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EINFUHRUNG

In den modernen Industriegesellschaften ist der Anfall an schadstoffbelasteten Ab-
fallmaterialien zu einem immer dringlicheren Problem geworden. Hinzu kommen die
ca. 33.000 zur Zeit registrierten Altablagerungen und Altlasten aus fritheren J ahren,
in denen das Skologische BewuBtsein noch nicht so ausgeprigt wie heute war, und
die technischen Moglichkeiten der Schadstoffriickhaltung bzw. -vermeidung noch in
den Anfingen der Entwicklung steckten. Erst in der letzten Zeit wurden, ausgeldst
durch die Befunde iiber zunehmende Beeintrichtigungen der Qualitit von Grund-
und Oberfléchenwiéssern, groBere Anstrengungen unternommen, das AusmaB der
Schéden einzugrenzen und neue Strategien (Recycling), Riickhaltevorrichtungen und
Sanierungstechniken zu entwickeln.

Ein besonderes Augenmerk richtete sich dabei auf die persistenten Schadstoffe wie
Schwermetalle, die nicht mehr abgebaut werden kénnen, wenn sie erst einmal in die
Umwelt eingebracht worden sind. In einer Veréffentlichung der U.S. Library of
Congress von 1980 wurde berichtet, daB8 1360 Grundwasserentnahmestellen in den
vergangenen 30 Jahren wegen iiberhdhter Schadstoffkonzentrationen aufgegeben
werden muBten; in 619 Fillen waren Schwermetallkontaminationen die Ursache fiir
die SchlieBung (Anon., 1980). Bei einer ersten Bestandsaufnahme von 700 Altlasten
(zwischenzeitlich liegt die Zahl bei 6.000) in den Niederlanden zeichneten sich ca.
200 Boden durch besonders starke Schwermetallbelastungen aus (de Kreuk, 1986).
Fir diese Eintrdge sind vor allem metallverarbeitende Betriebe verantwortlich;
Hirtesalze und Galvanikabfille sowie staubférmige Abluftstoffe sind charakteristi-
sche Begleitkontaminanten dieser Produktionszweige (Selenka, 1986).

Der Eintrag von Schwermetallen auf Boden und in die Gewisser ist umso problema-
tischer, da sie bereits in relativ geringen Konzentrationen toxisch wirken und iiber
Pflanzenaufnahme in die Nahrungskette gelangen konnen. Nachdem in den sechziger
und siebziger Jahren neue und empfindlichere Nachweisverfahren entwickelt wur-
den, beschiftigten sich wissenschaftliche und administrative Institutionen mit einer
Bestandsaufnahme in den verschiedenen Umweltbereichen, einer Verbesserung der
existierenden Bestimmungsmethoden und mit der Festlegung von Richt- und Grenz-
werten. Dabei wurde teilweise iibersehen, daB nicht die Konzentration eines
Schadstoffes allein entscheidend ist, sondern die toxische Wirkung in hohem Mafe
von seiner chemischen Form bestimmt wird, die wiederum, neben vielen anderen
Faktoren, von den jeweils herrschenden Milieubedingungen im System abhingt. Erst
in den letzten Jahren haben sich in dieser Hinsicht die Forschungsschwerpunkte ge-
wandelt, wobei immer deutlicher wurde, da8 wir von einem umfassenden Verstiand-
nis der komplexen Zusammenhénge noch weit entfernt sind, und daB diese Aufga-
ben nur interdisziplinir gelost werden kénnen.

Die neuen Erkenntnisse fithrten zu einer Weiterentwicklung von Bewertungsverfah-
ren zur Beurteilung schadstoffhaltiger Materialien und ihrer Auswirkungen auf die
Umwelt. Bislang galten (und gelten immer noch) Grenzwerte als Hauptentschei-
dungskriterien fiir gesetzliche Regelungen des Schadstoffeintrags, wobei oft iiberse-



hen wird, daB diese Kriterien das "Verdiinnungsprinzip" geradezu herausfordern.
Obwohl mit hohem wissenschaftlichen Aufwand an der Aufstellung von Grenzwerten
gearbeitet worden ist, sollten diese soweit wie méglich durch Testverfahren ersetzt
werden, welche die aktuellen und potentiellen Auswirkungen eines schadstoffhalti-
gen Materials iiber mittel- bis langfristige Zeitraume erfassen. Solche Tests sollten
moglichst einfach aber so umfassend wie ndtig sein, sowie die natiirlichen Gegeben-
heiten realistisch simulieren. Dabei sind - vor allem fiir die Bewertung kurzfristiger
Effekte - okotoxikologische Biotestverfahren genauso notwendig wie chemische Test-
methoden zur Beurteilung von Langzeiteffekten,

In einigen Fallen werden die neu erkannten Zusammenhénge fiber das Verhalten be-
stimmter Schadstoffgruppen und die mit Hilfe von realistischen Testverfahren ge-
wonnenen Erkenntnisse ihrer Umweltvertréglichkeit dazu fithren, daB geeignete Be-
handlungsverfahren fiir kontaminierte Materialien entwickelt werden miissen. Dies
gilt nicht nur fiir Altlasten, sondern auch fiir die heute noch vielfach angewandten
Praktiken, schidliche Abfallstoffe mehr oder weniger unkontrollierbar in der Um-
welt abzulagern. Die Entwicklung wirksamer Behandlungsmethoden hingt in ent-
scheidendem MaBe von einer umfassenden Kenntnis der chemischen Reaktionsme-
chanismen und Wechselwirkungen sowie der okologischen Zusammenhinge ab. Mit
dieser Arbeit soll daher sowohl dem grundlagenorientierten Wissenschaftler als auch
dem anwendungsorientierten Ingenieur die Moglichkeit gegeben werden, Uberle-
gungen fiir zukiinftige Problemlosungen auf dem Teilgebiet der schwermetallbela-
steten Feststoffe auf eine breitere Basis zu stellen.

ZUSAMMENFASSUNG

Die vorliegende Arbeit gibt einen Uberblick iiber das chemische Verhalten von
Schwermetallen und die Wechselwirkungen, die zwischen kontaminierten Feststoffen
und ihrer Umgebung unter natiirlichen Verhiltnissen bzw. den gegebenen Ablage-
rungsbedingungen stattfinden. Sie gliedert sich in vier Abschnitte. Zunéchst wird auf
die Herkunft, die Verwendung und den Eintrag einiger toxischer Metalle (Blei,
Quecksilber, Cadmium, Chrom, Nickel, Arsen) unter besonderer Beriicksichtigung
der dabei vorkommenden und gebildeten chemischen Formen (Spezies) eingegan-
gen. Der anschlieBende theoretische Teil beschiftigt sich mit den grundlegenden
chemischen Reaktionsmechanismen und Wechselwirkungen zwischen Feststoffen
und Losung. Es werden die Bindungsformen fiir Schwermetalle in Abfallstoffen, Bo-
den und insbesondere in aquatischen Systemen behandelt sowie physikalische und
chemische Verfahren zur phasenspezifischen Metallbestimmung in Feststoffen vor-
gestellt. Weitere Kapitel behandeln die Feststoff/Losungs-Wechselwirkungen unter
ausfithrlicher Betrachtung der heterogenen Sorptionsprozesse an natiirlichen Mate-
rialien sowie die Umwandlungs- und Mobilisationsprozesse, welche die Bioverfiig-
barkeit und das Transportverhalten in der Umwelt entscheidend prégen.

Im dritten Teil folgen methodische Ansitze zur Bewertung der Umweltvertriglich-
keit kontaminierter Feststoffe. Es werden verschiedene biologisch/chemische Test-
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methoden zur Entwicklung von Sedimentqualititskriterien behandelt und an-
schlieBend am Beispiel schwermetallkontaminierter Massenabfille unterschiedliche
Auslaugtestverfahren beschrieben, die nach der Ablagerung oder Deponierung eine
spezifische Bewertung ermoglichen, wobei auch hier besonderer Wert auf realisti-
sche Bedingungen und tatsichlich stattfindende Prozesse gelegt wurde. AuBerdem
wird ein eigens entwickeltes Mehrkammersystem vorgestellt, das die Untersuchung
von Transportvorgéngen an konkurrierenden Feststoffphasen bei Anderung der che-
mischen Bedingungen, wie z.B. pH-Wert, Redoxpotential oder Ionenstirke ermog-
licht.

Der abschlieBende Teil der Arbeit beschaftigt sich mit Behandlungsverfahren fiir
schwermetallkontaminierte Massenabfille. Insbesondere am Beispiel von Baggergut-
materialien, die in den Hifen und Astuarien der groBen Fliisse - vor allem in der
norddeutschen Region - groBe Probleme aufwerfen, werden angewandte und geplan-
te Verfahrenspraktiken diskutiert. Es werden neue, teilweise selbst entwickelte Lg-
sungsmoglichkeiten zur Behandlung der schadstoffbelasteten Sedimente vorgestellt
(chemische und bakterielle Laugung, Immobilisierungstechniken), deren Anwendung
ohne die zuvor behandelten Grundlagen nicht moglich gewesen wire.
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I. HERKUNFT, VERWENDUNG UND EINTRAG KRITISCHER SCHWER-
METALLSPEZIES

Die schadlichen Einwirkungen der Schwermetalle auf Gewisser und Boden sowic
die Folgen, die daraus fiir Pflanzen, Tiere ynd Menschen resultieren, hiangen im be-
sonderen MaBe von der Herkunft der Metalle, der Verteilung und den Umwand-
lungsprozessen im Okosystem ab. Ein bestimmtes Metall kann in der Umwelt in ver-
schiedenen chemischen Formen (Spezies) yorkommen, die sich auf seinem Ausbrei-
tungspfad bis zur Aufnahme in einem Organismus stark verindern kdnnen (Jaworski
et al,, 1984). Es gibt einfache Pfade, auf denen Speziesumwandlungen keine groBe
Rolle spielen, z.B. wenn ein Metall in die Luft emittiert und iiber den Luftweg zum
Empfiinger transportiert wird, wo es direkt inhaliert und anschlieBend absorbiert
wird. Es existieren aber auch komplexere Pfade in der Umwelt, auf denen ein Metall
mehrfach seine physiko-chemische Form indert. Beispielsweise konnen Metalle,
welche in ein Gewisser emittiert wurden, iiber Bewdsserungs- oder Bodenverbes-
serungsmaBnahmen in die Bdden und von dort iiber Wurzelaufnahme in Nutzpflan-
zen und damit in die menschliche Nahrungskette gelangen, Ein anderer Weg zum
Menschen wire der Pfad iiber die aquatische Nahrungskette.

Ein wichtiges Kriterium fiir das Gefdhrdungspotential und die Toxizitit von Schwer-
metallen ist dic Aufnahme durch Organismen. Sie hdngt unmittelbar von der physi-
ko-chemischen Form und der Bindungsart der Metalle ab und 148t sich durch die
folgenden Faktoren beschreiben (Jaworski et al., 1984; Jenne et al., 1986):

1. Die Verfiigbarkeit umfaBt die Menge eines Elementes oder einer Verbindung, die
einem Organismus zugénglich ist. Sie ist z.B. eine Funktion der

- Ausbreitungsmechanismen auf den verschiedenen Pfaden von der Emissions-
quelle zum Organismus;

- KorngroBe (z.B. werden Schwermetalle an sehr kleinen Partikeln iiber weite
Strecken durch die Luft transportiert, leichter iiber die Atemwege aufgenommen
oder direkt auf Nahrungsmitteln abgelagert);

- gelosten Konzentration eines Metalles;

- Pools in Form von feststoffgebundenen Metallen, die geldst werden und somit die
Konzentration in Losung beeinflussen kénnen;

- gelosten Konzentration an komplexierenden Liganden (bestimmte Komplexe
konnen sehr leicht durch die Zellmembrane diffundieren, in anderen Fillen kann
der Transfer stark behindert sein).

2. Die Bioaufnahme (Aufnahme - Ausscheidung = Bioakkumulation) hingt vor
allem ab von der

- Konzentration ganz bestimmter Metallspezies, die von einem Organismus aufge-
nommen werden konnen;

- den physiologischen und 6kologischen Eigenschaften des betreffenden Organis-
mus (z.B. den relativen Absorptionsraten der jeweiligen Metallspezies iiber




Lunge, Darm oder Haut und den Transportraten im Organismus von der Stelle,
an der das Metall aufgenommen wurde zu der Stelle, an der es seine schadliche
Wirkung entfaltet).

3. Die Bioaufnahme durch Ingestion von Feststoffen wird beeinfluit von

- FreBgewohnheiten;
- Verdauungsprozessen,;
- der chemischen Form des Metalles im Feststoff.

Es wird deutlich, daB die Bioaufnahme von Schwermetallen nicht nur iiber die L-
sungsphase erfolgt, sondern auch die Wechselwirkungen mit den Feststoffen eine
bedeutende Rolle spiclen. Die Ermittlung dieser Faktoren kann sehr komplex sein,
denn Eintrag, Ausbreitungsmechanismen und physiko-chemische Formen der Me-
tallspezies werden zusétzlich durch menschliche Aktivititen zum Teil stark be-
einflufit.

Die Herkunft bestimmt primar die physiko-chemische Form und damit auch die po-
tentiellen biologisch und chemisch verursachten Verénderungen, denen die Metalle
wiahrend des Transportes und der Ablagerung im Laufe der Zeit unterworfen wer-
den. Schwermetalle stammen aus industriellen und gewerblichen Anlagen, aus der
Landwirtschaft, aus privaten Haushalten, aus kommunalen Kliranlagen und aus dem
StraBenverkehr. Sie gelangen entweder unmittelbar iiber Einleitungen in die Gewis-
ser, iiber Emissionen aus der Luft in den Boden oder werden iiber sekundire Ein-
triage, z.B. durch Bodenverbesserungsmittel, Diingemittel, durch Bewisserung und
Pflanzenschutzmittel eingebracht. Daneben finden sich Eintrige aus Abfallstoffen
wie Klarschlimme, Miillkomposte, Minenabfille, Flugaschen und Baggerschlimme.

Die Ablagerung von Kléarschlamm auf landwirtschaftlichen Flichen ist zunichst we-
gen der Diingewirkung und der Verbesserung der Bodentextur gefordert worden.
Spiter haben die zunehmenden Einschrinkungen der Klirschlammverbringung in
anderen Bereichen, z.B. bei der Verklappung im Meer und Ablagerung auf Landde-
ponien vor allem die wirtschaftlichen Aspekte dieser Beseitigungsform in den Vor-
dergrund geriickt. Es gibt inzwischen eine Reihe von Erfahrungen iiber die Auswir-
kungen erhohter Schwermetallgehalte, insbesondere von Cadmium, in geringerem
AusmaB von Kupfer, Blei und Zink. Die Auswertung einer Arbeitsgruppe der Welt-
gesundheitsorganisation hinsichtlich der Gesundheitsrisiken aus Chemikalien in
Kliarschlammen ergaben in erster Linie nachteilige Effekte von Cadmium, das aus
kontaminierten Boden relativ leicht in die Nahrungskette iibergeht, wihrend bei den
anderen untersuchten Metallen die Probleme geringer sein sollten, solange der Stick-
stoffbedarf der Pflanzen nicht unterschritten wird (Dean & Suess, 1985). Ahnliche
und meist noch groBere Probleme wie bei Klirschlimmen und ebenso vor allem
verursacht durch Cadmium finden sich bei der Anwendung von Miillkomposten in
der Landwirtschaft. Untersuchungen aus der Schweiz haben festgestellt, daB die
Loslichkeit und Pflanzenverfiigbarkeit von kritischen Metallen im Miillkompost der-
jenigen von Klirschlamm vergleichbar ist (Hani & Klstzli, 1984).
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Bislang nur wenig praktiziert wird bei uns die Aufbringung von Flugaschen auf land-
wirtschaftliche Flichen, die als positive Effekte die Neutralisation von Bodenver-
sauerungen, die Erhohung der Wasseraufnahmefihigkeit und eine bessere Durchliif-
tung zur Folge hat. AuBerdem wird die Verfiigbarkeit von Pflanzennihrstoffen wie
Calcium und Magnesium verbessert (Adriano et al., 1980). Auf der anderen Seite
stehen betrichtliche Vorbehalte wegen einer méglichen Versalzung, zu hoher Auf-
nahmen von Molybdén, Bor und Selen aus einigen Kohleflugaschen, und insbeson-
dere wegen des Eintrags toxischer Schwermetalle (Page et al., 1979; Petruzelli et al.,
1986). Flugaschen aus Kohiekraftwerken konnen auch eine wichtige Quelle fiir
Radionuklide darstellen (Mattigod & Page, 1983).

Baggerschlimme konnen lokal Probleme mit sich bringen, ebenso die Ablagerungen
aus FlieBgewissern, die bei Uberflutungen auf landwirtschaftlich genutze Flichen
gelangen (Forstner, 1986). In den Poldergebieten der Niederlande wurden sowohl
iiberhdhte Aufnahmeraten in Tieren als auch negative Auswirkungen auf die Grund-
wasserqualitit festgestellt (Salomons et al., 1982; Kerdijk, 1981).

Nachteilige und zum Teil katastrophale Auswirkungen besitzen die Abschwemmun-
gen aus Minengebicten wegen der hohen und leicht verfiigbaren Schwermetallge-
halte. Im japanischen Jinstu-FluBgebiet haben solche Abwisser die Reisfelder iiber-
flutet und die Itai-Itai Katastrophe verursacht (Kobayashi, 1971; Asami, 1981).

Der Beitrag atmosphérischer Niederschlige auf die Schwermetallbelastung des Bo-
dens ist in hochindustrialisierten Gebieten besonders signifikant fiir dic Elemente
Cadmium, Kupfer, Quecksilber, Blei und Zink (Niirnberg et al., 1983). Wichtige
Emissionsquellen finden sich in der Stahlindustrie und in NE-Metallhiitten, die tag-
lich tausende Kilogramm an Eisen, Mangan, Zink und anderen Schwermetallen
emittieren konnen. Der Transport iiber groBere Entfernungen ist lange unterschitzt
worden, doch gibt es jetzt Daten von Untersuchungen aus Norwegen (Steinness,
1986), die eine iiberregionale Verbreitung von Schwermetallen aus Hochtemperatur-
prozessen zeigen. Vor allem Blei, Cadmium und Arsen werden als fliichtige Kompo-
nenten bei diesen Prozessen an sehr feine Partikel angelagert und besitzen eine sehr
lange Verweilzeit in der Atmosphére. Die Erhohung der Bleigehalte in norwegischen
Boden und in den Sedimenten der Nordsee ist zu einem wesentlichen Anteil auf den
Ferntransport zuriickzufithren (Allen & Steinness, 1979).

Die Verarbeitung von Schwermetallen in einigen wichtigen Industriezweigen zeigt
die Tabelle 1.

Bisher gibt es relativ wenige Untersuchungen, die sich mit der chemischen Identifi-
zierung der Metallverbindungen wihrend der Verarbeitung, Emission, des Tranpor-
tes und nach der Ablagerung in der Umwelt beschiftigen. Solche Kenntnisse sind die
Voraussetzung zur Beurteilung der Umweltrelevanz von Schwermetallen. MeBergeb-
nisse, die nur die Frachten, Emissionsraten, Konzentrationen oder Gesamtgehalte
von Schadstoffen angeben, spiegeln daher nur Teilaspekte der Problematik wider.
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Tabelle 1: Verwendung von Schwermetalien in wichtigen Industriezweigen (nach
Craig, 1986)

¢d C Cu Fe Hg Pb Ni Sn zZn Ti Al

papierproduktion
petrochemie X
Diingemittel X
Erdslraffinerien X
GieBereien X
Fahrzeugbau, Veredlung x
Leder

X X X X X X X

X X X X X X
X X X X

xX X X x X

x X X X X X

> X X X X

Craig (1986) beschreibt die Metallspezies, die in wichtigen industriellen Prozessen
anfallen und in die Umwelt gelangen konnen. Sie werden im folgenden an einigen
Beispielen fiir umweltrelevante Metalle wiedergegeben.

BLEI kommt in der Natur hauptsichlich als Blei(Il)carbonat, Sulfid oder Oxid vor.
Unbelastete Boden enthalten ca. 10 mg kg™~ Blei, In der Nihe von StraBen oder
Bleihiitten kdnnen Béden mit mehr als 200 mg kg'1 und bis zu 10.000 mg kg'! bela-
stet sein. In Kldrschlimmen finden sich Werte zwischen 2 und 8.000 mg kg'l.

In den Ozeanen und in unbelasteten Oberflichengewassern liegen die Konzentratio-

nen bei 0.1_ 1g L1 bzw. 0.5 g L'l, wihrend Fliisse in industrialisierten Regionen bis

zu 100 g L™~ enthalten konnen.

Tabelle 2 zeigt, daB8 Blei hauptsichlich in elementarer Form, als anorganische

Blei(II)- und -(IV)salze sowie in Form fliichtiger, hydrophober Alkylverbindungen in
die Umwelt gelangt.

Da Bleiverbindungen fiir Mikroorganismen toxisch sind, werden sie in der Natur nur
in geringem Umfang biologisch umgewandelt. Dagegen konnen Pflanzen hohe Blei-
gehalte tolerieren und zweiwertige Blei-Ionen iiber das Wurzelsystem transportieren,
Die toxikologischen Wirkungen organischer und anorganischer Bleiverbindungen
sind in den letzten Jahren intensiv untersucht worden (Grandjean & Neilson, 1979).

Die Hauptursachen fiir die weitgestreute Verbreitung von Blei in der Umwelt beru-
hen auf dem Transport bleihaltiger Aerosole iiber die Luft, der Oxidation und Auf-
16sung von elementarem Blei, der Aufldsung von relativ sdureempfindlichen, anorga-
nischen Blei(II)verbindungen und der Verdunstung hydrophober, gesittigter Blei-
alkylverbindungen.
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Tabelle 2: Herkunft und Eintrag von Bleiverpindungen in die Umwelt (nach Craig
1986)
Herkunft Chemische Spezies Jihr1. Tonnage
weltweit

Erze, Schrott PbS, PbCO5, PbSO,. Pb 4.3 Mio
Batterien, Kabel, Pb, PbO 2.0 Mio
Platten
Antiklopfmittel Pb(CH3), Pb(C,Hg)g UNd Gemische, 340.000

umgewande 1t duych Verbrennyng

in PbX,,Pb(OH)X, PbO, PbSo4

(X =C1, Br)
Farbpigmente PbCO5, PbCro, 400.000
Rostschutz Pb304, CaszO4
Glasuren Blei-bisilicat } 480.000
PVC Stabilisatoren Dreibasisches ppSO, )
Legierungen 300.000
Fossile Verbren- Verschied. unbekannte Foppap 300 (USA)
nung

QUECKSILBER kommt in der Natur hauptsichlich als Quecksilber(IT)sulfid vor
Die durchschnittlichen Gehalte in Boden liegen im Beroich zwischen 0.01 mo ke- .
und 2 mg kg . Die Konzentrationen in Meerwasser sind mit ca. 1 . 10 n L'% thr
gering (Bernhard & George, 1986), in Kistengewdssern liegen sie bis um dgcn Faktor
10 daritber. Da Quecksilber ein fliichtiges aber schwerjgsliches Element ist. gehort
der Transport iiber die Atmosphare zu den wichtigsten Verbreitungspfade ng Ble-
mentares Quecksilber in der Atmosphire stammt aus Vulkantitigkeit Eig den. e
aus Gewissern und Béden. diffun

Mikroorganismen oxidieren und reduzieren sowohl an, : )

Quecksilberverbindungen. Es ist inzwischen gcsichert?if?;ii;smzzﬁtsog:mskz?ﬁ
ber unter bestimmten Umweltbedingungen zu Monomethyl- und Dimethyl uc:::ksﬂ-
ber(Il)spezies methyliert wird, wobei letzteres wieder de-methyliert undy:l ; o
werden kann. In der Bildung des hochtoxischen MOnomethquuecksilbcr(II()ak:xltﬁms
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aus verschiedenen anorganischen Quecksilberverbindungen lic h d
Gefihrdungspotential dieses Elements, g gt auch das grol

Tabelle 3 zeigt, daB QDCCkﬁﬂb‘er hauptséchlich in elementarer Form, als anorgar
sches Quecksilbersulfid sowie in Form organischer Phenylverbindungen in die Uy
welt gelangt.

Tabelle 3: Herkunft und Eintrag von Quecksilberverbindungen in die Umwelt (nach
Craig, 1986)

Herkunft Chemische Spezies Jéhrl. Tonnage
weltweit

Erze HgS, etwas Hg, HgO, HgClz 6.000
Chlor-Alkali Fabr. Hg 3g52
Elektr. Gerdte Hg 6192
Farben PhHg* 3092
Zahnfiillung Amalgam 1382

. + 2+ + a
Landwirtschaft, PhHg ", Hg,™ CH30CH2CH2Hg . 14
Papierproduktion, RHg+
Konserv.mittel
Laboratorien unterschiedl.

Katalysatoren fiir

PVC-, Urethan-, } HgC1,, HgSO, 299
Acetaldehyd-Prod.

Pharmazeutika Hgo, HgCly, Hg(CN),, Hg,Cl 152
plus organ. Derivate

2'

Ziinder Hg(CNO)2

3 \erte f0r die USA, 1978

Die Bioaufnahme in Pflanzen, die mit Quecksilberpestiziden behandelt worden sin
scheint gering zu sein. Andererseits ist Quecksilber das einzige Schwermetall, vc
dem bekannt ist, daB es sich in der Nahrungskette anreichert. Tiere zeigen Bioko:
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zentrationen, die um drei GroBenordnungen fiber den Gehalten in behandelten Bo-
den liegen. Dabei ist die Bioakkumulation von anorganischen Quecksilberverbindun-
gen wegen der geringeren Affinitit zur Bildung von Sulfhydrylbindungen weniger
ausgepragt. Methylquecksilber(Il) hat, wegen seiner festen Bindung an Schwefel-
gruppen im Gewebe (zB. im Gehirn), im menschlichen Kérper eine biologische
Halbwertszeit von 70 Tagen. Dagegen liegt die biologische Halbwertszeit fiir anorga-
nische Quecksilber(II)verbindungen bei nur 4 Tagen (Craig, 1982; IAEA, 1972).

Elementares Quecksilber wird wegen seiner Fliichtigkeit sehr leicht in der Umwelt
transportiert und verteilt; ahnliches gilt allerdings auch fiir andere Quecksilber(II)-
und Methylquecksilber Spezies. Das Vorhandensein von Schwefel in aquatischen Sy-
stemen und die groBe Affinitdt von Quecksilber(Il) und Methylquecksilber zu die-
sem Element bedingen den starken EinfluB, den die Bildung von Sulfiden auf die
Chemie und den Transport von Quecksilber in solchen Systemen besitzt.

CADMIUM kommt in der Erdkruste haulitséchlich als Sulfid vor. Die natiirlichen
Gehalte liegen zwischen 0.1 und 0.5 mg kg ™. In Gewissern liegen die durchschnittli-
chen Konzentrationen bei 0.4 g L1 Cadmium ist kein essentielles Spurenelement,
und sein groBtes Gefihrdungspotential beruht auf der Inhalation von Rauch und
Stauben. Insgesamt spielt jedoch der Nahrungspfad die bedeutendste Rolle, Im men-
schlichen Korper wird es hauptsichlich in der Niere angereichert. Es ist bisher kein
Mechanismus bekannt, der die Cadmiumkonzentration jm Korper regelt, weshalb es
immer weiter akkumuliert wird. Diese Tatsachen machen, zusammen mit der langen

biologischen Halbwertszeit von 10 - 30 Jahren, das Cadmium zu einem der toxisch-
sten Elemente iiberhaupt.

Der grofite Teil des Cadmiums, der aus industriellen Prozessen in die Umwelt ge-
langt, stammt aus festen Abfallstoffen wie Kohleflugaschen, Klarschlimmen, Rauch-
gasstduben und aus Diingemitteln (2-20 mg kg™). Transportvorginge im Boden sind
die Auslaugung in das Grundwasser und die Aufnahme durch die Pflanzen (Saver-
beck, 1982). Die Eintrége sind stark abhingig vom Standort. Wihrend die Eintrige
aus Niederschldgen und Kldrschlamm reduziert werden konnten, ist praktisch keine

technische Losung fir eine Verringerung der Cadmjumgehalte in den Phosphatdiin-
gern in Sicht.

Eine regionale Bestandsaufnahme fiir Cadmium in Béden wurde von Keller & Brun-
ner (1983) in der Schweiz durchgefiihrt. Dort werden 129 Tonnen Cadmium jihrlich
verbraucht. Davon gelangen 25 Tonnen in den kommynalen Miill, 3 Tonnen in das
Abwasser und 19 Tonnen in die Atmosphire. Alg Folge der heutigen Abfallwirt-
schaft (75% Verbrennuag, 20% Hausmiilldeponien, 5 Kompostierung; 75% des
Abwassers wird gereinigt), betrigt der jahrliche Eintrag in die Boden der Schweiz 40

Tonnen Cadmium. Davon sind 18 Tonpen in den Deponien konzentriert, 19 Tonnen

in der Luft verteilt und 3 Tonnen werden direkt durcy, Kléarschlamm, Kompost und

Diingemittel auf landwirtscl}aftliche Flichen aufgebracht. Es wurde errechnet, daB
der Eintrag in die Atmosphére dyrch anthropogene Prozesse um den Faktor 100 ge-
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geniiber derj gatﬁrlichen Emissionen zugenommen hat und allein mit diesem Betrag
bei gleichméBiger Verteilung iiber das gesamte Gebiet der Schweiz die oberen 30 cm
des B.odens um 9-3 mg kg™ innerhalb von 170 Jahren zunchmen wiirde. Tabelle 4
gibt eine Spezifizierung der Quellen fiir den Eintrag von Cadmium in die Umwelt.

In der Umwc}t kom.mt Cadmium vor allem als zweiwertige Verbindung vor, und es
besteht nur eme gennge Wahrscheinlichkeit fiir die Existenz oder Bildung von orga-
nischen Cadu{lum§pezies. An Feststoffen gebundenes Cadmium ist sehr mobil. Es
wird schon bei geringen pH-Wert Al%senkungen unter dem Neutralpunkt freigesetzt
oder durch Metallionen (Ca2+ , Mg + , die ein chemisch zhnliches Verhalten zei-

gen, verdrangt und liegt dann in Losung als hydratisiertes, zweiwertiges Kation vor,
wodurch die Bioaufnahme begiinstigt ist.

Tabelle 4: Herkunft und Eintrag von Cadmiumverbindungen in die Umwelt (nach Craig,

1986)

Herkunft Chemische Spezies Jéhr1. Tonnage
weltweit

Erze CdS, auch in ZnS 20.000

Galvanik CdO/NaCN, CdCl,. Cd(S0,), 1.000?

Batterien u. Cd(OH)Z, Cd, CdS, Cdo

Legierungen

Farben u. Pigmente CdS, Cd(NOy),, Cds-ZnS-Baso, 2.600°

Cd(0Ac),

Stabilisatoren u. R,Cd, CdCO5, Cd(OCOR), 20.000°

Katalysatoren

Lithographie u. Cdl,, CdBr,, Cdc1,

Gravierungen

Halbleiter CdS, CdSe, CdTe

Leuchtstoffe cds

in TV-Réliren

& Cd0-Verbr. in den USA, ° CdS-Verbr. in den USA, C 1n den USA
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CHROM und NICKEL kommen in der Erdkruste mit durchschnittlich 125 mg kg?l
bzw. 160 mg kg'1 vor. Chrom ist wenig loslich und findet sich daher in Flissen nur in
Konzentrationen zwischen 0.7 - 90 g L™, Aufgrund der unterschiedlichen Wertig-
keitsstufen, in denen dieses Element vorkommt, sollten eigentlich mikrobiell beein-
flufte Oxidationsprozesse stattfinden; bisher gibt es allerdings keine Hinweise fir
solche Prozesse. Chrom(IlI)verbindungen sind wenig toxisch, wihrend das Element
in sechswertiger Form Hautgeschwiire und Lungenkrebs verursachen kann (Cal-
cium-, Blei- und Zinkchromate sind carcinogen).

Nickel und seine Verbindungen konnen allergische Hautkrankheiten verursachen.
Besonders toxisch sind Nickelcarbonylverbindungcn (Ni(CO)4). In der natiirlichen
Umwelt finden sich keine stabilen, metallorganische Derivate der beiden Elemente-
Tabelle 5 zeigt die Herkunft und unterschjedlichen Spezies der beiden Metalle.

ARSEN kommt als Element der fiinften Hauptgruppe des Periodensystems, wie
Phosphor und Antimon, sowohl in nichtmetallischen als auch in metallischen Modifi-
kationen vor. Diese allotrope Eigenschaft zeigt, daB Arsen kein typisches Schwerme-
tall ist. Es kann in Oxidationsstufen von +5 fiber +3, 0 bis -3 auftreten. In der
Umwelt existiert es hauptsichlich als Arsenat (AsO,>) und Arsenit (AsO,
3 . . . . . 4 )5 2,
AsO,”"). Die Ifonzentratloncn in Oberflichengewissern sind im Durchschnitt klei-
ner als 10 g L™ sie variieren jedoch, je nach Gewassertyp und geologischem Unter-
grund, in einem weiten Bcrcichl. In Sedimenten liegen sie zwischen 3-15 mg kg und
in Bdden zwischen 1-40 mg kg™~ (Reuther, 1988).

Wegen seiner toxischen Eigenschaften wurde Arsen in der Forst- und Landwirt-
schaft als Imprégnierungsmittel und Pestizid verwendet, aber der Haupteintrag in
die Umwelt erfolgt durch die Verbrennung fossiler Brennstoffe und iiber Emissionen
aus erzverhiittenden Betrieben.

Mikroorganismen, wie Algen., Pilze und Bakterien, sind in der Lage, anorganische
Arsenverbindungen zu reduzieren und anschliefend in Monomethyl-, Dimethyl und
Trimethylverbindungen umzuwandeln. Die biokatalysierte Reduktion und Methyla-
tion von Arsenat wird durch anoxische und schwach saure (pH 3.5 - 7.5) Bedingun-
gen begiinstigt. Da Arsen ein Mches chemisches Verhalten wie Phosphat zeigt,
kann man davon ausgehen, daB die biogegchemische Wechselwirkung dieser beiden

Spezies eng miteinander verkniipft ist. Dementsprechend hat Arsen eine groBe Affi-
nitdt zu Eisen- und Manganoxidhydraten_

Der Eintrag METALLORGANISCHER VERBINDUNGEN in die Umwelt und
deren biochemische Umwandlung (s. Unten) darf bei Betrachtungen der Herkunft
von Schwermetallen nicht unterschiitzt wergen. Die meisten organischen Metallver-
bindungen sind toxischer fiir Organismen a1 gie anorganischen Formen. Eine Aus-
nahme bildet Arsen. Der Grofiteil Mmetallorganischer Verbindungen gelz:mgt entwe-

%‘" diflckt» z.B. als Biozide, oder indirekt, z.B. in Form von Kunststoffadditiven in die
mwelt.
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Tabelle 5: Herkunft und Eintrag von Chrom- und Nickelverbindungen in die Unwelt

(nach Craig, 1986)

Herkunft Chemische Spezies Jéhrl. Tonnage
weltweit
Erze NiS°FeS, NiMgSi04°nH,0, 1.5 Mio (Cr)
Fe0"Cr,0, 750.000 (Ni)
Veredlung Ni(CO)4
Fossile Verbrennung verschied. unbekannte Formen 70.000 (Ni)
Legierungen mit Fe, C, Cu, Zn, Mn, Au, Mo
Leder, Gerberei Cr(OH)SO4'5H20, CrCl3‘nH20
Galvan. Uberziige "Cr05", Crilg, Cr2072', Cr042',
NISO4, NiC]2'6H20. Ni(BF4)2‘6H20
Pigmente PbCf04, Fr203,.Cr203'nH20, 40,000
K20 42n0 4Cr03 3H20. SrCrOa,
NiC03, Ni0
Textilien NaZCr207
Fungizide NiX2, NiSO4
Bohrschldmme NaZCrO4 1 to jr'l
und Bohrloch
Batterien
Holzschutzmittel Cr, Crp0,2"2H,0 10.000
Feuerfestes Mat. FeO'Cr203

Korrosionsschutz
Antifaulungsmittel

Katalysatoren

Keramik

2- 2-
Cr207 . CrO4

Ni/Al-Legierungen, NiO, NiSOa,
Ni(NO3),

Ni0, NigS, NiZSi
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Tabelle 6 zeigt die wichtigsten metallorganischen Verbindungen und Produkte, ihre
Verwendung, ihre Umwandlung in der Umwelt sowie angenihert die Mengen, wel-
che jahrlich produziert werden.

Tabelle 6: Eintrag wichtiger metallorganischer Produkte in die Umwelt (nach Craig.
1986)

Verbindung, Spezies Verwendung NatOrticher Abbau Jihr1. Tonnage
weltwelt

3-
RHX (R=CHy, C,Hc:X=C1, PO, )} Saatgutbehandlung  Yangsame Zersetzung zu 21 (USA, 1978)

H
Hg(0), Hg(II)

cﬁusngx (X-CH3C00-) Saatgutbehandlung,  langsame Zersetzung zu 28 (UK, 1976)
Fungizide Hg(0), Hg(I1)

ROCH, CH, HgX o Saatgutbehandlung,  langsame Zersetzung zu

(ReCHy, CHg:X=CH,C00", C17)  Fungizide Hg(0), Hg(11)

(nC, ) S, PVC-Stebilisator,  zersetzung zu sn0, 30-35.000; da-
Polyurethane Kat., von 65% flr
Futteradditive PVC

(ROCOCH, ) ,SnX, } PVC-Stabilisator Zersetzung zu $n0,

ROCOCHZCHZSnxa

(nC4H9)3SnX (x=F, 1/2 0) Antifaulungsaddit iy Zersetzung zu sno,

(nCgHy ), SnK (X=Maleat) PVC-Stabilisator Zersetzung zu SnO,

CH3SnX3 PVA-Stabilisator Zersetzung zu Sn02

(CHy ) 5Sn% (X=0H) i Blozide Zersetzung zu $n0,

(CgH) snX (X=CH, CH,CO0 ) Biozide Zersetzung zu $n0,,

(CH3) P, (CoHg) PP Antklopfadditty  1n yasser zerfall ber 350000

R3Pb+ und R2Pb+, auch

radikalische Zersetzung
in der Atmosph3re; End-
produkt: anorg. Bletoxid

(CH,) AsO0H Herbiz1de Bakterelle Demethylation 15.000
CM3A50(0N3)2

Tierfutterad
pNH2C6H4A50(0“)2 und andere erfutteradditiye

subst {tuierte Phenyle

Metallorganische Verbmdunge_n sind oft ¢, "konstruiert", daB sie Barrieren (Pflan-
zenwurzeln, Zellmembrane) leichter {iberyingen konnen. Allerdings sind sie in der
natiirlichen Umwelt nicht persistent ung e fallen schlieBlich in anorganische Spe-
zies. Dies ist ein wichtiges Kriterium fiyr 3y Anwendung, obwohl nicht immer eine

hundertprozentige Zersetzung stattfindet 1 gie Zeitraume der Zersetzung oft un-
sicher oder nicht bekannt sind (Craig, 1985).




19

II. THEORETISCHE GRUNDLAGEN:; CHEMISCHE REAKTIONSMECHA-
N(I)SMEN UND WECHSELWIRKUNGEN ZWISCHEN FESTSTOFF EN UND
LOSUNG

2.1. SPEZIATION UND CHEMISCHE BINDUNG

Es ist durch die Arbeiten in verschiedenen Forschungsdisziplinen zunehmend deut-
lich geworden, daB die chemische Form eines Schwermetalles fiir die 6kologische
Relevanz von entscheidender Bedeutung ist. Die Bindungsformen der Schwermetalle
in kontaminierten Feststoffen werden durch die spezifischen, lokalen und physiko-
chemischen Verhiltnisse des Systems bestimmt. Die chemischen Zusammenhinge,
welche die Verteilung der Metallspezies beeinflussen, sind systemabhéngig und ver-
indern sich, ebenso wie die biologischen und physikalischen Bedingungen, mit der
Zeit und der Lokalitit. Zum Beispiel finden sich in natiirlichen Gewissersystemen
deutliche Gradienten in den sogenannten Haupiparametern wie pH, Redox, Tempe-
ratur, Sauerstoffgehalt, N03_/NH4+’ 8042'/ S, Fe?* pe3 *+ etc, die sich gegen-
seitig beeinflussen und zusammen mit dem Gehalt an organischer Materie die Bio-
geochemie der Metalle bestimmen. In Béden ist der pH-Wert von dominierendem
EinfluB.

Die Mobilisation, der Transport und die Verteilung eines Metalls héngen von der
gelosten und festen Form des jeweiligen Elementes ab, die selbst wiederum durch
die biologischen und chemischen Prozesse im System kontrolliert wird. Ob und in
welchem Umfang ein Metall in einer gasformigen, gelosten oder festen chemischen
Verbindung vorliegt, wird auBerdem durch die chemischen Eigenschaften des Ele-
mentes bestimmt, durch die réumliche und zeitliche Verinderungen der biologi-
schen, physikalischen und chemischen Milieubedingungen sowie durch die Energie,
die dem System zur Durchfithrung der Reaktionen zur Verfiigung steht. Mechanis-
men und Prozesse, iiber welche die Konzentration, Reaktivitit, Verfiigbarkeit und
Bioaufnahme der Metalle in aquatischen Systemen und in Boden geregelt werden,
umfassen Sorption/Desorption, Fillung/Auflosung, Flockung, Agglomeration und
Komplexbildung (vgl. Abbildung 1).

Die Schwermetalle sind in der Regel an Feststoffen angereichert. Gelangen diese
unter den EinfluBl verdnderter auBerer Bedingungen, besteht die Moglichkeit einer
Freisetzung der Metalle und damit einer intensiveren Einwirkung auf die Umwelt.
Man kann generell davon ausgehen, da8 die 6kologische Bedeutung von Schwerme-
tallen starker von ihrem Mobilisierungs- als von ihrem Akkumulationsverhalten be-
stimmt wird. Zur Beantwortung der oben angesprochenen Fragestellungen, die sich
insbesondere bei den dringenden Problemen der Baggerschlamm-, Miill- und Klir-
schlammproblematik ergeben, aber auch beispielsweise fiir die mogliche Freisetzung
von Metallen aus verschmutzten Schwebstoffen und Sedimenten in Astuarien und
auf dem Meeresboden von Interesse sind, sind weitreichende Kenntnisse iiber die
chemische Formen der Metalle in Losung und an Feststoffen erforderlich. Ebenso
wichtig ist eine umfassende Kenntnis der biologischen und chemischen Prozesse,
welche die Bindungsformen der Metalle verindern.
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Abbildung 1: Schematische Darstellung der Wechselwirkungen zwischen festen und
geldsten Metallspezies in Gewdssern (nach Salomons & Férstner, 1984)

2.1.1. METALLE IN LOSUNG
2.1.1.1. AQUATISCHE SYSTEME

Die gelosten Metallspezies, welche an Wechselwirkungen mit den Feststoffphasen in
natiirlichen Gewissern teilnehmen, umfassen die hydratisierten Ionen, Hydroxover-
bindungen, Oxyanionen, anorganische Komplexe, metallorganische Verbindungen,
organische Komplexe und Chelate und Verbindungen mit hoch-molekularem organi-
schen Material (z.B. Fulvin- und Huminsiurepolymere), wobei letztere zusammen
mit den Kolloiden bereits eine Ubergangsgruppe im Grenzbereich zwischen Losung
und Feststoffen bilden.

Neben den bereits erwihnten physiko-chemischen und elementspezifischen Fak-
toren, werden die chemischen Formen der Metalle von der Art des Gewissers ge-
priigt. Wegen der Vielfalt der Faktoren und Wechselwirkungen kann es keine ein-
deutige Zuordnungen auf eine oder mehrere genau definierte Metallspezies geben.
Es treten allerdings charakteristische Unterschiede auf (z.B. zwischen Sii- und Salz-
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f1ltrierbar - -
membranf {1trierbar
———————— —— dialysierbar —

}————— echt geldst ——

Frefe  Anorg.lonenpaare, Organ. Komplexe, Me-Spezies an  Me-Spezies  Me-Spezies Prazipitate
Metall- anorg. Komplexe Chelate h8hermolekul. in Form von  sorbiert org. Parti-
Ionen  organometallische organ. Mate- Kollotden an Kolloiden  kel, Orga-
Verbindungen rial gebunden nismenreste
GroBenbereich: ¢ 1 mm 10 nm 100 nm 0.45’”.
Beispfiele:
2+ 2+
Cu aq CuZ(OH)2 Me-SR Me-Lipide FeOOH Hex(OH)y Metalle in:
o
Fe3+aq PbCO3 Me-00CR Me-Humate Fe(OH)3 MeCO3, MeS Zooplankton
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Abbildung 2: Schwermetallspezies in Gewdssern (nach Stumm & Morgan, 1981)

wasser), welche die chemische Form eines Metalles deutlich beeinflussen bzw. be-
stimmen.

Uber die chemischen Formen geloster Schwermetallspezies in SiiBwassersystemen
gibt es bislang relativ wenige Untersuchungen. Viele Fliisse und Seen enthalten
geloste organische Substanzen, welche die Metalle komplexieren. In der Regel un-
terscheidet sich die Zusammensetzung des Seewassers von der des FluBwassers, be-
sonders in Bezug auf den pH-Wert und die Konzentration an organischen Verbin-
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dungen. Hinzu kommt, daB FluBwasser eine hohere FlieBgeschwindigkeit besitzt.
Die Verteilung der Metalle auf Feststoffe und Losung wird durch diese Faktoren
stark beeinfluBt. Abbildung 3 zeigt am Beispiel von Cadmium und Zink die Vertei-
lung der gelosten Spezies als Funktion des pH-Wertes. Mit Hilfe solcher Gleichge-
wichtsbetrachtungen lassen sich saisonelle Verinderungen der Schwermetallkonzen-
trationen in einem Gewdsser vorhersagen.

In SiiBwassersystemen, die Carbonate als Puffersubstanzen enthalten, kénnen die
pH-Werte zwischen 7 und 9.5 schwanken (Salomons & Baccini, 1986). Die adsor-
bierten Anteile von Cadmium, Zink und Chrom hingen gerade in diesem Bereich
stark vom pH-Wert ab. Eine relativ geringe Veranderung des pH-Wertes kann daher
zu einer bedeutenden Zunahme der Metallkonzentration in Lésung fithren. Zum
Beispiel schwankt der pH-Wert im Ijsselmeer zwischen 7.5 im Sommer und 9 im
Winter, was sich deutlich auf die geloste Zinkkonzentrationen auswirkt, wie
Abbildung 4 zeigt.

A

100
[

SO

Abbildung 3: Thermodynamische Modellberechnung der Verteilung geldster Cad-
mium- und Zink-Spezies als Funktion des pH-Wertes (nach Salomons,
1985). ads = adsorbierte Spezies
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Abbildung 4: Saisonelle Schwankungen des pH-Wertes und der Konzentration an
geldstem Zink im Isselmeer (nach Salomons, 1983)

Im Wasser lebende Organismen (Bakterien, Plankton) sondern itber ihren Metabo-
lismus und nach dem Absterben wihrend ihrer Zersetzung eine Reihe organischer
Substanzen ab. Hinzu kommen anthropogene organische Chemikalien wie Nitrilotri-
essigsdure (NTA) und Ethylendiamintetraessigsiure (EDTA), die mit gelosten
Schwermetallen Komplexverbindungen eingehen. Der organisch komplexierte Anteil
der gelosten Schwermetallfraktion ist in Flilssen und Seen relativ hoch.

In den Mischungszonen von Astuarien findet eine Ausflockung von hghermolekula-
ren Huminstoffen sowie von Eisen- und Manganoxidhydraten statt. Diese Prozesse
und die in vielen Astuarien bestehenden Triibungszonen mit hohen Schwebstoff-
gehalten haben zur Folge, daB ein GroBteil der gelésten Schwermetalle an Partikel
oder kolloidale Teilchen sorbiert wird. In Meerwasser ist die Bildung einfacher,
geloster organischer Komplexe mit zweiwertigen Schwermetallen nicht sehr wahr-
scheinlich, da die Konkurrenz mit anderen Kationen (Na+, Mg +, Ca +) und
Anionen (CI') zu groB ist. Wie Tabelle 7 zeigt, wiirde selbst ein starker Ligand wie
EDTA nur unbedeutende Mengen an Kupfer, Blei, Cadmium und Zink komplexie-
ren, wenn die Konzentrationen nicht unrealistisch hoch sind (Florence, 1982).
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Tabelle 7: Berechneter Effekt von EDTA auf die chemischen Spezies von Cu, Pb, Cd
und Zn in Meerwasser (pH 8.1) (nach Florence, 1982)

Metallanteil als EDTA-Komplex [%]

EDTA [Mol L™] Cu Pb cd In
2 x 1077 0.3 0.3 <0.1 0.2
2 x 108 4.8 5.2 0.7 2.9
2 x 1077 35 37 6.8 24

Fe(111) = 2 x 10 M, Cr(IIT) = 1 x 1070 M.

Die Bestimmung der unterschiedlichen physiko-chemischen Metallspezies in Losung
erfolgt hiufig mit elektroanalytischen Methoden (Voltametrie, Polarographie). Sie
besitzen hohe Nachweisempfindlichkeiten fiir die meisten Metalle und erméglichen
in Kombination mit Ionenaustauschverfahren und UV-Bestrahlung zur Zerstérung
organischer Metallkomplexe cine Unterscheidung der Ionen und labilen Komplexe,
der miBig stabilen Metallkomplexe, die bei niedrigen pH-Werten gegen Wasserstoff-
ionen austauschen, sowie der stabilen Komplexe (z.B. Niirnberg, 1983).

Mit Hilfe dieser Methoden wurden in den letzten Jahren bei der Speziation von
Schwermetallen in Gewissern groBSe Fortschritte erzielt. Die Untersuchungen
wurden durch Modellrechnungen ergénzt, so daB fiir eine Reihe von Metallen relativ
gute Vorstellungen iiber deren chemische Formen in den verschiedenen Gewisser-
systemen existieren. Einen ausfithrlichen Uberblick geben Florence und Batley
(Florence & Batley, 1980; Florence, 1982). Im folgenden wird auf die Speziation eini-
ger besonders umweltrelevanter Schwermetalle naher eingegegangen.

KUPFER findet sich in seiner anorganischen Form in Meerwasser hauptsachlich als
Cu(OH), (40%) und CuCO3 (50%) und in FluBwasser zu 95% als CuCOj. Insge-
samt ist der groBte geloste Anteil jedoch organisch komplexiert, in Meerwasser bis
Zu 50% und in FluBwasser teilweise mehr als 90%.

BLEI ist in Meerwasser anorganisch hauptséchlich als PbCO, (83%) und PbCl,
(11%) gelost, wihrend es in FluBwasser iiberwiegend in seiner carbonatischen Form
(91% als PbCO3) oder in Form von basischen Carbonaten (z.B. Pby(OH),CO-)
vorliegt. Blei wird, ebenso wie Kupfer, bei natiirlichen pH-Werten rasch an Feststo?f—
partikel oder Kolloide sorbiert.

CADMIUM liegt in Meerwasser vor allem (92%) in Form von Chlorokomplexen
(CdCl+, CdCly) vor. In FluBwasser sind die dominierenden Formen CdCO; und
das hydratisierte Ion cd?t , wobei der pH-Wert eine wichtige Rolle spielt. In anoxi-
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schen Zonen von Gewidssern hoherer Salinitit diirfte die Spezies CASH ™ von Be-
deutung sein.

ZINK findet sich in Meerwasser in drei verschiedenen Formen als Zn2 * (27%), in
Form von Chlorokomp l%xgn (47%) und als ZnCO5 (17%). In FluBwasser sind die
beiden Hauptspezies Zn” ™ (50%) und ZnCO4 (38%;). Zink zeigt ein chemisch hn-
liches Verhalten wie Cadmium. Die beiden Meétalle werden im Gegensatz zu Kupfer
und Blei erst bei hoheren pH-Werten an Feststoffen sorbiert.

QUECKSILBER ist eines der giftigsten Metalle in der Umwelt, besonders in seiner
methylierten Form. Wegen desse hoher Lipidlosichkeit kann es in der Nahrungskette
angereichert _v:crdcn. Metallisches Quecksilber wird in aquatischen Sedimenten
rasch zu Hg® " oxidiert und in dieser Form von bestimmten Organismen zu Mono-
und Dimethylquecksilber methyliert. Aus diesem Grunde konzentrierten sich die
Untersuchungen auf die Unterscheidung der anorganischen und organischen Queck-
silberspezies. In Mccrw%sscr liegt anorganisches Quecksilber fast ausschlieBlich als
Chlorokomplex (HgCl,™") vor, wihrend in FluBwasser die Hydroxospezies domi-
niert. Gleichzeitig ist in Astuarien und SiBwassersystemen ein hoher Anteil orga-
nisch gebunden.

ARSEN kann ge16s2t in zwei Oxidationsstufen vorliegen: Arsen(III) (As(OH)5) und
Arsen(V) (HAsO4™). In Meerwasser ist die fiinfwertige Form bevorzugt, wahrend
in FluBwasser beide Oxidationsstufen vorkommen. Ein bedeutender Anteil findet
sich in natiirlichen Gewissern auch organisch komplexiert, und Arsen wird, ebenso
wie Quecksilber, methyliert.

NICKEL und KOBALT liegen groBtenteils als hydratisierte Ionen und als Carbonate
(NiCO4 bzw. CoCOg3) vor. In Meerwasser finden sich zusitzlich Chloroverbindun-
gen wie NiC1t bzw. CoC1™ .

CHROM kann, ebenso wie Arsen, in zwei Oxidationsstufen vorkommen: Cr(II1) und
Cr(VI). Da Chrom(VI) eine sehr viel hohere Toxizitat als Chrom(III) besitzt, hat
sich das Interesse auf eine analytische Trennung der beiden Spezies gerichtet. Die
sechswertige Form ist anionisch (Cr042' oder Cr,0,7), relativ stabil und findet
sich bei den natiirlichen pH-Werten sowohl in Flufi- auch in Meerwasser. In der
dreiwertigen Form kann Chrom als hydratisiertes Ion, vor allem aber als Hydroxo-
verbindung (Cr(OH)2+ bzw. Cr(OH) 4 ) vorliegen. Gleichzeitig bildet Chrom(III)
Komplexverbindungen mit Huminsiuren und anderen gelosten organischen Substan-
zen.

THALLIUM kommt in zwei Oxidationsstufen vor: TI(I) und TI(III). In wissriger
Losung ist das einwertige Ion stabiler als TP . Bei den Komplexverbindungen ist es
umgekehrt; hier zeigen die dreiwertigen Formen eine hohere Stabilitat. In Meerwas-
ser bei pH 8.1 und in SiiBwasser bei pH 6.5 sollte die dreiwertige Form des Thal-
liums dominieren (TI(OH)3) und ca. 20% als Thallium(I)spezies (Tl+, TICI) vor-
liegen.
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In der Tabelle 8 sind die wichtigsten gelosten Spezies in Meerwassser und SiiBwasser
fiir einige ausgewihlte Metalle zusammengefalt.

Tabelle 8: Chemische Formen geléster anorganischer Metallspezies in Meerwasser und
SiiBwasser (zusammengestellt nach Daten von Andreae, 1986 und Sigg,

1987).

Element

Vorherrschende Metallspezies in Ldsung

Meerwasser

StiBwasser

Al
Cr
Mn
Fe
Co
Ni
Cu
In
As
Se
Ag
Cd
Sn
Sb
Hg
Tl
Pb

AT(OH),”, AL(0H),

2-
CrO4

2

Mn<*, MnC1t

Fe(OH)3

co?*, CoC04, CoCl1®
NiZt, NiC04, Nic1*
CuC03, Cuo*, cu?*

n?

2-
HAsO4

2
4

AgC1,”
cdc1,
SNO(OH) 3"

Sb(OH) ™
2-

2-

Se0,” , SeO3 . HSeO3

HgCl,
T1*, TIC1, T1(0H)4

2- +
PbCO3, Pb(C05),%", PbCI

*, InoH*, InC05, et

AT(0H),™, AL(OH),
2-

Cro,~", Cr(on),"

Mn2+

Fe(OH),", Fe(0H),”

Co2+

NiZt
CuCO3
n?*, Inco,
2-
HAsO4 , As(OH)3
2- -
SeO4 . HSeO3
Ag+, AgCl

cd?*, cdco,

Hg(OH),, HgOHCT

PbCO4
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2.1.1.2. PORENWASSER

Aus dkologischer Sicht sind die chemischen Formen von Schwermetallen in Poren-
wissern von groBer Bedeutung, da Porenwisser in enger Wechselwirkung mit den
Sedimenten stehen und somit in der Regel erhohte Metallgehalte aufweisen, die z. T
kurzfristig an den iiberstehenden Wasserkérper abgegeben werden. Zwis::hen der
Losung und den kontaminierten Feststoffen stellt sich ein dynamisches Gleichge-
wicht ein, das sich in Abhéngigkeit von den biochemischen Verhiltnissen verindert.

Signifikante Anreicherungen von Schwermetallen in Porenwissern wurden in Sedi-
mentproben aus dem Southern California Basin, dem Saanich Inlet (British Colum-
bia) und Loch Fyne (Schottland) gefunden. Die Autoren erklirten sich diese Effekte
mit der Komplexierung von Metallen durch gelsste, organische Substanzen (Brooks
et al.,, 1968; Duchart et al., 1973; Presley et al,, 1972).

Nissenbaum und Swaine (1976) fanden einen Zusammenhang zwischen der Anrei-
cherung von Metallen im Porenwasser und Anreicherung in Huminstoffen; Ausnah-
men bildeten Eisen, Nickel und Kobalt, die unter anaeroben Bedingungen im mari-
nen Milieu meist als Sulfide vorliegen. In diesem Zusammenhang hat Jonasson
(1977) die folgende Anordnung von Metallen mit abnehmender Bindungsfestigkeit
an Humin- und Fulvinsduren vorgeschlagen:

Hg2t > C?t > Po?t > zn?t 5 N2t 5 o2t

Auf der anderen Seite zeigen Eisenkonzentrationen in Porenldsungen von Sedimen-
ten eine typische, zeitabhéngige Entwicklung, die hauptsichlich durch Prizipitations-
/Losungsgleichgewichte kontrolliert wird. Salomons (1985) berichtet iiber ein Lang-
zeitexperiment (1 Jahr), welches im Rheindstuar mit marinen und SiBwassersedi-
menten durchgefithrt wurde, daB8 die Eisenkonzentrationen im Porenwasser ihr
Maximum nach 40-45 '{‘agcn erreichen. In der Folgezeit sanken die Eisengehalte
wieder auf < 10 mg L™ aufgrund der Ausfillung als Eisensulfid im marinen Milieu
bzw. als Eisencarbonat unter fluviatilen Bedingungen.

Lu und Chen (1977) untersuchten das Migrationsverhalten von Spurenmetallen in
Porenwissern von Meeressedimenten. Sie entwickelten ein Gleichgewichtsmodell
zur Berechnung der wichtigsten Metallspezies unter oxidierenden und reduzierenden
Bedingungen. Fir Cadmium, Blei und Quecksilber sind die Sulfidkomplexe die
bedeutendsten Spezies in Losung, bei Mangan sind es die Chlorokomplexe und bei
Chrom die Hydroxokomplexe. Eisen und Nickel waren hauptsichlich mit organi-
schen Substanzen komplexiert. Die Berechnungen stimmten gut mit den gemessenen
Werten iiberein, mit Ausnahmen fiir Zink, Kupfer und Eisen, bei denen Huminkom-
plexe eine -wichtige Rolle spielen, die nicht dem Modell beriicksichtigt waren. Unter
oxidierenden Verhiltnissen wurden, mit Ausnahme von Chrom und Quecksilber, die
meisten Metalle aus dem Sediment freigesetzt.
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Bisher gibt es nur wenige Untersuchungen zum Einflufl héherer Konzentrationen an
organischen Liganden auf die Metall-Speziation in Porenwasser. Untersuchungen an
Sedimentproben des Yarra Rivers (Victoria, Australien) zeigten, daB ein GroBSteil
des Cadmiums an labile, kolloidale Spezies und durch Komplexbildner gebunden
war (Hart & Davies, 1977). Zink und Blei fanden sich hauptsichlich in der kolloida-
len Phase, 20% labil gebunden und 10% fester durch organische Substanzen komple-

xiert.

Batley und Giles (1980) verglichen die Metallspezies in Oberflichenwasser und
Porenwasser von Sedimenten des Woronora Rivers (NSW, Australien). Blei und
Kupfer zeigten im anoxischen Porenwasser einen deutlichen Anstieg, der auf die
komplexierende Bindung geldster organischer Substanzen zuriickgefiihrt wurde. Die
Unterschiede fiir Cadmium waren nicht signifikant. Meist liegen die organisch
gebundenen Metalle kolloidal vor, was auf hohere Molekulargewichte dieser Sub-
Stanzen zuriickzufithren ist. Elderfield (1981) vermutet, daB sie aus geldsten, organi-
schen Verbindungen wihrend der Diagenese entstehen.

2.1.1.3. BODENLOSUNG

Zukiinftig werden zur Beurteilung schwermetallbelasteter Boden immer mehr die
Feststoff/Lésungs-Wechselwirkungen herangezogen. Gerade in diesem Zusammen-
hang gewinnt die Kenntnis der chemischen Formen von Schwermetallen in der
BOdenlésungcn eine grole Bedeutung. Sie werden viel stirker durch pH-Wert-
Verinderungen kontrolliert als dies bei Porenwiisser in Sedimenten der Fall ist. Auf
die Mechanismen der Mobilisierung wird weiter unten eingegangen (vgl. Kap. 2.3.).
Die gelgsten Konzentrationen von Cadmium und Zink sind im allgemeinen bei den
na_lﬁrlichcn pH-Werten von 7-8 niedrig, steigen aber unterhalb pH 6 sehr stark an.

le gelosten Kupfer- und Bleiverbindungen zeigen Minima zwischen pH 5 und 6.
Die Konzentrationen steigen unterhalb von pH 4-5 und oberhalb pH 6-7 (Briimmer,
1986). Die pH-Wert Abhingigkeit der Losungskonzentrationen dieser Metalle zeigt,
da8 die Mobilitat und Verfiigbarkeit in versauerten Bdéden hoch ist. Ein hoher

Chwermetalleintrag, besonders in stark versaverten Waldgebieten, kann daher zu
toxischen Effekten im Okosystem fithren.

D'ie relative Mobilitit der einzelnen Schwermetalle 148t sich grob itber das Verhilt-
Qs gelosier/feststoffgebundener Anteile abschitzen (Herms & Briimmer, 1984), bzw.
Uber den prozentualen Anteil eines Schwermetalls, der unterhalb pH 6 in Losung
g?ht (Cottenie et al., 1982). Im Hinblick darauf und unter Beriicksichtigung der
igkeit eines Metallions ab einem bestimmten pH-Wert Hydroxokomplexe zu bil-
0, wodurch die spezifischen Sorptionseigenschaften stark gepragt werden, ergibt
Sich die folgende Mobilititsreihe fiir Schwermetalle in sauren Boden:

Cd>Zn>Ni>Mn>Cu>Pb>Hg
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Der EinfluB des pH-Wertes auf die Schwermetallkonzentrationen in Bodenlésungen
wird teilweise durch den Gehalt und die Art der im Boden vorhandenen organischen
Substanzen modifiziert. In Bdden mit hoheren Anteilen an organischen Substanzen
steigen die Kupfer- und Bleikonzentrationen, genauso wie die Cadmium- und Zink-
konzentrationen bei pH-Werten groBer 6 oder 7 an, weil losliche metallorganische
Komplexe in diesem pH-Bereich gebildet werden. In Boden mit geringeren Gehalten
an organischer Substanz zeigen die Kupfer- und Bleikonzentrationen nur einen leich-
ten Anstieg im neutralen bis alkalischen Bereich (Briimmer & Herms, 1983; Herms
& Briimmer, 1984).

Im neutralen pH-Bereich liegt der Hauptanteil der Schwermetalle in der Bodenlo-
sung in Form von metallorganischen Komplexen vor. Die Kupfergehalte sind eng mit
den Konzentrationen an organischen Substanzen in Losung korreliert (Jeffery &
Uren, 1983). Bei pH 7 sind 99.5% des Kupfers organisch komplexiert. Mit sinken-
dem pH-Wert nimm{ der komplexierte Anteil an Kupfer ab; gleichzeitig steigt die
Konzentration an Cu” T -Ionen. Unterhalb pH 4 sind nur noch sehr geringe Mengen
komplexiert (Mc Bride & Blasiak, 1979; McBride & Bouldin, 1984). Blei bildet
metallorganische Komplexe von dhnlicher Stabilitit aber vermutlich hoherem Mole-
killargewicht (Herms, 1982). Cadmium- und Zinkkomplexe mit natiirlichen organi-
schen Substanzen besitzen eine geringere Stabilitit. Bei pH-Werten kleiner 6 nimmt
der Anteil des organisch komplexierten Zinks rapide ab (Bloomfield et al., 1976; Mc
Bride & Blasiak, 1979; Sims & Patrick, 1978).

Die metallorganischen Komplexe in der Bodenlésung sind zum groBten Teil negativ
geladen (Bloomfield et al.,, 1976; Sims & Patrick, 1978). Bei pH-Werten unter dem
"zero point of charge" (ZPC) (isoelektrischer Punkt) findet Sorption und damit
wahrscheinlich auch eine Stabilisierung dieser Komplexe an positiv geladenen QOber-
flichen von Feststoffbestandteilen statt. Mit sinkenden pH-Werten nimmt auch die
Loslichkeit von Huminsduren ab. Es ist daher wahrscheinlich, daB metallorganische
Komplexe an Feststoffen noch unter relativ sauren Bedingungen existieren kénnen.
Jedenfalls deuten Untersuchungen von Herms & Briimmer (1984) darauf hin, daB3
selbst bei pH-Werten um 3 noch betrichtliche Anteile an Blei und Kupfer sowie bei
pH 3-4 auch noch Anteile an Cadmium von festem, organischen Material gebunden
werden. Offensichtlich besitzen organische Substanzen eine weitaus hohere Bin-
dungskapazitit fiir Schwermetalle als mineralische Bestandteile des Bodens und
konnen so die toxischen Effekte der Metalle in kontaminierten Systemen herabsetzen
(Brimmer & Herms, 1983; Herms & Briimmer, 1984; Tiller et al., 1984).

Neben der Komplexierung von Schwermetallen durch geléste, organische Substanzen
kénnen auch anorganische Anionen die Metalle komplexieren und somit die Loslich-
keit vergroBern. Mehrere Autoren untersuchten die Bedeutung der anorganischen
Komplexierung fiir die Mobilitdt und Verfiigbarkeit von Schwermetallen in Boden.
Insbesondere erhdht Chlorid die Konzentrationen von Cadmium (Bingham et al.,
1983; Gerth et al., 1981; Hahne & Kroontje, 1973) und von Quecksilber (Hahne &
Kroontje, 1973; Kinniburgh & Jackson, 1978) in Bodenlosungen durch die Bildung
von Chlorokomplexen. Nickel (Bowman & O’Connor, 1982) und Cadmium (Garcia-
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Miragaya & Page, 1976) bilden auch losliche Sulfatokomplexe bei einem erhohten
Angebot von Sulfationen.

2.1.2. METALLE IN FESTSTOFFEN

2.12.1. GEWASSERSEDIMENTE

Die Feststoffphasen, die generell Senken fiir Schwermetalle im Gewisser darstellen,
enthalten Ton-, Carbonat-, Quarz- und Feldspatminerale aus dem Gesteinsabrieb
und aus Béden organische Substanzen unterschiedlicher Herkunft. Dazu kommen im
Wasserkérper gebildete mineralische und organische Partikel. Im allgemeinen sind
die detritischen Mineralkdrner mit Uberziigen aus Eisen- und Manganoxiden bzw.
einem organischen Film versehen. In diesem besonders reaktiven Bereich spielen
sich die meisten Wechselwirkungen wie Bindung und Mobilisierung mit geldsten und
kolloidalen Metallkomponenten ab (Calmano & Foérstner, 1985). Wihrend der frii-
hen Diagenese, die nach der Ablagerung der Schwebstoffe einsetzt, sind die Um-
Wandlungen und Reaktionen mit organischen Substanzen und deren Zersetzungspro-
dukten besonders intensiv. Zusammen mit den Alterungsprozessen an mineralischen
Phasen und Mineralneubildungen findet eine zunehmende Konsolidierung der Sedi-

mente statt (Forstner, 1983).

Das Verhiltnis von geldsten und partikulir gebundenen Schwermetallanteilen verin-
dert sich auf dem FlieBweg eines Gewissers. Ein Austausch erfolgt bereits im Ab-
Wasser, wird in der Kliranlage intensiviert und setzt sich abgeschwicht im Vorfluter
fort. 1y den meisten Fliissen scheinen sich die Gleichgewichte zwischen der Losungs-
und den Feststoffphasen nur unvollstindig einzustellen. Dabei verschieben sie sich in
C!er Regel starker in Richtung Feststoffbindung. Der Grund fiir diese Entwicklung
liegt vor allem in dem fiir Sorptions- und Féllungsreaktionen giinstigen pH-Bereich
VOn 7.8 in natiirlichen Oberflichengewdssern.

Die Verteilung verschiedener Schwermetalle am Ende eines lingeren FlieBweges auf
ch‘_"ﬁbstoffe und Losung zeigt ein Beispiel aus dem Miindungsgebiet des Rheins,
35 in Tabelle 9 wiedergegeben ist.

DlS:Se Beispiel zeigt generelle Unterschiede im Verhalten der einzelnen Metalle.
dhrend Nickel, Zink und Cadmium zu einem héheren Anteil geldst sind, werden
2dere Metalle, wie Blei und Chrom, durch eine starke Affinitit zur Feststoffbin-
Ung Charakterisiert. Im Einzelfall spielen jedoch fiir diese Verhiltnisse die spezifi-
schep Formen des anthropogenen Metalleintrages, die hydrochemischen Bedingun-
BN im Gewisser und insbesondere der Schwebstoffgehalt eine wichtige Rolle.

SDclE Ratiirlichen und schmutzbelasteten Schwebstoffe und Sedimente enthalten
ot Wermetalle, die chemisch unterschiedlich gebunden sind. Als Haupt-, Neben-
“Tgeordnete oder Spurenanteile, hiufig in relativ inerten Positionen im Kristall-

Flter, konnen die Schwermetalle in den Mineralsubstanzen des natiirlichen Ge-




31

Tabelle 9: Jdhrlicher Massentransport an Schwermetallen im Rhein-Miindungsgebiet
(nach de Groot et al., 1973)

Metall in Lésung am Schwebstoff Verteilung
[t a-l] [t a'l] Wasser/Schwebstoff
Blei 695 1.830 1:2.6
Chrom 1.250 2.820 1:2.3
Kupfer 765 1.355 1:1.8
Quecksilber 42 53 1:1.3
Cadmium 125 105 1:0.8
Zink 11.380 6.705 1:0.6
Nickel 765 235 1:0.3

steinsabriebs transportiert und abgelagert werden. Weitverbreitet sind die Silikat-
mineralien Feldspat und Quarz mit sehr geringen Schwermetallanteilen, wihrend die
Tonminerale und insbesondere die Schwerminerale mit ihren héheren Metallgehal-
ten héufig eine Beziehung zu einem bestimmten Ausgangsmaterial (Gestein, Erz-
gang) zeigen (Hirst, 1962; LichtfuB, 1977; Loring, 1979; Dossis & Warren, 1980).

2.12.2. BODEN

Die Mechanismen der Bindung von Schwermetallen in Boden unterscheiden sich
nicht wesentlich von den Bindungsmechanismen bei aquatischen Feststoffen. Der
Unterschied zwischen den beiden Systemen liegt darin, daB Teile des Bodens nicht
in standigem Kontakt mit der Bodenlosung stehen, so daB sich nur temporire Fest-
stoff-/Losungsgleichgewichte einstellen. Eine weitere wichtige Erkenntnis ist, daB
einmal in den Boden gelangte Schwermetalle dort weitestgehend gefangen bleiben.
Sie werden zwar teilweise durch die Pflanzen aufgenommen, gelangen jedoch an-
schlieBend entweder unmittelbar oder auf dem Umwege iiber Tier und Mensch
wieder in den Boden zuriick, wenn auch nicht unbedingt an die gleiche Stelle. Im iib-
rigen ist bei den meisten Schwermetallen die pflanzliche Aufnahme aus Boden ver-
gleichsweise gering, so daB schon aus diesem Grund eine je nach Zufuhr mehr oder
weniger rasche Anreicherung erfolgt (Sauerbeck, 1985). Da Boden eine heterogene
Zusammensetzung aus unterschiedlichen organischen und organomineralischen Sub-
stanzen, Tonmineralien, Eisen-, Aluminium- und Manganoxide sowie anderen Fest-
stoffkomponenten besitzen, gibt es, ebenso wie in aquatischen Feststoffen, eine
Reihe von Bindungsmechanismen fiir Schwermetalle, die von der Zusammensetzung
des Bodens, der Bodenreaktion und den Redoxverhiltnissen abhéngig sind. Die Ab-
bildung 5 zeigt eine schematische Darstellung der Schwermetallreaktionen in Boden
(Briimmer, 1986).
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Abbi1dung 5: Schematische Darstellung der Schwermetallreaktionen in Boden. Wech-
selwirkung zwischen festen Metallphasen (anorganische Metallverbin-
dungen, organische Metallverbindungen (org. ML), sorbierte Metalle),
geldsten Metallspezies (Metallionen, organische und anorganische
Metallkomplexe), Metallaufnahme durch Pflanzen und Mikroorganismen
und Metalltransfer von abgestorbenen Pflanzen und Mikroorganismen in
die Bodenldsung (nach Briimmer, 1986).

Die Zusammensetzung der Bden 4ndert sich mit der Tiefe. Besonders unter feuch-
t8, Klimatischen Verhiltnissen wird das Niederschlagswasser die Bdden durch-
sikern ynd Schwermetalle auslaugen. Die Konzentration der Metalle in der Boden-
{Osllng ist von groBer okologischer Bedeutung, da die Pflanzen Schwermetalle nur
uber die Lésungsphase aufnehmen kénnen, iiber die auch der Transport ins Grund-
Wasser erfolgt. Die Prozesse, welche die Konzentration der Schwermetalle in der
Wa €0ldsung beeinflussen, sind noch nicht vollstéindig untersucht. Anderungen im
SSergehalt des Bodens, Abweichungen von den chemischen Gleichgewichtsbedin-
héiltg?n’ Anderungen in der Aktivitéit von Mikroorganismen, welche die Redoxver-
me Wsse steuern, die Konzentration an geldsten Komplexbildnern und die Zusam-
Sicﬁlsfleung der Bodenatmosphire erfordern eine simultane Betrachtun.gswelse, da
tion diese Prozesse gegenseitig beeinflussen. Gleichzeitig werden durch sie dic'Sorp-
von S/Desorptions- und Fillungs/Ldsunsreaktionen, Ionenpaar- und Koxyplexb}ldung
Lés Schwermetallen gesteuert, welche die Veteilung der Metallspezies zwischen
Ung und Feststoffen beeinflussen.

l(é)ifl-’\l:le- uf die komplexen Zusammenhinge an dieser Stelle im einzelnen einzugehen,
Sich 2 B, feststellen, daf3 bei gleich hohen Schwermetallgehalten die Pflanzen aus




sorptionsschwachen Sanden jeweils wesentlich mehr Metalle als aus Lehm- oder
Tonbdden entziehen, wobei meist auch der Humusgehalt dank seiner hohen Sorp-
tionskapazitit aufnahmemindernd wirkt. Hier gibt es jedoch Unterschiede je nach
der vorhandenen Bodenreaktion und dem Wassergehalt bzw. dem Redoxpotential
sowie in Verbindung mit der Menge und Verteilung reaktionsfahiger Eisen- und
Manganverbindungen im Boden. Eine ausfiihrliche Zusammenfassung iiber das Vor-
kommen und Verhalten wichtiger Schwermetalle in Boden findet sich bei Sauerbeck
(1985).

In Béden, die iiber atmosphdrische Eintrige kontaminiert wurden, finden sich die
hochsten Schwermetallgehalte in den oberen Zentimetern, besonders in organischen
Substanzen. Vor allem in Waldbdden zeigen die organischen Oberflichenschichten
deutliche Anreicherungen an Schwermetallen als Folge der Filterwirkung der Forst-
vegetation (Lindberg et al., 1979; Mayer, 1981; Schwertmann et al., 1982; Ulrich et
al., 1979). Dabei sind zwei Transportpfade zu unterscheiden: die trockene Deposi-
tion direkt auf die Blétter und den Boden und die nasse Deposition, mit der auch
Schwermetalle von den Bléttern abgespiilt werden konnen. Insbesondere die Auf-
nahme von Wasserstoffionen iiber die Blattoberfliche und der damit verbundene
Verlust von Schwermetallen ist einer der entscheidenden Mechanismen fiir die FlufB-
rate eines Metalls durch das terrestrische Okosystem. So kénnen die Gehalte an Blei
und anderen Schwermetallen in organischen Oberflichenschichten des Bodens als
Indikatoren fiir den Grad der Luftverschmutzung dienen. Eine Anreicherung in
diesen Schichten kann jedoch auch iiber den Transport der Metalle aus tieferen
Bodenhorizonten, iiber die Pflanzenwurzeln in die Blitter stattfinden (Briimmer,
1986).

2.1.2.3. ABFALLSTOFFE

KOHLEFLUGASCHEN: Schwermetalle sind in der Kohle vor allem in Aluminjum-
silikaten, als anorganische Sulfide oder als organische Komplexe gebunden (Klein et
al,, 1975). Die Aluminiumsilikate werden bei der Verbrennung nicht zersetzt, son-
dern schmelzen, verklumpen und bilden die Schlacke bzw, die Flugasche. Wihrend
der Anfangsstufen der Verbrennung herrschen vermutlich reduzierende Bedingun-
gen in einem Kohlepartikel, und die chemischen Bindungen zwischen den Schwer-
metallen und dem Schwefel in Sulfidmineralien oder der organischen Matrix werden
gelost. Die Metalle, die sich zunichst gasformig oder als feindisperse Partikel im
Rauchgasstrom befinden, werden anschlieBend oxidiert und bilden weniger flischtige
Verbindungen, die kondensieren oder an den Flugaschepartikeln sorbiert werden,
wenn die Temperatur des Rauchgases sinkt.

Metalle wie Aluminium, Calcium, Cer, Eisen, Kalium, Magnesium, Mangan, Scan-
dium, Strontium und Titan sind weder in der Schlacke noch in der Flugasche bevor-
zugt angereichert. Auf der anderen Seite werden Arsen, Cadmium, Kupfer, Molyb-
dén, Blei, Selen und Thallium im Vergleich zur Schlacke deutlich in der Flugasche
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Tabelle 10: Elementverteilung in verschiedenen Verbrennungsriickstdnden aus einem
Kohlekraftwerk (nach Page et al., 1979)

Schlacke Flugasche Rauchgas

Element (22.2%) (77.1%) (0.7%)

[%] [%] [%]
Eisen 27.9 71.3 0.8
Kupfer 12.7 86.5 0.8
Arsen 0.8 99,1 0.05
Blei 10.3 82.2 7.5
Selen 1.4 60.9 27.7
Quecksilber 2.1 0.1 97.9

aufkonzentriert. Quecksilber, Schwefel, Chlor und Brom werden hauptsichlich gas-
formig emittiert (Lindberg et al, 1975). Tabelle 10 zeigt die relative Verteilung
einiger Elemente zwischen Schlacke, Flugasche und Rauchgaspartikel einer 350 MW
Anlage (Page et al.,, 1979). Die meisten Elemente aus der Tabelle zeigen eine deut-
liche Anreicherung in der Flugasche, wihrend Selen zu 27.7% und Quecksilber fast

ausschlieBlich im Rauchgas enthalten sind.

Klein et al. (1975) fanden in Schlacken Anreicherungsfaktoren in Bezug auf die
Kohle in der GroBenordnung von 10 fiir die Elemente Aluminium, Calctum, Silizium,
Chrom, Eisen, Kalium, Magnesium, Mangan, Scandium und Cer. Zwischen Schlac-
ken und Flugaschen wurden Anreicherungsfaktoren von > 300 fiir Selen, 19 fir
Antimon, 16 fiir Gallium, 13 fiir Blei, 7 fir Cadmium, Kupfer und Zink und 6 fiir
Arsen gemessen. Conzemius et al. (1984) stellten mit Hilfe der Massenspektrometrie
eine hohe Anreicherung von Arsen, Blei, Cadmium, Gallium, Germanium, Zinn,
Thallium und Zink in verschiedenen Flugaschen fest.

Die Verteilung der Schwermetalle auf die unterschiedlichen Verbrennungsriickstin-
de und die Anreicherung in den Flugaschen héngt von der Zusammensetzung der
Kohle, den Bedingungen wihrend der Verbrennung und den thermochemischen
Eigenschaften der Asche ab (Quann et al, 1982). Die Verbrennungstemperatur
spielt fiir die chemische Zusammensetzung der Metallspezies in den Aschen eine
bedeutende Rolle, weil diese stark von den Siedepunkten der einzelnen Verbindun-
gen abhingt. In der Tabelle 11 (nach Davison et al.,, 1974) sind verschiedene Ele-
mentspezies wiedergegeben, die wihrend der Verbrennung entstehen konnen.

Fithrt man die Schwermetallgehalte in Feinstaubfraktionen auf Kondensationsvor-
gange zuriick, so muB die Oberfliche von Flugaschepartikeln angereichert sein.
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Tabelle 11: Vorkommen potentieller, anorganischer Elementspezies wihrend der
Kohleverbrennung, deren Siedepunkte ober- baw. unterhalb 1550 °C
liegen (nach Davison et al., 1974)

Elementspezies, die unter
1550 °C sieden bzw. sub-
limieren

Elementspezies, die iber
1550 °C sieden bzw. sub-

limieren
As, Asy03, Asy05, As,Sq A1, A0,
Ba Be, Be0
Bi Bi203
Ca C
Cd, Cdo, CdS Ca0
Cr(C0)4, CrCly, Crs (1550°C) Co, Co0, CoS
K Cr, Cr‘203
Mg Cu, Cuo
Ni(CO)4 Fe, Fe203, Fe304, Fe0
Pb Mg0, MgS
Rb Mn, Mno, t‘InO2
S Ni, NiQ
Se, Se0,, Selq Si, $i0,
Sb, Sb,S5, Sby0y (1550°C) Sn, Sn0,,
SnS Ti, T102, Ti0
Sr u, uo,

T, leo, leo3
In, InS

Linton et al. (1976) konnten dies nachweisen, indem sie die Elementzusammenset-
zung von Flugaschepartikeln in Abhingigkeit vom Abstand zur Partikeloberfliche
(Tiefenprofil) untersuchten. Als wichtigstes Ergebnis ihrer Untersuchungen an Par-
tikeln im KorngréBenbereich zwischen 75 und 100 m ist festzuhalten, daB bestimmte
Elemente innerhalb der Partikel ungleich verteilt sind. Insbesondere sind Vanadium,
Chrom, Zink, Thallium und Blei im Oberflichenbereich stirker als im Korninneren
konzentriert. So betragt z.B. das geschitzte Verhiltnis von Oberflichen- zu Gesamt-
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konzentration in den untersuchten Partikeln fiir Blei ca. 4 und fiir Thallium ca. 40
(Keyser et al., 1978).

Die von Linton et al. (1976) an Flugaschepartikeln aufgenommenen Tiefenprofile
zeigen weiterhin, daB der Elementgehalt bei einem Abstand von der Partikeloberfla-
che von > 0.05 pm konstant bleibt. Diesen Wert fiir die Dicke von Oberflichen-
schichten nennen auch Campbell et al. (1979). In weiteren Untersuchungen konnten
Linton et al. (1977) nachweisen, daB die Elementanreicherung in Oberflichenschich-
ten von Flugaschepartikeln mit entsprechenden Auslaugungsraten fiir diese Elemen-
te korreliert, so daB mit Auslaugungstests indirekt die Oberfliche dieser Partikel
charakterisiert werden kann. Auslaugungstests von Hansen & Fisher ((1980) fithrten
zu dem Ergebnis, daB in der Oberflachenschicht von Flugaschepartikeln die Ele-
mente Vanadium, Zink, Arsen, Selen, Molybdidn, Cadmium, Antimon, Wolfram und
Uran zu mehr als 70% angereichert sind.

Hulett et al. (1980a,b; 1981) gelangen die Auftrennung von Flugaschen in drei Pha-
sen: Aluminiumsilikat-Glas, Mullit-Quarz und magnetische Spinelle. Untersuchun-
gen der Metallverteilung innerhalb dieser Phasen ergaben:

- l?ic Aluminiumsilikat-Glasphase enthilt viele Alkali- und Erdalkalimetalle sowie
Cine Mehrzahl toxischer Spurenelemente, z.B. Arsen, Cadmium und Blei.

B D_ie Mullit-Quarzphase ist relativ schwermetallfrei. Die Elemente Silizium und Alu-
Miniym werden in dieser Phase durch Elemente wie Eisen und Titan isomorph sub-

stitujert.

- Die phase der magnetischen Verbindungen enthilt einen hohen Anteil an Spinel-
len, in denen Aluminium zum Teil durch Eisen und andere Spurenelemente iso-
Mmorph substituiert ist. In dieser Phase sind die Schwermetalle Vanadium, Chrom,
Mangan, Eisen, Kobalt , Nickel, Kupfer und Zink stark angereichert.

Diese Untersuchungen zeigen, daB die physiko-chemischen Formen der
Schwermetalle in Flugaschen wesentlich durch die jeweiligen Mineralphasen in den
chep bestimmt werden.

HAUSMULL ist ein auBerordentlich heterogenes und von diversen EinflugroBen
abhfillgiges Gemenge und daher einer grundlegenden physiko-chemischen Analyse
d.e T Schwermetalle nur schwer zuginglich. Uber lingere Zeitriume bzw. fiir groBere
Sledluugsgcbictc sind derartige Untersuchungen deshalb trotz ihrer Wichtigkeit fiir
alle Verfahren der Abfallbehandlung bisher nicht in Angriff genommen worden
(Greingy et al., 1983).

Die Abgase und/oder Abwisser aus Pyrolyse- und Verbrennungsanlagen sind Trans-
POrtme gien fiir die Schwermetalle in die Umwelt. Durch die besondere Zusammen-
setzuflg des Abfalls konnen unter solchen Verfahrensbedingungen groBe Mengen an
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Schadstoffen emittiert werden. Infolge des hohen Papier- (Pigmente, Fiillstoffe,
Leime etc.) und Kunststoffanteils (Stabilisatoren, Pigmente, Additiv::) und des
Anteils an belastenden Verbrauchsmaterialien (Batterien, Farb- und Chemikalien-
reste, Haushaltsgegenstinde) sind die Schwermetallgehalte im Hausmiill 10-100 mal
hoher als im Brennstoff Kohle. Eine entsprechende Verteilung der Schwermetalle
zeigt sich in den Flugaschen. Wadge & Hutton (1985) verglichen die Zusammenset-
zung und Charakteristiken von Kohle- und Miillverbrennungsflugaschen. Arsen,
Cadmium, Blei und Selen waren in beiden Aschen angereichert, wobei die Schwer-
metallgehalte der Miillverbrennungsasche erheblich hiher lagen. Rasterelektroni-
sche Aufnahmen ergaben sehr unterschiedliche morphologische Zusammensetzun-
gen.

Bisherige Untersuchungen zur Schadstoffemission aus Hausmiill beziehen sich meist
auf Metallanalysen im Sickerwasser von Deponien (Ehrig, 1983) und auf den Output
von Pyrolyse- und Verbrennungsanlagen (Gas-, Flugasche-, Filterstaub- und Abwas-
seranalysen) sowie die Eluierbarkeit von festen Riickstinden. Untersuchungen von
Miillkomposten lassen grobe Riickschliisse auf die Schwermetallbelastung der ver-
wendeten Hausmiillfraktionen zu. Es fehlen jedoch Daten zur chemischen Speziation
der Schwermetalle in diesen Materialien.

Nielsen (1978) hat verschiedene Fraktionen kommunaler Abfille in Schweden auf
Schwermetalle untersucht und dabei gefunden, daB die hauptsachlichen Quellen die
metallischen Teile des Abfalls sind, die leicht abgetrennt werden kénnen. Tabelle 12
zeigt die Verteilung einiger Schwermetalle in der organischen Fraktion des Haus-
miills. Diese Fraktion macht nur einen Bruchteil des gesamten untersuchten Miills
aus, und zwar bei Kupfer 80%, Zink 32%, Cadmium 40%, Quecksilber 40%,
Mangan 27% und Blei 15%. Untersuchungen von Brunner & Ernst (1986) und
Baccini & Brunner (1987) zeigten, daB Kunststoffe die Hauptquellen fiir Cadmium
in Hausmiill darstellen und Batterien einen bedeutenden Anteil zur Quecksilber-
und Zinkkonzentration beitragen.

Die Sickerwésser von Miilldeponien weisen je nach Zusammensetzung, Alter und
Redoxbedingungen des Deponiekdrpers unterschiedliche Gehalte an Fettsiduren und
anderen organischen Verbindungen auf, welche die Speziation der Schwermetalle
beeinflussen. Umgekehrt konnen Schwermetalle eine toxische Wirkung auf die Bak-
terien ausiiben und somit die Sickerwasser- und Gaszusammensetzung verindern,
Anderson et al. (1985) stellten fest, daB durch eine Konzentration von 250 mg L~
Zink der Gehalt an organischen Sauren, in der Hauptsache Propionsiure, stark er-
hoht wurde, was auf eine Hemmung der acetogenen Bakterien hindeutet, wihrend
gleichzeitig der pH-Wert um eine Einheit sank. Ebenso fiihren hohe Sulfatgehalte im
Sickerwasser unter anaeroben Verhiltnissen zur Bildung von Sulfiden und Schwefel-
wasserstoff, wodurch Schwermetalle ausgefillt und unter Umstinden die Methangas-
produktion wegen der toxischen Wirkung von Schwefelwasserstoff gestoppt werden
kann.
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Tabelle 12: Verteilung [%] von Schwermetallen in der organischen Fraktion von
Hausmiill (nach Nielsen, 1978)

Cd Cu Hg Mn Pb In
Papier, Pappe 10.0 13.4 32.5 62.1 17.7 34.4
Papierverbund,
Kunststoffe,
Textilien, 77.5 6.1 42.5 10.3 47.1 34.4
Holz, Knochen,
Gummi
Feinmiill 7.5 4.9 20.0 17.2 17.7 15.6
Vegetab. Reste 5.0 75.6 5.0 10.3 17.7 15.6

KLARSCHLAMM: Durch die Behandlung und Reinigung von Abwissern werden
Schwermetalle in Klérschlamm angereichert. Da Klirschlimme hohe Anteile an or-
ganischen Materialien besitzen, spielen biologische Mechanismen und Komplexie-
rungsreaktionen bei der Bindung bestimmter Metalle eine besonders wichtige Rolle.
Daneben finden die gleichen Prozesse (Sorption, Mitfallung) wie an anorganischen,
fluviatilen Feststoffen statt.

Die organischen Polymere, welche einen Teil der Matrix der Belebtschlammflocken
bilden, sind wegen ihrer reaktiven Oberflichen besonders gute Adsorbentien fiir
Schwermetalle. Sie haben die Eigenschaft, sich zu stabilen und leicht absetzbaren
Aggregaten zusammenzuschlieBen und sorbieren auch geloste organische Molekiile.
Ein Teil des organischen Materials wird im Laufe der Behandlung durch Mikroorga-
nismen zersetzt. Ihre Wechselwirkung mit anderen Feststoffkomponenten hat daher
signifikante Auswirkungen auf die strukturelle Entwicklung der Belebtschlamm-
flocken und beeinfluBt somit die Eigenschaften des gesamten Klirschlammes (Sterrit
& Lester, 1983).

Gelbste Schwermetalle werden im Klirschlamm durch organische Liganden komple-
Xiert. Das Sorptionsverhalten der Metalle hingt daher stark von den Komplexbil-
dungsreaktionen mit der Biomasse, den Konzentrationen an gelosten Liganden und
an extrazelluléren Polymeren ab. Die Hauptrolle bei der anfinglichen Sorption spie-
len die sogenannten extrazelluliren Polymerverbindungen. Sie setzen sich aus Lipi-
den, Nukleinsiuren, Proteinen und Kohlenwasserstoffen zusammmen. Es ist bisher
nicht bekannt, ob sie in dieser Form als Einzelverbindungen oder als Komplexe (z.B.
Glycoproteine, Lipoproteine, Glycolipide) vorliegen. Die meisten Untersuchungen
konzentrierten sich auf die Rolle der Kohlenwasserstoff-Fraktion (Polysaccharide)
der extrazelluliren Polymeren, dic aus einer Mischung von neutralen Zuckern und
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Hexuronsiuren bestehen. Die Protein-Fraktion ist bislang noch nicht niher unter-
sucht worden. Kaum mehr Informationen existieren iber die Lipid-Fraktion. Vorlau-
fige Ergebnisse zeigen, dal sowohl unpolare Lipide als auch Phospholipide in dieser
Fraktion vorliegen, wobei die Phospholipide den groBeren Teil ausmachen (Forster
1983). All diese Verbindungen, Proteine, Polysaccharide und Lipide, bilden dit’:
wichtigsten Bestandteile der extrazelluliren Polymeren, '

Carboxyl-, Hydroxyl-, Phosphoryl-, Sulfhydryl- und phenolische OH-Gruppen sind
die bevorzugten Sorptionsstellen fiir Schwermetalle. Die Oberflachen der Belebt-
schlammflocken sind in der Regel negativ geladen, so da8 die Metalle an der organi-
schen Matrix nicht nur komplexiert, sondern auch gegen andere Kationen ausge-
tauscht werden kénnen. Die Kationcnaustauschkapazitiit bestimmt das Absetzverhal-
ten der Flocken. Schlimme mit hohen negativen Ladungen zeigen ein schlechteres
Absetzverhalten als schwach negativ geladene Schlimme, woraus Riickschliisse auf
die Bindungsmechanismen der Schwermetalle an den Carboxylgruppen gezogen
werden konnen (vgl. Abb. 6).
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Abbildung 6: Bindungsmechanismen fiir Metallkationen an Carboxylgruppen (nach
Forster, 1983)

Einen Uberblick iiber die Affinititen verschiedener Schwermetalle zu extrazelluldren
Polymeren, die aus der Produktion von K. aerogenes und aus Klirschlamm stammen,
sowie zu Fulvinsduren verschiedener Herkunft gibt die Tabelle 13, die Forster (1983)
mit Hilfe der Angaben anderer Autoren zusammengestellt hat.

Kupfer und Blei zeigen aufgrund ihrer hohen Komplexbildungskonstanten mit orga-
nischen Substanzen die stabilsten Bindungen, wihrend Cadmium, Nickel und Zink
weniger fest gebunden werden. Im Vergleich zu anorganischen Feststoffkomponen-
ten werden organische Oberflachen jedoch auch von diesen Schwermetallen in der
Regel als Bindungspartner bevorzugt. Dies zeigen phasenspezifische Untersuchun-
gen mit Hilfe sequentieller Extraktionstechniken (z.B. Emmerich et al., 1982; Lake et
al, 1985; Legret et al,, 1983; Petruzzelli et al., 1983; Stover et al., 1976), auf die in
Abschnitt 2.1.3.2. ndher eingegangen wird.
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Tabelle 13: Affinitdtsreihe fir Schwermetalle und Biopolymere (nach Forster, 1983)

Biopolymer Schwermetalle

K. aerogenes £zpl Cu>Ni Co>Cd
Kldrschlamm FAZ Cu Fe>Zn Ni>Cd
K1&rschlamm Pb > Cd > Zn > Ni

Torf FAZ Cu>Ni 2n

K1drschlamm £zp! In > Ni > Fe

org. Material, allgem. Pb > Cu > Ni > Zn > Cd > Fe

1 Z
EZP = extrazellulare Polymere;  FA = Fulvinsdure

2.13. PHASENSPEZIFISCHE METALLBESTIMMUNG
2.13.1. INSTRUMENTELLE PHYSIKALISCHE VERFAHREN

Die direkte Bestimmung der Schwermetallbindungsformen in Feststoffen ist inzwi-
schen durch eine Reihe instrumenteller Techniken moglich geworden. Sie beruhen in
den meisten Fillen auf dem BeschuB der Probe mit fokussierten Teilchenstrahlen
(Photonen, Elektronen, Protonen, Ionen) und dem Nachweis der sekundir erzeugten
Strahlung bzw. Bruchstiicke. Dabei lassen sich prinzipiell zwei Vorgehensweisen
unterscheiden. Im ersten, sogenannten elementspezifischen Ansatz, wird versucht die
Spurenelemente den Haupt- oder Nebenelementbestandteilen eines Partikels zuzu-
ordnen. Im zweiten Fall versucht man, den Ort bzw. die Umgebung des betreffenden
Elementes auf der Partikeloberfliche zu charakterisieren (phasen- oder ortsspezifi-
scher Ansatz). Beide Ansiitze sind nicht auf einzelne Partikel beschriinkt, sondern sie
lassen sich auch auf eine Ansammlung von Feststoffpartikeln anwenden. Einige
Techniken erlauben eine visuelle Auswah! des zu analysierenden Bereiches auf der
Partikeloberfliche und bieten gleichzeitig eine morphologische und chemische Aus-
wertung.

Die am weitesten verbreijtete mikroanalytische Methode beruht auf der Verwendung
der Elektronenqlihosonde in Kombination mit einem Rasterelektronenmikroskop
(REM). Nachteilig sind die relativ schlechten Nachweisgrenzen fiir viele Metalle
(zB. > 200 pg g™ fiir Zn, Pb, Cd, Fe bei Messung mit einem wellenlingendispersi-
ven Rontgenfluoreszenzspektrometer (Norrish et al., 1986)), so daB3 ihre Anwendung
in der Speziation von Metallen auf stark kontaminierte Feststoffe beschrankt ist. Die
Kombination _der Mikrosonde mit rontgendiffraktometrischen Bestimmungen ist
besonders geeignet zur Identifizierung von Schwermetallbindungsformen in sulfidi-
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schen Mineralien. Mit Hilfe der Mikrosonde ist es auch moglich eine "chemische
Kartierung" der Partikeloberfliche vorzunehmen, indem mit dem Elektronenstrahl
rasterartig ein bestimmter Bereich der Oberfliche abgefahren wird und die resultie-
renden Réntgenfluoreszenz- oder Elcktroncnencrgieverlustspcktren (EELS) ausge-
wertet und verglichen werden. Auf diese Weise lassen sich Kartierungen fiir die ein-
zelnen Metalle aufstellen, welche dann mit den entsprechenden Signalen der Haupt-
und Nebenelemente (z.B. S, Al, Fe) verglichen werden kénnen. Die Auflosung liegt
im unteren Mikrometerbereich. Die Methode eignet sich vor allem zur Bestimmung
von Schwermetallverbindungen in Coatings von Sediment- oder Bodenpartikel sowie
in Aggregaten, dic aus mehreren Phasen zusammengesetzt sind (Lee & Kittrick,
1984).

Mikroanalysen dieser Art haben den Nachteil, daB nur winzige Ausschnitte der Par-
tikeloberflichen untersucht werden koénnen. Bei inhomogenem Probematerial sind
reprasentative Analysen schwierig durchzufiihren, da sie eine groBe Zahl von Einzel-
messungen verlangen bzw. viele Partikel untersucht werden miissen. Bernard et al.
(1986) berichteten kiirzlich iiber die Einfithrung eines sogenannten Expertensystems,
das automatisch eine "intelligente" Partikelauswahl, Identifizierung und Charakteri-
sierung vornimmt. Die Daten werden mit Hilfe der numerischen multivarianten Ana-
lyse interpretiert. Den Autoren gelang es 13 geochemisch unterschiedliche Partikel-
typen zu differenzieren und damit eine astuarine Vermischung von Schwebstoffen zu
untersuchen. Die Anwendung reprisentiert den gegenwirtigen Stand der Technik in
der quantitativen Charakterisierung und Klassifizierung feiner Partikel in Gewsissern
und Luftstaub.

Die Nachweisgrenzen in der mikroanalytischen Rontgenfluoreszenz hingen stark
vom Verhéltnis Signal/Untergrund ab. Dieses Verhiltnis verbessert sich bei der An-
regung mit schwereren, geladenen Teilchen (Protonen) im Vergleich zu Elektronen.
Protonenangeregte Rontgenfluoreszenz (PIXE) mit einer Auflosung bis zu 2pm wur-
den von Cahill (1980) und Burnett & Woolum (1983) beschrieben. Die Nachweis-
grenzen fiir Spurenmetalle liegen im unteren pg g -Bereich. Fiir die Speziation von
Schwermetallen in Feststoffpartikeln hat diese Technik in Kombination mit einer
Mikrosonde deutliche Vorteile gegeniiber der konventionellen Elektronenmikroson-
de.

Eine direkte Strukturanalyse an kristallinen Phasen 148t sich mit Hilfe der Rontgen-
diffraktometrie vornehmen. Schwermetalle in kontaminierten Feststoffen finden sich
jedoch héufig in amorphen oder kryptokristallinen Phasen, die wiederum Bestandtei-
le der Hauptkomponenten sind. Informationen iiber den Koordinations- und Valenz-
status eines Metalles bieten Verfahren zur Analyse der Réntgenfeinstruktur
(EXAFS). Sie haben jedoch den Nachteil, daB sie auf hohe Elementkonzentrationen
beschrénkt bleiben. Auch die Pulverdiffraktometrie wird wegen ihrer geringen Sensi-
tivitdt und der Matrixeffekte selten zur quantitativen Analyse kristalliner Schwer-
metallverbindungen angewendet.
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Ein GroBteil der Schwermetalle in kontaminierten Feststoffen ist an den Partikel-
oberflichen angereichert. Fiir Oberflachenuntersuchungen der Bindungsformen von
Schwermetallen werden gegenwirtig hauptsichlich drei Verfahren eingesetzt: Ront-
gen-Photoelektronen-Spektroskopie oder Elektronenspektroskopie zur chemischen
Analyse (XPS oder ESCA), Auger-Elektronen-Spektroskopie (AES) und Sekundir-
ionen-Massenspektrometrie (SIMS). Die Abbildung 7 zeigt das Prinzip dieser Ana-

lysetechniken.

Bei der Rontgen-Photoelektronen-Spektroskopie (XPS) wird ein Elektron aus einer
der inneren Schalen eines Atoms durch Anregung mit Rontgenstrahlung (Mg K
oder Al K ) herausgeschossen. Die Analyse der kinetischen Energie dieses Elektrons
1Bt Riickschliisse auf die chemische Bindung des betreffenden Atoms zu, da die
Bindungsenergien vom Valenzzustand abhiingen, d.h. von der Art der chemischen
Verbindung. Die Nachweisgrenzen bei der Oberflichenanalyse liegen im Bereich
von 0.1-1%, so daB die Methode fiir Metalle im Spurenbereich weniger geeignet ist.
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Abbildung 7: Analyseverfahren zur Untersuchung von Partikeloberfldchen (nach Kane,
1986)

SIMS

Beim BeschuB mit Rontgenstrahlung werden primir Photoelektronen erzeugt. Es
otstehen dabei jedoch auch einige Auger-Elektronen. Auger-Elektronen stammen
Von einem Sekundireffekt. Die Entfernung eines Photoelektrons hinterliBt eine

Crstelle in einem inneren Orbital mit einer hohen Bindungsenergie. Das entspre-
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chende Ion ist stark angeregt und instabil. Um einen stabileren Zustand zu errei-
chen, kann ein Elektron einer &uBleren Schale die Leerstelle des inneren Orbitals
auffiillen und die freiwerdende Energie auf ein weiteres Elektron der duBeren Scha-
len iibertragen werden. Wenn die iibertragene Energie hoher als die Bindungsener-
gie dieses Elektrons ist, kann es aus der Schale herausgeschossen werden. Das emit-
tierte Elektron bezeichnet man als Auger-Elektron, und seine Energie hingt von der
Differenz der Energieniveaus ab, die beim Auffillen der inneren Schale iberbriickt
werden. Diese Energie 1aBt sich mit Hilfe der Auger-Elektronen-Spektroskopie
(AES) messen. Die Methode ist jedoch nicht so nachweiskriftig wie die XPS, obwohl
sie einige chemische Informationen zum Bindungszustand von Metallen an Partikel-
oberflichen liefern kann.

Die AES wird gewdhnlich als statische Methode betrieben, bei der ein relatiy grofBes
Gebiet der Oberfliche erfaBt wird. Der groBe Vorteil dieser Methode ist jedoch das
hohe raumliche Auflosungsvermogen bis zu 30 nm (Kane, 1986). Neuere Entwicklun-
gen machen es moglich, die Oberfliche mit dem Elektronenstrahl in einem Raster
abzufahren und mit Hilfe eines Energieanalysators Auger- Elektronen mit einer dis-
kreten Energie zu detektieren (Raster-Auger-Mikroskopie, SAM). Durch eine geeig-
nete elektronische Instrumentierung 148t sich auch der Strahl auf einem gewiinschten
Punkt der Oberfliche stationdr halten und ein Energieverteilungsspektrum aufstel-
len. Auf diese Weise konnen sehr kleine Flichen oder Partikel analysiert werden.

Grofle Fortschritte werden zur Zeit mit Hilfe der Sekundérionen-Massenspektro-
metrie (SIMS) erzielt, welche die besten Nachweisgrenzen (bis zu 1pg g °) unter den
Oberflachenanalyseverfahren besitzt. SIMS ermoglicht auch die Speziation von Spu-
renmetallen auf der Oberfliche mit Hilfe der Mikrosondentechnik, bei welcher der
Primérionenstrahl (hauptsichlich negativ geladenen Sauerstoffionen) auf einen
Durchmesser von ca. 3-5 m fokussiert werden kann (Keyser et al, 1978). Der Pri-
mirionenstrahl erzeugt Sekundérionen, die vor allem aus den ersten beiden Atomla-
gen der Oberflichenschicht stammen und mit Hilfe eines Massenspektrometers
nachgewiesen werden. Eine Umpolung des Magnetfeldes ermoglicht sowohl die Be-
stimmung von negativen als auch positiven Ionen, wodurch die Analyse der chemi-
schen Zusammensetzung von Oberflichenverbindungen vereinfacht wird.

Die Speziation organisch gebundener Schwermetalle als individuelle chemische Ver-
bindungen ist mit den oben erwéhnten Verfahren nicht méglich, da in der Regel bei
Feststoffproben ein ganzes Strukturengemisch vorliegt, aus dem sich die Einzelver-
bindung nicht isolieren 14Bt. Man kann jedoch die metallorganische Verbindung z.B.
durch eine spezifische Extraktion von der Matrix abtrennen und die Verbindung in
der Extraktionslosung nachweisen. Als Analysetechniken kommen dafiir chromato-
graphische Trennverfahren mit anschlieBender elementspezifischer Detektion in
Frage. Zur Bestimmung der metallorganischen Spezies von Quecksilber, Arsen, Se-
len, Blei, Antimon Zinn, Germanium und Kobalt werden z.B. hiufig Kombinationen
von Gaschromatographic (GC) oder Hochdruckfliissigkeitschromatographie
(HPLC) mit der Atomabsorptionsspektroskopie (AAS) oder Atomemmissionspek-
troskopie (ICP) eingesetzt.
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Die Wechselwirkungen metallorganischer Spezies mit organischen Substanzen in
Boden oder Sedimenten lassen sich mit Hilfe der Laser-Mikrosonde-Massen-Analy-
se (LAMMA) untersuchen. Das Prinzip dieser Methode beruht auf der Ionisierung
eines Mikrovolumens der Probe durch einen Laserstrahl und dem Nachweis der mo-
lekularen Bruchstiicke mit einem Massenspektrometer. Nachteilig ist, da in dem
Mikroplasma Sekundérverbindungen gebildet werden, die von den primir erzeugten
Ionen nicht unterscheidbar sind. LAMMA ist daher besser als Erginzungsmethode
zu SIMS oder XPS geeignet.

Zuletzt soll noch eine Methode erwihnt werden, welche die Untersuchung bestimm-
ter Metallkomplexe, sowohl in Lsung als auch an definierten Feststoffoberflichen,
ermdglicht. Die Elektronenspinresonanz-Spektroskopie (ESR) licfert bei Auswer-
tung der Feinstruktur im Spektrum strukturelle Informationen iiber die jeweilige
Metallverbindung. So war z.B. mit dieser Methode die Feststellung moglich, daB die
Verbindungen von Cu® " oder CtOH ¥ mit Sulfonaten und Phosphaten iiber Was-
serstoffbriickenbindungen (outer-sphere Komplexe) gebildet werden, wihrend Carb-
oxylgruppen und andere chelatbildende Liganden stabilere inner-sphere Komplexe
mit Kupfer eingehen (Motschi, 1987). ESR-Messungen an Ubergangsmetallkomple-
xen betreffen nur die nichste Nachbarschaft des paramagnetischen Zentrums, d.h.
die hyperfeinen Wechselwirkungen zwischen Zentralatom und der ersten Koordina-
tionssphire der Liganden, bzw. registrieren Anderungen im Ligandenfeld, wie es bei
den unterschiedlichen Kupfer(Il)komplexen der Fall ist. Fiir Untersuchungen der
Wechselwirkungen in einem etwas groBeren Umfeld (@ = 10 A) sind andere mag-
netische Resonanzmethoden (ENDOR, ESEEM) besser geeignet.

2.1.3.2. CHEMISCHE EXTRAKTIONSVERFAHREN

Eine Differenzierung der Bindungsformen von Schwermetallen an Feststoffen mit
Hilfe chemischer Auslaugungsverfahren ist nicht moglich. Das Ziel der selektiven,
chemischen Laugung ist derzeit eine Unterscheidung und Abtrennung von Schwer-
metallen vorzunehmen, die an die verschiedenen Feststoffphasen gebunden sind.
Durch die Bindung an charakteristische Feststoffphasen wird die chemische Reakti-
vitét, die Mobilitit und die biologische Verfiigbarkeit des Schwermetalls bestimmt.
Wichtige mineralogische Komponenten, welche die Metallkonzentrationen kontrol-
lieren, sind Eisen-und Manganoxidhydrate, Tonmineralien sowie die organischen
Substanzen,

Die Schwierigkeit bei der Bewertung der Umweltvertriglichkeit von kontaminierten
Feststoffen durch chemische Auslaugungsversuche liegt zunéchst darin, da die ver-
sghiedenen Freisctzungsvorgé‘mge nicht durch eine einzige Mafizahl zu beschreiben
sind. Fiir eine generelle Abschitzung der Mobilitit sind Elutions-Testverfahren vor-
geschlagen worden (z.B. DEV, 1987; Lec et al., 1976). Damit lassen sich typische
Vorgénge nicht simulieren, insbesondere im Hinblick auf unmittelbare Effekte durch
Versauerung, Anderung der Redoxbedingungen, Einflu der Salinitdt und andere
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EinfluBgréBen. Es erscheint daher zweckmiBig, all jene Phasen und Komponenten
zu erfassen, die an kurz- oder mxttc?lfrxstlgcn chemischen Umsetzungen teilnehmen
und potentiell biologisch verfiigbar sind.

Unabhingig von der aktuellen Anwendung im Gewisser- und Bodenschutz sowie bei
der Beurteilung des Deponieverhaltens kontaminierter Feststoffe wird die Frage der
chemischen Bindung von Schwermetallen in natiirlichen Substraten seit lingerem
untersucht. Vor allem in der Bodenkunde wurden schon friihzeitig chemische Ex-
traktionsverfahren eingesetzt, mit denen sich die Verfiigbarkeit bestimmter Kompo-
nenten, die fiir die Fruchtbarkeit des Bodens wichtig sind, ermitteln 148t (Jackson,
1958). In der Sedimentpetrographie interessierte zunichst vor allem die Differenzie-
rung der Metallgehalte in den detritischen und authigenen Mineralfraktionen von
Carbonatgesteinen. Die Methode von Hirst & Nicholls (1958) wurde spiter von
Chester (1965) verwendet, um die Spurenelementverteilung in carbonatischen Riff-
sedimenten und in detritischen Ablagerungen zu unterscheiden. In der weiteren Ent-
wicklung konzentrierte sich das Interesse besonders auf die Formen der Metallbin-
dung in pelagischen Sedimenten, speziell im Zusammenhang mit der Frage der
Schwermetallanreicherung in Mangankonkretionen (Chester & Hughes, 1967).

Es gibt keine allgemeine Ubereinstimmung in der Frage, welche Extraktionsreagen-
zien jeweils am geeignetsten sind. Da die chemischen Prozesse je nach Fragestellung
sehr heterogen sein kdnnen, wurden die Auslaugverfahren meist auf die Art der
Feststoffe (Sedimente, Boden, Kldrschlamm, Flugaschen, StraBenstaub, Mangan-
knollen, etc.) und der zu bestimmenden Elemente ausgerichtet. Im Idealfall sollten
die einzelnen Reagenzien so selektiv sein, daB jeweils nur eine phasenspezifische
Komponente erfat wird. Bei den sequentiellen Extraktionsverfahren folgen ver-
schieden Behandlungsschritte aufeinander, bei denen immer aggressivere Reagenzi-
en eingesetzt werden. Auf diese Weise erhilt man eine Art Abstufung der Bindungs-
stabilitdten firr die einzelnen Metalle. In der Regel werden zunichst die labil gebun-
denen, austauschbaren Kationen bestimmt; darauf folgen die stabileren Carbonate,
reduzierbaren, oxidierbaren und residuale Phasen.

Die Auslaugungschemikalien, die in den bodenkundlichen und den sediment-geo-
chemischen Fragestellungen eingesetzt wurden, unterscheiden sich nicht wesentlich.
Bei den bodenkundlichen Anwendungen dominieren traditionell die Chelatbildner
wihrend bei den sedimentbezogenen Untersuchungen eher die sequentiellen Ver-
fahren eingesetzt werden, die eine Abschitzung mehrerer Bindungstypen und deren
Anteile zulassen. Auch bei Kldrschiimmen wurden solche Verfahren angewendet.
Die Tabelle 14 gibt einen Uberblick iiber eine Reihe von Methoden, die entweder
einzeln oder in Sequenz eingesetzt werden.
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Tabelle 14: Phasenspezifische Extraktion von Schwermetallen in kontaminierten
Feststoffen

Chemische Fraktionen

Auslaugungsmethoden

Literatur

L8s1iche Fraktionen

L8s1. organ. Substanzen/
18s1iche freie Kationen

Austauschbare Kationen

Carbonatische Fraktion

HZO-Schntteltest (mit Wasser des Verklappungsortes
Oberstehende L3sung wird Ober einen Katfonen-

austauscher geschickt

0.2 M BaC]Z-Tr1ethanolam1n, pH 8.1

1 M Natriumacetat, pH der Suspension
1 M Ammoniumacetat, pH 7

0.3 N HCY

COZ—Behandlung: NaOAc/HOAc-Puffer;
saurer Kationenaustauscher

Leicht reduzferb. Fraktion 0.1 M Rydroxylaminhydrochlorid, pH 2

(Mn-oxide, amorphe Fe-oxide)

MB1g reduzierb. Fraktion

Ox1dterbare Frakt ion
Huminsauren
Uipige

°T96n1sche Reste

0.15 M Oxals3ure/0.25 M Ammonfumoxalat
Natriumdithfonit/Citrat

1 M Hydroxylaminhydrochlorid/25% Essigsdure
20 % K,0, (95 %)

272
0.5 N NaOH; 0.1 N NaOH

Benzo1/Dichlormethan

Na-hypochlorid; Citrat/Dithionit

Keeley & Engler (1974)

Gambrel) et a). (1977)

Jackson (1958);
Gupta & Chen (1975)

Malo (1977)
Patchineelam (1975);
Tessier et al. (1979);
Deurer et al (1978)
Chao (1972)

Schwertmann (1964)
Holmgren (1976)
Chester & Hughes (1967)

Engler et al. (1974)
Rashid (1971);
Volkov & Fomina (1974)

Cooper & Harris (1974)

Gibbs (1973)

Allstauschbare Kationen an Feststoffoberflichen werden durch Verdriangungsreakt-
Onen mit Salzlosungen ermittelt. In der Regel werden neutrale Salze wie Magne-
lumchlorid (MgCl,), Calciumchlorid (CaCly), Natriumnitrat (NaNO3), Ammoni-
Umchlorid (NH4CI) und Ammoniumacetat (CH;COONH,) in Konzentrationen von
L Mol -1 als Extraktionsreagenzien eingesetzt. Zur Simulation realer natiirlicher
Bedingungen werden auch verdiinntere Losungen (z.B. 0.05 M CaCl,) verwendet.
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Andere Feststoffphasen werden durch die neutralen Elektrolytlsungen nur schwach
angegriffen. Die GroBenordnungen solcher Effekte liegen im Rahmen der analyti-
schen Fehlerbreite. Pickering (1986) berichtet in seinem Review iiber Speziation von
Schwermetallen in Feststoffen, da die Magnesiumchlorid-Auslauglosungen bei
Sedimenten nur geringe Konzentrationen an Aluminium, Silizium und organischem
Kohlenstoff enthielten, was bedeutet, daB Tonminerale, Sulfide oder organische Sub-
stanzen nicht angegriffen werden. Die Eisenkonzentrationen waren ebenfalls sehr
gering, da Eisen- und Manganoxidhydrate bei neutralen pH-Werten kaum loslich
sind. Nur Carbonate werden in geringem Umfang (2-3 %) gelost. Robins et al.
(1984) berichten iiber Untersuchungen an Extraktionen mit Ammoniumchlorid und
Ammoniumacetat, bei denen merkliche Mengen an Calcium-, Magnesium- und Ba-
riumcarbonate sowie Magnesium- und Calciumsulfate in Losung gingen. Wihrend
diese Verbindungen fiir die Kationenaustauschkapazititen der Sedimente und B6-
den unerheblich sind, kann Ammoniumacetat Manganoxidhydrate und Metalloxid-
Coatings angreifen (Gibbs, 1973; Horowitz & Eldrick, im Druck).

Alkali- und Erdalkalinitrate werden in groerem Umfang zur Extraktion der aus-
tauschbaren Kationen in Boden eingesetzt. Nitrat-Ionen besitzen den Vorteil, daB sie
keine stabilen Komplexe mit Schwermetallkationen bilden, welche die Austausch-
gleichgewichte beeinflussen wiirden. Sauerbeck & Rietz (1983) zeigten, daf sich mit
0.1 und 1 N Calciumnitrat-Losungen effektiver als mit den entsprechenden Natrium-
nitrat-Losungen das Kationenaustauschvermogen in Bdden messen 148t. Dagegen ist
Natriumnitrat besser zur Bestimmung der Pflanzenverfiigbarkeit von Schwermetallen
geeignet (Hini & Gupta, 1985).

Das Austauschvermdgen der verschiedenen Neutralsalzlosungen hingt von der Affi-
nitit des Kations zu den unterschiedlichen Sorptionsglﬁtzen der Feststoffoberflache
ab, die in der Reihenfolge HY >> ca?t > Mg * s> Nat = NH4+ ab-
nimmt. Mit Wasserstoffionen lassen sich daher mehr Metallionen desorbieren als
z.B. mit Magnesiumionen. Die Anwesenheit von Chloridionen kann das Austausch-
vermogen durch die Bildung von Chlorokomplexen, insbesondere fiir Cadmium, ver-
starken. Vergleiche von Extraktionen mit Acetat- und Chloridsalzen zeigten, daB mit
Acetat noch etwa 10% mehr Metalle ausgetauscht werden konnen. Diese Verbin-
dungen sind daher, nach den Siuren, die effizientesten Austauschreagenzien
(Pickering, 1986).

Carbonatgebundene Schwermetalle werden werden in den meisten Extraktions-
sequenzen mit schwach sauren Acetatpufferlosungen erfaBt. Die Extraktion mit 1 M
Essigsdure/Natriumacetatlosung bei pH 5 lost innerhalb 5 Stunden nahezu den
gesamten Anteil an Schwermetallen dieser Fraktion aus einem Sediment (Tessier et
al,, 1979). Die Methode scheint vielversprechend zu sein bei der Beurteilung von
Sorptions-/Desorptionsprozessen und Mobilititen von Schwermetallen in Boden und
Sedimenten in Abhingigkeit vom pH-Wert. Span & Gaillard (1986) titrierten die
Carbonate in Sedimenten mit Natriumacetatlosungen, die auf unterschiedliche pH-
Werte eingestellt waren, und sie konnten damit die Schwermetalle analog zu ihrer
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Korrelation mit Calcium in zwei Gruppen unterteilen. Metalle wie Cadmium und
Mangan zeigten das gleiche Verhaltensmuster wie Calcium, wihrend die anderen
untersuchten Metalle davon abwichen. Dies sind Hinweise darauf, da diese Metalle
nur schwach mit den Carbonatphasen assoziiert sind. Mit sinkenden pH-Werten
werden zunehmend Eisen- und Manganoxidhydrate angegriffen, wobei dann auch
daran sorbierte Metalle wie Kupfer, Blei und Zink freigesetzt werden. Es ist nicht
moglich, solche Desorptions- und Aufldsungsreaktionen bei diesen Phasen zu tren-
nen, obwohl eine Messung der Metall/Calcium- bzw. Metall/Eisen- oder Mangan-
Verhiltnisse bei der Zuordnung zu den einzelnen Sedimentphasen behilflich sein

konnte.

Schwermetalle, dic in Eisen- und Manganoxidhydraten bzw. -oxiden gebunden sind,
lassen sich mit sauren, reduzierenden Extraktionslosungen erfassen. Diese Phasen,
die in Sedimenten und Boden die Partikel hauptséchlich als amorphe Coatings be-
decken, sind auch in ihrer teilweise kristallinen Form wichtige Komponenten, welche
die Verteilung der Schwermetalle kontrollieren. Die Bindungsfestigkeiten konnen
sehr unterschiedlich sein. Sie reichen von austauschbaren Formen, Bildung von
Oberflichenkomplexen, iiber mitgefallte bis zu relativ stabilen EinschluBverbindun-
gen in Goethit oder anderen oxidischen Mineralstrukturen. Die Anwendung selekti-
ver Extraktionsmittel sollte daher zu einer Unterscheidung der in amorphen bzw.
kristallisierten Oxiden gebundenen Metalle fithren.

Nach der Methode von Chester & Hughes (1967) konnen adsorbierte, carbonatische
und an Eisen/Mangan-oxidhydraten gebundene Metalle in Sedimenten aus einer
kombinierten Extraktionslosung von 1 M Hydroxylaminhydrochlorid und 25%-iger
Essigsiure bestimmt werden. Dieses Verfahren der sauren Reduktion fand breite
Anwendung bei Untersuchungen an Tiefseesedimenten und wird zunehmend auch
bei umweltbezogenen Schwermetalluntersuchungen eingesetzt. Tessier et al. (1979)
stellten fest, daB die Behandlung mit diesem Reagenz keinen EinfluBl auf den Gehalt
an organischem Kohlenstoff hat. Ein gutes Extraktionsreagenz fiir Eisen sollte
sowohl reduzierende als auch saure oder komplexierende Eigenschaften besitzen,
um sicherzustellen, daB gelostes Eisen nicht wieder ausgefallt wird.

Eine andere hiufig angewandte Methode zur Extraktion amorpher Eisenoxide ist die
Verwendung von 0.1 M Oxalsiure, die mit Ammoniumoxalat auf pH 3 gepuffert wird
(Schwertmann, 1964). Unter LichtausschluB greift dieses Reagenz weder die kristal-
linen Eisenoxide noch die silikatischen Mineralien an. Allerdings wird ein Teil der
an organischen Substanzen sorbierten Metalle mitextrahiert, da Oxalat mit den meis-
te% olyvalenten é\dsctallkationen Komplexe mit Stabilititskonstanten im Bereich von
10 (Cd) bis 10° (Cu) bildet (Le Riche & Weir, 1963). Daraus lieBe sich folgern,
daB bei sequentiellen Extraktionen zuvor die organisch gebundenen Schwermetalle
extrahiert werden miiSten. Der Nachteil wire jedoch eine Oxidation reduzierter

Verbindungen (z.B. Sulfide).
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Fiir die Extraktionsreagenzien Hydroxylammoniumchlorid, Oxalsdure und Natrium-
dithionit liegen die entsprechenden Standardreduktionspotentiale bei -0.05, -0.49
und -1.87 V. Pfeiffer et al. (1982) untersuchten die sequentielle Anwendung dieser
drei reduzierenden Extraktionsreagenzien an Tiefseesedimenten und Manganknollen
im Hinblick auf die Behandlungszeit und das Feststoff/Losungs-Verhiltnis, Zur Auf-
losung der Manganoxide wurde vor dem Qxalséiurc-Rcagcnz 01 M
Hydroxylammoniumchlorid in 0.01 M Salpetersére eingesetzt (Chao, 1972). Die
nichtsilikatischen, schwer reduzierbaren Eisenoxide, in der Hauptsache Goethit,
wurden mit einer citratgepufferten Natriumdithionitlésung extrahiert (Holmgren,
1967). Probleme gab es beim Einsatz des Citrat/Dithionit-Puffers (s.u.). Die
Extraktionen mit den beiden anderen Reagenzien verliefen unproblematisch nach

folgenden Reaktionsgleichungen ab:

+
2NH,OH + 2Fe,03 + 8H' > 4Fe?™ + N0 + TH,0 \
2NH,OH + 2MnO, +4HT - > 2Mn?t + N,O + SH)0
C,0F + Fe05 + 6HY - > 2CO, +2Fe?* + 1,0
C,04% + MnO, +4H' - > 2C0, + Mn** +2H,0

Diese beiden Reaktionen werden sinnvollerweise in Sequenz angewendet, um die
leicht und miBig reduzierbaren Phasen zu trennen. Da bei den verschiedenen Reak-
tionen mit reduzierenden Reagenzien jeweils Wasserstoffionen verbraucht werden,
besteht die Moglichkeit, daB der pH-Wert der Extraktionslosung ansteigt und be-
stimmte Schwermetalle (Pb, Cu, Fe, Hg) wieder ausgefallt werden. Sie muf3 daher
gut gepuffert sein, und das Feststoff/Losungs-Verhiltnis muB so gewéhit werden,
daB solche Effekte nicht auftreten, da sonst die Schwermetallanteile in den oxidi-
schen Phasen stark unterschitzt werden konnten.

Organisch und sulfidisch gebundene Schwermetalle werden haufig durch die Ex-
traktion mit stark oxidierenden Reagenzien erfaBBt. Damit wird ein breites Spektrum
an Bindungsmechanismen abgedeckt, was den Nachteil hat, daB eine Differenzierung
der Sulfide und organischen Substanzen schwierig ist. Ein Teil der organischen Frak-
tion, speziell die Humussubstanzen, 1a8t sich mit Natronlauge abtrennen. Bei den
hohen pH-Werten werden allerdings die meisten Schwermetalle als Hydroxide aus-
gefillt und die Gitterstruktur der Tonmineralien angegriffen. Alkalische Losungen
von Natriumpyrophosphat wurden zur Extraktion metallorganischer Komplexe aus
Boden verwendet (Gascho & Stevenson, 1968). Sie sind besonders gut zur Bestim-
mung der Humin- und Fulvinsiurefraktion geeignet, erfassen aber nicht die schwerer
zersetzbaren organischen Matrices. Thre Wirkung beruht auf der Chelatisierung von
Calcium und trivalenten Metallkationen wie Eisen und Aluminium. Sie kdnnen daher
erst im AnschluB an die Extraktion amorpher Eisenoxidhydrate eingesetzt werden.
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Eine neuere Entwicklung zur Extraktion von Schwermetallen in Huminstoffen liegt
in der Anwendung oberflichenaktiver Substanzen. Die Adsorption dieser Substan-
zen an den reaktiven Oberflachen der feststoffgebundenen Fulvin- und Huminsiduren
fithrt zur Dispersion und Auflésung. Robins et al. (1984) verwendeten heiBes 1%-
iges Natriumdodecylsulfat, das mit 0.2 M Natriumbicarbonatlosung bei pH 8.3 gepuf-
fert war. Diese Technik konnte zur Trennung der sulfidgebundenen von den in
Huminstoffen enthaltenen Schwermetallen in frischen anoxischen Sedimenten und
Schlimmen verwendet werden, miilte aber noch in Bezug auf Extraktionsausbeute

und Prizipitationseffekte iiberpriift werden.

Die breiteste Anwendung in der Zerstérung organischer Substanzen haben starke
Oxidationsmittel wie Wasserstoffperoxid (H,0,) oder Natriumhypochlorid (NaOCl)
gefunden. Wegen der alkalischen pH-Bedingungen 16st Natriumhypochlorid im all-
gemeinen mehr organischen Kohlenstoff aus Sedimenten als das stirkere Oxida-
tionsmittel Wasserstoffperoxid, das gewdhnlich unter sauren pH-Bedingungen einge-
setzt wird. Die Verwendung von heiBem (85 °C) Wasserstoffperoxid ist ein Kompro-
mif, bei dem zwar nicht das gesamte organische Material geldst wird, aber auf der
anderen Seite die Gitterstrukturen silikatischer Mineralien noch nicht angegriffen
werden. Da nach der Behandlung ein signifikanter Anteil der geldsten Schwer-
metalle an die Residualfraktion re-adsorbiert wird, ist es wichtig, diese anschlieBend
mit angesduertem Ammoniumacetat oder verdiinnter Sdure zu extrahieren.

Kitano et al. (1980) schlugen zur Extraktion labiler, sulfidisch gebundener Schwer-
metalle in anoxischen Sedimenten eine Vorbehandlung der Probe mit 0.1 M Salz-
siure unter gleichzeitiger Zufuhr von Luft vor. Die Zerstdrung der organischen
Matrix sollte anschlieBend mit Wasserstoffperoxid erfolgen. Eine effizientere Tech-
nik zur selektiven Abtrennung sulfidisch gebundener Schwermetalle wurde kiirzlich
von Klock et al. (1986) vorgeschlagen. Sie untersuchten an Sulfid/Silikat-Gemischen
mit bekannten Schwermetallgehalten die Wirkung von sechs unterschiedlichen Oxi-
dationsreagenzien: Bromwasser/Tetrachlorkohlenstoff, Konigswasser, Wasserstoff-
peroxid/Ammoniumcitrat, Brom/Methanol und Wasserstoffperoxid/Ascorbinsiure.
Mit Ausnahme von Wasserstoffperoxid/Ammoniumcitrat losten alle Reagenzien die
sulfidischen Phasen; zum Teil wurden jedoch auch die Silikate angegriffen (3-100%).
Am geeignetsten zur Unterscheidung der sulfidischen von den silikatisch gebunde-
nen Metallfraktionen erschien den Autoren die Verwendung des Brom/Methanol-
Reagenz. Es bleibt jedoch das Problem, da8 in anoxischen Sedimenten amorphe Sul-
fide zusammen mit organischen Partikeln Aggregate bilden konnen, bei denen eine
klare Trennung der beiden Phasen unmoglich ist.

Nach der Extraktion von Carbonaten, Hydroxiden, Eisen- und Manganoxidhydraten,
organischen Substanzen und Sulfiden bleibt ein Riickstand, der hauptsichlich aus
Silikaten und anderen resistenten Mineralien besteht. Schwermetalle, die in dieser
residualen Fraktion gebunden sind, haben keine umweltrelevante Bedeutung; ihre
Messung ist jedoch zur Bilanzierung der Gesamtmetallgehalte erforderlich. Der Auf-
schluB der residualen Feststoffkomponenten erfolgt mit konzentrierten heilen
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Siuren wie FluBsiure, Salpetersdure oder Salzsdure. Mischungen von FluBsiure mit
oxidierenden Mineralsiuren wie HF-HNO -HCIO & HF-.HNO3-H(;1 oder Konigs-
wasser werden sehr hiufig angewendet. Einige siureresistenten Mineralien erfor-
dern zuvor einen alkalischen Schmelzaufschlu8. Fiir die atomabsorptionsspektrosko-
pische Bestimmung einiger leichtfliichtiger Schwermetalle, zB. Cadmium, Blei,
Quecksilber, Arsen ist ein Aufschlul im Autoklaven vorzuziehen.

Die bisher diskutierten chemischen Extraktionsverfahren zur Bestimmung der pha-
senspezifischen Schwermetallanteile in kontaminierten Feststoffen lassen sich in
geeigneter Reihenfolge zu einer sequentiellen Methode zusammenfassen. Auf eine
nihere Betrachtung der unterschiedlichen Verfahren kann verzichtet werden, da sie
bereits an anderer Stelle (Calmano & Forstner, 1985; Kersten & Forstner, im Druck)
sehr ausfiihrlich diskutiert wurden.

In Anbetracht der teilweise unkritischen Anwendung der Extraktionsverfahren sollen
einige Schwierigkeiten und Einschrénkungen noch einmal zusammengefaflt werden,
die bei einem Routineeinsatz zu beriicksichtigen sind (Forstner & Calmano, 1982):

a) Die meisten Auslaugungsschritte sind nicht selektiv. Es handelt sich vielmehr um
Gruppen von Komponenten, die durch das Extraktionsreagenz definiert sind und
unterschiedliche Bindungsphasen fiir die Einzelemente aufweisen konnen. Relativ
gut definiert scheinen die carbonatischen und leicht reduzierbaren Metallanteile zu
sein, wie durch Experimente mit Einzelphasen nachgewiesen wurde (Rapin &
Forstner, 1983). Besonders schlecht definiert sind die kationenaustauschbaren und
organisch gebundenen Metallanteile (Salomons & Forstner, 1980; Engler, 1980).

b) Die Reaktionen werden durch die Zeitdauer der Versuche (Schiittelzeiten) und
insbesondere durch das Verhiltnis von Feststoffeinwaage und Volumen des Lo-
sungsmittels beeinfluBt. Versuche an Sedimenten und Manganknollen haben gezeigt,
daB ein hoher Feststoffanteil bei gleichzeitig verringerter Pufferkapazitit der Losung
zu einem Anstieg des pH-Wertes in der Extraktionslosung fithren kann (Abb. 8).
Der zeitliche Verlauf der pH-Bedingungen ist deshalb unbedingt zu kontrollieren.
Einen besonders nachhaltigen EinfluB} auf die pH-Bedingungen iiben hohe Gehalte
an organischen Substanzen aus, die bei niedrigen pH-Werten bessere Sorbenten fiir
Schwermetalle als mineralische Komponenten darstellen, wihrend sie bei hoheren
pH-Werten zu einer verstdrkten Freisetzung von Metallkomplexen fithren. Beson-
ders kritisch sind Systeme mit hohen Carbonatgehalten in Bezug auf die Pufferkapa-
zitit der Losungsmittel,

c) Bereits bei der Priparation der Proben konnen entscheidende Veranderungen
auftreten, besonders bei reduzierten Feststoffen, deren sulfidische Komponenten
teilweise rasch oxidieren (Engler et al., 1976; Jenne et al., 1980). Moglich ist auch
eine Verdnderung der kationenaustauschbaren Anteile im Verlauf der Probenauf-
bereitung bei der Trocknung oder bereits beim Einfrieren von Schlammproben
durch Veridnderung der Oberflicheneigenschaften.
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Abbildung 8: pH-Abhéngigkeit sauer-reduzierender Extraktionsldsungen von der
Schiittelzeit bei hohen Feststoffeinwaagen (10 mg Feststoff/m]
Losungsmittel). Die Eisengehalte in den Manganknollen betrugen 7.43%,
6.13% in Sediment 1 und 5.20% in Sediment 2. Der Mangangehalt in den
Manganknollen lag bei 26.5%. (nach Pfeiffer et al., 1982)

d) Es kénnen Sekundireffekte stattfinden, die zu einer Wiederadsorption bzw. -aus-
fallung der geldsten Metallkomponenten an den suspendierten Feststoffpartikeln
fiihren. Ein kritischer Schritt ist vor allem die Behandlung mit Wasserstoffperoxid
(organisch/sulfidisch gebundene Metallanteile) (Rendell et al., 1980).

e) Die Verwendung von Chloridverbindungen (z.B. BaCl, oder MgCl,) zur Bestim-
mung der austauschbaren Kationen ergibt fiir einige Elemente spezifische Frei-
setzungseffekte, z.B. fir Cadmium durch die Bildung léslicher Chlorokomplexe.
Experimente an kontaminierten Baggerschlimmen lassen die Verwendung von
Ammoniumacetatlosungen bei einem definierten Feststoff-/Losungsverhiltnis von
1:20 als geeigneten Kompromi8 erscheinen (Salomons & Férstner, 1980).

f) Die Anwendung verdiinnter Natriumhydroxid- oder Natriumpyrophosphatlésun-
gen zur Ermittlung der huminstoffgebundenen Metalle, die auch von uns in fritheren
Experimenten durchgefiihrt wurde, ergibt Anfangs-pH-Werte von ca. 13, bei denen
sich lgsliche, basische Salze bilden konnen. Dieser Extraktionsschritt kann deshalb
keinesfalls vor der Bestimmung der reduzierten Komponenten eingesetzt werden.
Giinstiger fiir die Bestimmung der organisch gebundenen Metallanteile erscheint die
Behandlung mit konzentrierten Wasserstoffperoxidlosungen, auch wenn in diesem
Extrakt sowoh! die reaktiveren Humin- und Fulvinsdureanteile als auch die relativ
fest im organischen Detritus inkorporierten Metalle enthalten sind (Engler, 1980).

g) Die Extraktion carbonatisch gebundener Metallanteile mittels saurer Kationen-
austauscherharze (Deurer et al, 1978) bringt bei stark organisch belasteten
I‘TGStstoffeu (vor allem bei Abwasserschlimmen) Schwierigkeiten durch eine Adhi-

Slon des Austauscherharzes mit den organischen Flocken mit sich. Bei selektiver
A“ﬂﬁsung der Carbonatkomponentcn durch Einleitung von Kohlendioxid
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(Patchineelam, 1975; Forstner & Patchineelam, 1976) besteht die Gefahr einer Wie-
derausfillung von geldsten Komponenten als Hydroxide. Es ist deshalb der von
Tessier et al. (1979) vorgeschlagenen Methode der Vorzug zu geben, bei der die car-
bonatgebundenen Metallanteile mit einer bei pH 5 gepufferten Natriumacetatlosung
extrahiert werden.

h) Bei der Differenzierung der reduzierbaren Phasen durch eine dreistufige Metho-
de haben sich vor allem bei der Anwendung von Natriumdithionit (gepuffert mit
Natriumcitrat) Schwierigkeiten ergeben (Tessier et al,, 1979; Pfeiffer et al., 1982),
wobei die mogliche Disproportionierung des Dithionitreagenzes und die Bildung
schwerloslicher Sulfide (z.B. mit Kupfer) so gravierend sind, daB auf diesen, wenig
spezifischen Extraktionsschritt verzichtet werden sollte. Bei der Untersuchung kon-
taminierter Sedimente diirfte insbesondere die Anwendung des Extraktionsschrittes
fiir die leicht reduzierbaren Fraktionen niitzlich sein, da mit diesen die Vorgange bei
der Anreicherung und Mobilisierung von Schwermetallen unter minimalen Redox-
gradienten (aber langen Zeitrdumen) simuliert werden kdnnen.

i) Die Behandlung mit Wasserstoffperoxid gibt keine Differenzierung zwischen orga-
nisch und sulfidisch gebundenen Schwermetallen. Untersuchungen iiber weitere Dif-
ferenzierungsmoglichkeiten mit organischen Losungsmitteln sind bislang noch unbe-
friedigend.

Unter Beriicksichtigung dieser Faktoren wurde von uns die nachfolgende Extrak-
tionssequenz entwickelt und auf verschiedene Problemstellungen angewandt. Es gilt
jedoch die Einschrinkung, daB sich mit diesen Extraktionsverfahren nur Schwer-
metallanteile in Feststoffphasen bestimmen lassen, die durch die Wahl der Auslau-
gungsreagenzien festgelegt sind. Eine echte Speziation, d.h. eine Bestimmung der
chemischen Bindungsformen eines Schwermetalles am Feststoff findet nicht statt.
Trotzdem kdnnen mit Hilfe dieser Methoden die umweltrelevanten Einfliisse konta-
minierter Feststoffe simuliert (z.B. pH-, Redox-, Salinititsverinderungen) und Vor-
hersagen iiber das Schadstoffverhalten getroffen werden. Im Hinblick darauf haben
chemische Extraktionsverfahren eine groBe praktische Bedeutung,
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Tabelle 15: Extraktionssequenz zur Bestimmung phasenspezifischer Schwermetall-
anteile in kontaminierten Feststoffproben (Férstner & Calmano, 1982;
modifizijert nach Tessier et al., 1979 und anderen Autoren)

1. Austauschbare Kationen
1 M Amoniumacetat, pH 7, Feststoff/Lésung 1:20, Schiittelzeit 2
Std.

2. Carbonate
1 M Natriumacetat, pH 5, Feststoff/Losung 1:20, Schiittelzeit 5 Std.

3. Leicht reduzierbare Phasen (z.B. Manganoxide)

0.1 M Hydroxylammoniumchlorid + HN03, pH 2, Feststoff/Losung 1:100,
Schiittelzeit 12 Std.

4. MiBig reduzierbare Phasen (z.B. amorphe Eisenoxide)

0.2 M Ammoniumoxalat + 0.2 M Oxalsdure, pH 3, Feststoff/L&sung
1:100, Schiittelzeit 24 Std.

5. Organische Substanzen und Sulfide

30% H,0, + HN03, pH 2, bei 85 °C, extrahiert mit 1 M Ammonium-
acetat, Feststoff/Losung 1:100, Schiittelzeit 12 Std.

6. Residualfraktion (z.B. silkatische Komponenten)

Behandlung mit heiBen, konzentrierten Sduren (z.B. HF/HC]04)
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22. FESTSTOFF/LOSUNGS-WECHSELWIRKUNGEN
22.1. FALLUNG

Fallungsneubildungen entstehen bei Anderungen der chemischen Bedingungen, z.B.
des pH-Wertes, der Redoxbedingungen, der Ligandenkonzentrationen, und kénnen
fir Erzformationen wie folgt untergliedert werden (Perel’man, 1967; Rose et al.,
1979):

a. Oxidationstypus: Eisen- und Manganoxide oder elementarer Schwefel ausgefillt
durch Oxidation reduzierender Losungen und gewdhnlich gebildet beim Wasseraus-
tritt aus dem Untergrund oder einem Sumpfgebiet;

b. Reduktionstypus: Uran, Vandium, Kupfer, Selen und Arsen ausgefillt als Metalle
oder Oxide niedriger Valenzstufen durch Reduktion oxidierter Wasser und gewdhn-
lich im Bereich erhGhter Anteile an organischen Substanzen oder in Mischungszonen
mit reduzierenden Losungen oder Gasen anzutreffen;

¢. Reduktions-Sulfid-Typus: Eisen, Kupfer, Silber, Zink, Blei, Quecksilber, Nickel,
Kobalt, Arsen und Molybdan werden als Sulfide bei der Reduktion von oxidierten
Sulfatwissern ausgefillt, meist durch bakterielle Tatigkeit;

d. Sulfat-Carbonat-Typus: Barium, Strontium und Calcium werden durch hohe
Sulfat- oder Carbonatkonzentrationen ausgefillt, meist als Folge einer Vermischung
mit entsprechenden Losungen, durch Oxidation von Sulfiden oder durch Injektion in
ein Carbonatgestein;

e. alkalischer Fillungstypus: Calcium, Magnesium, Strontium, Mangan, Eisen, Kup-
fer, Zink, Blei, Cadmium und andere Schwermetalle werden bei steigenden pH-Wer-
ten ausgefillt im allgemeinen durch Wechselwirkungen saurer Losungen mit Carbo-
nat- oder Silicatgesteinen, oder durch Vermischung mit Wissern hoherer Alkalinitét;

f. sorptiver Anreicherungstypus: Sorption oder Mitfillung von Ionen an Anreiche-
rungen von Eisen- oder Manganoxiden, Tonmineralien und organischen Substanzen.
Die Kationen der Ubergangsmetalle werden normalerweise starker adsorbiert als
Anionen oder Kationen mit niedrigerer Wertigkeit.

Der Zersetzung von organischen Substanzen, die in erster Linie von Mikroorganis-
men bewerkstelligt wird, folgt generell einer bestimmte Entwicklung. Sie wird durch
das jeweilige Oxidationsmittel charakterisiert: geloster Sauerstoff (Atmung), Nitrat-
reduktion, Sulfatreduktion und Methanbildung. Die entsprechenden Milieubedin-
gungen z.B. im Sediment sind: "oxisch", "post-oxisch", "sulfidisch" und "methanfiih-
rend" (Berner, 1981).

Manganoxide sind ein guter Indikator fiir voll oxidierte Sedimente. Post-oxische
(schwach reduzierende) Bedingungen, bei denen eine Abfolge der Reduktion von
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Nitrat, Mangan und Eisen zu beobachten ist, sind charakterisiert durch die Anwe-
senheit von Eisen(II)/Eisen(IIl)-Silikatmineralien wie Glaukonit, die Abwesenheit
von Sulfidmineralisationen und durch relativ geringe Gehalte an organischen Sub-
stanzen (autigene Eisen(II)/Eisen(IIl)-Silikate, Siderit (Eisencarbonat) und Vivianit
(Eisenphosphat) sind weder unter echt oxischen noch sulfidischen Bedingungen
stabil). Die sulfidischen und methan-fithrenden Milieus (beide stark reduzierend)
enthalten charakteristischerweise betréchtliche Anteile an organischen Substanzen
zusétzlich zu bereits vorhandenen oder neugebildeten sulfidischen Eisenmineralien
wie Pyrit, Mackinawit und Greigit. Vivianit und Siderit bilden sich leichter in nicht-
marinen Ablagerungen, weil dort die Gehalte an Sulfat, das zu Sulfid reduziert
werden kann, niedriger liegen (Emerson & Widmer, 1978).

Fallungsneubildungen finden auch innerhalb des FlieBweges von belasteten Gewis-
sern (Abwasser, Kliranlage, Vorfluter) bei Uberschreitungen der entsprechenden
Loslichkeiten statt. Dabei ist eine Vielzahl von Faktoren zu beriicksichtigen, so daf3
Loslichkeitsdaten, wie sie an reinen Einzelsystemen gewonnen wurden, nur orientie-
rende Hinweise auf die Verhaltnisse in natiirlichen Gewiéssern geben kénnen (beach-
tenswert ist vor allem auch die Konzentration und die Zusammensetzung der Fest-
stoffanteile). Immerhin wird aus solchen Angaben die relative Laslichkeit von
Metallverbindungen dhnlichen Aufbaus deutlich; so ist z.B. Eisen(IlI)hydroxid um
den Faktor 10°” unldslicher als Eisen(II)hydroxid.

GroBere Wirklichkeitsndhe besitzen die in Abbildung 9 dargestellten Loslichkeits-
kurven fiir Zink und Cadmium, die 5nter Eingeziehung der fiir die Binnengewisser
normalen CO,-Gehalte zwischen 10 und 10" Mol L™ (entspr. 61 bzw. 610 mg L1
HCO3') konstruiert worden sind (Hem, 1972),

Die Laslichkeitskurven durchlaufen fiir beide Elemente bei pH 9.3 ein Minimum.
Die Art des Fillungsproduktes 18t sich aus den Stabilititsbeziehungen im Ey-pH-
Diagramm ermitteln. Zum Beispiel sind in dem System Zn + S + CO¥ + H,0
(Abb. 9) bei Aktivititen von 10™ Mol L Zink sowie jeweils 10~ Mol L™~ an gelos-
tem CO, und Schwefel insgesamt drei feste Phasen moglich: das Sulfid, das Carbo-
nat und das Hydroxid von Zink. In durchlifteten Gewissern ist bei Uberschreitung
des Loslichkeitsproduktes unterhalb von pH 8.3 Zinkcarbonat die stabile Phase,
Oberhalb pH 8.3 wird Zinkhydroxid ausgefillt (Hem, 1972).

Die Einbeziehung weiterer Losungskomponenten in solche Modellsysteme, z.B. von
Silizium und Phosphor, und die Miterfassung von komplexen Verbindungen haben
die Diskrepanz zwischen berechneten Loslichkeitsdaten und den in der Natur be-
Obachteten Verhiltnissen bei einigen Metallen verringert. Es erscheint jedoch
Unmgglich alle anderen wirksamen Mechanismen, welche die Schwermetallverteilung

Tegeln, in einem Modell zu beschreiben.
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Abbildung 9: Ldslichkeiten von Zink und Cadmium als Funktion des pH-Wertes und
Stabilitdtsdiagramm fiir feste und geldste Zinkspezies in dem System
In + €0, + S + Hy0 bei 25 °C und 1 atm in Wasser (nach Hem, 1972)

222. MITFALLUNG

Der Begriff "Mitfillung" oder "Koprizipitation" bedeutet den Ersatz eines Elementes
aus der Hauptkomponenten eines Festkorpers durch ein Element mit entsprechen-
der Ladung und Ionenradius (isomorphe Substitution); er kann aber auch die Ad-
sorption eines Elementes an einem frisch gefillten Niederschlag beinhalten (Jenne et
al., 1986). Die Mitfillung an Hydroxiden und Carbonaten, bei der die an den Ober-
flichen sorbierten Schwermetallkationen aus der Losung entfernt werden, wurde als
spezifischer und besonders wirksamer ProzeB bei der Begrenzung der Metallkonzen-
trationen in den aquatischen Lebensrdumen angesehen, Die Versuche von Leckie et
al. (1980) mit amorphem Eisenoxidhydrat zeigen, daB das Bindungsvermdgen fiir ge-
16ste Metalle das gleiche ist, unabhiingig davon, ob bereits ausgefillte Oxidhydrate
zugegeben wurden oder ob der Fillungsvorgang in der Losung erst stattfindet. Mit-
fillung und die Bildung von Koprizipitaten findet z.B. bei Cadmium und Zink in
kalkhaltigen Sedimenten und Boden statt (Sposito, 1981) oder in anoxischen Poren-
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wissern bei Nickel, Zink und Blei z.B. mit Eisensulfiden wie Mackinawit (Leckie &
Nelson, 1975).

Es sollen hier zwei Beispiele dargestellt werden, bei denen die EinfluBfaktoren au
die Metallbindung durch den Vorgang einer "Mitfallung" charakterisiert werder
konnen. Popova (1961) untersuchte die Mitfillung an Calciumcarbonat (Tabelle 16)
Es zeigte sich, daB insbesondere diejenigen Schwermetalle, deren Carbonate eine
geringe Loslichkeit besitzen, wie z.B. Cadmium und Blei, bei einer Calciumcarbonat-
fallung nahezu vollstdndig aus einer metallhaltigen Losung entfernt werden.

Tabelle 16: Koprdzipitation von Schwermetallen mit Calciumcarbonat (nach Popova,
1961).

Ausgefdlliter Anteil der Metalle [%]

Ausgangskonzentration
Pb Co Zn Cu Ni

der L8sung [pg L'1] cd

25 100 100 100 100 96 66
250 100 100 100 100 - 43
2000 100 100 96 96 75 -

13.2 12.8 1z 10.2 9.85 6.85

L = neg. log der Ldslichkeftsprodukte der einfachen Metallcarbonate

Bei den Mitfallungsversuchen an Eisen- und Manganoxidhydraten von Groth (1971)
wurde die Konkurrenz organischer Komplexbildner mit einbezogen. Die Fillung er-
folgte durch Eisen- und Manganchlorid aus destilliertem Wasser und natiirlichem,
filtrierten Binnenseewasser, wobei jeweils 10 g L1 des untersuchten Metallkations

zugegeben wurden (Tabelle 17).
Aus der Tabelle 17 ergeben sich wichtige Unterschiede der einzelnen Metalle:

- wihrend die zugesetzte Eisenkomponente quantitativ ausgefallt wird, ist die
Oxidation des Mangan(II) verzogert, vermutlich durch die Anwesenheit reduzie-

render Substanzen;
- nahezu vollstindig ist die Mitfallung/Sorption von Kupfer;

- Zink und Kobalt werden in den starken EDTA-Komplexen viel weniger koprizipi-
tiert als in den natiirlichen organischen Metallkomplexen (vgl. auch Kap. 2.3.4.).
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Tabelle 17: Koprdzipitation von Schwermetallen mit Eisen/Manganhydroxiden (nach
Groth, 1971). Metallkonzentration jeweils 10 g Lhcu, n, co. FaI-
lung mit 22 mg L™! Fe und 28 mg'L™" Mn. EDTA-Zusatz (b) 30 mg L°};
Torfextrakt (c) entsprechend ca. 2.6 mg L™° Huminsiure.

Lésung Metallanteil im Niederschlag [%]
(Fe) Cu In Co (Mn)
destilliertes Wasser 98 95 14 47 80
filtriertes Seewasser
kein Zusatz (a) 99 98 85 67 25
EDTA-Zusatz (b) 99 88 18 25 25
Torfextrakt (c) 99 97 88 75 25

Die geringeren Zinkgehalte im Prézipitat zeigen, daB dieses Ion bei der Hydroxid-
fallung nur wenig mitgerissen wird, abgeschwicht gilt dies auch fiir Kobalt.

Die Anreicherung von Schwermetallen durch Koprazipitation mit Carbonaten und
Eisenoxidhydraten wird durch aktuelle Beispiele aus FlieBgewissern belegt.
Patchineelam (1978) fand in den Carbonatausfillungen aus Abwassereinleitungen
eines Chemiebetriebes an der Unterelbe erhohte Anteile an Cadmium; Eisenoxid-
hydrat-Krusten, die aus den Abwissern einer Galvanikfirma an der Elsenz (Zuflu8
zum unteren Neckar) am FluBufer abgeschieden wurden, waren besonders stark mit
Cadmium und Zink (ca. 6%) angereichert.

Fir eine Koprazipitation/Sorption von Schwermetallen in aquatischen Systemen
kommen vor allem solche Feststoffe in Frage, die thermodynamisch metastabil sind
(Jenne, 1976) und die Méoglichkeit zu extensiver isomorpher Substitution aufweisen
(Jones & Bowser, 1978). Dies gilt insbesondere fiir Eisen- und Manganoxidhydrate,
die als rontgenamorphe Partikel, mikrokristalline Formen oder als stirker gealterte
kristalline Teilchen bzw. "coatings" auftreten.

Die Bildung dieser Oxidhydrate kann an verschiedenen Grenzzonen stattfinden. Dies
sind beispielsweise Stellen, an denen Grundwasser als Quelle an die Oberfliche tritt;
an der "Thermokline" (Temperatursprungschicht) von nihrstoffreichen Seen und
Fjorden, wo das anoxische Tiefenwasser im Kontakt mit oxischen Schichten steht; in
der Vermischungszone von Fliissen mit unterschiedlichen pH-Werten bzw. in Astu-
arien. Eine Ausfillung von Manganoxiden findet besonders in der Mikrozone erhoh-
ter pH-Werte, z.B. an Calcitoberflachen, statt (Lee, 1975).
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Ein wichtiger Vorgang ist die diagenetische Anreicherung von Eisen- und Mangan-
oxidhydraten in den obersten Sedimentschichten oder in Form von Konkretionen.
Unter mehr oder weniger stark reduzierenden Bedingungen in den tieferen Sedi-
mentschichten werden Eisen und Mangan als Eisen(II) und Mangan(II) - vor allem
durch die Zersetzung von organischer Substanz und dem damit verbundenen ver-
starkten Sauerstoffverbrauch - in Losung gebracht, steigen durch Diffusion bzw. im
Kompaktionsstrom an die Sedimentoberfliche auf und werden dort bei meist hohe-
rem Oxidationspotential wieder ausgefillt. In den Tiefsee-Manganknollen, die durch
minimale Redoxgradienten iiber Zeitrdume von Millionen Jahren entstanden sind,
wurden Metalle wie Mangan, Kobalt, Molybdén und Thallium um mehr als das 100-
fache ihrer Haufigkeit in der Erdkruste aufkonzentriert, und Nickel, Silber, Iridium
und Blei sind um das 50- bis 100fache angereichert (Cronan, 1976). Auch in den
lakustren Bildungen, die im Vergleich zu den Tiefsee-Knollen eine stirkere Domi-
nanz von Eisenoxidhydraten und hohere Gehalte an organischen Substanzen aufwei-
sen, werden betrichtliche Anreicherungen von Spurenmetallen gefunden (Callender
& Bowser, 1976). Elektronenmikroskopische Aufnahmen zeigen alternierend kon-
zentrische Binder von helleren eisenreichen und dunklen manganreichen Laminatio-
nen. f)’bcrgangsmctallc wie Kupfer, Kobalt, Nickel und Zink sind bevorzugt mit
Manganoxidphasen verkniipft, wihrend die Elemente, die in wissrigen Losungen als
Anionenkomplexe auftreten, wie Silizium, Phosphor oder Arsen, in den Eisenoxidhy-
drat-Schichten stirker angereichert sind (Damiani et al., 1977).

223. SORPTION
223.1. SORPTIONSMODELLE

In natiirlichen Gewissern sind die gelosten Konzentrationen von Schwermetallen oft
niedriger als man nach reinen Gleichgewichtsberechnungen erwarten wiirde. Dies
kann auf einer Vielzahl von Faktoren beruhen. Beispielsweise spielen kinetische Ef-
fekte bei Fallungs-/Mitfallungsreaktionen eine bedeutende Rolle. In vielen Fillen ist
jedoch die Hauptursache fiir zu geringe Metallkonzentrationen die Sorption an anor-
ganischen Mineralien, Oxidhydraten und organischen Substanzen.

Eine groBe Anzahl dieser Feststoffkomponenten in aquatischen Systemen besitzt
reaktive Oberflichen und damit die Fahigkeit, Molekiile und Ionen mehr oder weni-
ger fest zu binden. Diese Festlegung kann auf physikalisch bedingten Wechselwir-
kungen beruhen oder in Form chemischer Bindungen erfolgen; man spricht dann
von physikalischer Sorption und Chemisorption. Beide Prozesse sind stark vom pH-
Wert abhingig, da die Wasserstoffionen mit den Metallkationen in Konkurrenz tre-
ten und die Oberflichenladungen der Feststoffe beeinflussen. Tabelle 18 zeigt die
spezifischen Oberflichen und Austauschkapazititen einiger typischer Feststoffkom-
Ponenten in aquatischen Systemen.
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Tabelle 18: Spezifische Oberflichen und Austauschkapazititen von sorptionsaktiven
Substanzen (nach Patchineelam, 1975)

Material spez. Oberfliche  Austauschkapazitdt
[m2 g'l] [mval 100 g'l]
Calcit (< 2 pm) 12.5
Tonminerale
Kaolinit 10-50 3-15
1114t 30-80 10-40
Chlorit - 20-50
Montmorillonit 50-150 80-120
frisch gefdllte Fe-oxide 300 10-25
amorphe Kieselsdure - 10-30
Humussduren (aus Bdden) 1.900 170-590

Die physikalische Sorption beruht auf van der Waals’schen Kriften (Dipol-Dipol-
oder Ionen-Dipol-Wechselwirkungen), die mit Bindungsenergien im Bereich von 4-8
kJ Mol ™! relativ schwach sind, auf Wasserstoffbriickenbindungen und auf der Bil-
dung koordinativer Komplexe. Bei der Chemisorption werden zwischen Molekiilen
und/oder Ionen aus der Losung und der Oberflache der Partikel chemische Bindun-
gen gebildet. Solche "Oberflichenverbindungen” entstehen z.B. bei der Adsorption
hydrolysierter Metalle aus der Losung, die in einer Kondensationsreaktion mit Hy-
droxylgruppen an den Oberflachen von Silizium-, Eisen-, Mangan- oder Aluminium-
oxidverbindungen reagieren konnen. Voraussetzung ist dic Hydrolyse der gelosten
Metallionen, die bei neutralen pH-Werten fiir die meisten Schwermetalle gegeben
ist. Zur Deutung dieser Vorginge wird haufig das Hydrolyse-Adsorptions-Modell
von James & Healy (1972) herangezogen. Es besagt, daB bei konstantem pH-Wert
die Adsorption eines Metallions um so groBer ist, je hoher sein pK;-Wert ist. Ky ist
die Hydrolysekonstante fiir dic Anlagerung der ersten OH-Gruppe an das betref-
fende Metallion:

MEY 4 H)0 <mmmm=> M(OH)" + 1" (2.1)
[M(OH)"I[H"]

‘- (2.2)

' 2+
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Wie Huang & Bowers (1980) fiir SiO,, Al,O3 und andere Minerale zeigen konnten,
nimmt die Adsorption in der Reihenfolge Cu > Pb > Zn > Cd ab. Im Falle von
SiO, beginnt die signifikante Adsorption eines Metallions bei einem pH-Wert, der
angendhert dem Wert pK; minus 1.5 entspricht (vgl. Tabelle 19):

Tabelle 19: Hydrolysekonstanten fiir die Anlagerung der ersten OH-Gruppe

c?t  ep?t m? o

pKy, 7.0 7.5 8.5 9.5
Ky - 1.5 5.5 6.0 7.0 8.0

Diese empirische Naherung gilt ebenso fiir die Adsorption an Eisenoxidhydrat und
Illit. Eine dhnliche Reihenfolge fiir die spezifische Adsorption von Metallen wird von
Briimmer (1986) vorgeschlagen. Mit abnehmenden pK;-Werten (in Klammern), und
bei gleichen pK;-Werten mit wachsendem Ionenradius, steigt die Adsorption in der

Reihenfolge:
Cd(10.1) < Ni(9.9) < Co(9.7) < Znu(9.0) < < Cu(7.7) < Pb(7.7) < Hg(3.4).

In Anwesenheit von Phosphaten und anderen Anionen ist allerdings eine Erweite-
Tung dieses Konzeptes notwendig (Benjamin & Leckie, 1982).

Im allgemeinen wird die Kinetik der Sorptionsprozesse von zwei oder mehr Stufen
bestimmt. In den Fillen, in denen solche Untersuchungen vorgenommen worden
sind (z.B. Calmano, 1979; Benjamin & Leckie, 1981; Hayes, 1987), konnte gezeigt
Werden, daB innerhalb weniger Minuten eine schnelle und nahezu vollstindige
Metallaufnahme stattfindet. Daran anschlieBend folgt in einem zweiten und mog-
licherweise in weiteren Schritten eine wesentlich langsamere Aufnahme, die sich
Uber Tage bzw. Wochen und Monate erstrecken kann. Der erste Effekt 148t sich als
Teine Sorption an der Partikeloberfliche beschreiben, wihrend die folgenden Stufen
auf einen Transport in das Partikelinnere, z.B. Einlagerung in Zwischengitterschich-
ten yon Tonmineralien, hindeuten (Forstner et al., 1985b).

Nach neueren Modellvorstellungen werden Sorptionsprozesse zwischen geldsten
I\'It‘-tallve:rbindungen und funktionellen Gruppen an Feststoffoberflichen als "Kom-
Plexjerungsreaktionen” betrachtet (Stumm et al., 1980; Stumm & Morgan, 1981;
Leckic, 1986; Hayes, 1987). Diese "surface complexation models" gehen davon aus,
daB mineralische Feststoffe funktionelle Gruppen an ihren Oberflichen besitzen,
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die, ahnlich wie Liganden in der Losung, Komplexverbindungen mit Metallen bilden.
Die Bindungskrifte, die an der Grenzfliche von Losung und Feststoff wirken, sind
Fortsetzungen derjenigen Bindungskrifte, die auch innerhalb der beiden Phasen
wirksam sind. Da die chemischen Bindungskrifte der Atome an Feststoffoberflichen
ungleich ausgerichtet sind, zeigen diese eine hohe Reaktivitit. Eine Reaktion zwi-
schen wiBriger Losung und Feststoberfliche fithrt zur Bildung einer geladenen
Grenzschicht. Der Einflul der elektrostatischen Wechselwirkung zwischen den ge-
lasten Metallverbindungen, Wassermolekiilen, Ionen und den geladenen Oberfld-
chengruppen fiihrt zu einer Gesamtwechselwirkung, die sich in einen chemischen
und einen elektrostatischen Anteil aufteilen 1a6t. Gleichzeitig hingt die Oberflichen-
ladung stark von der Zusammensetzung der Losung ab (Leckie, 1986).

Eine wichtige Gruppe reaktiver, anorganischer Feststoffe sind die
Metalloxide und -~hydroxide. Nach dem Kontakt mit Wasser bilden
sie eine hydroxylierte Oberfldche (Abbildung 10).

"Freie" Hydroxylgruppen
H
0
|

rrrrMe

o NS

()

Wasserstoffbriickenbindung
HO:-=-HO

(v}

Adsorbierte Wassermolekiile

Abbildung 10: Anordnung von Hydroxylgruppen auf Oxidhydratoberflichen: freie
Hydroxylgruppe, gebunden an ein (1), zwei (I1) oder drei (III)
Metallatome der Oberfliche; Wasserstoffbriickenbindung (IV); adsor-
biertes Wassermolekiil (V) (nach Leckie, 1986)
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Eine wichtige Gruppe reaktiver, anorganischer Feststoffe sind die Metalloxide und -
hydroxide. Nach dem Kontakt mit Wasser bilden sie eine hydroxylierte Oberflache

(Abbildung 10).

Die amphoteren Hydroxylgruppen vermitteln der Oxidhydratoberfldche Siure/Base-
Eigenschaften, wobei die sauren Eigenschaften iiberwiegen. Die sauer reagierenden
Plitze an der Oberfliche lassen sich in zwei Kategorien unterteilen:

a) Lewis Sduren, wie z.B. Fe3 ¥ -Ionen an den Kanten eines Kristalles, die als Elek-
tronenakzeptoren fiir adsorbierte Molekiile aus der Losung dienen, und

b) Bronstedt Sauren, wie z.B. Si-OH-, Fe-OH-, Al-OH-Gruppen oder H30 *, die
ein Proton abgeben konnen.

Die amphoteren Hydroxylgruppen an der Oberfliche kdnnen die gleiche Rolle in
der Koordination fiir ein Metall spielen wie geloste Liganden. Saure/Base-Reaktio-
nen der Hydroxylgruppen an Metalloxidoberflichen (S = surface) lassen sich nach
den derzeit akzeptierten Modellvorstellungen cher durch die Abgabe bzw. Aufnah-
me eines Protons als durch den Austausch eines Hydroxylions beschreiben:

S-OH <=====> $-0" + H' (2.3)

S-OH + H' <=====> S-OH," (2.4)
Reaktionen, bei denen direkt an der Oberflache ein Proton durch ein Metallion oder
eine Hydroxylion durch einen Liganden ersetzt werden, filhren zur Bildung von
"inner sphere"-Komplexen. Entsprechend werden durch Reaktionen, bei denen die
adsorbierte Spezies z.B. eine Schicht chemisorbierter Wassermolekiile an der Ober-
fliche zu iiberbriicken hat, sogenannte Ionen-Paar-Verbindungen bzw. "outer sphe-
re"-Komplexe gebildet. Abbildung 11 (Hayes, 1987) zeigt eine schematische Darstel-
lung der Oberflichenkomplexe, die beispielsweise zwischen anorganischen Anionen
und Kationen und einer Oxidoberflache gebildet werden kénnen.

Die Sorptionsreaktionen zwischen Feststoffoberflichen und Losung lassen sich
mathematisch nach zwei Modellvorstellungen beschreiben:

(1) durch Aufstellung einer empirisch ermittelten Gleichung der Sorptionsisother-
men, welche die Verteilung eines Ions zwischen Feststoff und Losung wiedergibt;

(2) durch die bereits erwihnten Oberflichenkomplexierungsmodelle, in denen die
funktionellen Gruppen an der Feststoffoberfliche als Liganden betrachtet werden,

welche die gelosten Spezies komplexieren.
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Abbildung 11: Schematische Darstellung von Oberfldchenkomplexen zwischen anorgani-
schen Anionen bzw. Kationen und einer Oxidoberfldche (nach Hayes,

1987)
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Tabelle 20 zeigt Komplexierungsreaktionen von Schwermetallionen an Goethit-
Aluminiumoxid-, Titandioxid- und Quarzoberflichen (Davis & Leckie, 1978; Davi;

& Leckie, 1980; Balistrieri & Murray, 1982).

Tabelle 20: Oberfidchenkomplexierungsreaktionen von Schwermetallionen (nach
Leckie, 1986)

Reaktionen pK (25°C)
GOETHIT (¢-FeOOH)
FeOH; =FeOH+H* 4.9
FeOH=FeO~+H"* 10.4
FeOH+Na*=FeO~Na*+H* 9.6
FEOH+K*=FeO"K*+H* 9.6
(FeO),H, +Mg?* =(FeO™),Mg2* +2H* 11.9
FeOH+Mg2*+HZO=FCO'MgOH"+2H* 12.2
(FeO),H, +Ca?* =(FeQ"),Ca%* +2H"* 15.8
FeOH+Ca?* +H,0=FeO " CaOH* +2H" 16.5
FeOH+Zn?** +H,0=FeO~ZnOH* +2H* 9.13
FeOH +Pb?* =FeQO " Pb2* +H* 1.8
FeOH +Pb?* +H,0=FeO PbOH* +2H* 5.0
FeOH+Cu?*=FeOQO Cu?*+H* 3.0
FeOH-*—Cu2+-f-HZO=FeO'CuOH*-4—2H+ 7.0
FeOH +Cd?** =FeQ~Cd?*+H* 1.3
FeOH +Cd?* + H,0=FeO~CdOH* +2H * 9.35
(FeO),H,+ 502 +2H"* =(FeOH} ),S02" 141
FeOH+SOf—+2H+=FeOH{SO‘H‘ — 144
FeOH+Cl™+H*=FeOH; Cl™ - 53
ALUMINIUMOXID (7-Al,05)
AIOH} =AIOH+H* 5.7
AIOH=AIO" +H"* 1.5
AlOH +Pb%* =AIO"Pb2* +H* 5.0
AIOH+Pb?* + H,0=AlIO"PbOH* +2H* 10.3
T17ANDIOXID (TiO,)
TiOH} =TiOH+H* 26
TIOH=TiO"+H"* 9.0
TiOH+Cd2* =TiO~Cd**+H* 1.8
TiOH+Cdz++HZO=TiO_CdOH"+2H* 8.7
QUARZ (2-SiO,)
SIOH=SIO~"+H"* 7.2
SiOH +Cu?* =SiO~Cu?**+H* 4.4
8.6

SiOH +Cu?* + H,0=Si0O"CuOH* +2H*
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Noch bis vor kurzem wurden nahezu ausschlieBlich empirisch ermittelte Isothermen
verwendet, um das Sorptionsverhalten in natiirlichen Systemen zu beschreiben. Sie
beruhen auf der zuerst von Langmuir aufgesteliten Theorie, da3 die Sorption einer
Spezies M an einer Feststoffoberflidche S als eine Reaktion

M + S <=====> SM (2.5)
mit
[sM]
KL - (2.6)
[s1(mM]

betrachtet werden kann. Nach dieser Reaktionsgleichung gelten an der Phasengrenz-
fliche Feststoff/Losung nur zwei Zustinde: ein Platz an der Oberfiche ist entweder
besetzt (SM) oder nicht besetzt (S). Diese Néaherung fithrte direkt zur Langmuir-Iso-
thermen, die voraussetzt, daB die freie Sorptionsenergie unabhéngig von der Bele-
gung der Oberflache ist und damit keine Wechselwirkung zwischen den sorbierten
Molekiilen existiert, sowie z.B. den Austausch von Ionen bzw. die Freisetzung von
Wasserstoffionen nach der Sorption von Metallen aus der Losung ignoriert.

In der mathematischen Ableitung wird davon ausgegangen, daB ein bestimmte Zahl
an Plitzen vorhanden ist (St), an denen Sorption stattfinden kann:

Sp = [S] + [SM] (2.7)

Es wird dabei vorausgesetzt, dafl die Aktivititskoeffizienten an der Oberfliche und
in Ldsung gleich sind, da die Sorption mit der Gleichgewichtskonstanten K; analog
zu einer Reaktion in Losung beschrieben ist. Die Kombination von Gl. &.6) und
(2.7) ergibt die Gleichung fiir die Langmuir-Isotherme:

[SM] KL [M]
P — = _ (2.8)
Sy 1+ K [M]

wobei der Sorptionsgrad I’ das Verhiltnis von belegten Plitzen (SM) zur Gesamt-
anzahl an Sorptionsplétzen (Sy) wiedergibt.

Die Voraussetzung, daB die Sorptionsenergie unabhingig von der Oberflichenbele-
gung ist, wiirde bedeuten, dal K| unabhingig von [SM] ist. Dies ist in Untersuchun-
gen an natiirlichen Feststoffkomponenten widerlegt worden und fithrte zu einer Wei-
terentwicklung der Gleichungen fiir Sorptionsisothermen, in denen solche Faktoren
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beriicksichtigt werden. Diese Gleichungen sind bei Hayes (1987) ausfithrlich behan-
delt und sollen hier nicht weiter diskutieri werden.

Die Sorptionsreaktionen an mineralischen Substraten wie Goethit, Siliziumdioxid
oder Aluminiumoxid ergeben fiir Schwermetalle Kurvenverldufe, die von 0% bis
100% Sorption nur 1 bis 1.5 pH-Stufen benétigen (Abbildung 12).

% ads

L 1 T U
40 50 60 70 80 9.0
—log (H+)

Abbildung 12: pH-Abhdngigkeit der Sorption von Fe3*, Pb2*, cu2* und cd®* an sili-
ziumdioxid (nach Schindler et al., 1976).

Interpretiert man die Sorptionsvorginge als Oberflichenkomplexierungen, bei denen
je nach Bindungsfestigkeit und Metall unterschiedliche Mengen an Wasserstoffionen
freigesetzt werden, dann kann die Position der Sorptionskurve eines bestimmten Me-
talles im pH-Spektrum als MaB fir seine Bindungsfestigkeit an dem betreffenden
Substrat gelten (Benjamin et al., 1982). Gleichzeitig hingt die Bindungsfestigkeit von
der Konzentration des betreffenden Substrates, d.h. von der Anzahl der Oberfla-
chenplitze, in dem System ab. Die Abbildung 13 zeigt fiir das Beispiel der Cad-
mium-Sorption an Eisenoxidhydraten, daB mit der Steigerung der Feststoffanteile
um eine GroBenordnung die Sorptionskurven um cine pH-Einheit absinken und

damit die Bindungsfestigkeit zunimmt,
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Abbildung 13: Abhiingigkeit der Sorption von Cadmium von'der Konzentration an amor-
phem Eisen(I11)hydroxid (nach Benjamin & Leckie, 1981)
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Man kann sich vorstellen, daB die Sorptionsplétze an natiirlichen Feststoffoberfla-
chen stark unterschiedliche Bindungsenergien besitzen, und da8 eine bestimmte
Feststoffkomponente nur eine relativ geringe Anzahl von sogenannten "Hochenergie-
Sorptionsplitzen" hat. Sie betrigt z.B. bei amorphem Eisenoxidhydrat weniger als
0.1% der gesamten Sorptionsplitze (Leckie et al., 1980). Mit der Zunahme der Fest-
stoffkonzentration steht eine entsprechend groBere Zahl dieser Plitze fiir die Bin-
dung der Schwermetalle zur Verfiigung. Die Abbildung 14, in der die Adsorptions-
gleichgewichtskonstante K (entsprechend einer Stabilitétskonstanten der betreffen-
den Oberflichenverbindung) gegen die Sorptionsdichtel in dem System Cadmium-
/amorphes Eisenoxidhydrat aufgetragen ist, zeigt zundchst eine Zunahme der Bin-
dungsfestigkeit mit steigender Substratkonzentration bis zu einem Molverhiltnis
Cd/Fe von ca. 10™. Bei geringerern Beladungsdichtenl nimmt log K, einen konstan-
ten Wert von ca. -9.5 an, der in diesem System nicht iibertroffen werden kann.

Es wird aus diesen Befunden deutlich, daB es eine einfache Beziehung zwischen den
Metallkonzentrationen in der Losung und an Feststoffen nicht geben kann. Auch die
an Adsorptionsisothermen ermittelten MaBzahlen erlauben fir die Praxis nur sehr
grobe Abschitzungen, da die Kinetik der Metallsorption und der EinfluB konkurrie-
render Komponenten solche Berechnungen sebr komplex gestalten.
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Abbildung 14: Sorptionsgleichgewichtskonstante Ko als Funktion der Adsorptions-
dichte I" im System Cd/amorphes Eisenoxidhydrat (nach Benjamin &

Leckie, 1981)

Fiir das Oberflichenkomplexierungsmodell gibt es inzwischen eine Reihe von Ansiit-
Zen, mit denen sich die Adsorption von Schwermetallen iiber einen breiten Konzen-
trationsbereich und unter Beriicksichtigung der chemischen Bedingungen in der Lo-
sung beschreiben 148t. Die Unterschiede in den Ansitzen beziehen sich auf die An-
zahl der Sorptionsebenen oder -schichten, welche die Umgebung einer Partikelober-
fliche kennzeichnen, auf die Art der erlaubten Oberflichenkomplexe und die daraus
resultierenden Beziehungen zwischen Ladungsdichte und Potential. Das Spektrum
reicht vom einfachsten "Ein-Ebenen"-Modell iiber "Zwei"-, "Drei"- bis zum "Vier-
Ebenen’-Modell. Unter den verschiedenen Modellen besitzen nur das "Drei"- und
"Vier-Ebenen"-Modell die Moglichkeit, Ionen-Paar- und Oberflichenkoordinations-
komplexe in die Modellstruktur zu integrieren, d.h. sie haben zumindest zwei Alter-
Datjven zur Positionierung von adsorbierten Ionen und ihren Ladungen.

Davis & Leckie (1978) verwenden das von Yates et al. (1974) entwickelte Triple-
Layer-Modell, das die Berechnung der Adsorption von Kationen, Anionen und neu-
tralen Spezies bei unterschiedlichen Adsorbens-Konzentrationen und Elektrolyt-
bedingungcn erlaubt. Das Triple-Layer-Modell vereinigt Gleichungen, welche die
lonenbildung und Ionenbindung an Feststoffoberflichen beschreiben, mit dem
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Adsorbent

Potential

Abbildung 15: Triple-Layer-Modell mit "inner sphere"- (CC = complex coordination)
und "outer sphere”-Komplexierung (IP = fon pair), Sorptionsebencn:
elektrostatischen Potentialen (q/o,lyB, lyd), elektrostatischen L adung
an der Oxidoberfldche, in der B-Ebene und der diffusen schicht
(0% oy ory) und Kapazitaten (C,, C,) (nach Hayes, 1987)
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Stern-Grahame-Modell der diffusen, elektrischen Doppelschicht (Grahame, 1947).
Die Abbildung 15 zeigt mogliche Oberflachenverbindungen und die elektrostati-
schen Potentiale in Abhingigkeit vom Abstand von der Feststoffoberfliche.

Nur Wasserstoffionen und Hydroxylionen werden direkt an der Oberfléiche (o-Ebe-
ne in Abb. 15) sorbiert und bilden "inner sphere"-Komplexe. Elektrolyt-Ionen und
Metallverbindungen werden als "outer sphere"-Komplexe an der 8-Ebene gebunden.
Das Triple-Layer-Modell kann auf alle wissrigen Losungen angewendet werden.
Viele Computerprogramme benutzen jedoch eine eingeschrinkte Version, die nur
auf einfache, symmetrische Elektrolyte anwendbar ist.

Die Gleichungen fiir die Ionenbildung an der Oberfliche und die Elektrolytbindung
lauten wie folgt:

S-OH + H' <mmm==> S-OH)" mit: (2.9)
{s-onz*}
log 8° = (2.10)
-e¥
+ (o]
{S-OH} a," exp ( )
kT
S-OH <=====> $-07 +H ' mit: (2.11)
eV
- + o
{S-07} ay " exp ( )
kT
log B~ = (2.12)
{S-0H}
SSOH + X~ + HS' <mmm=e> S-0H,"-X™  mit: (2.13)
{5-0H,*-X"}
log g3" = (2.14)
ey - et

{S-0H} aH+ ay- exp ( ———— )
kT
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S-OH + MS®  <mmmmm> S-0"M" + H' mit: (2.15)
{S-O'-M+} aH+ exp ( —— )
kT
log 83t . (2.16)
{S-0H} aM+

T, e und k sind die absolute Temperatur, die Elementarladung des Elektrons bzw.
die Bolzmann Konstante; S-OH bedeutet eine Sorptionsstelle an der Oberflache;
H M * und X_” bezeichnen Wasserstoffionen und Elektrolytkationen und -anio-
nen in der B-Ebene der Oberfliche, a die Aktivititen der Ionen; B+ g7, 827 und
gt gind Gleichgewichtskonstanten (nicht zu verwechseln mit dcr B Ebenc), dic
expotentiellen Glieder beziehen die Konzentrationen von H + * und X

den betreffenden Sorptionsebenen auf ihre Konzentrationen A der ]iosung (Kent ct
al., 1986).

Die Ladungsbllanzen an der Oberfliche0 und der B-Ebene oy berechnen sich wie
folgt € inpC cm” )

o7 = B({S-0H,"} + {S-OH,"-X} - {S-0} - {5-07-H"}) (2.17)
of = B({S-0M"} - {S-OH,"-X"}) (2.18)
109 F
wobei: B = (2.19)
A

F ist die Faraday Konstante; A das Verhiltnis Feststoffoberfliche/Volumen der Lo-
sung in m® L -1 ; B ist der Umwandlungsfaktor von der Konzentration in Mol L~
Ladungsdlchtc inpC cm "2 Die Elektroneutralitatsbedingung fordert, daB:

g-'°+°»’B+q-a=0 ' (2.20)

wobeiay die elektrostatische Ladung der diffusen Schicht ist, die sich nach der Glei-
chung von Gouy-Chapman fiir symmetrische Elektrolyte wie folgt berechnet:

Ze\t:j
o [pC on?) = -11.74 M2 sinh (— ) (2.21)
2T
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¢ und z sind die Konzentration bzw. Ladung (ohne Vorzeichen) der symmetrischen
Elektrolytlosung. Die Bezichungen zwischen Ladung und Potential im kompakten
Bereich der elektrischen Doppelschicht ergeben sich daraus, daB die Sorptionsebe-
nen wie die parallelen Platten zweier in Reihe geschalteter Kondensatoren behandelt

werden, mit:
o
LARS AR 2 (2.22)
51
o
¥ - — (2.23)
G

Darin bedeuten C, und C, die integralen Kapazitdten der betreffenden Regionen
innerhalb der Doppelschicht. Fiir C, wird gewohnlich ein Wert von 20uF cm™ ein-
gesetzt (James & Parks, 1982); C; wird als "fitting"-Parameter verwendet. Die
fGmamtzahl der Oberflachenplitze, die experimentell bestimmt wird, ergibt sich wie
Olgt:

NS = B({S-OH,"} + {S-OH} + {S-07} + {S-OH,"-X} + {S-07-M'}) (2.24)

Sind die Werte fiir die Parameter N, Cy, C, und log B, bestimmt, dann lassen sich
diese Gleichungen losen. Auf die Bestimmung der Parameter soll nicht néher einge-
8angen werden. Sie werden bei Kent et al. (1986) und Hayes (1987) ausfiihrlich be-

Schrieben und diskutiert.

In der Originalversion dieses Triple-Layer-Modells (Davis & Leckie, 1978) werden
Schwermetallkationen und -anionen wie Ionen-Paare behandelt, wobei davon ausge-
8angen wurde, da3 ein Metallion in der B-Ebene, d.h. als "outer sphere"-Komplex
Sorbjert wird. Es gilt dann z.B. fiir ein zweiwertiges Metallkation:

S-OH + MeZ* <ommma> S-O'-Me2+ + 1 mit: (2.25)
ghe —'—'—{S-O_-Meb} aH+ (2.26)
(S-0H} ay, 7"
Die Ladungsbilanzen in der o- bzw. 3-Ebene berechnen sich dann wie folgt:
o - B((s-onz*} + {s-onz*-x‘} - {S-07} - {S5-0"-M*} - (s-0"-meZ*}) (2.27)
(2.28)

g ~ B({S-0'M'} + 2(5-0"-Me?"} - (S-0H,"-X"})
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Abbildung 16: Erweitertes Triple-Layer-Modell nach Hayes (1987)
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Eine Alternative zu dieser Betrachtungsweise ist die Erweiterung des Triple-Layer-
Maodells nach Hayes (1987), das die Méglichkeit der Sorption von Metallionen in der
o-Ebene, d.h. als "inner sphere"-Komplexe einschlieBt. Abbildung 16 zeigt die Mo-

dellvorstellungen.

S-OH + Mel® <mm=z=> SOMe® + H* (2.29)
Dadurch ergibt sich fiir die elektrostatische Ladung an der Oberfldche:

0, =0y +The (2.30)

wobei ¢y und den Beitrag der protonierten bzw. deprotonierten und mit Metall-
ionen besetzten Oberflachensorptionsplitze wiedergeben. Dies fithrt zu:

o - B({S-0H2+} + {s-onz*-x'} + {S-OMe'} - {5-07} - {S-07-M"}) (2.31)
of - B({S-0M'} - {s-ouz*-x';) mit: (2.32)
e - B({SOMe*}) (2.33)

Nach dieser Betrachtungsweise ist es moglich, das Sorptionsverhalten von Schwer-
metallionen an einer Oxid/Wasser-Grenzschicht sowohl als "inner sphere”- als auch
als "outer sphere"-Komplexierung zu behandeln.

Mit Hilfe solcher Modelle lassen sich die Sorptionsreaktionen und die Bildung von
Oberflichenkomplexen an Oxiden beschreiben. Sie haben sich fiir das grundlegende
Verstandnis der physiko-chemischen Wechselwirkungen zwischen Metallen und Par-
tikeloberflichen als sehr niitzlich erwiesen (Honeyman & Santschi, 1988). Trotz der
unbestreitbaren Vorteile der Oberflachenkomplexierungsmodelle konnen einige
Phinomene und Effekte, wie die oben erwihnten Unterschiede in den Bindungsin-
tensititen mit wachsender Belegung der Oberfliche, Einflul der Partikelkonzentra-
tion, Sorptionsreaktionen an anderen, natiirlichen Feststoffkomponenten, unter-
schiedliche Sorptionskinetik fiir verschiedene Metallspezies sowie Konkurrenzreak-
tionen der Adsorbenten mit solchen deterministischen Modellen bisher noch nicht
beschrieben werden. Es sind deshalb in Zukunft detaillierte Kenntnisse und Unter-
suchungen der chemischen Zusammensetzung der Grenzschichten an natiirlichen
Partikeloberflichen, der KorgréBenverteilung einschlieBlich kolloidaler Bestandteile,
der physikalischen Wechselwirkungen der Partikel untereinander (Agglomeration,
Zusammensetzung der Aggregate) und insbesondere der Rolle von Organismen und
anderen organischen Substanzen erforderlich.
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2.2.3.2. KONKURRENZREAKTIONEN

Die Konkurrenz um Sorptionsplitze und Liganden bestimmt das Bild des realen Ge-
schehens in der Natur. Im Hinblick auf den Wettbewerb der gelosten Liganden kon-
nen zwei Situationen unterschieden werden:

1. Der komplexierende Ligand (z.B. Chlorid) wird nicht an die Feststoffkomponen-
ten sorbiert und steht deshalb mit der Oberfliche in Konkurrenz um eine Koordi-
nation mit bestimmten Metallionen. Eine hohere Ligandenkonzentration bewirkt
deshalb eine Abnahme der Metallsorption, wie das Beispiel der Zunahme der
Chloridkonzentration in Astuargebieten zeigt (Abb. 17). Gleichzeitig erhdht jedoch
die zunehmende Konzentration an Feststoffen die Metallsorption, da hiermit das
Angebot an Sorptionsplétzen steigt (z.B. in Triibungszonen).

100°%
Cd
~— \
i
8 75 €5000 mag/!
% Schwebstoff-
E gehalt
3
-~
£ 50
S @ 1500
-~
3
s 25
-~ e 500
L0 [ y—
*s 8
-(g o) T o - = ;_‘150
< 5 10 15 20 /50 ClI

Abbildung 17: EinfluB der Chloridkonzentration (in o/oo) und des Schwebstoff-
gehaltes auf die Sorption von Cadmium an Rheinschwebstoffen (nach
Salomons, 1980). oy = 5 pg L7t

2. Der komplexierende Ligand wird an der Feststoffoberflache sorbiert. Wenn dies
der Fall ist, kann die Sorption von Schwermetallen an die Feststoffphasen stark er-
hoht sein. Sichere Hinweise auf diese Effekte geben die Untersuchungen mit syn-
thetischen Komplexbildnern wie EDTA (Davis & Leckie, 1978) und NTA (Elliot
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und Huang, 1979). Auf diesem Wege bestimmt die geloste Spezies die Bindungs-
form des Metalls an den Feststoffen, hierbei sind jedoch die pH-Bedingungen ent-
scheidend. Wie die Abbildung 18 zeigt, findet bei niedrigen pH-Werten eine ver-
stirkte Sorption von Metallkomplexen und Liganden sowie eine verstirkte Desorp-
tion von Metallionen statt; bei hoheren pH-Werten sind die Sorptions-/Desorp-

tionsprozesse entgegengesetzt.

AuBler dem Wettbewerb zwischen Oberflichen und gelosten Liganden konkurrieren
auch die verschiedenen Feststoffkomponenten um die Komplexierung von Schwer-
metallen. Nach Oakley et al. (1981), die in Modellsystemen die Konkurrenz zwischen
einem Tonmineral (Bentonit), Manganoxidhydrat und Huminsiuren untersuchten,
stellt die Tonfraktion das wichtigste Sorptionssubstrat fiir Cadmium und Kupfer in
dem benutzten System dar. Dieser Befund steht im Gegensatz zu den Ansichten von
Jenne (1976), nach dem die Tonminerale vor allem als Tréger anzusehen sind, auf

—]  Me Mefaq)
]
¥
- LigMe LigMe(aq)
: A
~—t— Lig Liglaq)

ﬁééhselwirkungen zwischen Metall, Ligand und Oberfldche bej

niedrigen pH-Werten

—l_ Me pe— Me(aq )
--“--— ngMe LigMe(aq)
—1— Lis Liglaq)

Wechselwirkungen zwischen Metall, Ligand und Oberflidche bei

héheren pH-Werten

Abbi]dung 18: Schematische Darstellung der Wechselwirkung zwischen Metallionen,
Liganden und Feststoffoberflidchen in Abhdngigkeit vom pH-Wert (nach

Benjamin et al., 1982)
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denen die sorptionsaktiven Komponenten, z.B. Eisen-/Manganoxidhydrate, organi-
sche Substanzen, Phosphatminerale, Carbonatminerale, abgelagert werden. Ein Hin-
weis auf diese Effekte geben auch die Metalluntersuchungen an einzelnen Fraktio-
nen des KorngroBenspektrums (Wilber & Hunter, 1979; Forstner & Patchineelam,
1980). Die Abnahme der Schwermetallkonzentrationen miiften im Bereich von 10 -
1.000 pm viel deutlicher ausgeprégt sein, wenn nicht die Coatings von sorptionsakti-
ven Substanzen die geringen Metallgehalte in den Quarz- und Feldspatanteilen in
diesem KorngroBenbereich tiberlagern wiirden.

Bei Untersuchungen der Sorptionsvorgiinge an natiirlichen Gewéssersedimenten, hat
sich gezeigt, da8 diese Prozesse nur teilweise reversibel sind. In der Abbildung 19
sind Ergebnisse von Sorptionsexperimenten an einer Sedimentprobe aus der Bucht
von San Franzisco wiedergegeben, die betrichtliche Unterschiede in der Desorption
von Cadmium und Blei zeigen (Lion €t al., 1982).

Wihrend die pH-abhingige Sorptionskurve von Cadmium iiber einen Zeitraum von
wenigen Tagen wieder nahezu in ihre Ausgangslage zuriickgefiihrt werden kann, las-
sen sich die bei steigenden pH-Werten sorbierten Bleianteile nach Absenkung des
pH-Wertes nur zu einem geringen Teil wieder freisetzen. Beispielsweise ist Blei bei
pH 7 vollstindig hydrolysiert, wahrend Cadmium bei diesem pH-Wert als hydrati-
siertes Kation vorliegt. In dieser Form diirfte Cadmium an den Sedimentpartikeln als
relativ schwacher "outer sphere”-Komplex gebunden sein. Bei Blei handelt es sic!l
dagegen um eine hydrolytische Adsorption, die eine feste chemische Bindung mit
der Oberfliche (“inner sphere’-Komplex) zur Folge hat, so dafl bei einer pH-
Senkung nur wenig desorbiert wird.

N
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Abbildung 19: Reversibilitit der Sorption von Cadmium und Blei an einer Kiisten-
sedimentprobe (nach Lion et al., 1982)
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Einen ahnlichen Effekt zeigen die Daten, die in der Tabelle 21 wiedergegeben sind
(Salomons, 1980). Sedimentproben wurden mit cadmium- und zinkhaltigen Losun-
gen dber 1, 3, 8, 24 und 60 Tage in Kontakt gehalten und anschlieBend mit einer
dreiprozentigen Kochsalzlosung behandelt. Die diagenetische Verstirkung der Me-
tallbindung ist iiber den gesamten Versuchszeitraum signifikant und diirfte bei linge-
rer Kontaktzeit weiter fortschreiten.

Tabelle 21: Diagenetische Verdnderung der Metallbindung an Sedimenten: nicht
desorbierbare Cadmium- und Zinkanteile nach NaCl-Behandlung (nach

Salomons,1980)

Sorptionszeit [d] 1 3 8 24 60
Cadmium [%] 24 30 33 37 40
Zink [%] 60 67 70 74 88

Uber den Effekt des diagenetischen Alterns fiir die Festlegung sorbierter Metalle ist
bislang relativ wenig bekannt. Die Alterung der Verbindung besteht im wesentlichen
ix} einer Kondensation von Hydroxiden, Rekristallisation der Mineralstruktur und in
emnem Eindringen der Metallverbindung in innere Gitterpositionen dieser Struktu-
ren. Diese Effekte fithren zu einer stirkeren Einbindung und Fixierung der Metall-
verbindung an den Feststoffphasen und setzen unmittelbar nach Kontakt mit der L&-
sungsphase ein, Wihrend die Mechanismen bei Tonmineralien héufig mit einer Dif-
fusion in die Zwischenschichten erklirt wurden, gibt es inzwischen Hinweise, daf3
auch an Eisenoxiden durch eine Verlagerung stabilere Positionen erreicht werden
kénnen (Gerth & Briimmer, 1983).

Die Sorptionsmechanismen und -eigenschaften verschiedener Bodenkomponenten
wurden von mehreren Autoren untersucht (Brimmer et al., 1983; Chubin & Street,
1981; McKenzie, 1980; McLaren et al., 1983). Die Abbildung 20 zeigt als Beispiel die
Adsorption von Zink an verschiedenen Modellsubstanzen in einem carbonatgepuf-
ferten System (Brimmer at al., 1983). Dic untere Kurve zeigt die Adsorption von
Zink an reinem Calciumcarbonat. Bis zu einer Losungskonzentration von ca. 10
pmol L™ Zink jm Sorptionsgleichgewicht 148t sich die Reaktion mit einer Adsorp-
tionsisotherme beschreiben. Dann folgt ein beinahe vertikaler Anstieg der Vertei-
lungskurve, der die Fillung von Zinkcarbonat anzeigt. Wird Calciumcarbonat mit
1% Manganoxid (Birnessit) gemischt, dann verlagert sich die Verteilungskurve nach
oben; die Zinkkonzentration an der Feststoffphase ist um etwa das hundertfache er-
hoht (obere Kurve) und Zinkcarbonat wird erst ab einem Zinkgehalt von 50 pmol g~
Feststoff ausgefsji.
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Abbildung 20: Sorption von Zink an reinem Calcit und einer Mischung von Calcit mit
MnO2 (1%). F4llung von Zinkcarbonat bei einer Lisungskonzentration
von ca. 1072 umol L1 (vertikale Linie) (nach Brimmer, 1986)

Bei einer Zumischung von 10% amorphen Eisenoxid oder Huminsdure in diesqm
Calciumcarbonatsystem findet keine Zinkcarbonat-Fallung statt. Ahnliche Ergebn¥s-
se zeigt amorphes Aluminiumoxid, und die Zugabe von Tonmineralien (Bentonit)
erhoht ebenfalls betréchtlich die Sorption von Zink. Diese Ergebnisse zeigen an, daB
in Gegenwart von Bodenkomponenten mit sorptionsreaktiven Oberflachen ein sehr
hoher Eintrag von Zink in den Boden notwendig wire, um die Bildung von Z.,mkcar-
bonat zu ermdglichen, was unter den normalen Gegebenheiten nicht der Fall ist.

Tabelle 22 zeigt die Sorptionskapazititen fiir Zink an verschiedenen BOdCDk?“‘P"'
nenten in durch Calciumcarbonat gepufferten Systemen im Vergleich zur Kf\tlone?-
austauschkapazitit (CEC) dieser Substanzen. Die hohen Sorptionskapazitaten fiir
Zink von Eisen-, Mangan- und Aluminiumoxiden zeigen die Bedeutung fheser Me-
chanismen fiir die Verteilung von Zink und anderen Schwermetallen bei neutralen
bis leicht alkalischen pH-Werten.

Die Daten in Tabelle 22 zeigen auch, daB8 die Sorptionskapazitit von Zink an B.c?to-
nit und Huminsdure nur das 0.1- bzw. 0.5-fache der KationenaustaUSCh‘kapazm%ten
dieser Substanzen betrégt, aber das 6.7- bzw. 26.7-fache der von Oxiden. Diese
hohen Werte bei Oxiden sind ein deutliches Zeichen fiir eine spezifische Oberfla-
chensorption ("inner sphere"-Komplexe) an Hydroxylgruppen, die fiar normale Kat-
ionenauschreaktionen nicht zur Verfiigung stehen.
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Tabelle 22: Kationenaustauschkapazitdt (CEC) und Sorptionskapazitdt fir Zink an
verschiedenen Substanzen in durch Calciumcarbonat gepufferten Systemen

(nach Briimmer et al., 1983)

CEC bei pH 7.6 Zn-Sorpt.kap.

Substanzen (pmo1 M2+ g’l] [pmol Zn g'l] b/a

(a) (b)
(.‘a(.‘O3 - 0.44 -
Bentonit 450 44 0.10
Humins&ure 1700 842 0.50
am. Fe-oxid 160 1190 7.4
am. Al-oxid 50 1310 26.2
MnO2 230 1540 6.7

CEC-Messungen mit Ba‘?

2.23.3. SORPTION AN ORGANISCHEN OBERFLACHEN

Die Untersuchung von Sorptionsprozessen an organischen Feststoffkomponenten ist
schwieriger als fiir anorganische Substrate, da solche Substanzen meist nur schlecht
definierbar sind. Insbesondere die Huminstoffe vermogen eine groBe Menge an
Metallen zu binden. Bei einer Gesamtbindungskapazitit von 200-600 mval/100 g
Humussubstanz sind nach einer Schitzung von Rashid (1971) etwa ein Drittel der
verfiigbaren Positionen austauschbar, zwei Drittel dienen jedoch einer (nicht aus-
tauschbaren) Metallkomplexierung. Besonders ausgeprigt ist die Chelatbildung bei
den gelosten Fulvinsiuren, die zwei- bis sechsmal mehr Metallionen komplexieren
konnen als die durch Ansiuern koagulierbaren Huminssuren mit Molekulargewich-
ten groBer als 700 Dalton. Bei Versuchen zur konkurrierender Sorption gleich kon-
zentrierter Metallosungen an Huminstoffen (Rashid, 1974) wurde Kupfer bevorzugt
gebunden (53%), gefolgt von Zink (21%), Nickel (14%), Kobalt (8%) und Mangan

(4%).
Die Tabelle 23 zeigt die Sorption verschiedener Schwermetalle in Abhéngigkeit von
Huminsiuregehalt und pH-Wert.
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Tabelle 23: EinfluB des pH-Wertes und der Substratmenge auf die Sorption von
Schwermetallen an Humins#ure (HA) (nach Gamble, 1986)

pH
2.4 3.7 47 5.8 5.8
HA (mg)
Metall 1000 500 200 500 200 250 250 0
% Sorption

Hg 80 88 99 98 98 100 98 24:
Fe 88 87 81 96 9% 100 100 88°
Pb 65 33 19 96 80 97 98 24°
Cu 66 31 12 91 59 95 97 52°
Al 59 29 7 98 86 100 100 38
Ni 14 7 5 41 6 29 61 0
Cr 10 4 0 83 70 100 100 53

Cd 8 3 0 43 7 41 77 0

Zn 10 5 0 33 8 29 64 0
Co 4 2 0 23 2 2 45 0
Mn S 2 0 14 3 13 36 2

» Jedes System enthielt 0.5-10-¢ Mol von jedem Metall
* Hydroxidausf&llung

Die Bindung von Schwermetallen an organischen Oberflichen 1aBt sich auf drei Fak-
toren zuriickfithren (Hart, 1982):

- auf Organismen wie Bakterien und Algen;

- auf die Zersetzung von pflanzlichem und tierischen Material oder auf die }(oagula—
tion von niedermolekularen, organischen Substanzen. Dieses Material besitzt dann
relativ hohe Molekulagewichte und entsprechende Eigenschaften von Polyelektroly-
ten und Kolloiden;

- auf niedermolekulare, organische Substanzen, die an Tonminerale oder Q’ddh)’“
dratoberflichen sorbiert werden und Coatings bilden (Bourg, 1981; Davis, 1980;
Tipping, 1981)

Die letzgenannte Moglichkeit wird derzeit besonders intensiv diskutiert, wobei eine
Reihe von kontroversen Ansichten bestehen. Typisch fiir niedermolekulare, organi-
sche Substanzen sind Fulvinsiuren, die Molekulargewichte zwischen 500 bis 2.000
Dalton und funktionelle Carboxyl-, Hydroxyl- und phenolische Hydroxylgruppen
besitzen und die Fihigkeit haben, Schwermetalle zu binden (Baccini et al, '1982;
Frimmel, 1981; Hart, 1981). Die Bindungscharakteristiken der Metalle an diesen
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Substraten entsprechen denen von Salicyl- und Phthalsduregruppen. Es gibt Hinwei-
se, daB bereits ein molekularer Film aus organischen Verbindungen um die minerali-
schen Feststoffpartikel die urspriinglichen, anorganischen Sorptionseigenschaften
vollstandig maskieren (Loeb & Neihoff, 1977). Berechnungen der Gleichgewichtsbe-
dingungen (Balistrieri et al., 1981) und Messungen an natiirlichen Schwebstoffen
(Hunter & Liss, 1979) deuten darauf hin, da8 fiir den offenen Ozean dieser Oberfli-
chenfilm aus organischen Substanzen eine Anreicherung von Metallen bewirkt. In
den Astuarbereichen findet zwar eine intensive Koagulation von Eisen durch die
organischen Substanzen statt (Sholkovitz, 1976; Sholkovitz et al., 1978) und in Labor-
experimenten ist auch fiir Kupfer und Nickel in diesem Bereich eine Sorption an or-
ganische Komponenten gefunden worden (Sholkovitz, 1978; Sholkovitz & Copland,
1981), doch zeigen die neueren Untersuchungen von Hunter (1983), daf3 die Koagu-
lation von Spurenmetallen wie Nickel und Kupfer kein allgemein giiltiges Phinomen
in Astuarzonen ist. Im limnischen Bereich haben Untersuchungen von Baccini et al.
(1982) nachgewiesen, daf8 dort die Anlagerung von organischen Substanzen auf
Schwebstoffoberflachen mit einer Verringerung des Sorptionsvermégens fiir Schwer-

metalle einhergeht.

Generell konnen jedoch diese Vorginge durch eine groBe Zahl von Faktoren beein-
fluBt werden, die zunichst kaum iibersehbar sind. Versuche mit organischen Verbin-
dungen unterschiedlicher chemischer Eigenschaften ergaben, je nach Ligand und
Konzentration, eine Zu- oder Abnahme der Sorption von vier RadionuKlidtracern an
natiirlichen Sedimentproben (Clayton et al., 1982). Untersuchungen von Suzuki et al.
(1979) an Sedimenten aus verschmutzten Flilssen weisen auf einen dominierenden
EinfluB der organischen Substanzen bei der Bindung von Cadmium hin. Nach diesen
Daten 148t sich die Cadmium-Sorption iiber eine Gleichgewichtreaktion beschreiben,
die entscheidend durch den Gehalt an organischem Material bestimmt wird. Sorp-
tionsexperimente an FluBsedimenten, deren organische Feststoffanteile durch eine
Wasserstoffperoxid-Behandlung teilweise zerstort waren, zeigten eine wesentlich
reduzierte Bindungskapazitit fiir Kupfer, Zink, Cadmium und Blei (Tada & Suzuki,

1982).

Neben den Huminstoffen tragen lebende und tote Organismen mit ihren organischen
Oberflichen zur Sorption von Schwermetallen bei. Die Anreicherung von Metallen
an Algen ist nicht nur von der Art, Konzentration und Spezies des Metalles abhingig
sondern auch von der Algenart (Sakaguchi et al,, 1979). Der iiberwiegende Anteil
der akkumulierten Schwermetalle wird durch die Zellwinde der Algen gebunden.
Diese unterscheiden sich betrdchtlich in  Struktur und chemischer Zusammenset-
zung; sie dndern sich auch wihrend des Alterns, wobei insbesondere der Anteil an

Kohlenhydraten zunimmt (Loos & Meindl, 1982).

Die adsorptive Bindung wird nicht nur durch die Zellwandzusammensetzung, son-
dern auch durch die Zuginglichkeit der bindenden Stellen und somit durch die Zell-
wandstruktur mitbestimmt; diese Zugénglichkeit wird besonders fiir groBe Molekiile
regulierend wirken. Die meisten Arbeiten zur Sorption von Metallen an Algen zeigen
iibereinstimmend, daB die Zellwand sich wie ein Kationenaustauscher verhilt (Stary
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et al., 1983). Dabei ist die Akkumulation proportional der zur Verfiigung stehenden
Oberflache (Christliecb & Weber, 1980). Theoretisch konnen alle Ubergiinge von
elektrostatischer Wechselwirkung zwischen Kationen und negativ geladenen organi-
schen Gruppen bis zur koordinativen Bindung im Chelatkomplex auftreten.

Eine Charakterisierung der Bindungsplitze wurde bislang nur ansatzweise vorge-
nommen. In Analogie zu den Adsorptionsisothermen an Zellulosepriparaten nah-
men Geisweid & Urbach (1983) eine Bindung von Cadmium(II) mit den Carboxyl-
gruppen an der Algenoberfliche an. Aus thermodynamischen Daten ermittelten van
Cutsem & Gillet (1981) zwei Hauptgruppen von Austauschstellen mit unterschiedli-
chen Bindungsintensititen: die erste schlieBt Aminogruppen der Proteine ein, die
zweite enthélt vor allem Carboxylgruppen. Eine Chelatbindung kann nur bei Erfiil-
lung strenger sterischer Bedingungen und einer optimalen Anordnung mehrerer
funktioneller Gruppen stattfinden (Christ et al,, 1981). Es konnen Amino-, Imino-,
Oxo-, Hydroxyl- und Phenolgruppen kombiniert werden, so da8 die Moglichkeit fiir
koordinative Bindungen wesentlich von der Hohe des Proteinanteils beeinflufit wird.
Dieser Proteinanteil wurde fiir die Zellwinde der Alge Scenedesmus obliquus bei ca.
30% ermittelt (Burczyk, 1973). Ein Ionenaustausch dagegen, bei dem pro Aquvalent
sorbiertes Metall ein Aquvalent Wasserstoffionen abgegeben wird, findet nur an
Carboxyl- und Mercaptogruppen statt.

Verglichen mit oxidischen und hydroxidischen .Sorbenten zeigen die organischen
Feststoffe ein breite Spektrum an Sorptionsplétzen unterschiedlicher Bindungsener-
gien, erkennbar an dem groBeren pH-Bereich fiir die Schwermetallsorption (Nelson
et al., 1981). Prinzipiell scheinen jedoch die gleichen Mechanismen der Metallbin-
dung wirksam zu sein. Die Abbildung 21 zeigt die Adsorption und Desorption von
Schwermetallen an Zellwinden der Alge Scenedesmus quadricauda in Abhangigkeit
von der Zellwandkonzentration in der Suspension (Forstner et al., 1983; 1984b;
1985a). Bei den Adsorptionsvorgingen (Abb. 21 oben) wurden lediglich fir .Cad—
mium und Nickel Unterschiede beobachtet. Bei niedrigen Zellwandkonzentrationen
(100 mg L'l) wurden nur 75% des Cadmium- und 85% des Nickelgehaltes der Lo-
sung adsorbiert; bei hoheren Zellwandanteilen (> 500 mg L™) wurden alle unter-
suchten Metalle zu 100% adsorbiert.

Stark ausgeprigt ist der EinfluB der Zellwandkonzentration bei den Desorptionspro-
zessen, bei denen die metalldotierten Algenzellwinde mit Elbewasser bei PH 5 be-
handelt wurden (Abb. 21 unten). Kupfer wird iiberhaupt nicht mehr desorbiert, auch
nicht bei niedrigen Zellwandkonzentrationen. Zink, Nickel und Cadmium werden
unterschiedlich desorbiert. Mit steigenden Zellwandkonzentrationen im Adsorp-
tionsversuch nimmt die Desorbierbarkeit von Zink besonders rasch ab (bereits bei
400 mg L ! Zellwinde nicht mehr desorbierbar), wihrend Cadmium auch bel hohen
Zellwandgehalten (bis 2.000 mg L'l) noch freigesetzt wird.

Dieser Versuch zeigt, daBl, wie bei den Experimenten mit Eisenoxidhydrat (Bcnj‘_”:"n
& Leckie, 1981) und weniger stark ausgepragt mit Belebtschlammfeststoffen (Fristoe
& Nelson, 1983), die vorhandenen Hochenergiesorptionsplatze fiir die Bindungs-



o

ADSORPTION AN ALGENZELLWANDEN
Cu Cd Ni Zn

7772 T XX

[%] Adsorption

80

70

50

50

30

20

0 - - 2 - -
400 1000 1400 2000
{mg/l] Zellwidnde

DESORPTION VON ALGENZELLWANDEN

Ni . Zn

T XA

1060 14060
{mg/l] Zellwdnde

Abbildung 21: Adsorption und Desorption von Schwermetallen an Zellwdnden der Alge
Scenedesmus quadricauda in Abhdngigkeit von der Zellwandkonzentra-
tion. Die Desorptionsversuche wurden mit Elbewasser bei pH 5 durch-

gefiihrt (nach Férstner et al., 1985a).
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intensitét der Metalle entscheidend sind. Der Befund an einem definierten organi-
schen Substrat gibt einen weiteren Hinweis auf die Bedeutung der Feststoffkonzen-
tration fiir die Bindung von Schwermetallen in den "verdiinnten" Systemen der Ober-
flichengewdasser und unterstiitzt die These, daB die Bindungsintensitit von Metallen
an festen Substraten keine Einzelgrofie darstellt, sondern durch das Verhiltnis von
Losungskonzentration zur Feststoffmenge beeinfluBt wird.

2.3. UMWANDLUNGS- UND MOBILISATIONSPROZESSE

Schwermetalle konnen aus kontaminierten Feststoffen wieder freigesetzt werden.
Die Prozesse, welche die Loslichkeit und Mobilitat feststoffgebundener Metalle er-
hohen, verstérken im allgemeinen auch deren biologische Verfiigbarkeit und Giftig-
keit. Als Faktoren einer fiir die aquatischen und terrestrischen Okosysteme wie fiir
die Trinkwassergewinnung gleichermaBen schadlichen Remobilisierung von Metallen

aus kontaminierten Schwebstoffen, Sedimenten, Boden oder Abfallstoffen kommen
die folgenden Ursachen in Frage:

- Erhohte Salzkonzentrationen, bei denen vor allem die Kationen in Konkurrenz zu
den an den Feststoffen sorbierten Metallionen treten konnen; auBerdem konnen
sich z.B. 16sliche Chlorokomplexe mit einigen Metallen bilden.

- Eine Senkung der pH-Werte, die zu einer Auflosung von Carbonaten und Hydroxi-
den fiithrt; daneben aber auch durch die Konkurrenz von Wasserstoffionen eine ver-
starkte Desorption von Metallkationen bewirkt.

- Die Veranderung der Redoxverhaltnisse, die einen groBen EinfluB auf die Bip-
dungsstabilitit der Metalle an den Feststoffen sowie auf die chemische Form in
Porenwassern besitzen.

- Der Eintrag natiirlicher und synthetischer Komplexbildner, die mit partikular ge-
bundenen Schwermetallen wasserlosliche Komplexe bilden kdnnen.

- Mikrobielle Aktivitat fordert die Freisetzung von Metallen durch die Bildung orga-
nischer Komplexverbindungen, durch eine Verdnderung der EH/pH-1-’>¢3dmg'~mg.cn
des Milieus und durch die Umsetzung von schwerloslichen anorganischen Verbin-
dungen in wasserldsliche organische Molekiile (z.B. Quecksilber-Alkylierung).

Im folgenden sollen die wichtigsten Milicuverédnderungen niher betrachtet werden.
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23.1. EINFLUSS DER IONENSTARKE

Die Wechselwirkung der Metalle untereinander beeinflut die Bindung an Oberfla-
chen durch zwei entgegengesetzte Effekte. Konkurrierende Ionen kdnnen unter elek-
trostatischen als auch chemischen Gesichtspunkten Metalle aus ihren Bindungen
verdriingen und sorgen so fiir eine Freisetzung. Obwohl nach experimentellen Daten
von Salomons & Mook (1980) solche Effekte bereits in salzbelasteten Binnengewis-
sern zu erwarten sind, werden diese Veridnderungen beim Eintritt von Fliissen in den
marinen Bereich besonders ausgeprigt sein. Bei Chloridgehalten von 200 mg L™ -
z.B. im Niederrhein - war die normale Adsorptionsrate von Cadmium an Feststoffen
um ca. 20% geringer, bei 1000 mg L! Chlorid - z.B. in der Weser - um fast 50% ge-
ringer als in unbelasteten Gewiassern. Die Verringerung des Salzeintrags aus den Mi-
nen im ElsaB und in Thiiringen konnte deshalb auch die Mobilitit von Cadmium in
diesen Gewissern reduzieren. Auch fiir Zink ist bei hohen Chloridgehalten die Ad-
sorption an Feststoffen reduziert. Mit dem Anstieg der Salzgehalte auf ca. 35 Promil-
le sind im allgemeinen Veranderungen der pH-Werte, der Schwebstoffzusammenset-
zung und der Schwebstoffkonzentrationen verbunden, letztere verursacht durch
Flockungsprozesse, Aggregatbildung, Neubildung von partikuldrer Substanz und
durch Ausbildung von Triibungswolken im Grenzbereich der beiden Wasserkorper.
Ergebnisse aus Laborexperimenten von Salomons & Mook (1980) zeigen, daf3 der
steigende Chloridanteil die Adsorption von Cadmium an die Schwebstoffe und Sedi-
mente hemmt (Abb. 22), doch ist dieser Effekt bei geringen Schwebstoffkonzentra-
tionen wesentlich stirker ausgeprégt als bei hoheren Feststoffgehalten, wie sie z.B. in
Triibungswolken zu erwarten sind (vgl. Abb. 17 in Kap. 2.2.3.2.).

Die verringerte Sorption von Metallen unter dem EinfluBl erhdhter Salzgehalte ist zu-
néchst durch die Bildung von Chlorokomplexen bedingt, doch spielen auch andere
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Abbildung 22: Sorption von Cadmium und Zink an suspendierte Sedimente aus dem
Ijsselmeer unter dem EinfluB unterschiedlicher Chloridgehalte (nach

Salomons & Mook, 1980).
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Faktoren, z.B. die Konkurrenz von Calcium- und Magnesiumionen um Sorptionsplit-
ze, eine Rolle (Millward & Moore, 1982). Eine Abschitzung iiber die Wirksamkeit
dieser Salinitétsverinderungen 148t sich in Tabelle 24 durch einen Vergleich der Sta-

bilitdtskonstanten der Hydroxo- und Chlorokomplexe fiir einzelne Elementbeispiele
vornehmen (Forstner, 1984).

Von den Beispielen in der Tabelle 24 zeigen Silber und Cadmium die geringste Ten-
denz zur Hydrolyse, wihrend beide Elemente relativ stabile Chlorokomplexe bilden.
Das Verhalten von Quecksilber ist schwierig abzuschitzen. Bei einer hohen Stabilitat
des Methylquecksilberchlorid-Komplexes hangt die Mobilitat wesentlich davon ab,
welche konkurrierenden Phasen unter den betreffenden Umweltbedingungen gebil-
det werden. Diese Frage bedarf angesichts der besonders kritischen Stellung dieses
Elements einer vordringlichen Aufklirung, Auf der anderen Seite scheint die Salini-
titserhthung die Mobilitit von Blei und Kupfer wenig zu beeinflussen. Untersuchun-
gen zum Verhalten von Hamburger Baggerschlick haben jedoch auBer fir Cadmium

eine eindeutige Mobilisation von Kupfer und Zink in Brack- und Meerwasser gezeigt
(Forstner et al., 1985c¢).

Tabelle 24: Stabilitdtskonstanten fiir Chloro- ugd Hydroxodkomplexe (aus Smith &
Martell, 1976). lonenstirke = 0.0; CHghg" = 0.1.

log K¢y log Koy (1 - (2)
(1) (2)
Silber 3.3 2.0 +1.3
Cadmium 2.0* 3.9 - 1.9
Methylquecksilber 5.2 9.2 - 4.0
Zink 0.5 5.0 - 4.5
Blei 1.6 6.3 - 4.7
Kupfer 0.4 6.3 - 5.8

23.2. EINFLUSS DES pH-WERTES

Den stérksten EinfluB auf die Mobilitit von Schwermetallen haben \'/eran.dckrullnge.n
des pH-Wertes. Je niedriger der pH-Wert, desto groSer ist die Lbshchkcﬁ lajtlom'
scher Metallverbindungen. Fiir die einzelnen Schwermetalle gibt es gr aduelle l_“:ler'
schiede, die sich sowohl auf die Art der Feststoffbindung als auch im wesl:l:l';c;c en
auf den Beginn der Hydrolyse zuriickfithren lassen (vgl. Kap. 2.2.3.). Wi¢ Abbildung
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Abbildung 23: Schwermetallgehalte im Hamburger Hafenschlick in Abhdngigkeit vom
pH-Wert (nach Calmano, 1984)

23 zeigt, erfolgt bereits bei einer geringen Absenkung des pH-Wertes unter den Neu-
tralpunkt eine deutliche Freisetzung von Cadmium und Zink aus Baggerschlimmen

des Hamburger Hafens.

Fiir andere Metalle, z.B. Kupfer, Blei oder Quecksilber, sind diese Effekte weniger
ausgepragt. Anionische Metallverbindungen zeigen eine gréflere Loslichkeit bei
héheren pH-Werten. Diese pH-Abhingigkeiten kann man sich bei der Reinigung
schwermetallkontaminierter Feststoffe zunutze machen (vgl. Kap. 4.3.2. u. 4.3.3.).

Die nachhaltigsten Auswirkungen auf die Freisetzung von Schwermetallen sind der-
zeit durch die groBriumigen pH-Absenkungen in Gebieten mit geringer Pufferkapa-
zitiit festzustellen. Neben den natiirlichen Verwitterungsprozessen spielen Redoxver-
dnderungen und der Eintrag saurer Niederschlage eine bedeutende Rolle. Wie die
nachfolgenden Gleichungen zeigen, gehort die Oxidation pyritischer Eisenverbin-
dungen zu den Verwitterungsreaktionen, bei denen Wasserstoffionen produziert
werden (Stumm & Morgan, 1981). Solche Reaktionen finden z.B. bei der Trocknung
anaerober Baggerschlimme auf Spiilflichen, in Kohlehalden oder in Minenabfillen

statt.
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FeS, + 7/2 0, + H,0 <mem=s> Fe?* + 2 50,27 + 2 H' (2.34)
2 2 2 4 .

Bei der Oxidation von Eisensulfid zu Sulfat entsteht relativ gut l6sliches Eisen(II),

und Wasserstoffionen werden frei. AnschlieBend wird Eisen(Il) zu Eisen(IIT) oxi-
diert,

Fe?* 1/4 0, + H' <ommmn> Fe3* + 1/2 H0 (2.35)

welches dann unter Bildung von unléslichem Eisen(IIT)hydroxid hydrolysiert, wobei
weitere Wasserstoffionen freigesetzt werden:

Fe¥* 4 3 Hy0 <oxemm> Fe(OH)y + 3 W' (2.36)
Eisen(III) kann zusitzlich durch Pyrit reduziert werden,
FeS, + 14 Fe3* + B Hy0 <emmsm> 15 Fe2' + 2 S0, 2 + 16 W' (2.37)

wobei wieder Sulfid oxidiert und Wasserstoffionen frei werden. Das gebildete Eisen-
(II) kann wieder analog (2.35) zu Eisen(II) oxidiert werden.

Der Eintrag von Siure in das Material resultiert aus der O.xidatioznx von Sulﬁd. und
der anschlieBenden Hydrolyse des gebildeten Eisen(1II). Die .f\uﬂosung von einem
Mol Eisenpyrit fithrt so zu der Freisetzung von vier Saureiquivalenten - zwei iiber
die Oxidation von Sulfid und zwei iiber die Oxidation von Eisen(II).

Wie die Untersuchungen von Dickson (1980) an 16 Seen der schwedischen Kﬁs{;ﬁ'
region zeigten, besteht eine ausgepragte Abhingigkeit zwischen den gelosten Metall-
konzentrationen und den pH-Werten (Abb. 24).

Die Herkunft der erhohten Metallkonzentrationen 1aBt sich auf vcrschlcElenc 'Ursa-
chen zuriickfithren. Geldste Metalle gelangen direkt mit den N.icderschlagcn in das
Gewiisser. Bei der Wechselwirkung mit den Boden und Gesteinen werden Mctgllc
ausgelaugt und in die Gewisser verfrachtet. Schl%eBlicb konnen Metalle e;:xch ta)ms f;
Gewissersedimenten freigesetzt oder die Sorption an den Feststoffen herabgese
werden.

Untersuchungen an Sedimentkernen aus zwei Seen in Sldnorweger (R;u‘:l;cr " zl.:
1981) ergaben eine deutliche Metallfreisctzung fiir den Howvatn-See B f)f hasen
Zink, Kobalt und Nickel vor allem aus$ den leicht reduzierbaren Feststof P.asgln
mobilisiert wurden, wihrend Cadmium bei verstarkter Versaucr}mg al;sf Cl>(rga.m5§ .
sulfidischen Komponenten abgegeben wurde. Das Fehlen dcrartng.er E1 ﬁgt tc:i ix: Vf-,[:
benachbarten Langtjern-See, der einen pH-Wert von 495 auleCS;ine halbe Ein-
mutung zu, daB bereits eine gering® Anhebung c!cs pl‘!-werte?n‘;ll:ﬁ auf maBig ver-
heit, z.B. durch Zugabe von Kalk, €inen nachhaltig positiven E s

sauerte Gewisser ausiiben kann.
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Abbildung 24: Abhdngigkeit der geldsten Schwermetallgehalte (Cd, Mn, Zn, Pb) vom
pH-Wert in schwedischen Seen (nach Dickson, 1980).

Fiir schwermetallkontaminierte Feststoffe gilt in der Regel, daB je hoher die Metall-
gehalte, desto ausgeprigter sind die Freisetzungseffekte durch sinkende pH-Werte.
Herms & Briimmer (1984) konnten diese deutliche Abhangigkeit fiir Zink und Cad-
mium in drei unterschiedlichen Béden nachweisen, von denen zwei stark mit Schwer-
metallen verunreinigt waren (Abb. 25).

Die gleichen Effekte traten auch fir Kupfer und Blei auf. Solche Abhingigkeiten
sind charakteristisch fiir Sorptions-/Desorptionsreaktionen und lassen Riickschlilsse
auf die Art der chemischen Bindung am Feststoff zu. Sie bestitigen die haufig beo-
bachtete Tatsache, daB Schwermetalle anthropogener Herkunft leichter verfigbar
sind als Metalle natiirlichen Ursprungs, die meist als Spurenanteile definierter mine-
ralischer Verbindungen vorliegen.
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Abbildung 25: Konzentrationen von Zn und Cd in Gleichgewichts18sungen dreier Bdden
mit unterschiedlichen Schwermetallgehalten in Abhdngigkeit vom pH-
Wert (Herms & Briimmer, 1984)

23.3. EINFLUSS DER REDOXVERHALTNISSE

Fiir das Verhalten von Schwermetallen spielen Redoxveranderung im Sediment eine
besonders wichtige Rolle. Dies gilt vor allem fiir die Oxidation anaerober Schlamme,
bei der fiir eine Reihe potentiell toxischer Metalle eine Remobilisierung erfolgt.

Bestimmte Elementverbindungen, z.B. von Eisen und Mangan, konnen Schwermetal-
le anreichern und somit die Metallkonzentration der Feststoffphase erhdhen. Statisti-
sche Berechnungen fiir das Elbeistuar lieBen einen signifikanten Einfluf} von Eisen-
oxiden und -hydroxiden auf die Metallkonzentration in der Feststoffphase erkennen
(Schoer, 1985). Die Geochemie der Eisen-/Manganoxide und -hydroxide ist stark ab-
hingig von den Redoxverhiltnissen im Gewisser. Da z.B. bei Baggerarbeiten oder
beim Umlagern reduziertes Bodensediment in ein sauerstoffreicheres Milieu gelangt,
sollen die geochemischen Prozesse bei der Oxidation und Reduktion von Schlammen
besonders herausgestellt werden (vgl. auch Kap. 4.2.).

Nach der Sedimentation von Gewisserschwebstoffen setzen biogene Reduktionsvor-
ginge ein, die durch die Zersetzung organischer Substanzen durch Mikroorganismen
verursacht werden. Sie laufen normalerweise in einer definierten Folge ab, die mit
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einer verstirkten heterotrophen Sauerstoffzehrung beginnt und iiber die Mangan-,
Nitrat- und Eisenreduktion zur Reduktion von Sulfat filhren kann (Mackenzie &
Wollast, 1977). Eine Senkung des Redox-Potentials fithrt zu einer Instabilisierung
von Eisenhydroxiden, Eisenoxiden und Manganoxiden. Schwermetalle, die an der
Oberflache dieser Phasen sorbiert vorliegen oder als Koprazipitat ein Bestandteil
der Struktur sind, werden bei der Auflosung der Phasen mobilisiert. Bei einer weite-
ren Reduktion fillen freiwerdende Sulfidionen zunichst die reduzierbaren Eisen-
anteile aus, aber auch viele Metalle wie Quecksilber, Zink, Cadmium und Kupfer
werden fest gebunden und reichern sich daher in sulfidreichen Sedimenten an (Allin,
1978).

Die Sulfidbindung von Schwermetallen, welche giinstige Voraussetzungen fiir die
Ablagerung von metallkontaminierten Schlimmen bietet (Kersten et al., 1985a),
spielt im marinen Milieu eine groBere Rolle als im SiiBwassermilieu, wo fiir eine
Reihe von Schwermetallen eher eine instabile Komplexierung durch organische Sub-
stanzen unter anoxischen Bedingungen zu erwarten ist (Forstner & Salomons, 1983).
Unter anoxischen marinen Bedingungen wird Monomethylquecksilber, eine der gif-
tigsten Verbindungen im Gewisser, durch eine Disproportionierungsreaktion in
flichtiges Dimethylquecksilber und das schwerldsliche Quecksilbersulfid umgewan-
delt (Craig & Moreton, 1984). Es ist deshalb darauf hingewiesen worden, daf8 queck-
silberhaltige Schlimme unter solchen anaerob-sulfidischen Bedingungen verbleiben
sollten (Berman & Bartha, 1986).

Die Oxidation von anoxischen Sedimenten fithrt rasch zu einem Abbau der Sulfide
und damit zu einer nachhaltigen Remobilisierung der Schwermetalle. Khalid et al.
(1978) untersuchten den geochemischen EinfluB der Oxidation von reduzierten Sedi-
menten auf das Verhalten von Schwermetallen. Dabei wurden Sedimentsuspensto-
nen konstant mit Sauerstoff beliiftet, um das Redox-Potential von -200 mV auf +600
mV anzuheben. Durch die Oxidation der Sulfide zu Sulfaten sank der urspriingliche
pH-Wert von 7.7 auf 5.7 und es entstanden 16sliche Metallsulfate. Die Autoren er-
warteten, daB die gelosten Schwermetalle durch Adsorption oder Koprézipitation an
neugebildeten Oxiden und Hydroxiden von Eisen und Mangan in einer weniger fest-
gebundenen Form aus der Losungsphase entfernt wiirden. Tatsichlich stiegen die
Konzentrationen von Zink, Blei, Cadmium und Kupfer in der Losung an, ebenfalls
Eisen, Mangan und Zink in der austauschbaren Fraktion des Sediments.

Hydroxide, Oxide und karbonatische Verbindungen von Mangan und Eisen sind nur
innerhalb eines begrenzten pH-Bereiches stabil (Abb. 26). Bereits die Erniedrigung
um eine Einheit unterhalb des Neutralpunkts bringt Eisen- und Mangancarbonate
bis zur Einstellung des Gleichgewichts zur Auflosung.

Die Empfindlichkeit von Metallhydroxiden und -oxiden gegeniiber der Abnahme des
pH-Wertes ist unter anderem vom Redox-Potential und vom Grad der Alterung ab-
hiingig. Weitgehend entwisserte kristalline Phasen weisen eine erhohte Stabilitit bei
Einwirkung von Siuren auf, amorphe wasserreiche Koagulate von Metallhydroxiden
gehen unter sauren Bedingungen dagegen leicht in Losung. Die Mobilisation der
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Abbildung 26: EH-pH-Diagranm fiir die Systeme Fe-C0,-H,0 und Mn-COz-HZO (nach Stumm
& Morgan, 1981)

Metalle in den oben beschriebenen Versuchen wird dadurch erklart, daB die pH-
Wert Erniedrigung die Adsorption an Eisenoxiden und -hydroxiden stark behindert.

Experimentelle Untersuchungen von Herms & Briimmer (1979) iiber die pH-abhén-
gige Loslichkeit von Schwermetallen in anaerob inkubierten, sulfidreichen sowie
aeroben Schlickproben zeigten besonders ausgepragte Unterschiede fiir Cadmium.
Bei pH 5 und 6 lagen die Cadmium-Gehalte der Losungen oxidierter Proben fast um
das tausendfache iiber den Werten reduzierter Schlickproben.

Gambrell und Mitarbeiter (1980) veroffentlichten weitere Ergebnisse aus Untersu-
chungen mit kontrollierten pH- und Redoxverhiltnissen. Es stellte sich heraus, da8
bestimmte pH/Redoxpotential- Kombinationen die geloste Quecksilberkonzentration
erhohen. Die Tabelle 25 zeigt den EinfluB des pH-Wertes und des Redoxpotentials
auf die chemische Form von Quecksilber, das als Hg-203 zu Mobile Bay Sedimenten
gegeben wurde.

Schwach saure, reduzierte (pH 5, -150 mV) und schwach alkalische, oxidierende Be-
dingungen (pH 8, 500 mV) begiinstigen die Ldslichkeit von Quecksilber. Der groBte
Anteil des gelosten Quecksilbers scheint in der Form von anorganischen, neutralen
oder negativ geladenen Komplexverbindungen vorzuliegen. In einem stark reduzier-
ten, sulfidischen Milieu besteht dic Mdglichkeit der Bildung von Quecksilber-Poly-
sulfid-Komplexen (Lindberg & Harriss, 1974) bzw. von elementarem Quecksilber
(Wollast et al., 1975).
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Tabelle 25: EinfluB des pH-Wertes und des Redoxpotentials auf die chemische Form
von Quecksilber (nach Gambrell et al., 1980)

g 4]
pH 5.0 pH 6.5 pH 8.0
Redoxpotential [mv] -150 +50  +250 4500 -150 450  +250 +500 -150 +50  +250 +500
1nsges, geldst 0.43a n.n.b n.n. 0,01 0.12 0.02 0.07 0.03 0.03 0.04 0.05 0.19
+0.12° $0.00 $0.01 +0.01 30.04 +0.02 +0.00 #0.02 #0.01 +0.01
d d d d
geldst in nicht 0.29 0.01 o0.01 o0.01 0.15° 0.01° 0.02° 0.03° 0.04 0.03 0.06 0.17
kationischer Form #0.16 10.00 +0.00 +0.00 30.00 +0.00 +0.01 +0.02
austauschbar 0.22 0.03 0.05 0.08 0.09 0.02 0.05 0.07 0.04 0.07 0.08 0.19

40.05 $0.00 +0.01 +0.01 #0.02 +0.01 #0.02 +0.03 +0.03 30.00 +0.02 +0.04

reduz ferbar 202 0.62 2.35 3.90 1.84 1.12 3.52 6.14 0.42 1.28 1.82 3.28
$0.21 $0.24 $0.24 30.38 +0.46 +0.22 +0.16 +0.58 +0.14 +0.14 +0.62 0.0l

DTPA extrahierbar 1.44 1.74 5.87 6.38 1.89 4.8¢ 9.39 11.42 3.75 7.68 9.14 9.3
$0.21 $0.08 +0.62 +0.59 +0.87 #2.18 #3.22 +1.85 +0.11 30.46 10.46 #0.77

°M1tte1wert aus 2 Proben; bnicht nachweisbar; cStandardabwe1chung; dnur 1 Probe

Die erhdhte Loslichkeit unter oxidierenden Bedingungen erkléren sich die Autoren,
daB unlésliches organisches Material teilweise in niedermolekulare Verbindungen
gespalten wird, in Losung geht und das Schwermetall komplex bindet, oder daB
leichter 16sliches Quecksilberhydroxid entsteht.

Die einfache Metalloslichkeit-Kalkulation (Epy-pH), basierend auf einer rein anor-
ganisch thermodynamischen Betrachtung der Chemie von Sulfiden, Carbonaten, Oxi-
den und Hydroxiden erkldrt nicht ausreichend das Verhalten der Metallionen im
Gewisser. Der dargestellte gegenliufige Effekt von Sulfiden auf der einen Seite und
Oxiden/Hydroxiden auf der anderen Seite kontrolliert die Festlegung von Spuren-
metallen im Sediment/Wasser System, aber alle oben beschriebenen Prozesse, wel-
che die Sorption von Schwermetallen beeinflussen, modifizieren groBtenteils die
Freisetzungsraten der Metalle bei der Oxidation von Sedimenten.
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In der Praxis wird die Abschitzung wichtiger Schwermetallbindungsformen vorteil-
haft durch eine sequentielle Extraktion durchgefithrt (vgl. Kap. 2.1.3.2.). Fir die An-
wendung auf reduzierte Sedimente ist wichtig, daB die Extraktion sensitiver Schritte
unter AusschluB von Sauerstoff durchgefithrt wird. Wir extrahieren und zentrifugie-
ren die frischen Proben in einem Handschuhkasten unter Argon-Atmosphéare mit
luftfreien Losungsmitteln (Kersten & Forstner, 1986).

In der Abbildung 27 sind die Ergebnisse einer Serie von Laborexperimenten darge-
stellt, bei denen eine Schlickprobe aus dem Hamburger Hafen

(a) 1 Stunde im feuchten Zustand beliiftet,
(b) gefriergetrocknet, und

(c) bei 60 °C im Ofen getrocknet wurde.

(%]

100 ) 31,8 ppm Edl
austauschbor o // B el
corbonatisch 80 L /

s RN | /
leicht red. /
(72 60 | /
maessig red. 501 /
" /
org./suifid. 401 A
27222 30
residual / /
s CF 2
104
0
feucht unter gefrier -
Inertgas getrocknet
suspendiert und nach 60°C
1h beliiftet Ofentrocknung

Abbildung 27: Verdnderung der phasenspezifischen Bindungsformen eines reduzierten
Sedimentes nach unterschiedlicher Behandlung (nach Kersten et al.,
1985a)




98

Verglichen mit den Resultaten an der nicht oxidierten Original-Probe (linke Siule)
bewirkt eine Zufuhr von Sauerstoff zunichst einen Ubergang der stabilen Sulfidbin-
dung in leicht reduzierbare Cadmium-Bindungsformen, und bei der weiteren Be-
handlung verschieben sich diese in carbonatische und kationenaustauschbare Pha-
sen. Das bedeutet insgesamt eine Schwichung der Feststoffbindung. Eine Senkung
des pH-Wertes, aber auch ein erhohter Eintrag organischer Komplexbildner oder
eine Zunahme des Salzgehaltes bewirkt dann eine verstirkte Freisetzung der Metalle
aus dem Sediment.

Die Verinderung der Anteile der organischen/sulfidischen Fraktion bei der Oxida-

tion von anoxischen Schiimmen ist in der Abbildung 28 (Forstner et al., 1987) fiir
verschiedene Metallbeispiele im Hafenschlick von Hamburg wiedergegeben.

od%inol oxidiert

100 *!

Zn Pb Cd

Abbildung 28: Verinderung der Metallgehalte in der organisch/sulfidischen Fraktion
einer Hafenschlickprobe nach Oxidation

Die hohen oxidierbaren Anteile von Kupfer in der Originalprobe werden wihrend
einer einstiindigen Beliiftung nur zu ca. 20 % in andere, labilere Phasen umgewan-
delt, und auch von den ca. 80 % oxidierbaren Blei-Anteilen dieser Schlickprobe
sind weniger als die Hilfte bei einem solchen Schiitteltest mit Wasser in andere
Fraktionen iibergegangen; insbesondere sind die reaktiven austauschbaren und car-
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bonatischen Phasen nur untergeordnet vertreten. Ungekldrt ist noch die Zuordnung
zu den sulfidischen oder organischen Phasen. Wahrend aus geochemischen Griinden
bei Cadmium eher eine sulfidische Bindung vorherrschen diirfte, 148t sich fiir das
Beispiel des Kupfers eine stérkere Assoziation mit den organischen Komponenten
vermuten.

Ein Beispiel aus der. !Elbc-Mﬁndung zeigt einige Auswirkungen von Oxidationsvor-
géngen auf die Mobilitét von Schwermetallen unter natirlichen Gewasserbedingun-
gen (Abbildung 29);

Milieu - Zonen: E . .
v n O +200 LOO_O 00 5 10 15 20 Cd{ppmi
-3 2]
= -4 — LJ Cd
a -6 E E 61
s __e — _U‘ 84
e =10 % .:." 10 1
s -12 & 2124
I -1 e
¥ -16 l l 16 4
a_ '18 ‘8‘
-20 20-
El -22 22
% + -24 24 1
e + -26 26
<] + -28 28 1
———— -30 30-

T 1
-200 0 .
Bindungsformen:

austauschbar
— +carbonatisch

=3 reduzierbar

sulfidisch +
= organisch

MR residual

Abbildung 29: Tiefenprofil eines Sedimentkernes aus der Elbe (nach Kersten et al.,
1985b)

Im Bereich des SilBwasser-Wattes "Heukenlock" bei Hamburg, das durch die Gezei-
te:nbcwcgung periodisch iiberflutet wird und anschlieBend wieder trockenfillt, wurde
ein 30 cm langer Sedimentkern entnommen. Der Abschnitt unterhalb 20 cm Sedi-
menttiefe ist anoxisch, von 11-20 cm postoxisch (nach der Definition von Berner,
1981) und dariiber folgt eine oxische Sedimentschicht.

Die iiberwiegfmd organisch/sulfidisch gebundenen Cadmiumanteile im tieferen Sedi-
ment gehen im oxidierten Teil des Kerns zunehmend in carbonatische und aus-
tauschbare Bindungsformen iiber. Gleichzeitig findet hier eine deutliche Abnahme




N S

100

der Gesamtgehalte an Cadmium statt. Wir nehmen an, daB durch einen Vorgang des
"oxidativen Pumpens"” - verursacht durch die Gezeitenbewegung - Cadmium aus den
Sedimenten iiber die Porenlgsungen in das Oberflichenwasser iibergefithrt wird.

Fiir die Freisetzung von Schwermetallen aus anoxischen Sedimenten bedarf es nicht
des periodischen Trockenfallens, wie in diesem Beispiel. Vielmehr gibt es Er-
fahrungen, sowohl aus Felduntersuchungen als auch Experimenten, daB8 auch unter
Wasserbedeckung diese Mechanismen wirksam sind:

- In der Meeresbucht von Corpus Christi lagen die Cadmiumgehalte im Winter stets
héher als im Sommer (Holmes et al., 1974). Vermutlich ist dies auf eine Auflésung
der im Sommer bei Stagnationsbedingungen ausgefillten Cadmiumsulfide zuriick-
zufiihren.

- Porenwasseranalysen in Flachwassersediment-Profilen des Puget-Sound-Astuars
zeigten in den ersten Zentimetern oberhalb des reduzierten, schwefelwasserstoff-
haltigen Bereichs erheblich erhohte Gehalte an gelostem Kupfer, Nickel und Cad-
mium (Emerson et al., 1984).

- Bei Folientankexperimenten in der Narrangasett-Bucht gaben die anoxischen Sedi-
mente Schwermetalle an das iiberstehende Wasser ab (Hunt und Smith, 1983). Eine
Extrapolation ergab, daB nach ca. 3 Jahren durch diesen Mechanismus, der wahr-
scheinlich eine Oxidation der organischen und sulfidischen Substanzen darstellt,
der anthropogene Anteil an Cadmium wieder freigesetzt ist. Fiir die Remobilisie-
rung von Kupfer und Blei wurden ca. 40 Jahre bzw. 440 Jahre berechnet.

- Durch Tracer-Experimente konnte nachgewiesen werden (Hines et al., 1984), daBl
die biologische Aktivitit in den Oberflichensedimenten die Remobilisierung von
Schwermetallen durch Eintrag von oxischem Wasser in die reduzierten, sulfidhalti-
gen Horizonte erhoht. Untersuchungen zur jahreszeitlichen Abhingigkeit der
Porenwasserkonzentrationen von Schwermetallen zeigen dann auch, daB in produk-
tiven Astuarsedimenten die gelosten Metallgehalte infolge Bioturbation im Frith-
jahr und Sommer héher sind als in den Wintermonaten.

- Brannon (1984) untersuchte das Verhalten und die Mobilisation von Arsen und
Antimon in kontaminierten Sedimenten unter aeroben und anaeroben Verhiltnis-
sen. Unter anaeroben Bedingungen wurden bei einer groBen Anzahl von Sedimen-
ten Arsenat (As(V)) zu Arsenit (As(III)) reduziert. So wurden z.B. bei einer Sedi-
mentprobe, der man As(V) zugesetzt hatte, nach 3 Wochen Inkubationszeit 70 %
als wasserlosliches As(IIT) wiedergefunden. Gleichzeitig konnte die Bildung organi-
scher Arsenverbindungen nachgewiesen werden. In Kurzzeit-Auslaugversuchen mit
destilliertem Wasser und mit Wasser erhohter Salinitit wurde vor allem As(III)
freigesetzt, insbesondere dann, wenn die Eisengehalte niedrig und die Porenwasser-
gehalte der Sedimente hoch waren. Dabei zeigte der Salinititsgrad einen relativ
geringen EinfluB auf die Remobilisation von As(V), As(IIl) und organischen
Arsenverbindungen.
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Brannon fithrte auch Langzeit-Auslaugexperimente (6 Monate) unter aeroben Be-
dingungen durch. Dabei stellte er eine Arsen-Freisetzung iiber die gesamte Dauer
der Laugungsperiode fest. Im allgemeinen zeigte sich anfinglich eine bevorzugte
Freisetzung von As(III), gefolgt von As(V) und organischem As wihrend der ersten
3 Monate. In dem verbleibendem Zeitraum wurde As(V) bevorzugt mobilisiert. Im
Gegensatz dazu wurde bei den Langzeittests unter anaeroben Bedingungen nahezu
ausschlieBlich As(IIT) freigesetzt. Nach 6 Monaten Auslaugung korrelierten die
Arsenwerte mit den Eisen- und CaCO5-Gehalten der Sedimente.

In SiiBwassersedimenten wurde Antimon verstirkt durch Wasser erhohter Salinitat
freigesetzt. Es konnten ebenfalls fliichtige Antimonverbindungen nachgewiesen
werden. Im iibrigen zeigte Antimon ein dhnliches Verhalten wie Arsen.

Diese Ergebnisse bekriftigen den Hinweis von Davey (1976), daB der Eintrag von
kontaminierten Sedimenten in kologisch produktive, stromungsintensive, ufernahe
und #stuarine Zonen unbedingt zu vermeiden ist.

Der geschwindigkeitsbestimmende Schritt bei der Remobilisierung von Cadmium
aus anoxischen Sedimenten ist noch ungeklart und hangt moglicherweise von der
Sedimentzusammensetzung ab. Die Verschiebung der Cadmiumgehalte zu den leich-
ter lslichen Bindungsformen in Proben aus dem Hamburger Hafen ist bereits nach
10 Min. Beliiftung zu erkennen und erreicht nach 100 h ein Maximum (Recke &
Forstner, 1986). Der Geschwindigkeitsfaktor scheint danach mehr durch die chemi-
sche Oxidation als durch die Chlorokomplexierung bestimmt zu wer den. Die Beo-
bachtung, daB die maximale Freisetzungsrate fiir Cadmium aus beliifteten Meerwas-
sersuspensionen von frischen anaeroben Schlimmen erst nach ca. 6 Wochen erreicht
wurde (Prause et al., 1985; Salomons et al., 1987), hat daher zu kontroversen Inter-
pretationen ilber die wirksamen Remobilisierungsmechanismen gefiihrt. Aber weder
die Annahme einer langsamen chemischen Oxidation von Metallsulfiden bei hohen
pH-Werten, noch die Vermutung einer dominierenden Bakterientitigkeit auf die
Freisetzung von Cadmium sind bisher experimentell ausreichend belegt.

23.4. EINFLUSS VON KOMPLEXBILDNERN

Der Einsatz und die Verwendung von organischen Komplexbildnern wie z.B. Ethy-
lendiamintetraacetat (EDTA) und Nitrilotriacetat (NTA) in Industrie UI.ld Haushalt
fithren in der Regel dann zu einer Belastung der Gewasser, wenn derartige Substan-
zen bei der Abwasserreinigung nicht vollstindig entfernt werden (Brimch &
Schullerer, 1987). Aufgrund des sehr starken Komplexierungsvermogens fiar prak.-
tisch alle Metalle und der vergleichsweise schiechten biologischen Abbaubarkeit
muB3 EDTA als problematisch fiir aquatische Systeme bezeichnet werden. EDTA
wird heute technisch sehr vielseitig verwendet. Bei einem Jahresverbrauch von ca.
15.000 t in der Bundesrepublik Deutschland (im Vergleich NTA ca. 1.000 1), de.r sxc‘h
in den letzten Jahren nicht signifikant gedndert hat, gehen 30 % des EDTA n die
Metallverarbeitung und Galvanotechnik als Cyanidersatz. 20 % werden in Wasch-
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und Reinigungsmitteln als Perboratstabilisator bzw. zum Binden von Schwermetall-
spuren eingesetzt. Weitere 20 % gehen in die Photoindustrie zur Entfernung von Sil-
ber, 10 % in die Textilindustrie und 5 % in die Papierverarbeitung (BASF, 1986).
Daneben wird EDTA haufig als Antioxidans, vor allem in Seifen, Kosmetika, Phar-
mazeutika und auch Lebensmitteln verwendet. In der analytischen Chemie wird
EDTA zur komplexometrischen Bestimmung von Metallionen eingesetzt.

Bei der Suche nach einem Ersatz von Polyphosphaten in Waschmitteln ist die An-
wendung von NTA in die Diskussion gebracht worden, Obwohl NTA in einigen Lin-
dern, z.B. in Kanada, bereits in groBem Umfang den Waschmitteln zugegeben wird,
bestehen derzeit in der Bundesrepublik Deutschland noch Bedenken gegen cinen
unbegrenzten Einsatz dieser Substanzen (Bernhard, 1984), vor allem wegen der er-
wihnten ungiinstigen Effckte auf die Schwermetallbindung,

Durch den Zusatz von EDTA und NTA wird u.a. das Sorptionsverhalten der Metalle
an den Feststoffe verindert, Dies hat vor allem zwei Ursachen:

- Die Komplexbildner werden zu einem Teil, je nach den chemischen Eigenschaften
der Partike], mehr oder weniger stark an den Oberflichen sorbiert und komplexie-

ren von dort die geldsten Metallionen;

- §ie bleiben zu einem anderen Teil in Losung und verbinden sich mit den Metall-
lonen zu gelosten Metallkomplexen.

Diese .beidcn Reaktionen iiberlagern sich. Sie sind stark pH-abh#ngig und werden im
Expcn.mem durch die Richtung, in welcher der pH-Wert eingestellt wird (von hoch
nach niedrig oder umgekehrt) sowie durch die Reihenfolge der Zugabe (erst Metall-
lon, dann Komplexbildner, oder umgekehrt) beeinfluBt. Dazu kommt, daB durch
Metallkomplexe die Bildung von Metallprizipitaten (Hydroxide, Carbonate, Sulfide)
eingeschrénkt wird (Huang & Bowers, 1980). Die Sorptionscharakteristiken von Me-
t%lﬂen sollten daher in Gegenwart von NTA und anderer Komplexbildner differen-
Ziert betrachtet werden (Forstner et al., 1983).

E.lhott & Huang (1979) untersuchten die Sorptionseffekte von Kupfer(II) an Alumi-
mumoxid in Gegenwart verschiedener NTA-Konzentrationen und in Abhingigkeit
des_RH‘WCrtcs (Abbildung 30). Sie erhohten bei konstanter Kupfer(II)konzentration
(107 Mol L'l) stufenweise die NTA-Zugabe von 0 iiber die molaren NTA/Kupfer

Verhaltnisse 1.10 bis 10:1.

Die Ergebnigge zeigten, dal im Vergleich zur Sorptionskurve von Kupfer(Il) ohne
(I:T A (gestrichelte Kurve) die Erhéhung der NTA-Konzentration und der Anstieg

s PH-Wertes generell zu einer Verstirkung der Kupfer(II)-Sorption fithren. Dies
glt fir den pyy.Bereich < 6. Im pH-Bereich > 6 sinkt die Kupfer(II)-Sorption wie-
der mit mit Steigender NTA-Konzentration und steigendem pH-Wert.




Abbildung 30: EinfluB von NTA auf die Sorption von Kupfer(II) an Aluminiumoxid in
Abhingigkeit vom pH-Wert (nach Elliott & Huang. 1979). CuI = 107
Mol L™", Ionenstirke = 0.025 Mol L-l. Konz. Al03 =19 L

In dem pH-Bereich < 6 diirfte die Bildung des Kupfer(II)komplexes und die be-
glinstigte Sorption an die in diesem Bereich positiv geladene Oberflache die bevor-
Zu.gt.e Reaktion sein. Im pH-Bereich > 6 fillt Kupfer(II) als Hydroxid aus. Gleich-
zeitig wird durch die erhohte NTA-Zugabe die Ricklosung des Kupfers aus dem
Hydroxid verstirkt und durch die jetzt negative Ladung der Partikeloberflache die
Sorption der Kupfer(II)-NTA"-Komplexes behindert.

Laborexperimente von Theis & Richter (1980) zur Nickelsorption an Eisenoxidhy-
draten zeigen, daf} in Gegenwart von 107 Mol L1 NTA (ca.2mg L) bei pH 7 di¢
Sorption von Nickel auf ungefihr die Hilfte der Nickelsorption bei 107 Mol L

NTA zuriickgeht; bei 104 Mol L~} NTA wird nur noch ein geringer Teil des Nickels

in der Losung an die Feststoffe sorbiert (Abbildung 31).

Untersuchungen von Dehnad et al. (1984) an verschiedenen Gewissersedimenten
haben gezeigt, daB bei Hamburger Hafenschlamm der Zusatz von NTA eine Kupfer-
remobilisierung bewirkt, die im MeBbereich der NTA.Konzcntration proportional ist
und bei 2 mg L1 H;NTA 80 g L1 Kupfer erreicht (Abbildung 32). Dieser Befund
verdient besondere Beachtung, da ein Grofiteil der kommunalen Abwisser Ham-
burgs bislang unzulinglich geklirt ist und diese AbW4SSET auf bereits stark vorbelas-
tete Schwebstoffe und Sedimente treffen. Eine Remobilisierung der in (?wscn Abla-
gerungen gebundenen Schwermetalle durch Kompchbildncr koénnte zu einem ver-



104

100

30T

70

60

SofF

Yor

30F

[¥] Ni adsorbiert

20

5 1 1

.

o= 10" Mol L'l, 0=10 "ML ,0- 107 Mot L

Abbildung 31: EinfluB von NTA auf die Sorption von Nickel an Eisenoxidhydrat in
Abhingigkeit vom pH-Wert (nach Theis & Richter, 1980).
Nip = 107477 MollL'l, Ionenstdrke = 0.01 Mol L'l,
FeOOH = 0.59 g L~

stirkten Schwermetalltransport in die Astuarzone fithren.

Salomons & van Pagee (1981) untersuchten die Sorlption von Cfdmium und Zink in
Rheinwasser mit Metallzugaben von 5 bzw. 10 g L™, 200 mg L™* Feststoffgehalt und
variablen NTA-Konzentrationen. Es zeigte sich, daB bereits bei 200 bis 500 g Ll
NTA und bei pH-Werten von 7 bis 8 die natiirliche Sorptionsrate von Zink und Cad-
mium an den Gewisserschwebstoffen deutlich verringert wird. Bei einem pH-Wert
von 8 geht die sorbierte Zinkmenge von 55% (ohne NTA) auf 22% (500 g L INT A)
zuriick, wihrend unter denselben Bedingungen der sorbierte Cadmium-Anteil von

55% auf 35% abnimmt (Abbildung 33).
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Abbildung 32: Mobilisierung von Cu aus Sedimenten durch NTA (nach Dehnad et al.,
1984)

Die Beeinflussung der Metallsorption beginnt demnach bereits bei sehr niedrigen
NTA-Konzentrationen. Schon bei 50 pg L™* NTA kann mit meBbaren Verdnderun-
gen der natiirlichen Sorptionsgleichgewichte gerechnet werden, die zu einer verstér-
kten Losung der Schwermetalle fithren.

Fiir die Abschitzung der moglichen Auswirkungen von NTA auf die Sorption von
Schwermetallen an Feststoffen mit hohen Gehalten an organischen Substanzen (z.B.
Klarschlimme) wurden Laborexperimente mit Algenzellwinden durchgefithrt
(Forstner et al., 1983). Die Abbildung 34 zeigt, daB sich zwei verschiedene Entwick-
lungen fiir Blei und Kupfer auf der einen Seite und Cadmium und Zink auf der
anderen Seite einstellen.
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Abbildung 33: EinfluB von NTA auf die Sorption von Cadmium und Zink an Rheinsedi-
menten bei verschiedenen pH-Werten (nach Salomons & van Pagee, 1981)

Wihrend die Blei- und Kupfersorption durch NTA am stérksten bei niedrigeren pH-
Werten behindert ist, ist der pH-EinfluB bei Cadmium und Zink weniger ausgepragt.
Unter normalen Gewisserbedingungen (pH 7-8) wiirde die Anwesenheit von 3 mg
L'l NTA die Sorption von Cadmium und Zink an organischen Feststoffen auf ein
Viertel bzw. Drittel herabsetzen, wihrend die Abnahme fiir Blei und Kupfer unter
den gleichen Bedingungen nur 10-30% betragen diirfte. Die gleichzeitige Anwesen-
heit mehrerer Metalle in der Ldsung scheint bei den vorgegebenen Konzentrationen
keinen signifikanten EinfluB auf die Sorption zu haben.

Von den gleichen Autoren wurden Sorptionsexperimente zur simultanen Wirkung
von Salinitit und NTA (die im Mischbereich mit dem Meerwasser zu erwarten ist)
ebenfalls an Algenzellwinden als definierten organischen Substraten durchgefiihrt
(Forstner et al., 1984a). Es wurde gezeigt (Abbildung 35), da8 die mobilisierenden
Effekte von erhohten Salzgehalten durch die Anwesenheit von NTA fiir Cadmium
verstarkt werden, wihrend z.B. bei Kupfer eine gegenldufige Wirkung der beiden
EinfluBfaktoren zu beobachten ist. Dieser widerspriichliche Befund 1468t sich damit
erkldren, daB die "freien" Schwermetallionen - durch das erhohte Mg *_ und
Cat* -Angebot aus den NTA-Komplexen verdrédngt - entweder hydrolisiert und in
dieser Form verstirkt an die Feststoffe angelagert (Beispiele: Blei und Kupfer) oder
als Chlorokomplexc in Losung gehalten werden (bcsonders die negativ geladenen
Spezies wie zB. CdCl;”). Damit zeichnet sich ab, daB ¢in erhohter Einsatz von NTA
zusammen mit einer Vcrlagcrung von metallkontaminierten Feststoffen in den Salz-
gradienten von Astuarien zu einer verstirkten Mobilisierung kritischer Metalle wie
Cadmium fiithren wird.
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Abbildung 34: Sorption von Blei, Cadmium, Zink und Kupfer (links Einzeldosierung;
rechts gemeinsame Zugabe) an Algenzellwdnden in dest. Wasser bei
verschiedenen pH-Werten und unterschiedlichen NTA-Konzentrationen.
An den MeBpunkten sind die pH-Werte nach Ablauf des Experiments
angegeben (nach Forstner et al., 1983).
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Abbildung. 35: EinfluB unterschiedlicher Salzgehalte (FluBwasser und Mischungen
von kiinst1lichem Meerwasser mit dest. Wasser) in Kombinationen mit
steigenden NTA-Konzentrationen auf die Sorption von Cadmium, Blei,
Kupfer und Zink an Algenzellwdnden (nach Fdrstner et al., 1984a).

2.3.5. MIKROBIELLE AKTIVITATEN

Bestimmte Mikroorganismen sind in der Lage, die chemische Formen von Schwer-
metallen zu verandern. Durch die Oxidation der Metalle konnen sie Energie gewin-
nen. Als Entgiftungsmechanismen dienen Alkylierung, Dealkylierung, Komplexie-
rung, Oxidation oder Reduktion von Metallverbindungen. Auf eher passive Weise
greifen Mikroorganismen iiber ihren Metabolismus in die Speziation der Metalle ein.

Saure Minenabwisser von Kohle- und Erzhalden verursachen weltweit groBe Um-
weltprobleme, da sie wegen der niedrigen pH-Werte hohe Gehalte an geldsten
Schwermetallen besitzen. Die Ursachen liegen in der Oxidation von Pyrit und ande-
ren Metallsulfiden, bei der Wasserstoffionen freigesetzt werden. Die rasche Oxida-
tion von Eisensulfiden 148t sich chemisch allein nicht erkldren. 1951 entdeckten
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Temple & Colmer, daB an dem ProzeB Thiobakterien (Thiobacillus thiooxidans und
Thiobacillus ferrooxidans) beteiligt sind, und Singer & Stumm (1970) zeigten spater,
daB durch diese Mikroorganismen die Oxidationsgeschwindigkeit um den Faktor 10
vergroBert wurde. Die Bakterien bevorzugen spezifische Stellen an der Oberfliache
von Pyritkristallen, welche Defekte in der Kristallstruktur aufweisen und so einem
enzymatischen Angriff leichter zugéinglich sind.

Die unkontrollierte Oxidation von Pyrit, z.B. in Minenabfillen, ist aus umweltrele-
vanter Sicht ein unerwiinschter ProzeB. Auf der anderen Seite 148t er sich jedoch
auch nutzbringend einsetzen, z.B. in der Entschwefelung pyrithaltiger Kohlen vor der
Verbrennung (vgl. auch Kap. 43.3.). In Laboruntersuchungen wurden bis zu 90%
des Pyritschwefels innerhalb weniger Tage mit Hilfe von T. ferrooxidans und anderen
natiirlichen Bakterienpopulationen abgetrennt (Dugan & Apel, 1978; Hoffmann et
al,, 1981).

Ein weiterer, mikrobiell verursachter Mechanismus der Umwandlung von Schwer-
metallspezies ist die Methylierung. Eine Reihe von Mikroorganismen in natiirlichen
Gewdssern methylieren anorganische Spezies von Quecksilber, Zinn, Arsen und
Selen. Diese Verbindungen sind gréBtenteils hochtoxisch; sie werden aber auch
durch andere Mikroorganismen wieder zersetzt, wie die Umwandlung von Methyl-
quecksilber in anorganisches Quecksilber und Methan zeigt (Olson, 1986). Das Ver-
halten von Arsen in Gewassern wird stark durch das Phytoplankton beeinfluBt.
Sanders & Windom (1980) zeigten, daB Arsen(V), welches von Plankton aufgenom-
men wurde, zum gréBeren Teil reduziert, methyliert und dann wieder an das Wasser
abgegeben wird.

Es ist bekannt, daB3 Mikroorganismen groBe Mengen an extrazelluliren Polysacchari-
den produzieren, die entweder direkt in das Medium ausgeschieden werden oder die
Zellen als Hillen umschlieBen. Bitton & Freihofer (1978) stellten fest, daB die
Metalle Cadmium und Kupfer fiir Bakterien der Gattung Klebsiella aerogenes, die
eine Hiille aus solchen Polysacchariden besaBBen, weniger toxisch waren als fiir Zel-
len ohne diese Hiillen. Sie fithrten dies auf die Komplexierung der Schwermetalle
durch die Polysaccharide zuriick, welche eine Aufnahme durch die Bakterien verhin-
derte. Untersuchungen an isolierten extrazelluliren Verbindungen zeigten, daB3
dieses Material in der Lage war, zwischen 18 und 54% des Kupfers und 9 bis 18%
des Cadmiums zu komplexieren.

Neben den Polysacchariden spielen Polyphenole, die von Algen ausgeschieden wer-
den, eine bedeutende Rolle bei der Komplexierung von Schwermetallen in natiirli-
chen Gewissern. Die Stabilititskonstanten liegen fiir Kupfer zwischen 7.7 und 8.6
(van den Berg et al., 1979). Einige blaugriine Algen produzieren noch stirkere Kom-
plexbildner mit Stabilititskonstanten fiir Kupfer zwischen 8 und 12 (McKnight &
Morel, 1979). So kann schon durch sehr geringe Konzentrationen dieser extrazelluli-
ren Produkte die Speziation bestimmter Schwermetalle stark beeinflut werden.
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111. METHODISCHE ANSATZE ZUR BEWERTUNG DER UMWELT-
VERTRAGLICHKEIT

3.1. ENTWICKLUNG VON SEDIMENTQUALITATSKRITERIEN

Die Umlagerung und Verklappung von Baggergut konnte durch gesetzlich festgeleg-
te Grenzwerte fiir Schadstoffe geregelt werden. Allerdings sagt die Konzentration
eines Schadstoffes allein wenig fiber seine biologische Verfiigbarkeit und sein Ge-
fahrdungspotential bei sich dndernden physiko-chemischen Bedingungen im Gewds-
ser aus. In der Praxis hat sich gezeigt, daB Grenzwerte, wie sie z.B. in der Abfall-
und Klirschlammverordnung vom 1.4.1983 im Hinblick auf die Nahrungskette
Boden-Nutzpflanze-Mensch festgelegt sind, fiir kritische Metalle unter bestimmten
Gegebenheiten zu hoch waren. Da sie die chemischen und biologischen Prozesse im
Boden oder in einem Gewisser nicht mit einbeziehen, miilten Grenzwerte eigentlich

so niedrig angesetzt werden, da8 sie einem unbelasteten, natiirlichen "background"
entsprechen.

Sinnvoller erscheint daher die Entwicklung von Sedimentqualititskriterien, die zur
Beurteilung der 6kologischen Auswirkungen der Umlagerung und Verklappung von
Baggergut dienen (Forstner et al., 1987b). In den USA wurden bereits Schritte in
dieser Richtung durch die Richtlinien der EPA/Corps of Engineers (U.S. EPA,
1977) unternommen, die u.a. eine genormte Prozedur (Sediment-Biotest) fiir die Ab-
lagerung von Baggergut in Gewissern enthalten. Auch fiir die Genehmigung von
Verklappungen im Meer, von "Superfund'-Deponien (National Contingency Plan)
und von Ablagerungen im Geltungsbereich der Resource Conservation and Reco-
very Act (RCRA) sind oOkotoxikologische Bewertungen von gewisserbiirtigen
Schlimmen vorgesehen. Diese Entwicklungen sollen durch den Vorsto8 der ameri-
kanischen Umweltbehérde vereinheitlicht, zumindest auf eine gemeinsame Basis ge-
stellt werden.

In den Niederlanden wird gegenwirtig ebenfalls an der Entwicklung von Sediment-
qualititskriterien gearbeitet. Hauptziel ist die Ermittlung von Konzentrationen, bei
deren Unterschreitung Baggergut ins Meer verklappt werden darf. In der Bundesre-
publik Deutschland ergeben sich dhnliche Probleme im Zusammenhang mit der Bag-
gergutverbringung, da

- viele Sedimente vergleichsweise stark durch kommunale und industrielle Schad-
und Nibhrstoffeinleitungen belastet sind;

- eine Verklappung in Kiisten- und Flachmeerbereichen fiir diese Sedimente weit-
gehend untersagt wurde;

- immer weniger Landdeponien zur Verfiigung stehen und geeignete Flachen in
einen Wettbewerb zu anderen Nutzungen (Klirschlamm und Hausmiill) geraten.
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AuBerhalb der Baggergut-Problematik, bei der Kriterien fiir die verschiedenen Be-
seitigu'ngs§11ternatlven festzulegen sind, kann es aus der Sicht der Gesetzgebung un-
terschiedliche Vorstellungen und Ziele fiir die Entwicklung von Qualititskriterien

hinsichtlich der im Gewisser vorhandenen bzw. dort verbleibenden Sedimente geben
(Battelle Wash., 1985; JRB Associated, 1984):

a) Bcsta.ndsaufnahme des Giitezustandes von Gewissern ("Gewissergiitekartie-
rung" im regionalen und groBriumigen MaBstab);

b) Altlasten-Identifizierung;

c) Aufteilung der Kosten unter bekannten Einleitern oder anderen Verursachern
von Schadstoffeintrigen;

d) Zuteilung von genehmigten Eintréigen in einem integrierten System;

e) Untersuchung der Einfliisse von Sediment-Umlagerungen auf bestimmte Berei-
che und Okosysteme.

Angesichts dieser grundsitzlich verschiedenen Aspekte erscheint es fraglich, ob eine
einheitliche Liste von Kriterien fiir alle Zielsetzungen geniigt. Dies wird vor allem
von jenen Bearbeitern angezweifelt, die ortsspezifische Untersuchungen durchge-
fuhrt haben. Vor allem die standortabhiingige Frage nach der Zusammensetzung der
Lebensgemeinschaften, die erhalten oder erreicht werden soll, kann eine Differen-
zierung der Kriterien innerhalb einer bestimmten Zielsetzung durch spezielle kolo-
gische Gesichtspunkte erforderlich machen. Weiter ist zu beachten, daB die Sedi-
mentqualitidt nicht nur von toxischen Schadstoffen bestimmt wird, sondern - vor
allem in Gewissern mit geringem Wasseraustausch - z.B. auch von sauerstoffzehren-
den und eutrophierenden Stoffen abhingt (Kausch & Forstner, 1986).

Das fiir die amerikanische Umweltbehorde erarbeitete Diskussionspapier der JRB

Associated (1984) enthiilt fiinf methodische Ansitze zur Entwicklung von Sediment-
qualititskriterien. Sie basieren auf

(1) Backgroundwerten,

(2) Wasserqualitits/Porenwasser-Vergleichen,
(3) Sediment/Wasser-Gleichgewichten,

(4) Sediment/Organismen-Gleichgewichten sowie
(5) Bioassays.

Im folgenden werden diese Ansétze, fiir die es praktische Beispiele aus den verschie-

denen EPA-Regionen gibt, vorgestellt und ein weiterer, denkbarer Ansatz (Desorp-
tions-/bzw. Elutionsansatz) hinzugefiigt.
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3.1.1. BACKGROUND-ANSATZ

Dieser Ansatz kann unter zwei verschiedenen Blickwinkeln zur Qualititsbeurteilung
herangezogen werden:

a) Fiir die kartographische Darstellung der Sedimentqualitit, z.B. im Hinblick auf
die Schadstoffbelastung, konnen als BezugsgroBen die natiirlichen Background-
werte eingesetzt werden. Dieselben sind fiir Schwermetalle hinreichend bekannt.

b) Fir die Umlagerung von Baggergut (oder auch die Einbringung von Abfallstoffen
wie Klirschlimme) kann der "In-situ-Vorbelastungsansatz” herangezogen werden,
bei welchem fiir jeden einzelnen Schadstoff der Gehalt im umzulagernden Sedi-
ment des Ablagerungsgebietes verglichen wird. Dabei ist zu beachten, daB insbe-
sondere die feinkdrnigen und damit schadstoffreichen Sedimente und Schwebstof-

fe sehr weitrdumig verdriften kdnnen.

Ein Beispiel fiir eine solche Kriterien-Entwicklung wurde aus der EPA Region X
(Staat Washington) berichtet, wo dic Genehmigung einer Baggergutablagerung in
einem Kilstengewisser anstand (U.S. EPA, 1984). Es wurde festgelegt, daf3 die Abla-
gerung nicht genehmigungsfihig ist, wenn 1. ein einzelner Schadstoff die Konzentra-
tion der vorgegebenen Belastung um 25% iiberschreitet, oder 2. die Konzentration
von drei Schadstoffkomponenten 10% iiber den urspriinglich in diesem Gebiet vor-
handenen Sedimentgehalten liegt, oder 3. bei einem oder zwei Schadstoffen mit
10% bis 25% Uberschreitung die Biotestkriterien nicht erfiillt werden. In allen iibri-
gen Fillen miissen die Kriterien eines Biotests (Mortalitéitstest an Amphipoden und

Austernlarven) erfiillt werden.

Fiir den "Background-Ansatz" ist primér wichtig, wohin das verklappte Material ver-
treibt, und wo es sich langfristig ablagert. Nur von sekundérer Bedeutung ist der ur-
spriingliche Ort der Einbringung ins Gewisser. Dies ist besonders wichtig bei Umla-
gerungsarbeiten in Tidehifen. Hier vertreibt das ausgerdumte Material bei Ebb-
strom regelmiBig aus Zonen hoher Belastung heraus in Zonen geringerer Belastung.

3.1.2. WASSERQUALITATS-/PORENWASSER-ANSATZ

Dieser Ansatz geht von einem hinreichend hohen Informationsstand bei der toxiko-
logischen Bewertung von Wasserdaten aus und setzt das im Gleichgewicht zu einer
Sedimentprobe stehende Interstitialwasser in Beziehung zu den gesetzlich bereits
festgelegten Wassergrenzwerten. Dem Vorteil einer direkten Analyse der Porenwas-
ser-Inhaltsstoffe stehen mehrere Nachteile gegeniiber, u.a. bei der technischen
Durchfithrung der Porenwasserentnahme und die Anfalligkeit dieser Systeme fiir
auBere Einfliisse, z.B. Redox- und pH-Effekte (Carignan et al., 1985). AuBerdem ist
zu beriicksichtigen, daB nur ein Teil der Organismen im Sediment lebt. Unabhingig
davon, ob Organismen im Sediment oder auf ihm leben, werden dieselben nicht nur
durch das Porenwasser beeintrichtigt, wenn sie hoherbelastete Sedimentpartikel di-
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rekt "verarbeiten”. Insgesamt scheint in diesem Bereich noch Grundlagenforschung
notv'vcndlg,- die aber auch der Entwicklung komplexerer Ansitze, z.B. im Bereich der
Gleichgewichts- und "Bioassay"-Ansitze zugute kommen wiirde (siche unten).

3.1.3. WASSER/SEDIMENT-GLEICHGEWICHTSANSATZ

Auch bei diesem Ansatz wird wie im Wasserqualitats-/Porenwasser-Ansatz ein Be-
zug auf die breite Datenbasis der Wasserqualititskriterien genommen. Aus Laborex-
perimenten soll der Verteilungskoeffizient (Kp) ermittelt werden. Er ist definiert als
Quotient der Gleichgewichtskonzentrationen des Stoffes x im Sediment (Csx; in mg
kg™") und in der Wasserphase (C,,”; in mg Ll

K= —— (3.1)

Aus dem entsprechenden Wassergrenzwert laBt sich eine Sedimentgrenzkonzentra-
tion fiir den speziellen Schadstoff errechnen.

Firr die praktische Vorgehensweise erscheint eine Unterteilung der Schadstoffe in
drei Kategorien zweckmiBig (Battelle Wash., 1985):

(a) Unpolare organische Verbindungen, die mit dem Gehalt an organischem Koh-
lenstoff in der Feststoffprobe dominant korreliert sind. Der Verteilungskoeffizient
(Kp) ist iiber diesen Parameter und den Oktanol/Wasser-Koeffizienten Kow)
zu normieren (Karickhoff, 1981) wie in Gleichung (3.2):

Kp = 0.63 K, /Feststoffanteil des organischen C (3.2)
(0.63 ist ein empirisch gewonnener Koeffizient)

Bei diesen Substanzen (z.B. PCB, DDT, PAK) sind vorrangig iibertragbare und
fiir die Kriterienentwicklung verwertbare Resultate zu erwarten.

(b) Metalle sind beziiglich ihrer Ky-Werte neben organischen Substanzen mit ande-
ren Komponenten mit sorptionsaktiven Oberfliachen korreliert. Die toxikologi-
schen Effekte sind bislang nicht oder eher gegenlaufig mit diesen Parametern
(z.B. Eisenoxidhydrate, Manganoxide) korrelierbar, so daf derzeit dieser Gleich-
gewichtsansatz bei den toxischen Metallen nicht verwertbar erscheint (Forstner et
al., 1985b).

(c) Polare organische Substanzen (z. B. Phenole, Polymere mit funktionellen Grup-
pen, oberflichenaktive Substanzen) sind in ihrem spezifischen Sorptionsverhalten
weitgehend unbekannt und werden u.a. durch die Anionen- und Kationenaus-
tauschkapazitit und Oberflichenladungsdichte als Funktion von pH und komple-
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xeren Eigenschaften so nachhaltig bFeinﬂuBt, daB der Ky-Ansatz auch langfristig
nicht fiir eine Kriterienentwicklung it Frage kommen diirfte. Bislang stehen Feld-
Daten nur aus wenigen marinen und dstuaren Beispielen zur Verfiigung,

3.1.4. SEDIMENT/ORGANISMEN-GLEICHGEWICHTSANSATZ

Dieser Ansatz sieht vor, Grenzwerte fir Nahrungsmittel als Bezugsbasis fiir die Be-
rechnung der hochsten tolerierbaren Schadstoffkonzentrationen im Sediment zu ver-
wenden. Wie bei den Wasserqualitdtskriterien ist die Frage der Gleichgewichtsein-
stellung und der dabei wirksamen EinfluBfaktoren kritisch zu stellen. Im Prinzip bie-
ten sich dieselben Stoff-Kategorien wie beim Wasser/Sediment-Gleichgewichtsansatz
an: (a) Unpolare organische Substanzen, (b) Schwermetalle, (c) polare organische
Substanzen. Der Bezug auf eine Lipid-normierte Basis bei den Gewebekonzentratio-
nen (Ctx; t fiir "tissue") scheint nach Gleichung (3.3) in erster Niherung firr alle drei
Kategorien giiltige Resultate zu bringen (Peddicord, 1984):

log SQC = (log ct" - 0.28) + log TOC (3.3)

(0.28 ist ein empirischer Faktor fiir die relativen Aktivititen von hydrophoben und
neutralen Verbindungen im Gesamtkohlenstoffgehalt (TOC) und in den Lipidantei-
len, TOC = Corg (%) als Massenanteil am getrockneten Sediment).

Auch hier ist jedoch die Ubertragbarkeit der Ergebnisse am besten fiir die unpola-
ren organischen Substanzen, fiir die sich auBlerdem die folgenden Korrelationen zwi-
schen den Biokonzentrationsfaktoren (BCF) und den Wasserqualititskriterien
(WQC) ableiten lassen (Gleichungen (3.4) und (3.5)).

log Ctx = Tlog BCF + log WQC (3.4)
und
log BCF = 0.98 log Ky, - 0.063 (3.5)

(die empirischen Zahlenwerte "0.98" und "-0.063" wurden von Peddicord (1984)
nach Gleichungen aus der Literatur eingesetzt). Dieser Ansatz hat einen wesentli-
chen Vorteil darin, daB er eine Beziehung zwischen der Gesamt-Schadstoffbelastung
(Wasser + Sediment) und dem entsprechenden Anreicherungseffekt herstellt. Er
bildet damit auch einen Anreiz fiir vergleichende Untersuchungen von Labor- und
Felddaten (Farrington & Westall, 1986). Nachteilig ist bislang der Mangel an toxi-
kologischen Daten.

Uber diese Gleichgewichtsberechnungen hinaus wurde anldBlich des EPA-Work-
shop im November 1984 (Battelle Wash., 1985) ein statistischer Ansatz zur Ermitt-
lung eines sogenannten "mutmaBlichen no-effect levels” mit 6kologischer Zielsetzung
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fir ortsspezifische Untersuchungen vorgeschlagen, der zu der komplexen Bioassay-
Methode iiberleitet.

3.1.5. BIOASSAY-ANSATZ

Dieser Ansatz benutzt die Dosis-Wirkung-Beziehungen fiir Testorganismen in Sedi-
menten mit bekannten Schadstoffkonzentrationen, wobei Mortalititsraten, sublethale
Effekte oder Biokonzentrationsfaktoren gemessen werden. Fiir die Ubersichtstests
der EPA/Corps of Engineers-Richtlinien (U.S. EPA, 1977), insbesondere fiir die
Genehmigung von Baggergutablagerungen (Engler, 1980) wurden drei Bioassay- Ver-
fahren vorgeschlagen:

(a) Flisssig-Phasen-Test mit Algen und Zooplankton zur Messung von Stimulation
und Toxizitdt (Mortalititstests an Sediment Eluaten);

(b) Feststoffphasen-Test fiir benthische Organismen mit jeweils einer filtrierenden,
bodenfressenden und grabenden Spezies (ebenfalls Mortalititstest wegen der ein-
deutigen Dosisbestimmung);

(c) Bioakkumulationstest im Feld mit ortsspezifischen Organismenpopulationen auf
der Basis eines signifikanten Unterschieds (95% Vertrauenswahrscheinlichkeit)
der Schadstoffbelastung zu einem unbelasteten, dhnlich texturierten Sediment.

Solche Tests sind zwar eine wesentliche Komponente bei der Entwicklung von Sedi-
mentqualitétskriterien, doch wire ein ausschlieBlicher Bezug von Kriterien auf Bio-
assays mit schadstoffdotierten Sedimenten ein auBerordentlich langer und schwieri-
ger ProzeB, da diese Entwicklung iiber ein breites Spektrum von Organismenspezies,
Sedimentzusammensetzungen und Umwelteinfliissen durchgefiihrt werden miiBte.

Es wurde deshalb jiingst eine sogenannte "Sedimentsqualititstest-Triade" vorge-
schlagen (Long & Chapman, 1986), die aus Messungen der chemischen Sediment-
kontamination, Toxizit4ts-Labortests und Verénderungen der Organismenpopulation
im Sediment besteht. Bei einer solchen Untersuchung im Puget Sound (Staat Wa-
shington) wurde fiir das Gesamtgebiet eine gute Ubereinstimmung zwischen den drei
Komponenten des Testsystems beobachtet, wihrend an den einzelnen MeBstationen
betréchtliche Unterschiede auftraten, die z.B. eine direkte Aussage von chemischen
Daten auf biologische Effekte nicht zulassen. Kritisch anzumerken ist, daB beim Bio-
assay-Ansatz bisher die Langzeitaspekte (z.B. Anderungen der Milieu-Verhiltnisse)
zu wenig beriicksichtigt wurden (Marquenie & Tent, 1987).

Eine Abschitzung der biologischen Verfiigbarkeit nach chemischen Auslaugungsver-
suchen, die in den vergangenen Jahren in groBerer Zahl sowohl an marinen als auch
limnischen Sedimentproben durchgefiihrt wurden, ist bislang nur unzureichend mog-
lich, da keine der auslaugbarer Fraktionen eines Metalls notwendigerweise demjeni-
gen Anteil entspricht, der durch einen Organismus aufgenommen wird. Ursache fiir
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das Fehlen eines quantitativen Zusammenhangs sind die héufig mangelnden Kennt-
nisse iiber die physiologischen und okologischen Charakteristika des betreffenden
Organismus sowie insbesondere das Auftreten von unbekannten Konkurrenz-Mecha-
nismen. Da die Bioverfiigbarkeit von gelosten Spezies in der Regel um GroBenord-
nungen iiber der von Feststoffen liegt, kommt dem methodischen Ansatz der Analyse
von Porenlosungen besondere Bedeutung zu.

3.1.6. DESORPTIONS-/ELUTIONSANSATZ

Bei diesem Ansatz steht die Riicklosung von Schadstoffen aus dem Sediment in den
Wasserkérper im Vordergrund. In den meisten Fallbeispielen wird auf das weitere
Schicksal der dann geldst vorliegenden Schadstoffe bzw. deren Wirkung auf Organis-
men nicht weiter eingegangen. Entsprechend den zu erwartenden Zeitskalen kdnnen
folgende Fille unterschieden werden:

a) Kurzfristige Mobilisierung von Schadstoffen (innerhalb von Stunden) wie sie
z.B. beim Verklappen von Baggergut oder bei Umlagerungen im Gewisser auf-
treten kann. Hier konnen im Labor durch Ansetzen von entsprechenden Wasser-
Sediment-Suspensionen die entsprechenden Verhiltnisse (pH-Wert, Salzgehalt,
Temperatur, Sauerstoffgehalt) im natiirlichen Gewisser angenahert simuliert
werden.

b) Mittelfristige Mobilisierung von Schadstoffen (innerhalb weniger Wochen), wie
sie z.B. fiir Cadmium aus anoxischen Siiwassersedimenten beim Verbringen in
Salzwasser beobachtet wurden (Prause et al, 1985; Salomons et al., 1982). Bei
Langzeit Schiitteltests (Brannon et al., 1980) und Saulenversuchen (van der Sloot
et al,, 1985b) konnen u.a. die Fliissigkeits/Feststoffverhaltnisse variiert werden, und
so einerseits die maximal méglichen Konzentrationen im Eluat und andererseits
die maximale Eluierbarkeit erfassen (Ham et al., 1980). Wihrend diese Experi-
mente bisher meist im LabormaBstab durchgefiihrt wurden, kénnen die natiirlichen
Umgebungsbedingungen am besten in groBvolumigen Tankexperimente (in-situ)
simuliert werden (Santschi, 1985; Schulz-Baldes et al., 1983).

c) Langfristige Verinderungen der Schadstoffbindung, z.B. durch diagenetische
Effekte. Das Langzeitverhalten von Schadstoffen in Schlammen 148t sich durch die
Anteile typischer Bindungsformen besser charakterisieren als durch die Gesamt-
konzentration des betreffenden Schadstoffs. Eine Abschétzung von Langzeiteffek-
ten, die von diesen Substanzen ausgehen kénnen, erfordert neben bestimmten An-
nahmen iiber mobilisierende Faktoren die Kenntnis der wichtigsten "Pools" an
kritischen Schadstoffen. Eine Abschitzung der Bindungsanteile z.B. von Schwer-
metallen in Gewisserschlimmen erfolgt z.Z. vor allem durch chemische Auslau-
gungsverfahren. Insbesondere durch Anwendung verschiedenen wirksamer Lo-
sungsmittel in Sequenz 148t sich eine ungefihre Abfolge der Bindungsintensititen
erkennen. Die Auswahl der Elutionsmedien sollte sich an der speziellen Problem-
stellung bzw, Zielsetzung orientieren (Forstner, 1985c), doch gibt es die erwihnte
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Standardfolge, bei der fiinf bis sechs Gruppen von Bindungsformen nacheinander
abgetrennt werden (vgl. Kap. 2.1.3.2.).

Die dabei gewonnenen Fraktionen entsprechen nur in Ausnahmefillen einer spezifi-
schen Schwermetallverbindung am Feststoff, und sind durch die Wahl des Auslau-
gungsmediums und die speziellen Versuchsbedingungen definiert ("operationelle
Phasen"). Im allgemeinen simuliert jedoch das Elutionsmittel bereits eine bestimmte
- mdglicherweise erst langzeitig wirksame - Umweltbedingung. Z.B. lassen sich durch
Verinderungen der Ionenstirke (im Auslaugungsschritt "Kationenaustausch”) die
Verhiltnisse im Ubergangsbereich FluB/Meer teilweise abschitzen, oder es kénnen
durch die Anwendung reduzierender Losungen die Bedingungen bei einer Ablage-
rung von Schlimmen unter Sauerstoffabschluff nachvollzogen werden. Insgesamt am
wichtigsten fiir eine Schwermetallremobilisierung erscheint das Auftreten saurer
Milieubedingungen, entweder durch den EinfluB saurer Niederschlige oder durch
eine Oxidation sulfidischer Bestandteile in den Ablagerungen. Den pH- und Redox-
veranderungen ist deshalb besondere Aufmerksamkeit zu widmen.

3.2. AUSLAUGTESTVERFAHREN

Die Deponierung von kontaminierten Sedimenten, von Industrie- und Verbren-
nungsriickstinden, Miill und anderen Abfalllstoffen in der Umwelt macht neben der
Aufstellung von Qualititskriterien auch die Entwicklung von Testverfahren erforder-
lich, mit denen die Umweltvertraglichkeit dieser Materialien bestimmt werden kann.
Solche Prozeduren sollten mit mdglichst geringem verfahrenstechnischen und instru-
mentellem Aufwand umfassende Aussagen iiber das Verhalten - auch fiir mittel- und
langfristige Zeitrdume - gewéhrleisten,

Die groBte Gefiahrdung geht von der Mobilisation der Schadstoffe und dem Trans-
port in die umgebende Okosphire aus, Die Weiterverbreitung kann in Form staub-
und gasformiger Emissionen tiber die Luft und in Form geldster Verbindungen iiber
die Hydrosphire erfolgen. Fiir den GroBteil der Schadstoffe, insbesondere der
Schwermetalle, diirfte priméir der Transportweg iiber die Losungsphase von Bedeu-
tung sein. Geeignete Tests sollten daher vor allem das Auslaugverhalten schadstoff-
haltiger Feststoffe beschreiben und eventuell durch eine Standardisierung Vergleiche
unterschiedlicher Materialien zulassen.

Zur Charakterisierung des Auslaugverhaltens miissen die folgenden Fragen beant-
wortet werden (Ham et al., 1980; van der Sloot et al., 1984):

- Welche maximalen Schadstoffkonzentrationen kénnen in der Losungsphase auftre-
ten ?

- Welche Parameter beeinflussen die Mobilisation der einzelnen Schadstoffe und
damit die Konzentrationen in der Lsung ?
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- Wie wirken sich Anderungen der physikalischen und chemischen Bedingungen im
Deponiekdrper und in der Losungsphase auf die Freisetzung und den Transport

der Schadstoffe aus ?

- In welchen Zeitraumen muB mit einer Freisetzung von Schadstoffen gerechnet
werden ?

- Wie verhilt sich ein bestimmtes Material im Vergleich zu anderen kontaminierten
Feststoffen ?

Diese Fragen beschreiben zugleich die an Auslaugungstests zu stellenden Anforde-
rungen und verdeutlichen, da8 sie nicht durch einen einzelnen Test beantwortet
werden konnen. Hinzu kommt, daB Auslaugungstests unter definierten Bedingungen
im Labor durchgefiihrt werden, wobei die tatsdchliche Prognose der Schadstoffemis-
sionen unter den standortspezifischen Bedingungen nur in einer gewissen Annihe-
rung zu erreichen ist. Inwiefern die Ergebnisse iibertragbar sind, héngt in erster Li-
nie davon ab, in welchem MaBe die Deponiebedingungen im Labortest simuliert

werden konnen.

Es gilt also, fiir jedes Material sehr intensive Studien zur Auslaugbarkeit der betref-
fenden Schadstoffe vorzunehmen, wobei die Testverfahren der jeweiligen Situation,
dem spezifischen Abfallstoff und den potentiell eintretenden Milieuverdnderungen
angepaBt werden miissen. Da es Ziel eines Auslaugungstests ist, das gesamte Frei-
setzungspotential eines schadstoffhaltigen Materials zu erfassen, erscheint es ange-
messen, die denkbar ungiinstigste Situation (worst case) zu simulieren, wobei jedoch
der Rahmen der realen Gegebenheiten nicht iiberschritten werden sollte.

Standardisierte Testverfahren, in denen die Bedingungen unabhingig von der Abfall-
art und den spezifischen Verhiltnissen festgelegt sind, sind untauglich und fiihren zu
unrichtigen Interpretationen der tatsichlichen Gegebenheiten. Auch wenn von den
Aufsichtsbehdrden immer wieder die Entwicklung eines einfachen Routinetests
gefordert wird, der von normal ausgestatteten Labors in relativ kurzer Zeit unter re-
produzierbaren Bedingungen durchfiihrbar ist, sollten Verfahren nur dann standar-
disiert werden, wenn es sich um gleiche Abfallarten handelt, die unter gleichbieiben-
den Verhiltnissen abgelagert werden.

Neben der Simulierung realer Deponieverhiltnisse im LabormaBstab wird von einem
Auslaugungstest eine dkotoxikologische Bewertung der MeBergebnisse erwartet. Fiir
Prognosen iiber das mittel- und langfristige Verhalten toxischer Schadstoffe nach der
Deponierung von “Abfallmaterialien ist es daher notwendig, die Aufnahme durch
Testorganismen, die chemischen Formen geloster und an Feststoffen gebundener
Schadstoffe, die Verteilungsgleichgewichte und die Prozesse, welche diese beeinflus-
sen, gezielt zu untersuchen. Man kann davon ausgehen, daB fiir bestimmte Abfallar-
ten aufgrund der ablaufenden Umsetzungs- und potentieller Mobilisierungsprozesse
je nach Alterungsgrad relativ typische Zusammensetzungen der Sickerwisser zu er-
warten sind. Die chemische Zusammensetzung der Sickerwisser ist dabei entschei-
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dend fiir die spezifischen chemischen Formen der einzelnen Schadstoffverbindungen
und damit fiir das Transportverhalten im Untergrund des Deponiekérpers, den Ein-
trag in das Grundwasser oder die Bioverfiigbarkeit. Im Rahmen dieser Arbeit soll
nur das Auslaugverhalten von Schwermetallen betrachtet werden. Fiir organische
Schadstoffe kdnnen, besonders in Sondermiilldeponien, zusitzliche Kriterien (z.B.
Austrag iiber Losungsvermittler) wirksam sein, deren Ermittlung nur iiber spezielle
Testverfahren moglich ist.

Die wesentlichen chemischen, physikalischen und biologischen Faktoren, welche die
Auslaugbarkeit von Schwermetallen beeinflussen, sind in der nachfolgenden Aufstel-
lung wiedergegeben (Ham et al, 1980; Tauber, 1987; van der Sloot et al., 1987):

chemische Faktoren

- chemische Zusammensetzung der Auslaugungslosung

- pH-Wert der Auslaugungslosung

- Puffervermégen des Materials

- chemische Bindungsformen der Metalle in der Matrix

- chemische Wechselwirkungen in den Poren und an der
Oberfliche des Materials

- Verinderungen im Redoxpotential

- Reaktionskinetik

physikalische Faktoren

- Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis (L/S)
- spezifische Oberfliche des Materials
- Porositit

- Porenstruktur

- Dauer der Auslaugungsbehandlung

- Dichteunterschiede im Material

- Temperatur

biologische Faktoren

- biologischer Bewuchs

- Zersetzungsprozesse

- Verstopfung der Poren durch biologische Substanzen

- Milieuverinderungen durch biologische Aktivitdt (Redox)

Die chemische Zusammensetzung der Auslaugungsfliissigkeit richtet sich nach den
Ablagerungsbedingungen des Abfallstoffes. Den starksten Einflu auf die Auslaug-
barkeit von Schwermetallen hat der pH-Wert. Sowohl niedrige als auch hohe pH-
Werte konnen sich mobilisierend auswirken. Am stabilsten gebunden bleiben die
meisten Metalle im pH-Bereich zwischen 7 und 10. Bei hoheren pH-Werten steigt
die Loslichkeit einiger oxyanionischer und organisch gebundener Metallverbindun-
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gen. In der Regel wird jedoch die Auslaugbarkeit im hoheren pH-Bereich durch Bil-
dung schwerloslicher Hydroxide und infolge hydrolytischer Sorption an den Fest-
stoffoberflichen drastisch reduziert. Der Gehalt an Puffersubstanzen (z.B. Calcium-
carbonat) trigt dazu bei, daB8 der pH-Wert, insbesondere in den Porenlosungen der
Feststoffmatrix, konstant bleibt. Neben den pH-Bedingungen muf der Einfluff kom-
plexierender Substanzen, der Redoxbedingungen und der Ionenkonzentration be-
riicksichtigt werden. Das Oberflichen/Volumen-Verhiltnis der Feststoffpartikel ist
ein weiterer Faktor fiir den Grad der Auslaugbarkeit von Schwermetallen. Je kleiner
der Korndurchmesser, desto gro8er ist die spezifische Oberfliche und damit die An-

griffsmoglichkeit der Laugungsfliissigkeit.

Die Auslaugungsraten richten sich auch nach Dauer, Art und Anzahl der jeweiligen
Behandlungen. Zur Beurteilung des kurz-, mittel- und langfristigen Verhaltens
schwermetallkontaminierter Feststoffe lassen sich verschiedene Auslaugungstechni-
ken einsetzen, bei denen das Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis eine entscheidende
Rolle spieit:

- Saulentest

- Schiitteltest

- Kaskadenschiitteltest
- Standtest.

Die Wahl der Auslaugungstechnik hingt von den Ablagerungsbedingungen ab, die
simuliert werden sollen. Ist der zeitliche Konzentrationsverlauf und insbesondere die
Anfangskonzentration der Schwermetalle im Eluat von Interesse, wird man einen
Saulentest einsetzen, bei dem das Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis zu Beginn gering
ist und im Verlauf des Versuches ansteigt. Auf der anderen Seite liefert ein Schiittel-
test mit einem hohen Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis eher Aussagen iiber die maxi-
mal auslaugbare Menge der Metalle. Ein Kaskadenschiitteltest mit mittlerem Fliis-
sigkeits-/Feststoffverhiltnis, bei dem in definierten Zeitrdumen die Auslaugungs-
flissigkeit durch frische ersetzt wird, hat den Vorteil, daB er schneller als ein
Séulentest sowohl angenihert die Anfangskonzentration als auch dic maximatl aus-
laugbare Menge liefert. Allerdings spiegelt ein Saulentest die natiirlichen Bedingun-
gen in einer Deponie realistischer wider, da hiermit das Durchsickern, z.B. von Re-
genwasser, besser simuliert werden kann. Einen Standtest an einem blockformigen
Abfallkorper wird man nur dann einsetzen, wenn es sich um chemisch stabilisierte
oder verfestigte Abfallmaterialien handelt, bei denen Diffusionsvorginge den ge-
schwindigkeitsbestimmenden Schritt in der Auslaugbarkeit ausmachen.

Vergleicht man Saulen- und Schiitteltests, so ist festzustellen, daBl Schiitteltests weni-
ger zeitaufwendig und einfacher durchzufithren sind als Saulentests. Schiitteltests
haben hiufig eine bessere Reproduzierbarkeit der Auslaugungsergebnisse, da die
EinfluBparameter besser zu kontrollieren sind. So kann es bei Saulentests beispiels-
weise zur Ausbildung bevorzugter Sickerwege bei einer ungleichmiafBigen Packung
der Siule und zu Wandeffekten kommen. Zur Vermeidung dieser unerwiinschten
Effekte kann die Siule von unten nach oben durchstromt werden (inverse Siulen-
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elution), wodurch allerdings eher die Verhaltnisse in einer gefluteten Deponie simu-
liert werden. Geht man davon aus, daB in solchen Tests der "worst case” nachgestellt
werden soll, erscheint die inverse Siulenelution im Vergleich zum Schiitteltest
denoch realistischer die Verhiltnisse in einer Deponie wiederzugeben. Insbesondere
da durch den kontinuierlichen Abzug der Auslaugungsfliissigkeit im Saulentest die
tatséichlichen Feststoff-/Losungsgleichgewichte sowie die Zeitabhingikeit der Aus-
laugung wirklichkeitsniher simuliert werden (Tauber, 1987).

Bei der Entwicklung von Auslaugtestverfahren, die moglichst deponiedhnliche Ver-
hltnisse simulieren, sind durch Hiinert (1986) Fortschritte erzielt worden. Er ent-
wickelte GroBlysimeter, die aufgrund konzentrischer Innenzylinder die Sickerwisser
des Zentralbereiches und die des Randbereiches unabhingig voneinander erfassen.
Hierdurch ist es moglich, den unbekannten Randeinflu8 von Lysimetern bei den
Untersuchungen zu eliminieren. Die Anwendung dieser GroBlysimeter iiber lingere
Zeitraume hat den Vorteil, daB auch mikrobielle Umsetzungen und Einflisse mit
erfat werden, und kann in Verbindung mit Siulentests bzw. Kaskadenschiitteltests
im LabormaBstab zu einer realistischeren Beurteilung der Deponieverhaltnisse fith-
ren.

Der ausgelaugte Anteil bzw. die Konzentration der ausgelaugten Schwermetalle im
Eluat werden am besten als Funktion des Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis dargestellt,
wobei dieses Verhaltnis mit einer relativen Zeitskala zu vergleichen ist. Der Zusam-
menhang zwischen relativer und aktueller Zeitskala ist durch den Zeitraum gegeben,
in dem in einer Abfalldeponie ein bestimmtes Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis er-
reicht wird. Dieser Zeitraum wird z.B. durch die Porositit des Materials und durch
die geohydrologischen Verhiltnisse der Deponie bestimmt. Im Falle einer Land-
deponie wird es lange dauern, bis ein Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis hoher als 3 er-
reicht wird, so daB insbesondere Kurzzeitphinomene von Interesse sind. Wird ein
Abfallstoff andererseits in einem Gewisser (See, Meer) deponiert, dann ergibt sich
ein hohes Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis, so daB hier mittel- bis langfristige Effekte
einbezogen werden miissen. In solchen Fillen muB auch eine fiir das Ablagerungs-
milieu charakteristische Auslaugungsfliissigkeit eingesetzt werden (van der Sloot et
al,, 1984).

Ein umfassendes Auslaugungsverfahren fiir Verbrennungsriickstande wurde von van
der Sloot und Kollegen (1984) entwickelt und ist als sogenannter "SOSUV-Test"
(SOSUV = Studiegroep Ontwickeling Standaard Uitloogentesten Verbrandingsre-
siduen) auch auf andere Abfallstoffe anwendbar,

In der Regel werden die Proben zunidchst getrocknet. Sie sollten keine Partikel
grofier 3 mm enthalten, da sonst die Reproduzierbarkeit durch kleine Kontaktfli-
chen und unterschiedliches FlieBverhalten in Séulentests beeintrichtigt werden kann.
Ein pH-Test gibt wichtige Hinweise fiir das Auslaugungsverhalten des Materials und
der einzelnen Schwermetalle. Geniigt eine grobe Abschitzung der Auslaugbarkeit,
kann ein Schiitteltest mit einem Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis von 5 durchgefiihrt
werden. Ist eine genauere Charakterisierung des Materials erforderlich, dann sollte
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ein Siulentest und ein finfstufiger Kaskadenschiitteltest vorgenommen werden. Zu-
vor stellt sich die Frage, welches Auslaugungsreagenz eingesetzt und welches Abla-
gerungssystem simuliert werden soll. Weitere Fragen betreffen das Langzeitverhalten
und die maximal auslaugbaren Mengen. Das Vorgehen richtet sich nach der jeweili-
ge Fragestellung, Die einzelnen Schritte und Testverfahren werden in der Arbeit von
van der Sloot et al. (1984) ausfithrlich diskutiert, so daB an dieser Stelle nur darauf
verwiesen werden soll.

Bisher wurde das Auslaugverhalten von Schwermetallen hauptsichlich unter dem
"worst case"-Aspekt betrachtet, d.h. daB der Abfallstoff als feinkorniges Material mit
einem entsprechend hohen Oberflichen-/Volumen-Verhiltnis vorliegt, Das sind op-
timale Bedingungen fiir eine gute Wechselwirkung zwischen Auslaugungsflissigkeit
und Feststoffen. In der Praxis, insbesondere bei chemisch stabilisierten und verfestig-
ten Abfillen, sind solche Verhiltnisse selten gegeben, so daB Diffusionsvorgénge von
Schwermetallen aus dem Abfallmaterial in die umgebende Losung in mittelfristige
bzw. Langzeitbetrachtungen mit einbezogen werden miissen.

Van der Sloot & Wijkstra (1984) fithrten Diffusionsmessungen an verfestigten Ver-
brennungsriickstinden durch. Aus den nach bestimmten chtabftanden ausgelaugten
Mengen der einzelnen Metalle 148t sich ein FluB J (mMol cm™ s ) durch die Fest-
stoffoberfliche in die Losung berechnen. Dieser Wert wird logarithmisch gegen log t
(t = Kontaktzeit) aufgetragen. Solange die Konzentrationsinderungen in dem Volu-
menelement an der Grenzflache, aus dem die Diffusion stattfindet, gering sind, ist es
moglich ein einfaches eindimensionales Diffusionsmodell zu verwenden. Mit dessen
Hilfe konnen verschiedene Produkte verglichen, sowie der Einflu duBerer Faktoren
auf die Diffusionsraten ermittelt werden. Die Steigung in dem log-log-Diagramm von
FluB J gegen die Kontaktzeit t sollte dann -1/2 betragen, da der FluB} einer Metallver-
bindung durch die Grenzfliche Feststoff/Losung durch

D
J= s v ;—t (3.6)

gegeben ist (Jost, 1960) Dabei ist S Q die Gesamtkonzentration emes Metalles in dem
Feststoff (mMol cm™ ) D ist der Diffusionskoeffizient (cm2 s ) und t die Kontakt-
zeit. Die Entfernung von der Oberfliche, definiert als die Tiefe x_, in der eine Kon-
zentrationsanderung infolge der Diffusion zu beobachten ist, bcrcchnet sich zu

x. =V 20t. (3.7)

Da die Gesamtkonzentration S_ nur zum Teil den Konzentrationsgradienten an der
Grenzfliche beeinfluBt, wird ein Korrekturfaktor f eingefithrt. Zur Berechnung des
effektiven Diffusionskoeffizienten D, ergibt sich damit die folgende Gleichung:
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J
2
Dg = Tt ( — ) (3.8)
f S,

Der Faktor f beZ'eichnet den maximalen Anteil eines Metalles, der nach Zerkleine-
rung des verfestigten Materials bei einem Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis von 100
mit verdiinnter Sdure (pH = 4) auslaugbar ist. Sollte das Material bei der Ablage-
rung aggressiveren Bedingungen ausgesetzt sein, muB der Faktor mit den entspre-

chenden Auslaugungsreagenzien bestimmt werden. Dies wird jedoch in der Regel
nur selten der Fall sein.

Die Messung des Flusses J muB in einem Medium erfolgen, das den Ablagerungsbe-
dingungen entspricht, z.B. in FluB- oder Meerwasser, wenn das Material dort depo-
aiert werden soll. Neben der Zusammensetzung des Mediums wirken sich die Poro-
sitit und die Permeabilitit des Produktes, welche stark von der chemischen und
mineralogischen Zusammensetzung des Materials abhingen, die Temperatur und in
hohem MaBe der pH-Wert in den Porenriiumen auf den effektiven Diffusionskoeffi-
zienten aus.

Zur Beurteilung der Umweltvertraglichkeit von verfestigten Abfallstoffen, insbeson-
dere des Langzeitverhaltens, diirfte die Ermittlung von Diffusionskoeffizienten fiir
die einzelnen Metalle realistischer sein als die Durchfithrung von Auslaugtests an
dem pulverisierten Material. Eine Zusammenstellung von Diffusionskoeffizienten fiir
die unterschiedlichen Abfallprodukte und die verschiedenen Metalle wire daher
sehr hilfreich und wiirde, auch aufgrund der gegebenen Vergleichsmoglichkeiten, zu
einer verbesserten Beurteilung dieser Materialien beitragen. Zum besseren Ver-
stdndnis des Verhaltens von Schwermetallen miissen in zukiinftigen Untersuchungen
die einzelnen chemischen Formen der Metalle, sowohl im Abfallmaterial als auch in
Poren- und Sickerlosungen, differenziert werden, da sie nicht nur toxikologisch von
Bedeutung sind, sondern auch das Diffusionsverhalten und damit die Auslaugbarkeit
bestimmen.

3.2.1. AUSLAUGUNG VON FLUGASCHEN

Die Auslaugbarkeit von Schwermetallen aus Flugaschen wird zunichst durch die
Verbrennungsbedingungen bestimmt. Leichter fliichtige Elemente reichern sich
durch Kondensation auf der Oberfliche von Flugaschepartikeln an und haben ge-
geniiber den Matrixelementen eine hohere Verfiigbarkeit bei Auslaugungsvorgingen.
Im Vergleich zu den Flugaschen haben die Grobaschen bzw. Granulate, aufgrund
anderer Entstehungsprozesse, nur eine geringe Oberflichenverfiigbarkeit von
Schwermetallen. Bei diesen Materialien sind die Metalle fast vollstindig "eingeglast”
und damit fiir Auslaugungsvorgénge in einer Deponie weniger verfiigbar. Da es sich
bei den Aschen um oxidiertes anorganisches Material handelt, kommt es nach ihrer
Deponierung zu keinen wesentlichen Anderungen des Redoxpotentials, die vor allem
durch die Zersetzung organischer Substanzen verursacht werden. Insofern ist der
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Parameter Redoxpotential gegeniiber dem pH-Wert fiir die Auslaugung von Flug-
aschen - anders als fiir die Auslaugung von Baggerschlamm - von untergeordneter
Bedeutung (Tauber, 1987).

Die Abbildung 36 zeigt, da die Auslaugungsraten der oberflachenverfiigbaren Me-
talle Chrom, Nickel, Kupfer, Zink, Arsen, Cadmium und Blei einer Flugasche in de-
stilliertem Wasser bei einem Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis L/S = § fiir pH-Werte
< 6 stark anwachsen. Fiir pH-Werte > 9 ist auffiillig, daB insbesondere die Aus-
laugungsraten fiir Arsen zunehmen.
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Abbildung 36: Ausgelaugter Anteil oberflichenverfiigbarer Schwermetalle einer Flug-

asche in Abhdngigkeit vom pH-Wert (Werte fiir L/S = 5) (nach Theis &
Wirth, 1977)

Dies wird auch durch Untersuchungen von Breslin & Duedall (1983) bestitigt. Sie
fanden heraus, da8 die Arsen-Auslaugraten verschiedener Flugaschen, sowohl in
destilliertem Wasser als auch in Salzwasser mit zunchmendem pH-Wert ansteigen.
Bei pH 12 wurden in destilliertem Wasser mehr als 80% und in Salzwasser bis zu
55% des oberflichenverfiigbaren Arsens ausgelaugt. Im Gegensatz dazu stehen die
Ergebnisse von de Groot et al. (1987), die in einer Untersuchung an 50 Flugaschen
fiir die Elemente Arsen, Antimon, Selen, Molybdén, Wolfram und Vanadium ein
Auslaugungsmaximum bei neutralen pH-Werten und eine Abnahme der Eluatkon-
zentrationen bei niedrigeren und hoheren pH-Werten feststellten.



125

Da die Freisetzung von Schwermetallen aus Flugaschen wesentlich von dem pH-
Wert des Asche-Wasser-Systems bestimmt wird, haben van der Sloot und Kollegen
(1984, 1985b) den Zusammenhang zwischen dem Siure-Base-Verhalten von Aschen
und ihrer chemischen Zusammensetzung niher untersucht. Das Saure-Base-Verhal-
ten beruht hauptsichlich auf dem Anteil der Elemente Calcium, Magnesium und
Schwefel, die auf der Oberfliche der Aschepartikel stark vertreten sind, und zu ei-
nem geringen Teil (4%) auf dem Gehalt an AlLy)O3. Die sauren (SO5, Al,05) und
alkalischen (CaO, MgO) Hauptbestandteile wurden durch die folgende empirische
Formel miteinander ins Verhiltnis gesetzt:

Ca0 + Mgo

R = (3.9)

503 + 0.04 - A]203

Neben den R-Werten wurden auch die Gleichgewichts-pH-Werte nach einer Kon-
taktzeit von 10 min. fiir ein Flissigkeits-/Feststoffverhiltnis von 100 bestimmt. Die
Zuordnung von R- und pH-Werten zeigt Abbildung 37.

Gleichgewichts - pH-Wert
o

neutraie
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v v r T
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Abbildung 37: Unterscheidung zwischen sauren, neutralen und alkalischen Aschen aus
Kohlekraftwerken aufgrund ihrer chemischen Zusammensetzung {ausge-
driickt durch R = (Ca0 + MgO)/(SO3 +0.04 - A1203) (nach van der
Sloot et al., 1985b)

Danach 148t sich das Siure-Base-Verhalten dieser Aschen wie folgt klassifizieren:
- Fir R < 1.1 liegen sauer reagierende Aschen vor (Gleichgewichts-pH-Wert < 7);

- fir 1.1 < R < 2.2 liegen neutral bis schwach alkalisch reagierende Aschen vor
(Gleichgewichts-pH-Wert zwischen 7 und 10);



126

- fiir R > 2.2 liegen alkalisch reagierende Aschen vor (Gleichgewichts-pH-Wert >
10).

Nach dieser Einteilung ist die Mehrheit der von van der Sloot et al. (1985b) unter-
suchten Flugaschen als neutral und alkalisch zu bezeichnen.

Der Gleichgewichts-pH-Wert in Asche-Wasser-Systemen héngt stark von dem Puf-
fervermdgen der Losung und dem Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis ab. In der Regel
nehmen mit wachsendem Flissigkeits-/Feststoffverhéltnis auch die auslaugbaren
Metallanteile zu. Die elementspezifischen Auslaugungspotentiale fiir mehr als 50
Flugaschen aus verschiedenen Kraftwerken mit Staubfeuerungen wurden von van der
Sloot et al. (1985b) untersucht und sind in Tabelle 26 wiedergegeben.

Tabelle 26: Elementspezifische Auslaugungspotentiale in % fir Flugaschen aus
Steinkohlen-Staubfeuerungen (L/S = 100; pH = 4 eingestellt) (nach van
der Sloot et al., 1985b)

Element Auslaugungspotential Element Auslaugungspotential
B 20-50 in 0.5-5
Na 3-10 As 10-50
Mg 1-5 Se 20-70
Al 0.05-0.5 Sr 5-10
Si 0.05-0.1 Mo > 50
5042’ > 70 cd 0.1-20
K 0.5-2 Sh 5-20
Ca 15-40 Ba 1-4
v 10-30 W 10-30
Cr 0.5-3 Pb 0.1-10
Cu 0.1-5 1] 0.1-1

Nach der Tabelle ergeben sich hohe Auslaugun&spoteutialc fir die Elemente Bor,
Arsen, Selen, Molybdan, Vanadium und fiir SO4“". Das elementspezifische Auslau-
gungsverhalten wird bei geringen Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnissen wesentlich da-
durch beeinfluBt, ob es sich nach der obigen Klassifikation um saure, neutrale oder
alkalische Aschen handelt. Anhaltswerte fiir die unterschiedlichen Aschen sind in
der Tabelle 27 wiedergegeben. Diese Auslaugungsraten wurden in 24-stiindigen
Schiitteltests mit destilliertem Wasser bei einem Fliissigkeits-/Feststoffverhaltnis von
5 bestimmt, wobei die pH-Werte der Asche-Wasser-Systeme nicht von auBen einge-
stellt wurden.
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Tabelle 27: Elementspezifische Auslaugungsraten. in % fiir Flugaschen aus Stein-

kohlen-Staubfeuerungen (L/S = 5; pH nicht eingestellt) (nach van der

Sloot et al., 1985b)
Auslaugungsrate
Element saure Aschen neutrale Aschen alkalische Aschen
B 30 1-30 1
Mg 1-2 0.001-2 0.001
Al 0.001-0.1 0.001-0.1 0.001
Si 2 0.01 0.005-0.01 0.005
S04°7 50-100 50-100 50-100
Ca 10-15 5-15 10-15
Sc 10-50 0.5-50 0.5
v 0.5 0.005-0.5 0.005
Cr 0.05 0.05-1 1
Cu 0.01-10 0.005-0.01 0.01
In 0.01-5 0.005-0.1 0.01
As 1-5 0.1-2 0.1
Mo 10-100 70-100 70-100
Cd 0.1-20 0.01-0.05 0.05
Sb 5-10 0.02-5 0.02
W 20 1-20 1
Pb 0.005-0.5 0.005-0.1 0.01
u 0.05 0.01-0.05 0.02

Auch hier zeigt sich wieder, vor allem fiir die Elemente Bor, Vanadium, Kupfer,
Zink, Arsen, Cadmium und Antimon, daB bei sauren Deponiebedingungen erhéhte
Anteile an Schwermetallen freigesetzt werden konnen.

Das Langzeitverhalten deponierter Flugaschen LBt sich, wie bereits erwihnt, mit
Hilfe von Saulen- bzw. Kaskadenschiitteltests ermitteln. Mit wachsendem Fliissig-
keits-/Feststoffverhiltnis und entsprechender Dauer kann es bei alkalischen Aschen
zu einer mehr oder weniger stark ausgeprigten Abnahme des. pH-Wertes im Eluat
kommen, die mit einer Freisetzung bestimmter Schwermetalle verbunden ist. Mit zu-
nehmender Dauer werden jedoch die fiir Auslaugungsvorgiinge verfiigbaren Metall-
anteile abnehmen. Das Langzeitverhalten von Flugaschen wird wesentlich von den
Vorgingen bestimmt sein, die zu einer Nachlieferung oberflachenverfiigbarer Metal-
le fithren. Dies kann bei der Zerstorung der Aluminumsilikatmatrix der Flugasche-
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partikel, z.B. infolge von Verwitterung, der Fall sein. Ebenso konnen langfristig auch
saure Niederschlige neue Freisetzungsschiibe von Schwermetallen auslosen.

Da die Simulierung des Langzeitverhaltens von Flugaschen in Saulentests zeitauf-
wendig ist, schlagen van der Sloot und Kollegen (1984) hierfiir Kaskadenschiitteltests
vor. Durch Auswechseln der Auslaugungsfliissigkeit werden bei diesen Tests hohe,
kumulative Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnisse erreicht, die einer entsprechend langen
auslaugungswirksamen Zeitspanne zugeordnet werden konnen. Die dem Fliissig-
keits-/Feststoffverhiltnis zuzuordnende Zeitskala ist dabei von der tatsichlichen Zeit
abhéngig, die notwendig ist, um z.B. in einer Deponie ein bestimmtes Fliissigkeits-/
Feststoffverhiltnis zu erreichen. Mit Hilfe des Flissigkeits-/Feststoffverhaltnisses
kann auch eine Verbindung zwischen Siulen- und Schiitteltests hergestellt werden.
Abbildung 38 zeigt die kumulativen Auslaugungsraten einer Flugasche die fiir Fliis-
sigkeits-/Feststoffverhaltnisse > 5 durch Siulentests und fiir Fliissigkeits-/Feststoff-
verhéltnisse > 10 durch Kaskadenschiitteltests erzielt wurden. Die Kurvenverliufe
flachen fiir die Mehrzahl der Metalle mit wachsendem Fliissigkeits-/Feststoffverhlt-
nis ab. Das bedeutet, daB sich die Auslaugungsraten im Laufe der Zeit verringern.
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Abbildung 38: Elementspezifische Auslaugungsraten (kumulativ) einer neutralen
Flugasche in Abhdngigkeit vom Flissigkeits-/Feststoffverhiltnis

(nach van der Sloot et al., 1984)



129

Die Kenntnis der Auslaugbarkeit und der Gesamtgehalte von Schwermetallen in den
.Eluaten kann nur eine begrenzte Sicht zum umweltrelevanten Verhalten der Metalle
in Flugasc.hcdcp(?nien vermitteln. In letzter Zeit konzentrierte sich daher das Inter-
esse auf die Bestimmung der chemischen Schwermetallspezies, sowohl an den Flug-
aschepartikeln als auch in den Eluaten.

Uber die in wéBrigen Flugascheeluaten vorkommenden physiko-chemischen Formen
einzelner Schwermetalle finden sich Hinweise bei Breslin & Duedall (1983), van der
Sloot et al. (1985b), Turner (1981), Turner et al. (1982) und Wadge & Hutton (1987).
In den Untersuchungen von Turner (1981) und Turner et al. (1982) an mehreren
Flugaschen verschiedener Kohlekraftwerke zeigte sich, daB sowohl Arsen(V) als
auch Arsen(IIl) ausgelaugt werden. Die Auslaugungsraten von Arsen(V) waren da-
bei pH-Wert-abhéngig, Demgegeniiber waren die Auslaugungsraten von Arsen(III)
in dem pH-B§reich von 3 bis 12 nahezu konstant. Schiitteltests mit Flugaschen in
Salzwasser zeigten ebenfalls, daB Arsen (II) und Arsen(V) ausgelaugt werden
(Breslin & Duedall, 1983). Insgesamt kann aufgrund der bisherigen Untersuchungen
angenommen werden, dafl in Flugascheeluaten bei hoheren Verdiinnungen (z.B. bei
einem Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnis von 50) das gegeniiber dem Arsen(III) weni-
ger toxische Arsen(V) dominiert. Bei kleineren Fliissigkeits-/Feststoffverhltnissen
vergroBert sich der Arsen(IIl)-Anteil gegeniber dem Arsen(V)-Anteil (van der
Sloot et al., 1985b). Antimon zeigt ¢in dhnliches Verhalten. Die Elemente Vanadium,
Chrom, Selen, Molybdéin und Wolfram diirf%en hauptsichlich als anionische Oxide
vorliegen: Molybdén und Wolfram als MoO 4*" bzw. WO,>", Chrom als Cr0," oder
bei se. +hohen Flissigkeits-/Feststoffverhaltnissen bzw. geringen pH-Werten auch
als Cr” 7, Vanadium als VO,". Bei Lysimeteruntersuchungen an Flugaschen aus gi-
ner Schmelzfeuerung wurde éhrom zu mehr als 95% in Form von Chromat (CrO4“")
ausgelaugt (Hiinert, 1986).

Wadge & Hutton (1987) untersuchten an Kohleflugaschen und einer Miillverbren-
nungsflugasche sowoh! die phasenspezifischen Bindungsformen von Blei und Cad-
mium an den Aschepartikeln als auch die chemischen Spezies von Arsen und Selen
in den wéBrigen Eluaten. Die Bestimmung der phasenspezifischen Bindungsformen
erfolgte nach der Methode von Tessier et al. (1979). Die chemischen Formen von
Arsen und Selen wurden mit Hilfe der kombinierten HPLC/AAS-Methode gemes-
sen.

In den Feststoffbindungsformen von Cadmium und Blei zeigten sich deutliche Un-
terschiede bei den beiden Aschetypen. In der Kohleflugasche war der Hauptanteil
von Cadmium (55%) und nahezu das gesamte Blei (98%) an inerten Gitterpositio-
nen der Aschematrix gebunden. Sie diirften in dieser Form unter normalen Umwelt-
bedingungen nicht auslaugbar sein. Im Gegensatz dazu waren bei der Millverbren-
nungsflugasche 72% Cadmium und 41% Blei als austauschbare und damit leicht ver-
fiigbare Metallspezies gebunden. Daraus ist ersichtlich, daB in beiden Aschetypen
Cadmium leichter verfiigbar ist als Blei, und daB beide Schwermetalle in Miillver-
brennungsflugasche labiler gebunden sind.
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Etwa 1% des Gesamtgehaltes an Arsen wurde aus der Kohleflugasche ausgelaugt,
und dieser Anteil lag in der walrigen Losung ausschlieBlich als Arsen(V) vor. Auch
Selen konnte nicht in seiner sechswertigen Form, sondern nur als Selen(IV) nachge-
wiesen werden, wobei die Mobilisierbarkeit aus Kohleflugaschen hoher war als aus

der Miillverbrennungsflugasche.

Die Ergebnisse dieser Untersuchungen sind letztlich, neben den Durchfithrungsmo-
dalititen der Auslaugungstests, auf die Flugascheeigenschaften zuriickzufithren, die
durch die Art des Verbrennungsmaterials (Kohle- bzw. Miillzusammensetzung) und
die Kraftwerkstechnik bedingt sind. Da die Untersuchung des Auslaugungsverhal-
tens einzelner Flugaschen nicht die gesamte Bandbreite der Werte erfaBt, die auf-
grund der genannten Unterschiede zu erwarten sind, konnen Auslaugungstests, die
mit verschiedenen Flugaschen unter gleichen Bedingungen durchgefiihrt werden, zu
sehr unterschiedlichen Ergebnissen fiihren (Tauber, 1987). Es ist deshalb notwendig,
in jedem Einzelfall Auslaugungstests durchzufithren. Der von van der Sloot und
Kollegen (1984) entwickelte SOSUV-Test scheint fiir die Beurteilung des Auslau-
gungsverhaltens von Flugaschen und verwandter Materialien das geeignetste Verfah-
ren zu sein,

32.2. AUSLAUGUNG VON MULL UND INDUSTRIERUCKSTANDEN

Die Beurteilung des Grundwassergefahrdungspotentials von Abfalldeponien, auf de-
nen Hausmiill und/oder Industrieriickstinde abgelagert sind, ist infolge der hetero-
genen Zusammensetzung der Abfallstoffe und der daraus resultierenden inhomoge-
nen Zusammensetzung der Sickerwisser sehr komplex. Einheitliche Auslaugungs-
testverfahren, wie sie bei rein anorganischen Abfallstoffen (z.B. Flugaschen) ange-
wendet werden konnen, sind wegen der biologischen Umsetzungsprozesse, welche
die Sickerwasserzusammensetzung stark beeinflussen, nicht moglich. So herrschen in
frisch angelegten kommunalen Hausmiilldeponien grundsitzlich andere chemische
Bedingungen als in Altmiill, der bereits mehrere Jahre in einer Deponie eingebaut
lagert und entsprechende Alterungs- bzw. Abbauprozesse durchlaufen hat. Sehr oft
finden sich auch Mischtypen von Hausmiill und Industrieriicksténden, bei denen eine
Prognose der Sickerwasserqualitit zusatzlich erschwert ist. Dagegen ist das Auslau-
gungsverhalten von Industrieriickstinden mit relativ einheitlicher Zusammensetzung
einfacher zu beurteilen.

Die Wahl der Auslaugungsfliissigkeit ist daher von der Art und dem Zeitraum der
Ablagerung des Abfallstoffes abhingig. In der Regel enthalten Miillsickerwisser so-
wohl fliichtige organische Fettsiuren, niedermolekulare Kohlenwaserstoffe (Kohlen-
hydrate) und hshermolekulare Proteine als auch hohe Konzentrationen an Natrium-,
Kalium-, Calcium-, Magnesium-, Ammonium-, Sulfat- und Chlorid-Ionen. Neben der
lonenstirke und dem Komplexierungsvermégen sind Redoxpotential und pH-Wert
fir die Auslaugungsvorgénge ausschlaggebend. Die theoretische Entwicklung der
Verhiltnisse in einer Hausmiilldeponie zeigt die Abbildung 39.



131

aerobe sauer Methanbildungsphase
_ Phase anaerob labil stabil

7 :_\
pH ¢ L Siure-
wert

5 —
Gas {Sauerstoff Methan
Fest-
steosffe Abbau organischer Stoffe
Monate Monate ca. 30-10C Jahre
bis Jahre

Abbildung 39: Theoretische Entwicklung einer Hausmiilldeponie (nach Forstner, 1988)

Anfénglich wird nur wenig oder kein Sickerwasser produziert, bis zur Sittigung der
Deponie mit Wasser. Vor allem drei bakteriell verursachte Hauptprozesse sind fiir
das Zersetzungsverhalten des Miills verantwortlich. Am Anfang ist die aerobe Zer-
setzung vorherrschend. Diese Phase ist in der Regel sehr kurz, beruht auf der be-
grenzt verfiigbaren Sauerstoffmenge im Deponiekorper und ist durch hohe BSB«-
Werte des Sickerwassers gekennzeichnet. Wihrend dieser Phase wird relativ viel
Wirme produziert, die zu einer deutlich erhéhten Temperatur in der Deponie fithrt.
Im Sickerwasser sind vor allem gut 1osliche Salze (z.B. NaCl) enthalten.

Nach dem Verbrauch des vorhandenen Sauerstoffs werden die Zersetzungsprozesse
durch fakultativ anaerobe Bakterien gesteuert. Wahrend der ersten Stufe der anae-
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roben Zersetzung werden groBe Mengen an fliichtigen Fettsiuren und Kohlendioxid
produziert. Diese Séuren reduzieren den pH auf Werte zwischen 4 und 5. Die niedri-
gen pH-Werte fithren zur Freisetzung von anorganische Verbindungen, Schwerme-
tallen, hohen Konzentrationen an fliichtigen Sauren und hohen Ionenkonzentratio-
nen im Sickerwasser. Das Redoxpotential sinkt auf negative Werte.

Die zweite Stufe der anaeroben Zersetzung setzt ein, wenn methanproduzierende
Bakterien die fakultativ anaeroben Bakterien erginzen. Sie bendtigen neutrale pH-
Werte zwischen 6.6 und 7.3. Fliichtige Fettsiuren werden in Methan und Kohlendi-
oxid umgewandelt. Die Konzentration dieser Siuren nimmt daher stark ab. Infolge
der neutralen pH-Bedingungen nehmen auch die Konzentrationen an anorganischen
Verbindungen im Sickerwasser ab. Einige Substanzen gehen jedoch wegen der Zer-
setzungsprozesse weiter in Losung, so daB ihre Konzentration nicht in dem MaBe
vermindert wird wie die der organischen Siuren. Das Redoxpotential sinkt noch tie-
fer als in der ersten anaeroben Phase auf Werte, die der Methanproduktion entspre-
chen (< -200 mV). Im letzten Stadivm konnen sich nach der vollstindigen Zerset-
zung des Materials durch sauerstoffhaltiges Niederschlagswasser wieder aerobe Ver-
hiltnisse einstellen,

Ham und Kollegen (1980) entwickelten ein synthetisches Sickerwasser, um damit das
Auslaugungsverhalten im Falle der gemeinsamen Ablagerung von Haus- und Indu-
st.ricmi.ill zu simulieren. Da der Test den "worst case” nachstellen sollte, wurde die
Sickerwasserqualitit einer jungen anacroben Deponie zugrunde gelegt. Folgende
chx;}egungen standen bei der Komposition der Auslaugungsfliissigkeit im Vorder-
grund:

PH'YVel't! ESSig§éiurc bestimmt im Sickerwasser einer Miilldeponie in der Regel den
groBten Aateil an organischen Siuren. Deshalb wurde eine mit Natriumacetat auf
pH 4.5 gepufferte 0.15 M Essigsdure eingesetzt.

Komplexierung durch organische Substanzen: Die Komplexbildung durch Humin-
und Fulvinsduren wurden im synthetischen Sickerwasser durch Zugabe von 0.008
M Pyrogallol simuliert, die Komplexierung durch Aminosduren durch Zugabe von
0:05 M Gl}'cin nachvollzogen. Diese Menge entspricht in etwa dem Anteil an orga-
nischen Stickstoffverbindungen, der in Sickerwissern gemessen worden ist.

Redoxpotential: Das relativ niedrige Redoxpotential im Sickerwasser einer jungen
Depome. wird vor allem durch die mikrobiellen Prozesse erzeugt, die auch bei
Luftzutritt das Redoxpotential iiber einen gewissen Zeitraum konstant halten.
Es wurde ein Pyrogallol/Eisen(II)-Komplex zur Redoxkontrolle gewihlt. Die Ei-
sen(Il)zugabe zum synthetischen Sickerwasser betrug 0.024 Mol L™, woraus zu-

sammen mit dem Pyrogallo] ein Redoxpotential von -30 mV bei einem pH-Wert
von 4.5 erreicht wird,

lonenst.ﬁr ke: Hauptsichlich wird die Ionenstirke durch die Konzentrationen an
Chlorid, Hydrogencarbonat, Sulfat und den Anionen der fliichtigen organische
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Sauren sowie der Kationen Natrium, Kalium, Ammonium, Calcium, Magnesium
und Eis?n(H) kontrolliert. Im synthetischen Sickerwasser wurde die Ionenstiirke
durch die Zugabe von 0.15 M Natriumacetat und Eisen(II)sulfat modelliert.

Der Eisen(II)/Pyrogallol-Komplex oxidiert bereits nach wenigen Minuten, wenn er
der Luft ausgesetzt ist, und ein Teil des Eisens fillt als Hydroxidniederschlag aus.
Aus diesem Grund miissen die Flaschen fiir den Auslaugungstest vollstindig gefiillt
sein, oder die iiberstehende Luft durch Durchblasen mit Stickstoff entfernt werden.
Die Flaschen sollten wihrend des Betriebes fest verschlossen sein. Falls kein niedri-
ges Redoxpotential simuliert werden muB, kann anstatt des Eisen(II)/Pyrogallol-
Komplexes eine 0.007 M Salicylsiure das Komplexierungspotential ersetzen.

In eigenen Untersuchungen konnte dieses Auslaugungstestverfahren weiterentwik-
kelt und verbessert werden. Neben den bereits erwihnten Eigenschaften, sollte die
Auslaugungsfliissigkeit wihrend der Versuchsdauer zusitzlich redox- und pH-stabil
bleiben und die eingesetzten Reagenzien gut wasserloslich sein. Es wurde eine groBe

Anzahl Reagenzien und Kombinationen getestet. Am geeignetsten war ein Gemisch
aus

- 0.1 M Ammoniumacetat zur pH-Pufferung und Simulation der Ionenstirke;
- 0.1 M Hydroxylammoniumhydrochlorid zur Simulation des Redoxpotentials;

- 0.1 M Tridthanolammoniumhydrochlorid zur Simulation des Komplexbildungsver-
mogens von Humin- und Fulvinstoffen,

Diese Kombination hat einen pH-Wert von 5.28, der sich durch Zugabe von Essig-
sdure auf den gewiinschten Wert von 4 oder 4.5 einstellen 1i8t. Das synthetische Sik-
kerwasser ist klar, farblos und unbegrenzt haltbar. Tristhanolammoniumhydrochlo-
rid hat, im Gegensatz zu Pyrogallol, shnliche Komplexbildungskonstanten mit
Schwermetallen wie Huminsubstanzen, wihrend Hydroxylammoniumhydrochlorid
bei einem Eigenredoxpotential von -50 mV in der Lage ist, Manganoxide und amor-
phe Eisenoxidhydrate zu Mangan(II) bzw. Eisen(II) zu reduzieren.

Ham und Kollegen (1980) schlagen zur Durchfithrung der Auslaugung Kaskaden-
schiitteltests vor, bei denen sowohl durch zweimaliges Ersetzen der Auslaugungsfliis-
sigkeit bei einem Flissigkeits-/Feststoffverhaltnis von 10 und einer jeweiligen Schiit-
teldauer von 1 Tag die maximale Auslaugungsrate, als auch durch zweimaliges Er-
setzen der Abfallstoffe unter Riickfithrung der Fliissigkeit die maximale Konzentra-
tion im Eluat festgestellt werden kann. Werden die beiden Tests parallel durchge-
fithrt, dann erhiélt man Informationen iiber den zeitlichen Verlauf der Konzentratio-
nen und der ausgelaugten Menge bezogen auf die Feststoffe. Langzeitversuche ha-
ben ergeben, dal nach etwa 3 Tagen (3 Auslaugungen) in der Regel die maximalen
Konzentrationen bzw. Auslaugungsraten weitgehend erreicht sind.
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Die amerikanische Umweltbehorde EPA schreibt seit 1980 zur Klassifizierung von
kommunalen und Industrieabfillen die Durchfithrung eines Toxizititsauslaugungs-
tests vor. In diesem Test wird das Material 24 h mit Essigsdure bei pH 5 ausgelaugt
und das Eluat auf 14 toxische Schadstoffe, darunter 8 Schwermetalle, untersucht.
Das Material wird als Sonderabfall eingestuft, wenn in der Laugungsfliissigkeit die
Trinkwassergrenzwerte um das hundertfache iiberschritten werden. Inzwischen ist
geplant, diesen Test durch ein neues Verfahren, das sogenannte TCLP (Toxicity
Characteristic Leaching Procedure) zu ersetzen (Duranceau, 1987). In dem neuen
Verfahren soll die Schadstoffliste um 38 organische Verbindungen auf 52 erweitert
werden. Die Bewertungskriterien beruhen nicht mehr auf dem etwas willkiirlich ge-
wihlten Faktor 100 der Trinkwassergrenzwerte, sondern auf toxikologischen Daten
in Verbindung mit Schadstofftransportmodellen fiir Grundwasser, mit deren Hilfe
Verdiinnungsfaktoren berechnet werden koénnen. Dies gilt allerdings mnicht fiir
Schwermetallkonzentrationen, die weiter nach der bisherigen Methode beurteilt
werden sollen, da es fiir Schwermetalle noch keine praktikablen Transportmodelle
gibt.

Das zerkleinerte Material soll mit einer 0.5 M Aceatpufferlosung 18 h geschiittelt
werden. Handelt es sich um stark alkalische Abfalle, wird als Auslaugungslosung 0.5
M Essigsdure bei pH 2.9 verwendet.

Zur Abschitzung der Langzeiteffekte bei der Ablagerung metallhaltiger Industrie-
riickstinde wurde von Schoer & Forstner (1987) ein Testverfahren vorgestellt, das
kurzfristig eine Bcurteilung der Langzeitfreisetzung von Schwermetallen z.B. in das
Grundwasser gestattet. Der Zeitraffereffekt wird durch eine kontrollierte sinnvolle
Intensivierung der relevanten Parameter pH-Wert, Redoxpotential und Temperatur
erreicht. Es wurde eine Anlage konstruiert, bei der die Laugungsfliissigkeit mit ein-
gestelltc'n pH- und Redoxbedingungen und mit DurchfluBraten von 2 Liter pro Tag
durch einen Standzylinder stromt, der mit dem Probenmaterial (100 g Trockenmas-

se) und Zur Verbesserung der Durchlissigkeit mit grobem Quarzsand im Verhiltnis
1:4 gefiillt ist (Abbildung 40).

Zur Vermeidung eines stationiren Gleichgewichts zwischen gelosten und partikula-
ren Verbindungen wurden in den Losungskreislauf Ionenaustauscher zur permanen-
ten Entfernung mobilisierter Schwermetallionen aus der Losung eingebaut. Auf
diese Weise werden die natiirlichen Verhiltnisse einer kontinuierlichen Zufuhr
metallarmer Grundwisser zum Deponiegut simuliert. Die Freisetzungsrate der
Schwermgtal!e wird durch regelmiBiges Auswechseln der Ionenaustauscher und ei-
ner quantitativen Analyse ihrer Beladung ermittelt.

Aus dem Vcrgl?ich der Metallbindungsformen vor und nach der Durchfithrung der
V_CTSUCh? 148t sich das langfristigc, iiber den vom Versuch reprisentierten Zeitraum
h'maus‘rclchende Freisctzungspotential des Deponiegutes abschitzen. Dazu wurde
eine vierstufige AUSlaugungssequenz eingesetzt, bei der folgende Reagenzien und
Versuchsbedingungen 7yr Anwendung kamen:
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Saugpumpe lnentauscher
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Registrierung —| Registrierung
und ) und
Dosiereinheit Dosiereinheit
Quarzsandfiterbett

- Probe 1.4 mit Quarzsand gemischt

Auflage mit Filter

Abbildung 40: Versuchsanlage zur Bestimmung der Freisetzungskinetik von Schwer-

metallen aus kontaminierten Feststoffen (nach Schoer & Forstner,
1987)

1. Austauschbare Anteile: 1 M Ammoniumacetat, pH 7, Feststoff/Losungsmittelver-
haltnis 1:20, Schiitteldauer 2 h;

2, Reduzierbare Fraktion: 0.4 M Ammoniumoxalat-Puffer, pH 3, Feststoff/Losungs-
mittelverhaltnis 1:100, Schiitteldauer 24 h;

3. Oxidierbare Fraktion: 30% Wasserstoffperoxid, pH 2, Feststoff/Losungsmittel-
verhiltnis 1:100, 2 h bei 85 °C, anschlieBend Extraktion mit Ammoniumacatat;

4. Residualfraktion: HeiBer AufschluB mit konzentrierter Salpetersiure, Feststoff/
Lsungsmittelverhiltnis 1:100.

Es ist zu erwarten, daB der kurzfristig freisetzbare Anteil der im Abfallmaterial ent-
haltenen Metalle vor allem die an der Oberfliche sorbierten Elemente umfafit, und
damit im ersten Schritt der Extraktionsfolge auftritt. Eine einfache Gleichsetzung
der mit Ammoniumacetat mobilisierbaren Metalle mit dem Anteil, der aus der Ab-
falldeponie kurzfristig in das Grundwasser gelangen kann, ist jedoch nicht méglich.
Auf der anderen Seite konnen die im Langzeitexperiment unter bestimmten Ver-
suchsbedingungen freigesetzten Metalle die in der ersten Stufe ausgelaugten Anteile
ibertreffen, so daB eine Freisetzung aus anderen, schwerer zuginglichen Feststoff-
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Abbildung 41: Vergleich der wichtigsten Freisetzungspools fir Zink in einer Indus-
triemillprobe (AC = extrahierbar mit Ammoniumacatat; 0X = Oxalat-
fraktion; HP = oxidierbare Phasen; NA = Residualfraktion) vor und
nach der Auslaugung mit dest. Wasser (pH = 5 / Ey = 400 mv). Der
zeitliche Verlauf der Metallfreisetzung zeigt in Phase 1 (1. - 4.
Woche) eine schnelle Mobilisierung von Zink aus oberfldchensorbier-
ten und austauschbaren Bindungsformen und in Phase 2 eine langsame
Abgabe aus den mit Oxalat reduzierbaren Bindungsphasen. Die oxidier-
baren und residualen Zinkanteile werden nicht mobilisiert (nach
Schoer & Férstner, 1987)

bindungsformen anzunehmen ist. Diese Verhiltnisse sind in Abbildung 41 wiederge-
geben.

Innerhalb der ersten 4 Wochen des Experimentes bei einem pH-Wert von 5 und ei-
nem Redoxpotential von 400 mV wird eine Menge an Zink eluiert, die ungefihr der
ersten Extraktionsstufe (Ammoniumacetatfraktion) in der Originalprobe entspricht.
Diese Freisetzung erfolgt relativ rasch, verglichen mit der nachfolgenden Remobili-
sierung weiterer Zinkanteile bis zum Ende des zehnwochigen Experimentes. In die-
ser zweiten Phase der Metallfreisetzung wird ein Teil der mit Oxalatlosung (2. Stufe)
reduzierbaren oxidischen Zinkkomponenten mobilisiert, wihrend der groBere Teil
dieses Pools entsprechend der Freisetzungskurve nur sehr langsam und mit abneh-
mender Tendenz freigesetzt wird. Die oxidierbare und in besonderem MaBe die resi-
duale Fraktion dieser Probe werden unter den simulierten Umweltbedingungen nicht
aufgelost.

Der Vorteil dieses Ansatzes gegeniiber einfachen Elutionstests besteht darin, daB
nicht nur aus der Auslaugbarkeit einzelner Substanzen, sondern auch bereits durch
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Verschiebungen innerhalb des Spektrums an Bindungsformen vor und nach der
Durchstromung mit der Auslaugungsfliissigkeit bestimmte Trends zu einer verstirk-
ten oder geschwichten Einbindung der Schadstoffe in der Matrix erkennbar sind.
AuBerdem konnen durch Vergleich der "Poolinhalte” vor und nach dem Experiment

kritische Metallbindungsformen identifiziert und ihre Freisetzungspotentiale langfri-
stig abgeschétzt werden.

3.23. AUSLAUGUNG VON KLARSCHLAMMEN AUF BODEN

Die Ablagerung von Klirschlamm auf landwirtschaftlichen Flichen ist zunéchst we-
gen der Diingewirkung und Verbesserung der Bodentextur geférdert worden. Inzwi-
schen gibt es eine Reihe von Erfahrungen, vor allem iiber die Auswirkungen erh6h-
ter Schwermetallgehalte, deren Pflanzenaufnahme und daraus resultierende Ertrags-
minderungen, die eine Aufbringung von kontaminierten Klirschlimmen auf Boden
in Frage stellt. Die Wechselwirkungen zwischen Boden und Klirschlamm sind kom-
plex. Klarschlimme enthalten hohe Anteile an organischen Substanzen, die durch
mikrobielle Prozesse umgewandelt und zersetzt werden. In der Bodenlosung wird
daher ein Grofiteil der Schwermetalle anfinglich organisch komplexiert vorliegen
und nur in eingeschrinktem MaBe pflanzenverfiigbar sein. Die gelosten organischen
Metallkomplexe werden jedoch mit der Zeit ebenfalls mikrobiell zersetzt, und die
Metalle konnen sowohl durch Mineralisierungsprozesse immobilisiert, als auch
durch Verdnderung ihrer chemischen Form pflanzenverfiigbarer werden. Dies kann,
zB. bei einer Versauerung des Bodens, in einer Art Zeitbombeneffekt zu einem
Freisetzungsschub fithren, der Wachstum und Qualitit von Nutzpflanzen auf solchen
Boden negativ beeinfluBt (Beckett et al., 1979).

In letzter Zeit wurden verstirkt Untersuchungen durchgefiihrt, bei denen eine indi-
rekte Abschitzung der biologisch verfiigbaren Schwermetalle bzw. deren dkotoxiko-
logische Wirkung erfolgte. Bei Leschber et al. (1985) findet sich eine Ubersicht iiber
die Anwendung von chemischen Extraktionsverfahren, und Dutka & Bitton (1986)
berichten iiber Labor- und Freilandtests mit Mikroorganismen. Dabei zeigt es sich,
daB fiir die Bewertung des Gefahrdungspotentials biologische Testverfahren meist
eine groBere Aussagekraft als chemische Analysen besitzen, da mit diesem Metho-
den cine Integration des Belastungszustandes iiber die ganze Gruppe kritischer
Schwermetalle und eine direkte Verkniipfung zu den relevanten Effekten der Toxi-
zitdt und Bioakkumulation moglich ist.

Seit der ersten umfassenden Ubersicht von Jackson (1958) wurde eine groe Anzahl
Versuche unternommen, die Pflanzenverfiigbarkeit von Schwermetallen moglichst
selektiv zu erfassen und ihre Wirkung zu prognostizieren (z.B. Kiekens & Cottenie,
1985; Sauerbeck & Styperek, 1985). Dabei kristallisierte sich wie bei Sedimenten
heraus, daB3 die Kenntnis des Gesamtgehaltes an Schwermetallen in der Regel zur
Erfassung der biologischen Wirkung nicht ausreicht und durch zusitzliche chemi-
sche Analysen zur Bestimmung der chemischen Form der Metalle und ihrer Mobili-
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tat erganzt werden muB (Cottenie & Verloo, 1984). Hierzu sind die in Kap. 2132,
beschriebenen Verfahren gut geeignet.

Aus der Vielzahl von Verfahren zur Ermittlung des pflanzenverfiigbaren Anteils von
Schwermetallen haben sich bisher zwei Ansiitze durchgesetzt:

1. Die Extraktion des Bodens mit einem komplexierenden Reagenz, das die Fihig-
keit der Pflanzen simuliert, niedermolekulare Exudate zur Deckung ihres Spuren-
elementbedarfs abzusondern. Von der Arbeitsgruppe um Lindsay wurde die
DTPA-Behandlung eingefiihrt (Lindsay & Norvell, 1978). Das Reagenz besteht aus
0.005 M DTPA (Diethylentriaminpentaessigsaure), 0.01 M CaCl,-Losung und 0.1
M Triethanolamin und hat einen pH-Wert von 7.3.

2. Die Extraktion mit einer neutralen Salzlosung, bei der die mit Alkali- bzw. Erdal-
kali-Ionen austauschbaren Schwermetallanteile erfalt werden. Dazu liegen Vor-
schlige von Hini & Gupta (1980, 1983, 1985) fiir die Verwendung von 0.1 M

NaNO,-Lésungen sowie von Koster & Merkel (1983) und Sauerbeck & Styperek
(1985) fiir 0.1 N CaCl,-Losungen vor.

Als Fazit eines EG-Workshops iiber chemische Verfahren zur Erfassung des biover-
fiigbaren Anteils von Boden und Schlimmen zogen Leschber & Davis (1985) den
SchluB, daB firr Untersuchungen des kritischen Elements Cadmium das Calcium-
chlorid-Reagenz besonders gut geeignet ist, da es unproblematisch zu handhaben ist
und eine gute Ubereinstimmung zu den Ergebnissen von Topfexperimenten besteht.

Da der pH-Wert ein besonders kritischer Faktor fiir die Mobilitdt und Pflanzenver-
fiigbarkeit von Schwermetallen darstelit, haben Cottenie & Kiekens (1981) ein Ver-
fahren vorgeschlagen, in dem Bdden bei unterschiedlichen pH-Werten extrahiert
werden. Aus diesen Mobilitatsreihen als Funktion des pH-Wertes 148t sich nicht nur
das unterschiedliche Verhalten der Schwermetalle sondern aus dem Vergleich fiir
verschiedene Boden auch der Einflufl des Bodentyps sowie der Behandlungsmetho-
de (z.B. vor und nach einer Klirschlammaufbringung) charakterisieren. Die Abbil-
dung 42 vergleicht die bei verschiedenen pH-Stufen loslichen Anteile von Zink und

Kupfer, die entweder als Salze oder mit Kldrschlamm einem Boden zudosiert wur-
den.

Da in Béden die Pflanzenverfugbarkeit von Schwermetallen der wichtigste Gesichts-
punkt fiir die Entwicklung von Auslaugungstests sein muB, bedarf es weiterer Unter-
suchungen der Prozesse, die in der Rhizosphére (Wurzelbereich) der Pflanzen statt-
finden. Durch die von Wurzeln induzierte Verdnderungen in der Rhizosphiére kann
die Mineralstoffernihrung und damit auch die Schwermetallaufnahme der Pflanzen
in verschiedener Weise beeinfluBt werden. Verdnderungen des Rhizosphiren-pH-
Wertes konnen in Abhingigkeit von der Stickstofform oder bei Eisen- bzw. Phos-
phatmangel auftreten. Der Rhizospharen-pH-Wert kann dadurch bis zu zwei Einhei-
ten hoher oder tiefer als der des wurzelfernen Bodens liegen (Marschner et al.,
1986). Bei Eisenmangel kommt es bei den meisten Pflanzenarten in apikalen Wur-
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Abbildung 42: Menge an {reigesetztem Zink (Zugabe 205 mg kg'l) und Kupfer (Zugabe
55 mg kg™") aus Béden als Funktion des pH-Wertes in Abhdngigkeit von
der Eintragsform (nach Cottenie & Kiekens, 1981)

zelzonen zur pH-Absenkung und einer Erhohung der Reduktionskapazitit der Wur-
zeln. Niedermolekulare Wurzelexudate konnen, entweder direkt durch Komplexie-
rung oder indirekt durch Stimulation der mikrobiellen Aktivitat, die Mobilisierung
und Aufnahme von Schwermetallen in der Rhizosphire fordern. Die Wurzeln von
Gramineen geben dann zB. verstarkt nichtproteinogene Aminosauren, sogenannte
Phytosiderophore ab, die anorganische Eisenverbindungen durch Chelatisierung von
Eisen(IIT) auflésen und als Eisen(III)-Chelate auch durch die Plasmamembran in die
Wurzeln von Grésern transportiert werden. Andere Pflanzen kdnnen wahrscheinlich
Citrat (WeiBlupine) oder andere organische Siuren abscheiden, die zur Reduktion
von Manganoxiden fithren. In zukiinftigen Entwicklungen von Auslaugungstests soll-

ten diese Substanzen und die jeweiligen Prozesse, die sich in der Rhizosphire von
Pflanzen abspielen, mit einbezogen werden.

3.2.4. AUSLAUGUNG STABILISIERTER ABFALLSTOFFE

Verfahren zur chemischen Stabilisierung und mechanischen Verfestigung von Abfall-
stoffen haben das Ziel, durch eine verstirkte Einbindung die Auslaugung von
Schwermetallen zu vermindern oder zu verhindern. Die Bewertung der Wirksamkeit
stellt in vielen Féllen eine schwierigere Aufgabe dar als die eigentliche Verfesti-
gungsmafBnahme. Dies liegt in erster Linie an dem Mangel an Informationen iiber
das Langzeitverhalten der stabilisierten Abfallprodukte und der darin eingeschlosse-
nen Schwermetalle. Ein Teil der verfestigten Produkte kdnnte z.B. fiir erdbauliche
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Zwecke herangezogen werden, wie Geliandeauffiillung, StraBenunterbau, Deichbau,
Bau von Liarmschutzwillen und dergleichen, so daB fiir gewisse Massenabfille auf
eine Deponierung verzichtet werden kann. In weniger giinstigen Fillen konnte das
Material zumindest soweit stabilisiert werden, daB die Moglichkeit besteht, es auf
weniger abgesicherte Deponieflichen zu verbringen.

Der Austrag von Schwermetallen aus einem monolytisch verfestigten Produkt héngt
in erster Linie von den physikalischen Einschluibedingungen ab. Nicht bei jedem
Produkt ist eine dauerhafte Stabilitit gewihrleistet. Es kann infolge von Verwitte-
rungsprozessen zu einer Zerstorung der Matrix, damit zu einer Erhohung des Ober-
flichen/Volumen-Verhiltnisses und zu einer verstirkten Freisetzung von Schwer-
metallen kommen. In solchen Fillen muB eine Abschitzung der mechanischen Stabi-
litit des Produktes vorgenommen werden, und danach richtet sich die Auswahl des
Bewertungsverfahrens.

Zwei Testverfahren fiir verfestigte Abfallmaterialien, mit deren Hilfe effektive Diffu-
sionskoeffizienten gemessen werden konnen, haben van der Sloot und Mitarbeiter
vorgeschlagen (van der Sloot & Wijkstra, 1984; van der Sloot et al,, 1987; van der
Sloot & de Groot, 1988). In dem sogenannten "tank leaching"-Verfahren werden die
verfestigten Produkte in einem Polyethylenbehilter auf einem Dreifu8 angebracht,
so daB ein direkter Kontakt der Auslaugungsfliissigkeit von allen Seiten gewiahrleistet
ist. Die Behilter werden mit entionisiertem Wasser und zwar der fiinffachen Menge
des Feststoffprobenvolumens gefiillt. Die Konzentration an Schwermetallen ist in
entionisiertem Wasser gering oder vernachlissigbar im Vergleich zu den Konzentra-
tionen, die sich nach einer bestimmten Kontaktzeit einstellen, so da8 fiir eine grof3e
Anzahl an Spurenmetallen die Auslaugungsfaktoren ohne Beeintrichtigung durch
die Zusammensetzung der Kontaktlésung bestimmt werden konnen. Die Experimen-
te werden bei Raumtemperatur durchgefiihrt. Zu bestimmten Zeitintervallen werden
die Auslaugungsfliissigkeiten durch frisches, entionisiertes Wasser ersetzt und die
Metalle und Hauptanionen in der Losung gemessen.

Uber die ausgelaugten Mengen in den au%einlanderfolgenden Laugungszyklen 148t
sich fiir jedes Metall ein FluB J; (mMol m™® s™") berechnen und gegen die Kontakt-
zeit log t (s) auftragen:

n
3, =_zl(c]. - ¢,) V0t (3.10)
i=

c; ist die Konzentration eines Metalles in dcr Kontaktlosung (mMol L ) im Intervall
i, ¢, die Anfangskonzentration (mMol L ) V ist das Volumen der Kontaktlésung
(L) O ist die Oberfliche der Probe (m ), t; ist die laufende Kontaktzeit (s) nach
dem Intervall i und n ist die Anzahl der Zcxtmtcrvallc nach denen die Losung aus-
getauscht wird.
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Die Abbildung 43 zeigt neben dem beschriebenen "statischen" Verfahren zwei wei-

tere Moglichkeiten der experimentellen Anordnung, die je nach Ablagerungsbedin-
gungen angewendet werden kénnen.

| |

STATISCH DYNAMISCH INTERMITTIEREND

Abbildung 43: Statische, dynamische und intermittierende Oberfldchenauslaugung von
stabilisierten Abfallstoffen mit entionisiertem Wasser (nach van der
Sloot & de Groot, 1988)

Im Gegensatz zu dem statischen Verfahren wird bei der dynamischen und intermit-
tierenden Methode ein konstanter DurchfluB von 0.014 L 5! aufrecht erhalten, wo-
bei die Metallkonzentrationen in der Kontaktlosung entsprechend niedriger liegen
als bei dem statischen Verfahren. Der Austrag der Metalle wird bei den beiden dy-

namischen Verfahren in der gleichen Weise berechnet und als FluB J; gegen log t;
aufgetragen.

Die Abbildung 44 zeigt einige Mechanismen und Reaktionen, die in einem stabili-

sierten Abfaliprodukt und in der Grenzschicht Feststoffoberfliche/Losung stattfin-
den konnen.

Die Gesamtauslaugungsrate, die in den beschriebenen Verfahren gemessen wird,
setzt sich in der Regel aus mehreren Einzelschritten zusammen, welche sich gegen-
seitig iiberlagern. Von der Konzentration der Metalle im Porenwasser bzw. in der
Kontaktldsung héingt es ab, ob eine Diffussion aus dem Produkt heraus oder in das
Produkt hinein stattfindet. Ist das gesamte Material relativ gut 1oslich, kann eine kon-
tinuierliche Abldsung von der Produktoberfliche stattfinden. Falls sich nur auf der
Oberfliche wasserlosliche Ablagerungen befinden, wird es nur beim ersten Kontakt
mit der Auslaugungsfliissigkeit zu einem kurzfristigen Konzentrationsanstieg in der
Losung kommen, der dann wieder rasch abnimmit.
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Abbildung 44: Reaktionen und Mechanismen an der Phasengrenzfliche Feststoff/LY-
sung, welche die Auslaugungsrate in einem stabilisierten Abfallkdr-
per bestimmen (nach van der Sloot & de Groot, 1988)

Diese Reaktionen fithren zu unterschiedlichen Steigungen der Kurven in dem log-
log-Diagramm, in dem der kummulative ElementfluB J ; gegen die Kontaktzeit aufge-
tragen wird. Wenn die Produktabmessungen nicht der limitierende Faktor sind, 148t
sich - wie bereits eingangs erwihnt - ein einfaches eindimensionales Diffussions-
modell anwenden, das im Falle der diffusionskontrollierten Auslaugung zu einer
Steigung von - 1/2 fithren wiirde (van der Sloot & Wijkstra, 1984). In der Abbildung
45 sind die Geraden fiir eine kontinuierliche Ablosung von der Oberfliche, fiir eine
diffusionskontrollierte Auslaugung sowie fiir eine kurze und anfinglich befristete
Abldsung von der Oberfliche wiedergegeben. Aus solchen Messungen kénnen Infor-
mationen iiber die vorherrschenden Austragsmechanismen erhalten werden. Uberla-
gerungen und Kombinationen dieser Mechanismen fithren zu Steigungen zwischen 0
und - 1/2 oder zwischen - 1 und - 1/2.
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Abbildung 45: Kumulativer ElementfluB aus einem stabilisierten Abfallkérper als
Funktion der Zeit. Gezeigt werden der Austrag durch Abldsung von der
Oberfliche (Steigung = 0), die diffusionskontrollierte Auslaugung
(Steigung = - 1/2) und die kurze, anfingliche Abldsung von der Ober-
fldche (Steigung = - 1) (nach van der Sloot & de Groot, 1988)

Betragt die Steigung ca. - 1/2, dann 148t sich ein effektiver Diffusionskoeffizient be-
rechnen,

J
oe-m(—)2

(3.8)
f S,
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der fiir jede chemische Form eines Elementes unterschiedlich sein kann. Mit dem
beschriebenen "tank-leaching’-Verfahren lassen sich allerdings nur die schnelleren
Auslaugungskomponentent bestimmen. Auch ist keine Unterscheidung der D,-Werte
moglich, die fiir die verschiedenen chemischen Formen eines Metalles sehr eng bei-
einanderliegen konnen. Eine solche Unterscheidung kann jedoch mit Hilfe von Kon-
zentrationsprofilmessungen in der Probe vorgenommen werden.

Fiir solche Messungen entwickelten van der Sloot und Mitarbeiter (van der Sloot et
al., 1987; van der Sloot & de Groot, 1988) ein zweites Testverfahren. Die Abbildung

46 zeigt das Prinzip der Methode.
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Abbildung 46: Schematische Ansicht der Diffusionsrthre und Durchfithrung der Mes-
sungen (nach van der Sloot & de Groot, 1988)

Das Material wird - teils mit Radionukliden versetzt, teils nicht markiert - zwischen
zwei Stempel in die Rohre eingefithrt und die Diffussion der Radionuklide in das
nicht markierte Segment als Funktion der Zeit gemessen. Die Diffusionsrohre be-
steht aus Polyethylen (@ = 8 mm, 1 = 70 mm). Zuerst wird das nichtmarkierte, an-
gefeuchtete Material bis zu einer Lange von 25 mm eingebracht und die Kontaktfla-
che mit dem markierten Material so gut wie moglich geglittet. Auf diese Fldche wird
als "Interface Marker" Tm-170 (T = 128 d) aufgetragen. Thulium gehort zu den Sel-
tenen Erden und besitzt eine sehr geringe Mobilitit, so da} es als Marker auch fiir
Langzeitexperimente gut geeignet ist. Anschliessend wird das mit Radionukliden ver-
setzte Material bis zu einer Linge von 50 mm nachgeschoben und der zweite Stem-
pel angebracht.

Die Rohre wird wihrend des Experimentes in einer wasserdampfgesittigten Umge-
bung gelagert, um ein Austrocknen zu vermeiden. Im Falle von redoxsensitiven Ma-
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terialien, z.B. Baggerschlimmen, miissen entsprechende Vorkehrungen getroffen
werden, um eine Oxidation durch eindringende Luft bzw. eine Reduktion durch bio-
logische Aktivitit zu vermeiden. Durch das Einbringen unterschiedlicher Materialien
in die Diffusionsrohre, z.B. Abfallstoffe und Boden, lassen sich die Wechselwir-
kungen an der Kontaktfliche in Bezug auf differierende chemische Verhiltnisse fiir
die diffundierenden Metallspezies untersuchen. AuBerdem konnen Radionuklide in
einer spezifischen chemische Form (zB. als Arsen(Ill), Arsen(V), Antimon(III),
Antimon(V), Chrom(IlI), Chrom(VI), Selen(IV), Selen(VI)) eingesetzt werden, und
so der EinfluB der chemischen Spezies auf die Mobilitéit ermittelt werden.

Nach einer geeigneten Reaktionszeit, die stark von der Mobilitit der eingesetzten
Radionuklide abhéingt, werden die Segmente an der nichtmarkierten Seite herausge-
preBt, um Kontaminationen durch eventuell an der GefiBwand haftende Radionu-
klide zu vermeiden. Die ideale Reaktionszeit errechnet sich aus dem Produkt
-4 m2 ,

D, " t=3"10

. (3.11)

wobei D, der effektive Diffusionskoeffizient der entsprechenden Elementspezies
und t die Reaktionszeit bedeuten. Diese empirische Beziehung beruht darauf, da3
die diffundierende Spezies nicht das Ende der Diffusionsrhre erreichen sollte. Die
Segmente werden in feine Scheiben (0.3 - 1 mm) geschnitten, getrocknet, gewogen
und die Gammalinien der Radionuklide mit einem GeLi-Detektor in Verbindung mit
einem Mehrkanalanalysator gemessen.,

In jedem Probenmaterial ist es notwendig, die Mobilitit eines inerten Tracers (z.B.
Na-22) mitzubestimmen, da dieser als Indikator fiir die Porenstruktur und damit die
Durchléssigkeit des Materials dient und somit Vergleiche mit anderen Materialien
erlaubt.

Die Berechnung der effektiven Diffusionskoeffizienten iiber die gemessenen Aktivi-
tits- bzw. Konzentrationsprofile 148t sich iiber die Auflosung des 2. Fick’schen Diffu-
sionsgesetzes durchfithren (van der Sloot & de Groot, 1988):

0.5 " A

he b P e.t) (3.12)
MV T D, t
oo 2
A/Ay = 0.5 + 2/ITE1/n’e -Det(n#7h) ‘cos[n*w(1-x/h)]"sin[n"t/2] (3.13)
n=1
x
A=0.5" Ao erfc ——m— (3.14)

2'\/(De°t)
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A, = Gesamtaktivitit der diffundierenden Sfczws (Imp mm™1 s'l)

A = Aktivitat an der Stelle x (Imp. mm~ s

A, = Aktivitit an der Grenzfliche x=0 (Imp. mm™! )

M = Querschnitt, durch den die Diffusion stattfindet (mm )
D, = Effektiver Diffusionskoeffizient (m2 s 1)

t < Diffusionszeit (s)

x = Entfernung von der Grenzfliche (mm)

h = Entfernung von der Grenzfliche zum inaktiven Ende (mm)

erfc = Gauss’sches Fehlerfunktionsglied.

Die erste Gleichung (3.12) gilt fiir den Fall, daB sich die mobile Komponente in ei-
ner diinnen Schicht an der Grenzflache der Matrix befindet, in der die Mobilitit be-
stimmt werden soll. Die Konzentration A dieser Komponenten nimmt an der
Grenzfliche mit zunehmender Diffussonszeit ab. Bei den beschriebenen Testverfah-
ren ist das in der Regel nicht der Fall, aber man erhilt auf diese Weise eine einfache,
erste Niherung fiir den Wert des Diffusionskoeffizienten, der um etwa 5 - 10%
hoher liegt als nach der Gleichung (3.13) berechnet.

Die Anwendung der zweiten Gleichung (3.13) ist fiir dieses Testverfahren geeigne-
ter, da sic die Losung fiir eine lineare, begrenzte Diffusion liefert. Die Beziehung gilt
auch fiir den Fall, daB8 die mobile Komponente das Ende der Probenmatrix bereits
erreicht hat.

Die dritte Gleichung (3.14) beschreibt den Diffusionsproze3 mit einer Gauss’schen
Fehlerfunktion. Diese Gleichung liefert mit Gleichung (3.13) identische Ergebnisse,
solange die Diffusionsfront das Matrixende noch nicht erreicht hat.

Die Berechnung der Diffusiongkoeffizienten nach Gleichung (3.12) ist einfach, da die
Auftragung von In A gegen *% eine Gerade mit der Steigung - 1/4 D't liefert. Der
Kurvenverlauf 148t bereits Rilckschliisse auf die Anwesenheit von mehr als einer che-
mischen Elementspezies zu. Die Losung der zweiten Gleichung (3.13) erfordert ein
Iterationsverfahren zur Optimierung des Diffusionskoeffizienten. Angenommen der
Bereich an MeBpunkten, aus dem die Steigung der Geraden mit Gleichung (3.12)
berechnet wurde, reprisentiert das Diffusionsprofil einer bestimmten Metallspezies.
Dann 148t sich fir diese Spezies mit Gleichung (3.13) ein theoretisches Dif-
fusionsprofil erzeugen, indem der Diffusionskoeffizient aus Gleichung (3.12) einge-
setzt wird. Der Wert des Diffusionskoeffizienten wird iiber das Iterationsverfahren
s0 lange verindert, bis die firr das Profil der Einzelkomponenten berechnete Stei-
gung mit der Steigung der gemessenen Kurve iibereinstimmt. Der auf diese Weise
letztlich ermittelte Diffusionskoeffizient zeigt dann die korrekte Mobilitit der unter-

suchten Metallspezies.

Wenn eine Wechselwirkung zwischen den Metallen und der Matrix stattfindet, wird
oft die folgende Bezichung zur Berechnung des effektiven Diffusionskoeffizienten
verwendet:
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Dy = —— ———— (3.15)
l-&

1+ Ky P(_e_)

effektiver Diffusionskoeffizient einer bestimmten Elementspezies (mz's'l)
freie Mobilitat der Elementspezies in Wasser (m*s™1)
Verteilungskoeffizient (m3'k§'1)

= Dichte des Feststoffes (kg'm™)

= Porositit des Materials

D
D
K
9

3

Der K 4-Wert wird in der Regel bei einem Flissigkeits-/Feststoff-Verhiltnis von 5-10
bestimmt und entspricht deswegen nicht immer den Bedingungen bei niedrigen Flis-
sigkeits-/Feststoff-Verhaltnissen. Problematisch ist in dieser Gleichung (3.15) auch
die angenommene konstante Porositite. Im gesittigten Bereich ist dies durchaus ge-

rechtfertigt; unter ungesittigten Bedingungen 148t sich nur schwer ein korrekter
Wert ermitteln.

Der EinfluBl der Porenstruktur des Feststoffes auf den effektiven Diffusionskoeffizi-
enten einer Metallspezies 148t sich getrennt betrachten, wenn man die Diffusionsko-
effizienten der Metalle, die eine Wechselwirkung mit der Matrix eingehen, zur Mobi-
litét einer Spezies in Beziehung setzt, die von der Matrix unabhingjg ist. Nimmt man
an, daB die Unterschiede der Diffusion in Wasser auf die Situation in den Dif-
fusionsrohren ibertragbar ist, dann kann die Wechselwirkung der reaktiven Spezies
mit der Matrix quantifiziert werden. Die porose Matrix wird durch die Tortuositit T
charakterisiert, die man iiber die Diffusion einer inerten Spezies (z.B. Na-22) erhilt:

eNa "~ (3.16)

D, Na = effekt. Diffusionskoeffizient von Natrium in der i)or()sen Matrix (m2's'1)
DI\}a = Diffusionskoeffizient von Natrium in Wasser (m '5'1)

T = Tortuositit

Die Tortuositét ist ein MaB fiir die Porenstruktur und beschreibt die Weglinge fiir
eine diffundierende Substanz in einem pordsen Medium. In diesem Faktor sind Po-
rositdts- und Tortuosititseffekte vereinigt, da es schwer ist, beide voneinander zu
trennen. Der Unterschied zwischen der Viskositat der Losung und der des Poren-
wassers kann im Vergleich zum EinfluB der chemischen Wechselwirkung vernachlis-
sigt werden. Die Differenz zwischen der Mobilitét einer Elementspezies in Bezug auf
Natrium 148t sich als ein Ma8 fiir die Retention bzw. Wechselwirkung dieser Kom-
ponenten mit der Matrix betrachten:
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DX
R - - (3.17)
De,x.T
R = Retentionsfaktor
T = Tortuositit (iiber Natrium gemessen)
D, , = effektiver Diffusionskoeffizient eines Elementes x in der porbsen Matrix
D,” = Diffusicnskoeffizient eines Elementes x in Wasser

Der Faktor R ist sowohl vom pH-Wert als auch von Anderungen der chemischen
Verhiltnisse (Redoxbedingungen, Ionenkonzentration, etc.) abhéngig.

Van der Sloot & de Groot (1988) haben mit diesen Methoden die Diffusionseigen-
schaften und das Migrationsverhalten der Elemente Arsen, Antimon, Selen(IV), Se-
len(VI), Molybdén, Zink, Chrom(III) und Chrom(VI) in verschiedenen Kohleflug-
aschen, in Abfallmaterialien, die mit Kohleflugaschen stabilisiert wurden, sowie in
tonhaltigen, torfhaltigen und sandigen Boden untersucht. Die Prozesse, welche an
der Grenzfliche zweier unterschiedlich zusammengesetzter Materialien stattfinden,
lassen sich auf diese Weise detailliert erfassen. Insbesondere konnten Ausfillungsre-
aktionen fiir Schwermetalle an oder nahe der Grenzfliche, z.B. zwischen einer sau-
ren und einer alkalischen Matrix beobachtet werden. Solche Untersuchungen sind
von groBtem Interesse fiir die Beurteilung des Verhaltens von Abfallstoffen und der
Reaktionen, die zwischen Abfallmaterial und Boden oder Abfall und Dichtungsmas-
sen stattfinden.

3.3. ENTWICKLUNG EINES MEHRKAMMERSYSTEMS ZUR UNTERSU-
CHUNG DES METALLTRANSFERS BEI ANDERUNG DER CHEMISCHEN
BEDINGUNGEN

Im Kapitel 2.3. wurde auf die Moglichkeiten der Mobilisation von Schwermetallen
bei Verianderung der chemischen Bedingungen eingegangen. Viele freigesetzte Me-
tallverbindungen sind allerdings unter natilrlichen Verhiltnissen (neutraler pH-
Wert) nur bedingt 16slich und kénnen sich an sorptionsaktiven Feststoffoberflichen
wieder anlagern. Diese Re-Adsorption ist mit einer Anderung und teilweise einer
Schwichung der chemischen Bindungsformen der Metalle verbunden, und es besteht
dic Moglichkeit, daB sich allmihlich, auch wenn die me8baren Losungskonzentra-
tionen gering sind, in bestimmten Feststoffkomponenten Schadstoffpotentiale auf-
bauen und so, z.B. iiber einen Transfer auf die reaktive Biomasse, ein Eintrag in die
Nahrungskette stattfindet.

Die Prozesse, welche die Sorption von Schwermetallen an natiirlichen Feststoffen
beeinflussen, sind bereits in Kapitel 2.2.3. ausfithrlich diskutiert worden. Die meisten
Laboruntersuchungen zu dieser Thematik haben den Nachteil, daB sie nur an einzel-
nen Feststoffkomponenten wie Eisen-, Mangan-, Aluminiumoxiden oder Quarz
durchgefiihrt wurden und so die komplexen Verhiltnisse eines natiirlichen Systems
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nur unzureichend beriicksichtigen. In Einzelfillen hat man Experimente an definier-
ten Mischungen, z.B. Eisenoxid zusammen mit Tonmineralen, vorgenommen
(Honeyman, 1984) oder versucht mit Hilfe von numerischen Verfahren und in
Kenntnis der gelosten Metallspezies sowie der Bindungskonstanten an Modellsub-
stanzen diese Sorptionsgleichgewichte zu modellieren (Davies-Colley et al., 1984).
Dies lieB sich aber nur fiir lineare Feststoff/Losungsbeziehungen verifizieren. Ein-
fliisse von "coatings” auf den Partikeln, von Aggregaten aus mehreren Komponenten
und insbesondere die Einfliisse geloster organischer Liganden konnen mit solchen
Rechenmodellen bisher nur ungeniigend vorhergesagt werden. Hinzu kommen Kon-
kurrenzeffekte zwischen den unterschiedlichen Sorptionsstellen - z.B. organischen
Oberflichen, Oxidoberflichen, inneren Oberflichen bei Tonmineralen - und unter-
schiedliche Sorptionskinetiken der individuellen Metallspezies in Losung.

Um die letztgenannten Faktoren, welche die Transfermechanismen der Metalle ent-
scheidend bestimmen, experimentell niher zu untersuchen, miissen die einzelnen
Feststoffkomponenten im System voneinander getrennt werden, aber gleichzeitig
eine Wechselwirkung zwischen den Phasen iiber die Losung stattfinden. Auf diese
Weise lassen sich Austauschreaktionen, biologische Aufnahme, Konkurrenzeinfliisse,
Sorptions-/Desorptions- und Transferprozesse fiir die einzelnen Feststoffphasen in
Abhingigkeit von dulleren Bedingungen wie pH-Wert, Redoxpotential, Ionenstérke,
Feststoff-/Losungsverhiltnis, etc. untersuchen. Der praktische Bezug liegt darin, daB
man z.B. aufgrund dieser Untersuchungen die Auswirkungen von Baggerarbeiten,

Schlickeggen oder Verklappung von kontaminierten Sedimenten in fluviatilen und
marinen Bereichen abschitzen kann.

Das Mehrkammernsystem, welches fiir diese Laboruntersuchungen entwickelt wurde
(Calmano et al., 1988), besteht aus einer zentralen Kammer mit einem Volumen von
etwa 4 Liter, von der sechs duere Kammern mit einem Fassungsvermogen von je-
weils ca. 300 ml ausgehen. Zwischen den duBeren Kammern und der Zentralkammer
befinden sich Membrane mit Porendurchmesser von 0.45um; die Verwendung ande-
rer Membrane ist méglich. Die Membrane erlauben die Diffusion geldster Schwer-
metallverbindungen zu den einzelnen Kammern, verhindern jedoch eine Vermi-
schung einzelner Feststoffkomponenten, die sich in den duBeren Kammern befinden.
Die Feststoffe werden durch Magnetriihrer in Suspension gehalten. Gibt man in die
Zentralkammer Metallionen, ¢in kontaminiertes Sediment oder andere Feststoffma-
terialien ein, die untersucht werden sollen, und in die duBeren Kammern typische
Komponenten, aus denen das Material zusammengesetzt ist, dann ist eine simultane
Untersuchung der Transferprozesse moglich, wobei die chemischenen Bedingungen
wie Redoxpotential, pH-Wert, Ionenkonzentration und andere Parameter in jeder
Kammer kontrolliert und eingestellt werden konnen. Die Abbildung 47 zeigt eine
schematische Ansicht des Mehrkammersystems.

Die bisherigen Experimente wurden an Schlick aus dem Hamburger Hafen durch-
gefiihrt. In einer ersten Versuchserie wurde das Diffusionsverhalten von Cadmium,
Kupfer, Mangan, Nickel und Zink in dem Mehrkammersystem und die Sorption die-
ser Metalle an Modellsedimentbestandteilen untersucht. Die Apparatur wurde mit
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Abbildung 47: Schematische Ansicht des Mehrkammersystems

destilliertem Wasser gefiillt und anschlieBend bestimmte Mengen an Algenzellwan-
den (Scenedesmus quadricauda), Tonmineral (Bentonit), Aluminiumoxid (neutral,
400 mesh ASTM), synthetisch pripariertem Goethit (Alkinson et a&l., 1967) und
Quarzpulver in die duBeren Kammern gegeben; die sechste Kammer diente als.Kon—
trolle. Die Konzentration jeder Modellkomponenten wurde so gewihlt, d::xB die zu-
vor bestimmten Kationenaustauschkapazititen fiir alle Komponenten gleich waren
(90 pMol absolut).

Die Abbildung 48 zeigt die Diffusionskinetik von Cadmium und Kupfer aus der mitt-
leren in die duBeren Kammern durch die Membrane. Innerhalb von 24 Stunden war
ein Gleichgewicht erreicht, Wihrend die Cadmiumkonzentration in Losung nach .3
Tagen konstant blieb, nahm die Konzentration an gelostem Kupfer infolge hydrolyti-
scher Adsorption und Féllung mit der Zeit weiter ab.

Die Abbildung 49 zeigt die Sorption von Cadmium, Nickel und Kupfer an Slen oben
erwihnten Sedimentkomponenten. Bei Cadmium wurde eine starke A.fﬁmtat zu dep
Algenzellwinden festgestellt. Die Sorption bei Bentonit, Aluminiumoxid und Goethit
war vergleichbar und bei Quarz erwartungsgemif gering, Die Algcnzcllwéin'dc waren
die wichtigsten Sorbentien fiir Kupfer, aber Aluminiumoxid und quthn z"clgt.en
ebenfalls eine deutliche Sorption dieses Metalles. Dies konnte auf die Bildung ahnli-

K
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Abbildung 48: Austauschkinetik von Cd und Cu zwischen mittlerer und 4uBeren Kam-
mern des Mehrkammersystems

cher Oberflichenverbindungen mit hydrolysierten Kupferionen zuriickzufiihren sein.
Bentonit und Quarz spielten bei der Kupfer-Sorption eine unbedeutendere Rolle.
Bei der Sorption von Nickel wurden, abgesehen von Quarz, keine groBeren Unter-
schiede beobachtet. Diese Ergebnisse decken sich mit den iibereinstimmenden Kat-
ionenaustauschkapazititen der einzelnen Feststoffkomponenten, d.h. daB die Sorp-
tion von Nickel haupsachlich auf Ionenaustausch beruht, wihrend sie bei Cadmium
und Kupfer zusitzlich durch Ausbildung stabilerer Oberflichenkomplexverbindun-
gen gepragt ist.

In einer zweiten Versuchsreihe wurde der EinfluB der Salinitit auf die Freisetzung
von Metallen aus Sedimenten untersucht, um festzustellen aus welchen Feststoffkom-
ponenten diese Mobilisation primir erfolgt. Bei diesem Experiment wurden die Mo-
dellsubstrate in einem Verhaltnis eingewogen, das ungefihr ihren prozentualen An-
teilen in einem natiirlichen Sediment entspricht. Nachdem die pH-Werte in allen
Kammern konstant waren, wurden die Metallionen in die mittlere Kammer gegeben,
bis zur Einstellung der Austauschgleichgewichte gewartet und dann Salze in der Zu-
sammensetzung und Menge dem Meerwasser entsprechend zugegeben. Der pH-
Wert stieg von 7 auf 8.1.

Die Sorptions-/Desorptionseffekte fiir Cadmium, Zink und Kupfer vor und nach der
Zugabe von Meerwassersalzen sind in Abbildung 50 wiedergegeben. Die Sorption
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Abbildung 49: Sorption von Cd, Cu und Ni an Modellsedimentbestandteilen

unterschied sich von der des vorausgegangenen Experiments, in dem Modellsub-
strate mit gleichen Austauschkapazititen eingesetzt wurden. Cadmium zeigte jedoch
wieder die grofite Affinitit zu den Algenzellwinden, wihrend Kupfer und Zink am
starksten an Goethit, Aluminiumoxid und Zellwianden sorbiert wurde.
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Abbildung 50: Sorption und Desorption von Cd, Zn und Cu vor und nach der Zugabe
von Meerwassersalzen

Durch den EinfluBl des Meerwassers wurde Cadmium deutlich aus allen Sediment-
komponenten remobilisiert. Ein #hnliches Verhalten zeigte Zink, obwohl die De-
sorption nicht so ausgeprigt war, und dieses Metall von Bentonit nicht mehr freige-
setzt wurde. Kupfer wurde noch weniger freigesetzt; vor allem ist die Bindung an
Bentonit und die organische Matrix sehr stabil. Selbst nachdem der pH-Wert im wei-
teren Verlauf der Untersuchung auf 2.5 gesenkt wurde, lieBen sich nur 30 % des
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Kupfers von den Algenzellwinden desorbieren, jedoch nahezu die gesamten Cad-
mium- und Zinkanteile.

Die Art und Festigkeit der Schwermetallbindung an kontaminierten Sedimenten
spielt eine wichtige Rolle im Zusammenhang mit der Baggergutproblematik. Zur
Entwicklung neuer Ablagerungsverfahren werden Informationen iiber das Verhalten
der Schwermetalle wiahrend der Baggerarbeiten, Umlagerungen und Verbringung
der Sedimente benotigt.

In einem weiteren Experiment wurde daher die Verklappung von anoxischem Bag-
gerschlick aus dem Hamburger Hafen in Meerwasser simuliert. Fiir diese Untersu-
chungen wurde das Mehrkammersystem mit Meerwasser gefiillt und der Bagger-
schlick in die zentrale Kammer gegeben. In einer der duBeren Kammern wurde Alu-
miniumoxid durch Manganoxid ersetzt. Der pH-Wert sank infolge der Oxidation des
Schlicks auf ca. 7 (2% Feststoffgehalt); bei hoheren Schlickgehalten unter 5, was zur
Freisetzung von Metallen in sehr unterschiedlichem MaBe fiihrte.

Die Freisetzung von Cadmium, Zink und Kupfer aus Baggerschlick durch Meerwas-
ser nach 3 Wochen und der gleichzeitig stattfindende Transfer an die Modellsedi-
mentkomponenten ist in Abbildung 51 dargestellt. Die Kreise auf der rechten Seite
reprasentieren den Gesamtmetallgehalt des Schlicks, wihrend die auf der linken den
Anteil des betreffenden Metalls wiedergeben, der am Ende des Experimentes gelost
vorlag. Die Balken zeigen die absolute Mengen eines Metalls, die vom Schlick auf
die einzelnen Modellkomponenten iibergegangen sind.

Etwa 16 % des Cadmiums wurden freigesetzt und vor allem an der biologischen
Matrix re-adsorbiert. Zink wurde zu ca. 9 % remobilisiert und bevorzugt an Bentonit
angelagert. Die Freisetzung von Kupfer ist demgegeniiber sehr gering. Nur 0.5 % des
urspriinglichen Kupfergehaltes im Schlick wird insgesamt remobilisiert und ist in Lo-
sung kaum nachzuweisen. Aber die Messung der Sorptionssubstrate 148t erkennen,
daf3 hier bedeutsame Transferprozesse stattgefunden haben. Rechnet man die aufge-
nommenen Mengen in Konzentrationen um, ergibt sich z.B. fiir die Algenzellwinde
emn Gehalt von ca, 300 mg kg™ Kupfer. Diese dominierende Rolle der organischen
Substrate hat sicher Konsequenzen fiir den Ubergang der Metalle in die biologi-
schen Komponenten eines aquatischen Systems. Es ist auf diese Weise moglich, daB
auch sehr geringe Veranderungen im Ausgangsmaterial oder in der Losungsphase zu
ewem signifikanten Transfer von Metallen in die Nahrungskette fiihren.

Neben .dcn Wechselwirkungen, die bei verinderten Ionenkonzentrationen stattfin-
den, ze1gen Redoxprozesse und die damit verbundenen pH-Wert-Anderungen einen
groBen EinfluB ayf den Transfer von Schwermetallen in Sedimenten. Anderungen
des Redoxpotentials sind im Hinblick auf Prozesse, die sich bei der Umlagerung,
Baggcrn, SChﬁCkngcn und bei der Verspiilung kontaminierter, anaerober Sedimente
abspielen, von Bedeutung. Sedimente aus der Elbe besitzen beispielsweise nur eine
sehr geringe p ufferkapazitit. Eine Oxidation des Schlicks kann daher rasch zu einer
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Abbildung 51: Freisetzung von Cd, Zn und Cu aus Baggerschlick durch Meerwasser
und Re-adsorption an unterschiedliche Modellsedimentkomponenten

Versauerung des Materials mit den bereits erwdhnten Konsequenzen fir eine Mobi-
lisation von Schwermetallen fithren.

Um solche Effekte zu simulieren, d.h. wenn schwach gepufferte anoxische Sedimente
in oxischen FluBwasser suspendiert werden, wurde eine weitere Versuchsserie mit
Hilfe des Mehrkammersystems durchgefiihrt. Die Versuchsanordung war die gleiche
wie in den Experimenten zur Untersuchung des Einflusses erhohter Ionenkonzentra-
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tionen. Zunichst wurde die mittlere Kammer mit einer dreiprozentigen, anaeroben
Schlicksuspension gefiillt, die stindig mit Stickstoff begast wurde, und die Mobilisa-
tion und der Transfer der Metalle im stark anoxischen Bereich gemessen. An-
schlieBend wurde das System beliiftet und am Ende des Versuches unter oxischen
Bedingungen wieder gemessen.

Die Abbildung 52 zeigt den pH-Wert- und Redoxpotentialverlauf wihrend des Ex-
perimentes. Es 148t sich eine deutliche, gegenseitige Abhéngigkeit dieser beiden Pa-
rameter feststellen. Solange das System im anoxischen Bereich gehalten wurde, blieb
der pH-Wert bei ca. 8 und das Redoxpotential bei ca. -50 mV. Nach der Beliftung
stieg das Redoxpotential auf +650 mV, und der pH-Wert sank von 8 auf 4.2.

pH-Wert Redoxpotential
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Abbildung 52: pH-Wert- und Redoxpotentialverlauf vor und nach der Oxidation einer
anaeroben Schlickprobe im Mehrkammersystem

Die Schwermetallkonzentrationen in Losung und Feststoffen des Mehrkammersys-
tems sind in der Abbildung 53 wiedergegeben. Die Balken zeigen die Konzentratio-
nen von Cadmium, Kupfer und Zink im anoxischen sowie im oxischen System. Unter
anoxischen Bedingungen sind die gelésten Metallkonzentrationen im allgemeinen ge-
ring, und der Transfer zu den Modellfeststoffen ist entsprechend niedrig. Nach der
Oxidation der Schlicksuspension steigen dic Metallkonzentrationen in Losung und
an den Feststoffen deutlich an. Die Verteilung von Kupfer ist durch den Transfer zu
den Algenzellwinden gekennzeichnet. Cadmium und Zink werden hauptséchlich an
Bentonit re-adsorbiert, aber die hochsten Gehalte dieser Metalle wurden in der
Kontrollkammer gefunden. Dies ist auf die Ausfallung von Eisenhydroxid nach der
Oxidation und die Sorption an dessen hochaktiven Oberflachen zuriickzufiihren.
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Daraus laBt sich folgern, daB auch teilweise die anderen Substrate von diesem Me-
chanismus betroffen sind. Die deutliche Sorption bei diesen niedrigen pH-Werten
deutet auf hohe Bindungsfestigkeiten der Metalle, insbesondere an Bentonit, Eisen-
oxidhydrat und zusitzlich bei Kupfer an Algenzellwédnden hin.

Um den EinfluB des Redoxpotentials auf den Schwermetalltransfer getrennt zu un-
tersuchen, wurde in einem weiteren Experiment der pH-Wert bei 7.5 konstant gehal-
ten. Davon abgeschen waren die experimentellen Bedingungen die gleichen. Die Er-
gebnisse fiir Kupfer, Cadmium, Zink, Blei, Nickel zeigten, dafl die Ldsungskonzen-
trationen der Metalle, sowoh! unter oxischen als auch anoxischen Bedingungen, sehr
gering waren, wihrend die Eisenkonzentrationen im anoxischen Bereich deutlich
hoher lagen. Der Transfer zu den Modellfeststoffen war ebenfalls deutlich geringer
als in dem vorherigen Experiment. Denoch konnten signifikante Anreicherungen der
Metalle, insbesondere an den Algenzellwinden, unter oxischen Bedingungen gemes-
sen werden.

Das Mehrkammersystem erlaubt die Untersuchung der Sorption-/Desorption, des
Transfers von Schwermetallen und der Kinetik dieser Prozesse an typischen Fest-
stoffkomponenten mit unterschiedlich gearteten Oberflichenbindungsplétzen, die
um die einzelnen Metallverbindungen konkurrieren. Es ist moglich, den EinfluB der
Einzelkomponenten auf den Metalltransfer aus kontaminierten Materialien iiber die
Losungsphase an die Feststoffe unter sich dndernden physiko-chemischen Bedingun-
gen zu messen. Die Untersuchungen zum Einflu erhohter Ionenkonzentrationen,
des pH-Wertes und des Redoxpotentials wurden bisher an schwach gepufferten Se-
dimenten aus dem Hamburger Hafen durchgefiihrt. Bei der Oxidation anoxischer
Sedimente werden, infolge der Oxidation von Sulfiden und Ammonium, Wasserstoff-
ionen frei. Die Oxidation wird durch Mikroorganismen katalysiert, und der pH-Wert
sinkt. In stirker gepufferten Systemen diirften solche pH-Anderungen nicht meBbar
sein, aber es besteht die Méglichkeit, da wihrend der Oxidation "Mikroenviron-
ments" entstehen, in denen kurzfristig niedrige pH-Werte vorherrschen. Schwerme-
talle, die unter anoxischen Bedingungen z.B. als Sulfide gebunden sind, werden dann
als Ionen freigesetzt oder durch geldste organische Substanzen bzw. anorganische
Anionen komplexiert und konnen in dieser Form zu benachbarten, reaktiveren Fest-
stoffoberflichen (z.B. frisch gefalltes Eisenhydroxid oder Biomasse) transportiert
und dort re-adsorbiert werden. Es kommt dadurch zu einer Umverteilung der
chemischen Bindungsformen an den Feststoffen, die bisher nur mit Hilfe eines se-
quentiellen Extraktionsverfahrens meBbar war (vgl. Kap. 2.1.3.2.). Die Mechanismen
lassen sich mit dem vorgestellten Mehrkammersystem aufzeigen.
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IV. BEHANDLUNGSVERFAHREN FUR SCHWERMETALLKONTAMINIERTE

MASSENABFALLE (UNTER BESONDERER BERUCKSICHTIGUNG DER
BAGGERGUTPROBLEMATIK)

4.1. DEPONIEKONZEPTE FUR MASSENABFALLE

Die Altlastenproblematik mit den enormen Kosten fiir die Sanierung von kontami-
nierten Bdden und Industriestandorten hat das Augenmerk auf die fritheren Ver-
siumnisse der Abfallwirtschaft konzentriert. Nach den organisatorischen Verbesse-
rungen - immerhin soll die Zahl der Hausmiilldeponien von circa 50.000 auf wenige
hundert Anlagen reduziert werden - muB nun die Frage gestellt werden, ob auch die
Deponietechnik den Anforderungen gerecht wird, die sich aus einer stindig wach-

senden Vielfalt von chemischen Produkten in diesen Abfillen ergeben (Forstner,
1988).

Das Verhalten von Schwermetallen in Abfalldeponien wird vor allem durch die che-
mischen Verhiltnisse in den Sickerldsungen, d.h. durch den pH-Wert, das Redoxpo-
tential und die Konzentrationen an organischen und anorganischen Liganden be-
stimmt. In einer Deponie von Siedlungsabfillen gibt es z.B. eine Abfolge von Phasen,
die prinzipiell vorgegeben sind, jedoch zeitlich verkiirzt oder verlingert sein kénnen
(vgl. Abschn. 32.2.). Zunichst sind die Sickerwisser noch aerob, dann kommen je-
doch durch die Vermittlung bestimmter Bakterien Prozesse in Gang, bei denen zu-
nichst Sduren gebildet werden ("azetogene Phase"). Diese Siuren werden durch an-
dere Bakterien nachfolgend in Methan und Kohlendioxid umgewandelt; gleichzeitig
steigt der pH-Wert wieder an. Auch am Ende der Methanbildung - nach einigen

Jahrzehnten - ist immer noch organische Substanz vorhanden, die abgebaut werden
kann.

Der Ubergang von reduzierenden zu oxidierenden Bedingungen, der unter Deponie-
bedingungen meist mit einer Absenkung der pH-Werte verbunden ist, erhoht die
Loslichkeit von Metallen wie Cadmium, Kupfer, Zink, Blei und Quecksilber. Auf der
anderen Seite wird die Beweglichkeit von Eisen und Mangan verringert. Dieses ge-
genldufige Verhalten wurde u.a. an Miillkomposten experimentell nachgewiesen
(Herms & Briimmer, 1978), wobei fir Cadmium bei pH 5 und Eyy +500 mV
Sickerwasserkonzentrationen bis 1 mg L™* gemessen wurden, wihrend Eisen die
hochsten Losungsgehalte (600 mg L'l) im sauer reduzierenden Bereich zeigte.
Unter alkalischen Bedingungen ist eine Zunahme der Mobilitét von anionischen Ele-
mentspezies zu erwarten. Arsen wird schon bei geringen E,,-pH-Verdnderungen
mobilisiert und ist meist das erste Spurenelement, das im Verlauf der Deponicent-
wicklung im Sickerwasser angereichert ist.

Hinsichtlich der Schadstoffmobilitit gibt es eine kritische Phase am Beginn der Ent-
wicklung, wenn die pH-Werte sinken und reichlich organische Zersetzungprodukte
fir eine Komplexierung der freigesetzten Metalle zur Verfiigung stehen (auch die
organischen Komponenten werden durch die pH-Werte beeinfluBlt). Dagegen ist die
Entwicklung iiber ca. 30 Jahre hinaus bislang unbekannt.
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Diese traditionelle Ablagerungsform, bei der die organischen Substanzen iiber einen
bislang uniiberschaubar langen Zeitraum durch natiirliche Vorginge zersetzt wer-
den, bezeichnet man als "Reaktordeponie" (Baccini & Ryser, 1988). Die Reaktorde-
ponie wurde mit den steten Abfall- und Schadstoffzunahmen immer mehr belastet.
Inzwischen hat sich die Einsicht allgemein durchgesetzt, daB vor der Deponierung
wesentliche Materialien zwecks Verwertung (Holz, Papier, Glas, Alteisen) oder Ent-
frachtung (Batterien, Klarschlimme, etc.) abgetrennt oder separat deponiert werden
miissen. Anfangs der 90-iger Jahre diirften diese MaBnahmen fast iiberall greifen, so
daB sie ein wesentlicher Faktor fiir die Steuerung der Inhaltsstoffe und somit des
Langzeitverhaltens der Deponien darstellen (s. Abb. 54). Dancben steht eine alter-
native Art der Ablagerung, der man den "Quasi-Endzustand" bereits mit auf den
Weg gibt. Ziel ist es, durch eine entsprechende Vorbehandlung der Abfille (z.B.
Verbrennen, Mineralisieren der organischen Stoffe) eine Endlagerqualitit zu errei-
chen, bei der es weder zu Nachreaktionen kommt noch dafiir aufwendige technische
Hiillen notwendig sind. Der technische Proze produziert eridlagerfihige Produkte.
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Abbildung 54: A) Stand der Deponietechnik anfangs der 90-iger Jahre: Wert- und
Schadstoff-Vorabscheidung
B) Ziel: Deponie als Endlager (nach Baccini & Ryser, 1988)
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Bei der Belastung von Wasser, Luft und Boden gibt es ein relativ breites Spektrum
an Stoffen, deren "Toxizitatsindex" teils iiber, teils unter einer "Endlagerqualitit”
liegt. Im Falle des Endlagers kénnen die Bedingungen mit technischen Mitteln -
meist beginnend mit einer thermischen Behandlung - so eingestellt werden, da8 die
Belastungen in dem z.B. gesetzlich festgelegten Rahmen bleiben. Im Falle der Reak-
tordeponie liegen einige Parameter oberhalb der Grenzwerte. Im Verlauf der ersten
Betriebsjahre finden zwar Verbesserungen bei einigen kritischen Belastungen statt,
doch gibt es auch nach AbschluB der aktiven Gasentwicklung - nach ca. 30 - 100
Jahren - immer noch Stoffparameter (zB. Ammonium im Sickerwasser), die iiber

den Richt- oder Grenzwerten liegen, so da8 eine Uberwachung iiber einen lingeren
Zeitraum hinweg erforderlich sein wird.

Tabelle 28: Vergleich des "Inventars" an Produkten und Prozessen der Deponie-Vari-
anten "Reaktor” und "Endlager" mit demjenigen von Erdkrustenmaterial
(z.B. Gestein, Erz) (nach Forstner, 1988)

"Reak tor-Deponie” "Endlager-Deponie™ Erdkustenmaterial

Feste Hauptbestandteile

"Inert"-Abfail Silikate, Oxide Quarz, Fe-Oxide

Tone, Carbonate
(Gips, Steinsalz)
Kerogen-Anteile

Abbaubare Substanzen [Gips, Steinsalz]
Auslaugbare Substanzen (Kohlige Substanzen)

Feste Nebenbestandteile

Organische Mikroverun- Organische Mikroverun-
reinigungen reinigungen

Metalle in reaktiver Metallreiche Minerale Metalle vor allem

chemischer Form vor allem Oxide in inerter Form

Geldste Inhaltsstoffe

Wasserstoffionen (Wasserstoffionen) (pH: Saure
Niederschldge)

Organische Verbindungen (Organische Reste) (Huminsduren)

Geldste Salze [Geldste Salze] (Geldste Salze)

[...] = Tet1-Extraktion durch Vorbehandlung; (...) = Untergeordneter Anteil
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Ein Vergleich der "Inventare” der beiden Extremformen mit natiirlichem Material
der Erdkruste, das ja das Klassenziel jeglicher Deponierung darstellen soll, wird in
der Tabelle 28 gegeben.

In der Erdkruste bilden Quarz, Carbonate, Tonminerale und Eisenoxidhydrate die
Hauptbestandteile. Die festen Metallverbindungen stehen iiberwiegend im Gleichge-
wicht mit wéBrigen Losungen, die meist relativ geringe Metallkonzentrationen auf-
weisen. Einige Komponenten des Erdkrustenmaterials finden sich auch in den ange-
strebten Endlagerbestandteilen, z.B. Silikate und Oxide, die bei Hochtemperaturpro-
zessen entstehen. Kohlige Substanzen, z.B. aus Pyrolyseprozessen, konnen Metalle
gut einbinden (Kistler et al., 1987). Durch Vorbehandlung kénnen kritische Substan-
zen (leicht 16sliche Salze, organische Mikroschadstoffe) vor der Ablagerung elimi-
niert werden. Auf der anderen Seite stehen die reaktiven Komponenten der Reak-
tordeponie, die diagenetischen Prozessen unterworfen sind. Die Zwischenprodukte
der organischen Zersetzung (Kohlenwasserstoffe, Hydrogencarbonat, Hydrogen-
phosphat) und derjenigen von gekoppelten anorganischen Reduktionsvorgiingen (Fe,
Mn, §, NH ) reichern sich in den Porenlésungen an. Teilweise kommt es zu Neubil-
dungen, z.B. Sulfiden. Erste Ergebnisse von Untersuchungen an deponierten Klir-
schlimmen haben gezeigt, daB die gmwandlungcn organischer Abfallkomponenten
geologische Zeitraume (103 bis 10’ Jahre) anhalten werden und Additive wie z.B.
Kalk nur wenig veréndern (Lichtensteiger & Brunner, 1988).

Da die Verbrennung von Miill einen ersten Schritt zur Moglichkeit darstellt, eine
Endlagerqualitit zu erreichen, konzentriert sich das Interesse auf das Verhalten von
organischen und anorganischen Produkten in der Miillasche. Bei den organischen
Umwandlungsprodukten hat vor allem die Entstehung und Anreicherung von Dioxi-
nen und Furanen Sorge bereitet, doch besteht nach den Untersuchungen von
Hagenmaier und Mitarbeitern (1987) die Méglichkeit, iiber eine katalytische Nach-
behandlung eine weitestgehende Eliminierung dieser Stoffe aus den Flugaschen zu
erreichen. Die Verhiltnisse bei den Metallen wurden kiirzlich von Wadge & Hutton
(1987) untersucht. Ein Vergleich der Metallbindungsformen in Kohle- und Miillver-
brennungsaschen zeigte, daB bei den Kohleaschen 20 % des Cadmium und 1 % des
Bleis in austauschbaren Fraktionen relativ leicht gebunden ist, wihrend bei der Miill-
asche diese Anteile viel hoher, namlich bei 72 % fiir Cadmium und 41 % fiir Blei,
liegen. Es ist deshalb eine weitere Behandlung der Miillaschen vor der Deponierung
notwendig, vor allem zur Elution der chloridischen Komponenten (Himmerli-Wirth,
1987). AuBerdem impliziert dieser Befund eine nachhaltige Beseitigung von chlor-
haltigen Bestandteilen, vor allem von PVC, aus dem Miill (Baccini & Brunner, 1985).

Millverbrennungsaschen enthalten neben den unerwiinschten Bestandteilen wie
Chloriden hohe Anteile an Wertmetallen, die diesen Abfallprodukten den Charakter
von Erzen verleihen. Es liegt deshalb nahe, eine Riickgewinnung von Metallen in den
ProzeB der Restmiillbeseitigung einzubeziehen. Erste Ansitze bieten die Erfahrun-
gen mit einer Versuchsanlage zur hydrometallurgischen Aufbereitung von Abfillen
aus der Galvanikindustrie, Pigmentfabrikation und aus der Abgasreinigung, die im
Auftrag des Staates Missouri entwickelt wurde (Ball, 1987). Dabei lagen z.B. die Ko-
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sten fiir die Aufbereitung und Metallriickgewinnung aus Galvanikschlimmen mit
200 $/Tonne nur wenig iiber den Kosten fiir eine Ablagerung (100-150 $/Tonne).
Angesichts der stidndig wachsenden Deponiekosten scheint daher eine wirtschaftli-
che Riickgewinnung von Metallen aus anorganischen Restmiillfraktionen in naher
Zukunft praktikabel.

4.2. BAGGERGUTPROBLEMATIK

In vielen européischen Seehifen miissen groBe Anstrengungen unternommen wer-
den, die Zufahrten und Hafenbecken gegen die natiirliche Sedimentation von
Schwebstoffen offen zu halten, um die erforderlichen Wassertiefen zu gewihrleisten.
Dies gilt insbesondere fiir den Hamburger Hafen, der durch seine Lage im Strom-
spaltungsgebiet eines Tideflusses einer stindigen Versandung und Verschlickung
ausgesetzt ist. Es werden zur Zeit im Durchschnitt pro Jahr ca. 2 Mio m*> Mischbo-
den (Sand und Schlick) gebaggert; weitere ca. 0.5 Mio m”/a fallen bei Hafenausbau-
maBnahmen an (Christiansen et al., 1982; Gohren, 1982).

Das Material mit einem Sand/Schlick-Verhiltnis von etwa 2:3 wurde frither verwen-
det, um tiefliegende Flachen aufzuhthen und so, statt der bisherigen Griinlandnut-
zung, Acker- bzw. Gartenbau zu erméglichen. Die hohen Nihrstoffgehalte des
Schlicks forderten die damalige Entwicklung. Nachdem die starke Belastung der
FluBsedimente mit Schwermetallen bekannt wurde und insbesondere nach den Be-
funden iiber den EinfluB der Bodenreaktion auf die Loslichkeit und Pflanzenaufnah-
me von giftigen Metallen (Herms & Briimmer, 1980; Herms & Tent, 1982) mufiten
die traditionellen Beseitigungsmoglichkeiten stark eingeschrinkt werden. Dazu ge-
horte auch die Einstellung der Baggergutverklappung in der Nordsee, da die siidli-
che Deutsche Bucht bereits einen kritischen Belastungszustand erreicht hatte. Nach-
dem auch die Kapazitit der vorhandenen Spillfelder nahezu erschopft ist, diirfte
kurzfristig eine flichenhafte Ausbringung von Baggergut aus dem Hamburger Hafen
nicht mehr moglich sein, insbesondere da mit diesem Verfahren eine Beeintrichti-
gung der Grundwasserqualitét nicht auszuschlieBen ist. Es ist daher dringend not-
wendig nach neuen Losungsmoglichkeiten zu suchen, die eine schadlose Beseitigung
des kontaminierten Baggergutes gewahrleisten.

42.1. UMLAGERUNG IM GEWASSER

Im Hamburger Hafen wird in den kalteren Jahreszeiten in einigen Hafenbecken die
Methode des "Schlick- oder Sedimenteggens" eingesetzt, bei der ein Teil des Schlam-
mes in andere Bereiche des Hafens und der Elbe verfrachtet wird. Das Sedimenteg-
gen ist eine Art "Aufrithrbaggerung', bei der das Bodenmaterial mechanisch ange-
schnitten und anschlieBend moglichst fein verwirbelt wird. Fiir den Abtransport des
abgeldsten und untergemischten Materials wird die Transportfihigkeit der natiirli-
chen Stromung des Gewisssers genutzt. Die hydraulische Egge ist ein schlittenghnli-
cher Profilstahlrahmen, der von einem Schlepper an einem Zugseil hingend iiber
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den Grund gezogen wird. In den Rahmen sind zwei zueinander fast senkrecht ste-
hende Bleche cingeschweiBt, von denen das untere das abzutragende Sediment
aufreiBt, wihrend das obere dazu dient, das durchstromende Wasser zu biindeln und
durch eine Eintrittsoffnung in die dahinterliegende Wirbelkammer zu fithren. Bei
Bedarf kann in diese Wirbelkammer Druckluft und Druckwasser gepumpt werden,
wodurch das Sediment feinkdrnig aufgewirbelt und durch die eingepreBte Druckluft
von der Sohle her in hohere Stromlagen getragen wird. Beim Eggen in Tideberei-
chen ist die Abschitzung des Transportweges mit groBen Schwierigkeiten verbun-
den, da sich ein GroBteil des in die Strémung eingebrachten Baggerguts spitestens
im Verzdgerungsbereich der Tide wieder absetzen wird.

Neben der Methode des Eggens werden verschiedene Baggertechniken angewendet,
die nach mechanischen, hydraulischer und pneumatischen bzw. nach einem Mischsy-
stem aus den drei Prinzipien ableiten. Zu den NaBbaggertechniken mit rein mecha-
nischer Materialentnahme gehoren z.B. Tiefloffel, Scraping Dredger, Schlammfrise,
Eimerkettenbagger und Saugbagger mit Unterwasserschaufelrad. NaBbaggertechni-
ken mit hydraulischer Materialentnahme sind Saugbagger mit Grundsaugeinrichtung
oder das System Roveri (ohne Schneidekopf), wihrend z.B. zu den Techniken mit
Systemkombinationen der Schneidkopfbagger und das System Roveri (mit Schneid-
kopf) gehoren (Lahmeyer Int. & Battelle e.V., 1987).

Die gebaggerten Sedimente werden teilweise an Land verbracht, zum groBen Teil
aber in den Gewissern umgelagert, d.h. verspiilt oder an anderer Stelle veklappt.
Nach den vorliegenden Angaben fiir den Binnenbereich (1985) werden etwa 32%
des Baggerguts auBlerhalb der Gewisser gelagert oder verarbeitet. Im Kiistenbe-
reich sind es nur etwa 5% (Lahmeyer Int. & Battelle e.V., 1987).

Jede Baggerung und Umlagerung stellt ein Eingriff in das Gewdsser dar. Hierbei ge-
langt in der Regel reduziertes Bodensediment in ein sauerstoffhaltiges Oberflichen-
wasser. Die Erhohung der Schwebstoffkonzentration bewirkt eine Verdnderung des
Lichtklimas. Es werden Porenwasserinhaltsstoffe freigesetzt, die zu einer Verinde-
rung des Sauerstoffhaushaltes fithren. Neben der Freisetzung von Nihrstoffen wer-
den auch die Bindungsformen von Schwermetallen im Sediment verindert. Da die
mechanische Umlagerung das chemische Milieu der Feststoffe verdndert, kommt es
durch die Oxidation der zuvor anoxischen Schlimme zu einer Freisetzung von
Schwermetallen, die durch andere chemische Einfliisse, z.B. Wechselwirkung mit
salzreichen oder saureren Ldsungen und dic Gegenwart geléster Komplexbildner,
noch verstarkt wird.

1982 erstellte die Bundesanstalt fiir Gewisserkunde, Koblenz, eine Expertise zu der
Frage, ob im Bereich des Binnenhafens Brunsbiittel eine vorgesehene Verspitlung
des Baggerguts iiber eine Rohrleitung in die Tide-Elbe einen negativen EinfluB3 auf
den giiteméaBigen Zustand der Unterelbe zur Folge haben konnte (BfG, 1982). Hier-
bei ging es im wesentlichen um die Beeinflussung des Sauerstoffhaushaltes, die zu er-
wartenden Schwebstoffgehalte und die mogliche Riicklosung von Schwermetallen.
Um die Remobilisierung von Metallen zu untersuchen, wurde das Sediment in Elbe-
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wasser 10 Stunden gerithrt. Zu bestimmten, durch den Sauerstoffgehalt charakteri-
sierten Zeiten, wurden Teilproben entnommen und die Metalle Quecksilber, Cad-
mium, Blei, Zink, Kupfer, Nickel, Chrom, Eisen und Mangan in Ldsung untersucht.
Der Salzgehalt des Elbewassers, er betrug 0.3 g L'l, wurde in einer zweiten Ver-
suchsreihe mit Wasser aus dem Emséstuar auf 3 g L™ aufgestockt.

Eine Erh6hung der Gehalte an gelostem Quecksilber, Cadmium, Blei, Zink, Kupfer
und Chrom konnte nicht festgestellt werden. Fiir Nickel ergaben sich sehr gering er-
hohte, fiir Eisen gering erhohte und fiir Mangan stark erhohte Gehalte nach ca. einer
Stunde. Nach zehn Stunden gingen die Mangangehalte durch die Oxidation zu unlos-
lichen Manglan(IV)omdhydraten wieder deutlich zuriick. Sowohl bei Salzgehalten
von 0.3 g L™ als auch 3.0 g L' wurden gleiche Resultate erzielt. Die BfG kommt
somit zu dem Schluf}, daB} sich eine geplante Verspiilung von Schlickmaterial in die-
sem Bereich nicht nennenswert auf die Wassergiite der Elbe auswirkt, da auch eine
nachteilige Wirkung auf den Sauerstoffhaushalt bei normaler und nicht iibermiBig
schiechter Wasserqualitit des Stromes auszuschlieBen sei.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen der BfG-Untersuchung wurde eine Freisetzung
von Schwermetallen aus Schwebstoffen in Astuarien von verschiedenen Autoren be-
richtet, z.B. von der Schelde (Craig & Moreton, 1984; Duinker, 1982; van der Sioot
et al, 1985a), vom Savannah/Ogeechec (Windom et al., 1983), der Gironde
(Jouanneau, 1982), der Weser (Calmano et al., 1983; 1985) und der Elbe (Ahlf,
1983). Das Beispiel der Elbe-Miindung wurde in einem Langsschnitt im April 1983
untersucht, als giinstige Voraussetzungen durch eine relativ geringe biologische Akti-
vitit vorlagen und die Wechselwirkungen deshalb - neben den Unterschieden in den
Schwebstoffkonzentrationen - vor allem durch die unterschiedlichen Salinitits- und
Redoxbedingungen beeinfluBt sein sollten. Die Abbildung 55 zeigt, daB die Gesamt-
Cadmiumgehalte im Verlauf der 4stuaren Vermischung geringer werden und die ge-
losten Cadmiumgehalte deutlich ansteigen. Generell sind die gelosten Schwermetall-
gehalte im Elbedstuar im Winter- hoher als im Sommerhalbjahr. Uber diesen quali-
tativen Befund hinaus gibt es jedoch bislang praktisch keine Kenntnisse iiber die

quantitativen Veranderungen, sowohl zeitlich als auch raumlich, fiir diese Astuarbei-
spiele.

Darby und Mitarbeiter (1986) untersuchten die Mobilisation von Schwermetallen
wihrend hydraulischer Baggerarbeiten und der Aufspiilung des Schlicks in ein kiinst-
lich angelegtes Marschgebiet im James River Astuar. Aufgrund der Porositiat und
des Porenwassergehaltes der Sedimente sowie der gemessenen Suspensionsgehalte
wahrend des Baggerns berechneten sie ein Mischungsverhiltnis von Porenwasser
und FluBwasser von 1:4. Damit und mit den Schwermetallgehalten des Porenwassers

und des FluBwassers 148t sich die theoretische Konzentraton der Elemente in der
Suspension berechnen.

In der Tabelle 29 sind die berechneten und die tatsichlich gemessenen Werte wie-
dergegeben.
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Abbildung 55: Geldste und partikuldre Cadmiumkonzentrationen im Lingsschnitt des
Elbedstuars (nach Ahlf, 1983)

Tabelle 29: Mobilisation von Metallen wihrend hydraulischer Baggerarbeiten (nach
Darby et al., 1986) in {pg L'l]

Metall Porenwasser FluBwasser Spiilfeldablauf
Konz. Konz. berechnete gemessene Diff.
Konz. Konz. [%]
(a) (b) (a/b)
Mn 6.94 0.03 230 1.34 1.19 - 1
Fe 57.3 0.26 220 11.12 6.01 - 46
Ni 0.054 0.001 54 0.011 0.035 + 218
Pb 0.077 0.002 38 0.016 0.142 + 788
Hg 0.0032 0.00026 12 0.00082 0.002 + 144
¢d 0.009 0.001 9 0.0025 0.019 + 660
Cu 0.012 0.004 3 0.0055 0.051 + 827
In 0.12 0.052 2 0.065 5.30 + 8069
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Waren die MeBwerte niedriger als erwartet, zeigte dies an, daB ein Element durch
Sorption oder Prézipitation an Feststoffen gebunden wurde. Waren die Losungskon-
zentrationen grofer als errechnet, dann gingen die Autoren davon aus, daB eine
Mobilisation der Metalle stattgefunden hatte. Wie die Tabelle 29 zeigt, war dies bei 6
von 8 gemessenen Metallen der Fall. Besonders hohe Diskrepanzen wurden fiir

Zink, Kupfer, Blei und Cadmium gefunden, deren gemessene Konzentrationen deut-
lich iiber den berechneten Werten lagen.

Die Metallgehalte im ablaufenden Wasser der tide-beeirnfluBten, kiinstlich angeleg-
ten Marsch wurden iiber zwei Jahre lang weiterverfolgt. Es wurden jedoch zu keinem
Zeitpunkt so hohe Remobilisierungsraten gemessen wie direkt nach der Aufspiilung.
Die Untersuchung zeigte daher, daB die Hauptmobilisation der Schwermetalle wih-
rend des Baggerns von reduzierten Sedimenten und der Vermischung mit sauerstoff-
haltigem FluBwasser bzw. beim Kontakt mit der Luft stattfand.

In der Praxis ist es wichtig, zunichst einfache, unkomplizierte Entscheidungskriterien
zu besitzen, mit deren Hilfe erste grobe Abschitzungen iiber das Freisetzungspoten-
tial der Schadstoffe bei Eingriffen in die Gewisserstruktur vorgenommen werden
konnen. Einer der wichtigsten Faktoren zur Beurteilung schidlicher Auswirkungen
bei der Baggerung oder Umlagerung kontaminierter Sedimente ist der pH-Wert. Die
pH-Werte in FlieBgewassern liegen meist im neutralen Bereich. Neben dem Eintrag
saurer Niederschlige konnen vor allem Redoxinderungen, z.B. durch Oxidation von
Ammonium und sulfidischer Verbindungen, zu einer Absenkung des pH-Wertes fith-
ren und damit eine Remobilisation feststoffgebundener Schwermetalle begiinstigen.
Es gibt Hinweise, daB3 solche pH-Absenkungen, selbst wenn sie nur in Mikrozonen
des Sedimentkodrpers stattfinden und daher nur schwer zu messen sind, einen deut-
lichen Transfer von Schwermetallen an Substanzen mit besonders reaktiven Oberfla-
chen (z.B. Algen) bewirken (s. Kap. 3.3.). Dadurch kann es zu einer Umverteilung
von Schadstoffen in Richtung biologischer Feststoffkomponenten kommen.

Eine bedeutende Rolle spielt daher der Gehalt an Puffersubstanzen im Sediment. Je
groBer die Pufferkapazitit, desto geringer ist die Wahrscheinlichkeit, daB durch che-
mische Anderungen des Sedimentmilieus der pH-Wert beeinfluBt wird. Die Puffer-
kapazitit 1aB8t sich durch Tltratxon mit Saure relativ leicht ermitteln. Dabei wird der
Verbrauch an Séure (m mMol H /g Feststoff) in einem bestimmten pH-Bereich ge-
messen, wobei man eine charakteristische Titrationskurve erhilt.

Eine einfache und schnelle Charakterisierung kann mit Hilfe eines von uns vorge-
schlagenen Testverfahrens vorgenommen werden (Calmano, 1988): Zehnprozentige
Scdxmentsuspcnsmncn werden in destilliertem Wasser (pH o) bzw. in 0.1 N Saure
{pH,) eine Stunde lang geschiittelt und dann die pH-Werte gemessen. Die Differenz
der beiden pH-Werte ( o pH) zeigt das Hauptpuffervermégen an, obwohl langsam
reagierende Pufferkomponenten mit dieser Methode nicht erfat werden:
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o P = pH, - pH, (4.1)
Fiir gut gepufferte Sedimente (z.B. aus dem Neckar) wird die Differenz weniger als 2
pH-Stufen betragen, wihrend sie fiir méaBlig gepufferte Systeme bei 2 bis 4 pH-Stufen
und fiir gering gepufferte Materialien (z.B. aus dem Hamburger Hafen) bei mehr als
4 pH-Einheiten liegt.

Mit Hilfe solcher Testverfahren lassen sich pH-Anderungen gut abschitzen und da-
mit, bei gleichzeitiger Messung der Schwermetalle, Vorhersagen iiber das mittel- bis
langfristige Freisetzungspotential treffen. Eine kurzfristige Mobilisierung kann vor
allem dann stattfinden, wenn die Pufferkapazitit eines Sedimentes gering und das
"Sdurepotential” hoch ist. Unter "Séurepotential” verstehen wir die Freisetzung von
Wasserstoffionen, wie sie z.B. bei der Oxidation anoxischer Sedimente u.a. in folgen-
den Reaktionen stattfinden kann:

NHy' +3/2.0, ----> NO,™ + 2 K" + Ho0 (4.2)
2FeS + 7/2 0, + B0 —we> 2 Fe?* + 250,27 4 2 4 (4.3)
Fe?* +1/8 0, + W' o> Fe>* + 1/2 1,0 (4.4)
Fe¥* + 3 K0 ----> Fe(O); + 3 1" (4.5)

Als einfacher Test bietet sich hier die Oxidation der anoxischen Sedimentprobe
durch Einblasen von Luft oder Sauerstoff an und die Bestimmung der pH-Differenz
A pH zwischen Originalsediment und oxidierter Probe:

H (4.6)

APH = PHypoxisch = PHoxisch

Je groBer diese Differenz, desto groBer ist das kurzfristige Freisetzungspotential
bzw. die Moglichkeit eines Transfers von Schwermetallen bei Baggerarbeiten, Umla-
gerungen oder anderen Prozessen, bei denen anoxische Sedimente mit sauerstoffrei-
chem Wasser oder - bei der Lagerung an Land - mit Luft in Kontakt kommen.

Fiir eine Klassifizierung von Schlimmen hinsichtlich ihres Saurepotentials, das durch
Oxidation sulfidischer Komponenten gebildet werden kann, sind vorzugsweise die
Daten fiir Calcium und Schwefel aus einer sequentiellen Extraktion nach dem Sche-
ma von Tessier et al. (1979) geeignet. In anoxischen, sulfidhaltigen Schlimmen wer-
den die beiden Elemente bei anacrober Versuchsdurchfithrung in der Regel selektiv
durch den Natriumacetat-Schritt (Ca aus Carbonaten) bzw. Wasserstoffperoxid-
Schritt (S aus oxidierbaren Sulfiden, insbesondere FeS) freigesetzt. Der hierbei
geloste Schwefelgehalt entspricht dem bei der Ablagerung oxidierbaren Sulfidanteil
und stellt somit auch ein MaB fiir das Saurepotential dar. Der Calcium-Gehalt tragt
dagegen wie oben diskutiert zur Abpufferung der freiwerdenden Wasserstoffionen
bei. Bei der Reaktion von FeS entstehen 3 Wasserstoffionen; durch die Calciuman-
teile werden von 2 Wasserstoffionen abgepuffert. Die potentielle Aciditit eines an-
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oxischen Schlammes 146t sich daher in erster Niherung aus den entsprechenden
Schwefel- und Calcium-Gehalten durch einen Aciditatsindex ermitteln:

2 [Ca]

= APH (4.7)

IAc = log
3 [S]

Negative Werte stellen direkt die potentielle pH-Werterniedrigung nach der Ablage-
rung dar. Positive I, -Werte dagegen belegen die Pufferkapazitit des Schlammes
gegeniiber Versauerung. (Versuchsansitze zur Prognose des "Siurebildungspotenti-
als" von sulfidhaltigen Bergbauabfillen wurden von Sobek et al. (1978) sowie von
Bruynesteyn und Mitarbeitern (1979, 1984) beschrieben).

Die praktische Anwendbarkeit von Umlagerungskriterien ist unterschiedlich weit
vorangeschritten. Wihrend eine Klassifizierung itber Gleichgewichtsbedingungen
und die Porenwasserzusammensetzung noch weitere Vorarbeiten und Diskussionen
erforderlich macht, kdnnten zwischenzeitlich vor allem Modifikationen des "Back-
ground-Ansatzes” zur Anwendung kommen (vgl. 3.1.1.). Zur Verdeutlichung sind
nachstehend drei Ansitze wiedergegeben, die mit Hilfe eines Vergleichs von Sedi-
mentproben aus fiinf groBen Flissen in der Bundesrepublik Deutschland bei unse-
rem derzeitigen Wissenstand eine unmittelbare zahlenmiBige Bewertung erlauben:

A. Faktor der Geoakkumulation (Miiller, 1979)

Der "I, -Ansatz" von Miiller unterscheidet sich positiv von anderen Klassifikatio-
nen, indem er konsequent eine exponentielle Abstufung einhilt. Es ist jedoch zu er-
warten, daf} angesichts des weiter fortgeschrittenen Wissens die Akzeptanz fiir sol-
che "Einfachkriterien" nicht mehr vorhanden ist. Es ist vielmehr notwendig, die Kri-

Tabelle 30: Index der Geoakkumulation (Miiller, 1979) fir Sedimente aus finf FluB-
beispielen. IGeo = log2 An/Bn x 1.5

Neckar Main Rhein Elbe Weser
Kupfer 0 1 2 2 0
Blei 1 2 2 2 2
Zink 1 2 3 4 2
Cadmium 3 2 6 4 4
Quecksilber 0 1 4 6 1

Mittelwert 1.0 1.6 3.4 3.3 1.8

ol
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terien der "Toxizitat" (inkl."Persistenz") bzw. "Mobilisierbarkeit" fiir die einzelnen
Elemente zu beriicksichtigen.

B. Einbeziehung der "toxischen Wirkung"

In der Tabelle 31 sind die Anreicherungsfaktoren der einzelnen Elemente mit dem
jeweiligen Faktor fiir die toxische Wirkung, abgeleitet von dem ECg,-Wert des stan-
dardisierten Microtox-Testsystems (Beckman Instruments, Inc.), multipliziert
worden. Es ist in diesem System inbegriffen, da3 ein anthropogener Eintrag von
Cadmium und Quecksilber besonders stark zu Buche schligt. Die Probe aus der
Elbe erhilt diesmal den hochsten Belastungsindex.

Tabelle 31: Anreicherungsfaktor x Toxizitdtsfaktor ("Microtox")

Neckar Main Rhein Elbe Weser
Blei (x 1) 2 4 4 6 4
Kupfer (x 5) 7 10 17 22 6
Zink (x 5) 10 15 55 70 30
Cadmium (x 10) 62 53 500 340 360
Quecksilber (x 35) 46 98 805 2520 81
Summe 127 180 1381 2958 " 481

C. Numerische Auswertung des Faktors "Remobilisierbarkeit"

Eine Vielzahl von Untersuchungen, die mit unterschiedlichen Elutionsmitteln durch-
gefiihrt wurden, haben gezeigt, daBl ein weites Spektrum der Bindungsfestigkeit fiir
die einzelnen Elemente besteht. Unser Vorschlag bewertet in erster Linie die kurz-
fristig verfiigbaren, kationenaustauschbaren Anteile. Dariiber hinaus kénnen auch
die mittelfristig, z.B. durch Versauerung, remobilisierbaren Anteile im zweiten Ex-
traktionsschritt zur Bewertung herangezogen werden. Wie in den vorgenannten Bej-
spielen lassen sich die "Element-Indizes" zu einem "Proben-Index" aufsummieren,
der einen Vergleich des Risiko-Potentials ermoglicht. Auch hier ergibt sich die glei-
che Reihenfolge des Belastungszustandes wie in den vorgenannten Kriterienbeispie-
len. Ein Vorteil dieses Ansatzes ist die Moglichkeit, unterschiedliche Redoxbedin-
gungen zu vergleichen. Ein signifikanter Mangel bei der Ermittlung eines Gesamt-
Mobilitits-Index liegt darin, daB sich das toxikologisch bedeutsame Element Queck-
silber in diesem Schema bislang nicht erfassen 1aBt.
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Tabelle 32: Elutions-Index, ermittelt durch die austauschbaren Anteile mit 1 M
AmnoniumacetatiLfisung: bezogen auf Rhein-Background: Cu = 51 mg kg'l,
Pb = 30 mg kg™", Zn = 115 mg kg™!, Cd = 0.3 mg kg™ (Werte x 100

multipliziert)
Neckar Main Rhein Elbe Weser

Kupfer 0.2 - 1 1 -
Blei 1 1 2 1 1
Zink 7 9 28 36 9
Cadmium 30 30 230 30 -
Summe oxisch 38 40 261 68 10
(anoxisch 0.5 0.3 8 >4 4

Angesichts der schmalen Palette von MeBparametern, durch die eine groBe Anzahl
potentieller Schadstoffe sowie auch eine Reihe gewisserrelevanter Prozesse (z.B.
Wechselwirkungen mit organischen Komponenten, insbesondere auch fiir die organi-
schen Schadstoffe) nicht erfaBt werden, ist es notwendig, zusitzlich einen standardi-
sierten Biotest mit Zielrichtung "akute Toxizitit" durchzufithren, auch wenn die vor-
genannten Kriterien hinsichtlich der Konzentrationen ausgewihlter Schadstoffe und
der potentiellen Mobilisierbarkeit erfiillt werden.

422. DEPONIERUNG AN LAND

Fiir die Beseitigung stark kontaminierter Baggerschlimme ist die Lagerung an Land
eine geeignetere Alternative als die Umlagerung im Gewisser. Voraussetzung fiir
eine Landdeponierung ist, daB die erforderlichen strukturellen und chemischen Vor-
kehrungen getroffen werden, die eine Ausbreitung der Schadstoffe iiber das anfal-
lende Sickerwasser in die Oberflichengewisser und in das Grundwasser, iiber die
Luft sowie eine Aufnahme in Pflanzen und einen dariiber moglichen Eintrag in die
Nahrungskette verhindern. Auch bei der Landdeponierung von Baggerschlimmen
spielen Redoxprozesse, z.B. die Oxidation von Sulfiden und die Versauerung des
Materials fir diec Mobilisierung von Schwermetallen die wichtigste Rolle. Hinzu
kommen mikrobielle Aktivititen, durch welche Schwermetalle komplexiert oder in

fliichtige Verbindungen (z.B. Quecksilber, Dimethylquecksilber) umgewandelt wer-
den.
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Die Sedimente sind direkt nach dem Baggern in der Regel anoxisch, die Schwerme-
tallverbindungen reduziert, und der pH-Wert liegt im neutralen Bereich. Durch den
Transport und die weitere Behandlung, z.B. Aufspiilen auf Spiilflichen und Trock-
nung oxidiert das Material und der pH-Wert sinkt je nach Gehalt an puffernden
Substanzen bis auf 4 und darunter. Die Pflanzenverfiigbarkeit von Schwermetallen
hingt stark von den Standortbedingungen ab. Welche Auswirkungen bereits geringe
pH-Absenkungen haben, zeigt die Abbildung 56. Ein Anbau von Nutzpflanzen auf
schwermetallbelasteten Baggerschlimmen sollte daher vermieden werden, auch
wenn die Pflanzenverfiigbarkeit durch Meliorationskalkungen herabgesetzt werden

kann,
Spinat {065}
3007 °/o 800 7%
Cd
Bohnen (006} 5004 N
Mn
a) £00 b)
2001 Radies (019) 1
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Mdhren {028}
o Sellerietatt (g1 2007 I
1001 Gerste (0N}
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{ 1 bet 12°/s Hyl Ertrag
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Abbildung 56: EinfluB einer Bodenversauerung auf die a) Cadmiumgehalte in Ver-
suchspflanzen und b) Schwermetallgehalte in Spinat (nach Kuntze et
al., 1984)

Ein weiteres Problem ist die Verunreinigung des Grundwassers in den Ablagerungs-
gebieten fiir Baggergut. Grongroft et al. (1984) untersuchten in halbtechnischen Mo-
dellversuchen den EinfluB des Porensystems toniger und torfiger Béden auf die
Transport- und Sorptionsvorginge von Hamburger Spiilfeldsickerwisser. Die Kon-
zentrationen der Schwermetalle Blei, Cadmium, Kupfer und Zink im Schlickporen-
wasser frischer, reduzierter Schlimme lagen relativ niedrig (Cd < 0.1 pg L™). Wei-
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tere Messungen unter stirker oxidierenden Bedingimgen zeigten einen Anstieg der
Werte auf bis zu 2.3 pg Lt Cadmium und 45ug L™ Kupfer. Aus den bisher vorlie-
genden Ergebnissen wird deutlich, da8 Schwermetallkonzentrationen in Sickerwis-
sern reduzierter Schlicke keine Gefahr fiir das Grundwasser bilden. Im Gegensatz
dazu lagen die Konzentrationen von Eisen, Mangan und Arsen sowohl im Grund-
wasser als auch im Spiilfeldsickerwasser zum Teil erheblich iiber den zuldssigen
Hoéchstwerten der EG-Trinkwassernorm.

Eine groBangelegte Untersuchung von Morrison et al. (1980) an vier Standorten in
den U.S.A. zu den Auswirkungen der Landdeponierung von Baggerschlimmen auf
die Qualitat des Grundwassers kommt zu dhnlichen Ergebnissen. Von den gemesse-
nen Metallen zeigten Mangan und Eisen {iberhthte Werte. Die Autoren versuchten
die Kontrollmechanismen zu ermitteln, welche die Konzentrationen dieser beiden
Metalle regulieren. Sie berechneten, daB unter den vorherrschenden pH- und Re-
doxbedingungen (reduzierend) die Bildung relativ gut 18slicher Carbonatspezies am
meisten begiinstigt wird. Kupfer, Cadmium, Blei, Nickel, Quecksilber und Zink lagen
in Konzentrationen vor, die keine Gefahr firr die Grundwasserqualitit bildeten. Die
gemessenen Konzentrationen korrespondierten mit den berechneten Loslichkeiten
der entsprechenden Sulfidspezies. Die Berechnungen wurden allerdings nur auf der
Basis von Lislichkeitsbetrachtungen durchgefiihrt, wahrend Sorptions- und Komple-
xierungsreaktionen, welche die Losungskonzentrationen stark beeinflussen (vgl. Kap.
2.2.3.), nicht mit einbezogen wurden.

Unter Langzeitgesichtspunkten muf} mit einer zumindest teilweisen Oxidation des an
Land abgelagerten Baggerguts gerechnet werden, die eine Verinderung der chemi-
schen Bindungsformen von Schwermetallen und damit eine Mobilisierung zur Folge
hat. Das Material wird zunichst an der Oberfliche oxidieren. Es konnen Trock-
nungsrisse entstehen, durch welche Niederschlagswasser in den Deponiekorper ein-
dringt, was zu einer weiteren Verwitterung fiihrt,

Ein nicht zu unterschitzender Faktor ist die Gasbildung in abgelagerten Bagger-
schlammen (Stegmann & Krause, 1986). Schlick aus dem Gebiet des Hamburger Ha-
fens enthalt z.B. organische Anteile zwischen 10 und 25%. Unter Deponiebedingun-
gen wird ein Teil des organischen Materials biochemisch abgebaut und zu Kohlendi-
oxid und Methan umgewandelt. Es wurden Gasmengen zwischen 1 bis 7 L kg’

Trockensubstanz Schlick gemessen. Die biochemischen Abbauprozesse fithren im

geschlossenen System zu einem Uberdruck und kommen selbst bei 6 bar nicht zum
Erliegen.

Durch die Bildung von Gasblasen im Schlick wird die Standfestigkeit des Deponie-
korpers beeinfluBt mit negativen Auswirkungen auf die bodenmechanischen Eigen-
schaften des Materials. Eine Erhohung der Wasserwegigkeit ist dann nicht auszu-
schlieBen, wenn durch Gasbildung Risse im Deponiekorper entstehen. Bei Luftzu-
tritt kann dies nicht nur zu einer Bildung explosiver Gasgemische fithren, sondern
auch zu einer weiteren Oxidation des Schlicks mit den bereits beschriebenen Folgen
fir Versauerung und die damit verbundene Mobilisation von Schwermetallen.
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In einem Bau- und Betriebskonzept fiir eine Baggerschlickdeponie miissen diese Ge-
sichtspunkte mit einbezogen werden, um die Emissionen von Schwermetallen und
anderen Schadstoffen auf ein Minimum zu reduzieren. Zur Untersuchung des Ein-
flusses von StabilisierungsmaBnahmen auf die Gasbildung und -zusammensetzung in
Hamburger Hafenschlick wurden Versuche mit verschiedenen Additiven durchge-
fuhrt, auf die in Kapitel 4.3.4. niher eingegangen wird. Durch die Additive sollen
auch die Schwermetalle immobilisiert und damit der Ubergang in das Grundwasser
und die Biosphire verringert bzw. verhindert werden.

Francingues (1985) beschreibt drei Baukonzepte fiir Baggergutdeponien, in denen
solche Stabilisierungsmafinahmen zur Immobilisierung von Schadstoffen verwirklicht

werden (Abb. 57).

Nach Konzept "A" werden abwechselnd Schichten aus relativ sauberem Baggermate-
rial und stark kontamiertem, aber stabilisiertem Baggermaterial aufgeschiittet. Die
erste Aufschiittung aus sauberen feinkornigen Sedimenten ist zu entwissern, um
durch Verdichtung und Konsolidierung eine moglichst undurchlissige Grenzschicht
im Untergrund des Deponickorpers zu erhalten. Auf diese Schicht folgt das entwis-
serte Material, das durch Additive vor Ort stabilisiert weden konnte (vgl. Kapitel
43.4.). Diese Schichtenabfolge wiirde bis zur Fertigstellung des Deponiekérpers
fortgesetzt, der dann mit einer Bodenschicht abgedeckt, geglittet und begriint

werden konnte.

Nach der zweiten Methode (Konzept "B" in Abb. 57) wird zunichst der Boden der
Grundflache zur Herstellung einer undurchlassigen Schicht stabilisiert und verfestigt.
In dieser Grenzschicht soll das anfallende Sickerwasser aufgefangen werden. Zur
Neutralisation saurer Losungen konnten z.B. Kalkstein (CaCO3) und andere geeig-
nete Materialien verwendet werden. Darauf folgt eine Schicht aus grobkornigem Ma-
terial, die zur Sammlung des Sickerwassers und der Entwisserung dient. Als néchs-
tes wird das entwisserte, kontaminierte Baggergut deponiert und mit einer Schicht
aus sauberen Sedimenten abgedeckt. Falls erforderlich, konnte das schadstoffhaltige
Baggergut zusitzlich durch geeignete Additive stabilisiert werden.

Das dritte Konzept bietet den hochsten Grad an umweltschutztechnischer Sicher-
heit. Eine undurchléssige Bodenschicht, eine Folie oder beides dienen zur Abgren-
zung des Untergrunds und der Seiten des Deponiekorpers. Es folgt eine Schicht aus
grobkérnigem Material zur Sammlung des Sickerwassers und zur Entwisserung. In
diese "Wanne" wird das kontaminierte, entwisserte und chemisch stabilisierte Bag-
gergut verfiillt, abschlieBend mit einer Bodenschicht bedeckt, geglittet und begriint.

Die Entscheidung, welches Konzept bei der Ablagerung von kontaminiertem Bag-
gerschlick angewendet werden soll, hangt stark vom Schadstoffgehalt und den chemi-
schen Eigenschaften der Sedimente ab. In jedem Fall sind umfangreiche Voruntersu-
chungen zur Charakterisierung der Deponiebedingungen und Tests zur Beurteilung
des Auslaugverhaltens von Schwermetallen erforderlich.
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Abbildung 57: Bau- und Immobilisierungskonzepte fiir die Ablagerung schadstoff-
haltiger Baggerschldmme (nach Francingues, 1985)
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423. DEPONIERUNG UNTER WASSER (UNTERSEDIMENTDEPONIE)

Die Einbindung in natiirlich gebildete Minerale, die zudem noch iiber geologische
Zeitrdume stabil bleiben, stellt sowohl unter Sicherheits- als auch Kostengesichts-
punkten eine giinstige Voraussetzung fiir eine Immobilisierung von Schwermetallen
in kontaminierten Baggerschlimmen dar. Eine besonders geringe Loslichkeit besit-
zen die Schwermetallsulfide. Die Bildung von Sulfiden bedarf allerdings eines anoxi-
schen Milieus und einer mikrobiellen Reduktion von Sulfat. Sie spielt deshalb nur im
marinen Bereich eine wesentliche Rolle, da Meerwasser hohe Sulfatkonzentrationen
enthalt.

Der Vorteil einer "Untersedimentdeponie” im marinen Milieu gegeniiber einer
Landdeponie besteht zunichst darin, daB im allgemeinen der unterliegende Wasser-
kérper aus Salzlosungen besteht, die nicht fiir Trinkwasserzwecke genutzt werden.
Vor allem fiir quecksilberhaltige Sedimente, wie sie in der Elbe und im Hamburger
Hafen vorkommen, ist ein typisch mariner ProzeB von Bedeutung, bei dem im anoxi-
schen, sulfidischen Milieu das hochtoxische Monomethylquecksilber durch eine Dis-
proportionierungsreaktion in fliichtiges Dimethylquecksilber und schwerldsliches
Quecksilbersulfid umgewandelt wird (Craig & Moreton, 1984).

Diese Art der Ablagerung, bei der groBe Mengen an Baggerschlick in Vertiefungen
auf dem Meeresboden deponiert und anschlieBend mit sauberem und inertem Mate-
rial abgedeckt werden, erfordert eine wirksame Abschottung von der angrenzenden
Hydrosphire und Biosphire. Sie wurde erstmals 1979 fiir hochbelastete Schlimme
aus dem Stamford-Hafen in der Central Long Island Bay (NE, U.S.A) durchgefiihrt
und wissenschaftlich bewertet. Bei einer Anhérung vor dem U.S. KongreB wurde die
Umweltvertraglichkeit dieser Beseitigungsalternative begriindet (Morton, 1980).

Uber das Verhalten von Schwermetallen in der Einbringungsphase gibt es bisher
keine quantitativen Erhebungen. Kritisch ist vor allem die Remobilisierung von
Cadmium unter dem EinfluB von sauerstoff- und salzreichem Brack- oder Meerwas-
ser. In Tankexperimenten wurde eine Freisetzung der anthropogenen Cadmiuman-
teile aus kontaminierten Sedimenten innerhalb von drei Jahren beobachtet, wihrend
die Mobilisationsvorgange fiir Kupfer und Blei auf einen erheblich lingeren Zeit-
raum (Faktor 10 - 100) abgeschitzt wurden (Hunt & Smith, 1983). Erste orientie-
rende Laborexperimente zum Verhalten von Hambuger Baggerschlick beim Einbrin-
gen in eine Deponie im Kiistenvorfeld zeigten eine Umverteilung von Cadmium und
Zink aus sulfidischen Feststoffphasen zugunsten der leichter austauschbaren Kom-
ponenten und eine deutliche Erhdhung der Losungskonzentrationen (Forstner et al,
1985c¢). Die Abbildung 58 zeigt den Anstieg der Cadmiumkonzentrationen in Wasser
unterschiedlicher Salinitat in fiinfprozentigen Hafenschlicksuspensionen.

In Testalgen wurde Kupfer bei hoheren Salzgehalten verstirkt angereichert, so daf3
bei cinem Einbringen von Hafenschlick in Meerwasser auch mit einer Hemmung der
Photosynthese von Primérproduzenten zu rechnen ist. In Aquarienexperimenten
kam es zu ciner Freisetzung sehr groBer Ammoniummengen, gefolgt von einer star-
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Abbildung 58: Freisetzung von Cadmium beim Einbringen von Hafenschlick (5% TS) in
Elbewasser, Brackwasser und Meerwasser als Funktion der Schiittelzeit
(nach Forstner et al., 1985c)

ken Nitritbelastung, die mit einer Absenkung des pH-Wertes verbunden war. Bei
Schollen und Nordseegarnelen wurde fiir einige Schwermetalle und chlorierte Koh-
lenwasserstoffe eine deutliche Nettoaufnahme festgestellt (Berghahn et al., 1986).

Stabile anoxische Bedingungen lassen sich nur durch einen permanenten Wasser-
iiberstau erhalten. Das deponierte Material darf jedoch nicht mit der iiberstehenden
oxischen Wassersdule in Verbindung kommen. Gegen den Stoffaustausch iiber das
Porenwasser kann eine Sandabdeckung ab 50 cm bereits eine wirksame Barriere bil-
den, durch die z.B. der Ubertritt von PCBs zusammen mit geldsten Humin- und Ful-
vinsduren als Komplexbildner fiir Schwermetalle in das Oberflichenwasser verhin-
dert wird. Andererseits konnen Barrieren selbst dieser Dicke von Polychaeten
durchbrochen werden (Brannon et al., 1984 und 1987). Noch wirksamer erscheinen
Abdeckungen aus Ton oder Schlick und sogenannte oxische Barrieren mit hoheren
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Gehalten an Eisenoxidhydraten, die neben einem Austritt von Schwermetallen auch
ein Entweichen von Phosphat und Ammonium durch Sorption und Fallung bzw. Nit-

rifikation unterbinden.

Die Konstruktion einer Tiefdeponie im Kiistenvorfeld unter dem Erosionsniveau
wird von Gohren et al. (1986) beschrieben. Als technische Projektlosung bietet sich

eine sogenannte "Atollinsel" an (Abbildung 59).

>100m
1,_?,_ conveyor system
—
eepest — ki S
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@rosIon honzan > dredged material
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Abbildung 59: Prinzipquerschnitt durch eine Tiefdeponie fiir Baggerschlick (nach
Gohren et al., 1986)

Der Schlick soll in einer 40-50 m tiefen Grube im Flachwasserbereich eingelagert
werden. Der Aushubboden wird verwendet, um rund um die Grube einen mehrere
hundert Meter breiten, sturmflutsicheren Sandwall anzulegen, der infolge der herr-
schenden Naturkrifte eine landschaftsgerechte Diinenformation entwickeln soll. Das
Baggergut wird in den dabei entstehenden Atollsee, der nicht im Wasseraustausch
mit dem umgebenden Kiistenmeer steht, bis zu einem Niveau eingebaut, das auch
langfristig nicht durch Meereserosion freigelegt wird. Die Schlickeinlagerung wird
danach durch eine Schicht unbelasteten Sedimentes abgedeckt, die einen Schadstoff-
austrag nach oben weitestgehend verhindert. Durch diese Konzeption wiirde eine
sonst iiber Generationen erforderliche Kontrolle entbehrlich und der Eingriff zeit-
lich begrenzt sein. Es bleibt die Moglichkeit, daB Schadstoffe durch Diffusion nach
unten und durch die Seiten austreten, obwohl solche Emissionen langsam vor sich
gehen, sowie eine Gasentwicklung aufgrund der Zersetzungsprozesse im Schlick,
welche die Stabilitit und das Riickhaltevermégen der Abdeckschicht beeinflussen
kénnte. Die technischen und 6kologischen Untersuchungen dieses Atollprojektes
miissen daher systematisch bis zu einer sicheren Beurteilung aller offenen Fragen

weitergefithrt werden.

Als Alternative blicbe die Anlage einer entsprechend konstruierten Tiefdeponie an
Land in unmittelbarer Nihe der Kiiste, die nach Verfilllung und Abdeckung mit
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Meerwasser iiberschichtet wiirde. Die BaumaBnahmen wiren bedeutend einfacher,
die Deponie nicht sturmflutgefahrdet und eine Beeintrichtigung des sensiblen Watt-
bereiches ausgeschlossen. Allerdings miiBite auch hier eine Gefihrdung des Grund-
wassers iiber das Eindringen von Schadstoffen durch entsprechende MaBnahmen
verhindert werden.

Ein Ubergang zwischen Tiefdeponie unter dem Wasserspiegel und Hochdeponie an
Land zeigt die von Rotterdam nach mehrjéhriger Planungs- und Untersuchungsar-
beit jetzt begonnene kiinstliche Halbinscl, die als GroBdeponie fiir ca. 150 Mio m>
Schlick dienen soll (Gohren et al., 1986). Es wird eine 20 m tiefe Grube ausgehoben
und mit dem Aushubmaterial ein etwa 18 m hoher sturmflutsicherer Ringschutzwall
aufgespiilt. Bei einer Fliche von 300 ha und einer Nutzhdhe von 32 m wird das Net-
tofassungsvolumen der Deponie zunchst ca. 90 Mio m betragen und sich im Laufe
der Zeit durch Konsolidierung des Schlicks auf di¢ geplanten 150 Mio m> erweitern.

Der Schlick wird iiber eine Rohrleitung vom ca. 2 km entfernten Mississippihafen
eingespiilt, in den auch das Riicklaufwasser nach einer Reinigung eingeleitet wird. In
den ersten sechs Jahren soll der Schlick wihrend der sogenannten "Unterwasser-
phase" von Schwimmpontons iiber einen Diffusor eingeleitet werden, wodurch eine
Trilbung des dariiber befindlichen Wassers verhindert wird. Danach wird die Depo-
nie mit Ringleitungen von verschiedenen Stellen aus im Wechsel befiillt.

Durch die Konsolidierung des stark wasserhaltigen Baggerguts wird schadstoffhalti-
ges Porenwasser aus dem abgelagerten Schlamm herausgepreBt. Dieses tritt zum
Teil an der Deponieoberfliche aus und kann gereinigt werden. Ein anderer Teil tritt
an der Deponiesohle aus und trigt damit freigesetzte Schadstoffe in den Untergrund
ein. Unter der Deponie, vor allem unter dem sandigen Ringdeich, entsteht so eine
SiBwasserglocke mit erhohten Schadstoffkonzentrationen. Modellrechnungen er-
brachten folgende Prognosen zu diesem Umweltbelastungspotential der GroBdepo-
nie:

- Die Konzentration der meisten Schadstoffe wird sich erst nach einigen tausend
Jahren und nur im begrenzten Abstand von der Deponie entfernt (einige hundert
Meter) im Grundwasser signifikant erhéhen.

- Cadmium und Zink sind in dieser Zeit deutlich weiter vorgedrungen; ihre Gehalte
liegen aber noch im Bereich natiirlicher Grundwasserkonzentrationen.

- Die austretenden Schadstoffe werden voraussichtlich keine Auswirkungen auf das
Bodenleben des umgebenden Meeresgebietes haben.

Da die Schlickinsel an einer den Stirmen und der Brandung ausgesetzten Kiiste
liegt, bleibt jedoch die Kontrolle und bestindige Unterhaltung des umgebenden
Sandwalls als stindige Aufgabe gber Generationen. Dazu sind nach Berechnungen
jahrlich einige hunderttausend m” Sand nachzufiillen.
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43. PROBLEMLOSUNGEN ZUR BEHANDLUNG VON BAGGERSCHLICK

Die 6kologische Bedenklichkeit der Umlagerung und der Verklappung von
schadstoffhaltigem Baggergut im Gewisser, aber auch der herkdmmlichen Techno-
logien der Ablagerung an Land sowie der Mangel an geeigneten Ablagerungsflé-
chen, fithrten in den letzten Jahren dazu, nach neuen Technologien der Bagger-
gutaufbereitung und -entsorgung zu suchen. Dabei lassen sich prinzipiell drei
Vorgehensweisen unterscheiden:

- die mechanische Abtrennung des hochkontaminierten Feinschlickanteils vom rela-
tiv sauberen Sand mit dem Ziel, die Menge des abzulagernden Materials auf eine
MindestmaB zu reduzieren;

- die chemische oder biochemische Abtrennung der Schwermetalle und anderer
Schadstoffe, und

- die Einbindung durch StabilisierungsmaBnahmen mit dem Ziel, die Schadstoffe so
zu immobilisieren, daB eine Gefihrdung der Um welt ausgeschlossen ist.

Die drei Konzepte sollten nicht isoliert betrachtet werden. Eine gemeinsame Ver-
kniipfung, z.B. eine mechanische Abtrennung der schadstoffhaltigen Schlickanteile
mit anschlieBender Auslaugung der Schwermetalle, ist denkbar. Gleichzeitig bieten
sich verschiedene Verwertungsmoglichkeiten an (Herstellung von Baustoffen, Recy-
cling der Metalle), welche die Verfahrenskosten teilweise herabsetzen kénnen.

43.1. MECHANISCHE AUFBEREITUNG

Sedimente sind im allgemeinen ein Gemisch aus anorganischen und organischen
Komponenten mit einem breiten Spektrum von PartikelgréBen. Es ist seit langem
bekannt, daB die Schwermetalle vorwiegend im Feinkornbereich, z.B. in Tonminera-
lien mit Eisen- und Manganoxidhydrat-Uberziigen und organischen Substanzen ge-
bunden auftreten. Der zum Teil in beachtlichen Mengen vorhandene Sand enthalt
nur unbedeutende Gehalte an Schwermetallen. Von dieser Betrachtung ausgehend
wurde am Arbeitsbereich Verfahrenstechnik I der TU Hamburg-Harburg ein Ver-
fahren zur Abtrennung der Sandfraktion aus dem Hamburger Hafenschlick mit dem
Ziel entwickelt, durch diesen Trennvorgang dic Menge des abzulagernden oder wei-
terzubehandelnden Schlickes auf ein Mindestmal zu reduzieren (Werther et al,
1984; Hilligardt, 1986). Eng verkniipft mit der Entwicklung des Trennverfahrens wa-
ren Entwicklungen zur Entwisserung der anfallenden Feinschlicksuspensionen auf
einen Wassergehalt, der eine Ablagerung oder eine weitergehende Verwertung er-
laubt.

In der Abbildung 60 sind PartikelgroBenverteilungen des Hamburger Hafenschlicks
dargestellt, die im Rahmen einer breit angelegten Untersuchung ermittelt wurden
(Christiansen et al., 1982a). Zusitzlich sind zwei weitere Verteilungsmessungen an
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Abbildung 60: KorngrdBenverteilungen von Schlickproben aus dem Hamburger Hafen:
a = Mittelwertskurve aus 500 Einzelproben mit Glihverlusten < 10%; b
und ¢ = 80%-Bereich derselben Proben; d = Probe aus dem Baakehafen;
e = Probe aus dem Alte Siiderelbe-Hafen (nach Christiansen et al.,
1982a; Werther et al., 1984)

Einzelproben wiedergegeben (Werther et al, 1984).

Die Abbildung verdeutlicht zweierlei: zum einen liegt der Massenanteil der relativ
sauberen Grobkornfraktion in der Schlicktrockenmasse im Mittel bei ca. 35%, wenn
die Grenze bei 100 pm angesetzt wird, und stellt damit einen nennenswerten Anteil
des anfallenden Schlicks dar. Zum anderen wird die groBe Schwankungsbreite im
Kornspektrum des Hafenschlicks veranschaulicht. Das Material kann iiberwiegend
sandig sein, es kann aber - abhéingig vom Ort - auch nahezu sandfrei sein.

Ein Konzept fiir die mechanische Aufbereitung des Baggerguts muB fiir den groB-
technischen Einsatz die folgenden Gesichtspunkte beriicksichtigen:

- Eignung des Verfahrens fiir grofe Durchsatzmengen bei minimalem Kostenauf-
wand;

- scharfe Trennung im KorngroBenbereich um 100 pm;

- moglichst geringe Schwermetallgehalte im abgetrennten Sand;

- Unempfindlichkeit gegen eine schwankende Beschaffenheit des Schlicks;

- Eignung fiir eine diskontinuierliche Beschickung,
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Wihrend seit 1983 vom Amt Strom- und Hafenbau (Hamburg) als vergleichsweise
einfach zu realisierende SofortmaBnahme eine Lingsstromklassierung auf sogenann-
ten Entmischungsfeldern betrieben wird (Christiansen, 1982b), wurden im Rahmen
der von Werther und Mitarbeitern durchgefithrten Arbeiten vor allem die Aufstrom-
klassierung und der Einsatz von Hydrozyklonen zur Auftrennung der Kornfraktionen
untersucht. Nach AbschluB der Laborversuche wurde eine Pilotanlage (METHA =
mechanische Trennung von Hafenschlick) im technischen MaBstab errichtet, deren
Aufbau schematisch in Abbildung 61 wiedergegeben ist.
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Abbildung 61: VerfahrensflieBbild der Pilotanlage METHA (nach Hilligardt, 1986)

Fiir die Grobsandabtrennung ist eine Kombination aus Hydrozyklon und Aufstrom-
klassierer vorgesehen (Abb. 62). Im Hydrozyklon lassen sich hohe spezifische Durch-
sitze erzielen, die allerdings mit einer vergleichsweise geringen Trennschirfe ver-
bunden sind. Dieser Nachteil wird durch den Aufstromklassierer aufgehoben, in des-
sen Wirbelbett die Agglomerate der feinen und spezifisch leichteren Bestandteile
durch intensive Partikelbewegung zerrieben und damit ihr Austrag im Oberlauf er-
moglicht wird. Dieser zusitzliche Wascheffekt sorgt dafiir, daf3 der Grobgutaustrag
(Sand) des Aufstromklassierers nahezu schwermetallfrei ist.
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Abbildung 62: Verfahrensprinzipien zur Sandabtrennung (nach Werther et al., 1984)

Die zur Anlage transportierte Suspension passiert zunichst einen Grobgutabschei-
der G , der groflere Holzstiicke, Blechdosen etc. abtrennt. Von dort wird die Sus-
pension zum Hydrozyklon HZ 1 gefiihrt, dessen Unterlauf iiber den Aufstromklas-
sierer AK in einer Schute zur Aufnahme des Sandes miindet. Die Oberlaufsuspen-
sionen (Schlick und Feinsand) von Hydrozyklon HZ 1 und Aufstromklassierer AK
werden in einer zweiten Schute aufgefangen und von dort aus, zum Teil als Zulauf,

fir Untersuchungen zur weiteren Feinauftrennung iiber die Hydrozyklonen HZ 2
verwendet.

Wie sich im Laufe der Untersuchungen herausstellte, konnten mit dem zu groB di-
mensionierten Hydrozyklon HZ 1 keine zufriedenstellenden Trennleistungen erzielt
werden. Daher wurde eine zweistufige Hydrozyklonklassieranlage eingesetzt und im
Bypass zur bestehenden Anlage betrieben. Es wurden verschiedene Hydrozyklon-
typen verwendet, mit denen aber zur Zeit nur Baggergut mit einer begrenzten Varia-
tionsbreite des Kornspektrums und der Zusammensetzung bei den vorgegebenen
Anforderungen an die Qualitit der Trennung klassiert werden kann (Hilligardt,
1986).
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Der nach der Sandabtrennung vorliegende Feinschlick mu8 moglichst weitgehend
entwissert werden. Die Schwerkraftsedimentation ohne Flockung ist aufgrund des
geringen Entwisserungsgrades lediglich als Zwischenstufe zur Eindickung geeignet.
Den gleichen geringen Entwisserungsgrad erreicht man bei Zusatz von Flockungs-
mitteln, wobei allerdings ein relativ klares Uberstandswasser erhalten wird. Auch die
Schwerkraftfiltration fithrt nur zu einem unwesentlich hoheren Entwisserungsgrad,
der weder fiir eine Deponierung noch fiir eine Weiterverwertung des Feinschlicks
ausreichend ist. Die hochste Entwisserungsleistung mit bis zu 40 Gewichtsprozent
Feststoffanteil im entwésserten Schlamm liefert die Druckfiltration in Filterpressen;
allerdings sind die Betriebs- und Investitionskosten relativ hoch. Entsprechende
Wirtschaftlichkeitsrechnungen zeigen, daB8 eine wirkungsvolle und kostengiinstige
Schlammentwisserung nur durch eine geeignete Kombination verschiedener Entwis-
serungsmethoden erreicht werden kann. Eine mogliche Anordnung zeigt die Abbil-

dung 63.
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Abbildung 63: Mdgliches Verfahrenskonzept fiir die Feinschlickentwdsserung (nach
Werther et al., 1984)
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Danach folgt auf einen der Sandabtrennung nachgeschalteten Ausgleichs- bzw. Spei-
cherbehilter zunichst ein Hydrozyklon zur Abtrennung von Feinsand, der dic Le-
bensdauer einer nachgeschalteten Zentrifuge erheblich verkiirzen wiirde. Der an-
schlieBende statische Eindicker trennt die Hauptmenge der Flisssigkeit ab und ver-
ringert so die Zahl von eventuell zusitzlich bendtigten Zentrifugen. Der chrlan
der Zentrifuge und der Uberstand des Eindickers werden zusammengefaBt und mit-
tels Flockung im zweiten statischen Eindicker gekldrt. Der hierbei anfallende
Schlamm kann in der Zentrifuge weiter entwissert werden (Werther et al., 1984).

Der Vorteil einer Mengenreduktion des Baggerguts durch die Abtrennung des unl?c-
lasteten Sandes wird dadurch zum Teil wieder aufgehoben, daB im anfallenden Fein-
schlick die Schwermetalle und andere Schadstoffe um ein mehrfaches aufkonzen-
triert werden. Auch kann die Zugabe von organischen Flockungsmitteln zu uner-
wiinschten Eigenschaften, z.B. verstirkter Gasbildung bei einer Deponierung fithren.
Es sind daher Konzepte zur Weiterbehandlung dieses Materials zu entwickeln, auf
die in den folgenden Abschnitten niher eingegangen wird.

4.3.2. CHEMISCHE LAUGUNG

Die Moglichkeit, daB Schwermetalle bei einer Anderung der iuBeren Bedingungen
aus kontaminierten Baggerschlimmen freigesetzt werden und damit zu einer Gefahr-
dung der Umwelt fithren, wirft die Frage auf, ob es sinnvoll und méglich ist, Schwer-
metalle aus dem Schlick vor der Ablagerung oder Weiterverwertung zu entfernen.
Die meisten Erfahrungen mit Auslaugungsverfahren liegen bisher bei der Sdureex-
traktion von Klirschlimmen vor. Bei pH-Werten kleiner 2 wird ein GroBteil der Me-
talle gelost, soweit sie nicht an inerten Gitterpositionen der Sedimentpartikel gebun-
den sind. Kiff und Kollegen (Kiff & Brown, 1983; Kiff et al., 1983) untersuchten die
Auslaugung mit Salzsiure, Salpetersiure und Schwefelsaure. Die besten Ergebnisse
wurden mit Salzsaure erreicht. Auch Wozniak & Huang (1982) behandelten Abwas-
serschlémme mit Salzsaure und untersuchten vor allem die Freisetzung der Schwer-
metalle in Abhéngigkeit von pH-Wert, Feststoffgehalt und Behandlungszeit. Schwe-
felsdure als Extraktionsmittel bei Kldrschlamm wurde von Oliver & Carey (1976) und
Jenkins et al. (1981) eingesetzt. Diese Methode hat allerdings den Nachteil, daB Blei
nur unvollstindig gelost wird.

In der Bundesrepublik gibt es nur wenige Untersuchungen, die sich mit diesem Ge-
biet beschaftigen. Ein komplettes Verfahren zur Auslaugung von Baggergut aus dem
Neckar stellten Miiller & Riethmayer (1982) vor. Es beruht auf

- einer Extraktion der Schwermetalle durch Behandlung mit Salzsiure

- der Abtrennung des extrahierten Schlammes von der sauren Losung

- einer Hydroxidféllung zur Entfernung der freigesetzten Schwermetalle aus der
Lbdsung

- einer Nachfallung der noch gelosten Schwermetalle (vor allem Cd) als Carbonate
durch Einleitung von CO,, welches wihrend der Saurebehandlung entsteht.
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Abbildung 64: Modellskizze einer Anlage zur Schwermetallreinigung von Bagger-
schldmmen (nach Miiller & Riethmayer, 1982)

In der Abbildung 64 ist die Anlage schematisch skizziert. Zur Befreiung von groben
Bestandteilen wird der Schlamm mehreren Siebvorgingen unterworfen. Noch vor
der Siebung wird das Baggergut, das im Neckar mit einer mittleren Trockensubstanz
von 33 % anfillt, mit Wasser auf die optimale Verarbeitungskonzentration von 25 %

verdiinnt.

In den Baggerschlaimmen liegen die Schwermetalle vorwiegend als Oxide, Hydroxi-
de, Sulfide oder organisch gebunden vor. Das Herauslosen der Metalle erfolgt durch
Ansduerung mit 30-prozentiger Salzsiure in einer Rinne mit eingebauten Wehren
wihrend einer Reaktionszeit von einer Stunde:

Me-0 + 2 HC1 ----- > Melt + 2017 H,0 (4.8)

Dabei gehen neben den Schwermetallen auch die Carbonatbestandteile (im Neckar-
baggergut ca. 20%) unter Kohlendioxidentwicklung in Losung:

Cac0y + 2 HC1 ----- > Ca?* + 2 C17 + 00,1 + Hy0 (4.9)

Das Kohlendioxid wird zu einem kleinen Teil fir die Carbonatisierung am SchluB
des Verfahrens benutzt. Der Hauptteil kann gereinigt und verfliissigt in den Handel
gebracht werden. Die Salzsduredosierung wird automatisch iiber den pH-Wert ge-
steuert. Der optimale End-pH-Wert liegt zwischen 0.5 und 1.

Die nichsten Verfahrensschritte bestehen im wiederholten Separieren und Waschen,
Zum Separieren eignen sich Dekanterzentrifugen; zwischen den einzelnen Zen-
trifugiervorgingen wird jeweils mit frischem Wasser aufgenommen. Auf diese Art
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Art kann das schwer filtrierbare Material ausgewaschen werden. Es geniigh, vier
Zentrifugen hintereinander zu schalten. Setzt man den Schwermetallgehalt, der dem
Schlamm vor dem Durchgang durch die erste Zentrifuge wegen des Feuchtigkeitsge-
haltes noch anhaftet, gleich 1, so betrégt dieser nach der vierten Zentrifuge nur noch
0.01, d.h. 1%. Der zentrifugierte Schlamm enthilt im Mittel noch ca. 50% Wasser-

Das Verfahren bietet die Moglichkeit der Wiederausfillung der gelosten sChw?r-
metalle in Form konzentrierter Hydroxid/Carbonat-Niederschlige. Zunachst' wird
sukzessive mit einer 20-prozentigen Kalkmilchaufschlimmung bis pH 10 alkalisiert:

MeZ* + Ca(OH), ---=- > Me(OH),) + Ca?* (4.10)

Bei niedrigem pH-Wert fillt zunichst iiberwiegend das praktisch wertlose Eisenhy-
droxid aus. Bei pH 4 sind bereits 2/3 des gelosten Eisens, von Cadmium jchch nur
ca. 2% ausgefillt. So kann eine Separierung der leicht hydrolysierbaren Metalle (2-1_3'
Eisen, Blei, Kupfer) von den anderen Schwermetallen vorgenommen werden, die
dann eventuell iiber Metallhiitten dem Rohstoffkreislauf wieder zugefithrt werden
konnen.

Die noch geldsten Reste an Schwermetallen lassen sich teilweise durch Carbonatisie-
rung erfassen und im Falle von Cadmium weitgehend quantitativ ausfillen. Dies €7~
folgt durch Einleiten von Kohlendioxid, das bei der Ansiuerung von carbonathalti-
gen Schldimmen entstand, bis auf einen pH-Wert von 9. Aus dem im Uberschufs vor-
handenen Calciumhydroxid bildet sich dabei Calcit:

Ca" + 2 OH™ + €Oy ~----> CaClg) + Hy0 (4.11)

Zwsiwcrtise Mctazllionen mit einem lonenradius kleiner als Calcium (Cd2 +, C_“2 +’
Zn*T, Co* T, Ni**) werden in das Calcitgitter eingebaut. Dadurch gelingt di¢ Eli
minierung noch geldster Schwermetalle. Die im Abwasser verbleibenden ReStkor_li
zentrationen liegen bei 0.05 mg L1 fir Cadmium, 0.1 mg L7 fiir Nickel, 0.25 m8 L
fiir Kupfer, 0.5 mg L1 fiar Mangan und Zink und 1.0 mg L1 fiir Chrom.

Das ausgefillte hydroxidische und carbonatische Schwermetallkonzentrat wird durch
kontinuierliche Filtration abgetrennt. Das Filtrat soll nach Neutralisation in den Fluf
bzw. den Hafen eingeleitet werden; es enthilt ca. 3% Calciumchlorid, Der dekonta
minierte Schlamm kann deponiert oder im Landschaftsbau verwendet werden- Auch
die Verarbeitung zu Baustoffen wurde in Betracht gezogen.

Im Arbeitsbereich Umweltschutztechnik der TU Hamburg-Harburg wurden Vers%”
che im Laborma8stab zur Auslaugung von Schwermetallen aus Hamburger Hafen-
schlick mit schwefliger Siure in Kombination mit bakterieller Laugung durchgefibrt
(Calmano et al., 1983). Aufgrund von Erfahrungen bei der Manganknollenaufber®"”
tung (Khalafalla & Pahlman, 1981) untersuchten wir die Behandlungsm'c':glichl“”“en
mit geldstem Schwefeldioxid. Diese Methode hat folgende Vorteile:
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- Geringere Materialanforderungen an die Extraktionsapparaturen als bei der Ver-
wendung starker Mineralsduren.

- Der niedrigere Sauregehalt der Extraktionslosungen ist bei anschlieBenden Neutra-
lisationsschritten giinstig, da weniger Neutralisationsmittel verbraucht wird.

- Schwefeldioxid ist ein Schadstoff, fillt bei der Energiegewinnung aus fossilen
Brennstoffen als unerwiinschtes Nebenprodukt an und muf3 aus den Rauchgasen
entfernt werden; die Kosten diirften demnach bei einer Gesamtbetrachtung der
Systeme fiir den Einsatz von Schwefeldioxid niedriger liegen als beim Einsatz von
Mineralsduren.

Die Extraktionszeit ist fiir alle untersuchten Metalle sehr kurz. Die Abbildung 65
zeigt die geldsten Metallanteile als Funktion der Behandlungszeit bei einer Suspen-
sion mit einem Feststoffgehalt von 10%. Die gelosten Metallanteile und damit der
Wirkungsgrad steigen mit sinkenden pH-Werten und Feststoffkonzentrationen.

[{%]geloster [ %] geloster
Metallanterl Metallanterl
004, __, od 100
oo e ———3" 1
gg.‘./'_'__—‘__'/ Mn 8§0H
] /. .Hg -1
60 . 604 __//
-./ b zf’ é—
40 —
] oph—-. ng
201 201 /-
1 : 1
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7 2 3 4 £ 46 (h] l 2 3 4 5 /1' L60h)
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Abbildung 65: Mit schwefliger Siure (6%) geldste Metallanteile im Hamburger Hafen-
schlick als Funktion der Kontaktzeit

Bei einer Hafenschlicksuspension mit einem Fc§tstoffantcxl von 4% werden 40 bzw.
70 Liter sechsprozentige schweflige Sdure pro m™ bendtigt, um pH-Werte von 5 bzw.
4 zu erreichen. In diesem pH-Bereich liegen giinstige Startbedingungen fiir den Ein-
satz der bakteriellen Laugung, auf die im ndchsten Abschnitt nidher eingegangen

wird.
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433. BAKTERIELLE LAUGUNG

Die fiir die Zukunft zu erwartende Verknappung an nicht regulierbaren Rohstoffen
macht es erforderlich in verstirktem MaBe Anstrengungen zu unternchmen, um
neue Rohstoffe zu erschlieBen und vorhandene Vorkommen mit Hilfe verbesserter
oder neuer, energiesparender Technologie zu nutzen. Zahlreiche Abfallstoffe aus
der erzverarbeitenden Industrie enthalten noch Wertmetalle, die zwar in so geringen
Konzentrationen vorliegen, daB konventionelle Aufbereitungsverfahren nicht mehr
wirtschaftlich sind, deren Gesamtwert jedoch betréachtlich ist. Auch pkologische Ge-
sichtspunkte verlangen eine Entgiftung schwermetallhaltiger Abfille, damit diese
umweltgerecht beseitigt werden konnen.

Neue Moglichkeiten fiir die Losung dieser beiden Problembereiche bietet der Ein-
satz mikrobiologischer Laugungsverfahren, besonders fiir die Behandlung VOn'RﬁCk'
stinden bei der Erzaufbereitung. Die bakterielle Laugung, d.h. die Metallgewinnung
mit Hilfe von Bakterien, beruht auf der Fihigkeit bestimmter Bakterien der Gattung
Thiobacillus, schwerlosliche Metallverbindungen iiber biochemische Reaktionsme-
chanismen in wasserlosliche Metallsulfate zu iiberfithren. Mit Hilfe mikrobiologi-
scher Laugungsverfahren ist es moglich, nach herkdmmlichen Methoden nicht mt?hr
abbauwiirdige Erze (Armerze) und metallhaltige Industrieriickstéinde wirtschaftlich
nutzbar zu machen. Eine weitere Moglichkeit ware eine Reinigung des stark konta-
minierten Baggergutes aus dem Hamburger Hafen und Riickgewinnung der darin
enthaltenen Schwermetalle.

Ein Vorteil der bakteriellen Laugung gegeniiber der chemischen Laugung 1st, .daB
gerade Sulfide, die mit Sauren teilweise nur schwer laugbar sind, durch b.aktenellc
Aktivititen besser in Losung gehen (Schifer, 1980). Ein weiterer Vorteil besteht
darin, daB die pH-Werte durch die Saureproduktion der Bakterien nur allmah_hch
absinken, so daB die Metalle entsprechend ihrem Loslichkeitsverhalten unterschieds
lich schnell in Losung gehen und somit eventuell selektiv aus der LaugungsSuspen
sion abgetrennt werden konnen (Bosecker, 1982).

Generell lassen sich keine Aussagen iiber die optimalen Laugungsparameter ma-
chen, so daB fiir jedes zu laugende Material diese Parameter neu bestimmt werden
miissen. Im Arbeitsbereich Umweltschutztechnik wurden bereits erste Versuche zur
bakteriellen Laugung des Hafenschlicks unternommen (Calmano et al., 1983;
Calmano, 1984; Calmano & Ahlf, 1988). Die Ergebnisse dieser Untersuchu?8e? 2986
ten, daB der Hafenschlick prinzipiell fiir eine mikrobielle Laugung geeigﬂet 1st. Z’_CI
dieser Forschungen war es, hierfiir die giinstigsten Bedingungen zu ermitteln und die
Eignung dieser Methode fiir andere Materialien zu untersuchen.

Zur biologischen Laugung sind viele Mikroorganismen befahigt. Man bezeichnet
diese Mikroorganismen als chemolithotroph, denn sie gewinnen die zu® Leben be-
notigte Energie aus der Oxidation anorganischer Substanzen. Die meisten chemo-
lithotrophen Mikroorganismen sind autotroph, einige jedoch auch fakultativ hetero-
troph.
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Die wichtigste Rolle bei der bakteriellen Laugung spielen die Bakterien der Gattung
Thiobacillus. Die aerob lebenden Thiobacillen gehdren zur Gruppe der gram-negati-
ven Bakterien. Sie sind stibchenf6rmig, von etwa 0.5 pm Dicke und 1-3 pm Linge,
wobei die meisten polar begeiBelt sind. Thiobacillen bendtigen anorganische Schwe-
felverbindungen zur Energiegewinnung und Kohlendioxid zum Aufbau kérpereige-
ner Molekiile (Schlegel, 1981; Bosecker, 1982).

Die ausschlieBlich im sauren Milieu lebenden Arten Thiobacillus ferrooxidans und
Thiobacillus thiooxidans sind entscheidend, da bei der bakteriellen Laugung ein
niedriger pH-Wert entsteht, der die Metalle 16st. Andere Thiobacillen sind zwar
ebenfalls in der Lage, Schwefel- und Sulfidoxidationen durchzufiihren, kénnen aber
nur bei hoheren pH-Werten leben. In diesem Bereich wird ein Teil der Metalle be-
reits wieder ausgefillt.

Thiobacillus thiooxidans und Thiobacillus ferrooxidans kommen iiberall vor, wo ein
saures Millieu und sulfidische Mineralien anzutreffen sind. Sie sind beweglich und’
liegen meist als Einzelzellen vor, weniger in Paaren oder kurzen Ketten. Als Energie-
quelle konnen sie Schwefel, Thiosulfate und Tetrathionate verwenden; Thiobacillus
ferrooxidans kann neben sulfidischen Mineralien zusitzlich noch Eisen(II) verwerten.
Die oxidierbaren Bestandteile der Mineralien werden durch Enzyme angegriffen.
Die freiwerdenden Elektronen werden auf der Stufe des Cytochrom c in die At-
mungskette eingeschleust (Schlegel, 1981; Brierley, 1982). Das Nihrmedium der bei-
den Arten muf} auf jeden Fall Phosphat und Stickstoff enthalten, die anderen Zusit-
ze sind variabel und fiir spezielle Laugungsversuche noch wenig erforscht. Auf jeden
Fall benotigen die Mikroorganismen Sauerstoff und Kohlendioxid aus der Luft
(Torma & Bosecker, 1982).

Die Bakterien bevorzugen eine Temperatur von 25 bis 30 °C und ein pH-Optimum
von 2 bis 2.5. Die Generationszeit der Bakterien betragt ca. 6 Stunden (Schifer,
1980). Die beiden Arten besitzen unterschiedliche pH-Wert-Toleranzen. Wahrend
Thiobacillus ferrooxidans pH-Werte bis ca. 2 toleriert, liegt dieser Bereich fiir Thio-
bacillus thiooxidans noch um eine Einheit niedriger.

Tabelle 33 zeigt die energieliefernden Verbindungen fiir einige schwefeloxidierende
Bakterien. Im Gegensatz zu allen anderen Autoren ordnet Schlegel die Fahigkeit der
Sulfidoxidation nicht dem Thiobacillus ferrooxidans zu, sondern dem Thiobacillus

thiooxidans (Schlegel, 1981).

Thiobacillus thiooxidans und Thiobacillus ferrooxidans sind nicht allein fiir die bakte-
rielle Laugung verantwortlich, sondern noch eine Reihe anderer Mikroorganismen,
die miteinander in Symbiose leben. Wichtig sind z.B. heterotrophe Arten, da sie zur
Verwitterung des Laugungsmaterials beitragen. Dadurch wird die Angriffsfliche des
Substrates fiir die Thiobacillen stark vergrossert. AuBerdem konnen einige dieser
Bakterien auch Eisen- und sulfidische Kompononenten oxidieren. Sie sind sehr
widerstandsfahig und konnen auch unter ungiinstigen Umwelteinfliissen iiberleben

(Torma & Bosecker, 1982).
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Tabelle 33: Schwefel-oxidierende Bakterien (nach Schlegel, 1981)

Arten Wachstum Elektronen-Donator *
bei pH
Thiobacillus thiooxidans 2 -5  S¥, 5,07, S 0
Thiobacillus ferrooxidans 2 -6  Fel', 5,047, s f
Thiobacillus thioparus 6-8 CNS™, 52032', S )
Thiobacillus denitrificans 6 - 8 CNS™, 52032', S o
Thiobacillus intermedius 2 - 6  S,0,°7, S, Glutamat  f
Thiobacillus novellus 6-8  S0.°7, S, Glutamat  f
Thiobacillus pelophila 6 - 8 $27, 5,045, s o
Sulfolobus acidocaldarius 2-3 S, Glutamat, Pepton f

* Obligat autotroph (o) oder fakultativ autotroph (f)

Die bakterielle Laugung beruht auf einer Wechselwirkung von biochemischen und
anorganisch-chemischen Reaktionen. Generell lassen sich zwei Reaktionsmechanis-
men unterscheiden:

MeS + 2 02 L_f_emwox—idans> MeSO4 (4.12)
2 FeS, + H,0 + 7.5 0, L Terrooxidans, o (p,). + 1,50, (4.13)
4 FeSO, + 0, + 2 HyS0, L TEITooXidans, , pe,(s0,). + 2 H,0 (4.14)
29 4+3 02 +2 H20 T. thiooxidans + T. ferr'ooxidans>2 H2504 (4.15)
MeS + Fe,(S0,), 2ineBakterien, yosy . 7 Feso, + S (4.16)

Bei der direkten Laugung durch Thiobacillus ferrooxidans werden schwerlosliche
Metallsulfide iiber enzymatische Oxidationsprozesse in wasserldsliche Sulfate iiber-
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fiihrt ((4.12) und (4.13)). Dabei besteht unmittelbarer Kontakt zwischen den Bakteri-
en und dem Sulfidmineral.

Bei der indirekten Laugung kommt den Bakterien lediglich eine katalytische Funk-
tion zu. Wie in Gleichung (4.14) beschrieben, wird zweiwertiges Eisen oxidiert. Das
entstandene Eisen(III) oxidiert die Metallsulfide (Glg. (4.16)), und das reduzierte
Eisen wird durch die Bakterien wieder oxidiert. Dieser Redoxkreislauf lauft auch
ohne Bakterien ab, jedoch ist die Ondatlonsgc schwindigkeit bei einem pH-Wert von
2 bis 3 unter Mitwirkung von Bakterien etwa 10 blS 10 mal groBer (Brierley, 1982).

Wie in den Gleichungen (4.15) und (4.16) beschrieben, wird der entstehende ele-
mentare Schwefel hauptsichlich von Thiobacillus thiooxidans zur Schwefelsidure oxi-
diert. Thiobacillus ferrooxidans kann ebenfalls Schwefel oxidieren, jedoch wesentlich
langsamer, und ist somit fir die Schwefelsaureproduktion von untergeordneter
Bedeutung. Die Wirkung der Thiobacillen thiooxidans bei der bakteriellen Laugung
liegt darin, daB sie einerseits durch Sadureproduktion Metalle indirekt in Losung
bringen und andererseits giinstige Wachstumsbedingungen fiir Thiobacillus ferrooxi-
dans schaffen. Aulerdem wird der sich an den reaktiven Oberflachen des Laugungs-
materials niederschlagende Schwefel gelost und somit der direkte Kontakt zwischen
Bakterien und Material aufrechterhalten.

Aus der obigen Darstellung ist ersichtlich, wie wichtig das Zusammenwirken der
beiden Bakterienarten fiir die Laugung ist. Da die Thiobacillen aerobe autotrophe
Mikroorganismen sind, ist eine gute Beliiftung notwendig. Dabei ist auf moglichst
kleine Blasen zu achten, die eine groBe Phasengrenzfliche garantieren. Dies ist er-
forderlich, da mit sinkendem pH-Wert die Loslichkeit von Sauerstoff und Kohlendi-
oxid stark abnimmt, so daB eine schnelle Nachlieferung aus der Gasphase besonders
wichtig ist (Schifer, 1980).

Die Aktivititen der Bakterien sind stark temperaturabhdngig, das Optimum liegt
zwischen 28 °C und 35 °C. Es ist in der Regel notwendig, die Laugungssuspensionen
auf einen bestimmten Anfangs-pH-Wert anzusduern, um das Wachstum der Bakteri-
en zu starten. Der pH-Wert sollte auch nicht unter 2 absinken, da sonst die Aktivita-
ten der Thiobacillen ferrooxidans stark gehemmt werden (Bosecker, 1982).

Ein Redoxpotential von mindestens +200 bis +250 mV ist bei der bakteriellen Lau-
gung erforderlich. Aufgrund der dauernden Beliiftung und des Stoffumsatzes der
Bakterien steigt das Redoxpotential im Laufe des Laugungsprozesses auf ca. +600
mV. Es wird im wesentlichen durch das Verhaltnis von Eisen(III)/Eisen(1I)-Ionen
bestimmt (Schénborn & Hartmann, 1979).

Fiir die bakterielle Laugung ist es notwendig, daB die Bakterien hohe Schwermetall-
toleranzen besitzen. Diese lassen sich erreichen, indem man die Mikroorganismen an
allméhlich ansteigende Metallkonzentrationen adaptiert (Torma & Bosecker, 1982).
Das zu laugende Substrat kann nur an der Oberfliche oxidiert werden; das Innere
kann durch die Bakterien erst angegriffen werden, wenn das Material ringsherum ge-
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lost ist (Myerson & Kline, 1983). Die spezifische Oberfliche des Substrates ist daher
entscheidend fiir die Effektivitit einer bakteriellen Laugung. Als optimal werden
KorngroBen im Bereich von 50pm angesehen. Einen Einfluf auf die Effektivitat hat
auch die Substratkonzentration. Sie muB fiir jedes zu laugende Material in Vorversu-
chen optimiert werden. Stark carbonathaltige Materialien bereiten oft Schwierigkei-
ten in der Anfangsphase, da die Losung gepuffert wird und sich somit ein niedriger
Anfangs-pH-Wert nur schwer einstellen laft.

Industriell genutzt wird die bakterielle Laugung bisher nur, um Kupfer und Uran aus
Armerzen zu gewinnen und um Riickstinde des konventionellen Bergbau zu extra-
hieren. Insgesamt werden ca. 5% der Weltkupferproduktion durch mikrobielle Lau-
gung gewonnen. Es werden zur Zeit drei Verfahren angewendet:

- Haldenlaugung
- Haufenlaugung
- in situ Laugung.

Bei allen Verfahren werden Erzablagerungen mit einer bakterienhaltigen Suspension
berieselt und die abflieBende Laugungsfliissigkeit gesammelt. Nachdem man die ge-
16sten Metalle extrahiert hat, wird die regenerierte Laugungsfliissigkeit dem Material
erneut zugefiihrt.

Durch die Entwicklung des Suspensionsleachings, das erst im Labormafstab er-
forscht ist, werden viele neue Anwendungsbereiche erschlossen. Beim Suspensions-
leaching wird feinkorniges Material in der Laugungsfliissigkeit suspendiert und stén-
dig in Bewegung gehalten. Dies hat den Vorteil, da das Verhilnis von Material-
oberfliche/Materialvolumen vergroBert ist, der Kontakt mit der Laugungsfliissigkeit
verbessert wird und somit den Bakterien eine groBere Reaktionsfliche zur Verfil-
gung steht, Ein weiterer Vorteil ist die bessere Durchliiftung und eine bessere
Steuerung der Laugungsparameter. Im Vergleich zum Perkolatorleaching werden
beim Suspensionsleaching wesentlich kiirzere Laugungszeiten und bessere Metall-
ausbeuten erzielt. Die Ergebnisse anderer Autoren zeigen, daB3 im groBtechnischen
MaBstab ein Tank-Leaching in der Zukunft von grofer Bedeutung sein kann
(Bosecker, 1982; Brynesteyn & Duncan, 1971). Ein Einsatz des Tank-Leachings wird
erwogen fiir die Riickgewinnung von Metallen aus Industrieriickstanden, z.B. aus der
Zinkelektrolyse oder Kupferverhiittung.

Die baktericlle Laugung ist auch gut geeignet zur.Laugung von ausgefaulten Klar-
schlimmen, da hier die Schwermetalle als Sulfide vorliegen und der bei dem Faul-
prozeB entstehende Schwefel und Schwefelwasserstoff Energiequellen fiir die Thio-
bacillen darstellen (Schonborn & Hartmann, 1979). Weiterer Anwendungsbereiche
liegen in der selektiven Auslaugung von Pyrit aus Kohle, um somit die Kohle umwelt-
freundlich zu entschwefeln (Torma & Bosecker, 1982; Brierley, 1982; Francis &
Dodge, 1987) oder in der Entgiftung von Salzschlimmen, die bei der Nutzung geo-
thermischer Energiequellen anfallen (Lin et al., 1987).
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Der grofite Teil unserer Untersuchungen wurde mit Hamburger Hafenschlick, der
teilweise stark kupferhaltig ist, durchgefiihrt. Dieses Material diente zur Entwicklung
und Optimierung der Methode. Weitere Materialien waren Erzstaub aus der Nord-
deutschen Affinerie sowie Flugasche aus einer Miillverbrennungsanlage.

Schlick aus dem Hamburger Hafen enthilt hohe Schwermetallkonzentrationen. Die
Metalle sind unterschiedlich fest an carbonatische, hydroxidische, oxidische, organi-
sche, silicatische und sulfidische Komponenten gebunden. Der Schlick weist eine
Vielzahl von Mikroorganismen auf, da er sehr nihrstoffreich ist.

Fiir die Versuche wurden 3 verschiedene Hafenschlickproben verwendet:

Probe 1: Feststoffgehalt = 2.3 %; KorngroBe < 32 pm

Schwermetallgehalte: Cd Cu Fe Pb In
[mg kg™"] 40.4 672 49435 143 3796

Probe 2: Feststoffgehalt = 3.8 %; KorngrdBe < 32 pm

Schwermetallgehalte: Cd Cu Fe Pb In
[mg kg™ ] 43.9 717 50602 151 4020

Probe 3: Feststoffgehalt = 45 %; KorngroBe < 63 pm

Schwermetallgehalte: cd Cu Fe Pb In
[mg kg™ ] 7.2 246 29970 183 1067

Da der Hafenschlick die fiir die bakterielle Laugung bendtigten Bakterien Thioba-
cillus thiooxidans und Thiobacillus ferrooxidans enthilt, kann auf eine Anzucht in
speziellen Nahrmedien verzichtet werden. Um fiir die Versuche Impfmaterial zu er-
halten, konnen die Bakterien durch Ansiuern des Schlicks aktiviert und somit die
Vermehrung gefordert werden.

Hafenschlicksuspensionen (Feststoffgehalt = 2%) wurden mit verdiinnter Schwefel-
sdure auf einen pH-Wert von 4 angesiuert und im Trockenschrank, im Dunkeln bei
30 °C und unter tiglichem Umschiitteln aufbewahrt. Nach ca. 14 Tagen hatten die
Suspensionen einen pH-Wert von 2.8, woraus auf eine starke Vermehrung der Bak-
terien geschlossen werden konnte. Mikroskopisch konnte eine Vermehrung der Bak-
terien ebenfalls erkannt werde, eine Quantifizierung durch Auszihlen der Zellen war
aber nicht moglich, da die meisten Bakterien an den Feststoffen haften. Bei steigen-
der Aktivitat und Vermehrung der Bakterien sinkt der pH-Wert der Suspension. Aus



195

dieser Tatsache folgt, daBl die Wachstumsrate anhand der pH-Wert-Entwicklung be-
stimmt werden kann.

Die Untersuchungen verliefen in Anlehnung an das Verfahren des Suspensionslea-
chings. Die Versuche wurden sowohl in Erlenmeyerkolben durchgefiihrt als auch in
einem eigens dafiir konstruierten Bioreaktor. Der Bioreaktor bestand aus einem
Glas-ReaktionsgefdB, das ungefdhr 8 Liter faBt und mit einem Ablauf an der Seite
versehen war. Der Ablauf war mit mit einem Sedimentationsgefa8 verbunden, das im
unteren Teil konisch geformt war. Dariiber konnte die Suspension ablaufen und mit-
tels einer Pumpe mit Luft nach dem air-lift- Prinzip in den Bioreaktor zuriickge-
pumpt werden. Der Hafenschlick wurde mit einem Magnetriihrer im Bioreaktor
stindig in Suspension gehalten. Redoxverhiltnisse und pH-Wert wurden iiber Elek-
troden standig kontrolliert und aufgezeichnet. Die Versuche wurden in einem klima-
tisierten Raum (20 °C) durchgefithrt. Abbildung 66 zeigt den schematischen Ver-
suchsaufbau.

air-lift Prinzip

Luft

Sedimentation Bioreaktor

Abbildung 66: Schema des Versuchsaufbaus zur Bakteriellen Laugung

Die ersten Versuche dienten der Optimierung des Anfangs-pH-Wertes und der
Feststoffkonzentration. Es wurden drei Vorversuche mit Anfangs-pH-Werten von 3,
4bzw. 5 und jeweils Feststoffkonzentrationen von 1%, 2% bzw. 5% bezogen auf das




196

Trockengewicht angesetzt. Die Bakterien benotigen als Energiequelle reduzierte
Schwefelverbindungen. Um zu ermitteln ob diese Verbindungen in ausreichender
Menge im Hafenschlick vorhanden sind, oder ob durch Zugabe derselben die Aktivi-
tat bzw. das Wachstum der Bakterien geférdert werden kann, wurden in einigen Ver-
suchsreihen Schwefelverbindungen zugesetzt. AuBerdem wurde untersucht, inwie-
weit durch Animpfen mit Bakterien aus vorangegangenen Laugungsversuchen die
Effektivitdt verbessert werden kann.

Ein Vergleich der Versuchsansitze zeigte keine Unterschiede zwischen angeimpften
und nicht angeimpften Proben. Generell stiegen die pH-Werte bei den Proben mit
Schwefelzusatz zuerst an. Die End-pH-Werte lagen jedoch wesentlich niedriger als
bei den Ansitzen ohne Schwefelzusatz. Bedingt durch den anfinglichen pH-Wert-
Anstieg dauerte die Laugung mit Schwefelzusatzen wesentlich linger (ca. 45 Tage)
als bei den Versuchen ohne Schwefelzusitze (ca. 20 Tage). Bei einem Zusatz von
Natriumthiosulfat lagen die End-pH-Werte bei einem Feststoffgehalt von 2% bei ca
2.0, jedoch bei einem Feststoffgehalt von 5% nur bei 2.4.

Ein Vergleich der Versuche mit Natriumthiosulfat- und Schwefel-Zusatz zeigte, daf3
bei Zugabe von Schwefel der anfinglich gestiegene pH-Wert schneller absank und
dic End-pH-Werte wesentlich niedriger lagen. Besonders auffillig war, daf die nied-
rigsten End-pH-Werte bei einem Feststoffgehalt von 5% lagen. In einer zusitzliche
Versuchsreihe wurde Eisensulfat zu den Proben gegeben, um die Aktivitat der Thio-
bacillen ferrooxidans zu férdern. Durch die Zugabe von Eisensulfat bzw. Eisensulfat
plus Schwefel wurden schon nach ca. 10 Tagen pH-Werte von ca. 2.5 erzielt; der
End-pH-Wert von 1.5 war nach ca. 27 Tagen erreicht. Bei der Zugabe von Eisensul-
fat lagert sich ein dicker Eisenoxid-Ring an den Gefawandungen ab. Dies lieB sich
bei der zusitzlichen Zugabe von Schwefel nicht feststellen.

Die Ergebnisse der Metallausbeute durch die bakterielle Laugung unter verschie-
denen Bedingungen sind in der Tabelle 34 wiedergegeben.

Generell ist festzustellen, daB bei den Versuchen mit 2% Feststoffgehalt proportio-
nal mehr Schwermetalle in Lésung gehen als bei den Versuchen mit 5% Feststoffge-
halt. Cadmium wird bis zu 100% geldst, Zink bis zu 87%, Kupfer bis zu 81%, Eisen
bis zu 44% und Blei bis zu 15%. Die hochsten Metallausbeuten erhélt man bei Zuga-
be von Schwefel, mit Ausnahme von Kupfer, welches besser bei einer Zugabe von
Schwefel plus Eisensulfat gelaugt wird. Bei den anderen Metallen wird durch zusétz-
liche Zugabe von Eisensulfat kein besseres Losungsvehalten beobachtet. Blei wird
iberhaupt nicht gelost.

Vergleicht man die Ansitze, bei denen Schwefel zugesetzt wurde, mit denen unter
Zusatz von Thiosulfat, stellt man in der Regel eine bessere Auslaugbarkeit der Me-
talle bei einem Zusatz von Schwefel fest. Auffallend ist, da8 zwischen den angeimpf-
ten und nicht angeimpften Ansitzen meist kein Unterschied in der Metallausbeute
beobachtet werden kann. Lediglich bei einer Hafenschlicksuspension mit 5% Fest-
stoffgehalt ohne Zusitze wird die Laugung durch Animpfung effektiver.
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Bedingung Cu Zn Cd Fe ©Pb pH-Wert
[%]

2% FG, S, a 63 87 100 44 14 1.6
2% FG, S, na 58 87 100 42 15 1.7
2% FG, T, a 69 85 84 28 15 2.0
2% FG, T, na 70 79 83 24 12 2.0
2% FG, a 56 81 79 0.9 8 2.7
2% FG, na 56 79 86 1.1 6 2.8
5% FG, S, a 42 49 64 24 2 1.5
5% FG, S, na 44 48 54 26 3 1.5
5% FG, T, a 36 46 47 4 0.2 2.4
5% FG, T, na 35 46 47 4 1 2.4
5% FG, a 21 38 38 0.1 1 3.0
5% Fg, na 17 31 29 0.1 1 3.0
2% FG, a 25 80 74 0.2 0 3.6
2% FG, FeSO,, a 71 81 85 .-- 0 2.3
2% FG, FeS0,, S, a 81 87 100 --- 0 1.5
Bioreaktor:

5% FG, S, a 58 54 56 49 0.6 2.4

FG = Feststoffgehalt; S = Schwefel-Zugabe; T = Natriumthiosulfat-Zugabe;

a = angeimpft; na = nicht angeimpft; -- = nicht bestimmt

A
Die Ergebnisse zeigen, daB ein Zusammenhang zwischen pH-Wert und der Menge
an gelosten Metallen nicht immer gegeben ist. So wird z.B. in den Anséitzen mit 5%
Feststoffgehalt und Schwefel-Zusatz ein sehr niedriger End-pH-Wert erreicht, wobei
jedoch der Anteil an gelaugten Schwermetallen nicht entsprechend hoch ist. Bei ei-
nem Zusatz von Eisensulfat liegt der pH-Wert hoher als bei vergleichbaren Ansitzen
und trotzdem werden hier mehr Schwermetalle gelost. Die Ergebnisse des Versuches
im Bioreaktor zeigen, daf3 hier die Metalle besser gelost werden, besonders Eisen im

Vergleich zu den Versuchen mit 5% Feststoffgehalt in Erlenmeyerkolben.

Gute Ergebnisse wurden mit einem Anfangs-pH-Wert von 3 bzw. 4 erzielt. Bei pH 4
ist der Saureverbrauch jedoch geringer, was fiir eine praxisorientierte Anlage we-

sentlich kostengiinstiger ist.
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Bei der Optimierung des Feststoffgehaltes zeigen die Versuche mit 1% und 2% fast
gleiche und bessere Ergebnisse als die Versuche mit 5% Feststoffgehalt. 5% Festoff-
gehalt sind allerdings aus wirtschaftlicher Sicht giinstiger. Geringfiigige pH-Wert-
Anstiege wurden wihrend des Laugungsprozesses beobachtet. Eine mogliche Erkla-
rung wire der Carbonatgehalt des Probenmaterials, der im Laufe des Laugungspro-
zesses freigesetzt wird und so die Losung zeitweise puffert.

Ein Vergleich der pH-Wert-Entwicklung bei beiden Schwefelzusitzen zeigt, daB der
pH-Wert bei Zugabe von Schwefel schneller abfillt als bei Thiosulfat und auch einen
tieferen Endwert erreicht. Die besten Ergebnisse wurden mit Zugabe von Eisensulfat
plus Schwefel erzielt. Auffillig war hier die anfénglich sehr schnelle pH-Wert-Er-
niedrigung, die bei Sduredosierung weiter beschleunigt wiirde. Auch hier wird der
End-pH-Wert nach ca. 20 Tagen erreicht.

Es wurde festgestellt, da3 bei Zugabe von Eisensulfat und Schwefel kein Blei mehr
in Losung gefunden werden konnte. Auf der anderen Seite forderte gerade diese Zu-
gabe die Laugung von Kupfer, da Kupfersulfide besser durch direkte Oxidation von
Thiobacillus ferrooxidans gelost werden als durch eine hohe Siurekonzentration.
Diese Beobachtungen machten auch Schonborn & Hartmann (1979). Sie ‘stellten
fest, da3 Kupfer erst nach zusitzlichem Animpfen mit Thiobacillus ferrooxidans ver-
stdrkt in Losung ging. Das Ergebnis bestitigt auerdem die Aussage vieler Autoren,
daB Thiobacillus ferrooxidans fiir die direkte Oxidation verantwortlich ist und nicht
Thiobacillus thiooxidans.

Bei unseren Versuchen lieB sich meist kein Unterschied zwischen angeimpften und
nicht angeimpften Ansétzen feststellen. Dieses Ergebnis deutet darauf hin, da83 genii-
gend Bakterien im Hafenschlick vorhanden sind und ihre natiirliche Schwermetallto-
leranz entsprechend hoch ist. Lediglich bei den Versuchen mit 5% Feststoffgehalt
und ohne Zusitze ergab sich ein Unterschied. Hier war die Metallausbeute bei den
angeimpften Proben hoher. Daraus 1aBt sich schlieBen, da3 mit hdher werdenden
Feststoffgehalten eine Adaption der Bakterien an die jeweiligen Substratbedingun-
gen erforderlich ist.

Der optimale Feststoffgehalt ist von verschiedenen Faktoren abhingig. So kommt es
darauf an, in welchen chemischen Bindungsformen die Metalle vorliegen und wie
hoch bestimmte Metallkonzentrationen sind, welche toxisch fiir die Bakterien sein
konnen. AuBerdem ist die Durchmischung sowie die Beliiftung und die KorngréBe
des Substrates von entscheidender Bedeutung. Im Vergleich zu den erzielten Metall-
ausbeuten bei Hafenschlick liegen die Werte bei Klarschlammen, die von Schénborn
& Hartmann (1979) untersucht wurden, mit 100% Ausbeute firr Kupfer und Zink et-
was besser. Es wurden allerdings nur 83% Cadmium und nur 1.9% Blei gelaugt.

Die Ergebnisse des Versuches im Bioreaktor zeigen, daB die Metalle besser in Lo-
sung gehen als bei den Ansitzen mit 5% Feststoffgehalt in Erlenmeyerkolben. Dies
diirfte hauptsichlich auf die wesentlich bessere Beliiftung und Durchmischung zu-



199

rickzufilhren sein. Da die Versuche im Bioreaktor bei 20 °C durchgefiihrt wurden,
dirften die Metallausbeuten bei einer Versuchstemperatur von 30 °C noch steigen.

Die Schwierigkeiten einer groBtechnischen Anwendung liegen in den groBen
Schlickmengen, die jahrlich im Hamburger Hafen anfallen. Da man zur Laugung nur
Suspensionen mit einem Feststoffgehalt von maximal 5% in Abhingigkeit von der
Substratbeschaffenheit einsetzen kann, und die Laugungsdauer ca. 20 Tage betragt,
wiren aufwendige Anlagen zur Reinigung des Schlicks notwendig. Es wire daher il-
lusorisch das gesamte Baggergut aus dem Hamburger Hafen bakteriell laugen zu
wollen. Eine effektive Anwendung lieBe sich allerdings bei besonders hochkontami-
nierten Schlickanteilen vorstellen, wie sie in bestimmten Hafenbereichen vorliegen,
und fiir bestimmte Metalle auch in Erzstduben. Dabei ist offen, inwieweit durch eine
sequentielle Anordnung der Laugungsbehilter das Verfahren noch verbessert wer-
den kann. Eine Laugung von oxidischen Stoffen, wie z.B. Flugaschen, ist auch mit
Schwefel- oder Eisensulfat-Zusitzen nicht méglich.

434. IMMOBILISIERUNG DER METALLE

Zur Entsorgung der mit Schwermetallen belasteten Sedimente, die bei Baggerarbei-
ten in groBen Mengen anfallen, wird die Deponierung an Land zur Zeit als beste Lo-
sung angesehen. Sie wére optimal, wenn die Mobilitit der Schwermetalle einge-
schrénkt bzw. eine Freisetzung im Idealfall verhindert werden konnte. Im allgemei-
nen kann man davon ausgehen, daB das Mobilisierungsverhalten der Metalle durch
eine bodenmechanische Verfestigung des Baggergutes positiv beeinfluBt wird. Dane-
ben milssen Losungsalternativen fiir die Stabilisierung kontaminierter Bagger-
schlimme vor allem die chemischen Reaktionen und Prozesse im Deponiekérper be-
riicksichtigen und dabei insbesondere die Wirkung mobilisierender EinfluBfaktoren,
wie eine Oxidation des Materials, Veranderung des pH-Wertes oder Einfliisse gelos-
ter komplexierender Substanzen mit einbeziehen.

Es wurden inzwischen eine Reihe von Techniken beschrieben, mit denen sich die
Mobilitdt von Schadstoffen verringern 148t, indem

- durch chemische Reaktionen schwerlosliche Verbindungen hergestellt werden
(chemische Immobilisierung);

- durch Zugabe von Chemikalien das Wasser fixiert wird;

- durch Verénderungen der pH- und Redoxbedingungen die Loslichkeit verringert
wird;

- durch den Einbau von mechanischen Barrieren das kontaminierte Material von der
Umgebung abgeschirmt wird.

Bei den angewandten Immobilisierungstechniken ist es wichtig, daf die Begriffe ge-
nau definiert werden, um falsche Interpretationen zu vermeiden und die ablaufenden
Prozesse eindeutig zu klassifizieren (Wiles, 1987).
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Verfestigung beschreibt einen ProzeB, bei dem ein Bindemittel dem Abfallmaterial
zugemischt wird, um ein mechanisch festes Produkt zu erhalten. Dabei konnen aber
miissen nicht in jedem Fall chemische Bindungen zwischen den Schadstoffen und
dem Additiv entstehen.

Stabilisierung bezieht sich auf einen Proze8, durch den das Abfallmaterial in eine
stabilere chemische Form umgewandelt wird. Der Begriff schlieBt die Verfestigung
mit ein, beinbaltet aber gleichzeitig eine chemische Reaktion, um die toxischen Kom-
ponenten in nicht bzw. weniger toxische Verbindungen oder Substanzen zu iiberfiih-
ren.

Chemische Fixierung bedeutet die Umwandlung von toxischen Schadstoffen in neue,
nicht toxische Verbindungen. Der Begriff ist ofters unrichtig verwendet worden, um
Prozesse zu beschreiben, bei denen keine chemischen Bindungen zwischen Additi-
ven und Schadstoffen entstehen.

Einkapselung ist ein ProzeB, bei dem das Abfallmaterial durch eine neue Substanz,
2.B. Additive oder Bindemittel, umschlossen wird. Man unterscheidet zwischen Mi-
kroeinkapselung, dem EinschluB einzelner Partikel, und Makroeinkapselung, dem
EinschluB von Partikelagglomeraten oder des gesamten Abfallkdrpers.

Die Mehrzah! der Verfahren, die fiir die Verfestigung und Stabilisierung von verun-
reinigten Boden gebrauchlich sind, bedient sich diverser Binder wie Zement, Was-
serglas (Alkalisilicat), Puzzolan, Kalk oder Gips. Unter Puzzolanen versteht man
Bindemittel auf der Basis von Silicaten und Aluminaten, die nicht selbstdndig erhér-
ten, weil sie keinen reaktionsfihigen Kalk enthalten. Puzzolanische Eigenschaften
zeigen gewisse vulkanische Aschen (TraB), Hochofenschlacken und Flugaschen aus
Verbrennungsanlagen. Die Verfahren mit derartigen anorganischen Bindern sind als
Konditionierungsverfahren zu klassifizieren. Sie dienen in erster Linie der Verbesse-
rung von physikalischen Eigenschaften der zu behandelnden Abfallmaterialien, z.B.
der Verringerung von Staubbildung, Verminderung der Wasserdurchlassigkeit,
Uberfiithrung flieBfahiger Schlimme in deponiefdhige Materialien, Verbesserung der
Druckfestigkeit und Tragfahigkeit. Bei allen bisher bekannt gewordenen und naher
untersuchten Verfahren beruht der immobilisierende Effekt fast ausschlieBlich auf
dem physikalischen EinschluB der Schadkomponenten in eine feste und wenig was-
serdurchlissige Masse. Die Langzeitsicherheit dieses Einschlusses hangt von der me-
chanischen Stabilitit des Verfestigungsproduktes ab, d.h. das Produkt muf} gegen-
iiber der natiirlichen Verwitterung oder anderen Vorgéngen, die seinen Zerfall for-
dern konnten, widerstandsfahig sein. Um diese Widerstandsféhigkeit zu garantieren,
sind umfangreiche Materialpriifungen erforderlich und kann auf die Uberwachung
auch von mit Verfestigungsprodukten beschickten Deponien nicht verzichtet werden
(Wiedemann, 1982).

Detaillierte Ubersichten und Diskussionen gebriuchlicher Immobilisierungsverfah-
ren finden sich bei Wiedemann (1982), Rulkens et al. (1985) und Wiles (1987). An
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dieser Stelle soll deshalb nur auf einige typische Eigenschaften von Bindemitteln so-
wie auf Vor- und Nachteile der einzelnen Methoden eingegangen werden.

Zement ist hauptsichlich eine Mischung aus oxidischen Calcium-, Aluminium-, Silici-
um und Eisenverbindungen, die durch Erhitzen aktiviert werden und als hydrauli-
sche Bindemittel beim Kontakt mit Wasser infolge der Bildung waBriger Aluminate
und Silicate selbstdndig abbinden. Nach der Erhirtung sind diese Verbindungen
wasserunloslich. Es ist bekannt, daB sich viele Abfallstoffe mit Zement verfestigen
lassen. Schlimme mit Feststoffgehalten zwischen 25% und 60% brauchen nicht ent-
wissert zu werden, da Zement zur Konsolidierung Wasser benétigt. Es konnen ande-
re, schadstoffsorbierende Materialien, beispielsweise Tonminerale, zugemischt wer-
den. Bentonit hat z.B. eine groBe spezifische Oberfliche, die negativ geladen ist und
eine entsprechend hohe Kationenaustauschkapazitit besitzt. Zusitzlich kénnen viele
anorganische und organische Verbindungen durch Sorption gebunden werden.

Wasserglas (Alkalisilicat) ist ein anderes gebrauchliches Verfestigungsreagenz fiir
Abfallschlimme. Die Reaktion mit mehrwertigen Metallionen fithrt zu einem wiBri-
gen Gel, z.B.:

Na,Si05 + CaCl, + Hy0 ----- > CaSi0g + Hy0 + 2 Na* + 2 C1° (3.17)

Die meisten Ubergangsmetalle bilden schwerldsliche Silicate. Die Metalle werden,
ebenso wie organische Molekiile und andere Schadstoffe, in der Polymerstruktur
immobilisiert. Bei monovalenten Kationen und Anionen erfolgt keine chemische Fi-
xierung. Dies folgt aus der Natur der Wasserglas-Reaktion, bei der, wie Glg. (4.17)
zeigt, Alkali-Ionen und Anionen frei werden, so daB die Auslaugung zusitzlicher
Mengen dieser lonen nur durch eine Abnahme der Wasserpermeabilitit des verfe-
stigten Produktes eingeschrinkt werden kann.

Das amerikanische CHEMFIX-Verfahren beruht auf der Immobilisation schadstoff-
haltiger Abfallmaterialien durch Wasserglas und wird vor allem bei anorganischen
Schadstoffen angewandt; bei dem belgischen SOLIROC-Verfahren, das vor allem

fir die Verfestigung organischer Abfille geeignet ist, werden bisher nicht bekannte
Additive verwendet.

Kalk in Form von Calciumoxid oder Calciumhydroxid wird oft zur chemischen Stabi-
lisierung von Béden verwendet und gehort zu den nicht hydraulischen Bindemitteln,
die nur an der Luft erhirten. Die meisten natiirlichen Boden enthalten groBere Men-
gen an Kieselsauren oder stark wasserhaltige, kolloidale Aluminiumsilicate. Bei der
Vermischung solcher Boden mit Kalk finden puzzolanische Reaktionen statt, wobei
Calciumsilicate und -aluminate gebildet werden, die in der Regel eine gute Langzeit-
stabilitét, jedoch eine relativ langsame Verfestigung zeigen. Auch in Abwesenheit
dieser reaktiven Substanzen kann in einer Mischung von Schiimmen mit Calcium-
oxid ein gewisser Verfestigungseffekt erzielt werden.
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Calciumoxid reagiert mit Wasser zu Calciumhydroxid, welches eine vergroBerte und
damit reaktivere Oberfliche besitzt:

Ca0 + H20 ——-e> Ca(OH)z (4.18)

Calciumhydroxid ist relativ gut wasserldslich und stellt kein stabiles Endprodukt dar.
An der Luft wird jedoch beim Kontakt mit Kohlendioxid das stabilere Calciumcar-
bonat gebildet:

Ca(OH)2 + €0y ----> CaC0q + HZO (4.19)
Die Reaktion 1Bt sich durch kiinstliche Begasung mit Kohlendioxid beschleunigen.

Die Verfestigung von Gips bei der Zugabe von Wasser ist eine bekannte Reaktion,
bei der 1.5 Wassermolekiile in die Kristallstruktur des Calciumsulfathalbhydrats
(CaSO ‘1/2 H,0) eingebaut werden und Calciumsulfatdihydrat (CaSO 4 2 H20) ge-
bildet w1rd Dieser ProzeB 148t sich zur Verfestigung von Schlimmen nutzen, da in-
folge der starken Wasserresorption im Gips das Abfallmaterial ausgetrocknet wird
und die Gipskristalle ein stabiles Geriist bilden, in dem andere Schadstoffe einge-
bunden werden koénnen. Im Unterschied zu Calciumhydroxid ist Gips ein stabiles
Endprodukt, obwohl dessen Wasserloslichkeit relativ hoch ist.

Derzeit scheinen die Gips- und Zementindustrie nicht in der Lage zu sein, die bei
der Entschwefelung von Kohlekraftwerken anfallenden Mengen an Rauchgas-Gips
zu verarbeiten. Es besteht daher die Notwendigkeit, neue Anwendungsmoglichkeiten
zu erschlieBen, und eine dieser Moglichkeiten konnte der Einsatz von Gips bei der
Verfestigung von Abfallmaterialien sein.

Einigen Verfahren, insbesondere zur Immobilisierung von Schwermetallen in metall-
haltigen Schldmmen, Aschen und Stiuben, werden zum Teil Mechanismen chemi-
scher Fixierung (z.B. Bildung unléslicher Metallsilicate) unterstellt, die jedoch, wie
theoretische Uberlegungen und praktischer Versuche gezeigt haben, nicht statt-
finden. Statt dessen konnen stark alkalisch wirkende Binder wie Calciumhydroxid,
Kalkpuzzolan, Zement oder Wasserglas die Wasserloslichkeit von amphoteren Me-
tallen (Blei, Chrom, Kupfer, Nickel, Zink, Zinn) und metallkomplexierenden organi-
schen Substanzen (Huminstoffe) deutlich erh6hen. Die Loslichkeit von Schwermetal-
len kann ebenso bei der Anwendung von sauren Bindern wie z.B. Harnstoff/Form-
aldehyd erhoht werden.

Vorliegende Erfahrungen aus einem Langzeitversuch mit Baggergut aus dem Neckar
(Férstner & Calmano, 1984) deuten beispielsweise darauf hin, daf} bei konstanten
pH-Werten knapp iiber dem Neutralpunkt, bedingt durch hohe Carbonatgehalte, die
Mobilitdt der Schwermetalle auch unter Deponiebedingungen relativ gering sein
wird. Auf der anderen Seite ergaben Versuche mit Sedimenten aus dem Hamburger
Hafen, daB dort bei geringen Carbonatgehalten, insbesondere durch Oxidation sulfi-
discher Komponenten und Ammonium und vermittelt durch bakterielle Aktivititen,
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die pH-Werte deutlich absinken konnen und die Loslichkeit von Schwermetallver-
bindungen entsprechend stark erhoht wird. Ein wichtiger Stabilisierungsfaktor ist
daher der Gehalt an Puffersubstanzen. Bei schwach gepufferten Schiimmen emp-
fiehlt sich die Zugabe geeigneter Additive, die das Puffervermogen des Schlicks ver-
bessern und somit einen unerwiinschten Austrag von Schwermetallen verhindern.

Zur Stabilisierung von Baggerschlimmen auf Landdeponien haben wir erste orien-
tierende Experimente mit Kalkhydrat, Kalkstein, Zement und Kohleflugasche durch-
gefiihrt, die in verschiedenen Mischungsverhaltnissen dem originalen Hamburger
Hafenschlick beigemischt wurden. Die Mischungen unterschieden sich teilweise
deutlich in ihren pH-Werten (Tabelle 35).

Tabelle 35: Mischungen von Baggerschlamm und Zuschlagstoffen und resultierende pH-
Werte

Probe Hafen- Kalk- Kalk- Zement  Flug- pH-Wert

schlick hydrat stein asche
1 100 g - - - - 7.74
2 80 g 10g 10g - - 11.76
3 80 g - 20 g - - 8.68
4 80 g 10 g - 10 g - 11.43
5 80 g - - 10 g 10 g 11.44

Die Sauretitrationskurven sind fir drei Beispiele in der Abbildung 67 wiedergege-
ben. Die verfestigten Proben zeigen im Vergleich zum Originalschlick ein besseres
Puffervermogen, so daB eine Versauerung infolge natiirlicher Prozesse oder anthro-
pogener Einfliisse (saure Niederschlige) und eine dadurch verursachte Mobilisie-
rung von Schwermetallen ausgeschlossen ist. Besonders giinstig ist die Zugabe von
Kalkstein, mit dem iiber einen weiten Bereich des Siureeintrags pH-Werte um den
Neutralpunkt gewihrleistet werden kdnnen.

Auf der anderen Seite zeigten sich bei den noch feuchten Mischungen mit héheren
pH-Werten (Kalkhydrat, Kalkhydrat/Zement, Zement/Flugasche) eine verstirkte
Mobilisierung einiger Metalle, vor allem von Kupfer und Nickel, hohe CSB-, BSBs-
und TOC-Werte in den Eluaten, und es entstanden Geruchsprobleme durch eine
deutliche Ammoniakentwicklung. Einige Schwermetalle liegen bei hohen pH-Werten
in Form 16slicher Hydroxoverbindungen bzw. als stabile organische Komplexverbin-
dungen vor und konnen so iiber die geldste organische Substanz aus einer Deponie
ausgetragen werden.
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Abbildung 67: EinfluB von Calciumcarbonat und Zement/Flugasche-Zusdtzen auf das
Puffervermigen von Schlick aus dem Hamburger Hafen

In einer umfangreichen Untersuchung (Forstner et al., 1988) zur Verfestigung und
Stabilisierung wurde dem Hamburger Hafenschlick eine Reihe weiterer Bindemittel
und Bindemittelkombinationen in unterschiedlichen Mischungsverhéltnissen zugege-
ben (Tabelle 36). Dabei kamen auf den feuchten, stichfesten Schlick Bindemittelan-
teile von 5 bis 20 Gewichtsprozent. Von den Mischungen wurden Probenkorper an-
gefertigt, die unter verschiedenen Bedingungen gelagert wurden:

- in einem offenen PlexiglasgefiB bei Raumtemperatur und geschiitzt vor direkter
Sonneneinstrahlung;

- 28 Tage in PVC-Folie eingeschweiBt und weitere 28 Tage in einem dunklen Labor-
schrank bei méBiger Beliiftung getrocknet;

- 28 Tage in PVC-Folie eingeschweillt, in ca. 12-stiindigem Wechsel bei 3 °C und 40
°C und danach zum Trocknen in einem dunklen Laborschrank bei maBiger Beliif-

tung gelagert.

Fiir spitere bauphysikalischen Untersuchungen wurden zwei weitere Arten von Priif-
korpern hergestellt:

- kegelstumpfformige Probekérper (@ = 75/65 mm, h = 40 mm) nach DIN 1164
(Teil 5);

- pro Mischung 6 Priifkorper in den MaBen 40x40x160 mm nach DIN 1164 (Teil 7).
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Tabelle 36: Ubersicht iiber die Mischungsarten und -verhi1tnisse von Hamburger
Hafenschlick mit entsprechenden Additiven (nach Forstner et al., 1988)

Schlick/ *** Mischungs- Schlick/ *** Mischungs-
verhdltnisse verhdltnisse
weigfeinkalk 95:5 Ton + 5% Kalksand/TraB 90:5:5
90:10 80:10:10
85:15
80:20 Ton + 5% Kalksand/K{ieselgur 80:10:10
We iBfeinkaik/Kreidekalk 80:5:15 Ton/We iBkatkhydrat/TraB 80:5:10:5
WeiBfeinkalk/Gips 90:5:5 Zement (PZ 35 F) 90:5
80:10:10 90:10
85:15
WeiBfe inkalk /Rotschlamm 90:5:5 80:20
80:10:10
He idelberger Zement 90:10
WeiBfeinkalk/Zement (PZ 35 F) 90:5:5 85:15
80:10:10 80:20
WeiBfeinkalk/Flugasche 90:5:5 Zement (Aquafirm) 80:20
80:10:10
Zement (Sulfofirm) 80:20
weiBfeinkalk/TraB 90:5:5
80:10:10 Heidelberger Zement/Ton 90:5:5
80:10:10
WeiBkalkhydrat 90:5
90:10 Heideberger Zement/Flugasche 90:5:5
85:15 80:10:10
80:20
Zement(PZ 35 F)/Ton + 5% Kalksand/TraB  8(%10:5:5
Kreidekalk 90:10
85:15 Zement(Aquaf irm)/Zement (Sulfofirm)/Ton 80:5:10:5
80:20
Hochofenmeh1/Ton + 5% Kalksand 90:5:5
Kreidekalk/Gips 80:10:10 80:10:10
Gips/Ton + 5% Kalksand 90:5:5 Hochofenmeh1/F lugasche 90:5:5
80:10:10 80:10:10
Gips/Hochofenmeh 80:10:10 Flugasche 90:10
85:15
Gips/Flugasche 90:5:5 80:20
80:10:10
Flugasche/Zement (PZ 35 F) 90:5:5
Gips/Hochofenmeh1/Ton + 5% Kalksand 80:5:10:5 80:10:10
Ton/Kreidekalk 90:5:5 Flugasche/We iBfe inka 1k /Rot schlamm 80:5:10:5
80:10:10
TraB 90:10
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Nach den bauphysikalischen Untersuchungen wurden die gebrochenen Reste der
Priifkorper vor allem fiir chemische Untersuchungen weiter verwendet.

Der Hafenschlick sowie die Bindemittel und die Verfestigungsprodukte wurden auf
ihre mineralogischen Eigenschaften, die phasenspezifischen Bindungsformen der
Schwermetalle, die Auslaugbarkeit der Metalle und die mechanische Stabilitat unter-
sucht. Bei der Immobilisierung der Metalle spielen hauptsichlich drei Prozesse eine
Rolle:

- die Abnahme der Wasserdurchléssigkeit durch mechanische Verfestigung,
- die Bindung der Schwermetalle im Kristallgitter der neugebildeten Phasen,
- die Bildung von Verbindungen geringerer Loslichkeit.

Licht- und elektronenmikroskopische Untersuchungen ergaben, dal die Verfesti-
gung auf einer Gefigednderung beruht, die durch Mineralum- und -neubildungen
hervorgerufen wird. Dabei sind die Schlickpartikel von neugebildeten Phasen einge-
kapselt oder mit ithnen verwachsen, so daB sie ein festes Geriist bilden, dessen Zwi-
schenrdume mit ebenfalls neugebildeten, feinen Kristéllchen gefiillt sind (Abb. 68).

Durch rontgendiffraktometrische Aufnahmen und Mikrosondeananlysen (Abb. 69)
wurden die Stoffbilanz festgestellt und die neugebildeten Minerale identifiziert. Es
handelte sich dabei vornehmlich um Gips, Calcit, Portlandit, verschiedene Calcium-
silicathydrate, Calciumalumosilicathydrate und Calciumalumohydroxysulfate sowie
Ettringit und Mischkristallbildungen von Ettringit und Ettringit/Thaumasit. Sie re-
sultieren aus Reaktionen sowohl zwischen Bindemittel und Porenwasser als auch
der Bindemittel untereinander und zwischen Schlickkomponenten (vor allem amor-
phes Siliciumdioxid) und Bindemittel. Lingere Feuchtlagerung intensivierte die
Stoffmobilisation und forderte so das AusmalBl und die chemische Variationsbreite
der Mineralneubildungen, wie Zonarbau und Reaktionsraume zeigten.

Die im Schlick schwicher gebundenen Schwermetalle sind z.T. durch diffusen Ionen-
austausch oder wihrend des Kristallwachstums in die neugebildeten Mineralphasen
eingebaut worden, wie die Untersuchungen mit der Protonenstrahlmikrosonde erga-
ben. In Mischungen mit Hochofenmehl/Gips sind vor allem Kupfer, Nickel, Blei,
Chrom, Zink und Mangan in den Gipskristallen eingebaut. In den Mischungen mit
WeiBfeinkalk sind Nickel, Mangan und stark untergeordnet Zink in Calcit- und Port-
landitkristallen fixiert, wihrend in den Mischungpn mit Zement Blei sowie unterge-
ordnet Zink, Chrom, Eisen und Mangan in den Hydratphasen gebunden sind.

Die Stabilitit der Schwermetallbindung in den verfestigten Proben varriiert je nach
Beschaffenheit des zugegebenen Bindemittels. Wie die Ergebnisse der chemischen
Extraktionsverfahren zeigten, wird Cadmium verstarkt eingebaut, wenn Zement oder
die Bindemittelkombinationen Hochofenmehl/Flugasche bzw. Hochofenmehl/Gips
verwendet wurde. Nickel wird fester eingebunden bei einer Beteiligung von Flug-




Abbildung 68: In den Mikroporenraum hineingewachsene, nadelige Calciumsilicat-
hydrate (Schlick/Zement: 80/20)

asche/Gips, und Blei zeigt eine grofere Stabilitit der Bindung in Gemischen mit Ze-
ment, Kalkhydrat oder einer Kombination von Rotschlamm/Weifeinkalk. Fiir Kup-
fer wurden die besten Ergebnisse mit Flugasche und Flugasche/Gips sowie Hoch-
ofenmehl-Gemischen erzielt. Andere Schwermetalle wie Chrom, Zink und Mangan

sind offensichtlich in den verfestigten Produkten nicht wesentlich stabiler gebunden
als im unbehandelten Schlick.

Auch die Pufferkapazitit, aus der sich Riickschliisse auf das Mobilisierungsverhalten
von Schwermetallen ziehen 1aft, hingt von den verwendeten Bindemitteln ab. Titra-
tionsversuche mit Saure ergaben die besten Werte fiir WeiBfeinkalk, Weikalkhy-
drat, Kreidekalk, Zement und Hochofenmehl, wihrend bei der Zugabe von Gips

eine leichte Verringerung festgestellt wurde. Keine Auswirkungen zeigten Flugasche,
Ton und TraB.
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Abbildung 69: ElektronenstrahImikrosondeaufnahme (Fl4dchenscanning) eines neugebil-
deten Gipsaggregates, das ein bleihaltiges Mineral einschlieBt, mit
Ca/S/Si/Fe und Pb-Verteilung. Das Si-Verteilungsbild deutet auf hohe
Beteiligung von Tonmineralen und amorpher Kieselsdure in der Matrix
hin (Schlick/Hochofenmeh1/Gips)



209

Die Auslaugbarkeit der Metalle in den Verfestigungsprodukten wurde mit drei ver-
schiedenen Auslaugtests ermittelt:

- Standardelutionstest nach dem S4-Verfahren
- Saulenelutionstest
- Rithrelutionstest.

Nach dem S4-Verfahren zeigten Cadmium und Zink bei einer Reihe von Bindemit-
telmischungen verringerte Auslaugung. Nickel und Chrom wiesen eine signifikante
Verringerung der Konzentration im Eluat auf, wenn Hochofenmehl/Gips oder
Kreide/Gips zugemischt wurden. Fiir Blei ist die Auslaugung vermindert, wenn Gips
in Kombination mit Hochofenmehl, Flugasche oder Kreide verwendet wurde. Die
Freisetzung von Kupfer konnte schon durch geringe Zugaben von Flugasche/Gips
und Flugasche/Heidelberger Zement verringert werden.

Die Saulenelutionsversuche mit verdiinnter Sdure von pH 4 unterstrichen, daf bei
den Bindemittelkombinationen Hochofenmehl/Gips und Heidelberger Zement/Flug-
asche die Auslaugbarkeit der Schwermetalle am niedrigsten ist. Beste Ergebnisse
zeigten Mischungen mit pH-Werten zwischen 8 und 9. Offensichtlich sind die guten
Ergebnisse dadurch zu erkliren, da die Untersuchung an getrockneten Proben vor-
genommen wurden, in denen die im Porenwasser gelosten Schwermetalle in Oxidhy-
draten, Carbonaten, Sulfaten und den sehr unterschiedlich zusammengesetzten Sili-
cat- und Sulfathydraten fixiert werden. Bei hoheren Ettringitgehalten war die Bin-
dungsfestigkeit von Chrom, Blei, Kupfer und Zink deutlich verbessert. Auch in den
Rithrelutionsversuchen bestitigte sich, daB durch die Bindemittelkombination Hoch-
ofenmehl/Gips eine gute Schwermetallimmobilisierung stattgefunden hatte.

Bei den bauphysikalischen Untersuchungen zeigten die mit Zement verfestigten Pro-

ben die besten Druck- und Biegezugfestigkeitswerte. Die schlechtesten Ergebnisse
erzielten Mischungen mit Kreide und Gips.
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V. AUSBLICK

Ein wichtiges Ziel der vorliegenden Arbeit war es, einen Einblick in die natiirlichen,
chemischen Prozesse zu vermitteln, die das Verhalten von Schwermetallen in konta-
minierten Feststoffen bestimmen. Das Verstindnis der Mechanismen ist die Voraus-
setzung zur Entwicklung neuer Behandlungsstrategien und -methoden, mit deren
Hilfe negative Auswirkungen schadstoffbelasteter Materialien auf die Umwelt ver-
mieden werden konnen. Gleichzeitig bietet sich die Moglichkeit, neue realistischere
Bewertungskriterien und -verfahren aufzustellen, die dazu beitragen, die herkémmli-
chen Praktiken der Abfalldeponierung und die gingigen Testmethoden zu iiberprii-
fen bzw. zu ersetzen.

Nach wie vor gilt die Maxime, Schadstoffe an der Quelle, d.h. am Ort ihres konzen-
trierten Anfalls zu eliminieren bzw. zu behandeln und ihre Ausbreitung in der Um-
welt zu verhindern. Wo dies heute noch nicht moglich erscheint, muf3 angestrebt
werden, die Schadwirkungen z.B. durch die Wahl geeigneter Ablagerungsbedingun-
gen oder durch Zusatz immobilisierender Additive zu minimieren. Auf keinen Fall
darf das Prinzip der Verdiinnungsstrategic weiterverfolgt werden, wenn man be-
denkt, daB dadurch bisher noch relativ unbelastete Gebiete oder Okosysteme immer
starker kontaminiert werden, Mit relativ geringen Mengen eines Schadstoffes kénnen
so theoretisch riesige Flachen bis zum Bodengrenzwert kontaminiert werden, deren
Behandlung oder Sanierung dann ein Vielfaches der Kosten betragen wiirde, die fiir
eine Riickhaltung an der Schadstoffquelle aufzubringen wiren.

Um die komplexen Prozesse und Mechanismen besser zu verstehen, die sich nach
dem Eintrag von Schwermetallen in Okosystemen abspielen, sind vertiefte Einblicke
in Speziation und Bindungsformen der Metalle erforderlich. Die Untersuchungen
sollten bereits an der Quelle, d.h. im ProduktionsprozeB, am Abwasser, an der Ab-
luft bzw. beim Verbraucher beginnen. Mit den dabei gewonnenen Erkenntnissen
lieBen sich effizientere Riickhaltetechniken bzw. -strategien entwickeln, und in
Kenntnis der chemischen Form wiren genauere Vorhersagen iiber das weitere Ver-
halten der betreffenden Schadstoffe moglich. Dazu miissen die existierenden analyti-
schen Methoden verfeinert und neue Verfahren entwickelt werden. Insbesondere
sollten die Untersuchungen vor Ort unter realen Bedingungen verstirkt werden, um
potentielle Verinderungen durch Probentransport und -lagerung zu vermeiden.

Dies gilt auch firr Untersuchungen nach einer Ablagerung kontaminierter Materia-
lien. Beispielsweise ist bisher noch relativ wenig iiber die chemischen Formen von
Schwermetallen in Sickerwidssern von Hausmiill- und anderen Abfalldeponien be-
kannt, die sich aufgrund redoxsensibler Prozesse rasch verdndern kdnnen. Diese Tat-
sache und der Einfluf nicht definierter organischer Verbindungen machen es so
schwierig, Transportprozesse im Deponieuntergrund realistisch vorherzusagen.

Es gibt inzwischen eine Reihe von Ansitzen, solche Transportvorginge mit Hilfe von
numerischen Verfahren zu charakterisieren. In diesen Rechenmodellen sind Loslich-
keitsdaten von Schwermetallverbindungen, Sorptions-/Desorptionsreaktionen und
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Diffusionsvorgénge beriicksichtigt. Aber obwohl sie in einigen Fillen schon erfolg-
reich angewendet werden konnten, sind sie auf vielen Gebieten noch sehr unzurei-
chend und daher nur bedingt zu gebrauchen. Auch hier konnen nur ein erweiterter
Kenntnisstand der komplexen Prozesse und neue MeBverfahren Fortschritte
bringen.

In der Behandlung kontaminierter Baggerschlimme und insbesondere bei schwer-
metallbelasteten Boden sind noch viele Fragen offen. Erste technische Ansitze zur
Abtrennung der stark belasteten feinkdrnigen Fraktion bringen zwar eine erhebliche
Minderung des Mengenproblems, fithren aber auf der anderen Seite zu einem deut-
lich stiarker kontaminierten Restmaterial, das unter Umstinden nur nach aufwendi-
gen VorsorgemaBnahmen deponiert werden kann. Es miissen deshalb solche Verfah-
ren, die zu einer Reduzierung der Schadstoffmobilitit fiihren, weiterentwickelt und
zur technischen Anwendungsreife gebracht werden. Die enormen Mengen an sol-
chen Materialien, die in der Bundesrepublik Deutschland jahrlich anfallen, erfordern
nicht nur technisch durchfiihrbare, sondern auch finanziell machbare Losungen. Ein
zweiter, gangbarer Weg ist eine Reinigung der kontaminierten Feststoffe und im
giinstigsten Fall ein Recycling der darin enthaltenen Schwermetalle. Auch hier
sollten die in dieser Arbeit vorgestellten Verfahren auf ihre technische Anwendbar-
keit gepriift und eventuell neue Methoden und Anwendungsgebiete erschlossen wer-
den. Sie wiren vor allem fiir kleinere Mengen hochbelasteter Materialen geeignet
und konnten gezielt an sanierungsbediirftigen Standorten eingesetzt werden. Dabei
diirften biotechnologische Ansiitze in der Zukunft eine immer bedeutendere Rolle
spielen, obwohl sie gerade fiir Schwermetalle wegen der langen Reaktionsdauer und
unbefriedigender Ausbeuten heute erst am Anfang ihrer Entwicklung stehen.
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