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1. Einleitung

Aufgabenstellung

Am Ende der Projektlaufzeit wurde nicht nur international, sondern vor allem auch national
die Thematik der Reaktiven Wéande (v.a. Fe’-Barrieren), im breiteren Kreis diskutiert. Zu
Beginn des Projektes waren die Anwendungen dieser innovativen
Grundwassersanierungstechnologie zur Reinigung CKW-kontaminierter Aquifere erst an
wenigen Standorten in Nordamerika in der Erprobungsphase. In diesem Kontext wurden die
Ziele des Forschungsvorhabens definiert und die Fragestellung formuliert:

- wie hoch ist die Langzeitstabilitéat der verwendeten Reaktormaterialien

- wie groB ist die Inhibierungstoleranz der Reaktormaterialien gegentber hydraulischen
und hydrochemischen Veranderungen

- welcher Austrag grundwassergefahrdender Abbau- und Umsatzprodukte ist aus den
Reaktoren langfristig zu erwarten

Zur Bearbeitung dieser Fragen galt es,

- ein generelles ProzeRverstandnis der reduktiven Dehalogenierung von CKW in einem in-
situ-Reaktor aus elementarem Eisen zu erlangen

- die hydraulischen und geochemischen Randbedingungen, die die Effizienz der
reduktiven Dehalogenierung von CKW via Fe®-Oxidation kontrollieren, zu erfassen

- Optimierungsstrategien zu entwickeln und zu testen

- und technisches Know-how beim grof3skaligen Bau und Betrieb von in-situ-Reaktoren zu
schaffen.

Um also die Anwendung des Verfahrens in der Praxis kalkulierbar zu machen, sollte in der
wissenschaftlichen Bearbeitung eine Uberprifung der Sicherheitsanforderungen an ein
prinzipiell vielversprechendes und kosteneffizientes Sanierungskonzept erfolgen. Hierzu
sollte der Einflu bzw. die Inhibitorwirkung gangiger anorganischer und organischer
Komponenten im Grundwasser auf die langfristige Reaktivitat der Fe®-Granulate in Batch-,
Saulen- und 3D-Experimenten untersucht werden und soweit moglich ein Modellkonzept
entwickelt, geeicht und validiert werden, um die Mdglichkeiten und Grenzen des Verfahrens
auf der Basis wissenschaftlicher Untersuchungen zu beurteilen.

Voraussetzungen

Die Projektbearbeitung erfolgte zunéchst am Institut fir Wasserbau der Universitat Stuttgart
in enger Zusammenarbeit mit VEGAS (Versuchseinrichtung zur Grundwasser und
Altlastenuntersuchung). Im Zuge der Wegberufung des Antragstellers im letzten Drittel der
Projektlaufzeit wurde die Projektbearbeitung verlagert und am Geowissenschaftlichen
Institut, Lehrstuhl fir Angewandte Geologie, der Universitét Kiel weitergefuhrt. Am Institut fur
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Wasserbau der Uni Stuttgart waren gute Voraussetzungen fur die Durchfuhrung des
Projektes gegeben:

- Einbindung in VEGAS

- Nutzung des VEGAS-Laboratoriums zur Analytik

- Erfahrungen und Vorarbeiten im Bereich der Altlastensanierung am Institut

- Bereitstellung eines GrofRbehdlters in VEGAS fir den zunéchst geplanten grof3skaligen
3D-Versuch

- Raumliche Nahe zu Bearbeitern ahnlicher Thematik (z.B. Universitat Tlbingen)

- Grundsétzlich positive Einstellung der entsprechenden Landesbehdrden gegeniber
innovativer Grundwassersanierung

Auch wenn das VEGAS-Laboratorium gut ausgerustet war, muften fur die Bearbeitung der
anfallenden Proben zusétzliche Gerate beschafft werden (z.B. lonenchromatograf, HPLC).
Im Zuge der Verlagerung der Projektbearbeitung nach Kiel konnten die Gro3gerate zunachst
ausgeliehen werden und dartiber hinaus in einer Ubergangsphase die analytische
Kompetenz des VEGAS Labors weiter genutzt werden, so dall auch am neuen
Bearbeitungsstandort &hnlich gute Voraussetzungen fir die Projektbearbeitung gegeben
waren. Am Lehrstuhl fir Angewandte Geologie der Universitat Kiel, dem ein eigenes
Analytiklabor zugeordnet ist, wurden Uber Jahre Fragestellungen der Grundwasserchemie
bzw. der Transportprozesse im Grundwasser bearbeitet. Da zum Zeitpunkt der
Projektverlagerung auf den 3D-Versuch zugunsten von Felduntersuchungen an realen
Anwendungen verzichten worden war, konnte die Restbearbeitung am neuen Standort
problemlos erfolgen, aul3er dal} es zu einer zeitlichen Verzégerung bedingt durch die
Umsiedlung der Arbeitsgruppe kam.

Planung und Ablauf

Entsprechend der Projektplanung wurden zunachst Materialien ausgewahlt, die potentiell
geeignet fur die in-situ-Sanierung von CKW-belasteten Grundwassern waren. Mit Hilfe von
Batchversuchen konnte dann eine Entscheidung fur die Materialien herbeigefiihrt werden,
mit denen die Projektbearbeitung fortgesetzt werden sollte. In den folgenden Batch- und
Saulenversuchen wurde der EinflulB gangiger Grundwasserinhaltstoffe auf das
Abbauverhalten untersucht, ein Prozel3verstandnis entwickelt, sowie Optimierungsansatze
erprobt. Entgegen der urspringlichen Projektplanung wurde das Untersuchungsprogramm
erweitert, um auch den Einflu@ von Chlorid und H4SiO, auf den Abbauprozel3 zu
charakterisieren. Die starkste Divergenz zwischen Projektplanung und -durchfihrung ist der
Verzicht auf das grof3skalige Gerinneexperiment. Wahrend der Projektlaufzeit bot sich die
Gelegenheit, sich an der Planung, Installation und Uberwachung von Fe’-Reaktoren zur
Sanierung realer Grundwasserschaden zu beteiligen, so daf? in Absprache mit dem BMBF
auf das Grofl3gerinneexperiment verzichtet werden konnte. In den Felduntersuchungen
konnten kostengunstiger und fir die Einflhrung der Sanierungstechnologie am nationalen
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Markt mit groRerer Signalwirkung die gleichen Fragestellungen wissenschaftlich bearbeitet
werden.

Wissenschaftlicher und technischer Stand zu Beginn des Projektes

Die Anwendung von Fe° zur in-situ-Sanierung CKW-kontaminierter Aquifere war zu Beginn
des Projektes auf wenige Pilotstandorte in Nordamerika beschrankt, wobei allen
Anwendungen ein niedriger Mineralisierungsgrad des Grundwassers gemeinsam war. Die
grofite Erfahrungsdauer lag bei etwa 1.5 Jahren.

Auch wenn die prinzipielle Eignung unedler Metalle zur reduktiven Dehalogenierung
chlorierter Pestiziden seit Anfang der 70er bekannt ist, wurde erst etwa 10 Jahre vor Beginn
des Projektes die Bedeutung von nullwertigen Eisen fur die Grundwassersanierung erkannt,
in den folgenden Jahren die Anwendung in geochemischen Barrieren konzeptioniert und
durch die kanadischen Firma EnviroMetal Inc. (EMI) patentiert. In Deutschland ist der
Lizenzgeber des Verfahrens die Firma I.M.E.S. GmbH, Wangen.

Neben den zum Zeitpunkt der Projektbeantragung kaum geklarten Prézipitatbildungen und
deren EinfluR auf die Langzeitreaktivitdt waren aber selbst, trotz der bereits erfolgten
Anwendung in der Praxis, die genauen Prozel3ablaufe der reduktiven Dechlorierung von
CKW via Fe° sowie die die Kinetik kontrollierenden Parameter noch relativ ungeklart und
standen im Interesse der wissenschaftlichen Forschung (z.B. Chlorierungsgrad, pH-Wert,
Oberflachengréfze). Auch wenn unbestritten war, daf3 die reduktive Dehalogenierung ein
abiotischer und elektrochemischer Prozel3 ist, war die Summengleichung des Prozesses
ungeklart. So war nicht bekannt, ob molekularer Wasserstoff oder auch Fe? fur die
Dechlorierung notwendig waren oder ob die Reduktion héherchlorierter Kohlenwasserstoffe
Uber mehrere Stufen verlauft (was als wahrscheinlich galt) oder das Endabbauprodukt direkt
gebildet wird.

Die existierenden alternativen Verfahren zur Sanierung bzw. Sicherung von CKW-
Schadensfallen, wiesen in der Praxis meist eine Reihe von Problemen auf und waren in der
Regel auch recht kostenintensiv. Die wichtigsten Verfahren waren: "pump & treat"-Verfahren,
Mikrobieller Abbau oder Kapselung.

Die folgenden Literaturstellen und Konferenzbeitrage geben den Stand der Wissenschaft
zum Projektbeginn wider: BORONINA & KLABUNDE (1995), CIRPKA & HELMIG (1994), DAMKE
(1995), DVWK (1991), GILLHAM (1995), GILLHAM & BURRIS (1992), GILLHAM ET AL. (1993),
GILLHAM & O"HANNESIN (1993), GROPPER & HOGG (1994), METHESON & TRATNYEK (1994),
STARR & CHERRY (1994) UND WEATHERS ET AL. (1995)
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Zusammenarbeit mit anderen Stellen

Im Rahmen der Projektbearbeitung gab es Zusammenarbeiten auf verschiedenen
Teilgebieten mit folgenden Institutionen und Firmen:

- VEGAS

- Lehrstuhl fir Angewandte Geologie der Universitéat Tubingen

- Umweltforschungszentrum Halle/Leipzig

- Institut fur Umweltschutz, Fachgebiet Umweltmikrobiologie und Technische Hygiene, TU
Berlin

- Institut fur Geowissenschaften der Universitat Kiel (Spurenanalytik)

- LM.E.S. GmbH, Wangen

- Mull & Partner Ingenieurgesellschaft mbH

- Institut Fresenius, Taunusstein

- Institut fur Luft- und Raumfahrt der Universitat Stuttgart (Gasanalytik)

Berichte und Publikationen:

Eine Liste der mit diesem Projekt im Zusammenhang stehenden Publikationen,
Tagungsbeitragen, Berichten, Promotionsschriften und Diplomarbeiten findet sich im
Anhang. Im Rahmen der Projektbearbeitung konnten zwei Promotionen angefertigt und eine
dritte teilweise bearbeitet werden, insgesamt 8 Diplomarbeiten zum Abschlu3 gebracht,
bisher 18 Publikationen in Fachzeitschriften vero6ffentlicht und auf insgesamt 57
Konferenzbeitragen die Ergebnisse dem Fachpublikum vorgestellt werden. Dartber hinaus
konnte in einzelnen Beratungsgesprachen die Thematik in Behdrden und Amtern sowie bei
Altlasteneignern und -sanierern erlautert werden und damit nicht unwesentlich zur heutigen
Akzeptanz der Sanierungsmethode in Deutschland beigetragen werden.
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2. Reaktionswéande

2.1 Stand der Entwicklung bei Reaktionswanden

Wahrscheinlich hat keine neu entwickelte Grundwassersanierungstechnologie soviel
Interesse hervorgerufen, wie die reaktiven geochemischen Barrieren. Dies liegt zum einen
an dem guten Verhéltnis zwischen Kosten und Effizienz und zum anderen an der
Mdoglichkeit, mit reaktiven Wanden Grundwasserkontaminationen zu sanieren, die mit
anderen Methoden nur kostenintensiv und schwierig zu bearbeiten sind. In der Mehrzahl der
heute installierten Reaktionswande (full scale oder pilot scale) wird metallisches Eisen
eingesetzt, um eine Kontamination in ungiftige Stoffe umzuwandeln oder zu fixieren.

Mit Fe® konnen organische Verbindungen dehalogeniert werden und anorganische
Grundwasserkontaminanten wie Cr(VI) reduziert oder geféllt werden. Daneben wird, in
"funnel & gate"-Systemen, Aktivkohle eingesetzt und auch organische Materialien wurden
erfolgreich in in-situ Anwendungen verwendet um Nitrat oder Sulfat aus dem Grundwasser
zu entfernen. In den letzten Jahren wurden eine Reihe von Materialien untersucht, um eine
Reaktivitatssteigerung sowohl in Fe®-Systemem als auch in Bioabbau-Systemen zu
erreichen. Eine umfangreiche Zusammenstellung findet sich z.B. in POWELL et al., (1998), die
bestuntersuchten Feldanwendungen in Nordamerika sind ebenfalls in einem Bericht der EPA
zusammenfassend dargestellt (EPA, 1999). In der Tabelle 1 sind die Stoffe aufgelistet, Uber
deren Status der Reinigungsmdglichkeit in Reaktionswanden Informationen der Literatur
entnommen werden kénnen.

In der Bundesrepublik wurde erst 1998 mit den ersten Installationen an drei 6ffentlich
geforderten Modellstandorten in Rheine (LCKW), Karlsruhe (PAK) und Tibingen (LCKW)
sowie an einigen ausschlief3lich privat finanzierten Standorten (z.B. Denkendorf, Edenkoben)
begonnen (TEUTSCH et al., 1999). Im GroRRforschungsvorhaben SAFIRA werden in 5 in-situ-
Reaktoren die Kombinationsmoglichkeit von reaktiven Materialien zur Abreinigung komplexer
Grundwasserkontaminationen untersucht und neue Materialien entwickelt (WEIR et al., 1997).

Es gibt derzeit zwei unterschiedliche Bauformen flr Reaktionswande, "funnel & gate'-
Systeme und vollflachig durchstromte Wande. Fur beide Installationsarten sind
Tiefbauarbeiten in gewissen Umfang notwendig, so dal3 die Anwendung der Technologie
bisher auf Teufen von weniger als 25 m beschrankt bleibt. Modernere Techniken, das
reaktive Material in den Untergrund einzubringen, wie z.B. Uberschnittene Bohrpfahlwande,
Injektionsverfahren, "hydrofracturing” oder Kryo-Verfahren kdnnen dazu beitragen, diese
Teufenbeschrankung zu Uberwinden.

Die meil3ten Probleme, die im Zusammenhang mit der Anwendung von Reaktionswanden
auftraten, konnten auf einen zu kleinen Erkundungsumfang oder einer der Fragestellung
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nicht angepalfiten Erkundung des jeweiligen Schadensfalls zurtick gefiihrt werden. Partielle
Hoherbelastungen im Anstrom der Reaktionswand oder eine Unter- bzw. Umstrémen von
reaktiven Barrieren konnte als Ursache identifiziert werden (frdl. mundl. Mitt., Prof. Dr. Puls).
Auch die eigenen Erfahrungen am Standort Rheine zeigten, dall im wesentlichen
hydraulische Unwagbarkeiten und starke Schwankungen der Zustrombelastung zu einer
nachlassenden Reinigungsleistung fiihrten, wenn Zustrom- und Abstromkonzentration als
Leistungsindex gewertet werden.

Das stetig anwachsene Interesse an dieser Technologie zeigt sich allein in der Anzahl der
themenbezogenen Veroffentlichungen, so listet die "Eisen-Referenz"-Datenbank des
Grundwasserforschungszentrums des Oregon Graduate Institute of Science and
Technology, Portland (http://cgr.ese.ogi.edu/ironrefs) Gber 100 Literaturstellen zum Thema
Eisen in Reaktionswanden allein fir den Zeitraum 1998 bis 2000 auf. Auf den Internetseiten
der EPA finden sich zahlreiche Beispiele fur erfolgreiche Anwendungen von
Reaktionswanden und dartber hinaus Richtlinien zur Installation von Reaktionswanden oder
auch Wirtschaftlichkeitsstudien (http://www.epa.gov/ada/eliz.html). Insgesamt zeigt sich das
Internet derzeitig neben Fachtagungen als die aktuellste und ausfuhrlichste
Informationsquelle, so ist auch das Remedial Technologies Developement Forum
(http://www.rtdf.org) und das Permeable Reactive Barrier Action  Team
(http://www.rtdf.org/public/permbarr/default.ntm) im Netz erreichbar.
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Tab. 1: Stoffe und ihre Reinigungsmdglichkeiten mit Reaktionswénden (PoweLL et al., 1998)

Kontaminanten behandelbar mit Reaktiven Wanden

Organische Kontaminanten

Anorganische Kontaminanten

Methane Tetrachlormethan
Trichlormethan
Dichlomethan

Spurenmetalle Chrom
Nickel
Blei

Uran
Technecium
Eisen
Mangan
Selen
Kupfer
Kobalt
Cadmium
Zinc

Ethane Hexachlorethan
1,1,1-Trichlorethan
1,1,2-Trichlorethan
1,1-Dichlorethan

Anionen Sulfat
Nitrat
Phosphat
Arsen

Ethene Tetrachlorethen
Trichlorethen
cis-1,2-Dichlorethen
trans-1,2-Dichlorethen
1,1-Dichlorethen
Vinylchlorid

Propane 1,2,3-Trichlorpropan
1,2-Dichlorpropan

Aromate Benzol
Toluol
Ethylbenzol

Andere Hexachlorbutadien
1,2-Dibromoethan

Freon 113
N-Nitrosodimethyldiamin

Stoffe die derzeit nicht mit Fe® behandelt werden kénnen

organische Komponenten

anorganische Komponenten

Dichlormethan
1,2-Dichlorethan
Monochlorethan
Monochlormethan

Chlorid
Perchlorat

Komponenten mit unbekanntem Potential

organische Komponenten

anorganische Komponenten

Chlorbenzole
Chlorphenole

eine Reihe von Pestiziden
PCBs

Quecksilber
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2.2 Allgemeine Methodik

An dieser Stelle soll die grundsatzliche Methodik der im Mittelpunkt dieses Projektes
stehenden Laborversuche dargestellt werden. Abweichungen von der allgemeinen Form sind
in den einzelnen Kapiteln kurz beschrieben und in ausfihrlicher Form in den entsprechenden
Dissertationen, Diplomarbeiten, Veroffentlichungen und Zwischenberichten dokumentiert.

2.2.1 Batchversuche

Zur Durchfuhrung der dynamischen Batchversuche wurden 20 ml Reaktionsgefalie (GC-
Vials) verwendet. Nach Einflllung des Reaktormaterials werden die Vials mit den Losungen
(CKW und ionischem Zusatz) ohne uberstehende Gasphase vollstandig beflllt und
anschliefend durch Aluminiumkappen mit teflonbeschichteten Butylgummidichtungen
verschlossen (Abb. 1).

20 ml GC-Vial

LINEARSCHTTLER

GC-MS

Abb. 1: Schema zum Ablauf der Batchversuche.
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Die Einwaage des Reaktormaterials richtete sich nach der Grof3e der reaktiven spezifischen
Oberflache, so daB aus Grinden der Vergleichbarkeit der Quotient aus
Festphasenoberfliche und Lésungsvolumen anndhernd konstant blieb. In der
Uberwiegenden Zahl der Versuche wurde kommerziell erhaltliches Fe°® (HartguR-Strahimittel
DIAMANT rund, GH-R 1-1.6 mm, Fa. Wirth) verwendet. Mit einer spezifischen Oberflache
(Bestimmung nach Methode von BRUNAUER, EMMETT + TELLER) von 0.043 m?g und einer
Einwaage von 30 g/Vial wurde das angestrebte Verhaltnis aus
Metalloberflache/Lésungsvolumen auf etwa 0.071 m?/ml eingestellt. Um Beeinflussungen der
Reaktionsrate durch diffusive Transportlimitierungen zu minimieren wurden die Reaktanden
mit Hilfe eines Linearschuttlers (LABOSHAKE LS 5 RO 5, Fa. Gerhardt) mit einer
Schittelfrequenz von 200 Hz durchmischt. Insgesamt mindestens 11 Probenahmezeitpunkte
ermoglichten eine der Reaktionskinetik angepal3te Datendichte. Drei Parallelproben pro
Zeitpunkt erhdhten die Reproduzierbarkeit der Ergebnisse. Proben der Stammldsungen
(ohne Metall) ermdglichten die Erfassung evtl. auftretender Entgasungsprozesse wahrend
des Befilllens, des Schiittelns und der Probenahme. Alle Proben wurden mit einem 0.2 pm
Membranfilter (regenerierte Cellulose-Acetat, Fa. Scheicher & Schiill) filtriert, um
Sorptionsprozesse der CKW (auch anderer Inhaltsstoffe) an feinkdrnigen und kolloidalen
Festphasen nach der Probenahme zu verhindern.

2.2.2
aulenversuche

Um mdogliche Beeinflussungen des CKW-Abbaus durch Grundwasserkonstituenten,
Transportlimitierungen des Abbaus und Permeabilitatsverringerungen infolge von
Prazipitatbildungen und Wasserstoffentwicklung, sowie den Austrag
grundwassergefahrdender Abbau- und Umsatzprodukte zu erfassen, wurden eine Reihe von
Saulenversuchen in Betrieb genommen.

Die Saulen bestanden aus Plexiglas® oder HDPE (Hochdichtes Polyethylen), waren 100 cm
lang mit einem Durchmesser von 10 cm (Abb. 2). Neben Zu- und Ablauf erlauben insgesamt
9 Beprobungséffnungen (Probeports) die Aufnahme reprasentativer Konzentrationsprofile
entlang der FlieRstrecke. Die Beprobung erfolgte mittels permanent installierter 10 cm langer
korrosionsbestandiger Kanulen (ID: 1mm) mit Luer-Lock-Anschlufld und PE-Einwegspritzen.
Vorversuche zeigten, daR diese Versuchsrandbedingungen (ohne Fe’-Fiillung) zu keinen
signifikanten TCE-Verlusten infolge von Sorptions- und Entgasungsprozessen fuhrten. Aus
der Einwaage der nall eingebauten (Proctor-Verdichtung), chemisch unvorbehandelten
kugelformigen Eisenpartikel (GH-R 1-1.6 mm), das S&aulenvolumens und der Materialdichte
von 7.4 glcm® (Fa. Wiirth) ergab sich eine Gesamtporositat von 37 %. Das Verhéltnis von
Metalloberflache zu Porenwasservolumen lag demnach bei 0.45 m*ml. Unter Verwendung
des hydraulischen Modellprogrammes ASM konnte mit ca. 5 cm die Machtigkeit einer
Kiesfilterlage (DOROSILIT Kristallguarz, 3-5 mm) am Beginn der Fliel3strecke so
dimensioniert werden, daf Uber den gesamten Flie3querschnitt eine 1-dimensionale
Stréomung in dem Fe®-Reaktionsraum gewahrleistet wurde. Eine zweite Kiesfilterlage tiber
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dem Fe’-Reaktionsraum verhinderte

l .y N den Zutritt von Luftsauerstoff an das
Port9 (92 cm) stalkuar, 3 mm Eisen und damit unerwiinschte
Korrosionsprozesse. Nicht zuletzt aus
Kostengrinden wurde teilweise auf die
vorgesehene Vorratshaltung der CKW-
Lésungen in elastischen Tedlar®-
Beuteln verzichtet und statt dessen ein
leistungsfahigeres System aus Misch-
und CKW-L6sungskammern konzipiert
und in Betrieb genommen. Eine
Port 6 (47 cm) == mehrkanalige Préazisions-
Peristaltikpumpe (IPC-12, Fa. Ismatec)
forderte dabei demineralisiertes
Port 5 (32 cm) == Wasser in ein 400 ml Ldésungsgefaf,
—|— Fe (GH-R 1,00 - 1,60 mm) dem die zu l6sende CKW-Phase (TCE)
Port 4 (22 cm) —— im UberschuR zugegeben wurde. Eine
Forderrate von ca. 0.06 ml/min ergab
Port 3 (13 cm) —— bei einem Volumen von 400 ml eine
Port 2 (8 cm) =—— durchschnittliche Aufenthaltszeit von

Port 1 (3 cm) etwa 111 Stunden (ein
I Fiterkies (Dorsi) Volumenaustausch in der
Kristallquarz 3 - & mm Losungskammer) und gewahrleistete

damit die Herstellung einer
kontinuierlich gesattigten TCE-Ldsung
Abb. 2: Schematische Darstellung einer Versuchssaule. (ca. 1100 mg/l). Mit dem Einsatz einer

zZweiten mehrkanaligen
Peristaltikpumpe (MC-MS/CA 8, Fa. Ismatec) und einem Mischgefal® konnten mit variablen
Pumpraten verschiedene Verdinnungen und damit flr die Saulenexperimente stets
unterschiedliche TCE-Zulaufkonzentrationen erreicht werden. Samtliche Lésungen der
Misch- und Lésungskammern wurden mit einem Multimagnetrihr-System (VARIOMAG HP
15, Fa. H+P) mit 15 Ruhrstellen durchmischt. Sorbtionsinerte Teflonschlauche (PTFE, ID 4
mm, AD 6 mm) ermdglichten einen verlustfreien Transfer des geldosten TCE zwischen
Mischkammern und Versuchsséulen.

Port 8 (77 CM) s

Port 7 (62 cm) s

Zur Erfassung von Permeabilitatsverringerungen infolge Prazipitatbildungen wurde anstelle
der vorgesehenen induktiven Druckaufnehmer mittels Piezometerharfen ebenfalls eine
kostenginstigere Alternative gefunden. Das Anbringen von Schlauchen an den Niveaus der
Beprobungsoffnungen  ermdglichte Messungen von  Druckdifferenzen an  einer
Piezometerharfe und damit die Berechnung von Permeabilitdtsverringerungen.

Im Vergleich zu Saulenversuchen, wie sie bisher im allgemeinen praktiziert wurden und bei
denen nur eine Beprobung der Zu- und Ablaufe erfolgte, stellen die fir dieses Projekt
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konzipierten Versuchsséulen eine wesentliche Weiterentwicklung mit entscheidenden
Vorteilen dar. Anhand der zehn MeRpunkte ist es mdglich, die Ordnung der Reaktionskinetik
direkt zu bestimmen, somit missen hierzu keine Annahmen getroffen werden, wie dies bei
einem System mit nur zwei Mel3punkten der Fall ist. Auch mit Systemen, die entlang der
FlieRstrecke 2-3 Probenahmestellen besitzen 14kt sich ein Ubergang zwischen
unterschiedlichen Reaktionskinetiken kaum nachvollziehen. Um bei Anderungen des
Abbauverhaltens der organischen Kontaminanten eine Korrelation zu parallelen Reaktionen
geogener oder anthropogener Grundwasserkonstituenten ableiten und diese gegebenenfalls
guantifizieren zu kobnnen, ist ebenfalls eine moglichst hohe Auflésung der
Konzentrationsverlaufe innerhalb der Reaktionsraume erforderlich. Die in diesem Bericht
beschriebenen Ergebnisse belegen, dal die gewahlte Versuchsanordnung zur
Dimensionierung reaktiver Fe®-Wande geeignet und erforderlich ist.
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2.3 Einfihrung in die Thermodynamik, Kinetik und die
Reaktionsmechanismen der Redox-Prozesse in Fe°-
Reaktionswanden

2.3.1 Thermodynamische Grundlagen von Redoxreaktionen

Die Reduktion von LHKW via Fe® ist ein - aufgrund seines groRen Potentialunterschiedes -
relativ schneller Prozel3, der deshalb haufig mit der chemischen
Gleichgewichtsthermodynamik beschrieben werden kann (vgl. Abb. 3). Entsprechend der
Grundlagen der Thermodynamik kann eine chemische Reaktion unter den herrschenden
Bedingungen (Druck, Temperatur, Aktivititen der Spezies) nur dann erfolgen,

wenn  die  Anderung  der Ew [V]
1,0

Giees'schen freien Energie (4G)
einen negativen Wert aufweist
(WEDLER 1985, KAESCHE 1990).
Im chemischen Gleichgewicht (4G
= 0) ist die Geschwindigkeit von
Hin- und Ruickreaktion gleich und
die Aktivitaten der Produkte und
Edukte stellen sich entsprechend
der fur jede chemische Reaktion

0,8

0,6

0,4

0,2

charakteristischen

Gleichgewichtskonstanten K nach 0

Gleichung [1] ein. Hierbei ist mit

AG®  der  Standard-  oder 0.2

Referenzzustand (p = 1 atmund T

= 298 K) bezeichnet, woflr die -0.4

Aktivitaten aller

Reaktionsteilnehmer (ay) gleich 1 -0,6

sein mussen. R bezeichnet die

universelle Gaskonstante (R = -0.8 — T T

8.314 kJ / K mol) und T die
absolute Temperatur [K].

pH

Abb. 3: Ep-pH-Diagramm des Systems (FeolTCE/Hzo) bei

0 Standardbedingungen (25 °C, 1bar) mit [Fe2+] =[Cl] =
[11 4G =4G°+RTInK 10°M.

=AG’ +In M (&™)
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Bei elektrochemischen Reaktionen heterogener Natur mufd jedoch weiter bertcksichtigt
werden, dafl} an der Phasengrenzflache Metall - Elektrolyt ein Potentialabfall erfolgt. Es wird
davon ausgegangen, dalR im Inneren des Metalls ebenso wie im Elektrolyt selbst kein
weiterer Potentialabfall erfolgt. Im Gleichgewicht (4G4 = 0) ergibt sich aus Gleichung [2] und
der ersten NERNST'schen Gleichung die zweite NERNST'sche Gleichung mit dem
Gleichgewichtselektrodenpotential E [3]. Hierin wird mit z die Anzahl der Ubergehenden
Elektronen und mit F als dem Produkt aus Elementarladung und LoscHMIDT-Konstante die
FARADAY-Konstante (F = 96500 Coulomb/mol) bezeichnet.

2] 4Gy = AG + zFE

[3] E = E °+ RT/zF In 77 (a/")

Die Reduktion von H* unter genormten Bedingungen (Standardwasserstoffelektrode: E° = 0
bei p(H,) = 1 atm, a4" = 1 Mol) dient als Bezugspunkt fur alle tbrigen Halbreaktionen, die
somit als Oxidationsreaktionen formuliert werden. Bei der Berechnung der
Standardreduktionspotentiale E°;(W) in Abb. 4 wurden Bedingungen zu Grunde gelegt, die
fur CKW-kontaminierte Grundwasserleiter reprasentativer sind, als der Bezug auf die
Standardwasserstoffelektrode (pH 7 bzw. ay* = 107 M, ac, = 10° M, aye 2 * = 10° M). Das
chemische Potential von H* und e kann in Lésung definitionsgemaR gleich Null gesetzt
werden (z.B. UHLIG 1975). Unter diesen Randbedingungen ergeben sich fir die
Reduktionspotentiale der Hydrogenolyse chlorierter Verbindungen ([4] bzw. [5]), die als
nukleophile Substitutionsreaktion den Hauptabbaupfad der Dechlorierung darstellt, bei
Gleichheit der Aktivitaiten von chloriertem Edukt und Produkt in Lésung folgende
Zusammenhénge:

(4] CH,Cl, + H"+ 2e" <==> C,H,+,Cl,; + CI’
[5] CH,Cl, + H,0+ 2~ <==> C,H,.;Cl,; +OH + CI’
a
6] Ea (W)= EO + 0.059 log acxHyClz H*
2 ACxHy+1Clz-1 8-
0 0
_ Gy +RTInHY _HGg +RTInHY 0
- G~ - -0118
E z+ E E ya E al

CxHyClz CxHy+1Clz-1
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Unter Verwendung der kalorischen Daten und der Henry-Konstanten wurde E°%; (W) fir die
wichtigsten chlorierten Ethene und chlorierten Aromaten berechnet. Der bestimmende Anteil
fur das Redoxpotential ist dabei in allen Fallen das mit -0.68 V stark negative chemische
Potential des Chloridions in Losung. Dies fuhrt dazu, daf? die chlorierten Aliphaten und
Aromaten ein hohes Redoxpotential aufweisen und die Differenzen zwischen den
Einzelstoffen nicht allzu grof3 sind. Im allgemeinen sinkt das Standardreduktionspotential mit
abnehmendem Chlorierungsgrad (Ausnahme DCE - VC - Ethen). Entsprechend der
thermodynamischen Daten ist also zu erwarten, dal chlorierte Ethene und Aromaten mit
einer Reihe naturlicher Redoxpartner ebenso wie elementarer Metalle vollstandig dechloriert
werden konnen. Der Abbauprozess von CKW an elementarem Eisen ist jedoch kinetisch
limitiert, wie im nachfolgenden Kapitel dargestellt wird.

Ebenso wie alle aufgelisteten CKW sind eine Reihe anorganischer Grundwasserinhaltsstoffe
und Wasser thermodynamisch instabil gegeniiber Fe®. Selbst in ionenarmen Wassern sind
Konkurrenzreaktionen wie die aerobe und anerobe Korrosion zu erwarten. Jedoch auch
anorganische Grundwasserinhaltsstoffe unterliegen einem kinetisch stark limitierten Umsatz,
so daR die erste Feldanwendung einer Fe’-Reaktionswand seit nunmehr 5 Jahren als
langzeitstabil bezeichnet werden kann (O"HANNESIN & GILLHAM 1998).
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Abb. 4: Reduktionspotentiale ausgewahlter CKW [6] und anorganischer Grundwasserinhaltstoffe (verandert nach DAHMKE et al., 1996) sowie

elementarer Metalle (verandert nach KAESCHE, 1990) fiir ay* = 107 M, ac'= 10° M, aye "= 10° M



Einfihrung in die Thermodynamik, Kinetik und Reaktionsmechanismen 28

2.3.2 Die Kinetik der reduktiven Dechlorierung von CKW im H,O-Fe®X-System

Fur die Berechnung der Aufenthaltszeit eines kontaminierten Grundwassers innerhalb einer
Fe’-Reaktionswand, die bendtigt wird, um die Konzentration der Schadstoffe auf ein
erforderliches Mald zu verringern, ist die Kenntnis der Reaktionskinetik von zwingender
Notwendigkeit. Hierfur wurden von (LIEDL et al., 1999) Mindestverweilzeiten in in situ-
Reaktoren fur die in natirlichen Prozessen am haufigsten auftretenden ganzzahligen
Reaktionsordnungen sowie die teilweise bei heterogenen Reaktionen auftretenden
gebrochenen Ordnungen vergleichend prognostiziert. In Fallen, fir die sich der Abbauprozef3
nicht Uber den gesamten relevanten Konzentrationsbereich mit einer einheitlichen Ordnung
der Reaktionskinetik beschreiben 1a8t, sind fur die Dimensionierung weiterhin die
Grenzkonzentrationen zu bestimmen, bei denen sich ein Wechsel der Reaktionsordnung
vollzieht.

2.3.2.1 Reaktionsordnungen

Die beobachtete Konzentrationsabnahme von CKW in Lésung in Gegenwart von
elementarem Eisen wird von einer Reihe von Autoren sowohl fir Batch- als auch fir
Saulenversuche mit einer Kinetik pseudo-erster Ordnung beschrieben [7] (GILLHAM &
O HANNESIN, 1994; HELLAND et al., 1995; SIVAVEC & HORNEY, 1995; GOTPAGAR et al., 1997).

dc _
7] ot ~K1,00sC

kiops beobachtete Ratenkonstante pseudo-erster Ordung [1/9]

Der Begriff “pseudo” wird verwendet, da dieser kinetische Parameter von einer Reihe von
Einflu3faktoren abhéngen kann, was in den folgenden Abschnitten naher dargestellt wird.
Wichtigster Einflul3faktor ist die Eisenoberflachenkonzentration in Losung, die sich Uber weite
Bereiche proportional zur Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster Ordnung verhéalt (Abb.
5).

Dies erklart sich dadurch, daf3 die Dechlorierung an elementarem Eisen eine heterogene
Reaktion ist. JOHNSON et al. (1996) normierten deshalb in ihrer Literaturzusammenstellung
die  Geschwindigkeitskonstanten  pseudo-erster  Ordnung auf die jeweilige
Eisenoberflachenkonzentration, um Aussagen hinsichtlich einer Substanz- und
Materialspezifitat der Abbaukinetik treffen zu koénnen. Die unterschiedlichen
Geschwindigkeitskonstanten fir jeweils einen CKW weisen trotz Normierung eine Variabilitat
von bis zu zwei Zehnerpotenzen auf. Ein Vergleich hinsichtlich einer Abhéngigkeit von der
jeweiligen Eisensorte zeigt, daf? sich selbst fir ein und dieselbe Eisensorte betrachtliche
Differenzen in der Abbaugeschwindigkeit ergeben kdnnen (vgl. Abb. 6). Dies ist darauf
zurickzufuhren, dalR die fur die Praxis relevanten Eisenmaterialien im allgemeinen aus
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recycelten Grundstoffen hergestellt werden und sich somit im Rahmen einer gewissen
Schwankungsbreite Abweichungen in der Zusammensetzung zwischen unterschiedlichen
Lieferungen ergeben.

100
—=— Gotpagar et al. (1997)
- -+ - Sivavec & Horney (1995)
10 —o— Gillham & O"Hannesin (1994)
=
E. 1
—
X
0.1
0.01
0.001
10 100 1000 10000

Eisenoberflachenkonzentration [mz/L]

Abb. 5: Abhéngigkeit der Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster Ordnung von der eingesetzten
Eisenoberflachenkonzentration.
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Abb. 6: Normierte Abbaukonstanten pseudo-erster Ordnung von chlorierten Aliphaten an verschiedenen
Eisensorten (aus TRATNYEK et al., 1997, ksa = Ki,0bsn)
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Generell 188t sich festhalten, daf die gesattigten chlorierten Aliphate im allgemeinen
schneller abgebaut werden als die korrespondierenden ungesattigten Substanzen und daf3
die Abbaugeschwindigkeit mit sinkendem Chlorierungsgrad abnimmt. Ein sinkender
Chlorierungsgrad bedeutet im allgemeinen aber auch eine Abnahme des Redoxpotentiales
(vgl. Abb. 4) und somit konnten gute Korrelationen zwischen dem Halbstufenpotential einer
Reihe von CKW und deren Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster Ordnung erzielt
werden (GILLHAM & O"HANNSIN, 1994; JOHNSON et al., 1996; ROBERTS et al., 1996). Neuere
Ansatze, die Struktur einer Substanz mit ihrer Reaktivitdt an elementarem Eisen zu koppeln
(sog. QSAR-Modelle: Quanitative Structure Activity Relationship), korrelieren die Energie des
niedrigsten unbesetzten Orbitals mit der Geschwindigkeitskonstanten (TRATNYEK &
SCHERER, 1998). Beide Ansétze implizieren, dal3 nur die Reaktion entscheidend ist fir die
Umsatzrate und bertcksichtigen nicht einen moglichen limitierenden Einfluf3 von Transport
und Sorption. Nicht erklart werden kann durch diese Korrelationen, warum beispielsweise
chlorierte Benzole im Gegensatz zu chlorierten Ethenen trotz anndhernd gleichen
Redoxpotentiales (vgl. Abb. 4) ebenso wie Chlorethan und Dichlormethan nicht abgebaut
werden.

Ebenfalls keine Berticksichtigung findet in diesen rein reaktionsorientierten statistischen
Modellen, dal3 in letzter Zeit zunehmend Ergebnisse publiziert werden, die auf eine
Abnahme der Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung mit steigender CKW-
Konzentration hinweisen (SCHERER & TRATNYEK, 1995; JOHNSON et al., 1996; BURRIS et al.,
1997; JOHNSON et al.,, 1998). Insbesondere die Ergebnisse von JOHNSON et al. (1998)
bezlglich des Abbaues von Tetrachlormethan in gut durchmischten Batchversuchen deuten
an, daf} die Abbaurate sich einem Maximum ann&hert und bei hohen Konzentrationen sich
der Abbau entsprechend einer Kinetik pseudo-nullter Ordnung vollzieht [8].

dc _
(8] o —Ko,obs

koobs beobachtete Ratenkonstante pseudo-nullter Ordnung [mol/im3s]

2.3.2.2 Kombination einer Abbaukinetik nullter und erster Ordnung

Da sich der Abbau von LCKW haufig nicht durchgehend mit einer Kinetik konstanter
Ordnung (z.B. nullte, erste oder gebrochene Ordnung) beschreiben Ilait, entwickelten
JOHNSON et al.(1998) ein Modell fur ihre Daten, das eine Kinetik nullter und erster Ordnung
kombiniert und die maximale Umsatzrate k, sowie den Parameter Ky, an die Daten anpalit,
welcher der geltsten Konzentration bei halbomaximaler Reaktionsgeschwindigkeit entspricht
[10]. Das Modell basiert auf einem allgemeinen Ansatz fir heterogene Reaktionen von ZEpPP
& WOLFE (1987) und geht von einer Kinetik erster Ordnung flr Sorption, Desorption und
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Reaktion der sorbierten Spezies aus [9]. Die Autoren treffen folgende idealisierende
Annahmen, um Gleichung [10] ableiten zu kdnnen:

1. Homogenitat der reaktiven Oberflachenplatze;
2. ndherungsweise stationére Bedingungen: dcg/dt =0;

3. schnelle Desorption der Reaktionsprodukte, so dal 8 = C5/( AreRre);
4. quantitative Dominanz der geldsten Spezies: ¢ >> ¢,

[9] % = Ks(1-6) ApeRpeC —KgsCs —KrsCs
[10] dc _ _ CAreRpePmkrs _ _ Cko
dt C+(Kgs +krs)/ ks c+ Ky

c geldste Konzentration des CKW [mol/m?]
Cs Konzentration des CKW am Eisen [mol/kg]
Ks Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung fir Sorption an Fe [m*mols]
Kgs Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung fur Desorption [1/s]
Kis Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung flr Reaktion der [1/5]

sorbierten Spezies an Fe
o Anteil der belegten Oberflachenplatze [1]
As.  spezifische Oberflache [m?/kg]
Rre  Reaktionsplatzdichte auf der Eisenoberflache [mol/m?]
Pm Massenkonzentration des Eisens [kg/m?]
On Oberflachenkonzentration des Eisens [M?/m?]
Ko Ratenkonstante nullter Ordnung gefittet nach Gleichung 2.9 [mol/m?3s]
Kz Konzentrationskonstante fur halbmaximale Reaktionsgeschwindigkeit

berechnet nach Gleichung 2.9 [mol/m?]
ky Ratenkonstante erster Ordnung berechnet nach Gleichung 2.9 [1/s]

Man erkennt, daf fiir hohe geldste Konzentrationen (¢ >>(Kg4s + K;s)/Kg) Gleichung [10] gegen
eine Kinetik nullter Ordnung konvergiert und daf die Geschwindigkeitskonstante k, sich aus
dem Produkt der Volumenkonzentration der reaktiven Platze (Rr.0n) und der Reaktivtat des
Eisens (k) ergibt [11]. Fur sehr kleine geloste Konzentrationen (C << (K45 +Ks) / Kg) ergibt
sich eine Kinetik erster Ordnung und die Geschwindigkeitskonstante fur diesen Bereich I&f3t sich
mit Gleichung [12] berechnen. Fir Gleichgewichtssorption (Kgys >>K,g==>Ky,2 = Kgs/ Kg)

entspricht Ky, der gelésten Konzentration bei halb-maximaler Sattigung der Reaktionsplatze
und damit der reziproken Steilheit der Sorptionsisothermen.
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[11] Ko = AreRrePmKrs = Rre aKrs
[12] kl = &
K12

Aus den ersten Versuchen, die im Rahmen des Forschungsprojektes durchgefiihrt wurden,
konnte abgeleitet werden, daf3 die unter Kapitel 2.3.2 beschriebenen Modelle, die zu diesem
Zeitpunkt bereits entwickelt waren und von einem Abbau erster Ordnung ausgehen, den
Abbauprozel3 teilweise nur unzureichend wiedergeben. Somit stellte sich die Aufgabe, einen
neuen Modellansatz zu entwickeln, mit dessen Hilfe sich der Abbau von TCE an Fe° fir alle
in der Praxis auftretenden Konzentrationsberiche prognostizieren |af3t. Speziell hierzu
erfolgte eine Reihe von Schittel- und Saulenversuchen, die zum Aufbau und zur Validierung
dieses Modells dienten. Zeitgleich zu diesem Vorgehen publizierten JOHNSON et al. (1998)
eine Modelvorstellung (vgl. Kapitel 2.3.2.2), die auf den gleichen Ansatzen basierte, die
Kombination einer Abbaukinetik nullter und erster Ordnung beinhaltete und somit die im
Rahmen des vorliegenden Projektes erhaltenen Ergebnisse bestétigte. Diese Ergebnisse
werden im folgenden zusammenfassend aufgefuhrt und erlautert, eine umfassendere
Darstellung erfolgte bereits innerhalb der Veroéffentlichung "Combined Zero- and First-Order
Kinetic Model of the Degradation of TCE and cis-DCE with Commercial Iron" (WUST et al.,
1999).

Die Ergebnisse der im Rahmen dieser Arbeit durchgeflihrten Batchversuche zeigen, daf3 fir
den Abbau von TCE an dem untersuchten Eisengranulat nur bei Konzentrationen < 20 uMol
eine Kinetik erster Ordnung vorliegt (entsprechend In(TCE/TCEg) < -6)) in Abb. 7). Mit
zunehmender TCE-Konzentration nimmt die Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster
Ordnung (k; obs) @b und somit dominiert zu Versuchsbeginn eine Kinetik pseudo-nullter (Ko obs)
Ordnung. Die Geschwindigkeitskonstanten wurden nach Gleichung [13] bzw. [14] fur die in
Abb. 7 und Abb. 8 als unterbrochene Linien dargestellten Bereiche berechnet und sind in
Tab. Tab. 2 zu finden.

[13] dITCE] —K, os[ TCE]
dt ‘
d[TCE

[14] [ ] = _kO,obs

dt
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Tab. 2: Kinetische Parameter des erweiterten Modells im Vergleich mit den Parametern pseudo-erster und
pseudo-nullter Ordnung

CKW Reaktives Eisen Kon Ky Kin Ko.obsn K1 obsn
[nmol /hm?  [uMol] [mL/hm?]  [nmol /hm? [mL/hm?]

PCE® HCl-vorbeh. Fe° 1.5 12.5 0.12
+ 2% m. Pyrit
TCE® HCl-vorbeh. Fe° 9.0 64 0.14

+ 2% m. Pyrit

TCE (1) poliertes Fe° 21.0£1.3 13.1+3.0 1.60 20.7 1.43
TCE (II) poliertes Fe° 17.2+2.8 25.5%6.3 0.68 15.5 0.55
TCE (Mittel) 19.1 19.3 1.14 18.1 0.99
cis-DCE (I)  poliertes Fe° 349+2.4 171+4.8 0.20 21.9 0.26
cis-DCE (ll) poliertes Fe° 38.7+4.2 104 13 0.37 30.1 0.19
DCE (Mittel) 36.4 138 0.29 26.0 0.23

Normierung der kinetischen Parameter erster und nullter Ordnung auf die Eisenober-
flachenkonzentration von 0.2 m?/mL (TCE (l), TCE(ll)) bzw. 0.53 m?mL (cis-DCE(l)) und 0.77
m?mL (cis-DCE (1))

®) parameter berechnet durch Transformation der erweiterten LANGMUIRiISOthermen in die
(gewohnliche) LANGMUIRiIsotherme fiir die Daten von BURRIS et al. (1995)

Um die Abbaukinetik von TCE uber den gesamten Konzentrationsbereich der durchgefihrten
Versuche zu beschreiben, mul3 ein Modellansatz gewahlt werden, der einen Kinetik erster
mit einer Kinetik nullter Ordnung kombiniert. Solch ein Modellansatz wurde fir heterogene
chemische Reaktionen entwickelt und geht von einer Kinetik erster Ordnung fir die Sorption
der gelosten Spezies wie auch fir die Desorption und Reaktion der sorbierten Spezies aus.
Unter den oben formulierten Voraussetzungen kénnen die sorbierten Konzentrationen, die in
reaktiven Fe®-Wanden nicht zu messen sind, eliminiert werden, so dafR eine Modellgleichung
resultiert, in der nur geloste Konzentrationen als Mel3daten eingehen [15]. Ein
entsprechender mathematischer Modellansatz hat sich auch flur mikrobielle
Transformationsreaktionen bewahrt (Monod-Kinetik). Die Modellparameter fur die gelosten
TCE-Konzentrationen kdnnen entsprechend Gleichung [15] berechnet werden.

d[TCE] __ [TCE]R:Kesp, _  [TCEJK,

15 =
19} dt [TCE]+(Kps +Kgs ) Kg [TCE]+K,,

Die Geschwindigkeitskonstante (ko) nullter Ordnung ergibt sich aus dem Produkt der Anzahl
der reaktiven Platze p,Rre (bezogen auf die  Oberflache) und  der
Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung fir die Reaktion von sorbiertem TCE (kgrs). Der
Parameter K, entspricht der gelésten TCE-Konzentration bei halb-maximaler Umsatzrate
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und ist definiert als die Summe der Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung fur
Desorption (bzw. Dissoziation) (kps) und Reaktion von sorbiertem TCE bezogen auf die
Sorptionskonstante (Assoziationskonstante) erster Ordnung von geléstem TCE (Ks).

Beide Parameter wurden simultan mit AQUASIM (REICHERT, 1994) unter Minimierung der
gewichteten Residuen geschatzt. Fur hohe geloste Konzentrationen (TCE > Ky,)

ergibt sich aus Gleichung [15] eine Kinetik nullter Ordnung, wéahrend flur geringe geldste
Konzentrationen (TCE < Ky,) eine Kinetik erster Ordnung resultiert. In diesem
Konzentrationsbereich kann die Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung (k;) mittels
Gleichung [16] berechnet werden.

[16] Ky =Ko /Ky,

|
(o2}

In (TCE/TCEsg)
&

AR
o

-12

-14
0 20 40 60 80 100 120

Zeit [h]

Abb. 7: Gemessene TCE-Konzentrationen (Marker) und Fits des kombinierten Modells (Linien) und des Modells
pseudo-erster Ordnung (unterbrochene Linien) fir den Abbau von TCE in 2 Schuttelversuchen (1,11)

Das erweiterte Modell ist in der Lage, die Anderung der gelésten TCE-Konzentrationen tber
den gesamten Bereich abzubilden (Abb. 7, Abb. 8). Die Geschwindigkeitskonstanten nullter
und erster Ordnung des kombinierten Modells sind in der gleichen GréRenordnung wie die
Parameter, die durch Anpassung einer pseudo-nullten bzw. pseudo-ersten Ordnung tber einen
bestimmten Konzentrationsbereich erhalten wurden (Tab. 2). Sie sind im Durchschnitt aber
etwas hoher, weil die Anpassung entsprechend der reinen Kinetik bis in den Bereich der
gemischten Kinetik reicht und diese somit zum Teil mit beriicksichtigt wird.
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Abb. 8: Gemessene TCE-Konzentrationen (Marker) und Anpassungen des kombinierten Modells (Linien) und des
Modells pseudo-nullter Ordnung (unterbrochene Linien) fiir den Abbau von TCE in 2 Schuttelversuchen

(1)

Fiir die Berechnung der Machtigkeit einer Fe®-Reaktionswand kann somit festgehalten werden,
dall bei hohen Konzentrationen der Kontaminanten eine Kalkulation, die nur eine
Reaktionskinetik erster Ordnung berticksichtigt, zu einer Uberdimensionierung fiihrt. Erfolgt die
Auslegung jedoch entsprechend dem dargestellten Modell, das den Ubergang einer
Abbaukinetik von erster zu nullter Ordnung bei hohen Konzentrationen bertcksichtigt, so lassen
sich durch die damit verbundenen Einsparungen an Fe’-Granulat die Kosten fiir eine
Sanierungsanlage deutlich senken.
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2.3.3 Reaktionsmechanismen

Die Kenntnis Uber die Reaktionsmechanismen und den dadurch vorgezeichneten Abbaupfad
ist fir die Dimensionierung einer Fe®-Reaktionswand als auch fir die Beurteiliung des
Sanierungserfolges von besonderer Wichtigkeit. Fur die Dimensionierung ist entscheident,
welche der Ausgangssubstanzen und der toxischen Zwischenprodukte am langsamsten
abgebaut wird, da sich die Auslegung fir die bendtigte Aufenthaltszeit hieran ausrichtet.
Weiterhin kann eine SanierungsmafRnahme nur dann als erfolgreich bezeichnet werden,
wenn im Falle einer organischen Kontamination die gebildeten Endprodukte als unkritisch zu
bezeichnen sind oder sicher gestellt ist, daR diese, sofern sie selbst noch ein
Gefahrdungspotential aufweisen, im Abstrom rasch abbaubar sind. Im Falle einer
Grundwasserbelastung mit anorganischen Substanzen, die innerhalb einer Fe’-
Reaktionswand fixiert werden kénnen, ist der Grad ihrer Remobilisierbarkeit von Bedeutung,
der wiederum von der Bindungsform und den daftir verantwortlichen Reaktionsmechanismen
abhéangig ist.

2.3.3.1 Abiotische reduktive Dehalogenierung organischer Verbindungen

Eine Zusammenstellung langjahriger Grundlagenuntersuchungen der organischen
Elektrochemie (z.B. RIFI & CoviTz, 1974) und der organischen Umweltchemie (VOGEL et al.,
1987) ergibt, dalR als erster Reaktionsschritt bei der Reduktion einfach ungesattigter

N /
/Czc\
- Cl
Cl”
AN /
C=C
.
OO
N -
C=C_C
v N
H” .
® Ol
AN /S
c=c.  —-c=C-—
/S

Abb. 9: Schematische Darstellung der Reaktionsmechanismen der Dechlorierung einfach ungesattigter chlorierter
Kohlenwasserstoffe (verandert nach RiFI & Covitz, 1974)
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chlorierter Kohlenwasserstoffe ein Elektron auf das energetisch gunstigste, unbesetzte 1=
Orbital unter Bildung eines carbanionischen Radikales Ubertragen wird. Nach Elimination
eines Chlorides bildet sich ein Vinyl-Radikal (Abb. 9). Der weitere Reaktionsweg bietet
grundsétzlich drei Mdglichkeiten: (1) Es kommt zur Dimerisierung zweier Radikale. (2) + (3)
beinhalten die Aufnahme eines weiteren Elektrons. (2) Anschlie3ende Addition eines Protons
resultiert in der Substitution von Chlor durch Wasserstoff und ergibt die entsprechende
einfach geringer chlorierte Verbindung, was auch als Hydrogenolyse bezeichnet wird. (3)
Unter Elimination eines weiteren Chlorides kann alternativ eine dreifach ungesattigte
Verbindung entstehen (Dichloro-Eliminierung).

In Abb. 10 sind die Ergebnisse bisheriger Untersuchungen zum Muster der chlorierten
Zwischenprodukte und der vollstandig dechlorierten Kohlenwasserstoffe als Endprodukte
beim Abbau von TCE an Eisen zusammenfassend dargestellt. Nachgewiesen werden konnte
von ORTH & GILLHAM (1996) und SIVAVEC & HORNEY (1995) die Bildung aller drei Isomere
von Dichlorethen (1,1-DCE, cis-DCE, trans-DCE) und in Spuren auch Vinylchlorid (VC).
Diese Untersuchungen stiitzen somit die Hydrogenolyse als dominierenden Abbauweg. Die
Tatsache, daf3 1,1-DCE nur in Spuren entsteht, deutet darauf hin, daf3 der nukleophile Angriff
offensichtlich bevorzugt am zweifach chlorierten Kohlenstoff erfolgt. In Untersuchungen von

(max. 5 % TCE:) (90 %- 100 % TCEy,)
andere
1,1-DCE, trans-DCE Cl1-C6
VC, CA
~
Ethan ‘

cis-DCE Ethen

Abb. 10: Muster der chlorierten Zwischenprodukte und der vollstandig dechlorierten Endprodukte
(Zusammenfassung der Literaturbefunde, s. Text)

SIVAVEC et al. (1995) und CAMPELL et al. (1997) konnte auch Chloracetylen (CA)
nachgewiesen werden, so dal3 auch Dichloroeliminierung stattfindet. ROBERTS et al. (1996)
favorisieren sogar diese als B-Eliminierung zweier Chloratome von benachbarten C-Atomen
gegenuber der nukleophilen Substitution, da sich ihrer Meinung nach dadurch der
langsamere Abbau von 1,1-DCE und cis-DCE gegenuber trans-DCE erklaren laf3t. Allen
Untersuchungen ist gemeinsam, dafl die Summe an freigesetzten chlorierten
Zwischenprodukten nie hoher ist als 5 % des in Batchversuchen eingesetzten oder in
durchstromten Systemen zuflieRenden TCE (TCE;,) (GILLHAM, 1996). Trotz dieser geringen
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%-Anteile mul3 wegen der gegenuber TCE deutlich schlechteren Abbaubarkeit und der
hohen Toxizitat der chlorierten Zwischenprodukte ihrer Bildungs- und Abbaukinetik
besondere Aufmerksankeit, gerade bei der Dimensionierung einer Fe’-Reaktionswand,
gewidmet werden (vgl. Kapitel 3.2).

Unter den Endprodukten der vollstandigen Dechlorierung von TCE dominieren C2-
Verbindungen (SIVAVEC & HORNEY, 1995; ORTH & GILLHAM, 1996; LIANG et al., 1997). Eine
weitere Aufschliisselung ergab, dal3 Ethen in doppelter Menge wie Ethan gebildet wird
(ORTH & GILLHAM, 1996). Weiterhin wurden andere kurzkettige Kohlenwasserstoffe (C1 bis
C6) mit einem Anteil von bis zu maximal 10 % der gebildeten Kohlenwasserstoffe
nachgewiesen (SIVAVEC & HORNEY, 1995; ORTH & GILLHAM, 1996). Fur diese Komponenten
ergab sich ein fur die Rekombination von Kohlenwasserstoffradikalen bekanntes
Verteilungsmuster (SIVAVEC et al., 1995; ORTH & GILLHAM, 1996). SIVAVEC & HORNEY (1995)
konnten weiter feststellen, daf3 das Verhéltnis von kurzkettigen Kohlenwasserstoffen zu der
Summe von C2-Kohlenwasserstoffen fur die Eisensorten hoher war, welche einen hdheren
Kohlenstoffgehalt aufwiesen. ORTH & GILLHAM (1996) stellten die Vermutung an, dafd
anorganischer Kohlenstoff an kommerziellem Eisen zu kurzkettigen Kohlenwasserstoffen
reduziert werden koénnte. SIVAVEC & HORNEY (1995) und LIANG et al. (1997) konnten
Kohlenstoffbilanzen von 90 % - 100 % erzielen. Geringere Kohlenstoffbilanzen, wie sie mit
70 % von ORTH & GILLHAM (1996) gefunden wurden, sind daher wahrscheinlich eher auf
Verluste der leichtflichtigen Verbindungen durch Ausgasen als durch Sorption
zuriickzufuhren.

Fur das priméar gebildete Endprodukt Ethen ist zu vermerken, dal auch fur diese Substanz
ein gesundheitsgefdhrdendes Potential besteht, das geringer als das von TCE, jedoch
aquivalent zu dem von PCE bewertet wird. Unter den reduzierenden Bedingungen im
Abstrom einer Fe’-Reaktionswand wird Ethen jedoch mikrobiell zu Ethan weiter reduziert,
das wiederum von Mikroorganismen unter Reduktion von Oxidationsmitteln wie Sulfat, Nitrat
oder Fe(lll) rasch zu CO, oxidiert wird.

Bisherige Untersuchungen zum Muster der chlorierten Zwischenprodukte des TCE-Abbaues
deuten darauf hin, daR unter den moglichen Abbauwegen die B-Eliminierung bei der
Dechlorierung von TCE von untergeordneter Bedeutung ist, weil als chloriertes
Zwischenprodukt hauptsachlich cis-DCE nachgewiesen wurde (CAMPELL et al., 1997; LIANG
et al., 1997). Deshalb wurden bei allen innerhalb des Projektes durchgeflihrten Versuchen
der Uberwiegende Anteil der Proben auf TCE und cis-DCE, trans-DCE, 1,1-DCE und VC
analysiert. Hierbei bestéatigte sich, dal3 grundséatzlich der Anteil von cis-DCE und 1,1-DCE an
den gebildeten Metaboliten deutlich Gberwog und in den meisten Fallen ausschliel3lich diese
Substanzen analysiert werden konnten. Innerhalb des exemplarisch in Abb. 11 dargestellten
charakteristischen Batchversuches konnten einzig cis-DCE und 1,1-DCE mit
Maximalkonzentrationen nachgewiesen werden, die mit 1 % fir cis-DCE und 0.1 % fur 1,1-
DCE (bez. auf TCE;,) im unteren Bereich von Literaturvergleichswerten liegen. Aufgrund der
geringen Freisetzung an Tochterprodukten konnten diese im gleichen Zeitraum (ca. 120 h)
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wieder vollstandig dechloriert werden, in dem auch der Abbau von TCE abgeschlossen war.
Das kinetische Modell fir die chlorierten Tochterprodukte geht davon aus, daf3 deren Aufbau
proportional der Abnahme der TCE-Konzentration in Lésung ist und ein Fraktionierungsfaktor
froce den Anteil an abgebautem TCE widerspiegelt, der zum DCE-Aufbau beitragt [17].
Weiter wird davon ausgegangen, dafd ein Abbau der chlorierten Zwischenprodukte mit einer
Kinetik erster Ordnung ausreichend beschrieben ist, da ihre absoluten Konzentrationen
vergleichsweise gering sind.

d[DCE d[TCE
% = frpce % —kpce[DCE]

(17]
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Abb. 11: Gemessene Konzentrationen (Marker) und Modellanpassung (Linien) der Muttersubstanz TCE und der
chlorierten Zwischenprodukte cis-DCE und 1,1-DCE

Mit den durchgefiihrten  Untersuchungen (Saulenversuche) konnte fir das
HartguR3strahlmittel gezeigt werden, dafl sowohl im Bereich einer Abbaukinetik nullter als
auch erster Ordnung die reduktive Dehalogenierung des dominanten Metaboliten cis-DCE
schneller ist, als die der Muttersubstanz TCE. Hieraus ergibt sich, dal3 sich die bendétigte
Verweilzeit der kontaminierten Lésung im Eisengranulat durch die zwischenzeitliche Bildung
der Tochterprodukte nicht verlangert (vgl. Kapitel 2.4.4.1). Obwohl es zwischen TCE und cis-
DCE am Eisen auch zu einem konkurrierenden Abbauverhalten kommt, kann eine deutliche
groRere Auslegung einer Fe’-Reaktionswand infolge dieses Prozesses ausgeschlossen
werden, da sich das Konkurrenzverhalten vor allem auf den Abbau des schneller
reagierenden cis-DCE auswirkt (vgl. Kapitel 2.4.4.1). Eine direkte Ubertragung dieses
Abbauverhaltens auf andere Eisenlegierungen ist zwar nur eingeschrankt mdglich, die
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entwickelten Untersuchungsmethoden und Modellanséatze erlauben jedoch, fiir jedes in der
Sanierungspraxis einzusetzende Eisenmaterial, eine Abbaucharckteristik aufzustellen.

2.3.3.2 Reduktion und Fixierung anorganischer Spezies

Wahrend der Projektlaufzeit zeichnete sich ab, daR neben dem Einsatz von Fe’-
Reaktionswéande zur abiotischen reduktiven Dehalogenierung von LHKW auch zunehmend
die Untersuchung und Anwendung dieser Technologie zur Behandlung von mit
anorganischen Kontaminanten belasteter Grundwasser voranschreitet. Aus diesem Grund
wurde zusatzlich zum veranschlagten Projektumfang die Untersuchung der reduktiven
Fixierung von Cr-Spezies ins das Leistungsspektrum aufgenommen. Schwerpunkte dieser
Untersuchungen lagen hierbei auf der Fragestellung des Verhaltens von CrO,/TCE- und
CrO,/NO;-Mischkontaminationen, einer  bei Grundwasserschaden nicht  selten
anzutreffenden Schadstoffkombination. Die Ergebnisse hierzu sind ausfihrlich in den
Kapiteln 2.4.3.6 und 2.4.4.2 beschrieben.

Wie u.a. von (SHOKES & MOLLER, 1999) beschrieben, zeigt sich der Einsatz von Fe® auch zur
Behandlung der mit sauren  Grubenwassern  verbundenen  anorganischer
Grundwasserkontaminanten als vielversprechend. Saure Grubenwasser zeichnen sich durch
extrem niedrige pH-Werte (< 3), hohe Sulfatkonzentrationen und hohen Konzentrationen von
Schwermetallen aus. Die Reaktion dieser Wasser mit Fe° fiihrt zu einer Erhéhung des pH-
Wertes bis in den neutralen Bereich und die Konzentrationen geldster Metalle konnen durch
verschiedene Prozesse drastisch verringert werden. Cadmium und Kupfer werden durch
Reduktion zum elementaren Metall an der Fe’-Oberflache gebunden. Aluminium fallt als
Al(OH); oder Aluminium-Hydroxid/Sulfat-Komplex durch den mit der Reduktion des Wassers
verbundenen pH-Anstieg (bei pH > 5.5) aus der Lésung aus. Nickel und Zink bilden durch
steigenden pH Komplexe mit Hydroxid- und Sulfationen, bei gleichzeitiger mikrobieller
Sulfatreduktion werden Nickel und Zink als schwerldsliche Sulfide geféllt. Dies gilt auch fur
Blei, das bei pH 7 ansonsten gut I8sliches Pb,(OH),*" und Pbg(OH)s** sowie PbCO; bildet.
Arsen und Antimon coprazipitieren mit Eisen, wogegen Chromat durch Reduktion schlecht
l6sliche Cr(ll1)-Praziptate bildet (vgl. Kapitel 2.4.3.6; SHOKES & MOLLER, 1999)

Zur Sanierung einer Mischkontamination aus Chromat und chlorierten Ethenen wurde 1996
auf dem Gelande des U. S. Coast Guard Support Center bei Elizabeth City (North Carolina)
eine Fe®-Reaktionswand installiert (PuLs et al., 1999). Die Cr(VI)-Konzentrationen des
Anstromes (5.1 mg/l) gingen bereits innerhalb der ersten Zentimeter auf Werte unter 0.01
mg/l zurtck und im abstromigen Aquifer konnte Cr(VI) nicht mehr nachgewiesen werden.
Oberflachenuntersuchungen an Bohrkernproben bestatigen durch den Nachweis von Cr(lll)-
Uberziigen auf den Eisenpartikeln die Reduktion von Chromat. Die geochemischen
Modellierungen der gewonnen MelRergebnisse deuten an, daf’3 sich nach Gleichung [18]
FexCry.x(OH); als Cr(lll)-Phase bildet.
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[18] xFe® + (1-x) CrO,* + 4H,0 - (FexCry.x)(OH); + 50H

Innerhalb der vorliegenden Arbeit konnte gezeigt werden, daR die Kapazitat von Fe® zur
reduktiven Fixierung von Cr erschépfbar ist und sich die Lebenserwartung eines Fe®-
Reaktors in Abhangigkeit der eingetragenen Fracht kalkulieren laft (vgl. Kapitel 2.4.3.6,
2.4.4.2 sowie (SCHLICKER et al., 2000).
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2.3.4 Teilprozesse und EinfluRfaktoren auf heterogene elektrochemische
Reaktionen an Eisen

Wahrend die Produktmuster und Mechanismen der eigentlichen Redoxreaktion gut
untersucht sind, tragen bisher nur wenige Untersuchungen der Tatsache Rechnung, dal3 die
Kinetik heterogener elektrochemischer Reaktionen einer Reihe von Teilprozessen und
EinflulRfaktoren unterliegt (Abb. 12). Ein moglichst genaues ProzeRverstandnis ist jedoch
erforderlich, um zum einen die Art und Auslegung von Experimenten zur Beantwortung
konkreter Fragen optimieren zu koénnen. Zum anderen kann nur unter Kenntnis der
Teilprozesse eine korrekte Interpretation der gewonnenen Ergebnisse erfolgen, die dann im
weiteren zu MaRnahmen flhren kann, mit denen sich z.B. eine Reaktividtssteigrung erzielen
lakt oder die zur Verhinderung von Inhibierungserscheinungen eingesetzt werden kénnen.
Am Beispiel der H,-Gasentwicklung laRt sich verdeutlichen, dal’ dieser ProzelR EinfluR auf
unterschiedliche Teilschritte der Abbaureaktion nehmen kdnnte. Grundsatzlich ware eine
Limitierung des Transports von CKW an die Fe’-Oberfliche durch Verringerung der
Pororsitat sowie eine erschwerte Sorption der Kontaminanten durch
oberflachenblockierenden Wasserstoff mdoglich. Weiterhin  kénnte es zu einer
Verlangsamung der Durchtrittsreaktion durch Polarisation kathodischer Bereiche kommen.
Aus diesen Grinden sollen im folgenden kurz die aus der Literatur bekannten theoretischen
Grundlagen der Teilprozesse, die fir die Gesamtreaktion limitierend wirken konnen,
zusammengestellt, durch eigene Kalkulationen ergdnzt und im Zusammenhang mit der
Zielsetzung des Projektes diskutiert werden.

2341 Transportlimitierung

Der erste Teilschritt einer heterogenen Reaktion ist der Transport der geldsten Edukte zum
Reaktionsort an der Festphase, in diesem Fall elementares Eisen. Zur Quantifizierung wird in
der Literatur das Nernst’sche Modell zugrunde gelegt, welches von einer linearen Abnahme
der geldsten Konzentration in der diffusiven Grenzschicht der Dicke o zwischen
Hintergrundlésung (c) und Grenzflaiche (c) ausgeht (KAESCHE, 1990; INSTITUT FUR
KORROSIONSSCHUTZ DRESDEN, 1996).

Proportionalitatsfaktoren in Gleichung [19] zur Berechnung der Stromdichte sind die
FARADAY-Konstante F, die Anzahl der Ubertragenen Elektronen z und der stoffspezifische,
aber auch temperaturabhangige molekulare Diffusionskoeffizient Dy. Bei einer im Vergleich
zum Transport sehr schnellen Reaktion kann die geléste Konzentration an der
Phasengrenzflache als verschwindend angesehen werden (¢’ ==> 0). Dann stellt sich die
allein durch Diffusion beschrankte maximale Diffusionsgrenzstromdichte iy entsprechend
Gleichung [20] ein.

—_ %
[19] | = —zFDy c-¢
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(20]

iD = —ZFDM%

Stromdichte an der Metalloberflache

Diffusive Grenzstromdichte

geldste Konzentration im Massenstrom

geloste Konzentration an der Phasengrenzflache
Dicke der diffusiven Grenzschicht

Molekularer Diffusionskoeffizient

Metall

Zusammensetzung
Spannungen
Geflige
einkristallin
polykristallin
amorph
einphasig
menrphasig
Seigerungen
Ausscheidungen "
H-Gehalt u.a.

Passivschichten

[A/m?]
[A/m?]
[mol/m?]
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Adsorbate lonen/Wasser
Temperatur H-Wert
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~ Partikel
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- »
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Abb. 12 : EinfluRfaktoren und Teilprozesse heterogener Phasengrenzreaktionen (INSTITUT FUR KORROSIONSSCHUTZ

DRESDEN, 1996)
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Bei laminarer Strémung ergeben sich folgende Zusammenhange (LEVICH, 1962; FORKER,
1966; BARD & FAULKNER, 1980; KAESCHE, 1990) fur die Diffusionsgrenzschichtdicke:

[21] J = Const.l %v_y2 V%DM%

Const. geometrieabhangiger Proportionalitatsfaktor [m]

I Anstrémlange [m]

\% FlieRgeschwindigkeit [m/s]
v kinematische Viskositat [m?%/s]
w Winkelgeschwindigkeit [1/s]

Damit resultiert nach Einsetzen von & in Gleichung [20] fur die diffusive Grenzstromdichte
eine Proportionalitat zur Wurzel der Stromungsgeschwindigkeit des Fluides [22]. Unter
Verwendung der beiden FARADAYschen Gesetze Rt sich ein analoger Zusammenhang fur
die Konzentrationsanderung der entsprechenden elektro-chemisch umgesetzten Spezies
ableiten [23]. Zur Charakterisierung der Bedeutung des Transportschrittes an der
Gesamtreaktion wird deshalb die Umsatzrate unter Variation der Flie3geschwindigkeit oder
Schuttelintensitat beobachtet.

ZFv2D%

[22] ip=————-C
Const.l%v%

dc _ pAV%D%

[23] —=-"0 _— _ ¢
dt Const.l%v%3

Eine analoge, in der Verfahrenstechnik dbliche Formulierung erhalt man mittels
dimensionsloser Zahlen (KAESCHE, 1990; LOTz & HEITZ, 1983; LEVICH, 1962):

[24] Sh = Const.3/Sc+/Re
Sherwood Sh =kl / Dy (Verhaltnis von Gesamter zu diffusivem Massentransport)
Reynolds Re = vl / v (Verhaltnis von Tragheit zu Reibung)

Schmidt Sc = v/ Dy (Verhaltnis von Impuls- zu diffusivem Massentransport)
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Um Stoff- und Temperaturabhangigkeit Tab. 3: Diffusionskoeffizienten ausgewéhlter CKW und
der molekularen Diffusion abschétzen anorganischer Stoffe in Wasser

zu konnen, gibt Tab. 3 eine Ubersicht Dw (10°C) Dy (20°C) Dy (25°C)
Uber  die Diffusions-koeffizienten [cm¥s]  [ecm%s]  [cm¥s]

ausgewahlter CKW und anorganischer
Stoffe in Wasser. Die molekularen C.Cl, 5.6 E-06 7.6 E-06 8.7 E-06
Diffusionskoeffizienten der CKW wurden C,HCl; | 6.2E-06 8.4E-06 9.6E-06

nach dem von HAYDUK UND LAUDIE CH.Cl; | 71E-06 9.6E-06 1.1E-05
C,HsCl 83E-06 11E-05 1.3E-05

entwickelten halbempirischen
C,H,4 1.0E-05 14E-05 1.6E-05

Zusammenhang berechnet [25], der von
verschiedenen Autoren empfohlen wird

CeCle 3.9E-06 5.3E-06 6.1E-06
(LYMAN et al., 1990; REID et al., 1988).

Ce¢H,Cl, | 5.1 E-06 6.8E-06 7.8 E-06
CsHsCl 55E-06 7.5E-06 8.5E-06

(25] Dy =l3*10_4l7_]'14V|__|§)'59 CsHe 6.1 E-06 8.3E-06 9.4E-06
n dynamische Viskositat von H* 6.5E-05 8.7E-05 1.0E-04"
Wasser [Pas] Cr 1.1E-05 16E-05 1.8E-05"
+ w

Vs Molvolumen nach LeBas [cm*/mol] Na 81E-06 1.1E-05 1.3E-05
0, 6.5E-06 8.7E-06 1.0E-05%

W' Diffusionskoeffizienten aus WEDLER (1985),
Temperaturkorrektur nach [25].

1E+2

H+ H+ H+
I=0.1cm I=1cm |I=10cm

1E+1

1E+0

Diffusive Schichtdicke [cm]

1E-1
TCE TCE TCE
I=0.1cm I=1cm I=10cm
1E-2
1E-3
1E-2 1E-1 1E+0 1E+1 1E+2

Stromungsgeschwindigkeit [m/d]

Abb. 13: Erwartete diffusive Schichtdicken von TCE und H* in Abhangigkeit von der FlieRgeschwindigkeit fiir
unterschiedliche charakteristische Langen
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Im Zuge der Projektbearbeitung wurden mittels Gleichung [21] diffusive Schichtdicken von
TCE und H" in Abhangigkeit von der FlieRgeschwindigkeit fir unterschiedliche
charakteristische Langen berechnet. In einem Fe’-Reaktor realisierbare Stromungs-
geschwindigkeiten liegen im Bereich von 0.1 - 10 m/d und die mittleren Korndurchmesser
bewegen sich im Bereich der in Abb. 13 dargestellten charakteristischen Langen. Somit
ergeben sich fur H* mit 0.1 bis 10 cm und fur TCE (bzw. O,) mit 0.05 - 5 cm Schichtdicken,
die im Bereich der mittleren Korndurchmesser liegen. In der Korrosionsliteratur werden fur H*
Schichtdicken mit 102 ¢cm - 10 cm (KAESCHE, 1990) bis zu 0.1 ¢cm - 0.3 cm (TODT, 1961)
berichtet. Die hohe Variabilitat beruht auf den stark unterschiedlichen Versuchsparametern
(Geometrie, FlieRgeschwindigkeit), was hinsichtlich einer Ubertragbarkeit der Ergebnisse auf
Fe%-reaktive Wande zu beachten ist.

1E-3

H+ H+
1E-4 I=0.1cm I=1cm 1=10cm

1E-5
1E-6

1E-7

TCE TCE TCE
I=0.1cm I=1cm I=10cm

1E-8

Diffusive Grenzstromdichte [A/cmz]

1E-9
1E-2 1E-1 1E+0 1E+1 1E+2

FlieRgeschwindigkeit [m/d]

Abb. 14: Diffusive Grenzstromdichte fir eine geléste Konzentration von 10 Mol fur H* bzw. TCE in Abhangigkeit
der FlieBgeschwindigkeit fur verschiedene Korndurchmesser (nach [22])

Grundlagenuntersuchungen zur kathodischen Sauerstoffreduktion an rotierenden
Scheibenelektroden ergaben eine starke Abhangigkeit der Grenzstromdichte von der
Winkelgeschwindigkeit. Die aerobe Korrosion ist somit Uberwiegend diffusionslimitiert,
wahrend die Durchtrittsreaktion (charge-transfer) schnell ablauft (KAESCHE, 1990; KATZz
1961). Diffusive Grenzstromdichten an oxidfreien Metalloberflachen bewegen sich im
Bereich von 20 pA/cm? (KATz, 1961) bis zu 150 pA/cm? (KAESCHE, 1990). In Fe’-
Reaktionswénden realisierbare Grenzstromdichten unter der stark idealisierenden Annahme
einer oxidfreien Metalloberflache fir geléste Konzentrationen von H* bzw TCE sind in Abb.
14 dargestellt. Fir TCE wurde dabei vorausgesetzt, dal sechs Elektronen Ubertragen
werden, dal3 also die Dechlorierung vollstandig bis zum Ethen verlauft (vgl. Abb. 9) Unter der
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Annahme von Sauerstoffsattigung ist eine der TCE-Reduktion vergleichbare diffusive
Grenzstromdichte zu erwarten, die somit maximal im Bereich von 10 bis 107 A/cm? liegen
durfte (Abb. 14). Auch die anaerobe Korrosion unterliegt fur verdiinnte Saurelésungen (pH >
4) einer Diffusionslimitierung (KAESCHE, 1990; FORKER, 1966). Fir diesen pH-Bereich konnte
ein linearer Zusammenhang zwischen Diffusionsgrenzstromdichte und pH-Wert
nachgewiesen werden (KAESCHE, 1990).

Vergleichbare Grundlagenuntersuchungen zur Frage, ob die reduktive Dechlorierung einer
Diffusionslimitierung unterliegt fehlen bisher weitgehend. Ergebnisse von SCHERER et al.
(1997) zur Reduktion von CCl, an einer rotierenden Eisenelektrode deuten auf einen Einfluld
der Diffusion auf die Stromdichte bei vergleichsweise niedrigen Rotationsgeschwindigkeiten
von < 40 min™ hin. Dieselben Autoren ermittelten in Schittelversuchen fiir den Abbau von
CCl, und C,Clg auch hohe Aktivierungsenergien und kommen deshalb zu der Folgerung, dafd
die Diffusion fur den CKW-Abbau von untergeordneter Bedeutung ist. Unter
Berticksichtigung der Elektrodengeometrie ergeben sich fir den EinfluBbereich der Diffusion
(<40 min™) jedoch an der Elektrodenoberflache FlieRgeschwindigkeiten von <8.64 m/d. Da
solche FlieRgeschwindigkeiten durchaus realistisch fir permeable Eisenwénde sind, kann
Diffusion als moglicherweise ratenlimitierender Prozefd nicht ausgeschlossen werden. Die
Folgerung der Autoren berlcksichtigt nicht die starken Differenzen zwischen ihren
Grundlagenuntersuchungen und den in Fe®reaktiven Wénden realisierbaren Parametern.
Fur TCE werden von SIVAVEC & HORNEY (1995) vergleichsweise geringe
Aktivierungsenergien berichtet, so daf3 fur den Abbau von TCE in Batchversuchen der
Transportlimitierung durchaus Bedeutung beigemessen wird (SIVAVEC & HORNEY, 1995;
BURRIS et al., 1995). In Saulenversuchen beobachteten GILLHAM & O HANNESIN (1994)
keinen EinfluR der FlieBgeschwindigkeit auf den TCE-Abbau, wahrend THOMAS et al. (1995)
von eine Verdreifachung der Abbaurate bei einer Verdoppelung der Fliel3geschwindigkeit
berichten.

2.3.4.2 Sorption und Bedeckungsgrad

Die Kinetik von Phasengrenzreaktionen wird weiterhin durch die Adsorption der geldsten
Reaktanten in der Phasengrenzflache beeinflut, da die Reaktionsgeschwindigkeit
unmittelbar von der sorbierten Flachenkonzentration cs abhéngt. Die Beziehung zwischen
geldster Grenzflachenkonzentration ¢ und cs erfolgt Uber Sorptionsisothermen, welche die
Gleichgewichtsverteilung zwischen beiden Phasen unter konstanten Versuchsbedingungen
beschreiben. Die theoretische Ableitung der LANGMUIRschen Adsorptionsisotherme [26] setzt
eine homogene Oberflache und eine von der Belegung unabhangige Adsorptionswarme
voraus. Solche monomolekulare Adsorptionsschichten findet man meist bei Chemosorption.

*
_ CsmaxC
[26] Cq= ———
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Cs Konzentration am Adsorber [mol/kg]
Csmax Sattigungskonzentration der sorbierten Spezies [mol/kg]
Kia Parameter fur die Steilheit der Sorptionsisotherme [mol/m?]
¢ Gleichgewichtskonzentration an der Phasengrenze im Fluid [mol/m?]

Fur den Fall einer logarithmischen Abnahme der Adsorptionswarme mit zunehmender
Belegung wurde die FREUNDLICHsche Adsorptionsisotherme abgeleitet. Sie setzt eine
mehrmolekulare Adsorption voraus, was auf eine Physisorption deutet. Im Gegensatz zur
LANGMUIRschen Adsorptionsisotherme liefert sie kein Maximum fur die sorbierte
Konzentration.

(27] c, =nle

m, n  empirische Parameter der FREUNDLICH-Isothermen

Liegt bei der Reduktion von H* keine Transportlimitierung vor, dann kann der
Zusammenhang zwischen der Rekombination zweier adsorbierter H-Atome an der
Metalloberflache (TAFEL-Reaktion) und dem H,-Partialdruck in Losung durch eine
LANGMUIRsche Adsorptionsisotherme formuliert werden. Mit zunehmendem H,-Partialdruck
ist ein langsameres Ansteigen der Belegung durch adsorbierte Wasserstoffatome
festzustellen (FORKER, 1966).

Sorption von CKW an Eisen konnte von BURRIS et al. (1995) nachgewiesen werden. Bei
ihren Batchversuchen zeigte sich, dald PCE sorptionsfreudiger als TCE ist, wahrend sich die
Anzahl der Sorptionsplatze fur beide Stoffe in der gleichen GréRenordnung bewegen.
BURRIS ET AL. konnten eine sogenannte erweiterte LANGMUIRSche Sorptionsisotherme an ihre
Daten anpassen, die eine Mischform aus einer LANGMUIR- und FREUNDLICH-Isothermen
darstellt [28].

*

_ ComaxC

[28] Cs x
Kratc m

Somit decken sich die Ergebnisse von BURRIS et al. (1995) mit den theoretischen
Erwartungen zur Sorptionsfreudigkeit von CKW. Nach WEDLER (1985) sollte diese mit
zunehmendem Dipolmoment ansteigen, welches sich aus einem permanenten
(Dielelektrizitatskonstante) und einem induzierten (Polarisierbarkeit des Molekils) Anteil
zusammensetzt.

2.3.4.3 Durchtrittsreaktion

Prinzipiell setzt sich die Transformation verschiedener in Abb. 4 dargestellter organischer
und anorganischer Stoffe an elementarem Eisen aus einer kathodischen Reduktionsreaktion
und der anodischen Metallauflésung zusammen. Fir jede der beiden Teilgleichungen kann
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der eigentliche Ladungstibergang (charge transfer) durch die sogenannte TAFEL-Gleichung
beschrieben werden (Gleichungen [29] bzw. [30]). Ublicherweise gilt, daR hierbei der
Stromflu | und damit auch die Stromdichte i positives Vorzeichen annehmen, wenn der
Transport positiver Ladungstrager vom Metall in die Losung erfolgt. Bei einem Redoxpaar
stellt sich am Gleichgewichtspotential E° die fir Hin- und Riickreaktion gleiche
Austauschstromdichte i° ein und somit erfolgt kein weiterer Nettoumsatz. Als Uberspannung
wird die Auslenkung einer Reaktion vom Gleichgewichtspotential bezeichnet. Sie ist die
treibende Kraft fur weiteren Nettoumsatz. Kann ein linearer Zusammenhang zwischen dem
Logarithmus der Stromdichte i und dem Elektrodenpotential nachgewiesen werden, so kann
man davon ausgehen, daf3 der eigentliche Ladungsdurchtritt die Reaktionskinetik limitiert.

[29] Ey =E-E° =Rlog(i/i%
Eij
[30] i =i °10 %‘
Eq Uberspannung V]
B Tafelkonstante [V]
i Stromdichte [A/m?]
i° Austauschstromdichte [A/m?]

Generell ist fur die anaerobe Korrosion in sehr sauren Lésungen Reaktionslimitierung durch
Rekombination zweier adsorbierter H-Atome (TAFEL-Teilschritt) beobachtet worden. Fir pH-
Werte > 4 konnte eine lineare Abnahme der Grenzstromdichte mit fallender H*-Konzentration
festgestellt werden. Neben der Reduktion von H* existiert fir die anaerobe Korrosion als
thermodynamisch gleichwertiger Reaktionspfad die Reduktion von Wasser. Diese unterliegt
keiner Diffusionslimitierung, sondern Reaktionslimitierung und wird erst bei hoheren
Uberspannungen (d.h. bei sehr negativem Potential) relevant (KAESCHE, 1990).

Basierend auf den von SCHERER et al. (1997) experimentell ermittelten Tafelparametern und
Austauschstromdichten wurden mit Gleichung [30] die Strom-Spannungskurven der
anodischen Eisenauflésung (I), der kathodischen Wasserstoffentwicklung (II) und der
Dechlorierung von Tetrachlormethan (lIl) berechnet (Abb. 15). Unter Abwesenheit von CCl,
ergibt sich die resultierende Strom-Spannungskurve fir die anaerobe Korrosion von Eisen
durch Superposition der Gleichung [30] fir die entsprechenden Teilreaktionen (I+l1). Unter
Ausschlu3 einer &uReren Spannung stellt sich ein Ruhe- oder auch Mischpotential von -0.51
V an der Elektrode ein, so dal3 die Teilstrome der anodischen und der kathodischen
Reaktionen gleich sind (Elektroneutralitatsbedingung).

Lauft gleichzeitig zur anaeroben Korrosion die reduktive Dechlorierung von CCl, an der
Eisenelektrode ab, so verschiebt sich aufgrund des hohen Redoxpotentiales dieser
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Halbreaktion das Ruhepotential am Eisen stark zu einem positiveren Wert. Die anodische
Eisenauflosung wird nun hauptséchlich durch die kathodische Reduktion von CCl, dominiert,
wahrend sich die Raten fUr die Wasserstoffentwicklung drastisch reduzieren. Eine logische
Konsequenz dieser Ergebnisse ist, dall bei Reduktion mehrerer chlorierter
Kohlenwasserstoffe an elementarem Eisen das jeweils starkere Oxidationsmittel die
Abbauraten des schwécheren reduziert und das Ruhepotential am Eisen zu positiveren

Werten verschiebt.

Redoxpaar E® [v] i [Alcm?] BIV]
(I) Fe** + 2e" <==> Fe° -0.62 1.5x10° 0.077
(1) 2H* + 2e'<==> H, -0.50 5.5x10° 0.061
(Il) CCl, + H* +2e'<==> CHCl; + CI +0.72 2.2x10° 0.127
2E4 T
Ruhepotential
1.E-4 + (0+(1)
£
§ 0.E+0 EV]
(I CHCI; / CCl,
|
1.E-4 - Ruhepotential
/
2.E-4 + /

Abb. 15: Strom-Spannungsdiagramm zur Wirkung zweier konkurrierender Oxidationsmittel an einer
Eisenelektrode (Daten aus SCHERER et al., 1997)

2.3.4.4  Wirkung von Fremdelementen und Katalysatoren

Heterogenitaten an der Metalloberflache kénnen zu einer raumlichen Trennung von Anoden-
und Kathodenflache fiihren, was auch als heterogene Mischelektrode bezeichnet wird.
Ursachen hierfur sind neben Unterschieden im stromenden Medium
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(FlieRgeschwindigkeiten, Konzentrationen) vor allem in Inhomogenitaten des Metalles zu
suchen. Der stark korrosionssteigernde EinfluR von kathodisch wirkenden, edleren
Verunreinigungen wie beispielsweise Kupfer oder Carbide 1aRt sich dadurch erklaren, dafd
sich durch einen partiellen Kurzschluf3 das Ruhepotential am Eisen erhoht, was zu einer
erhdhten Eisenauflésung fuhrt. Von dort flieRen Uberzahlige Elektronen zu benachbarten
edleren Oberflachen, wo dann vorwiegend die kathodische Reduktion erfolgt. Tatséchlich
wird eine stark beschleunigte Korrosion von kohlenstoffreichen Stahlen berichtet. Zementit
und Graphit bilden Lokalkathoden mit geringerer Wasserstoffliberspannung als Eisen
(Ferrit). Dies fuihrt zum einen zur Anreicherung von Kohlenstoff (Spongiose), zum anderen
kann Kohlenstoff auch zu Kohlenwasserstoffen durch Eisen reduziert werden. So
beobachteten DENG et al. (1997) starkere Bildung von Cl1 - C6 Kohlenwasserstoffen in
Losung fir Eisensorten, die hohere Kohlenstoffgehalte aufwiesen. Steigende Korrosion
durch Warmebehandlung kann wegen veranderter Gefligeausbildung &hnlich interpretiert
werden (KAESCHE, 1990; ToDT, 1961). Auch strukturelle Unterschiede im Metall infolge von
Deformationen kénnen zur Ausbildung von heterogenen Mischelektroden fihren.

Schwefel und Phosphor wirken ebenfalls korrosionsbeschleunigend, wobei die Tendenz mit
zunehmenden Kohlenstoffgehalt abnimmt. Die stark korrosionshemmende Wirkung von
Silicium ist moéglicherweise auf die Deckschichtbildung zuriickzufihren (TODT, 1961).

Auch hinsichtlich der Reaktiviat einer Reihe von chlorierten Aliphaten hat sich gezeigt, daf3 in
Abhangigkeit der kommerziellen Eisenquellen eine starke Variabilitdt zu beobachten ist (vgl.
Abb. 6). Selbst kommerzielles Eisen eines Herstellers zeigte unterschiedliche Abbauraten.
Eine Korrelation mit materialspezifischen Faktoren konnte bisher allerdings noch nicht
erfolgen.

Weitere wichtige Fremdelemente sind hydridbildende Metalle wie beispielsweise Nickel oder
Palladium. Sie sind als Wasserstoffubertrager und Dechlorierungsreagenzien in der
organischen Synthesechemie schon seit langem bekannt (COLLMAN & HEGEDUS, 1980). Die
meisten Anwendungen und Patente zur Dechlorierung toxischer Substanzen beinhalten
allerdings ihre Verwendung auf nicht-reaktiven Tragermaterialien hoher spezifischer
Oberflache unter Verwendung einer zusatzlichen Wasserstoffquelle (z.B. BALKO et al., 1993;
KOVENKLIOGLU et al.,, 1993). Die Moglichkeit des Einsatzes von elementarem Eisen als
Tragermaterial fur hydridbildende Metalle wurde erst kirzlich erkannt. Die bisherigen
Ergebnisse von Batchversuchen sind sehr vielversprechend, wurde doch ein vollstandiger
Abbau chlorierter Aliphaten in weniger als einer Stunde beobachtet (MUFTIKIAN et al., 1995;
SIVAVEC et al., 1997). Auch die gegentber kommerziellem Eisen persistenten chlorierten
Phenole und polychlorierten Biphenyle konnten erfolgreich dechloriert werden (GRITTINI et
al., 1995; NEURATH et al, 1997). Keine Untersuchungen liegen bisher zu den
Reaktionsmechanismen solcher Dechlorierungsreaktionen an katalytischem Eisen vor, wie
beispielsweise zur Frage der Beteiligung von Wasserstoff als Reduktionsmittel fiir CKW.
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2.3.4.5 Bildung und Eigenschaften von Deckschichten in schwach mineralisierten
Lésungen

Die bisherigen Ausflihrungen bezogen sich weitgehend auf heterogene Reaktionen an der
Oberflache von elementarem Eisen (Abb. 16 a), die sich in natirlichen Systemen schnell
verandern. In walriger Loésung werden durch aerobe [31] und anaerobe Korrosion [32]
ladungsaquivalente Mengen an Eisen- und Hydroxidionen produziert.

[31] O, + 2H,0 + 2Fe® <==>2 Fe?" + 4 OH
[32] 2H,0 + Fe® <==>H,
[33] 3 Fe(OH), <==> Fe30,+ H,0 + H,

In der durch die Summengleichungen [31] und [32] gewahlten Darstellung wird
vereinfachend angenommen, dal3 sich vorwiegend zweiwertiges Eisen bildet. Weiterhin wird
nicht bertcksichtigt, da? die gebildeten lonen nicht vollstandig in Lésung gehen, sondern
zum Teil ein Aufwachsen von Deckschichten auf dem elementaren Eisen verursachen. Bei
Zustrom schwach mineralisierter Wasser sind unter den in Fe°-Reaktionswanden
vorherrschenden Ep- und pH-Werten Fe(OH)ys) und FesOus thermodynamisch stabil
(PourBAlx, 1966). Mittels spektroskopischer Untersuchungen konnten nur Fe-oxidische
Phasen, jedoch keine Fe-hydroxidischen Phasen nachgewiesen werden, was sich
moglicherweise durch unterschiedliche Bildungsmechanismen erklaren laRt: Fe-
hydroxidische Phasen wie Fe(OH), bilden sich als primare Fallungsprodukte vorwiegend
dann, wenn Prazipitatbildung aus der Losung infolge Ubersattigung auftritt. Sie konnen sich
unter Entwasserung in oxidische Phasen umbilden (SCHIKKORR-Reaktion, Gleichung [33]),
was jedoch aufgrund der im Grundwasserleiter vorherrschenden p,T-Bedingungen nur mit
sehr langsamen Raten erfolgen sollte (REARDON, 1995). Somit kann die sogenannte
SCHIKKORR-Reaktion nicht das ausschlie3liche Vorfinden von Fe-oxidischen Phasen
erklaren.

Die Fe-oxidischen Phasen auf elementarem Eisen wachsen nach Ausbildung einer initialen
Schicht von FeOH,g4s bzw. FeO infolge von Sorption von Hydroxidionen oder Sauerstoff nicht
an der Phasengrenze Oxid/Wasser, wie es bei Ausfallung aus der Losung zu erwarten ware.
Die anodische Eisenoxidation findet an der Phasengrenze Metall/Metalloxid statt.
Spektroskopische Transsekten von der Phasengrenze Lésung - Oxid ins Korn haben
ergeben, dald das Verhéaltnis Eisen/Sauerstoff kontinuierlich zunimmt (MEISEL & GUTLICH,
1981, SIVAVEC et al., 1995). Entsprechend einer Stéchiometrie Fe; xO, steigt der Faktor x
von 0 bis auf 0.3 von der Phasengrenze Metall/Oxid zur Phasengrenze Oxid/Lésung.

An der l6sungsseitigen Phasengrenzflache dominiert also Fe,O3. Da Magnetit spinell-kubisch
aufgebaut ist, kann ein kontinuierlicher Ubergang zu der dem Magnetit isomorphen x-Form
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des Fe,O3; (Maghamit) erfolgen (z.B. KAESCHE, 1990). Die Elektroneniibertragung zum Ort
der kathodischen Reaktion kann man sich dadurch erklaren, dal Magnetit in der
Prazipitatschicht dominiert und aufgrund seiner Fe(ll,lll)-Mischoxideigenschaften ein guter
Halbleiter ist (SCHERER et al. in press) (vgl. Halbleitermodell Abb. 16 c). Alle anderen
Eisenoxide einschliel3lich Maghamit weisen im Gegensatz zu Magnetit dagegen deutlich
schlechtere Leitereigenschaften auf (CORNELL & SCHWERTMANN, 1996; SCHERER et al., in
press). Der relativ scharfe Ubergang von Aktivitat zu Passivitat mit zunehmendem Potential
an Eisenelektroden laRt sich dadurch erklaren, dafl Magnetit durch Maghamit als
dominierende Mineralphase abgeldst wird (KAESCHE, 1990). Die Passivierung ist immer dann
besonders stark ausgepragt, wenn sich diinne, kohérente und porenfreie Deckschichten
ausbilden.

Untersuchungen an Eisenelektroden haben gezeigt, dal mit fortschreitender Porenbildung
innerhalb der Deckschicht die Passivierung weitgehend aufgehoben wird. Mit zunehmender
Méachtigkeit der Fe-oxidischen Deckschichten ist auch beobachtet worden, daf sie infolge
Ri3- und Porenbildung ihre passivierende Eigenschaft verlieren. Dies kann zu einer
raumlichen Trennung der anodischen und kathodischen Teilreaktion und somit zur
Ausbildung einer heterogenen Mischelektrode zwischen Porengrund und Porenschlund
fuhren (vgl. Abb. 16 b). Das Oxidationsmittel wird in weiter oben liegenden Bereichen
reduziert, so daf3 sich dort alkalischeres Milieu bildet und Fe-oxidische Prazipitate bevorzugt
in diesen Bereichen aufwachsen (JONES 1992). Dabei kann es zur Bildung von
Mischelektroden infolge Konzentrationsgradienten kommen, wie es fur die Reduktion von
Sauerstoff ("Bellftungszellen") beobachtet wurde (z.B. TOpT, 1961; KAESCHE, 1990). Die
Ausbildung inkoharenter poroéser Deckschichten basiert oft auf Materialinhomogenitéaten im
Geflige und in der Elementzusammensetzung. Edlere Metalle wie beispielsweise Kupfer
kénnen sich wahrend der selektiven anodischen Eisenaufldsung akkumulieren und zur
Ausbildung heterogener Mischelektroden filhren. Gerade bei der reduktiven Dechlorierung
an Eisen kann man davon ausgehen, daf3 Porenbildung erfolgt, da mit Chlorid ein Anion
freigesetzt wird, welches die Auflosung Fe-oxidischer Passivschichten fordert (z.B. Pou,
1984; BOHNSACK, 1989; KAESCHE, 1990).

Eine Passivierung von elementarem Eisen ist nicht nur ein Korrosionschutz, vielmehr wird
die reduktive Dehalogenierung von LHKW inhibiert, diese ist ja als KorrosionsprozelR3
aufzufassen. Der CKW-Abbau an Eisengranulaten und auch eine Inhibierung der
Abbaureaktionen in schwach mineralisierten Losungen kénnen nach den vorangestellten
Uberlegungen auf zwei Modelle zuriickgefiihrt werden, wobei der grundsétzliche Unterschied
zwischen dem Porendiffusionsmodell und Halbleitermodell darin besteht, dal3 beim reinen
Halbleitermodell sowohl die Elektronen- als auch die lonenleitfahigkeit der aufwachsenden
Fe-oxidischen Deckschicht die Reaktionsraten steuern, wahrend beim Porendiffusionsmodell
zusatzlich die Diffusion innerhalb der Poren in Abhangigkeit der Lage der Reaktionsplatze
steuernd wirken kann. Beiden Modellen gemeinsam ist die Tatsache, daf} der eigentlichen
Redox-Reaktion eine Sorption des Oxidationsmittels an definierten Oberflachenplatzen des
Fe-oxides vorausgeht.
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Abb. 16: Modellvorstellungen zur reduktiven Dechlorierung in Feo-permeablen Wanden (verandert nach SCHERER
et al., in press)

In Systemen, die kein elementares Eisen enthielten, konnte gezeigt werden, dafl} die
Reduktionsrate von Nitroaromaten (KLAUSEN et al.,, 1995) wund halogenierten
Kohlenwasserstoffen (PECHER et al., 1997) eng mit der auf unterschiedlichen Eisenmineralen
sorbierten Fe?* Menge korreliert. Dies deutet darauf hin, dal3 bei der reduktiven
Dehalogenierung mit Fe® als terminalem Elektronendonator die Bildung von
Oberflachenkomplexen zwischen dem chlorierten Kohlenwasserstoff und Fe(ll) auf der
Deckschicht vorausgeht. Nach erfolgter Transformation von Fe(ll) zu Fe(lll) regeneriert der
Elektronentransfer vom elementaren Eisen die reaktiven Platze an der Oxidoberflache (Abb.

16 d).
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2.4 EinfluRfaktoren auf die Reduktion von Schadstoffen

2.4.1 Metallspezifische Faktoren

Prinzipiell setzen sich Korrosionsreaktionen an elementarem Eisen aus einer kathodischen
Reduktionsreaktion und der anodischen Metallauflésung zusammen. Wie in Kapitel 2.3.4
beschrieben, kdnnen Reaktionslimitierungen (Ladungsdurchtritt) an Metalloberflachen und
Uberspannungen zu Abweichungen vom Gleichgewichtspotential fiihren. Diese veranderten
Gleichgewichtspotentiale technischer kommerzieller Metalle werden deshalb auch in Form
"praktischer Spannungsreihen" aufgelistet (z.B. ToODT, 1961), d.h. deren reale
Korrosionseigenschaften werden durch sogenannte Arbeitspotentiale beschrieben. Ursache
sind haufig Heterogenitaten an der Metalloberflache, die zu einer rdumlichen Trennung von
Anoden- und Kathodenflache fuhren kénnen. Ebenfalls kann sich die Zusammensetzung der
Metalle auf deren Reaktivitat auswirken, so ist z. B. bekannt dal3 sich Silicium als
Legierungsbestandteil inhibierend auf die Korrosion von Fe® auswirkt (TODT, 1961).

Inwieweit sich die Gesamtheit der metallspezifischen Faktoren ausgewdahlter Metall-Chargen
auf deren Potential beziglich des Abbaus von TCE auswirkt, sollte anhand von drei
kommerziell erhéltlichen Eisensorten untersucht werden. Hierdurch sollte ein grundsatzlicher
Eignungstest dieser Fe®-Chargen erfolgen, mit dem sich ein Kosten-Nutzen-Vergleich
erstellen 1aRt.

Ergebnisse:

Voruntersuchungen zur Reaktivitat verschiedener kommerziell erhéltlicher Eisensorten
gegenuber TCE beschrankten sich zunadchst auf dynamische Batchversuche, wobei sich
erhebliche Differenzen zwischen den ausgewahlten Eisensorten ergaben (Abb. 17). Die
Ratenkoeffizienten 1. Ordnung des TCE Abbaus sind bereits auf die Fe®-
Oberflachenkonzentration normiert und weisen auf Reaktivitdtsdifferenzen hin, die auf
Inhomogenitaten/Heterogenitaten zurtickzufihren sind.

Fur die im Rahmen dieses Projektes durchgeflihrten weiteren Untersuchungen wurden drei
Eisensorten so ausgewahlt, dafl3 sie ein breites Spektrum an physikalischen und chemischen
Eigenschaften abdecken (vgl. Tab. 5). Ein weiteres wichtiges Kriterium fur die Auswahl war,
dalR sie als Zwischen- oder Endprodukte in verschiedenen Wirtschaftszweigen Verwendung
finden, was zum einen eine gewisse Heterogenitat ihrer physikalischen und chemischen
Eigenschaften impliziert, zum anderen aber auch garantiert, daf sie als Massenguter giinstig
zu erhalten sind. Das Hartgu3strahlmittel GH-R wird durch Aufschmelzen von Altmetall
hergestellt und Ublicherweise zum Polieren von Oberflachen eingesetzt (Bezug: Eisenwerke
WURTH, Bad Friedrichshall). Bei dem Fe’-Granulat handelt es sich um Eisenspéne (Bezug
Uber Fa. IMES, Wangen). Eisenschwamm oder auch Schwammeisen hingegen fallt als
Zwischenprodukt bei der Stahlerzeugung nach dem MIDREX-Verfahren an. Bei der Reduktion
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durch ein Gasgemisch aus Kohlenmonoxid und Wasserstoff bildet sich eine hohe innere
Porositat (MULL & PARTNER INGENIEURGESELLSCHAFT, 1997).

In [TCE/TCEo]

0 20 40 60 80 100
Zeit [h]

Abb. 17: Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE (normiert auf die
Oberflachenkonzentration) im Batchversuch mit verschiedenen Eisensorten.

Hinsichtlich der Elementzusammensetzungen der drei verwendeten Eisensorten konnten
deutliche Unterschiede festgestellt werden: Elektronenstrahlmikroanalytische
Untersuchungen (REM-EDAX) ergaben, daR das Fe®-Granulat mit Abstand das reinste der
untersuchten kommerziellen Eisensorten ist, wobei Silicium, Aluminium und Mangan die
dominierenden Fremdelemente sind. Auffallend hoch ist beim Schwammeisen der Gehalt an
den Erdalkalimetallen Kalzium und Magnesium. Zu den eigenen Messungen mul}
einschrankend ergéanzt werden, dal3 das Verfahren nur punktuell bis zu einer Eindringtiefe
von 5 pym mif3t. Ferner konnte nicht auf Kohlenstoff analysiert werden, der somit in der Bilanz
in Tab. 4 nicht bertcksichtigt werden konnte.

Zur Untersuchung von Reaktivitatsdifferenzen der Eisensorten Hartguf3strahlmittel, Granulat
und Schwammeisen in Bezug auf den Abbau von TCE und den Prozel3 der anaeroben
Korrosion wurden S&ulenversuche mit demineralisiertem Wasser und TCE Gehalten von
0.07 mmol/l und 0.13 mmol/l durchgefiihrt. Aus weitergehenden S&ulenversuchen zeigte
sich, daf} in Bezug auf die Abbaukinetik der in der Literatur haufig beschriebene Ansatz
pseudo-erster Ordnung nicht ausreichend ist und die Kinetik durch eine Differentialgleichung
entsprechend der Monod-Kinetik beschrieben werden kann (vgl. Kapitel 2.3.2.2). Wie dort
gezeigt, kann die Abbaukinetik vereinfachend fur hohe TCE-Konzentrationen durch eine
Kinetik nullter Ordnung, fir geringe dagegen durch eine Kinetik erster Ordnung quantifiziert
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werden. FiUr die Eisensorten Betonzuschlag und Schwammeisen liegen aus anderen
Experimenten keine hochaufgeldsten TCE-Konzentrationsprofile vor, die eine genauere
kinetische Analyse erlauben. Deshalb wurde die Konzentrationsdifferenz zwischen Einlauf
(TCEin) und Auslauf (TCEaus) sowohl als nullte [34] als auch als erste Ordnung [35]
ausgewertet. Die berechneten kinetischen Parameter beinhalten die effektive Porositat, da
diese durch Tracerversuche nur fur das Hartgul3strahlmittel verlalich bestimmt werden
konnte, fur Betonzuschlag und Schwammeisen sicherlich etwas zu hoch ist. Mit diesen
effektiven Abbauparametern laf3t sich die erforderliche Reaktorlange auch abschatzen ohne
die effektive Porositéat zu kennen.

(34]

[35]

Tab. 4: Elementzusammensetzung der verwendeten Eisensorten (n.g.:

kOeff = kO*n.= Q/V*(TCEIn-TCEaus)

kleff = k1*n. = Q/V*In (TCEIn/TCEaus)

nachgewiesen; k.A.: keine Angabe des Herstellers).

nicht gemessen; n.n.: nicht

Hartguf3strahimittel Betonzuschlag Schwammeisen

Element- Hersteller- eigene Hersteller- eigene Hersteller-  eigene

anteil [%)] angaben Messung angaben Messung angaben  Messung

Fe k. A. 89.3 k. A. 96.6 85-88 86.3

Al k. A. 0.8 k. A. 0.2 0.5-3.0 4.0
als Al,O4

Si 0.8-1.4 5.4 k. A. 2.6 0.5-3.0 3.9
als SiO,

C 2.8-3.4 n.g. k. A. n. g. 1.0-2.5 n. g.

Mn 0.6-1.2 3.4 k. A. 0.4 k. A. 0.6

S max. 0.15 0.5 k. A. 0.07 k. A. 0.03

Ca k. A. 0.1 k. A. 0.04 0.5-3.0 4.4
als CaO

Mg k. A. n.g. k. A. n.g. 0.5-3.0 n. g.
als MgoO

Cd k. A. 0.04 k. A. 0.06 k. A. 0.05

Cr k. A. 0.3 k. A. 0.09 k. A. 0.2

Cu k. A. n. n. k. A. n.n. k. A. 0.07

Sn k. A. 0.2 k. A. 0.09 k. A. 0.4

Zn k. A. n. n. k. A. 0.3 k. A. n. n.
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Wertet man die Mel3daten unter der Annahme einer Kinetik nullter Ordung nach Gleichung
[34] aus, so unterscheiden sich die drei Eisensorten nicht sehr stark. Die mit Betonzuschlag
erzielte Raumzeitausbeute (kOeffn) ist etwas hdher als mit Schwammeisen oder
HartguRstrahlmittel. Der Betonzuschlag weist auch die hochste Abhangigkeit von der TCE-
Zulaufkonzentration (TCEin) auf, wogegen kOeff fir das Hartgu3strahlmittel fast unabhégig
von der TCE-Zulaufkonzentration ist. Das bedeutet, dafl3 sich die Abbaukinetik fir das
HartguRstrahlmittel Gberwiegend im Bereich nullter Ordnung bewegt, was durch die starke
Abhangigkeit von kleff von der TCE-Zulaufkonzentration bestatigt wird. Auch nach
Auswertung als Kinetik erster Ordnung weist der Betonzuschlag die héchste Abbaukonstante
auf und sie zeigt kaum Abhangigkeit von TCEin weshalb man davon ausgehen kann, daf3
eine Quantifizierung mittels erster Ordung angebracht ist. Schwammeisen baut insbesondere
bei htheren TCE-Zulaufkonzentrationen nach Auswertung erster Ordnung etwas schneller
ab als das Hartguf3strahlmittel.

B kleff (TCEin= 0.07 mMol) & kOeff (TCEin=0.07 mMol)
Ok1eff (TCEin=0.13 mMol) 8 k0eff (TCEin= 0.13 mMol)
= % % %
0.1 % % %
i i |
0.01 % % %

Abb. 18: Abbaukonstanten fiir die Quantifizierung des TCE-Abbaus als erste bzw. als nullte Ordnung mit
verschiedenen Eisensorten (a HartguRstrahlmittel, b Granulat, c Schwammeisen).

Bertlicksichtigt man bei der Beurteilung der Reaktivitdt gegenlber TCE die unterschiedlich
hohe BET-Oberflache in den drei Versuchsséaulen bei annéahernd gleicher Fillhéhe, so ergibt
sich ein vollig neues Bild (Abb. 19). Nun weist das HartguRstrahlmittel eine deutlich héhere
normierte Raumzeitausbeute auf als die anderen beiden Eisensorten, die sich im gleichen
Bereich bewegen. Nach Auswertung mittels erster Ordnung bauen das Hartguf3strahimittel
und der Betonzuschlag TCE deutlich schneller ab als das Schwammeisen. Die Ursache
hierfir ist moglicherweise die vergleichsweise hohe sekundare Porositit des
Schwammeisens, was lange Diffusionswege der TCE-Molekiile zu den reaktiven Platzen
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verursachen kann. Die Abbaugeschwindigkeit fir TCE nach Normierung auf die BET-
Oberflache ergibt also die Reihenfolge: Hartguf3strahlmittel > Betonzuschlag >
Schwammeisen.

Aus diesem Ergebnis wird zunachst deutlich, daR zwar starke Variabilitaten der Reaktivitaten
der getesteten Eisensorten in Bezug auf den TCE-Abbau beobachtet werden konnten,
wohingegen eine Korrelation mit materialspezifischen Faktoren (Fremdelementanteile) nicht
erfolgen konnte. Fir die Interpretation der beobachteten Reaktivitatsdifferenzen ist somit
insbesondere auch die Betrachtung des Ausmafes der anaeroben Korrosion (vgl. Kapitel
2.5.1) von Bedeutung: Die Durchfihrung der S&ulenversuche zeigte deutlich, dafl3 die
Eisensorten Granulat und Schwammeisen beim Betrieb mit TCE (0.07 mmol/l bzw. 0.13
mmol/l, pH 7, demineralisiertes Wasser) zu Wasserstoffgasentwicklung neigten, wéhrend bei
HartguRstrahlmittel keine Gasentwicklungsraten gemessen werden konnten. Unter diesen
Voraussetzungen mussen deshalb die Normierungen der Abbaugeschwindigkeiten des TCE-
Abbaus auf die Oberflachenkonzentration relativiert werden, da das Ausmalf’ der Belegung
reaktionswirksamer Fe’-Oberflachen aufgrund der Wasserstoffgasentwicklung nicht zu
guantifizieren ist.

100,00
Ok1effn (TCEin= 0.07 mMol) B koeffn (TCEiIN=0.07 mMol)
o Ok1effn (TCEin= 0.13 mMol) B koeffn (TCEin= 0.13 mMol)
£
< 10,00
o]
S
=
1,00
£
£
-
£ 010
C
£
5]
x
0,01

Abb. 19: Abbaukonstanten fur die Quantifizierung des TCE-Abbaus als erste bzw. als nullte Ordnung mit
verschiedenen Eisensorten (a Hartgustrahlmittel, b Granulat, c Schwammeisen) nach Normierung auf
die Eisenoberflachenkonzentration.

Der oben genannten Abfolge fir die auf die BET-Oberflachen normierten
Abbaugeschwindigkeiten der einzelnen Fe’-Sorten stehen deren gewichts- bzw.
volumenbezogenen Kosten dieser Fe®-Chargen gegeniiber (vgl. Tab. 5). Besonders beim
volumenbezogenen Preis wird der gegenlaufige Trend von Kosten und normierten
Abbaugeschwindigkeiten des jeweiligen Eisens deutlich. Bertcksichtigt man weiterhin die
von den Porositaten abhangigen Aufenthaltszeiten, so zeigt sich, dal3 eine bestimmte
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bendtigte Aufenthaltszeit fir das Hartgul3strahlmittel ein grof3eres Gesamtvolumen erfordert.
Ob sich dieser fordergriindige Nachteil des HartguR3strahmittels durch gegentber den beiden
anderen Fe’-Chargen differenzierte Reaktionen mit einem kontaminiertem Grundwasser im
Langzeitbetrieb ausgleichen laf3t, konnte bisher noch nicht nachgewiesen werden. Dies liegt
v.a. daran, dall fur Feldanwendungen sowie Laborversuche mit kontaminiertem
Standortwasser Uberwiegend das Schwammeisen und der Betonzuschlag zum Einsatz
gekommen sind. Vorteilhaft fir das Hartguf3strahlmittel kbnnen sich besonders die niedrige
H,-Gasentwicklung (vgl. Kapitel 2.5.1) und der geringere pH-Anstieg auswirken. Somit muf}
also fur jede Fe’-Sanierungsanlage eine Abwagung beziiglich des einzusetzenden Eisens
und der Kosten getroffen werden, die sich aus der verwendeten Installationstechnologie und
der nétigen Dimensionierung ergeben.

Tab. 5: Kenndaten und Kosten der ausgewahlten Eisensorten.

HartguRstrahimittel Betonzuschlag Schwammeisen
Hersteller-  eigene  Hersteller- eigene Hersteller  eigene
angaben Messung angaben Messung -angaben Messung
Korndurchm. [mm] 1-1.6 1.2 (O) k. A. 1.5 9
d60/d10 1.2 2 2.2
Kornform rund sehr gut plattig gerundet
gerundet
kf (HAZEN) [m/s] 0.014 0.012 0.29
kf (Beyer) [m/s] 0.013 0.010 0.25
Porositéat [%] 42 38 k. A. 55 ca. 74 66
Dichte [to/m°] 7.4 7.4 k. A. 6.9 ca. 7.7° 5.5
Schittdichte [to/m®] 4.3 4.6 k. A. 2.9 ca?2 1.9
BET-Oberflache k. A 0.043° 0.5° n. b. 0.63 n. b.
[m?/g] 0.12°
BET-Oberflache
[Mm?/m?]
Kosten [DM/to] 800 450 300
Kosten [DM/m?] 3400 1400 600

berechnet aus Dichte und Schuttdichte
berechnet aus Porositat und Schittdichte
Rohmaterial

vorbehandelter Hartgul

© freundl. Mitteilung IMES GmbH
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2.4.2 Physikalische Faktoren

24.2.1 Einflul3 der Spezifischen Oberflache

Der wichtigste Parameter fiir die Hohe der Abbauraten ist die spezifische Oberflache der
Fe®-Partikel, wobei eine direkte Proportionalitdt zwischen diesen beiden GréRen besteht
(MATHESON & TRATNYEK, 1994; SIVAVEC & HORNEY, 1995). Diese Beziehung gilt fur die
meisten, der von den Autoren getesteten, 25 kommerziell erhéltlichen Fe’-Formen, die
insgesamt eine Variabilitat der spez. Oberflache um den Faktor 10000 aufwiesen. Ebenso
existiert eine einfache lineare Beziehung zwischen der Oberflichenkonzentration, d.h. Fe®-
Oberflache pro Volumen (m?L), und der Abbauratenkonstante (SIVAVEC & HORNEY, 1995)
[36]:

[36] Kpeob. = 0.000127 (Fe® -Oberflache) + 0.00845

Eine Steigerung der Abbauraten insbesondere bei elektrolytisch hergesteliten Fe® konnte
weiterhin durch Anlésung der Fe®-Oberflache mit Hilfe von Séuren oder Komplexbildnern
erreicht werden. Diese Losungsprozesse flihren wahrscheinlich zu einer Auflésung von
Fe'/Fe"-Oxidhydraten auf der Oberfliche der Fe’-Partikel und Schaffung einer erhéhten
Anzahl reaktiver Platze. Ein entsprechender Effekt wird auch bei den reaktiven
Eisenpartikeln, die einen hohen Anteil von Fremdionen im Kristallgitter aufweisen, vermutet.

Ergebnisse:

Bisherige Untersuchungen zur Abhangigkeit der Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster
Ordnung von der Eisenoberflachenkonzentration (p,) hatten den Ansatz, fur vergleichbare
initiale TCE-Konzentrationen (TCE;,) die Eisenoberflachenkonzentration zu variieren und die
Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung tber den gesamten
Konzentrationsbereich anzupassen (GILLHAM & O"HANNESIN, 1994; SIVAVEC & HORNEY,
1995; GOTPAGAR et al.,, 1997). Fur die im Rahmen dieser Arbeit durchgefuhrten
Batchversuche (vgl. Kapitel 2.3.2.2, Abb. 7 u. Abb. 8) wurde hingegen die
Geschindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung fir verschiedene Konzentrationsbereiche
berechnet, wobei gleichzeitig die reaktive Oberfliche wahrend des Experimentes als
konstant vorausgesetzt wird. Nach Kombination der Gleichungen [13] und [15] laf3t sich die
Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung nach Gleichung [37] berechnen.

k - RFepakRS - k0
M [TCE]+(Kps +Kes)/ ks [TCEI+Ky,

[37]
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Um beide Anséatze vergleichen zu konnen, wurde deshalb die Abhéangigkeit der
Geschwindigkeitskonstanten  pseudo-erster Ordnung von dem Quotienten aus
Eisenoberflachen- und initialer TCE-Konzentration (paTCEm'l) untersucht. Wie in Abb. 20 zu
sehen ist, wurden die anderen Studien bei sehr geringen Werten von (o, TCE,%)
durchgefuhrt, wobei ein linearer Zusammenhang zwischen Ky s und po, TCE;,*
nachgewiesen werden konnte. Die Ergebnisse dieser Batchversuche ergeben ebenfalls
Proportionalitat fur dhnliche Werte von p, TCE,,* entsprechend dem Bereich, fur den eine
Kinetik nullter Ordnung fir den TCE-Abbau etabliert werden konnte (vgl. Abb. 8). Bei
Zunahme von p, TCE;, ! ist jedoch eine Abnahme der Steigung zu erkennen und k; o,s Néhert
sich einem Plateau fir die Daten dieser Experimente (Abb. 20). Ein &hnliches
asymptotisches Verhalten ist auch fir die Daten von GOTPAGAR et al. (1997) zu beobachten.
Bei einem sehr hohen UberschulR an reaktiver Oberflache kann folglich davon ausgegangen
werden, dal3 die Abbaukinetik durch ein Modell (pseudo-) erster Ordnung beschrieben
werden kann, wahrend sich fur ein Defizit an reaktiven Platzen ein Abbau nullter Ordnung
einstellt (linearer Bereich in Abb. 20; s. auch WUST et al., 1999).

1E+0

1E-1

kl,obs [1/h]

1E-2

1E-3
0 1 10 100 1000

Eisenoberflachen-/TCE-Konzentration [mz/umol]
Abb. 20: Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung fiir den TCE-Abbau in Abhéngigkeit der

Konzentration der Eisenoberfliche zur TCE-Konzentration (S): SivAvEC & HORNEY (1995), (G): GOTPAGAR
et al. (1997)
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2.4.2.2 Temperatur

Zur Bestimmung des Temperatureinflusses auf die Reaktionen der Kontaminanten mit Fe°
wurden von den Bearbeitern keine Untersuchungen durchgefuhrt, aus der Literatur sind
hierzu jedoch eine Reihe von Studien bekannt. Bereits 1995 zeigten MILBURN et al. mit dem
Vergleich der kinetischen Parameter fur CT, cDCE und tDCE, daf3 der EinfluR der
Temperatur zwar signifikant, aber nicht so sensitiv ist, um auch bei relativ konstanten
Temperaturbedingungen im Grundwasser groRe Abbauratenverédnderungen erwarten zu
lassen (vgl. Tab. 6). Fur TCE ergab sich in temperaturkontrollierten Saulenversuchen der ETI
(1997, zitiert in (GAVASKAR et al., 1997)), dal3 ein linearer Zusammenhang zwischen der
Temperatur und den beobachteten Ratenkonstanten besteht. So miissen die bei 23°C unter
Laborbedingungen bestimmten Halbwertszeiten mit einem Faktor 1.4 multipliziert werden,
um diese auf den Feldeinsatz (15°C) zu ubertragen. Auch fir den Abbau von VC wurde von
(DENG et al.,, 1999) eine lineare Temperaturabhangigkeit fir den Berreich von 4-45°C
nachgewiesen. Nach (Su & PuLs, 1999) variert jedoch die Zunahme der normierten
Halbwertszeiten, die sich durch die Anderung der Temperatur von 25 auf 10°C ergibt, in
Abhangigkeit der verwendeten Eisensorte, in einem Bereich von Faktor 2 bis Faktor 5.
Hieraus ergibt sich, daR zur Dimensionierung von Feldanwendungen ein entsprechender
Korrekturfaktor fir das zum Einsatz kommende Eisen bekannt sein muf3, um die Auslegung
der Fe’-Reaktionswand den Temperaturverhéltnissen vor Ort anzupassen.

Tab. 6: Abbau von CT, cDCE und tDCE in deionisiertem H,O bei 25° und 55°C; Anfangsratenkonstante Kk,
berechnete Halbwertszeiten (ti2 ) und Zeit, die fir den Abbau der ersten 50% der Anfangskonzentration
bendétigt wird (tso) (aus MILBURN et al., 1995)

Verbindung Temperatur 25°C Temperatur 55°C

k (h™) ti2 (h) tso (D) k (h™) ti2 (h) tso (D)

Tetrachlorkohlenstoff 1.73 0.4 5 2.57 0.27 0.3
(CT)

cis-1,2-Dichlorethen 0.12 6 85 0.35 2 7.5
(cDCE)

trans-1,2-Dichlorethen 0.28 2.5 25 0.55 1.25 3
(tDCE)
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2.4.2.3 DurchfluBgeschwindigkeit

Der Einflu@ der DurchfluBgeschwindigkeit auf die Abbauraten wird intensiv diskutiert.
Wahrend in einer Reihe von Untersuchungen zur reduktiven Dechlorierung von LHKW mit
Fe° zunachst kein signifikanter EinfluR der gewahlten DurchfluRraten (0.38 m pro Tag bis zu
2.42 m pro Tag) auf die Abbauraten festgestellt wurde (GILLHAM & O HANNESIN, 1994; LIANG
et al., 1995; MACKENZIE et al., 1995a), werden zunehmend davon abweichende Ergebnisse
veroffentlicht (MATHESON & TRATNYEK, 1994; SCHERER & TRATNYEK, 1995; MACKENZIE et al.,
1995b; THOMAS et al., 1995). So ist nach Untersuchungen von MACKENZIE et al. (1995b) die
Abbaurate bei einer FlieRgeschwindigkeit von 7 m pro Tag nur halb so gro3 wie bei hohen
Transportraten um 13 m pro Tag. Bei noch hoheren FlieRgeschwindigkeiten bleibt die
Abbaurate jedoch konstant, was auf einen Ubergang von transportlimitierten zu
oberflachenreaktionsraten-limitierten Prozessen deutet.

Ergebnisse:

Eigene Saulenversuche zeigten, dal3 eine Zunahme der FlielRgeschwindigkeit um Faktor 5 -
wie erwartet - zu keiner signifikanten Anderung der Geschwindigkeitskonstanten nullter
Ordnung fihrt (Abb. 21). Die Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung nimmt fir TCE
jedoch leicht zu. Der Anteil an abgebautem TCE, der zum Anstieg der cis-DCE-
Konzentration in Losung fuhrt, &ndert sich ebenfalls nicht. Wie fur die Muttersubstanz ist fir
das Tochterprodukt ein etwas schnellerer Abbau im Bereich erster Ordnung zu beobachten.

200 2.0
v [cm/h]: 2.39 © 122 4
k, [MMol/h]:  70.5+/-44.3 66.3+/-11.2
150 Ky [MMol]:  761+/-152 585+/-189 1.5
A
k, [1/h]: 0.093 0.11 =
3 INA I 2
= . froce [11: 0.011+/-0.02  0.011+/-0.01 =
W 100 1 Koce [L/]:  0.060+/-0.01  0.087+/-0.03 L0 &
O a)
O &
- L 6
o 5]
50 - - 0.5
0 ‘ ‘ ‘ ‘ — ‘ 0.0
0 10 20 30 40
Zeit [h]

Abb. 21: Abbaukinetik von TCE in Abh&ngigkeit der FlieRgeschwindigkeit

Der Anstieg der Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung ist jedoch deutlich geringer als
er bei reiner Diffusionslimitierung theoretisch zu erwarten ware (vgl. Kapitel 2.3.4.1). Die
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schwache Abhangigkeit der Abbaukinetik von TCE im Bereich erster Ordnung deckt sich gut
mit anderen Untersuchungen (GILLHAM & O HANNESIN, 1994; MACKENZIE ET AL., 1995; LIANG
& GOODLAXSON, 1995). Fur chlorierte Zwischenproduke liegen bisher keine vergleichbaren
Untersuchungen vor.

Wie sich bei neueren Versuchen mit kontaminiertem Grundwasser, die nicht im Rahmen
dieses Projektes durchgefiihrt wurden, zeigte, ergeben sich fir verschiedene Eisensorten bei
Verwendung des gleichen Grundwassers unterschiedliche Resultate beziglich des
Einflusses der FlieRgeschwindigkeit (vgl. Abb. 22 u. Abb. 23). Fir das Graugufgranulat
erfolgte durch die Verringerung der Abstandsgeschwindigkeit von 1.5 auf 0.5 cm/h eine
deutliche Verlangsamung des PCE-Abbaus wohingegen beim Schwammeisen kein Einflu3
zu verzeichnen war. In wieweit diese Unterschiede aus der Kornform der Eisenpartikel
resultieren (z.B. durch unterschiedliche Diffusionslangen) oder ob eher die mit der
FlieRgeschwindigkeitsreduzierung einhergehenden Veranderungen anorganischer Prozesse
(z. B. Karbonatfallung, pH-Wertanstieq) hierfur verantwortlich sind, ist bisher nicht bekannt.

——3 pV
6000 | ——16 PV
—&—27 PV
_ ——38 PV
S - % 45 PV
g 4000 -+ 48 PV
Ll - a—
3 54 PV (a)
o
2000
0
0 50 100 150
Zeit [h]

Abb. 22: Abbau von PCE an Grauguf3granulat fur Abstandsgeschwindigkeiten von 1.5 (—) und 0.5 cm/h (------ )
bei Verwendung eines kontaminierten Grundwassers.
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8000 16 PV
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Abb. 23: Abbau von PCE an Schwammeisen fir Abstandsgeschwindigkeiten von 1.5 (—) und 0.5 cm/h (------ )
bei Verwendung eines kontaminierten Grundwassers.

Die in dieser Arbeit durchgefilhrten Saulenversuche zur Dimensionierung von Fe’-
Reaktionswanden wurden im allgemeinen mit hoheren Abstandsgeschwindigkeiten
betrieben, als sie bei den zu prognostizierenden Verhaltnissen vorliegen. Durch dieses
Vorgehen kann unter der Annahme der Unabh&ngigkeit der Abbauraten von der
FlieBgeschwindigkeit eine Vorraussage Uber mogliche Alterungserscheinungen getroffen
werden, die ein Vielfaches der Dauer des beobachteten Laborversuches prognostiziert. Da
fur einzelne Systeme auch eine starke Abhangigkeit des Abbaus von der
FlieRgeschwindigkeit nachgewiesen werden konnte (vgl. Abb. 22), wird deutlich, dafl3 diese
Fragestellung weiterhin intensiver Untersuchung bedarf. Erste Anzeichen sprechen jedoch
dafir, dafl3 nur bei bestimmten Eisensorten solche FlieRgeschwindigkeitseinflisse auftreten.
Der im allgemeinen nur geringe Unterschied der Abbauraten bei verschiedenen
FlieRgeschwindigkeiten  bekraftigt dagegen die allgemeine Ubertragbarkeit von
Séaulenversuchen in den hier verwendeten Dimensionen auf die Verhaltnisse in einer Fe’-
Reaktionswand.
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2.4.2.4 Konzentration der Kontaminanten

Eine EinfluBnahme der Konzentration der Kontaminanten auf den Abbau kann zum einen
Uber die Steuerung der Kinetik (s. Kapitel 2.3.2) und zum anderen durch Beeinflussung der
Oberflacheniegneschaften des Eisens erfolgen. Bei sehr hohen Konzentrationen der CKW,
die gegeniiber Fe® Oxidationsmittel darstellen, konnte es zu einer Erhéhung des
Fe(ll)/Fe(ll)-Verhaltnisses innerhalb der Oberflachen(hydr-)oxide kommen, was sich
inhibierend auf die Dehalogenierung austiben wirde.

Bei Untersuchungen von ORTH & GILLHAM (1996) wurden die TCE-Zulaufkonzentrationen im
Bereich von 9.7 bis 460 pMol variiert, eine Abh&ngigkeit der Geschwindigkeitskonstanten
pseudo-erster Ordnung von der TCE-Zulaufkonzentration konnte von den Autoren nicht
beobachtet werden. CKW-Kontaminationsfahnen konnen jedoch deutlich héhere TCE-
Konzentrationen aufweisen (THOMAS et al., 1995), woflir ein kombiniertes kinetisches Modell
[15] eine prazisere Dimensionierung eines Reaktors ermoglicht als ein Modell pseudo-erster
Ordnung.

Ergebnisse:

Um den EinfluR der Zulaufkonzentration des Kontaminanten untersuchen zu kénnen, wurde
in einem Saulenversuch die TCE-Zulaufkonzentration von 134 pmol/l auf 1450 pmol/l erhoht.
Zwischen diesen beiden Versuchen betragt das Verhaltnis der Zulaufkonzentrationen am
Saulenzulauf somit 10.8 und steigt innerhalb einer Verweilzeit von 30 h im Fe®-
Reaktionsraum auf 244 an (Abb. 24). Dieser Anstieg um Faktor 22.6 ist sowohl durch eine
Verschiebung der Kinetik von der ersten in die nullte Ordnung als auch durch eine Anderung
der Modellparameter bedingt. Bei héherer TCE-Zulaufkonzentration ist eine Abnahme der
Geschwindigkeitskonstanten nullter Ordnung um 10 % zu verzeichnen, wahrend gleichzeitg
K1, um 15 % zunimmt. Daraus resultiert eine Abnahme der Geschwindigkeitskonstanten
erster Ordnung um 30 %.

Nachdem die TCE-Zulaufkonzentration wieder auf Referenzbedingungen eingestellt wurde,
waren die Raten fur den TCE-Abbau fir weitere 20 Porenvolumina reduziert (vgl.
Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung k1 in Abb. 25). Wahrend dieses
Versuchszeitraumes konnten auch erhthte Eisen- und Chloridkonzentrationen in Ldsung
gemessen werden. Es findet also eine Ricklésung von den unter oxischeren Bedingungen
gebildeten Fe-Festphasen statt. Die erhdhten Chloridkonzentrationen bestatigen die
Hypothese, dal Chloridionen in die Gitter Fe-(hydr)oxidischer Festphasen eingebaut werden
(vgl. Kapitel 2.4.3.8).

Eine Zunahme des Verhaltnisses von Fe(lll)/Fe(ll) bei erhthter TCE-Konzentration bedeutet
aber auch, daR die Leitfahigkeit der Préazipitatschicht infolge geringerer Anteile des relativ gut
leitenden Magnetits abnimmt. Dies hat eine Abnahme der Geschwindigkeitskonstanten
erster Ordnung von sorbiertem TCE zur Folge, wodurch sich folglich auch die beobachtetete
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Abnahme der Geschwindigkeitskonstanten nullter Ordnung fir gelostes TCE ergibt (Abb.
24). Da Ky, gleichzeitig um 15 % ansteigt, mul3 die Sorptionskonstante ks fir TCE
abnehmen (vgl. [15]). Eine Erklarungsmoglichkeit ist, dafl das unter sehr hohen Raten
ausgefallte Eisen zu einer Zunahme der Diffusionslangen fur TCE durch die aufwachsenden

Prazipitatschichten hindurch zu den reaktiven Platzen am Eisen fiihrt.
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Abb. 24: Abbaukinetik von TCE in Abhangigkeit der Zustromkonzentration
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Abb. 25: Instationares Verhalten eines Fe’-Reaktors bei Variation der TCE-Zustromkonzentration
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2.4.3 Hydrochemische Faktoren

2.4.3.1 pH-Wert

Ob zwischen dem pH-Wert einer kontaminierten Losung und dem Abbau der darin geldsten
Schadstoffe einen Zusammenhang besteht, wurde durch eigene Experimente nicht
untersucht. In der Literatur sind solche Untersuchungen jedoch beschrieben und auch aus
einigen von den Bearbeitern durchgefiihrten Versuchen lassen sich diesbeziglich Aussagen
treffen.

Der Zusammenhang zwischen pH-Wert und den Abbauraten 1Rt sich zwar fiir manche Fe’-
Chargen nach MATHESON & TRATNYEK (1994) als lineare Gleichung beschreiben (Abb. 26,
[38]), kann jedoch nach den neueren Untersuchungsergebnissen nicht auf alle Systeme
Ubertragen werden, da verschiedene, z.T. gegenlaufig wirkende Prozesse auftreten konnen.
So zeigten Untersuchungen von (DENG et al., 1999), dal sich der Abbau von VC bei der
Zunahme des pH von 6 auf 10 zwar maximal um einen Faktor 10 verringern kann, eine
direkte Abhangigkeit wie sie fur CT von (MATHESON & TRATNYEK, 1994) beschrieben wurde,
besteht jedoch nicht.

[38] kbeob. =-0.018 pH + 0.20
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Abb. 26: Beziehung zwischen pH-Wert und der Pseudo-1.0rdnung-Ratenkonstanten bei der Dechlorierung von
CT durch Fe° (aus MATHESON & TRATNYEK, 1994)
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Hohe H*-Konzentrationen bewirken zunachst eine erhdhte Reaktivitat der Fe°-Oberflache,
da passivierende Ausfallungen von Fe(ll/ll)-Oxidhydraten (Gl. [39] u. [40]) bzw. Fe(ll)-
Karbonaten (wie Siderit) auf der Fe®-Oberflache weniger stabil sind. Ein typischer, derartiger
pH-Effekt in Fe’- reaktiven Wanden sind die mit dem FlieRweg abnehmenden LHKW-
Abbauraten, die gut mit dem Anstieg des pH-Wertes von 8 bis auf Werte von 10 Kkorrelieren
(GILLHAM & O"HANNESIN, 1994). Insbesondere die Magnetitbildung soll nach Untersuchungen
von SCHUHMACHER (1995) bei hoheren pH-Werten sehr kohdrente und wenig pordse
Préazipitatschichten abscheiden, die die Korrosionsraten und damit auch die LHKW-
Reduktionsraten signifikant minimieren kénnen, was ja als sog. Brinierungsverfahren, wenn
auch unter anderen ProzeRbedingungen, groRtechnisch zur Passivierung von Fe® genutzt
wird. Ungeklart ist in diesem Zusammenhang die Bedeutung von Magnetit als selbstandiges
Reduktionsmittel bezlglich LHKW, wie es von SIVAVEC et al. (1997) gezeigt wurde.
Wahrscheinlich ist fiir eine starke Passvierung der Fe®-Oberflache durch Magnetit aber eine
relativ machtige Prazipitatschicht notwendig, was wiederum die Bedeutung des pH-Wertes in
der Ldsung unterstreicht.

[39] Fe? + 2 OH <==> Fe(OH). s, amakini

[40] Fe(OH)Z(s) <==> I:6304(5, Magnetit) + HZO + H2

Eigene Untersuchungen die zur Quantifizierung der H,-Entwicklung unter verschiedenen pH-
Bedingungen durchgefiihrt wurden, zeigten sowohl fiir Fe® als auch fiir Al° eine Steigerung
der H,-Entwicklung bei Zunahme der H*-Konzentration (vgl. Kap. 2.5.1). Diese Ergebnisse
entsprechen den Erwartungen, da aus der Korrsionforschung bekannt ist, daf3 bei
niedrigeren pH-Werte allgemein hohere Korrosionsraten zu beobachten sind. Mit dem
hierdurch gesteigerten Ladungstransfer lassen sich auch die von (MATHESON & TRATNYEK,
1994) und (DENG et al., 1999) beschriebenen héheren Abbauraten erklaren.
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2.4.3.2 Sauerstoff-Konzentration

Aufgrund seines recht hohen Redoxpotentials vermag geloster O, neben metallischem Eisen
auch Fe* bzw. metallbedeckende Fe(ll)-(Hydr)oxide zu oxidieren. Die resultierende Bildung
elektrisch nichtleitender Fe(lll)-Oxide auf den Fe®-Oberflachen fiihrt zur Verlangerung von
Diffusionswegen und kann damit die Geschwindigkeit von Redoxreaktionen an Fe°
beeinflussen (STRATMANN & MULLER, 1994). So beobachteten LIANG et al. (1995) und
HELLAND et al. (1995) bei hoheren O,-Konzentrationen aufgrund von
Oberflachenpassivierungseffekten geringere Abbauraten von TCE und Tetrachlorkohlenstoff
(CT). Die auch als aerobe Korrosion bezeichnete Reduktion von geléstem Sauerstoff verlauft
nach [41] und wurde von MACKENZIE et al. (1997) unmittelbar nach Eintritt in die Fe®-
Reaktionszone beobachtet.

[41] 0,+2H,0+2Fe’=2Fe* + 4 OH

Angesichts begrenzt niedriger O,-Konzentrationen im Grundwasser (z.B. maximal 12.8 mg/l
bei 5°C und atmospharischem Gleichgewicht nahe der Grundwasseroberflache (APPELO &
PosTMA, 1994) ist der korrosionschemische Umsatz jedoch als geringfigig einzuschatzen.

Ergebnisse:

Alle im Rahmen dieses Projektes durchgefiihrten Fe®-Saulenversuche zur Untersuchung der
reduktiven Dechlorierung von TCE wurden mit sauerstoffhaltigem Wasser durchgefihrt. Der
0O,-Gehalt betrug entsprechend der Gleichgewichtskonzentration zur Atmosphére bei 20 °C
etwa 9.5 mg/l. Es bestatigten sich die Beobachtungen von MACKENZIE et al. (1997) wonach
geloster O, nach nur 1 cm Reaktionsstrecke im Fe’-Reaktionsraum reduziert wurde. In
Bezug auf den Prozel3 der reduktiven Dechlorierung von TCE konnte im Langzeit-
Saulenversuch gezeigt werden, daf3 die konkurrierende Reduktion von O, zu keinen
ReaktivitdtseinbulRen flhrte, die Ratenkoeffizienten der Reduktion von TCE und des
intermediar freigesetzten cis-DCE blieben Uber einen Zeitraum von 95 durchgesetzten
Porenvolumen auf konstantem Niveau (Abb. 27). Die langzeitstabile Reaktivitat ist konsistent
mit den Ergebnissen von ORTH & GILLHAM (1996) und laRt sich auf die recht hohe elektrische
Leitfahigkeit, bzw. auf eine hohe diffusive Permeabilitét der metallbedeckenden
(hydr)oxidischen Prazipitate zurlckfihren.

Die verstarkte Bildung von Eisen(lll)(hydr)oxiden im Zulaufbereich durch eingetragenen
gelosten Sauerstoff kann zur Verringerung der Porositat fihren. Dies resultierte in Versuchen
von (MACKENZIE et al., 1999) in einem Druckanstieg innerhalb der ersten Zentimter des
Eisengranulates (Korndurchmesser 0.42-1 mm), bei Verwendung einer sauerstoffgeéattigten
Losung, wohingegen eine sauerstofffreie Losung zu keinem Druckanstieg fiihrte. Solche
Plugging-Effekte konnen erst dann den Betrieb einer Fe®-Reaktionswand beeintrachtigen,
wenn die die Permeabiltdt des umgebenden Aquifers unterschritten wird, und es zu einem
Umstrémen der Sanierungsanlage kommt. Durch die Wahl von Eisengranulaten mit gréRerm
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Korndurchmesser (1-4.8 mm) lalt sich diese Beeintrachtigung, die sich nur fiir oxische
Grundwasser ergeben wirde, ausschlieRen (MACKENZIE et al., 1999).

O cis-DCE
m TCE

ki1 [hai]

i
59

VIVo

Abb. 27: Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE und des
intermediar freigesetzten 1,2 DCE (cis) im Referenzsystem bei einer O,-Zulaufkonzentration von ca. 9.5

mg/l.
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2.4.3.3 Karbonat-Konzentration

Das korrosionschemische Verhalten von Karbonat ist in Fe’-Reaktionsraumen eng verkniipft
mit dem System des Kalk-Kohlensaure-Gleichgewichts. So vermdgen die Spezies H,CO;
und HCO3; den pH-Wert zu puffern und damit Hydroxidionen-freisetzende Reaktionen wie
die reduktive Dechlorierung von LHKW bzw. die Reduktion von H,O (anaerobe Korrosion) zu
beschleunigen. Dieser Effekt konnte insbesondere in geschlossenen Systemen (statische
und dynamische Batchversuche) nachgewiesen werden (MILBURN et al., 1995; REARDON,
1995). In Bezug auf die anaerobe Korrosion konnte sogar gezeigt werden, dal} resultierende
H,-Gasevolutionsraten positiv linear mit den molaren Ausgangskonzentrationen der
protolysierenden Spezies H,CO3; und HCOg3 korrelieren. Betrachtet man jedoch permeable
durchstrémte Systeme wie Fe’-Reaktionswénde, so muR man den Effekt der Prazipitation
karbonatischer Phasen (z.B. Siderit, Calcit, Dolomit, Rhodochrosit) auf den metallischen
Oberflachen fir den Langzeitbetrieb berlcksichtigen. Dieser Prozel3 resultiert aus der
Verschiebung des Kalk-Kohlensaure-Gleichgewichts hin zu CO;*, wobei das AusmaR der
Bildung dieser Phasen insbesondere auch von der anodischen Freisetzung von Fe?* und den
Konzentrationen geogener Grundwasserinhaltsstoffe von Ca®*, Mg** oder Mn** abhangt. So
konnten sowohl in guRReisernen Trinkwasserrohren als in Fe®-Reaktionswanden z.T. massive
Karbonatprazipitationen nachgewiesen werden (z.B. KOLLE & ROsSCH, 1980; SONTHEIMER,
1980; MACKENZIE et al., 1997; O'HANNESIN & GILLHAM, 1998). Die metallbedeckenden
Prazipitate neigen aufgrund isomorpher Strukturen auch zu Mischkristallbildungen
(FeCa(CO0:s),) (z.B. MORRISON, 1998). Aufgrund ihrer hohen Stabilitat (BoscH, 1981), ihrer
elektrisch isolierenden Eigenschaft und ihrer massiv-porenfreien Ausbildung gelten
karbonatische Deckschichten im allgemeinen als korrosionsinhibierend (z.B. SONTHEIMER,
1980). Den Riickgang der LHKW-Abbauraten in einer Pilot-Fe’-Reaktionswand fiihren
MACKENZIE et al. (1995) deshalb auf die massive Ausbildung karbonatischer Deckschichten
zurick.

Aus thermodynamischer Sicht ist auch die Reduktion von geléstem anorganischen
Kohlenstoff (IC) durch Fe’ méglich. Dieser ProzeR und die resultierende Bildung von
Kohlenwasserstoffen (z.B. Methan CH,) ist jedoch kinetisch gehemmt und lauft ohne
biotische oder abiotische Katalysatoren extrem langsam ab (HARDY & GILLHAM, 1996). So
konnten Umsatzsteigerungen um Faktor 2 mit H,-dotiertem Eisen erreicht werden, was
darauf schlieBen laft, daR adsorbierter Wasserstoff (der anaeroben Korrosion) als
Elektronendonator der Reduktion von geldstem anorganischen Kohlenstoff fungiert (HARDY &
GILLHAM, 1996).

Ergebnisse:

Zur Untersuchung des Einflusses von karbonatsichen Spezies auf die Reaktivitat und
Langzeitstabilitdt von durchstromten Reaktionsraumen und zur Klarung der Frage, ob und
inwiefern sich die obengenannten Prozesse (pH-Wert-Pufferung, H,-Gasentwicklung,
Karbonat-Prazipitation, reduktive Dechlorierung von TCE) gegenseitig beeinflussen, wurde
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ein Saulenexperiment mit einer TCE-haltigen 2 mM und anschlielend mit einer 5 mM
Ca(HCO3),-Losung durchgefuhrt. Die Lésungen wurden mit NaHCOs- und CaCl,-Salzen
angesetzt und in Tedlar®-Ballons gelagert um die Entgasung von TCE und CO,
auszuschlieRen. Mit einem durchschnittlichen Fluf? von 1 ml/min und einer Porositat von 37
% ergibt sich damit eine Residenzzeit der Lésung im Fe®-Reaktionsraum von etwa 35 h.
Nachdem das Referenzsystem Fe®’TCE/H,0 in diesem Saulenversuch iiber einen Zeitraum
von 50 Tagen (35 durchgesetzte Porenvolumen) mit einem Ratenkoeffizient 1. Ordnung von
ca. 0.06 h'* eine quasi-stationare Kinetik des TCE-Abbaus zeigte, wurde zunéchst die 2 mM
Ca(HCO3),-Losung zugegeben. Aus Abb. 28 ist zu ersehen, dal3 der TCE-Abbau sehr gut mit
einer Kinetik erster Ordnung beschreiben [ARt und dalR sich die Ratenkoeffizienten mit
zunehmender Versuchslaufzeit kontinuierlich steigern.

In (TCE/TCEO0)

0 5 10 15 20 25 30 35 40
Zeit[h]

Abb. 28: Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE nach Zugabe der 2 mM
Ca(HCO3),-Losung (TCE-Zulaufkonzentration ca. 20 mg/l).

Die zeitlich kontinuierliche Zunahme der Ratenkoeffizienten ki rce von 0.06 h' auf 1.31 h*
nach Einleitung der 2mM Ca(HCO3),-Losung (Abb. 29) kann als Folge der Protolyse von
HCO;s; und der folgenden Auflésung der réntgendiffraktometrisch nachgewiesenen, primar
oxidisch existenten Phase Magnetit (Fe;O,4) aufgrund der verfiigbar gewordenen H* gesehen
werden (GIl. [45] u. [46]). Die aus der simultanen Verschiebung des HCO;/CO;-
Speziesgleichgewichts  resultierende  Prazipitation von CO3; wird aus dem
Konzentrationsprofil an TIC (total inorganic carbon) in Abb. 30 erkennbar.
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Abb. 29: Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE nach Zugabe der
2 mM und 5 mM Ca(HCOs3),-Lésung (TCE-Zulaufkonzentration ca. 20 mg/l).
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Abb. 30: Typische Konzentrationsverlaufe von Feges, Mnges, ca® und TIC (total inorganic carbon) im Fe’-
Saulenversuch mit TCE (0.15 mmol/l) und Ca(HCO3)2 (2 mmol/l).

Betrachtet man die Konzentrationsverldufe von Fegs und Ca** so ist davon auszugehen, daR
neben Siderit (FeCO3) auch Calcit (CaCOs), moéglicherweise sogar eine Mischphase wie
Ankerit (FeCa(COs3),) zur Fallung kam. Mangan geht im Zuge der anodischen Auflosung der
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metallisch gebundenen Mangan-Anteile (ca. 3 Gew.%) in Lésung und wird anschlielend
wahrscheinlich als Rhodochrosit (MNnCQO3) fixiert. Die nahe des Sauleneinlaufs gemessenen
Maximalkonzentrationen an Mnges (0.02 mmol/l) und Fegs (0.23 mmol/l) sind Ergebnis der
sofort beginnenden kathodischen Oy,q- und TCE-Reduktion. Der gleichzeitig stattfindende
Anstieg des pH-Wertes auf 9.5 ergibt sich durch die Dominanz der Karbonatfallung
(gegentiber der ph-puffernden Bildung von Fe30,), die durch die simultane Verschiebung des
HCO3;/CO3 -Speziesgleichgewichts ergibt.

Auf den ersten Blick scheinen diese Ergebnisse (dominierende Fallung von Ublicherweise
korrosionsinhibierenden Karbonaten) keinen Anhaltspunkt oder Begriindung fur den stark
beschleunigten TCE-Abbau zu liefern. Die Bilanzierung der im Fe’-Reaktionsraum fixierten
Mengen an Feges, MNges, Ca*" und TIC uber die Versuchslaufzeit von 32 Tagen zeigte jedoch,
da3 die Menge an gefalltem Fegy (als FeCOgs, unter Beriicksichtigung des Umsatzes aus
CaCO; und MnCO; Féllung) bei weitem die der aus der anodischen Fe(0)-Auflésung
(berechnet aus der Stochiometrie der kathodischen O,q- und TCE-Reduktion (Gl. [43] u.
[44]) Ubersteigt. Dieser Anteil ist damit auf den ProzeRR der anaeroben Korrosion
zurlckzufuhren und in Abhangigkeit der Versuchslaufzeit in Abb. 31 aufgetragen.

Versuchsdauer [d]

0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0 1,2 14 1,6 1,8

Fe? (aus anaerober Korrosion) [mmol/l]

Abb. 31: Entwicklung der Freisetzung von Fe®" aus der Reduktion von H,0O (berechnet aus den Stéchiometrien
der beteiligten Redox- und Prazipitationsreaktionen).

Aus dieser Abschatzung wird deutlich, daR der ProzeR der H,O-Reduktion (H,-
Gasentwicklung) ebenfalls mit zunehmender Versuchslaufzeit an Intensitdt gewinnt. Die im
Versuch auch visuell beobachtete zunehmende H,-Gasentwicklung lafdt sich in Verbindung
mit der nachgewiesenen Beschleunigung der reduktiven Dechlorierung (Abb. 28 und Abb.
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31) mit einer kontinuierlichen Freilegung reaktiver (metallischer) Oberflachen erklaren. Die
anfanglich inhibierte Fegy-Freisetzung aus anaerober Korrosion (H.-Gasentwicklung) laft
sich auf den "Verbrauch" von Protonen H* aufgrund der Auflésung der pra-existenten Fe;O,4-
Schichten zuriickzufiihren. Nach Auflésung dieser Oxidschichten konnten Protonen H* an
den freigelegten metallischen Oberflachen im Zuge einer weiteren Freisetzung von geléstem
Fe und molekularem H, [42] reduziert werden.

[42] Fe’+2H,0=Fe* +20H +H,

[43] 4Fe’+2H,0+0,=4Fe* +40H

[44] 3Fe’ + C,HCl; + 3H,0 = C,H, + 3Fe** +3CI'+ 30H

[45] Fe;O, + 7 H  + HCO; = FeCO; + 2 Fe®* + 4 H,0

[46] Fe;0, + 7 H + Ca?" + HCO5; = CaCO; + 2 Fe* + Fe?" + 4 H,0

Ahnliche Reaktivitatssteigerungen konnten schon THOMAS & DAVIES (1977) bei der
Durchfiihrung von Polarisationsexperimenten beobachten. HCO3-haltige Losungen zeigten
hier bezlglich des Korrosionsverhaltens von Fe;O,4/y-Fe,O3; bedeckten Fe’-Elektroden bis zu
einer Schwellenkonzentration von 10 mmol/l eine aul3erordentlich stimulierende Wirkung.
Auch THOMAS & DAVIES (1977) vermuteten die Auflosung des pra-existenten Oxidfilmes. Bei
HCO;s-Konzentrationen > 10 mmol/l zeigte sich jedoch ein zunehmend inhibierender Effekt,
der auf die Ausbildung von Karbonatphasen zuriickzufiihren ist. Im Falle der reduktiven
Dechlorierung von TCE konnte nach Zugabe von 2 mmol/l HCO;™ die Prazipitation elektrisch
nichtleitender Karbonatphasen (FeCO; CaCO; MnCO;3;) der ErschlieBung neuer
reaktionswirksamer Oberflachen (infolge der Oxid-Auflésung) Uber einen Versuchszeitraum
von 57 offensichtlich nicht entgegenwirken. Die Konzentrationserhdhung auf 5 mmol/l
Ca(HCOs3), fuhrte dann in Ubereinstimmung zu den Ergebnissen von THOMAS & DAVIES
(1977) zu leichten Reaktivitatseinbul3en, die mdoglicherweise auf die Ausbildung zunehmend
porenfreier karbonatischer Deckschichten zurtickzufiihren sind (Abb. 29). Im Hinblick auf den
zeitlich zunehmend beschleunigten TCE-Abbau bei der 2 mM Ca(HCOs),-Lésung und die
geringflgige Verlangsamung bei einer 5 mM Ca(HCO3),-Ldsung ist der von MILBURN et al.
(1995) postulierte abbau-beschleunigende pH-Pufferungseffekt des Karbonatsystems als
eher unwahrscheinlich anzusehen.
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2.4.3.4 Sulfat-Konzentration

Sulfat tritt im Normalbereich deutscher Grundwasser in Konzentrationen zwischen 10 bis 125
mg/l auf, wobei es in Kontakt mit Gips- bzw. Anhydrit-fiihrendem Gestein zu
Maximalkonzentrationen bis zu 1600 mg/l kommen kann (SCHLEYER & KERNDORFF, 1992).
Sulfat kann in Fe’-Reaktionsraumen reduziert werden, jedoch nur bei Etablierung
sulfatreduzierender Bakterien (KOLLE & ROscH, 1980). Diese obligat anaeroben
Mikroorganismen werden in die Gattungen Desulfovibrio und Desulfotomaculum gegliedert
(DVWK, 1988; SCHLEGEL, 1992). Von den Bakterien wird S0, als terminaler
Elektronenakzeptor unter Oxidation von organischer Substanz oder von molekularem bzw.
elementarem Wasserstoff reduziert (DVWK, 1988). In Verbindung mit der H,-Entwicklung
aus der anaeroben Korrosion wird die biotische SO,*-Reduktion deshalb als
korrosionssteigernd eingestuft (HAMILTON, 1985; SOMLEV & TisHkov, 1994). Dieser Effekt
liegt zum einen in der Entfernung des korrosionsinhibierenden H,-Films begriindet (DVWK,
1988), zum anderen stimuliert im Sinne des Prinzips von Le-Chatelier die Zehrung des
Produktes aus anaerober Korrosion (H bzw. H,) durch mikrobielle Aktivitat den Prozeld der
H,O-Reduktion.

Im Zuge mikrobieller Sulfatreduktion kommt es zur Bildung von Fe-sulfidischen
Deckschichten (KOLLE & SONTHEIMER, 1977; KOLLE & ROScH, 1980), da die Prazipitation
dieser Phasen aufgrund ihrer geringen Loslichkeit gegeniber anderen Prazipitationen
thermodynamisch begunstigt ist. Nach HAMILTON (1985) bildet sich primar zuerst Mackinawit
(FeS), wahrend in Uber Jahrzehnten korrodierten Wasserrohren aus Gul3eisen auch die
Bildung von Pyrit (FeS,) nachgewiesen wurde. Fe-Sulfide bilden korrosionsbegiinstigende
Deckschichten aus (KOLLE & ROscH, 1980; HAMILTON, 1985) und vermdgen aufgrund ihrer
gestorten Kristallstrukturen Elektronen sehr gut zu leiten. Nach SHUEY (1975) betragt der
spezifische elektrische Widerstand z.B. von Pyrrhotin (Fe;Sg) nur etwa 10° Q-m. Weist die
Phase zudem eine portse Struktur auf, kénnen grof3e kathodisch reaktive Oberflachen den
Oxidationsmitteln zur Verfigung stehen. So kann die von BOOTH et al. (1968) und KING &
MILLER (1971) postulierte Senkung der Wasserstoffiilberspannung durch Prézipitation von
Fe-Sulfiden als Folge erhohter diffusiver Permeabilititen und Schaffung neuer
Reaktionsflachen gesehen werden

Ist jedoch die Sulfatreduktion inhibiert, kann Sulfat einerseits in Form von
Oberflachenkomplexen gebunden werden, die den Zugang von Oxidationsmitteln (wie z.B.
TCE oder O,) an reaktionswirksame Fe’- bzw. Fe-Oxidoberflachen unterbinden (KLAS &
STEINRATH, 1974; STUuMM et al., 1990). Sulfat wird in der Korrosionskunde daher auch als
Grenzflacheninhibitor bezeichnet (HOmig, 1991). Andererseits kann Sulfat auch unter
Bildung hydroxidischer Fe(ll)-Fe(lll)-Mischphasen (Green-Rust 1) festgelegt werden. Diese
grunlichen Phasen wurden bereits in den 70er Jahren bei der Oxidation von Fe(OH), in
sulfathaltigen Losungen beobachet (MisawA et al., 1972). Mdéssbauer-spektroskopische
Untersuchungen von OLOWE & GENIN (1991) konnten dabei in Abh&ngigkeit des
Oxidationsgrades variierende chemische Zusammensetzungen bestimmen. Die allgemeine
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Formel des hexagonalen Green-Rust |l beschreiben GENIN et al. (1996) mit
[Fe",Fe",(OH)1,]* [SO4 2H,0]*. Nach ODZIEMKOWSKI & GILLHAM (1997) und SCHERER et all.
(in Druck) soll Green-Rust Il aufgrund der Koexistenz von Fe(ll) und Fe(lll) ahnlich hohe
elektrische Leitfahigkeiten wie Magnetit aufweisen und damit reduktive Abbaureaktionen an
Fe® nicht inhibieren.

Ergebnisse:

Zur Klarung der Frage welche Reaktionsmuster des Grundwasserinhaltsstoffs Sulfat in Fe°-
Reaktionsrdumen dominieren und welchen Einfluf3 sie auf die reduktive Dechlorierung von
TCE haben wurden zunéchst zwei Saulenversuche durchgefihrt: So wurde nach
Beendigung eines "abiotisch" betriebenen Séaulenversuch (SO,*: 100, 500, 1000 mg/l)
zusatzlich ein weiterer, mit sulfatreduzierenden Mikroorganismen beimpfter Saulenversuch
(SO4*: 1300 mg/l) durchgefiihrt. Die Beimpfung des Fe®-Reaktionsraumes erfolgte mit einer
Lage passivierter Fe®-Partikel, die aus einer Feldanwendung (on site Reaktor) stammte, in
der mikrobielle Sulfatreduktion stattgefunden hatte (vgl. KOBER et al., in Vorb.) und von der
somit auszugehen war, dal sie Sulfatreduzierer enthielt. Zur Stimulation der mikrobiellen
Aktivitdt wurde die Losung zusatzlich mit Ammonium (50 mg/l) und Hydrogenkarbonat (600
mg/l) versetzt.

Bei der Durchfihrung des "abiotischen" Saulenversuchs fanden sich beziglich einer
Préazipitation von S0,* bzw. einer abiotischen Reduktion von SO, keine Anhaltspunkte. Bei
Residenzzeiten von etwa 45 Stunden konnte im Fe°-Reaktionsraum grundsatzlich weder
eine Abnahme der SO,*-Konzentration noch eine Freisetzung von Sulfid detektiert werden.
Der Abbau von TCE wurde hingegen mit zunehmender Versuchslaufzeit deutlich inhibiert.
Die Inhibierung &uRerte sich 1) in signifikanten Abnahmen der Ratenkoeffizienten 1.
Ordnung (Abb. 32), 2) in einer zeitlich zunehmenden Dominanz der Kinetik 0. Ordnung und
3) auch in deutlich verringerten Abbauleistungen des Fe®-Reaktionsraumes. So wurden z.B.
nach Zugabe von 1000 mg/l SO, am Ablauf der Versuchssdule bis zu 15 % des
zugegebenen Kontaminanten TCE nachgewiesen, wahrend in Abwesenheit von Sulfat die
TCE-Konzentrationen am Ablauf grundsatzlich unterhalb der Nachweisgrenze von 3 ug/l
lagen.
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Abb. 32: Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven De-chlorierung von TCE bei
verschiedenen Sulfatkonzentrationen [mg/l] und einer TCE-Zulaufkonzentration von ca. 17 mg/l (V/Vo:
Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).

Der abschlieRende Betrieb mit demineralisiertem Wasser fihrte wieder zu einer Erhéhung
der Abbaugeschwindigkeiten. Die Werte von k; rce nahmen wahrend dieser Phase in linearer
Weise zu und lagen nach 100 durchgesetzten Porenvolumen bei etwa 0.07 h™ (Abb. 32). Die
Reversibilitat der Inhibierung durch SO,* 1aRt den SchluB zu, daR es in Anlehnung an die
Argumentation von Gul & DEVINE (1994) zu einer sorptiven Belegung reaktionswirksamer
Oberflachen durch SO, kam. Wahrend der abschlieRenden Betriebsphase mit
demineralisiertem Wasser konnte mit der Messung der spezifischen elektrischen
Leitfahigkeit [uS/cm] und der Analytik der SO, Gehalte am Ablauf der Versuchsséule die
kontinuierliche Desorption von SO,* nachgewiesen werden. Aus Abb. 33 ist zu entnehmen,
daR im Laufe der 412-stiindigen Elution die SO,*-Gehalte kontinuierlich von 950 mg/l auf
24.2 mg/l abnahmen. Die Integration uUber die gemessenen Konzentrationen ergab eine
Summe des eluierten SO, von 2274 mg. Die Steigung der Summenkurve nach 412
Stunden deutet jedoch darauf hin, daf3 wahrend dieser Elutionsphase nicht die gesamte im
System sorbierte Menge an SO,* erfalt wurde. Entgegen den oben beschriebenen
Messungen wird also doch SO,* sorbiert, jedoch kann dieser Anteil im Bezug auf die
jeweiligen Zulaufkonzentrationen nur im Bereich der MeBungenauigkeit liegen.
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Abb. 33: Spezifische elektrische Leitfahigkeit [uS/cm], Sulfatgehalt [mg/l] und Summenkurve des Sulfataustrages
[mg] am Ablauf der Fe’-Versuchssaule nach einem ausgetauschten Porenvolumen mit sulfatfreier TCE-
Lésung (ca. 17 mg/l).

In guter Ubereinstimmung mit den Ergebnissen von Gul & DEVINE (1994) konnte damit in
Abwesenheit einer Sulfatreduktion die Adsorption von S0,” bzw.
Oberflachenkomplexbildung an den (hydr)oxidschen Grenzflachen belegt werden. Sulfat ist
deshalb in Anlehnung an die Klassifikation von HOMIG (1991) als Grenzflacheninhibitor
einzuordnen, welcher mit der Ausbildung zweidimensionaler Belegungsschichten die
Durchtrittsreaktion von Oxidationsmitteln (wie z.B. TCE) hemmt.

Der Betrieb des mit sulfatreduzierenden Mikroorganismen beimpften Sdulenversuchs zeigte
erst nach etwa 20 durchgesetzten Porenvolumen das Einsetzen einer Sulfatreduktion. Der
Prozel3 der mikrobiellen Sulfatreduktion war Uber einen langen Versuchszeitraum (43
ausgetauschte Porenvolumen) als stationdr zu beschreiben und beschrankte sich auf die
ersten 50 cm der Reaktionsstrecke (Abb. 34). Mit ca. 100 mg/l wurden nur etwa 8 % der
zugegebenen SO,”-Konzentration umgesetzt. Geldstes Sulfid konnte mit nur maximal 0.25
mg/l nachgewiesen werden, was bedeutet, dal3 Sulfid mit 99.3 % nahezu vollstandig in Form
von schwerl6slichen Fe-Sulfiden festgelegt wurde. Die Fallung von Sulfiden beeinflusste
dabei das Ausmalf3 der Karbonatprazipitation. Vor dem Einsetzen der Sulfatreduktion wurden
30 % des zugegebenen Karbonats geféllt, wahrend der Reduktion von SO,* belief sich der
Anteil des festgelegten Karbonats aufgrund der Koprazipitation der Fe-Sulfide auf nur noch
14 %. Die gemessenen Fegs-Gehalte lagen generell unter der Nachweisgrenze von 20 pgl/l
und sind Resultat der Fallung von schwerldslichen, Feges-limitierenden Fe-Sulfiden.
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Abb. 34: Typische Verlaufe der Sulfat- und Sulfidkonzentrationen im Fe’-Saulenversuch (beimpft mit
sulfatreduzierenden Mikroorganismen) nach Zugabe von 1300 mg/l S04% und ca. 17 mg/l TCE.

Mit dem Einsetzen der Sulfatreduktion konnte simultan ein signifikant beschleunigter TCE-
Abbau beobachtet werden. Die Reaktivitatssteigerung auferte sich dabei in den um Faktor 4
erhdhten Ratenkoeffizienten 1. Ordnung und lieR3 sich jedoch nicht konstant aufrecht erhalten
(Abb. 36). Im weiteren Versuchsverlauf ndherten sie sich k; rce mit Werten von 0.13 h?* und
0.07 h™* wieder denen des Referenzsystems an, wéhrend die Reduktion von S0,% weiterhin
mit konstanten Umséatzen erfolgte. Die intermedidre Beschleunigung des TCE-Abbaus a3t
sich mdglicherweise mit erhdhten reaktiven Oberflachen infolge der Prazipitation Fe-
sulfidischer Phasen erklaren, die zudem sehr geringe spezifische elektrische Widerstande
besitzen (nach SHUEY (1975) z.B. 10° Qm fir Fe;Sg) und damit einen nahezu
uneingeschrankten Elektronentransfer zu dem adsorbierten Oxidationsmittel erlauben.
Mdglich ist auch eine Abbaubeschleunigung durch die Koppelung abiotischer und
mikrobieller Prozesse (WHEATHERS et al., 1995). Ob die anschlielende Verlangsamung der
reduktiven Dechlorierung auf die Belegung reaktiver Oberflachen infolge fortschreitender
Ausbildung von Biofilmen (FLEMMING, 1991) oder auf die Alterung (und die Verringerung
diffusiver Permeabilitdten) Fe-sulfidischer bzw. Fe-karbonatischer Deckschichten
zurlckzufuhren ist, bleibt jedoch unklar.
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Abb. 35: Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven De-chlorierung von TCE im Fe’-
Saulenversuch (beimpft mit sulfatreduzierenden Mikroorganismen) bei einer TCE-Zulaufkonzentration
von ca. 17 mg/l (V/Vo: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).

Wie aus den vorgestellten Ergebnissen der beiden Saulenversuche zu ersehen ist, muf3 man
die Wirkung von SO4* auf den ProzeR der reduktiven Dechlorierung differenziert bewerten.
Im Mittelpunkt der Frage scheint daher der Mechanismus der mikrobiellen Sulfatreduktion zu
stehen. Es ist dabei hinlanglich bekannt, dal} lithotrophe sulfatreduzierende Bakterien auf
nullwertigen molekularen Wasserstoff als Elektronendonator angewiesen sind (z.B.
SCHLEGEL, 1992) und dieser in Fe%korrosiven Systemen in Abhé&ngigkeit von der
metallspezifischen GroRe der Wasserstoffiberspannung (z.B. TODT, 1961; KAESCHE, 1990)
entsteht (vgl. Kapitel 2.3.4.3).

Um den Einflud der anaeroben Korrosion und der damit verbundenen Wasserstoff-
entwicklung auf den Prozeld der mikrobiellen Sulfatreduktion zu untersuchen, wurden zwei
weitere Saulenversuche mit verschiedenen kommerziell erhéltlichen Fe®-Sorten und einem
sulfathaltigen (165 mg/l), CKW-kontaminierten Grundwasser betrieben. Die beiden Fe’-
Sorten ("HartguRstrahlmittel* und "Granulat") unterscheiden sich hinsichtlich ihrer
Fremdelementgehalte (vgl. Kapitel 2.4.1) und ihrer Bereitschaft, Wasserstoff zu produzieren.
So konnte in vorangegangenen Saulenversuchen festgestellt werden, daR die Sorte "Fe’-
Granulat" mit H,-Gasentwicklungsraten von 0.6 bis 1.4 mmol-d*kg™ stark der anaeroben
Korrosion unterworfen war, wahrend im Parallelversuch mit "Fe®-HartguRstrahlmittel" keine
H,-Gasphasenentwicklung nachgewiesen werden konnte (vgl. WUST et al., 1998).

Aus Abb. 36 ist zu entnehmen, daR die Durchstrémung der beiden Fe®-Reaktionsraume mit
dem Standortwasser zu deutlich unterschiedlichen Sulfatumsatzen fiihrte. So zeigte sich,
daR nach 65 durchgesetzten Porenvolumen im Saulenversuch mit "Fe’-Granulat" etwa 45 %
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der Zulaufkonzentration an Sulfat reduziert wurden, wahrend der Versuch mit "Fe®-
HartguRstrahlmittel zu keinen signifikanten Sulfatumsatzen fuhrte.

Die rontgendiffraktometrischen Analysen der Prazipitatschichten korrelieren mit den
Reaktivitatsdifferenzen beider Systeme, denn die Prazipitation Fe-sulfidischer Phasen
konnte nur im Saulenversuch mit dem Fe’-Granulat nachgewiesen werden (Abb. 37 und
Abb. 38).
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Abb. 36: Vergleich der Entwicklung der Sulfatkonzentrationen (% SO42’Zu|auf) am Ablauf der Saulen mit "Fe’-
Granulat" und "Feo-HartguBstrahImitteI" beim Betrieb mit CKW-kontaminierten Standortwasser (V/Vo:
Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Msk3s DSMEAS - Program:M3-65.DQL DSMEAS - Program:M3-65.DQL [001] - File: Sk3s.ra [[1]42-1340 () - Pyrite - FeS2 - Y: 15.62 %
Operations: Displacement -0.091 | Smooth 0.300 | Background 0.000,0.000 | Strip kAlpha2 0.514 | Import [001]
(111190629 (*) - Magnetite, syn - FeFe204 - Y: 6.14
05-0586 (*) - Calcite, syn - CaCO3 - Y: 31.37 %
[L1136-0426 (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2 - Y: 7.38 %
[1146-1045 () - Quartz, syn - Si02 - Y: 99.57 %
22-1120 (1) - Pyrrhotite-4H - Fe1-xS - Y: 12.00 %
37-0475 (*) - Marcasite - FeS2 - Y: 17.65 %

Abb. 37: Rontgendiffraktogramm der Deckschichten von Fe’-Granulat im Saulenversuch mit CKW-kontaminierten
Grundwasser und Nachweis der Phasen Magnetit, Calcit, Dolomit, Pyrrhotin und Marcasit.
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[11136-0426 (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2 - Y: 15.00 %

Abb. 38: Rontgendiffraktogramm der Deckschichten von FeO-HartguBstrahImitteI im Saulen-versuch mit CKW-
kontaminierten Grundwasser und Nachweis der Phasen Magnetit, Calcit und Dolomit.
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2.4.3.5 Nitrat-Konzentration

Nitrat ist aufgrund des intensiven Einsatzes von Dingemitteln in der Landwirtschaft und der
limitierten natirlichen Reduktionskapazitat des Grundwassers und des Aquifers (FeS, org.
Kohlenstoff) ein in Europa und Nordamerika weitverbreiteter Grundwasserkontaminant
(APPELO & POSTMA, 1994). Zur Sanierung Nitrat-kontaminierter Grundwéasser wurden Fe’-
Reaktionswéande ebenfalls schon in Erwéagung gezogen (z.B. CHENG et al., 1997; RAHMAN &
AGRAWAL, 1997). So kann Nitrat NOj; aufgrund seines hohen Redoxpotentials in
Anwesenheit von Fe° stufenweise abiotisch ohne wesentliche Freisetzung des Metaboliten
Nitrit (NO,) bis hin zum Endprodukt Ammonium (NH,") reduziert werden (CHENG et al.,
1997). Neuere Laboruntersuchungen von ScHAD (I.M.E.S. GmbH, mindliche Mitteilung) mit
kontaminiertem Grundwasser und Ergebnisse einer Pilotanlage (EBERT et al., 1999) weisen
darauf hin, daf? mit der Etablierung denitrifizierender Bakterien die mikrobiell katalysierte
Transformation von NO;3; (Denitrifikation) einsetzt und damit die Bildung von Ammonium
unterbunden werden kann. Die finale Produkte der Denitrifikation sind N, und N,O (DVWK,
1988; SCHLEGEL, 1992), sie verhalten sich gegenuber Fe® inert, d.h. sie werden nicht weiter
reduziert.

In Bezug auf das Anwendungspotential von Fe° als Reaktorfiillstoff muR erwéhnt werden,
daR3 Nitrat schon lange als korrosionsinhibierend bekannt ist (z.B. KLAS & STEINRATH, 1974),
d.h. daR Redoxreaktionen mit Fe® unterbunden werden. Es ist deshalb davon auszugehen,
daR Nitrat die Reaktivitait von Fe’ auch in Bezug auf den ProzeR der reduktiven
Dechlorierung von TCE herabsetzt. So konnten SIANTAR et al. (1995) in Schiittelversuchen
beim Abbau von Pestiziden (1,2-Dibromo-3-Chloropropan) mit Fe° zeigen, daR héhere NO;-
Konzentrationen zu einer Verzogerung des Einsetzens der Dehalogenierungsreaktion um bis
zu 20 Minuten fuhrte.

Ergebnisse:

Zur Untersuchung des Einflusses von Nitrat auf den Abbau von TCE an Fe® wurden
zunachst ebenfalls Schiittelversuche mit verschiedenen Nitrat-Initialkonzentrationen (C,: 0O,
10, 50, 100 mg/l) durchgefiihrt. Dabei zeigte sich, daf3 Nitrat vollstandig ohne die Freisetzung
der Zwischenprodukte NO, und N, zu Ammonium NH," reduziert wurde und den TCE-Abbau
deutlich inhibierte. Die Reduktion von TCE konnte Uberwiegend mit einer Kinetik 0. Ordnung
beschrieben werden, wobei sich die Ratenkoeffizienten korce mit zunehmender Nitrat-
Initialkonzentration verringerten (Tab. 7). Weiterhin wurde deutlich, dal3 sich die
Nitratreduktion mit zunehmender Initialkonzentration selbst inhibierte: Dieser Effekt der
Autoinhibierung auf3erte sich in einer kontinuierlichen Abnahme der Raten-koeffizienten 1
Ordnung ki nos.
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Tab. 7: Reaktionskinetiken der Nitratreduktion und des TCE-Abbaus im Schittelversuch bei variablen
Nitratkonzentrationen und einer TCE-Initialkonzentration von ca. 20 mg/l.

Co Nitrat [mg/l] 0 10 50 100
Kotce [mg 1™ h™] 0.34 0.24 0.22 0.14
Kinos [h™] 0.31 0.03 0.02

Die Durchfiihrung der Saulenversuche mit kontinuierlich gesteigerten  Nitrat-
Zulaufkonzentrationen (0, 10, 47, 240 mg/l) fiihrte ebenfalls zu einer deutlichen Inhibierung
des TCE-Abbaus. Der Inhibierungseffekt auRRerte sich jedoch weniger in abnehmenden
Ratenkoeffizienten als vielmehr in einer zunehmenden Verzégerung des Abbaubeginns. So
wird aus Abb. 40 ersichtlich, dal3 der Beginn der TCE-Reduktion nach Zugabe von 47 mg/l
Nitrat erst nach einer Fliestrecke von ca. 25 cm beginnt, wahrend der Abbau im
Referenzsystem (ohne Nitrat) unmittelbar nach Eintreten der Lésung in den Fe(0)-
Reaktionsraum einsetzt. Entsprechend verzogerte sich auch die Freisetzung des Metaboliten
1,2-DCE (cis). Die Ursache fir diese Verzogerung liegt in der konkurrierenden Reduktion
von Nitrat begrindet: Die Reduktion von TCE beginnt erst nach Vollendung der
Nitratreduktion, bzw. abgeschlossener Ammoniumfreisetzung (Abb. 39). Aus Abb. 39 und
Abb. 40 wird auch weiterhin deutlich, dal3 sich die Reaktionsfronten mit zunehmender
Versuchsdauer (durchgesetzten Porenvolumen) zum Ablauf des durchstromten
Reaktionsraumes verlagern.

20 120
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—O—TCE (7.3)
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- -TCE, Referenz
- DCE (1.8) 80 =
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Abb. 39: Entwicklung des Abbaus von TCE und der Freisetzung von 1,2-DCE (cis) im Fe’-Saulenversuch nach
Zugabe von 47 mg/l Nitrat (in Klammern: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Abb. 40: Entwicklung der Nitratreduktion und Freisetzung von Ammonium im Fe’-Saulen-versuch nach Zugabe
von 47 mg/l Nitrat (in Klammern: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).

Tab. 8: Zusammenfassung der Verlagerungssgeschwindigkeiten (cm/d) der Konzentrationsfronten von TCE und
Nitrat im Fe’-Saulenversuch bei verschiedenen Zulaufkonzentrationen (n.n.: nicht nachweisbar,---:

System ohne TCE).

System Fe’— TCE — NO3°
Initial-Gehalt NOs Ubertragene e’ Verlagerung, Verlagerung,
(mg/l) (mmol/1) (mmol/l) NO;’ TCE

NO; TCE (cm/d) (cm/d)

10 16 0.16 1.29 0.28 n.n.

47 14 0.76 6.07 0.77 0.75
240 16 3.87 30.97 5.86 5.00

10 - 0.16 1.29 0.19 -

Das Voranschreiten der Nitrat- und TCE-Reaktionsfronten ist dabei linear von der
Versuchslaufzeit (d) bzw. mit den damit verbundenen Frachten abhé&ngig und kann deshalb
auch als Verlagerungsgeschwindigkeit (Vi.nip) bezeichnet werden (Tab. 8). Dabei zeigte sich
im  weiteren Versuchsverlauf, dall die kontinuierliche Erhéhung der Nitrat-
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Zulaufkonzentrationen zu einer linearen Steigerung der Verlagerungssgeschwindigkeit fuhrte
[47].

[47] Vinhib (Cm/d) =0.001 cm| h-l mg'l : NO3-(ZuIauf) (mg/l)

Die Ursache dieser Inhibierungsprozesse liegt in der Veranderung der elektrisch (evtl. auch
ionisch) leitenden Eigenschaften der metallbedeckenden Eisenoxide begrindet. Es ist
bekannt, daf} starke Oxidationsmittel wie z.B. Nitrat (oder Chromat, vgl. Kap. 2.4.3.6) den
Oxidationszustand von metallbedeckenden elektrisch leitenden Fe(ll)/Fe(lll)-Mischoxiden
(z.B. Fe;0, des Referenzsystems Fe’TCE/H,0) gemaR Gleichung [48] hin zu elektrisch
nichtleitenden Fe(lll)-Oxiden (z.B. y-Fe,O3) verschieben (z.B. LONG et al., 1983; KAESCHE,
1990).

[48] NO; + 8 Fe;0, + 2 H" + H,O = 12 y-Fe,05 + NH,"

Diese Fe(lll)-Oxide entstehen insbesondere elektrolytseitig (ODZIEMKOWSKI & GILLHAM,
1997) oberhalb einem Schwellen-Korrosionspotential von —0.3 V (STRATMANN & HOFFMANN,
1989) und unterbinden damit den Elektronentransfer von dem metallischen Eisen zu dem an
der Oxidoberflache adorbierten Oxidationsmittel (TCE, Nitrat). Diese Verschiebung des
Oxidationszustandes und damit der "Verbrauch" ehemals reaktiver Oberflachen ist abhéngig
von der Nitrat-Fracht und ist letztlich die Ursache der beobachteten
Verlagerungsgeschwindigkeiten. Ahnliche Zusammenhange gelten auch fur das System
Fe’/TCE/Cr(VI) (vgl. Kapitel 2.4.3.6), so daR es fir den Fall von TCE/Nitrat- bzw.
TCE/Chromat-Mischkontaminationen moglich ist, in Abhangigkeit der Grol3en Porositat,
Abstandsgeschwindigkeit, spezifischer Oberflache der Partikel und Zulaufkonzentrationen
der Kontaminanten die Langzeitreaktivitat von Fe®-Reaktionsrdumen zu prognostizieren (vgl.
Kapitel 2.4.3.6).
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2.4.3.6 Cr(VI)-Konzentration

Der anorganische Grundwasserkontaminant Chromat (CrO,*) wird in Fe®-Reaktionsraumen
abiotisch reduziert (POWELL et al., 1995; PuLs et al., 1997; BLOWES et al., 1997; BLOWES et
al., 1998) und endet mit der Bildung von dreiwertigem Chrom, das aufgrund seiner geringen
Wasserloslichkeit (HEM, 1977; RAI et al., 1987) z.B. als Cr,O3 (Eskolait) gefallt werden kann
(KAESCHE, 1990). Aufgrund des hohen Redoxpotentials von CrO,* kann bei der Oxidation
von Fe®, analog zur Nitratreduktion, Fe(lll) entstehen, das zusammen mit dem dreiwertigen
Chrom als (hydr)oxidische Mischphase Mischphasen (CrFe;.«(OH)s, mit x = 0.25) festgelegt
werden kann (RAlI et al.,, 1987; PoweLL et al., 1995). Diese elektrisch nichtleitenden
Mischphasen bilden sich tGiberwiegend auf der metallischen Oberflache und hemmen damit
weitere Korrosionsreaktionen (KLAS & STEINRATH, 1974; LONG et al., 1983; KAESCHE, 1990).
Chromat wird deswegen gezielt zum Korrosionschutz eingesetzt (z.B. KLAS & STEINRATH,
1974). Der korrosionsinhibierende Effekt liegt sicherlich in den elektrisch isolierenden
Eigenschaften der Cr(lll)-Phasen begriindet. So hat SCHMIDBAUER (1971) gezeigt, daf} die
elektrischen Widerstande von Fe(ll)-Cr(ll)-Mischphasen (wie z.B. Chromit FeCr,O4) mit
steigendem Cr(lll)-Anteil bis auf einen Wert von 10° Q-cm zunehmen. Trotz dieser
inhibierenden Eigenschaft konnten auch nach dreijahriger Betriebszeit einer Pilot-Fe’-
Reaktionswand zum Abbau von CrO4* keine signifikanten ReaktivititseinbuRen beobachtet
werden (PuLs, 1998).

Ergebnisse:

Da bei existenten Mischkontaminationen aus TCE und Chromat (PuULS et al., 1997) die Frage
des Einflusses der konkurrierenden Reduktion von Chromat auf den Prozel3 der reduktiven
Dechlorierung von TCE noch nicht geklart war, wurde ein Fe’-Saulenversuch mit
kontinuierlich erhdhten Cr(VI)-Konzentrationen (Co: 0, 10, 52, 156 mg/l) durchgefihrt.

Es zeigte sich in Analogie zu dem System Fe’-TCE-NO; ein inhibierender Effekt der
Chromatreduktion in Bezug auf den Abbau von TCE. Die in Abb. 41 und Abb. 42 gezeigten
Konzentrationsprofile an TCE und Cr(VI) zeigen deutlich, daf3 1) die Chromatreduktion vor
dem TCE-Abbau beginnt (z.B. nach 6 durchgesetzten Porenvolumen) und 2) die
Konzentrationsprofile mit zunehmender Versuchsdauer in den abstromigen Reaktionsraum
verlagern. Wie auch im System Fe®-TCE-NO; verlagerten sich die Konzentrationsprofile bei
hoheren Cr(VI)-Zulaufkonzentrationen deutlich schneller als bei vergleichsweise niedrigen
(Tab. 9). Fir diese Geschwindigkeit mit der sich die Konzentrationsprofile verlagern, zeigt
sich eine lineare Abh&ngigkeit von der Cr(VI)-Zulaufkonzentration, die sich mit Gleichung
[49] beschreiben lalt:

[49] Vinhib (Cm/d) =0.001cml h-l mg'l : Cr(V/)(Zu|auf) (mg/l)
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Abb. 41: Entwicklung des Abbaus von TCE und der Freisetzung von 1,2-DCE (cis) im Fe’-Saulenversuch nach
Zugabe von 156 mg/l Cr(VI) (in Klammern: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Abb. 42: Entwicklung der Reduktion von Cr(VI) im Fe’-Saulenversuch nach Zugabe von 156 mg/l Cr(VI) (in
Klammern: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Tab. 9: Zusammenfassung der Verlagerungssgeschwindigkeiten (cm/d) der Konzentrationsfronten von TCE und
Cr(VI) im Fe’-Saulenversuch bei verschiedenen Zulaufkonzentrationen (n.n.: nicht nachweisbar,---:
System ohne TCE).

System Fe’ — TCE — Cr(VI)

Initial-Gehalt Cr(VI) Ubertragene e Verlagerung Verlagerung,
(mg/l) (mmol/1) (mmol/l) Cr(VI) TCE

Cr(Vl) TCE (cm/d) (cm/d)

10 17 0.19 0.58 n.n. 0.10

52 13 1.00 3.00 0.42 0.19

156 17 3.00 9.00 1.35 1.90

80 1.54 4.62 0.80

Die hierfur verantwortliche Passivierung der ehemals aktiven metallischen Oberflachen geht
hier nicht nur wie im Falle der Nitratreduktion auf die Bildung von Fe(lll)-Oxiden zurtick, es ist
zudem sehr wahrscheinlich, da3 auch die gebildeten Cr(lll)-Phasen zu einer Passivierung
beitrugen. Die der Cr(VI)-Reduktion unmittelbar folgende Cr(lll)-Fixierung wird deutlich,
indem man die zeitgleich aufgenommenen Konzentrationsverlaufe an Cr(VI) und Crgesamt
vergleicht (Abb. 42). Beide Profile zeigen nahezu identische Verlaufe, Konzentrationen an
Cr(lll) (Differenz Crgesam: und Cr(VI)) liegen damit in nur unwesentlichem mafe vor. Nach
LoNG et al. (1983) und KAESCHE (1990) werden als Produkte der Cr(VI)-Reduktion die
Phasen Maghamit (y-Fe,Os) und Eskolait (Cr,O3) diskutiert (Gl. [50] und [51]). Inwiefern
anstelle des metallischen Eisens (Fe®) auch Anteile des primér vorliegenden Fe;O, oxidiert
wurden bleibt jedoch unklar.

[50] 2 CrO,> + 2 Fe® + 4 H' = y-Fe,O; + Cr,03 + 2 H,0

[51] 2 CrO,* + 6 Fes0, + 4 H" = 9 y-Fe,05 + Cr,05 + 2 H,0

Mit Hilfe der rasterelektronenmikroskopischen Aufnahmen konnte die Ausbildung der
metallbedeckenden Prazipitatschichten des Systems Fe’/TCE/Cr"' dokumentiert werden. In
Abb. 43 ist die Ausbildung der entstandenen Deckschichten zu erkennen. Es zeigt sich, dal3
die Prazipitate bezulglich ihres Habitus neben xenomorphen (kohlartigen) auch idiomorphe
(prismatische und tafelige) Kristallformen aus-bildeten. Diese Kiristallformen sind
offensichtlich nicht der kubisch kristallisierenden Cr(lll)-Phase Chromit (FeCr,O,) oder
Magnetit (FesO,) zuzuordnen, sondern eher dem trigonalen pseudo-hexagonal
kristallisierenden Eskolait (Cr,03) bzw. einem Fe(lll)-Oxid (wie z.B. Lepidokrokit) (vgl.
ROSLER, 1988). Geht man davon aus, dafld die in Abb. 43 sichtbaren Mineraloberflachen
aufgrund elektrisch isolierender Eigenschaften der Fe(lll)- bzw. Cr(lll)-oxidischen Matrix (vgl.
Kapitel 3.4) keine redox-relevanten Reaktionsplatze besitzen so werden die beobachteten
signifikanten Inhibierungseffekte verstandlich.
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Abb. 43: REM-Aufnahme der Oberflache metallbedeckender (hydr)oxidischer Deckschichten des Systems
Fe’/TCE/CR"' (5000-fache VergroRerung).
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2.4.3.7 Phosphat-Konzentration

Wie auch Sulfat vermag Phosphat stabile Oberflachenkomplexe an Fe-(hydr)oxidischen
Grenzflachen auszubilden und damit heterogene (Korrosions)reaktionen zu inhibieren.
Weiterhin kann auch insbesondere bei hohen Phosphatkonzentrationen die Bildung von Fe-
phosphatischen Deckschichten auf Fe’-Oberflachen zu deutlichen Korrosionsinhibierungen
fuhren (z.B. PYROR & COHEN, 1951). Haufigster Vertreter ist dabei das schwerlosliche Fe(ll)-
Phosphat Vivianit [52].

[53] 3 Fe? + 2 PO,* + 8 H,0 = Fe3(PO,), 8 H,O

Rontgenografische Untersuchungen von NEUHAUS & GEBHARDT (1966) konnten ein an der
Metallstruktur orientiertes (epitaktisches) Aufwachsen von Vivianit nachweisen. Die
Schichtdicke dieser Prazipitate liegt nach HELLMOND & UsAkov (1992) zwischen 0.1 und 0.3
pm. NEUHAUS & GEBHARDT (1966) sahen die Ursache der Beendigung des
Schichtwachstums in der Hemmung des diffusiven Fe?-Transportes durch die sich
zunehmend verdichtende Vivianitschicht.

Ergebnisse:

Die Zugabe von Phosphat zeigte schon in Voruntersuchungen Inhibierungseffekte
hinsichtlich der Dechlorierung von TCE. Inbesondere bei hohen Phosphatkonzentrationen
(200 mg/l) verringerte sich die Geschwindigkeit des TCE-Abbaus in den Schuttelversuchen
deutlich. Zur Uberpriifung der Ubertragbarkeit der Ergebnisse auf durchstromte Systeme
wurde anschliel3end ein S&ulenversuch mit Phosphatkonzentrationen (1 mg/l, 10 mg/l, 100
mg/l) durchgefuihrt. Es zeigte sich, daR wahrend der Betriebsphasen mit geringen
Phosphatzulaufkonzentrationen (1 und 10 mg/l) das PO,* schon nach etwa 4 Zentimetern
FlieRstrecke (2 Stunden Residenzzeit) der Lésung entzogen wurde und somit an der ersten
Melstelle der Saule nicht mehr nachgewiesen werden konnte. Wahrend die Zugabe von 1
mg/l Phosphat zu keiner Veranderung des TCE-Abbaus flihrte, verringerten sich nach
Zugabe von 10 mg/l die Ratenkoeffizienten 0. Ordnung von 1.23 mg:I*h™ auf
durchschnittlich 0.98 mg-I'*-h™, sowie die Ratenkoeffizienten 1. Ordnung von 0.12 h™ auf 0.04
h™ (Abb. 44 und Abb. 45).
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Abb. 44:; Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 0. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE bei
verschiedenen Phosphatkonzentrationen [mg/l] und einer TCE-Zulaufkonzentration von ca. 17 mgl/l
(V/Vo: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Abb. 45: Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven De-chlorierung von TCE bei
verschiedenen Phosphatkonzentrationen [mg/l] und einer TCE-Zulaufkonzentration von ca. 17 mgl/l
(V/Vo: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).
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Nach Erhéhung der PO,*-Zulaufkonzentration auf 100 mg/l setzte sich der Riickgang von
Kotce um 45 % auf durchschnittlich 0.53 mg-I™"-h™ weiterhin fort. Im Gegensatz dazu erhéhten
sich die Werte von Ky rce geringfiigig auf 0.06 h™*, was méglicherweise auf eine Verlagerung
der TCE-Reduktionszone in die abstromigen "hinteren”, noch weniger passivierten
Reaktionsraume der Saule zuriickzufiihren ist. Die Inhibierung der Dechlorierung von TCE
im durchstromten Fe®-Reaktionsraum ist konsistent mit der korrosionsinhibierenden Wirkung
von Phosphat (z.B. KAESCHE, 1990) und entsprach qualitativ den Erwartungen, da ahnliche
Effekte schon in den vorangegangenen Schittelversuchen zu verzeichnen waren. Diese
Wirkung ist offensichtlich die Folge der Bildung stabiler binuklearer Oberflachenkomplexe
des Phosphats an den Fe-(hydr)oxidischen Grenzflachen und der daraus resultierenden
Unzuganglichkeit redox-reaktiver Oberflachenplatze. Insbesondere bei hohen PO,*-
Konzentrationen (100 mg/l) ist die Inhibierung sicherlich auch Resultat der Prazipitation des
schwerldslichen Fes(PO,), 8H,O (Vivianit). Der Nachweis der Phase Vivianit konnte
rontgendiffraktometrisch  erbracht werden (Abb. 46) und erklart die Uber einen
Versuchszeitraum von 45 ausgetauschten Porenvolumen quasi-stationdren abnehmenden
Konzentrationsverlaufe von PO,* in Abb. 47.

Intensitat [Counts]

2-Theta
Msk2 DSMEAS - Program:M3-65.0QL DSMEAS - Program:M3-65.DQL [001] - File: Sk2.raw [001] - Type: 2Th/Th locked - Start: 3.000 ° - End: 65.000 ° - Step: 0.020 © - Step time: 1.0's
Operations: Background 0.000,0.000 | Smooth 0.500 | Strip kAlpha2 0.514 | Import [001]
[1130-0662 (*) - Vivianite, syn - Fe3(PO4)2-8H20 - Y: 25.00 %
m19-0629 (*) - Magnetite, syn - FeFe204 - Y: 14.00 %

Abb. 46: Rontgendiffraktogramm der Deckschicht des Systems FeOITCE/Phosphat mit dem Nachweis der Phasen
Magnetit und Vivianit.
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Abb. 47: Verlauf des pH-Wertes und der PO,>-Konzentration im Fe’-Saulenversuch tiber einen Versuchszeitraum
von 45 ausgetauschten Porenvolumen nach Zugabe von 100 mg/l PO,¥ und ca. 15 mg/l TCE.
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2.4.3.8 Chlorid-Konzentration

Fir die Reaktivitit von Fe’ ist die allgemeine Stabilitit der metallbedeckenden
(hydr)oxidischen Phasen von Bedeutung. Ihre Kristalle kbnnen durch die Einlagerung relativ
groRer Chloridionen in ihrer Struktur destabilisiert werden (z.B. Pou et al., 1984; BOHNSACK,
1989; SCHERER et al., in Druck), was erhodhte diffusive Permeabilititen und damit einen
korrosionsfordernden Effekt zur Folge haben kann (WRANGLEN, 1985; KAESCHE, 1990). In
guter Ubereinstimmung dazu zeigten JOHNSON et al. (1998) eine Beschleunigung der
Dechlorierung von Tetrachlorkohlenstoff (CCl;) um den Faktor 4 nach Zugabe von CI
(maximal 60 mmol/l). Vor dem Hintergrund der reduktiven Dechlorierung und der damit
verbundenen Freisetzung von CI" wird im Moment auch zunehmend die Mdglichkeit einer
autokatalytischen Reaktivitatssteigerung diskutiert (ODZIEMKOWSKI & GILLHAM 1997,
SCHERER et al., in Druck). So beobachteten HELLAND et al. (1995) (zitiert in SCHERER et al.,
in Druck) im geschlossenen System mit erhohter Kontaktzeit eine 60 %-ige Steigerung der
CCl,-Reduktionsraten.

Ergebnisse:

Mit diesem Saulenversuch sollte untersucht werden, ob der bereits bekannte
korrosionssteigernde Effekt chloridhaltiger Lésungen (CI: 25, 100, 1000, 5000 mg/l) sich
auch reaktionssteigernd auf den Prozel3 der reduktiven Dechlorierung von TCE auswirkt.
Generell fihrte bei TCE-Zulaufkonzentrationen von etwa 20 mg/l die Anwesenheit von CI zu
Beschleunigungen des TCE-Abbaus. Sie machten sich in zunehmenden Ratenkoeffizienten
sowohl 0. Ordnung als auch 1. Ordnung bemerkbar. In Abb. 48 ist deutlich zu erkennen, dal3
der Anstieg der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung mit linearen Regressionen beschrieben
werden kann und dieser offensichtlich von der Chloridkonzentration unabhangig ist.

Hier bestatigt sich die in der Korrosionsforschung bekannte korrosionssteigernde Wirkung
von Chlorid. Uber den Mechanismus existieren jedoch mehrere Modellvorstellungen (z.B.
BOHNSACK, 1989; SCHERER et al., in Druck). Aufgrund der hier ebenfalls beobachteten
beschleunigten Kinetik 0. Ordnung ist die Entstehung zuséatzlicher reaktiver
Oberflachenplatze infolge der Destabilisation bestehender (Hydr)oxid-Kristallgitter (bzw.
Dispergierung amorph vorliegender Deckschichten) als wahrscheinlich anzusehen.
Bemerkenswert ist die zwischenzeitliche Abnahme der Abbaugeschwindigkeit 1. Ordnung
nach Zugabe von 1000 mg/l Chlorid und gleichzeitig erhthter TCE-Zulaufkonzentration.
Dieser Inhibierungseffekt 1aRt sich in Analogie zu dem Modell von STRATMANN & MULLER
(1994) mit einer partiellen elektrolytseitigen Oxidation eines priméar elektronenleitenden
Fe(I)-Fe(ll)-Mischoxides (wie z.B. Magnetit) erklaren. Die Erhéhung des Oxidationsgrades
dieser Phasen wird dabei offensichtlich durch die auf 35 mg/l erhohte TCE-
Zulaufkonzentration (bzw. erhohten Oxidationspotential in LOsung) und der Kkinetisch
dominierenden reduktiven Dechlorierung hervorgerufen. Das bedeutet, daR TCE das
(hydr)oxidisch gebundene Fe(ll) zu Fe(lll) oxidiert, ohne dal3 Fe(ll) im Zuge der
Autoreduktion von Fe(lll) (ODZIEMKOWSKI & GILLHAM, 1997) durch das metallische Eisen
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"erneuert" werden kann. Die verringerten Ratenkoeffizienten 1. Ordnung des diffusiv-
transportlimitierten TCE-Abbaus konnten somit aus der Bildung nichtreaktiver
elektrolytseitiger Fe(lll)-Oxide und damit verlangerter Diffusionspfade resultieren. Der
anschliel3end beobachtete Wiederanstieg von k; tce (Abb. 48) bei 5000 mg/I CI" und 20 mg/I
TCE kann sowohl auf die Wirkung des Chlorids (Destabilisierung der (Hydr)oxidschichten)
als auch auf die Wiedereinstellung des primar elektronenleitenden Zustandes des
(Hydr)oxides zurlckzufuhren sein.
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Abb. 48: Zeitliche Entwicklung der Ratenkoeffizienten 1. Ordnung der reduktiven Dechlorierung von TCE bei
verschiedenen Chloridkonzentrationen [mg/l]. Mit Ausnahme des Systems mit 1000 mg/l Chlorid (35 mg/l
TCE) betrug die TCE-Zulaufkonzentration ca. 20 mg/l. (V/Vo: Anzahl der durchgesetzten Porenvolumen).



EinfluRfaktoren auf die Reduktion von Schadstoffen 100

2.4.3.9 Silicium-Konzentration

Silicate stellen mit 80% den weitaus grofRten Anteil der in der Erdkruste vorkommenden
gesteinsbildenden  Minerale. Die durch hydrolytische Zersetzung ablaufende
Silicatverwitterung fuhrt dazu, daf3 Silicium im Grundwasser ubiquitar ist, wobei die
Konzentrationen in einem Bereich von 5-20 mg/l (Si) liegen (MATTHER, 1990). Gel6stes
Silicium liegt im Grundwasser primér als monomere Kieselsaure (H,SiO,4) vor, in thermalen
und alkalinen Wassern existieren jedoch auch polymere Kieselsauren (DIETZEL & BOHME,
1997).

Ob Silicium auf den Sanierungserfolg einer Fe’-Reaktionswand einen EinfluR haben kann ist
bisher unbekannt, und es wurden diesbeziglich noch keine expliziten Versuche
durchgefuhrt. Der Einfluf3 von Silicium auf die Korrosion von Eisen ist jedoch weit untersucht.

Auf die Korrosionsprozesse von Metallen sollen nach (GRAUER & STuMmM, 1982) bereits
geringe Mengen an geldstem Silikat deutlich inhibierende Wirkung haben. Zum Schutze von
Fe-Wasserleitungen konnen sie als Korrosionsinhibitoren dem Wasser zugesetzt werden
(KAESCHE, 1990; SCHUMACHER et al., 1993). Dieser Korrosionsschutz ist nach (HUTTER,
1992) als Folge der Bildung schwerlgslicher Eisensilikate zu sehen, ohne diese jedoch naher
zu  beschreiben.  Rontgendiffraktometrische  und  Mdossbauer  spektroskopische
Untersuchungen von (GLASAUER, 1995) zeigten jedoch, dal3 in Goethitkristallen kein Fe(lll)
durch Si(lV) substituiert wird, sondern dal3 sich ein kleiner Anteil von Si(IV) unterhalb der
Oberflache clusterartig anlagert, wahrend der Grof3teil an der Goethitoberflache adsorbiert
wird. Als mehrprotonige Saure kann Silikat Gber einen sehr breiten pH-Bereich an Fe-Oxiden
adsorbieren (GRAUER & STUMM, 1982). Im neutralen pH-Bereich bildet sich dabei priméar der
ladnungsneutrale Oberflachenkomplex =FeSiO4H;, wogegen in basischen Ldungen
vorwiegend der =FeSiO4H,-Komplex auftritt (Gl. [54] u. [55]).

[54] =FeOH + H,SiO, = =FeSiO4H; + H,O

[59] =FeOH + H,Si0; = =FeSiO4H, + H;0O"

Geldste negativ geladene polymere Kieselsauren werden an den positiv geladenen
Oberflachen der Fe-O-OH-Festphasen starker gebunden als das ungeladene Monomer.
Beide Kieselsauren fuhren nach (DIETZEL et al., 1999) durch Adsorption an den Oberflachen
der Korrosionsprodukte besonders in den auf3eren Bereichen der Deckschichten zu erhdhten
SiO,-Gehalten (bis zu 8 Gew. %). Desweiteren kann durch Kieselsdure die Bildung von
Lepidokrokit (y-FeOOH), der sich destabilisierend auf die Dechschichten auswirkt, deutlich
vermindert werden, was zu geringeren Korrosionsraten fihrt. Auch die Abldésung von
Eisenoxiden wird durch die Zugabe von Kieselsdure um bis zu 30% verlangsamt. Die tber
den Massenverlust von Eisencoupons in Trinkwasserrohren bestimmten Korrosionsraten
zeigen, dal3 sich in einer initialen Phase von vier Wochen die Korrosionsrate durch
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Kieselsdure-Zugabe um bis zu 95% reduzieren |&Rt, im Langzeitbetrieb wurden nur ca. 75%
erzielt. Die Abnahme der Korrosionsraten ist im Zusammenhang mit der hohen Affinitéat der
geldsten Kieselsaure zu den Eisenoxidoberflachen zu sehen (DIETZEL et al., 1999). Es wird
davon ausgegangen, dal3 die an den neu gebildeten Eisenoxidphasen gebundenen
Kieselsauren den Aufbau neugebildeter Kristallstrukturen beeinflussen. Die einzelnen
Mechanismen sind dabei jedoch noch ungeklart.

Wenn sich somit die im Korrosionsschutz ausgenutzten inhibierenden Eigenschaften
geloster Kieselsduren auch auf den beim Abbau von TCE an Fe® erforderlichen
Ladungstransfer negativ auswirken sollten, miRte dies fiir die Auslegung einer Fe®-
Reaktionswand berlcksichtigt werden.

Ergebnisse:

Zur Beantwortung der Frage, ob und in wieweit sich Silicium auf die reduktive
Dehalogenierung von TCE durch Fe® auswirken kann und fiir welche Grundwasserzu-
sammensetzungen sich Beeintrachtigungen ergeben kdnnten, wurde ein Séulenversuch mit
Siliciumkonzentrationen von 5 und 12 mg/l durchgefiihrt. Die Herstellung der verwendeten
Kieselsaureltsung, erfolgte durch Perkolation von Saulen (L: 30 cm; O: 4 cm), die mit
Kieselgur gefillt waren.

Nach einer relativ langen Konditionierungsphase von 70 ausgetauschten Porenvolumen
zeigte der Abbau von TCE im betrachteten Referenzzustand Ratenkoeffizienten erster
Ordnung im Bereich von 1.04 bis 2.03 h™. In der ersten Stufe, wahrend der die Zugabe von 5
mg/l Si erfolgte, entwickelte sich vom Zulauf bis zum zweiten Probenahmeport eine
Abbaukinetik nullter Ordnung (vgl. Abb. 49). Dieses Abbauverahlten konnte nur bis zu einer
Konzentration von 200 - 1600 pg/l beobachtet werden. Fir den weiteren Verlauf bis zum
dritten Probenahmeport wird eine Kinetik erster Ordnung angenommen, da die TCE-
Konzentrationen bis hierher noch deutlich Uber der Bestimmungsgrenze von 1 pg/l lagen. Die
bestimmten Werte fir ko, lagen wahrend dieser Versuchsphase zwischen 1.9 und 2.7
mgI*'A™. Durch die Erhéhung der Silicium-Konzentration auf 12 mg/l zeigte sich auf den
ersten Zentimetern des Reaktionsraumes nur noch ein sehr viel langsamerer Abbau als
zuvor, wobei sich die Reichweite dieses Bereiches mit zunehmender Versuchslaufzeit weiter
ausdehnte. Der anschlieBende Abbau zeigte mit Ratenkoeffizienten nullter Ordnung von 1.5
bis 1.9 mg*™ ein &hnliches Abbauverhalten wie in der vorausgegangenen Versuchsphase
mit 5 mg/l Si.

Bei der Zugabe von 5 mg/l Si konnte nach einer Strecke von 10 cm (entspricht einer
Aufenthaltszeit von ca. 5 h) kein Silicium mehr gemessen werden (Abb. 50). Wahrend der
Konzentrationsstufe mit 12 mg/l dehnte sich diese Strecke bis auf 15 cm (7 h) aus. Eine
kontinuierliche Verlagerung dieses Riickgangs in den Fe’-Reaktionsraum trat jedoch fir
keine der beiden Konzentrationsstufen auf. Die Bereiche der Si-Konzentrationsabnahme
entsprechen jeweils dem Teil des Reaktionsraumes, in dem wahrend der Zugabe von 5 mg/I
Si die Anderung der Abbaukinetik und bei 12 mg/l Si eine fortschreitende Passivierung
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eintrat. Somit lalt sich die Verschlechterung des TCE-Abbaus auf die Fixierung der
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Abb. 49: Vergleich des TCE-Abbaus ohne Zugabe von Silicium mit dem Abbauverhalten bei Zugabe von 5 und 12
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Kieselsaure an der Eisenoberflache zurtckfiihren. Ob auch hier kein Silicium in die Eisen-
(hydr)oxidischen Oberflachen eingebaut wurde, wie dies GLASAUER (1995) flr
Goethitkristalle beobachtete, und die Inhibierung folglich auf adsorbiertes Silicium
zuriickzufuhren ist, soll sich durch Oberflachenuntersuchungen (noch) zeigen.

Die durchgefiihrten Untersuchungen zeigten, dafd gelostes Silicium eine stark inhibierende
Wirkung auf den TCE-Abbau an Fe® hat. Da sich jedoch die Abnahme der Si-
Konzentrationen bei beiden Konzentrationsstufen auf den vordersten S&ulenbereich
beschréankt und keine Verlagerung dieses Riickgangs eintritt, ist davon auszugehen, dald
auch die Inhibierung des TCE-Abbaus auf diesen Raum beschrénkt bleibt. Anders als fir die
TCE-Passivierungsfronten die durch Nitrat und Chromat verursacht werden (vgl. Kapitel
2.4.3.5 u. 2.4.3.6) kann hier keine direkte Abhangigkeit der Passivierungsgeschwindigkeit fur
den TCE-Abbau von der Si-Fracht abgeleitet werden. Dies ist wahrscheinlich darauf
zuriickzufuhren, daf? der Effekt im beobachteten Zeitraum zu gering ist um sich quatifizieren
zu lassen. Im Langzeitbertrieb und besonders mit komplexen, starker mineralisierten
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Abb. 51: Verlauf der Si-Konzentrationen im FeO-SéuIenexperiment mit kontaminiertem Grundwasser.

Losungen wie sie in der Praxis anzutreffen sind, ist jedoch mit einer Verlagerung der Si-
Fixierungsfront zu rechnen. Ein solches Verhalten konnte auch in einem Saulenversuch mit
kontaminiertem Grundwasser beobachtet werden, der auflerhalb dieses Projektes
durchgefuhrt wurde (Abb. 53). Es ist anzunehmen, dal3 diese schnellere Verlgerung im
Zusammenhang mit der Fallung weiterer Grundwasserinhaltsstoffe (z. B. Karbonate) steht,
die die zugéngliche Fe®-Oberflache verringern.
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2.4.2.10 Natlrliche gel6ste organische Substanz

Fur natdrliche geldste organische Substanz (DOM = dissolved organic matter) besteht durch
die Beteiligung an verschiedenen Teilprozessen eine vielfaltige Moglichkeit, Einflu? auf den
Abbau von CKW an Fe’ zu nehmen. Insbesondere sind hier die Beeinflussung der
Schadstoffmobilitéat, der Diffusion geloster Spezies an die Metalloberfliche sowie des
Ladungstransfers zwischen Reduktionsmittel und Kontaminant zu nennen.

Far mehrfach chlorierte PCB zeigte sich, dal® bereits geringe Konzentrationen (1.4 mg/l) von
Aldridge-Huminsdure zu einer Abnahme der Sorptionskoeffizienten innerhalb eines
naturlichen Kieses fuhren und sich somit die Mobilitdt erhéht (GARNER & FIEDLER, 1995).
Dies steht im Zusammenhang mit der hohen Affinitat unpolarer CKW zu geldster organischer
Substanz, was auch zur gesteigerten Loéslichkeit von CKW in DOM-reichen Wassern fihrt.
Die Komplexierung von CKW durch DOM kdnnte jedoch auch zu einem erschwerten Kontakt
der Schadstoffe mit der reaktiven Fe’-Oberflache fiihren.

Der Einflu3 von DOM auf die Korrosion ist bis heute ein anhaltend weituntersuchter
Gegenstand  der  Forschung, wobei allgemein Ubereinstimmung in der
korrosionsinhibierenden Wirkung besteht (z. B. RUDEK, 1979; TOSTMANN, 1984; RAHIM ET AL.,
1997A). So konnte bei Untersuchungen an Stahlrohren durch Zusatz von 5 mg/l naturlicher
Huminsaure zu Karlsruher Leitungswasser deutlich geringere Korrosionsgeschwindigkeiten
nachgewiesen werden (RUDEK, 1979). Dies wird auf die Verringerung der Oxidation von
Fe(ll) zu Fe(lll) durch Adsorption von DOM an der Feststoffoberflache zuriickgefuhrt, wobei
sich mit Zunahme des Molekulargewichts und der Aciditat organischer Molekule ein starkerer
Effekt zeigt. In karbonatischen Wassern wird durch die verringerte Weiteroxidation des
Eisens dartber hinaus die Bildung von stark inhibierenden Sideritschichten gegeniber
weniger inhibierenden Calcitschichten beginstigt. (TOSTMANN, 1984) fihrt den
Korrosionsschutz durch spezifische Adsorption organischer Molekile auf die veranderte
Struktur der elektrischen Doppelschicht und eine Verschiebung des Potentials in positiver
Richtung zurtick, was zu einer verminderten H*-Entladung fuhrt und somit inhibierend wirkt.
Die Untersuchung der Wirkung 19 nattrlich vorkommender Aminosauren auf die Korrosion
von Stahl (Mild Steel) ergab, daR besonders Schwefel enthaltende Verbindungen
korrosionsinhibierend wirken. Eine Steigerung des Korrosionsschutzes ist weiterhin bei
Aminosauren mit langen Asten der Seitengruppen sowie bei einer geringen Verastelung der
Molekile zu beobachten, da letztere eine dichtere Packung der Adsorptionsschicht zulafdt
(RAHIM et al., 1997a). Fiur die untersuchten Aminosauren zeigte sich in einem Bereich von
25-60°C, dald durch Temperaturzunahme die inhibierende Wirkung nachlafdt, was auf eine
geringere Stabilitdt des adsorbierten Filmes zuriickgefihrt wird. (RAHIM et al., 1997b). Die
Bildung einer solchen Diffusionsbarriere adsorbierter organischer Molekiile kénnte ebenfalls
fur den Abbau von CKW bzw. fur die (reduktive) Fixierung anorganischer Kontaminanten
hinderlich sein.
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Neue Untersuchungen zum Einflu von Huminsaure auf die naturliche abiotische nur
langsam ablaufende Dechlorierung von TCE in anoxischen Aquiferen, zeigen eine
Beschleunigung des Elektronentransfers durch Komplexe aus Huminsauren und einigen
Ubergangsmetallen. Die Reduktion von TCE (mit Ti(lll)-Citrat als finalem Reduktionsmittel)
liel sich jedoch nur mit Ni(ll)- und in geringerem MafRe mit Cu(ll)-Huminsaure-Komplexen
deutlich beschleunigen. Komplexierungen der Huminsauren mit Fe(ll), Mn(ll), Mo(ll), Co(ll),
Cr(1), V(1) und Zn(ll) ergaben keinen beschleunigenden Effekt (O'LOUGHLIN et al., 1999).

Ergebnisse:

In einem Saulenversuch wurde der potentielle Einflu@ von DOM auf die reduktive
Dechlorierung von CKW an Fe° innerhalb einer reaktiven Wand am Beispiel des TCE-
Abbaus untersucht. Die Zugabekonzentration von TCE betrug sowohl wahrend des
Referenzzustandes (ohne Huminsaure) als auch bei Zugabe der Huminséaure 10 mg/l. Um
maoglichst reproduzierbare und mit anderen Arbeiten vergleichbare Ergebnisse zu erhalten,
kam ein Huminsaure-Praparat (Soil Humic Acid Standard) zum Einsatz, das von der
International Humic Substances Society (IHSS) unter definierten Bedingungen extrahiert wird
und gut charakterisiert ist.

Wahrend des Referenzzustandes folgte die Abnahme von TCE einer Kinetik erster Ordnung,
wobei sich fir die zugehérigen Ratenkonstanten (k;) Werte zwischen 0.95 und 1.71 h*
ergaben (Abb. 52). Bereits bei einer Konzentration von 1 mg/l Huminsdure verlangsamte sich
der TCE-Abbau und die ohne Huminsaurezugabe beobachtete Kinetik erster Ordnung ging
zunehmend in einen linear verlaufenden Abbau uber. Auf den ersten 8 cm des
Reaktionsraumes lag der durchschnittliche Ratenkoeffizient nullter Ordnung (ko) bei 2.1 mg-I
Lh'. Die TCE-Konzentrationen am dritten Probenahmeport lagen unterhalb der
Bestimmungsgrenze von 1 ug/l.

Die Erhéhung der Huminsaurezugabe auf 10 mg/l fuhrte zu einer weiteren Verlangsamung
des TCE-Abbaus, die Ratenkoeffizienten nullter Ordnung gingen bis auf 1.9 mg I h™* zuriick.
Die TCE-Konzentrationen am dritten Probenahmeport stiegen Uber die Bestimmungsgrenze,
folgten jedoch nicht dem durch die ersten Probestellen angezeigten linearem Trend, was auf
eine Anderung der Abbaukinetik hin zum Abbau pseudo erster Ordnung unterhalb einer
Konzentration von 1-3 mg/I TCE hindeutet.

Die spektralfluorometrische Messung der Huminsaurekonzentrationen konnte nur bei der
Zugabe von 10 mg/l Huminsaure erfolgen (Bestimmungsgrenze > 1 mg/l). Es zeigte sich,
daf3 bereits an der ersten Probenahmestelle nach 3 cm die Humins&urekonzentration unter 1
mg/l gefallen war (Abb. 53).

Der beobachtete Ubergang von einer Abbaukinetik erster Ordnung zu einem Abbau nullter
Ordnung laft sich durch die Verringerung der Reaktionsplatze, wie sie bei der Bildung von
Oberflachenkomplexen oder der Bildung einer organischen Passivierungsschicht zu
erwarten ist, erklaren. Da sich dieser Effekt auch in dem Bereich auswirkt, in welchem die
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Huminséurekonzentrationen bereits unter 1 mg/l gefallen sind, ist davon auszugehen, daf}
bereits geringe Konzentrationen einen EinfluR auf die Dechlorierung von TCE mit Fe® haben.
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Abb. 52: Entwicklung des Abbaus von TCE im Referenzzustand und bei einer Zugabe von 1 bzw. 10 mg/l
Huminséure.
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Abb. 53: Verlauf der Huminsdurekonzentration nach einer Zugabe von ca. 10 mg/l Huminsaure.
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2.4.4 Konkurrierende Redoxreaktionen

2.4.4.1 Mischkontamination TCE/cis-DCE

Bei vielen der bekannten belasteten Standorte besteht die Verunreinigung nicht aus einem
einzelnen Kontaminanten, sondern aus einer Mischung verschiedener Schadstoffe.
Entweder sind diese Mischkontaminationen bereits primér eingetragen oder eine
Umwandlung der Primé&rkontamination durch mikrobielle Aktivitéat fihrte zur Bildung von
Tochtersubstanzen. So ist bei PCE- und TCE-Schadensfallen haufig auch eine cis-DCE-
Belastung zu verzeichnen. Bei der reduktiven Dehalogenierung von CKW durch Fe°
entstehen ebenfalls niedriger chlorierte Metaboliten, die jedoch selbst weiter zu
nichtchlorierten Kohlenwasserstoffen reduziert werden (vgl. Kapitel 2.3.3.1).

Sollte zwischen den Einzelsubstanzen einer CKW-Mischkontamination ein konkurrierender
Abbau auftreten, so ware dies fur die Dimensionierung einer reaktiven Fe®Wand zu
bertcksichtigen, wobei die Kinetik des Abbaus des Kontaminanten ausschlaggebend ist, der
im Zusammenwirken am langsamsten abgebaut wird. (BURRIS et al., 1995) zeigten, daf3 fur
die Sorption von PCE und TCE in Fe%-Batchversuchen ein konkurrierendes Verhalten auftritt,
fur die Abbaureaktion konnte jedoch keine Konkurrenz beobachtet werden.

Ergebnisse:

Nach dem Vergleich der Abbaukinetik von jeweils nur einem CKW pro Experiment wurde die
wechselseitige Beeinflussung der Abbaukinetik zwischen TCE und cis-DCE bei
vergleichbarer molarer Zulaufkonzentration in Saulenversuchen untersucht.

Es zeigte sich, dafl3 beim Konkurrenzexperiment der Abbau von TCE (TCE (K) in Abb. 54) im
Vergleich zum Referenzversuch (TCE) sowohl im Bereich nullter wie auch erster Ordnung
nur schwach verlangsamt erfolgte. Ein signifikanter Einfluf3 auf die Auf- und Abbaukinetik von
1,1-DCE als chloriertem Zwischenprodukt des TCE-Abbaus konnte nicht nachgewiesen
werden.

Zur Beurteilung der Wirkung von TCE auf den cis-DCE-Abbau im Konkurrenzexperiment
kann die Bildung und Freisetzung von cis-DCE als Tochterprodukt des TCE-Abbaus
vernachlassigt werden, da die in den bisherigen Untersuchungen gefundene Freisetzung viel
kleiner war, als die im Konkurrenzexperiment eingesetzte cis-1,2-DCE Zulaufkonzentration
(DCEwetabolit << DCEgzyay). Die maximale Umsatzrate von cis-DCE im Bereich der Kinetik
nullter Ordnung nahm infolge des TCE-Abbaus um ungefahr 60 uMol/h auf fast die Halfte ab
(Abb. 55). Da die Konzentration bei halbmaximaler Umsatzrate (Kyz) im
Konkurrenzexperiment  nahezu unverédndert blieb, liegt die Abnahme der
Abbaugeschwindigkeit im Bereich einer Kinetik erster Ordnung bei ebenfalls fast 100 %.
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Trotz dieser starken Abnahme erfolgt der Abbau von cis-DCE im Konkurrenzexperiment
schneller als der von TCE, so dal bei vergleichbarer Zulaufkonzentration der TCE-Abbau die
mittlere Verweilzeit im Reaktor und damit die Reaktorlange bestimmt. Ebenso wie beim cis-
DCE-Abbau wird auch die Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung beim Abbau von
Vinylchlorid halbiert. Aufgrund der verhaltnismafig kleinen freigesetzten Vinylchloridmenge
erfolgt der Gesamtabbau aber nach wie vor deutlich schneller als der Abbau von TCE und
cis-DCE und ist damit fiir die Dimensionierung von Fe’-Reaktoren mit HartguRRstrahlmittel,
zur Behandlung einer Grundwasserkontamination in der primar kein Vinylchlorid enthalten
ist, nicht limitierend.
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Abb. 54: Vergleich der Abbaukinetik der Muttersubstanz TCE und des Tochterproduktes 1,1-DCE zwischen
Referenzversuch (TCE) und dem Konkurrenzexperiment (TCE(K):cis-DCE(K) = 1:1)
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Abb. 55: Vergleich der Abbaukinetik der Muttersubstanz cis-DCE und des Tochterproduktes VC zwischen
Referenzversuch (cis-DCE) und dem Konkurrenzexperiment (TCE(K):cis-DCE(K) = 1:1)

Far maogliche Erklarungsmodelle der Abnahme der Reaktionsraten in
Konkurrenzexperimenten liefern insbesondere die Ergebnisse des Abbaues von cis-DCE
wichtige Hinweise. Die Abnahme der Reaktionsraten beruht auf einer Abnahme der
maximalen Umsatzrate und nicht auf verlangsamten Transportprozessen des CKW und
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dessen Abbauprodukten zur oder von der reaktiven Oberflache. Die Ursache ist in einer
geringeren Reaktionsgeschwindigkeit von an reaktiven Oberflachenplatzen sorbiertem cis-
DCE oder an einer Abnahme der Anzahl der reaktiven Platze zu suchen.

Zum einen kann gegenuber dem Referenzsystem (nur cis-DCE) durch ein zweites
Oxidationsmittel mit héherem Redoxpotential (TCE) eine Verschiebung des Ruhepotentiales
am Eisen zu hodheren Werten hin erfolgen. Als Konsequenz ist eine Abnahme der
Reaktionsgeschwindigkeit des weniger starken Oxidationsmittels cis-DCE zu erwarten,
wahrend keine starke Anderung fir das starkere Oxidationsmittel zu erwarten ist (vgl.
Theorie der homogene Mischelektrode in Kap. 2.3.4.4).

Andererseits kann man von einer definierten Anzahl an reaktiven Oberflachenplatzen am
Eisen ausgehen (vgl. Abb. 16 d). Weiterhin liefern die Ergebnisse von BURRIS et al. (1995)
sowie eigene Batchversuche, die mit jeweils nur einem CKW durchgefiihrt wurden, Hinweise,
daR die Sorptivitat von chlorierten Ethenen mit abnehmendem Chlorierungsgrad sinkt. In
einer Mischkontamination kann deshalb durchaus erwartet werden, daf das starker
sorbierende CKW schwécher sorbierende zumindest teilweise von den reaktiven Platzen
verdrangt, falls diese fur beide CKW identisch sind. Dieses Modell wird durch die Ergebnisse
vorliegender Untersuchungen stark gestitzt, da die Abbaurate nullter Ordnung von TCE
vergleichbar ist mit der Anderung der Abbauraten von cis-DCE zwischen Referenz- und
Konkurrenzexperiment.
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Abb. 56: Vergleich der mittleren Verweilzeiten im Fe’-Reaktor zum Erreichen einer Abstromkonzentration von 10
pg/L (Einzelsubstanz) (nach Gleichung [15] fir die Parameter aus den S&ulenversuchen mit einer
Substanz (S) und einem 1:1-Gemisch am Zulauf (1:1))

Um den Einflul des beobachteten Konkurrenzverhaltens von TCE und cis-DCE auf die
Dimensionierung einer Reaktionswand zu beurteilen, wurden die mittleren Verweilzeiten der
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Kontaminanten in Abhangigkeit der Zustromkonzentration berechnet, die zum Erreichen
einer Abstromkonzentration von 10 pg/l nétig sind (Abb. 56). Liegen beide Schadstoffe in
einem Konzentrationsverhaltnis von 1:1 am Reaktorzulauf vor, verandert dies die Auslegung
der Reaktionswand kaum, da die Abbaukinetik des langenbestimmenden Schadstoffes TCE
durch cis-DCE kaum beeintrachtigt wird (Abb. 56). Es ist jedoch nicht zu erwarten, daf3
dieser Spezialfall (TCE und cis-1,2-DCE an Hartguf3strahlmittel, ionenarme Losung) generell
auf andere Mischkontaminationen und Mineralisierungsgrade Ubertragen werden kann,
daher sollten gerade zu dieser Thematik weiterfihrende experimentell Untersuchungen
kombiniert mit Standortuntersuchungen angestrebt werden.
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2.4.4.2  Mischkontamination CrO,>/NO5

In den bisherigen Untersuchungen zeigte sich, daf3 die Eisenpassivierung durch die Nitrat-
und Chromatreduktion normiert auf den Elektronenflul3 pro Eisenoberflache gleich schnell
verlauft. Mit "Passivierungsgeschwindigkeit [cm/d] = 0.18 x Ubertragene Elektronen [mmol/I]*
lankt sich eine Funktion aufstellen, mit der beide Passivierungsprozesse in den
Versuchsreaktoren mit gleicher Fillung getrennt beschrieben werden kénnen (SCHLICKER et
al., 2000). Hieraus lief3 sich ableiten, dal? sowohl Chromat als auch Nitrat an den gleichen
"Reaktiven Platzen“ des Eisengranulates reagieren und diese dadurch zu "Nichtreaktiven
Platzen* werden. Zur Validierung der entwickelten Modellvorstellung wurde ein
Saulenversuch mit gleichzeitiger Chromat- und Nitratzugabe durchgefuhrt. Fur dieses
Saulenexperiment wurde eine Zulauflésung mit von 127 mg/l CrO,> und 25 mg/l NOg
verwendet, das entspricht einer Elektronendquivalentkonzentration von jeweils 3.2 mmoll/l,
wenn eine Nitratreduktion zu Ammonium und eine Chromatreduktion zu Cr(lll) angenommen
wird.

Wie auch in den untersuchten Systemen mit TCE, wurde Nitrat stdchiometrisch zu
Ammonium umgewandelt, wobei sich jedoch kleinere Nitratreduktionsraten zeigten. Die
Reduktion von Chromat zu Cr(lll) fihrte durch Préazipitation von Cr(lIl)-(Hydr)oxiden zu einem
sofortigen Entzug der Cr-Spezies aus der Losung. Wie erwartet passivierten die
Redoxreaktionen zunehmend den Fe®-Reaktionsraum und es konnte ein Fortschreiten der
Konzentrationsfronten beobachtet werden (Abb. 57 und Abb. 58).
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Abb. 57: Entwicklung der NOs-Reduktion im FeO-SéuIenexperiment mit zunehmender Versuchsdauer
(Passivierungsgeschwindigkeit: 2.06 cm/d).
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Abb. 58: Entwicklung der CrO4”-Reduktion im FeO-SauIenexperiment mit zunehmender Versuchsdauer
(Passivierungsgeschwindigkeit: 0.52 cm/d).
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Abb. 59: Migration der Konzentrationsfronten fir Nitrat (12.5 mg/l) und Chromat (80 mg/l) im Fe’-
Saulenexperiment mit zunehmender Versuchslaufzeit.
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Abb. 60: Beobachtete Migrationsraten fiir NOs™ und CrO4* -Fronten im FeO-SauIenexperiment bezogen auf die
eingegebene Elektronendquivalentkonzentration. Die eingetragene Gerade prognostiziert die Migrationsrate
aufgrund des beschriebenen Konzeptmodells.

Die Migration der Konzentrationsfronten der beiden Oxoanionen kann in linearer
Abhéangigkeit von der Versuchsdauer beschrieben werden (Abb. 59) und zeigt damit eine
Proportionalitéat zur Elektronenaquivalentfracht.

Die maximale Reaktionsrate, die von der Anzahl der Reaktionsplatze und der
Reaktionsgeschwindigkeit der jeweiligen Substanz  abhéngt, wird durch die
Ratenkoeffizienten nullter Ordnung (ko) beschrieben. Vergleicht man die ko-Werte (Tab. 10),
die sich bei den Saulenversuchen zur Modellentwicklung (Versuche 1+2) ergaben, mit denen
des Validierungsversuches (Versuch 3; NO; + CrO,”), so zeigt sich fiir den
Validierungsversuch bei NO;3 eine geringere Reaktivitat, wogegen ko fir CrO,% groRer ist.
Dieses entgegengesetzte Verhalten 1a3t sich nicht mit dem Prinzip der gleichen reaktiven
Platze fur NOs; und CrO,* erklaren. Vielmehr muR angenommen werden, dal3 sich
zumindest ein Anteil der Reaktionsplatze selektiv verhalt und dal® beim Validierungsversuch
die Anzahl NOjs-reaktiver Platze geringer als bei Versuch 1 und die Anzahl der CrO,2-
reaktiven Platze groéRer als bei Versuch 2 ist.

Das starkere Oxidationsmittel CrO,% wird beim initialen Eintritt der Versuchsldsung als erstes
reduziert. In diesem Bereich, der durch die Chromatreduktion passiviert wird, kann NO3™ nicht
mehr reagieren und dessen Reduktion erfolgt erst bei Erreichen des nicht passivierten Fe®,
wodurch es hier ebenfalls zur Passivierung des Fe® kommt.

Um die Passivierungsgeschwindigkeiten fir NOs; und CrO,*> zwischen den einzelnen
Versuchen zu vergleichen, werden diese auf die Menge der jeweils tUbertragenen Elektronen
normiert. Hiernach zeigt sich, dal’ aufgrund der geringeren Anzahl an NOj-reaktiven Platzen
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die normierte Geschwindigkeit mit der sich die Nitrat-Passivierung in den Reaktionsraum
hinein bewegt (0.64 cm-I-d*-mmol(e)™), schneller ist als bei Versuch 1 (0.13 cm-l-d*-mmol(e’
)1). Die Passivierungsgeschwindigkeit fir Chromat, d.h. die Geschwindigkeit mit der sich die
Chromatfront durch den Versuchsreaktor bewegt, war normiert auf die Anzahl der bei der
Chromatreduktion Gbertragenen Elektronen in beiden Versuchen nahezu gleich (Abb. 58 und
Tab. 10). Die initialen Ratenkonstanten erster Ordnung fir die Chromatreduktion und Fallung
im Versuch 3 lagen jedoch Uber denen des Referenzversuches (Tab. 10). Bei einer zunachst
hoheren Reaktionsgeschwindigkeit und dennoch nahezu gleicher Frontenwanderung laft
sich schlieBen, daf ein Teil der zunachst "chromat-reaktiven" Platze am Eisengranulat durch
die voranlaufende Nitratreduktion aufgebraucht wurde.

Abgesehen von der hoheren Reaktionsgeschwindigkeit des Chromates zu Beginn des
Versuches mit der Mischkontamination, ist eine Parallele zum System Fe%TCE/cis-1,2-DCE
auffallig. Bei einer Kontamination mit unterschiedlich starken Oxidationsmitteln bleibt das
Verhalten des starkeren Oxidationsmittels mit dem Verhalten bei einer Einstoffkontamination
vergleichbar, wahrend der Umsatz bzw. die Reaktionsgeschwindigkeit fir das schwéchere
Oxidationsmittel drastisch kleiner wird. Darliber hinaus ist auch die Sorptivitat von Chromat
grolRer als die von Nitrat. Wenn die Parallelitat betrachtet wird, kann also neben der
Reaktivitatsdifferenz  der eingesetzten Eisengranulate in den unterschiedlichen
Saulenversuchen bzw. des Teilverbrauches der reaktiven Platze durch die voranlaufende
Nitratreduktion auch eine Sorptionskonkurrenz bzw. das Verhalten an einer homogenen
Mischelektrode zur Interpretation der Beobachtungen herangezogen werden.

Tab. 10: Vergleich der Passivierungsgeschwindigkeit und der maximalen Reaktionsrate des
Validierungsversuches (Versuch 3) mit den Versuchen, die zur Entwicklung der Modellvorstellung
verwendet wurden (Versuchel+2).

Ubertra- | Initiale Reaktion | Passivierungs- | Passivierungsge-

gene e |nullter Ordnung (ko) | geschwindigkeit | schw./Ubertr. e

NO; CrO,” NO;  CrO,”| NOs CrO/ | NOs  CrO,~
[mg1*]  |[mmol-1?] [umol-I*-h™] [cm-d?] [cm:I-d™mmol(e’)

]
Versuch 1| 47 6.06 147 0.77 0.13

Versuch 2 118 3.00 372 0.42 0.14
Versuch3| 25 127 3.2* 36 549 | 2.06 052 | 0.64* 0.16*
6.4 0.08**

* Dieser Wert bezieht sich nur auf die Elektronen, die durch Nitrat- oder Chromatreduktion
Ubertragen werden.

** Dieser Wert bezieht sich auf die Elektronen, die durch Nitrat- und Chromatreduktion
Ubertragen werden.
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2.4.5 Einflul3 von Mikroorganismen

Die Untersuchung des Einflusses von Mikroorganismen auf den Betrieb eines Fe’-Reaktors
war nicht Bestandteil des bearbeiteten Gesamtprojektes und es wurden hierzu auch keine
speziellen Experimente durchgefihrt. Fir die Anwendung dieser Technologie kann jedoch
die Aktivitat von Mikroorganismen nicht aufler Acht gelassen werden, da im
Zusammenwirken mit einer Reaktiven Fe’Wand grundsatzlich  sowohl ein
reaktivitatssteigernder als auch ein hemmender Einflul3 hinsichtlich des Abbaus und der
Fixierung verschiedener Kontaminanten moglich ist. Einerseits ware eine Verringerung der
Porositat infolge aufwachsender Biofilme denkbar, andererseits besteht jedoch auch die
Maoglichkeit, dal? Bakterien zum verstarkten Abbau von CKW oder zur Reduktion und
Fixierung anorganischer Verunreinigungen beitragen oder letztere erst ermdglichen. Im
Rahmen einiger unserer Labor- und Feldexperimente konnten hierzu interessante
Ergebnisse gewonnen werden, die im Zusammenhang mit in der Literatur beschriebenen
Arbeiten hier dargestellt werden sollen. Zwei der wichtigsten mikrobiellen Prozesse, die in
einer Fe’-Reaktionswand auftreten konnen, sind die Reduktion von Sulfat zu Sulfid und die
Reduktion von Nitrat zu N..

Die mittels einer reaktiven Fe’~-Wand geschaffenen reduzierenden Bedingungen kénnen zum
verstarkten Wachstum von Populationen sulfatreduzierender Bakterien fuhren, wodurch die
Maoglichkeit zur Sanierung hoher Sulfatkonzentrationen, wie sie z. B. innerhalb von sauren
Grubenwassern auftreten, besteht. Diese mikrobiell katalysierte Reduktion von Sulfat zu
Sulfid, die abiotisch gehemmt ist, 1&aBt sich durch Gleichung [56], worin CH,O, organische
Substanz reprasentiert, oder Gleichung [57] (dissimilatorische Sulfatreduktion) beschreiben.

[56] CHyO) + SO,” + 2H" = H,S(q) + 2COyq) + 2H20

[57] S0 +4H,+H =HS +4H,0

Weiterhin werden durch die Reduktion von Sulfat geléste Metallionen mittels Fallung
schwerldslicher Metallsulfide fixiert (BENNER et al., 1999), die ohne den mikrobiellen Prozel3
besser l6sliche Hydroxidkomplexe bilden wirden (SHOKES & MOLLER, 1999). (Gu et al.,
1999) konnten in Fe’-Saulenversuchen zeigen, daR sich die Lebensbedingungen fiir
sulfatreduzierende Bakterien wie Desulfovibro desulfuricans und Desulvofibro gigas, die
molekularen Wasserstoff als Elektronendonator nutzen kénnen, durch Zugabe von HCO5*
verbessern, da HCOs® zu einer Steigerung der H,-Produktion flhrt (REARDON, 1995). Als
Folge des Einsetzens der mikrobiellen Sulfatreduktion gingen auch die H,-Konzentrationen
zuriick.

Unter abiotischen Bedingungen wird Nitrat durch elementares Eisen zu Ammonium reduziert
ohne signifikante Mengen der Zwischenprodukte NO, und N, freizusetzen (CHENG et al.,
1997). In Gegenwart von organischem Kohlenstoff und denitrifizierender Bakterien ist jedoch
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die Bildung von Ny (thermodynamisch) favorisiert. Die Kombination von Fe® mit den
denitrifizierenden Bakterien Paracoccus denitrificans zeigte eine Steigerung der
Nitratreduktion gegeniiber dem reinen Fe®-System, wobei gréRere Anteile des zugegebenen
Nitrats zu Ny als zu NH," umgesetzt wurden (TILL et al., 1998). Durch anaerobe Korrosion
von Fe® entwickeltes H, kann die mikrobielle Nitratreduktion verstarken, was zur Bildung der
unbedenklicheren Reaktionsprodukte N,O und N, fiihrt. Der Anteil des mikrobiell reduzierten
Nitrats laRt sich durch die Verwendung von weniger reaktivem Fe® verstarken, da dieses zu
einem geringeren pH-Anstieg fuhrt und sich somit fur die Bakterien ein geeigneteres Milieu
ergibt. Bei Einsatz eines Fe’-Pulvers, das aufgrund seiner hohen spezifischen Oberflache
reaktiver ist und sich pH-Werte uber 10 ergeben, wird die Toleranzgrenze der Bakterien
Uberschritten, wodurch erhéhte Ammoniumkonzentrationen als Folge abiotischer
Nitratreduktion auftreten. (TILL et al., 1998; KIELEMOES et al., 2000) Sowohl fir Nitrat als auch
fur Nitrit zeigte sich, dafd fur geringe Konzentrationen (bis zu 50 mg/l NO,") der Einflu3 von
Denitrifizierern die Freisetzung von Eisen deutlich steigert und somit zu einem erhohten
Ladungstransfer filhrt. Bei hohen NO,- und Fe?-Konzentrationen wird entsprechend
Gleichung [58] durch die Oxidation von Fe** NO, in geringen Mengen zu NO reduziert, das
toxisch auf die Mikroorganismen wirkt und zu deren Absterben fihrt (KIELEMOES et al., 2000).

(58] Fe?* + NO, + H,O0 = Fe®* + NO + 20H"

Fir die erste kommerzielle reaktive Fe®-Wand in Sunnyvale (Kalifornien) wurden drei Jahre
nach deren Fertigstellung und Inbetriebnahme Untersuchungen zur biologischen Aktivitat
innerhalb des Fe®Reaktionsraumes durchgefiihrt. Anhand von Zellzahlungen der
entnommenen Grundwasserproben zeigte sich, dalR die Biomasse innerhalb des Eisens im
Vergleich zum Aquifer im An- und Abstrom nur gering war (WARNER et al., 1998).
Entsprechende Ergebnisse ergaben sich bei Bohrkernuntersuchungen von zwei als
Pilotprojekte ausgebauten Fe®-Barrieren in New York und Colorado (U.S. Air Force) (VOGAN
et al,, 1998). Mikroskopische Untersuchungen lassen darauf schlie3en, dal3 sich keine
mikrobiellen Filme gebildet hatten und daR3 die Beeintrachtigung der Langzeitreaktivitat durch
Biofouling ausgeschlossen werden kann (VOGAN et al., 1999). Auch GAVSKAR et al. (1997)
gehen aufgrund von Labor- und Felduntersuchungen davon aus, daf3 mikrobielle Aktivitat
keine signifikanten Auswirkungen auf die erfolgreiche Anwendung dieser Technologie hat.

Ergebnisse:

Fiur die Untersuchung des Einflusses mikrobieller Sulfatreduktion auf den TCE-Abbau unter
Laborbedingungen wurde in einem Saulenversuch (100 x 10 cm) am Saulenanfang eine ca.
5 cm machtige Schicht passivierten Eisens eingebaut. Dieses passivierte Eisengranulat
stammte aus einem on-site-Reaktor (vgl. Kapitel 3.3.2) zur Sanierung eines mit chlorierten
Ethenen kontaminierten Grundwassers, bei dem sich bereits sulfatreduzierende Bakterien
etabliert hatten. Im Vergleich zum Referenzsystem ohne mikrobiellen Einflu3 erfolgte eine
zeitweilige Beschleunigung des TCE-Abbaus, die sich in einer Abnahme der Halbwertzeiten
von 7.6 auf 1.9 Stunden widerspiegelte. Diese Steigerung des Abbaus liel3 sich jedoch im
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weiteren Betrieb nicht aufrecht erhalten und die Halbwertzeiten gingen wieder auf die Werte
des Referenzsystems zurlck.

Innerhalb des unter 3.3.2. ausfiihrlich beschriebenen on-site-Saulenversuchs konnte
ebenfalls ein positiver Einflul? mikrobieller Sulfatreduktion festgestellt werden. Hierbei flhrte
das Einsetzen der Aktivitat sulfatreduzierender Bakterien nach einer Betriebszeit von 70
ausgetauschten Porenvolumen (3 Wochen) zu einer Steigerung des TCE-Abbaus (vgl. Abb.
61) sowie zu einer langsamer voranschreitenden Inhibierung weiterer Kontaminanten (PCE,
1,2-cis-DCE, 1,1-DCE und VC).
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Abb. 61: Zusammenhang zwischen TCE-Abbauraten erster Ordnung (k1 (TCE)) und der einer nullten Ordnung
folgenden mikrobiellen Sulfatreduktion (kO (SO42')).

Auch in der als F&E-Vorhaben konzipierten Reaktiven Wand in Rheine (Westfalen) konnte
die Abnahme der Sulfatkonzentration als Folge mikrobieller Sulfatreduktion im Rahmen von
Felduntersuchungen bestimmt werden (EBERT ET AL., 1999; Kapitel 3.3.1). Ein EinfluR auf
den Abbau der chlorierten Ethene oder die Permeabilitat liel3 sich hier jedoch nicht ableiten.

Die aus den selben Untersuchungen am Standort Rheine gewonnen Ergebnisse bezliglich
der NOs- und NH,"-Konzentrationen weisen ebenfalls auf die Etablierung denitrifizierender
Bakterien hin. Anders als bei der Nitratreduktion unter abiotischen Bedingungen, wobei NO3’
komplett zu NH," umgesetzt wird (SCHLICKER et al., 2000; Kapitel 2.4.3.5) zeigt sich unter
Feldbedingungen ein Riickgang der Ammoniumbildung bei stetiger kompletter Reduktion von
Nitrat als Folge einsetzender mikrobieller Aktivitat, was in Einklang mit den Ergebnissen von
(TiLL et al., 1998) und (KIELEMOES et al., 2000) steht.
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Abb. 62: Verlauf der Ammoniumkonzentrationen eines Saulenversuchs mit CKW-kontaminiertem Grundwasser,
bei Nitratkonzentrationen von 0.65 bis 0.80 mmol/l des Ausgangswassers.
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Abb. 63: Entwicklung der Ammoniumkonzentration nach einer FlieBstrecke von 47 cm im Saulenversuch mit
CKW-kontaminiertem Grundwasser, bei Nitratkonzentrationen von 0.65 bis 0.80 mmol/l des
Ausgangswassers.
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Dieser  vom Ruckgang der  Ammoniumkonzentration bei gleichbleibender
Nitratzulaufkonzentration abgeleitete ProzeR des Ubergangs von abiotisch zu mikrobiell
gesteuerter Nitratreduktion zeigte sich auch innerhalb eines S&aulenversuchs mit CKW-
kontaminiertem Grundwasser. Hierbei ergibt sich der Riickgang der Ammoniumbildung als
lineare Funktion der ausgetauschten Porenvolumen (vgl. Abb. 62 u. Abb. 63).

Alle bisherigen Labor- und Feldergebnisse sprechen dafir, da durch die Aktivitat von
Mikroorganismen keine Beeintrachtigungen fiir den erfolgreichen Betrieb einer Fe®-
Reaktionswand auftreten. Lediglich bei anderen Reaktortypen, die H, als Reduktionsmittel
und Palladium als Katalysator niitzen, zeigten sich erhebliche Probleme durch die mikrobielle
Bildung von Sulfid, das als Katalysatorgift wirkt (SCHUTH et al., 1999). Die "positiven"
Auswirkungen mikrobieller Prozesse lassen sich besonders bei der Fixierung von
Schwermetallen als schwerlosliche Sulfide erkennen. Auch der Verbrauch von H, flr die
Reduktion von Sulfat und Nitrat kann sich reaktivitatssteigernd auswirken, da Wasserstoff die
Porositat verringern sowie den Zugang zu Reaktionsplatzen und den Ladungstransfer
zwischen Fe’ und dem Kontaminanten erschweren kann. Es bestehen auch
Optimierungsansatze, die von der Stimulierung biologischer Abbauvorgange durch die H,-
Entwicklung an Fe’ ausgehen. So konnten WEATHERS et al. (1995) eine Steigerung des
TCM-Abbau um einen Faktor 37 durch das Mitwirken von Mikroorganismen gegeniber dem
rein abiotischen System erzielen.
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2.5 Einflu3faktoren auf die hydraulische Permeabilitat

Fur die Gewahrleitung einer kontinuierlichen Passage von kontaminiertem Grundwasser
durch eine Fe’-Reaktionswand oder das Gate eines Funnel-and-gate-Systems, ist es
zwingend erforderlich, dal3 das reaktive Fe’-Granulat eine hohere Permeabilitat als der
umgebende Aquifer aufweist. Hiervon abweichende Bedingungen wirden zum Umstromen
der Grundwassersanierungsanlage fuhren. Mit der Bildung von Préazipitaten auf den
Eisenoberflachen und der Entwicklung einer Gasphase sind grundsatzlich zwei Prozesse
gegeben, die zu einer Verringerung der Porositat innerhalb des Reaktionsmaterials fuhren
kénnen.

2.5.1 Gasentwicklung

Die Beeinflussung der hydraulischen Permeabilitat eines Fe®-Reaktorssystems durch die
Bildung einer Gasphase héangt grundsatzlich von der Quantitat der Gasphase ab, und diese
wiederum vom Umfang der anaeroben Korrosion. Die Ldslichkeit von H, liegt bei rund 0.75
mmol/l (100 kPa H,; und 25°C; (DeAN, 1992)) und bei Uberschreiten der
Sattigungskonzentration bildet sich eine Gasphase. Andere im Grundwasser gelosten Gase
kénnen fir die Entwicklung einer Gasphase innerhalb des Fe’-Reaktionsraumes aufgrund
der vorherrschenden geochemischen Bedingungen (niedriger Eh, hoher pH) ausgeschlossen
werden.

Das Ausmal? der anaeroben Korrosion wird sowohl durch den Wasserchemismus als auch
durch materialspezifische Eigenschaften des Eisens gesteuert. Unter letzteren wirkt sich vor
allem die Elementzusammensetzung der Eisenmaterialien auf dessen Neigung zur Korrosion
aus (TODT, 1961; KAESCHE, 1990). In grolReren Mengen hergestelltes und kommerziell
erhaltliches Eisen ist nie vollig rein, vielmehr handelt es sich um Legierungen mit
Reinheitsgraden bis um 95 %. Die Wirkung der verschiedenen Nebenelemente kann
korrosionshemmend oder auch -férdernd sein, eine exakte Ableitung zur Wirkung der
Nebengemengteile ist bisher nur teilweise bekannt. Auch die Herstellungsmethoden des
Eisens konnen dessen Reaktivitat beeinflussen, so zeigt sich z.B. durch die kalte
Deformation von Fe® eine korrosionssteigernde Wirkung. Insgesamt 1aRt sich die Neigung
einer Fe’-Sorte zur H,-Bildung durch den Betrag der Uberspannung beschreiben, der die
Auslenkung der Reaktion vom Gleichgewichtspotential bezeichnet.

Ergebnisse:

Innerhalb einer Reihe von Saulenversuchen mit unterschiedlichen Materialien und Wassern,
bei denen der Austrag der H,-Gasphase aus den S&ulen bestimmt wurde, sollte der Einfluld
der H,-Gasbildung auf die Permeabilitéat untersucht werden. Ziel dieser Untersuchungen war
die Quantifizierung der H,-Entwicklung an den verwendeten Eisensorten unter praxisnahen
komplexen Bedingungen (typischer Elektrolythintergrund, mikrobielle Besiedelung), bei
Verwendung eines willkirlich gewéhlten CKW-kontaminierten Standortwassers. Weiterhin
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sollte sich zeigen, welchen Einflul? die Parameter pH-Wert, Abstandsgeschwindigkeit und
organische geléste Komponenten wie TCE und PCE auf die H,-Entwicklung haben.

Anhand der Ergebnisse der Saulenversuche lassen sich eindeutige Aussagen zur
Wasserstoffentwicklung an den jeweiligen Eisensorten treffen. Unter allen durchgefiihrten
Versuchsbedingungen zeigte das Schwammeisen die hdchste Wasserstoffentwicklung in
bezug auf die eingesetzte Eisenmasse. Wie fur das Schwammeisen, konnte in geringerem
Ausmall auch fiur das Graugul3granulat und den Betonzuschlag, bis auf den
Versuchsbeginn, kontinuierlich eine so hohe Wasserstoffentwicklung nachgewiesen werden,
daR eine permanente Ubersattigung der Losung und somit die Bildung einer Gasphase
erfolgte. Die Reaktionsfahigkeit des HartguRRstrahlmittels hingegen lag in einem wesentlich
niedrigerem Bereich, so dal3 nur zeitweise eine H,-Gasfreisetzung stattfand.

Der Austrag des Wasserstoffs aus der S&ule fand nicht kontinuierlich statt, da daf3 H,-Gas
vor der Entgasung aus dem Reaktor zeitweise im Porenraum der Eisenmaterialien
zurickgehalten wurde. Ein solches Gasclogging im Porenraum konnte aufgrund der
Versuchsanordnung nicht langfristig erhalten bleiben, da die Entgasung in
Stromungsrichtung durch die Forderhdhe der eingesetzten Schlauchpumpen von 5 bis 6 bar
gewabhrleistet wurde. Bei einer potentiellen Anwendung von Eisen als Wasserstoffgenerator
sollte daher eine entsprechende Entgasung bzw. die erschwerte Entgasung berlcksichtigt
werden.

Innerhalb der Saulenversuche mit synthetischen Zulauflosungen, die zur Untersuchung des
Einflusses der Parameter pH-Wert, CKW-Konzentration und Abstandsgeschwindigkeit auf
die Wasserstoffentwicklung durchgefiihrt wurden, lieR sich eine reaktivitatssteigernde
Wirkung von H* zeigen. Durch eine Anderung des pH-Wertes von 7 auf 4 lieB sich beim
Schwammeisen die Wasserstoffentwicklung von 1.9 auf 2.3 mmol-d*-kg(Fe)* und beim
Betonzuschlag von 1.1 auf 1.6 mmol-d*kg(Fe)* erhéhen (Tab. 11). Fir das
HartguRstrahimittel konnte die Wasserstoffentwicklung nur bei pH 4 mit 0.16 mmol-d™*-kg(Fe)
! pestimmt werden, im neutralen pH-Bereich erfolgte keine Freisetzung einer H,-Gasphase.
Somit steht einer Steigerung der H'-Konzentration um den Faktor 1000 lediglich eine
Zunahme der Wasserstoffentwicklung um einen Faktor von 1.2 bzw. 1.5 gegenuber, so daf3
Uber den gesamten beobachteten pH-Bereich kein stdchiometrischer Umsatz erfolgen kann.
Dies steht im Einklang mit bisherigen Untersuchungen, die eine Reaktionssteigerung der
anaeroben Korrosion durch hohere H*-Konzentrationen nur im sauren Milieu (ab pH 4)
zeigten, wahrend im neutralen und alkalischen Bereich kein direkter Einflul3 besteht (z. B.
TODT,1961; REARDON, 1995).

Durch die Zugabe von TCE in Konzentrationen von 0.07 und 0.13 mmol/l ergab sich keine
erkennbare Anderung der Gasentwicklung, wogegen sie sich durch Steigerung des
Durchflusses erhohte. Dieses Verhalten konnte sowohl beim Betonzuschlag als auch beim
Schwammeisen beobachtet werden.
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Tab. 11: Durchschnittiche Wasserstoffentwicklungsraten fur die S&aulenversuche mit verschiedenen
synthetischen Zulauflésungen.

Wasserstoffentwicklung [mmol-d™*-kg(Fe)™]
pH TCE vy[cm/d]| Hartgu3strahimittel Betonzuschlag Schwammeisen
[mmol/l]
4 0 60 0.16 1.6 2.3
7 0.13 20 n. bestimmbar 0.8 1.2
(max. 0.035)
7 0.07 30 n. bestimmbar 1.0 1.3
(max. 0.053)
7 0 15 n. bestimmbar 0.7 14
(max. 0.026)
7 0 30 n. bestimmbar 0.8 1.6
(max. 0.053)
7 0 70 n. bestimmbar 11 19
(max. 0.123)

Der Vergleich zwischen den verschiedenen Versuchsreihen mit Eisen als Reaktionsmaterial,
zeigt far das Schwammeisen und das HartguRstrahimittel hdhere
Wasserstoffentwicklungsraten bei Verwendung eines CKW-kontaminierten Standortwassers
als fur vergleichbare Versuchsbedingungen einer synthetischen Zulauflosung (pH 7, TCE:
0.07 mmol/l, v,: 30 cm/d) (vgl. Tab. 11 und Tab. 12). Fir das Schwammeisen betragt die
Wasserstoffentwicklung mit Standortwasser 2.8 mmol-d*-kg(Fe)*, wohingegen die
synthetische  Zulaufldssung einen Wert von 1.3 mmol-dtkg(Fe)* liefert. Beim
HartguRstrahimittel erfolgt die entsprechende Abnahme von 0.005 mmol-d™*-kg(Fe)™ zu 'nicht
bestimmbar'.

Tab. 12: Durchschnittliche Wasserstoffentwicklungsraten fir die S&ulenversuche mit CKW-kontaminiertem
Standortwasser.

Wasserstoffentwicklung [mmol-d™*-kg(Fe)?]

HartguRstrahlmittel Grauguf3granulat Schwammeisen

0.0050 0.2 2.8
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In allen mit Standortwasser betriebenen Séulenversuchen kommt es durch den pH-Anstieg
zur Bildung von Siderit- und Calcit-Prazipitaten (vgl. SCHLICKER, eingereicht), die eine
Dissoziation von HCO3 und H,CO3 (vgl. [59] und [60]) erfordert.

[59] HCO5; = CO3> H*

[60] H,CO; = CO5* 2H*

Das hierbei freigesetzte H* kann durch das elementare Eisen reduziert werden und
Wasserstoffgas bilden [61].

[61] 2H" +2e" =2 H,

Diese kathodische Reduktion von H* sowie die durch die Protolyse von HCO3; und H,CO;
begunstigte Auflosung von passivierenden Oxidschichten sind flr die korrosionssteigernde
Wirkung von karbonatreichen Wassern verantwortlich. Der Karbonatgehalt einer Lésung
kann daher zu einer erhéhten Wasserstoffbildung flhren, wie sie in unseren Versuchen
beobachtet wurde. Infolge der fortschreitenden Bildung von Karbonatphasen ist langerfristig
jedoch mit einer Umkehrung dieses Effektes zu rechnen.

Ebenfalls passivierend und damit inhibierend auf die Wasserstoffentwicklung wirkt sich die
Bildung von Fe(lll) im Reaktionsraum aus, die besonders durch starkere Oxidationsmittel wie
Nitrat und Sauerstoff erfolgt.

Ein eindeutiger Einflu3 mikrobieller Aktivitat auf die Wasserstoffentwicklung konnte bei den
Saulenversuchen mit CKW-kontaminiertem Standortwasser innerhalb des
Beobachtungszeitraumes nicht beobachtet werden. Dies ist zum einen auf die
ausgebliebene Etablierung sulfatreduzierender Bakterien zurtickzufiihren sowie auf
unterschiedliches Verhalten der Wasserstoffentwicklungsraten fir die verschiedenen
Eisensorten wahrend des Zeitraumes, fir den das Einsetzen denitrifizierender Bakterien
anzunehmen ist.

Es ist jedoch bekannt, dal3 die Sulfatreduktion, die abiotisch gehemmt und ausschlief3lich
mikrobiell erfolgt (SCHLEGEL, 1992), korrosionsbeschleunigend wirkt. Dies ist auf die
Verstarkung der kathodischen Reaktion durch Verwendung polarisierenden Wasserstoffs
von sulfatreduzierenden Bakterien (VON WOLZOGEN KUHR & VAN DER VLUGST, 1934; BOOTH
et al.,, 1968) und den beschleunigten Ladungstransfer infolge von Lokalelementbildungen
durch den Kontakt von Fe® und prazipitierenden Eisensulfiden (SARDISCO & PITTS, 1965;
BOOTH et al., 1968) zurtckzuflhren.

Das Ausmal der anaeroben Korrosion hangt neben den dargestellten Einflissen, die sich
aus der Zusammensetzung des zu sanierenden Grundwassers und moglicher mikrobieller
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Prozesse ergeben kdnnen, grundsatzlich vom Standard-Redoxpotential des korrodierenden
Metalls ab (Fe: E° = -0.44 V). Hierbei wird die H,-Freisetzung durch die Uberspannung der
Wasserstoffentwicklung gehemmt, die entweder in einer erschwerten Entladung der
Wasserstoffionen oder in einer Reaktionsverzégerung beim Zusammentritt der entladenen
Wasserstoffatome zum Wasserstoffmolekil ihre Ursache hat (TODT, 1961). Hierdurch
verschiebt sich fur kommerzielle Eisensorten das Standardpotential des reinen Metalls um
den Betrag der Uberspannung hin zu einem realen Arbeitspotential (HOMIG, 1991).

Anhand der innerhalb dieser Studie erhaltenen experimentellen Ergebnisse fur die
Wasserstoffentwicklung wurde versucht mit Hilfe geochemischer thermodynamischer
Modellrechnungen die metallspezifische GroRe der Wasserstoffuberspannung fiur die
einzelnen Eisensorten abzuschatzen. Mit dem Einsatz des modifizierten thermodynamischen
Modellprogramms PHREEQC (PARKHURST, 1995) koénnen flr unterschiedliche
Uberspannungen aus den resultierenden Arbeitspotentialen mittels der Nernstschen
Gleichung fir Gleichgewichtsbedingungen des Systems Fe%Fe;04/H,0 die zugehorigen
Wasserstoffkonzentrationen berechnet werden. Hierbei wurde die Bildung von Magnetit
(Fes04) auf der Eisenoberflache als thermodynamisch stabile und experimentell
nachgewiesene Phase (ODzIEMKOWSKI & GILLHAM, 1997; SCHLICKER et al.,1998)
bertcksichtigt. Der sich ergebende Zusammenhang zwischen
Wasserstoffgleichgewichtskonzentration und der einer Eisensorte  zugehdrigen
Uberspannung (U) 1aRt sich durch Gleichung [62] beschreiben:

[62] H, [mmol] = 519 eV

Die Daten der Saulenversuche mit synthetischen Zulauflésungen (pH 7, kein TCE , v, = 30
cm/d) ergaben fiir das Gleichgewicht dieses Systems (Fe%Fe;04/H,0) Uberspannungen von
0.079 V fur den Betonzuschlag und 0.076 V fur das Schwammeisen. Da fir das
HartguRstrahlmittel unter identischen Bedingungen keine Wasserstoffentwicklung gemessen
werden konnte, erfolgte hierfir auch keine Berechnung der Uberspannung. Anhand der
resultierenden Arbeitspotentiale von 0.361 V (Betonzuschlag) und 0.364 V (Schwammeisen),
die sich aus den berechneten Uberspannungen ergeben, lalt sich das System genauer
beschreiben als mit dem Standardpotential von 0.44 V. Die Arbeitspotentiale kénnen in
Gleichgewichtskonstanten umgerechnet und in thermodynamischen Modellprogrammen
verwendet werden, und erlauben somit eine bessere Prognose der Massenumsatze,
Reaktionspfade und Veranderung der Wasserzusammensetzung bei der Passage eines
komplex zusammengesetzten Wassers durch einen Fe’-Reaktor.

Um zu Uberprifen inwieweit die Reaktivitdt der Eisensorten von der vorhandenen Oberflache
abhangt, wurden die Wasserstoffentwicklungsraten auf das Verhaltnis von Oberflache/Masse
normiert (Tab. 13). Hierbei zeigt sich, da3 unter pH-neutralen Bedingungen das Verhaltnis
zwischen Schwammeisen und Betonzuschlag zwar geringer wird als durch Normierung auf
die Eisenmasse, der qualitative Unterschied bleibt jedoch bestehen. Unter sauren
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Bedingungen (pH 4) liegen dagegen die auf die Oberflache bezogene
Wasserstoffentwicklung fur alle drei untersuchten Eisensorten in der gleichen
GroRRenordnung.

Tab. 13: Vergleich der Wasserstoffentwicklungsraten unter verschiedenen Versuchsbedingungen nach (a)
Normierung auf die Eisenmasse und nach (b) Normierung auf die Oberflache fir die Eisensorten
HartguRstrahlmittel (HS), Betonzuschlag (BZ) und Schwammeisen (SE).

HS BZ SE
(a) Wasserstoffentwicklung [mmol-d™*-kg(Fe)™]
(bei pH 7, 0. TCE, 30cm/d) n. bestimmbar 0.82 1.6
(bei pH 4, 0. TCE, 60cm/d) 0.16 1.6 2.3
(b) Wasserstoffentwicklung [pmol-d™*-m]
(bei pH 7, 0. TCE, 30cm/d) n. bestimmbar 1.64 2.52
(bei pH 4, 0. TCE, 60cm/d) 3.72 3.20 3.65

Die Differenz zwischen dem pH-unabhéngigen Redoxpotential des Fe’/Fe* -Gleichgewichts
und dem pH-abhangigen Redoxpotential der unteren Stabilitatsgrenze von Wasser (H,O/H,)
steigt mit zunehmender H*-Konzentration an, d.h. mit fallendem pH entfernt sich das System
H,O-Fe® weiter vom Gleichgewicht. Die Hemmung der H,-Bildung durch die verhaltnisméaRig
kleine Uberspannung kommt daher bei kleineren pH-Werten nicht mehr zum tragen, so daR
bei niedrigeren pH-Werten das Ausmalfd der Reaktion im wesentlichen von der GroRRe der
reaktiven Eisenoberflache abh&ngig ist.

Bewertung der Wasserstoffentwicklung

Der in dieser Arbeit gewahlte Versuchsaufbau (senkrechte Durchstromung der 1-D Saulen
von unten nach oben) favorisiert den Austrag der Gasphase und ist im Vergleich zu einer
Feldanwendung sicherlich als eine *“best case" Abschatzung bezlglich mdglicher
Permeabilitatsverluste durch die sich bildende Gasphase zu bewerten. Aber auch ein
Abstrom des Wasserstoffgases aus dem Reaktor in den Aquifer ist nicht vollig problemlos,
stellt er doch einen Eintrag an Reduktionspotential in den Aquifer dar, was eine starke
Ausbreitung einer Reduktionsfahne befiirchten 1af3t. Dies wirde in eisenreichen Aquiferen zu
einer weiteren Auflésung von Eisen(lll)festphasen und somit zu einer weiteren Mobilisierung
von Eisen (als Fe?") im Aquifer fihren. Ebenso wie ein Entweichen in den Aquifer stellt ein
Ausgasen des Wasserstoffes in die Atmosphare ein hohes Risiko aus
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Explosionsschutzgriinden dar. Ferner ist damit zu rechnen dafld die leichtfliichtigen
Kohlenwasserstoffe aus dem Reaktor in die dartberliegende Atmosphére gestrippt werden
kénnen.

Eine logische Konsequenz dieser Argumente ware, dal3 Eisensorten mit starker Entwicklung
von Wasserstoffgas fur eine Feldanwendung nicht in Betracht gezogen werden sollten.
Aufgrund der geringen Materialkosten des Schwammeisens oder und der guten TCE-
Abbauleistung des Betonzuschlages fanden diese Eisensorten dennoch innerhalb der Fe’-
Reaktionswand am Standort Rheine Verwendung (vgl. Kapitel 3.3.1). Aus
Explosionsschutzgriinden wurde hier, als direkte Folge der durchgefuhrten Laborversuche,
eine Gasdrainage oberhalb des Fe’-Reaktionsraumes installiert. Die so aufgefangenen
Wasserstoffmengen bestatigten wahrend des anfanglichen Betriebs die aus den
Laborversuchen gewonnen Erkenntnisse. Nach einem Beobachtungszeitraum von zwei
Monaten zeigten die Analysen des aufgefangenen Gases jedoch einen ricklaufigen Trend
bis nach einem halben Jahr kein Wasserstoff mehr detektiert werden konnte. Dieser
Rickgang ist auf die Etablierung von sulfat- und nitratreduzierenden Mikroorganismen
zurlckzufuhren, was zwar bisher nicht direkt bewiesen werden konnte (hierfur fehlen die
notwendigen mikrobiologischen Untersuchungen) die wahrend des gleichen Zeitraumes
erfolgte, wie sich anhand der anorganischen Grundwasseranalysen ableiten liel3.

Da auch firr den Betrieb weiterer Fe®-Reaktionswande, die teilweise eine bisherige Laufzeit
von bis zu sieben Jahren aufweisen, keine Permeabilitédtsverringerungen infolge von
Gasphasenentwicklung bekannt sind, kann also davon ausgegangen werden, dal3 in dieser
Hinsicht keine hydraulischen Beeintrdchtigungen zu erwarten sind. Bezlglich des
Schadstoffabbaus sind sogar durchaus Vorteile durch die H,-Entwicklung zu erwarten. So
berichten WHEATERS et al. (1995) von einer starken Beschleunigung der abiotischen
Reaktionsraten durch Koppelung von abiotischen und mikrobiellen Prozessen. Methanogene
Kulturen nutzen den durch Korrosion erzeugten Wasserstoff zur Reduktion von Kohlendioxid
und koénnen so Trichlormethan co-metabolisch zu Dichlormethan reduzieren. Auch in
durchstromten Reaktoren konnte eine Zunahme der Abbauraten von TCE nach Einsetzen
einer mikrobieller Sulfatreduktion beobachtet werden (WUST et al., 1998). Ob der durch
Korrosion von Eisen erzeugte Wasserstoff auch Reduktionséaquivalente zur Dechlorierung an
katalytischem Eisen liefert und somit zu einer erheblichen Steigerung der Reaktionsraten
fuhren kann, ist derzeit noch nicht geklart.

Neue Ansatze zur Sicherung und Sanierung CKW-kontaminierter Aquifere — wie mikrobielle
in-situ Verfahren oder aber abiotische katalytische Abbauprozesse- basieren auf der
Dotierung des Grundwasserleiters mit H,. Fir diese Technologien besteht also die
Méglichkeit, die auch bereits wahrgenommen wird, Fe® als H,-Generator zu nutzen.
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2.5.2 Prazipitatbildungen

Die Redoxreaktionen in Fe’-Reaktionsrdumen (z.B. Reduktion von TCE, Nitrat, Chromat,
Sulfat und Chromat) fiihren in allen Fallen zur Bildung von Fe(ll)- und Hydroxidionen. Dabei
kann es in Abhangigkeit von der chemischen Grundwasserbeschaffenheit zur Ubersattigung
und Fallung von (hydr)oxidischen, sulfidischen, phosphatischen oder karbonatischen
Eisenmineralen kommen (Tab. 14). Der Grad der Uberséattigung ist an den metallischen
Oberflachen generell am groRten (BOHNSACK, 1989), so dal} diese Préazipitate als
tberwiegend metallbedeckende Schichten ausfallen. Insbesondere im Langzeitbetrieb ist
dabei zu erwarten, daf} diese Festphasen neben der Entwicklung von Gasphasen (H,-Gas)
zu Porositats- bzw. Permeabilitatsverringerungen in den Fe’-Reaktionsraumen fiihren
koénnen.

Tab. 14: Assoziationsreaktionen einiger wichtiger Prazipitate und deren Gleichgewichtskonstanten (logK) (Daten
aus @: BoHNsack (1984), @: BaLL & NorpsTRoM (1991), ®: ReFAT & GENIN (1992), “: GENIN et al.
(1996), ®): PARKHURST (1995), ©): EgerT (1997)).

Reaktion Mineral logK
Fe? + 2 OH = Fe(OH), Fe(OH), -15.00 @
Fe? + 2 Fe** + 4 H,0 = Fe;0, + 8 H' Magnetit -3.74 @
2 Fe* + 3 H,0 = y-Fe,03 + 6 H' Maghamit -6.39 @
4 Fe** + 8 H,O + CI' = Fe,(OH)sCl + 8 H" + & Green-Rust | |-41.66 ®

6 Fe*" + 14 H,O + SO,* = Feg(OH)1,S0,2 H,0 + 12 H" + 2 e |Green-Rust Il |- 58.04 ¥

Fe?*+ HS = FeS + H' Mackinawit +4.65®
3 Fe? + 2 PO,* + 8 H,0 = Fe;3(P0O,)»8 H,O Vivianit +36.00 ®
Fe” + COs* = FeCOs Siderit +10.89 ©
Ca* + CO5” = CaCOs Calcit +8.48 ©
Mn?* + CO5%> = MnCO3 Rhodochrosit |+ 11.13 ®
2 Cr(OH)," = Cr,03 + 2 H* + H,O Eskolait +3.39©
Cr(OH)," + H,0 = Cr(OH); + H* Cr(OH), +1.75©@

So deuteten schon einfache Mineral-Sattigungsberechnungen mit dem Modellprogramm
PHREEQE an, daR bei der Durchstrémung eines Fe’-Reaktionsraumes (Abmessung: 1m x
1m x 1m; Porositat: 0.4; Durchstrémung mit 1 Porenvolumen/Tag) mit sauerstoffgesattigtem
Wasser die Ausfallung von Hamatit zu einer Verringerung des Porenraum um 1% nach 10
Jahren fuhren wirde. Dieser Wert ware nicht kritisch, wenn sich die Prazipitate homogen im
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gesamten Porenraum verteilen wirden. Die in  Kapitel 2.4.3.2 dargestellten
Untersuchungsergebnisse zeigen jedoch, dal} die gréfiten Massenumsatze (und damit die
Bildung neuer Festphasen) nahe des Saulenzulaufs stattfinden.

Im Zuge der Projektbearbeitung wurden zur Erfassung der potentiellen
Permeabilitatsverringerungen die durchgefiihrten Saulenversuche mit einer Piezometerharfe
Uberwacht. Auf den Niveaus der Probeports wurden entlang der Saule Schlauche
angebracht und mit den Piezometerharfen verbunden, so daf} die Messung der
Druckdifferenzen entlang der FlieRstrecke ermdglicht wurde. Aus Abb. 64 ist zu ersehen, wie
trotz der Verwendung der homogenen kugelférmigen Fe®-Partikel (HartguRstrahlmittel GH-R
1 — 1.6 mm) und den geringst bis wenig mineralisierten Wassern (aerobes H,O0 gemin), Weiches
aerobes Leitungswasser, Bodenseewasserversorgung) in einem relativ kurzen Zeitraum eine
Verminderung der Permeabilitat um eine Zehnerpotenz nahe am Sauleneinlauf auftrat.

1E-02

1E-03

K¢ [m/S]

1E-04

1E-05
0 50 100 150 200 250 300

Porenvolumen

Abb. 64: Abnahme des ki-Wertes innerhalb der ersten 20 cm einer mit Eisen (GH-R 1-1.6 mm) gefillten
Versuchssaule (Lange: 1m, d: 10 cm, Filtergeschwindigkeit 2.5 m/d).

Nachdem sich nach 50 durchgesetzten Porenvolumen (ca. 20 Tage) mit demineralisiertem
Wasser keine wesentliche Anderungen der Permeabilitit mehr ergab, wurde in die Saule
Leitungswasser eingeleitet, und es kam zu einer erneuten Verringerung der hydraulischen
Leitfahigkeit. Diese weitere Abnahme der Permeabilitat ist auf die zusatzliche Prazipitation
von calciumkarbonatischen und eisenkarbonatischen Phasen zuriickzufiihren, so wurde
wahrend der Reaktorpassage kontinuierlich ca. 50 % der Karbonatzulaufkonzentration des
Bodenseewassers aus der Lésung entzogen. Eine Gasphasenentwicklung konnte wahrend
dieses Experimentes nicht beobachtet werden. Andere Saulenversuche mit dem
eingesetzten Fe’-HartguRRstrahlmittel bestatigten, daR beim Betrieb mit in pH-neutralen
Wassern keine Gasfreisetzung auftritt, so dal3 davon auszugehen ist, dal3 die in Abb. 64
dargestellte Permeabilitdtsverringerung Uberwiegend auf Prazipitatbildungen zurtickzufthren
ist.
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3. Konsequenzen fir die Sanierungspraxsis

3.1 Thermodynamische Modellrechnungen zur Prognose der
Grundwasserbeschaffenheit im Abstrom

Der folgende Abschnitt ist eine gekirzte Wiedergabe der Veroffentlichung:

Schlicker, O., Ebert, M., Schad, H., Wist, W. & Dahmke, A. (1998): Geochemische
Modellierung zur Abschéatzung der Grundwassergiite im Abstrom von Fe®-Reaktionswanden.
— TerraTech, 1/98, 43-46

Der Einsatz von Fe’-Reaktionswanden zur reduktiven in-situ-Dekontamination von LHKW-
belasteten Grundwassern wird zur Zeit aus okonomischen Grinden immer h&aufiger in
Erwégung gezogen. Das Einbringen von elementarem Eisen in den Grundwasserleiter kann
dabei zu Redox- und Fallungsreaktionen fiihren, die die Beschaffenheit des Grundwassers
deutlich verandern kénnen. Aus wasser-rechtlicher Sicht ist damit ein Benutzungstatbestand
gegeben, bei dem schon im voraus geprift werden sollte, ob eine Schéadigung des
Grundwassers zu erwarten ist. In diesem Beitrag soll auf Grundlage thermodynamischer
Modellrechnungen ein Ansatz zur Prognose der Grundwasser-beschaffenheit im Abstrom
von Fe’-Reaktionswanden vorgestellt werden, der zunachst teure und langwierige
Laborversuche ersetzen kann.

Fur die Berechnungen wurde das Modellprogramm PHREEQC (PARKHURST, 1995)
verwendet. Das Modell basiert auf Grundlage der chemischen
Gleichgewichtsthermodynamik  und liefert generell ohne Bericksichtigung von
Reaktionskinetiken die Gleichgewichtszustéande fur definierte Prozesse (Redox-, Saure-
Base-, Mineralgleichgewichte). Zur Modellierung des TCE-Abbaus wurde der bestehende
Datensatz hinsichtlich der thermodynamischen Daten fir die Festphasen Fe®, Fe(OH), und
Fe;O, sowie der beteiligten organischen Spezies TCE, 1,2-Dichlorethen (cis), Vinylchlorid
und Ethen ergénzt. Sdmtliche Berechnungen wurden fur Standardbedingungen (25 °C, 1
bar) durchgefiihrt, prinzipiell kénnen jedoch auch die Temperaturabhangigkeiten der
Thermodynamik aquatischer Systeme bei PHREEQC-Modellierungen beriicksichtigt werden.
Die Gleichgewichtskonstanten werden dabei auf Grundlage der VAN'T HOFF-Gleichung
variabel fur die angegebenen Temperaturen berechnet. Die Modellierung der Metall/\Wasser-
Wechselwirkungen erfolgte in zwei Teilschritten: Zunachst wurde auf Grundlage der
experimentell bestimmten Gehalte an Oxidationsmitteln (O,, TCE, NOgz, SO,*) die Oxidation
von elementarem Eisen simuliert und daraus die Sattigungszustande der im Gleichgewicht
zu Fe° stehenden Abstromlésungen berechnet. Die Séttigungszustande werden mit dem
Sattigungsindex beschrieben, der sich nach Gl. [63] aus dem lonenaktivitatsprodukt und dem
Loslichkeitsprodukt der jeweiligen Festphase berechnet.



Dimensionierung einer Reaktionswand 131

[63] Sl = log (IAP/LP)

IAP: lonenaktivitatsprodukt
LP: Loslichkeitsprodukt

Positive Sattigungsindizes bedeuten, dal3 das Ldslichkeitsprodukt der entsprechenden
Festphase Uberschritten ist und diese im thermodynamischen Gleichgewicht zur Fallung
kommen kann.

In einem zweiten Schritt wurden die Wasser, entsprechend der vorhandenen Analysen, mit
Fe® und zusatzlich mit den Ubersattigten Mineralphasen ins Gleichgewicht gesetzt. Die
Plausibilitat der Modellierungen wurde auf Basis der experimentellen Ergebnisse tberpruft.

Ergebnisse:

Die Simulation der Fe’-Oxidation, d.h. die Berechnung der Séttigungszustdnde nach
Gleichgewichts-einstellung zu Fe® zeigt fiir alle eingegebenen Wasserchemismen deutliche
Ubersattigungen der (hydr)oxidischen Mineralphasen Magnetit und Amakinit an (Abb. 65). Es
wird auch deutlich, da? der Grad der Uberséttigung reiner Fe(lll)-Phasen wie z.B. Hamatit
durch die Reduktion oxidativer Kontaminanten wie TCE (ca. 20 mg/l) oder NO3; (10 mg/l)
deutlich ansteigt. Die Zugabe von Féllungspartnern wie PO,* (10 mg/l, 100 mg/l) fihrt zu
deutlichen Ubersattigungen des Fe(ll)-Phosphates Vivianit. Die rontgendiffraktometrischen
Analysen der in den Experimenten auf den Eisenoberflachen gebildeten Prazipitate
bestétigen im wesentlichen diese Ergebnisse, insbesondere Magnetit konnte in nahezu allen
Proben nachgewiesen werden. Vergleicht man die aus den Magnetit- bzw. Vivianit-
Gleichgewichtsberechnungen resultierenden pH-Werte mit den am Ablauf der Fe’-Reaktoren
gemessenen, so wird ersichtlich, daf? sich diese nur unwesentlich unterscheiden (Abb. 66).

Daraus |&Rt sich schlieRen, daB sich nach einer Residenzzeit von etwa 2 Tagen im Fe®-
Reaktions-raum zwischen geféllter Festphase und der resultierenden Ldsung ein
Gleichgewichtszustand eingestellt hat.

Die Differenzen um bis zu drei pH-Einheiten am Ablauf der verschiedenen Experimente
erklaren sich aus der Existenz bzw. dem Fehlen einer pH-begrenzenden Festphase
(Magnetit), dem Ausmald der Dechlorierung von TCE sowie der Reduktion von NO;". Bei
eventuell auftretenden NOj-Belastungen im Grundwasser ist aus thermodynamischer Sicht
bei der Passage durch eine Fe®Reaktionswand von einer vollstandigen Reduktion zu
Ammonium-Stickstoff (NH," bzw. NH;) auszugehen. Lauft jedoch die NOs-Reduktion unter
Mitwirkung von Mikroorganismen ab, so ist wie in Vorversuchen bestatigt werden konnte, die
Bildung von Ammonium-Stickstoff gehemmt.
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Abb. 65: Berechnete Sattigungszustande von Mineralphasen fir verschiedene Waésser nach Gleich-
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Modell: Fe © + Modell: Fe ® + Modell: Fe ° + Modell: Fe ° + Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe ° +
Magnetit Vivianit Vivianit/Magnetit Vivianit Magnetit Magnetit Magnetit
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Eluent 20 mg/l TCE 100 mg/I PO,* 10 mg/l PO 100 mg/l PO,*> 100 mg/ICI 100 mg/ICI 10 mg/l NO;
+20mg/ITCE +20 mg/ITCE +20 mg/ITCE
M Zulauf 6.9 6.8 7.0 7.0 7.0 7.0 7.0
O Ablauf 7.0 10.1 7.2 10.1 7.0 8.2 8.6
[IModell 7.0 105 7.1 104 7.0 8.1 10.0

Abb. 66: Anderung des pH-Wertes (gemessen, modelliert) verschiedener Versuchslésungen nach Passage durch
einen Fe’-Reaktor.
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Im Hinblick auf die abstromigen Feges-Konzentrationen wird deutlich, daf3 die Anwesenheit
potentieller Féallungspartner wie z.B. PO, (100 mg/l) und die daraus resultierende
Prazipitation von Vivianit zu Fege-Konzentrationen (< 7 pg/l) fuhrt, die um bis zu Faktor
1000 unterhalb der Gleichgewichts-konzentrationen von Magnetit liegen und deshalb mit der
Methode der Spektralphotometrie nicht mehr bestimmt werden konnten (Abb. 67). Vivianit
fungiert in diesem Falle als Fe.s-begrenzende Phase.

100

Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe © + Modell: Fe © +
Magnetit Vivianit Vivianit/Magnetit Vivianit Magnetit Magnetit Magnetit
10 ]
14—
=
=
=]
£
® 011+—
k=)
-
D —
L.
0,01+—
0,001+—
0,000t
20 mg/l TCE 100 mg/l PO* 10 mg/l PO* 100 mg/l PO* 100 mg/I CI 100 mg/I CI 10 mg/l NO,
Eluent +20mg/l TCE +20 mg/l TCE +20 mg/l TCE
O Ablauf 3.7 N.N. 4.5 N.N. 4.5 0.04 N.N.
O Modell 5.6 0.007 105 0.003 7.0 0.04 0.00015

Abb. 67: Vergleich zwischen den am Ablauf der Fe’-Reaktoren gemessenen und den modellierten (nach
Gleichgewichtseinstellung zu FeO/Magnetit bzw. FeONivianit) Feges)-Konzentrationen.

In Abb. 68 sind die am Ablauf eines Fe’-Reaktors gemessenen, sowie die modellierten pH-
Werte in Abhangigkeit der Zulaufkonzentrationen des Kontaminanten TCE aufgetragen.
Auch hier wird deutlich, daR der pH-Wert des Referenzsystemes (Fe’/TCE/H,0) durch die
oxidische Phase Magnetit gepuffert wird. Die Zugabe von PO,* filhrt hingegen wieder zur
Prazipitation der Feyes-begrenzenden Phase Vivianit und damit zu hoheren pH-Werten
(>10). Bleibt nun in einem Fe’-Reaktionsraum das System oxidisch kontrolliert, so ist
generell mit einer engen linearen Beziehung zwischen der TCE-Zulaufkonzentration und der
Feges-Konzentrationen im Abstrom zu rechnen (Abb. 69). Die Diskrepanz zwischen den
berechneten und gemessenen Fege)-Gehalten zeigt, dal3 das (rontgen-diffraktometrisch
nachgewiesene) Mineral Magnetit nicht als Reinphase vorliegt. So wurde insbesondere bei
erhohten Oxidationskapazitaten (wie hier z.B. durch hohe TCE-Konzentrationen) haufig die
Substitution von oxidisch gebundenen Fe(ll) durch Fe(lll) beobachtet (WHITE, 1990).
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Abb. 68: Vergleich zwischen den am Ablauf der Fe’-Reaktoren (Betrieb mit demineralisiertem H,O, bzw. 100 mg/I
PO43’) gemessenen und den modellierten (nach Gleichgewichtseinstellung, FeO/Magnetit bzw.

FeO/Vivianit) pH-Werten in Abhangigkeit der TCE- Zulaufkonzentration.
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Abb. 69: Abhangigkeit der Feges-Konzentration am Ablauf der Fe’-Reaktoren (Betrieb mit de-mineralisiertem
H>0) von der Zulaufkonzentration von TCE. Die modellierten Feges)-Konzentrationen entsprechen dem
Gleichgewichtszustand zu FeO/Magnetit.
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Abb. 70: Anderung der chemischen Zusammensetzung (gemessen, modelliert) eines Grund-wassers nach
Passage durch einen Fe’-Reaktor. Fur die Modellberechnung wurde das Grundwasser mit Fe® und
zusétzlich mit den Phasen Magnetit, Siderit, Calcit, FeS und Rhodochrosit ins Gleichgewicht gesetzt.

In Abb. 70 sind die Ergebnisse einer Gleichgewichtsmodellierung und die experimentell
bestimmte Anderung der Grundwasserzusammensetzung nach Passage durch einen Fe®-
Reaktor gegenubergestellt. In dieser Darstellung wird deutlich, dal3 die gemessenen
Konzentrationen sich nur unwesentlich von modellierten unterscheiden. Die Berechnung
erfolgte auf Basis der von der I.LM.E.S. GmbH (Wangen) zur Verfigung gestellten
Grundwasseranalysen. Deutlich zu erkennen sind die geringeren Ca?- und HCO3-Gehalte
im Ablauf des Fe’-Reaktors, was auf eine Fallung von Calcit schlieBen laRt. Die
Gleichgewichtsberechnung erfolgte deshalb u.a. mit der Ca®*-begrenzenden Phase Calcit
und fuhrte zu einer recht guten Ubereinstimmung mit den gemessenen Konzentrationen im
Ablauf des Fe’-Reaktionsraumes. Betrachtet man das AusmaR der stets biotischen SO,?-
Reduktion, so ist zu erkennen, daR nur etwa 22 % des eingegebenen SO,* reduziert und
damit kein Gleich-gewichtszustand erreicht wurde. Die HS-Konzentrationen am Ablauf lagen
unter der Nachweisgrenze und koénnen mit der Fallung eines Eisensulfides (z.B. FeS)
begriindet werden. Desweiteren konnte die Pufferung des pH-Wertes (8.2) mit der pH-
begrenzenden Phase Magnetit und die Abnahme der Mn-Gehalte mit der Fallung von
Rhodochrosit (MNCO3) simuliert werden. Mit Ausnahme von Rhodochrosit wurde die Bildung
der Mineralphasen Magnetit, Calcit und FeS durch réntgendiffraktometrische Analysen
belegt.

Fazit:

Die bisherigen Ergebnisse zeigen, dal mit dem Einsatz des modifizierten geochemischen
Modellprogramms PHREEQC die chemische Beschaffenheit des Grundwassers am Ablauf
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von Fe’-Reaktionsraumen prognostiziert werden kann. Der Ansatz der thermodynamischen
Modellberechnungen reprasentiert generell geochemische Gleichgewichtszustande fir die
angenommen Prozesse, d.h. kinetische Aspekte, wie z.B. die Hemmung der abiotischen
SO,*-Reduktion kénnen nicht beriicksichtigt werden. Des weiteren sind gewisse
Abweichungen zwischen gemessenen und modellierten Abstromkonzentrationen auch auf
die Bildung von Mischphasen zuriickzufiihren, deren Gleichgewichtskonstanten meist jedoch
nicht bekannt sind. Dennoch kénnen im Hinblick auf die wasserrechtliche
Genehmigungsfahigkeit von Fe®-Reaktionswanden durchaus belastbare Aussagen gemacht
werden.

Weiterhin sind mit Hilfe von PHREEQC die Berechnungen von Massenumsatzen und damit
auch Abschéatzungen von Porositatsverlusten in Fe®-Reaktionsraumen méglich (DAHMKE et
al., 1997). In Bezug auf die Langzeitstabilitat bzw. Reaktivitat kdnnen mit der Berechnung
von Sattigungszustéanden die Fallung potentieller Inhibitoren prognostiziert werden. Ein
weiteres Anwendungsgebiet ertffnet sich geochemischen Modellprogrammen auch in der
Beantwortung der Frage von geochemischen Folge-reaktionen im Abstrom von Fe’-
Reaktionswéanden.

Die Vielfalt dieser Fragestellungen zeigt, dafl die (kostenglnstige) Anwendung
geochemischer Modellprogramme wie PHREEQC fir die zuklnftige Planung und Bewertung
von Fe®-Reaktionswénden unverzichtbar scheint.
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3.2 Dimensionierung einer Reaktionswand

3.2.1 Mathematisch - konzeptionelles Modell

3.2.1.1  Anforderungen an ein numerisches Modell zur Dimensionierung reaktiver
Wande

Bei der Dimensionierung einer reaktiven Wand sind die Dicke der Wand und ihr
Langzeitverhalten die maRgeblichen Parameter. Die erforderliche Dicke der reaktiven
Fullung wird Ublicherweise experimentell durch Saulenversuche bestimmt, wobei numerische
Modelle unterstitzend eingesetzt werden. Durch den Einsatz geeigneter Modelle kdnnen die
gemessenen Konzentrationsprofile interpretiert und parametrisiert werden, wodurch z.B. eine
Extrapolation der Konzentrationen Uber die im S&ulenversuch verwendete Fillungsdicke
hinaus mdglich wird. Die Frage nach dem Langzeitverhalten einer reaktiven Wand ist zur Zeit
noch schwer zu beantworten, da diese neue Technologie erst seit wenigen Jahren in situ
eingesetzt wird und daher Messungen Uber lange Standzeiten fehlen. Gleichzeitig ist jedoch
klar, dal? die Standzeit einer reaktiven Wand ausreichend lang muf3 (in einer GréRenordnung
von 10 Jahren), damit sich die Technik finanziell gegeniber einer herkdmmlichen pump-and-
treat MaRnahme behaupten kann. Da auch im Labor Vorabversuche tber mehrere Jahre vor
Beginn einer SanierungsmafRnhahme nicht machbar sind, muf3 diese Wissensliicke durch
numerische Modelle geschlossen werden. Die Idee dabei ist, das Verhalten einer reaktiven
Fullung im Labor Uber einen relativ kurzen Zeitraum (Monate) zu beobachten und die
gemessenen Konzentrationen mit einem Modell nachzubilden. Mit dem Modell l1af3t sich der
Versuch zeitlich extrapolieren, um so zu Aussagen Uber lange Zeitraume zu kommen.
Voraussetzung dafir ist jedoch, daf® die im kurzen Versuch beobachteten Veranderungen
und Prozesse auch wirklich reprasentativ fir lange Zeiten sind und die Prozesse vom Modell
hinreichend genau abgebildet werden kénnen.

Zu den bisher bekannten Prozessen, die einen Einfluld auf das Langzeitverhalten einer
reaktiven Wand haben, gehoren die Veréanderung der reaktiven Oberflache (insbesondere
Passivierung) durch die Bildung von Prazipitaten und Verstopfen des Porenraumes ebenfalls
durch Prézipitate, aber auch durch Bakterien oder Gasclogging. Wahrend eine Verénderung
der reaktiven Oberflache eine Beschleunigung, aber auch eine vollstandige Verhinderung
der gewunschten Abbaureaktion verursachen kann, bewirkt ein Verstopfen des Porenraumes
das Umstromen der reaktiven Wand, so daf’ der Kontaminant nicht mehr in Kontakt mit der
reaktiven Fullung kommt. Ein weiterer wichtiger Prozel} ist die Konkurrenz der im Wasser
enthaltenen unterschiedlichen Stoffe um die vorhandenen reaktiven Platze, wobei
Kontaminanten durch andere Stoffe von der reaktiven Oberflache verdrangt werden kénnen,
so dafd ihr Abbau verhindert wird. Um realistische Aussagen Uber lange Zeitraume machen
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zu konnen, miRte ein numerisches Modell neben den stattfindenden Abbaureaktionen alle
diese Prozesse nachbilden kénnen.

3.2.1.2 Bisherige Modellansétze

Um den Abbau chlorierter Kohlenwasserstoffe an nullwertigem Eisen numerisch
nachzubilden, wurden bisher unterschiedliche Ansatze verfolgt. Ein alterer Ansatz ist die
Annahme eines instantanen chemischen Gleichgewichtes zwischen dem chlorierten
Kohlenwasserstoff und dem Eisen, wie es z.B. mit Gleichgewichtsmodellen wie Phreeqc,
Wateq, Minteq u.a. berechnet wird. Die Annahme von Gleichgewicht fuhrt zum sofortigen
Abbau des Kohlenwasserstoffes, ohne die beobachtete relativ langsame Abbaukinetik
nachzuvollziehen. Mit diesem Ansatz kann man also die Endkonzentrationen der
Abbaureaktion bestimmen, aber eine Reaktionskinetik und komplexere Prozesse wie
Oberflachenverdnderungen oder Konkurrenzreaktionen nur ungentigend nachvollziehen.

Der derzeitig Ubliche Ansatz ist die Interpretation der Reaktion als Abbau erster Ordnung
bezlglich der gelésten Konzentration (z.B. SCHERER et al., 1998)

0C _ o

64
[ ] dt mob

Cmob Konzentration in der Lésung

In Bereichen geringer Konzentrationen gibt diese Funktion die Abbaukinetik eines chlorierten
Kohlenwasserstoffs auf Eisen gut wieder, doch fehlen Anséatze, welche Auswirkungen
Oberflachenveranderungen und Konkurrenzreaktionen auf die Abbaukonstante k haben.

WUST (1999) stellte fest, dal3 bei hohen Konzentrationen des Kontaminanten keine
Abbaukinetik erster Ordnung vorliegt, sondern eine Abbaukinetik nullter Ordnung, was auf
die weiter unten beschriebenen Sorptionsprozesse zuriickzuflhren ist. Er verwendet zur
Interpretation der gemessenen geldsten Konzentrationen eine Funktion der Form

dC,., _ K, c Nyt

65 =
105} dt K,+C, "°n

mob
Nmae  Volumenanteil Matrix
Nmob  Volumenanteil mobile Phase (Losung)

die von der Struktur einer Monod-Kinetik &@hnlich ist, wie sie zur Beschreibung mikrobieller
Abbauprozesse verwendet wird. Diese Funktion beschreibt gut die Kinetiken nullter und
erster Ordnung in den Bereichen hoher und geringer Konzentrationen, sie ist also auch zur
Dimensionierung der Wandstarke einer reaktiven Wand geeignet. Doch fehlen auch hier
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geeignete Ansatze, um die Auswirkungen von Oberflachenveranderungen und
Konkurrenzreaktionen zu bertcksichtigen.

3.2.1.3 Neuer Modellansatz in TBC

Der Abbau chlorierter Kohlenwasserstoffe wird hier mit dem numerischen Modell TBC
(Transport, Biochemie und Chemie) nachgebildet. TBC ist ein dreidimensionales Strémungs-
und Transportmodell fir gesattigte pordse Grundwasserleiter, das an den Transport
mikrobielle Abbaureaktionen, Gleichgewichtschemie und kinetische Chemie koppelt. Da
Stoffe im Modell frei definiert und durch Reaktionen miteinander verknipft werden kdnnen,
ist TBC flexibel einsetzbar. Es wurde bisher zur Modellierung dreidimensionaler
Transportprozesse, mikrobiellen Abbaus in situ und der damit verbundenen Veranderungen
der Geochemie eingesetzt (JUNGE & SCHAFER, 1997; SCHAFER et al., 1998b; SCHAFER et al.,
1998c; SCHAFER, 1999). Eine genaue Beschreibung des Modells findet sich in SCHAFER et al.
(1998a).

Das Modell wurde um Gleichungen zur Beschreibung von Sorptionsprozessen erweitert, um
auch die Abbauprozesse, die in reaktiven Eisenwanden stattfinden, nachzubilden. Wie
bereits in Kapitel 2.3.3 beschrieben, mul3 ein reduzierbarer Stoff zunachst auf der reaktiven
Oberflache des Eisens sorbieren, bevor er abgebaut werden kann. Die Sorption bzw.
Desorption der chlorierten Kohlenwasserstoffe an der Eisenoberflache wird in TBC durch
eine Langmuir-Kinetik beschrieben:

dC., n
[66] : = (_ ksxorb (1_ @) Rt Cmob + kd@orb Cmat )IOFe —=
d t r]r’nob
R: gesamte Sorptionsplatze
6 belegte Sorptionsplatze

kson  Sorptionsratenkoeffizient

Kgesorn Desorptionratenkoeffizient

Pre Rheindichte, Materialdichte

Cna Stoffkonzentration an der Matrix, sorbierte Konzentration

Die Sorptionsrate ist abhangig von einer Geschwindigkeitskonstante Ksorp, dem Anteil der be-
reits belegten Sorptionsplatze ©, der insgesamt vorhandenen Sorptionsplatze R; und der
Konzentration des betrachteten Stoffes in der mobilen Phase Cop. Die Desorptionsrate
hangt nur von einer Geschwindigkeitskonstante Kgesorb Und der auf der Eisenoberflache
sorbierten Konzentration Cpa: ab. Die Dichte des Eisens pre und die Volumenanteile der
Matrix Nmaz und der mobilen Phase Nmep sind zur Umrechnung zwischen den
Konzentrationen auf der Fe’~-Matrix und Konzentrationen im mobilen Porenraum erforderlich.
Aufgrund der Massenerhaltung treten die Sorptions- und Desorptionsterme in der kinetischen
Gleichung firr die auf der Fe®-Oberflache sorbierten Stoffe mit umgekehrtem Vorzeichen auf,
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der eigentliche Abbau ist durch einen Abbauterm 1. Ordnung bezlglich der sorbierten
Konzentration mit einer Abbaurate kg realisiert.

dC
[67] Tmat = (ksorb (1_ @) Rt Cmob - kd@orb Cmat )_ kR Cmat

K, Abbauratenkoeffizient

Wird ein Stoff abgebaut, unterliegen die Reaktionsprodukte ebenfalls einer Sorptions- /
Desorptionskinetik. Das aus der TCE-Reduktion entstehende DCE befindet sich z.B.
zunachst auf der Eisenoberflache und kann dort desorbieren oder weiter reduziert werden.
Vom entstehenden Chlorid wird allgemein angenommen, dal3 es schnell desorbiert und in
die wassrige Phase uber geht.

ZEPP & WOLFE (1983) zeigten, dal} sich die Gleichungen [66] und [67]zu

dC,., _ K, c n

- mat mit K =- k ’ K. = desorb
dt K, +C. mob ' 1 Pre K R 2

mob

(68]

vereinfachen lassen. Diese Gleichung entspricht der von Wist (1999) eingesetzten Kinetik
(s.0.). Sowohl die urspringlichen Gleichungen [66] und [67], als auch die vereinfachte
Gleichung fihren bei hohen Konzentrationen Cpop zu einem Abbau nullter Ordnung und bei
geringeren Konzentrationen Cpo, zu einem Abbau erster Ordnung. Eine wesentliche
Voraussetzung fir von Zepp und Wolfe beschriebene Vereinfachung ist jedoch die
Annahme, daf3 die Abbauprodukte instantan desorbieren, was z.B. beim schrittweisen Abbau
von TCE nicht der Fall ist. Da durch die Vereinfachung auch die Konkurrenz mehrerer Stoffe
um die Sorptionsplatze nicht nachvollzogen werden kann, werden im Modell TBC die
urspringlichen Gleichungen [66] und [67] verwendet.

Durch diese sehr mechanistische Beschreibung der in einer reaktiven Wand ablaufenden
Prozesse lassen sich mit TBC nicht nur die Abbaukinetiken nullter und erster Ordnung
nachbilden, sondern auch die Konkurrenz mehrerer Stoffe um Sorptionsplatze, was beim
Abbau der Ublicherweise vorliegenden Stoffgemische zu berucksichtigen ist. Die
Prazipitatbildung wird durch Annahme von Gleichgewichtschemie modelliert. Durch die im
Modell verwendete mathematische Formulierung der Abbauprozesse besteht bei zukinftigen
Versuchen die Mdglichkeit, die Veranderung der Abbaukinetik durch Bildung von Prézipitaten
nachzubilden. Verringert sich durch die Féallung von Mineralen z.B. die Anzahl der reaktiven
Oberflachenplatze, kann dies mit dem Modell nachgebildet werden. Verandert sich aufgrund
der Prazipitate die Sorptions- oder Abbaukinetik der Stoffe, ist auch dieser Mechanismus mit
Hilfe des Modells nachvollziehbar. Wird durch Prazipitate oder Bakterien die Durchlassigkeit
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des reaktiven Materials verringert, weil die Poren verstopfen, kann auch dieser Prozef} in
spateren TBC-Versionen beschrieben werden.

Zusammenfassend kann TBC bereits jetzt alle Prozesse nachbilden, die nétig sind, um die
erforderliche Dicke einer reaktiven Wand zu bemessen, sogar dann, wenn eine
Mischkontamination mit Konkurrenz um die Sorptionsplatze vorliegt. Zur Prognose des
Langzeitverhaltens einer reaktiven Wand sind Ansadtze vorhanden, wie die zu
bertcksichtigenden Prozesse im Modell eingebaut werden kénnen - dies leistet bisher kein
anderes Modell. Problematisch wird jedoch die Validierung des Modells an
Vergleichsmessungen sein, denn dazu mussen Messungen Uber lange Zeitrdume zunéchst
vorliegen.

3.214 Numerische Modellierung von Transport und Reaktionen

Die Mdglichkeiten, die das Modell TBC zur Zeit bietet, sollen anhand eines Saulenversuches
demonstriert werden. Eine Sdule von 10 cm Durchmesser und einer Lange von 1 m wurde
mit Fe® der Firma G. Maier Metallpulver GmbH (HartguRstrahlmittel) befiillt und mit TCE und
DCE haltigem VE-Wasser bei einer mittleren Abstandsgeschwindigkeit von ca. 0.5 m/d
durchstromt. Wie in Kapitel 2.4.4.1 beschrieben wurden 4 Versuche durchgefiihrt, bei denen
der Saule

nur DCE (ca. 360 umol/l cis-DCE),

nur TCE (ca. 300 umol/l),

TCE und DCE im Verhaltnis 10 : 1 (ca. 300 umol/l TCE : 30 uymol/I cis-DCE),
TCE und DCE im Verhaltnis 1 : 1 (ca. 300 umol/l TCE : 280 umol/l cis-DCE)

zugegeben wurden. Der vollstadndige Abbau von TCE zu Ethen erfolgt schrittweise tber die
Zwischenprodukte DCE und VC, 1,1-DCE trat dabei nur in Spuren auf, der tUberwiegende
Anteil des DCE war cis-DCE. Im Modell werden daher die Stoffe TCE, cis-DCE (1,1-DCE
wurde vereinfachend zum cis-DCE addiert) und VC berlcksichtigt, wobei jeder der drei
Stoffe sowohl in Lésung, als auch sorbiert auf der Eisenoberflache vorliegen kann. Die
Sorption / Desorption und der Abbau wird fir jeden der Stoffe nach den Gleichungen [66]
und [67] berechnet, jeder Stoff hat eigene Sorptions-/Desorptions- und Abbaukonstanten.
Das zugegebene TCE mull nach diesem Reaktionsschema zunachst auf der
Eisenoberflache sorbieren und kann dort abgebaut werden. Das dabei entstehende DCE ist
bereits auf der reaktiven Eisenoberflache sorbiert und kann zu VC abgebaut werden oder
desorbieren. Das entstehende VC ist ebenfalls zunéchst auf der reaktiven Oberflache
sorbiert, kann desorbieren, sorbieren oder zu Ethen reagieren. Vom Ethen wird
angenommen, dal3 es schnell desorbiert und in die mobile Phase Uber geht. Da die Sorption
/ Desorption der chlorierten Kohlenwasserstoffe auf der gleichen reaktiven Oberflache statt
findet, ergibt sich automatisch eine Konkurrenz um die vorhandenen Sorptionsplatze, die im
Modell durch die Sorptions- / Desorptionsparameter der Stoffe nachgebildet wird.



Dimensionierung einer Reaktionswand 142

Durch die Nachbildung der Versuche im Modell wurden aus Versuch "a) nur DCE" die
kinetischen Parameter fur die Sorption und den Abbau von DCE ermittelt (Abb. 71). Die
beiden Parameter wurden so lange veréndert, bis sich die Steigung und Krimmung der
Konzentrationen im gemessenen Profil ergab. Die Desorption des DCE lasst sich anhand
dieses Versuches nicht beobachten. In allen weiteren Versuchen, bei denen DCE entweder
zugegeben wurde oder als Tochterprodukt entstand, wurden die so bestimmten Parameter
beibehalten. Die geringen TCE-Konzentrationen in Versuch a) stammen aus einem
vorherigen Experiment, bei dem der Séaule TCE zugegeben wurde.

8.0

400 —

0.8

TCE (umol/l) 9 DCE (umol/l) VC (umol/l)
6.0 7 0.6 *
40 04 -,
»

2.0 - o e 0.2 - .

{® f M [ ] [ ] [ ] ° . #

¢ ., 00 : R
O e A L B B B B 00 11T T T T

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Lange der Saulenfillung (cm)

Abb. 71: Konzentrationen von TCE, DCE und VC entlang der S&ulenachse bei Zugabe von 360 ymol/l DCE
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Abb. 72: Konzentrationen von TCE, DCE und VC entlang der S&ulenachse bei Zugabe von 300 pmol/l TCE
(Versuch b))

Anhand des Versuches "b) nur TCE" wurden nach analogem Schema die Sorptions- und
Abbauparameter des TCE ermittelt (Abb. 72), die ebenfalls fir die anderen Versuche nicht
mehr verandert wurden. Da DCE bei diesem Versuch nur in sorbierter Form als
Tochterprodukt entstand, konnte anhand der Konzentrationen in der mobilen Phase die
Desorption des DCE beobachtet und parametrisiert werden.
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Abb. 73: Konzentrationen von TCE, DCE und VC entlang der Saulenachse bei Zugabe von 300 pymol/l TCE und
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Abb. 74: Konzentrationen von TCE, DCE und VC entlang der Saulenachse bei Zugabe von 300 umol/l
TCE und 280 pmol/l DCE (Versuch d))

Fur die beiden Versuche, bei denen gleichzeitig TCE und DCE zugegeben wurden (Abb. 73
u. Abb. 74), konnten nur noch die Parameter der VC-Sorption und des VC-Abbaus und die
Anzahl der Sorptionsplatze veradndert werden. Durch geeignete Wahl der entsprechenden
Konstanten wurde ein einziger Parametersatz gefunden, mit dem sich alle vier
durchgefiihrten Versuche nachvollziehen lassen. Als gunstiger Wert fir die reaktive
Oberflache des Eisens wurde im Modell ein Wert von 2E-3 mol/lgisen €rmittelt, was bei einer
Dichte des Eisens von ca. 7 kg/l ungefahr 2.9E-4 mol/kg entspricht.

BURRIS et al. (1995) ermittelten experimentell eine reaktive Oberflache von 7 - 9 E-4 mol/kg.
Obwohl diese Werte flur verschiedene Eisensorten mit vollig unterschiedlichen Methoden
ermittelt wurden, liegen sie in der gleichen GréRenordnung, was die Mdglichkeit aufzeigt, die
im Modell verwendeten Parameter durch andere Experimente als Saulenversuche zu
ermitteln oder zu Uberprifen.

Trotz der nur ungenau bestimmbaren, aber auch nur indirekt auf den TCE- und DCE-Abbau
wirkenden Konstanten fur VC lieRen sich die gemessenen TCE- und DCE Konzentrationen
in allen vier Experimenten gut nachvollziehen. Mit den aus den Versuchen a) und b)



Dimensionierung einer Reaktionswand 144

gewonnenen Parametern fur die Sorption und den Abbau von TCE und DCE ergaben sich
die Versuche c) und d), in denen Mischungen von TCE und DCE zugegeben wurden, fast
automatisch. Das Modell ist also in der Lage, die Konkurrenz der chlorierten
Kohlenwasserstoffe um die Sorptionsplatze nachzubilden. Das Modellkonzept soll durch
weitere Versuche bestatigt werden, die mit nicht durch Eisen reduzierbaren Stoffen, wie z.B.
MCB, durchgefiihrt werden.

Mit Hilfe der aus den Experimenten bestimmten Parameter wére die Bemessung einer
reaktiven Wand problemlos maéglich. Ist z.B. ein Grenzwert fir TCE vorgegeben, a3t sich
anhand der modellierten Kurven feststellen, ab welcher Dicke der S&ulenfiillung dieser
Grenzwert erreicht wird. Dabei erméglicht das Modell auch eine Extrapolation der Kurven
Uiber die Saulenfillung von 92 cm hinaus. Der EinfluR veranderter ZufluRkonzentrationen und
vom Experiment abweichender FlieBgeschwindigkeiten kann aufgrund des bestehenden
Modells abgeschatzt werden, da die verwendeten Parameter Materialkonstanten sind, die
auch fur andere Randbedingungen giiltig sind.

Die Prognose des Langzeitverhaltens steckt noch in den Kinderschuhen. Bisher wurde
versucht, die Fallung von Mineralen im Modell durch einen Gleichgewichtschemie-Ansatz zu
realisieren. Mit Hilfe des Modells Phreeqc (Parkhurst, 1980) wurden unterschiedliche
Szenarien mit Fallung verschiedener Mineralphasen untersucht. Das vorlaufige Ergebnis ist,
das sich unter Annahme reiner Gleichgewichtschemie nicht gleichzeitig die gemessenen
Fe?- und ClI-Konzentrationen und der pH-Wert nachbilden lassen. Méssbauer- und Raman-
spektroskopische Untersuchungen zeigen Maghamit auf der elektrolytseitigen Oberflache
des Eisengranulates, wahrend mit zunehmender Néahe zum metallischen Eisen Magnetit
Uberwiegt (SCHLICKER, 1999). Dreiwertige Eisenminerale kénnen aus thermodynamischer
Sicht jedoch nur bei extremen Eh/pH Bedingungen (zum Grofdteil auf3erhalb des
Existensfeldes von Wasser) mit Fe® koexistieren, so daR sich ein Widerspruch zwischen
Beobachtung und Thermodynamik ergibt. Eine mdgliche Ursache hierfir kann die
Geschwindigkeit der ablaufenden Reaktionen sein. Zumindest von der Bildung von Magnetit
ist bekannt, daR es sich um einen sehr langsamen Prozel3 handelt. In der Zeitskala der
Saulenversuche kann diese Reaktion nicht als schnelle Gleichgewichtsreaktion angesehen
werden, sie mulRR als kinetische chemische Reaktion beschrieben werden. Kinetische
chemische Reaktionen kénnen zwar mit TBC modelliert werden, doch ist diese Arbeit
aufgrund fehlender kinetischer Parameter sehr aufwendig und noch nicht abgeschlossen.
Sobald diese Probleme gel6st sind, kann eine Verkleinerung der Porenkandle aufgrund
Prazipitatbildung modelliert werden, entsprechende Ansétze hierfir lassen sich aus HoLm
(1999) entwickeln. Zu den bei Passivierungsprozessen auftretenden Prozessen bestehen
bereits erste Vorstellungen (SCHLICKER, 1999), die jedoch noch nicht in numerischen
Modellen erprobt wurden. Fur die Modellierung dieser Effekte werden weitere Experimente
erforderlich sein, bei denen eine entsprechende Veranderung der reaktiven Oberflache
beobachtet wurde.
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3.3 Beispiele fur Feldanwendungen

Im urspringlichen Antrag war die Durchfiihrung eines Versuches im technischen Mal3stab in
einem Grol3container innerhalb der Einrichtungen von VEGAS vorgesehen. Wahrend der
Projektbearbeitung zeigte sich, dafl die Steuer- und Kontrolimdglichkeiten in einem
dreidimensionalen Grof3gerinne nicht wesentlich besser sind, als in einem tatséchlichen
Anwendungsfall. Darlber hinaus kann in Feldanwendungen ein komplexeres System
beobachtet werden, dessen Simulation nur schwerlich gelingt. Neben beinahe willkirlichen
Schwankungen, innerhalb bestimmter Grenzen, der GrundwasserflielBrichtung und der
Wasserzusammensetztung ist vor allem der Einflul3 einer sich etablierenden nattrlichen
Mikrofauna auf die Reaktionen in einem Fe-in-situ-Reaktor kaum nachzubilden.

Wahrend der Projektlaufzeit setzte eine sehr dynamische Entwicklung auf dem Sektor der
Altlastensanierung in Deutschland ein und es bot sich die Gelegenheit an zwei Standorten
die Felduntersuchungen wissenschaftlich zu begleiten. Der Nachteil der schlechteren
Systembeschreibung, v.a. am Standort Rheine, wurde durch die Vorteile auf Seiten der
Realitdtsnahe kompensiert. Da auch die Signalwirkung von Feldanwendungen als erheblich
groBer einzuschéatzen ist, als die von noch so grofRen Laborversuchen, konnte gehofft
werden, durch die Beteiligung an diesen Projekten die Anwendung der Technologie auf dem
nationalen Markt voranzutreiben. Da Uberdies die Feldanwendungen eine kostenginstigere
Bearbeitung der angestrebten Forschungsziele erlaubte, wurde in Absprache mit dem BMBF
auf den Grol3versuch zugunsten der Felduntersuchungen verzichtet.

3.3.1 Projekt Rheine

Teilergebnisse des Projektes sind publiziert:

Moller, W. & Ebert, M. (1998): Erfahrungen im Rahmen eines Forschungsvorhabens zur
Planung einer Reaktiven Wand in Rheine/Westfalen — Vortrag und Publikation (IWS-
Schriftenreihe), UTECH 1998, Berlin

Moller, W. (1998): Bau einer Reaktiven Wand als F+E-Vorhaben in Rheine. — TerraTech,
4/98

Ebert, M., Moller, W. & Wegner, W (1999): F+E-Vorhaben Reaktive Wand in Rheine —

aktuelle Ergebniss-. — Altlastenspectrum, 2/99

Der SchluRbericht zum Gesamtvorhaben:
Ebert, M., Moller, W. & Wegner, M. (1999): Abiotischer Abbau von chlorierten
Kohlenwasserstoffen in Eisengranulaten. AbschluRbericht (ber das F+E

Fordervorhaben AZ 07837 von der Deutschen Bundesstiftung Umwelt

Unsere Arbeiten zum Standort Rheine umfalten Saulenversuche zur Erarbeitung einer
Dimensionierungsgrundlage der Reaktionswand am Standort sowie der Ermittlung der
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potentiellen Wasserstoffemission und die Bewertung der Auswirkungen der Reaktionswand
auf den Aquifer innerhalb eines Beobachtungszeitraumes von zunachst funf spater neun
Monaten. Die Arbeiten wurden als Subauftrag mit einer 50%igen Kostenerstattung von der
Mull&Partner Ingenieurgesellschaft mbH, Garbsen, an uns vergeben. Im Laufe der
Bearbeitung ergaben sich zeitweilige Kooperationen mit Bauer und Mourik Umwelttechnik
GmbH, Institut Freesenius, ArGe FaconProbiotec sowie Dr. Wessling Beratende Ingenieure
GmbH.

3.3.11 Laborversuche

Der Aufbau der Saulenversuche entsprach im wesentlichen dem im Kapitel 2.2.2
dargestellten, mit dem Unterschied, daR die Saulen mit dem kontamienertem
Standortwasser durchstromt wurden (Tab. 15). Im Versuch 1, in dem das Abbauverhalten
untersucht werden sollte, wurden nach etwa je 5 ausgetauschten Porenvolumen
Konzentrationsprofile fir PCE und TCE bestimmt und etwa alle 10 ausgetauschten
Porenvolumen wurden Vollanalysen nach

Tab. 16 durchgefiihrt, um die Anderung des geochemischen Milieus entlang der FlieRstrecke
zu dokumentieren. Der Versuch Il diente zur Bestimmung der Gasbildung und Freisetzung
am Eisenschwamm (Materialbeschreibung in Kapitel 2.4.1) sowie deren Einflull auf die
Permeabilitat. In der

Tab. 17 sind die Kenndaten der Saulenversuche zusammengestellt.

Tab. 15: Mittlere Zusammensetzung des verwendeten Versuchswassers vom Standort Rheine (angaben in mg/l).

pH {PCE |TCE ‘Na (K iCa Mg [CI iSO/ iIC
7.7 i3-55 :0.045-0.1 :51.2 :10.3 :51.1 6.0 :42.6 :756 :31.8

Tab. 16: Untersuchungsverfahren und Parameterumfang.

Methode Parameter

Sondenmessung pH, spez. elek. Leitfahigkeit

TOC-Analyser IC, TC

lonenchromatographie Na, NH,*, K, Mg, Ca, CI', NOg3, S0,%

GC-ECD, GC-MS PCE, TCE, 1,1-DCE, 1,2-DCE(cis-1,2-DCE), 1,2-DCE(trans),
VC

HPLC PCE, TCE

Photometrie Fe, NH,", NOs

Tab. 17: Kenndaten der Saulenversuche | und Il.

_________________________________________ Versuch| _ Versuchll
reaktive Lange [cm] 91.5 28

Durchmesser [cm] 10 6
Lagerungsdichte [g/cm] 2.06 1.93

Porositat 0.67 0.65

effek. Porositat 0.44 0.44

mittlerer Fluz [mi/h] 54.6

mittlere v; [cm/h] 0.696
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mittlere v, [cm/h] 1.58
1V/Vo [h] 57.6
LHKW-Abbau

In Abb. 75 sind die LCKW-Konzentrationsprofile im Versuch | entlang der FlieRstrecke nach
zwei ausgetauschten Porenvolumen dargestellt. In dieser und den folgenden Abbildungen ist
der Konzentrationsverlauf gegen die Aufenthaltszeit in der Saule aufgetragen, die sich aus
Abstandsgeschwindigkeit und der durchflossenen Strecke berechnet. Im Ausgangszustand
nach zwei ausgetauschten Porenvolumen erfolgt der Abbau von PCE scheinbar schneller als
der von TCE. Dies laft sich jedoch nicht eindeutig belegen, da der Verlauf des TCE-
Konzentrationsprofils durch eine Freisetzung von TCE Uberlagert wird. Neben TCE kann nur
1,2-DCE (cis) als Metabolit des Abbaus in Losung beobachtet werden, es erfolgt keine
melRbare Freisetzung von Vinylchlorid oder anderer DCE-Isomere. Der Abbau von PCE laf3t
sich im Initialzustand mit einer Kinetik pseudo 1. Ordnung in Hinblick auf die PCE
Konzentration hinreichend genau beschreiben (Abb. 75b), mit dem Ratenkoeffizienten Ko
von 0.1 h ergibt sich eine Halbwertszeit von rund 7 h fiir den initialen PCE Abbau.
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Abb. 75: A) LCKW-Konzentrationsprofile nach 2 ausgetauschten Porenvolumen, aufgetragen ist die
Konzentration gegen die Aufenthaltszeit in der Séule. B) Abbaukinetik 1. Ordnung fir PCE und TCE am
Beginn der Saulenversuches.
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Abb. 76: A) LCKW-Konzentrationsprofile nach 40 ausgetauschten Porenvolumen, aufgetragen ist die
Konzentration gegen die Aufenthaltszeit in der Saule. B) Kinetik 1. Ordnung im hinteren Abschnitt des
Konzentrationsprofiles und C) Kinetik 0. Ordnung im vorderen Abschnit der Flie3strecke.

In Abb. 76a sind die LHKW-Konzentrationsprofile nach 40 ausgetauschten Porenvolumen
dargestellt. Neben der Verschiebung der PCE-Front in die Saule hinein ist vor allem der stark
geminderte TCE-Abbau auffallig, wie zu Beginn der Versuche lassen sich aber keine
weiteren Metabolite in Losung beobachten. Die Bestimmung der geléste LHKW-
Konzentration erfolgte sowohl mit der HPLC als auch der GC-MS. Bei der Betrachtung der
absoluten Konzentration zeigen sich nur vernachlassigbare Unterschiede in beiden
Analyseverfahren, die berechneten Abbaukinetiken (Abb. 76b,c) differieren jedoch erheblich.
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In jedem Fall verringert sich aber die Abbaugeschwindigkeit gegentber dem Initialzustand
und mit den Ratenkoeffizienten Kgpsy von 0.022 h®' bzw. 0.009 h* errechnen sich
Halbwertzeiten zwischen 32 und 77 Stunden. Diese Entwicklung ist schon nach 20
ausgetauschten Porenvolumen zu beobachten (Daten nicht dargestellt), ebenso wie die
Anderung der Abbaukinetik am Anfang der FlieRstrecke von einer 1. Ordnung hin zu einem
Abbau 0. Ordnung. In Abb. 76b ist zu erkennen, dal3 nur der spatere Teil des PCE-Abbaus
mit einer Kinetik pseudo 1. Ordnung beschrieben werden kann und der Abbau am Beginn
der Flie3strecke mit einer Kinetik 0. Ordnung beschrieben werden muf3 (Abb. 76c). Die
Abbaurate (Kqbs) liegt in einer GréRenordnung von 200 pg L™ h™* und ist damit um etwa 50%
geringer als nach 20 durchgesetzten Porenvolumen.

Die Entwicklung der Abbaukinetik von PCE im Saulenversuch zeigt, daf3 im geplanten
Reaktor im Laufe der Zeit ein Abbau 0. Ordnung immer mehr an Gewicht gewinnt und
schlie3lich auf der gesamten reaktiven Strecke dominiert. Die Verringerung der reaktiven
Oberflachenplatze am Eisen und damit schlieB3lich eine Inhibierung des PCE Abbaus kann
durch die Sorption von Konkurrenzanionen oder durch die Bildung von Prazipitaten
verursacht werden. Die Konzentrationsprofile der Anionen und Kationen (Daten nicht
dargestellt) entlang der FlieRstrecke im Saulenversuch weisen darauf hin, dal3 eine
Konkurrenzsorption von untergeordneter Bedeutung ist, vielmehr kommt es zur Ausfallung
von Karbonaten. Die IC Konzentration (anorganischer Kohlenstoff) sinkt von 32 mg/L auf
rund 3 mg/L wahrend der Passage des Reaktors, wobei sich die Reaktionsstrecke im Laufe
des Versuches verlangert (Abb. 77). Eine Bilanz zeigt auf, das nur eine Teil von 30% bis
40% des Karbonates als Ca/MgCO; festgelegt wird, demnach wird der Uberwiegende Anteil
als FeCO; im Reaktor fixiert. Diese Prézipitatbildung fuihrt zur beobachteten Veranderung
des PCE Abbaus.
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Abb. 77: pH-Werte und die Konzentration von geléstem anorganischen Kohlenstoff (IC) entlang der Flie3strecke
zu verschiedenen Versuchsstadien. Die Front des pH-Wertes wandert in Richtung des Durchflusses
aufgrund der Inhibierung der Eisenoberflachen, mit dem pH-Anstieg kommt es zur Fallung von
Karbonaten und somit zur weiteren Passivierung der reaktiven Oberflache.
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Gasbildung und —freisetzung

In der Abb. 78 ist die Gasfreisetzung aus dem Reaktor unter verschiedenen
Versuchsbedingungen dargestellt. Die Variation der DurchfluBgeschwindigkeit zeigte keinen
signifikanten Einflu auf die entstehende Gasmenge, selbst bei einer FlulZunterbrechung
andert sich diese kaum. Die Wasserzusammensetzung hat hingegen einen deutlichen
Einflu3, so entsteht erwartungsgemalf bei niedrigen pH-Werten mehr Gas als bei einer pH-
neutralen Zulauflosung. Die héchsten Freisetzungsraten wurden beim Betrieb der Saule mit
sauerstoffreiem Wasser und Standortwasser beobachtet, hier lag die mittlere Rate bei 2.7
cm® h* kg(Fe)™. Die Steigerung der Gasproduktion ist auf die Verstarkung der anaeroben
Korrosion und damit Wasserstoffbildung durch fehlenden Sauerstoff und vor allem durch das
Hydrogencarbonat zurlckzufuhren. Die Entgasung erfolgt auf3erst unregelmafiiig, so dal3 die
aufgefangenen Gasmengen einer grof3eren Schwankung unterliegen.
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Abb. 78: Gasentwicklung in verschiedenen Versuchsstadien

In der Abb. 79 sind die tber den Potentailunterschied zwischen Zulauf und Ablauf ermittelten
k-Werte dargestellt, sie schwanken in einem typischen Bereich zischen 2.5 10“ und 1.3 103
und liegen damit in jedem Fall niedriger als der aus der Kornungskurve des
Eisenschwammes bestimmte k-Wert. Die kurzfrequenten Ausschlage der ermittelten Werte
zeigen Entgasungsereignisse im Reaktor an. Uber den Versuchsverlauf lieR sich die Bildung
von Gasblasen in den Poren beobachten, die eine Verringerung der Permeabilitat
verursachten. In unregelmafigen Absténden stiegen die Blasen in dem groben Korngerust
auf und damit erhohte sich schlagartig die Permeabilitat. Bedingt durch den Versuchsaufbau
erfolgte die Entgasung in StrOmungsrichtung, daher kann nicht unbedingt davon
ausgegangen werden, daf3 die beobachteten Entgasungserscheinungen auch in einem
horizontal durchstromten Reaktor gewéhrleistet bleiben. Unter der Annahme einer
kontinuierlichen Entgasung im geplanten in-situ-Reaktor errechnet sich aus der mittleren
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Freisetzungsrate und einer Lagerungsdichte des Eisengranulates von 2 t m™ eine Gasmenge
von 130 Im3d™.

le-2

k:-Wert

le-3 g

le-4
0 100

Tage

Abb. 79: Ermittelte ki-Werte

Die Bestimmung der Gaszusammensetzung zeigte, dal3 der Hauptbestandteil molekularer
Wasserstoff war, der Anteil lag bei 99 % bei LCKW-freiem Versuchswasser und rund 96 %
bis 98 % beim Betrieb des Reaktors mit LCKW-haltigem Wasser. Die Nebenkomponenten
sind gesattigte Kohlenwasserstoffe (C1 bis C5), deren Anteil mit zunehmender Anzahl an C-
Atomen abnimmt, sowie wéhrend des Betriebs mit TCE- und Standortwasser geringe Anteile
der entsprechenden LHKW. Die Verringerung des prozentualen Wasserstoffanteils bei
Zugabe von LHKW ist auf die vermehrte Bildung von Ethen und Ethan als Endprodukte der
reduktiven Dehalogenierung zuriickzufiihren. Die Bildung der Kohlenwasserstoffe aus der
Reduktion von anorganischem Kohlenstoff aus der Losung oder der Festphase ist nur von
untergeordneter Bedeutung.

3.3.1.2 Felduntersuchungen

Standortbedingungen, Probenahme und -aufbereitung

Die Reaktionswand Rheine wurde als vollflachig durchstrémte Fe-Reaktionswand mit einer
Gesamtlange von ca. 23 m und einem Durchmesser von max. 0.88 m installiert und ist in
zwei Abschnitte unterteilt. Im ndrdlichen Abschnitt wurde ein Eisenschwamm der Firma
ISPAT (Hamburg) als reaktives Material eingebracht und im sidlichen Abschnitt der Wand
wurde eine Mischung aus GrauguRReisengranulat (Gotthart Meier, Rheinfelden,
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Materialbeschreibung in Kapitel 2.4.1) und Perlkies verwendet. In Tab. 18 sind die Daten zur
Lage und Beprobungssequenz der installierten Pegel zusammengestellt und in Abb. 80 ist
eine Lageskizze dargestellt.

Tab. 18: Grundwassermef3stellen und Proberhythmus

Eisenschwamm

Pegel Lage m bis Ausbaute Filter- Schichten Proben
ufe [m] strecke
_____________________________________________________________ MmuROK] ]
PS1 Anstrom  2.13 bis 6.3 1.2-6.2 A/ fS, u/ H/ fS, u/ U, 1-11
PS2 halbfest
PSs2 Wand 2.57 bis 6.0 0.9-5.9 Eisen 1,2, 4-10
PS3
PS3 Abstrom 4.37 1.2-4.2 Mu/ A/ fS, ms, u, h'/ 2-11
mS, fs, u/ SMe
GrauguBeisengranulat/Perlkies ]
PG1 Anstrom  2.50 bis 6.7 1.1-6.6 A/ fS, ms, u/ SMe, fs- 1-11
PG2 , ms-, gs/ mS, fs-, gs/
SMe/ U, halbfest
PG2 Wand 2.70 bis 6.1 1.1-6.1 Eisen 1,2,4-10
PG3
PG3 Abstrom 3.96 0.8-3.8 Mu/ A/ fS, mS, Mst, 2-11
gs, u,y
Probe Datum Bearbeiter ]
1 17.07.1998 AG Dahmke
2 03.09.1998 AG Dahmke
3 30.09.1998 Weliling
4 01.10.1998 AG Dahmke
5 11.11.1998 AG Dahmke
6 03.12.1998 Institut Fresenius
7 07.01.1999 Institut Fresenius
8 20.01.1999 AG Dahmke
9 04.02.1999 Institut Fresenius
10 04.03.1999 Institut Fresenius
11 21.05.1999 MuP, Welling

Aus den Ausbau- und Bohrprofilen der Pegel a3t sich entnehmen, dafl3 der ungespannte
Aquifer mit Machtigkeiten zwischen rund 1.7 m und 2.6 m schon kleinraumig heterogen
ausgepragt ist. Diese Heterogenitét spiegelt sich auch in den unterschiedlichen Wassern im
Anstrom wider, die nicht nur aufgrund der kontinuierlich unterschiedlich hohen
Schadstoffbelastung unterschieden werden kénnen, sondern auch im Mineralisierungsgrad
(Tab. 19). Der Anstrom zur Eisenschwamm-Seite weist mit einer mittleren PCE-Belastung
von rund 11 mg/l eine geringere Kontamination aus und fihrt insgesamt eine hoéhere
Mineralisierung als der Anstrom zur Grauguf3eisengranulat-Seite.

Die Probenahme im Feld erfolgte aus dem Durchstrom bei einer Pumprate von min. 0.4 I/min
bis max. 1.5 I/min (je nach Ergiebigkeit der Pegel) und nach Erreichen einer Wertekonstanz
der kontinuierlich gemessenen Parameter pH, EH, T, Lf und O, (bis zu 75 min). Wahrend
des Abpumpens und der Probenahme wurde die Pumpe (Grundfoss MP1) 0.2 m bis 0.5 m
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Uber dem Pumpensumpf eingehangen und die Absenkung beobachtet, so dal} bei einer
Absenkung >15% der Aquiferméachtigkeit die Pumpleistung herunter geregelt werden konnte.
Dieses Verfahren konnte nicht an der Melstelle PS3 angewendet werden, da die
erforderlichen kleinen Pumpraten eine unverhaltnismafig lange Probenahmezeit erfordert
hatten, so dal3 hier gré3ere Absenkungen akzeptiert wurden.

PS1

Abb. 80: Lageskizze der betrachteten Pegel im Umfeld der Reaktionswand in Rheine/Westfalen

Zur Messung der CKW-Konzentration wurden Dreifachproben in Headspace-Vials im
Gelande abgefullt, gasdicht verschlossen und zur Analyse zum VEGAS-Laboratorium
(Stuttgart) versandt, hier erfolgte auch die Bestimmung der IC- und TC-Gehalte aus separat
entnommenen Proben. Zur Kation- und Anionenanalyse wurden gefilterte (0.2um) Proben
verwendet, die Kationenproben wurden zur Konservierung mit HNO; sp. angeséuert. Die
Messungen erfolgten an der ICP-AES, dem lonenchromatographen, dem
Flammenphotometer oder dem Photometer. Die Spurenelement-Gehalte wurden an der
Graphitrohr-AAS bestimmt.

Der hydraulische Gradient im Bereich der Reaktionswand war wahrend der
Felduntersuchungen so klein, daf? die Genauigkeit der Lichtlotmessung (1 cm £ 0.5 cm) nicht
ausreichte, um eindeutige GrundwasserflieBrichtungen zu ermitteln. Hieraus ergibt sich
zwangslaufig, dal} eine Transekte Uber die installierten Pegel nur tendenziell die Abfolge
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Anstrom-Wand-Abstrom erfassen kann und dal? keine Aufenthaltszeiten ermittelt werden
kénnen. Zur Interpretation der Ergebnisse wird daher zunachst vereinfachend angenommen,
daR die Pegel PS1, PS2 und PS3 sowie PG1, PG2 und PG3 jeweils auf einer geschlossenen
Transekte liegen, wobei einzelne Ergebnisse gesondert betrachtet werden mussen.

Tab. 19: Mittlere Wasserzusammensetzung im Anstrom der Wandhalften Eisenschwamm (Pegel PS1) und
GrauguBeisengranulat (Pegel PG1)

Parameter Pegel PS1 Pegel PG1

U + O +
PCE [na/l 11300 2610 20800 8980
TCE [ug/1] 86 22 147 34
cisDCE [mo/1] 242 78 399 162
transDCE  [pg/l] nn nn
1,1-DCE  [ug/l] 10.6 31.4 13.6 31.8
VC [ma/1] 8 18 10 17
pH 6.91 7.25
EH [mV] 71 159 71 161
Lf [uS/cm] 813 101 648 86
Na [mg/l] 34 5 42 4
K [mg/I] 14.6 1.5 108 1.0
Ca [mg/l] 144 11 102 5
Mg [mg/I] 10.1 1.4 58 0.6
Fe [mg/1] 0.02 0.03 0.10 0.23
Mn [mg/l] 0.210 0.068 0.025 0.021
NH,* [mg/1] 0.0 0.0 0.0 0.0
TIC [ma/l] 85 9 54 3
TC [mg/l] 88 6 60 4
TOC [mg/l] 5.50 255 5.20 3.34
cr [mg/l] 48 8 44 3
S0,? [mgll] 81 8 77 7
NOy [mg/l] 52 11 37 4
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Ergebnisse und Bewertung

Eisenschwamm

Die Saulenversuche im ersten Projektabschnitt wurden mit diesem Material durchgefihrt, so
dal die Beobachtungen im Feld mit den Ergebnissen der Saulenversuche verglichen werden
kénnen. Das im Saulenversuch verwendete Standortwasser unterscheidet sich gegeniber
dem mittleren Anstromwasser im Pegel PS1 sowohl in der Hohe der PCE- (Faktor 2 und
hoher) und cis-1,2-DCE-Kontamination (Faktor 5 bis 7 hoher) als auch in der Lage des
Kalkkohlensauregleichgewichtes. Am Standort lag die Calcium- und IC-Konzentration um
rund den Faktor 3 héher und der pH-Wert um 0.8 pH-Einheiten niedriger. Darliber hinaus
wurde im Feld 1.5x weniger Natrium im anstromenden Wasser gefunden und Nitrat war im
Laborversuch nicht im Wasser vorhanden. Die Unterschiede lassen sich auf die langerfristige
Lagerung des Versuchswassers in 200l Stahlblechgebinden zurtckfihren.

PCE und Metabolite

In Abb. 81 ist die zeitliche Entwicklung der PCE-Konzentration in den Pegeln PS1 bis PS3
dargestellt. Die leichte Tendenz zur Konzentrationszunahme in der Reaktionswand (PS2)
kann vor dem Hintergrund der stark schwankenden Anstromkonzentration nur schwer einem
generellen Passivierungstrend zugeordnet werden, dieser ist aber méglich. Die Abnahme der
PCE-Konzentration im Abstrom hielt bis zum Dezember 1998 an, also bis rund ein halbes
Jahr nach der Installation der Reaktionswand im Grundwasserstrom. Die verzégerte
Konzentrationsabnahme im Pegel PS3 kann auf die Heterogenitat des Aquifers und damit
verbunden auf den ungleichmafigen Wasseraustausch im Abstrom der Wand oder auf eine
Freisetzung aus der Matrix zurlckgefihrt werden. Mit einer Freisetzung von sorbierten
Schadstoffen ist in jedem Fall zu rechnen, da durch den Abbau von PCE in der
Reaktionswand sowie der Demineralisierung die Wasserzusammensetzung dahingehen
verandert wird, daR eine Desorption von potentiell gebundenem PCE geférdert wird. Uber
die GrolRenordnung ist ohne Kenntnis der Festphaseneigenschaften des Aquifers (Ton, Coyg-
Gehalt) keine Abschatzung mdglich. Der heterogene Aufbau des Aquifers macht einen
ungleichméRigen Wasseraustausch bzw. die Beprobung von unterschiedlich gut
austauschenden Horizonten als Mischprobe im Pegel aber ebenso wahrscheinlich.

Die Effektivitat des PCE-Abbaus kann unter vereinfachten Randbedingungen beurteilt
werden. In Tab. 20 ist der prozentuale Abbau, wie er sich unter verschiedenen
Randbedingungen berechnen laRt, zusammengestellt. Die Unterschiede zwischen einer
Betrachtung als stationares System und der Berlcksichtigung der "Vormonats-
Konzentration" bei der Berechnung der Abbauleistung sind nur marginal, in beiden Fallen
ergibt sich eine mittlere Abbauleistung bis Pegel PS2 um 95% und bis Pegel PS3 um rund
99%. Die Abbauleistung im ersten Wandabschnitt (PS1 zu PS2) zeigt tendenziell eine
Verschlechterung des Abbaus, wird aber durch den fortgesetzten Abbau im hinteren
Wandabschnitt soweit kompensiert, da? anhand der abstromigen PCE-Konzentrationen
keine Verschlechterung festgestellt werden kann. Die Anderungen reichen jedoch nicht aus,
um eine generelle Passivierung zu prognostizieren.
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Im Laborséulenversuch konnte eine Abbaukinetik fir PCE bestimmt werden, wobei sich
zeigte, daR der Abbau nicht durchgehend einer Kinetik 1. Ordnung folgte sondern bei
hoéheren Konzentrationen (>700 ug/l) ein Abbau 0. Ordnung dominierte. Bei einen
Zulaufkonzentration von 11500 pg/l errechnet sich auf Grundlage der im Versuch ermittelten
Raten eine bendtigte Reaktionszeit von rund 4 bis 5 Tagen, um eine Endkonzentration von
550 pg/l (mittlere PCE-Konzentration in PS2) zu erzielen. Dieser Zeitraum entspricht der aus
dem generellen Grundwassergefalle berechneten Aufenthaltszeit auf der halben Strecke der
Reaktionswand, somit zeigt sich hier eine Ubertragbarkeit der Ergebnisse aus dem
Laborversuch auf Feldbedingungen.

Tab. 20: Prozentualer PCE-Abbau im Schwammeisen mit a) Betrachtung als stationdres System und b)
Berechnung im monatl. Versatz.

Datum Abbau in %
a) statonar ~ b)Vormonat
PS1zuPS2 [PS1zuPS3 PS1zuPS2 PS1zuPS3 |

17.07.98 96.3 -

03.09.98 97.0 194.1 95.2 !

30.09.98 - 97.1 - 97.8

01.10.98  92.1 97.0 95.2 198.2

11.11.98 99.3 198.3 99.4 198.5

03.1298 974 199.6 95.5 199.3

07.0L.99 965 99.7 96.3 99.7

20.01.99 94.7 198.1 95.3 198.3

04.02.99 91.8 199.6 91.7 199.6

04.03.99  93.2 199.2 94.7 199.4

210599 - 97.8 - 98.4

Mittelwert ~ 95.4 198.0 95.4 98.8

Der weitere Abbau von PCE unterhalb von Konzentration um 500 pg/l bis 700 pg/l mufd im
Gelande erheblich langsamer verlaufen als im Laborversuch, wenn eine homogene
Transekte zwischen den Pegeln PS1 bis PS3 angenommen wird, da die
Konzentrationsabnahme zwischen PS2 und PS3 fur die im Versuch bestimmten Abbauraten
zu klein ist. Die moglichen Erklarungen reichen von einer Divergenz zwischen Labor und
Feld Uber eine heterogene Grundwasserbeprobung bis hin zur Pufferung der
Konzentrationsabnahme im Abstrom durch eine Desorption von PCE, so dal hier keine
eindeutige Ph&dnomen-Ursache Beziehung aufgestellt werden kann. Dartber hinaus muf3
berticksichtigt werden, dal die Strémungsverhdltnisse im Umfeld der Reaktionswand
weitgehend unklar bleiben.
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Abb. 81: PCE-Konzentration in den Pegeln PS1 bis PS3 lber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.

In Abb. 82 und Abb. 83 sind die zeitlichen Verlaufe der TCE- und der cis-1,2-DCE-
Konzentrationen in den betrachteten Pegeln dargestellt. In Analogie zu dem durchgefihrten
Saulenversuch kann fir TCE zwischen den Pegeln PS1 und PS2 nur ein geringer
Nettoabbau berechnet werden, was auf eine Uberlagerung des Abbaus durch eine
Metabolitenbildung hinweist oder auf eine Verdrdngung von TCE an den reaktiven
Oberflachen durch andere Kontaminanten. Ein zeitlicher Entwicklungstrend laf3t sich weder
fur cis-1,2-DCE noch fur TCE in den Pegeln PS2 oder PS3 eindeutig erkennen. Eine partielle
Erhdhung der Metaboliten-Konzentrationen kann mit der hoheren PCE-Belastung im
Anstrom in der zweiten Halfte des Beobachtungszeitraumes im Zusammenhang gebracht
werden. In der Tab. 21 sind die mittleren Abbauleistungen fir die Metaboliten
zusammengestellt. Die Konzentrationen von trans-1,2-DCE lagen in allen Proben unterhalb
der jeweiligen Nachweisgrenze und 1,1-DCE trat nur vereinzelt auf, so daf} fir diese Stoffe
keine Abbauleistung berechnet werden kann.

Tab. 21: Mittlerer prozentualer Abbau der Metabolite TCE, cis-1,2-DCE und VC

mittlerer Abbau in %
PS1zuPS2 PS2zuPS3 (PS1zuPS3
TCE 5.0 77.1 78.2
cisDCE {93.2 61.7 89.0
VC 26.3
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Anstrom Wand/Schwamm Abstrom

TCE [ug/l]

M17.07.98 003.09.98 W30.09.98 001.10.98 M11.11.98 E03.12.98
007.01.99 E20.01.99 004.02.99 M04.03.99 021.05.99

Abb. 82: TCE-Konzentration in den Pegeln PS1 bis PS3 tber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.
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Abb. 83: cis-1,2-DCE-Konzentration in den Pegeln PS1 bis PS3 liber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.
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Vinylchlorid wurde nur in Proben gefunden, die von der AG-Dahmke entnommen und im
VEGAS-Labor gemessen wurden. Hier ergibt sich ein, in der CKW-Analytik haufiges,
Problem, dal3 zunachst nicht bewertet werden kann. Die Analyseprozedur, die im Rahmen
ihrer Untersuchungen durch des Institut Fresenius zur Anwendung kam, war nicht fir die
Detektion von VC geeignet (frdl. midndl. Mitt. Herr. Dr. Kurz). Zwei Referenzproben der
Feldcampagne vom 01.10.1998 mit VC-Befund wurden zeitlich parallel zwei anderen
unabhangigen Analyselaboren zur VC-Analyse uberstellt und mit negativen VC-Befund
vermessen. Je eine der Dreifachproben der Feldcampagne vom 20.01.1999, wurde vom
VEGAS-Labor an ein unabhangiges Analyselabor vergeben. Der Vergleich zeigt eine gute
Ubereinstimmung in der Konzentration der hoherchlorierten Kontaminanten, das
ausgewahlte Labor konnte jedoch zu dem Zeitpunkt keine VC-Bestimmung durchfiihren. Die
Unterschiede in den VC-Befunden kdénnen selbstredend auf unterschiedliche Bearbeitungs-
und MeRverfahren zuriick gefihrt werden, eine Bildung von VC im Headspace-Vial nach der
Entnahme kann aber ebenfalls nicht ausgeschlossen werden. Der Transport der Proben von
Kiel nach Stuttgart erfolgte Uber Nacht, ohne daR3 nahere Auskiinfte Uber die Lagerung
wahrend des Express-Transportes vorliegen. Vor diesem Hintergrund ist eine Interpretation
des zeitlichen Verlaufs der VC-Konzentrationen nur mit Vorbehalt méglich.
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VC [ug/l]
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Datum
=—9=—psS1 Uni-Kiel ® Andere~ © 'PS2 Uni-Kiel ® Andere = "PS3 Uni-Kiel B Andere

Abb. 84: VC-Konzentration in den Pegeln PS1 bis PS3 Uber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.

In der Reaktionswand konnte erstmals nach rund einem % Jahr VC nachgewiesen werden
(Abb. 84), der anschlielende Konzentrationsverlauf folgte mit Verzégerung dem PCE-
Konzentrationsverlauf im Zustrom. Der Nettoabbau zwischen PS2 und PS3 ist nur gering
(Tab. 21) und zeigt die vergleichsweise langsame Nettoabbaukinetik von VC, wie sie in
anderen Laboruntersuchungen mit Mischkontaminationen gefunden wurde. In der letzten
Feldbeprobung am 20.01.1999 wurden erstmals 40 pg/l VC im Anstrompegel PS1 gefunden,
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was darauf hindeutet, dal3 eine "&dltere" Kontaminationsfahne die Reaktionswand anstromt.
Es ist zu vermuten, dal3 eine Erh6hung der VC-Konzentration im Anstrom ebenfalls zu einer
Konzentrationssteigerung im Abstrom fiihrt.

Carbonatsystem

Die zeitlichen Konzentrationsverlaufe von Calcium, Magnesium sowie der pH-Werte im
Anstrom konnen als stationar betrachtet werden, wahrend die IC-Konzentration einen
leichten Anstieg Uber den Beobachtungszeitraum zeigt. Im Abstrom (PS3) kann das
Konzentrationshiveau von Calcium, Magnesium und IC mit Ausnahme der Proben vom
11.11.1998 und 07.01.1999 ebenfalls als stationar betrachtet werden. Die hdheren
Konzentrationen, die an den genannten Beprobungen gefunden wurden, stehen im
Zusammenhang mit einem verstarkten Sickerwassereinflu3 und der Probenahmetechnik und
werden im Abschnitt 2.1.4. erortert. Der pH-Wert im Abstrom ist gegeniber dem Anstrom
leicht erhoht, gleicht sich diesem aber fortschreitend an. Im Pegel PS2 zeigt sich eine
Abnahme der Calcium und IC-Konzentration, bei nahezu konstanten pH-Werten um 11.7.
Die Magnesiumkonzentrationen im Porenwasser des Reaktors liegen Uber den gesamten
Beobachtungszeitraum im Bereich der Nachweisgrenze.

Die Festlegung von Calcium im ersten Abschnitt der Reaktorflie3strecke steigert sich
beinahe kontinuierlich von anféanglich 75 mg/l (1.87 mM) auf 116 mg/l (2.9 mM) wéahrend die
Abnahme der IC Konzentration zwischen 70 mg/l (5.83 mM) und 92 mg/l (7.67) schwankt. Im
molaren Verhdltnis wird um rund den Faktor 2 bis 2.5 mehr IC festgelegt als Carbonatbildner
Calcium und Magnesium gefallt werden, auch wenn Magnesium quantitativ aus dem
Grundwasser entfernt wird (rund 10 mg/l entsprechen 0.41 mM). Der einzige andere
relevante Carbonatbildner im betrachteten System ist das Eisen, so daf’ abgeschatzt werden
kann, dafld zwischen 3.5 mM bis 5 mM Siderit (Fe“CO3) im ersten Abschnitt der Fliel3strecke
im Eisenschwamm gebildet werden. Bei der Reduktion der CKW entstehen im Mittel nur
max. 0.53 mM Fe(ll), der gro3ere Anteil des benétigten zweiwertigen Eisens muf3 daher der
anaeroben Korrosion bzw. teilweise der abiotischen Nitratreduktion (s.u.) entstammen.

Die Zunahme der Calcium-, Magnesium- und IC-Konzentration zwischen Reaktionswand
(PS2) und Abstrom (PS3) sowie die Pufferung des hohen pH-Wertes ist auf eine Zufuhr von
CO, mit anschlieBender Carbonatldsung zurtickzufiihren. CO, kann durch einen Austausch
mit der Bodenluft ins Grundwasser eingetragen werden oder durch die Oxidation organischer
Substanzen im Aquifer entstehen. Welche der potentiellen CO,-Quellen den grofRReren
Einflul3 im betrachteten System hat, 1aR3t sich nur schwer abschatzen. Der Eintrag Uber die
Bodenluft durfte auf der verhaltnismafig kurzen FlieBstrecke kaum zu einer gleichmaRigen
Verteilung Uber die Aquiferméachtigkeit fihren und fir eine CO,-Produktion durch einen
mikrobiellen Abbau fehlen die typischen geldsten Oxidationsmittel (Sauerstoff, Nitrat) oder
sie zeigen keine Abnahme (Sulfat). Die leichte Erh6hung von Eisen und Mangan im Abstrom
weist zwar auf die Tatigkeit von Mikroorganismen hin, reicht aber in der Menge nicht aus, um
den CO,-Bedarf zu erklaren und kann dartber hinaus auch ein Effekt einer Redoxpufferung
sein. Der EinfluR des Sickerwasser bzw. der durch das Sickerwasser potentiell
eingetragenen Oxidationsmittel kann ebensowenig quantifiziert werden.
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Im Saulenversuch konnte ein Zusammenhang zwischen Carbonatfallung im Reaktor und
einer zunehmenden Passivierung der Eisenoberflachen gefunden werden. Der CKW-Abbau
in der Eisenschwamm-Wand zeigt im bisherigen Beobachtungszeitraum noch keine
deutliche Tendenz zur Verschlechterung, so daf3 dieser Zusammenhang nicht validiert
werden kann.

Stickstoff

Die Nitratkonzentrationen im Anstrom steigen im Beobachtungszeitraum von anfénglich rund
30 mg/l auf bis zu 65 mg/l an. Nitrat gilt fiir den CKW-Abbau an Fe° als inhibierend, da Nitrat
am nullwertigen Eisen reduziert werden kann, wobei die Reduktion bis zum Ammonium
verlauft, welches in die Porenlésung abgegeben wird. Die Passivierung der Oberflachen ist
auf die vermehrte Bildung von Fe(lll) als Produkt der Redoxreaktion zurtickzufuhren, da daf}
Fe(lll) entweder in Form eines Fe(lll)(hydr)oxids oder als erhohter Fe(lll)-Anteil in Magnetit
an den Oberflachen im Reaktionsraum festgelegt wird. In beiden Féllen fiihrt die Prazipitation
zur Erhdéhung des spezifischen Widerstandes der Deckschichten (ber dem nullwertigen
Eisen, so dall der Elektronentransfer zur Oberflaiche und damit die CKW-Reduktion
erschwert und im Extrem vollstandig inhibiert  wird. Die sinkenden
Ammoniumkonzentrationen im Porenraum der Reaktionswand bei gleichzeitig kontinuierlich
anhaltendem Verlust der Nitratkonzentration deuteten auf die Etablierung einer
Mikroorganismenvergesellschaftung im Reaktionsraum hin, die Nitrat mit Hilfe von
molekularem Wasserstoff reduziert und als Endprodukt N, bzw. N,O bildet. Ein &hnliches
Verhalten lie3e sich ebenfalls bei einer starkeren Sorption von Ammonium an den sich stetig
verandernden Oberflachen im Reaktionsraum beobachten. Letztendlich ist somit kein Beweis
fur die Existenz einer Mikroorganismenvergesellschaftung gegeben, diese ist aber
wahrscheinlich, da zum einen Mikroorganismen mit dem geforderten Metabolismus fir das
Grundwassermilieu hinlanglich beschrieben werden und durch die anaerobe Korrosion
geniigend Wasserstoff zur Verfugung steht sowie dartber hinaus in Laborversuchen eine
zunehmende Ammonium-Sorption nicht gefunden wurde. Ein Beweis lie3e sich durch eine
Festphasenextraktion oder eine Untersuchung der mikrobiellen Besiedlung des
Reaktormaterials erbringen.

Unter der Annahme eines mikrobiellen Umsatzes Rt sich der potentielle Wasserstoffbedarf
der Nitratreduktion berechnen (NO3:H, = 2:5). In der Abb. 85 ist das molare Verhaltnis und
die Differenz zwischen Ammonium und Nitrat zwischen PS2 und PS1 unter Annahme
stationarer Bedingungen sowie der berechnete potentielle Wasserstoffbedarf aufgetragen.
Der potentielle Verbrauch von molekularen Wasserstoff (H,) steigt im Beobachtungszeitraum
entsprechend der sinkenden Ammoniumkonzentration in der Porenldsung des Reaktors bei
gleichzeitigem Anstieg der Nitratkonzentration im Anstrom auf Werte bis rund 2.3 mM an.
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mmol/l
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‘—Q—NH4/NO3 (dimensionslos) =*— Differenz NO3-NH4 = @ ‘potentieller H2-Bedarf‘

Abb. 85: Stickstoffsystem, Verhaltnis und Differenz zwischen Ammonium und Nitrat in Pegel PS2 und PS1 (Wand
und Anstrom) sowie der potentielle H,-Bedarf bei Annahme einer mikrobiellen Nitratreduktion zu N2 und
stationaren Bedingungen (Vergl. der Wasseranalysen der selben Feldcampgne).

Die Ammoniumkonzentrationen im Abstrom (PS3) verringern sich ebenfalls kontinuierlich,
die Abnahme zwischen der Reaktionswand (PS2) und dem Abstrom betragt dabei anfanglich
7.5 mg/l und sinkt dann auf 0.2 mg/l bis 0.5 mg/l und bleibt bis auf Ausnahmen bei rund 30%.
In der Feldcampagne am 04.03.1999 wurden im Abstrom noch 1.1 mg/l Ammonium
gefunden und es ist damit zu rechnen, dal3 diese Konzentration nur langsam kleiner wird.

Schwefel

Die Sulfatkonzentration im Anstrom variiert zwischen 80 mg/l und 90 mg/l (mit Ausnahme der
ersten Beprobung: 60 mg/l) und kann somit als stationar im Beobachtungszeitraum
betrachtet werden. Im Pegel PS2 zeigt sich eine kontinuierliche Abnahme der
Sulfatkonzentrationen von Juli 1998 bis Dezember 1998 auf Werte um 30 mg/l. Im
betrachteten System sind zwei Sulfatsenken moglich, die Reduktion mit anschlieRender
Fallung von Sulfid sowie ein Einbau von Sulfat in neu gebildete Oberflachenpréazipitate im
Reaktor bzw. die Sorption von Sulfat an den sich standig verandernden Oberflachen und wie
auch bei der Nitratreduktion kann keine Senke eindeutig identifiziert werden. Die Sorption an
den bzw. der Einbau von Sulfat in die Oberflaichenprazipitate ist in der beobachteten
Kontinuitat unwahrscheinlich und zumindest bei einer Feldcampagne (03.09.1998) wurde ein
deutlicher H,S-Geruch bei der Beprobung von Pegel PS2 festgestellt. Chemolithoautotrophe
Sulfatreduzierer sind ebenso fir das Grundwasser beschrieben wie die Nitratreduzierer und
in Saulenversuchen konnte bisher noch keine abiotische Sulfatreduktion an Fe° beobachtet
werden, so dal’ der Argumentation fir eine mikrobielle Nitratreduktion folgend, sich auch hier
eine mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion vermuten Iaf3t.
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Ausgehend von einem S0,?:H, —Verhaltnis von 1:4 bei der Sulfatreduktion 4Rt sich der
potentiell benttigte Wasserstoff fir den Sulfatumsatz berechnen, wenn fur jede Beprobung
jeweils stationdre Verhaltnisse angenommen werden (Abb. 86). Der maximale Sulfatverlust
zwischen PS1 und PS2 tritt mit 64 mg/l (0.68 mM) bei der Probecampagne im November
1998 auf. Dieser Maximalwert kann aber ebenso wie der aus der folgenden Beprobung
berechnete Sulfatverlust nicht zu stark Dbelastet werden, da aufgrund der
Witterungsbedingungen (starke Niederschlage Ende Okt. bis Mitte Nov. 1998 und
Emshochwasser) ein erhohter Sickerwassereinflul3 auf den Stoffbestand des Grundwassers
und auf die hydraulische Situation am Standort nicht ausgeschlossen werden kann (s.u.).
Ohne die Spitzenwerte zeigt sich dennoch ein zunéchst steigender potentieller
Wasserstoffbedarf fur die Sulfatreduktion von 1.6 mM auf 2.1 mM im Mittel der letzten vier
Proben (Jan bis Mrz 1999).
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Abb. 86: Verhaltnis und Differenz zwischen Sulfat in Pegel PS2 und PS1 (Wand und Anstrom) sowie der
potentielle H,-Bedarf bei Annahme einer mikrobiellen Sulfatreduktion und stationarer Bedingungen.

Sulfid als Produkt der Sulfatreduktion ist im betrachteten System nicht stabil in Lésung, da
durch die Verfugbarkeit von Fe(ll) im System die Léslichkeit von Eisensulfid tberschritten
wird. Unter der Annahme einer FeS-Fallung laRt sich die bendtigte Fe(ll)-Menge direkt aus
dem Sulfatverlust abschatzen und liegt bei 0.53 mM im Mittel der letzten vier Proben.

Zwischen dem Pegel PS2 und dem Abstrom (PS3) ist bis Oktober 1998 ein weiterer leichter
Ruckgang der Sulfatkonzentration zu beobachten. Bei der Feldcampagne im November
1998 wurde gegenuber der Reaktionswand eine Anreicherung von Sulfat im Abstrompegel
gefunden. Im weiteren Verlauf des Beobachtungszeitraumes setzt sich dieser Trend zwar
weniger stark ausgepragt aber kontinuierlich fort, mit einem weiteren "Ausrei3er" in den
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Proben vom 07.01.1999. Eine Anreicherung von Sulfat im Abstrom einer Fe’-Reaktionswand
ist im gegebenen System zunachst kaum erklarlich, da flr eine Pyritoxidation der
Sauerstoffeintrag fehlt, Sulfatminerale kaum zum Bestand des Aquifers gehdéren und die
Auswirkung einer potentiell moglichen Desorption von Sulfat sich friiher bemerkbar machen
sollte.

Die stark erhohten Sulfatgehalte im Abstrom nach dem November 1998 kdnnten nur mit
einer Umstromung der Reaktionswand erklart werden (da die Sulfatgehalte im Abstrom
denen das Anstroms entsprechen) oder mit einem verstarkten Eintrag von sulfathaltigem
Sickerwasser. Die vollige Umstromung der Reaktionswand oder auch eine "reaktionslose
Passage" ist unwahrscheinlich, da sich in den Konzentrationsverlaufen anderer
Wasserinhaltsstoffe eine Einstellung der Anstromzustdnde nicht andeutet. Die
Sulfaterhéhung im Abstrompegel steht, wie auch andere Phanomene am Standort, vor dem
Hintergrund der Witterungsverhaltnisse im Oktober und November 1998 und dem Ausbau
der MeRpegel ursachlich mit dem Eintrag von sulfathaltigem Sickerwasser im
Zusammenhang. Die Pegel sind im Boden versenkt, mit einem Betonsockel stabilisiert und
mit Unterflurkappen (Hydrantenkappen) nach oben hin verschlossen. Eine Drainage im
Betonsockel sorgt dafiir, daf? durch die Unterflurkappe eindringendes Wasser ablaufen kann,
damit der Wasserstand die Pegel6ffnung nicht Ubersteigt. Das abgefilhrte Wasser lauft
wahrscheinlich direkt in die hydraulisch gut leitende Filterkiesschittung der Pegel und
aufgrund der Drainwirkung des Kieses direkt in den Aquifer.

Die Grundwasserproben aus PS3 und noch starker aus PS4 vom 11.11.1998 zeigen
gegenuber den friher entnommenen Proben eine Anreicherung von Calcium, Magnesium,
IC (leicht ausgepragt in PS3) und Sulfat und dieses Stoffspektrum laRt sich zwanglos dem
Betonsockel der Pegel zuordnen. Ein Mischungsverhéltnis von Grund- zu Sickerwasser kann
nicht berechnet werden, da die Stoffkonzentrationen im Sickerwasser unbekannt ist. Durch
die unterschiedliche Probenahmetechnik am Standort ist der Einflu des Sickerwassers auf
die gefundene Grundwasserzusammensetzung verschieden stark ausgepragt, unabhéangig
von der HOhe der aktuellen Niederschlage bzw. der aktuellen Versickerung. So wurde durch
das Institut Fresenius mit im Schnitt kleineren Pumpraten nahe der Grundwasseroberflache
gefdrdert und so wahrscheinlich der Drainagewassereinfluf3 Gberproportional erfaf3t.

Andere

Die Natrium- und Kaliumkonzentrationen steigen in der Reaktionswand zun&chst an, im
Laufe der Zeit verringert sich die Freisetzung und die im Pegel PS2 bestimmten Gehalte
gleichen sich denen des Anstroms an. Im Abstrom konnen die erh6hten Natriumgehalte
abgeschwacht wiedergefunden werden, wohingegen eine Erhéhung der Kaliumgehalte nicht
beobachtet  werden kann. Die unterschiedliche "Signalfortpflanzung" der
Konzentrationssteigerung in  der Reaktionswand kann auf die unterschiedliche
Sorptionstneigung von Natrium und Kalium zurtickgefiihrt werden; Kalium zeigt in der Regel
die groRRere Affinitat zu den lonentauschern im Aquifer. Die spez. elek. Leitfahigkeit zeichnet
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im Verlauf den Konzentrationsgang von Natrium und Kalium nach und zeigt in der
Reaktionswand hohere Werte als im An- oder Abstrom.

Eine signifikante Freisetzung von Eisen ins Porenwasser kann weder in der Reaktionswand
noch im Abstrom beobachtet werden. Die Unterschiede in den Proben, die durch die AG Kiel
und dem Institut Fresenius gefunden werden, sind wohl auf die unterschiedliche
Probenahmetechnik zurtickzufihren. Mangan wird in der Reaktionswand quantitativ
festgelegt und tritt im Abstrom mit hoheren Gehalten als im Anstrom auf. Die Steigerung der
Mangankonzentration im Abstrom der Reaktionswand weist auf einen mikrobiellen Umsatz
von Mangan(lll/IV)oxiden hin oder kann alls Ergebnis eine Redoxpufferung angesehen
werden. Der niedrige EH-Wert des Porenwassers in der Reaktionswand wird im Abstrom
gepuffert und weist im Pegel PS3 etwa intermediare Werte zwischen Anstrom und
Reaktionswand auf.

Eisen, Carbonat, Nitrat, Sulfat und Wasserstoffentwicklung

Im Laufe des Beobachtungszeitraumes wurde die in der Gasdrainage aufgefangenen
Mengen an Wasserstoff immer geringer, bis schlieBlich kein qualitativer Nachweis mehr
erbracht werden konnte (zum Aufbau der Reaktionswand in Rheine und der Installation der
Gasdrainage sei hier nur auf andere Berichte und die genannten Publukationen verwiesen).
Die Zusammenstellung der Grundwasserdaten und die Annahme stationarer Bedingungen
am Ende der Beobachtungszeit ermoglicht  eine Teilbilanzierung der
wasserstofffreisetzenden Prozesse im Reaktor. Aus dem Sulfatverlust zusammen mit dem
Uberschiissigen Carbonatverlust (AIC-A(Cat+Mg)) zwischen den Pegeln PS1 und PS2 laRt
sich ein Fe(ll)-Bedarf von 3.5 mM bis 4.5 mM berechnen. Stéchiometrisch werden im Mittel
0.5 mM Fe(ll) bei der CKW-Reduktion gebildet, so da? 3 mM bis 4 mM Fe(ll) durch die
anaerobe Korrosion entstehen mussen. Von der daraus resultierende Menge von ebenfalls 3
mM bis 4 mM H, werden bis zu rund 4 mM fir die postulierte mikrobielle Reduktion von
Sulfat und Nitrat benétigt. Bei einer H,-Ldslichkeit von etwa 0.75 mM zeigt sich die Bilanz
damit geschlossen.

Die  Gegenuberstellung kann nicht alle  wasserstofffreisetzenden  Prozesse
(eisenkorrodierenden Prozesse) erfassen, da Fe(ll) auch in anderer Form im Reaktor
festgelegt werden kann. So wirde die Bildung von Magnetit oder Fe(OH), zwar einen
Umsatz von Fe° erfordern und damit eine weitere Produktion von H,, ein (Proxi)Signal in der
Porenldsung wirde aber kaum erkennbar sein. Dartber hinaus ist der Zusammenhang
zwischen Wasserstoffverbrauch und —nachlieferung in Fe’-Reaktorsystemen noch kaum
untersucht und dennoch laft sich mit der Teilbilanzierung zeigen, dafd mit der Entwicklung
einer mikrobiellen Sulfat und Nitratreduktion die Wasserstoffmenge im Reaktor verringert
werden kann. Der Verbrauch von Wasserstoff durch Mikroorganismen muf3 zudem nicht auf
den Aquifer beschrankt sein. In der Bodenzone ist ein Verbrauch von Wasserstoff als
Elektronendonator potentiell ebenso mdglich, so dalR der Rickgang der Wasserstoffmenge
in der Gasdrainage nicht nur auf Umsétze im Aquifer zurtickgefihrt werden muf3.
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Grauguf3ei sengranul at

Da im urspringlichen Forschungsprogramm der Einsatz einer weiteren Eisencharge, diese
noch gemischt mit einem Perlkies, nicht enthalten war, wurde hierzu kein Laborversuch
durchgefuhrt. Ein Vergleich zwischen Laboruntersuchung und Feldergebnisse kann daher
nicht gezogen werden.

Die Reaktionen in der Grauguf3eisengranulatwand lassen sich prinzipiell mit denen in der
Eisenschwammwand vergleichen, daher wird im Folgenden nur auf die unterschiede
eingegangen.

PCE und Metabolite

Die PCE-Konzentration im Anstrom zur Graugul3eisengranulat-Seite (PG1) liegen bei min.
15000 pg/l und max. 34000 ug/l (Abb. 87), wobei die stark erhéhten Konzentrationen in der
zweiten  Haélfte des  Beobachtungszeitraumes  auftraten. Mit der  hoheren
Anstromkonzentration finden sich steigende PCE-Gehalte in der Reaktionswand (PG2) und
mit einer Verzdgerung auch im Abstrom (PG3) wieder, mit einem leicht gegenlaufigen Trend
am Ende des Beobachtungszeitraumes. Aus jlingeren Messungen (Sep. 1999) lafidt sich
ablesen, dal’ die Anstromkonzentrationen wieder im Bereich von 15000 pg/l liegen und die
PCE-Konzentration im in-situ-Reaktor wie auch im Abstrom ebenfalls riicklaufig ist.
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Abb. 87: PCE-Konzentration in den Pegeln PG1 bis PG3 iiber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.
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Wie fur den Eisenschwamm lassen sich auch hier aufgrund der weitgehend ungeklarten
Stromungsverhéltnisse keine Abbauraten berechnen, so ist in der Tab. 22 die prozentuale
Abbauleistung zusammengestellt. Durch die stark schwankenden Anstromkonzentrationen
ergeben sich Unterschiede zwischen der Betrachtung des Systems als jeweils stationar und
der Berucksichtigung der "Vormonatskonzentration" im Anstrom bei der Berechnung der
Abbauleistung zwischen PG1 und PG2. Dennoch wird deutlich, daf3 die Abbauleistung von
anfanglich nahezu 100% auf etwa 90% im Laufe des Beobachtungszeitraumes sinkt.

Tab. 22: Prozentualer PCE-Abbau im Grauguf3eisengranulat mit a) Betrachtung als stationéres System und b)
Berechnung im monatl. Versatz.

Datum Abbau in %
a) stationar  b)Vormonat
PS1zuPS2 PS1zuPS3 PS1zuPS2 PS1zuPS3 |
17.07.98 98.7 --
03.09.08  98.8 99.8 98.9
30.09.98 - 1100.0 - 1100.0
01.10.98  97.8 199.0 98.0 199.1
11.11.98  98.9 199.7 99.5 199.9
03.12.98  96.1 99.9 81.0 199.6
07.01.99 91.6 195.6 91.8 195.7
20.01.99 85.1 187.3 93.7 194.6
04.02.99  77.3 90.3 78.6 90.8
04.03.99 85.3 190.4 87.7 192.0
21.05.99 - 180.7 - 188.9
Mittelwert ~ 92.2 94.3 91.1 195.6

Der gleiche generelle Inhibierungstrend laRt sich auch bei dem TCE-Abbau (Abb. 88) und
weniger stark ausgepragt am cis-1,2-DCE-Abbau erkennen (Abb. 89). Die nachlassende
Abbauleistung mag eine Folge der stark erhéhten PCE-Anstromkonzentrationen sein, die in
dieser Hohe noch nicht am Standort gefunden wurden, oder kann auf eine Passivierung der
Eisenoberflachen zurtckgefuhrt werden. Aufgrund der Mischung mit Perlkies ist die
Oberflachengrofie in diesem Wandabschnitt erheblich kleiner als im Eisenschwammreaktor,
so dal die Fallung von Carbonaten in etwa der gleichen GréRenordnung (s.u.) zu einer
vorzeitigen Passivierung fuhren kann. Gerade aufgrund der Mischung kann aber ein
partielles Versagen des Reaktors nicht ausgeschlossen werden, da Uber die Homogenitéat
der Mischung keine Informationen vorliegen. Der Konzentrationsanstieg der CKW in den
Pegeln PG2 und PG3 macht eine Berechnung von mittleren Abbauleistungen sinnfrei. Im
Vergleich zum Abbau im Eisenschwamm ist der TCE-Abbau im Graugufleisengranulat
effektiver, wahrend der cis-1,2-DCE-Abbau weniger effizient verlauft.
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Abb. 88: TCE-Konzentration in den Pegeln PG1 bis PG3 uber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.
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Abb. 89: cis-1,2-DCE-Konzentration in den Pegeln PG1 bis PG3 liber den Zeitraum Juni 1998 bis Mai 1999.
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Die Ausfihrungen zu den Metaboliten trans-1,2-DCE, 1,1-DCE und VC zum Eisenschwamm
gelten analog zum Graugufeisengranulat, mit dem Unterschied, dal3 in der Porenldsung des
Reaktors und des Abstroms nach Dezember 1998 1,1-DCE kontinuierlicher mit
Konzentrationen zwischen 5 pg/l und 10 pg/l auftritt.

Carbonatsystem

Die pH-Werte in An- und Abstrom sind nicht signifikant unterschiedlich und nur im Pegel PG2
werden erhéhte pH-Werte zwischen 9.6 und 10.3 gefunden. Der weniger stark ausgepréagte
pH-Anstieg fuhrt ebenfalls zu einer fast quantitativen Fallung von IC (ca. 50 mg/l ~4.5 mM)
auf Werte um 3 mg/l bis 4 mg/l. Die Calciumkonzentration sinkt um rund 100 mg/l (2.5 mM)
auf Gehalte um 10 mg/l zwischen PG1 und PG2 und die Magnesiumkonzentration sinkt um 3
mg/l bis 6 mg/l (50% bis 100%). Der molare Uberschuf® an Carbonat wird wahrscheinlich in
Form von Siderit im Reaktor festgelegt.

Im Abstrom (PG3) finden sich Magnesiumgehalte von 2 mg/l bis 3 mg/l und IC-Gehalte von
rund 20 mg/l. Die Calciumkonzentrationen schwanken mit Ausnahmen zwischen 45 mg/l und
60 mg/l. Die Uberlegungen zum CO,-Eintrag in den Aquifer im Abschnitt 2.1.2. gelten hier
analog.

In den Konzentrationsganglinien der Abstromproben (PG3) treten, ahnlich wie auf der
Transekte PS1 bis PS3, witterungs- und probenahmebedingt extreme Ausreil3er auf, die sich
hier nicht nur auf das Stoffspektrum des Betonsockels der Pegel beschranken sondern vor
allem in der Nitratkonzentration und auch Kaliumkonzentration sichtbar werden.

Stickstoff

Die Nitratgehalte im Anstrom stiegen im Beobachtungszeitraum von anfanglich 30 mg/l auf
42 mg/l an, wahrend in der Reaktionswand max. 1.7 mg/l gefunden wurden und in der
Mehrzahl die Nitratkonzentration unter der Nachweisgrenze lagen, fanden sich im Abstrom
stark schwankende Nitratgehalte zwischen 4 mg/ll und 50 mg/l. Die
Ammoniumkonzentrationsganglinien verlaufen analog zu denen, die auf der Transekte PS1
bis PS3 beschrieben wurden. Nach anfanglich hohen Konzentrationen in der Reaktionswand
sinken diese auf Werte um 2 mg/l. Die fallenden Ammoniumkonzentrationen finden sich
ebenfalls im Abstrom (PG3), wo zu Beginn der Beobachtungen 1.4 mg/l und am Ende noch
0.4 mg/l detektiert wurden.

Die Nitratkonzentrationen im Abstrom zeigen einen Sickerwassereinflu® an und kodnnen
zusammen mit den erhéhten Kaliumgehalten auf die Bauweise und Lokation des Pegels
PG3 zuruckgefiihrt werden. Die Filterkiesschuttung ohne Tondichtung tber dem Aquifer wirkt
drainierend auf den umgebenen Boden, so dal3 bei hoheren Niederschlagen nicht nur
Wasser aus dem Kopf der Pegel in den Aquifer infiltrieren kann, sondern auch Porenldsung
aus der umgebenden primar ungeséattigten Zone. Der Pegel PG3 steht auf einem
Kleingartengrundsttick und an gleicher Stelle wurde vor Installation des Pegels vom Besitzer
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des Kleingartens kompostiert. Vor diesem Hintergrund, sind die erhéhten Gehalte an diinge-
bzw. néhrstofftypischen Substanzen plausibel zu deuten. Ein Mischungsfaktor zwischen
Grund- und Sickerwasser kann nicht berechnet werden, da die Stoffkonzentrationen im
Sickerwasser nicht bekannt sind. Die eingetragenen Stoffe sind alle gut l6slich, so dal3
wahrscheinlich schon geringe Mengen Sickerwasser ausreichen um die Anomalien zu
erklaren.

Die Interpretation der Nitratabnahme zwischen Pegel PG1 und PG2 in Verbindung mit den
sinkenden Ammoniumkonzentrationen im Reaktor verlauft analog zu den Ausfliihrungen zum
Einfluf3 des Eisenschwammes.

Schwefel

Die Sulfatkonzentration im Anstrom ist mit 75 mg/l als nahezu konstant anzusehen. Im
Reaktor sinkt die Sulfatkonzentration im Beobachtungszeitraum von anfanglich 50 mg/l auf
unter 5 mg/l. Im Abstrom bildet sich die sinkende Tendenz ab, hier liegen die
Konzentrationen gegeniber der Reaktionswand erhoht vor und sinken von rund 50 mg/l auf
Werte um 20 mg/l bis 35 mg/l. Der Argumentation des Kapitels 2.1.4. folgenden laf3t sich
damit eine Sulfatreduktion von rund 70 mg/l (0.7 mM) annehmen, bei der potentiell 2.8 mM
H, bendtigt werden. Die Steigerung der Sulfatreduktion von 0.3 mM auf 0.7 mM sowie die
der mikrobiell katalysierten Nitratreduktion lassen sich analog zur Erklarung der Reduktion
der in der Gasdrainage aufgefangenen Wasserstoffmenge heranziehen.

Andere

Das Verhalten der anderen untersuchten Grundwasserinhaltsstoffen unterscheidet sich nicht
signifikant von den Konzentrationsganglienen auf der Transekte PS1 bis PS3, auch wenn
teilweise andere Konzentrationsniveaus auftreten. Unterschiede finden sich nur in der
fehlenden Freisetzung von Kalium oder Natrium und in der spez. elek. Leitfahigkeit, die im
Eisengranulat niedriger ist als im An oder Abstrom und die Demineralisierung des
Grundwassers signalisiert.

Zusammenfassung der Felduntersuchungen in Rheine

Am Standort Rheine/Westfalen wurden im Zeitraum von Juni 1998 bis Mai 1999 von drei
verschiedenen Institutionen 11 Feldcampagnen zur Beprobung der Pegel im Umfeld der als
Pilotanlage konzipierten vollflachig durchstromten Fe’-Reaktionswand durchgefiihrt, wobei
der Probeumfang, die Probenahmetechnik sowie der Analyseumfang unterschiedlich waren.
Am Standort liegt in einem mittel mineralisiertem Grundwasser eine Kontamination im
wesentlichen von PCE mit max. Konzentrationen von bis zu 34000 pg/l vor. Beim Bau der
Reaktionswand wurden zwei unterschiedliche Reaktorflllungen gewahlt, ein Teil der
Reaktionswand besteht zu 100% aus Eisenschwamm und der andere Teil aus einer
Mischung von Grauguf3eisengranulat (30 gew.%) und Perlkies. Das zu den Teilabschnitten
anstromende Wasser unterscheidet sich kontinuierlich im Belastungsgrad und der
Mineralisierung. Dariliber hinaus ist die hydraulische Situation am Standort weitgehend
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unklar, so daf3 zur Interpretation der Grundwasserdaten vereinfacht angenommen wird, daf3
die Pegel PS1, PS2 und PS3 eine geschlossene Transekte Uber den Eisenschwamm-
Abschnitt bilden und die Pegel PG1l, PG2 und PG3 einen Strompfaden durch den
Graugul3eisengranulat-Reaktor abbilden.

Im Beobachtungszeitraum zeigt sich im Eisenschwamm-Reaktor keine signifikante Abnahme
der Reinigungsleistung. Die Effizienz der PCE-Reduktion liegt bei rund 99%, die der TCE-
Reduktion bei rund 80% und cis-1,2-DCE wird um rund 90% reduziert. Die Metabolite 1,1-
DCE und trans-1,2-DCE treten nur vereinzelt in den Grundwasserproben auf wahrend sich
VC nach einer Standzeit von etwa vier Monaten kontinuierlich im Reaktor und mit geringeren
Konzentrationen im Abstrom nachweisen laBt. Die VC-Befunde kénnen aber nur mit
Vorbehalten betrachtet werden, da nicht alle am Standort arbeitenden Institutionen den
Befund unterstitzen.

Die Abbauleistung fir PCE im GrauguReisengranulat/Perlkies-Gemisch sinkt nach etwa
sechs Monaten Standzeit von anfanglich tber 99% auf rund 80% ab, dieser Trend wird
ebenfalls bei der Abbauleistung gegeniiber den niederchlorierten Metaboliten angezeigt.
Aufgrund einer fehlenden Datenbasis kann nicht entschieden werden, ob die
Verschlechterung der prozentualen Abbauleistung auf eine Passivierung der
Eisenoberflachen, auf die stark erhéhte Anstromkonzentration oder auf eine inhomogene
Mischung der Reaktorflllung und damit verbunden einem partiellen Durchbruch des
Kontaminanten zurtickzufiihren ist.

In beiden Reaktorteilen etabliert sich wahrscheinlich nach einer Standzeit von zwei bis vier
Monaten eine Mikroorganismenvergesellschaftung, die mit Hilfe von molekularem
Wasserstoff Nitrat und Sulfat im Zuge des dissimilatorischen Stoffwechsels reduziert. In der
Folge sinken die Ammoniumkonzentrationen im Reaktor und Abstrom, die anfanglich
aufgrund einer abiotischen Nitratreduktion am nullwertigen Eisen verhaltnism&Rig hoch sind,
und ebenso die Sulfatkonzentrationen. Am Ende der Beobachtungszeit deuten sich
stationdre Zustdnde an. Der Verbrauch von molekularem Wasserstoff durch
Mikroorganismen bietet zumindest eine Teilerklarung fur die bis auf unter die
Erfassungsgrenze sinkenden Wasserstoffgehalte in der am Standort praventiv installierten
Gasfassung.

In allen Abstrompegeln macht sich witterungs-, probenahmetechnik- oder lokationsbedingt
ein verschieden stark ausgepragter Sickerwassereinflu? bemerkbar, der im wesentlichen auf
den Ausbau der Pegel zuriickgefihrt werden kann. Der Einflu3 von Sickerwasser ist in den
Anstrom- und Wandpegeln nicht so signifikant ausgepragt, da die ndhere Umgebung der
Pegel versiegelt ist. Der Einfluld des Sickerwasser macht sich in einer Erhdhung der
betontypischen Substanzen Calcium, Magnesium, IC und Sulfat sowie in den dinge- und
nahrstofftypischen Substanzen Kalium und Nitrat bemerkbar.
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3.3.2 Projekt Backnang

Da bisher weder im Labor noch unter Feldbedingugen ein Versagen der Fe’-Technologie
beschrieben und publiziert wurde, bot sich durch die Kooperation mit der IMES GmbH
(Wangen), die auf dem Firmengelande der Bosch-Telekom AG in Backnang (Baden-
Wiirttemberg), einen On-site-Fe®-Reaktor betreibt, bei dem sich nach einem einjahrigen
Betrieb ein drastischer Reaktivitatsverlust zeigte, die Chance, ein solches Versagen unter
Feldbedingungen zu dokumentieren und zu untersuchen. Das abzureinigende hoch
mineralisierte Grundwasser (500-600 mg/l HCO3, 150-200 mg/l SO,*, 150-200 mg/I Ca, 50-
80 mg/l CI', 50-60 mg/l Na, 15-20 mg/I K, 30 mg/l Mg) der Talauen-Sedimente, ist durch eine
Mischkontamination aus 1,2-DCE(cis) (Hauptkontaminant), VC, TCE, PCE und 1,1-DCE
belastet.
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Abb. 90: Schematische Anordnung der Grundwassersanierungseinrichtung. Versuchs-Fe®-Saulen-Reaktor (1a)
mit einem Langsschnitt und einer Aufsicht der Probenahmestellen (1b). (2) Sanierungs-FeO-Reaktor. 3)
Aktivkohle-Reaktor.

In Vorversuchen im Labormafistab (S&ulenversuche L: 30 cm, [0: 4 cm) mit kontaminiertem
Standortgrundwasser aus den Talaue-Sedimenten konnten bereits die, neben der reduktiven
Dechlorierung, vorherrschenden Prozesse der Karbonatfallung, mikrobiellen Sulfatreduktion
und Freisetzung von molekularem Wasserstoff abgeleitet werden. Aus den Ergebnissen
dieser klein dimensionierten Saulenversuche liel3 sich jedoch nicht bestimmen, in wieweit die
einzelnen Prozesse zur Passivierung im Fe®-Reaktionsraum beitragen. Dies ist darauf
zuriickzufuihren, dal3 bei diesen Versuchsséaulen lediglich die Beprobung der Zu- und Ablaufe
mdoglich war und somit das zeitliche Einsetzten und die rdumliche Verlagerung der einzelnen
Prozesse nicht beobachtet werden konnte. Zur detaillierten Untersuchung wurde daher in die
Pilotanlage eine Fe®Versuchssaule (L:130 cm, 0O: 29 cm) integriert (Abb. 90(1)). Mit Hilfe
einer hohen Beprobungsdichte (10 Probenahmeports entlang der Saule und wéchentliche
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Beprobung) und einer umfassenden Wasseranalytik konnten die passivierenden Prozesse
detektiert und quantifiziert werden. Zur genaueren Interpretation der genannten Reaktionen,
die als Ausléser fir die Passivierung der Sanierungsanlage in Betracht kamen, und um
untersuchen zu koénnen, ob andere Prozesse an dieser Passivierung beteiligt sein kénnten,
erfolgte die Analyse der gewonnen Probenlésungen auf alle vorliegenden Kontaminanten
(s.0.) sowie auf die Haupt-Kationen und -Anionen (Ca, Mg, K, Na, Fe, Mn, CI', NO3, SO,?,
HCOy3). Die Ergebnisse hierzu werden im Rahmen der sich in Vorbereitung befindenden
Veréffentlichung "Degradation of chlorinated ethenes by Fe° pilot-scale demonstration -
Inhibition behaviour in connection with mineral precipitations" ausfiihrlich beschrieben und
diskutiert. Im Folgenden werden hieraus wesentliche Ausziige dargestellt.

3.3.21 Abbau der chlorierten Ethene

Analog zu zahlreichen Verdoffentlichen (z. B. GILLHAM & O'HANNESIN, 1994) kann der Abbau
von TCE und VC mit einer Reaktionskinetik erster Ordnung beschrieben werden (Abb. 91),
der Konzentrationsriickgang von cis-DCE, PCE und 1,1-DCE |aRt sich jedoch besser mit
einer Abbaukinetik nullter Ordnung beschreiben . Um die Entwicklung des Abbauverhaltens
fur die genannten CKW Uuber die beobachtete Versuchslaufzeit zu verfolgen und zu
beurteilen, sind in Abb. 92 und Abb. 93 die berechneten Ratenkoeffizienten nullter (ko) und
erster (k;)
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Abb. 91: Auf die Zulaufkonzentrationen normierter initialer Abbau der chlorierten Ethene, der fir TCE und VC
einer Kinetik erster Ordnung und fur PCE, cis-DCE und 1,1-DCE einer Kinetik nullter Ordnung folgt.



Beispiele fiir Feldanwendungen 174

0.15
0.10
3 <
‘T.C '5
-
X 0.05 X
0.00
0 100 200 300 400
Porenvolumen
Abb. 92: Verlauf der Ratenkoeffizienten erster Ordnung fiir TCE und VC.
6 0.025
w .
O 5 - cis-DCE
o 0.020
e -
Ig PCE 8
4 I
+
A 1,1 DCE 0015 =
-6 3 E
E‘ —
= 0010 9
5 £
g 2 3
=
1 0.005
0 0.000
0 100 200 300 400

Porenvolumen

Abb. 93: Verlauf der Ratenkoeffizienten nullter Ordnung fur PCE, cis-DCE und 1,1-DCE.
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Ordnung gegen die Anzahl ausgetauschter Porenvolumen aufgetragen. Der kurzzeitige
initiale Anstieg der Reaktionsraten, der sich auBer fur TCE bei allen vorliegenden
Schadstoffen abzeichnete und auch von anderen Autoren beschrieben wurde (z. B.
MORRISON, 1998), ist als Folge der Ablésung von passivierenden Oberflachenoxiden zu
sehen. Im Folgenden zeigte sich bis zu einem Austausch von 70 Porenvolumen (PV), dal3 k;
fur TCE und VC sowie ko fur PCE, cis-DCE und 1,1-DCE stark zuriickgehen. Ab diesem
Zeitpunkt erfolgt die Abnahme der Ratenkoeffizienten nullter Ordnung fur PCE, cis-DCE und
1,1-DCE deutlich langsamer, wogegen der Abbau von TCE zunéchst wieder ansteigt und
eine Abbauleistung von mindestens 94% bis zum Ende des Beobachtungszeitraumes
beibehalten wird.

3.3.2.2 Karbonat- und Sulfatkonzentrationen

In der ersten Phase des Versuches (bis 50 PV) gingen die Konzentrationen des gesamten
geldsten anorganischen Kohlenstoffs (TIC = total dissolved inorganic carbon) nur in der
ersten Halfte der Versuchssaule zuriick, wobei die urspriinglichen Konzentrationen von 8.2 -
9.2 mmol/l auf Werte zwischen 1.1 - 1.5 mmol/l abnahmen (Abb. 94). Dieses Verhalten steht
im Einklang mit den Ergebnissen, wie sie zum einen unter Kapitel 2.4.3.3 und zum anderen
auch von (MACKENZIE et al., 1999).
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Abb. 94: Verlagerung der Karbonatprazipitation in Abhangigkeit der Versuchsdauer (ausgedriickt durch Anzahl
ausgetauschter Porenvolumen (PV)).
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Abb. 95: Verlagerung der Calcitprazipitation in Abhangigkeit der Versuchsdauer (ausgedriickt durch Anzahl
ausgetauschter Porenvolumen (PV)).
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Abb. 96: Charkteristische Sulfatkonzentrationsprofile, welche den einsetzenden Rickgang der
Sulfatkonzentration nach 70 durchgesetzten PV anzeigen.
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AnschlieBend an diese initiale Phase verlagert sich der Rickgang der TIC-Konzentration
zunehmend in den Reaktionsraum und zum Saulenauslauf hin, wobei sich die
Konzentrationsabnahme verlangsamt. Dieser Trend laRt sich auch beim Rickgang der
Calciumkonzentrationen beobachten (Abb. 95).

Die Sulfatkonzentrationen des verwendeten Grundwassers variieren in einem Bereich
zwischen 1.5 und 2.1 mmol/l. Erst nach einem Durchsatz von 70 Porenvolumen (24 Tage)
war eine Abnahme der Sulfatkonzentrationen festzustellen, die sich im weiteren
Versuchsverlauf auf die ganze Saule ausdehnte (Abb. 96).

3.3.2.3 Beurteilung der Langzeitreaktivitat

Da die beschriebenen Prozesse vorwiegend simultan ablaufen, kann nicht direkt darauf
geschlossen werden, welcher Vorgang fiir die Passivierung verantwortlich ist.

Unter den reduzierenden Bedingung eines Fe’-H,O-Systems, fiihrt die anaerobe Korrosion
zur Bildung von Fe®* und OH , welche durch Préazipitation von Eisen(hydr)oxiden fixiert
werden. Im Falle dises karbonatischen Grundwassers, wird gebildetes Fe?* fiir die Fallung
des schlechtldslichen Siderits (FeCOg) verbraucht. Berechnungen von Sattigungsindizes mit
dem Modellprogramm PHREEQC (PARKHURST, 1995), die fur Siderit Werte zwischen 2.5
und -2.0 ergeben, sprechen aufgrund der abnehmenden TIC-Konzentrationen fur dessen
Fallung. So kann nicht mehr das gesamte, infolge anaerober Korrosion freigesetzte OH
durch Prazipitation von Eisen(hydr)oxiden der Losung entzogen werden, wodurch es zum
Anstieg des pH und damit zu einer Verlagerung der Karbonat-Speziesverteilung kommt. Die
somit erhéten CO;*-Konzentrationen filhren zur Prazipitation von Calcit und die berechneten
Sattigungsindizes, die fur die gesamte Versuchslaufzeit auf der ganzen Reaktionsstrecke
zwischen 0.3 und 1.1 liegen, verdeutlichen, dal3 durch diese stetige Fallung das System
gegenuber Calcit im Gleichgewicht gehalten wird.

Parallel zur Prazipitation von Siderit und Calcit zeigt sich ein schneller Riickgang fir die
Abbauraten der chlorierten Ethene, der in dieser Form bis 70 PV anhélt. Es ist davon
auszugehen, dal3 sich diese Reaktivitadtsabnahme als Folge der Karbonatfallung ergibt, da
aus der Korrosionsforschung bekannt ist, daf3 Siderit (KOLLE & ROSCH, 1980; SONTHEIMER et
al., 1979) und Calcit (STumMM, 1956; MERRILL & SANKS, 1977) effektive Schutzschichten auf
Fe® bilden und somit den Ladungstransfer inhibieren kénnen.

Weiter ist anzunehmen, daf} aus der anaeroben Korrosion resultierender Wasserstoff durch
Polarisation kathodischer Bereiche ebenfalls zur Passivierung der Oberflachen beitragt.
Ferner ist ein Zusetzen der internen Porositat gebildeter Prazipitate moglich, welche die
Diffusion der Kontaminanten zu den Reaktionsplatzen erschwert.

Dal3 die Reduktion von Sulfat zu Sulfid erst mit einer Verzdgerung von 70 PV einsetzt, ist auf
deren mikrobielle Steuerung zurlckzufihren. Diese 'Lag-Time' wird von den
sulfatreduzierenden Bakterien bendtigt um sich auf dem Eisengranulat zu etablieren.
Zeitgleich mit dem Einsetzen der Sulfatreduktion verlangsamte sich der Rickgang der
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Abbauraten fur PCE, cis-DCE, 1,1-DCE sowie VC und fur den TCE-Abbau zeigte sich sogar
eine Zunahme. Diese Reaktivitatssteigerung kann die Folge von zwei Prozessen sein. Wie
von (GU et al., 1999) gezeigt werden konnte, gehen die Konzentrationen von geldstem H,
durch die Aktivitdt von sulfatreduzierenden Bakterien zuriick, da Gattungen wie Desulfovibro
desulfuricans und Desulfovibro gigas H, zur Reduktion von Sulfat entsprechend Gleichung
[69] nitzen kdnnen.

[69] SO, + 4H, = S% + 4H,0

Hierdurch verbessert sich der Zugang der Reaktanten zur reaktiven Oberflache und der
Ladungstransfer durch kathodische Depolarisation. Die Prazipitation von Eisensulfiden kann
aulRerdem zu beschleunigtem Landungsaustausch durch die Bildung von Lokalelementen
fuhren, wobei sich die anodischen Bereiche am Fe® befinden und Eisensulfide als Kathode
dienen (KING et al., 1973), (BOOTH et al., 1968), (SARDISCO & PITTS, 1965).

Abweichend von der bei diesem Fe®-On-site-Reaktor aufgetretenen Passivierung gegeiiber
dem Abbau mehrer chlorierter Ethene, weisen die publizierten Beobachtungen aller bisher
verwirklichten reaktiven Fe®-Wande einen erfolgreichen Betrieb aus (O'HANNESIN & GILLHAM,
1998, PuLs et al., 1999, VOGAN et al., 1999, WARNER et al., 1998). Diese Diskrepanz kénnte
auf Unterschiede in der Masse abgelagerter Karbonatprézipitate pro Fe’-Oberflache
zurlckzufuhren sein, die sich aufgrund der hohen TIC-Konzentrationen und des hohen
Durchsatzes dieses On-site-Reaktors ergibt. Hierfar sprechen auch
Bohrkernuntersuchungen der genannten Fe®-Barrieren, die nur innerhalb der ersten
Zentimeter des Eisengranulats die Bildung von Karbonatprazipitaten und keine
Beeinflussung des Ubrigen Reaktionsraums zeigten. Weiterhin findet die Reduktion von
Sulfat in der von O'HANNESIN & GILLAHM (1998) beschrieben Fe’-Barriere in einem deutlich
grolBerem Ausmald statt, so dafl3 hierdurch negative Effekte der Wasserstoffentwicklung
starker vermindert werden kdnnen.

Zusammenfassend laR3t sich feststellen, dal’ durch die Beteiligung an dieser Pilot-Anlage
erstmals ein Versagen eines Fe®Reaktors unter Feldbedingungen untersucht und
dokumentiert werden konnte. Dieses Versagen hatte durch eine frihere Durchfiihrung eines
Saulenversuches, mit einer Auslegung wie sie hier beschrieben wurde, vorhergesgt werden
kénnen. Die Ursachen fur den ausbleibenden Langzeiterfolg dieser Sanierungsanlage sind
infolge der durchgefiihrten Untersuchungen auf die starke Karbonatféllung und die damit
verbundene H,-Entwicklung zuriickzufihren. Somit zeigte sich erstmals, dal? bestimmte
Grundwasserchemismen die Anwendung von Fe’-Reaktionswénden stark einschranken
koénnen.
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3.4 Ansatze zur Optimierung der Reaktivitait von  Fe’-
Reaktionswéanden

Die Ansatze zur Optimierung der Dechlorierungsprozesse von LHKW via Fe°-Oxidation
konzentrieren sich zur Zeit auf die Erh6hung der Reaktionsratenkonstanten, um erstens eine
geringere Dimensionierung der reaktiven Wand zu erreichen und zweitens auch bisher nicht
dechlorierbare Stoffe wie DCM, DCA behandeln zu kénnen.

Eine Strategie ist es, den pH-Wert im neutralen Bereich durch Zugabe von FeS, (HARMS et
al., 1995; HOLSER et al., 1995; HASSAN et al.,1995; SIVAVEC et al., 1995b) bzw. Zugabe von
Al° ([70] und [71]) (DAHMKE & WUST, 1995) zu puffern.

[70] AP* + 3 HyO <==> Al(OH)3(soiiay + 3H"

[71] Al(OH)3 (soligy+ H20 <==> AI(OH), + H" bei pH-Werten >7

Leider wurden noch keine auf die Oberflachen normierten Abbauratenkonstanten von Pyrit -
Fe®-Mischungen publiziert, so daR? der Vergleich zu den Abbauratenkonstanten in reinen Fe®
-Systemen nicht gezogen werden kann. Jedoch geben die nicht normierten Ergebnisse von
HARMS et al. (1995) zumindestens eine Tendenz an. Der tso-Wert, der die Zeit des Abbaus
der ersten 50% der Anfangskonzentration reprasentiert, ist in den FeS,-Fe’ System um den
Faktor 2-3 kleiner als in den reinen Fe° -System. Die Pseudo 1.-Ordnung- Ratenkonstanten
fur den CT-Abbau variieren zwischen 1.89-3.2 (h™) in den verschiedenen FeS,-Fe°® -
Gemischen und sind damit z.T. auch wesentlich gréRer als die Ratenkonstante fir Fe® (1.77
h™). Untersuchungen von MACKENZIE et al. (1997) zeigten, daR in S&ulenversuchen durch
die Zumischung von Fe-S-Mineralen weder eine Steigerung der LHKW-Abbauraten noch
eine Verringerung der Karbonatbildung in den Saulen erreicht werden kann.

Bimetall- Mischungen bilden elektrochemische Lokalelemente, die die Reaktivitat der
Oberflachen steigern sollten (KORTE et al., 1995a), wenn auch eine raumlich homogene
Korrosion vom Standpunkt der beobachtete Mikrokinetik mdoglicherweise fur die
Dechlorierungsreaktionen besser geeignet ist (ScHLIMM, 1995). Ein Problem bei diesen
hochreaktiven Lokalelementen ist wahrscheinlich auch hier wieder die H,-Entwicklung, die
die Permeabilitat der reaktiven Wand deutlich verringern kann.

Die bisher beeindruckensten Steigerungen der Abbauratenkonstante um den Faktor 10-100
wurden bisher mit Bimetallgemischen aus Pd® und Fe°, sogenanntem palladisierten Eisen,
erzielt (KORTE et al., 1995 a,b; SCHREIER & REINHARD, 1995; LIANG & GOODLAXON, 1995).
Zudem konnen damit auch relativ stabile Verbindungen wie DCM, PCB, chlorierte Phenole
wie auch Pentachlorophenol abgebaut werden (z.B. GRITTINI et al., 1995). Soweit bekannt,
wurde dieses Verfahren bereits patentiert und ist insbesondere filr on-site-Reaktoren
geeignet.
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Auch fir Fe®-Gemische mit Ni° als Katalysator sind aus Laborversuchen deutliche
Reaktivitatssteigerungen zu verzeichnen. Eine erste on-site Feldanwendung der
nickelbeschichteten Fe’-Partikel erbrachte jedoch wesentlich geringere Abbauraten als in
den Laborstudien, nach denen eine Verringerung der Halbwertszeiten um den Faktor 10 zu
erwarten gewesen ware (GILLHAM et al., 1997).

Andere Metalle wie Mg®°, Zn® oder Sn° bieten gegeniiber aliphtischen LHKW und chlorierten
Aromaten von den Abbauratenkonstanten her keine Alternative zu den bisher vorgestellten
Reduktionsmitteln (BORONINA & KLABUNDE, 1995). Lediglich fur den Abbau von y-HCH zu
Benzol bzw. Monochlorbenzol erwies sich Zink als sehr reaktiv (SCHLIMM, 1995).

Weitere potentielle Anséatze zur Optimierung, die sich zur Zeit in der Planung befinden bzw.
zur Zeit untersucht werden, sind:

Erstens das Anlegen einer elektrischen Spannung, wobei die Fe’-reaktive Wand als Kathode
benutzt wird und so eine 35-fache Steigerung der Abbaurate von CT mdglich sein soll
(FESTA et al.,, 1995). Durch das Anlegen einer Spannung von 13 V lie3 sich in
Laborversuchen, die zum kompletten Abbau von 14 uM CT bengtigte Zeit, auf 4 Minuten,
gegenuber 3 Stunden ohne externe Spannungsquelle verkirzen (CHENG & Wu, 1998).

Zweitens die Kombination von abiotischen und biotischen Abbauvorgéngen in der Fe’-
reaktiven Wand (WEATHERS et al., 1995), wodurch eine Steigerung der Abbaurate von
TCM um den Faktor 37 erreicht wurde. Die wesentliche Idee ist dabei, H, als
Elektronendonator in der reaktiven Wand zu generieren und so die biologischen
Abbauvorgange zu unterstitzen.

Drittens die Beschichtung der Fe°- Partikel in der reaktiven Wand mit Speisedl CARY &
CANTRELL (1995), das sowohl als Falle fir die LHKW wie auch als Schutzschicht
gegenuber anderen Oxidationsmitteln wie O, wirken soll. Abbauraten fiir eine derartiges
System sind derzeit noch nicht bekannt. Generell erscheint es zweifelhaft, ob eine
Olschicht auf der Fe®-Oberflache tatsachlich die reduktive Dehalogenierung von LHKW
zu steigern vermag, da die dazu notwendige Sorption von LHKW an der Fe’-Oberflache
durch eine Belegung mit einer stark sorbierenden Phase wie Ol eher behindert wird.

Viertens die Kombination von Fe® mit weiteren Materialien, wie z. B. Aktivkohle und ORCs
(Oxygen releasing Compounds), um auch komplexe Mischkontaminationen, die
Kontaminanten enthalten, die nicht mit Fe® abbaubar sind, abzureinigen. Hierbei sollen
nicht-Fe®-abbaubare Stoffe an Aktivkohle sorbiert oder deren oxidativer Abbau von
Mikroorganismen durch die Freisetzung von Sauerstoff ermoglicht werden. Diese
Strategie wird von der Arbeitsgruppe "Angewandte Geologie" des Instituts fir
Geowissenschaften an der Universitat Kiel im Rahmen des laufenden SAFIRA-Projektes
(Sanierungs-Forschung in Regional kontaminierten Aquiferen) eingehend untersucht.
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Innerhalb der vorliegenden Arbeiten sollte der Ansatz der Palladisierung von Fe® aufgrund
seines vielversprechenden Potentials weiterentwickelt werden. Ausgangspunkt fir die
Untersuchungen zum Abbau von CKW in Bimetallsystemen waren
Grundwasserschadensfélle in der Region Bitterfeld mit chlorierten Benzolen (Dichlorbenzole,
Monochlorenzol), fir deren Sanierung schon eine Reihe von Alternativen zu einem
moglichen Einsatz von Reaktionswanden in Erwagung gezogen bzw. getestet wurden. Die
im Folgenden beschriebenen Untersuchungen sollten die Frage beantworten, inwieweit
durch einen héheren Palladisierungsgrad eine Zunahme der Abbauraten erreicht werden
kann und welcher Beschichtungsgrad unter Kostengesichtspunkten noch zu vertreten ist.
Noch nicht untersucht ist weiterhin die Frage, ob die bisher beobachtete Steigerung der
Abbauraten, die durchweg in vollstandig durchmischten Reaktoren erzielt wurden, auch in
durchstrémten Systemen reproduziert werden kdnnen.

3.4.1 Materialauswahl und Versuchsdurchfihrung

3.4.11  Auswahl der TrAgermetalle und Schadstoffe

Unter den kommerziell als Massengtiter erhaltlichen Eisensorten, die bereits hinsichtlich des
TCE-Abbaues getestet wurden, wurde das Hartgu3strahlmittel DIAMANT (GH-R 1 - 1.6 mm,
EISENWERKE WURTH) als Tragermaterial fur Palladium ausgewahlt. Es hatte die hdchsten
normierten TCE-Abbauraten geliefert und in ersten Voruntersuchungen nach Beschichtung
mit Palladium konnte eine starke Reaktionsbeschleunigung erzielt werden (WUST & DAHMKE,
1996). Da Aluminium schon in vorherigen Untersuchungen heftige Wasserstoffentwicklung
zeigte, wurde in Batchversuchen als Reduktionsmittel neben Eisen auch Aluminium
(ECKART-WERKE) der gleichen Korngrof3e verwendet.

3.4.1.2 Beschichtung mit Palladium

Die Beschichtung der Tragermaterialien Eisen und Aluminium ist schematisch in Abb. 97
dargestellt. Sie erfolgte weitgehend in Anlehnung an die Vorgehensweise von MUFTIKIAN et
al. (1995) bei der Palladisierung von Eisen und ScHLIMM (1995) bei der Verkupferung von
Aluminium. Zusatzlich zur chemischen Vorbehandlung mit Saure wurden im Rahmen dieser
Untersuchungen vorher die Metalloberflachen poliert, um eine vollstandige Entfernung der
atmospharischen (Hydr-)Oxidschichten zu gewéhrleisten. Denn nur an den blanken
Oberflachen der Tragermetalle kann die Reduktion des edleren Palladiums nach Gleichung
5.1 erfolgen. Wahrend der gesamten Palladisierung wurde ein saurer pH-Wert (pH 3%1)
eingestellt, um eine Ausfallung von Aluminium- bzw. Eisenhydroxid zu minimieren. Dies hatte
zur Konsequenz, dal® sich das elementare Palladium nicht direkt auf der Metalloberflache
abscheiden kann oder durch sich bildende Metallhydroxide bedeckt wird, wodurch
Reaktivitatsverluste zu erwarten sind.
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[72] Me’ + %o n Pd* + n ClI' <==>Me™ + % nPd° + n CI

Messungen der geldsten Rickstandsproben auf Palladium wurden von Herrn Dr. Garbe-
Schonberg am Institut fir Geowissenschaften der Universitét Kiel durchgefiihrt und ergaben,
daR die Abscheidung von Palladium auf den Tragermetallen fur alle drei
Palladisierungsgrade mit einer Ausbeute von > 95 % erfolgte.

Die Zunahme der BET-Oberflache durch die Palladisierung lag fir das Eisengranulat bei
Faktor 2 bezogen auf das Rohmaterial (vgl. Tab. 23). Ein vergleichbarer Anstieg wurde auch
nach rein mechanischer Vorbehandlung beobachtet (vgl. 2.3.2.2) und ist daher nicht durch
den eigentlichen Palladisierungsschritt bedingt. Beim Einsatz von Aluminium zeigte sich eine
deutlichere Zunahme der BET-Oberflache durch die Palladisierung als bei Eisen (GH-R).
Dieser Anstieg war bei htherem Palladisierungsgrad ausgepragter (Faktor 56 (0.001 % Gew.
Pd) bis Faktor 66 (0.1 % Gew. Pd)).

Metallvorbehandlung Palladiumlésung
- mechanisch: Losen von PdCI, in 300 mL H,O dest.
24 h in H,O dest. bei 200 min * im Ultraschall
- chemisch: unter Ansauern mit HCI conc.
Waschen mit 1 M HCI bis zur vollst. Lésung

Spulen mit H,O dest.
(3 x im Wechsel)

Dekantieren der Uberstehenden Lésung

Palladisierung

Schiitteln (200 min™, 30 min) Verfarbung von braun nach gelb ind. Reaktionsabschlu
Dekantieren der tberstehenden Lésung (10 mL - Aliquot zur Messung von geldstem Pd)
Mehrmaliges Waschen des palladisierten Metallgranulates mit H,O dest.

Abb. 97: Schematische Darstellung der Beschichtung der Tragermetalle Eisen (Sorte a) und Aluminium mit
Palladium
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3.4.1.3 Batchversuche

In Batchversuchen wurden fir jedes der beiden Tragermetalle drei Palladisierungsgrade
hinsichtlich des Abbaues von TCE und 1,4-DCB getestet, wobei sich die %-Angaben in Tab.
23 auf das Verhaltnis der Masse an eingesetztem Palladium zu Aluminium bzw. Eisen
beziehen. Das feuchte Granulat wurde sofort in die ReaktionsgefaRe (20 mL, FA. ANALYT)
eingewogen und nach vollstindigem Befillen mit der CKW-Lésung (ohne Gasphase)
gasdicht verschlossen. 3 Blindproben pro Batchversuch ohne Metall dienten zur Kontrolle
der moglichen Verluste durch Verflichtigung. Fur jeden Versuchsansatz wurde ein Aliquot
des feuchten Granulates unter Stickstoffatmosphare bei 50 mbar getrocknet, um die
Einwaage auf den Haftwasseranteil zu korrigieren. Danach wurde an diesen Proben die
spezifische Oberflache (BET) an der Universitat Tubingen bestimmt.
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Tab. 23: Ubersicht iiber die durchgefiihrten Batchversuche zum Abbau von 1,4-Dichlorbenzol und TCE an Eisen (Sorte a), Aluminium und den palladisierten Metallen

Metallgranulat (Tragermaterial)
BET-Oberflache vor Pall.
Eingesetztes Pd

BET-Oberflache nach Pall.
Granulateinwaage / Vial

Einwaage H O (als Haftwasser)
Eff. Granulateinwaage / Vial
BET-Oberflache / Losungsvolumen

(Material-) Kosten / Tonne (Bi-) Metall

Metallgranulat (Tragermaterial)
BET-Oberflache vor Pall.
Eingesetztes Pd

BET-Oberflache nach Pall.
Granulateinwaage / Vial

Einwaage H O (als Haftwasser)
Eff. Granulateinwaage / Vial
BET-Oberflache / Losungsvolumen

(Material-) Kosten / Tonne (Bi-) Metall

[m*®/g]
[% Gew.]
[m*®/g]
(9]
[% Gew.]
(9]
[m?/mL]

[TDM/to]

[m?/g]
[% Gew.]
[m?/g]
[g]
[% Gew.]
[g]
[m?/mL]
[TDM/to]

Eisen (a)

0.043
0
0.043
30
0
30
0.071
0.8

Aluminium
0.0737
0
0.0737

Eisen (a)
0.043
0.001

0.1
30
5
28.5
0.157
0.84

Aluminium

0.0737
0.001
4.98
6
17.5
4.95
1.171
6.04

Eisen (a)

0.043
0.01
0.11
30
7.3
27.81
0.168
1.23

Aluminium
0.0737
0.01
5.58

6
13.4
5.196
1.377
6.43

Eisen (a)

0.043
0.1
0.12
30
6
28.20
0.20
5.13

Aluminium
0.0737
0.1
5.81
6
16.5
5.01
1.382
10.67
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3.4.1.4  Abbau von CKW an palladisiertem Eisen im Saulenversuch

Entsprechend dem Ergebnis der Batchversuche (vgl. 5.4) wurde die verwendete Eisensorte
(HartguRstrahlmittel GH-R) mit einem Palladisierungsgrad von 0.01 % Gew. Palladium fir
die Untersuchungen im durchstromten Reaktor ausgewahlt. Das palladisierte Eisengranulat
wurde nafd in die Versuchséaule eingebaut.

3.4.2 CKW-Abbau in Batchversuchen

3421 Abbau von 1,4-Dichlorbenzol durch Eisen und Aluminium

Die Ergebnisse der Referenzversuche mit nicht palladisiertem Eisen und Aluminium sind
wegen der direkten Vergleichbarkeit mit den Abbauversuchen an den palladisierten
Metallgranulaten in Abb. 98 und Abb. 99 fir den Zeitraum bis 30 h dargestellt. Nach 30 h
wurde durch das HartguR3strahlmittel GH-R geldstes Monochlorbenzol (MCB) und Benzol nur
in Spuren produziert (22 ug/L MCB bzw. 16 pg/L Benzol). Die Konzentrationen von MCB (71
pg/L) und Benzol (35 pg/L) in Loésung lagen auch nach 500 h noch im Spurenbereich. Da die
Massenbilanz Uber die Aromaten 1,4-DCB, MCB und Benzol nach 500 h bei 90 % lag, kann
man davon ausgehen, dal3 die restlichen 10 % am Eisen und der gebildeten Suspension
sorbiert sind.

125

—o— 1,4-DCB —~-MCB - -+ - Benzol —=— Summe

100

75

50

1,4-DCB, MCB, Benzol [mg/I]
Summe (Benzole) [ % ]

25

0 5 10 15 20 25 30
Zeit [h]

Abb. 98: Abbau von 1,4-Dichlorbenzol an Eisen (a)

Beim Abbauversuch mit reinem Aluminium war heftige Wasserstoffentwicklung zu
beobachten, was zum Platzen der Reaktionsgefal3e fur Versuchslaufzeiten > 23.8 h flhrte.
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Keines der Abbauprodukte konnte nachgewiesen werden. Die Verluste von ca. 15 % in der
Massenbilanz (vgl. Summe in Abb. 99) kénnen sowohl durch Sorption als auch durch
Ausgasen aus den Vials infolge des hohen Uberdrucks durch die Wasserstoffentwicklung
erklart werden.
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50
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25
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Abb. 99: Abbau von von 1,4-Dichlorbenzol an Aluminium

3.4.2.2 Abbau von 1,4-Dichlorbenzol durch palladisiertes Eisen und Aluminium

Fur die Kinetik der reduktiven Dechlorierung konnte eine deutliche Abhangigkeit vom
Palladisierungsgrad des Hartgu3strahlmittels beobachtet werden. Fir die geringste
Palladisierung (0.001 % Gew. Pd) nahm die Konzentration von 1,4-DCB innerhalb von 30 h
von 18 auf 15.2 mg/L ab, wahrend die Abbauprodukte MCB mit 0.86 mg/L und Benzol mit
0.3 mg/L in der Lésung nachgewiesen werden konnten (Abb. 101). Ein Maximium der
Geschwindigkeit der reduktiven Dechlorierung war fur den mittleren Palladisierungsgrad
(0.01 % Gew. Pd) zu verzeichnen. Nach 15 h konnten weder 1,4-DCB noch das intermediar
gebildete MCB nachgewiesen werden. Die reduktive Dechlorierung mit Benzol als stabilem
Endprodukt war bereits abgeschlossen. Beim Einsatz von 0.1 % Gew. Palladium konnte das
Zwischenabbauprodukt MCB nach 30 h noch mit 20 pg/L nachgewiesen werden. Bei den
beiden hdheren Palladisierungsgraden nahm innerhalb der ersten Stunden die Summe an
Aromaten in Losung auf 73 % bzw 80 % ab und stieg bis zum Versuchsende wieder auf 99
% bzw 94 % an. Dieses Defizit in der Massenbilanz ist darauf zurlickzufiihren, dafd ein Teil
der chlorierten Aromaten zunéchst an Platzen sorbiert wird, an denen kein sofortiger Umsatz
erfolgt.
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Abb. 100: Abbau von 1,4-Dichlorbenzol an Eisen unterschiedlicher Palladisierung



Anséatze zur Optimierung der Reaktivitat von Fe’-Reaktionswianden 188

125

—°-1,4-DCB —™- MCB -*-Benzol —=Summe

100

75

50

Summe (Benzole) [%]

25

1,4-DCB, MCB, Benzol [mg/l]

0 5 10 15 20 25 30
Zeit [h]

125

—8-=1,4-DCB —- MCB - *°-Benzol —*Summe

75

50

Summe (Benzole) [%]

25

1,4-DCB, MCB, Benzol [mg/l]

0 5 10 15 20 25 30
Zeit [h]

125

—==1,4-DCB —- MCB - *-Benzol —=—Summe

100

75

50

Summe (Benzole) [%]

25

1,4-DCB, MCB, Benzol [mg/l]

0 5 10 15 20 25 30
Zeit [h]

Abb. 101: Abbau von 1,4-Dichlorbenzol an Aluminium unterschiedlicher Palladisierung
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Bei der kleinsten Palladisierung (0.001% Gew. Pd) von Aluminium konnte nur eine sehr
geringe reduktive Dechlorierung nachgewiesen werden, wobei das Maximum beider
Abbauprodukte nach einer Versuchslaufzeit von 2 Stunden gemessen wurde (MCB: 62 ug/L;
Benzol: 130 pg/L, vgl. Abb. 101). Danach ist der Verlust durch Ausgasen infolge der
Wasserstoffentwicklung am Aluminium offensichtlich hdher als die Produktion durch die
Dechlorierung. Deshalb sinkt auch die Massenbilanz (Summe der Aromaten) in Abb. 101 auf
unter 50 % ab. Die Verluste durch Ausgasen der Aromaten lagen fur die beiden hdheren
Palladisierungsgrade bei 24 bzw. 27 %, weil die Korrosion des Aluminiums und damit die
Wasserstoffentwicklung deutlich schwéacher war.

Der Hauptabbauweg der Chloraromaten an palladisiertem Metall ist also die nukleophile
Substitution (vgl. 2.3.3.1). Wegen der Stabilitat des aromatischen Systems spielen weder die
B-Eliminierung noch die Dimerisierung eine entscheidende Rolle. Somit filhrt die Reduktion
chlorierter Aromaten an palladisierten Metallen zu Benzol als stabilem Endprodukt. Die
hochsten Abbauraten ergaben sich fir das Hartgu3strahlmittel bei einem
Palladisierungsgrad von 0.01 % Gew. Palladium.

3.4.2.3  Abbau von Trichlorethen durch palladisiertes Eisen und Alumiunium

Auch fir den Abbau von Trichlorethen an palladisiertem Eisen ergaben sich die hochsten
Raten bei der mittleren Palladisierung von 0.01 % Gew. Palladium. Im Gegensatz zum
Abbau an Hartgul3strahlmittel, war auch bei hoéheren TCE-Konzentrationen Kkeine
ausgepragte Kinetik nullter Ordnung zu erkennen. Ein Vergleich zu den
Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster Ordnung fir den TCE-Abbau an nicht
palladisiertem Eisen zeigt (vgl. Tab. 2), dal3 bei der mittleren Palladisierung von 0.01 % Gew.
Palladium ein 20fach schnellerer Abbau erfolgte. Dieser Faktor nimmt oberhalb von TCE-
Konzentrationen von 20 pMol noch zu, da dann die Umsatzrate an dem Hartgul3strahimittel
nicht weiter ansteigt (vgl. Abb. 7 und Abb. 8).

Wie bei den Abbauversuchen an Hartguf3strahlmittel wurde als einziger Metabolit cis-DCE
nachgewiesen (Abb. 102). Fir den mittleren Palladisierungsgrad war auch die Entwicklung
von cis-DCE am geringsten und das Konzentrationsmaximum lag mit ca. 0.1 % des
eingesetzten TCE um Faktor 10 kleiner, als im Referenzsystem (vgl. Abb. 11). Fir eine
Versuchslaufzeit > 1.5 h konnte weder TCE noch cis-DCE nachgewiesen werden.

Aluminium zeigte bei der geringsten Palladisierung nur sehr geringe Abbauraten fir
Trichlorethen (Abb. 103). Die hdchsten Abbauraten konnten, wie schon beim Abbau von 1,4-
Dichlorbenzol, bei dem hdochsten Palladisierungsgrad erzielt werden. Bei 0.1 % Gew.
Palladium konnten sogar die Abbauraten von palladisiertem Eisen ubertroffen werden und
auch chlorierte Zwischenprodukte konnten nicht nachgewiesen werden.
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Abb. 102: Abbau von Trichlorethen an Eisen unterschiedlicher Palladisierung (oben) und die Entwicklung des
chlorierten Zwischenproduktes cis-DCE (unten)
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Abb. 103: Abbau von Trichlorethen an Aluminium unterschiedlicher Palladisierung

3.4.24 Zusammenfassung der Ergebnisse der Batchversuche

Die erfolgversprechenden Ergebnisse von verschiedenen Autoren (MUFTIKIAN et al., 1995;
SIVAVEC et al., 1997; LIANG et al., 1997; GRITTINI et al., 1995; NEURATH et al., 1997) zum
Abbau von CKW an katalytischen Bimetallen konnten in vorliegenden Untersuchungen
bestétigt werden. Im Vergleich zum Abbau von TCE an Hartguf3strahimittel konnten um mehr
als Faktor 20 hohere Abbauraten erzielt werden. Sie liegen damit etwas Uber den
Steigerungsraten, die von LIANG et al. (1997) erzielt werden konnten. Das gegenuber
Aluminium und Eisen persistente 1,4-Dichlorbenzol konnte nach Palladisierung an beiden
Bimetallen vollstandig dechloriert und somit zum Benzol reduziert werden.

Fur Eisen als Tragermetall konnten die hochsten Abbauraten fur beide CKW bei der mittleren
Palladisierung (0.01 % Gew. Pd) erzielt werden. DalR die Dechlorierung bei dem hoéchsten
Palladisierungsgrad nicht am schnellsten ablauft, kann nur dadurch erklart werden, daf3 die
anodische Halbreaktion (Eisenoxidation) fur die Gesamtreaktion
geschwindigkeitsbestimmend wird. Eine sehr koharente Belegung der Eisenoberflache durch
Palladium bei 0.1 % Gew. Pd kann die anodische Auflosung des Eisens stark einschranken.
Bei der Verwendung von Aluminium als Tragermaterial war im Gegensatz zum Hartgul3
keine Limitierung der Dechlorierung durch die anodische Auflésung des Aluminiums zu
verzeichnen. Der schnellste Abbau konnte jeweils mit der hochsten Palladisierung (0.1 %
Gew. Pd) erzielt werden.

Beim Abbau von TCE an palladisierten Tragermetallen wurde auch eine geringere
Entwicklung chlorierter Tochterprodukte beobachtet. Mit zunehmender Steigerung der TCE-
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Abbauraten an Eisen in Abhangigket des Palladisierungsgrades ist eine Abnahme der
Entwicklung von cis-DCE zu verzeichnen. Durch den schnelleren Umsatz nimmt die mittlere
Desorptionswahrscheinlichkeit der chlorierten Zwischenprodukte ab. Bei Verwendung von
Aluminium als Tragermaterial konnte kein chloriertes Zwischenprodukt nachgewiesen
werden.

Ebenfalls keine chlorierten Zwischenprodukte konnten MUFTIKIAN et al. (1995) fur den Abbau
von TCE an palladisiertem Eisen nachweisen, wahrend LIANG et al. (1997) eine geringere
Entwicklung von Vinylchlorid beobachteten.

Beim Vergleich der beiden palladisierten Tragermaterialien ist ferner eine Substanzspezifitat
zu erkennen. Wéhrend Dichlorbenzol an palladisiertem Eisen deutlich schneller abgebaut
wird, konnten die héchsten Abbauraten fir TCE mit palladisiertem Aluminium erzielt werden.
Es konnte jedoch nicht nachgewiesen werden, daf3 mit Aluminium generell hohere
Abbauraten erzielt werden, auch wenn die Wasserstoffentwicklung am Aluminium deutlich
hoher war als am Eisen, und somit scheint die Wasserstoffmenge nicht entscheidend fiir den
Abbauprozel3 zu sein.

Fur die weitere Verwendung von Eisen bei einer Palladisierung von 0.01 % Gew. als
Tragermaterial sprechen folgende Grinde: Es ist mit 840 DM / Tonne Bimetall deutlich
gunstiger als Aluminium bei einer Palladisierung von 0.1 % Gew. Pd (10 670 DM). Nachteilig
ist ferner die deutlich ausgepragtere Wasserstoffentwicklung durch Aluminium zu bewerten,
die zu einer Reduzierung der Permeabilitdt im Reaktor flhren kann. Die
Umweltvertraglichkeit der durch die kathodische Halbreaktion produzierten Metallionen (Fe?*,
Fe3* vs. AI*") spricht ebenfalls firr die Verwendung von FePd. Firr den Saulenversuch wurde
deshalb Eisen (GH-R) mit einem Palladisierungsgrad von 0.01 % Pd ausgewahlt.
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3.4.3 Abbau von CKW an palladisiertem Eisen im Saulenversuch

3.4.3.1 Abbau von 1,4-Dichlorbenzol

Im Saulenversuch konnten die Abbauraten, wie sie im Batchversuch gefunden wurden, nicht
erzielt werden (Abb. 104). Es war zwar ein Verlust von 5.5 mg/L Dichlorbenzol nach einer
Verweilzeit von 95 Stunden im FePd-Reaktionsraum zu beobachten aber die
Reaktionsprodukte Monochlorbenzol und Benzol konnten jeweils mit nur 0.2 mg/L in Losung
nachgewiesen werden. Das Defizit von 58 % in der Massenbilanz der Benzole ist dadurch zu
erklaren, dal3 Dichlorbenzol Uberwiegend an nicht oder schwach reaktiven Platzen sorbiert
und dort nicht dechloriert wird. Spektroskopische Untersuchungen von MUFTIKIAN et al.
(1996) zeigen, dald bei der Dechlorierung von CKW auf der Oberflache von palladisiertem
Eisen ein Fe-(hydr)oxidischer Film aufwachsen kann, der die Reaktivitdt von FePd stark
herabsetzt.
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Abb. 104: Abbau von 1,4-Dichlorbenzol an palladisiertem Eisen (0.01 % Gew. Pd) im Saulenversuch

3.4.3.2 Abbau von Trichlorethen

Beim Abbau von Trichlorethen an palladisiertem Eisen im durchstromten Reaktor konnte
ebenso wie im Batchversuch keine Kinetik nullter Ordnung identifiziert werden. Die
Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung von TCE war um etwa Faktor 10 hdher
als die Geschwindigkeitskonstante beim Abbau am unpalladisierten Eisen in den
Vergleichssaulenversuchen. (vgl. Abb. 105 mit Abb. 21).
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Als einziges chloriertes Zwischenprodukt konnte cis-DCE nachgewiesen werden. Der
Fraktionierungsfaktor frpce fur den Aufbau von cis-DCE war etwas hoher als an den
vergleichbaren Eisensaulen. Der Abbau vollzog sich ebenso wie fiir die Muttersubstanz TCE
deutlich schneller, so dal3 die maximal in Losung nachgewiesene Konzentration mit 0.7% der
TCE-Zustromkonzentration nur gering unter den Werten der Vergleichssysteme lag. Die in
den Batchversuchen mit zunehmenden TCE-Abbauraten deutlich geringere Entwicklung von
cis-DCE konnte im durchstromten Reaktor nicht bestétigt werden.

Wahrend der Abbau von 1,4-Dichlorbenzol tiber die Summe der Aromaten bilanziert werden
kann, ist dies fur den TCE-Abbau nicht méglich, weil sich eine Vielzahl von kurzkettigen
Kohlenwasserstoffen aus anderen Quellen als dem TCE-Abbau selbst bilden kann. Ein
Vergleich der gemessenen mit der aus dem TCE-Abbau erwarteten Chloridkonzentration
zeigt ein Defizit in der Bilanz. Dies laf3t eher auf den Einbau von Chlorid in die
Eisen(hydr)oxide als auf einen unvollstédndigen TCE-Abbau schliel3en (vgl. 2.4.3.8).
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Abb. 105: Abbau von Trichlorethen an palladisiertem Eisen im Saulenversuch

3.4.3.3 TCE-Abbau unter variierenden Bedingungen

Die Abbaukinetik von TCE im Saulenversuch mit palladisiertem Eisen erwies sich als
aul3erordentlich robust und langzeitstabil. Variationen der Fliel3geschwindigkeit in einem
Bereich von 1.9 cm/h - 57 cm/h ergaben keine signifikante Anderung der
Abbaugeschwindigkeit. Auch deutlich hohere Zulaufkonzentrationen um 200 mg/L fiihrten zu
keiner Anderung der Abbaukinetik im tiberwiegenden Teil des FePd-Reaktionsraumes, nur
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am Saulenzulauf war eine Abnahme der Abbauraten zu verzeichnen (vgl. Abb. 106 offene
Marker). Aufgrund der geringen Anzahl an Datenpunkten wurde nicht versucht, ein
kombiniertes kinetisches Modell nach Gleichung [15] anzupassen. Es ist unwahrscheinlich,
daR die beobachtete Passivierung des ersten Teiles des Reaktionsraumes einen
Langzeitbetrieb gefahrden kann, da die Durchsétze dieser Untersuchungen um Faktor 10 -
100 (iber den in Fe’-Reaktoren realisierbaren FlieBgeschwindigkeiten lagen.

Ky.ops =0.82 +/-0.056 [h™]

In (TCE/TCEsa)

TCEj, =228 mg/L v=11.6 cm/h
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Abb. 106: Einfluf? der FlieRgeschwindigkeit und Zustromkonzentration auf die Abbaukinetik von Trichlorethen an
palladisiertem Eisen im Saulenversuch (0.01 Gew. % Pd)
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3.4.4 Palladiumelution

Die Konzentration an Palladium in den Saulenablaufproben lag wahrend des vierwdchigen
Versuchszeitraumes im Mittel bei 2.64 pg/L und kann somit als unbedenklich eingestuft
werden.

3.4.5 Dimensionierungsvergleich: Fe bzw. FePd fur einen TCE-Schadensfall

Basierend auf der in Kapitel 2.3.2 und 3.4.3.3 ermittelten Abbaukinetik fur TCE in
durchstromten 1-D Reaktoren kann nun eine vergleichende Dimensionierung fir eine
reaktive Wand mit Eisen bzw. palladisiertem Eisen als Reaktormaterial erfolgen. Bei Vorgabe
der TCE-Zulaufkonzentration (TCE;) und der Zielkonzentration am Ablauf (TCE,) als
Randbedingungen kann die mittlere Verweilzeit t, im Reaktor mit Gleichung [73] berechnet
werden.

_ K2 In( TCEi, )+TCEm - TCEgus

[73] ty
Ko TCE s Ko

Da fir den Abbau an palladisiertem Eisen auch flr hohe TCE-Konzentrationen eine
maximale Abbaurate nicht nachgewiesen wurde, kann die Berechnung der mittleren
Verweilzeit unter gleichen Randbedingungen (s.0.) nach Integration von Gleichung [13]
mittels Gleichung [74] erfolgen.

[74] ty = L In( TCEin)
I<1,obs TCEaus

In Abb. 107 sind die mittleren Verweilzeiten (t;) in einem Fe bzw. FePd-Reaktor fur eine
Zielkonzentration von 10 pg/L TCE am Ablauf dargestellt, die fur einen bestimmten Durchfluf3
und eine festgelegte Reaktorgeometrie proportional zur Reaktorlange sind. Uber einen
weiten Konzentrationsbereich, fir den auch im Fe-Reaktor der Abbau mit einer Kinetik erster
Ordnung beschrieben werden kann, ist t. im Eisenreaktor Faktor 15 hoher als im FePd-
Reaktor. Mit zunehmendem Einflul3 der Kinetik nullter Ordnung fir den TCE-Abbau an Fe ist
ein Anstieg auf Faktor 24 zu verzeichnen. Selbst fir TCE-Zustromkonzentrationen nahe der
TCE-Sattigung ist fur FePd eine mittlere Verweilzeit von 15.5 Stunden ausreichend, um das
Sanierungsziel von 10 ug/L zu erreichen.

Wie aus Tab. 23 entnommen werden kann, sind die Kosten fiir das reaktive Material flr
palladisiertes Eisen mit 0.01 % Gew. Pd um Faktor 1.54 hoher als fur die ausgewahlte
Eisensorte. Hierbei sind keine Kosten fir das Personal und die Abschreibung der Gerate
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enthalten, die zur Palladisierung verwendet wurden. In Abb. 107 ist das Verhéltnis dieser
Materialkosten fur die Verwendung von Eisen zu palladisiertem Eisen dargestellt, das sich
direkt aus dem Verhéltnis der mittleren Verweilzeiten fur die beiden reaktiven Materialien
nach Gleichung [75] berechnen I&ft.

b (Fe)

7o) “(FeFepd) = U (FePd)

Obwohl in den Kostenfaktor nur Reagenzien fir die Palladisierung, nicht aber der eigentliche
Palladisierungsvorgang eingehen, spricht das Verhaltnis Kerergy Mit Werten > 10 fiir einen
Einsatz von FePd. Weiterhin muf3 noch berlcksichtigt werden, dall aufgrund von
Verweilzeiten, die fur FePd bei maximal 15.5 h liegen, der Reaktor entsprechend kleiner
dimensioniert werden kann, was zu einer weiteren Senkung der Investitionskosten fihrt. Dies
ist aber gerade fir die Technologie der permeablen reaktiven Wande ganz entscheidend, da
sie im Vergleich zu den klassischen Technologien einen hoheren Anteil an den
Gesamtkosten (Investitions- und Betriebskosten) ausmachen (VOGAN 1995, TRISCHLER UND
PARTNER 1996). Damit konnten moglicherweise auch die in Europa noch vorhandenen
Vorbehalte gegen einen Einsatz dieser Technologie ausgeraumt werden, da die in der
Altlastenbranche tatigen Unternehmen angesichts der ungewissen Randbedingungen einer
langfristigen weitgehend passiven Sanierung vor hohen Investitionskosten zuriickschrecken.
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Abb. 107: Vergleich der mittleren Verweilzeiten und der Materialkosten fiir Fe bzw. FePd (0.01 Gew. % Pd) in
einer reaktiven Wand zur Reduzierung der TCE-Zustromkonzentration auf 10 pg/L am Reaktorablauf
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3.4.6 Einsatzmdglichkeiten von Bimetallen in Reaktionswanden

In den vollstdndig durchmischten Reaktoren konnte eine starke Beschleunigung des TCE-
Abbaus fur héhere Palladisierungsgrade (0.01 %, 0.1 % Gew. Pd) sowohl fir Eisen als auch
Aluminium als Tragermetall nachgewiesen werden. Chlorierte Zwischenprodukte entstehen
dabei nur in Spuren oder konnten nicht nachgewiesen werden. Auch ein Abbau des an
elementarem Metall persistenten 1,4-Dichlorbenzol Gber Monochlorbenzol zum Benzol als
stabilem Endprodukt wurde beobachtet, wodurch allerdings eine Aufgiftung erfolgte. Wegen
der starken Wasserstoffentwicklung und der hohen Materialkosten von Aluminium mit 0.1 %
Gew. Pd fiel die Wahl fur weitergehende Untersuchungen auf palladisiertes Eisen. Die
héchsten Abbauraten wurden bei einer Palladisierung mit 0.01 % Gew. Pd realisiert.

Fur TCE konnte eine annéhernd gleiche Steigerung der Abbauraten in einer Versuchssaule
(Faktor 15 und mehr) wie im Batchexperiment (> Faktor 20) erzielt werden. Ein merklicher
Abbau von 1,4-Dichlorbenzol konnte selbst nach Verweilzweiten um 100 Stunden im Reaktor
nicht beobachtet werden. Dies laRt sich nur dadurch erklaren, daR die aufwachsenden
(Hydr)-Oxidschichten passivierend wirken. Da fur das viel kleinere TCE eine &hnliche
Passivierung nicht beobachtet wurde, ist mdglicherweise Diffusionslimitierung in den Poren
der aufwachsenden Eisen(hydr)oxide die Ursache.

Als sinnvoll wird jedoch der Einsatz von FePd als Reaktormaterial fir LHKW-Schadensfalle
angesehen, falls sich die Ergebnisse dieser Untersuchungen auch fir andere LHKW
bestétigen. Eine um Faktor 15 geringere Dimensionierung bringt erhebliche Einsparungen
bei den Investitionskosten einer reaktiven Wand. Auch fir Mischkontaminationen wie im
Raum Bitterfeld sollte ein Einsatz von palladisiertem Eisen als Reaktormaterial in Erwéagung
gezogen werden, um einen Abbau der LHKW zu erreichen und so die Standzeit einer
dahinter geschalteten Aktivkohle-Sorptionswand zu erhdhen. Diese Technologie kann als
weitgehend ausgereift angesehen werden und bietet schon heute einen brauchbaren Ansatz
zur in-situ-Behandlung der Chlorbenzole im Grundwasser. Eine langere Erprobung einer
derartigen Kombination mit Standortwasser steht jedoch noch aus.
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4. Zusammenfassung und Fazit

4.1 Zusammenfassung

Die in-situ-Sanierung CKW-kontaminerter Grundwasser mit Hilfe von nullwertigem Eisen in
reaktiven Wanden war zu Beginn der Projektlaufzeit ein im Wesentlichen in Nordamerika
untersuchtes Prinzip und kam in Pilotanlagen zum Einsatz. Wahrend der Projektlaufzeit
setzte eine hochdynamische Entwicklung ein, an der die Projektarbeit einen Anteil hatte und
die auch den deutschen Markt beeinfluRte sowie zur Installation von Fe®-basierten
Reaktionswanden an verschiedenen Standorten, hier wieder zum Grof3teil in Nordamerika,
fuhrte. Am Ende der Projektlaufzeit konnte, z.T. als direkte Folge der durchgefiihrten
Arbeiten, eine Beteiligung an mehreren nationalen Projekten erreicht werden, bei denen die
Forschungsergebnisse in praxisnaher Umgebung genutzt werden.

Die Fragestellung des Projektes kann auf das Verstandnis des Einflusses géangiger
Grundwasserinhaltstoffe auf die Reaktivitat (Langzeitstabilitdit und Umsatzraten) von
Eisengranulaten focussiert werden. Im Wesentlichen unter Verwendung von Trichlorethen
(TCE) als Modellschadstoff, untergeordnet auch Perchlorethen sowie die zwei- und
einfachchlorierten Ethene, wurde in Batch, Saulen und Feldversuchen der EinfluR von CI,
SO,*, HCOs;, PO,*, Huminstoffen, H,SiO,, NO3 und CrO,> auf die reduktive
Dehalogenierung von aliphatischen chlorierten Kohlenwasserstoffen an Fe® untersucht.
Dariiber hinaus wurde die gegenseitige Beeinflussung von NO5/CrO,* und Trichlorethen/cis-
1,2-Dichlorethen in FeO—Reaktorsystemen untersucht, Mdglichkeiten der
Reaktivitatssteigerung betrachtet, die Gasentwicklung aufgrund der anaeroben Korrosion an
den potentiell einsatzfahigen Eisengranulaten charakterisiert und thermodynamische sowie
kinetische Modellvorstellungen entwickelt und diese anhand der erhobenen Datensétze
erprobt. In zwei Feldapplikationen konnten komplex zusammengesetzte Systeme untersucht
werden und die Zusammenhange aus den Einzeluntersuchungen partiell Gbertragen werden.
Zur Bearbeitung der Fragestellung war es notwendig, ein angepafites System von
Saulenversuchen zu erarbeiten, das sowohl der Reaktivitat der betrachteten Schadstoffe als
auch ihrer Leichtfllichtigkeit Rechnung trug.

Abbaugeschwindigkeit

Neben den metallspezifischen Eigenschaften wie Legierungsbestandteile und
Herstellungsverfahren, die sich grundsétzlich auf die Korrosionsneigung auswirken, ist die
GroRRe der verfugbaren reaktiven Oberflache pro Volumeneinheit fur die erzielbare
Abbauleistung an einem Eisengranulat die entscheidende Grolle. Im Zuge der
durchgefuihrten Arbeiten konnte aufgezeigt werden, dafld der CKW-Abbau nicht kontinuierlich
mit einer Kinetik pseudo erster Ordnung (Halbierung der Ausgangskonzentration pro
Zeiteinheit) beschrieben werden kann. Vielmehr bildet sich bei der Uberschreitung eines
systemcharakteristischen Verhaltnisses von Schadstoff zu reaktiver Oberflache ein
gquasistationarer Zustand aus, in dem die diffusiv kontrollierte Nachlieferung des
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Schadstoffes zur Oberflache schneller ist als die Geschwindigkeit der eigentlichen
Dechlorierung an der Oberflache und in dem das gesamte Abbauverhalten mit einer Kinetik
pseudo nullter Ordnung (konstanter Umsatz pro Zeiteinheit) beschrieben werden muf3.

Einflul® von Grundwasserinhaltsstoffen

Entsprechend der entwickelten Modellvorstellungen kann eine (partielle) Inhibierung des
CKW-Abbaus an Eisengranulaten immer dann auftreten, wenn die Grol3e der verfugbaren
reaktiven Oberflache verkleinert wird oder die Reaktivitdt des Eisens herabgesetzt wird. Im
umgekehrten Fall kommt es zu einer Steigerung des Abbaus. Im Kontakt zu kontaminierten
ionenarmen Losungen bildet sich auf der Oberflache von metallischem Eisen eine
Préazipitatschicht aus, die sich aus Magnetit (réontgenografischer und
elektronenmikroskopischer Nachweis) und untergeordnet aus Fe(OH), (theoretische Phase,
Existenznachweis noch nicht erbracht) zusammensetzt. Aufgrund der relativ guten
Elektronenleitfahigkeit von Magnetit und der anscheinend ausreichend vorhandenen
lonenleitfahigkeit der inkoh&renten Prazipitatschicht, wird der CKW-Abbau an derartig
ummantelten Eisengranulaten nicht signifikant behindert und es bilden sich quasistationare
Zustande aus.

Der Einflul3 oxidierender (NOg, CrO42') prazipitierender (PO43', HCOj3, H4Si04, HSY) und
oberflachenkomplexbildender Grundwasserkonstituenten (z.B. CI, S0,7, Huminstoffe) auf
den Abbau von CKW kann auf die Veranderung der Oberflachenbeschaffenheit des
Eisengranulates zurtckgefihrt werden. Beim Auftreten von Mischkontaminationen wird das
Abbauverhalten zusatzlich durch eine Konkurrenz um die reaktiven Platze an der Oberflache
bestimmt.

Es zeigte sich, daR mit steigenden Konzentrationen der lonen SO,* (100, 500, 1000 mg/l)
und PO,* (1, 10, 100 mg/l) der TCE-Abbau zunehmend inhibiert wird, was sich in einem
Ubergang der Reaktionskinetik erster zu nullter Ordnung &ufRerte. Die Verringerung der
verfigbaren reaktiven Oberflache kann auf die Fallung von Vivianit bzw. die Belegung von
Sorptionsplatzen durch SO,* oder dessen Einbau in die Oberflachenprézipitate (Green Rust)
zuruickgefuhrt werden. Durch eine Animpfung der Versuchssaulen mit sulfatreduzierenden
Mikroorganismen konnte eine Sulfatreduktion in einer Versuchsséaule etabliert werden. Die
Bildung von Sulfid fuhrte zur Fallung eisensulfidischer Phasen und verbunden mit deren
Elektronen- und lonenleitfahigkeit zu einem Anstieg der Abbaugeschwindigkeit um den
Faktor 5.

Zur Beurteilung des Einflusses karbonathaltiger Lésungen auf den Prozel3 der reduktiven
Dechlorierung von TCE wurde ein Saulenversuch mit TCE-haltigen Ca(HCO3),-Losungen (2
mmol/l, 5 mmol/l) betrieben. Es zeigte sich, dal wahrend der Betriebsphase mit 2 mmol/l
Ca(HCOy), die Ratenkoeffizienten des TCE-Abbaus gegeniber dem Referenzsystem mit
demin. H,O anstiegen. Die Reaktivitatssteigerung des Systems war nur zwischenzeitlich zu
beobachten und ist auf die Auflésung der pra-existenten metallbedeckenden Magnetitphase
zurlckzuftuhren. Nach Zugabe der 5 mM Ca(HCO3),-Losung nahmen die Ratenkoeffizienten
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des TCE-Abbaus wieder ab, was durch die dann Uberwiegende Prazipitation von
metallbedeckenden Karbonat-Phasen verusacht wird.

Die Zugabe von Chlorid (25, 100, 1000, 5000 mg/l) fdhrte zu keinen signifikanten
Anderungen der TCE-Abbauraten, lediglich bei hohen Chloridkonzentrationen konnte eine
geringfligige Zunahme der Abbauraten beobachtet werden.

Huminstoffe und geldstes Silikat fihren zu einer Verlangsamung des CKW-Abbaus am
Eisengranulat, wobei durch die Bildung schwerldslicher Eisensilikatphasen oder die Sorption
von Huminstoffen die reaktive Oberflache verkleinert wird und es somit schon bei kleineren
CKW-Konzentrationen zu einem Abbauverhalten pseudo nullter Ordnung kommt.

In aerobe Aquiferen kann in langen Zeitrdumen, durch die Redoxreaktion von Sauerstoff mit
nullwertigen Eisen und der Bildung von Fe(lll)(hydr)oxiden unter Volumenszunahme, die
Permeabilitat auf den ersten Zentimetern eines Reaktorsystems abnehmen. Einen Einfluld
auf die Abbaugeschwindigkeit von CKW konnte im Beobachtungszeitraum aber nicht erkannt
werden.

Das oxidierend wirkende NO3 (10 mg/l, 50 mg/l, 250 mg/l) und auch Cr0,* (22, 116, 350
mg/l) fahrten zu einer Verzégerung des Einsetzens des TCE-Abbaus, nicht jedoch zu
Anderungen der Abbaurate. Nach der abiotischen Reduktion von Cr(VI) und darauffolgender
Fixierung in Form von schwerldslichen Cr(lll)(Hydr)oxiden konnten am Ablauf der Fe®-
Reaktoren keine Crges-Konzentrationen tber 0.5 mg/l nachgewiesen werden, tberwiegend
waren die Konzentrationen kleiner als 50 pg/l. Bei andauernder Applikation kommt es zu
einer vollstandigen Passivierung der Eisenoberflaichen und zum Durchbruch der
Kontaminanten, wobei die Passivierung allein durch die abiotische Nitratreduktion reversibel
ist. In beiden Fallen fiihrt das hohere Oxidationspotential zur Anderung des Fe(ll)/Fe(lll)-
Verhdltnisses in den Magnetitprazipitaten und dies aufgrund der dadurch stark
zunehmenden isolierenden Eigenschaften der Prazipitatschicht zur Unterbindung des
Elektronentransfers. Im Fall von Chromat isolieren die gebildeten Cr(lll)(hydr)oxide
zusatzlich und es kommt durch die zu erwartende vollstdndige Oxidation von Fe(ll) zur
Bildung von Fe(lIl)(hydr)oxiden.

Metabolitenbildung

In allen durchgefiihrten Untersuchungen konnte aufgezeigt werden, das die Freizetzung von
Metaboliten bei der reduktiven Dechlorierung in Fe®-Reaktorsystem vernachléssigbar ist. Die
Freisetzungsrate lag in jedem Fall bei wenigen Mol%o. der jeweiligen Muttersubstanz.

Konkurrenzsysteme

Die Untersuchung der Konkurrenzsysteme TCE/cis-1,2-DCE und Chromat/Nitrat mit jeweils
zwei unterschiedlich starken Oxidationsmitteln zeigte den generellen Trend, daf3 der Abbau
bzw. die Reduktion der schwacheren Oxidationsmittel (cis-1,2-DCE oder Nitrat) im Vergleich
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zur Reaktionsgeschwindigkeit in Einkontaminatensystemen verlangsamt wird. Die
Reaktionsgeschwindigkeit der starkeren Oxidationsmittel bleibt dagegen mit den
Referenzsystemen vergleichbar. Die passivierende Wirkung von Chromat und Nitrat ist nicht
additiv. Die Beobachtungen kénnen mit einer Konkurrenz um die reaktiven Platze an der
Oberflache des Eisengranulates erklart werden.

Gasentwicklung

Weitere Saulenversuche wurden durchgefuhrt, um Reaktivitatsdifferenzen kommerzieller
Eisensorten bei der anaeroben Korrosion und damit der Wasserstoffgasentwicklung zu
erfassen. Die Gasentwicklungsraten der getesteten Eisensorten variieren zwischen 0.0 und
2.44 mmoled*kg(Fe)™. Es wurde deutlich, daR das AusmalR der Wasserstoffentwicklung
neben den metallspezifischen Eigenschaften von der geochemischen Beschaffenheit der
verwendeten Wasser (pH-Wert, O,- und HCO3-Gehalt) abhéngt. Die durch die anaerobe
Korrosion hervorgerufene Freisetzung gasférmigen Wasserstoffes ist fiir durchstromte Fe’-
Reaktionszonen als problematisch zu bewerten, da die Gasphase zur Verringerung der
Permeabilitat und auch der Reaktivitéat (Belegung reaktiver Oberflachen) fihrt. Anderseits
fordert der erhohte H,-Partialdruck die Entwicklung von sulfat- und nitratreduzierenden
Mikroorganismen, was zur Minimierung einer Ammoniumbildung, einer
Reaktivitatssteigerung durch die Bildung von eisensulfidischen Phasen, der Unterbindung
der nitratinitiierten Eisenpassivierung, der Festlegung einer Reihe von Schwermetallen in
sulfidischer Form und zu einer Verkleinerung der Gasfreisetzung fihrt.

Modellentwicklung und -anwendung

Fir eine statische Auswertung der in den Eisenreaktorsystemen auftretenden Mischkinetik
(0./1. Ordnung) konnte ein Modellansatz entwickelt werden, mit dem das Abbauverhalten
approximiert werden kann und die fir eine Dimensionierung einer in-situ-Reaktionswand
notwendigen KenngréRen kdnnen extrahiert werden kdnnen. In komplexeren Systemen, in
denen eine kontinuierliche Veréanderung der Oberflachen bertcksichtigt werden muf3, kann
mit einem numerischen Transport/Reaktions-Modell neben der Ermittlung der technischen
Grof3en dariiber hinaus eine partielle Prognose zur Langzeitreaktivitat aufgestellt werden. Mit
der Modifikation des Modellprogrammes TBC wurden hierzu die ersten Vorarbeiten geleistet,
so  wurden die Modellvorstellung der Mischkinetik beim CKW-Abbau,
Konkurrenzsorptionsprozesse und erste Mineralumsatzreaktionen bereits implementiert.

Der mineralogische Bestand der Prazipitatschichten (z.B. Fe;0,, FeS, Fe3(POy),¢2H,0,
CaCO;, FeCOj) konnte rontgendiffraktometrisch oder elektronenmikroskopisch bestimmt
werden und ermdglichte, im Verbund mit der Analytik der gelésten Wasserinhaltstoffe, die
Validierung geochemischer Gleichgewichtsmodelle. Es zeigte sich, daf3 mit dem Einsatz des
modifizierten  thermodynamischen  Modellprogramms PHREEQC die  chemische
Beschaffenheit des Grundwassers nach Passage durch einen Fe®-Reaktionsraum
prognostiziert werden kann. So ist in Fe-oxidisch (FesO,) kontrollierten Systemen mit einer
engen linearen Beziehung zwischen der TCE-Zulaufkonzentration und dem Feges)-Gehalt im
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Ablauf zu rechnen (Feges [mg/l] = 0.7 « TCE [mg/l]). Die Anwesenheit potentieller
Fallungspartner wie PO,* filhrt hingegen zur Prézipitation von Fes(PO,),#2H,0 (Vivianit) und
damit zu Fege-Konzentrationen die um bis zu Faktor 1000 unterhalb der
Gleichgewichtskonzentrationen von Fe;O, (Magnetit) liegen. Generell konnte festgestellt
werden, dal3 die gemessenen und modellierten Ablaufkonzentrationen der verschiedenen
Systeme sich nur unwesentlich unterscheiden, so dal’ im Hinblick auf die wasserrechtliche
Genehmigungsfahigkeit von Fe’-Reaktionswanden belastbare Aussagen gemacht werden
kénnen.

Feldanwendungen

Im Zuge von zwei Felduntersuchungen wurde in Zusammenarbeit mit der I.M.E.S. GmbH
(Wangen) sowie der Mull & Partner Ing. GmbH (Grabsen) der Betrieb einer Fe® on-site
Pilotanlage auf dem Firmengelande der Bosch AG (Stuttgart/Bachnang) sowie der Bau und
Betrieb einer Fe® in-situ Reaktionswand in Rheine/NRW wissenschaftlich konzipiert, betreut
und ausgewertet. Am Standort Backnang lag der Untersuchungsschwerpunkt auf der
Quantifizierung von inhibierenden (Carbonatfallung und Wasserstoffbildung) und
beschleunigenden (Sulfatreduktion) Faktoren des CKW-Abbaus. Am Standort Rheine wurde
die Langzeitstabilitat des CKW-Abbaus(im wesentlichen PCE) sowie der Metabolitenbildung
an unterschiedlichen Eisengranulaten unter Feldbedingungen untersucht. Dariber hinaus
galten die Untersuchungen den Wechselwirkungen zwischen Grundwasser und
Aquiferfestphase im Abstrom der Reaktionswand.

Beim Betrieb einer Pilotanlage (on-site-Fe’-Reaktor, 2 m3 Reaktorvolumen) auf dem
Firmengelande der Robert Bosch AG in Stuttgart/Backnang ergaben sich Probleme
hinsichtlich der geforderten Langzeitreaktivitat. Die chlorierten Kontaminanten TCE, 1,2-
DCE(cis) und VC wurden mit zunehmender Laufzeit immer langsamer abgebaut. Mit einem
am Standort parallel zum Reaktor durchgefuhrten S&ulenversuch (L: 1,3 m, D: 30 cm)
konnten durch eine umfangreiche Analyse der natlrlichen Grundwasserinhaltsstoffe sowie
der Kontaminanten bestimmt werden, welche Prozesse fir die zunehmende Inhibierung der
reduktiven Dechlorierung verantwortlich sind, es handelt sich vor allem um eine Folge der
massiven Karbonatfallung.

Am Standort Rheine konnte bis zum Ende der Projektlaufzeit die Funktionalitdt des
installierten Reaktionswandsystems Uber einen Zeitraum von (ber 12 Monaten bestatigt
werden. Neben der Bilanzierung des CKW-Abbaus konnte Uber eine Betrachtung der
Karbonatfallung, der Nitrat- und Sulfatreduktion, des Elektronenbedarfs zum Abbau der
Kontaminanten eine Erklarung fur die Abnahme der Wasserstoffemission aus der
Reaktionswand gefunden werden. Erstmalig konnte auch aufgezeigt werden, daf3 die in
speziell konzeptionierten Laborversuchen bestimmten Abbauparameter auf den Feldfall
Ubertragen werden kdnnen und damit wurde eine notwendige Grundlage fir die Anwendung
der Reaktionswandtechnologie im nationalen Maf3stab geschaffen.
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Systemoptimierungen

Zur Untersuchung Uber Mdglichkeiten die Abbauleistung zu optimieren, wurden Mischungen
aus Aluminium und Eisen sowie palladisierte Eisen- und Aluminiumgranulate eingesetzt. Die
Abbaugeschwindigkeit an den palladisierten Granulaten lag in Batchversuchen um ein
vielfaches Uber der an einfachen Eisengranulate. In Saulenversuchen konnte die Steigerung
der Abbauleistung nicht aufrecht erhalten werden, vielmehr kam es innerhalb kurzer Zeit zur
Inhibierung der durch die Lokalelementbildung hervorgerufenen Reaktivitatssteigerung.
Dennoch zeigte die Palladisierung, daf® auch Verbindungen, die sich mit unbehandelten
Metallgranulaten nicht abbauen lassen, durch die Dotierung der Metalloberflachen behandelt
werden kénnen. Fir die Anwendung in statischen Systemen muissen aber Wege gefunden
werden, eine Vergiftung der Katalysatoren an der Oberflache zu verhindern.
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4.2 Fazit

Der Einsatz von nullwertigem Eisen zur in-situ-Sanierung CKW-kontaminerter Aquifere stellt
nach den Ergebnissen des Forschungsprojektes eine nicht nur gangbare, sondern zu
praferirende Alternative zu "pump & treat"-Maflinahmen dar, auch wenn durch eine erhohte
Fracht inhibierend wirkender Grundwasserinhaltsstoffe die generelle Eignung eingeschrankt
wird. Vor allem stark karbonatisierte Wasser fiihren zu einer verfriihten Systempassivierung,
ebenso wie hohe Frachten starkerer anorganische Oxidationsmittel einen langerfristigen
CKW-Abbau an den Eisenoberflachen verhindern.

Alle Untersuchungen zeigen, dafl} sich die passivierend wirkenden geochemischen
Reaktionen systematisch verhalten und auch korrosionsférdernde Reaktionen einer Ordnung
unterliegen. Eine Hauptsteuergrdl3e ist dabei die Oberflachengréf3e pro Volumeneinheit aber
auch materialspezifische Eigenschaften sind zu berticksichtigen, so daR die Ubertragung von
einem System auf ein anderes mit gleicher OberflachengréRe pro Volumeneinheit nur mit
Einschrankungen mdoglich ist. Das systematische Verhalten der Anderung der
Abbaugeschwindigkeit, der anderen  geochemischen Reaktionen und der
Wasserstoffentwicklung zeigt deutlich, daf sich fur die untersuchten Systeme komplexe
Transport/Reaktionsmodelle  weiterentwickeln  lassen, die eine Prognose der
Langzeitstabilitat ebenso wie der Abbaugeschwindigkeit in Mischkontamination erméglichen.
Diese Weiterentwicklung sollte Ziel der nachfolgenden Forschung sein, da es bis heute nur
moglich ist, mit Hilfe einer speziellen Laboruntersuchung diese Prognosen zu erstellen.

Durch das reduzierende Milieu und den erhéhten pH-Werten in Eisenreaktoren wird ein
Grundwasser wahrend der Passage stark verandert, bisher konnten aber keine Emissionen
anorganischer Wasserinhaltstoffe aus Versuchsreaktoren, im Labor oder Feld, in einer
GrofRenordnung beobachtet werden, die umwelttoxikologische Relevanz hatten.

Insgesamt bestehen nach Erachten der Projektbeteiligten nur wenige Griinde, die gegen den
Einsatz der Technologie sprechen.
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Batchversuche mit Fe®
Kontamination Konzentration des Grundwasserkonstituent | Konzentration des Grund- | CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
Kontaminanten [mg/] wasserkonstituenten [mg/l] Analysen Analysen messungen
01. TCE 24 Chlorid | 0 (Referenzsystem) 21 7 7 7
02. TCE 26 Chlorid 100 15 5 5 5
03. TCE 28 Chlorid 500 30 10 10 10
04. TCE 28 Chlorid 500 30 10 10 10
05. TCE 26 Chlorid 1000 33 11 11 11
06. TCE 26 Chlorid 1000 30 10 10 10
07. TCE 22 Chlorid 5000 24 8 8 8
08. TCE 21-30 Sulfat| 0 (Referentsystem) 33 11 22 11
09. TCE 21-30 Sulfat 100 33 11 22 11
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10. TCE 21-30 Sulfat 1000 33 11 22 11
11. TCE 21-30 Sulfat 1300 33 11 22 11
12. TCE 30 Phosphat| 0 (Referenzsystem) 144 48 96 48
13. TCE 30 Phosphat 1 108 36 72 36
14. TCE 30 Phosphat 10 108 36 72 36
15. TCE 30 Phosphat 100 108 36 72 36
16. TCE 13-20 Nitrat| O (Referenzsystem) 36 12 12 12
17. TCE 13-20 Nitrat 10 36 12 24 12
18. TCE 13-20 Nitrat 50 36 12 24 12
19. TCE 13-20 Nitrat 100 36 12 24 12
20. TCE 40 - - 96 - 32 -
21. TCE 50-60 - - 96 - 32 -
22. cis-DCE 50 - - 96 - 32 -
23. cis-DCE 50 - - 108 - 36 -
24. PCE 1-2 - - 96 - 32 -
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25. PCE 35-50 - 96 - 32 -
26. PCE 45-65 - 108 - 36 -
27. PCE 70-80 - 10 - 36 -
28. - - - - - 20 -
Summe: 1731 309 833 309
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Batchversuche mit palladisiertem Fe°
Kontamination Konzentration des Kontaminanten Palladisierungsgrad CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
[mg/] Analysen Analysen messungen
[Gew.-%]
01. 1,4-DCB 20 0 (Referenzsystem) 48 32 16 16
02. 1,4-DCB 20 0,001 48 32 16 16
03. 1,4-DCB 20 0,01 48 32 16 16
04. 1,4-DCB 20 0,1 48 32 16 16
05. TCE 20 0 (Referenzsystem) 48 32 16 16
06. TCE 20 0,001 48 32 16 16
07. TCE 20 0,01 48 32 16 16
08. TCE 20 0,1 48 32 16 16
Summe: 384 256 128 128
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Batchversuche mit palladisiertem Al°
Kontamination Konzentration des Kontaminanten Palladisierungsgrad CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
[mg/] Analysen Analysen messungen
[Gew.-%]
01. 1,4-DCB 20 0 (Referenzsystem) 48 32 16 16
02. 1,4-DCB 20 0,001 48 32 16 16
03. 1,4-DCB 20 0,01 48 32 16 16
04. 1,4-DCB 20 0,1 48 32 16 16
05. TCE 20 0 (Referenzsystem) 48 32 16 16
06. TCE 20 0,001 48 32 16 16
07. TCE 20 0,01 48 32 16 16
08. TCE 20 0,1 48 32 16 16
Summe: 384 256 128 128
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Séaulenversuche mit Fe (100 x 10 cm)
Kontamination Konzentration des Grundwasserkonstituent | Konzentration des Grund- | CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
Kontaminanten [mg/] wasserkonstituenten [mg/l] Analysen Analysen messungen
01. TCE 11 Chlorid | 0 (Referenzsystem) 240 20 20 40
02. TCE 9 Chlorid 25 210 50 50 100
03. TCE 8-14 Chlorid 100 210 50 50 100
04. TCE 14-37 Chlorid 1000 240 70 70 140
05. TCE 37-10 Chlorid 5000 240 70 70 140
06. TCE 10-20 Sulfat| 0 (Referenzsystem) 210 50 100 100
07. TCE 10-20 Sulfat 100 210 50 100 100
08. TCE 10-20 Sulfat 500 180 50 100 50
09. TCE 10-20 Sulfat 1000 210 60 120 60
10. TCE 10-20 SO,” | HCOs / 1300/ 600 /50 360 80 160 80
NH,"
11. TCE 200 - - 150 10 10 10
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12. TCE 15-25 Phosphat| 0 (Referenzsystem) 240 30 60 60
13. TCE 15-25 Phosphat 1 150 30 60 60
14. TCE 15-25 Phosphat 10 240 40 80 80
15. TCE 15-25 Phosphat 100 210 50 100 50
16. TCE 15-25 Chromat| 0 (Referenzsystem) 210 60 60 60
17. TCE 15-25 Chromat 10 270 60 120 60
18. TCE 15-25 Chromat 52 240 60 120 60
19. TCE 15-25 Chromat 156 210 60 120 60
20. TCE 12-16 Nitrat| O (Referenzsystem) 270 60 80 40
21. TCE 12-16 Nitrat 10 180 80 90 40
22. TCE 12-16 Nitrat 50 180 90 90 40
23. TCE 12-16 Nitrat 240 180 50 50 30
24. TCE 16 - - 210 40 40 40
25. TCE 40 - - 240 30 30 30
26. cisDCE / TCE 2-3/40 - - 210 40 40 40




Anhang C - Liste der durchgefuhrten Untersuchungen 237
27. cis-DCE / TCE 16-26 /40 - - 210 40 40 40
28. cis-DCE 36 - - 240 40 40 40
29. - - | Borat/Fluorid/Chlorid (als Tracer) 0 0 60 20
30. - - | Borat/Fluorid/Chlorid (als Tracer) 0 0 60 20
31. TCE 10 Silicium| O (Referenzsystem) 800 200 200 200
32. TCE 10 Silicium 5 240 60 60 60
33. TCE 10 Silicium 12 180 50 50 50
34. TCE 10 Huminséure | 0 (Referenzsystem) 800 200 200 200
35. TCE 10 Huminséaure 1 240 60 60 60
36. TCE 10 Huminséaure 10 180 50 50 50
37. Chromat 130 Nitrat 25 0 520 260 260
Summe: 8590 2560 3070 2670
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Séaulenversuche mit palladisiertem Fe® (100 x 10 cm)
Kontamination Konzentration des Kontaminanten Palladisierungsgrad CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
[ma/l] Analysen Analysen messungen
[Gew.-%]
01. 1,4-DCB 10 0,01 240 120 60 60
02. TCE 15 0,01 210 140 70 70
Summe: 450 260 130 130
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Saulenversuche (30 x 4 cm)
Kontamination Konzentration des Grundwasserkonstituent | Konzentration des Grund- | CKW-Analysen Kationen- Anionen- Sonden-
Kontaminanten [mg/l] wasserkonstituenten [mg/I] Analysen Analysen messungen
01. - - Chlorid| 0O (Referenzsystem) - 15 15 30
02. - - Chlorid 25 - 25 25 50
03. - - Chlorid 100 - 25 25 50
04. - - Chlorid 1000 - 20 20 40
05. - - Chlorid 5000 - 25 25 50
06. - - Phosphat 1 - 24 24 24
07. - - Phosphat 10 - 20 20 20
08. - - Phosphat 100 - 20 20 20
09. TCE 20-25 Phosphat 10 48 16 32 16
10. TCE 30-35 Phosphat 100 48 16 32 16
11. - - Chromat 10 - 45 45 45
12. - - Chromat 80 - 55 55 55
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13. - - Nitrat| O (Referenzsystem) - 15 - 15
14. - - Nitrat 10 - 20 40 30
15. - - Nitrat 50 - 60 20 40
16. - - Fluorid/Borat (als Tracer) - - 60 30
17. - - Fluorid/Borat (als Tracer) - - 60 30
18. - - Fluorid/Borat (als Tracer) - - 60 30
Summe: 96 401 240 591

Kontamination Konzentration des Gasphasen-Analysen CKW-Analysen Kationen-Analysen Anionen-Analysen Sonden-messungen

Kontaminanten [mg/]

19. - - 30 6 30 30 60
20. - - 30 6 30 30 60
21. - - 30 6 30 30 60
22. TCE 10-20 30 6 30 30 60
23. TCE 10-20 30 6 30 30 60
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24. TCE 10-20 30 6 30 30 60
Summe: 180 36 180 180 360




Anhang C - Liste der durchgefiihrten Untersuchungen 242

Oberflachenuntersuchungen

Untersuchtes Material / Zugehoriger Versuch Oberflachen-Untersuchung Anzahl der Analysen
01. Unbehandeltes Eisen (GH-R) REM-EDAX
02. Unbehandeltes Eisen (GH-R) REM-EDAX
03. Unbehandeltes Eisen (Betonzuschlag) REM-EDAX
04. Beschichtetes Eisen (Betonzuschlag) REM-EDAX
05. Unbehandeltes Eisen (GH-R) BET
06. Suspension BET
07. | Pulverpraparate aus Phosphat-Saulenversuch XRD
08.| Pulverpraparate aus Chromat-Saulenversuch XRD
09. HCl-vorbehandeltes Eisen BET
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On-site Saulenversuch (Projekt Backnang)
Analysenzahlen pro Parameter
CKW (PCE, TCE, cDCE, Ca Mg Fe Mn K Na NH,* cr S0~ NOs Alkalitat TIC pH
tDCE,1,1-DCE, VC (Titration)
510 170 170 170 170 170 170 170 170 170 170 16 170 170
Summe Kationen-Analysen: 1190 Summe Anionen-Analysen: 696 Summe Sondenmessungen: 170
Dimensionierungs-Saulenversuch (Projekt Rheine)
Analysenzahlen pro Parameter
CKW (PCE, TCE, cDCE, Ca Mg Fe Mn K Na NH," cr S0~ NO3 Alkalitat TIC pH
tDCE,1,1-DCE, VC (Titration)
180 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 - 60 60

Summe Kationen-Analysen: 420

Summe Anionen-Analysen: 240

Summe Sondenmessungen: 60
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Felduntersuchungen (Projekt Rheine, Beprobung von 7 Grundwassermelistellen)

Analysenzahlen pro Parameter

CKW (PCE, TCE, cDCE, Ca Mg Fe Mn K Na NH," cr S0.% NO5 TIC pH Eh 02 Lf
tDCE,1,1-DCE, VC
105 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35

Summe Kationen-Analysen: 245

Summe Anionen-Analysen: 140

Summe Sondenmessungen: 105

Saulenversuche zur Bestimmung der H,-Entwicklung bei Verwendung eines kontaminierten natlrlichen Grundwassers

Analysenzahlen pro Parameter

CKW (PCE, TCE, cDCE, | Gasmessungen Ca Mg Fe Mn K Na NH," Ccr S0.% NO3 Alkalitat pH
tDCE,1,1-DCE, VC (Titration)
300 22 80 80 80 80 80 80 80 80 80 80 80 80
240 21 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60
240 21 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60 60
Summe CKW-Analysen:780 Summe Gasmessungen: 64 Summe Kationen-Analysen: 1400 Summe Anionen-Analysen: 800 Summe Sondenmessungen: 200
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Zusammenfassung der durchgefiihrten Versuche mit dem  zugehoérigen
Analysenaufwand
CKW- Kationen- Anionen- Sonden- Gas-

Analysen Analysen Analysen messungen messungen
Batchversuche mit Fe(0) 1731 309 833 309 0
Batchversuche mit 384 256 128 128 0
palladisiertem Fe(0)
Batchversuche mit 384 256 128 128 0
palladisiertem Al(0)
Saulenversuche mit Fe(0) 8590 2560 3070 2670 0
(100 x 10cm)
Saulenversuche mit 450 260 130 130 0
palladisiertem Fe(0) (100 x
10cm)
Saulenversuche (30 x 4 cm) 132 581 420 951 180
On-site Saulenversuch 510 1190 696 170 0
(Projekt Backnang)
Dimensionierungs- 180 420 240 60 0
Saulenversuch (Projekt Rheine)
Felduntersuchungen (Projekt 105 245 140 105 0
Rheine, Beprobung von 7
Grundwassermelfstellen)
Saulenversuche zur 780 1400 800 200 64
Bestimmung der H,-Entwicklung
bei Verwendung eines
kontaminierten natdrlichen
Grundwassers
Summe 13246 7477 6585 4851 244







