oder Komplexierung (Hartmann et al. 1997) wurde
jedoch verzichtet. Besonders im Bodeneluat konnte eine Bestimmung der geringen TI-
Konzentrationen nicht durchgefihrt werden.

Unterhalb der in Tabelle 5.5 angegebenen Bestimmungsgrenzen lagen die relativen
Standardabweichungen unter 5-10 %:

Tabelle 5.5: Bestimmungsgrenzen von ICP-AES und Graphitrohr-AAS

Gerat Cu Ni Zn Cd Pb TI As
Ho/L
ICP-AES 1 100 200 100 100 500 2000 2000
ICP-AES 2 20 20 30 5 40 200 100
G-AAS 1 10 10 1 10 10
G-AAS 2 5 5 0,6 7 7 5

5.3.2 geldster organischer Kohlenstoff

Die Messung des Kohlenstoffes in wassriger Phase beruht auf einer katalytisch-oxidativen
Verbrennung (680°C) mit IR-spektroskopischer Erfassung des entstandenen CO, (Shimadzu Total
Carbon Analyzer TOC-5000). Zur Bestimmung des reinen geldsten organischen Kohlenstoffes (DOC)
wurden die Proben 0,45 pum membranfiltriert und durch Ansduern (1 Vol.-%) mit HCI vorhandener
anorganischer Kohlenstoff im Sauerstoffstrom ausgetrieben. Eine Kalibrierung erfolgte mit
Oxalsdurelosungen im Bereich 1 - 100 mg C / L. Im gesamten Konzentrationsbereich ergaben sich in
der Regel Abweichungen um 5 %. In Einzelféllen traten maximale Abweichungen von 10 - 15 % auf.
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6 Ergebnisse
6.1 Charakterisierung der Boden

Die Ergebnisse der Charakterisierung der verwendeten Boden mit verschiedenen geochemischen,
physikalischen und hydrogeologischen Parametern sind in Tabelle 6.1 zusammengestelit.

Im Falle des Bodens FB 14 handelt es sich um einen leicht sauren, enggestuften sandigen Boden (SE)
mit sehr geringer Kationenaustauschkapazitdt. Der Boden Emser Hutte kann als neutraler,
weitgestufter schluffiger Sand (SU) und der Kobelsberger Boden als neutraler, schluffiger Lehm mit
daraus resultierendem geringem Durchl&ssigkeitsbeiwert klassifiziert werden (DIN 18196) (Kap. 10.2,
Tab.2). Die angegebenen Schiittdichten in Tabelle 6.1 beziehen sich auf Schittungen in der
Laboranlage. Die Porositaten wurden unter Annahme einer Korndichte von 2,65 g/cm® (Quarz)
berechnet. In der Technikumsanlage wurde mit Kobelsberger Boden eine Schiittdichte von 1,4 g/cm®
und somit eine Porositat von 0,47 erzielt.

Tabelle 6.1: Geochemische, physikalische und hydrogeologische Parameter

Fahlbusch 14 Emser Hiitte Kobelsberg
(FB 14) (Ems)
Kationenaustauschkapazitéit KAK,,; in meg/g 0,038 0,088 0,165
Boden-pH-Wert
inCaCl,, 1 h 5,66 7,09 7,25
in Leitungswasser, 1 h 7,25 7,42 7,58
Séurekapazitat K, in mmol H / kg 23 492 n.b.
Basenkapazitat Kg 1; in mmol OH" / kg 66,5 185 n.b.
KorngroRenfraktionen in %
Sand 95,0 86,6 12,3
Schluff 3,95 10,7 64,9
Ton 1,05 2,7 22,8
spezifische Oberflache in m?/g 3,49 9,69 9,27
gesattigter Durchlassigkeitsbeiwert k¢ in m/s 3,6 10" 2,04.10° 10®-10°
Schiittdichte psc, in g/cm® (Laboranlage) 1,64 1,26 1,15
Porositat der Schittung € (Laboranlage) 0,38 0,52 0,56

Die Gehalte der wichtigsten Bodenbestandteile sind in Tabelle 6.2 aufgefiihrt. Hierbei erweisen sich
die Cys-Gehalte mit 0,2 - 4,4 Gew.-% sowie insbesondere die Carbonat-Gehalte mit 0,42 - 1,1 Gew.-
% als relativ gering. Die Cg-Gehalte liegen dabei jedoch im Bereich von fir die entsprechende
Bodenklassifikation typischen Werten (Scheffer und Schachtschabel 1998).

Ersichtlich wird auch, dass Kobelsberger Boden im Vergleich zu den beiden anderen Boden einen um
den Faktor 5 bis 6 hoheren Ca-Gehalt aufweist.

Die Schwermetallgehalte sind ebenfalls in Tabelle 6.2 zusammengestellt. Boden FB 14 weist eine
maRige Kontamination an Cu und Ni auf. Obwohl Zn in diesem Boden keine signifikante
Kontamination darstellt, wird es in den folgenden Ergebnissen mitbetrachtet. Sehr starke
Verunreinigungen konnten im Boden Emser Hitte vor allem durch Zn, Pb, Cu aber auch Cd und Ni
nachgewiesen werden. Im Kobelsberger Boden dominieren die Kontaminanten Zn, Pb, As und TI. Im
Gesamtgehalt weniger signifikant ist Cd, was im Weiteren dennoch mitbetrachtet wird. Im Falle des
Kobelsberger Bodens unterscheiden sich die beiden Chargen der Laboranlage (Kobelsberg 1) und der
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Technikumsanlage (Kobelsberg 2) durch geringfiigige Unterschiede in den Schwermetallgehalten. Fiir
alle weiteren Gehalte und Parameter werden die selben Werte angenommen. Da in
Konigswasseraufschliissen fir Tl auf Grund der Bildung des schwerldslichen Chlorids TICI mit
Minderbefunden zu rechnen ist, sind in Tabelle 6.2 die summierten Beladungen aus der sequentiellen
Extraktion als Gesamtgehalt angenommen. Im Koénigswasseraufschluss von Boden Kobelsberg 1
konnten nur 4,4 pg/g und von Kobelsberg 2 nur 3 pug/g Tl detektiert werden.

Tabelle 6.2: Elementgehalte der Béden

Fahlbusch 14 Emser Hiitte Kobelsberg 1 Kobelsberg 2
(Laboranlage) (Technikumsanlage)
Hg/g
Zn 88 15000 5560 6388
Pb 34 12500 1046 1130
Cd 0,07 16,5 13,6 13,4
Cu 593 1100 17,5 n.b.
Ni 120 140 34,1 n.b.
As n.b. n.b. 553 637
TI n.b. n.b. 8,3 8,3
Fe 8471 75500 23921 n.b.
Al 77655 81032 70733 n.b.
Mn 1297 7150 681 n.b.
Si 340993 201601 266970 n.b.
Ti 3232 4357 4162 n.b.
Ca 5445 6500 35608 n.b.
Mg 6274 6759 9702 n.b.
Na 4535 3250 3896 n.b.
K 28628 25595 23813 n.b.
Caes 2560 44300 23200 n.b.
Canorg n.n. 4180 10520 n.b.
S 1137 1566 n.b. n.b.
N 210 1230 1210 n.b.

Da die Schwermetalle im Boden hier von besonderem Interesse sind, erfolgte eine Abschatzungen der
Schwermetallbindungsformen mit Hilfe sequentieller Extraktionen. In Abbildung 6.1 sind die Anteile
der Metalle an der Gesamtbeladung in den sechs Stufen einer sequentiellen Extraktion des Bodens FB
14 dargestellt. Die prozentuale Darstellung bezieht sich auf die Summe der Schwermetalle aus der
sequentiellen Extraktion.

Anhand von Abbildung 6.1 wird deutlich, dass um oder tber ein Drittel der Cu- und Ni-Gehalte
carbonatisch (37 und 46 %) sowie an leicht und maRig reduzierbare Phasen (30 und 28 %) gebunden
sind. Der Bindung an reduzierbare Phasen lasst sich mit Vorsicht eine spezifische Sorption der
Schwermetalle an Fe-, Al-, Mn-Oxide und Hydroxide zuordnen. Auf Grund des sandigen Charakters
ist in weit geringerem Mal (< 15 %) eine Festlegung von Cu und Ni an Tonminerale und organische
Substanzen (spezifische Sorption) sowie in austauschbarer Form (unspezifische Sorption)
festzustellen. Zn zeigt die starkste Bindung, wie in Kapitel 2.1.4 beschrieben, in der Residualfraktion
(38 %) sowie an carbonatischen (28 %) und leicht und méaRig reduzierbaren Phasen (21 %). Der Anteil
der Schwermetalle an wasserldslichen Kationen liegt fur alle Boden unter 2 %.
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Abbildung 6.1: Sequentielle Extraktion von Boden FB 14

Im Boden Emser Hiitte (Abbildung 6.2) kommt Zn hingegen vorrangig carbonatisch gebunden vor (55
%). Die Anteile der tbrigen Bindungsformen liegen nur zwischen 8 und 20 %, trotz des urspringlich
sulfidischen Mineralvorkommens. Cd wird jeweils um ein Viertel spezifisch an Carbonate (29 %),
reduzierbare Phasen (28 %) und Tonminerale (23 %) sorbiert. Nur ein relativ geringer Anteil (13 %)
steht austauschbar zur Verfiigung. Cu und Ni sind auch hier wiederum jeweils um ein Drittel an
carbonatische (34 und 41 %) und leicht und méaRig reduzierbare Phasen (34 und 30 %) gebunden. In
weit geringerem MaR erfolgt eine Festlegung an Tonminerale und sulfidische bzw. organische
Verbindungen. Pb ist im Allgemeinen bevorzugt in schwerldslichen Bindungformen festgelegt. Hier
liegt jedoch ein groBer Anteil (49 %) des Pb carbonatisch, evtl. als PbCOs, vor, so dass sich die
sulfidisch bzw. organisch und silikatisch gebundenen Anteile nur auf 24 und 16 % belaufen.
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Abbildung 6.2: Sequentielle Extraktion von Boden Emser Hitte

Im Boden Kobelsberg 1 (Abbildung 6.3) wird Zn zu tber einem Drittel an reduzierbare (40 %) und
carbonatische Phasen (36 %) gebunden, bzw. kann als Verwitterungsprodukt ZnCOs vorliegen (Kap.
5.1.1). Der Anteil an silikatischen und sulfidisch / organischen Bindungsformen ergibt sich zu ca. 10
%. Die allgemein hohe Mobilitat von Cd im Boden wird hier besonders deutlich durch die bevorzugte
Bindung in carbonatischer (43 %) und austauschbarer Form (28 %). Weitere 21 % des Cd werden
jedoch auch organisch gebunden. Einen bevorzugten Einbau in schwerldsliche Bindungsformen
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zeigen, wie zu erwarten, As und Pb. Auch TI unterliegt ahnlichen Bindungsformen, was
moglicherweise auf die Vergesellschaftung mit Pb und As zuriickgefuhrt werden kann (Kap. 5.1.1). In
der Residualfraktion werden As, Tl und Pb zu 55, 26 und 55 % festgelegt. An reduzierbare Phasen
sind sie zu 38, 51 und 12 % gebunden. Trotz des urspriinglich sulfidischen Mineralbestandes ist nur
ein relativ geringer Anteil der drei Metalle sulfidisch bzw. organisch gebunden (3, 23, 16 %). Nur Pb
liegt zusatzlich noch zu 17 % carbonatisch, evtl. als PbCOs, vor.
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Abbildung 6.3: Sequentielle Extraktion von Boden Kobelsberg 1

6.2 Elutionsversuche im Labormalfstab

Die Elution von Schwermetallen aus Boden mit Hilfe von Kohlenséure wurde zuerst im Labormafstab
anhand der unterschiedlichen Béden untersucht. Im Folgenden sind Messwerte meist als Funktion der
durch die Bodenséule durchgesetzten Bettvolumina (BV) an Elutionsmittel aufgetragen, um
Durchsatzschwankungen bei Vergleichen nicht beriicksichtigen zu miussen. Entsprechend der
Schuttdichte der einzelnen Bodenkompartimente ergab sich im Falle des Bodens FB 14 ein
Bettvolumen zu 0,91 L, fir den Boden Emser Hiitte zu 1,19 L und fiir den Boden Kobelsberg 1 zu 1,3
L.

6.2.1 Summenparameter

Fur die Elutionsversuche wird zundchst der Verlauf der wichtigen Einflussgrofien pH-Wert und
Redoxpotential sowie des weiteren Summenparameters der elektrischen Leitfahigkeit diskutiert.
Abbildung 6.4 zeigt beispielhaft den Verlauf des pH-Wertes im Eluat wéhrend eines Elutionsversuchs
mit Boden FB 14 (Versuch 14). Wéhrend der gesamten Versuchsdauer schwankt der pH-Wert
zwischen 4,6 und 5,1. Starke pH-Anderungen sind zum einen auf Durchsatzschwankungen und
kurzzeitige Flutungen der Bodenséule auf Grund von Problemen bei der Durchsatzregelung
zuruickzufiihren. Aus der chargenweisen Befullung des Vorlagedruckbehélters und somit kurzzeitigem
Stillstand der Anlage resultieren ebenfalls Spriinge im pH-Wertverlauf. Regelmaliige Schwankungen
um 0,05 pH-Einheiten sind auf tageszeitliche Temperaturdnderungen um bis zu 10°C zurtickzuftihren.
In den verschiedenen Elutionsversuchen mit Boden FB 14 (Versuche 5-7, 12-15) variiert der pH-Wert
zwischen 4,6 und 5,7, im Mittel jedoch zwischen 5 und 5,3 (Kap. 10.4, Abb. 1). Gegeniiber dem bei
7,25 liegenden Gleichgewichts-Boden-pH-Wert mit Leitungswasser (Tabelle 6.1) zeigt sich eine
Absenkung durch Kohlenséure um ca. zwei pH-Einheiten.
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Abbildung 6.4: Verlauf der elektrischen Leitfahigkeit und des pH-Wertes, Versuch 14

Im Eluat des Bodens Emser Hiitte bei Verwendung von Leitungswasser (Versuche 3-4) variiert der
pH-Wert ebenfalls von 4,6 bis 5,3. Auch hier ergibt sich eine starke pH-Absenkung ausgehend vom
Gleichgewichts-Boden-pH-Wert mit Leitungswasser von 7,42. Im Eluat des Kobelsberger Bodens
(Versuche 8-11) hingegen liegen die pH-Werte zwischen 5,0 und 6,3. Meist befinden sich die
Mittelwerte unter 5,5, wobei sich jedoch Versuch 10 mit pH-Werten um 6,2 als Ausnahme zeigt. Im
Vergleich zum Gleichgewichts-Boden-pH-Wert von 7,58 ergibt sich somit auch hier eine pH-
Absenkung um zwei Einheiten.

Ebenfalls beispielhaft ist in Abbildung 6.4 die elektrische Leitfahigkeit eines Eluates aus Boden FB 14
(Versuch 14) dargestellt. Die elektrische Leitfahigkeit steigt zu Elutionsbeginn sofort auf Werte bis
maximal 2500 pS/cm und sinkt innerhalb von 10 BV auf Werte um 750 pS/cm, die bis zu
Versuchsende, abgesehen von Einfliissen der Tagestemperatur, konstant bleiben. Diese Werte
entsprechen in etwa der elektrischen Leitféahigkeit des eingesetzten Leitungswassers (660 puS/cm).

Im Leitungswasser-Eluat aus Boden Emser Hutte (Kap. 10.4, Abb. 1) zeigt die elektrische
Leitfahigkeit einen &hnlichen Verlauf, wobei das Maximum zu Versuchsbeginn tber 3000 pS/cm
liegt. Im Eluat des Kobelsberger Bodens wird zu Elutionsbeginn ebenfalls ein Maximum der
elektrischen Leitfahigkeit bis zu 3000 pS/cm festgestellt. Bis nach 10 BV ergibt sich ein rascher
Abfall auf Werte um 2000 puS/cm. AnschlieRend verlauft der Abfall jedoch verlangsamt und erst nach
100 BV wird ein anndhernd konstanter Verlauf um 1000 pS/cm erreicht. Zusétzlich machen sich die
schon im pH-Verlauf beobachteten Schwankungen in der elektrischen Leitfahigkeit der Eluate dieses
Bodens verstarkt bemerkbar.

Zur Abschétzung des Oxidationsmilieus wurde das Redoxpotential des Eluates der verschiedenen
Boden beobachtet. Abbildung 6.5 zeigt beispielhaft den Verlauf wéhrend einer Elution von Boden FB
14 (Versuch 14). In diesem Falle liegt das Potential im Bereich zwischen 300 und 400 mV. Insgesamt
herrscht im Boden erwartungsgemal® ein oxidierendes Milieu, jedoch unterhalb einer
Sauerstoffsattigung auf Grund der vorherrschenden CO,-Athmosphare. Die Schwankungen im Verlauf
sind auf &hnliche Einfliisse zurtickzufiihren, die schon fir den pH-Wert beobachtet wurden. Wahrend
der weiteren Elutionsversuche mit Boden FB 14 liegt das Redoxpotential meist relativ konstant
zwischen 200 und 400 mV. Im Eluat aus Boden Emser Htte wird ein geringeres Potential gemessen,
welches stark zwischen 150 und 300 mV schwankt. Ein noch geringeres Redoxpotential wird im Eluat
aus Kobelsberger Boden beobachtet, welches sehr konstant bei Werten zwischen 50 und 200 mV liegt.
Die Einstellung des Redoxpotentials resultiert dabei vorrangig aus den unterschiedlichen Gehalten an
organischem Kohlenstoff, Mn- und Fe-Oxiden bzw. Hydroxiden. Unter Beachtung der Tatsache, dass
im Boden nicht immer von einer Gleichgewichtseinstellung ausgegangen werden kann, deuten die
gemessenen Redoxpotentiale mdglicherweise auf eine unterschiedlich starke Reduktion und
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Auflésung von Mn- und Fe-Oxiden und eine damit verbundene Schwermetallfreisetzung hin (Tab.
2.4).
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Abbildung 6.5: Verlauf des Redoxpotentials, Versuch 14

Neben echten Summenparametern wurden im Eluat der verschiedenen Bdden als wichtigste
Komponenten die Konzentrationen an Alkali- und Erdalkalimetallen bestimmt (beispielhaft Abbildung
6.6; Kap. 10.4, Abb. 2). Die Verlaufe dieser Konzentrationen korrelieren besonders gut mit den
Beobachtungen im Verlauf der elektrischen Leitfahigkeit. Im Eluat aus Boden FB 14 sowie Emser
Hutte werden zu Versuchsbeginn gegenuber den Konzentrationen des eingesetzten Leitungswassers
um 2 bis 6-fach hohere Werte gefunden. Die Maxima fur Ca liegen zwischen 200 und 600 mg/L
(Leitungswasser: 108 mg/L Ca). Jedoch bereits nach 10 BV sind die leicht l16slichen Kationen aus dem
Boden ausgewaschen und im Saulenablauf werden anndhernd die Zulaufkonzentrationen erreicht.
Auch der langsame Abfall der elektrischen Leitfahigkeit im Eluat aus Kobelsberger Boden spiegelt
sich besonders im Konzentrationsverlauf von Ca wieder. Die anfangliche Konzentration liegt um 600
mg/L und fallt bis nach 10 BV rasch auf ca. 400 mg/L ab. Eine Anndherung an die
Zulaufkonzentration wird jedoch frihestens nach 100 BV erreicht. Offensichtlich erfolgt auf Grund
des im Vergleich mit den beiden anderen Boden hohen Carbonatgehaltes (Tabelle 6.2) eine verstarkte
Auflosung von Calcit.
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Abbildung 6.6: Verlauf der Alkali- und Erdalkalikonzentrationen, Versuch 4
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6.2.2 Schwermetallelution aus Boden Fahlbusch 14

» Konzentrationen in den Eluaten

Im Folgenden sind die Ergebnisse der Schwermetallelution am Beispiel des Bodens FB 14 unter einer
CO,-Sattigung des Elutionsmittels bei 6 bar Partialdruck zusammengefasst. In den Diagrammen der
Abbildung 6.7 sind die Elutionskurven der sechs Versuche (5-6, 12-15) nach Schwermetallen geordnet
dargestellt.
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Abbildung 6.7: Elutionskurven aus Boden FB 14, 6 bar CO,
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Trotz der schwankenden Versuchbedingungen, wie pH-Wert, Durchsatz des Elutionsmittels und
unterschiedliche Bodenschittungen, ergaben sich flr die einzelnen Schwermetalle relativ einheitliche
Elutionskurven. Die Cu-Konzentrationen steigen zu Versuchsbeginn zundchst rasch an und erreichen
ein Maximum nach ca. 10 BV zwischen 5,5 und 8,5 mg/L. Anschlieend fallen die Konzentrationen
allméhlich ab. Nach 150 BV werden Werte um 1 mg/L erreicht, welche im weiteren Verlauf jedoch
kaum noch absinken. Im Bereich des Maximums ergeben sich die starksten Unterschiede in den
einzelnen Versuchen mit Abweichungen von ca. 30 % um den Mittelwert.

Ni hingegen wird sofort zu Versuchsbeginn in maximaler Konzentration gefunden. Ausgehend von 9,5
mg/L erfolgt ein rascher Abfall. Bereits nach 20 BV liegen die Werte unter 0,5 mg/L. Nur im Bereich
um 10 BV ergeben sich Abweichungen vom Mittelwert bis zu 70 %. Das als Kontamination in diesem
Boden weniger relevante Zn zeigt in den Elutionskurven ein &hnliches Verhalten wie Cu. Nach ca. 10
BV wird ein Konzentrationspeak mit maximal 4,5 mg/L (Abweichung 50 %) erreicht. Anschlief3end
fallen die Konzentrationen stetig ab und liegen nach 100 BV zwischen 0,5 und 1 mg/L. Offensichtlich
zeigt sich besonders zu Beginn der Auswaschung der Schwermetalle ein Chromatographieeffekt,
wobei die Affinitdt in der Reihenfolge Cu, Zn, Ni abnimmt. AnschlieRend erfolgt eine langsame
Erschopfung des mobilen Vorrates.

e Gesamtelutionsleistung

Zur Bestimmung des aus dem Boden eluierten Schwermetallanteils und somit der Elutionsleistung des
Verfahrens kdnnen verschiedene Bilanzierungsmdglichkeiten herangezogen werden. Die erste
Madglichkeit bildet die Beladungsdifferenz resultierend aus Kénigswasseraufschliissen vor und nach
einer Behandlung. Eine zweite  Mdglichkeit  basiert auf der Integration  der
Schwermetallkonzentrationen im Eluat Gber der Zeit (Eluatintegration). Die im Eluat ausgetragene
absolute Schwermetallmenge wird Uber eine einfache Summation berechnet, wobei der sich &ndernde
Elutionsmitteldurchsatz beriicksichtigt wird:

n
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!
it

- gesamte eluierte Schwermetallmenge in mg,

Ci, Ci1 SM-Konzentration der i., (i-1). Probenahme in mg/L,

V, Volumenstrom an Elutionsmittel bei der i. Probenahme in L/h,

m

At Zeitdifferenz zwischen i. und (i-1). Probenahme in h.

Von der so aufsummierten Schwermetallmenge wird die auf Blindwerten beruhende eluierte
Schwermetallmenge subtrahiert. Blindwerte liegen bei 0,16 mg/L Cu, 0,02 mg/L Ni und 0,29 mg/L
Zn. AnschlieBend wird die Schwermetallmenge auf die eingesetzte Bodenmenge bezogen.

Tabelle 6.3 gibt die Elutionsleistungen, berechnet aus Aufschlussdifferenz und Eluatintegration, in den
einzelnen Versuchen wieder.

Tabelle 6.3: Prozentuale Elutionsleistung in Boden FB 14 (6 bar CO,)

Versuch 5 6 12 13 14 15

BV 276 147 200 265 298 262
Cu-Elution in %

Aufschlussdifferenz 49,5 33,9 43,3 38,3 39,4 40,9
Eluatintegration 48,3 43,2 40 50 47 39

Ni-Elution in %

Aufschlussdifferenz 41,3 32 34,3 26,6 28,6 29,7
Eluatintegration 41,7 34,5 32 32 28 27,8
Zn-Elution in %

Aufschlussdifferenz 18,8 n.b. 20,7 11,9 12,2 16,9

In den Versuchen im LabormaRstab kann somit Cu aus Boden FB 14 bei einem CO,-Partialdruck von
6 bar und zwischen 150 und 300 durch die Bodensdule durchgesetzten Bettvolumina zu 34 bis 50 %
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aus dem Boden ausgewaschen werden. Die Elutionsleistung fur Ni liegt zwischen 27 und 41 %, fiir Zn
zwischen 12 und 21 %.

Abweichungen zwischen den unterschiedlichen Bilanzen von bis zu 30 % sind einerseits auf
Inhomogenitaten des Bodens zurlckzufilhren, welche sich in den Kdonigswasseraufschliissen
bemerkbar machen. Andererseits ist eine exakte Integration der Eluatkonzentrationen durch
Schwankungen des Volumenstromes erschwert. Eine korrekte Eluatintegration von Zn konnte in
diesem Falle nicht durchgefiihrt werden, was auf die zum Teil geringen Konzentrationen in
GrolRenordnung der Blindwerte zurlickzufuhren ist.

e Elutionsleistung in Bezug auf KorngréRenfraktionen

In der Regel nimmt die Beladung von Bodenbestandteilen an Schwermetallen zu, je feiner die
Koérnung ist. Dies ist sowohl auf die mit abnehmender PartikelgroRe gréRere spezifische Oberflache,
als auch auf die besondere Struktur der in der Tonfraktion vorliegenden Tonminerale zuriickzufuhren.
Im sandigen Boden FB 14 tragt die Kornfraktion < 20 um eine Cu-Beladung um 3000 pg/g, was dem
flnffachen der mittleren Beladung (593 pg/g) entspricht. Wie Abbildung 6.8 zeigt, werden die
Schwermetalle aus den einzelnen Kornfraktionen durch die Elution mit Kohlensdure in dhnlichen
Anteilen ausgewaschen (Versuch 12). Eine Aushahme ergibt sich durch Zunahme der Beladung in der
Feinsandfraktion (63-200 pum). Mdglicherweise erfolgte wéhrend der Behandlung mit Kohlensdure
eine Agglomeration von Feinanteil, die mit Hilfe der Trockensiebung nicht zerstort werden konnte.
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Abbildung 6.8: Elutionsleistung in den KorngréRenfraktionen, Boden FB 14, Versuch 12

e Beurteilung der Elutionsleistung anhand der sequentiellen Extraktion

Anhand einer sequentiellen Extraktion des kohlensaure-behandelten Bodens l&sst sich die Elution der
Schwermetalle noch genauer beurteilen. Beispielhaft wurde dies mit Boden aus Versuch 12
durchgefuhrt, wobei sich Restbeladungen von 230 ug/g Cu, 68 pg/g Ni und 64 pg/g Zn ergaben (Kap.
10.3, Tab. 3). In Abbildung 6.9 sind in der 1., 3. und 5. Zeile die einzelnen Anteile der sechs
Fraktionen der sequentiellen Extraktion an der anfanglichen Gesamtbeladung in % (orig.) dargestellt.
Darunter sind die entsprechenden Fraktionsanteile der Restbeladung des behandelten Bodens
aufgetragen (beh.), wobei als Basis die anfangliche Gesamtbeladung beibehalten wurde. Dadurch wird
besonders gut erkennbar, welche Bindungsformen durch die Behandlung am stérksten beeinflusst
werden.

Die Cu-Beladung wird vorrangig in den carbonatisch und in den an leicht und maRig reduzierbaren
Phasen gebundenen sowie den austauschbaren Fraktionen jeweils um 70 % reduziert. Auch Ni wird
besonders aus der austauschbaren sowie der carbonatisch gebundenen Fraktion ausgewaschen (jeweils
um 90 %). Der Anteil des an reduzierbare Phasen gebundenen Ni wird um 44 % vermindert. Dies
resultiert moglicherweise aus der Reduktion und Auflésung von Mn- und Fe-Oxiden entsprechend



59 1 Einleitung und Problemstellung

dem Redoxpotential (Tab. 2.4). Fir Zn zeigt sich ein ahnliches Bild. Sehr deutlich wird, dass sich in
den schwermobilen Anteilen der organisch sowie der silikatisch gebundenen Metalle kaum eine
Anderung ergibt. Dies ist auf Grund der Saurestirke der Kohlenséure zu erwarten.
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M residual gebunden - Silikate

Cu orig. l und T.O”mi"era'e ”
cubeh. [ ] // eninden "
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Abbildung 6.9: Elutionsleistung in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Boden FB 14, Versuch 12

Offensichtlich kdénnen Cu sowie auch Ni und Zn aus diesem sandigen Boden relativ rasch in Form
austauschbarer, carbonatisch sowie auch an Oxide und Hydroxide gebundener Metalle ausgewaschen
werden. Bereits nach einem Durchsatz von 200 BV Elutionsmittel werden Konzentrationen erreicht,
mit denen auch nach weiterer Erhéhung des Durchsatzes kaum noch eine Zunahme der
Elutionsleistung erzielt werden kann.

+ Elution bei einem CO,-Partialdruck von 2 bar

Neben einer Elution mit bei 6 bar CO,-Partialdruck gesattigtem Leitungswasser wurden
Vergleichsuntersuchungen unter Sattigung bei geringerem Druck (2 bar) durchgefuhrt (Versuch 7).
Die Summenparameter verlaufen wahrend der Versuchsdauer im Allgemeinen &hnlich wie in den
zuvor beschriebenen Untersuchungen (Kap. 10.4). Der pH-Wert liegt relativ konstant um 5,3, die
elektrische Leitfahigkeit im spateren Verlauf um 750 uS/cm und das Redoxpotential zwischen 210
und 320 mV. Bei Betrachtung der Schwermetalleluate zeigen sich jedoch in den ersten 70 BV zum
Teil geringere Konzentrationen (Kap. 10.4, Abb. 3). Fur Cu liegen diese zu Elutionsbeginn etwa um 2
mg/L. Ni erreicht maximale Anfangskonzentrationen um 2,5 mg/L. Nach einem Durchsatz von ca. 70
BV ist das Konzentrationsniveau jedoch wieder mit demjenigen aus Versuchen bei héherem Druck zu
vergleichen. Insgesamt werden unter diesen Bedingungen nach 120 BV 20 % Cu
(Aufschlussdifferenz: 18,8 %, Eluatintegration: 21,7 %) und 26 % Ni (Aufschlussdifferenz: 25,4 %,
Eluatintegration: 26,9 %) ausgewaschen. Dies entspricht in den ersten 100 BV einer gegenlber
hoherem Druck von 6 bar verminderten Elution fir Cu von 6 bis 20 % des Gesamtinventars. Im Falle
von Ni hingegen ergibt sich keine signifikante Minderung (0 - 6 %). Auf Grund des geringeren CO,-
Angebotes ist somit die bisherig beobachtete anféanglich starke Schwermetallelution nur zum Teil (im
Falle von Cu) vermindert. Mdglicherweise ist ein geringeres CO,-Angebot ausreichend, um je nach
Boden dhnliche Elutionsbedingungen zu erzeugen, was in diesem Falle durch den pH-Verlauf bestéatigt
wird.
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6.2.3 Schwermetallelution aus Boden Emser Hutte

Konzentrationen in den Eluaten

Der Verlauf der Konzentrationen der einzelnen Schwermetalle bei der Elution des schluffig sandigen
Bodens Emser Hutte ist in Abbildung 6.10 dargestellt.
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Abbildung 6.10: Elutionskurven aus Boden Emser Hiitte, 6 bar CO,
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In den Versuchen 3 und 4 wurde der Boden mit bei 6 bar CO,-Partialdruck gesattigtem
Leitungswasser eluiert. In Versuch 1 hingegen fand als Elutionsmittel deionisiertes Wasser
Verwendung, das ebenfalls bei 6 bar CO,-Partialdruck geséttigt war.

Die Elutionskurven von Zn mit Leitungswasser zeigen bis nach ca. 10 BV einen starken Anstieg auf
Konzentrationsmaxima um 300 mg/L (Abweichungen um 30 %). Auf Grund des anschlieRenden
Konzentrationsabfalls liegen die Werte nach 100 BV bereits unter 50 mg/L. Das Auftreten eines
Konzentrationspeaks nach ca. 10 BV wurde bereits im Falle des Bodens FB 14 beobachtet. Eine
Elution mit deionisiertem Wasser fiihrt im Falle von Zn zu einem ahnlichen Konzentrationsverlauf,
wobei sich jedoch ein um den Faktor 1,5 h6heres Maximum ergibt. Diese anféangliche starke Elution
ist auf den in deionisiertem Wasser bei gleichem CO,-Partialdruck niedrigeren pH-Wert im Zulauf
zuriickzufiihren, der sich jedoch nur auf den S&uleneinlauf auswirkt.

Die Elutionskurven von Cd sowohl mit Leitungswasser als auch mit deionisiertem Wasser zeigen
sofort zu Versuchsbeginn Konzentrationsmaxima von ca. 0,3 mg/L. Im weiteren Verlauf eines
allmahlichen Konzentrationsabfalls liegen die Cd-Gehalte im deionisierten Wasser gegenuber
Leitungswasser zeitweise um 30 % hoher. Nach 100 BV werden jedoch in allen Eluaten Werte unter
0,05 mg/L erreicht. Offensichtlich erfolgt bei Elution dieses Bodens sowohl fur Zn als auch fir Cd
eine allmahliche und gleichzeitige Erschopfung des l6slichen Vorrates.

Auch bei der Elution von Ni mit Leitungswasser sind anfangliche Konzentrationsmaxima um 1 mg/L
zu beobachten. Der Abfall der Konzentrationen im weiteren Verlauf ist jedoch relativ gering. Nach
100 BV werden immer noch nur um die Hélfte reduzierte Werte gemessen. Die Elution mit
deionisiertem Wasser hingegen erzielt meist doppelt so hohe Konzentrationen.

Ein etwas anderes Bild ergeben die Cu-Elutionskurven. Im Allgemeinen liegen die Konzentrationen
wahrend der gesamten Versuchsdauer schwankend zwischen 0,5 und 1 mg/L. Nach ca. 10 BV ist ein
Minimum um 0,5 mg/L zu erkennen. Im Eluat mit deionisiertem Wasser zeigt sich dieses Minimum in
der selben GréfRenordnung, wohingegen die Konzentrationen im restlichen Versuchsverlauf meist
doppelt so hoch liegen.

Auch die Pb-Elution zeigt ein anderes Bild. Ausgehend von Konzentrationen um 1,5 mg/L wird die
Elution von Pb im weiteren Verlauf, sowohl mit Leitungswasser als auch mit deionisiertem Wasser,
verstarkt. Nach 100 BV werden bereits Werte Gber 3 mg/L erreicht. Die Schwankungen der einzelnen
Versuche liegen fur Pb allerdings im gesamten Verlauf um 50 %.

» Gesamtelutionsleistung

Um die Elutionsleistung des Verfahrens beurteilen zu konnen, wurden wiederum
Beladungsdifferenzen aus Koénigswasseraufschliissen gebildet und eine Integrationen der Eluatgehalte
durchgefiihrt (Tabelle 6.4). Die bei der Integration beruicksichtigten Blindwerte liegen bei 0,29 - 0,58
mg/L Zn, 0,03 mg/L Pb, 0,1 - 0,25 mg/L Cu, 0,02 - 0,04 mg/L Ni und 0,001 mg/L Cd.

In diesem Versuchsaufbau kann aus Boden Emser Hitte bei einem CO,-Partialdruck von 6 bar und
nach Durchsatz von ca. 200 BV Leitungswasser Zn zwischen 30 und 36 % aus dem Boden
ausgewaschen werden. Die Elutionsleistung fiir Cd liegt zwischen 31 und 45 %, fir Cu zwischen 4
und 8 %, fur Ni zwischen 11 und 23 %. Pb kann nicht exakt nachweisbar mit maximal 3 %
ausgewaschen werden. Bei der Beurteilung wurde meist auf die Werte der Aufschlussdifferenzen
zurlickgegriffen, da die Werte der Eluatintegration zu hoch erscheinen, was auf nicht exakt
vorliegende Durchséatze zurlickgefihrt werden kann.

Bei einer Elution mit deionisiertem Wasser kdnnen auf Grund des niedrigeren pH-Wertes im Zulauf
(theoretischer pH-Wert = 3,5) vor allem flr Zn, Ni und Cu hoéhere Konzentrationen und bereits nach
150 BV éhnliche Elutionsleistungen wie mit 200 BV Leitungswasser erzielt werden. Fir einen
technischen Einsatz, insbesondere unter Kreislauffiihrung, ist dieses Elutionsmittel jedoch aus
wirtschaftlichen Griinden nicht von Bedeutung.
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Tabelle 6.4: Prozentuale Elutionsleistung in Boden Emser Hiitte (6 bar CO,)

Versuch 3 4 1
BV 212 (Leitungsw.) 194 (Leitungsw.) 152 (deion. W.)
Zn-Elution in %

Aufschlussdifferenz 29,8 35,5 28,6
Eluatintegration 61,6 51,5 59,3
Cd-Elution in %

Aufschlussdifferenz 31,4 44,8 17,2
Eluatintegration 57,7 52,8 60,4
Cu-Elution in %

Aufschlussdifferenz n.n. 43 n.n.
Eluatintegration 7,8 7,7 8,0
Ni-Elution in %

Aufschlussdifferenz 10,9 23 16,2
Eluatintegration 41,1 42 49,4
Pb-Elution in %

Aufschlussdifferenz n.n. 10,2 n.n.
Eluatintegration 2,3 2,9 1,8

e Beurteilung der Elutionsleistung anhand der sequentiellen Extraktion

Anhand einer sequentiellen Extraktion des kohlensdure-behandelten Bodens wird die Elution der
Schwermetalle im Folgenden detaillierter betrachtet. Beispielhaft ist dies an Boden aus Versuch 4
untersucht, wobei sich Restbeladungen von 6630 pg/g Zn, 6 ug/g Cd, 1031 pg/g Cu, 40 pg/g Ni und
13922 ug/g Pb ergaben (Kap. 10.3, Tab. 4). In wenigen Fallen wurden Minderbefunde in der
sequentiellen Extraktion gegeniuiber Kénigswasseraufschliissen um 30 % festgestellt, wie es sich hier
vor allem im Falle von Ni zeigt. Diese sind mdglicherweise auf Verluste von Feinanteil wéhrend der
Prozedur der sequentiellen Extraktion sowie auf analytische Probleme zurlickzufiihren. Auch der nach
der Behandlung fehlende Anteil von residual gebundenem Cd resultiert wahrscheinlich aus einem

experimentellen oder analytischen Fehler.

Zn orig.
Zn beh.
Cd orig.
Cd beh.
Cuorig.
Cu beh.
Ni orig.
Ni beh.
Pb orig.
Pb beh. |

Abbildung 6.11: Elutionsleistung in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Boden Emser Hutte, Versuch 4

In Abbildung 6.11 sind wiederum die einzelnen Anteile der sechs Fraktionen der sequentiellen
Extraktion dargestellt. Hierbei sind zum einen die Anteile im Originalboden und zum anderen im
behandelten Boden (Versuch 4) aufgetragen, die jeweils auf die urspriingliche Gesamtbeladung der
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Es zeigt sich insbesondere, dass Zn sowie auch Cd und Ni in groem Mall aus dem Reservoir der
carbonatisch gebundenen Metalle ausgewaschen werden (jeweils Uber 75 %). Zusétzlich werden die
an leicht und méaRig reduzierbare Phasen gebundenen Anteile an Cd und Ni um ca. die Halfte
reduziert. Der Anteil des austauschbaren Zn und Cd wird um 10 bis 30 % vermindert.

Im Falle von Cu und Pb zeigt sich ein vollkommen anderes Bild. Eine Abnahme der Gesamtbeladung
ist kaum ersichtlich, wohingegen sich jedoch eine Verschiebung der Anteile ergibt. Eine Abnahme des
carbonatisch gebundenen Cu und Pb resultiert in einer Zunahme der austauschbaren Anteile.
Offensichtlich erfolgt keine sofortige Elution, sondern eine Wiederanlagerung in Form austauschbar
gebundener Metalle. Im Fall von Cu erhoht sich auch der an reduzierbare Phasen gebundene Anteil.
Fur Ni ergibt sich ebenfalls fast eine Verdreifachung des austauschbaren Anteils. Die Anzahl der neu
belegten Oberflachenstellen durch Pb, Cu und Ni liegt dabei nur geringfiigig Uber der Menge, die
durch die Elution von Zn und Cd freigegeben wurde. Anzunehmen ist daher eine Verdrangung von
unspezifisch sorbiertem Zn und Cd von Oberflachenstellen und eine Wiederadsorption durch die
schlechter mobilen Metalle Pb, Cu und Ni.

Betrachtet man die Elutionskurven von Cu, Pb sowie auch Ni (Abbildung 6.10), so scheinen die
Metalle nur langsam aus dem Boden ausgewaschen zu werden. Dies steht in Ubereinstimmung mit der
in der sequentiellen Extraktion beobachteten Wiederanlagerung an austauschféhige Stellen. Das
mobile Reservoir von Zn und Cd hingegen wird relativ rasch in Form carbonatisch gebundener und
austauschbarer Metalle reduziert.

Fur Cu und Pb konnte somit in diesem Boden kein zufriedenstellender Sanierungserfolg erzielt
werden.

« Uberpriifung der Elutionsleistung

Anhand des Bodens Emser Hitte wurde zusatzlich ein Blindversuch in der Laboranlage durchgefihrt.
Eluiert wurde der Boden mit deionisiertem Wasser, bei welchem auf die S&ttigung des Wassers mit
CO; verzichtet wurde (Versuch 2). Stattdessen erfolgte die Beregnung des Bodens unter den selben
Druckbedingungen wie bisher (5 bar Uberdruck), welche mit Hilfe von Pressluft aufrechterhalten
wurden. Erwartungsgemald steigt der pH-Wert des Eluates bereits nach 3 h auf Werte zwischen 7,7
und 8, was in etwa dem pH-Wert der Gleichgewichtsbodenldsung entspricht. Unter diesen
Bedingungen werden keine signifikanten Mengen an Schwermetallen aus dem Boden eluiert, so dass
die Konzentrationen unterhalb der orientierenden Einleitergrenzwerte liegen.
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6.2.4 Schwermetallelution aus Boden Kobelsberg

+ Konzentrationen in den Eluaten

Die Ergebnisse der Elution des schluffig lehmigen Bodens Kobelsberg 1 mit bei 6 bar CO,-

Partialdruck geséattigtem Leitungswasser sind in Abbildung 6.12 dargestellt.
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Im Gegensatz zu den bisher betrachteten Boden ergibt sich im Falle dieses Bodens ein weniger
einheitlicher Verlauf der Schwermetallelutionskurven aus vier Versuchen ( Versuche 8-11).

Die Elutionskurven von Zn zeigen wie schon fir andere Boden eine rasche Zunahme der
Konzentrationen bis zu einem Durchsatz von 10 BV. Die Maxima liegen zwischen 25 und 45 mg/L.
Auch im weiteren Verlauf ergeben sich Unterschiede zwischen den Versuchen mit Abweichungen
vom Mittelwert bis 40 %. Nach 100 BV wird nach einem langsamen Konzentrationsriickgang ein
annéhernd konstantes Konzentrationsniveau um 10 mg/L erreicht.

Eine &hnlicher Verlauf ergibt sich fir die Elutionskurven von Cd. Die Maxima nach 10 BV liegen
zwischen 0,09 und 0,11 mg/L. Nach 100 BV sind die Konzentrationen auf ein Niveau um 0,03 mg/L
abgefallen.

In den Elutionskurven von As hingegen ist sofort zu Versuchsbeginn eine maximale Elution bis 0,45
mg/L zu erkennnen. Der anschlielende Abfall auf Werte um 0,05 mg/L erfolgt in den verschiedenen
Versuchen jedoch sehr unterschiedlich, so dass sich Abweichungen vom Mittelwert um 70 % ergeben.
Die starken Schwankungen zwischen den Elutionskurven der einzelnen Versuche sind vorrangig wohl
auf unterschiedliche Schittungen bei jedem Versuch zuriickzufiihren. Auf Grund des schluffigen
Charakters des Bodens machen sich geringe Verdnderungen der Schittung sehr stark in der
Zuganglichkeit des Elutionsmittels zu verschiedenen Zonen des Bodens bemerkbar. Der Einfluss des
variierenden pH-Wertes scheint im Gegensatz dazu gering.

Die Eluatkonzentrationen von in diesem Boden ebenfalls enthaltenem Pb liegen meist unterhalb oder
um den fur die Wiedereinleitung relevanten Prifwert (P-W) von 10 pg/L. Auch TI konnte im Eluat
nicht reproduzierbar nachgewiesen werden.

» Gesamtelutionsleistung

Zur Abschatzung der Elutionsleistung des Verfahrens wurden wiederum Beladungsdifferenzen aus
Kdnigswasseraufschliissen gebildet und eine Integration der Eluatgehalte durchgeftihrt (Tabelle 6.5).
Die bei der Integration beriicksichtigten Blindwerte liegen bei 0,15 mg/L Zn, 0,001 mg/L Cd und 0,03
mg/L As.

Tabelle 6.5: Prozentuale Elutionsleistung in Boden Kobelsberg 1 (6 bar CO,)

Versuch 8 9 10 11

BV 176 82 93 183
Zn-Elution in %

Aufschlussdifferenz 38,2 24,7 26 40,5
Eluatintegration 41,3 30,5 25,6 39,1
Cd-Elution in %

Aufschlussdifferenz 28,7 30,7 26,5 36,7
Eluatintegration 50,4 35,9 28,9 48

As-Elution in %

Aufschlussdifferenz n.n. 3,2 0,4 n.n.
Eluatintegration 1,3 1,7 1,2 2,2

TI-Elution in %

Aufschlussdifferenz 15,8 5,6 20,9 19

Eluatintegration n.n. n.n. n.n. n.n.
Pb-Elution in %

Aufschlussdifferenz 1,0 0,5 10,6 0,5

Eluatintegration 0,2 n.n. n.n. n.n.

Bei Elution im Labormalistab kann aus dem Boden Kobelsberg 1 nach Durchsatz von 80 bis 180 BV
Kohlenséure Zn zwischen 25 und 41 % aus dem Boden ausgewaschen werden. Die Elutionsleistung
fur Cd liegt zwischen 27 und 50 %, fir Tl zwischen 6 und 21 %. Pb und As hingegen kdnnen nur
geringfligig unter 1 bzw. 3 % ausgewaschen werden. Abweichungen zwischen den unterschiedlichen
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Bilanzen von bis zu 30 % sind wiederum einerseits auf Inhomogenitéten des Bodens zuriickzufihren,
welche sich in den Konigswasseraufschliissen bemerkbar machen. Andererseits ist die exakte
Integration der Eluatkonzentrationen durch Schwankungen des VVolumenstromes erschwert.

Ein Problem der Bilanzierung von TI liegt hierbei in der Analytik. In Kénigswasseraufschliissen ist
auf Grund der Schwerléslichkeit des Chlorids TICI mit Minderbefunden zu rechnen. Zur Bestimmung
der Elutionsleistung aus den Aufschlussen wurde daher angenommen, dass dennoch die absolute
Beladungsdifferenz aus den Aufschlussen dem wahren Wert der eluierten Beladung nahe kommt. Als
Bezugsbasis zur prozentualen Berechnung wurde jedoch der Gesamtgehalt aus der sequentiellen
Extraktion angenommen. Eine relativ sichere Aussage uber die mindestens eluierte Menge l&sst sich
unter Betrachtung der am lonenaustauscher sorbierten Menge treffen, welche deshalb bereits an dieser
Stelle erwahnt wird. In den Versuchen 8 bis 11 konnten Beladungsmengen von umgerechnet 0,6, 3,1,
1,6 und 1,9 pg Tl / g Boden als vom lonenaustauscher aufgenommen gefunden werden. Dies
entspricht Elutionsleistungen von 7,6, 37,1, 19,4 und 23 %, bezogen auf die Gesamtbeladung aus der
sequentiellen Extraktion. Diese Mengen liegen dennoch in der selben GréRenordnung wie sie in der
Differenz der Konigswasseraufschlisse gefunden wurden.

e Beurteilung der Elutionsleistung anhand der sequentiellen Extraktion

Die Elution der Schwermetalle l&sst sich wiederum anhand einer sequentiellen Extraktion des
kohlenséure-behandelten Bodens detaillierter betrachten. Beispielhaft wurde dies mit Boden aus
Versuch 10 durchgefihrt, wobei sich Restbeladungen von 9,1 pg/g Cd, 4065 pg/g Zn, 1045 pg/g Pb,
548 ng/g As und 7,8 pg/g Tl ergaben (Kap. 10.3, Tab. 5).

In Abbildung 6.13 sind wiederum die einzelnen Anteile der sechs Fraktionen der sequentiellen
Extraktion dargestellt. Es werden die Anteile im Originalboden mit den auf die urspriingliche
Gesamtbeladung bezogenen Anteilen im behandelten Boden (Versuch 10) verglichen.
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Abbildung 6.13: Elutionsleistung in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Boden Kobelsberg 1, Versuch
10

Wie schon zuvor beobachtet, zeigt sich, dass Cd und Zn vor allem aus dem Reservoir der carbonatisch
gebundenen und der austauschbaren Metalle ausgewaschen wird. Deren Anteile werden dabei jeweils
um 26 bis 45 % reduziert. Um wesentlich geringere Absolutmengen, aber teilweise &hnliche
prozentuale Anteile, werden Cd und Zn aus leicht und maRig reduzierbaren Phasen ausgewaschen (12-
28 %). Zn wird zusétzlich im sulfidisch / organisch gebundenen Anteil vermindert. Die geringfugige
Elution von As mit maximal 3 % resultiert ausnahmslos aus dem Vorrat des unspezifisch sorbierten
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und wasserldslichen As. In der Gesamtbeladung bzw. der Verteilung des Pb im Boden zeigt sich kaum
eine Anderung.

Auch fir Tl konnte keine signifikante Veradnderung in der sequentiellen Extraktion festgestellt werden.
Dies ist moglicherweise ebenfalls auf die in den Ldsungen der einzelnen Stufen zu geringen
Konzentrationen zurlickzufuhren.

Offensichtlich kénnen aus diesem schluffigen Lehm unter den gegebenen Bedingungen nur Cd und Zn
in signifikantem Mal} und relativ rasch aus dem Reservoir der carbonatisch gebundenen sowie
austauschbaren Metalle eluiert werden.

6.3 Langzeitelutionsversuch im Technikumsmalf3stab

In den bisher diskutierten Versuchen wurde die Elution mit Kohlensdure unter Sattigung des
Elutionsmittels mit einem CO,-Partialdruck von 6 bar untersucht. Im Falle eines groRflachig
kontaminierten Geldndes kdnnen diese Bedingungen technisch jedoch kaum eingehalten werden. Das
Ziel Dbei der Planung eines Langzeitversuches lag daher in der Verwirklichung praxisnaher
Bedingungen. Die Behandlung des Bodens erfolgte dabei im ungeséttigten Zustand unter Einbringung
des bei 2,6 bar CO,-Partialdruck gesattigten Elutionsmittels tiber ein Lanze. Auf Grund des geringen
Durchlassigkeitsbeiwerts des eingesetzten Bodens Kobelsberg 2 (Tabelle 6.1) ergab sich eine stark
anisotrope Durchstrémung des Bodenkompartiments.

6.3.1 Summenparameter

Abbildung 6.14 zeigt den Verlauf des pH-Wertes uUber der gesamten Versuchsdauer. Zu
Elutionsbeginn werden im Eluat kurzzeitig pH-Werte um 10 erzielt, was mdoglicherweise aus einer
anfanglichen Elution basischer Salze resultiert. Im weiteren Versuchsverlauf variiert der pH jedoch
zwischen 5,9 und 6,4, was ungefahr dem oberen Bereich der schon in den Laborversuchen
gemessenen Werte mit Kobelsberger Boden entspricht. Die Schwankungen des pH-Wertes sind auf
Durchsatzschwankungen und Temperaturanderungen (15-27°C) zurlickzufuhren. Ausgehend von
einem Gleichgewichts-Boden-pH-Wert von 7,58 (Tabelle 6.1) wird eine Absenkung von 1 bis 1,5 pH-
Einheiten erreicht.
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Abbildung 6.14: Verlauf der elektrischen Leitfahigkeit und des pH-Wertes im Langzeitversuch

Die elektrische Leitfahigkeit zeigt ein anfangliches Maximum mit 7000 puS/cm, wobei jedoch bereits
nach 0,3 BV Werte unter 3000 pS/cm erreicht werden. Auf Grund der Kreislauffiihrung des
Elutionsmittels bleibt im weiteren Versuchsverlauf eine elektrische Leitfahigkeit zwischen 2000 und
3000 uS/cm erhalten. Diese wird nur durch den mehrmaligen Austausch (6 mal wéhrend der
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Versuchsdauer) des Inhaltes des Sammelbehélters (ca. 20 L) gegen frisches Leitungswasser
vermindert. Dies spiegelt sich auch im Konzentrationsverlauf von Ca wieder (Kap. 10.5, Abb. 4).
Dessen anféngliche Konzentration liegt bei ca. 1300 mg/L und fallt bis nach 1 BV rasch auf ca. 600
mg/L ab. Da Ca durch den lonenaustauscher nicht aus dem System entfernt wird, bleibt eine
Basiskonzentration von 400 bis 500 mg/L im System erhalten. Auf Grund des konstanten Verlaufes
kann bereits nach 1 BV eine weitere Auflésung von Calcit ausgeschlossen werden.

Das Redoxpotential dieses Eluates aus Kobelsberger Boden ist mit Werten zwischen 50 und 150 mV
relativ gering (Kap. 10.5, Abb. 4), so dass eine Reduktion und Aufldsung von Mn- und Fe-Oxiden
moglich ist. Nach 102 BV wurden Werte im reduzierenden Bereich gemessen, was jedoch auch auf
eine Fehlmessung der Elektrode zurtickgefihrt werden konnte.

Auf Grund einer durch die Kreislauffihrung méglichen Anreicherung ist der Gehalt an organischem
Kohlenstoff (DOC) im Eluat von Interesse, da dadurch die Funktionsfahigkeit des lonenaustauschers
beeintréchtigt werden kann. Zu Elutionsbeginn werden die leichtldslichen organischen Verbindungen
sofort mit bis zu 105 mg/L aus dem Boden ausgewaschen. Bereits nach 1 BV werden Werte unter 30
mg/L erreicht, die im weiteren Versuchsverlauf erhalten bleiben (20-30 mg/L). Besonders auf Grund
der anfanglich hohen Elution des DOC wurde der Inhalt des Sammelbehélters im gesamten
Versuchsverlauf mehrfach gegen frisches Leitungswasser ausgetauscht.

6.3.2 Schwermetallelution

» Konzentrationen in den Eluaten

Die Konzentrationsverldufe der Schwermetalle im Eluat des Langzeitversuches sind in Abbildung 6.15
dargestellt. Die Elutionskurve von Zn aus Kobelsberger Boden zeigt, &hnlich wie im Labormalistab,
eine rasche Zunahme der Konzentration bis zu einem Durchsatz von 5 BV. Das Maximum liegt bei 17
mg/L zwischen 5 und 10 BV. Nach 50 BV wird nach einem allmahlichen Konzentrationsriickgang ein
annéhernd konstantes Niveau um 6 mg/L erreicht.
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Abbildung 6.15: Elutionskurven aus Boden Kobelsberg 2 im Langzeitversuch, 2,6 bar CO,

Auch Cd wird ebenfalls nach 5 BV maximal mit 0,08 mg/L eluiert. AnschlieBend nimmt die Cd-
Konzentration langsam ab und erreicht nach 100 BV einen Wert um 0,03 mg/L. As zeigt ebenfalls
einen relativ konstanten Konzentrationsverlauf. Nach 4 BV wird ein Maximum von 0,3 mg/L erreicht.
Nach 100 BV werden jedoch immer noch 0,12 mg/L As gemessen. Der hohe Peak von As (0,7 mg/L)
nach 27 BV ist auf den vorangegangenen dreiwdchigen Stillstand der Anlage zurtickzufiihren.
Offensichtlich kann im Falle von As durch Erhéhung der Verweilzeit die Elutionsleistung verbessert
werden. Die Eluatkonzentrationen von Pb liegen meist unterhalb des fir die Wiedereinleitung
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relevanten Priifwertes (P-W) von 10 pg/L. Tl konnte im Eluat nicht reproduzierbar nachgewiesen
werden.

e Elutionsleistung
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Abbildung 6.16: Konzentrationen im Sammelbehélter des Langzeitversuches

Zur Beurteilung der Elutionsleistung des Langzeitversuches mit Hilfe einer Integration der
Eluatgehalte ist auf Grund der Kreislauffihrung eine wieder in die Bodensdule eingetragene
Schwermetallmenge zu bericksichtigen. In Abbildung 6.16 sind die Schwermetallkonzentrationen im
Sammelbehalter dargestellt. Die erhdhten Konzentrationen von Zn und As sind auf einen Durchbruch
des lonenaustauschers sowie auf eine nur magige Sorptionsleistung der Aktivtonerde zuriickzufiihren
(Kap. 6.4).

Die in die Bodensdule wiedereingetragenen Schwermetalle kdnnen dabei einer inerten Durchstrémung
oder einer erneuten Sorption an freie Oberflachenstellen unterliegen. Bei Annahme des fiir die
Elutionsbilanz schlechtesten Falles einer inerten Durchstrdmung ergibt sich nach Differenzbildung
eine Elutionsleistung von 10 % Zn, 23 % Cd und 1 % As nach Durchsatz von 104 BV (Tabelle 6.6).
Die mindestens eluierte Menge an TI l&sst sich wiederum nur durch die am lonenaustauscher sorbierte
Menge abschétzen. Dabei wurden Beladungsmengen von umgerechnet 0,34 ug Tl / g Boden als vom
lonenaustauscher aufgenommen gefunden. Dies entspricht somit einer Elutionsleistung von 4,2 %,
bezogen auf die Gesamtbeladung aus der sequentiellen Extraktion.

Tabelle 6.6: Prozentuale Elutionsleistung im Langzeitversuch mit Boden Kobelsberg 2

Zn Cd As

Elutionsleistung %
Eluatintegration nach Bodenpassage 10,7 26,1 2,1
Eluatintegration nach Reinigung 1,2 3,3 1,1

Differenz 9,5 22,8 1,0
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« Restbeladung

Auf Grund des vergrofRerten Malstabes der Bodensdule und der
punktférmigen Zugabe des Elutionsmittels war es nach Beendigung des
Langzeitversuches von Interesse, die Restbeladungen des Bodens in
Abhangigkeit vom Ort zu untersuchen. Bodenproben wurden in jeweils
acht horizontalen Raumrichtungen (Abbildung 6.17) und sieben
Tiefenschichten (0,5-55 cm) im Abstand von 7 und 14 cm von der
Mittelachse z der Lanze genommen und mit Konigswasser

aufgeschlossen. Abbildung 6.17: Probenahme-

punkte in einer horizontalen
Ebene der Bodenséule
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Abbildung 6.18: Restbeladungen des Bodens Kobelsberg 2 nach dem Langzeitversuch, in zwei Raumrichtungen

Abbildung 6.18 zeigt beispielhaft die Restbeladungen des Bodens mit Zn, Cd, As und TI in
Abhéangigkeit von der S&ulentiefe in zwei Raumrichtungen, jeweils im Abstand 7 und 14 cm von der
Mittelachse. Eine verstarkte Reduzierung des Schwermetallgehaltes in Abhangigkeit vom Ort, z. B. im
Abstand von 7 cm von der Mittelachse oder in bestimmten Tiefenschichten, kann nicht festgestellt
werden. Generell weisen die Beladungen tber der Tiefe starke Schwankungen auf. Dies resultiert zum
einen aus der stark anisotropen Durchstromung der Saule, welche auf Grund des geringen
Durchlassigkeitsbeiwertes (Tabelle 6.1) des Kobelsberger Bodens unter Bildung von
Preferenzstromungspfaden anzunehmen ist. Auch die Inhomogenitat des Originalbodens spielt eine
Rolle. An einigen Stellen zeigen sich gegeniiber den restlichen Beladungen deutlich hdhere Werte.
Dort lagen in der Bodensédule offensichtlich Stagnations- oder Totzonen der Strémung vor, was zu
einer Anreicherung der Schwermetalle im Porenwasser oder zu einer erneuten Adsorption fiihrte. Die
Beladungen von TI sind insgesamt auf Grund anzunehmender Minderbefunde relativ gering, jedoch
im Bereich der mittels Konigswasseraufschluss im Originalboden gefundenen 3 ug/g.

Die Beladungen an den Probenahmepunkten der weiteren Raumrichtungen zeigen &hnliche Verlaufe.
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6.4 Schwermetallentfernung aus dem Eluat

Der zweite Schritt des untersuchten Verfahrens besteht in der Entfernung der Schwermetalle aus dem
Elutionsmittel, um eine Kreislauffihrung zu ermdglichen. Die folgenden Messwerte sind in
Anlehnung an die Bodenelutionskurven als Funktion der durch die Bodensédule durchgesetzten
Bettvolumina aufgetragen, um die Vergleichbarkeit verschiedener Elutionskurven zu gewahrleisten.
Als Reinigungsziel fir das Elutionsmittel werden hier diejenigen Grenzwerte gesetzt, die flr
Grundwasser gelten, das im Zuge einer Sanierungsmafinahme entnommen und anschliefend wieder in
Oberfldchengewésser eingeleitet wird (Tab. 2.5).

6.4.1 Elutionsleistung der verwendeten lonenaustauscher

e Laboranlage

» Kationenaustauscher
Die Effektivitat des schwermetallselektiven Kationenaustauschers Lewatit TP 207 ist in Abbildung
6.19 am Beispiel eines Eluates aus Boden FB 14 (Versuch 5) dargestellt.
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Abbildung 6.19: Konzentrationen im Eluat vor und nach Schwermetallentfernung durch Lewatit TP 207,
Versuch 5

In Experimenten mit diesem Boden in der Laboranlage bewegen sich die Cu- und Ni-Konzentrationen
im gereinigten Eluat meist um die als Ziel gesetzten Einleitergrenzwerte von 0,1 mg/L Cu bzw. 0,02
mg/L Ni. Kurzzeitige Uberschreitungen ergeben sich vor allem zu Beginn der Reinigung, was auf die
hohe anfingliche Belastung zuriickzufilhren ist. Weitere Uberschreitungen um das 5- bis 10-fache
konnen bei Durchsatzschwankungen sowie Storung der Sorption durch Blasenbildung in der
Austauschersdule auftreten. Insgesamt liegt im Eluat aus Boden FB 14 die Austauschleistung in Bezug
auf die zugestromte Schwermetallmenge fir Cu im Bereich von 95 % und fir Ni bei 90 % (Tabelle
6.7). Die Berechnung der Austauschleistung erfolgt tber die Integration der Schwermetallmengen im
Eluat vor und nach der Reinigung. Die Konzentrationen des in diesem Boden weniger relevanten Zn
liegen im Eluat weit unter dem gesetzten Zielwert von 0,5 mg/L, wobei um 89 % aus dem Eluat
entfernt werden. Nach Beendigung einer Elution von Boden FB 14 konnte mit den eingesetzten
Mengen an Austauscher (20 g, 60 g) kein nennenswerter Durchbruch des Filters erreicht werden.
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Tabelle 6.7: Austauschleistung von Lewatit TP 207 in %

FB 14 Ems Kobelsberg 1

Versuch 5 6 7 12 13 1 3 4 8 9 10 11
Austauschleistung %

Cu 97,7 954 759 922 954 976 981 981

Pb 98,3 97,1 984

Ni 96,8 90,1 845 90,1 90,8 91,1 87,1 885

Zn 88,6 89,5 89,5 87,6 39 425 417 98,8 995 99,8 994

Cd 70 54,8 48 96,2 98,8 982 963

Im Eluat aus Boden Emser Hitte konnte die Cu-Konzentration weit unter den angenommenen
Zielwert von 0,1 mg/L abgesenkt werden. Die Pb- und Ni-Konzentrationen bewegen sich um die
jeweiligen Werte von 0,05 mg/L. Cd hingegen tberschreitet nach 15 bis 30 BV den Wert von 0,005
mg/L um ca. das 10-fache. Das Problem dieser Eluatreinigung sind jedoch die hohen Zn-
Konzentrationen zwischen 100 und 500 mg/L. Der in Rheinland-Pfalz (Bad Ems) verwendete
orientierende Einleitergrenzwert von 0,1 mg/L Zn kann mit den eingesetzten Mengen an Austauscher
(60 g) kaum unterschritten werden. Bereits nach 15 BV werden Werte um 0,5 mg/L tberschritten und
nach 30 bis 50 BV bricht Zn vollstandig durch den Filter durch. Aus diesem Grund liegen die
Austauschleistungen fir Zn und Cd nur bei 39 bis 70 %.

Im Eluat aus Boden Kobelsberg 1 kann mit der eingesetzten Austauschermenge (60 g) sowohl Zn als
auch Cd in ausreichendem MaR unter die Zielwerte von 0,5 mg/L Zn und 0,003 mg/L Cd vermindert
werden. Hierbei werden zwischen 96 und 99,8 % der Metalle aus dem Eluat entfernt. Fur Tl kann auf
Grund der im Eluat nicht bestimmbaren Mengen keine Austauschleistung berechnet werden. Die
sorbierten Mengen liegen jedoch wie bereits in Kap. 6.2.4 beschrieben in der GréRenordnung der
eluierten Mengen.

Tabelle 6.8: maximale Kapazititen von Lewatit TP 207 in meq/g

Kapazitit cu®* Ni%* zn* ca® Mg®* Na*

meq/g 2,70 2,320 2,426 2,255 2,258 1,90

Aus friiheren Grundlagenuntersuchungen zu chelatbildenden Austauschern (Widmer 1991; Wernet
1989) sind maximale Beladungskapazitaten des Harzes Lewatit TP 207 flr unterschiedliche Kationen
bekannt (Tabelle 6.8). Aus Herstellerangaben ergibt sich eine totale Kapazitit von 3 meqg/g.
Vergleichend dazu sind in Tabelle 6.9 die in der Laboranlage erzielten Beladungen des Harzes
dargestellt. Die hochsten Beladungen werden fur Zn mit 1,98 meg/g im Eluat des Bodens Kobelsberg
1 und fur Cu mit 0,68 meg/g im Eluat des Bodens FB 14 erzielt. Alle weiteren Beladungen,
insbesondere von Cd (< 0,02 meq/g), sind um ein bis zwei GréfRenordnungen geringer. Insgesamt liegt
die Gesamtbeladung des Filters durch Schwermetalle meist bei 10 bis 60 % der totalen Kapazitéat. In
den meisten Fallen erfolgte dabei kein Filterdurchbruch. Da die Kapazitit eine Funktion der
Zulaufkonzentration ist, kann die totale Kapazitat nur bei entsprechend hohen Konzentrationen
erreicht werden. Meist lagen die Konzentrationen bei relativ geringen Werten, so dass von einer
geringeren maximalen Kapazitit ausgegangen werden muss.

Stark vermindert wird die Aufnahme von Schwermetallen aulRerdem bei Anwesenheit von
Komplexbildnern, wie z. B. Huminstoffen, welche Schwermetalle durch Komplexierung an einer
Sorption am Austauscher hindern. Auf Grund des vergleichsweise hohen C-Gehalts des Bodens Emser
Hiitte (Tabelle 6.2) kdnnten organische Komplexbildner im Eluat einen verstarkten Einfluss ausuben,
so dass es zu einem frihen Durchbruch von Zn und Cd kommt, obwohl die maximalen
Schwermetallbeladungen bei 0,9 meg/g liegen.
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Tabelle 6.9: erzielte Beladungen von Lewatit TP 207 in meg/g

FB 14 Ems Kobelsberg 1

Versuch 5 6 7 12 13 1 3 4 8 9 10 11

BV 276 147 120 178 268 153 212 194 175 82 93 183
Beladung meq/g

Cu 0,234 0,156 0,099 0,68 0,638 0,033 0,071 0,075

Pb 0,02 0,068 0,076

Ni 0,037 0,025 0,025 0,088 0,073 0,02 0,048 0,035

Zn 0,246 0,202 0523 0,632 0,729 1977 1,30 1,022 1,605

* Anionenaustauscher

Neben dem chelatbildenden Kationenaustauscher wurde zur Reinigung der schwermetallhaltigen
Eluate der schwach basische Anionenaustauscher Duolite A7 eingesetzt. Abbildung 6.20 verdeutlicht
die Aufnahmeleistung des Anionenaustauschers anhand eines Eluates aus Boden FB 14 (Versuch 14).
Im Falle von Cu wird mit der eingesetzten Menge (30 g) eine ausreichende Reinigung des Eluates
erzielt. Erst nach 150 BV wird der Einleitergrenzwert von 0,1 mg/L Cu geringfligig lberschritten. Ni
und Zn hingegen brechen nach Sorption der anféanglichen Konzentrationsspitzen bereits nach 10 bzw.

40 BV durch den Filter durch.
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Abbildung 6.20: Konzentrationen im Eluat vor und nach Schwermetallentfernung durch Duolite A7, Versuch 14

Der Verlauf der Elutionskurven verdeutlicht die bereits festgestellte bevorzugte und wirkungsvolle
Elimination von Cu (H6ll 1997). Ni wird nach einer anfanglichen Sorption trotz der relativ geringen
Zulaufkonzentrationen von Cu quantitativ verdrangt. Grundsatzlich wurden bei der Sorption an
unbeladenen Aminogruppen sehr langsame Sorptionsgeschwindigkeiten gefunden. In Tabelle 6.10
sind die Sorptionsleistungen fir die Schwermetalle (ber die gesamte Versuchsdauer im Einzelnen

aufgetragen.

Tabelle 6.10: Sorptionsleistung von Duolite A7 in %

Versuch 14 15
Sorptionsleistung %
Cu 92,6 92,5
Zn 7,5 8,4

Ni 13,7 20,5
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Die maximale Sorptionskapazitéat fiir die Schwermetallaufnahme ware theoretisch erreicht, wenn jedes
Stickstoffatom eine Bindung mit einem lon eingegangen ist, wobei im Falle der Sorption von CI" mit
1,66 mmol/g bei pH = 2 ausgegangen wird. In friheren Untersuchungen (Hélscher 1995; Ebensberger
1994) wurden jedoch geringere maximale Kapazitaten in Abhédngigkeit vom pH-Wert ermittelt
(Tabelle 6.11). Aus Tabelle 6.11 ist ersichtlich, dass hier maximal 0,27 mmol/g Schwermetallkationen
sorbiert wurden. Eine ldngere Standzeit des Austauschers in Bezug auf die Sorption von Cu ware
moglich, was jedoch an der unzureichenden Aufnahme von Ni und Zn auf Grund der Verdrdngung
durch Cu scheitert.

Tabelle 6.11: erzielte Beladungen und maximale Kapazitaten von Duolite A7 in mmol/g

Versuch 14 Versuch 15 maximale Kapazitat
Beladung mmol/g
Cu 0,260 0,242 1,07 (pH =5)
Zn 0,007 0,007 0,41 (pH =5)
Ni 0,005 0,004 0,31 (pH=5)

e Technikumsanlage

Abbildung 6.21 zeigt, dass im Eluat des Langzeitversuches mit Boden Kobelsberg 2 sowohl Zn als
auch Cd bis auf eine Ausnahme in ausreichendem Mal} unter die Zielwerte von 0,5 mg/L Zn und 0,003
mg/L Cd vermindert werden konnten. Im Gegensatz zum bisherigen Einsatz der Harzpackungen
wurde der Kationenaustauscher Lewatit TP 207 wahrend der Dauer des Lanzeitversuches nach
Durchsatz von 43 und 80 BV durch neues Material ersetzt (Tab. 4.2). Wéhrend der Standzeit der
ersten Austauschercharge beginnt sich ein Durchbruch der Schwermetalle durch Uberschreitung der
Einleitergrenzwerte nach 23 BV bemerkbar zu machen. Dieser Durchbruch konnte jedoch erst durch
Einsatz einer frischen Austauschercharge nach 43 BV beseitigt werden.
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Abbildung 6.21: Konzentrationen im Eluat des Langzeitversuches nach Reinigung durch Lewatit TP 207

Die hochsten Beladungen des Harzes werden fiir Zn mit 1,52 meqg/g erzielt (Tabelle 6.12). Alle
Beladungen mit weiteren Schwermetallen sind um meist drei GroRenordnungen geringer. Insgesamt
liegt somit die Gesamtbeladung der Filterchargen durch Schwermetalle bei 30 bis 50 % der totalen
Kapazitat. Dass es dennoch zu einem Durchbruch durch die erste Filtercharge kommt, kann auf die
relativ niedrigen Zulaufkonzentrationen und damit geringere Kapazitaten sowie eine konkurrierende
Sorption vor allem unter Anwesenheit hoher C-Gehalte zuruickgeftihrt werden.
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Tabelle 6.12: erzielte Beladungen von Lewatit TP 207 im Langzeitversuch mit Kobelsberger Boden

Charge 1 2 3
Beladung meq/g
Zn 1,516 0,929 0,763

6.4.2 Elutionsleistung der Aktivtonerde

¢ Laboranlage

Die Anlagerung von Protonen unter Bildung positiv geladener Oberflachen an Aktivtonerde im sauren
Milieu beruht auf dem amphoteren Charakter der in Wasser hydroxilierten Oberflache. Dadurch ist
eine weitere Anlagerung von Anionen mdglich. Unter basischen Bedingungen hingegen konnen
Protonen gegen Kationen ausgetauscht werden. Der erst genannte Effekt wird bei der Entfernung von
As in Form von Anionen der Arsensaure (HzAsO,4) oder der arsenigen Saure (HsAsQO3) ausgenutzt.
As(V) wird im pH-Bereich zwischen 5 und 6 vorrangig in Form vom H,AsO,4-Anionen sorbiert (Kap.
5.2.2).
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Abbildung 6.22: Konzentrationen im Eluat vor und nach Reinigung durch Compalox AN/V 801, Versuch 10

Abbildung 6.22 zeigt die Sorptionsleistung der Aktivtonerde Compalox AN/V 801 anhand eines
Eluates aus Boden Kobelsberg 1 (Versuch 10). Ausgehend von Zulaufkonzentrationen zwischen 0,45
und 0,1 mg/L As werden bei pH-Werten von 5,5 bis 6,3 und Durchsétzen zwischen 0,25 und 0,45 L/h
Ablaufkonzentrationen um 0,05 mg/L erreicht.

Der als Ziel gesetzte Einleitergrenzwert von 0,01 mg/L As kann unter diesen Versuchsbedingungen
und mit den eingesetzten Aktivtonerdemengen (10 - 20 g) nicht erreicht werden. Die Sorptionsleistung
ergibt sich in Bezug auf die im Zulauf zur Verfligung stehenden Menge an As zu 25 bis 50 %.

Die Berechnung der maximalen Sorptionskapazitat von Compalox AN/V 801 Uber die Zahl der OH-
Gruppen pro Oberflache von 1,3 / nm? (Kummert 1979) und der gemessenen spezifischen Oberflache
von 199,4 m?/g ergibt einen Wert von 0,43 meg/g. Bei Annahme der Sorption von As in Form von
H,AsO, entspricht dies einer theoretisch maximalen Sorptionskapazitat von 32,3 mg As / g Al,Os.
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Tabelle 6.13: erzielte Beladungen in pg/g von Aktivtonerde Compalox AN/V 801

Versuch 9 Versuch 10 Versuch 11
Beladung Ha/g
As 271 215 288

Unter den hier vorliegenden Bedingungen mit einem relativ geringen Redoxpotential zwischen 50 und
200 mV werden Beladungen zwischen 215 und 290 pg As / g Al,O; erreicht (Tabelle 6.13).

Auch wenn eine vollstandige Ausnutzung der maximalen Sorptionskapazitat als unwahrscheinlich gilt,
liegen die erzielten Beladungen deutlich darunter. Zu beriicksichtigen ist dabei eine Vorbeladung der
Aktivtonerde mit CI" auf Grund der Vorbehandlung. Unter &hnlichen Bedingungen wurden von Horst
und HOll (1997) Vorbeladungen bis 0,1 meqg/g gefunden, was 20 % der maximalen Sorptionskapazitat
entsprach.

Das Fehlen eines deutlichen Konzentrationsdurchbruches und die relativ  konstante
Ablaufkonzentration von 0,05 mg/L lassen darauf schlieBen, dass auch bei maRiger Erh6hung der
Einsatzmenge an Aktivtonerde vermutlich keine Absenkung der As-Konzentration unter den
gewunschten Wert erreicht werden kann. Zurlickzufiihren ist diese méaRige Elutionsleistung
wahrscheinlich auf das geringe Redoxpotential. Bei einem Redoxpotential unter 130 mV und einem
pH-Wert von 6 liegt As im Gleichgewicht in wéssrigen Systemen vorrangig in Form undissoziierter
arseniger Saure (HzAsOg3) vor, die schlecht an Aktivtonerde sorbierbar ist. Den Ergebnissen wiirde
entsprechen, dass ein signifikanter Anteil des As als As(lll) vorliegt und somit hier nicht aus dem
Eluat entfernt werden konnte. In verschiedenen Untersuchungen wird deshalb eine VVoroxidation von
Arsenit zu Arsenat durch Ozonung, H,0,-Oxidation, UV-Bestrahlung oder katalytische Oxidation mit
Pulver-Aktivkohle vorgeschlagen (Gottschalk et al. 1992). Entsprechende MalRnahmen wurden im
Rahmen der vorliegenden Arbeit jedoch nicht vorgenommen.

¢ Technikumsanlage

Abbildung 6.23 zeigt die Sorptionsleistung der Aktivtonerde Compalox AN/V 801 im Eluat des
Langzeitversuches mit Boden Kobelsberg 2.
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Abbildung 6.23: Konzentrationen im Eluat vor und nach Reinigung durch Compalox AN/V 801,
Langzeitversuch

Im Gegensatz zur bisherigen As-Reinigung wurde die Filterpackung wahrend der Dauer des
Langzeitversuches nach 5,8, 33,2, 70,7 und 98,2 BV erneuert. Ausgehend von Zulaufkonzentrationen
zwischen 0,3 und 0,1 mg/L kann bei pH-Werten von 5,9 bis 6,4 und Durchsatzen von 2 bis 3 L/h der
als Ziel gesetzte Einleitergrenzwert von 0,01 mg/L As auch hier nicht erreicht werden. Auch nach
Einbau eines frischen Filters wird der Zielwert bereits nach 2-5 BV Uberschritten. Die
Sorptionsleistung ergibt sich in Bezug auf die zustromende Menge an As im Mittel zu 50 %.



77 1 Einleitung und Problemstellung

Unter den hier vorliegenden Bedingungen mit einem relativ geringen Redoxpotential zwischen 50 und
150 mV werden Beladungen zwischen 100 und 560 pg As / g Al,O3 erreicht (Tabelle 6.14). Wie schon
in den Versuchen im Labormalistab beobachtet, scheint ein Teil des As auf Grund des geringen
Redoxpotentials als As(l11) vorzuliegen und kann somit nur schlecht sorbiert werden.

Tabelle 6.14: erzielte Beladungen von Aktivtonerde Compalox AN/V 801 im Langzeitversuch

Charge Beladung 1 2 3 4 5
Hg/g
As 100 559 499 396 175

Nach dreiwtchigem Stillstand der Anlage nach 27 BV zeigt sich ein Sprung im As-Ablauf zu
niedrigeren Konzentrationen ohne Erneuerung der Aktivtonerdepackung. Dies spricht wie bereits
erwahnt fur eine sehr langsam verlaufende Korndiffusion, so dass erst nach langer Stillstandszeit
wieder Sorptionsplatze an der duRReren Partikeloberflache zur Verfligung stehen.

6.5 Parameter der Schwermetallelution
6.5.1 Auflésungs-und Desorptionsgleichgewichte

Bei der hier angewendeten Methode zur Untersuchung von Gleichgewichten fir Schwermetalle
zwischen Boden und Elutionsmittel (Kap. 5.1.3) kénnen verschiedene Wechselwirkungsphanomene
zwischen Festphase und Ldsung prinzipiell nicht unterschieden werden. Letztendlich kann die
Desorption von Schwermetallen, die Auflésung wvon Festphasen, Komplexierungs- und
Redoxvorgange nur als Gesamtheit erfasst werden.

Daher wird hier versucht, die Gesamtheit dieser Phanomene (ber eine Quasi-Sorption mit Hilfe
einfacher Gleichgewichtsansdtze zu beschreiben. Von einander vollstdndig unabhéngige Einstoff-
Isothermen flr jedes Schwermetall konnen hier jedoch auf Grund der realen Mehrstoff-
Kontaminationen der eingesetzten Bdden nicht ermittelt werden.

Zur Beschreibung der Quasi-Desorptionsgleichgewichte von Schwermetallen auf real kontaminierten
Bdden wurde ein Ansatz nach Langmuir gewahlt (Glg. 3.1). Zur grafischen Bestimmung der
Gleichgewichtsparameter wird Gleichung 3.1 in eine Geradengleichung tberfihrt:

11 + 1 Ell— (6.2)
q qmax qmaxEKL C’ '

0, qmax Beladung des Bodens, maximal, im Gleichgewicht in mol/g,
c Konzentration der Lésung im Gleichgewicht in mol/L,
KL Langmuir-Konstante in L/mol.

In Abbildung 6.24 sind beispielhaft fir den Boden FB 14 die Ergebnisse der Gleichgewichtsversuche
in einer reziproken Auftragung nach Langmuir dargestellt. Zur exakteren Aufstellung der Langmuir-
Isothermen sind in die Diagramme zusatzlich die aus dem Konigswasseraufschluss stammenden
Gesamtbeladungen bei unendlich hohen Lésungskonzentrationen hinzugefugt (= 1/c = 0).
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Abbildung 6.24: Langmuir-Isothermen von Cu, Ni, Zn auf Boden FB 14 (Standzeit 7 Tage, 6 bar CO,,
destilliertes Wasser)

In Tabelle 6.15 sind die mit Hilfe von Gleichung 6.2 ermittelten Gleichgewichtsparameter nach
Langmuir fur die jeweiligen Bdden und Schwermetalle zusammengefasst. Aus den Quadraten der
Korrelationskoeffizienten r? ist ersichtlich, dass sich die Desorption bzw. Auflésung der
Schwermetalle von Boden FB 14 hinreichend gut mit Hilfe der Langmuirgleichung beschreiben lasst.
Im System des Bodens FB 14 herrscht fur die relevanten Schwermetalle eine zunehmende Affinitat

und damit voraussichtlich abnehmende Mobilitét in der Reihe Cu, Ni, Zn.

Tabelle 6.15: Parameter der Auflésungs- und Desorptions-lsothermen nach Langmuir (Standzeit 7 Tage, 6 bar
CO,-Partialdruck)

FB 14 Ems Kobelsberg 1
qmax KL r2 qmax KL r2 qmax KL rZ
mol/g L/mol mol/g L/mol mol/g L/mol
Zn 1,3-10°% 1,94.10° 093 2,47.10* 983 0,79  8,8510° 20454 0,91
Pb 6,03:10° 5,0510° 5,3510° 0,46
Cd 1,81107 1,22-10° 0,77 1,32.107 7,13.10° 0,86

Cu 1-10° 44127 0,87 1,7310° 156-10" 0,17
Ni 1,9-10° 6,81-10° 0,82 2,4610° 83.10° 087
As 7,42.10° 3,96.10° 0,70
Tl 4,06:10% 2,7410" 0,56

Auch die Ergebnisse der Gleichgewichtsuntersuchungen mit Boden Emser Hutte lassen sich meist gut
mit Hilfe einer Langmuir-Isotherme beschreiben (Kap. 10.6, Abb. 5). Auf diesem Boden zeigt sich
eine zunehmende Affinitdt der Schwermetalle in der Reihe Zn, Ni, Cd, Cu, Pb. Eine exakte
Aufstellung einer Isotherme konnte fur Cu nur in beschranktem MaR und fur Pb nicht durchgefihrt
werden. Dies kann auch mit Ergebnissen aus den sequentiellen Extraktionen von Cu und Pb vor und
nach einer Elution mit CO,-gesattigtem Elutionsmittel in Ubereinstimmung gebracht werden
(Abbildung 6.11). Cu und Pb unterliegen offensichtlich vorrangig einer Umlagerung der carbonatisch
gebundenen Anteile in austauschbare und an leicht und méRig reduzierbare Phasen gebundene Anteile.
Auch die Isothermen der Schwermetallabreicherung im Boden Kobelsberg 1 lassen sich meist gut mit
Hilfe der Langmuir-Gleichung beschreiben (Kap. 10.6, Abb. 6). Die Affinitat der Schwermetalle zur
Feststoffoberflache nimmt in diesem Boden in der Reihe Zn, Cd, As, Pb, Tl zu. Die Richtigkeit der
Isothermenparameter von Pb und TI ist nur in geringerem MaR gewdhrleistet, da die gemessenen
Konzentrationen im Bereich der Nachweisgrenze bzw. der Blindwerte liegen.

Wird im Extremfall davon ausgegangen, dass nach 7 Tagen nicht in allen Batchansatzen ein
Gleichgewicht erreicht ist (Kap. 6.5.2), so ist anzunehmen, dass dies vor allem bei kleinen V/m-
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Verhaltnissen auf Grund unvollstdndiger Durchmischung der Fall ist. In den Ansédtzen mit kleinen
V/m-Verhaltnissen ergaben sich hohe Endkonzentrationen und Restbeladungen. Ist in diesen Ansétzen
im Gleichgewicht mit noch héheren Konzentrationen und dadurch etwas geringeren Restbeladungen
zu rechnen, so verl&uft die Isotherme im Bereich hoher Konzentrationen etwas flacher. Wird dabei
jedoch berucksichtigt, dass in der nach Gleichung 6.2 gewéhlten Auftragung die Gleichgewichtsdaten
im hohen Konzentrationsbereich weniger stark gewichtet werden, so wird sich ein méglicher Fehler
nicht signifikant auswirken.

6.5.2 Kinetik der Schwermetallelution

Die Zeitabhéngigkeit der Desorption der Schwermetalle von den verwendeten real kontaminierten
Bdden ist beispielhaft anhand der Restbeladungen des Bodens FB 14 nach einer Einwirkung CO,-
haltigen Wassers (ber 1-20 Tage in Abbildung 6.25 dargestellt. Bereits in den ersten 3 Tagen nimmt
die Beladung stark ab. Nach 7 Tagen (168 h) ist in den meisten Féllen auf den untersuchten Béden ein
Gleichgewicht erreicht (Kap. 10.6, Abb. 7 und 8). Aus diesem Grund wurde fur die Bestimmung der
Gleichgewichtsparameter eine Standzeit von 7 Tagen gewahlt. Eine Ausnahme zeigt sich jedoch im
Falle der Desorption von Zn und Cd von Boden Emser Hutte. Nach 7 Tagen sind erst 75 % der nach
20 Tagen (480 h) eluierten Beladung erreicht, die jedoch auch danach noch weiter absinken kann. Cu
und Pb hingegen werden innerhalb der ersten 7 Tage verstarkt eluiert, anschlieBend jedoch wieder
resorbiert, so dass die Restbeladung wieder um ca. 50 % der zuvor eluierten Menge ansteigt. Dies ist
in &hnlicher Form auch in den sequentiellen Extraktionen von Cu und Pb vor und nach einer Elution
mit CO,-haltigem Elutionsmittel zu beobachten (Abbildung 6.11). Offensichtlich erfahren Cu und Pb
im Boden Emser Hutte eine Umlagerung der carbonatisch gebundenen Anteile in austauschbare und
an leicht und maRig reduzierbare Phasen gebundenen Anteile. Eine Unsicherheit bei der Bestimmung
der Pb- sowie auch der TI-Beladungen liegt jedoch in geringen Lésungskonzentrationen im Bereich
der Blindwerte.
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Abbildung 6.25: Abhéangigkeit der Restbeladung von der Elutionszeit (Boden FB 14, 6 bar CO,, V/m = 3 mL/g,
dest. Wasser)

Die Zeitabhéngigkeit der Gleichgewichtseinstellung wird mit Hilfe des Geschwindigkeitsgesetzes aus
Gleichung 3.3 beschrieben. Bei Annahme einer Reaktion erster Ordnung (n = 1) und einer Einfach-
Isothermen erhélt die Differentialgleichung fiir den Fall der Desorption die folgenden Form:

aq(t)
= k(q min q(t)) ' (6.3)
ot
O Qrmins Gmaxs Beladung des Bodens, minimal und maximal, in mol/g,

k Geschwindigkeitskonstante der Reaktion in h™.
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Bei den eingesetzten Beladungen handelt es sich im Folgenden immer um Uber das gesamte
Bodenkompartiment gemittelte Beladungen, wobei auf den Uberstrich verzichtet wird.
Aus Gleichung 6.3 ergibt sich die Lésung

qmin _qmax
qmin _q(t)

Die Geschwindigkeitskonstante k entspricht dann der Geradensteigung bei Auftragung der linken
Seite von Gleichung 6.4 tber der Zeit. Als gmax Wird hier die aus Konigswasseraufschlussen bestimmte
Gesamtbeladung und als qmin die erreichte Restbeladung nach 7 Tagen eingesetzt (Abbildung 6.25). Da
die Quasi-Gleichgewichtsparameter nach 7 Tagen Standzeit bestimmt wurden, wird Gleichung 6.4 bis
zu dieser Zeit ausgewertet (Tabelle 6.16). Vergleichsweise hohe Geschwindigkeitskonstanten der
Desorption um 0,02 h™ weisen zum Teil Cu, Ni und Zn auf. Die Konstanten von Cd, As und TI sind
um den Faktor 0,1 bis 0,3 kleiner.

In( )=k . (6.4)

Tabelle 6.16: Geschwindigkeitskonstanten der Schwermetallelution mit Korrelationskoeffizienten (6 bar CO5)

FB 14 Ems Kobelsberg 1
K r? K r? K r?
1/h 1/h 1/h

Zn 0,0162 0,84 0,007 0,90 0,0078 0,91
Pb 0,01 0,94 0,0102 0,81
Cd 0,0078 0,97 0,0055 0,99
Cu 0,0167 0,82 0,022 0,78

Ni 0,0087 0,86 0,019 0,89

As 0,0061

Tl 0,001 0,99

Die so berechneten Geschwindigkeitskonstanten sind auf Grund einer geringen Anzahl auswertbarer
Messpunkte jedoch teilweise mit Unsicherheiten behaftet.
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7 Modellierung des Stofftransports

Mit theoretischen Ansétzen zur Beschreibung der Vorgénge des Schwermetalltransports in einem
pordsen System oder Grundwasserleiter wird letztlich das Ziel verfolgt, die Elutionsleistung des
Verfahrens vorauszuberechnen. Im Idealfall werden dazu nicht nur empirische, sondern
phanomenologische Ansétze herangezogen, die die einzelnen Vorgange im pordsen System
beschreiben. Die in den Gleichungen enthaltenen Parameter sollen dabei moglichst aus unabhéngigen
Experimenten bestimmbar sein.

7.1 Vorgaben und Annahmen fur die Berechnungen

Fur die Simulation der Schwermetallelution mit Hilfe des Programmpaketes CoTReM (Landenberger
1998) wurde die Bodensaule jeweils mit einem eindimensionalen Elementnetz bestehend aus ca. 10
bzw. 50 linearen Elementen konstanter Lange diskretisiert. Um besonders lange Rechenzeiten zu
vermeiden, wurde eine fallweise Uberschreitung des Pecletkriteriums in Kauf genommen, wobei sich
jedoch keine numerische Dispersion zeigte. Weitere verwendete Parameter fiir die Berechnung sind in
Tabelle 7.1 aufgelistet. Als effektive Porositdt wurde in erster Naherung die gesamte, berechnete
Porositdt gewéhlt und somit von einer gesattigten Bodenzone ausgegangen. Die molekularen
Diffusionskoeffizienten fiir 20°C wurden von Boudreau (1997) Ubernommen. Die Berechnung des
longitudinalen  Dispersionskoeffizienten D, erfolgte subtraktiv. aus dem summarischen
Diffusions/Dispersionskoeffizienten D (Glg. 3.12), welcher mit Hilfe des Mittelwertes der
molekularen Diffusionskoeffizienten D.p verschiedener Schwermetalle in verdinnter Lésung bei
20°C von 6,3 - 10™ m%s abgeschatzt wurde (Glg. 3.14 bzw. 3.15). Alle méglicherweise
tiefenabhangigen Parameter wurden als konstant tiber der Tiefe angenommen.

Tabelle 7.1: Verwendete Parameter flr die Modellierung

FB 14 Ems Kobelsberg 1  Kobelsberg 2
(Laboranlage)  (Technikumsanlage)
Saulenlédnge inm 0,105 0,128 0,14 0,584
Anzahl der Elementarvolumina 10 12 bzw. 52 13 50
Abstandsgeschwindigkeit v, in 0,138 0,101 0,071 0,035
m/h
Porositét € 0,38 0,52 0,56 0,47
Partikeldurchmesser dsq in pm 578 554 26 26
Pecletzahl Pe 13,4 12,8 0,46 0,19
long. Dispersionskoeffizient D,in ~ 6,86:107 6,39-10°° 1,52.10™ 1,51.10™
m?/s

Fur die in CoTReM variable Ortsdiskretisierung zur Berechnung des konvektiven Massenaustausches
wurde eine zentrale Differenz verwendet. Weiterhin wurde die Transmissionsrandbedingung fiir den
Sédulenauslauf gewéhlt (Kap. 3.6).
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7.2 Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Berticksichtigung von

Losungsgleichgewichten

7.2.1 Simulation am Beispiel des Bodens Emser Hiitte

Ein grundlegender Mechanismus, der die Menge eines Stoffes in der wéssrigen Phase bestimmt, ist die
Auflésung bzw. Fallung von Festphasen. Im ersten Schritt der Modellierung der Eluatkonzentrationen
wurde deshalb neben dem hydrodynamischen Transport in einem wassergesattigten Porensystem das
Hauptaugenmerk auf Fallungs- und Ldsungsgleichgewichte von Schwermetallsalzen sowie
Gleichgewichte l6slicher Komplexe gelegt (Kap. 3). Unter Beachtung der Bindungsformen aus der
sequentiellen Extraktion wurde angenommen, dass fir die Verfugbarkeit von Schwermetallen im
Milieu der Kohlenséureelution vor allem Carbonate eine Rolle spielen. Aus diesem Grund wurden als
Festphasen nur Schwermetallcarbonate betrachtet. Die Menge der Schwermetallcarbonate ist aus der
sequentiellen Extraktion abzuleiten.

Gleichgewichte loslicher Komplexe wurden fiir alle in der Zulauflésung vorhandenen lonen,
entsprechend dem verwendeten Leitungswasser (Kap. 10.1, Tab. 1) unter Sattigung mit 6 bar CO,,
beriicksichtigt. Der pH-Wert des Zulaufs wurde jedoch auf Grund verbesserter Konvergenz
entsprechend dem in Elutionsversuchen beobachteten Mittelwert gewéhilt.

Fur die Losung der Transportgleichung in Zusammenhang mit chemischen Gleichgewichten wurde
CoTReM unter Kopplung mit PHREEQC eingesetzt. Die verwendeten Gleichgewichtskonstanten
entstammen der PHREEQC-Datenbasis.
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Abbildung 7.1: Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Auflésung der Schwermetallcarbonate, Boden
Emser Hutte

In Abbildung 7.1 sind die Ergebnisse der Simulation der Eluatkonzentrationen zusammen mit
experimentellen Werten am Beispiel des Bodens Emser Hiitte in der Laborsdule dargestellt. Als
Festphasen, die einer Auflosung unterliegen, wurden Smithsonit (ZnCOs), Otavit (CdCO3) und
Cerrusit (PbCOj3) angenommen. Die Aufnahme weiterer Festphasen in die Berechnung scheiterte vor
allem an der mangelnden Konvergenz des Losungsalgorithmus. Auch bei Einhaltung der
Konvergenzkriterien fir den Transport unter Verwendung von 52 Elementarvolumina konnte jedoch
bei der Gleichgewichtsberechnung im Programmteil PHREEQC oftmals keine Konvergenz erzielt
werden. Eine weitere Limitierung der Festphasen resultiert aus der zur Verfligung stehenden
PHREEQC-Datenbasis. Der pH-Wert der Zulauflésung wurde mit 5,1 angenommen.
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Bei der Simulation in Abbildung 7.1 erfolgt zu Elutionsbeginn eine fast konstante Auswaschung der
Schwermetalle mit Konzentrationen, die fir Zn und Cd um das zwei- bis sieben-fache Uber den
experimentell ermittelten Eluatkonzentrationen liegen. Fir Cd nimmt die Konzentration nach 6 BV
und fur Zn nach 50 BV sprunghaft ab. Zur gleichen Zeit ergibt sich ein Abfall des pH-Wertes um 0,01
bzw. 0,1 Einheiten. Da flr die Losungsprozesse keine kinetische Abhéangigkeit angenommen wurde,
erfolgt zu Elutionsbeginn eine Auflésung des Vorrates an carbonatischer Festphase bis dieser
erschopft ist. Die Elution von Pb hingegen kann fur den betrachteten Zeitraum in befriedigendem MaR
berechnet werden. Offensichtlich unterliegt die Auflosung des vergleichsweise schwerl6slichen
PbCO; einer geringeren kinetischen Abhéngigkeit.

7.2.2 Fazit

Eine Modellierung der Eluatkonzentrationen mit einem Modellansatz unter Beachtung der
Transportgleichung und thermodynamischer Gleichgewichte bei der Aufldsung carbonatischer
Festphasen liefert nur unzureichende Ergebnisse. Dieser Ansatz kann somit nur als Extremfall unter
sofortiger Auflésung des zur Verfuigung stehenden Schwermetallvorrates betrachtet werden.

Dennoch lasst sich die GroRenordnung der eluierten Schwermetallmenge mit einer Elution der
carbonatisch gebundenen Anteile abschétzen, da bei einem Vergleich der Flachen unter berechneter
und experimenteller Kurve eine Ahnlichkeit der Flachen ersichtlich ist.

7.3 Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Betrachtung reiner Sorption

Zur Verbesserung der Modellierung wurden im zweiten Schritt daher neben Transportvorgangen in
der gesattigten Bodenzone auch das Sorptionsgleichgewicht und die Sorptionskinetik der
Schwermetalle im Boden bericksichtigt (Kap. 3.2).

Wie bereits in Kapitel 2.1.1 beschrieben, existieren verschiedene Modellvorstellungen der Adsorption.
Auf Grund des komplexen Charakters natlrlicher Bdden sowie der notwendigen Kopplung mit der
Transportgleichung erfolgt die Beschreibung von Sorptionsprozessen in  durchstrémten
Bodensystemen meist mit Hilfe einfacher Gleichgewichtsansatze. Hodel et al. (1995) z. B. werteten
das Sorptionsvermdgen verschiedener Festphasen gegeniiber mehreren Schwermetallen mit Hilfe von
Freundlich-Isothermen aus, Schmitt und Sticher (1986) hingegen mit Langmuir-lsothermen. In
CoTReM stehen lineare (Henry) sowie auch nichtlineare Isothermenansatze (Freundlich, Langmuir)
zur Verflgung.

Ein Problem ergibt sich hierbei jedoch bei der Aufstellung von Sorptionsisothermen. Wie in Kapitel
6.5 bereits erwéhnt, beschreiben die durch Stand- bzw. Gleichgewichtsversuche gewonnenen
Isothermen nicht nur Sorptionsphdnomene. Vielmehr werden bei dieser Methode verschiedene
Phanomene wie Sorption, insbesondere Desorption, Auflésung, Komplexbildung und Redoxvorgange
in ihrer Gesamtheit erfasst. Eine eindeutige Trennung ist kaum mdglich.

Auch Mayer (1978) differenziert bei der Beschreibung von Transportvorgangen nicht zwischen
einzelnen Reaktionsmechanismen. Er beschreibt die Beziehungen zwischen Lésung und Festphase mit
Hilfe von Freundlich-Isothermen. Er halt dieses Vorgehen zumindest solange fiir gerechtfertigt, wie
sich Festphase und Ldsung in Gleichgewichtsnéhe befinden. Eine Zusammenfassung der Phdnomene
scheint vor allem dann sinnvoll, wenn wie hier im Falle real kontaminierter Bdden keine binéren
Adsorptionsisothermen oder Komplexbildungskonstanten ermittelt werden konnen, aus Mangel an
unkontaminiertem Originalboden.

Aus diesem Grund wurde im zweiten Schritt der Stofftransportsimulation die gesamte im Boden
vorhandenen Schwermetallbeladung als verfligbar angenommen. Die gesamte Menge unterliegt einer
Quasi-Sorption, welche hier mit dem Gesetz von Langmuir beschrieben wird. Im Bereich kleiner
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Beladungen besitzt die so aufgestellte Isotherme jedoch nur bedingt Gultigkeit. Bei Betrachtung der
unterschiedlichen Bindungsformen aus der sequentiellen Extraktion muss davon ausgegangen werden,
dass mit der gewahlten Methode zur Aufstellung der Isothermen auch fiir ein unendlich grofles V/m-
Verhaltnis und damit sehr kleinen Losungskonzentrationen kaum eine Beladung von null im
Gleichgewicht existiert. Es muss also meist von einer Grundbeladung in der GrdfRenordnung der
letzten beiden Anteile der sequentiellen Extraktion ausgegangen werden.

Mayer (1978) geht bei seiner Beschreibung des Stofftransports unter Filtergeschwindigkeiten von im
Sickerwasserbereich reellen 3 mm/d von einer Einstellung des Sorptionsgleichgewichtes aus. Da in
den durchgefiihrten Experimenten jedoch erheblich hohere Geschwindigkeiten vorlagen, ist nicht
unbedingt von einer Gleichgewichtseinstellung auszugehen.

Unterliegen die Sorptionsprozesse somit einer starken zeitlichen Abhéngigkeit, so muss zusétzlich
Gleichung 3.3 gelost werden. In CoTReM kann ein Geschwindigkeitsgesetz erster Ordnung
berticksichtigt werden. Auch bei der Aufstellung der Geschwindigkeitskonstanten ergibt sich das
Problem der Unterscheidung zwischen Sorptions- und Losungsprozessen. Fiir den Ubergang Festphase
/ Losung wird ein fur alle Phanomene gleiches Geschwindigkeitsgesetz angenommen.

7.3.1 Simulation der Versuche im Labormalfistab mit einer einzigen Isothermen

Um der Forderung nach einer moglichst genauen, aber einfachen Beschreibung mit
phanomenologischen Ansdtzen und Parametern zu geniigen, wurde in der Berechnung die Quasi-
Sorption einer Schwermetallkomponente zundchst mit nur einer einzigen Isotherme beschrieben.
Verwendung fanden hierbei die in Kapitel 6.5 bestimmten Isothermenparameter.
Geschwindigkeitskonstanten wurden zum einen aus den Saulenversuchen mit Hilfe des Modells durch
anpassen und zum anderen aus Daten der Standversuche (Kap. 6.5) ermittelt. Da die Elution mit Hilfe
der angepassten Parameter meist nicht wesentlich besser zu beschreiben war als mit den Konstanten
aus Standversuchen, wird im Folgenden von den aus einfachen und unabhéngigen Experimenten
ermittelten Geschwindigkeitskonstanten aus Kapitel 6.5 ausgegangen.

e Berechnungen fir den Boden FB 14

Die berechneten Eluatkonzentrationen des Bodens FB 14 in der Laborséule sind in Abbildung 7.2
dargestellt. Die Tendenz der Elution von Cu wird mit Hilfe dieses Modellansatzes gut wiedergegeben.
Im Vergleich zu den Messwerten werden dabei tendenziell anfanglich zu geringe und im spéateren
Verlauf der Elution leicht erhéhte Konzentrationen berechnet. Diese Abweichung kann unter anderem
schon aus nur geringfuigigen Unsicherheiten bei der Bestimmung der hydrodynamischen sowie
chemischen Parameter, insbesondere der Geschwindigkeitsparameter resultieren. Auf eine aufwendige
Bestimmung der Standardabweichung wurde verzichtet, da hier keine hohere Aussagekraft zu
erwarten ist als bei einer qualitativen Beurteilung. Die quantitative Beschreibung einer Abweichung
mit Hilfe der Standardabweichung birgt hier die Gefahr, dass sich auf Grund der abschnittsweise
unterschiedlichen Ubereinstimmung der Fehler im Mittel relativiert.

Fur Ni zeigen sich die beobachteten Abweichungen in einem ausgepragten MaR. Offensichtlich
unterliegt Ni sofort zu Elutionsbeginn einer verstarkten Elution, die unter Annahme eines einzigen
Typs von Adsorptionspldtzen und einer einzigen Geschwindigkeitskonstanten nicht exakt beschrieben
werden kann. Mdégliche bessere Berechnungsmodelle werden im Folgenden (Kap. 7.3.3) diskutiert.
Die Simulation der Eluatkonzentrationen von Zn kann hier im Gegensatz zu anderen Béden mit den
experimentell bestimmten Parametern nicht befriedigend durchgefuhrt werden. Die berechneten
Konzentrationen liegen generell bei nur 30 bis 50 % der experimentellen Werte. Es scheint als ob bei
der Berechnung ein zu geringer Vorrat an Zn zur Auflésung zur Verfligung stiinde, was jedoch aus
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experimentellen Daten nicht bestétigt werden konnte. Eine befriedigende Begrindung konnte nicht
gefunden werden.
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Abbildung 7.2: Modellierung der Eluatkonzentrationen mit jeweils einer einzigen Isotherme fiir Boden FB 14

¢ Berechnungen fir den Boden Emser Hltte

Die Ergebnisse der Simulation mit diesem Modellansatz fiir den Boden Emser Hditte in der Laborséaule
sind in Abbildung 7.3 dargestellt. Eine besonders gute Ubereinstimmung der Simulation mit
experimentellen Werten zeigt sich fir die Elution von Ni.

Im Fall von Zn und Cd ergibt sich eine geringfiigig schlechtere Ubereinstimmung. Wie schon zuvor
beobachtet, werden in der Simulation anfénglich zu geringe und im spateren Verlauf der Elution
erhohte Konzentrationen gegentliber den gemessenen berechnet. Somit scheint die Simulation eine
gegeniiber den Experimenten verlangsamte Elution abzuschétzen. Eine Unsicherheit birgt hier jedoch
wie schon zuvor vor allem die Geschwindigkeitskonstante.
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Abbildung 7.3: Modellierung der Eluatkonzentrationen mit jeweils einer einzigen Isotherme fiir Boden Emser

Huitte

Die Eluatkonzentrationen von Cu und Pb kénnen mit dem zur Verfiigung stehenden Parametersatz nur
unzureichend beschrieben werden. Die dargestellten Rechenergebnisse fur Pb konnten nur mit einer
um zwei GréBenordnungen verringerten Geschwindigkeitskonstanten von 1 - 10 h* erzielt werden.
Die Affinitdt K, musste zu 2 - 10° L/mol angepasst werden. Diese unzureichende Beschreibung mit
dem Originaldatensatz ist auf die Tatsache zurlickzufiihren, dass fiir beide Metalle keine eindeutige
Isotherme aufgestellt werden konnte. Eine Erklarung fir diese Tatsache findet sich bei Betrachtung
der sequentiellen Extraktion sowohl vor als auch nach der Elution mit Kohlensaure (Abb. 6.11).
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Sowohl Cu als auch Pb erfahren auf Grund der Behandlung mit Kohlensdure kaum eine Verminderung
der Gesamtbeladung. Vielmehr ergibt sich nach Auflésung carbonatisch gebundener Metalle eine
Wiederanlagerung in austauschbarer bzw. unspezifisch sorbierter sowie fiir Cu auch in spezifisch
sorbierter Form an reduzierbare Phasen. Dieser Vorgang kann somit nicht durch eine einzige
Isotherme beschrieben werden. Eine zusétzliche Unsicherheit bergen die Parameter fur Pb auf Grund
der geringen Konzentrationen in den Gleichgewichtsversuchen im Bereich der Blindwerte.

* Berechnungen fur den Boden Kobelsberg

Die Simulationsergebnisse im Vergleich mit den experimentell ermittelten Werten von Boden
Kobelsberg 1 in der Laborséule sind in Abbildung 7.4 dargestellt. Generell l&sst sich die Tendenz der
Elution der Metalle Zn und Cd mit diesem Modellansatz gut beschreiben.
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Abbildung 7.4: Modellierung der Eluatkonzentrationen mit jeweils einer einzigen Isotherme fiir Boden
Kobelsberg 1

Auch hier ist zu erkennen, dass die Simulation eine gegeniiber den Experimenten verlangsamte
Elution wiedergibt. Dies zeigt sich in ausgepragtem Mal} bei der Simulation der Elution von As. Auch
fir das in wéssrigen Systemen vorrangig in anionischer Form vorliegende As ist eine Beschreibung
der Quasi-Sorption mit Hilfe von Langmuir-Isothermen prinzipiell méglich (Kap. 10.6, Abb. 6). Dass
hier eine unzureichende Beschreibung resultiert, kann unter anderem mit den geringen
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Beladungsdifferenzen vor und nach der Elution (Kap. 10.6, Abb. 8) und damit einer unsicheren
Aufstellung vor allem der Geschwindigkeitskonstanten erklart werden.

Die Konzentration an Pb lag im Eluat meist unterhalb oder um den Prifwert P-W von 10 pg/L. Um
diese geringen Konzentrationen in der Simulation zu erreichen, musste wie schon im Falle des Bodens
Emser Hiitte die Geschwindigkeitskonstante k um zwei GréRenordnungen auf 1,02 - 10 h™ verringert
werden. Die Unsicherheit der Parameter fiir Pb resultiert wiederum aus geringen Konzentrationen in
den Gleichgewichtsversuchen im Bereich der Blindwerte. Eine sinnvolle Simulation der Elution von
Tl war nicht moglich, da einerseits kein direkter Vergleich mit gemessenen Eluatkonzentrationen
moglich war und andererseits die Unsicherheit der ermittelten Parameter, insbesondere der
Geschwindigkeitskonstanten zu grof3 war.

7.3.2 Simulation des Versuchs im Technikumsmalfistab mit einer einzigen
Isotherme

Auch im Falle des Langzeitversuches wurde die Elution der Schwermetalle mit Hilfe des
Modellansatzes unter Berlcksichtigung der Transportgleichung und einer kinetisch bestimmten Quasi-
Sorption berechnet. Abbildung 7.5 zeigt das Ergebnis. Dabei muss jedoch beriicksichtigt werden, dass
der Modellansatz eine eindimensionale Stromung beschreibt, die in der Sdule der Technikumsanlage
nach punktférmigem Eintrag des Elutionsmittels sicher nicht gegeben ist. AuBerdem wurden die
Gleichgewichtsparameter fur einen CO,-Partialdruck von 6 bar verwendet. Bei einem CO,-
Partialdruck von 2,6 bar ist eine zu héheren Beladungen verschobene und flachere Isotherme zu
erwarten. Dadurch ergébe sich eine hohere Affinitdt K. der Schwermetalle zur Oberflache. Aus
wenigen Isothermenpunkten abgeschétzt, ist ca. mit einer Verdopplung von K, zu rechnen. Ebenso
wurde in der Berechnung davon ausgegangen, dass das gesamte Hohlvolumen, d. h. die gesamte
Porositat in gleichem MaR durchstromt wird und damit dem Stofftransport der Schadstoffe zur
Verfligung steht. Dies ist jedoch besonders in dieser Bodensaule durch die Existenz von Totvolumina
und wasserungeséttigten Bereichen nicht gewahrleistet.
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Abbildung 7.5: Modellierung der Eluatkonzentrationen des Langzeitversuches mit jeweils einer einzigen
Isotherme

Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass die Dispersion mit abnehmender Porositat zunimmt
(DVWK 1989). Wird nun in der Simulation eine verringerte effektive Porositdt angenommen, so kann
von einer verlangsamten Elution mit niedrigeren Konzentrationsmaxima ausgegangen werden.
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Trotz all dieser Unzulanglichkeiten liefert die Berechnung in der Tendenz zumindest teilweise in der
richtigen GroéRenordnung liegende Elutionskurven. Aus den genannten Griinden werden vor allem zu
Beginn die Konzentrationen Uberschatzt. Wird die Affinitat K_ mit dem doppelten Wert wie bisher
und die effektive Porositdit €4 mit 0,3 angenommen, so liegen die anfanglichen
Konzentrationsmaxima flr Zn nur noch bei ca. 35 mg/L, fir As bei ca. 0,24 mg/l und fur Cd bei ca.
0,1 mg/L.

7.3.3 Modifikationen der Simulation

Besonders im Falle von Ni in Boden FB 14 (Abbildung 7.2) beschreibt der bisherige Modellansatz mit
den experimentell bestimmten Konstanten aus Kapitel 6.5 die Elution nicht in befriedigendem MaR.
Die anfénglich verstarkte Elution kann so nicht wiedergegeben werden. Anhand dieses Beispiels
werden daher Mdglichkeiten zu verbesserten Beschreibung diskutiert.

Die Bestimmung der Geschwindigkeitskonstanten k birgt auf Grund der geringen Anzahl der zur
Verfilgung stehenden Messpunkte und der Ubertragung von Stand- auf Saulenversuche dhnlicher
Bedingungen die grofite Unsicherheit bei Bestimmung der Sorptionsparameter. Kurve a in Abbildung
7.6 zeigt nochmals die Berechnung mit den experimentell bestimmten mittleren Parametern. Eine
Erhohung der Desorptionsgeschwindigkeit wiirde eine Beschleunigung der Desorption mit sich
bringen. Unter Beachtung der Schwankungsbreite der experimentellen Daten l&sst sich eine maximale
Geschwindigkeitskonstante bestimmen, die um den Faktor drei gegeniiber dem mittleren Wert erhéht
ist. Wie die damit durchgefuhrte Berechnung b zeigt, ergibt sich ein Anstieg des anfanglichen
Konzentrationsmaximums (Abbildung 7.6). Bei weiterer Erhéhung der Desorptionsgeschwindigkeit
um ein bis zwei Groenordnungen kann zwar die anfanglich starke Elution noch besser beschrieben
werden, im weiteren Verlauf werden die Konzentrationen jedoch erheblich Uberschétzt. Diese
Anpassungsmdglichkeit kann jedoch nicht sinnvoll sein, da die Ergebnisse der kinetischen
Untersuchungen eine Desorptionsgeschwindigkeit dieser GroRenordnung fiir alle Sorptionsplatze nicht
rechtfertigen.
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Abbildung 7.6: Modellierung der Eluatkonzentration von Ni fir Boden FB 14; Berechnung a: mit Einfach-
Isotherme mit experimentell ermitteltem k; b: mit Einfach-1sotherme mit dreifachem k; ¢: mit Two-site-
Isotherme

Offensichtlich wird zu Beginn der Elution nur ein Teil des Vorrates an Ni sehr schnell in Lésung
gebracht und eluiert. Um dies noch besser beschreiben zu kénnen, wurden fiir Ni zwei verschiedene
Typen von Adsorptionsplatzen angenommen, was in der Literatur haufig angewendet wird (Hodel et
al. 1995; Hamer und Sieger 1994). Die Berechnung erfolgt tber eine Two-site-lsotherme, die je nach
Konzentrationsbereich aus zwei vollstandig getrennten Isothermen besteht. Dazu muss jedoch eine
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Bereichsbildung in der Isotherme erkennbar sein. In Abbildung 7.7 ist die Two-site-Isotherme von Ni
auf Boden FB 14 in der Auftragung 1/q tber 1/c und der von Sposito (1982) gewahlten Auftragung g/c
Uber q dargestellt.

In der von Sposito gewahlten Auftragung ist der Betrag der Geradensteigung der Affinitat K.
proportional. Die gma.x-Werte der beiden Isothermen sind aus den Schnittpunkten mit der Abszisse
bzw. der Differenz dieser beiden Schnittpunkte zu bestimmen. Aus dieser Aufteilung ergibt sich, dass
Ni im Bereich hoher Beladungen und somit hoher Gleichgewichtskonzentrationen eine geringe
Affinitat K_ zur Oberflache besitzt. Im Bereich kleiner Beladungen existiert eine hohere Affinitat zur
Oberfléche. Daraus ergibt sich, dass gerade im Bereich hoher Beladungen, also zu Beginn einer
Elution, der Anteil des Ni mit geringer Affinitdt aus dem Boden ausgewaschen wird. Dieser Anteil,
d. h. die Differenz der beiden Abszissen-Abschnitte beider Isothermen, entspricht in diesem Fall in
etwa dem doppelten Anteil des austauschbar gebundenen Ni aus der sequentiellen Extraktion.
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Abbildung 7.7: Two-site-Isotherme nach Langmuir von Ni an Boden FB 14, in zwei Auftragungsvarianten

Die Parameter der Two-site-Isotherme von Ni sind in Tabelle 6.15 zusammengefasst. Dabei werden
die nach Langmuir berechneten Beladungen der beiden Teilbereiche additiv zu einer
Gesamtisothermen zusammengefasst.

Tabelle 7.2: Langmuir-Parameter der Two-site-1sotherme von Ni an Boden FB 14

Bereich 1 Bereich 2
qmax KL qmax KL
mol/g L/mol mol/g L/mol
Ni 1,6 - 10° 4,83 10° 3,6-107 6,75 - 10*

Allein die Annahme unterschiedlicher Affinitaten fur zwei verschiede Typen von Sorptionsplatzen flr
Ni ergab noch keine Verbesserung der Berechnung gegeniiber Kurve a (Abbildung 7.6), solange eine
konstante mittlere Desorptionsgeschwindigkeit eingesetzt wurde. Eine sehr gute Simulation der
Schwermetallelution, wie sie in Abbildung 7.6 (Berechnung c¢) dargestellt ist, konnte erreicht werden,
nachdem dem Anteil des schwach gebundenen Ni eine um zwei Groélenordnungen erhohte
Desorptionsgeschwindigkeit zugeordnet wurde. Offensichtlich unterliegt ein kleiner Anteil des Ni-
Vorrates einer sehr schnellen und der Rest der Beladung einer langsameren Quasi-Desorption. Eine in
diesem Mal%e erhdhte Geschwindigkeitskonstante gegeniiber dem mittleren Wert ist flr einen kleinen
Teil der Sorptionsplatze denkbar. Dies kann jedoch nur durch kirzere Messintervalle in kinetischen
Untersuchungen bestatigt werden.

Eine ahnliche Veranderung des Modellansatzes ist auch im Falle der Gbrigen bei Beschreibung mit
einer Einfach-1sotherme stark von den Experimenten abweichenden Metalle denkbar.
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Prinzipiell kann der Vorgang der Quasi-Desorption somit durch Betrachtung unterschiedlicher
Adsorptionsplatze eines Metalles qualitativ und quantitativ gut beschrieben werden. Problem bei der
Verwendung von Two-site-Isothermen ist jedoch die nicht immer eindeutige Teilung der Isotherme in
Konzentrationsbereiche, wenn die Messpunkte mit Unsicherheiten behaftet sind. Aus diesem Grund
war es hier zum Teil fraglich, ob eine Beschreibung der Vorgénge unter erheblichem Mehraufwand
und Unsicherheiten beim Aufstellen der Sorptionsparameter immer zu einer exakteren Berechnung
flihrt, oder ob nicht eine Abschatzung mit Hilfe einer Einfach-Isotherme gerechtfertigt bleibt.

Prinzipiell besteht ein Problem der Unterschéatzung der anfanglichen Elution vermutlich in der bei der
Berechnung nicht vollistdndig beachteten Konkurrenz der sorbierten Schwermetalle. Durch
Verdrangung eines Schwermetalles durch andere lonen kommt es zu Chromatographieeffekten.
Insbesondere Ca, das im Gegensatz zu Schwermetallen im Allgemeinen zwar eine geringere Affinitat
zur Oberflache besitzt, kann im Bereich hoher Konzentrationen in Konkurrenz zu den U(brigen
Metallionen treten (Hodel et al. 1995).

Durch Aufstellung der Isothermen in einem realen System ist die Konkurrenz bereits zum Teil
berticksichtigt. Die Isotherme eines Metalles ist jedoch nicht fur konstante Konzentrationen der
weiteren Schwermetalle aufgestellt, sondern jeder Isothermenpunkt ist fur ein bestimmtes Verhaltnis
der Schwermetallkonzentrationen gultig. Auf Grund von Transportprozessen konnen diese
Verhéltnisse in der Bodenséule jedoch verschoben werden und sich somit dennoch
Verdrangungseffekte ergeben, die durch die Isothermen nicht berlcksichtigt werden.

Wandern somit Metallionen mit hoher Affinitat durch die Bodensdule, findet eine Verdrdngung von
mobilen Metallen statt. Da Cd vor Zn als eines der im Boden mobilsten Schwermetalle gilt, kann es zu
einer frihzeitigen Elution kommen (Abbildung 7.3, Abbildung 7.4). Ebenso findet ein Verdrangung
von Ni durch Cu statt (Abbildung 7.2). Somit besteht das Problem der Unterschatzung der
anfanglichen Elution vor allem fur die im Boden mobilsten Schwermetalle.

Eine Berechnung unter Annahme zwei verschiedener Adsorptionsplatze bertcksichtigt diese
Verdrangung insofern, dass ein kleiner Anteil einer schnelleren Quasi-Desorption unterliegt.

Bei Anwendung eines einfachen Modells auf ein komplexes System ist generell davon auszugehen,
dass nicht alle stattfindenden Vorgange exakt beschrieben werden kénnen.

So wird z. B. grundsatzlich bei der Sorption von einer statischen Festphase ausgegangen. In dem hier
betrachteten Bodenkompartiment ist jedoch mit einer kontinuierlichen Veranderung der Oberflache
durch schichtweise Auflésung und Wiederanlagerung von Feststoffen zu rechnen. Da diese Vorgange
jedoch auch in den Gleichgewichtsversuchen stattfinden, sind sie zumindest zum Teil in den
summarischen Parametern enthalten.

In der sequentiellen Extraktion werden verschiedene Bindungsformen und Wechselwirkungen
betrachtet, die jedoch im Einzelnen nicht alle Eingang fanden in den verwendeten Modellansatz. Es
konnte kein signifikanter Zusammenhang zwischen den Anteilen der einzelnen Bindungsformen und
der Abweichung der Modellrechnung mit einer Einfach-Isotherme von den Experimenten gefunden
werden. Dies zeigt, dass das Modell die Elution der meisten Metalle aus verschiedenen Boden dhnlich
gut bzw. schlecht beschreibt. Damit ist die vereinfachte summarische Betrachtung der verschiedenen
Phanomene gerechtfertigt.

7.3.4 Fazit

Eine Modellierung der Eluatkonzentrationen unter Beachtung der Transportgleichung sowie einer
kinetisch bestimmten Quasi-Sorption ist in befriedigender Weise mdglich. Hierbei wurden
thermodynamische Gleichgewichte von Ldsungsprozessen vernachléssigt.

Wird der Tatsache Rechnung getragen, dass die Berechnung in den meisten Féllen allein mit Hilfe von
aus unabhéngigen Versuchen experimentell bestimmten Parametern ohne nachtragliches Fitting und
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nur mit Hilfe eines Typs von Adsorptionsplatzen erfolgte, so kann das Ergebnis als hinreichend gut
betrachtet werden.

Chromatographieeffekte, welche z. B. fur Cu eine zeitliche Verzégerung des Elutionspeaks
verursachen, kénnen auf Grund der in den Isothermen nicht beachteten Wechselwirkungen nicht
beschrieben werden.

Komplexierungsgleichgewichte der Schwermetalle mit organischer Materie im Boden wurden in
dieser Modellierung nicht gesondert betrachtet. Zum einen sind die C,-Gehalte der Boden mit 0,26 -
4 % relativ gering. Desweiteren werden die Phanomene der Komplexierung ebenfalls in den
aufgestellten Isothermen zusammen mit Auflosungs- und Sorptionsprozessen in ihrer Gesamtheit
erfasst. Dies gilt ebenso fiir Redoxprozesse. Von einer gesonderten Betrachtung milieubeeinflussender
Redoxprozesse wie z. B. der Reduktion von Mn- und Fe-Oxiden wurde abgesehen, da einerseits eine
Beschreibung durch Gleichgewichtsvorgdnge auf Grund kinetischer Einflisse nicht unbedingt
gerechtfertigt ist. Desweiteren konnte wéhrend der Sdulenversuche keine kontinuierliche Veranderung
des Redoxmilieus beobachtet werden. Insgesamt wurde davon ausgegangen, dass Redoxprozesse, die
wéhrend der gesamten Versuchsdauer stationdr waren, in &hnlichem MalR in den summarischen
Parametern beriicksichtigt sind.

Wie gut die Simulation die Elution vorausberechnet, hangt unter anderem von der Genauigkeit der
verwendeten Parameter ab. Dabei muss jedoch beachtet werden, dass die Parameter selten unter exakt
den Milieubedingungen, wie sie in der Bodensdule oder im interessierenden Bodenkompartiment
herrschen, bestimmt werden konnen. Eine Aussage aullerhalb dieses Giltigkeitsbereiches ist daher
immer kritisch zu betrachten.

7.4 Weitere Varianten der Abschatzung der Schwermetallelution

Grundsatzlich ist es schwierig das Mobilitatsverhalten von Schwermetallen in verschiedenen Bdden zu
vergleichen. Die Mobilitat hangt vorrangig von den Anteilen der verschiedenen Bindungsformen ab,
wie sie z. B. die sequentielle Extraktion unterscheidet. Ein gewisses Mal3 fur die Mobilitét stellt auch
die Kationenaustauschkapazitat, die spezifische Oberflache, der Tongehalt, der C,-Gehalt und der
Eisengehalt dar.

Pelzer (1987) und Meier (1990) versuchten die Schwermetallmigration in Boden Uber leicht
ermittelbare Bodenparameter zu beschreiben. Als bester Parameter erwies sich die potentielle
Kationenaustauschkapazitat KAK,,; (T-Wert in meq / 100 g). Mit deren Hilfe konnte fur eine
Abschatzung der maximalen Beladung gmax (in mg/kg) und des Verteilungskoeffizienten Ky (in L/kg)
die folgenden Beziehungen ermittelt werden:
Cd:  Qmax=(8,071 + 0,467 - KAK)-10
Kg = (0,632 + 0,109 - KAKo)-100

Ni: Q= (7,428 + 0,434 - KAK,)-100
Ky = (2,638 + 0,184 - KAK)-10

PD: Qe = (2,162 + 0,078 - KAK,))-1000
Kqg = (9,936 + 0,341 - KAK,)-100

Der Verteilungskoeffizient Ky entspricht dabei dem Verhéltnis aus Feststoffbeladung g und
Ldsungskonzentration ¢ im Gleichgewicht. Fir eine Sorptionsisotherme ist dieses Verhaltnis im
Bereich kleiner Ldésungskonzentrationen konstant und es kann daraus die Langmuir-Konstante K,
berechnet werden (K, - ¢ << 1, Glg. 3.1).
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Die Abschétzung des Migrationsverhaltens von Schwermetallen mit Hilfe dieser Beziehungen geht
von einer Sorption einer einzigen Schwermetallart aus, mit der ein anfanglich unbeladener Boden
stetig beaufschlagt wird. Flr die hier untersuchten Bdden sind die aus diesen Beziehungen
abgeschétzten maximalen Beladungen qmax meist um eine GrofRenordnung hoher als die in Kap. 6.5.1
ermittelten Werte. Scheinbar sind die vorhandenen insbesondere unspezifischen Sorptionsplatze im
Verlauf der realen Kontamination nicht vollstdndig mit einer Schwermetallart belegt worden.
Konkurrierende Sorption ist in den aufgestellten Beziehungen nicht beriicksichtigt. Die abgeschatzten
Langmuir-Konstanten K sind meist um ein bis zwei GréRenordnungen kleiner als die experimentell
bestimmten. Dabei ist jedoch auf die Giltigkeit der Abschatzung im Bereich Kleiner Konzentrationen
zu achten, welche in den Experimenten nicht immer vorlagen.

Einen direkten Beitrag zur Kationenaustauschkapazitat liefert aus dem Pool aller gebundenen
Schwermetalle in erster Linie nur die Summe der mobilen, austauschbar gebundenen Schwermetalle.
Die aus der sequentiellen Extraktion ermittelten Beladungen und deren Anteile an der
Kationenaustauschkapazitat ergeben sich dabei wie folgt:

FB 14: 0,0017 mmol/g 8,9 % der KAK ot
Ems: 0,0197 mmol/g 44 % der KAK
Kobelsberg: 0,0039 mmol/g 4,8 % der KAK ot

Der Grofteil der Kationenaustauschkapazitéat hingegen wird meist durch Alkali- und Erdalkalimetalle,
insbesondere Ca bewirkt. Eine vereinfachte Abschétzung der Schwermetallmobilitdat nach Pelzer
(1987) ist fur das Verfahren der Kohlenséureelution somit kaum mdglich, insbesondere da die Anteile
der ebenfalls eluierten carbonatisch gebundenen Metalle in der KAK nicht widergespiegelt werden.

Herkémmliche Adsorptionsisothermen beschreiben eine Beziehung zwischen Festphasenbeladung und
Losungskonzentration fir einen bestimmten Boden. Um die Adsorption und Mobilitat von
Schwermetallen auch fir Bdden mit grofler Variabilitdt der Bodeneigenschaften abschétzen zu
kénnen, wurde von Schulte und Beese (1994) versucht, fur Béden unterschiedlichen Stoffbestandes
generalisierende Adsorptionsdichte-Isothermen zu erstellen. Die Adsorptionsdichte in lonen/m? ist ein
MaR fiir die Beladung in Abhédngigkeit der spezifischen Oberflache. Fur Bodengruppen drei
verschiedener Pufferbereiche scheinen hinreichend genaue Isothermen analog dem Ansatz von
Freundlich aufstellbar. Eventuell ermdglicht dieser Ansatz eine vereinfachte Modellierung der
Adsorption von Schwermetallen. Auf Grund der stark unterschiedlichen Anfangsbeladungen der
verwendeten Bdden und einer vorherrschenden Desorption wurde dieser Ansatz hier jedoch nicht
weiter verfolgt.
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8 Weiterfuhrende Diskussion
8.1 Bewertung des Verfahrens

¢ Elutionsleistung

Werden die in der Laboranlage erzielten Elutionsleistungen betrachtet, so kdnnen mit Hilfe von
Kohlenséure bereits nach Durchsatz von 80 bis 300 BV bzw. 150 bis 800 Porenvolumina die
Schwermetallbeladungen mit wenigen Ausnahmen um 60 bis 100 % der mobilisierbaren Anteile
reduziert werden, welche aus den Beladungen der ersten drei Fraktionen der sequentiellen Extraktion
bestehen. Die Abstandsgeschwindigkeiten lagen hierbei um 0,1 m/h.

Die in der Laboranlage erzielten Ergebnisse sind jedoch nicht allgemein Ubertragbar, da die
Elutionsbedingungen auf Grund des hohen CO,-Partialdruckes unter Feldbedingungen nicht
realisierbar sind. Dagegen war der Versuch im TechnikumsmaRstab mit einem CO,-Partialdruck von
2,6 bar einer Elution unter Feldbedingungen schon ahnlicher.

Dort konnten nach einem Durchsatz von 104 Bettvolumina bzw. 221 Porenvolumina 685 ug/g Zn, 3,5
Kg/g Cd und 13,2 pug/g As aus dem Kobelsberger Boden ausgewaschen werden, was 27, 32 bzw. 29 %
des Anteils der ersten drei Stufen der sequentiellen Extraktion entspricht. Die berechnete
Abstandsgeschwindigkeit lag hier bei 0,035 m/h.

Das Problem des Technikumsversuches lag jedoch in der geringen Durchlassigkeit des verwendeten
Bodens. Aus diesem Grund konnte keine in der ganzen Séule gleichmaRige Durchstrémung erreicht
werden. Somit errechnet sich auch eine auf das gesamte Saulenvolumen bezogene relativ geringe
Elutionsleistung. Das Problem einer inhomogenen Durchstrémung und Ausbildung von Totzonen
besteht haufig bei In-situ-Verfahren jedoch mit unterschiedlicher Auspragung, sobald ein heterogener
Boden vorliegt und einzelne Schichten oder Linsen eine geringere Durchlassigkeit als der sie
umgebende Boden aufweisen.

Durch eine Elution mit Kohlensdure kénnen somit vor allem die als gut bis méRig mobilisierbar
einzustufenden Anteile einer Schwermetallkontamination ausgewaschen werden. Die GroRe dieser
Anteile, der leicht 16slichen, austauschbaren und carbonatisch gebundenen Fraktionen, kann tber eine
sequentielle Extraktion abgeschétzt werden. In Einzelfallen werden auch an leicht und maRig
reduzierbare Phasen gebundene Metalle ausgewaschen.

Insgesamt betrachtet, wird durch die Kohlenséureelution die Effizienz der Schwermetallelution, wie
sie bereits bei Einwirkung von saurem Regen und einer starken Bodenatmung bekannt ist, wesentlich
erhoht und der VVorgang beschleunigt.

Problematisch dabei ist, dass die vorgeschriebenen Grenzwerte der Schwermetallgehalte vor allem bei
anfanglich hochkontaminierten Boden nach einer Behandlung nicht immer unterschritten sind. Fir
eine Grundwassergefahrdung sind in erster Linie besonders die gut bis maRig mobilisierbaren Anteile
relevant. Dennoch wird bei Grenzwerten nicht zwischen unterschiedlich mobilen Metallen
unterschieden.

Prinzipiell einsetzbar ist die Kohlensaureelution somit fir alle Bodenarten. Sinnvoll ist sie jedoch
vorrangig dann, wenn die Elimination des mobilisierbaren Schwermetallanteils ausreicht, um
entsprechende Grenzwerte zu unterschreiten.

e Beeintrachtigung der Bodenmatrix

Grundsétzlich ist im Verlauf der Elution mit einer kontinuierlichen Veranderung der Festoffoberflache
durch schichtweise Auflésung und Wiederanlagerung von Feststoffen zu rechnen. Insgesamt
betrachtet unterliegen die im Boden vorhandenen Carbonate jedoch nur zum Teil einer Auflésung
durch Kohlenséure, was aus der Aufldsung der carbonatisch gebundenen Schwermetalle ersichtlich ist.
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Da der pH-Wert wéhrend der Versuche nicht signifikant abnahm, ist eine vollstandige Auflésung einer
puffernden Bodenkomponente bzw. vollstdndige Zerstérung eines Puffersystems (Carbonatpuffer: pH
= 8,6-6,2; Silikatpuffer: pH = 6,2-5,0) (Tab. 2.3) in der Versuchszeit nicht anzunehmen. Eine
Auflésung des Carbonatpuffers durch die Behandlung erweist sich als weniger gravierend, da durch
Kalkzugabe dem Problem entgegengewirkt werden kann. Erst eine Zerstérung des nicht ersetzbaren
Al-Puffersystems (pH = 4,2-3,0) beeinflusst die biologische Aktivitat im Boden langfristig. Prinzipiell
ist bei einer Sanierung immer von einer Beeintrachtigung der Bodenorganismen auszugehen. Im
Gegensatz zu einer mechanischen Reinigung, nach der eine Regenerationszeit bis zur
Wiederherstellung der urspriinglichen Bodenaktivitdt von bis zu 100 Jahren angenommen werden
muss, kann nach einer Behandlung ohne mechanische Beeintrachtigung und pH-Werten > 4 mit einer
Regenerationszeit von nur 10 Jahren gerechnet werden.

Veith (1969) stellte unter Einwirkung von Kohlenséure bei einem CO,-Partialdruck von 2 bar an
Tonmineralen vorrangig einen Austausch der an variable Ladungen gebundenen Ca*'- gegen H*-lonen
und nur zum Teil einen Austausch des an permanente Ladungen gebundenen Ca gegen aus dem
Tongitter freigesetztes Al und Fe fest.

* Reststoffstrome

Der fur die Sanierung bendtigte Hauptstoffstrom ist das Elutionsmittel Wasser. Bei Einsatz einer
optimalen Menge an Sorbentien ist eine ausreichende Reinigung des Eluates und somit eine
Kreislauffiihrung des Elutionsmittels Wasser méglich. Lediglich ein Teilstrom von ca. 10 % muss zur
notwendigen Abreicherung weiterer anorganischer und organischer Substanzen aus dem
Kreislaufsystem ausgeschleust werden. Ein weiterer entstehender Reststoffstrom besteht aus dem
Regenerat der Sorbentien. Dabei stehen jedoch die ca. fir eine Regeneration bendtigten 5
Bettvolumina der Austauscherséule je nach Zulaufkonzentration des Eluates 2000 bis 4000 BV
(Austauschersdaule) an gereinigtem Wasser gegentber. Damit sind die aus dem System
auszuschleusenden Abwassermengen als minimal zu betrachten.

¢ Nachbehandlungsrisiken

Auf Grund des relativ schnellen Entweichens des CO, aus dem System Boden nach einer Behandlung
ist eine mittelfristige, unkontrollierte Mobilisierung der restlichen Schwermetalle kaum zu erwarten.
Es ist jedoch nicht grundsatzlich auszuschlieRen, dass nach einer Elimination der mobilen
Schwermetallanteile sich nicht langfristig durch erneute Gleichgewichtseinstellungen eine
Verschiebung der zunéchst schwer mobilen Anteile wieder in die leicht mobileren Fraktionen ergibt.

e Ergebnisse anderer Verfahren

Die Elution mit Kohlensdure kann verglichen werden mit einer Elution unter Einsatz organischer
Komplexbildner. In einer parallel zu dieser Arbeit durchgefiihrten Entwicklung konnten durch eine
Elution mit Zitronen- oder Weins&ure bei pH-Werten zwischen 4 und 5 nach einem Durchsatz von 400
bis 600 BV 60 bis 100 % der Schwermetallanteile der ersten vier Stufen der sequentiellen Extraktion
aus dem Boden entfernt werden (Kiefer 1999). Uber die Wirkung der Kohlensaure hinaus wird dabei
zusatzlich der Schwermetallanteil der vierten Stufe der sequentiellen Extraktion aus dem Boden
ausgewaschen. Das Konzept dieses Verfahrens liegt jedoch in der On-site-Durchfihrung. Dadurch
kann eine ausreichende und schnelle Durchstromung des Bodenkompartiments gewahrleistet werden.
Dabei ergibt sich jedoch neben den bekannten Nachteilen eines On-site-Verfahrens ein zusatzliches
Problem bei der Eluatreinigung durch lonenaustauscher. Auf Grund der hohen Konzentrationen an
Komplexbildner im Eluat ergibt sich eine zum Teil schlechte Aufnahmeleistung des lonenaustauschers
fur Schwermetalle.
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In weiteren physikalisch-chemischen Verfahren unter Elution mit mineralischen Sduren oder EDTA
werden oftmals Wirkungsgrade von 60 bis 95 % der Gesamtbeladung erreicht (Roos 1995). Die
erheblichen Nachteile sind jedoch bereits in Kapitel 2.2 beschrieben.

8.2 Uberlegungen zur technischen Realisierung

Je hoher der CO,-Partialdruck liegt, der zur Séttigung des Elutionsmittels aufgebracht wird, umso eher
kann eine befriedigende Elutionsleistung des Verfahrens erzielt werden. Bei Sattigung des hier
verwendeten Leitungswassers mit 1,5 bar CO, kann theoretisch ein pH-Wert von 5,18 erreicht werden.
Eine Kohlensdureelution ist auch in diesem Bereich mdglich, wird jedoch stark von der
Pufferkapazitat des Bodens beeinflusst.

Fur eine technische Realisierung des Verfahrens ist es daher notwendig die Kohlensdure unter
hinreichender Verweilzeit in Kontakt mit dem Boden zu bringen und Sorge zu tragen, dass eine
ausreichende Menge an CO, im Boden bleibt.

Das Hauptproblem liegt dabei wahrscheinlich in der Aufbringung des CO,-Partialdruckes. Der
maximal mogliche Séattigungsdruck wird vorrangig durch den maximalen Druckverlust im
vorliegenden Boden bestimmt. In tonigen Bdden (Tonabdichtungen) wird maximal mit einem
Druckverlust von 0,19 bar/m gerechnet. Das im Bodensystem ausgasende CO,-Volumen sollte
wesentlich geringer sein als das VVolumen der Ldsung, in der das Gas urspriinglich geldst war. Die
ausgasende Gasmenge ist (ber das Henry-Gesetz abhéngig von der Druckdifferenz zwischen
Sattigungsphase und Bodensystem und von der Temperatur. Wird bei 1,5 bar CO,-Partialdruck und
10°C geséttigtes Wasser in den Boden eingebracht und erféhrt einen Druckabfall auf 1 bar, so werden
pro m®> Wasser bei Annahme einer vollstandigen Ausgasung bis auf 1 bar CO,-Partialdruck 0,6 m®
CO, frei. Dabei ist jedoch auch mit einer diffusionskontrollierten Verzdgerung der Ausgasung zu
rechnen. Sofern die Mdglichkeit besteht, dass das ausgasende Gas nach oben aus dem Bodensystem
entweichen kann, ist dieses Problem mdglicherweise vermindert, da die Gefahr einer unzureichenden
Elution des Bodens auf Grund von Gasblasen verringert ist.

Das Problem des Gaseintrages vor allem von Sauerstoff in den Boden ergibt sich ebenfalls beim
Einsatz von Grundwasser-Zirkulations-Brunnen, wobei in den Brunnen eingeleitete Luft als ,,Motor*
der Zirkulation wirkt. Die sich durch den Gaseintrag ergebenden Nachteile sind jedoch auch in diesem
Fall noch nicht eindeutig geklart (LfU 1993).

Die Kohlenséureelution kann somit besonders fir tiefliegende Schwermetallkontaminationen
wirkungsvoll eingesetzt werden, da dabei der Einsatz hoherer Partialdriicke moglich ist.

Infolge dieser Problematik der Ausgasung von CO, besteht zusatzlicher Untersuchungs- und
Optimierungsbedarf bei der Einstellung des CO,-Partialdruckes und der damit beeinflussten
hydraulischen Gegebenheiten.

Mit Hilfe des Verfahrensschrittes des lonenaustausches wird eine starke Aufkonzentrierung der
Schwermetalle erzielt. Aus dem Regenerat des lonenaustauschers kann theoretisch im Fall hoher
Metallkonzentrationen (im Bereich g/L) eine Rickgewinnung durch Elektrolyse erfolgen. Im Fall
geringer Konzentrationen wird meist auf eine Fallung als Schwermetallhydroxide oder -sulfide
zurlickgegriffen, welche anschlieRend deponiert werden missen.

Ein Konzept zur technischen Realisierung der Kohlensédureelution als In-situ-Verfahren kénnte darin
bestehen, das Elutionsmittel (ber perforierte Lanzen oder Schluckbrunnen in den Boden einzubringen.
Die Entnahme des kontaminierten Wassers muss an den notwendigen Stellen im Abstrom des
Grundwassers tiber Abwehrbrunnen erfolgen (Abbildung 8.1).

Bei einer derartigen Sanierung sind folgende Punkte zu beachten:
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Eine Sanierung mittels In-situ-Verfahren setzt eine gute bis méaRige Durchlassigkeit des Bodens
voraus, so dass in technisch vertretbarer Zeit die notwendige Menge an Elutionsmittel durch den
Boden durchgesetzt werden kann. Am Beispiel einer In-situ-Sanierung mittels Grundwasser-
Zirkulations-Brunnen wurde der Einsatz fiir Boden mit Durchlassigkeitsbeiwerten gréRer 107 m/s
als sinnvoll erachtet (LfU 1993).

- kontaminierter
Bereich

Infiltration

_— Abwehrbrunnen

Abbildung 8.1: Schema der Infiltration und Austrag des Elutionsmittels an einem kontaminierten Bodenbereich

Eine Elution kann sowohl im ungesattigten als auch im gesattigten Bereich durchgefiihrt werden.
Die vertikale Ausbreitung der Schadstofffahne sollte dabei in einer Gber Brunnen technisch noch
erreichbaren Tiefe durch einen Grundwasserstauer begrenzt werden.

Der Abstand der Lanzen oder Schluckbrunnen ist so zu bemessen, dass alle kontaminierten
Bodenbereiche von der Strdmung des Elutionsmittels erfasst werden.

Der obere Grenzwert der Infiltrationsrate kann in Anlehnung an das Gesetz von Darcy angegeben
werden. Ist der Boden gesattigt, so entspricht die Infiltrationsrate gerade der vertikalen
Durchlassigkeit k¢ des wassergesdattigten Bodens und ist somit maximal.

Eine genauere Berechnung kann mit Hilfe der bekannten Gleichung zur Berechnung von

Schluckbrunnen erfolgen. Fir einen ungespannten Grundwasserleiter gilt (Mutschmann und
Stimmelmayr 1995):

oo k(200 + i)

R :
In->)

\Y; Volumenstrom im m%s,

h* Grundwasserleiterméachtigkeit in m,

u Hoéhendifferenz zwischen Brunnenwasserspiegel und Grundwasserspiegel oder
Druckdifferenz in m Wassersaule,

R Reichweite der Infiltration in m,

r Brunnenradius in m.

Die horizontale Ausbreitung der Schadstofffahne muss kontrollierbar sein. Dazu muss das System
der Abwehrbrunnen dicht genug gesetzt werden.

Eine erste Auslegung der notwendigen Menge an Sorbentien kann Uber die maximale Kapazitat
erfolgen.

Eine Abschatzung der Sanierungsdauer bleibt schwierig. Liegt die Abstandsgeschwindigkeit im
Boden nicht (ber den hier vorliegenden, so kénnen nach 100 BV &hnliche Absolutmengen wie im
Technikumsversuch eluiert werden. Eine grobe Abschédtzung der Elution ist prinzipiell nach
Aufstellung von Quasi-Sorptionsisothermen mdglich.

Eine abschlieBende Beurteilung des Verfahrens kann jedoch erst nach weiteren Untersuchungen im
Feldmalstab getroffen werden. Die tatsachliche technische Ausfihrung ist dabei immer von den
jeweiligen Gegebenheiten abhangig.
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9 Verzeichnisse

9.1 Symbole

Lateinische Symbole
A durchflusswirksame Querschnittsflache m?
N Aktivitat des Stoffes i in Losung mol/m?
b Anzahl der einzelnen Bindungsvarianten (Isothermen) pro Stoff
c Konzentration in Lésung mol/m?
c Konstante
D summarischer Koeffizient fir Diffusion und Dispersion m?/s
D, longitudinaler Dispersionskoeffizient m?/s
Do molekularer Diffusionskoeffizient m?/s
Dsp Diffusionskoeffizient im pordsen System m?/s
dp Partikeldurchmessser m
g Fallbeschleunigung m/s?
h Hohe allgemein m
h* Grundwasserleitermachtigkeit m
I lonenstaarke mol/m®
Ja konvektiver Stofffluss mol/m?s
N diffusiv/dispersiver Stofffluss mol/m?s
NS molekulare Diffusionsfluss mol/m?s
Jsp diffusiver Stofffluss im pordsen System mol/m%s
K Gleichgewichtskonstante
Ky Verteilungkoeffizient L/kg
K. Langmuir-Konstante L/mol
k Geschwindigkeitskonstante 1/s
Kij, ks Durchlassigkeitsbeiwert m/s
KAK ot potentielle Kationenaustauschkapazitat meq/g
m Stoffmenge oder -masse mol oder g
n Reaktionsordnung
p Druck Pa
q Beladung des Feststoffes mol/g
q* Gleichgewichtsbeladung mol/g
q’ Quellen- und Senkenterm in der Strémungsgleichung m/s
q mittlere Beladung des Feststoffes mol/g
R Retardationsfaktor
R Reichweite der Infiltration m
r Reaktionsgeschwindigkeit mol/m*s
r Radius allgemein m
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r Korrelationskoeffizient
S Speicherkoeffizient
t Zeit S
U Ungleichférmigkeitsgrad
u Hoéhendifferenz zwischen Brunnenwasserspiegel und m
Grundwasserspiegel oder Druckdifferenz in m Wasserséule
\Y Volumen m?
Vi Volumenstrom m3/s
V, Abstandsgeschwindigkeit m/s
\7 Filtergeschwindigkeit bzw. Leerrohrgeschwindigkeit m/s
X, Y, 2 kartesische Koordinaten
Griechische Symbole
a Konstante
of longitudinale Dispersivitét m
O transversale Dispersivitét m
Bs Stofftransportkoeffizient im Adsorbenskorn m/s
€ Porositét
n dynamische Viskositat g/m-s
11 Konstante
Y stéchiometrischer Faktor
0 Tortuositat
P Flissigkeitsdichte glem?
Ps Feststoffdichte glem®
Psch Schiittdichte glem®
Kennzahlen
Co= Ay, Courant-Zahl
AX
pe = , baw, = s Peclet-Zahl

D.o D
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10 Anhang

10.1 Analysenwerte des verwendeten Leitungswassers

Tabelle 3: Analysenwerte des verwendeten Leitungswassers, Forschungszentrum Karlsruhe

ca® mg/L 107,5 cr mg/L 23,2

Mg** mg/L 13,6 NO; mg/L 6,8

Na* mg/L 11,6 S0,% mg/L 84,8

K* mg/L 2,9 PO mg/L 0,01

Zn* mg/L 0,03

pH-Wert (13,4°C) 7,32

S4urekapazitét bispH =4,3  mol/m® 4,62 (13,4°C)

Basenkapazitit bispH =8,2  mol/m® 0,536 (14,8°C)

elektrische Leitfahigkeit pS/cm 660

10.2 KorngrofRenverteilung

Tabelle 4: KorngroRenverteilung
Fraktion Fahlbusch 14 Emser Hiitte Kobelsberg

um Gew.-%
630 - 2000 30,37 45,75
200 - 630 59,0 30,59 1,83
63 - 200 5,64 10,29 10,48
20-63 2,96 6,57 44,07
6,3-20 0,7 2,73 15,2
2-6,3 0,29 1,38 5,61
<2 1,05 2,69 22,81
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10.3 Beladungen aus der sequentiellen Extraktion

Tabelle 5: Beladungen aus der sequentiellen Extraktion vor und nach Behandlung von Boden FB 14, Versuch 12

Cu Ni Zn
Original behandelt Original behandelt Original behandelt
Ha/g
leicht 16slich 1,4 2,5 3,3 0,48 1,0 0,86
austauschbar 92,4 25 11,9 1,7 3,0 1,1
carbonatisch 212,7 56,5 79,7 4,6 27,5 5,6
gebunden
an leicht und magig 174,6 47,4 48,1 27,1 20,7 13,7
reduzierbaren
Phasen gebunden
organisch und 32,7 25,3 6,2 5,6 9,1 4,2
sulfidisch gebunden
residual gebunden 67 72,9 25,2 28,7 37,3 38,4

Tabelle 6: Beladungen aus der sequentiellen Extraktion vor und nach Behandlung von Boden Emser Hiltte,
Versuch 4

Zn Cd Cu Ni Pb
Original ~ beh.  Original  beh.  Original  beh.  Original  beh.  Original  beh.
Ha/g
leicht 16slich 24,2 39,1 0,06 0,1 0,64 2,1 0,34 0,7 2,3 3,5
austauschbar 967 434 2,2 1,7 37,5 81,8 3 8,3 874 3400
carbonatisch 6879 1635 4,8 1 352 185 38,8 2,6 6038 4860

gebunden

an leicht und maRig 1453 1095 4,8 1,9 353 461 29 9,8 550 559
reduzierbaren
Phasen gebunden

organisch und 953 1255 12 14 156 145 5 4 2904 3659
sulfidisch gebunden
residual gebunden 2542 2172 3.9 0 151 156 21,6 14,3 1971 1440

Tabelle 7: Beladungen aus der sequentiellen Extraktion vor und nach Behandlung von Boden Kobelsberg 1,
Versuch 10

Zn Cd Pb As Tl
Original ~ beh.  Original  beh.  Original  beh.  Original  beh.  Original  beh.
Ha/g
leicht 16slich 9 16,6 0,06 0,01 0,6 1,2 4.8 1 0 0
austauschbar 251 185 3,7 2 6,6 12,4 5,6 0,74 0 0
carbonatisch 1966 1183 5,8 3,5 174 162 14,5 11,8 0 0

gebunden

an leicht und maRig 2213 1952 1,04 0,75 125 104 212 208 4,2 45
reduzierbaren

Phasen gebunden

organisch und 460 202 2,84 2,86 170 152 13,8 14,9 19 1,7
sulfidisch gebunden

residual gebunden 585 526 0,03 0,06 574 613 304 312 2,1 1,6
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10.4 Verlauf verschiedener Parameter und Konzentrationen in Versuchen des

Labormafllstabs
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Versuch 11
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Abbildung 2: Verlauf von pH-Wert, elektrischer Leitfahigkeit, Redoxpotential und Temperatur wahrend der
Versuche im Labormalistab
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Konzentration in mg/L
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Abbildung 3: Elutionskurven der Alkali- und Erdalkalimetalle in den Versuchen im Labormafistab
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Abbildung 4: Elutionskurven von Cu und Ni aus Boden FB 14, 2 bar CO,, Versuch 7

10.5 Verlauf verschiedener Parameter und Konzentrationen im
Langzeitversuch
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Abbildung 5: Verlauf verschiedener Parameter und Konzentrationen im Langzeitversuch
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10.6 Isothermen und Zeitabhangigkeit der Schwermetallelution
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Abbildung 6: Langmuir-Isothermen von Zn, Cd, Ni auf Boden Emser Hitte (Standzeit 7 Tage, 6 bar CO,,
destilliertes Wasser)
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Abbildung 7: Langmuir-lsothermen von Zn, Cd, Pb, As, Tl auf Boden Kobelsberg 1 (Standzeit 7 Tage, 6 bar
CO,, Leitungswasser)
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Abbildung 8: Abhangigkeit der Restbeladung von der Elutionszeit (Boden Emser Hutte, 6 bar CO,, V/m = 10

mL/g , dest. Wasser)
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Abbildung 9: Abhangigkeit der Restbeladung von der Elutionszeit (Boden Kobelsberg 1, 6 bar CO,, V/m = 10
mL/g, Leitungswasser)
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