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Kurzreferat
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Abstract

The present thesis contributes to the development of a new concept for groundwater remediation.
The central idea is to generate in-situ sorption barriers for organic contaminants in the aquifer based
on injection and immobilisation of colloidal activated carbon. The stabilisation of aqueous
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1 Einleitung und Problemdarstellung

Grundwasser stellt fir den Menschen wie auch fir die gesamte belebte Umwelt eine essen-
zielle Ressource dar. Etwa 74 % der offentlichen Trinkwasserversorgung in Deutschland
werden durch die Entnahme von Grundwasser gewdhrleistet [Umweltbundesamt 2007]. Im
Hinblick auf die verfiigbaren Grundwassermengen bestehen in Deutschland keine Probleme.
Dennoch haben systematische Uberwachungen der Grundwasserbeschaffenheit gezeigt, dass
der gute Zustand des Grundwassers vielerorts gefahrdet ist. Nach Aussagen des Umwelt-
bundesamts [2007] gelten > 50 % aller Grundwasservorrate in Ostdeutschland als anthropogen
beeinflusst. Neben punktuellen Quellen, wie z. B. Altstandorte, Altablagerungen, Unféllen mit
wassergefahrdenden Stoffen oder undichten Abwasserkanélen, liefern flachenhafte Eintrage
aus Landwirtschaft, Industrie und Verkehr einen erheblichen Beitrag zur Belastung des Grund-
wassers.

Vorsorgender Grundwasserschutz besitzt eine hohe Prioritat, kann jedoch bestehende Grund-
wasserschaden nicht ungeschehen machen. Historisch bedingt existieren insbesondere in der
mitteldeutschen Industrieregion groRraumige Grundwasserverunreinigungen, wie z.B. die
Megasites Bitterfeld/Wolfen und Zeitz, fir die noch keine befriedigenden Lésungen zur
Gefahrenabwehr existieren. Daneben existiet deutschlandweit eine grofle Anzahl an
sanierungsbedurftigen Grundwasserschadensféllen von geringerem Ausmaf. Schatzungen
reichen von ca. 50000 bis 240000 Verdachtsflachen in Deutschland [Umweltbundesamt 2007,
Kobus et al. 1996]. Nach Einschatzung von Kobus et al. [1996] besteht in ca. 10 % der Falle ein
dringender Handlungsbedarf, da von diesen eine akute Gefahr fir den Menschen sowie die
angrenzenden Okosysteme ausgehen kann.

Prinzipiell stellt Grundwasser eine erneuerbare Ressource dar. Auf Grund der bio-
geochemischen Gegebenheiten in kontaminierten Aquiferen, d. h. des Vorliegens von z. T.
anaeroben Verhiltnissen und niedrigen Temperaturen sowie eines Mangels an Elektronen-
donatoren, laufen naturliche mikrobielle Prozesse nur sehr langsam ab. In gewisser Weise
verliert Grundwasser dadurch die Eigenschaft einer erneuerbaren Ressource. Die Kosten flr
eine Sanierung aller Altlastenstandorte in Deutschland wiirden aus heutiger Sicht und nach
derzeitigem Stand der Technik eine erhebliche volkswirtschaftliche Belastung darstellen
(entsprechend einer Schatzung aus 1996: ca. 50 bis 150 Milliarden Euro fir die Sanierung aller
Standorte [Kobus et al. 19986]).

Die Behandlung von flichenhaften Kontaminationen wie Pestiziden, Nitrat etc. ist nach dem
derzeitigen Stand der Technik nicht méglich. Die bisher am héaufigsten angewendete
Technologie zur Behandlung von punktuellen Quellen sowie davon ausgehenden Fahnen, die
Hebung und oberirdische Behandlung des Grundwassers (sogen. Pump-and-Treat-Verfahren),
hat einen hohen technischen Stand erreicht, erweist sich jedoch in den meisten Féllen als
langwierig und kostenintensiv. Als Alternative zu den etablierten Pump-and-Treat-Verfahren
sind in den 90er Jahren passive Verfahren, wie z. B. permeable Barrieren und Funnel-and-
Gate-Systeme, vorgeschlagen und erprobt worden [Teutsch et al. 1996, Dahmke 1997,
Richardson und Nicklow 2002]. Unbestritenen Vorteilen stehen jedoch auch bestimmte
Nachteile gegeniiber: Neben hohen Investitionskosten fur die Errichtung der notwendigen
unterirdischen Bauwerke treten in der Praxis haufig hydraulische Probleme auf. Daraus ergibt
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sich ein Forschungsbedarf fir die Entwicklung von neuen, kostengiinstigen und ressourcen-
schonenden Verfahren.

Als eine neue, aussichtsreiche Technologie zur Sanierung von kontaminierten Aquiferen wird
die direkte Injektion von Sorbenzien und Reagenzien als kolloidale Suspension betrachtet
[Burris und Antworth 1992, Wagner et al. 1994, Danzer und Grathwohl 1997, Balcke 2000,
Tratnyek und Johnson 2006]. Im Gegensatz zu den permeablen Barrieren kann der Aufbau von
solchen In-situ-Behandlungszonen mit Hilfe von einspiilbaren Sorbenzien und Reagenzien
kostengtnstiger Uber Injektionsbrunnen oder -lanzen erfolgen. Diese kénnen dariiber hinaus an
Inhomogenitdten in der Schadstoffverteilung sowie im geologischen Aufbau des Aquifers
wesentlich besser angepasst werden, als dies bei permeablen Bartieren maéglich ist. In der
einschlagigen Fachliteratur wird derzeit der Einsatz von nanoskaligen Eisenpartikeln zur
Quellen- sowie Fahnensanierung intensiv diskutiert [Tratnyek und Johnson 2006, Quinn et al.
2005, Glazier et al. 2006, Miiller et al. 2006a, Elliot und Zhang 2001]. Die Anwendbarkeit dieser
Verfahren ist jedoch auf ein enges Schadstoffspektrum begrenzt [Kéber et al. 2006].

Alternativ dazu sollte im Rahmen dieser Arbeit ein Verfahrenskonzept basierend auf der
Einspllung und Immobilisierung von Aktivkohle (AK) zur Errichtung einer In-situ-Sorptions-
barriere in kontaminierten Aquiferen entwickelt werden (Abbildung 1). Neben dem biologischen
oder chemischen Abbau kann die Ausbreitung von hydrophoben organischen Verbindungen mit
dem Grundwasserfluss durch Sorption unterbunden werden. In der Umwelttechnik ist AK ein
weit verbreitetes, kostenglnstiges und effizientes Adsorptionsmittel und ist okotoxikologisch als
unbedenklich einzustufen. In den bekannten Verfahrensansatzen zur Grundwasserreinigung
wird granulierte Aktivkohle als Adsorberschiittung in Reaktoren oder permeablen Barrieren
eingesetzt.

Injektionsbrunnen
Injektion von kolloidaler AK

Extraktionsbrunnen (optional)
Prozesskontrolle

Kolloid-
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Abbildung 1: Schematische Darstellung des Aufbaus einer In-situ-Barriere aus kolloidaler AK
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Der innovative Grundgedanke des hier beschriebenen Konzeptes liegt darin, AK in
feinstkérniger, kolloidaler Form (de <2 um) einzusetzen. Infolge der Uberfiihrung von gepul-
verter AK durch Feinmahlung in den unteren Mikrometer-Bereich wird dieser eine neue
Eigenschaft zugeordnet, sie wird ,quasi-wasserldslich®. Durch diesen Schritt ist es mdglich, die
exzellenten Sorptionseigenschaften von AK mit den Vorteilen einspilbarer Reagenzien und
Sorbenzien zu verkniipfen. Die Grundidee des Verfahrens wurde in einem Patent vom UFZ
geschiitzt sowie die Verwertungsrechte sichert [Kopinke et al. 2006].

Aus der Literatur ist bekannt, dass die Mobilitat von natiirlichen Kolloiden im Aquifer u. a. von
der PartikelgroRe und der Dichte der Partikel, der lonenstarke und dem pH-Wert des
Grundwassers, den Oberflichenladungen des Kolloids und der Mineralkornoberfldche sowie
der FlieRgeschwindigkeit abhéngig ist [Ryan und Elimelech 1996]. Kretzschmar und Stichler
[1997] postulierten, dass die lonenzusammensetzung sowie die -konzentration des
Grundwassers Schliisselparameter fiir die Stabilitdt und Mobilitdt von Kolloiden in natlrlichen
Aquiferen sind.

Die Herausforderung besteht darin, ein Verfahrenskonzept zur erarbeiten, das es erlaubt,
kolloidale AK fein verteilt und ann&hernd homogen Uber eine Zone mit einer Ausdehnung von
einigen Metern in Aquifersedimenten zu immobilisieren. Neben einer geniigenden Stabilitat der
zu injizierenden AK-Suspensionen muissen die AK-Kolloide zundchst eine ausreichende
Mobilitdt im Aquifer aufweisen, um ausgehend vom Injektionsort die Verteilung Uber die
vorgesehene Behandlungszone in Grundwasserflierichtung zu gewéahrleisten. Gleichzeitig
muss innerhalb einer bestimmten Transportstrecke eine Immobilisierung eintreten.

Die Zielstellung der vorliegenden Arbeit bestand weniger in der detaillierten mechanistischen
Aufkldrung einzelner Phanomene, sondern vielmehr in der methodischen Entwicklung eines
praktikablen Konzeptes zum Aufbau einer In-situ-AK-Barriere unter realitdtsnahen
Bedingungen.
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2 Theoretischer Teil

2.1 Stand der Technik

2.1.1 Aktive Ex-situ-Verfahren

Bei der Behandlung von flachenhaft kontaminiertem Grundwasser werden verschiedene
Sanierungsstrategien verfolgt. Dabei werden zum einen MafRnahmen zur Behandlung der
Schadensquelle und zum anderen zur Fahnenbegrenzung sowohl in-situ als auch ex-situ ent-
wickelt. Neben den aktiven Verfahren gewannen in den letzten Jahren passive Verfahren immer
mehr an Bedeutung. Eine Auswah| moderner Verfahrenskonzepte zur Behandlung von kontami-
nierten Grundwassern sowie Aquiferen werden in Kopinke et al. [2003a] und Khan et al. [2004]
vorgestellt. Bei der Reinigung von kontaminierten Grundwéassern sind folgende Besonderheiten
zu beachten:
- die hohe Verdunnung der Schadstoffe im ppm- bis hin zum ppb-MaRstab,
- die niedrige und nicht zur Steuerung der Reaktionsgeschwindigkeit nutzbare Temperatur von
10-15°C,
- die Anwesenheit von Huminstoffen, geldsten Salzen und von potenziellen Katalysatorgiften
besonders im anaeroben Milieu sowie
- die Gefahr der Bildung von ebenfalls toxikologisch bedenklichen Intermediaten.
Letztere kénnen sich infolge der oftmals unvollstandigen Reaktion unter den unkontrollierbaren
Bedingungen im Aquifer bilden.
Im Allgemeinen sollte bei der Grundwasserreinigung der Quellensanierung gegeniiber der
Begrenzung der Abstromfahne, deren Lange im Bereich einiger hundert Meter liegen kann
[Teutsch et al. 1997], der Vorrang eingerdumt werden. Eine vollstdndige Beseitigung der
Schadensquelle z. B. durch Abkapselung oder Auskoffern ist haufig aus geologischen, tech-
nischen oder finanziellen Griinden schwer realisierbar. Eine héhere technische Relevanz be-
sitzen deshalb Methoden zur Fahnenbegrenzung.
Nach dem Stand der Technik werden zur Reinigung von kontaminiertem Grundwasser die so
genannten Pump-and-Treat-Verfahren, die zu den aktiven Ex-situ-Verfahren zahlen, eingesetzt.
Bei diesem Prozess wird Grundwasser entnommen, dekontaminiert und wieder in den
Grundwasserleiter eingespeist (Abbildung 2). Fir die Dekontamination des Grundwassers
werden verschiedene Verfahren, z. B. Adsorptions-, Oxidations- und mikrobielle Verfahren
angewendet [Kopinke et al. 2003a]. Auf Grund der geringen Léslichkeit der Schadstoffe, ihrer
langsamen Ricklésung aus dem Boden sowie aus Reservoirs in porésen Gesteinen oder
Tonlinsen, dem Vorhandensein einer residualen Schadstoffphase und der Heterogenitat des
Grundwasserleiters ergeben sich oftmals sehr lange Sanierungszeiten, die mit hohen Betriebs-
kosten, insbesondere Energiekosten, verbunden sind. Grathwohl zeigte, dass die Desorption
und Diffusion geringléslicher organischer Verbindungen aus natirlichen Sedimenten sehr
langsam verlduft und daraus abgeleitet Sanierungszeitraume von bis zu mehreren hundert
Jahren vorstellbar sind [Grathwohl und Reinhard 1993, Grathwohl 1992, Grathwoh| 1998].
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Pump & Treat Funnel & Gate Permeable Barriere In-situ-Injektion

Adsorber (Aktivkohle) oder Reaktor (Fe?)

Quelle

Grundwasserfluss

aktive passive aktive

Abbildung 2: Gegeniiberstellung bestehender ex-situ und in-situ Verfahren zur Grundwasserreinigung

2.1.2 Aktive In-situ-Verfahren

In-situ-Verfahren gewannen seit Anfang der 1990er Jahre zunehmend an Bedeutung. Nach
einer in 2003 verdffentlichten Studie der EPA (U.S. Environmental Protection Agency) werden
etwa 25 % der Grundwassersanierungsfalle mit Hilfe von In-situ-Technologien behandelt. Neue
Pump-and-Treat-Verfahren spiilen Hilfsstoffe (z. B. Nahrstoffe, Tenside oder Oxidationsmittel)
in den Aquifer ein, um die Reinigungsprozesse zu beschleunigen. Allerdings kénnen auch sie
nicht die aus komplexen geologischen Bedingungen resultierenden Probleme |Gsen.

Das Prinzip des Soil-Flushing-Verfahrens beruht auf der Spilung des Aquifers mit Tensiden,
Mikroemulsionen oder Kosolvenzien mit dem Ziel der Schadstoffmobilisierung durch Extraktion
der Schadstoffe in die Tensidphase. Die Nutzung von Tensiden zur Desorption ist bei einer
begrenzten Gréle des kontaminierten Areals eine wirkungsvolle Methode [Danzer und
Grathwohl 1997]. Eine vollstdndige Schadstoffdesorption wird unter realistischen Bedingungen
kaum erreicht. Die Festlegung des Endpunktes der Sanierungsaktivitdt gestaltet sich deshalb
als schwierig [Luthy et al. 1997, VEGAS 1998]. Auf Grund der Heterogenitat natdrlicher
Agquifere ist eine Mobilisierung der Schadstoffe kaum vollstandig zu kontrollieren, und es
besteht insbesondere bei Mischphasen die Gefahr, dass es zu einer unerwiinschten
Verlagerung der residualen Schadstoffe in unbelastete Bereiche des Aquifers kommt.

Zu den aktiven In-situ-Verfahren zahlen weiterhin die In-situ-Oxidationsverfahren (ISCO-
Prozesse) und die In-situ-Biodegrationsverfahren. Wahrend bei den In-situ-Oxidationsverfahren
starke Oxidationsmittel, wie z.B. Wasserstoffperoxid und Permanganat, in den Aquifer
eingebracht werden, dosiert man bei den In-situ-Biodegradationsverfahren Elektronen-
donatoren, wie z. B. Melasse, Ethanol, Lactate oder H-freisetzende Verbindungen (HRC-
Hydrogen Releasing Compounds), oder Elektronenakzeptoren, wie z. B. O,, Nitrat oder H,0,
zur Stimulierung des mikrobiellen Abbaus und zur Erzeugung von geeigneten Milieu-
bedingungen fiir mikrobielle Abbauprozesse. Infolge der Vermischung mit dem Grundwasser
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und somit der Ausbreitung der Stoffe werden reaktive Bereiche im Aquifer geschaffen, d. h. der
zu behandelnde Bereich wird als Reaktorraum genutzt. Ein grundlegendes Problem ist dabei,
die begrenzte Mischbarkeit von Reagenzien mit dem Grundwasser. Diese findet effektiv nur in
den Randbereichen statt. Im Vergleich zu den meisten Verfahren, die auf einem minimalen
Eingriff in das Grundwasserregime sowie das Okosystem beruhen, ist der Einsatz von
aggressiven und unselektiven (im Bezug auf die Nebenreaktion mit natirlichem organischem
Material (NOM)) Oxidationsmitteln als harte Methode einzustufen. Die Anwendbarkeit des
Verfahrens ist auf gut durchigssige Bereiche (ki> 10 m s™) begrenzt [Kopinke et al. 2003a].
Das Verfahren basiert auf einem relativ schnellen Kontakt zwischen Oxidationsmittel und
Schadstoffen. Weiterhin ist die Tatsache kritisch zu betrachten, dass die Bildung von unter
Umsténden toxischen und/oder persistenten Zwischenprodukten nicht in jedem Fall
ausgeschlossen werden kann. Eine Nebenreaktion mit NOM fihrt grundsatzlich zu einem
erhéhten Verbrauch an Oxidationsmittel. Die Biodegradationsverfahren kénnen als Unter-
stltzung des Enhanced-Natural-Attenuation-Konzeptes betrachtet werden.

2.1.3 Natural Attenuation

Unter bestimmten Bedingungen kann auch allein die natiirliche Selbstreinigungskraft des
Bodens eine weitrdumige Ausbreitung der Schadstofffahne verhindern. Das mit dem Begriff
»Nattrlicher Ruckhalt und Abbau* beschriebene Konzept (meist unter Natural Attenuation (NA)
zusammengefasst) beruht auf der Beobachtung, dass Schadstofffahnen in kontaminierten Aqui-
feren in aller Regel nur eine begrenzte Ausdehnung erreichen und die meisten Schadstoffe
langfristig auch ohne aktive SanierungsmafRnahmen ,verschwinden® [Teutsch et al. 1997,
Forstner 1998]. Unter natirlichen Bedingungen kommt dem biologischen Abbau von organi-
schen Schadstoffen die mit Abstand grofite Bedeutung als Eliminierungspfad zu. Gemeinsam
ist allen Anwendungen des NA-Konzeptes, dass sie einer besonders intensiven Erkundung der
geologischen Gegebenheiten des Standortes sowie einer fortlaufenden Uberwachung
(Monitoring - Monitored NA) der Konzentrationen der Edukte wie auch der (Abbau-)Produkte
bedirfen. Um eine Beschleunigung des mikrobiellen Schadstoffabbaus zu erreichen, werden
teilweise begrenzte invasive MafRnahmen (z. B. Beliiftung des Aquifers, Zusatz von Nitrat,
Nahrstoffen oder Kosubstraten) ergriffen. An dieser Stelle geht das passive NA-Konzept
flieBend in ein aktives Sanierungskonzept tber, in das Konzept des unterstiitzten natarlichen
Abbaus (Enhanced-NA). NA-Konzepte bieten die Vorteile, dass sie mit deutlich geringeren
Kosten verbunden sind und weniger invasiv sind als aktive Manahmen. Sie sind allerdings auf
Kontaminanten begrenzt, die mikrobiell gut abbaubar sind. Dariiber hinaus kann, z.B. bei
chlorierten Kohlenwasserstoffen (CKW), ein unvollstdndiger Abbau zu neuen, noch starker
toxischen Kontaminanten fiihren. Generell eignet sich NA nicht fiir Standorte, bei denen eine
unmittelbare Gefahrdung fur den Menschen und die angrenzenden Okosysteme besteht.

2.1.4 Passive In-situ-Verfahren

Als geeignete passive In-situ-Methoden haben sich das Konzept der permeablen Barrieren und
das Funnel-and-Gate-Konzept etabliert (Abbildung 2). Durch Errichtung von Bauwerken werden
die Adsorbenzien oder Reagenzien direkt in den Abstrom von Schadensherden quer zur Schad-
stoffausbreitungsrichtung in den Grundwasserleiter eingebaut und wirken als Barriere fir die
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Schadstoffe im Grundwasser. Das kontaminierte Grundwasser fliel3t infolge des hydraulischen
Gradienten - passiv ohne externe Energiezufuhr - durch die reaktive oder mit Sorbens gefillte
Schittung.

Im Rahmen der praktischen Realisierung von permeablen Reaktionsbarrieren im
Grundwasserleiter erlangte nullwertiges Eisen als preiswertes und effektives Reduktionsmittel
(Eq = -0,44 V) eine herausragende Stellung [Dries et al. 2005, Gillham und O'Hannesin 1994].
Die Wirksamkeit von elementarem Eisen zur Reduktion von CKW ist in vielen Arbeiten belegt
[z. B. Gillham und O'Hannesin 1994, Paul et al. 2003, Dahmke 1997]. In der Literatur werden
verschiedene Reaktionsmechanismen fiir die reduktive Dechlorierung des an der Fe(0)-
Oberflache sorbierten CKWs diskutiert [Matheson und Tratnyek 1994]. Dabei wurde der direkie
Elektronentransfer als der dominierende identifiziet (Gl. 1). Als unerwiinschte
Konkurrenzreaktion ist die Korrosion des Eisens zu beriicksichtigen (Gl. 2).

Fe(0) + H;O + R-CI - Fe(ll) + OH™+ R-H + CI” Gl. 1

Fe(0) +2H,0 —y Fe(ll) + 20H™ + H; Gl. 2

Die Halfte der weltweiten Anwendungen (Stand 2000: 124 Barrieren) von permeablen Barrieren
werden auf der Basis von Eisen(0) betrieben [Scherer et al. 2000]. Die Mehrzahl dieser
Beispiele wurde bei Kontaminationen mit CKW eingesetzt. In Deutschland wurden im Rahmen
von BMBF-geférderten Verbundprojekten, wie z. B. RUBIN, der Entwicklung und Errichtung von
mehreren permeablen Barrieren und Funnel-and-Gate-Systemen im Pilotmalistab sowie ,Full-
Scale’-Anlagen geférdert.

Neben Eisen(0) wird auch die Anwendung verschiedener Adsorbenzien, wie z. B. von Metall-
oxiden, Kohlen, Aktivkohlen und Zeolithen, sowie von Reagenzien zur Stimulierung des mikro-
biellen Abbaus (Sauerstoff- (ORC) oder Wasserstoff-freisetzende Komposite) in permeablen
Barrieren erprobt [Dahmke 1997, Richardson und Nickolow 2002]. Die Wahl des
einzusetzenden Fillmaterials richtet sich in erster Linie nach den jeweils vorhandenen
Schadstoffen und den hydrogeologischen Bedingungen. Im Allgemeinen liegen in Schadstoff-
fahnen Mischkontaminationen mit unterschiedlichen Eigenschaften wvor, so dass haufig
Kombinationen verschiedener Verfahren notwendig sind, die durch Hintereinanderschaltung
mehrerer Reaktoren vor allem in Funnel-and-Gate-Systemen realisiert werden [Teutsch et al.
1996].
Funnel-and-Gate-Systeme bieten fur die Installation von reaktiven Zonen einen weit gréleren
Spielraum als die Uber die gesamte Breite mit reaktivem Material gefllliten permeablen
Barrieren. Sie bestehen zum einen aus Dichtwandsegmenten (Funnel), die als hydraulische
Barriere wirken und die Grundwasserstrémung so umlenken, dass das verunreinigte Grund-
wasser das Reaktorsegment durchstromt [Gillham und O'Hannesin 1994, Teutsch et al. 1996,
Campinas und Rosa 2006]. Durch die kompaktere Bauweise eines Gates im Vergleich zu einer
permeablen Barriere kdnnen auch technisch anspruchsvollere, semi-passive Reinigungstech-
nologien angewandt werden. Die Kosten der Barriereverfahren richten sich nach dem baulichen
Aufwand fir die Errichtung der Anlagen. Deren Errichtung ist derzeit bis zu einer Aquifertiefe
von ca. 30 m technisch realisierbar. Prinzipiell sind solche Verfahren nur zur Abstromsicherung
geeignet.
Ein Problem, das bei permeablen Barrieren haufig auftritt, ist die Tatsache, dass die Wirksam-
keit der Wande nach einigen Jahren nachlésst. Dies ist zum einen auf eine verringerte Reak-
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tivitat aber zum gréReren Teil auf hydraulische Probleme, wie z. B. die Verringerung der Perme-
abilitat durch Ablagerungen, die Bildung von Wasserstoffgasblasen oder ein ungleichmafiges
Durchstrémen der Barriere zuriickzufihren. Auf Grund solcher und anderer Langzeiteffekte
werden die berechneten Standzeiten meist nicht erreicht. Weiterhin besteht bei einem stark
heterogenen Aquifer das Problem einer ineffizienten Ausnutzung des Reaktormaterials.

2.1.5 Trends - Einspiilbare Reagenzien zum Aufbau von In-situ-Sorptions- und In-situ-
Reaktionszonen

In der Literatur werden verschiedene Ansétze zur Erzeugung von In-situ-Sorptions- und In-situ-
Reaktionszonen im Aquifer unter Verwendung einspiilbarer Reagenzien beschrieben
(Abbildung 2). Dabei handelt es sich einerseits um echte Lésungen, andererseits um
Suspensionen kolloidaler Partikel. Als I6sliche Reagenzien zum Aufbau von In-situ-Sorptions-
und Reaktionszonen fiir organische Schadstoffe wurden vor allem kationische [Burris und
Antworth 1992, Wagner et al. 1994] und nichtionische Tenside [Danzer und Grathwoh! 1997]
sowie Huminstoffe [Balcke 2000, Oeste und Kempfert 1995] vorgeschlagen.

Ein groRes Potenzial steckt in der Anwendung von injizierbaren Nano-Partikeln in kontami-
nierten Béden und Aquiferen. Auf Grund der leichten Handhabbarkeit von Suspensionen und
der Transporteigenschaften von Kolloiden in porésen Materialien kénnen zwei Strategien
verfolgt werden: I) Aufbau von In-situ-Reaktionszonen oder I1) Injektion von reaktiven Partikeln,
die eine gentigende Mobilitat besitzen, um in das Gebiet der Schadstoffquelle zur immigrieren
[Tratnyek und Johnson 2006]. Neue Konzepte zur Nutzung von kolloidalen Materialien bei der
Grundwasserreinigung bestehen in der Anwendung von nichtionischen amphiphilen
Polyurethan-Partikeln (Prinzip des Soil-Flushing-Verfahrens) [Tungittiplakorn et al. 2004],
Aluminiumoxid-getrégerten Palladiumkolloiden [Nutt et al. 2005], kolloidalem Eisen und
bimetallischen Partikeln [Cantrell und Kaplan 1997, Kaplan et al. 1996]. In der Literatur werden
u.a. mit Palladium, Nickel, Kobalt, Kupfer oder Gold dotierte Eisenpartikel beschrieben
[Tratnyek und Johnson 2006, Zhang 2003, Wang und Zhang 1997, Elliot und Zhang 2001].
Aufbauend auf den wissenschaftlichen Erkenntnissen mit granulirem sowie Mikro-Eisen vollzog
sich die Entwicklung bis hin zur technischen Umsetzung auf diesem Gebiet in den letzten 5
Jahren relativ schnell.

In zahlreichen Feldstudien konnte die Wirksamkeit von Nano-Eisenpartikeln und deren
Modifikationen zur Behandlung von LHKW-Schadensfallen® selbst unter Aquiferbedingungen
nachgewiesen werden [Quinn et al. 2005, Glazier et al. 2008, Muller et al. 2006a, Elliot und
Zhang 2001]. Die Anwendung von Nano-Eisenpartikeln sowie bimetallischen eisenhaltigen
Kolloiden ist jedoch auf solche Schadstoffe begrenzt, die durch Reduktionsreaktionen in
weniger gefahrliche Verbindungen Gberfiihrt werden kénnen [Zhang 2003, Kopinke et al. 2004].
Hierzu zahlen verschiedene chlorierte Kohlenwasserstoffe sowie oxidierte Spezies von
Metallen, die edler als Eisen sind. Nano-Eisenpartikel weisen auf Grund ihrer hohen
spezifischen Oberflache héhere massenkonzentrationsbezogene Aktivitaten im Vergleich zu
mikroskaligen und granuldren Reagenzien desselben Materials auf. Weiterhin werden noch
andere Aspekte, wie z. B. die mechanische Aktivierung sowie der Einbau von Heteroatomen

Y LHKW — Leichtfliichtige halogenierte Kohlenwasserstoffe
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beim Herstellungsprozess, diskutiert [Tratnyek und Johnson 2006]. Teilweise enthalten die
Eisensorten noch Deckschichten (Magnetit) oder katalytisch wirksame Zusatze [Nutt et al.
2005]. Fur Eisen wurden bisher keine echten Nano-Effekte beobachtet [Tratnyek und Johnson
20086].

Weiterhin bleibt zu klaren, ob der Eintrag der in den bimetallischen Kolloiden enthaltenen
Schwermetalle (z. B. Pd, Ni oder Cu) in den Aquifer als unbedenklich eingeschéatzt werden
kann. Studien dazu wurden noch nicht verdffentlicht.

Neben der Reaktivitat stellt die Mobilitat der Nano-Eisenpartikel nach der Injektion ein entschei-
dendes Kriterium dar. Als Werkzeug zur Steuerung der Mobilitdt der Metallkolloide im Aquifer
wurde in einer Arbeit von Elliott und Zhang [2001] die Grole der Partikel eingesetzt. Im
Herstellungsprozess der Eisenpartikel kann ein eng begrenzter PartikelgréRenbereich von 100 -
200 nm eingestellt werden. Verschiedene Autoren konnten in Saulenversuchen unter Einsatz
von nativen Sedimentmaterialien zeigen, dass die Transportstrecken von Eisenkolloiden (dp im
Nanometerbereich) auf einige Zentimeter begrenzt ist [Kaplan et al. 1996, Cantrell und Kaplan
1997, Schrick et al. 2004]. In der Literatur werden deshalb verschiedene Ansatze zur
Verbesserung der Transporteigenschaften im Untergrund sowie zur Stabilisierung der Kolloide
beschrieben. Eine Mdoglichkeit stellt die Immobilisierung der Eisenpartikel auf einer Trager-
substanz, wie z. B. auf Russpartikeln, Polyacrylsdure oder AK-Kolloiden, dar [Schrick et. al.
2004, Mackenzie et al. 2007]. Darlber hinaus wird der Zusatz von l&slichen organischen
Polymeren als Stabilisatoren (Polycarbonsauren, Celluloseacetat oder Carboxymethylcellulose)
getestet [He und Zhao 2006, Kober et al. 2006].

Um die Mischbarkeit der Eisenpartikel mit einer organischen Kontaminantenphase zu erhéhen,
werden Eisenpartikel in Pflanzendl-Wasser-Emulsionen (EZVI: emulsified zero valent iron) zur
Quellensanierung eingesetzt [Quinn et al. 2005]. Diese Ol-Hiille schiitzt die Eisenpartikel dabei
gleichzeitig vor zu schneller Reaktion (anaerobe Korrosion) mit dem Grundwasser und
untersttzt auf Grund ihrer Wirkung als Elektronendonor langfristig den biologischen Abbau von
CKW [Quinn et al. 2005].

Injektions- und Infiltrationstechniken erlauben den Einsatz dieser Materialien zur Sanierung von
Schadstofffahnen und -quellen. In der Praxis kommen verschiedenste Injektionstechniken zu
Anwendung, wie z.B. gravitative Eingabe, Direct-Push-Techniken oder Verpressung von
Suspensionen unter Druck [Zusammenstellung in Kéber et al. 2006, Quinn et al. 2005]. Die
Effizienz der Injektionsmethode ist in sehr starkem Male von der Beschaffenheit des
Untergrundes abhingig. Wahrend die Transportstrecken von Nano-Eisenpartikeln auf einige
Dezimeter begrenzt sind, kénnen beim Einsatz von modifizierten Partikeln je nach Injektions-
bedingungen und Aquifereigenschaften Reichweiten von mehreren Metern erzielt werden
[Miller et al. 2006a und b]. Mdller et al. [2006b] erzielten mit kommerziell erhaltlichen Nano-
Eisenpartikeln (Firma Toda), die mit Polycarbonsaure stabilisiert wurden und einen mittleren
Partikeldurchmesser von 70 nm aufwiesen, Ausbreitungsradien von ca. 4 m. Die Injektion des
Eisens erfolgte dabei durch Verpressen der Eisensuspensionen. Bei einer In-situ-Injektion von
bimetallischen Nano-Eisenpartikeln (Fe/Pd) registrierten Glazier et al. [2006] eine signifikante
Abnahme der Konzentration der Schadstofffahne bis zu einem Abstand von 12m vom
Injektionsort. Um groRere Injektionsradien zu erreichen, schlagen sie modifizierte
Injektionstechniken vor.
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Bis 2005 sind weltweit ca. 15 Feldanwendungen vorwiegend in den USA und Japan bekannt
[Kober et al. 2008, Mdiller et al. 2006b]. Die Ergebnisse aus Feldstudien zur Quellensanierung
mit Nano-Eisenpartikeln zeigen aber, dass keine vollstandige Entfernung der Schadensquelle,
sondern nur eine signifikante Reduzierung des ,Hot spots® erreicht werden konnte (ca. 50 %
Abbau) [Kober et al. 2006, Varadhi et al. 2006]. Die Frage, welche Auswirkungen eine teilweise
Reduzierung der Schadstoffquelle auf die Gestalt und die Konzentrationsverteilung in der
Schadstofffahne, den Sanierungszeitraum und die Kosten haben, wird derzeit diskutiert
[Grandel und Dahmke 2006].

2.2 Transport von gelGsten Stoffen im Aquifer

Der Transport von im Grundwasser geldsten Verbindungen kann sowohl von hydro-
dynamischen als auch von reaktiven Prozessen bestimmt werden [Schulz 1992]:

e Hydrodynamische Dispersion

e Advektion

e Sorption an der Gesteinsmatrix oder an NOM

e Mikrobielle Ab- und Umbauprozesse

e Abiotische reaktive Prozesse.
Das Ausmal dieser Prozesse ist von den physikalisch-chemischen Eigenschaften des Aquifers
als auch der Verbindung selbst abhéngig.

2.2.1 Hydrodynamische Prozesse

Der Transport eines nicht-reaktiven, d. h. eines konservativen Tracers in der gesattigten Zone
wird nur durch die hydrodynamischen Prozesse der Advektion, Dispersion und der Diffusion
gesteuert. Im Fall einer eindimensionalen Ausbreitung kénnen diese Prozesse durch folgende
Advektions-Dispersions-Gleichung (Transportgleichung, Gl. 3) beschrieben werden [Schulz
1992].

o &% = Py Gl 3
ox ax? ot
. hydrodynamische
Advektion . ;
Dispersion
Cri Konzentration der geldsten Spezies i im fluiden Medium
D hydrodynamischer Dispersionskoeffizient
u mittlere Abstandsgeschwindigkeit
X Strecke
t Zeit

Die molekulare Diffusion und die mechanische Dispersion werden auf Grund ihrer formalen
Gleichheit (in Anlehnung an die Fickschen Gesetze) zur hydrodynamischen Dispersion
zusammengefasst.

D=D,+D Gl 4
D’ Diffusionskoeffizient

Der longitudinale Dispersionskoeffizient D, (in Strémungsrichtung) ist mit der mittleren



2 Theoretischer Teil 19

Abstandsgeschwindigkeit u Uber einen Proportionalitatsfaktor, der Dispersivitat o, verknipft.
D,=a-u Gl 5
Die Ursache der mechanischen Dispersion liegt in unterschiedlichen Weglédngen und
FlieRgeschwindigkeiten (laminarer Grundwasserfluss) einzelner Volumenelemente des fluiden
Mediums. Die Dispersivitat o kann dabei als charakteristische Materialeigenschaft des porésen
Mediums betrachtet werden. Sie ist allerdings vom Betrachtungsmafistab abhéngig [Klotz et al.
1980, Finkel 1999 und darin zitierte Arbeiten, Schulz 1992]. Fiir Sande und Kiese wurden im
Feldversuch in Abhangigkeit von der Lange der Flieistrecke Dispersivitaten im Bereich von
0,1 bis 100 m gefunden. In Laborexperimenten weist die Dispersivitdt meist Werte im

Zentimeterbereich auf.

Im Aquifer dominiert die Diffusion nur bei sehr gering durchldssigen Gesteinen (ki< 10*ms™),
d. h. bei sehr niedrigen Fliefgeschwindigkeiten, gegeniber der Dispersion. Bei hohen
Flussraten (u=>0,1 md“) kommt der mechanischen Vermischung, die durch die unters-
chiedlichen Strémungsgeschwindigkeiten in den Kandlen eines porésen Mediums
hervorgerufen wird, ein gréRerer Einfluss (o-u >> D) zu.

Die Dispersivitat eines porésen Mediums (und damit D)) kann aus der Durchbruchskurve eines
inerten Tracers bestimmt werden [Schulz 1992]. Fir die Betrachtung des eindimensionalen
Transportes einer momentanen, pulsférmigen Eingabe eines Tracers (als sog. Dirac’scher
StoR) in einer infiniten (unendlich langen) Sadule kann GI. 3 analytisch geldst werden
(Bedingung: D, >> D)[Schulz 1992].

m
A-ggoJ4-m-D -t

c Gl.6

max,t —

A durchstrémte Querschnittsfliche

Eeff effektive Porositat

Cmaxt Maximalkonzentration der Tracerwolke zum Zeitpunkt t

m aufgegebene Stoffmenge

Entlang des eindimensionalen FlieBweges kann nach [Schulz 1992] die Konzentration c,; am
Ort x zum Zeitpunkt t wie folgt beschrieben werden:

(x—u-t)zJ

Aot Gl.7

Cxt = Craxt EXF{

Mit Hilfe Gl.6 und GIl. 7 kann der longitudinale Dispersionskoeffizient abgeschatzt werden
[Schulz 1992]. Gemessene Tracerdurchbruchskurven werden in der Regel mit dem Best-Fit-
Verfahren (,Fitting") ausgewertet. Durch Variation des Koeffzienten D, werden die berechneten
Kurven mit den experimentellen Daten zur Deckung gebracht [Schulz 1992]. In der Literatur
werden auch flur mehrdimensionale Probleme analytische Lésungen fiir bestimmte Bedin-
gungen entwickelt [Finkel 1999, Schulz 1992, Freeze und Cherry 1979]. Fir reale Bedingungen
ist die Transportgleichung meist nur numerisch I6sbar.

2.2.2 Transport von organischen Verbindungen

Im Folgenden wird die eindimensionale Ausbreitung einer geldsten Verbindung, deren
Transport durch Sorptionswechselwirkungen mit der Feststoffphase beeinflusst wird, betrachtet.
In diesem Fall muss die Advektions-Dispersions-Gleichung fiir den eindimensionalen Fall (Gl. 3)
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unter laminaren Strémungsbedingungen um einen Sorptionsterm erweitert werden [Freeze und
Cherry 1979

ach'i _ prgh aCS,i aCF‘i

== Gl 8

ox &x> Eo Ot ot

Advektion hydrodynamische Dispersion  Sorption
Proh Rohdichte
Die Verzégerung des Transports einer gelésten Verbindung wird durch den Retardierungsfaktor
R; beschrieben [Freeze und Cherry 1979].

- 4 Gl.9

A
ur und u; bezeichnen die mittleren Abstandgeschwindigkeiten eines konservativen Tracers und
einer Modellverbindung (retardierte Verbindung).

Dieser kann unter der Voraussetzung, dass es sich um reversible Sorptions-Desorptions-
Prozesse mit einer linearen Sorptionsisotherme handelt und eine vollsténdige Gleichgewichts-

einstellung vorliegt, durch GI. 10 beschreiben werden [Freeze und Cherry 1979]:

R, =1+8Ra g Gl. 10
g
Co.
mit Ky =— Gl. 11
Cri
£G Gesamtporositat

Der Ke-Wert ist der Verteilungskoeffizient der Modellverbindung i zwischen mobiler und
stationarer Phase. In einigen Fallen wird fur die Sorption von hydrophoben organischen
Verbindungen an nativen Sedimentmaterialien ein konzentrationsabhangiger Verteilungs-
koeffizient, d. h. eine nichtlineare Sorptionsisotherme, beobachtet [Finkel 1999 und darin zitierte
Arbeiten, Grathwohl 1990, Ball und Roberts 1991]. Transportmodelle mit nichtlinearen
Isothermen sind in der Regel nur numerisch Iésbar [Worch 2004].

In Gegenwart verschiedener Sorbenzien (Mineraloberfliche, organische Bodensubstanz
(SOM)) miissen alle Einzelbeitrage beriicksichtigt werden [Schwarzenbach et al. 1993].

K, = Z(fsom “Cgom,) + ZC(fMineraJ *Chineral * Aget ) Gl 12
Fi

In OC-reichen Aquiferen (OC-Gehalte > 0,2 % [Schwarzenbach et al. 1993, Carbeneau et al.
1992]) dominiert die Sorption am organischen Material. Unter diesen Bedingungen reduziert
sich GI. 12 auf.

Ko =Koc *foc Gl. 13
In OC-armen Grundwasserleitern (OC-Gehalte < 0,2 %, [Schwarzenbach et al. 1993,
Charbeneau et al. 1992]) wird fur hydrophobe Verbindungen die Sorption an der mineralischen
Matrix signifikant. Die untere Grenze des OC-Gehaltes ist dabei keine feste GréRe, sondem
eine Funktion der Hydrophobie des Sorbates [Schwarzenbach et al. 1993]. Dariiber hinaus wird
die Sorption an der Mineralmatrix in starkem MaRe von der spezifischen Oberfliche des
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Sorbens beeinflusst. Wenn eine hohe spezifische Oberflache (z.B. durch am Gerust
anhaftenden Feinkornanteil wie Tone) oder niedrige OC-Gehalte vorliegen, muss die
Mineralsorption bei der Abschatzung des Kq-Wertes berticksichtigt werden.

2.3 Ausbildung von Oberflichenladungen in aquatischen Systemen

In aquatischen Systemen weisen praktisch alle Mineraloberflichen an der Grenzflache zur

wassrigen Phase eine Ladung auf. Dabei treten 3 Ladungstypen auf:

e ionisierbare Gruppen an der Oberflache infolge der Hydrolyse von Oberflachengruppen,

e permanente strukturelle Ladungen infolge isomorpher aber nicht ladungsgleicher Atome

e Oberflaichenkomplexe infolge der Adsorption von geladenen Spezies aus dem umge-
bendem Medium.

Der erstgenannte Ladungstyp resultiert aus Protonierungs-Deprotonierungs-Gleichgewichten

von amphoteren funktionellen Oberflachengruppen (SOH) (  GI. 14 und Gl. 15, [Zuyi und

Taiwei 2003, Chen und Lin 2001]). Mit S wird hier generell die Feststoffoberflache bezeichnet.

Ein Modell zur Beschreibung dieser Gleichgewichte ist das Zwei-pK-Modell [Chen und Lin

2001]. Dabei wird angenommen, dass adsorbierte Protonenladungen auf einer planaren

Oberflache, der Grenzfliche zur Lésung, lokalisiert sind.

SOH S S SO-+ H* Gl. 14

SOH +H* === SOH,’ Gl. 15

Die resultierende Oberflichenladung oy ist vom pH-Wert und der lonenstéarke der den Partikel
umgebenden Lésung, von den pK,-Werten der beteiligten Gruppen und der mit der Oberflache
assoziierten Protonenaktivitdt abhangig [Al Degs et al. 2000]. Die Saurekonstanten lassen sich
in Analogie zu gelésten Spezies wie folgt ermitteln [Zuyi und Taiwei 2003, Stumm 1993]:

w _ {SOHH: }
Kai = OH; Gl. 16
[ ={SL}{H;’} Gl. 17
{SOH|

K.™ intrinsische Saurekonstante [mol I'']

{} Aktivitat der Oberflachenspezies des Sorbens [mol kg™]

H:]  Axtivitat der Protonen an der Feststoffoberflache [mol I']

Entsprechend der Gouy-Chapman-Theorie werden das Oberflichenpotenzial und die
Anreicherung von positiv geladenen lonen an der negativ geladenen Oberfldche fur den Fall
eines x:x-Elektrolyten durch folgende Gleichung beschrieben [Stumm und Morgan 1996]:

c')= {Caum}-em(—zg—f{""] Gl 18

{cgulk} Aktivitat der positiv geladenen lonen in der Bulkphase
{C*} Aktivitat der positiv geladenen lonen an der Feststoffoberflache

N Oberflachenpotenzial
F Faraday-Konstante
R universelle Gaskonstante
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z lonenwertigkeit des Hintergrundelektrolyten

Infolge des Potenzialunterschiedes zwischen Oberfliche und Lésung ist der Unterschied in den
Protonenaktivitéten gleich der Arbeit, die aufgebracht werden muss, um ein Proton aus der
Bulkphase unter Uberwindung des Potenzialgradienten an die Oberflache zu transportieren. Die
Aktivitat der Protonen an der Oberfliche ist nicht direkt zugénglich. In Abwesenheit von
spezifisch adsorbierenden lonen, kann sie aus einer messbaren GréRe, der Protonenaktivitit in
der Bulkphase, berechnet werden (GI. 19).

?"5}= {Héum }-exp(—z;;%p’iJ Gl. 19

Entsprechend GI. 19 ist {Hg} sowohl mit {ng,k} als auch mit dem Oberflichenpotenzial ¢

verknupft. Fir den Fall des Vorliegens eines symmetrischen Hintergrundelektrolyten kann gq
nach Gl. 20 berechnet werden [Schwarzenbach et al. 1993).

:
_2RT || mF2107 2
P =T F 2eRT1| °F

Gl. 20

I lonenstarke

Gp Oberflachenladungsdichte des Partikels

€ Dielektrizitatskonstante von Wasser

T Temperatur

Zusétzlich kénnen Feststoffoberflachen permanente strukturelle Ladungen (op) aufweisen.
Diese kénnen durch einen isomorphen, nicht ladungsgleichen Austausch von lonen im Kristall-
gitter erzeugt werden z. B. bei Schichtsilikaten durch isomorphe Substitution von Si** durch AI**
oder Mg*" in SiO,-Tetraedern der Oberflachenschicht von Tonmineralen [Sposito 1987].

Der dritte Typ von Oberflichenladungen (Aq) sind solche, die durch Anlagerung von lonen oder
Komplexen an die Oberflache hervorgerufen werden [Zuyi und Taiwei 2003, Stumm und
Morgan 1996, Sposito 1992, Davis et al. 1978]. Dabei kénnen angelagerte lonen direkt durch
starke Bindungskréfte (inner-spharische Komplexe) oder durch (mindestens) eine Hydrathiille
von der Oberflache getrennt mehr oder weniger stark fixiert werden (auBer-spharische
Komplexe) [Stumm und Morgan 1996, Sposito 1992]. An Stellen, an denen sich nach der
Adsorption neue Ladungen ergeben, kénnen sich weitere lonen unter Bildung von ternéren
Komplexen aulen anlagern [Stumm und Morgan 1996]. Die Ladung der Oberfléche kann durch
angelagerte lonen z. T. vollstdndig kompensiert oder sogar umgekehrt werden. Als nicht-
spezifisch adsorbierende lonen werden Elektrolyte betrachtet, die nicht in der Sternschicht
angereichert werden. Ein Vergleich verschiedener Elektrolyte zeigt, dass die Anionen Nitrat,
Perchlorat, Chlorid und die Kationen Natrium, Kalium und (CH;)sN* als solche zu betrachten
sind [Noh und Schwarz 1990, Chen und Lin 2001].

Die Oberflachenladung (op) wird durch die Ladung der sich frei bewegenden Gegenionen?® im
diffusen Teil der Doppelschicht (op) kompensiert (Zuyi und Taiwei [2003]). Auf Grund der
Elektroneutralitat gilt:

? Als Gegenionen werden die lonen bezeichnet, deren Ladung entgegengesetzt der Ladung der Partikeloberfliche ist. Co-lonen
besitzen die gleiche Ladung wie die Partikeloberfliche.
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op=0p =0p t o4+ O Gl. 21

os Ladung, der in Form von Oberflaichenkomplexen gebundenen fest adsorbierten lonen

Bei Kenntnis des Ladungsnullpunktes (engl. Point of Zero Charge, PZC) kdnnen Aussagen (ber
das Vorzeichen der Oberflachenladung bei einem bestimmten pH-Wert getroffen werden. Liegt
der pH-Wert der Feststoffsuspension oberhalb des PZC, ist die Oberflache negativ geladen. Sie
ist positiv geladen, wenn der pH-Wert der Feststoffsuspension kieiner ist als der PZC.
Traditionell ist der PZC definiert als der pH-Wert, bei dem die Oberflachenladung des Partikels
null ist [Sposito 1998]. Auf Grund der unterschiedlichen Typen von Oberflachenladungen
ergeben sich verschiedene Definitionen fir den PZC. Sposito [Sposito 1998, IUPAC-
Nomenklatur] definierte 3 unterschiedliche Punkte (Tabelle 1).

Tabelle 1: Definition des PZC [Sposito 1998]

IUPAC-Symbol Name Definition

PZNPC Point of Zero Net Proton Charge oy=0

PZNC Point of Zero Net Charge co+toy=0

PZC Point of Zero Charge cp=cptaoy+tos=0

Die Unterscheidung der verschiedenen Punkte soll im Folgenden kurz erldutert werden. Beim
PZNPC wird nur die durch Protonenaustauschprozesse verursachte Ladung betrachtet [Sposito
1998]. Unter der Annahme, dass 1) ein unléslicher Feststoff vorliegt, Il) keine permanente
strukturelle Oberflichenladung vorliegt (oo =0), Ill) Ladungen nur durch Protonierung und
Deprotonierung von Oberflachengruppen gebildet werden, V) keine weiteren lonen als
Protonen und Hydroxylionen adsorbiert werden (os=0) und V) nur nicht-adsorbierende
Elektrolytionen vorliegen, fallen PZNPC, PZNC und PZC zusammen [Zuyi und Taiwei 2003].
Am PZNPC gilt dann ¢ = 0 [Zuyi und Taiwei 2003, Schwarzenbach et al. 1993].

@-l:c;}PZNPC = @-Igiu\k ]PZNPC :‘\il'(ianﬂ1 'Ki:é Gl. 22
Das heil3t, die Konzentration von SO und SOH," ist gleich. Die Lage des PZNPC wird durch die
Saure- und Basenstarke der Oberflachengruppen von SOH bestimmt.

Am PZNC reduziert sich die Ladungsbilanz GI. 21 auf:

cgtop=0 Gl. 23

Daraus folgt, dass der Unterschied zwischen PZNC und PZNPC das Vorzeichen und den
Betrag der strukturellen Ladung charakterisiert. Bei einer potentiometrischen Titration werden
die zugegebenen Protonen zur Protonierung der SOH-Gruppen und zur Neutralisierung von
permanenten negativen Ladungen verbraucht [Zuyi und Taiwei 2003]. In Abwesenheit von
spezifisch adsorbierenden lonen gilt PZNPC > PZNC = PZC.
Bei hohen pH-Werten kann die Adsorption von Kationen, wie z. B. Kupfer und Zink, zu einer
Freisetzung von Protonen fiilhren (GI. 24). Bei niedrigen pH-Werten fiihrt die Bildung von
Oberflachenkomplexen mit Anionen, wie z. B. Phosphat und Fluorid, zu einem Verbrauch an
Protonen (GI. 25) [Zuyi und Taiwei 2003, Stumm und Morgan 1996, Chen und Lin 2001].

SOH + Xt =—— SO-X* + H* Gl. 24

SOH +H*+Y =—— SOH,*Y" Gl. 25
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Bei der Titration zur Bestimmung von Oberflachenladungen wird angenommen, dass die
Freisetzung und der Verbrauch von Protonen zu negativen oder positiven Ladungen fUhren.
Dies ist nicht notwendigerweise der Fall, wenn auch andere Kationen oder Anionen adsorbiert
werden (Gl. 24 und GI. 25). Im Fall der Adsorption von anderen lonen differieren der PZC und
der PZNPC. In Anwesenheit von permanenten strukturellen Ladungen und spezifisch
adsorbierenden lonen gilt PZC # PZNC # PZNPC.

Neben dem PZC stellt der pH-Wert, an dem sich ein Partikel im elektrischen Eeld nicht mehr
bewegt, der isoelektrische Punkt (IEP), eine charakteristische GréRe dar. An diesem Punkt ist
das Zetapotenzial ¢ null. Wenn sich ein Partikel im elektrischen Feld bewegt, wird ein Teil der
diffusen Doppelschicht abgestreift, der andere verbleibt am Partikel. Das Zetapotenzial ist das
Potenzial an dieser Scherebene. Diese Scherebene liegt zwischen der mitwandernden, fixierten
Lésungsmittelschicht um das Kolloid und der ruhenden, umgebenden Lésung. Wenn bei der
Bewegung des Partikels im elektrischen Feld die umgebende diffuse Schicht komplett abge-
streift wird und sich keinerlei spezifisch adsorbierende lonen (nur H* oder OH") innerhalb der
Sternschicht befinden, fallen IEP = PZNPC zusammen [Stumm und Morgan 1996].

Infolge von physikalischen und chemischen Heterogenitaten besitzen die meisten natiirlichen
Oberflachen eine heterogene Ladungsverteilung. Diese Oberflachenheterogenitidten werden
durch die Verteilung des lokalen Oberflichenpotenzials oder der -ladung auf der Mineral-
kornoberflache charakterisiert. Die exakte Bestimmung der raumlichen Verteilung der Ladungs-
dichte (ber die gesamte Oberflache ist nicht méglich [Elimelech et al. 2000]. Bei der
experimentell zugénglichen Ladungsangabe handelt es sich um einen Nettowert. Selbst auf
Oberflachen mit starker negativer Nettoladung kénnen positiv geladene Zentren vorkommen.

[
-

Surlace charge density (umol/m?)

PH

Abbildung 3: Oberflachenladungsdichte verschiedener Modellmineralien, ( ) Goethit, (--) «-
Aluminiumoxid, ( . . . ) Siliziumdioxid und (__ .. __) Kaolinitin 0,1 M KNO; [Spark et al. 1997]

Die Oberflachenladungseigenschaften von héufig in der aquatischen Umwelt vorkommenden
Mineralen sind in Schwarzenbach et al. [1993] und Spark et al. [1997] zusammengestellt
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(Abbildung 3). Infolge des Uberwiegenden Vorkommens von Silikatmineralen im Aquifer und
durch die Anwesenheit von Huminstoffen wird haufig davon ausgegangen, dass die Aquifer-
matrix bei neutralen pH-Werten im Grundwasser zum Uberwiegenden Teil negative Ober-
flachenladungen aufweist [Buffle et al. 1998].

Verschiedene Autoren zeigten, dass Eisenoxide, die bei neutralem pH-Wert eine positive
Oberflachenladung aufweisen, durch die Anlagerung von Huminstoffen oder Phosphat-lonen
negativ geladen werden [Tipping 1981, Buffle und Leppard 1995, Buffle et al. 1998, llles und
Tombacz 20086]. Der IEP von Eisen-Hydroxiden und -oxiden, wie z. B. Ferrihydrit, Hdmatit oder
Magnetit, wird mit zunehmender Konzentration von HA in der Lésung in den sauren pH-Wert-
Bereich verschoben [llles und Tombacz 20086]. Analog dazu kénnen auch Metall-lonen (z. B.
Fe®") von anionischen Oberfléchen (z. B. Silikate) sorbiert werden und deren Ladung umkehren
[Ryan und Gschwend 1994, Stumm 1993]. Dies kommt aber im Verhéltnis zum ersten Fall
seltener vor,

2.4 Aktivkohle

2.4.1 Eigenschaften von Aktivkohlen

AK wird auf Grund ihrer ausgezeichneten Adsorptionseigenschaften gegeniiber einem breiten
Spektrum an organischen Stoffen in groRem Umfang zur Wasserreinigung genutzt. Die
Adsorption von organischen Schadstoffen an AK folgt in der Regel nichtlinearen Isothermen,
wobei der Sorptionskoeffizient Ky mit zunehmender Beladung der AK abnimmt. Einzelstoff-
isothermen fiir die Adsorption an Aktivkohlen kénnen im Allgemeinen gut durch die empirische
Freundlich-Gleichung beschrieben werden [Kowalzik und Pilchowski 1999]:

-1

Caxx =Ke - Cux" Gl. 26
In diesem Fall wird bei der Auftragung von log CAQ,K gegen log cwx eine Gerade erhalten.
logcax x =l0gKe +n7"-logcyy , Gl. 27
Ke Freundlich-Koeffizient
n’ Freundlich-Exponent

Bei Einzelstoff-Sorptionsisothermen wird aus dem Ordinatenabschnitt der doppelt-logarithmi-
schen Darstellung der Freundlich-Isotherme der Freundlich-Koeffizient (log Ke) als Mal fur die
Adsorptionsstarke erhalten. Mit Hilfe der Freundlich-Gleichung kann der Anfangsbereich der
Sorptionsisothermen hinreichend gut beschrieben werden, wahrend das Plateau nicht
abgebildet wird. Der Freundlich-Exponent n™' ist ein MaR fiir die Abweichung vom idealen
(linearen) Verlauf der Sorptionsisothermen und kennzeichnet den Mechanismus der Sorption.
Die Sorptionskapazitdten hangen bei organischen Verbindungen vornehmlich von der Hydro-
phobie der Verbindungen ab. Im Fall von Mischkontaminationen sind Konkurrenzeffekte zu
beriicksichtigen, d. h. bei hohen Beladungen der AK kann es zu einer Verdrangung von gut
wasserléslichen, schlecht adsorbierbaren Verbindungen durch besser adsorbierbare Verbin-
dungen kommen.

AK wird auf Grund ihrer hohen inneren Oberflache auch als Tragermaterial bei der Katalysator-
herstellung eingesetzt. Aber auch die AK-Struktur selbst verfligt iiber katalytische Eigen-
schaften [Rodriguez-Reinoso 1998]. Die Kombination von Sorption und Reaktion, basierend auf
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einer Anreicherung der Kontaminanten an der AK und ihrer nachfolgenden katalytischen
Zerstorung wird als ein aussichtsreicher Ansatz fir die Wasserbehandlung angesehen.
Realistisch betrachtet ist die katalytische Wirkung von AK wahrscheinlich auf wenige Beispiele
beschrankt [Rodriguez-Reinoso 1998). In verschiedenen Arbeiten wurde die Nutzung von AK
zur Aktivierung von H;O; fir die Oxidation von organischen Verbindungen untersucht [Liicking
et al. 1998, Huling et al. 2000, Huang et al. 2003, Georgi und Kopinke 2005]. Dabei wirkt die AK
als Elektronenibertréger und es entstehen freie Radikale (OH-, HO,-), die eine Oxidation der
organischen Verbindungen erméglichen [Liicking et al. 1998]. Neben der Aktivierung von H,0,
ist auch die Aktivierung von Sauerstoff [Abuzald et al. 1994] und Ozon [Lucking et al. 1998] an
AK unter Bildung von reaktiven oxidierenden Spezies bekannt. Beide Prozesse werden eben-
falls zum oxidativen Abbau von organischen Verbindungen genutzt.

Eine weitere Reaktion, die in Gegenwart von AK beginstigt wird, ist die Hydrolyse
verschiedener organischer Verbindungen in wéssriger Phase. Dieser Effekt wurde sowohl fiir
die Dehydrodechlorierung von 1,1,2,2-Tetrachlorethan zu Trichlorethen als auch von Lindan (y-
Hexachlorcyclohexan) in wassriger Lésung im pH-Wert-Bereich von 7 - 10 gezeigt [Kopinke et
al. 2003b]. Durch die Sorption der Verbindungen an Aktivkohle wird dabei nicht nur die Kinetik,
sondern auch der Mechanismus der Hydrolysereaktion beeinflusst. Die Endprodukte der
Hydrolyse von Lindan in homogener Phase sind isomere Trichlorbenzole. In Gegenwart von AK
entstehen - neben diesen Produkten - weiterhin isomere Dichlorbenzole. Damit wird der De-
hydrodechlorierungsgrad von 3 mol HCI (in homogener L&sung) auf bis zu 4 mol HCI pro mol
Lindan in Gegenwart von AK gesteigert [Kopinke et al. 2003b]. Dies wirkt sich glnstig auf die
biologische Abbaubarkeit der Schadstoffe aus: Mit abnehmendem Chlorierungsgrad nimmt die
Abbaugeschwindigkeit unter aeroben Bedingungen i. Allg. zu. Der Mechanismus dieser
bemerkenswerten heterogenen Hydrolysereaktionen ist bisher unverstanden.

2.4.2 Beschaffenheit von Aktivkohleoberflichen

Der Kohlenstoffgehalt der meisten Aktivkohlen liegt bei tiber 90 Ma%. Neben den mineralischen
Bestandteilen (Asche, bis zu 30 Gew.-% [Rémpp on-line 2007]) kénnen Aktivkohlen zusatzlich
noch Sauerstoff, Wasserstoff, Schwefel oder Stickstoff als Heteroatome in der C-Struktur
enthalten. AK ist aus Kohlenstoffschichten aufgebaut und ist der Gruppe der mikrokristallinen
Kohlenstoffe zuzuordnen [Kienle und B&der 1980]. Die sich am Rand der Schichtpakete befin-
denden Kohlenstoffatome sind chemisch nicht abgesattigt und werden auch als ,aktive Zentren*
oder Gitterfehlstellen bezeichnet. Diese reagieren leicht mit Sauerstoff und Wasserstoff aus der
sie umgebenden Atmosphare. Reaktionen, die zur Bildung von Oberflachenoxiden fithren, sind
schon bei niedrigen Temperaturen méglich [Kienle und Bader 1980, Corapciglu und Huang
1987].

In [Kienle und Bader 1980] sind verschiedene Herstellungsverfahren von AK aus
unterschiedlichen Ausgangsprodukten sowie Charakterisierungsmethoden fiir Aktivkohlen zu-
sammengestellt. Die chemische Zusammensetzung der AK ist von deren Ausgangsmaterial und
dem Aktivierungsprozess abhéngig. Aktivkohlen weisen eine hohe spezifische Oberfliche auf.
Dies ist auf die Mikroporenstruktur der AK, die im Aktivierungsprozess entsteht, zuriickzufiihren.
Typische BET-Oberflachen liegen im Bereich von 400 - 1500 m? g™ [Henning und Kienle 2006].

Da es sowohl basische als auch saure funktionelle Oberflachengruppen gibt, weisen die
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Kohlenstoffoberflichen eine Netto-Oberflachenladung auf, die aus Deprotonierungs-
Protonierungs-Gleichgewichten resultiert. Sie sind also von einer elektrischen Doppelschicht
umgeben [Yang et al. 2004]. Eine grobe Einteilung der sauer reagierenden Gruppen erfolgt in
vier Typen: Carboxyl-, Carbonyl-, Lacton- oder Lactolgruppen und phenolische Hydroxyl-
gruppen [Summers und Roberts 1988, Bo6hm 1994, Fairey et al. 2008, Julien et al. 1998,

Corapcioglu und Huang 1987].
O

Abbildung 4: Chromen- (/inks) und Pyron-artige (rechts) basische Oberflachenfunktionen

Die basisch reagierenden Gruppen der AK kénnen u. a. auf Metalloxide der Ascherlickstédnde
zuriickgefilhrt werden. Diese spielen u.a. bei der Adsorption von Gasen sowie Gas-
phasenreaktion eine entscheidende Rolle [Klose und Rincon 2007]. Daneben werden in der
Literatur Chromen- und Pyron-artige Strukturen als basische Oberfldchenzentren diskutiert
(Abbildung 4 [Summers und Roberts 1998, Rodriguez-Reinoso 1998, Leon und Radovic 1994]).
Weiterhin ist denkbar, dass basische Zentren infolge von Wechselwirkungen des n-Elektronen-
systems des Kohlenstoffgeristes mit Wasser ausgebildet werden [Fairey et al. 2006, Leon et al.
1992, Leon und Radovic 1994, Yang et al. 2004].

C.+2H;0 > C,H;0"+OH Gl. 28
Moreno-Castilla et al. [1998] zeigten, dass die meisten Kohlenstoffmaterialien mehr basische
als saure Zentren auf ihrer Oberflache aufweisen. Julien et al. [1998] konnte diesen Fakt fiir
Aktivkohlen verschiedener Ausgangsmaterialien bestatigen. Aktivkohlen, die bei Zugabe zu
Wasser sauer reagieren, werden als L- oder saure Aktivkohlen bezeichnet. Als H- oder
basische Aktivkohlen werden solche bezeichnet, die in Wasser basisch reagieren [Khalil et al.
2001].

Die Oberflacheneigenschaften von kommerziell erhéaltlichen Aktivkohlen kdnnen durch
geeignete Behandlungsverfahren gezielt verdndert werden [Julien et al. 1998, Al Degs et al.
2000, Noh und Schwarz 1990, Ferro-Garcia et al. 1998; Nouri 2002, Nouri und Haghseresht
2004, Chen et al. 2003, Valdes et al. 2002, Figuerirodo et al. 1999]. Julien et al. [1998]
untersuchten den Einfluss verschiedener Behandlungsmethoden (oxidative Behandlung mit
anorganischen Sauren, thermische Behandlung und Zusatz eines oberflachenaktiven Polymers)
auf die Eigenschaften von Aktivkohlen. Wahrend die oxidative Behandlung eine Erhéhung der
Anzahl der sauren sauerstoffhaltigen Oberflachengruppen bewirkt, nimmt die Anzahl saurer
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Oberflachenzentren bei einer thermischen Behandlung der AK unter inerten Bedingungen
infolge der Abspaltung von CO und CO; ab [Julien et al. 1998]. Als geeignete Oxidationsmittel
werden in der Literatur u. a. starke Sauren, wie z. B. HNO; [Noh und Schwarz 1990], H,S0O,
[Nouri 2002, Nouri und Haghseresht 2004], HCIO, [Corapcioglu und Huang 1987], und
oxidierend wirkende Gase, wie z. B. Ozon [Valdes et al. 2002], vorgeschlagen. Kritisch zu
bemerken ist, dass die Gasphasenoxidation von Aktivkohlen mit Ozon zu einer Reduzierung der
BET-Oberflaiche um ca. 10-20% und damit verbunden zu einer Abnahme der
Sorptionskapazitat fuhrt. Vergleichbare Befunde wurden auch bei der thermischen Behandlung
von Aktivkohlen unter reduzierenden sowie inerten Bedingungen nachgewiesen. Die Autoren
fihren dies auf die Abspaltung von sauerstofffunktionalisierten Gruppen und damit eine
Zerstorung des Porensystems zurlick [Faria et al. 2004].

2.4.3 Methoden zur Bestimmung der Oberflichenladung und des ,Point of Zero Charge’ von
Aktivkohlen

Die Oberflachenbeschaftenheit von AK weist einen hohen Grad an Komplexitat auf. Leon und
Radovic [1994] stellten 20 standardisierte Methoden zur Bestimmung der Oberflachen-
charakteristik von Aktivkohlen zusammen. Die Dissoziationskonstanten der sauren Ober-
flachengruppen der AK erstrecken sich (iber den gesamten pH-Wert-Bereich. Von Béhm wird
eine Methode zur semi-quantitativen Bestimmung der funktionellen Oberflachenzentren durch
eine stufenweise Neutralisation mit unterschiedlich starken Basen und Sauren vorgeschlagen
[B&hm 1994, B6hm et al. 1964].

Verschiedene Autoren bestatigen die Anwendbarkeit von Methoden zur Bestimmung der
Oberflachenladung von Feststoffen (iberwiegend Oxiden) in Abhzngigkeit vom pH-Wert sowie
zur Bestimmung des PZC auch fiir Aktivkohlen [Yang et al. 2004, Bjelopavlic et al. 1999, Noh
und Schwarz 1989]. Zur Charakterisierung der Oberflacheneigenschaften von granuldren
Aktivkohlen wird haufig die potentiometrische Titration herangezogen [Bjelopaviic et al. 1999,
Newcombe 1999]. Darliber hinaus ist auch die Anwendung von anderen Methoden, wie z. B.
Immersionsmethode, Massenmethode und potentiometrische Massentitration, beschrieben
[Feltes und Timmons 2002, Yang et al. 2004, Noh und Schwarz 1989, Menendez et al. 1995].
Meist wird jedoch die Anwendbarkeit von nur einer Methode zur Bestimmung des PZC
Uberpraft, um Verdnderungen der Oberflicheneigenschaften z. B. nach einer Behandlung
nachzuweisen. Verschiedene Autoren uberprifften die Anwendbarkeit von verschiedenen
Methoden (Immersionsmethode, Massenmethode und potentiometrische (Massen)-Titration)
zur Bestimmung des PZC fur unporése Metalloxide und konnten zeigen, dass alle Methoden
prinzipiell geeignet sind [Bourikas et al. 2003, Vakros et al. 2002, Parks 1965, Tewari und
Campbell 1976]. Im Vergleich zu Metalloxiden weisen Aktivkohlen eine um ca. eine
GrofRenordnung kleinere Oberflachenladungsdichte auf und sind porése Materialien. Auf Grund
der Vielféltigkeit von Aktivkohlen (Hersteller, Produkte) ist ein Vergleich mit Literaturdaten far
eine spezifische AK meist nicht méglich (kein AK-Standardsystem vorhanden).

Mit Hilfe der beschriebenen Methoden werden nur die durch Protonenaustauschprozesse
verursachten Ladungen betrachtet. Streng genommen wird der PZNPC bestimmt. Unter den
experimentellen Bedingungen, d.h. der Aschegehalt der eingesetzten AK und die
Konzentration von spezifisch adsorbierenden lonen sind gering, fallen der PZC und der PZNPC
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zusammen. Diese Bedingungen kénnen durch geeignete Vorbehandlungsmethoden, wie z. B.
intensives Waschen mit entionisiertem Wasser oder Saurebehandlung, eingestellt werden.
Unter diesen Bedingungen kann das Zwei-pK-Modell zur Beschreibung des amphoteren
Verhaltens von Aktivkohlen in wéassrigen Losungen angewendet werden [Noh und Schwarz
1990, Chen und Lin 2001].

Die Oberflaichenladungsdichte kann nach folgender Gleichung berechnet werden [Stumm und
Morgan 1996].

A—Cg+[OH]-[H"] F

c
oy =Ty —Ton-) = n A
BET

Gl. 29

Dabei sind I'y und 'on die molaren Mengen an adsorbierten Protonen und Hydroxylionen, Ager
die BET-Oberflaiche, m die Menge an Feststoff, F die Faraday-Konstante, ca und cg die
Konzentration an zugegebener Sdure und Base sowie [OH] und [H'] die Konzentration der
Protonen und Hydroxylionen im Gleichgewicht.

Bei der potentiometrischen Titration wird die Oberflachenladungsdichte von AK anhand der
Aufnahme und Freisetzung von Protonen durch die Oberfliche bei verschiedenen lonenstarken
bestimmt [Chen und Lin 2001]. Diese Methode ist die am meisten angewendete Methode zur
Bestimmung des PZC von granuléren und pulverférmigen Aktivkohlen. Die Titrationskurven bei
gleicher  AK-Konzentration aber unterschiedlichen lonenstdrken  (Variation  der
lonenstérkekonzentration um ca. 3 GréRenordnungen) schneiden sich in einem Punkt, dem
PZC. Dieser wird auf Grund der Bestimmungsmethode auch als Point of Zero Salt Effect
(PZSE) bezeichnet. Formal wird dieser Punkt durch folgende Gleichung definiert [Sposito 1998]:

a
{%} -0 (pH = PZSC) Gl. 30
:

Mit steigender lonenstarke nimmt die Oberfldchenladungsdichte (op) zu, da die einzelnen
Ladungstrager durch die Gegenionen (nicht-spezifisch adsorbierende lonen) besser
kompensiert werden. Nicht-spezifisch adsorbierende lonen wirken, indem sie das Potenzial der
Sternschicht verringern, d. h. die Ladungsdichte der Diffusionsschicht wird mit zunehmender
lonenstirke erhdht und diese gleichzeitig komprimiert. Dadurch erhéht sich die Oberflachen-
ladungsdichte der Partikel [Zuyi und Taiwei 2003]. Das Potenzial von Protonen in der Lésung
und in der Sternschicht wird durch die lonenstarke der Losung beeinflusst. Wie in Abschnitt 2.3

diskutiert wurde, ist ﬁﬁg} nicht nur von {ng,k } sondern von o und damit verbunden von der

lonenstérke abhangig. Die Lage von Hg-abhangigen Protolyse-Gleichgewichten und damit op
werden somit durch die lonenstérke der Lésung bestimmt. Am PZNPC ist ¢o= 0 und
{Hg} = {ng,k}, so dass kein lonenstarkeeinfluss vorliegt.

Bei der Immersionsmethode werden Feststoffsuspensionen gleicher Massen- und Elektrolyt-
konzentration jedoch mit unterschiedlichen Start-pH-Werten (pHswr) der wassrigen Elektrolyt-
lésung (lonenstérke = konstant) hergestellt. Nach einer bestimmten Aquilibrierungszeit wird die
Anderung des pH-Wertes infolge der Feststoffzugabe bestimmt. Der PZC ist der pH-Wert, bei
dem die Protonenbilanz ausgeglichen ist. Das heil}t, es werden genau so viele Protonen durch
die AK gebunden, wie abgegeben werden, so dass die Zugabe der AK keine Verédnderung des
pH-Wertes bewirkt.
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Die Massenmethode stellt eine Weiterentwicklung der Immersionsmethode dar und beruht
darauf, dass ausgehend von einem Start-pH-Wert einer wassrigen Lésung (lonenstérke
=konstant) bei schrittweiser Zugabe einer bestimmten Menge an Feststoff die jeweilige
Anderung der pH-Wertes geringer wird, bis sich ein konstanter pH-Wert (pHgqw) einstellt [Feltes
und Timmons 2002]. Dieses Plateau entspricht dem PZC. Der Vorteil der Immersionsmethode
und der Massenmethode liegt in der einfachen experimentellen Durchfiihrung, da bei beiden
Methoden eine Versuchsreihe ausreichend ist.

2.4.4 Methoden zur Bestimmung der Partikelgréenverteilung von gemahlenen Aktivkohlen

Eine umfangreiche Ubersicht von Methoden zur Kolloidcharakterisierung, d. h. zur Bestimmung
der Morphologie und PartikelgréBenverteilung von Kolloiden, wird in [Hofmann et al. 2003b]
sowie in [Schuhmann und Miller 1995] gegeben. Im Folgenden sollen nur kurz die in dieser
Arbeit angewendeten Methoden zur Charakterisierung der PartikelgréRenverteilung der AK-
Kolloide vorgestellt werden.

Bei der Bestimmung der Partikelgrée mittels Sedimentation wurden nach unterschiedlichen
Sedimentationszeiten die AK-Konzentrationen in einer festen Sedimentationshéhe mittels
Kohlenstoffmessungen bestimmt. Die Feststoffteilchen sinken mit einer ihrer Korngréflle
entsprechenden Geschwindigkeit zu Boden (Stokes-Gesetz). Unter Annahme von kugel-
formigen Teilchen kann aus der Sedimentationsgeschwindigkeit die Korngréfienverteilung
berechnet werden:

181 -h
dps 0T
g g- (P —Pr) tgeg Gl. 31

tsed Fallzeit der Partikel

h Fallstrecke der Partikel

g Erdbeschleunigung

P Dichte des Partikels

pe Dichte des fluiden Mediums

Ne dynamische Viskositat des fluiden Mediums

dp Teilchendurchmesser (,Sinkgeschwindigkeits-Aquivalentdurchmesser®)

Zur Ermittlung der PartikelgréRenverteilung wurde die Kohlenstoffkonzentration (Ch.seq)) der AK-
Suspension in Abhangigkeit von der Sedimentationszeit ts.q in einer festen Fallhéhe h bestimmt.
Nach Gleichung 34 kann der Massenanteil  der Fraktion mit ds > dp(h, tseq) ermittelt werden.

w=(1-2hlsedy 4000, —_—
Cp
Das Verfahren der Laserbeugung beruht auf der Analyse der Beugungsmuster, die entstehen,
wenn Partikel unterschiedlicher GroRe in den Strahlengang eines geblndelten Lichtstrahls
(Laser) gebracht werden. Die Auswertung der Laserbeugungs-Methode basiert auf der
Fraunhofer-Theorie. Fur kleine Partikel (d<0,4 pm) misste bei der Auswertung der
Streulichtanteil beriicksichtigt werden (z. B. Auswertung nach der Mie-Theorie). Dafiir sind aber
verschiedene optische Parameter notwendig, die fiir Aktivkohlen praktisch nicht tabelliert sind
(Brechungsindex des Partikels sowie Absorptionskoeffizient). Verschiedene Auswertungen mit
Hilfe der Mie-Theorie unter Variation der eingesetzten optischen Parameter ergaben drastisch
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unterschiedliche Ergebnisse hinsichtlich der berechneten PartikelgréBenverteilung. Es
existieren allerdings N&herungen, so dass eine Auswertung mit Hilfe der Fraunhofer-Theorie im
Bereich von 0,1 - 6 pm maoglich ist [Schuhman und Mller 1995].

Bei der dynamischen Lichtstreuung (DLS; auch als Photonenkorrelationsspektroskopie (PCS)
bezeichnet) wird ein kolloidales System mit monochromatischem Licht (z. B. Laserlicht)
bestrahlt. Dabei streuen die Partikel das Licht in alle Richtungen. Dieses kann mit einem Photo-
detektor in einem bestimmten Streuungswinkel detektiert werden. Als Resultat erhélt man ein
fluktuierendes Interferenzbild. Bei der dynamischen Lichtstreuung werden die durch die
Bewegung der dispergierten Kolloide hervorgerufenen zeitlichen Fluktuationen der
Streulichtintensitat detektiert. Diese sind groRenabhéngig, da kleinere Kolloide eine héhere
Diffusionsgeschwindigkeit aufweisen als groRere. Als Kenngréflen werden ein mittlerer
Diffusionskoeffizient oder Verteilungen von Diffusionskoeffizienten bestimmt. Mit Hilfe der
Stokes-Einstein-Theorie kénnen aus den Diffusionskoeffizienten die hydrodynamischen Radien
der Partikel berechnet und die PartikelgroRenverteilung abgeleitet werden [Hofmann et al.
2003b]. Bei hochverdinnten Lésungen (Konzentrationsbereich 0,1 - 0,01 Ma%) sind mit Hilfe
der DLS-Methode Partikelgréfen im Bereich von 0,5 nm bis ungeféhr 5 uym bestimmbar [Dérfler
1994, Hofmann et al. 2003b]. Die Streulichtintensitdt nimmt mit der sechsten Potenz des
Partikeldurchmessers zu, so dass grof3e Partikel in der Streuung immer dominieren, d. h.
kleinere Partikel werden in Gegenwart von gréferen deutlich diskriminiert [Dorfler 1994]. Die
Bestimmung der PartikelgréRenverteilung von polydispersen Kolloidsystemen mit einer breiten
PartikelgréRenverteilung oder von Kolloiden mit unregelmafiger Struktur ist in der Regel schwer
realisierbar [Hofmann et al. 2003b]. Insofern ist eine gewisse Vorsicht bei der Bewertung von
mit Hilfe der Geratesoftware erzeugten ,ideal” Gauss-férmigen Verteilungsprofilen geboten.
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Abbildung 5: Schematischer Aufbau des Coulter-Counters [ aus Albers 2002]

Bei der Coulter-Methode wird die Anderung der elektrischen Leitfahigkeit der Losung in einem
Mikrovolumen bei Anwesenheit von Einzelteilchen detektiert. Der prinzipielle Aufbau des
Gerates ist Abbildung 5 schematisch dargestellt. Zwischen den Elektroden fliel3t ein elektrischer
Strom, der durch die spezifische Leitfahigkeit der Elektrolytldsung und den freien Querschnitt
der Kapillare bestimmt wird. Wenn ein Partikel die Kapillare durchquert, verdrangt er infolge
seines Eigenvolumens das gleiche Volumen der Elektrolytiésung. Dies bewirkt eine kurzzeitige
Erhéhung des Widerstandes zwischen den Elektroden. Aus dieser vom Teilchenvolumen
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abhangigen Widerstandsénderung wird eine volumenaquivalente Kugel berechnet, so dass
man den spharischen Aquivalenzradius erhalt. Laut Herstellerangaben sind Partikelgrofen von
2 bis 60 % des eingesetzten Kapillardurchmessers bestimmbar.

2.5 Stabilitidt von Kolloidsuspensione

2.5.1 DLVO-Theorie und Anlagerung von Partikeln an Oberfléchen

Die Wechselwirkungen zwischen Kolloidteilchen kénnen auf anziehende und abstoRende
Wechselwirkungen zwischen den Kolloidoberflichen zurtckgefihrt werden. Bei der
Anngherung von zwei Oberflachen oder eines Partikels an die Oberfliche eines groBeren
Kérpers, treten diese miteinander in Wechselwirkung. Zu diesen Oberflachenkriften zdhlen
anziehende oder abstoRende elektrostatische Woechselwirkungen, Van-der-Waals-Krafte sowie
Hydrations- und sterische AbstoRungskrafte. Die beiden letztgenannten wirken nur Gber sehr
kurze Distanzen [Ryan und Elimelech 1996]. Die Balance von anziehenden und abstoRenden
Kraften entscheidet dartber, ob die Kolloide zur Koagulation neigen oder nicht. In den vierziger
Jahren des 20. Jahrhunderts entwickelten unabhangig voneinander die russischen Physiker
Derjaguin und Landau [1941] sowie die hollandischen Kolloidchemiker Verwey und Overbeek
[1948] die nach ihnen benannte DLVO-Theorie, die die resultierenden Effekte der
elektrostatischen und Van-der-Waals-Wechselwirkungen sowie der Bornabstofung bei der
gegenseitigen Anndherung von zwei Oberflichen beschreibt. Dieses Modell ermoglicht eine
quantitative Beschreibung zwischen den anziehenden und den abstoRenden Kriften zwischen
Partikeln oder zwischen Partikeln und einer Feststoffoberfliche. Mit Hilfe der DLVO-Theorie
kann das Wechselwirkungspotenzial (V) zwischen dem Partikel und der Oberfliche als Summe
der zwischen ihnen wirkenden Krafte bzw. Wechselwirkungspotenziale berechnet werden
(Abbildung 6). Unter bestimmten Bedingungen erhalt man folgende Lésung fiir die Poission-
Boltzmann-Gleichung, die die resultierende elektrostatische Wechselwirkung Vg als Funktion
des Abstandes (a) zwischen zwei sich anndhernden Oberflichen beschreibt [McDowell-Boyer
1992

Ve =222 % g, 5, In(1+ expl—x-2) Gl.33
2 e’
. :ao-s-kB-T-I el
@1 und @p2  Oberflachenpotenziale der beteiligten Feststoffe
K reziproke Dicke der elektrischen Doppelschicht
€0 elektrische Feldkonstante
a Abstand zwischen den sich annihernden Kolloiden oder zwischen dem Kolloid
und der Oberfliche
g Erdbeschleunigung
ks Boltzmann-Konstante

Entsprechend GI. 33 und Gl. 20 ist das abstoRende Potenzial vom Abstand zwischen den
geladenen Partikeln, von der Wertigkeit und von der Gegenionen-Konzentration sowie der
Oberflachenladungsdichte abhangig.

Aus der Form des Graphen kann der geschwindigkeitsbestimmende Schritt der Kolloidagglo-
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meration bzw. -deposition (Abschnitt 2.6.1) abgeleitet werden. Die Abbildung 6 beinhaltet eine
schematische Darstellung des Anlagerungsprozesses sowie die GesamtabstofRung (Wechsel-
wirkungspotenziale, meist als Vielfaches von keT angegeben) zwischen einem Partikel und
einer zweiten Oberflache mit gleichem Ladungsvorzeichen in Abhangigkeit von ihrem Abstand
bei verschiedenen lonenstarken. Die Anlagerungsprozesse (Transport der Partikel an eine
Oberflache) werden im Folgenden noch gesondert behandelt. Definitionsgemaf entsprechen
negative Werte anziehenden und positive abstofienden Kraften.

Anhuften an Oberfliche
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Abbildung 6: Partikeldeposition bei gleichsinniger Ladung von Kolloid und Feststoffoberflache: Bei
hohen lonenstérken (/inks) ist die Anhaftung schnell. Der konvektive und diffusive Transport zur
Oberflache ist der geschwindigkeitsbestimmende Schritt. Bei mittleren lonenstarken (rechts) ist das
Anhaften an die Oberflaiche (Uberwindung der Energiebarriere) der geschwindigkeitsbestimmende
Schritt. Vg: AbstoRungsenergie, Va: Anziehungsenergie, Vr: Gesamtenergie [Kretzschmar et al. 1999].

Deutlich wird, dass sich in der Summenkurve zwei Minima ausbilden kénnen, ein tiefes
priméres und ein weniger tiefes sekundéres. Die Anlagerung eines Partikels in einem Abstand
von der Oberflache, der einem dieser Minima entspricht, ist energetisch beglnstigt. Partikel
kdnnen im primaren Minimum stabil angelagert werden [Cornell und Schwertmann 1996]. Eine
noch weitere Anndherung an die Partikeloberflache wird durch die Wirkung der Bornabstofiung
verhindert [Elimelech et al. 1998]. Eine Energiebarriere AVy (Maximum) trennt die beiden
Minima voneinander. Diese Energiebarriere muss Uberwunden werden, wenn ein Partikel in
dem energetisch gunstigeren Minimum angelagert oder aus diesem Minimum abgelst wird
[McDowell-Boyer 1992].

Die Stabilitdt von Partikelsuspensionen ist eine fur die Mobilitat wichtige Eigenschaft. Darunter
versteht man die Tendenz eines Partikels, sich bei Kontakt mit anderen zusammenzulagern. Je
geringer die Neigung zur Anlagerung, umso langer ist die Lebenszeit eines Einzelpartikels. Mit
Hilfe der DLVO-Theorie kann die Stabilitdt von Suspensionen quantitativ beschrieben werden.
Der Kollisionsfaktor agp (engl. ,collision efficiency”, allgemein auch Anlagerungswahrschein-
lichkeit, Haftungseffizienz) beschreibt den Anteil der Kollisionen zwischen Partikeln, der zu
einem Anhaften der Partikel fihrt [Elimelech et al. 1998].

- Gesamtzahl erfolgter Anlagerungen
" Gesamtzahl der Kollisionen

Gl. 35
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Die Kollisionsrate kann durch die Brownsche Diffusion, FlieRkrafte und die differenzielle
Sedimentation bestimmt werden [Elimelech et al. 1998]. Die perikinetische Agglomeration wird
durch die Brownsche Molekularbewegung der Teilchen verursacht und ist fiir Partikel mit einem
Durchmesser kleiner 1 um relevant. Die Geschwindigkeitskonstante der perikinetischen
Agglomeration k; kann mit Hilfe folgender Gleichung berechnet werden [Elimelech et al. 1998]:

_2.k-T (a+a)

k;

i Gl. 36

ay Radius des Partikels x

Der infolge der Flussigkeitsbewegung hervorgerufene Agglomerationsmechanismus wird als
orthokinetische oder scherinduzierte Agglomeration bezeichnet. Scherungen im Strémungsfeld,
die durch die Bewegung der Flissigkeit (z. B. Riihren, Flielken) hervorgerufen werden, fiihren
zur Ausbildung von Geschwindigkeitsgradienten zwischen den Partikeln. Unter laminaren
Strémungsbedingungen bewegen sich Partikel auf den unterschiedlichen Stromlinien mit einer
unterschiedlichen Geschwindigkeit. Dadurch kénnen ZusammenstéRe hervorgerufen werden.
Weiterhin kénnen Unterschiede in der Tragheit der Partikel zu unterschiedlich starkem
Abweichen von den Stromlinien und damit zur Kollision filhren. Der Prozess der
orthokinetischen Agglomeration gewinnt fur Partikel, die einen Durchmesser grofRer 1 ym
aufweisen, zunehmend an Bedeutung [Elimelech et al. 1998]. Deren Ausmaf ist von dem
Schergefélle und der Partikelkonzentration sowie der Verweilzeit der Kolloide auf den
Strémungsbahnen abhéngig [Berre et al. 1998].

Die Mdglichkeit der Anndherung von zwei Partikeln hangt direkt von der Ausdehnung der
diffusen Doppelschicht ab. Niedrige lonenstarken und hohe Oberflachenladungen bewirken
eine breite Ausdehnung der diffusen Doppelschicht und beglnstigen die Ausbildung der
Energiebarriere. Bei gleichsinniger Ladung der Oberflachen muss der sich annahernde Partikel
fir eine erfolgreiche Anlagerung an die Oberflache die Energiebarriere (AVy) iiberwinden. Die
Agglomerationsgeschwindigkeit wird von der Hohe der Energiebarriere (AVy) bestimmt. Bei
niedrigen lonenstarken ist diese Barriere hoch (Abbildung 6), so dass nicht jede Kollision positiv
im Sinne einer Ablagerung des Partikels auf der Oberfliche verlduft, d.h. ap<1. Die
Agglomerationskinetik ist reaktionskontrolliert (unvorteilhafte chemische Bedingungen) [0 Melia
und Tiller 1987]. Mit steigender Hohe der Energiebarriere nimmt die Kollisionseffizienz ab.
Brownsche Partikel besitzen eine geringe thermische Energie von einigen wenigen kgT. Ist die
Hohe der Energiebarriere AV, >> kgT (ca. groBer 20 ksT), kénnen die Partikelsuspensionen als
stabil betrachtet werden, da das primdre Minimum nicht erreicht werden kann [Ryan und
Elimelech 1996, Stumm und Morgan 1996, McDowell-Boyer et al. 1986].

Die Energiebarriere wird mit zunehmender lonenstérke infolge der Kompression des diffusen
Teils der Doppelschicht geringer und verschwindet oberhalb einer bestimmten lonenstérke, der
so genannten kritischen Flockungskonzentration (Abbildung 6). Das Fehlen der Energiebarriere
fahrt zu vorteilhaften Bedingungen hinsichtlich einer Partikelanlagerung im priméren Minimum
[O"Melia und Tiller 1987]. Die Kinetik der Zusammenlagerung ist in diesem Fall wie beim
Vorliegen von anziehenden Wechselwirkungen zwischen den Feststoffoberflichen
transportkontrolliert, da jede Kollision zu einem Anhaften des Partikels an der Oberflache fuhrt
(ap = 1). Die Flockungsgeschwindigkeit erreicht bei hohen Salzkonzentrationen ein Maximum.
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In diesem Fall spricht man von schneller Flockung und bezeichnet diese Suspensionen als
instabil [Scheffer und Schachtschnabel 2002]. Bei mittleren Salzkonzentrationen ist die
Energiebarriere zwar noch vorhanden, ihre Hohe allerdings geringer als bei niedrigen
Salzkonzentrationen. In diesem Fall wird eine langsame Flockung beobachtet. Die Agglo-
meration von Kolloidsuspensionen kann durch sterische und elektrostatische Stabilisierung
sowie durch Kombination beider Effekte (elektrosterische Stabilisierung) verhindert werden.

In natiirlichen Wéssern spielt im Hinblick auf die lonenstérke auch die Wertigkeit der lonen eine
entscheidende Rolle. Die lonenstérke ist tber Gl. 37 neben der Konzentration auch mit der
Wertigkeit der lonen z; verknupft [Ackermann 1988].

1
IZEZZ'ZC' Gl. 37

Die lonenstarke ist der Dicke der elektrochemischen Doppelschicht umgekehrt proportional
(Gl. 34). Eine dominierende Rolle spielen die zweiwertigen lonen Kalzium, Magnesium und
Sulfat, die in den meisten Grundw&ssern in signifikanten Konzentrationen vorkommen. Aus
Gl. 20 folgt, dass bei gleicher lonenstarke das Oberflachenpotenzial in Gegenwart von
zweiwertigen lonen niedriger ist als in Gegenwart von einwertigen lonen. Damit kann die
Schulze-Hardy-Regel erklart werden [Hiemenz und Rajagopalan 1997]. Die Flockungs-
geschwindigkeit wird demnach maRgeblich von der Valenz und weniger von der Natur der
vorhandenen Gegenionen beeinflusst.

Die Grenzen der DLVO-Theorie wurden bei der Beschreibung von Agglomerationsraten fiir
Partikel, die eine hohe Oberflichenladung aufweisen, deutlich [Elimelech et al. 1998, Behrens
et al. 1998]. Eine bessere Ubereinstimmung wurde fiir schwach geladene Partikel gefunden
[O'Melia 1989]. Die Verdnderungen in der Wechselwirkungsenergie infolge der Sorption von
oberflachenaktiven Verbindungen, wie z. B. der Effekt der sterischen Stabilisierung, kénnen mit
Hilfe der DLVO-Theorie nicht vorausgesagt werden [Perigault und Leckie 2002, Perigault et al.
2000].

Trotz der Beschrankungen der Anwendbarkeit der DLVO-Theorie werden in der Literatur keine
Alternativen, sondern nur Modifizierungen beschrieben. Um die DLVO-Theorie auch fiir weitere
Problemstellungen anwenden zu koénnen, wurde diese um die ,Nicht-DLVO-Kré&fte®, die im
Nahbereich der Partikel wirken, erweitert [Grasso et al. 2002]. Darunter versteht man vor allem
Hydratationseffekte, Wechselwirkungen auf Grund hydrophober Effekte, Wasserstoff-
briickenbindungen, sterische Wechselwirkungen auf Grund von Sorption von Polymerstrukturen
sowie Lewis-Saure/Base-Wechselwirkungen. Dieser Ansatz basiert auf der Annahme, dass die
Struktur der die Oberflache umgebenden Wasserhllle einen signifikanten Einfluss auf die
Partikel-Partikel-Wechselwirkung und die Partikel-Kollektoroberflachen-Wechselwirkung hat
[Grasso et al. 2002, Spitzer 2003]. Nicht-DLVO-Krafte sind jedoch noch nicht vollsténdig
verstanden [Ryan und Elimelech 1996, Kretzschmar et al. 1999].

2.6 Transportverhalten von Kolloiden in porésen Medien

In der Literatur werden in verschiedenen Studien das Verhalten von Kolloiden in natiirlichen
Sedimenten, d. h. ihre Mobilisierung und Ablagerung sowie ihr Transportverhalten beschrieben
[Kim und Benefield 1996, Ryan und Elimelech 1996, O'Melia 1989]. Die im Grundwasser
natiirlich vorkommenden Kolloide, deren PartikelgroRe von 10 nm bis zu einigen pm variiert,
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sind potenziell mobil [Ryan und Elimelech 1996, Buffle und Leppard 1995]. Verschiedene
physikalische oder chemische Stérungen im Aquifer, z. B. Schwankungen in der lonenstérke
und im pH-Wert des Grundwassers, Verschiebung der lonenzusammensetzung von bivalenten
zu monovalenten lonen oder Sorption von oberflichenaktiven Substanzen, kénnen die
Oberfléachenladung der Kolloide und der Kornoberflichen beeinflussen und damit verbunden
zur Freisetzung vom Kolloiden fiihren [Hofmann et al. 2003a, Ryan und Elimelech 1996]. Da
Reaktionen in aquatischen Systemen zu meist an Grenzflachen ablaufen, kénnen Kolloide das
Systemverhalten, die Speziation, die Léslichkeit und den Stofftransport entscheidend
beeinflussen [Hofmann et al. 2003a].

In zahlreichen Studien wurde die Bedeutung von nattrlichen Kolloiden in aquatischen
Systemen im Submikrobereich fir den Transport und die Ausbreitung von Schwermetallen und
organischen Verbindungen, wie z. B. PAKs®, Dioxinen oder Phthalaten beschrieben [Buffle et al.
1998, Wilkinson et al. 1997, Hofmann 2004, Hofmann 2003a]. Kolloide liefern dann einen
Beitrag zum Schadstofftransport, wenn sie 1) in ausreichender Konzentration vorliegen, 1l) wenn
sie den Schadstoff stark anreichemn oder sogar irreversibel binden, I1l) mobil sind und IV) eine
hohere Mobilitét als der frei in Lésung vorliegende Schadstoff aufweisen. Die Prozesse, die den
partikelgebundenen Schadstofftransport in der ungesittigten Bodenzone beeinflussen, sind
bisher nur unzureichend untersucht [Kretzschmar et al. 1999].

2.6.1 Modelle zur Beschreibung des Partikeltransports in porésen Medien

In der Literatur wird der Transport von Kolloiden in Aquifersedimenten durch verschiedene
empirische und semi-empirische Modelle beschrieben [z. B. Adamczyk et al. 2001, Ryan und
Elimelech 1996, Elimelech und O'Melia 1990]. Elimelech et al. [1998] unterscheiden zwei
prinzipielle Ans&tze, den Lagrangeschen und den Eulerschen Ansatz. Die Lagrangesche
Naherung (Trajektor-Analyse oder Kollektor-Modell) betrachtet basierend auf dem 2.
Newtonschen Gesetz das Verhalten von einzelnen Partikeln sowie deren Trajektorien bei der
Annaherung an die Feststoffoberflaiche auf mikroskopischer Ebene. Mit Hilfe des
Lagrangeschen Ansatzes kann die Bewegung von nicht-Brownschen Partikeln gut beschrieben
werden, da die Partikeltrajektorien gut analytisch bestimmbar sind [Ryan und Elimelech 1996].
Der Eulersche Ansatz betrachtet den Prozess eher auf makroskopischer Ebene. Basierend auf
der Erhaltung von Masse und Energie wird die Verteilung der Partikelkonzentration in Raum
und Zeit ohne Berlicksichtung der Bewegung der einzelnen Teilchen beschrieben. Zur
Beschreibung des Transports und .der Ablagerung von Brownschen Partikeln kann der
Eulersche Ansatz angewendet werden [Ryan und Elimelech 1996].

Filtrationstheorie

Das am haufigsten genutzte semi-empirische Modell zur Beschreibung des Partikeltransports in
natUrlichen porésen Medien beruht auf der klassischen Filtrationstheorie. Diese basiert auf dem
Lagrangeschen Ansatz. Die Ablagerung von monodispersen Partikeln im Anfangsstadium der
Filtration durch ein einheitliches, granuldres Medium kann mit Hilfe von Grundgleichungen des
Massetransports, der Hydrodynamik sowie der Kolloid- und Grenzflichenchemie beschrieben

® Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe
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werden [Yao et al. 1971].

Mitte der 1960er Jahre wurde in mehreren Arbeiten [O'Melia und Stumm und darin zitierte
Arbeiten 1967] versucht, empirisch ermittelte Filtrationskoeffizienten mit Hilfe von physika-
lischen und chemischen Beziehungen vorauszuberechnen. Neben der Annaherung und Kolli-
sion der Partikel wurden unter Einbeziehung der DLVO-Theorie in einem zweiten Schritt die
Wechselwirkungen zwischen den Oberflichen beschrieben. Die Deposition eines Partikels beim
Durchgang durch ein poréses Medium kann durch zwei Teilschritte beschrieben werden
[Elimelech und O Melia 1990]:

- den Transport der Partikel an die Kollektoroberflache und

- die Ablagerung auf der Kollektoroberflache, d. h. die Partikel bleiben auf der Oberflache
haften.

Eine scharfe Grenze zwischen Antransport und Ablagerung kann nicht gezogen werden
[O"Melia und Tiller 1987]. Trotzdem wird in der Literatur die Notwenigkeit dieses Zwei-Schritt-
Modells unterstrichen [O'Melia und Stumm 1967, O"Melia und Tiller 1987]. Zur Ermittlung der
Kollisionshaufigkeit eines Partikels mit den Mineralkérnern wurden in der Literatur verschiedene
Modelle (Kugel-Kollektoren, Kapillar-Kollektoren und sich verengende Rohren) vorgestellt
[Zusammensteliung in O’Melia und Tiller 1987 sowie Elimelech et al. 1998]. Das am hé&ufigsten
benutzte Modell ist das Kugel-Kollektor-Modell (Abbildung 7).

Der Transport von Kolloiden an die Kornoberflachen des Filtermediums (Abbildung 7) wird
durch folgende physikalische Prozesse hervorgerufen [Ryan und Elimelech 1996]:

e Brownsche Molekularbewegung - Diffusion (relevant fur Kolloide mit einem Durchmesser
von <1 um)

o Interzeption®, d.h. durch ein Abfangen der Kolloide infolge des Abfalls der
Strémungsgeschwindigkeit in der Nahe der Kornoberflache (Partikeleinfang, relevant fir
Kolloide mit einem Durchmesser von 10 ym = dp 21 um)

e Sedimentation (relevant fir Kolloide mit einem Durchmesser von > 1 pum, bei einem
Durchmesser von < 10 um gegenlber der Interzeption von untergeordneter Bedeutung).

Dariiber hinaus kénnen Partikel einfach aus dem FlieBmittelstrom herausgefiltert werden
(Siebeffekt), wenn deren Durchmesser groBer als der Porendurchmesser zwischen zwei
Kaérpern der Mineralkornmatrix ist (Flaschehélse).

12

1 Sedimentation
2 Interception

3 Diffusion

Abbildung 7: Transport von Kolloiden an die Kollektoroberflachen des Filtermediums [nach Tien und
Payatakes 1979] (gestrichelte Pfeile: Trajektorien)

* Aufhalten” oder ,Versperren*
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Die Anlagerung eines Partikels an eine Kollektoroberflache wird von den Wechselwirkungen
zwischen Partikel und Oberflache gesteuert. Beziglich der elektrostatischen Wechselwirkungen
zwischen Kolloid- und Feststoffoberflachen sind zwei Szenarien zu unterscheiden:
= Es liegen abstoRende elektrostatische Wechselwirkungen  zwischen der
Kolloidoberflache und den Mineraloberflichen des Agquifersediments vor (sogen.
unvorteilhafte Bedingungen). In diesem Fall wird die Geschwindigkeit der
Kolloidablagerung durch die Hoéhe der zu (iberwindenden Energiebarriere bei der
Annéherung der Feststoffoberflachen bestimmt.
¢ Es liegen vernachlassigbare oder anziehende elektrostatische Wechselwirkungen vor
(sog. vorteilhafte Bedingungen). Dabei ist der Transport der Kolloide in die Nahe der
Feststoffoberflache geschwindigkeitsbestimmend fiir die Kolloidablagerung.
Der Depositionsprozess kann analog der Agglomeration von zwei Partikeln mit Hilfe der DLVO-
Theorie beschrieben werden (Abbildung 6). Diese wurde bereits ausfihrlich im Kapitel 2.5
betrachtet.
Der Transport von Partikeln durch ein granulares poréses Medium wird durch Dispersion,
Advektion und Austausch von Partikeln zwischen der festen stationdren Phase und der fluiden
Phase bestimmt. Fir eindimensionale Betrachtungen (z. B. gepackte Sé&ulen) ergibt sich
folgende Transportgleichung [Ryan und Elimelech 1996].

6Cp _ D, ¢, “u écp _ Psey Hsp Gl 38
ot ox? ox e O
Dispersion  Advektion Partikelaufnahme/-abgabe
mit
Psed Csp Psed
ZSed 7S Ar-Cp -—-K, Cgp Gl. 39
Eoff ot Eeff

Partikelaufnahme Partikelabgabe
Csp Konzentration der abgelagerten Partikel auf dem Kollektor [Anzahl/kg Feststoff]
Cp Partikelkonzentration in der Suspension [Anzahl/I]
Ds Dispersionskoeffizient der kolloidalen Partikel
A Filterfaktor
K, Partikelabgabekoeffizient
Diese Gleichung (GI. 38) konnte erfolgreich zur Beschreibung des Kolloid- und
Bakterientransports in Sandsdulen angewendet werden [Elimelech und Ryan 2002]. Beim
Vorliegen von anziehenden elektrostatischen Wechselwirkungen (vorteilhafte Bedingungen)
zwischen Partikel und Matrixoberflichen kann die Deposition als irreversibel betrachtet werden
[Elimelech und Ryan 2002, Elimelech und O"Melia 1990, Lui et al. 1998]. Der letzte Term von
Gl. 39 ist somit vernachléssigbar. Die initiale Abscheidung kann in diesem Fall mit einem
Zeitgesetz fir eine Kinetik 1. Ordnung beschrieben werden [Elimelech und Ryan 1996]. Diese
ist aber keine Funktion der Zeit, sondern der zuriickgelegten Filterstrecke I.
Der Filterfaktor (i¢) ist zum einen von den hydraulischen Randparametern und zum anderen
von den stofflichen Eigenschaften der Partikel, des Filtermediums sowie des Transportmediums
abhangig [O"Melia und Tiller 1987]. Der Beladungszustand der S&ule muss ebenfalls beachtet
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werden [Bedbur 1989]. Nur zu Beginn der Filtration (,clean-bed"-Zustand), d. h. solange die
Beladung des Kollektors den Ablagerungsvorgang nicht beeinflusst, kann der Filterfaktor als
konstant angesehen werden.
Die Netto-Einzelkollektoreffizienz n (engl. ,single collector efficiency”, auch Abscheidegrad)
beschreibt die Kontakteffizienz eines Kollektors. Sie ist definiert als das Verhaltnis der
Geschwindigkeit, mit der die Partikel an die Kollolektoroberflache abgelagert (lapiagerung) Werden,
bezogen auf die Geschwindigkeit, mit der die Partikel am Kollektor vorbeistrémen [Tien und
Payatakes 1979]. Fir einen isolierten sphérischen Kollektor gilt:

I

Ablagerung

n=——— >~
[n a2 ] Gl. 40
u-cp -
4
dc Kollektordurchmesser

Die Netto-Einzelkollektoreffizienz setzt sich aus dem Produkt der Haftwahrscheinlichkeit ap und
der Einzelkollektoreffizienz 1y zusammen (Berlcksichtigung des Zwei-Schritt-Modells).

T = Ol M Gl. 41
Die Effizienz eines gepackten Bettes (Filtermediums) kann nach folgender Gleichung berechnet
werden (fur eine ausfihrliche Herleitung siehe O"Melia und Tiller [1987]):

dep 3 (1-g4)

dl :_E-T‘%'QD-CPZ_M-CP Hlend
Durch Integration von Gl. 42 wird folgende Gleichung erhalten:
c
In—F— = A -l Gl. 43
Cro

Der Parameter ap wurde bereits bei den Ausfihrungen zur Stabilitdt von Kolloidsuspensionen
eingefuhrt. Dieser Wert reflektiert die Chemie des Systems [Tien und Payatakes 1979]. In der
Literatur werden Konzepte zur Berechnung von op beschrieben. Diese haben jedoch nur
begrenzten Erfolg [Bedbur 1989, Ryan und Elimelech 1996, Elimelech et al. 1998]. Fir ein
gegebenes System (Kolloidsuspension, Lésungschemie und Filtermedium) kann op mit Hilfe
von Saulenexperimenten bestimmt werden [O’Melia und Tiller 1987]. Die experimentell
bestimmten Werte liegen im Bereich von 107 < o = 1 [Elimelech und O Melia 1990, Ryan und
Elimelech 1996, Elimelech et al. 1998].

Die Einzelkollektoreffizienz o fir den Gesamtprozess kann aus der Summe der n-Werte der
am Gesamitransport beteiligten Transportprozesse berechnet werden (analytische Lo&sung,
Tien und Payatakes 1979, Ryan und Elimelech 1996).

no = T‘ISe.dimematicm +T]!nterzeption + nDiﬁusion GI- 44

Nesar oy = P2 —Pw)-de
Sedimentation 18. Mg - u

2
3(d
MNinterzeption = E [i} Gl. 46

Gl. 45
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ko - T 3
TMpifiusion = 0,9 - L - Gl. 47
Mg +dp -dg -u

In den bisherigen Betrachtungen wurde ein Einzelkollektor unabhéngig von seiner Umgebung
betrachtet. In der Realitit wird das FlieRfeld um einen einzelnen Kollektor von seiner
Umgebung (gepacktes Bett von Kollektoren) und dem Strémungsfeld beeinflusst. Das
+Zellenmodell* (,sphere-in-cell-Model) nach Happel betrachtet ein poréses Medium (die
Filterschiittung) als eine Ansammlung von identischen sphérischen Kollektoren, wobei jeder von
einer Flissigkeitshiillle umgeben ist [Elimelech und Ryan 1996]. Rajagopalan und Tien [1976,
zitiert Tien und Payatakes [1979]] entwickelten ein Modell basierend auf dem Happelschen
Ansatz, das zusétzlich zu der Einzelkollektoreffizienz den Einfluss von benachbarten Kérnern
und stationdren Kollektoren im Strémungsfeld berticksichtigt. Darliber hinaus werden als
weitere Parameter die hydrodynamische Retardierung und die Van-der-Waals-Anziehung bei
der Berechung der Einzelkollektoreffizienz n, beriicksichtigt [0 Melia und Tiller 1987]. Unter der
hydrodynamischen Retardierung versteht man das Entweichen des Fluidmediums aus dem
Porenraum bei der Annaherung zwischen Partikel und der Feststoffoberfliche [O'Melia und
Tiller 1987]. Diese Effekte wirken sich auf die Fitrations- und Ablagerungsmechanismen
Interzeption und Sedimentation aus.

Wie bereits erwéhnt, ist der Filterkoeffizient nur zu Beginn der Filtration fir ein bestimmtes
System konstant. Mit zunehmender Ablagerung von Partikeln kénnen zusétzliche Effekte
auftreten, die die Partikelabscheidung beeinflussen. Wenn keine oder nur eine geringe
Energiebarriere bei der Annaherung eines Partikeln an einen abgelagerten Partikel vorhanden
ist, d.h. die abstoRenden Partikel-Partikel-Wechselwirkungen sind gering, kann eine so
genannte Filterreifung (-Ripening-) auftreten. In diesem Fall nimmt die Einzelkollektoreffektivitzt
mit zunehmender Partikelabscheidung zu. Die Kollektoroberflache wird infolge der Ausbildung
von mehrschichtigen Partikelagglomeraten vergréfert und die abgelagerten Partikel werden
somit selbst Teil des Filtermediums [Liu et al. 1995, Kretzschmar et al. 1999].

Im Fall geladener Partikel und bei niedrigen lonenstirken kénnen bereits am Filtermedium
abgelagerte Partikel als Blocker wirken (Blocking-Effekt) [Liu et al. 1995]. Mit zunehmender
Bedeckung der Kollektoroberflache mit abgeschiedenen Partikeln nimmt die Depositionsrate ab,
da die abstoRenden Partikel-Partikel-Wechselwirkungen einer Annaherung entgegenwirken.
Der Blocking-Effekt begrenzt die Schichtdicke der Partikel an der Kollektoroberfliche auf eine
Monolage. Die maximale Oberflaichenbedeckung ist dabei von der Konzentration und Wertigkeit
der im Transportmedium enthaltenen Elektrolyte abhangig (,Shadow-Effekt*, [Ko und Elimelech
2000]).

Grenzen und Anwendbarkeit der Filtrationstheorie

Zahlreiche Studien haben gezeigt, dass mit Hilfe der klassischen Filtrationstheorie der
Partikeltransport in natiirlichen Sedimenten beim Vorliegen von vorteilhaften chemischen
Bedingungen hinreichend gut abgeschétzt werden kann [Ryan und Elimelech 1996, Elimelech
und Ryan 2002, Kim und Benefield 1996]. Ubereinstimmend mit der Theorie konnte in
verschiedenen unabhéngigen Studien beim Einsatz von realen Sedimentmaterialien gezeigt
werden, dass natirlich vorkommende Kolloide mit einem Durchmesser im Gréfenbereich von
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ca. 1 um Grundwasserbedingungen die grélte Mobilitdt und Stabilitdt besitzen (Abbildung 8,
[Buffle und Leppard 1995, Tufenkji und Elimelech 2004, Cumbie und McKay 1999, Huber et al.
2000]). Dies gilt fir sandige Aquifere und fur Partikel, die nur einen geringen Dichteunterschied
im Vergleich zu Wasser besitzen. Entsprechend der klassischen Kolloidfiltrationstheorie sind die
Transportstrecken von Kolloiden in den meisten Aquiferen unter den Ublichen Grundwasser-
flieRgeschwindigkeiten auf einen Bereich zwischen 10° und 10" m beschrankt [Ryan und
Elimelech 1996]. Dies gilt selbst fiir Kolloide, fir die starke abstoRende elektrostatische
Wechselwirkungen zwischen den Kolloid- und Mineralkornoberflachen zu erwarten sind.

L ——————- _—
F Diffusion Sedimentatio

01k

I}U

0.01 k.

d, (um)

Abbildung 8: Einzelkollektoreffizienz n, in Abhangigkeit vom Partikeldurchmesser (aus [Tufenkji und
Elimelech 2004], Bedingungen fir sandige Aquifer, &5=0,39, dc=06mm, u=9-10°ms",
pp=105gcm® Ay=1-10%))

Die Modellierung der Ablagerung von Kolloiden in natirlichen Sedimenten unter unvorteilhaften
chemischen Bedingungen lieferte bis jetzt noch keine befriedigenden Ergebnisse [Ryan und
Elimelech 1996, Kim und Benefield 1996]. Eine mégliche Ursache ist die Nichtberiicksichtigung
von morphologischen Heterogenitdten der Oberflichen. Durch Shellenberger und Logan [2002]
konnte gezeigt werden, dass insbesondere die Rauhigkeit der Oberflache einen Einfluss auf die
Kolloidabscheidung hat. Die in der Literatur beschriebenen Modelle und Theorien zur
Berlcksichtigung von Unebenheiten der Oberflachen lieferten keine befriedigenden Ergebnisse
bei der Vorausberechnung von op und 1 [Shellenberger und Logan 2002, Bhattacharjee et al.
1998, Ryan und Elimelech 1996, Hoek et al. 2003].

Die DLVO-Theorie weist jeder Oberfldche ein Einheitspotenzial zu, so dass Heterogenitaten der
Oberflachenladung ebenfalls unberiicksichtigt bleiben. So genannte chemische Heterogenitaten
entstehen auf mikroskopischer Ebene infolge der Anordnung von entgegengesetzt geladenen
lonen im Kristallgitter und Variabilititen der chemischen Zusammensetzung, sowie auf
makroskopischer Ebene auf Grund chemischer Anisotropie zwischen Kristallflachen, der
Gegenwart von Oberflachenverunreinigungen (z. B. von Umhullungen und/oder Ablagerungen
von Eisen-, Aluminum- und Manganoxiden und Carbonaten sowie oberfldchenaktiver
Substanzen auf der Uberwiegend silikatischen und/oder Alumosilikat-haltigen Matrix) und
chemischen Verunreinigungen der Bulkphase [Scheffer und Schachtschnabel 2002,
Kretzschmar et al. 1999]. Die Depositionsgeschwindigkeit wird im Anfangsstadium mafgeblich
durch die Geschwindigkeit der Ablagerung an vorhandenen vorteilhaften Zentren bestimmt
[Song et al. 1994]. Theoretische Betrachtungen und experimentelle Befunde zeigen, dass die
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Depositionsrate unter unvorteilhaften Bedingungen sehr sensitiv auf das Vorliegen von
Heterogenitéaten der Oberflachenladung reagiert [Song et al. 1994, Liu et al. 1995]. Song et al.
[1924] demonstrierten, dass die Depositionsrate unter unvorteilhaften chemischen Bedingungen
bereits bei einem Flachenanteil von 1 % an vorteilhaften Oberflachenzentren nicht mehr mit den
Standardmodellen vorhergesagt werden kann. Sie fiihrten deshalb das Konzept des nominalen
Oberflachenpotenzials ein, welches die Wechselwirkungen der elektrischen Doppelschichten
eines Partikels und einer heterogenen Oberflache basierend auf der DLVO-Theorie berechnet.
Heterogenitdten der Oberflache kénnen als Verteilung von lokalen Potenzialen auf der
Oberflache charakterisiert werden. Basierend darauf schlagen Song et al. [1994] zwei theo-
retische Modelle, das Patchwise- und das Random-Modell, zur Beschreibung von heterogenen
Oberflachen vor. Neben chemischen und morphologischen Heterogenitaten werden in der
Literatur hydrodynamische Krafte (interfaciale Elektrodynamik) und die Anlagerung von
Partikeln in einem Abstand von der Oberflsche, der dem des sekundaren Minimums entspricht
als weitere Griinde flr die Diskrepanz zwischen Theorie und Experiment, diskutiert.
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3 Experimenteller Teil
3.1 Verwendete Gerite und Chemikalien

Gaschromatographie-Massenspektrometrie

Es wurde mit einem Gerdt der Firma Shimadzu (GC-17A gekoppelt mit MS-QP 5000)
gearbeitet. Dabei wurde eine Kapillarsdule der Firma J&W Scientific (30 m x 0,25 mm, DB-1,
Filmdicke: 0,25 um) verwendet. Das Splitverhaltnis wurde zwischen 1:5 - 1:20 variiert. Je nach
Problemstellung wurde im SCAN- oder im Selected-lon-Monitoring(SIM)-Modus analysiert. Das
Injektionsvolumen betrug zwischen 25 und 100 pl.

GC-MS-Bedingungen: Tragergas: Helium, Ofentemperatur: 100 - 250 °C, Temperatur der
lonenguelle: 250 °C, Interface-Temperatur: 150 - 250 °C, lonisierungsenergie: 70 eV, Scanrate:
15, m/z: 40 - 400 amu, Gain: 1,2 - 1,8 kV.

TC-Detektor

Zur Bestimmung des Kohlenstoffgehaltes von flissigen Proben (z. B. AK-Suspensionen)
wurden Aliquote dieser direkt in den Quarzglasreaktor des TC-Detektors injiziert
(Vinjextion = 50 pl). Der Quarzglasreaktor wird durch einen Zweizonenofen (Firma Horst) beheizt
(Verbrennungszone: 700 °C,  katalytische  Nachverbrennungszone: 800 °C).  Die
Nachverbrennungszone ist aus einer 2 cm langen Schiittung aus Glasbruch sowie einer 5 cm
langen Katalysatorschiittung von auf AlO; (KorngroRe: 1,6-2 mm) getrdgertem Platin
(0,5 Ma%) aufgebaut. Als Verbrennungsgas wird O, (Fluss: 16 | min™') verwendet. Darlber
hinaus wird der Messgasstrom nach der Verbrennungsstufe durch einen Membrantrockner
(PermaPure Inc.) getrocknet. Zur Messung der CO,-Konzentration im trockenen Gasstrom wird
der Messgasstrom durch einen NDIR-Detektor geleitet (NDIR-Optik-Bank Serie 5000 Typ
34364, Saxon Junkalor). Das System besteht aus 2 CO,-Detektoren, die fir unterschiedliche
Konzentrationsbereiche (0 -200 ppm CO, und 0-1000 ppm CO;) kalibriert sind. Das
Messsignal ist der Menge an Kohlenstoff im injizierten Probevolumen proportional. Zur
Kalibrierung wurde Kaliumhydrogenphthalat verwendet.

Kohlenstoffanalysator C-Mat 5500

Die Bestimmung des Kohlenstoffgehaltes von festen Proben (Sedimentmaterialien und AK-
beladenen Sedimentmaterialien) erfolgte mit dem Gerdt C-Mat 5500 der Firma Stréhlein
Instruments. Prinzipiell ist es damit moglich, den Gesamtkohlenstoffgehalt einer flissigen oder
festen Probe zu bestimmen. Dazu wird die Probe im Sauerstoffstrom innerhalb von 7 min auf
900 °C erhitzt. Bei der Verbrennung entsteht neben CO, auch CO, dass in einer
nachgeschalteten katalytischen Nachverbrennungsstufe unter Einsatz von Kupferoxid als
Katalysator (Temperatur: 800 °C) zu CO; oxidiert wird. Das entstandene CO; wird Uber einen
NDIR-Detektor gemessen. Das Messsignal ist dem Kohlenstoffgehalt in der verbrannten
Probemenge proportional. Als Kalibriersubstanzen wurden Acetanilid (TC-Gehalt = 76,2 Ma%)
sowie eine selbst praparierte Quarz-Graphit-Mischung (TC-Gehalt = 0,998 Ma%) verwendet.
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Zetasizer NS

Die Bestimmung des Zetapotenzials der Partikelsuspensionen erfolgte mit dem Zetasizer NS
der Firma Malvern Instruments Ltd. Das Zetapotenzial von einer Probe (cak < 100 mg I'") wurde
mehrfach bestimmt (z. B. andere Kivetten). Pro Messung wurden mindestens 50 Scans
durchgefihrt. Wenn nicht anders angegeben, wurde bei einer Hintergrundelektrolyt-
konzentration von 10 mM KNO; gearbeitet. Fur die Bestimmung des Zetapotenzials der HA-
beladenen AK-Kolloide wurden als Dispersionsmittel CaCly-Lésungen eingesetzt (Ceaz. = 1 und
2 mM).

Weiterhin wurde das Gerdt zur Bestimmung der PartikelgréRenverteilung der AK-Kolloide
benutzt. Das Messprinzip beruht auf der dynamischen Lichtstreuung. Es wurden AK-Suspen-
sionen mit AK-Konzentrationen cax <50 mg I"' eingesetzt. Die Messbedingungen wurden mit
Hilfe eines automatischen Optimierungsprogramms bestimmt. Pro Probe wurden mindestens 3
Messungen (dabei jeweils mindestens 30 Scans) durchgefiihrt. Die angegebenen Partikel-
grolienverteilungen stellen die Mittelwerte aus 3 Wiederholungsmessungen dar.

Verwendete Chemikalien

Die eingesetzten Chemikalien (Toluol, Cyclohexan, Monochlorbenzol (MCB), Dichlormethan
(DCM), Chloroform (CF), Tetrachlormethan (Tetra), NaNOs, KNO3;, CaCl;, Ca(NO;)s,
Natriumdodecylbenzolsulfonat (SDBS), Kaliumhydrogenphthalat und H,O, (30 %)) wurden von
den Firmen Merck und Sigma-Aldrich Chemie GmbH bezogen und wiesen einen Reinheitsgrad
296 % auf. Die verwendeten L&sungsmittel, Sauren und Lauge (Methanol, Ethanol, Aceton,
HCI, HNO;, NaOH) wiesen den Reinheitsgrad ,zur Analyse” auf (alle Merck). Die eingesetzten
technischen Gase und Sondergase (Argon, Wasserstoff, Helium, Stickstoff) wurden von der
Firma Linde bezogen und wiesen den Reinheitsgrad 5.0 auf. Das verwendete entionisierte
Wasser wies eine Leitfahigkeit <1 uS cm™ (LF 92 Tetra Con 96, Firma WTW) und einen pH-
Wert von ca. 7 auf.

Die eingesetzte Huminsdure (HA) stammte von der Firma Carl Roth GmbH. Zur Herstellung der
HA-haltigen Stamml6sung wurde die entsprechende Menge gemérserte HA eingewogen und in
100 ml entionisiertem Wasser gelést. Durch Zugabe einer entsprechenden Menge 0,1 M NaOH-
Losung wurde ein pH-Wert von 11 eingestellt und die Lésung iiber einen Zeitraum von 1 -2 h
geriihrt. AnschlieRBend wurde der angestrebte pH-Wert mit 0,2 oder 1 M HCI eingestellt. Die
Losung wurde mit entionisiertem Wasser auf das gewiinschte Endvolumen aufgefiillt und der
pH-Wert gegebenenfalls nachgeregelt.

Bei der eingesetzten Carboxymethylcellulose (CMC) handelt es sich um das technische Produkt
ANTISOL FL 30 (Firma Wolff Cellulosics GmbH & Co. KG).

Fir die Untersuchungen zur Bestimmung der Oberflicheneigenschaften von Aktivkohlen
standen 18 kommerziell verfugbare pulverférmige Aktivkohlen verschiedener Hersteller zur
Verflgung. Detaillierte Angaben zu den eingesetzten Aktivkohlen sind in Tabelle 2 aufgefiihrt.
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Tabelle 2: Ubersicht iiber die im Rahmen der Arbeit eingesetzten Aktivkohlen

Synonym in
Aktivkohlen Hersteller Ausgangsmaterial Aktivierung dieser
Arbeit
) Wasserdampf-
GW 90 Chemviron Braunkohle .
Aktivierung
Wasserdampf-
PWA Chemviron Braunkohle Aktivierung, C
Sauregewaschen
RD 90 Chemviron -1 -1
FILTRASORB . y 4
Chemviron - -
TL 830
Mischung aus Stein-,
. . Wasserdampf-
Special E153 Norit Braun-, Holzkohle und .
Aktivierung
Torf
SEA Super Norit 51 -1
Mischung aus Stein-,
. Wasserdampf-
SA Super Norit Braun-, Holzkohle und . B
Aktivierung
Torf
Wasserdampf-
SX1 Norit = Aktivierung und Ag
Sauregewaschen
) Wasserdampf-
PKD Carbotech Basis: Steinkohle )
Aktivierung
Basis: Wasserdampf-
PAK 1000 Carbotech o
Kokosnussschalen Aktivierung
PAK 1200 Carbotech Basis: Holz chemisch aktiviert D
TH90 G Silcarbon -1 -
Donau - . :
Hydraffin PS-C Steinkohle chemisch aktiviert
Carbon
Donau . . Wasserdampf-
Hydraffin PR Steinkohle (Reaktivat) .
Carbon Aktivierung
Donau . -
Hydraffin PI-C Kokosnussschalen chemisch aktiviert
Carbon
Donau . Wasserdampf-
Hydraffin P800 Steinkohle .
Carbon Aktivierung
Carbopal Donau Wasserdampf-
Holzkohle .
MB4N Carbon Aktivierung
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Carbopal Donau

MB4S Carbon
" keine Information verfiigbar

Wasserdampf-
Holzkohle

Aktivierung

3.2 Herstellung von feinstkérniger Aktivkohle

3.2.1 Trockenmahlung

Die Herstellung der feinstkérnigen AK erfolgte in einer Schwingscheibenmiihle (Typ RS1, Firma
Retsch). Als Rohprodukt wurden verschiedene pulverférmige Aktivkohlen (GW 90, SX 1, PDK,
PAK 1000, D = PAK 1200 und C = PWA) gemahlen (Tabelle 3). Die Mahlzeit betrug mindestens
1h. Pro Mahlvorgang konnten ca. 15-20 g AK gemahlen werden. Die Produkte der AK-
Chargen C und D werden im Folgenden mit C, und D, bezeichnet.

Dariiber hinaus wurde die AK SA Super (B) in einer FlieRbett-Gegenstrahimilhle 100 AFG
(Firma Alpine Hosokawa, Augsburg) trocken gemahlen. Als Produkt dieses Mahlversuches
wurde B; erhalten (Tabelle 3). Weiterhin wurde in Versuchen im Technikum der Firma Alpine
Hosokawa festgestellt, dass die gewlinschte PartikelgréRe (dsg = 1 pm) fur die AK mit Hilfe von
Trockenmahlverfahren nicht erreicht werden kann.

3.2.2 Nassmahlung

Die AK SA Super (Rohprodukt, Firma Norit) wurde in Form einer wassrigen Aufschldmmung
(Feuchtegehalt: 50 %, Produktname: Adsorba-N, Firma ETC-Burgau) als Rohprodukt
eingesetzt. Die AK-Fraktionen By und B; wurden als Produkt der Mahlung von Adsorba-N in
einer Kugelwerksmihle (Technikum der Firma Alpine Hosokawa, Horizontale Riihrwerksmiihle
200 AHM, Mahlkérper: YrO,-Cer-Kugeln (d = 0,4 - 0,7 mm)) gewonnen. Das Rohprodukt (AK
Adsorba-N) wurde stufenweise mit entionisiertem Wasser verdiinnt (Endprodukt: 15 Ma%
Feststoff). Die Mahlbedingungen zur Erzeugung der Fraktion B, wurden so gewahlt, dass der
dgo < 2 pm und der dsg < 1 um betrugen (PartikelgroRenbestimmung®: Metasizer, Firma Malvern
Instruments Ltd.). Dabei wurde das Mahigut so lange im Kreislauf dem Prozess zugefihrt, bis
die gewiinschte PartikelgréRenverteilung erreicht wurde. Die Fraktion B, wurde nach einer
Mahizeit von ca. 3 h abgezogen, wihrend die Mahlzeiten fiir die Fraktion By ca. 7 h betrug
(Tabelle 3).

3.2.3 Herstellung von Aktivkohlesuspensionen

Die gepulverten Aktivkohlen (gemahlene Proben) wurden fiir mindestens 12 h in entionisiertem
Wasser suspendiert. Diese Prozedur ist notwendig, um das mit Luft geflllte Porenvolumen
vollstandig mit Wasser zu filllen. AnschlieRend wurde das Uberstehende Waschwasser
ausgetauscht. Aus praktischen Gesichtspunkten wurde von einer weiteren intensiven
Vorbehandlung, wie z. B. einer Saurewasche der AK, abgesehen. AnschlieRend wurden der
gewtnschte pH-Wert durch Zugabe von NaOH oder HCI eingestellt und die Proben Gber 24 h
geschuttelt, da die Untersuchungen zur Bestimmung des PZC von Aktivkohlen gezeigt hatten,

* Die Charakterisierung des Mahlguts erfolgte off-line im Technikum der Firma Alpine Hosokawa.
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dass eine Aquilibrierungszeit von 24 h fiir die Einstellung eines nahezu konstanten pH-Wertes
der AK-Suspension (ApH + 0,1 Einheit) ausreichend ist.

Zur Bestimmung des AK-Gehalts von Suspensionen wurden Aliquote der TC-Analyse (TC-
Analysator) zugefiihrt. Die Kohlenstoffgehalte der eingesetzten Aktivkohlen betragen = 95 Ma%.
Unter den eingesetzten Bedingungen ist der Anteil an anorganischem Kohlenstoff in den AK-
Suspensionen vernachldssigbar. In wéssrigen AK-Suspensionen gilt damit crc = Cak
(mg " =mg C1").

Tabelle 3: Ubersicht Uber die eingesetzten gemahlenen AK-Chargen

Bezeichnung Mahlart PartikelgroRe
Bg Nassmahlung, Kugelwerksmuhle dgo = 1,6 um, dso=0,8 pm 1
B Nassmahlung, Kugelwerksmihle dgo= 3,2 um, dsp= 1,6 pm ’
B, Trockenmahlung, FlieRbett-Gegenstrahimiihle deo=6 pm, dsp = 3,2 um
Go Trockenmahlung, Schwingscheibenmiihle deo=7 pm, dsg = 2,7 ym *
Do Trockenmahlung, Schwingscheibenmihle dgo= 6,5 um, dso= 3,0 me

! mittels DLS (Zetasizer NS) bestimmt
2 mittels Sedimentation bestimmt

3.3 Methoden zur Bestimmung der Oberfldcheneigenschaften von Aktivkohlen

Am Beispiel der AK PWA (C;) sollten verschiedene Methoden zur Bestimmung der
Oberflacheneigenschaften von Aktivkohlen untersucht werden. Die gepulverte AK wurde mit
entionisiertem Wasser gewaschen. Dazu wurden ca. 10 g AK und 200 ml entionisiertes Wasser
eine Woche lang auf dem Uberkopfschiittler geschiittelt. Die wissrige Phase wurde dabei
funfmal nach jeweils mindestens 24 h Schiitteln ausgetauscht. AnschlieRend wurde die AK Uber
5h bei 105 °C im Trockenschrank getrocknet und im Exsikkator abgekihit. Diese Prozedur
diente dem Ziel, die Beladung der AK mit Kationen zu minimieren.

Bestimmung des PZC mittels potentiometrischer Titration

Zu einer AK-Suspension (Vpwoe=10ml, cak=8al", cnanoz=0,03 und 0,1 M) wurden
1 ml 0,1 M HCI gegeben und die Probe Uber Nacht auf dem Horizontalschittler geschuttelt.
Variante 1): Anschlielfend wurden verschiedene Mengen NaOH (V =25-2000 ul, c=0,1 M)
zugesetzt. Die Proben wurden flr 10 min mit N, gespilt und anschlieend geschuttelt. Nach
verschiedenen Zeitrdumen wurde der pH-Wert der Suspension bestimmt (fequi = 0,05 - 24 h).
Variante 2): Zu der AK-Suspension wurde stufenweise 0,1 M NaOH zugegeben. Zwischen den
Zugaben wurde das System solange geriihrt bis sich ein konstanter pH-Wert eingestellt hatte
(AV = 0,025 - 0,1 mi NaOH, tequi = 30 min). Wahrend der Titration wurde die Suspension mit N
gespult. Die Ergebnisse beider Varianten wurden miteinander verglichen.

Bestimmung des PZC mittels Immersionsmethode

In verschiedenen 25 ml-Schraubflaschen wurden jeweils 10 ml 0,03 M NaNO;-L&sung vorgelegt
und die entsprechenden Start-pH-Werte durch Zugabe von NaOH oder HCI (¢c=0,1 M)
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eingestellt. Dabei wurde der pH-Wert zwischen 3 und 11 stufenweise variiert. AnschlieRend
wurden durch Zugabe von AK eine Massenkonzentration von cax = 2,5 Ma% eingestellt und die
Suspension fur 15 min mit N, gespiilt. Der pH-Wert der Ansétze wurde nach verschiedenen
Aquilibrierungszeiten (tequi = 24, 48 sowie 72 h) bestimmt.

Bestimmung des PZC mittels Massenmethode

In verschiedenen 25 ml-Schraubflaschen wurden jeweils 10 ml 0,03 M NaNOQOj-Lésung vorgelegt
und der entsprechende Start-pH-Wert von 5 durch Zugabe von NaOH (c=0,1 M) eingestellt.
Anschlieffend wurden durch Zugabe von AK Massenkonzentrationen von Cak =0,5-5Ma%
eingestellt und die Proben fir 15 min mit N, gespiilt. Der pH-Wert der Ansatze wurde nach
verschiedenen Aquilibrierungszeiten (tequi = 24 und 48 h) bestimmt. Die AK-Konzentration der
Proben wurde stufenweise bis auf 20 Ma% erhoht (bis sich ein konstanter pH-Wert eingestellt
hatte). Dazu wurden die Proben nach jeder erneuten AK-Zugabe iiber einen Zeitraum von
15 min mit N> gesplt und tiber mindestens 24 h &quilibriert.

Versuchreihe zur Bestimmung des IEP

Es wurden AK-Suspensionen (cak = 100 mg I') mit unterschiedlichen pH-Werten (2=pH=12)
hergestellt. Als Dispersionsmittel wurde 10 mM KNOs-Lésung eingesetzt. Die Proben wurden
fur 30 min mit N, gesplt und tiber 24 h &quilibriert. Anschliefend wurden das Zetapotenzial mit
Hilfe des Zetasizers NS (Firma Malvern Instruments Ltd.) sowie der pH-Wert der Proben
bestimmt.

Thermogravimetrische Analysen

Der Aschegehalt sowie die Verbrennungstemperatur der Aktivkohlen wurden mittels der
Thermowaage TGA-50 (Firma Shimadzu) bestimmt. Dazu wurden ca. 5 mg AK (Rohprodukte,
d. h. Aktivkohlen wurden nicht vorbehandelt) im Luftstrom verbrannt (Temperaturprogramm:
5 min bei 30 °C, mit 10 K min™" auf 750 °C, 10 min bei 750 °C) und die Anderung der Proben-
masse in Abhangigkeit von der Temperatur detektiert. Zur Bestimmung des Aschegehaltes der
Proben wurde der Masseverlust wahrend der Verbrennung herangezogen. Die Thermowaage
kann wahlweise mit Luft oder Helium betrieben werden. Zur Charakterisierung der nass-
chemisch behandelten Aktivkohlen wurden die Proben im Heliumstrom erhitzt und der
Gasstrom in den Direkteinlass des Massenspektrometers (MS-QP 1100EX (Firma Shimadzu),
MS-Bedingungen: ~ Temperatur der lonenqguelle: 150 °C, Interfacetemperatur: 150 °C,
lonisierungsenergie: 70 eV, Scanrate: 1s™, Gain: 2,5 kV) eingeleitet. Auf diese Weise konnten
eine qualitative und eine quantitative Analyse der Produkte der thermischen Zersetzung
durchgefihrt werden.

3.4 Modifizierung von Aktivkohlen

3.4.1 Nasschemische Behandlung von Aktivkohlen

Eine Zusammenstellung der nasschemisch behandelten AK-Chargen wird in Tabelle 4
gegeben.
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Tabelle 4: Ubersicht (iber die eingesetzten nasschemisch behandelten AK-Chargen

Bezeichnung | Behandlungsmethode

Anzo2 Agmit H,O; behandelt, pH =7

Auno3 1 Agmit HNO3; behandelt

Aunoa 2 Ag mit HNO; behandelt, mit Flllung des Intrapartikelvolumen mit
Cyclohexan

Br2o2.1 By mit H,O, behandelt, pH =7

Bh2o2.2 By mit H.O, behandelt, pH =3

Behandlung mit HNO;

In einem 250 ml-Einhalsrundkolben mit Riickflusskiihler wurden ca. 10 g AK (Ag) in 50 ml HNO;3
(65 %) und 100 ml entionisietem Wasser fur mindestens 24 h bei 80°C (Wasser-
badtemperatur) geriihrt. Dabei wurden die Entwicklung und das Entweichen von nitrosen Gasen
beobachtet. Anschliefend wurde die AK so lange mit entionisiertem Wasser gewaschen, bis
der pH-Wert des Waschwassers anndhernd neutral war (ca. zehnmal mit jeweils
500 ml entionisiertem Wasser 1 h lang geschittelt).

Um die innere Oberflache der AK vor Oxidation zu schitzen, wurden ca. 10 g AK (Ag) in 50 mi
Cyclohexan suspendiert und fiir 12 h geschiittelt. Anschlielfend wurde die Suspension durch
einen Filter gegeben und die AK solange im leichten N,-Strom behandelt, bis die AK-Partikel
duBerlich eine trockene Oberfliche aufwiesen. Die getrocknete AK wurde in 100 ml
entionisiertem Wasser und 50 ml HNO; (65 %) Uber 24 h bei 60 °C geriihrt. AnschlieRend
wurde die Uberschissige HNO; entfernt. Die Probe wurden mit entionisietem Wasser
gewaschen sowie iber 48 h bei 100 °C im Trockenschrank und ber 4 h bei 70 °C im Vakuum
getrocknet. Danach wurde die AK so lange mit entionisiertem Wasser gewaschen, bis der pH-
Wert des Waschwassers neutral war.

Behandlung mit H,O,

In einem 250 ml-Rundkolben mit Rickflusskihler wurden 10g AK (A und Bg) in 50 mi
entionisiertem Wasser suspendiert. FUr die Behandlung der AK By unter sauren Bedingungen

wurde durch Zugabe von 1 M HCI ein pH-Wert von 3 eingestellt. Unter Rithren wurden langsam
100 ml H0: (30 %) zugegeben und die Suspension 24 h geriihrt. Dabei wurde die Probe im
Wasserbad (ca. 25 °C) gekuhlt (Gas- und Warmeentwicklung). AnschlieBend wurde die AK
durch Filtration oder Zentrifugation abgetrennt und in 1 | entionisiertem Wasser ca. 1 h lang
dispergiert. Diese Prozedur wurde dreimal wiederholt. Im Fall von Byyop, wurde diese
Waschprozedur solange durchgefiihrt, bis im Uberstand kein Chlorid mehr nachweisbar war.

3.4.2 Imprégnierung von Aktivkohlen mit anionischen organischen Substanzen

Sorption von Natriumdodecylbenzolsulfonat an Aktivkohle

In Mininert-Flaschen (V =250 ml) wurden die entsprechenden Mengen AK Bg in 200 ml
entionisiertem Wasser suspendiert (cg =100 mg ', pH = 7). Durch Zugabe einer wéassrigen
SDBS-Stammlésung wurden die gewilnschten Konzentrationen eingestellt (Cgesspes =5 -
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100 mg I"). Die Proben wurden fiir mindestens 6 h auf dem Horizontalschittler geschiittelt. Zur
Bestimmung der Konzentration an frei geléstem SDBS ein Aliquot entnommen und bei
8000 rpm (Labofuge A, Firma Hereaus) 1 h lang zentrifugiert. AnschlieRend wurde der
Uberstand der UV-Vis-Analyse zugefuhrt. Fir die Bestimmung der Konzentration an frei
gelostem SDBS wurde die Extinktion bei A =225 nm ausgewertet. Als Blindprobe wurde eine
AK-Suspension ohne SDBS-Zusatz auf gleiche Weise behandelt.

Sorption von Huminséuren an Aktivkohle

Die Sorptionsisotherme fiir die eingesetzte HA an der AK B, bei neutralem pH-Wert in
Gegenwart und in Abwesenheit von Kalziumionen wurde in Batchexperimenten ermittelt. In
Mininert-Flaschen (V = 250 ml) wurde die entsprechende Menge AK in 200 ml entionisiertem
Wasser oder CaCly-Lésung suspendiert (cgo = 100 - 500 mg "', pH = 7, ccape = 0 und 2 mM). Die
wéssrigen HA-Ldsungen (cya =200 mg I, ceape = 0 und 2 mM) wurden dreimal jeweils 30 min
bei 5000 rpm zentrifdgier’r und der TC-Gehalt des Uberstandes bestimmt. Durch Zugabe dieser
wassrigen zentrifugierten HA-Stammlosung (cya = 100 - 180 mg "', pH = 7, ccae = 0 und 2 mM)
zu den AK-Suspensionen wurden die gewiinschten Konzentrationen (cxa =20 - 100 mg I‘1)
eingestellt. Die Proben wurden mindestens 6 h lang auf dem Horizontalschittler geschuttelt. Zur
Bestimmung der Konzentration an frei geléster HA wurde ein Aliquot entnommen und die Probe
30 min lang bei 5000 rpm zentrifugiert. In Abwesenheit von Kalziumionen fiihrte die Sorption an
der AK nicht zu einer signifikanten Abnahme der Konzentration der frei geldsten HA, deshalb
sollte der sorbierte Anteil der HA bestimmt werden. Dazu wurde die HA-beladene AK durch
Zentrifugation abgetrennt. Der Rickstand wurde in 10 ml NaOH (pH > 10) aufgenommen,
30 min mit Ultraschall behandelt und tber einen Zeitraum von 2 h geschiittelt. AnschlieRend
wurde die Probe erneut zentrifugiert. Das Zentrifugat wurde angeséuert (pH < 3), fur 10 min mit
N gespult und der TC-Gehalt der Probe bestimmit.

3.5 Stabilitdt von Aktivkohlesuspensionen

3.5.1 Sedimentationsversuche mit nativen und nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloiden

Zur Bestimmung der Partikelgrée der Aktivkohlen sowie zur Untersuchung der Stabilitdt der
Suspensionen wurden Sedimentationsversuche durchgefiihrt. Dabei wurden die entsprechen-
den Mengen AK in entionisiertem Wasser oder CaCly-Lésung dispergiert (cax = 100, 500,
1000 mg I gemahlene Fraktionen der folgenden Aktivkohlen: GW 90, SX 1, PDK, PAK 1000,
D, C, B und das native feinstkérnige AK-Produkt Special E 153 sowie die nasschemisch
behandelten Aktivkohlen Byaoz1 und Bysoso) und die Suspension fiir mindestens 12 h auf dem
Horizontalschittler geschuttelt. Die AK-Suspensionen wurden in einen Standzylinder
(V =100 ml) Gberfihrt und jeweils fiir 15 min mit Ultraschall behandelt.

Um den Startpunkt der Sedimentation festzulegen, wurde die Probe geschiittelt und
anschliefend auf den Labortisch gestellt. Es wurde nach unterschiedlichen Sedimentations-
zeiten (tses =0,15-24 h) die AK-Konzentration in einer festgelegten Héhe unterhalb der
Wasseroberflache (h=2,5und 5cm) bestimmt. Dazu wurden Proben mit Hilfe einer Spritze
entnommen und in den TC-Analysator injiziert. Die Entnahme der Probe verursachte dabei
keine signifikante Anderung der Filllhdhe.
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3.5.2 Methoden zur Bestimmung der PartikelgréRenverteilung von gemahlenen Aktivkohlen

Zur Bestimmung der PartikelgroRenverteilung der AK-Kolloide wurden Messungen an einem
Coulter-Counter-Gerdat Multisizer 3 der Firma Beckmann Coulter (Kapillare: d =20 um)
durchgefihrt. Dabei wurden Suspensionen mit einer AK-Konzentration cak <100 mg |4
eingesetzt. Als Dispersionsmittel diente dabei ISOTON Il (Firma Beckmann Coulter). Die
Proben wurden vor der Messung 15 min lang mit Ultraschall behandelt. Es wurden 3
Wiederholungsmessungen pro Probe durchgefiihrt.

Weiterhin stand das PartikelgréRenmessgerdt Beckmann Coulter LS (Firma Beckmann
Coulter), dessen Messprinzip auf der Laserbeugung beruht, zur Verfigung. Die Auswertung
erfolgte dabei nach der Fraunhofer-Beugungstheorie, d.h. ohne Berlcksichtigung des
Streulichtanteils fur kleine Partikel (dp < 0,1 pm). Die Messparameter wurden mit Hilfe eines
automatischen Optimierungsprogramms ermittelt. Dabei wurden Suspensionen mit einer AK-
Konzentration cax < 100 mg I'" und entionisiertem Wasser als Dispersionsmittel eingesetzt. Pro
Probe wurden mindestens 3 Messungen (dabei jeweils mindestens 50 Scans) durchgefiihrt. Die
angegebenen Partikelgréfienverteilungen stellen die Mittelwerte dieser Messungen dar.

Die mikroskopischen Aufnahmen sowohl von der Aktivkohle By als auch von den mit
Sedimentmaterialien gefiillten Saulen wurden mit dem Digital Mikroskop VHX (Firma Keyence)
aufgenommen. Dabei standen drei verschiedene Objektive mit unterschiedlichen
Vergrélierungen (im Bereich von 1:25 bis 1:5000) zur Verfiigung.

3.5.3 Stabilitdét von Aktivkohlesuspensionen in Gegenwart von anionischen organischen
Substanzen

Zur Untersuchung der Stabilitat der AK-Suspensionen in Gegenwart von HA oder SDBS wurden
die AK-Kolloide By in entionisiertem Wasser suspendiert und durch Verdinnung die
entsprechenden AK-Konzentrationen eingestellt (cg = 30 - 5000 mg I, pH = 7). Die Suspen-
sionen wurden fir 15 min mit Ultraschall behandelt. Anschlielend wurde die gewilinschte HA-
oder SDBS-Konzentration (Cgesna 0der Cgesspes = 10 - 2500 mg I, pH =7) durch Zugabe von
wassrigen Stammlésungen eingestellt. Die Suspensionen wurden fiir mindestens 4 h auf dem
Horizontalschittler geschuttelt. Der Kohlenstoffgehalt der Suspensionen wurde vor und nach
der HA- oder SDBS-Zugabe bestimmt. AnschlieRend wurden die Suspensionen in
Standzylinder (V =100 ml) Uberfuhrt. Die Salzkonzentration (Cca+ =0 -3 mM) wurde durch
Zugabe von wiéssrigen CaCly-Ldsungen eingestellt. Die Proben wurden 5 min lang geschttelt.
Um den Startpunkt der Sedimentation festzulegen, wurde die Probe geschiittelt und
anschlieflend auf den Labortisch gestellt. Es wurde nach unterschiedlichen Sedimentations-
zeiten (fseq =2-24 h) die AK-Konzentration in einer festgelegten Héhe unterhalb der
Wasseroberfliche (h =2,5und 5 cm) bestimmt. Dazu wurden Proben mit Hilfe einer Spritze
entnommen und in den TC-Analysator injiziert. Die Entnahme der Probe verursachte dabei
keine signifikante Anderung der Fillhéhe.
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3.6 Eingesetzte Sedimentmaterialien und deren Charakterisierung

3.6.1 Eingesetzte Sedimentmaterialien

Quarzsand Welferlingen (Q)

Das Sandmaterial Q stammt aus dem Quarzwerk Welferlingen. Dabei handelt es sich um eine
vorgewaschene und klassierte Fraktion eines sandigen Aquifers. Das Ausgangsmaterial wurde
siebfraktioniert und verschiedene Fraktionen fiir Versuchszwecke eingesetzt (Fraktionen Q1 -
Q6, Tabelle 5). Durch intensives mehrmaliges Waschen (Suspendieren des Materials in
entionisiertem Wasser und Behandlung des Sedimentmaterials mit Ultraschall (35 kHz)) wurden
der Feinkornanteil heruntergewaschen und somit die Fraktionen Q1, Q2 und Q3 erhalten. Der
Sand besitzt glattgeschliffene Oberflachen mit wenigen Kliiften und sollte folglich eine geringe
spezifische Oberfliche aufweisen.

Zeitzer Sediment (Z)

Das hier als Zeitzer Sediment (Z) bezeichnete Lockergestein wurde am Standort des
ehemaligen Hydrierwerks Zeitz in einer Tiefe von 40m gewonnen (G.E.O.S. Freiberg
Ingenieurgesellschaft mbH). Es wurde als grob- bis mittelsandiger, kalkfreier Fein- bis Mittelkies
eingestuft. Das Lockergestein gehért zu den eozdnen Flusssanden (Tertizr), die in diesem
Gebiet vorliegen.

Die Kiesfraktion setzt sich zum gréRten Teil aus Milchquarzen mit mé&Rig bis gut gerundeter
Form zusammen. Beim ndheren Betrachten der gesiebten Fraktionen fielen kantige schwarze
Partikel (d<5mm) auf. Diese Substanz besaR eine geringere Dichte als Wasser.
Méglicherweise handelt es sich dabei um Xylit. Xylit, das der Weichbraunkohle zugeordnet wird,
ist inkohltes Holz, mit noch deutlich sichtbarer Struktur. Fir das ungesiebte Material (Z3:
d=2cm) wurde ein OC-Gehalt=0,05Ma% und fir die Siebfraktion (Z2:
250 ym = d < 1000 um) ein OC-Gehalt = 0,1 Ma% bestimmt.

Wallendorf-Kanal (W)

Das Material wurde auf einem Gebiet zwischen Wallendorf und Schladebach (Sachsen-Anhalt)
erbohrt (GFE Consult GmbH). Dabei handelt es sich um eine Mischprobe eines feinkiesigen bis
grobsandigen Materials mit hoherem Schiuffanteil, das zwischen 50 - 70 % aus kantgerundeten,
mafig gerundeten bis gut gerundeten Milchquarzen besteht. Die Kieskomponenten setzen sich
weiterhin aus nordischem Kristallin, Quarziten und Porphyren (bis 15 %), Kieselstein (1-9%)
und Feuersteinen (1 - 5 %) zusammen. Das Gestein gehért zur saalezeitlichen Hauptterasse.
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Tabelle 5: Charakterisierung der eingesetzten Sedimentmaterialien

Bizj:;h_ Herkunft Siebfraktion [um] Behandlungsart
Q1 Quarzwerke Welferlingen 500 - 1000 gewaschen'’
Q2 Quarzwerke Welferlingen 250 - 500 gewaschen’
Q3 Quarzwerke Welferlingen 63 - 250 gewaschen'
Q4 Quarzwerke Welferlingen 63 - 1000 gewaschen'
Q5 Quarzwerke Welferlingen <2000 unbehandelt
Q6 Quarzwerke Welferlingen 250 - 1000 unbehandelt
Z1 Zeitz <2000 unbehandelt
z2 Zeitz 250 - 1000 unbehandelt
Z3 Zeitz < 20000 unbehandelt
Z4 Zeitz <5000 unbehandelt
Wi1 Wallendorf <2000 unbehandelt
W2 Wallendorf 250 - 1000 unbehandelt

! mit entionisiertem Wasser und Ultraschall behandelt

3.6.2 Charakterisierung der eingesetzten Sedimentmaterialien

KorngréBenbestimmung

Zur Bestimmung der KorngréfRenverteilung wurden Siebanalysen durchgefiihrt. Das trockene
Sedimentmaterial wurde dazu auf Analysensieben aus Metalldrahtgewebe mit folgenden
Lochweiten geschittelt: 0,063 mm, 0,25 mm, 0,62 mm und 2 mm. Fir den zweistlindigen
Siebvorgang wurde eine Siebmaschine (Stufe 8, MLW, Firma Labortechnik limenau) eingesetzt.
AnschlieBend wurde das Gewicht der Sedimentmaterialien auf den einzelnen Sieben bestimmt
(Tabelle 8).

Bestimmung des Feinkornanteils

Zur Bestimmung des Feinkornanteils wurden ca. 100 g Sediment in 100 ml entionisiertem
Wasser suspendiert und 2 h lang geschiittelt. AnschlieRend wurde der wissrige Uberstand
abgenommen und filtriert. Diese Vorgehensweise wurde zweimal wiederholt. Der Filterkuchen
wurde bei 105 °C im Trockenschrank bis zur Gewichtskonstanz getrocknet und ausgewogen
(Tabelle 6).
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Tabelle 6: Bestimmung der KorngréRenverteilung der nativen Sedimentmaterialien mit Hilfe von

Siebanalysen

Zeitz Wallendorf Welferlingen
KorngréRe i ) . .
[mm] Kornfraktion | Anteil [Ma%)] Anteil [Ma%)] Anteil [Ma%)]
>2 Kies 71 55 3
0,62-2 Grobsand 18 14 9
0,25 - 0,62 Mittelsand 9 26 72
0,063 - 0,25 Feinsand 3 2 16
< 0,0063 Schiuff-Ton 0,63 0,13 <0,01
. Feinkies -Grobsand mit
Einstufung des - . — .
, kiesig-sandig | hohem Schiuffanteil bis sandig
Materials
zu 5%
Feinkornanteil
ername 0,36 16 n.b.2
[Ma%]

! Bestimmung siehe Abschnitt 3.6.2

2 nicht bestimmt

Bestimmung des Kohlenstoffgehalts von nativen Sedimentmaterialien

Der Gesamtkohlenstoffgehalt einer Probe (TC - Total Carbon) setzt sich aus dem Gehalt an
anorganischem (TIC - Total Inorganic Carbon) und organischem (TOC - Total Organic Carbon)
Kohlenstoff zusammen. Zur Bestimmung des Anteils an organischem Kohlenstoff mit Hilfe des
C-Mat 5500 muss Anteil an anorganischem Kohlenstoff durch geeignete
Vorbehandlungsmethoden entfernt werden.

Zur Bestimmung des TOC-Gehaltes wurden die Sedimentmaterialien (ca. 25 g) zweimal mit
jeweils 50 ml HCI (10 %) 30 min lang geriihrt und anschlieRend mit entionisiertem Wasser
gewaschen. Die Sedimentproben wurden im Trockenschrank bei 105 °C getrocknet und im
Exsikkator aufbewahrt. Fir die C-Bestimmung mit Hilfe des C-Mats 5500 wurden ca. 2,5 g
Sedimentmaterial in das Verbrennungsschiffchen eingewogen. Es wurden zwischen 5 - 10
Einzelanalysen pro Sedimentmaterial und Siebfraktion durchgefiihrt. Der TIC-Gehalt der
ist vernachldssigbar gering (fric <0,0001), so dass

der

eingesetzten Sedimentmaterialien
naherungsweise gilt fr¢ = froc.

ESCA

Zur Charakterisierung der Elementzusammensetzung der Mineralkornoberflichen wurden
Elektronenspektren mit dem Gerat SAGE 100 (Firma SPECS Berlin) aufgenommen. Bei dieser
Methode wird nur die &ulRere Schicht des Materials (d =5 nm) erfasst. Die Sedimentproben
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wurden 12h bei 105°C im Trockenschrank getrocknet. Die getrockneten Proben
(Siebfraktionen: 250 - 1000 um) wurden in eine etwa 6 cm? groRe Mulde eines Probentellers
aus Edelstahl gepresst und leicht verdichtet. Der von der Réntgenguelle ausgesandte
Messstrahl Uberstreicht einen Bereich von 4 x 6 mm. Es wurden folgende Messbedingungen
angewendet: Bereich: 0 - 800 eV, Anregung mit Mg 173 W, Schrittweite 0,3 eV, Mittelung von 3
Scans. Zur Auswertung der Spektren wurden die Signaleintensitaten folgender Orbitale benutzt:
Al(2s), Mn(2p3/2) und Fe(2p3/2).

3.7 Untersuchungen zum Transportverhalten von Aktivkohlekolloiden in
Sedimenten

3.7.1 Versuchsaufbau und allgemeine Versuchsdurchfiihrung

Es wurden Glassaulen mit verschiedenen Abmessungen eingesetzt (Tabelle 7).

Tabelle 7: Ubersicht tiber die verwendeten Glassgulen

Saule I [cm] d; [em]
S1 18 1,3
S2 75 2,5
S3 100 2,6
sS4 60 12,5
S5 100 5

Fur alle Zuleitungen wurde Telfonschlauch eingesetzt. Der Versuchsaufbau ist in Abbildung 9
dargestellt. Aus einem Vorratsgefa} wurde das Fliefmittel mittels einer Kolbenpumpe (MCP,
Firma: ISMATEC) in die Saule gepumpt. In der Regel wurden die S&dulen von unten nach oben
durchstromt. Als FlieBRmittel wurden entgaste oder heliumgespllte Lésungen (entionisiertes
Wasser) eingesetzt. Der pH-Wert sowie der Salzgehalt des FlieRmittels wurden durch Zugabe
von NaOH oder HCI sowie CaCl, oder NaCl eingestellt. Bei den Versuchen waren der pH-Wert
sowie der Salzgehalt des FlieRmittels und der AK-Suspension anndhernd gleich.

Zwischen dem Pumpenausgang und dem S&uleneingang wurde ein parallel zur Saule
stehendes Standrohr (Glaskapillare (d; =4 mm, | =2 m) wahlweise offen oder geschlossen)
eingebaut. Dadurch konnten zum einen die durch die Kolbenpumpe verursachten Pulsationen
gedampft werden und zum anderen konnten Luftblasen entweichen.

Die Saulen wurden sowohl trocken als auch nass befiillt. Wenn nicht anders angegeben, wurde
am Saulenanfang eine Schicht (1 cm) aus grobkérnigem Sandmaterial (Sandfraktion: 1 - 2 mm)
eingebracht. Zur Einflllung des Sedimentmaterials auf nassem Wege wurde das trockene
Sedimentmaterial von oben portionsweise in die Sdule eingefillt, mit Wasser benetzt und mit
Hilfe eines Glasstabes verdichtet. Im Fall von unbehandelten Sedimentmaterialien wurden die
Saulen auf gleiche Weise geflillt. Dabei lagerte sich jedoch die Feinkornfraktion auf den
Oberseiten der Mineralkérner ab. Diese wurde beim ersten Spilen der Sdule mit FlieBmittel
teilweise ausgetragen.
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L TC-
Analytik

Sedimentmaterial

—_—] &

Spritzenpumpe

FlieRmittel |

Abbildung 9: Schematische Darstellung des Versuchsaufbaus

In der Literatur wird als Alternative zur Nassfiillung der S&ule die trockene Flllung der S&ule mit
Sedimentmaterial beschrieben. Dazu wird das trockene Sedimentmaterial eingefillt, an-
schlieBend die Sdule mit CO, (Gas) gespiilt und das FlieRmittel durch die Saule gepumpt.
Infolge der im Vergleich zu Sauerstoff sehr viel htheren Wasserlgslichkeit von CO, fiillen sich
die Porenrdume schnell mit Wasser, so dass ein luftblasenfreies Packungsbett erzeugt wird.
Anschliefiend wurde die S&ule ber Nacht (fiir mindestens 12 h) mit FlieBmittel gespillt, bevor
die erste AK-Aufgabe erfolgte. In Voruntersuchungen konnte gezeigt werden, dass die einge-
setzten Methoden des Einbaus des Sedimentmaterials keinen signifikanten Einfluss auf die
hydraulischen Eigenschaften des Packungsbettes, wie z.B. die Porositit der Sediment-
schittung, haben.

Fur die Aufgabe der AK-Suspensionen wurden 2 Varianten angewendet.

Aufgabevariante 1) Dabei wurde die AK-Suspension vor der S&ule iber ein Probenahmeport
direkt in den FlieBmittelstrom injiziert. Dies erfolgte mittels einer Spritzenpumpe, so dass die
Injektionsgeschwindigkeit genau definiert und (iber den gesamten Zugabezeitraum konstant
war. Mit dieser Apparatur sind problemlos Probenmengen von 2 bis 20 ml dosierbar. Durch
Variation des zugegebenen Volumens kann wahlweise eine Puls- oder eine kontinuierliche
Aufgabe simuliert werden. Die Dauer der AK-Aufgabe wurde so gewahlt, dass sich eine kons-
tante AK-Konzentration im Eluat einstellen konnte (entspricht einer kontinuierlichen Aufgabe).
Wenn nicht anders angegeben, wurden pro AK-Aufgabe jeweils 20 ml der Suspension
(Cak autgabe = 100 - 200 mg I'") mit einer Geschwindigkeit von Qiyj = 0,2 ml min™'in den FlieRmittel-
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strom (Q=1mlimin") injiziet®. Damit ergab sich ein Gesamtvolumenstrom von
Qges = 1.2 ml min”'. Es wurden mindestens drei AK-Aufgaben (a 20 ml Suspension) unter
Konstanthaltung der jeweiligen Fliefbedingung durchgefiihrt. Wenn nicht anders angegeben
wurde diese Variante als Aufgabevariante verwendet.

Aufgabevariante 2) Die AK-Suspensionen wurden direkt mit Hilfe der Kolbenpumpe
(Qges = 1,2 ml min™") gefoérdert. Da die AK beim Durchgang durch den Pumpenkopf mecha-
nischen Belastungen ausgesetzt ist, wurde die Aufgabevariante 1 bevorzugt. In Vorversuchen
konnte gezeigt werden, dass das Agglomerationsverhalten und Sedimentationsverhalten von
Suspensionen der unbehandelten AK-Kolloide (cak=30mgl’') durch Pumpen mit einer
Kolbenpumpe (z. B. infolge der mechanischen Beanspruchung beim Durchgang durch den
Pumpenkopf) beeinflusst wird.

Nach jeder Verdnderung der Zusammensetzung des FlieBmittels wurde die S&ule solange
gespiilt, bis die Zusammensetzung des Eluats gleich der des FlieBmittels im Eingang war (z. B.
PHaus = PHein UNd kaus = koin, Mindestens 12 ausgetauschte Porenvolumina (aPV) gespdlt). Erst
danach erfolgte die nachste AK-Injektion. Bei den Versuchen =zur Variation der
FlieRbedingungen wurde auf eine Sedimentsiule héchstens bis zu einer mittleren AK-Beladung
von 0,05 Ma% AK aufgegeben. Damit sollte gewahrleistet werden, dass keine anderen Effekte,
wie z. B. Blocking- oder Ripening-Effekte, auftreten. Um das Eindringen von Luft oder das
Trockenlaufen der S&ule Uber Nacht zu verhindern, wurden die Saulen Gber Nacht mit einer
geringeren Flussrate (Q = 0,3 mi min™") mit FlieRmittel (Bedingungen wie bei der AK-Aufgabe)
betrieben.

Zur Bestimmung des mobilen AK-Anteils wurden Eluatfraktionen (5 - 20 ml) entnommen und
der TC-Analyse zugefihrt. Zur Bestimmung des mobilen Anteils der AK-Kolloide wurden jeweils
der Mittelwert der Mehrfachbestimmungen sowie dessen Standardabweichung bestimmt und
angegeben. Um den immobilisierten Anteil zu charakterisieren, wurden der AK-imprégnierte
Sand vorsichtig aus der Saule entfernt, eine definierte Menge entionisiertes Wasser zugegeben
und die Suspension 30 min mit Ultraschall behandelt. Der Uberstand wurde abdekantiert und
die Prozedur zweimal wiederholt. AnschlieBend wurde der TC-Gehalt der Ubersténde bestimmt.
Es wurden dabei Wiederfindungsraten von 75 % bis 90 % ermittelt.

3.7.2 Bestimmung der Porositét, Sedimentdichte und Dispersivitat

Zur Bestimmung der Dispersivitdt sowie der Porositat wurden die Durchbruchskurven des
inerten Tracers Nitrat (Aufgabe Puls oder Front) aufgenommen. Dazu wurden je nach S&ulen-
typ zwischen 1und 5ml 10 mM KNOz-Lésung in den FlieRmittelstrom injiziert und die
Konzentration im Auslauf der Saule UV-spektrometrisch verfolgt (S1: Vnos- = 1 ml, S2 und S3:
Vinos. = 5 ml). Die FlieRbedingungen wurden analog denen fur die Injektion der AK-Kolloide
eingestellt. Das Eluat der Saule wurde in die Durchflusszelle (V = 80 pl) des UV-Spektometers
eingeleitet. Dabei wurde alle 30 s ein UV-Spektrum aufgenommen. Zur Auswertung wurden die
Extinktionen bei A = 225 nm und 240 nm herangezogen. Aus den Durchbruchskurven fir den
konservativen Tracer (Nitrat) wurden die effektiven Porositdten des Packungsmaterials

®Die im Folgenden angebenen Konzentrationen eines Stoffes x ¢, .. beziehen sich auf die Konzentration am S&uleneingang (unter
Beriicksichtigung der Verdinnung mit dem Fliemittelstrom). Wahrend sich Cyaugase auf die Ausgangskonzentrationen der fiir die
Aufgabe verwendeten Suspensionen bezieht (Konzentration der Lésung in der Spritzenpumpe, Aufgabevariante 1).
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berechnet. Die Dispersivitdten wurden nach dem Best-Fit-Verfahren (nach GI.7) bestimmt.
Darlber hinaus wurde die Sedimentdichte der eingesetzten Sedimentfraktionen in Batch-
versuchen bestimmt.

3.7.3 Transportverhalten von unbehandelten Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

Einfluss des pH-Wertes

Dazu wurden verschiedene Saulen (S1) mit gleichem Sedimentmaterial (Q1) und gleicher
FlieRgeschwindigkeit (u = 2,8 cm min™), aber unterschiedlichem pH-Wert des FlieBmediums mit
AK beladen. Der pH-Wert des FlieBmittels und der AK-Suspension wurde dabei von 3 bis 11
variiert. Die verschiedenen AK-Chargen (B,, Co und Do) wurden jeweils auf frische Sediment-
saulen aufgegeben (Aufgabevariante 1, fiir By, Cy und Dy Cak ein = 25 mg I'").

Einfluss der lonenstérke

Als Versuchsapparatur wurde der bereits beschriebene Saulenaufbau gewahlt. Dabei wurde
folgende Erweiterung vorgenommen: Der Ausgang der 1. Siule wurde in eine 2. Saule (beide
Glassaulen: S$1, Saulenmaterial: Q1) eingeleitet. Die 1. Saule wurde dabei mit entionisiertem
Wasser (pH = 10) betrieben. Die AK-Injektion (Cggein = 25 mg I”', Aufgabevariante: 1) erfolgte vor
der 1.S&ule in den FlieBmittelstrom. Vor der 2.S&ule wurden Salzlésungen in den
FlieRmittelstrom injiziert (Qsatzzugave = 0,2 ml min™, Qges = 1,4 ml min™, entspricht
u=3,2cm min") und damit die lonenstirke des FlieRmittels der 2. Saule variiert. Es wurden
Salzlésungen (CaCl, und NaCl) unterschiedlicher Konzentrationen (Ccaciz.Aufgase = 0,05; 5 und
25 mM und Cnaci Avtgabe = 0,05; 25 und 75 mM) eingesetzt.

Einfluss der PartikelgréBe der Aktivkohlekolloide

Verschiedene Saulen (S1) mit gleichem Sedimentmaterial (Q1) und gleicher
FlieRgeschwindigkeit wurden mit AK-Fraktionen mit unterschiedlichen PartikelgréRen-
verteilungen (AK-Chargen: By, By und By, Caxen =25 mg I'', Aufgabevariante 1) beladen. Als
FlieBmittel diente entionisiertes Wasser, das mit NaOH auf pH = 10 eingestellt wurde. FUr jede
AK-Charge wurde eine frisch praparierte Sedimentsiule verwendet.

Einfluss des Korndurchmessers des Sedimentmaterials

Als Versuchsapparatur wurde der beschriebene Saulenaufbau (Saulenapparatur: S1) gewdhlt.
Es wurden verschiedene Sedimentfraktionen mit unterschiedlichem Korndurchmesser (Q1, Q2,
Q3 und Q4) als Saulenmaterial eingebaut. Als FlieRmittel diente entionisiertes Wasser, das mit
NaOH auf pH =10 eingestellt wurde. Die AK B, wurde nach Variante 1 (Caoen =25 mg I")
aufgegeben.

Charakterisierung des Ablagerungsverhaltens von Aktivkohlekolloiden in Modellsanden

Es wurden S&ulen mit unterschiedlicher Lénge eingesetzt (S1 und S2). Als Packungsmaterial
wurde die Sedimentfraktion Q1 eingebaut. Der Gesamtvolumenstrom betrug jeweils
1,2 ml min™. Die experimentellen Bedingungen fur die Saulenversuche (S1-A, S1-B und S2-C)
sind Tabelle 8 zu entnehmen. Die S&ulen wurden kontinuierlich mit AK B, beladen (S1-A und
S2-C: Aufgabevariante 1 sowie S1-B: Aufgabevariante 2).
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Zur Bestimmung des Ablagerungsprofils wurde das Sandmaterial stufenweise aus der Saule
entfernt, bei 80 °C im Trockenschrank getrocknet und ein Aliquot der Kohlenstoffanalyse
zugefihrt (Kohlenstoffanalysator C-Mat 5500).

Weiterhin wurden Untersuchungen zur Aufkldrung des Ablagerungsmechanismus und des
beobachteten Ablagerungsphanomens durchgefiihrt. Dazu wurde eine S&ule mit folgenden
Packungsbetten aus verschiedenen Materialien aufgebaut: Glaskugeln (d = 2 mm, Schichthdhe
hsehicnt =5 cm) und Q1 (hscient = 13 cm). Dabei erfolgte die AK-Aufgabe nach Variante 2
(Caoein =30 mg I, PHax-suspension = 10). Als FlieBmittel wurde entionisiertes Wasser, das durch
Zugabe von NaOH auf pH=10 eingestellt wurde, eingesetzt. Die AK-Suspension im
Vorratsgefall wurde auf einer niedrigen Stufe gerlhrt. Zu entsprechenden Zeiten wurden
Proben aus dem Zulauf (Vorratsgefal und direkt vor dem Sauleneingang) und dem Ablauf der
Séaule entnommen und der TC-Gehalt bestimmt.

Tabelle 8: Experimentelle Bedingungen der Versuche S1-A, $1-B, S1-HA und S2-C

. ZVso.ein 4 A . .
Versuch | Sadule | pH (] Caoein [Mg I"'] | u [em min™] FlieRmittel
m

A S1 10 580 25 2,8 entionisiertes Wasser
9 1200 25 28

B S1 10 10700 30 2.8 entionisiertes Wasser

c S2 10 1064 25 0,7 entionisiertes Wasser
9 880 25 0,7

i CaCl,-Lésung (c =0 -
HA S1 7 200 30 2.8

2 mM)

' Abschnitt 3.7.4, plus Cuaen =5 mg |’

Um zu untersuchen, ob die Immobilisierung der AK-Kolloide durch hydrophobe Wechsel-
wirkungen mit bereits abgelagerten AK-Kolloiden begunstigt wird, wurden verschiedene
hydrophobe Materialien in verschiedenen Masseanteilen dem Sedimentmaterial (Q1) zuge-
mischt und diese Mischungen als S&aulenmaterialien eingebaut. Dabei wurden zum einen
granulare AK (TL 830, Chemviron, Siebfraktion: d =0,5-1 mm, mgi:mak =6:1) und zum
anderen Romonta-Wachskugeln (WK) (d = 0,5 - 1 mm, mgi:myx = 19:1 und 6:1) untergemischt.
Bei diesen Versuchsreihen wurde die AK-Suspension By in den FlieBmittelstrom vor den
Sauleneingang injiziert (Ceoen =25 mg!”, Aufgabevariante 1). Als FlieBmittel diente
entionisiertes Wasser, das durch Zugabe von NaOH auf einen pH = 10 eingestellt wurde.

3.7.4 Transportverhalten von modifizierten Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

Transportverhalten von nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

Es wurden Untersuchungen zur Mobilitdt der nasschemisch behandelten AK-Kolloide (Buzosz,1
und Byzoz2) in Abhdngigkeit vom pH-Wert des FlieRmediums durchgefiihrt. Dazu wurden
verschiedene Saulen (S1) mit gleichem Sedimentmaterial (Q1) und gleicher Flieige-
schwindigkeit (u=2,8 cm min™'), aber unterschiedlichem pH-Wert des FlieRmediums mit AK
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beladen. Als FlieBmittel wurde entionisiertes Wasser eingesetzt. Der pH-Wert des FlieBmittels
und der AK-Suspension wurde dabei von 3 bis 11 variiert. Die verschiedenen AK-Chargen
wurden jeweils auf frische Sediments&ulen aufgegeben (Aufgabevariante 1, Cakein = 40 mg I").

Transportverhalten von mit Natriumdodecylbenzolsulfonat beladenen Aktivkohlekolloiden in
Modellsanden

Es wurden Untersuchungen zur Mobilitdt der AK-Kolloide in SDBS-haltigen Lésungen im
neutralen pH-Wert-Bereich (pH =7 und FlieRmittel entionisiertes Wasser) durchgefiihrt. Im
Rahmen dieser Untersuchungen wurden folgende Parameter variiert:
o die den AK-Suspensionen von Bo zugesetzte SDBS-Konzentration
(Cges,spes = 1-25mg I'", Cag avtgase = 100 mg I'"),
= die PartikelgréRenverteilungen der AK-Kolloide (AK By und B, Cak Aufgabe = 100 mg it
Cges,soms = 5 Und 25 mg I'') sowie
* das Saulenmaterial (verschiedene Siebfraktionen Q1 und Q3).
Zur Herstellung der AK-SDBS-Suspension wurde die entsprechende Menge einer wassrigen
SDBS-Stammldsung der AK-Suspension zugesetzt und die Suspension mindestens 12 h lang
auf dem Horizontalschittler geschittelt. Als Versuchsapparatur wurde der in Abschnitt 3.7.1
beschriebene S&ulenaufbau gewahlit. Die AK-Aufgabe erfolgte nach Aufgabevariante 1.
Dabei wurde die Veranderung der Kohlenstoffkonzentration (Bestimmung der Gesamtkohlen-
stoffkonzentration: Injektion von Fliissigproben in den TC-Analysator) im Eluat detektiert. Zur
Bestimmung der Konzentration des frei gelésten SDBS-Anteils wurden Fraktionen von jeweils
10 ml Eluat aufgefangen, 30 min bei 5000 rpm zentrifugiert und die Uberstiande der UV-Vis-
spektroskopischen Analyse zugefiihrt (Auswertung der Extinktion bei A = 225 nm).

Transportverhalten von mit Huminséure beladenen Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

Der Versuchsaufbau bestand aus der Saulenapparatur S1, die mit dem Sedimentmaterial Q1
befulit war. Dabei wurden die AK-HA-Suspensionen unverdinnt als FlieRmittel eingesetzt
(Aufgabevariante 2, Cg0.ein = CBO,Aufgabe = 30 Mg g pH=7). Zur Herstellung der AK-HA-
Suspension wurden die entsprechenden Mengen einer wassrigen HA-Stammldsung
(cia=2g1™") und gegebenenfalls CaCl,-Stammidsung  (Ccazs = 1 M) der AK-Suspension
(Dispersionsmittel: entionisiertes Wasser) zugesetzt und diese mindestens 12 h lang auf dem
Horizontalschiittler geschiittelt.

Als Versuchsparameter wurden die Ca®-Konzentration des FlieRmittels und die HA-
Konzentration variiert (Ccaz+ =0-2mM, Cgesna=1-10mg”). Die AK-HA-Suspension im
Vorratsgefals wurde wahrend der Aufgabe geriihrt. Die Aufgabe der verschiedenen AK-HA-
Suspensionen erfolgte jeweils auf eine frisch praparierte Sedimentsaule. Dabei wurde die Ca®'-
Konzentration des FlieBmittels stufenweise erhtht. Zu entsprechenden Zeiten wurden Proben
aus dem Zulauf und dem Ablauf entnommen und der TC-Gehalt bestimmt.

Zur Charakterisierung des Ablagerungsverhaltens der HA-beladenen AK-Kolloide iiber die
Saulenlénge wurde eine S&ule kontinuierlich mit HA-beladenen AK-Kolloiden B, beladen
(Aufgabevariante 2). Die experimentellen Bedingungen fiir den Saulenversuch S1-HA sind
Tabelle 8 zu entnehmen.

Nach der Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurde das Sandmaterial stufenweise aus der
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Sé&ule entfernt, bei 80 °C im Trockenschrank getrocknet und ein Aliquot der Kohlenstoffanalyse
zugefiihrt (Kohlenstoffanalysator C-Mat 5500).

3.8 Sorption von organischen Verbindungen an Aktivkohlekolloiden

3.8.1 Sorption von verschiedenen Modellverbindungen an Aktivkohlen - Aufnahme von
Einzelstoff-Sorptionsisothermen

Es wurden Einzelstoff-Sorptionsisothermen aufgenommen. In Miniert-Flaschen (V = 250 ml)
wurden die entsprechenden Mengen AK (Bp, Buzozi1, Broozz, Aas Annozi, Arnosz Anzoz
Cax = 100 - 1000 g I'") in 200 ml entionisiertem Wasser suspendiert. Zur Erleichterung der GC-
MS-Analytik (Helium ist Tragergas im GC-MS-System, Headspace-Probenahme und direkte
Einspitzung in den Injektor des GC-Ofens) wurden die Suspensionen 30 min lang mit Helium
gespult. Durch Zugabe einer methanolischen Stammidsung der jeweiligen Modellverbindung
(MCB, DCM, CF, Tetra und Toluol) wurde die gewlinschte Konzentration (c, =20 -100 mg M
eingestellt. Die Proben wurden Uber Nacht auf dem Horizontalschittler geschittelt. Die
Bestimmung der Konzentration des frei gelosten Anteils der Modellverbindung erfolge mittels
Headspace-Probenahme und GC-MS. Zur Quantifizierung wurden Blindproben ohne AK mit
verschiedenen Konzentrationen der Modellsubstanzen auf gleiche Weise behandelt.

3.8.2 Sorption von Monochlorbenzol an Aktivkohlen in Gegenwart von anionischen organischen
Substanzen

In Mininert-Flaschen (V =250 ml) wurden die entsprechende Menge AK in 200 ml
entionisiertem Wasser suspendiert. Die Proben wurden fur 30 min mit Helium gespult (SDBS:
cao = 100 mg I, HA: cao = 100 - 1000 mg I'").

Variante 1) Durch Zugabe einer wéssrigen HA- oder SDBS-Stammidsung wurden die
gewiinschten Konzentrationen eingestellt (Cgesa UNA Cges spss = 20 - 500 mg I"}_ Die Proben
wurden fir mindestens 3 h auf dem Horizontalschittler geschittelt. Durch Zugabe einer
methanoclischen MCB-Stammlésung wurden die gewinschten MCB-Konzentrationen eingestellt
(Cgesmca =20-100mgI") und die Proben wurden mindestens 12h lang auf dem
Horizontalschiittler geschittelt.

Variante 2) Die MCB-Konzentration wurde durch Zugabe einer methanolischen MCB-
Stammldsung eingestellt (Cgesmca = 20 - 100 mg I'") und die Proben fir mindestens 12 h auf dem
Horizontalschittler geschittelt. AnschlieRend wurden durch Zugabe einer wassrigen HA- oder
SDBS-Stammlésung die gewiinschten Konzentrationen eingestellt (Cgesra UNd Cgesspes = 20 -
500 mg I'").

Die Abnahme der Konzentration des frei gelosten MCB-Anteils wurde durch Headspace-
Probenahme in Kombination mit GC-MS bestimmt.
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3.9 Aufbau von Sorptionsbarrieren durch Einspiilung und Immobilisierung von
kolloidaler Aktivkohle unter realititsnahen Bedingungen

3.9.1 Séulenversuche unter Einsatz von verschiedenen Sedimentmaterialien

Bei diesen Versuchen wurde der in Abschnitt 3.7.1 beschriebene Versuchsaufbau eingesetzt
(81). Als Saulenmaterialien wurden unterschiedlich klassierte Fraktionen der unbehandelten
Sedimentmaterialien Zeitz, Welferlingen und Wallendorf eingebaut (21, Z2, W1, W2, Q5 und
Q6, Tabelle 5). Als FlieBmittel wurden CaCl,-Losungen (Ceap+ = 1 und 2 mM, pH = 7) eingesetzt.
Die AK-HA-Suspension wurde nach Aufgabevariante 1 direkt in den FlieRmittelstrom injiziert
(Ceoein =20 Mg I, Cuaein = 5 mg I"). Der Gesamtfluss betrug Qges = 1,2 ml min™. Dies entspricht
einer mittleren Abstandsgeschwindigkeit von u = 2,8 cm min™.

3.9.2 Sdulenversuche mit gesiebtem Zeitzer Sedimentmaterial

Retardierung von organischen Verbindungen an Zeitzer Sedimentmaterial

Das Sorptionsvermégen des nativen Sedimentmaterials fiir den Modellschadstoff Toluol wurde
in Batchexperimenten ermittelt. In Voruntersuchungen konnte gezeigt werden, dass das
mikrobielle Abbaupotenzial des Sedimentmaterials gegeniiber Toluol gering ist. In einer Serie
von Versuchen wurden in Mininert-Flaschen (V =250ml) jeweils ca. 240 g Zeitzer
Sedimentmaterial (Z2) und 120 ml entionisiertes Wasser eingefiillt. Durch Zugabe einer
methanolischen Toluol-Stammldsung wurden die entsprechenden Konzentrationen eingestellt
(Cges,Toluot = 0,1 - 90 mg I'"). Die Ansatze wurden fiir mindestens 12 h auf dem Uberkopfschiittier
geschuttelt. Durch Analyse der Headspace-Phase mittels GC-MS wurde die Konzentration des
frei geldsten Toluols bestimmt. Als Referenz diente eine wassrige Toluolprobe, die ein gleiches
Volumenverhaltnis Wasser- und Headspace-Phase aufwies.

Zusatzlich sollte das native Retardierungsvermégen des Sedimentmaterials Z2 gegenlber der
organischen Verbindung unter Durchflussbedingungen charakterisiert werden (Saulenapparatur
S3). Dazu wurden zum einen die Durchbruchskurven des inerten Tracers Nitrat und zum
anderen der sorptionsaktiven Tracer Toluol und CF aufgenommen. Als Versuchsaufbau wurde
der in Abschnitt 3.7.1. beschriebene Aufbau unter Einbau von S3 als Glassaule, die mit dem
Sedimentmaterial Z2 gefiillt wurde, verwendet. Weiterhin wurde der Versuchsaufbau o]
modifiziert, dass ein konstanter Volumenstrom von Qqes =4 mImin™  (entspricht einer
Abstandsgeschwindigkeit u=2,3 cm min™) durch ein eingestelltes hydraulisches Gefalle
(Vorratsgefal und Ablauf) tber die gesamte Versuchsdauer realisiert wurde. Als FlieRmittel
wurde 2 mM CaCl,-Lésung (pH = 7) verwendet.

Zur Aufnahme der Durchbruchskurven wurden die Substanzen als Puls aufgegeben. Dazu
wurden in zwei Versuchen 1) 5 ml einer Lésung von 10 mM KNO; und 2) 5 ml einer wéssrigen
Losung von jeweils 100 mg I' CF und Toluol innerhalb von 1 min tber den Probenahmeport vor
der Sé&ule in den FlieRmittelstrom injiziert. Zur Aufnahme der Durchbruchskurve von Nitrat
wurde die Nitratkonzentration im Auslauf der Saule UV-spektroskopisch verfolgt (Einleitung in
eine Durchflusszelle (V = 80 pl), Aufnahme eines Spektrums alle 30 s). Zur Auswertung wurde
die Extinktion bei 225 nm und 240 nm herangezogen. Zur Aufnahme der Durchbruchskurven
von CF und Toluol wurden am Ausgang der Saule in variablen Zeitabstinden Proben
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(V = 1,4 ml) mit Hilfe einer Glasspritze genommen. Diese wurden in Vials (V = 1,8 ml) Gberfihrt.
Die CF- und Toluol-Konzentration wurde durch Headspace-Probenahme in Kombination mit
GC-MS bestimmt.

Versuche zur Einspilung und Immobilisierung _von _mit _Huminsdure _beladenen
Aktivkohlekolloiden

Eine mit dem klassierten Sedimentmaterial Z2 (Tabelle 5) gefilllte Glassaule mit einer Lange
von 1 m (S&ulenapparatur S3) sollte mit HA-beladenen AK-Kolloiden beladen werden. Der
Verteilerbereich der Saule bestand aus einer Sandschicht (Zeitzer Aquifermaterial, d =1 -
2mm, |=2cm). Die verwendete Glasapparatur verfigte (ber finf seitlich angebrachte
Probenahmeports (Tabelle 9), Gber die mit Hilfe einer Kanliile die Entnahme von Flussigproben
direkt aus dem FlieRmittelstrom moglich war. Die Kanllen waren fest eingebaut und deren
Enden mit Septen verschlossen. Es wurde ein Versuchsaufbau gewahlt, bei dem der Fluss von
Qges =4 ml min™ durch ein Hohengefélle zwischen dem Wasserspiegel im Vorratsgefa® und
dem Schlauchende des Auslaufs realisiert wurde (Ahswq =6 cm). Wahrend des Versuches
wurde der Fluss durch Variation des Niveauunterschiedes anndhernd konstant gehalten.
Zwischen den Versuchstagen wurde der Fluss gestoppt.

Tabelle 9: Bezeichnung der Probenahmeports der Saulenapparatur S3 (I=1m, d = 2,6 cm)
Portnummer | 1 ‘ 2 ‘ 3 | 4 | 5 [ 6

| [em] | 20 ‘ 35 ‘ 50 | 65 | 80 \ 100

Als FlieBmittel wurden wassrige CaCl,-Ldsungen und AK-HA-Suspensionen mit einem pH-Wert
von 7 eingesetzt. Es wurde bei einem konstanten AK:HA-Verhéltnis (Cggein:CHaein) VON 2:1
gearbeitet und Cggein (Und damit verbunden cuaein) stufenweise erhoht. Darliber hinaus wurde
die Ca®'-Konzentration des FlieRmittels (Ccaz+ = 1 - 2 mM) variiert. Die AK-HA-Suspensionen im
Vorratsgefa® wurden geriihrt. Die Beladungsphasen mit AK (Bg) sind in Tabelle 10
zusammengestellt.

Mit Hilfe einer Glasspritze wurden zu verschiedenen Zeiten Flissigproben an den
Probenahmeports entnommen (V = 250 pl) und der TC-Analyse zugefiihrt. Nach Beendigung
jeder AK-Aufgabe (am Ende jedes Versuchstags) wurde die Saule solange mit CaCl,-Lésung
(ccaz+ entsprechend der AK-haltigen Suspension) gesplilt, bis keine erhéhte TC-Konzentration
im Eluat mehr nachweisbar war (Vg 24 aPV). Nach jeder Umstellung des FlieRmittels
(Anderung von cgaz+) wurde die Saule mit 2 | neuem FlieRmittel gespiilt, bevor die AK-Aufgabe
erfolgte. Um zu (berpriifen, ob die Kanillenenden verstopft waren oder ob sich dort AK
angereichert hatte, wurden auch in den Spulphasen Proben entnommen und analysiert. Dabei
wurden in diesen Proben keine erhéhten TC-Konzentrationen festgestellt.

Nach Beendigung der Beladungsphase mit AK wurde die Saule mit 51 einer 2 mM CaCls-
Lésung gespllt, um die Langzeitstabilitdt der immobilisierten AK-Kolloide zu untersuchen.
Dabei wurde die TC-Konzentration im Eluat diskontinuierlich verfolgt. Um mdégliche
Veranderungen der hydraulischen Parameter zu charakterisieren, wurden die Durchbruchs-
kurven des inerten Tracers Nitrat vor und nach der Beladung des Sedimentmaterials mit AK
aufgenommen und miteinander verglichen. Dazu wurden 5 ml einer Losung von 10 mM KNO3;
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innerhalb von 1 min iber den Probenahmeport vor der S&ule in den FlieRmittelstrom injiziert.
Zur Aufnahme der Durchbruchskurve von Nitrat wurde die Nitratkonzentration im Auslauf der
S&ule UV-spektroskapisch verfolgt.

Tabelle 10: Bedingungen fiir die Beladung einer mit Sediment gefiiliten Séule mit HA-beladener AK
(Saulenapparatur: 83, Sedimentmaterial: Z2, u=23cmmin’, pH=7, Fluss wurde durch
Hdhengradienten aufrechterhalten, kontinuierliche AK-Aufgabe)

Phase | ccazs [MM] | Caein [mg I'] Caoein [Mg 1] | EVaoein[mi]/pro Phase

| 2 12,5 25 2268

1l 1 12,5 25 6663

1l 1 25 50 3056

[\ 1 50 100 6637

\' 2 50 100 3289

Vi 2 100 200 1256

Vil 1 100 200 1360
VI 1,56 100 200 900

1X 2 100 200 3178

Retardierung von _organischen Verbindungen an mit Aklivkohle beladenem Zeitzer

Sedimentmaterial

Bei dem hier erlduterten Durchbruchsversuch wurden die Substanzen (DCM und CF) als Puls
(5 ml einer Lésung von CF und DCM ¢ = 500 mg I"' je Komponente innerhalb von 1 min) auf die
im vorangegangenen Abschnitt beschriebene, mit AK-beladene Sedimentsaule aufgegeben. Als
FlieBmittel diente 2 mM CaCl,-Lésung (pH = 7). Der Gesamtfluss betrug Qges =4 ml min™*
(u=2,3cmmin”). Um die Durchbruchskurven der Verbindungen aufzunehmen, wurden in
verschiedenen Zeitintervallen mit Hilfe einer Glasspritze Proben an den verschiedenen
Probenahmeports genommen. Dabei wurden jeweils 0,5 ml Flissigprobe in ein mit
10 Glaskugeln (d = 2,5 mm) gefllites Vial (Vges = 1,5 ml) berfiihrt. Durch die Fiillung des Vials
mit den Glaskugeln wurde das Gasphasenvolumen verkleinert (Vg = 0,3 ml). Daraus ergab
sich ein Verhéltnis Gasphasen:Flussigphase = 0,6. Die CF- und DCM-Konzentration wurde
durch Headspace-Probenahme und GC-MS bestimmt.

3.9.3 Saulenversuche mit nativem Zeitzer Sedimentmaterial

Versuchsaufbau

Als Saulenapparatur diente ein 60 cm langer, senkrecht stehender Glaszylinder mit einem
Innendurchmesser von 12,5cm (S4). Den oberen Abschluss der Siule bildete ein
planabschlieender Teflondeckel mit abgehendem abgewinkelten Kupferrohr, der mit
Aluminiumfolie verkleidet war. Auf dem Schlauchstiick zwischen Pumpe und Saule waren ein
Absperrhahn (Messing, Swagelock), ein senkrechtstehendes zur Atmosphare geschlossenes
Standrohr und ein Probenahmeport (Messing, Swagelock) eingebaut. Das FlieRmittel wurde mit
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Hilfe einer Schlauchpumpe (Ecoline VC 360, Firma Ismatec, Schlduche: NORPRENE)
gefordert. Als FlieBmittel wurden heliumgespiilte Lésungen eingesetzt.

Als Sdulenmaterial wurde klassiertes Zeitzer Sedimentmaterial (Z3, d <2 cm) nass eingebaut.
Der Verteilerbereich bestand aus einer Kiesschicht (Zeitzer Aquifermaterial, d >2cm,
hsenicnt = 3 cm) und einer sich anschlieRenden Feinsandschicht (Quarzwerke Welferlingen,
d=0,5-1mm, hseiege=4cm). Die Kies- und die Feinsandschicht waren durch eine
engmaschige Teflon-Gaze und ein grobmaschiges Drahtgewebe voneinander getrennt. Beim
Aufbau der Siule wurde Leitungswasser als FlieRmittel eingesetzt. Nach ca. 10 - 15 aPV wurde
das FlieRmittel auf CaCl,-Lésung (ccaz+ = 2 mM) umgestellt und erst nach 15 - 20 aPV mit den
Tracerversuchen begonnen. Nach der Umstellung wurde die Leitfahigkeit des Eluats
diskontinuierlich gemessen.

Retardierung von organischen Verbindungen an nativem Zeifzer Sedimentmaterial

Die Aufgabe der Substanzen erfolgte als Puls. Dazu wurden 30 ml einer wéssrigen Lésung von
0,2 mmol KNO3, 0,6 mg Toluol und 0,6 mg Naphthalin innerhalb von 3 min mit Hilfe einer
Glasspritze aufgegeben. Die Saule wurde bei einem Fluss von Q=10 ml min" betrieben
(u=0,3 cm min™"). Zur Aufnahme der Durchbruchskurven von Naphthalin und Toluol wurden am
Ausgang der Saule in variablen Zeitabstdnden Eluatproben (V =10mi) mit Hilfe einer
Glasspritze genommen. Bis zu einem Eluatvolumen von 3 | wurden nach einem geflossenen
Volumen von 100 ml jeweils 10 ml Probe entnommen. Danach erfolgte die Probennahme nach
einem geflossenen Volumen von 200 ml. Direkt nach der Probenahme wurden zu der Probe
2 ml Hexan zugegeben und diese fur mindestens 2 h geschiittelt. Die Analysen der Extrakte
erfolgten mittels GC-MS. Die Quantifizierung erfolgte mit Hilfe von internen Standards
(Naphthalin-ds und Toluol-dg).

Zur Aufnahme der Durchbruchskurve von Nitrat wurde die Leitfahigkeit der Mischproben
(V = 100 sowie 200 ml) diskontinuierlich bestimmt.

Versuche zur Einspiilung und Immobilisierung von mit Huminsdure beladenen Aktivkohle-
kolloiden

Dabei wurde die im vorangegangenen Abschnitt beschriebene Sdule mit AK beladen
(Saulenapparatur: S4, Sedimentmaterial: Z3). Es wurden 5 Beladungsphasen durchgefiihrt.
Dazu wurden AK-HA-Suspensionen (Cgespa = 100 mg I”', cgo = 200 mg "', Ccaze =2 mM, pH =7,
Vaufgabe.ges = 89 |) als FlieBmittel durch die Séule gepumpt. Die AK-HA-Suspension wurde im
Vorratsgefald gerthrt.

Nach variablen Zeitintervallen wurden Eluatproben genommen (V = 10 ml) und ein Aliquot der
TC-Analyse (V = 0,2 ml) zugefiihrt. Um den durch die AK verursachten Kohlenstoffgehalt des
Eluats zu bestimmen, wurden ausgewahite Proben zentrifugiert. Das Zentrifugat wurde in 10 ml
einer 10 mM NaOH dispergiert und fiir 30 min mit Ultraschall behandelt. AnschlieRend wurde
die Probe erneut zentrifugiert und die beschriebene Prozedur dreimal wiederholt. Der Rick-
stand wurde in 10 ml entionisiertem Wasser, das durch Zugabe von HCI einen pH-Wert von 3
aufwies, resuspendiert und mindestens fir 15 min mit N> gesptilt. Unter der Annahme, dass die

HA durch die Waschschritte vollstandig entfernt wurde, entspricht der ermittelte TC-Gehalt dem
durch die AK verursachten Kohlenstoffgehalt des Eluats.
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Nach Beendigung der AK-Aufgabe wurde die Saule solange mit CaCl,-Lésung (Ccazs = 2 mM)
gespdlt, bis kein Kohlenstoff im Eluat mehr nachweisbar war. Zwischen den Versuchstagen
(Uber Nacht) wurde der Fluss gestoppt.

Retardierung von organischen Verbindungen an mit Aktivkohle beladenem Zeitzer

Sedimentmaterial

Die Aufgabe von CF auf die mit AK-beladenen Sedimentsaule erfolgte als Puls. Dazu wurden
30 ml einer wéassrigen CF-Losung (ccr=1g1") innerhalb von 3 min in den FlieRmittelstrom
(u=0,3cmmin”) injiziert. Als FlieBmittel wurde 2 mM CaCl-Lésung eingesetzt. Da (ber
38 aPV kein CF im Eluat nachgewiesen werden konnte, wurde mit einer kontinuierlichen DCM-
Aufgabe begonnen. Dazu wurde eine wéssrige DCM-Lésung (Cocm = 1 g I'") mit einer FlieR-
geschwindigkeit von 30 ml h™" in den FlieRmittelstrom zudosiert. Nach 46 aPV wurde die DCM-
Aufgabe beendet und das FlieRmittel auf CaCl,Lésung (ccaz+ = 2 mM) umgestellt.

Am Ausgang der Sadule wurden nach variablen Zeitabstinden Flussigproben a 10 mi
genommen und in ein Vial (V = 15 ml) tiberfiihrt. Die Bestimmung der Konzentrationen von CF
und DCM erfolgte durch Headspace-Probenahme in Kombination mit GC-MS,

3.10 Untersuchungen mit Carboxymethylcellulose als Stabilisator

Sorption von Carboxymethylcellulose an Aktivkohle

In Mininert-Flaschen (V=250 ml) wurde die entsprechende Menge AK (Bg) in 200 ml
Leitungswasser suspendiert (cso = 6 und 10 g I'', pH = 7). Durch Zugabe einer wiassrigen CMC-
Stammiosung (ceuc = 30 g I”', pH = 7) wurden die gewiinschten Konzentrationen (ceme = 0,25 -
2,5 gI") eingestellt. Der TC-Gehalt der Suspension wurde vor und nach der Zugabe von CMC
bestimmt. Die Proben wurden fiir mindestens 12 h auf dem Horizontalschttler geschittelt. Zur
Bestimmung der Konzentration an frei geléstem CMC wurde ein Aliquot entnommen und die
Probe 30 min lang bei 5000 rpm zentrifugiert. AnschlieBend wurde der TC-Gehalt des
Uberstands bestimmt.

Stabilitit von Aktivkohlesuspensionen in Gegenwart von Carboxymethylcellulose

Zur Herstellung der AK-CMC-Suspensionen der AK By wurden als Dispersionsmittel wassrige
CaCl-Losungen oder Leitungswasser (beide pH =7) eingesetzt. Dazu wurde die AK Bp in
Leitungswasser oder CaCl;-Losungen suspendiert (cgo = 1,5-24 g I"). Die gewiinschte CMC-
Konzentration (Cgescmc =500-6g1") wurde durch Zugabe von wassrigen Stammlésungen
(pH = 7) eingestellt. Die Suspensionen wurden fiir mindestens 4 h auf dem Horizontalschittler
geschuttelt. Danach wurden die Suspensionen (iber 15-30 min mit Ultraschall behandelt.
Anschlieend wurden die Suspensionen in Standzylinder (V =100 ml) tiberfiihnrt. Um den
Startpunkt der Sedimentation festzulegen, wurde die Probe geschiittelt und anschlieend auf
den Labortisch gestellt. Es wurden nach unterschiedlichen Sedimentationszeiten (tsea =2-24h)
Flissigproben mit Hilfe einer Spritze in einer festgelegten Héhe unterhalb der
Wasseroberflache (h=25und 5cm) entnommen und der TC-Analyse zugefiihrt. Die
Entnahme der Probe verursachte dabei keine signifikante Anderung der Fiillhshe.
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Sorption von Monochlorbenzol an Aktivkohle in Gegenwart von Carboxymethylcellulose

In Mininert-Flaschen (V = 250 ml) wurden 200 mg AK (Bp) und 100 mg CMC in 200 ml ent-
ionisiertem Wasser mindestens 12 h lang suspendiert. AnschlieBend wurden die Proben 30 min

mit Helium gespiilt. Durch Zugabe einer methanolischen MCB-Stammlésung wurden die
gewiinschten Konzentrationen eingestellt (Cgesmcs = 10 - 400 mg I") und die Proben fiir 24 h auf
dem Horizontalschiittler geschittelt. Die Konzentration des frei geldsten MCB-Anteils wurde
durch Headspace-Probenahme in Kombination mit GC-MS bestimmt. Zur Quantifizierung
wurden Blindproben ohne AK mit verschiedenen MCB-Konzentrationen auf gleiche Weise
behandelt.

Transportverhalten von mit Carboxymethylcellulose beladenen Aktivkohlekolloiden in nativen
Sedimentmaterialien

Als Saulenapparatur diente ein 100 cm langer, senkrecht stehender Glaszylinder mit einem
Innendurchmesser von 5cm (S5). Als S&ulenmaterial wurde klassiertes Zeitzer Sediment
(d <0,5cm) nass eingebaut. Der Verteilerbereich bestand aus einer Kiesschicht (Zeitzer
Sedimentmaterial, d = 1-2 cm, hsenicy = 3 cm). Zur Bestimmung des k-Wertes dienten zwei
seitlich angebrachte Standrohre (I =5 und 95 c¢cm, d; = 5 mm). Das FlieBmittel (heliumgespdite
Lésungen) wurde mit Hilfe einer Schlauchpumpe (Ecoline VC 360, Firma Ismatec, Schlduche:
NORPRENE) geférdert. Die Saule wurde bei einem Fluss von Q=8 mimin™" betrieben
(entspricht u = 1,3 cm min™).

Vor der Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurden die Durchbruchskurven von Nitrat und
CMC aufgenommen. Dazu wurden die Substanzen als Puls aufgegeben (30 ml einer CMC-
haltigen wassrigen KNO3s-Lésung (cknos = 0,2 mol I" sowie comc =29 I'1) innerhalb von 3 min in
den FlieBmittelstrom). Zur Aufnahme der Durchbruchskurven von Nitrat und CMC wurden nach
variablen Zeitintervallen Eluatproben entnommen. AnschlieRend wurden die Leitféhigkeit und
die TC-Konzentration bestimmt.

Es wurden 4 Beladungsphasen mit AK durchgefiihrt (Tabelle 11). Dazu wurden AK-CMC-
Suspensionen (cao =10 g I, comcges = 2,5 g I, ccaze = 3,4 oder 5,4 mM, pH = 7) als FlieBmittel
durch die Saule gepumpt. Vor der Aufgabe wurden die AK-CMC-Suspensionen 30 min mit
Ultraschall behandelt. Wahrend der Aufgabe wurde die Suspension im Vorratsgefal gerlihrt.
Nach variablen Zeitintervallen wurden Eluatproben entnommen (V =10 ml} und ein Aliquot
(V =0,2 ml) der TC-Analyse zugefiihrt. Nach Beendigung der AK-Aufgabe wurde die Saule
solange mit Leitungswasser (Ccaz+ = 3,4 oder 5,4 mM) gespllt, bis kein Kohlenstoff im Eluat
mehr nachweisbar war. Nach der Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurde erneut ein
Tracerversuch mit Nitrat durchgefilhrt. Dazu wurden 30 ml einer wéssrigen KNOs;-L&sung
(c=0,2M) innerhalb von 4 min in den FlieBmittelstrom injiziert. Nach verschiedenen
Zeitintervallen wurden Eluatproben entnommen und die Leitfahigkeit in den Mischproben
gemessen.
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Tabelle 11: Bedingungen fiir die Beladung einer mit Zeitzer Sediment gefiillten S&ule mit CMC-
beladenen AK-Kolloiden (S&ulenapparatur: S5, Sedimentmaterial: Z4, u = 1,3 cm min™, pH=T7)

Phase | caoein[g1"] | cemc[g1"] | EVeoein [l)/pro Phase FlieRmittel
9,4 25 1,8 Leitungswasser
2 11 25 1,8 Leitungswasser
Leitungswasser +
3 11 25 1.8
2 mM CaCl,
Leitungswasser +
4 9.8 2,5 1,8

2 mM CaCl,
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4 Ergebnisse und Diskussion

4.1 Charakterisierung der Oberflacheneigenschaften von Aktivkohlen

4.1.1 Vergleich verschiedener Methoden zur Bestimmung des ,Point of Zero Charge’

Im Rahmen dieser Arbeit sollte eine moglichst schnelle und einfache experimentelle Methode
zur Bestimmung des PZC von pulverférmigen Aktivkohlen (dgy > 50 um) entwickelt und etabliert
werden. Dazu sollte die Anwendbarkeit der verschiedenen in Kapitel 2.4.3 beschriebenen
Methoden zur Bestimmung des PZC von pulverférmigen Aktivkohlen getestet werden.

Durch intensives Waschen der AK Cy mit entionisiertem Wasser sollte sichergestellt werden,
dass die Konzentration an spezifisch adsorbierenden lonen gering ist. Darliber hinaus ist der
Aschegehalt der AK (ca. 1,5 %) vernachlassigbar gering. Dieser konnte auch durch S&ure-
wasche nicht weiter verringert werden. Unter diesen Bedingungen fallen PZC und PZNPC
zusammen (Abschnitt 2.4.3). Das bedeutet, die auf protonenaustauschenden Prozessen beruh-
enden Methoden kénnen zur Bestimmung des PZC angewendet werden [Zuyi und Taiwei
2003]. Auf Grund des logarithmischen Zusammenhangs zwischen dem pH-Wert und der
Aktivitdt an Protonen in der Bulkphase [H'gy] ist die Bestimmung des PZC nur innerhalb eines
Bereichs von 3 < pHggw < 11 moglich. Unterhalb und oberhalb dieses Bereichs reagiert die
MessgroRe (pH-Wert) zu unempfindlich auf die Freisetzung und auf den Verbrauch von
Protonen.

In Abbildung 10 sind die Ergebnisse von zwei verschiedenen Methoden zur Bestimmung des
PZC der AK C; gegeniibergestellt. Unter Anwendung der Immersionsmethode entspricht der
PZC bei der Auftragung des Gleichgewichts-pH-Wertes (pHggw) gegen den Start-pH-Wert
(PHsiar) dem Schnittpunkt mit dem Graphen pHsiat = pHegw (Steigung =1). Im Falle der
Massenmethode kann der PZC aus dem Plateau des Graphen pHggw gegen cax abgelesen
werden. Beide Methoden liefern eindeutige Ergebnisse. Die mittels verschiedener Methoden
ermittelten PZC-Werte sowie der IEP sind in Tabelle 12 zusammengestellt. Der Unterschied
zwischen dem IEP und dem PZC wird am Ende dieses Abschnittes noch diskutiert.

10 - 9 -
9 8 4 et . hd .
z Padan g z
g 84 2 ’ ¢ g 7 /
o = _,_./ b
- 5 e
6 ‘ ‘ — 1 5 d ' : \ ‘ :
6 7 8 9 10 0 3 6 9 12 15
pHStarl Cco [Ma%]

Abbildung 10: Bestimmung des PZC fiur die AK Cy mittels Immersionsmethode (/inks: Cnanos = 30 mM,
tequiz 24 h,ceo=25g 1'1) sowie mittels Massenmethode (rechts: cyanosz = 30 MM, tequi = 24 h)
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Tabelle 12: Bestimmung des PZC fiir die AK C, mittels verschiedener Methoden

Methode PZC' tequil [M] Cnanos [M]
Immersionsmethode 8,3+0,2 24/48/72 0,03
Massenmethode 8,1+0,2 24 0,03
potentiometrische Titration 10,0+£1,0 0,03 0,03/0,1
potentiometrische Titration 85+0,8 0,5 0,03/0,1
potentiometrische Titration 80+0,8 24 0,03/0,1
Zetapotenzial 3,2+0,2° 24 0,01
' Fehler aus Graphen abgeschatzt

2IEP

Die mit Hilfe der Immersionsmethode und Massenmethode bestimmten Werte fiir den PZC
sollten mit den Ergebnissen der potentiometrischen Titration verglichen werden (Tabelle 12).
Diese Methode wird in der Literatur als Standardmethode zur Bestimmung des PZC von
granuldren Aktivkohlen angewendet. Dabei wurde die AK-Suspension 24 h in einer sauren
Lésung &aquilibriert (pH < 2,5). In diesem Ausgangszustand werden alle protonierbaren Ober-
flachenzentren in ihre protonierte Form iberfiihrt. AnschlieBend erfolgte die Basenzugabe in
kleinen Intervallen (Vnaon < 0,1 ml bei Vprose = 10 mi). Nach den einzelnen Basenzugaben stellte
sich erst jeweils nach ca. 30 min ein konstanter pH-Wert der Suspension (pHegw) €in. Wenn die
Titration schneller durchgefiinrt wird, fithrt dies zu einem scheinbar zu hohen PZC-Wert
(Tabelle 12). In der Literatur wurden fir Suspensionen von granuldren Aktivkohlen
vergleichbare Effekte beschrieben [Feltes und Timmons 2002]. Die Autoren zeigten, dass im
sauren und basischen pH-Wert-Bereich eine i'\quilibrierungszeit von 10 min ausreichend ist,
wahrend die Einstellung eines anndhernd konstanten pH-Wertes im neutralen pH-Wert-Bereich
erst nach einer Aquilibrierungszeit von 30 min beobachtet wurde. Protonierungs-
Deprotonierungs-Gleichgewichte  reagieren sehr schnell auf Verénderungen der
Losungschemie. Aktivkohlen sind porése Feststoffe. Moglicherweise kénnte die langsame
Gleichgewichtseinstellung auf den diffusiven Austausch von Protonen und Hydroxylionen
zwischen Bulkphase und dem Porensystem zuriickgefiihrt werden [Corapcioglu und Huang
1987, Menendez et al. 1995]. Eventuell erfolgt auch eine langsame chemische Reaktion, z. B.
die Hydrolyse von Estergruppen oder Keto-Enol-Umlagerungen.

In Abbildung 11 sind die Titrationskurven einer rein wassrigen Lésung (Blank) und einer AK-
Suspension bei verschiedenen lonenstédrken dargestellt. Wie in Kapitel 2.4.3 erlautert wurde,
sollten sich die unter verschiedenen Bedingungen ermittelten Titrationskurven der AK-
Suspensionen und der rein wassrigen Lésung in einem gemeinsamen Punkt schneiden. Der
pH-Wert des Schnittpunkts entspricht dem PZC. Anhand der Titrationskurven kann kein
eindeutiger Schnittpunkt ermittelt werden (Abbildung 11). Der PZC wurde aus dem Schnittpunkt
mit dem Graphen der Blank-Titration abgelesen. Kritisch zu bemerken ist, dass sich die
eingesetzten lonenstarken nur um .den Faktor 3 unterscheiden. Um die Genauigkeit der
Methode zu erhéhen, muissten erneut Titrationen mit einer groReren Variation in der
lonenstérke durchgefiihrt werden. Darauf wurde im Rahmen der Arbeit verzichtet, da bei
héheren lonenstérken die Bildung von AK-Agglomeraten beobachtet wurde.
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Abbildung 11: Bestimmung des PZC fir die AK C, mittels potentiometrischer Titration (C; =89 I,
tequi 2 24 h, © Blank-Titration)

Prinzipiell sind alle getesteten Methoden zur Bestimmung des PZC von pulverférmigen
Aktivkohlen geeignet (Tabelle 12). Die mit den verschiedenen Methoden bestimmten Werte fiir
den PZC liegen im gleichen pH-Wert-Bereich. Vergleichbare Befunde wurden von z. B. Noh und
Schwarz [1990] beschrieben. Sie fanden ebenfalls eine gute Ubereinstimmung zwischen den
mit Hilfe der potentiometrischen Titration und der Massenmethode ermittelten PZC-Werten von
verschiedenen granuldren Aktivkohlen. Der experimentelle Aufwand der Immersionsmethode
und der Massenmethode ist am geringsten einzuschatzen. Mit Hilfe von Gl. 29 kénnen
Informationen Uber die Oberflachenladungsdichten oy in Abhangigkeit vom pH-Wert erhalten
werden. Auf Grund der experimentell gewahiten Bedingungen werden allerdings mit diesen
Methoden (Immersions- sowie Massenmethode) nur Informationen Uber die Gréfe der Ober-
flachenladungsdichte in einem engen pH-Wert-Bereich erhalten (pHggw ~ PZC % 1). Flr eine
nidherungsweise Bestimmung des PZC ist die beschriebene experimentelle Vorgehensweise
auf Basis der Immersionsmethode ausreichend. Um die Abhangigkeit der Oberflachenladung
vom pH-Wert zu charakterisieren, ist die experimentell aufwendigere potentiometrische Titration
notwendig.

Auf Grundlage der unter vergleichbaren Bedingungen experimentell bestimmten Titrations-
kurven einer AK-Suspension und einer rein wassrigen Lésung (Blank) wurde in Abh&ngigkeit
von pHgqw Nach Gl. 29 berechnet. Da die BET-Oberflache der AK C, nicht zugénglich war, aber
als konstant betrachtet werden kann, wurde oy auf die eingesetzte AK-Menge bezogen. Die
Oberflachenladung der AK C, nimmt mit steigendem pH-Wert stetig ab und nimmt bei pH = PZC
negative Werte an (Abbildung 12). Der Kurvenverlauf liefert keine Hinweise auf das Vorliegen
von speziellen funktionellen Oberflachengruppen, sondern weist auf eine breite Verteilung in
den pK,-Werten der sauren und basischen Zentren hin. In der Literatur werden fUr verschiedene
granuldre und pulverférmige Aktivkohlen Betrdge von positiven oder negativen Oberflachen-
ladungen im Bereich von O bis 1,6 mequivg” angegeben [Corapcioglu und Huang 1987,
Bjelopavlic et al. 1999, Fettig 1999]. Die fiur die AK C, ermittelten Werte liegen in diesem
Bereich und sind als realistisch einzuschéatzen.
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Abbildung 12: Abhéngigkeit der Oberflichenladungsdichte oy und des Zetapotenzials £ vom
Gleichgewichts-pH-Wert der AK-Suspension Cq (o nach Gl. 29 berechnet: Cnanos = 30 MM, ceg=8g 7,
tequi = 24 h; Zetapotenzial: Cknos = 10 MM, e = 100 mg I, tequ 2 24 h)

Weiterhin wurde der IEP der AK C, bestimmt. Der IEP bildet nur die duReren Oberflichen-
ladungen des Partikels ab, wihrend der PZC durch die Gesamtoberflachenladung (4uRere und
innere) der Partikel bestimmt wird. Das heil’t, zur Beschreibung der Oberflacheneigenschaften
von Aktivkohlen missen IEP und PZC betrachtet werden [Menendez et al. 1995, Corapcioglu
und Huang 1987]. Die Differenz (PZC-IEP) erméglicht Aussagen ber die Ladungsverteilung
auf der Oberflache. Fur die AK Co wurde eine Differenz von 5 pH-Einheiten ermittelt. Dieser
Wert liefert Hinweise auf das Vorliegen einer heterogenen Ladungsverteilung zwischen innerer
und &ulerer Oberflache der AK, bei der die dulere Oberfliche einen starker sauren Charakter
aufweist. Dies kénnte eine Folge der bevorzugten Oxidation von ungeséttigten Oberflachen-
gruppen der &uferen Oberfliche z. B. beim Mahlvorgang sowie beim Lagerungsprozess sein
[Noh und Schwarz 1990]. Die gemahlene AK-Charge C, wurde an Luft gelagert. Die Bestim-
mung des IEP erfolgte zu einem spéateren Zeitpunkt der Arbeit (ca. 1 Jahr nach dem Mahlen)
als die Bestimmung des PZC (innerhalb einer Woche nach dem Mahlen). Deshalb ist nicht
auszuschlieRen, dass die Oxidation der duferen Oberfliche zum Zeitpunkt der IEP-Bestim-
mung bereits weiter fortgeschritten war. Weiterhin ist denkbar, dass die in Abschnitt 2.3
diskutierten Voraussetzungen, die erflllt sein missen, damit der Ladungsnullpunkt PZC durch
Séaure-Base-Titration (Bestimmung des PZNPC) bestimmt werden kann, fiir AK mdglicherweise
nicht erfillt sind.

Vergleichbare Befunde, d. h. ein deutlicher Unterschied zwischen dem IEP und dem PZC von
granuldren Aktivkohlen wurden von Chingcombe et al. [2005, 2008] publiziert. Diesen Befunden
stehen die von Menendenz et al. [1995] sowie von Puente [1998] verdffentlichten Ergebnisse
gegendber, die eine gute Ubereinstimmung des PZC und des IEP von verschiedene granuléren
AK fanden. Diese Befunde spiegeln die Vielfaltigkeit von Aktivkohlen wider.

4.1.2 Charakterisierung von kommerziell erhéitlichen Aktivkohien

Ziel war es, an ausgewahlten Aktivkohlen den Zusammenhang zwischen Oberflachenladung
und Stabilitat der Kolloidsuspensionen sowie der Mobilitat der AK-Kolloide in porésen Medien
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zu untersuchen. Fir diese Untersuchungen sollten drei verschiedene Typen von AK
beriicksichtigt werden: je eine AK mit einem PZC-Wert im sauren und alkalischen pH-Wert-
Bereich sowie eine AK mit einem PZC-Wert im Neutralbereich. Die Auswahl der Aktivkohlen fir
die Stabilitats- und Mobilitdtsuntersuchungen erfolgte anhand der ermittelten Werte fir den
PZC, da die Methode der Bestimmung des Zetapotenzials von Kolloidsuspensionen erst zu
einem spateren Zeitpunkt der Arbeit zugéanglich wurde.

Tabelle 13: AK-Screening: Aschegehalt und PZC verschiedener Aktivkohlen (Immersionsmethode:
Cak=25g ", Cnanoa = 0,03 M, tequi 2 24 h; Aschegehalt: TGA-Analyse)

AK Ausgangsmaterial Aschegehalt [Ma%)] PZC
Ao = SX1 - <2 9,8+0,2
RD 90 - <2 >10,5
Hydraffin PR Steinkohle <2 9,3+0,2
Dy = PAK 1200 Holz <2 45%0,1
Special E153 2} <2 85+0,2
TH 90 Silcarbon - <2 9,4+0,2
PAK 1000 Kokosnussschale <2 >10,5
Hydraffin PI-C Kokosnussschale <2 >10,5
Carbopal MS-4N Holz <2 6,9+0,2
iy = B Mischung aus Stelin, Holzkohlelund <2 9.0+ 0.1
anderem organischem Material
SEA Super . <2 8,3x0,1
GW 90 Braunkohle 3.2 8,3+0,2
Cy = PWA Braunkohle 3,5 8,3+0,1
PDK Steinkohle 4.3 6,5+0,3
Carbopal MS-4S Holz 5.9 76+0,1
Hydraffin P 800 Steinkohle 7.3 10,0+ 0,2
Hydraffin PS-C Steinkohle 12,8 >10,5

1 i 5 i
keine Informationen verfligbar

Als geeignete Scanmethode zur Bestimmung des PZC bei einem hohen Probendurchsatz hat
sich die Immersionsmethode erwiesen. Fir eine Auswahl an kommerziell erhaltlichen pulver-
formigen Aktivkohlen wurde auf diese Weise der PZC bestimmt. Dariiber hinaus wurden der
Aschegehalt mittels thermogravimetrischer Analysen (TGA - Verbrennung der Aktivkohlen im
Luftstrom) ermittelt.

Fur kommerzielle AK-Produkte (granuladre Aktivkohlen) wurden PZC-Werte mittels poten-
tiometrischer Titration zwischen 2,2 und 10,6 bestimmt [Bjelopavlic et al. 1999, Fettig 1999,
Faria et al. 2004, Julien et al. 1998, Noh und Schwarz 1990]. Dabei wies der gréfiere Tell
(ca. 75%) der untersuchten Proben PZC-Werte > 7,5 auf, d. h. bei pH-Werten < 7,5 liegt eine
positive Oberflachenladung vor. In Ubereinstimmung mit diesen Ergebnissen weist die Mehr-
zahl der hier getesteten pulverférmigen Aktivkohlen im sauren und neutralen pH-Wert-Bereich
eine positive Oberflachenladung auf (Tabelle 13). Weiterhin ist keine direkte Korrelation
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zwischen dem PZC der Aktivkohlen und dem Aschegehalt erkennbar. Auf eine Bestimmung der
Oberflachenladungsdichte der AK-Chargen in Abhangigkeit vom pH-Wert wurde verzichtet.
Julien et al. [1998] beschrieben, dass die von ihnen untersuchten Aktivkohlen auf Holzbasis
einen Uberwiegend basischen Charakter aufweisen. Mit Hilfe der Bshm-Titration konnten sie
zeigen, dass der Anteil an sauren Oberflachengruppen sehr gering ist. Fiir die hier untersuchten
Aktivkohlen (Do, Carbopal MS-4N und Carbopal MS-2S) auf Holzbasis bestétigte sich diese
einfache Abhéngigkeit vom Ausgangsmaterial nicht. Die experimentellen Befunde sprechen
eher dafir, dass sowohl das Ausgangsmaterial als auch der Aktivierungsprozess einen
signifikanten Einfluss auf die Oberfl4dcheneigenschaften haben.

4.1.3 Methoden zur Bestimmung der PartikelgréRenverteilung von gemahlenen Aktivkohlen

Zur Bestimmung der PartikelgriRenverteilung von gemahlenen AK-Chargen wurden folgende
Methoden angewendet: Laserbeugung, Dynamische Lichtstreuung, Coulter Methode,
Sedimentation und optische Mikroskopie. Die Bestimmung der PartikelgrofRenverteilung der AK-
Kolloide (Bo, B> und Cg) mit den eingesetzten spektroskopischen, elektrochemischen und
optischen Methoden liefert vergleichbare Ergebnisse (Tabelle 14). Von den angewendeten
Methoden stellt nur die optische Mikroskopie eine Absolut-Methode dar, da dabei die Partikel
abgebildet und vermessen werden kdénnen. Alle anderen Methoden beruhen auf mehr oder
weniger komplexen Theorien und erfordern Annahmen (ber experimentell nicht oder nur
schwer zugéngliche Parameter der zu vermessenden Partikel. Mit Hilfe der optischen
Mikroskopie konnte gezeigt werden, dass der iiberwiegende Teil der AK-Kolloide By eine
Partikelgrfie im Bereich von 1 bis 2 pm aufweist (Abbildung 13). Das Bild zeigt neben nahezu
ideal spharischen Primarteilchen auch Agglomerate, die bei der Probenpraparation entstanden
sind. Die fir AK B, mit Hilfe von spektroskopischen Verfahren und der optischen Mikroskopie
ermittelten PartikelgréRenverteilungen stimmen gut tiberein.

Fir die Auswertung der Sedimentationsversuche wurde fiir die Berechnung der Partikelgréie
der AK-Partikel nach GI. 31 ein Dichteunterschied zwischen Wasser und Partikel von
Ap=0,7 g ml" zu Grunde gelegt. Dies ergibt sich aus einer Intrapartikelporositat von 30 % und
einer Reindichte von 2 g cm™. Nach Gl. 31 gilt: dp? ~ 1/Ap. Wenn pp 2u grofd abgeschatzt wird,
werden die Partikel mit dieser Methode zu klein bestimmt. Die Abweichungen sollten aber auf
Grund des quadratischen Zusammenhangs eher gering sein (Korrekturfaktor fir Fehler von
Faktor 1,5 im Dichteunterschied =1,2). Auf Grund der geringen Sedimentations-
geschwindigkeiten von Kolloiden mit einem Durchmesser < 2 ym (Vg<2,m < 0,2 cm d”') und der
erwarteten relativ ,engen” PartikelgroRenverteilung der AK-Kolloide By war diese Methode zur
Bestimmung der PartikelgréRenverteilung nicht geeignet. Die Anwendbarkeit der Sedimenta-
tionsanalyse ist auf einen GroRenbereich zwischen 1 und 50 um begrenzt [Hofmann et al.
2003b].
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Abbildung 13: Mikroskopische Aufnahme der AK-Kolloide B, (Dispersionsmittel: entionisiertes Wasser,
Vergroferung: 5000)

Far die Aktivkohlen B, und Cy, die eine breitere PartikelgroRenverteilung aufweisen, liegen die
ermittelten PartikelgroRenverteilungen im gleichen GréRenbereich. Beim Vergleich der experi-
mentellen Daten wird die eingeschrankte Anwendbarkeit der Relativ-Methoden zur Bestimmung
der PartikelgréfRenverteilung von polydispersen Kolloidsystemen mit unregelmaRigen Partikel-
formen deutlich. Fir die nachfolgenden Untersuchungen scheint der Nachweis einer méglichen
Verschiebung des PartikelgroRenspektrums (relative Anderung) beim Durchgang der AK-
Kolloide durch eine S&ule als ausreichend.

Tabelle 14: Bestimmung der PartikelgroRenverteilung der AK-Kolloide By, B2 sowie Cy mit verschiedenen
Methoden

Coulter-
Messgerét| Zetasizer | Beckmann Coulter LS Counter
Coulter-
AK Methode DLS Laserbeugung Sedimentation Methode
Bo dsg [HM] 0,8 0,9 1,1
do [Um] 1,6 1,8 2,3
B> dsg [Um] 3.2 4,2 3,7
dgo [um] 6 9,6 8,5
Co dso [um] 4 3.5

dgo [um] 8 6,5
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4.1.4 Stabilitdt von Suspensionen der unbehandelten Aktivkohlen

Auf Grundlage ihrer physikalischen und chemischen Eigenschaften, insbesondere des PZC,
wurden 6 AK-Chargen (GW 90, PWA, SX 1, PAK 1000, PAK 1200 und PDK) ausgewdhlt und in
einer Schwingmiihle trocken gemahlen. Die AK Special E 153 ist ein kommerziell verfugbares
Produkt, das folgende PartikelgréRenverteilung aufweist: dg = 15 um und dsy = 4 pm. Die AK B
wurde in einer FlieBbettgegenstrahimiihle gemahlen (Produkt: By). In Tabelle 15 sind die
Leitfahigkeiten von entionisiertem Wasser und von verschiedenen Suspensionen mit annahrend
gleichen PartikelgréRBenverteilungen in Abhangigkeit von der AK-Konzentration dargestelit.

Die Ergebnisse der Sedimentationsanalysen zur Bestimmung der PartikelgroRe der
gemahlenen Proben sprechen fur das Vorliegen einer breiten PartikelgréRenverteilung
(deo = 15 pm, dso <6 pm). Deshalb erfolgte die Einschétzung der Stabilitit der Suspensionen
qualitativ durch Beobachtung des Sedimentations- und Agglomerationsverhaltens. Als schnell
agglomerierend wurden Suspensionen eingestuft, bei denen innerhalb einer Sedimentationszeit
von 10 min eine Flockenbildung und ein Absinken der AK-Partikel um mehr als 5 em beobachtet
wurden (d. h. der Uberstand war farblos). In Suspensionen, die diese Bedingungen erfillen,
mussten alle Partikel und -agglomerate einen Durchmesser gréRer 20 um aufweisen
(Annahme: Ap = 0,7 g cm™). Als stabil werden die Suspensionen eingestuft, bei denen keine
Agglomeration der AK-Kolloide und/oder nur ein langsames, der PartikelgroRe entsprechendes
Absinken beobachtet wurden.

Bei den meisten Aktivkohlen (Aktivkohlen wurden einmal mit entionisietem Wasser
gewaschen) ist eine Zunahme der Leitfahigkeit mit steigender Konzentration zu beobachten.
Eine Erhéhung der Leitfahigkeit von 10 pScm™ entspricht einer Erhdhung der Ca®*-
Konzentration von 0,05 mM. Beim Suspendieren der AK in Wasser kénnen Salze geldst
werden. Diese Restsalzgehalte kdnnten durch mehrere Waschschritte gesenkt werden. Im Hin-
blick auf eine praktische Umsetzung wurde auf derartige MaRnahmen verzichtet. Leider
erwiesen sich die Suspensionen des feinstkérnigen Produktes Special E153 als instabil. Dieses
kommerziell verfugbare Produkt hatte auf Grund seiner PartikelgréBenverteilung (dgo = 15 um
und dsp = 4 um) direkt fur die Untersuchungen eingesetzt werden kénnen.

Entsprechend der Theorie nimmt die Stabilitit der Suspensionen mit zunehmender Leitfahigkeit
und mit steigender AK-Konzentration ab. Stabile AK-Suspensionen weisen eine dem
entionisierten Wasser vergleichbare Leitfahigkeit auf. Das heift, die lonenstérke der Suspen-
sion wird durch Zugabe von AK nicht oder nur geringfiigig erhéht. Instabile Suspensionen
weisen demgegeniiber eine héhere Leitfahigkeit auf. Es wurde keine Korrelation zwischen der
Stabilitét der AK-Suspensionen und den bestimmten PZC-Werten sichtbar. Fir einige Aktiv-
kohlen wurden Suspensionen bis zu einer AK-Konzentration von 500 mgl' stabile
Suspensionen erhalten.
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Tabelle 15: Stabilitdt von AK-Suspensionen bei pH = 7,5 (++ innerhalb von 2 h keine Agglomeration, +
langsame Agglomeration, - schnelle Bildung von Agglomeraten)

AK cak [mg "] |« [HS cm"] Stabilitdt der AK-Suspensionen
(entionisiertes 0 0.4
Wasser)
100 0,7 ++
GW90' 500 0,6 +
1000 0,6 -
100 0,4 ++
Co' 500 0,6 +
1000 0,8 -
100 1,2 =
Ay’ 500 15 -
1000 9,8 &
PAK 1000’ 0y 2.4 .
1000 43 _
100 nb? +
Do’ 500 15 -
1000 2,8 _
PDK' 100 0,7 ++
500 0,8 .
— 100 1,9 E
500 n.b.? -
. 100 0,7 +
B,
200 0,7 .

'in einer Schwingscheibenmiihle gemahlen
? kommerziell verfiigbares Produkt
? nicht bestimmt

*in einer mit FlieBbettgegenstrahl-Muhle gemahlen

Fir die praktische Anwendung sind die breiten Partikelgréenverteilungen der getesteten AK-
Chargen als ungiinstig zu betrachten. Die Ausbeute an feinstkdrnigem Material dp <5 um
betrug bei den meisten Chargen ca. 30 %. Eine Verlangerung der Mahlzeit von 1 h auf 8 h
fuhrte nicht zu einer Erhéhung der Ausbeute an feinstkdrnigem Material. Die Herstellung einer
Charge mit einer PartikelgroRe im unteren Mikrometerbereich kann nur durch Nassmahlung
erreicht werden. Die AK B, wurde im Vergleich zu den oben beschriebenen AK-Chargen nass in
einer Kugelwerksmihle gemahlen (Technikum der Firma Alpine Hosokawa). Dadurch konnte
die Ausbeute an feinstkdrnigem Material erhéht und eine Charge, die eine relativ ,enge"
PartikelgroRenverteilung (dio=0,5um und dg =2 um) aufweist, hergestellt werden. Aus
logistischen und finanziellen Griinden war die Nassmahlung von mehreren verschiedenen
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Aktivkohlen nicht méglich.

Wie in Abschnitt 4.1.2 erljutert, sind die Oberflicheneigenschaften der Aktivkohlen vom
konkreten Ausgangsmaterial, dem Aktivierungsprozess und den Lagerungsbedingungen
abhéngig, so dass eine in dieser Hinsicht gleich bleibende Qualitdt und die Verfligbarkeit einer
bestimmten AK-Sorte (iber mehrere Jahre nicht garantiert werden kann. Um definiertere
Oberflacheneigenschaften einzustellen, erscheint die nachtrigliche nasschemische Behandlung
oder Imprégnierung der Kolloide mit anionischen organischen Substanzen als aussichtsreicher.
Wie im Folgenden noch gezeigt wird, sind fiir eine hinreichende Stabilitat der Suspensionen
und eine gewisse Mobilitat der Kolloide unter realitatsnahen Bedingungen’ die Beladung der AK
mit HA oder (iberhaupt eine Vorbehandlung der AK-Kolloide notwendig. Dadurch verliert die
Auswahl der Ausgangs-AK an Bedeutung. Das heifit, prinzipiell ist jede kommerziell verfligbare
AK mit einem relativ geringen Aschegehalt geeignet. Die Festlegung auf die AK B, scheint
deshalb gerechtfertigt.

Fir die Einspilung von kolloidaler AK kénnen nur stabile Suspensionen eingesetzt werden.
Eine empirisch gefundene Regel besagt, dass Kolloidsuspensionen mit einem Absolutbetrag
des Zetapotenzials von 30 mV als potenziell stabil betrachtet werden kénnen [Dérfler 1994]. Im
neutralen, also potenziell relevanten pH-Wert-Bereich, ist der Betrag des Zetapotenzials der
AK-Kolloide By < 30 mV und &ndert sich sprunghaft, d. h. es findet ein Ubergang von positiven
zu negativen Werten in einem relativ engen pH-Wert-Bereich statt (Abbildung 16). Im
kommenden Abschnitt sollen deshalb verschiedene Méglichkeiten vorgestellt werden, um eine
negative Oberflachenladung der AK-Kolloide im diesem pH-Wert-Bereich zu erzeugen. Im
Verlauf der Arbeit wird in den Kapiteln 4.3 und 4.4 diskutiert, welchen Effekt diese Maflnahmen
auf die Mobilitdt der Kolloide in porésen Medien sowie die Stabilitat der Suspensionen im
Vergleich zu der unbehandelten AK-Charge haben.

4.2 Modifizierung der Oberflicheneigenschaften von Aktivkohlen

4.2.1 Oxidative Vorbehandlungsmethoden

Die Eigenschaften von AK-Oberflachen kénnen durch verschiedene nasschemische und
thermische Behandlungsmethoden verindert werden [Figueiredo et al. 1999, Noh und Schwarz
1990, Quinlivan et al. 2005, Julien et al. 1998, Nouri 2002, Faria et al. 2004]. Auf Grund der
besseren Handhabbarkeit von pulverférmigen Aktivkohlen (dgy = 50 um) wurden die verschie-
denen Oxidationsverfahren zuerst an der AK Ay und eine ausgewahlte Methode (H20,-
Behandlung) zusétzlich an einer fein gemahlenen Probe einer anderen AK-Charge B, getestet
(deo = 1,6 pm).

Fur die nasschemische Behandlung der AK A, wurden als Oxidationsmittel H,O5 (Anzoz) und
HNO; (Asnos 1) angewendet. Um quantitative Aussagen Uber den Oxidationsgrad der AK und
die Art der erzeugten funktionellen Gruppen zu erhalten, wurden die Proben unter Luft- oder
Inertgasatmosphére thermisch zersetzt. Der Vergleich der beim Erhitzen der Proben im
Luftstrom erhaltenen Kurvenverldufe des Gewichtsverlustes in Abhéngigkeit von der Temper-
atur ergab fiir Ag und Awzo2 nur geringe Unterschiede (Abbildung 14 und Tabelle 16).

" Im Rahmen dieser Arbeit werden unter realitatsnahen Bedingungen ein pH-Wert des FlieRmittels von 7 sowie ein fur Grundwasser
blicher Salzgehalt verstanden.
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Abbildung 14: Thermogramm fir die Aktivkohlen Ag, Auzoz und Apnos1 (Gas: Luft, Methode: Abschnitt
3.3)

Oberhalb einer Temperatur von 500 °C wurde bei allen Proben (Aj, Anzoz und Aunoss) eine
starke Gewichtsabnahme infolge der Verbrennung der AK beobachtet. Im Gegensatz dazu
wurde bei Aynos,1 bereits im Temperaturbereich von 100 °C bis 500 °C ein messbarer Gewichts-
verlust sichtbar (Tabelle 16). In diesem Temperaturbereich werden funktionelle Gruppen von
der AK-Oberflache abgespalten. Im Vergleich zu Ay und Aoz weist Aunoss Offenbar einen
erhoéhten Gehalt an thermisch instabilen Gruppen auf. Diese wurden mit Hilfe von TGA-MS-
Analysen® als Carboxylgruppen (die mit Abstand dominieren), phenolische Gruppen und/oder
Carbonylgruppen identifiziert. Die Freisetzung von stickstoffhaltigen Fragmenten (NO;, NO)
konnte nur in Spuren nachgewiesen werden. Dies ist nicht Uberraschend, da unter den
eingesetzten Reaktionsbedingungen (T > 60 °C) die Oxidation gegeniiber der Nitrierung
begUnstigt ist [Autorenkollektiv 1976].

Tabelle 16: PZC-Werte der unbehandelten und der nasschemisch behandelten AK-Charge A
(Bestimmungsmethode: Immersionsmethode  (Cnanos = 30 MM, tequi 224 h, cAK=259|'1)) sowie
Ergebnisse der TGA-Analysen

AK PZC AMygpec - s00°c

Ao 98202 35
Anz02 6,2+0,2 6
Annos, 1 <30 16
Aninos 2 53+0,3 9

Die experimentellen Befunde zeigen, dass in Abhangigkeit von der Starke des Oxidationsmittels
ein unterschiedlicher Oxidationsgrad der AK erreicht wird. Diese Ergebnisse stehen im Einklang
mit den Arbeiten von verschiedenen Autoren [Noh und Schwarz 1990, Chingombe et al. 2005].
Bei der Behandlung von Aktivkohlen mit HNO; werden Uberwiegend Carboxylgruppen und in
geringem Male Lactone, Anhydride und phenolische Hydroxylgruppen gebildet, wahrend bei
der Behandlung von Aktivkohlen mit H2O, nur die Einfuhr von Carboxylgruppen nachgewiesen

¥ thermische Behandlung der Probe unter inerten Bedingungen und Einleitung des Gasstroms in das Massenspektrometer
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wurde [Chingombe et al. 2005, Faria et al. 2004]. Julien et al. [1998] untersuchten mit Hilfe
thermogravimetrischer Analysen unter inerten Bedingungen (TGA gekoppelt mit IR-Detektion)
und Elementaranalysen die Textur und Oberflicheneigenschaften von oxidierten und thermisch
behandelten granuldren Aktivkohlen. Unter vergleichbaren Bedingungen fanden sie keine
Hinweise auf die Erzeugung von stickstoffhaltigen funktionellen Gruppen auf der AK-Oberflache
durch Behandlung mit HNO3. Dariiber hinaus stellten sie eine signifikante Abnahme des
Aschegehaltes der AK nach der Séaurebehandlung fest. Andere Autoren konnten zeigen, dass
die basischen Oberflachenzentren von Aktivkohlen, die einen geringen Aschegehalt aufwiesen,
durch die Sdurebehandlung fast vollsténdig zerstért oder entfernt wurden [Moreno-Castilla et al.
1998]. Als eine mégliche Ursache fiir die Reduzierung des Gehaltes an basischen Zentren kann
die Auswaschung von Metalloxiden durch verdiinnte Mineralsduren betrachtet werden,
Weiterhin postulieren die Autoren einen Mechanismus fir die Zerstérung von basischen
sauerstoffhaltigen Gruppen, der tber die Offnung des Heterozykluses von basischen Chromen-
und Pyron-artigen Gruppen verl3uft.

Fur die Funktionalisierung der AK-Oberflache spricht weiterhin die Verschiebung der PZC-
Werte der behandelten Aktivkohlen in den neutralen bis sauren pH-Wert-Bereich (Tabelle 16).
Wahrend der PZC von Awzoz gegeniiber Ay in den neutralen pH-Wert-Bereich verschoben ist,
bewirkt die Behandlung mit HNO; eine Verschiebung in den sauren pH-Wert-Bereich. Der sehr
niedrige PZC von Aunos liet vermuten, dass noch Uberschissige Saure auf der AK vorhanden
war. Auch nach intensivem Waschen mit entionisiertem Wasser wurde keine Anderung des
PZC festgestellt. Vergleichbare Werte fiir den PZC von mit HNO; behandelten Aktivkohlen
wurden von verschiedenen Autoren publiziert [Figueiredo et al. 1995, Noh und Schwarz 1990,
Quinlivan et al. 2005].

In Abschnitt 4.5.2 wird gezeigt, dass die oxidative Vorbehandlung der AK einen signifikanten
Einfluss auf die Sorptionseigenschaften der AK gegentiiber organischen Verbindungen hat. Das
hohe Sorptionspotenzial der AK gegeniiber organischen Verbindungen ist u. a. auf das Intra-
partikelporenvolumen zurtickzufiihren. In einem weiteren Versuch sollte dieses durch Fillung
mit einem organischen L&sungsmittel (Cyclohexan) vor der Oxidation geschiitzt werden
(Produkt: Apnosz). Ziel dabei war es, eine gezielte Oxidation der duReren Oberfliche durch-
zufihren. ErwartungsgemaR weist Aynos 2 nur eine geringe Verschiebung des PZC gegeniiber
Ao auf. Die PZC-Werte der Aktivkohlen Aunes 2 und Ao liegen im gleichen pH-Wert-Bereich.
Vermutlich ist die Verschiebung des PZC von Ayo; gegeniiber A, auf die Erhéhung des
Gehaltes an sauren sauerstoffhaltigen Oberflachenzentren auf der gesamten AK-Oberflachen
zurlckzufiihren, wahrend dieser Effekt bei Aynos o infolge der Erhéhung des Gehaltes an sauren
sauerstoffhaltigen Oberflachenzentren auf der duReren Oberflache hervorgerufen werden sollte.
Eine Bestimmung des Zetapotenzials der Aktivkohlen, die diese These stiitzen kénnte, war zum
damaligen Zeitpunkt nicht méglich.
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Masseverlust [%]

—— B(H202,2)

Temperatur [°C]
Abbildung 15: Thermogramm fiir die Aktivkohlen By und Byzoz.2 (Gas: Helium, Methode in Abschnitt 3.3)

Weiterhin wurde die nasschemische Oxidation mit H,O, an der AK By durchgefiihrt. Bei der
Zugabe von H,0, in eine wassrige AK-Suspension unter neutralen pH-Wert-Bedingungen
wurde eine heftige Gasentwicklung beobachtet. Dies ist auf die unvorteilhafte Zersetzung von
H,0; zu O, zurickzufihren. Es ist bekannt, dass H,O, an AK unter sauren Bedingungen u. a.
unter Bildung von Hydroxylradikalen zersetzt wird [Licking et al. 1998]. Dadurch misste die
Oxidationseffizienz gesteigert werden. Es wurden deshalb zwei Chargen der AK By unter
neutralen und unter sauren Bedingungen mit H,O, behandelt (Produkte: Bz und Buzozsz).
Tatsachlich zeigen die TGA-MS-Analysen flir die Proben Byzozz und By unterschiedliche
Verldufe (Abbildung 15 und Tabelle 17). Bei der thermischen Behandlung von unter inerten
Bedingungen wurde bei Byzoz; im Gegensatz zu By und B4 zusétzlich die Bildung von CO
nachgewiesen (TGA-MS-Analysen). Die Freisetzung von CO deutet auf die Zersetzung von
phenolischen Strukturen hin [Figueiredo et al. 1999] und spricht flir einen oxidativen Angriff von
Hydroxylradikalen auf das Kohlenstoffgeriist der AK.

Tabelle 17: IEP-Werte und PZC-Werte fur die unbehandelte und behandelten AK-Proben B (IEP:
Ciknoz = 10 mM, PZC mittels Immersionsmethode: Cnanoa = 30 MM, tequi 2 24 h, cax = 2,5 Ma%) sowie
Ergebnisse der TGA-Analyse und TGA-MS-Analyse

Anteil der
Behandlungsmethode PZC IEP oxidierten C- AMygoec - saoec
Atome [%]"
By 9,0+£0,1 5704 0,7 2,6
Br202,1 55+0,2 nb.? 0,8 n.b?
Br2o2.2 47+05 1,7+0,3 31 4,1

' TGA-MS-Analyse
2 TGA-Analyse
® nicht bestimmt
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Im Vergleich zu der unter neutralen Bedingungen mit H.O. behandelten AK weist die unter
sauren Bedingungen oxidierte AK einen starker sauren Charakter auf (Tabelle 17 und
Abbildung 16). ErwartungsgemaR wurde eine Verschiebung des IEP und des PZC der behan-
delten Proben gegeniber By in den sauren pH-Wert-Bereich beobachtet. Kritisch zu bemerken
ist, dass der niedrige pH-Wert des IEP von Bhzo22 nicht ohne weiteres verstandlich ist. Es ist
denkbar, dass infolge der oxidativen Behandlung der Gehalt an basischen Oberflichenzentren
sehr gering ist und/oder stark saure Gruppen auf der AK-Oberflache vorliegen. Fir die
unbehandelte sowie behandelte Probe wurde ein signifikanter Unterschied zwischen den
experimentell bestimmten IEP- und den PZC-Werten ermittelt. Mégliche Ursachen fiir diesen
Befund wurden bereits in Abschnitt 4.1.1 diskutiert.

Im neutralen pH-Wert-Bereich weist B0z, eine negative Oberflachenladung und ein starker
negatives Zetapotenzial als B, auf (Abbildung 16). Bei der Betrachtung der Kurvenverlaufe fallt
auf, dass das Zetapotenzial von By im neutralen pH-Wert-Bereich sprunghaft abfillt, wahrend
das Zetapotenzial von Byaoz 2 mit steigendem pH-Wert stetig abfallt. Der Kurvenverlauf von Bo
spricht fUr das Vorliegen von funktionellen Gruppen mit dhnlichen pK,-Werten, wahrend bei
Bheoz2 Offensichtlich eine breitere Verteilung an pK.-Werten vorliegt. Vergleichbare Kurven-
verldufe des Zetapotenzials von unbehandelten und oxidierten AK-Proben sind in der Literatur
beschrieben [Dai 1994, Gallardo-Moreno et al. 2004].
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Abbildung 16: Abhéngigkeit der Oberflachenladungsdichte oy (links: cag=4,8g 1", CsH2022) = 5,89 i
Cnanos = 30 MM, tequ = 24 h) sowie des Zetapotenzials C (rechts: cknoa =10 mM, cak =100 mg .
tequi 2 24 h) vom Gleichgewichts-pH-Wert der AK-Suspensionen von Bg und Bigzoz»

Es wurde bereits erwahnt und wird in Abschnitt 4.5.2 ausfuhrlich diskutiert, dass das
Sorptionsvermdégen der nasschemisch behandelten Aktivkohlen gegeniiber organischen Verbin-
dungen negativ beeinflusst wird. Um die Frage zu beantworten, ob das Porensystem der AK
infolge der oxidativen Behandlung der AK-Oberfldche zerstort wird, wurde die Zusammen-
setzung der Gasphase wahrend der Oxidation nach verschiedenen Reaktionszeiten im Hinblick
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auf die Bildung von CO, analysiert. Dabei wurden sowohl bei der Oxidation mit H20; als auch
mit HNOj3 keine Hinweise auf die Bildung von CO; und CO gefunden. Die Ergebnisse sprechen
gegen eine signifikante Zerstérung des Kohlenstoffgeriistes der AK. Verschiedene Autoren
konnten zeigen, dass die nasschemische Oxidation von Aktivkohlen unter milden Bedingungen
(milde Oxidationsmittel sowie verdiinnte S&uren, wie z. B. H,O, sowie verdinnte HNOs) nur
Einfluss auf die chemischen Eigenschaften und nicht auf die Morphologie von Aktivkohlen hat
[Menendez et al. 1995, Moreno-Castilla et al. 1998]. Bei der Behandlung von Aktivkohlen mit
starken Oxidationsmitteln (konz. HNO;, Ozon) wurde jedoch eine Abnahme der BET-Oberfléche
um bis zu 15 % beobachtet [Moreno-Castilla et al. 1998, Xiao et al. 2005]. Die Autoren flhren
dies vor allem auf die Zerstérung der Porenwéande des Mikro- und Mesoporensystems zuriick.

In Ubereinstimmung mit verschiedenen in der Literatur beschriebenen Arbeiten [z. B. Menendez
et al. 1995, Julien et al. 1998] sprechen die dargesteliten experimentellen Befunde dafiir, dass
durch geeignete Wahl der Reaktionsbedingungen (Reaktionszeit, Art und Konzentration des
Oxidationsmittels) die Eigenschaften der AK-Oberflachen gezielt modifiziert werden kénnen. Die
dargelegten Ergebnisse zeigen, dass mit Hilfe der hier angewendeten Methoden eine negative
Oberflachenladung der AK-Kolloide im neutralen pH-Wert-Bereich erzielt werden kann.

4.2.2 Imprégnierung von Aktivkohlen mit anionischen organischen Substanzen

Da die nasschemische Behandlung von AK-Kolloiden im technischen MafRstab mit einem
erheblichen Aufwand verbunden ist, sollte eine alternative und konkurrenzfdhige Methode zur
Modifizierung der Oberflacheneigenschaften von Aktivkohlen entwickelt werden.

Eine haufig angewendete Methode zur Stabilisierung von Kolloidsuspensionen ist der Zusatz
von oberflachenaktiven Substanzen, wie z. B. synthetischen Tensiden, als Dispersionsmittel.
Die Adsorption von NOM an der Oberflache natirlich vorkommender anorganischer Kolloide
und technischer Nano-Partikel, wie z. B. Carbon Black oder Kohlenstoffnanotubes, kann den
Agglomerationsprozess positiv oder negativ beeinflussen [llles und Tombacz 2006, Islam et al.
2003, Kretzschmar und Stichler 1997, Filella und Buffle 1993, Wilkinson et al. 1997, Zhang et
al. 1999]. Neben dem Zusatz von synthetischen organischen Substanzen sollte auch die Wir-
kung von ubiquitér in der aquatischen Umwelt vorkommenden Humins&uren als Stabilisatoren
getestet werden.

Sorption von anionischen Tensiden an Aktivkohle

In der Literatur wird die effektive Wirkung von Alkylbenzol- und Alkansulfonaten als
Stabilisatoren flr Kohlenstoffnanotubes beschrieben [Hyung et al. 2007 und darin zitierte
Arbeiten]. Sicherlich ist der Zusatz von synthetischen Tensiden als Stabilisatoren aus umwelt-
rechtlicher und 6kologischer Sicht kritisch zu betrachten. Anionische Tenside erflllen die Anfor-
derungen an die Primdrabbaubarkeit in der Regel sehr gut, sofern der im Molekil vorhandene
Alkylrest unverzweigt ist. Die biologische Primarabbaubarkeit von Dodecylbenzolsulfonaten
liegen bei = 90 % und die Mineralisierungsrate zwischen 70 und 80 % (ermittelt in modifizierten
Screeningtests, [Rémpp online 2007]). Die LCs-Werte fiir Dodecylsulfonate liegen im unteren
mg I'-Bereich (LC5o(SDBS)=3-9mg!" [Rémpp online 2007]). In dieser Arbeit wurde als
Modellverbindung Natriumdodecylbenzolsulfonat (SDBS) ausgewahlt (Abbildung 17).
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R4

Na* -0—

Q—nh=—=0

Rz Rs und Ry: aliphatisch, Ry +Ry = Cq1Hze
Abbildung 17: Strukturformel von Natriumdodecylbenzolsulfonat

In Abbildung 18 ist die Sorptionsisotherme von SDBS an B, dargestellt. Voruntersuchungen
haben gezeigt, dass die Konzentration des frei gelésten Anteils an SDBS in Gegenwart von AK
mittels UV-Messungen bestimmt werden kann. SDBS wird sehr gut an der AK adsorbiert. Es
wurden folgende Freundlich-Parameter ermittelt: K¢ = 158000 (mg kg™)( mg™")"" und n™' = 0,22.
Gallardo-Moreno et al. [2004] beobachteten, dass mit zunehmender Beladung der AK mit dem
anionischen Tensid Natriumdodecylsulfat (SDS) das Zetapotenzial tiber den gesamten unter-
suchten Konzentrationsbereich mit zunehmender Beladung abnimmt. Sie schlussfolgern
daraus, dass die Tensidmolekiile sich bevorzugt an der dufleren AK-Oberflache anlagern und
nur in geringem Mafe in Porensystem eindringen kénnen. Die Adsorption von ionischen
Tensiden an AK wird mafRgeblich durch hydrophobe Wechselwirkungen zwischen der AK-Ober-
flache und dem unpolaren Rest des Tensids bestimmt [Cornel et al. 1986]. Wu und Pendleton
[2001] konnten zeigen, dass die Adsorption von Alkylsulfonaten an Aktivkohlen mit zuneh-
mender Kettenlédnge des Alkyrestes (Cs-Cyz) begiinstigt wird. Der hydrophobe Anteil des
Tensids lagert sich an die AK-Oberflache an, wahrend die anionische Kopfgruppe in die Lésung
hineinragt [Matarredona et al. 2003]. Die relativ hohe Beladung von B, mit SDBS
(deo.soes < 35 Ma%) deutet darauf hin, dass das Porensystem der AK fiir SDBS zugéanglich ist.

40 1 -25
o &

30, saEnses) | .
- ] 4 Zetapotenzial
T 25"/ |
= L >
w 20| & 33 E
o * e
@ 15 | jo- - =35
T 10 » ' 1 37

0+ ‘ : —— L

20 40 60

cw,soss [mg 1]

Abbildung 18: Sorptionsisotherme von SDBS an B, (T=25°C, cgo=100mg 1'1, entionisiertes Wasser,
pPH=7) und Zetapotenzial von AK-Suspensionen in Gegenwart von SDBS (cknos = 10 mM,
Cge=100mg ", pH=7)

Die Absenkung des Zetapotenzials mit zunehmender SDBS-Beladung der AK spricht fiir die
beschriebene Orientierung von SDBS an der duReren Oberflache (Abbildung 18). Zusammen-
fassend kann festgehalten werden, dass die Oberflachenladungsdichte der AK-Kolloide durch
Adsorption von anionischen Tensiden im neutralen pH-Wert-Bereich gesteigert wird.
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Sorption von kohlestdmmigen Huminsduren an Aktivkohle

Huminsduren kommen ubiquitdr in der Umwelt vor. Sie sind im basischen und neutralen pH-
Wert-Bereich loslich in Wasser und im sauren pH-Wert-Bereich unléslich. Kommerziell verfig-
bare Huminsduren werden beispielsweise durch Extraktion von Braunkohle im technischen
MaRstab gewonnen. Auf Grund ihrer Verfligbarkeit und Umweltvertraglichkeit sollten kohle-
stdmmige Huminsauren als Stabilisatoren getestet werden.

Es ist bekannt, dass sich die Lage des Sorptionsgleichgewichts von Huminsduren an Aktiv-
kohlen in Gegenwart von Kalziumionen verandert [Newcombe 1994, Newcombe 1999, Randtke
und Jepsen 1982, Kilduff et al. 1996]. Deshalb sollten die Sorptionsisothermen fiir HA in
Abwesenheit und in Gegenwart von Kalziumionen aufgenommen werden. Zur Bestimmung der
Konzentration des frei geldsten Anteils der HA in Gegenwart von AK-Kolloiden wurden letztere
durch Zentrifugation abgetrennt und der TC-Gehalt des Uberstandes bestimmt. Als Referenz-
proben wurden eine HA- und eine aktivkohlehaltige Suspension auf gleiche Weise behandelt.
Unter den experimentellen Bedingungen konnte die AK vollstandig abgetrennt werden, so dass
gilt Cr¢ tberstand = cocg. Weiterhin wurde festgestellt, dass bereits bei einem pH-Wert von 7 durch
Zentrifugation ein gewisser Anteil der eingesetzten HA als Zentrifugenriickstand abgetrennt
wird. Der abzentrifugierbare Anteil ist dabei unabhangig von der HA-Konzentration und betrégt
bei ccaz+ =0 MM bzw. 2 mM =15 Ma% bzw. 20 - 50 Ma%. Um in den Sorptionsexperimenten
den abzentrifugierbaren HA-Anteil eindeutig dem an der AK sorbierten HA-Anteil zuordnen zu
kénnen, wurden fir die Herstellung der AK-HA-Suspension vorzentrifugierte HA-Losungen
eingesetzt.
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Abbildung 19: Sorptionsisotherme von HA an B (T = 25 °C, cao = 100 mg "', Gazs = 0 mM, pH = 7)

In Abbildung 19 ist die Sorptionsisotherme flir HA an AK unter neutralen pH-Wert-Bedingungen
in Abwesenheit von Kalziumionen dargestellt. Unter den angewandten Bedingungen war die
Abnahme der Konzentration des frei geldsten Anteils der HA durch die Zugabe der AK sehr
gering und analytisch nicht signifikant. Deshalb wurde der sorbierte Anteil durch basische
Extraktion der abzentrifugierten AK-Kolloide bestimmt. Die Erhéhung des pH-Wertes fihrt zur

o Cre.averstand TC-Konzentration im Uberstand nach der Zentrifugation, coc Konzentration an organischem Kohlenstoff, der durch frei
geldste Humins&ure verursacht wird
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Dissoziation der sauren Gruppen der HA und damit zu einer Verschlechterung der Adsorbier-
barkeit an AK, so dass eine nahezu vollstindige Desorption der adsorbierten HA erwartet
wurde. Die ermittelten Freundlich-Parameter (K¢ = 6300 (mg kg™')(I mg™)"" und n”" = 0,5) liegen
in der gleichen GréRenordnung wie die in der Literatur beschriebenen Werte fiir die Sorption
von NOM an granularer AK [Bjelopavlic et al. 1999, Newcombe 1994, Summers und Roberts
1988]. Die Sorption von NOM an AK ist von einer Vielzahl von Faktoren abhé&ngig. Dazu
gehdren u. a. die MolekiilgréRe und die Hydrophobie des Adsorbats, die Porenstruktur und das
Porenvolumen der AK, die elektrostatischen AbstoRungs- und Anziehungskraften sowie die
spezifischen chemischen Wechselwirkungen zwischen dem NOM und den Oberflachengruppen
der AK [Bjelopavlic et al. 1999, Newcombe 1994, Newcombe 1999]. Humins&uren kénnen als
flexible Polyelektrolyte mit anionischen Gruppen (Uberwiegend Carboxyl- und phenolische
Hydroxylgruppen) betrachtet werden. Dariiber hinaus besitzen sie hydrophobe Bereiche. Die
Adsorption von NOM an AK ist vorwiegend auf hydrophobe Wechselwirkungen und nur in
geringem Mafe auf elektrostatische Wechselwirkungen zuriickzufiihren [Bjelopavlic et al.
1999].

Verschiedene Autoren konnten den GréRenausschlusseffekt von Huminsduren aus dem
Porensystem von Aktivkohlen nachweisen [Summers und Roberts 1988, Bjelopavlic et al.
1999], indem sie zeigten, dass das auf die zugéngliche Oberfliche normierte Sorptionspotenzial
unabhéngig von der MolekiilgréRe von Huminséduren ist, wahrend das auf die Masse des
Adsorbens bezogene Sorptionspotenzial der AK mit zunehmendem Molekildurchmesser ab-
nimmt. Die geringe HA-Beladung der AK B, spricht dafiir, dass die Sorption der
kohlestammigen HA wahrscheinlich an der duReren Oberfliche und im Makro- und Mesoporen-
bereich der AK stattfindet. Dies ist als vorteilhaft einzuschatzen, da das Ziel des HA-Zusatzes
eine Erhéhung der Oberflichenladung der Kolloide bei geringer Beeinflussung des Adsorptions-
vermogens der AK gegeniiber den zu entfernenden Schadstoffen ist.

In verschiedenen Arbeiten konnte gezeigt werden, dass die Sorptionskapazitit von AK fiir NOM
und Humins&uren signifikant von der Lésungschemie und damit verbunden von deren
Konformation beeinflusst wird [Newcombe 1994, Newcombe et al. 1999, Roberts und Summers
1980, Ferro-Garcia et al. 1998, Vermeer 1998]. Die Sorption von Huminsauren an AK ist bei
hohen lonenstarken und niedrigen pH-Werten begiinstigt. Die Autoren filhren dies auf eine
Konformationsénderung der HA zuriick. Infolge der Verringerung der intramolekularen
elektrostatischen AbstoRung und der Erhéhung der Hydrophobie geht die HA in eine geknéulte
Konformation tber, was zu einem geringeren Platzbedarf auf der Oberfliche fihrt. Im
basischen pH-Wert-Bereich und bei niedrigen lonenstirken liegt die HA hingegen in einer
planaren, gestreckten Konformation vor.

Zur Bestimmung der Sorptionsisothermen in Gegenwart von Kalziumionen (Ccazs = 2 mMM)
wurden kalziumhaltige HA-Lésungen, bei denen der abzentrifugierbare Anteil der HA entfernt
wurde, eingesetzt. Nach der Zentrifugation der AK-HA-Suspensionen lag die Konzentration des
frei gelosten HA-Anteils unterhalb der Nachweisgrenze der TC-Analytik und konnte deshalb
nicht mehr bestimmt werden (der Uberstand nach der Zentrifugation war farblos). Wenn die ge-
samte zugesetzte HA-Menge in Form von Adsarbat vorliegen wiirde, dann wiirden Beladungen
der AK mit HA von bis zu 60 Ma% vorliegen. Auf Grund der oben diskutierten Tatsache, dass
die HA nur in geringem MaRe in das Porensystem der AK eindringen kann, erscheint dieser
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Wert unrealistisch hoch. Darlber hinaus wurde im Zentrifugenrickstand die Ausféllung von HA-
Agglomeraten neben AK-Kolloiden (separate braune und schwarze Bereiche) beobachtet.

Die Frage, warum auch bei vorfraktionierten Lésungen eine nachtragliche Ausféllung von HA in
Gegenwart von AK beobachtet wurde, konnte nicht hinreichend beantwortet werden. Denkbar
waére, dass die Zentrifugation der AK-Kolloide zu einem MitreiRen von HA-Agglomeraten fihrt.
Fur eine technische Anwendung wiirde ein System aus nativer (nicht vorzentrifugierter) HA und
AK eingesetzt werden, so dass auf weitere Untersuchungen zur Aufkldrung dieses Sachver-
haltes verzichtet wurde. Dieser Aspekt ist nur dann als kritisch zu befrachten, wenn die
Sorptionskapazitdt der AK gegentiiber organischen Verbindungen signifikant reduziert oder
wenn es bei der Einsplilung der AK-HA-Suspension zu einer Verstopfung des Porenraumes
kommen wirde. Diese Aspekte werden im Laufe der Arbeit noch genauer untersucht.

4.3 Stabilitdt von Suspensionen der modifizierten Aktivkohlen

4.3.1 Stabilitdt von Suspensionen der nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloide

Far die Einstufung der Stabilitat der AK-Suspensionen By wurde nach der Zeitspanne, innerhalb
derer in der gewahlten Probenahmehohe von 10 cm eine Abnahme des Kohlenstoffgehaltes der
Suspensionen mehr als 15 % zu beobachten war, wie folgt charakterisiert:

tsea <2 h instabil (-)
2h<tseg<8h teilweise stabil (+)
tsea > 8 h stabil (++)

In den als instabil eingestuften Suspensionen muissen die Partikel und -agglomerate
entsprechend der berechneten Sedimentationsgeschwindigkeit Uberwiegend gréRer als 10 ym
sein. Der mittlere Durchmesser der eingesetzten AK-Partikel lag hingegen bei 1 pm (Kapitel
4.1.3).

Tabelle 18: Vergleich der Stabilitdt von Suspensionen von unbehandelten und nasschemisch
behandelten Aktivkohlen (cax = 100 mg I, pH = 7, Dispersionsmittel: entionisiertes Wasser)

Ccaz+ = 0 MM Ccaz+ = 0,5mM |ccaz+ =0,5mM
AK pH=10 pH=7 pH=3 pH=7 pH=10
Bg ++ = - - +
Brizoz.1 i ++ - + n.b.’
Brzoz:2 ++ ++ + + +

nicht bestimmt

Im neutralen pH-Wert-Bereich und in Abwesenheit von Kalziumionen sind die Suspensionen
von By bereits bei einer AK-Konzentration von 100 mg " als teilweise stabil einzustufen.
Wahrend im basischen pH-Wert-Bereich stabile Suspensionen bis zu einer AK-Konzentration
von 100 mg I erhalten wurden (Tabelle 18). Bei einer Erhoéhung des Salzgehaltes wurde
jedoch eine zunehmende Instabilitdt des Systems beobachtet. Im neutralen pH-Wert-Bereich
konnte nur beim Einsatz von entionisiertem Wasser als Dispersionsmittel stabile Suspensionen
erhalten werden.

Die Einstufung der Stabilitdt von Suspensionen der nasschemisch behandelten Aktivkohlen
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Bhzo21 und Byaoa, im Vergleich zur unbehandelten Probe By ist in Tabelle 18 dargestellt.
Entsprechend der Abstufung der PZC-Werte wurde eine Abstufung der Stabilitat der
Suspensionen der modifizierten AK-Kolloide sichtbar. Das bedeutet, mit zunehmendem
Oxidationsgrad der AK-Oberflache werden die Suspensionen unter gleichen Lésungsbedin-
gungen stabiler. Suspensionen der nasschemisch behandelten Kolloide sind sogar bis zu einer
AK-Konzentration von 200 mg "' in Abwesenheit von Kalziumionen im neutralen pH-Wert-
Bereich stabil. Unter vergleichbaren Bedingungen ist die kritische AK-Flockulations-
konzentration der nasschemisch behandelten AK gegeniiber der der unbehandelten AK zu
héheren Konzentrationen verschoben.

4.3.2 Stabilitét von Aktivkohlesuspensionen in Gegenwart von Natriumdodecyibenzolsulfonat

Wie bereits in Kapitel 4.2.2 diskutiert wurde, fiihrt die Sorption von anionischen Tensiden an AK
zu einer negativen Oberflichenladung. Im Folgenden soll der Einfluss von SDBS auf die
Stabilitat der AK-Suspensionen kurz dargelegt werden. Positiv festzuhalten ist, dass die Sus-
pensionen bereits bei einer Beladung der AK von 4,3 Ma% SDBS (Cgessoss =5 mg I'") bis zu
einer Konzentration von 100 mg I im neutralen pH-Wert-Bereich und in Abwesenheit von
Kalziumionen stabilisiert werden (Tabelle 19). Diese Befunde stehen qualitativ im Einklang mit
Arbeiten zur Stabilisierung von Kohlenstoffnanotube-Suspensionen in Gegenwart von SDS oder
SDBS [Hyung et al. 2007, Matarredona et al. 2003, Islam et al. 2003].

Tabelle 19: Stabilitit der Suspensionen von By in Gegenwart von SDBS in Abhingigkeit von der Ca®'-
Konzentration (pH = 7)

Qso,soes [Ma%] | Ccaze [MM] Cao [mg 1] Stabilitét der Suspension
5 0 100 +
5 2 100 -
20 0 100 ++
20 0 200 -
20 0,5 100 -

In Gegenwart von Kalziumionen (Cc.+ 20,5mM, pH=7) konnten die Suspensionen mit
cao = 100 mg I"* selbst bei hohen SDBS-Beladungen der AK (20 Ma%) nicht stabilisiert werden.
Auf Grund der 6kologischen Bedenklichkeit von anionischen Tensiden wurde auf eine Erhéhung
der SDBS-Beladung und damit verbunden der Konzentration des frei gelésten SDBS-Anteils
verzichtet. Infolge der in Abschnitt 4.3.2 diskutieten Anordnung von SDBS an der AK-
Oberfléche ist die Stabilisierung der Kolloidsuspensionen auf die Erhéhung der elektro-
statischen Abstofung zwischen den Kolloiden untereinander zurtickzufiihren. Die Abhangigkeit
der Stabilitdt der AK-SDBS-Suspensionen von der lonenstarke spricht gegen eine signifikante
Wirkung von SDBS als sterischer Stabilisator.

4.3.3 Stabilitét von Aktivkohlesuspensionen in Gegenwart von Huminséuren

Eine Alternative zum Zusatz von synthetischen Tensiden stellt der Zusatz von HA als
naturlicher Stabilisator dar [llles und Tombacz 2006, Hyung et al. 2007]. Die experimentellen
Befunde der Sedimentationsversuche zeigen, dass die Stabilitdt der AK-Suspensionen durch
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Zugabe von kohlestdmmiger HA erhoht werden kann. Bei einem pH-Wert von 7 und
Ccaz+ = 0 mM werden Suspensionen mit cgg = 100 mg I" in Gegenwart von nur 10 mg I'" HA sta-
bilisiert. Bemerkenswert ist, dass unter vergleichbaren Bedingungen (pH =7, cca: =0 mM)
Suspensionen mit einer AK-Konzentration von 1000 mg I bei cya = 400 mg I'" stabil sind.

Tabelle 20: Stabilitdt von AK-Suspensionen in Gegenwart von HA (Cuaswpi: Niedrigste getestete HA-
Konzentration, bei der eine stabile AK-Suspension erhalten wurde; Cuanstabi: hochste getestete HA-
Konzentration, bei der keine Stabilisierung des Systems erreicht wurde, Dispersionsmittel: entionisiertes
Wasser und CaCl,-Lésung, pH = 7)‘

Cao [mg "] | ccazs [MM] Chajinstabi [Mg 1] Chastabit [Mg 1]
50 2 10 30
50 3 300 nb.'
100 0 5 10
100 1 20 30
100 2 30 50
100 3 100 nb.’
200 0 nb.' 50
200 1 50 75
200 2 75 100
500 0 n.b.’ 100
500 0,5 100 nb.’

1000 2 200 400
1000 25 500 n.b.’
5000 2 2500 nb.’

" nicht bestimmt

Hohere AK-Konzentrationen wurden nur in Gegenwart von Kalziumionen getestet. Diese
Ergebnisse sind als sehr positiv zu bewerten, da die Suspensionen der nativen Kolloide By
selbst unter optimalen Bedingungen (entionisiertes Wasser und pH = 10, d. h. alle Oberfldchen-
gruppen der AK liegen in dissoziierter Form vor) nur bis zu einer AK-Konzentration von
100 mg I"" stabil sind. Weiterhin wurde ein positiver Effekt auf die Stabilitat der AK-HA-Suspen-
sionen in Gegenwart von Kalziumionen deutlich. Mit zunehmender HA-Konzentration werden
héhere Ca?*-Konzentrationen tolerierbar (Tabelle 20). Gleichzeitig werden bei konstanter lonen-
starke mit zunehmender HA-Konzentration Suspensionen mit héheren AK-Konzentrationen
stabilisiert.

Die kritische Ca®*-Flockungskonzentration wird in Gegenwart von HA erhéht. Trotzdem konnte
eine AK-Suspension mit einer Kohlenstoffkonzentration von 50 mg I auch durch Erhéhung der
HA-Konzentration auf cya < 300 mg I"" bei ceazs > 2 MM nicht stabilisiert werden.

Humins&uren sind natlrliche Komplexbildner. Sowohl die frei gelésten als auch die sorbierten
HA-Molekiile sind in der Lage, Kalziumionen zu komplexieren. Die Ca”*-Komplexierung erfolgt
vorwiegend Uber die Carboxylgruppen der HA. Die eingesetzte HA hat einen Carboxylgrup-
pengehalt von 3,4 mval g [Georgi 1997]. Bei einer vollstindigen Abséttigung der Carboxyl-
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gruppen mit Kalziumionen wiirde die Konzentration an frei gelésten Kalziumionen bei einer HA-
Konzentration von 100 mg "' um 0,2 mmol I’ verringert werden. Die elektrischen Leitfahigkeiten
von wissrigen Ca®*-Lésungen und AK-HA-Suspensionen mit geringen HA-Konzentrationen
(cua < 100 mg I'') waren nicht signifikant verschieden. Die Anwesenheit von HA fiihrte demnach
nicht zu einer signifikanten Erniedrigung der Konzentration an frei gelésten Kalziumionen. Die
stabilisierende Wirkung der HA-Zusitze ist deshalb deren Konzentrationsverringerung
zurickzufithren. Die Existenz einer kritischen Ca®*-Konzentration spricht dafiir, dass Humin-
sauren Uberwiegend als elektrostatische Stabilisatoren wirken, d. h. ihre Wirkung als sterische
Stabilisatoren ist gering.

Unter den angewandten experimentellen Bedingungen kann davon ausgegangen werden, dass
die HA in einer diinnen Schicht adsorbiert und der Partikel umschlossen wird. Das bedeutet,
Partikel und Hiille kénnen als homogene Einheit betrachtet werden. Die Adsorption von HA
fuhrt zu einer Erhéhung der Oberflachenladungsdichte und damit verbunden zu einer Modi-
fizierung der Héhe der Energiebarriere fiir die Agglomeration der Kolloide [Kretzschmar und
Stichler 1997]. Die bei der Erhéhung der Ca®*-Konzentration eintretende Kompression der
elektrischen Doppelschicht begtinstigt ihre Agglomeration. Hinzu kommt, dass in Gegenwart
von Kalziumionen die negativ geladenen funktionellen Gruppen der kolloidgebundenen HA
zumindest teilweise durch diese komplexiert und neutralisiert werden. Dafiir sprechen ebenfalls
die Ergebnisse der Zetapotenzialmessungen von AK-HA-Suspensionen in Gegenwart von
Kalziumionen. Die Zugabe von HA bewirkt keine starken Anderungen der Zetapotenziale, die
Vorhersagen (iber die Stabilitét der Suspensionen erméglichen. Dennoch sind Trends erkenn-
bar (Tabelle 21). Mit zunehmender HA-Konzentration und abnehmender lonenstirke wird ein
starker negatives Zetapotenzial der HA-beladenen AK-Kolloide beobachtet. Dieser Trend
korreliert mit den experimentell ermittelten Stabilitéten der Kolloidsuspensionen.

Tabelle 21: Zetapotenziale von ausgewéhiten AK-HA-Suspensionen in Abhéngigkeit von cpya und ceaps
(cso=100mg ", pH = 7,5)

cua [Mg I"] | ccaze[mM] ¢ = 20[mV] Stabilitdt der Suspension
0 0 nb. -
10 0,5 21,3 + 06 +
10 1 -16,8 £ 1,1 -
10 2 -16,2 + 04 -
20 1 -18,8 + 04 -
50 1 19,7 £ 1,1 +

" nicht bestimmt

In Untersuchungen zum Einfluss der Ca®*-Konzentration auf die Stabilitit von HA-beladenen
Hamatitpartikeln wurden unter den angewandten Bedingungen (Cusmait =30 mg ™" bei
cua = 1 mg I'') Suspensionen bis zu einer Ca**-Konzentration von 1 mM stabilisiert [Kretzschmar
und Stichler 1997]. Oberhalb dieser Ca®'-Konzentration wurde die Agglomeration der Kolloide
beobachtet. Das bedeutet, oberhalb dieser kritischen Ca®'-Konzentration Uberwiegen die an-
ziehenden gegeniiber den abstollenden Wechselwirkungen bei der Anndherung von zweij
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Kolloidpartikeln. Es wurde ein Ubergang von reaktionskontrollierten zu transportkontrollierten
Bedingungen fiir die Agglomeration beobachtet. Dies spricht ebenfalls fiir einen vorwiegend
elektrostatischen Stabilisierungseffekt. Die Autoren kommen zu dem Schluss, dass die lonen-
zusammensetzung sowie die -konzentration des Grundwassers Schllisselparameter fir die
Suspensionsstabilitidt und Mobilitdt von HA-beladenen Kolloiden in natlrlichen Aquiferen sind
[Kretzschmar und Stichler 1997]. Die hier dargesteliten Ergebnisse untermauern diese Hypo-
these. Flr das System AK-HA-Ca®* stellen alle drei Konzentrationen, d. h. sowohl Ccaz+, Cak UNd
Cha, Kritische und limitierende Faktoren dar, so dass die Vorhersage der Stabilitat dieses Drei-
komponentensystems sehr schwierig ist.

Weiterhin konnte gezeigt werden, dass das Agglomerationsverhalten der AK-Kolloide in Sus-
pensionen mit cgo <200 mg ' in Gegenwart von HA und Kalziumionen (cua= 100 mg I,
Ceaz+ = 2 mM) durch Rihren der Suspension nicht beeintréachtigt wird. Unter vergleichbaren ex-
perimentellen Bedingungen wurde in Suspensionen mit cgo > 250 mg|” in Gegenwart von
Kalziumionen eine langsame Agglomeration der Kolloide beobachtet. Es ist bekannt, dass diese
auch durch externen Energieeintrag in das System z. B. durch hydrodynamische Kréfte (z. B.
mechanisches Rihren) oder Temperatureintrag und damit verbunden einer Erhéhung der
kinetischen Energie der Teilchen geférdert wird [Buffle und Leppard 1995). Dieser Effekt wird
als orthokinetische Agglomeration bezeichnet [Elimelech et al. 1998].

4.4 Untersuchungen zum Transportverhalten von Aktivkohlekolloiden in
Aquifersedimenten

Die Zielstellung der durchgefiihrten Untersuchungen zum Transportverhalten von AK-Kolloiden
in pordsen Medien bestand darin, mdgliche Steuerungsparameter fiir die Mobilitdt und die
Immobilisierung von AK-Kolloiden beim Durchgang durch pordse Medien zu identifizieren.
Verschiedene Autoren konnten zeigen, dass der Transport von Kolloiden durch porése Medien
unter Einsatz von definierten Modellsystemen (Kugelkollektoren wie z. B. Glaskugeln und
monodisperse Suspensionen von Latex-Partikeln) mit Hilfe der Filtrationstheorie hinreichend
genau beschrieben werden kann. Ziel dieser theoretischen Untersuchungen war, die
bestehenden Modelle zu verifizieren. In Kapitel 2.6.1 wurden bereits die Probleme der
Anwendbarkeit der Modelle auf reale Systeme dargestellt. Verschiedene Autoren kamen zu
dem Schluss, dass die Ubertragbarkeit der Modelle auf reale Systeme sowie Verallgemein-
erungen sehr schwierig sind [Elimelech et al. 2000, Johnson et al. 1996, Song et al. 1994,
Huber et al. 2000]. Obwohl zahlreiche Probleme bereits qualitativ gut beschrieben werden
kénnen, sind Vorhersagen unter realen Bedingungen nicht méglich. Problematisch ist weiterhin,
dass die im Labormafstab bestimmten Werte fiir den Kollisionsfaktor ap und die Einzel-
kollektoreffizienz n ebenfalls nur systemabhangige Parameter widerspiegeln. Die Ubertragbar-
keit dieser Parameter ist somit auf das untersuchte Sedimentmaterial, die gewé&hlten
FlieRbedingungen und die Art der Kolloide beschrankt.

Die in dieser Arbeit enthaltenen experimentellen Befunde kénnen auf Grund der angewendeten
Bedingungen, wie z. B. der chemischen und morphologischen Heterogenitat des Sediment-
materials sowie der Kolloide (Morphologie, PartikelgroRenverteilung der AK-Kolloide, etc.), nur
qualitativ und nicht quantitativ mit der DLVO-Theorie und der Filtrationstheorie beschrieben
werden. Um die Ablagerungseffizienz der AK-Kolloide mit Hilfe der Filtrationstheorie
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charakterisieren zu konnen, miissen definierte, praktisch irrelevante Modellbedingungen
vorliegen (enge PartikelgroRenverteilung und homogenes poréses Filtermedium). Fir AK ist die
Herstellung von Fraktionen mit einer sehr engen PartikelgréRenverteilungen als sehr aufwendig
einzuschétzen. Eine Fraktionierung durch wiederholte Sedimentation von AK-Suspensionen ist
relativ zeitaufwendig und liefert nur eine geringe Ausbeute an Partikeln pro GréRenfraktion. Die
Zielstellung der Arbeit bestand darin, ein tragfahiges praxisrelevantes System, d. h. eine unter
realitdtsnahen Bedingungen einspiilbare AK-Suspension zu entwickeln. Im Hinblick auf die
Entwicklung eines technisch praktikablen Konzeptes zum Aufbau einer In-situ-AK-Barriere
sollten die mdglichen Steuerungsparameter identifiziert werden. Auf die experimentell aufwen-
dige Bestimmung der systemabhingigen Modellparameter 1 und ap wurde im Rahmen dieser
Arbeit verzichtet.

4.4.1 Transportverhalten von unbehandelten Aktivkohlekolloiden in sandigen Sedimenten

Einfluss des pH-Wertes des FlieRmittels
Zur Beschreibung des Transportverhaltens der AK-Kolloide in den Sandsaulen wurde eine
operationelle Grole, die Mobilitat, eingefiihrt.

Cc
Mobiak = 252 . 100 % Gl. 48
AK,ein
CAK,aus Kohlenstoffkonzentration im Ablauf der S&ule [mg C I']
Cak.ein Kohlenstoffkonzentration im Zulauf der S&ule [mg C I'"]

Entsprechend der Filtrationstheorie ist das Transportverhalten von Kolloiden in porésen Medien
u. a. von der Oberflachenladung der Kolloide und der Mineralkérner abhéngig. Diese Parameter
kénnen durch Variation der Ldsungschemie beeinflusst werden. Der Einfluss der elektro-
statischen AbstoRung zwischen Mineralkorn- und Kolloidoberfliche sowie zwischen zwei sich
annahernden Kolloiden miisste beim Einsatz von verschiedenen AK-Chargen (B, C; und Dp),
die eine vergleichbare PartikelgréRenverteilung jedoch unterschiedliche Oberflacheneigen-
schaften aufweisen, deutlich werden (Tabelle 22).

Unter den angewendeten experimentellen Bedingungen wurde kein signifikanter Unterschied in
der Mobilitét der Kolloide der einzelnen Chargen sichtbar. Alle getesteten Aktivkohlen weisen im
basischen pH-Wert-Bereich vergleichbare Mobilitdten auf (Tabelle 22). Im neutralen pH-Wert-
Bereich wurden die Kolloide der getesteten Aktivkohlen innerhalb einer Transportstrecke von
18 cm vollstdndig immobilisiert. Entsprechend Gl. 33 ist neben dem Vorzeichen auch der
Absolutbetrag des Oberflachenpotenzials o fiir die resultierenden elektrostatischen Wechsel-
wirkungen zwischen den sich anndhernden Oberflichen entscheidend. Die Abnahme der
Mobilitét der AK-Kolloide beim Ubergang vom basischen in den neutralen pH-Wert-Bereich
korreliert mit der Abnahme des Zetapotenzials (Tabelle 22). Entsprechend der DLVO- und der
Filtrationstheorie misste eine Abnahme des Absolutwertes des Oberflichenpotenzials der AK-
Kolloide sowohl die Agglomeration als auch die Immobilisierung der Kolloide auf dem Sediment-
material begunstigen.
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Tabelle 22: Abhéngigkeit der Mobilitt der AK-Kolloide von verschiedenen AK-Chargen (B, Co und D)
vom pH-Wert und Charakterisierung der Oberflacheneigenschaften der AK-Chargen (PZC-Werte, IEP-
Werte, Zetapotenzial bei verschiedenen pH-Werten) sowie Partikelgrofenverteilung der AK-Kolloide (IEP
und Zetapotenzial: cknos =10 mM,  cak = 100 mg r tequ = 12h;  PZC: Immersionsmethode
(Cnanoz =30 mM, cak =259 I, tequs = 12 h); dsg- und dgg-Werte mittels Sedimentationsanalyse bestimmt
(cak =100 mg I”", Dispergierungsmittel: entionisiertes Wasser, pH = 7); Mobilitét: Saulenapparatur: S1
(I=18cm), Sedimentmaterial: Q1°, u=2,8cmmin”, Caken=25mgl", FlieRmittel: entionisiertes
Wasser)

AK

Parameter B. Co Do

Minabitph=10 £ 20 [%] 28+9 B4 33+12
MinobipH=7 £ 26 [%] <5 6+3 6+4

PZC 9,0+ 0,1 8,3+x0,1 45+0,1

IEP 56+0,3 3,2+£03 <3
Cpr=10 [MV] -36+2,5 43+21 -33+2,0
Cpn=7 [MV] -28+1.4 -30+£2,0 -18+£1,5

dso [um] 3,7 2,7 3,0

deg [um] 8,5 7,0 6,5

In verschiedenen Studien zur Charakterisierung der Stabilitdt von Kolloidsuspensionen wurde
empirisch beobachtet, dass Suspensionen mit einem Absolutbetrag des Zetapotenzials von
=30 mV als stabil betrachtet werden kénnen [Dérfler 1994]. Unter diesen Bedingungen Uber-
wiegt die elektrostatische AbstoRung zwischen den sich annahernden Partikeloberflachen ge-
genlber den anziehenden Wechselwirkungen. Anhand der in Abschnitt 4.3.1 beschriebenen
Kriterien fur die Einstufung der Stabilitdt von AK-Suspensionen wurden die eingesetzten AK-
Suspensionen als bedingt stabil eingeschéatzt. Obwohl das Zetapotenzial der AK-Kolloide Dg bei
einem pH-Wert von 10 nur geringfligig groRer ist als das der AK-Kolloide Cq bei einem pH-Wert
von 7, wird ein signifikanter Unterschied in der Mobilitdt der AK-Kolloide deutlich. Die experi-
mentellen Ergebnisse deuten darauf hin, dass kleine Anderungen des Zetapotenzials in diesem
Bereich (11 = 30 mV), die Mobilitat der AK-Kolloide signifikant beeinflussen kénnen. Weiterhin
wird deutlich, dass der PZC der Aktivkohlen nicht zur Beschreibung dieser Befunde geeignet ist,
da man anhand des PZC-Wertes deutlich andere Oberflacheneigenschaften erwarten wiirde.

In Tabelle 23 ist die Abhangigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide By vom pH-Wert des Fliefmittels
dargestellt. Mit abnehmendem pH-Wert des FlieRmittels nimmt der mobile Anteil der AK-
Kolloide ab. Die Variation der Lésungschemie des FlieBmittels wirkt sich sowohl auf die
Partikel-Partikel- als auch auf die Partikel-Oberflaichen-Wechselwirkungen aus. Beide Effekte
wirken in die gleiche Richtung, d. h. mobilitdtsverringernd. Die Mineralkornoberfldche des einge-
setzten Sedimentmaterials ist im gesamten betrachteten pH-Wert-Bereich negativ geladen. Der
Betrag des Zetapotenzials der AK By nimmt im pH-Wert-Bereich von 10 bis 8 langsam ab
(Abbildung 16). Im pH-Wert-Bereich von 8 bis 5 &ndert sich das Zetapotenzial der AK-Kolloide
sprunghaft zu positiven Werten. In diesem pH-Wert-Bereich reagiert das Kolloidsystem sehr
sensibel auf Anderungen der Lésungschemie. Dies wird in der drastischen Verringerung der

“ Im Folgenden stehen S1 fir eine Glassaule mit folgenden Abmessungen: I=18cm und di=13cm und Q1 fir das

Sedimentmaterial Quarzwerke Welferlingen Siebfraktion 500 - 1000 pm mit Ultraschall behandelt (siehe Tabelle 7 und Tabelle 5).
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Mobilitét der AK-Kolloide im pH-Wert-Bereich 8,5 bis 7 deutlich. Die gute Korrelation der Daten
in Abbildung 16 und Tabelle 23 unterstreicht die Relevanz des Zetapotentizals als Parameter
zur Beschreibung der Kolloidmobilitét,

Tabelle 23: Abh&ngigkeit der Mobilitdt der AK-Kolloide vom pH-Wert des FlieRmittels sowie der AK-
Suspension (S&ulenapparatur: S1, Sedimentmaterial: Q1, u= 2,8 cm min’™, Cao.ein = 25 Mg 1'1,
Aufgabevariante 1, FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pHrieamitel = PHak-suspension)

pH |10|9,5|9|8,5|8|7|5]3

Mmo.,i.,sotzc[%]laais|63¢9|50:11|61¢10|18¢7| <5 | <5 | <5

Kritisch zu bemerken ist, dass unabh&ngig vom pH-Wert des FlieRmittels mit zunehmender
Beladung des Sedimentmaterials mit AK (Mehrfachaufgaben) visuell eine Graufarbung des hel-
len Sedimentmaterials im Anfangsbereich der Sedimentschiittung beobachtet wurde. Nach der
AK-Aufgabe wurde die Saule mit entionisiertem Wasser gesplilt. Dabei blieb die Graufarbung
im Eingangsbereich der Sedimentschiittung erhalten, wahrend entlang der Sandschiittung
keine signifikante Verfarbung des Sedimentmaterials beobachtet wurde. Im Folgenden wird
noch gezeigt, dass fir die Ablagerung der AK-Kolloide vermutlich die Bildung von Agglomeraten
eine entscheidende Rolle spielt, die aber erst beim Eintritt in die Sedimentschiittung ausgeltst
wird. Entsprechend den Kriterien zur Einstufung der Stabilitat von Suspensionen kénnen die
eingesetzten AK-Suspensionen Uber einen Zeitraum von mindestens 2 h als stabil betrachtet
werden. Die Versuchsdauer (Injektionszeit) war geringer. Méglicherweise liegt die Stabilitats-
grenze der AK-Suspensionen wahrend des Transportes durch ein pordses Medium deutlich
niedriger als die der unbewegten Suspension.

Untersuchungen zum Ablagerungsverhalten von nativen AK-Kolloiden

In den vorangegangenen Untersuchungen wurden erste Hinweise auf die Ablagerung der
aufgegebenen AK im Eingangsbereich der Sedimentschiittung erhalten. Um dieses Phanomen
naher zu untersuchen, wurden Saulen mit verschiedener Lange der Packungsbetten mit AK-
Kolloiden unter vorteilhaften Bedingungen fiir die Mobilitit beladen. Dabei wurden die
Beladungsbedingungen variiert und verschiedene Beladungen der Sedimentmaterialien mit AK
erreicht (niedrige AK-Beladungen: Versuch A und C und hohe AK-Beladung: Versuch B). Die
Saulen (S1 und S2) wurden bei gleicher Flussrate (Qges = 1,2 ml min™") betrieben. Entsprechend
der Geometrie der S&ulen ergeben sich verschiedene Abstandsgeschwindigkeiten. Die
Abstandsgeschwindigkeit im dem Versuch C (S2-C, 1=75cm, d;=2,6cm) war viermal
niedriger als in den Versuchen S1-A und S1-B (I = 18 cm, d; = 1,3 cm).

Unter den getesteten Bedingungen wurde keine signifikante Abnahme des mobilen Anteils der
AK-Kolloide bei einem pH-Wert des FlieRmittels von 10 gefunden, wenn die Filterstrecke von 18
auf 75 cm erhéht wurde (Tabelle 24). Deshalb wurde der pH-Wert des FlieRmediums sowie der
AK-Suspensionen auf 9 abgesenkt (Versuche S1-A und S2-C). Bei einem pH-Wert des
FlieBmittels von 9 wurde eine Abnahme des mobilen Anteils der AK-Kolloide mit zunehmender
Léange der porsen Schittung beobachtet (Tabelle 24).
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Tabelle 24: Abhangigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide By von der Filterstrecke und vom pH-Wert des
FlieRmittels (Versuche S1-A und S2-C, SZulenapparaturen: S1 (I=18cm) und S2 (I=75cm),
Sedimentmaterial: Q1, S1: u=2,8 cmmin”, S2: u=0,7 cm min"", Caoen =25 mg |”', Aufgabevariante 1,
FlieRmittel: entionisiertes Wasser)

Moobit £ 20 [%]
pH I=18cm’ I=75cm?
10 867 87 +4
9 50 £ 11 2310
's1-A,282-C

Im Vergleich zu den im vorangegangenen Abschnitt beschriebenen Versuchen wurde hier eine
hdhere Beladung des Sedimentmaterials mit AK erreicht. Dabei wurde qualitativ die Ausbildung
einer graugeféarbten Zone im Eingangsbereich der Sedimentschiittung deutlich. Entsprechend
der Filtrationstheorie kann die Ablagerung von monodispersen Kolloiden beim Durchgang durch
ein pordses Medium mit Hilfe einer Filtrationskinetik 1. Ordnung beschrieben werden (Gl. 43).
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Abbildung 20: Ablagerungsprofil der AK-Kolloide entlang der S&aule mit zunehmendem Beladungsgrad
(S1-A: aPV = 150, Mmgpigo 2 50 %; S1-B: aPV =760, Mmobil.BDZ 30 %; S2-C: aPV = 35, Mmngpiso 2 20 %;
OC-Gehalt von Q1 = 0,005 Ma%)

Um diesen Aspekt zu untersuchen, wurde die auf dem Packungsmaterial immobilisierte AK-
Menge in Abhangigkeit von der Filterstrecke quantitativ bestimmt (Abbildung 20). Ab einer
Filterstrecke von =6 cm fiir S1-A und = 9,5 cm fir S2-C konnte keine Erhéhung des Kohlen-
stoffgehaltes des Sedimentmaterials nachgewiesen werden, obwohl bei jeder Einspritzung der
AK-Kolloide mobile Anteile =50 % (S1-A) bzw. 220 % (S2-C) am Saulenausgang gefunden
wurden. Das heil’t, die Abnahme der AK-Konzentration im FlieRmittel Uber die S&ulenldnge
wurde in Uberwiegendem MaRe durch eine Ablagerung von AK im Eingangsbereich der
Sedimentschiittung hervorgerufen. Die experimentellen Befunde zeigen, dass die Abscheidung
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der eingesetzten Kolloide auf dem Sedimentmaterial vermutlich nicht mit Hilfe einer Filtrations-
kinetik 1. Ordnung beschrieben werden kann. Anhand der experimentellen Befunde stellte sich
die Frage, ob dieses Ablagerungsverhalten infolge der Variation des pH-Wertes des FlieRmittels
auftrat. Im Bereich von pH 2 10 erreichen die Zetapotenziale des Sedimentmaterials und der
AK-Kolloide nahezu konstante und stark negative Werte. Die Hohe der Energiebarriere, die bei
der Ann&herung von zwei Kolloiden sowie eines Kolloids an eine Mineraloberfliche (iber-
wunden werden muss, misste unter diesen Bedingungen am gréfiten sein.
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Abbildung 21: Beladung einer mit Sedimentmaterial gefiiliten S&ule (S1-B) mit AK (Saulenapparatur: S1,
Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cmmin, cggein = 30 mg " Aufgabevariante 2, FlieRmittel: entionisiertes
Wasser, pH = 10) und Ausdehnung der sichtbaren AK-Zone in Abhzingigkeit von aPV"'

Um diesen Effekt genauer zu untersuchen, wurde eine mit Sedimentmaterial gefiillte S&ule
kontinuierlich mit AK unter vorteilhaften Bedingungen (pH = 10) fiir die Mobilitat der Kolloide
beladen (Versuch S1-B, Abbildung 21). Im Gegensatz zu den oben beschriebenen Versuchen
wurden die FlieBbedingungen bei diesem Versuch konstant gehalten. Weiterhin wurde beim
Versuch S1-B die AK-Suspension direkt als FlieBmittel eingesetzt (Aufgabevariante 2). In
Voruntersuchungen konnte gezeigt werden, dass das Sedimentationsverhalten einer gepum-
pten AK-Suspension (cgp < 30 mg I'') mit dem einer unbewegten vergleichbar ist.

In Ubereinstimmung mit den vorangegangenen Experimenten betrug der mobile Anteil der AK-
Kolloide bei einem pH-Wert des FlieRmittels von 10 = 85 %. Uber 80 ausgetauschte Porenvolu-
mina (aPV) wurde die Bildung einer AK-angereicherten Zone im Anfangsbereich der Sediment-
schuttung beobachtet. Nach ca. 80 aPV wurde die Ablagerung von einzelnen AK-Agglomeraten
in den Porenrdumen auf den ersten Zentimetern der Sedimentschiittung sichtbar.

Fir die Ablagerung der AK-Kolloide in der Sedimentschiittung wurden zwei Mechanismen beo-
bachtet (Abbildung 22):

a) die direkte Anlagerung von Primérteilchen an der Mineralkornoberflache sowie die Bildung
von AK-angereicherten Bereichen auf den Mineralkornoberflachen und

" aPV - ausgetauschte Porenvolumen (= geflossenes Volumen bezogen auf das Porenvolumen der Sedimentschiittung =
VGn’sNF‘mn)
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b) die Bildung sowie die Ablagerung von Agglomeraten in den Porenrdumen.

Eine qualitative Betrachtung der AK-angereicherten Zone im mikroskopischen Bild zeigt, dass
die Beladung des Sedimenimaterials mit AK Uberwiegend infolge der Ablagerung von
flockenférmigen Agglomeraten in den Porenrdumen und nur zu einem geringen Anteil infolge
der Bildung von AK-angereicherten Bereichen direkt auf den Mineralkornoberfldchen erreicht
wurde (Abbildung 22). Das bedeutet, dass der Hauptanteil der immobilisierten AK-Kolloide
infolge des unerwiinschten Effektes der Agglomeration und anschlieenden Filtration der
Agglomerate aus dem FlieRmittelstrom entfernt wurde. Leider kann bei dieser Betrachtung nur
der Randbereich der Sedimentschiittung abgebildet werden.

Abbildung 22: Mikroskopische Betrachtung des Sedimentmaterials einer Saule nach der AK-Beladung -
Ablagerungsverhalten der AK-Kolloide B, entlang einer Sedimentschittung (S&ule S1-B,
Saulenapparatur: 81, Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min”', Cagein = 30 Mg I", Aufgabevariante 2,
FlieRmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10)

Uberraschend war, dass die Bildung und die Ablagerung dieser flockenférmigen Agglomerate,
deren GrofRe deutlich Uber der der Primérteilchen liegt (ca. 80 - 100 ym), nur auf den ersten
Zentimetern der Sedimentschiittung beobachtet wurden. Die AK-angereicherte Zone endete mit
einer scharfen Kante. Nach dieser Zone war das Sedimentmaterial im Vergleich zum Aus-
gangszustand nur leicht grau gefarbt. Das Ablagerungsprofil der AK-Kolloide fir die Saule S1-B
ist ebenfalls in Abbildung 20 dargestellt. In Ubereinstimmung mit der sichtbaren AK-ange-
reicherten Zone war nur in diesem Bereich eine signifikante Erhéhung des Kohlenstoffgehaltes
des Sedimentmaterials nachweisbar. Die Lage der Zonenkante verschob sich mit zunehmender
Betriebsdauer in FlieRrichtung (Abbildung 21). Gleichzeitig wurde eine Abnahme des mobilen
Anteils der AK-Kolloide sichtbar (aPV > 160). Diese experimentellen Ergebnisse deuten darauf
hin, dass mit zunehmender Beladungszeit neben dem beschriebenen Agglomerationsphéno-
men andere oder dadurch bedingte Effekte die Ablagerung der AK-Kolloide begilinstigen. M&g-
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liche Hypothesen fiir eine Erklarung der Abnahme des mobilen Anteils der AK-Kolloide mit zu-
nehmender Betriebszeit kénnten sowohl die Wirkung der Agglomerate in den Porennrdumen
und/oder der direkt auf dem Sedimentmaterial immobilisierten AK-Kolloide als Filtermedium
sein (Ripening-Effekt).

Eine visuelle Betrachtung der AK-Zone wies darauf hin, dass die Dichte der Flocken (iber die
Lange der Zone abnimmt. Wahrend der Eingangsbereich als eine homogene schwarze Zone
betrachtet werden konnte, waren im oberen Randbereich noch einzelne Flocken erkennbar.
Dies spricht qualitativ dafiir, dass der Anfangsbereich der Sedimentschittung infolge des Auf-
wachsens der AK-Agglomerate langsam zugesetzt wird. Am Ende der AK-Aufgabe betrug der
mobile Anteil immer noch 30 %. Méglicherweise kénnen die AK-Kolloide, die diesen kritischen
Anfangsbereich passiert haben, unter diesen Bedingungen tber Transportstrecken von einigen
Metern transportiert werden.

In Batchexperimenten konnte gezeigt werden, dass die eingesetzten AK-Suspensionen als
stabil zu betrachten sind und deren Homogenitit durch mechanische Beanspruchung z. B.
Druck beim Durchgang durch den Pumpenkopf nicht beeintrachtigt wird. Die Betrachtung des
Séulenzulaufes zeigte, dass die AK-Kolloide dort noch homogen verteilt, d. h. als Primarteil-
chen, vorlagen. Offensichtlich spielt bei der Ablagerung der AK-Kolloide die Bildung von Agglo-
meraten eine Rolle, die erst beim Eintritt in die Sedimentschiittung ausgeldst wird. Fir diesen
Aspekt spricht auch, dass bei der Umkehr der FlieRrichtung im Saulenversuch (Durchstréomung
der Saule von oben nach unten) die Ablagerung von AK-Agglomeraten ebenfalls im Anstrom-
bereich beobachtet wurde.

Mégliche Hypothesen fiir die Erklarung des beobachteten Immobilisierungsverhaltens der AK-
Kolloide sind:

I) die Existenz einer mobilen und einer immobilen Fraktion von Kolloiden, d. h. ein Effekt, der
auf Grund der PartikelgréRenheterogenitat der suspendierten Partikel hervorgerufen werden
kann;

I) die Erhéhung der Kontaktwahrscheinlichkeit zwischen zwei Kolloiden bei der Passage von
Engstellen in der Porenstruktur des Sedimentmaterials;

) spezifische Wechselwirkungen (starke Van-der-Waals-Wechselwirkungen) zwischen den
AK-Kolloiden, d. h. die abgelagerten Kolloide begiinstigen die Ablagerung von weiterer AK
sowie

IV) die Initierung der Agglomeration infolge eines spezifischen Strémungsprofils am
Saulenanfang (scherinduzierte Agglomeration).

Um zu untersuchen, ob eine mobile und eine immobile AK-Fraktion vorliegen (Hypothese 1),
wurde eine mit Sand gefiillte Saule mit AK (B,) beladen (Saulenapparatur: S1, Sediment-
material: Q1, FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH =10, dabei war Muiabilgo = 85 %).
AnschlieBend wurde die auf dem Packungsmaterial immobilisierte AK gewonnen. Bei der
Wiederaufgabe auf eine frisch préparierte Sedimentsiule betrug der mobile Anteil der AK-
Kolloide Mmesi = 65 + 8 %. Wenn eine leicht immobilisierbare AK-Fraktion existiert, dann musste
diese bei der Wiederaufgabe unter identischen Bedingungen wieder weitgehend immobilisiert
werden. Dies wurde jedoch nicht beobachtet.

Das Agglomerationsph&nomen wurde selbst dann beobachtet, wenn die AK-Konzentration im
Eluat nur um ca. 10 - 15 % abgenommen hatte, d. h. es wurde keine signifikante Abnahme der
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AK-Konzentration im FlieRmittel Gber die Saulenldnge von 18 cm beobachtet. Wenn sich die
Ablagerungsbedingungen Ulber die S&ulenlange nicht &ndern, dann misste dieser Effekt, d. h.
die Bildung und Ablagerung von Agglomeraten, iber die gesamte Saulenschiittung beobachtet
werden. Dies war jedoch nicht der Fall, so dass die Hypothese Il als mégliche Erkldrung nahezu
auszuschlielen ist.
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Abbildung 23: Abhangigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide B, vom Saulenmaterial (S&ulenapparatur: S1
(I =18 cm), Sedimentmaterialien: Q1, Q1 + 5 % Romonta Wachskugeln (d =500 - 1000 pm), Q1 + AK
(Filtrasorb  TL 830 (Chemviron), d=500-1000pm), u=28cmmin”, Cagen=25mgl’,
Aufgabevariante 1, Fliefmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10)

Um die Hypothese Il zu prifen, d. h. ob hydrophobe Wechselwirkungen zwischen den bereits
immobilisierten und den vorbeistromenden AK-Kolloiden die Ablagerung dieser begtinstigen,
wurden das Sandmaterial Q1 zum einen mit granulierter AK (10 Ma%) und zum anderen mit
Wachskugeln (5 Ma%) gemischt und die jeweilige Mischung als S&ulenmaterialien getestet.
Unter den angewendeten Bedingungen passieren die AK-Kolloide bei einem AK:Q1-
Masseverhaltnis von 10:1 nahezu ungehindert die Sedimentschittung (Abbildung 23). Unter
den eingesetzten FlieRbedingungen misste die AK-Oberfliche eine negative
Oberflachenladung aufweisen (PZCriga = 8,2 £0,5; mittels Immersionsmethode bestimmt).
Offensichtlich Uberwiegen die abstofRenden elektrostatischen Wechselwirkungen gegenlber
den moglichen anziehenden Van-der-Waals-Kraften. Das eingesetzte Q1:AK-Verhaltnis ist
deutlich héher als die AK-Beladung des Sedimentmaterials in den vorherigen Versuchen. Beim
Einbau von Wachskugeln (5 Ma%), die eine unpolare Oberflache besitzen und eine geringe
Oberflachenladung aufweisen sollten, wurde ein etwas geringerer mobiler Anteil der AK-
Kolloide (Mmosi =80 %) gegentiber der reinen Sandschuttung beobachtet. Jedoch fiihrte die
Erhéhung des Wachskugelanteils des Packungsmaterials auf 18 Ma% auch nicht zu einer
drastischen Verringerung des mobilen Anteils der AK-Kolloide (Mmasiigo = 74 =7 %). Weiterhin
wurde keine Agglomeratbildung Uber die gesamte Saulenldnge beobachtet. Denkbar ist, dass
die Abnahme der Mobilitét der AK-Kolloide beim Einbau von unpolaren Materialien neben der
Verringerung der elektrostatischen AbstoRungskréfte auch auf Veranderungen der anziehenden
Van-der-Waals-Kréfte zurilickzufihren ist. Die Grole sowie die Reichweite der Van-der-Waals-
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Krafte werden durch die materialspezifische Hamaker-Konstante beeinflusst. Vergleichbare
Befunde wurden von Elimelech et al. [2000] publiziert. Sie zeigten, dass der Betrag des
Zetapotenzials von Quarzsandoberflichen durch Silanisierung der Hydroxylgruppen geringer
wird. Dariber hinaus beobachteten sie, dass die Mobilitat von monodispersen Quarzkolloiden
(d =0,3 um) mit zunehmendem Silanisierungsgrad der Quarzsandoberflichen abnimmt. Sie
fuhren dies auf den Ubergang von unvorteilhaften zu vorteilhaften Bedingungen fir die Ablag-
erung zurck. Bei einem Silanisierungsgrad von 295 % wurde eine vollstandige Immobili-
sierung der Quarzkolloide innerhalb einer Strecke von 8 cm beobachtet. Leider treffen sie keine
Aussagen Uber das qualitative Ablagerungsverhalten der Kolloide auf dem Sedimentmaterial,
Die hier dargestellten Ergebnisse sprechen gegen eine dominante Rolle von van-der-Waals-
Wechselwirkungen zwischen den sich annahernden AK-Oberflachen und somit fir die ange-
nommene elektrostatische AbstoRung. Vermutlich ist die Abnahme der Mobilitat der AK-Kolloide
mit zunehmender Beladung des Sedimentmaterials im Eingangsbereich der Schittung in dem
oben beschriebenen S&ulenversuch S1-B auf Filtrationseffekte, hervorgerufen durch die
abgelagerten AK-Agglomerate, zuriickzufilhren.

Abbildung 24: Mikroskopische Betrachtung der Glaskugelschittung nach der AK-Beladung
(Saulenapparatur: S1, Saulenmaterial: Glaskugeln (d =2 mm) hggen=5cm anschlieRend Q1,
u=2,8cmmin", caoen = 30 mg I, Aufgabevariante 2, FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10)

Um zu untersuchen, wie stark der Agglomerationseffekt im Sauleneingangsbereich durch die
KorngréRenverteilung des Filtermediums (und damit verbunden einem spezifischen Strémungs-
profil am Sé&uleneingang) beeinflusst wird, wurden anstelle von grobkérnigem Sandmaterial
monodisperse Glaskugeln (d=2mm) in den Anfangsbereich der Saule eingebaut und
vergleichbare AK-Beladungsbedingungen eingestelit. Beim Einbau von monodispersen Kugeln
liegt vermutlich ein homogeneres Stromungsfeld als beim Einbau von Mineralkérnern (d = 1 -
2 mm) vor. Dabei wurde die Ablagerung von AK-Agglomeraten im Eingangsbereich sowie im
Ubergangsbereich Glaskugel-/ Sedimentschiittung beobachtet. Im Gegensatz zum Einbau von
Sandmaterialien wurde im Bereich der Glaskugelschittung die Ablagerung der AK-Agglomerate
auf den Oberseiten der Glaskugeln, d. h. in den strémungsberuhigten Bereichen, und nicht im
Porenraum sichtbar (Abbildung 24). Gleichzeitig wurde die direkte Anlagerung von AK-
Primarteilchen an die Glaskugeloberflachen sowie die Bildung von zusammenh&ngenden AK-
angereicherten Bereichen nur in einem geringen Ausmal} beobachtet.
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Die Ergebnisse liefern Hinweise darauf, dass die Agglomeration der AK-Kolloide beim Wechsel
des Strémungsprofils und der Fluiddynamik hervorgerufen werden. Vermutlich ist die Stabilitats-
grenze der bewegten Suspension gegeniiber der der unbewegten und der geriihrten Suspen-
sion verschoben. Ein Beispiel fiir einen durch die Flissigkeitsbewegung hervorgerufenen
Agglomerationsmechanismus ist die scherinduzierte oder orthokinetische Agglomeration [Berre
et al. 1998]. Dieser Effekt misste beim Vorliegen von Partikeln mit einer relativ breiten
PartikelgroRenverteilung sowie bei der Anderung von Strémungsbedingungen, wie z. B. im
Anstrombereich der Sedimentschiittung, begiinstigt werden. Um Bedingungen, unter denen die
orthokinetische Agglomeration begiinstigt werden misste, zu simulieren, wurden AK-Suspen-
sionen (Bp, cgo= 100 mg I") durch Kaniilen mit unterschiedlichem Innendurchmesser
(0,01 =d;=0,1 mm) gepumpt (Pumpgeschwindigkeit: 1 mi min™') und anschlieRend das Sedi-
mentationsverhalten der AK-Kolloide charakterisiert. Alle Suspensionen wiesen ein vergleich-
bares Sedimentationsverhalten wie eine unvorbehandelte Referenzprobe (unbewegte AK-
Suspension) auf. Theoretische Abschétzungen zeigten, dass die gewéhlten Innendurchmesser
der Kaniilen im gleichen GréRenbereich wie die Durchmesser der Strémungskanale des
Sedimentmaterials liegen sollten. Méglicherweise kénnen mit Hilfe der gewéhlten Versuchs-
anordnung die komplexen Strémungsbedingungen im Eingangsbereich der Sedimentschiittung
nicht abgebildet werden.

Zusammenfassend ist zu sagen, dass das beobachtete Ablagerungsverhalten der nativen AK-
Kolloide By noch nicht befriedigend beschrieben werden kann. Die im Rahmen dieser Arbeit
durchgefiihrten Versuche zeigen, dass deren Ablagerung vermutlich infolge eines Agglo-
merationsprozesses hervorgerufen wird, der erst beim Eintritt in die Sedimentschiittung initiiert
wird. Als wahrscheinlichste Ursache dafiir sind Strémungseffekte zu betrachten. Ahnliche
Befunde wurden unter vergleichbaren Bedingungen beim Einsatz von nasschemisch behan-
delten (Buzoz: SOwie Bysozz) und von SDBS-beladenen AK-Kolloiden sowie bei stérker
agglomerationsférdernden Bedingungen, d. h. bei héheren Ca®'- und AK-Konzentrationen, auch
beim Einsatz von HA-beladenen AK-Kolloiden erhalten.

Einfluss der Partikelqréi3e

Der Einfluss der Partikelgrofe auf die Mobilitat der AK-Kolloide wird beim Einsatz von
Fraktionen einer AK-Sorte mit unterschiedlichen PartikelgréRenverteilungen deutlich (Tabelle
25). Entsprechend der Filtrationstheorie werden in diesem Fall die Unterschiede in der Einzel-

kollektoreffizienz m durch die Unterschiede in dem Transportwiderstand 1, bestimmt
(Haftwahrscheinlichkeit ap = konstant). Im neutralen pH-Wert-Bereich wurde fir alle getesteten
AK-Chargen eine vollstdndige Immobilisierung der Kolloide wahrend des Transports durch die
18 cm lange S&ule beobachtet. Bei einem pH-Wert des FlieBmittels von 10 wurde folgende
Abstufung des mobilen Anteils der AK-Kolloide gefunden: Mmapiiso > Mmabitg1 > Mmesisz. Unter
den angewendeten Bedingungen sind die Kolloide von By (dsg = 0,8 pm) potenziell mobil. Die
geringe Mobilitat der AK-Kolloide B; und B, konnte auf das Vorhandensein von gréBeren
Partikeln zuriickgefiihrt werden. Die PartikelgréRe der Aktivkohlen nimmt in der Reihenfolge Bq,
B; und B, zu (Tabelle 25). Auch bei diesen Versuchsreihen wurde gualitativ die Ablagerung von
AK bevorzugt im Anfangsbereich der Sedimentschittung beobachtet. Entsprechend der
Filtrationstheorie sowie DLVO-Theorie nehmen mit zunehmendem Partikeldurchmesser die
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Agglomerationsrate ab sowie die Ablagerungseffizienz zu [O°Melia und Tiller 1987]. Die
Abnahme der Mobilitdt der AK-Kolloide mit zunehmender PartikelgréRe steht sowohl im Ein-
klang mit der Filtrationstheorie als auch mit den Modellen zur orthokinetischen Agglomeration.

Tabelle 25: Abhéngigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide B von der PartikelgréRe und dem pH-Wert des
FlieBmittels sowie die PartikelgroRenverteilung (Mobilitat: Sdulenapparatur: S1 (=18 cm), Sediment-
material: Q1, u=2,8 cmmin”, Caxen = 25 mg I, Aufgabevariante 1, FlieRmittel: entionisiertes Wasser:
dso- und dgg-Werte mittels DLS bestimmt)

AK
Parameter B, B By
MumobitpH=10 £ 20 [%] 28+9 50+ 13 86+5
Munabitph=7 £ 20 [%] <5 <5 <5
dso [um] 3,2 1,6 0,8
dgp [Hm] 6,0 3.2 1,6

Die PartikelgréRenverteilung der AK-Kolloide By wurde vor und nach dem Durchgang durch die
Saule mit Hilfe von verschiedenen Methoden aufgenommen (Laserbeugung, Coulter-Methode).
Entsprechend der Filtrationstheorie wiirde man bei der Aufgabe einer Kolloidsuspension, die
eine breite PartikelgroRenverteilung aufweist, eine Stauchung des PartikelgréBenspektrums
erwarten. Bei der Aufgabe einer Suspension von By auf eine mit Sand gefiillte Saule unter
unvorteilhaften Bedingungen wurden Hinweise auf eine leichte Verschiebung des Partikel-
gréBenspektrums hin zu kleineren Partikeldurchmessern fir
{(Abbildung 25 und

Tabelle 26). Das heilt, unter den angewendeten Bedingungen wurden Partikel mit einem
Durchmesser gréfser 1 um bevorzugt abgelagert. Sowoh! die Ergebnisse der Coulter-Methode
als auch der Laserbeugung sprechen fiir diesen Trend. In Abschnitt 4.1.3 wurde bereits
diskutiert, dass Absolutwerte nur durch mikroskopische Methoden erhalten werden. Die
optische Mikroskopie stand aber zu einem spéteren Zeitpunkt der Arbeit zur Verfligung. Fir
detailliertere Aussagen sind weitere Untersuchungen nétig.

die Kolloide gefunden

Tabelle 26: Bestimmung der PartikelgréRenverteilung von AK-Kolloiden By vor und nach der Elution mit
Hilfe der Laserbeugung (Sé&ulenapparatur: S1 (I=18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min™,
Caoein = 25 Mg I Aufgabevariante 1, FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10)

AK-Suspension dso [um] dgg [pm]
vor Aufgabe 0,8 1,6
nach Elution 0,5 1,6
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1,2 + ¢ nach Blution = vor Aufgabe

(dV/d dp)/(dV/d dp)max

dp [pm]

Abbildung 25: Bestimmung der Partikelgréfienverteilung von AK-Kolloiden By vor und nach der Elution
mit Hilfe des Coulter-Counters (Saulenapparatur: S1 (I = 18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min™,
Cao.ein = 25 Mg I", FlieRmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10, Muosieo = 86 %, gestrichelte Linie gibt den
Trend an)

Die Herstellung von AK-Partikeln mit einem geringeren Partikeldurchmesser (dg < 1 pm) konnte
auch durch Variation der Mahlbedingungen mit dem Nassmabhlverfahren nicht erreicht werden.
Die erreichbare minimale GroRe der AK-Partikel ist durch die Mahlbedingungen sowie die
Eigenschaften des Materials limitiert. Eine weitere Verldngerung der Mahlzeit bewirkte keine
weitere Absenkung der mittleren PartikelgréRe. Moglicherweise stellt sich aufgrund der Re-
agglomerationserscheinungen nach dem Erreichen einer bestimmten PartikelgroRe ein Gleich-
gewichtszustand zwischen Agglomeration und Zerstdrung der AK-Partikel ein, so dass trotz
steigenden spezifischen Energieeintrags kein weiterer Zerkleinerungsfortschritt erreicht wird.
Laut Aussagen des Mahlunternehmens (Alpine Hosokawa) stellen die Energiekosten fur die
erforderliche l&ngere Mahlzeit zur Gewinnung der feineren, aber potenziell mobileren AK-
Fraktion (B, gegenlUber B;) im Vergleich zum benétigten Arbeitsaufwand (Reinigung,
Vorbereitung der AK-Schlamme) keinen wesentlichen Kostenfaktor dar. Die Nassmahlung stellt
kein gangiges Verfahren zur Herstellung von Partikeln im Nanometerbereich dar. Deshalb gibt
es nur wenige Firmen, die solche Technologien anbieten. Dennoch wiirden die Kosten fir eine
grofitechnische Mahlung pro Tonne AK wahrscheinlich deutlich unter den Kosten liegen, die
sich aus der Mahlung im Technikumsmalstab (ca. 5 kg AK) hochrechnen lassen.

Einfluss der lonenstérke des FlieBmittels - Elektrolytkonzentration und Art des dominierenden
Gegenions

In Voruntersuchungen konnte gezeigt werden, dass die lonenstarke des FlieBmittels als ein
Parameter zur Steuerung des Transportverhaltens von AK-Kolloiden durch Sandschiittungen
betrachtet werden kann. Um zu untersuchen, ob dieser Effekt gezielt z. B. zur Steuerung der
Ablagerung der AK-Kolloide genutzt werden kann, wurde ein erweiteter Versuchsaufbau, in
dem zwei Sdulen (S1) hintereinander geschaltet wurden, eingesetzt. Die 1. Sdule wurde mit
entionisiertem Wasser (pH =10) als FlieBmittel betrieben. Vor der 2. Sadule wurden
Salzldsungen in den FlieRmittelstrom injiziert und damit die lonenstarke des FlieRmittels von
Saule 2 variiert. Beim Einsatz von entionisiertem Wasser als FlieRmittel ohne Salzzugabe vor
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der Séule 2 betrug der mobile Anteil der AK-Kolloide By im Eluat nach einer Transportstrecke
(Gesamtlénge der Sandschuttung) von 36 cm 83 +5 %. Mit zunehmender lonenstirke des
FlieBmittels in S&ule 2 nimmt der auf der Sedimentschiittung immobilisierte Anteil der AK-
Kolloide zu (Tabelle 27). Die Bestimmung der auf dem Packungsmaterial der Saulen 1 und 2
immobilisierten Anteile zeigte, dass auf der mit Salz gespiilten Sedimentschittung deutlich
mehr AK (Mg immobilzsaue = 3,4 Mg) abgelagert wurde, als auf der mit entionisiertem Wasser
gesplilten (Mgg jmmabit.1.saue = 0,9 mg). Die Wiederfindung der AK betrug 87 %.

Tabelle 27: Abhé&ngigkeit der Mobilitdt der AK-Kolloide B, von der lonenstirke des FlieRmediums
(Reihenschaltung von zwei Saulen (S1, |=18cm), Sedimentmaterial: Qf, u-= 2,8cmmin’,
Caoein = 25 mg I”', Aufgabevariante 1, FlieRmittel: entionisiertes Wasser, NaCl- sowie CaCl,-Lésungen, die
lonenstérke des FlieRmittels wurde erst vor der zweiten Saule erhéht, pH = 10)

lonenstérke [mMM] | cyaci [MM] | ccaciz [MM] Mmobitgs £ 20 [%]
0,1’ 0 0 83 + 1
0,2 0,1 0 74 + 1
5 5 0 39 + 6
15 15 0 35 + 4
0,4 0 0,1 60 + 4
3 0 1 <5
15 0 5 <5
Leitungswasser: <5

! durch die Lauge verursachte lonenstérke liefert einen signifikanten Beitrag zur lonenstirke der AK-
Suspension

2
Ccaz++Cmga+ = 5,4 mM

Im Vergleich zu NaCl als Elektrolyt wurde bei Verwendung von CaCl, schon bei einer zehnfach
geringeren molaren Konzentration eine vollstandige Immobilisierung der AK-Kolloide beobach-
tet (Tabelle 27). Bei gleicher lonenstirke der Suspensionen wurde ebenfalls ein stirkerer Effekt
auf die Ablagerungseffizienz sowie auf die Agglomerationsrate in Gegenwart der zweiwertigen
Kalziumionen beobachtet. Mit diesem Versuch konnte gezeigt werden, dass infolge der Ver-
mischung der injizierten Salzldsung héherer lonenstirke mit dem FlieRmittelstrom geringer
lonenstdrke und damit verbunden einer Erhéhung der lonenstirke des FlieRmittels die AK-
Kolloide immobilisiert werden.

Gleichzeitig wurde die bevorzugte Ablagerung der Kolloide am Eingang von Saule 1 und 2
beobachtet. Entsprechend der DLVO-Theorie begiinstigt eine Erhéhung der lonenstirke sowohl
die Agglomeration von Kolloiden als auch die Ablagerung der Kolloide an den Feststoffober-
flachen. Beide Prozesse filhren zu einer Abnahme der Mobilitat der Kolloide.

Einfluss der KorngréRe der Sedimentmatrix

Der Einfluss der KorngréRe der Sedimentmatrix auf die Mobilitat der AK-Kolloide B, bei einem
pH-Wert von 10 ist in Tabelle 28 dargestellt. Beim Einsatz von Sedimentmaterialien mit einer
relativ engen KorngréBenverteilung ohne Feinkornanteil (Siebfraktionen: 500 - 1000 pm und
250 - 500 um) sind keine signifikanten Unterschiede erkennbar. Die Mobilitat der AK-Kolloide
nimmt leicht ab, wenn feinkornhaltige sowie stark heterogene Materialien eingebaut werden. Mit
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abnehmendem Mineralkorndurchmesser nimmt die Mineralkornoberflache der in der Sediment-
schiittung vorhandenen Sandkérner zu. Denkbar ist, dass die geringe Abnahme der Mobilitat
auf eine héhere Kontaktwahrscheinlichkeit zwischen Kolloid- und Mineralkornoberflache zuriick-
zufiihren ist. Der Einfluss von feinkornhaltigem Material auf die Mobilitat der AK-Kolloide wird in
Abschnitt 4.6.2 ausfuhrlich diskutiert.

Tabelle 28: Abhdngigkeit der Mobilitdt der AK-Kolloide von der KorngréRe des Sandmaterials
(Saulenapparatur: S1, Saulenmaterial: Quarzwerke Welferlingen Q mit US behandelt, u = 2,8 cm min”,
Cgoein = 20 Mg I Aufgabevariante 1, FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10)

Korndurchmesser der Sandfraktion [pm] Mmobiso £ 20 [%]
63 - 1000 78 £ 15
63 - 250 65 = 10
250 - 500 98 % 1
500 - 1000 86 + 7

4.4.2 Transportverhalten von modifizierten Aktivkohlekolloiden in sandigen Sedimenten

In Abschnitt 4.4.1 wurde festgehalten, dass die Zusammensetzung des FlieRmittels zur
Steuerung der Oberfldchenladungsdichte und des Zetapotenzials und damit verbunden zur
Steuerung der Mobilitdt der AK-Kolloide genutzt werden kann. Neben dem diskutierten
Agglomerationsphdnomen sprechen die Ergebnisse dafiir, dass die geringe Mobilitdt und
bevorzugte Immobilisierung der AK-Kolloide im neutralen pH-Wert-Bereich und bei geringen
lonenstérken auf deren geringe negative Oberflaichenladung und damit auf das Vorliegen von
vermutlich vorteilhaften Bedingungen fir die Partikelablagerung zuriickgefiihrt werden kann.
Die Einstellung der erforderlichen Bedingungen fur eine hohe Mobilitat der unbehandelten AK-
Kolloide in einem Aquifer ist infolge der z. T. hohen Pufferkapazitdt von Grundwasser und der
Aquifermatrix technisch schwer realisierbar. Ebenso gestaltet sich eine totale Absenkung der
lonenstérke auf nahezu null als schwierig. Die Injektion der AK-Kolloide sollte deshalb mdéglichst
unter realitdtsnahen Bedingungen erfolgen.

Entsprechend der Filtrationstheorie ist die Mobilitdt der Kolloide in pordésen Medien beim
Vorliegen von unvorteilhaften Bedingungen fiir eine Ablagerung begtinstigt. In Abschnitt 4.2
wurde gezeigt, dass die Oberflichenladungsdichte der nativen AK-Kolloide By sowohl durch
nasschemische Behandlung als auch durch Beladung der AK-Oberflache mit anionischen
organischen Substanzen (SDBS oder kohlenstdmmiger HA) erhéht werden kann. Weiterhin
wurde bereits festgehalten, dass dadurch die Stabilitat von Suspensionen der modifizierten AK-
Kolloide infolge der Erhthung der abstoRenden Partikel-Partikel-Wechselwirkungen positiv
beeinflusst wird. Im folgenden Abschnitt sollte das Transportverhalten der modifizierten AK-
Kolloide in Sedimenten untersucht werden.

Transportverhalten von nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

In Tabelle 29 ist die Abhangigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide Bpzoz.1 und Bizoz 2 vom pH-Wert
und der Vorbehandlungsmethode der AK dargestellt. Bei hohen pH-Werten (pH = 10) weisen
die unbehandelten (Bg) und die mit H;O, bei pH 7 (Buzoz,1) und pH 3 (Bu2oz2,) Vorbehandelten
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AK-Kolloide vergleichbare Mobilitaten auf (Tabelle 29). Beim Ubergang in den neutralen bis hin
in den sauren pH-Wert-Bereich wird eine Abstufung der Mobilitit der AK-Kolloide in
Abhéngigkeit von der Behandlungsweise erkennbar. Im Vergleich zu den unbehandelten
kénnen die behandelten AK-Kolloide im neutralen pH-Wert-Bereich als potenziell mobil
eingestuft werden, d. h. bei der Aufgabe von Buzoz1 UNd Biupoz2 wurde nur eine geringe
Abnahme der AK-Konzentration im FlieBmittel tber die Siulenldnge von 18 cm sichtbar.
Weiterhin wird die unterschiedliche Effizienz der beiden Vorbehandlungsmethoden deutlich. Bei
einem pH-Wert von 5 konnten keine signifikanten Mengen der AK-Kolioide Bigzoz4 im Eluat
detektiert werden, wahrend unter vergleichbaren Bedingungen der mobile Anteil der Kolloide
Bizo22 ca. 85 % betrug. Der Ubergang von unvorteilhaften zu vorteilhaften Bedingungen fiir die
Ablagerung findet bei der AK Byz021 schon im neutralen bis schwach sauren und bei Bhzo22 erst
im sauren pH-Wert-Bereich statt.

Tabelle 29: Vergleich der Mobilitdten der AK-Kolloide in Abhangigkeit vom pH-Wert und der
Vorbehandlungsmethode (S&ulenapparatur: S1 (I =18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min™,
Carnzoz.21)ein = 40 Mg I”', Cag.ein = 25 mg I'", FlieRmittel: entionisiertes Wasser)

pH Mimobilgo £ 20 [%] MinobiaHz02,1) £ 26 [%] | Mmobita(u02,2) % 20 [%)]
10 86+5 9156 1003

8 18+7 988 98+6

7 <5 76+9 96 +9

5 <5 <5 88+7

3 <5 <5 <5

Im Vergleich zu By nimmt das Zetapotenzial der AK-Kolloide Byoz» mit zunehmendem pH-Wert
der Losung stetig ab und ist im gesamten betrachteten pH-Wert-Bereich negativ (Abbildung 16).
Vermutlich kann die geringe Mobilitat von Bypoz2 im sauren pH-Wert-Bereich auf die geringe
elektrostatische Abstoung zwischen den AK-Kolloiden selbst sowie zwischen der
Mineralkornoberflache und der AK-Kolloidoberflache zurlickgefiihrt werden. Diese Ergebnisse
zeigen, dass die elektrostatischen Wechselwirkungen als ein wichtiges Hilfsmittel zur Steuerung
der Kolloidmobilitat betrachtet werden kénnen. Dariiber hinaus wird qualitativ deutlich, dass die
Behandlung der AK mit H;O; unter sauren Bedingungen eine effektive Methode zur Erhéhung
der Oberflachenladungsdichte im neutralen pH-Wert-Bereich darstellt. Auf Grund der Instabilitat
von AK-Suspensionen der nasschemisch behandelten Aktivkohlen in Gegenwart von
Kalziumionen wurden keine S&ulenversuche unter Variation des Salzgehaltes des FlieRmittels
durchgefuhrt.

Transportverhalten von mit Natriumdodecylbenzolsulfonat beladenen Aktivkohlekolloiden in

Sedimenten

Einfluss der SDBS-Konzentration

Neben der Fragestellung, ob die Mobilitét der AK-Kolloide im neutralen pH-Wert-Bereich durch
Adsorption des anionischen Tensids SDBS gesteigert werden kann, stand die Frage, welche
SDBS-Beladung der AK-Kolloide fiir eine hinreichende Mobilitat notwendig ist, im Mittelpunkt
der durchgefiihrten Untersuchungen. Vorteilhaft ist, dass die Sorptionsisotherme von SDBS an
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AK im Anfangsbereich sehr steil verl4uft. Die Konzentration des frei gelésten SDBS-Anteils, der
mit dem FlieRmittel transportiert wird, ist als sehr gering einzuschatzen. In Gegenwart von
100 mg I'" By und Cges spss < 5 mg I lag die Konzentration des frei gelosten SDBS-Anteils unter
der NWG der UV-spektroskopischen Methode (NWG < 1,5mg|™"). Daraus ergibt sich eine
SDBS-Beladung auf der AK (Bg) von > 3,5 Ma%. Entsprechend der ermittelten Freundlich-
Parameter (Extrapolation der Isotherme) sollte unter diesen Bedingungen SDBS nahezu voll-
standig sorbiert vorliegen.

+ SDBS(frei) & BO + SDBS(sarb) O Nitrat
1,0

0.8

0,6 1

0.4 -

¢/Cmax

aPVv

Abbildung 26: Durchbruchskurven von Nitrat und SDBS-beladenen AK-Kolloiden (Saulenapparatur: S1
(1= 18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=28cmmin”, PV =95ml, creen=23,5mg ", Cagen=20mg ",
Cges,spBs = 9 Mg gt Aufgabevariante 1, FlieRmittel: entionisiertes Wasser, pH = 7, Nitrat: kontinuierliche
Aufgabe: Cnos-ein =2 mg 1)

In Abbildung 26 sind die Durchbruchskurven von Nitrat, den SDBS-beladenen AK-Kolloiden By
und des frei gelésten SDBS-Anteils durch eine sandgeflillite Sdule dargestellt. Die Konzentration
des frei gelésten SDBS-Anteils wurde UV-spektroskopisch nach vollstandiger Abtrennung der
AK-Kolloide durch Zentrifugation ermittelt. Die AK-Konzentration im Eluat steigt mit
zunehmender Injektionszeit an und erreicht nach ca. 3 aPV einen Plateauwert, der einem
mobilen Anteil der Kolloide von 89 + 3 % entspricht. Die Anstiege der Graphen von SDBS und
Nitrat sind &hnlich. Das bedeutet, die im Wasser gelosten Verbindungen werden mit einer &hn-
lichen Geschwindigkeit transportiert. Im Vergleich dazu steigt der Kurvenverlauf der Konzen-
tration der AK-Kolloide flacher an. Dies deutet auf eine bevorzugte Ablagerung der AK-Kolloide
im Anfangsstadium hin. Eine mogliche Ursache dafir kénnte das Vorliegen von chemischen
Heterogenitédten sein, die zu einer begrenzten Anzahl von bevorzugten Ablagerungsplatzen auf
der Mineralkornoberflache fiihren [Elimelech et al. 2000, Johnson et al. 1996, Liu et al. 1995].
Im Verlauf der Arbeit wird noch gezeigt, dass dieser Effekt beim Einsatz von nativen
Sedimentmaterialien noch starker als fir das hier untersuchte vorbehandelte Sandmaterial
ausgeprégt ist. Nach der Beendigung der AK-Zugabe wurde fir die Kolloide eine im Vergleich
zum SDBS langere Ausspllphase (ca. 3 -4 aPV) beobachtet. Die Zeitspanne der Ausspil-
phase (tsiwpp-te=o) ist mit der Einspiilphase (tswr-trawau) vergleichbar. Neben der irreversiblen
Ablagerung koénnte auch die reversible Anlagerung einen Beitrag zum Transportverhalten der
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Kolloide leisten. Derartige Zustdnde werden durch das 2. Minimum der Wechsel-
wirkungsenergie, das bei der Annéherung von Partikeln an Feststoff-Oberflichen durchlaufen
wird, beschrieben (Abschnitt 2.5). Eine labile und damit verbunden reversible Anlagerung von
Kolloiden an der Sandmatrix wirde sowohl die Retardierung des Durchbruchs der AK-Kolloide
als auch deren verldngerte Ausspiilphase erklaren.

Die auf dem Sedimentmaterial abgelagerte AK-Menge und damit verbunden die daran sorbierte
SDBS-Menge waren gering. Eine signifikante Desorption von SDBS wurde auch innerhalb von
20 aPV nicht beobachtet. Zu bemerken ist, dass bei einer langsamen Desorption von SDBS
dessen Konzentration im Eluat wahrscheinlich unterhalb der NWG der UV-Detektion liegen
wirde und somit nicht sichtbar wird.

Mit zunehmender Beladung der AK mit SDBS nimmt der mobile Anteil der AK-Kolloide zu
(Tabelle 30). Bemerkenswert ist, dass bereits geringe Beladungen der AK mit SDBS
(9Bo,s08s = 1 Ma%) fir eine Erhdhung des mobilen Anteils der Kolloide ausreichend sind. Opti-
male Bedingungen, d. h. eine hohe Mobilitdt der AK-Kolloide bei minimaler Beladung der AK-
Oberflache mit SDBS, sind ca = 100 mg I und Cges.spss = 5 mg I,

Tabelle 30: Abhangigkeit der Mobilitat der AK-Kolloide By von der Konzentration an zugesetztem SDBS
(Bestimmung der Mobilitat: Siulenapparatur: S1 (I=18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cmmin™,
cgo = 100 mg I",  FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH=7; Bestimmung des Zetapotenzials:
cgp = 100 mg 1-1, Cknoaz = 10 mM)

Cges,so8s [Mg '] | geo,seos [Ma%] Mmobitge % 20 [%] £ £ 26 [mV]

0 0 <5 -26 £ 1,9
1 =17 53 + 2 n.b.?

2 =2 66 + 1 29 + 0,5
3 ~3] 66 + 3 33 + 15
4 =41 77 + 5 -33 £ 20
5 =5' 86 + 1 -33 + 1,1
6 =~ 84 + 5 32 + 11
15 14 93 + 3 -36 + 1,5
25 20 89 + 3 40 £ 2,0

! Extrapolation der Isotherme

2 nicht bestimmt

Es ist bemerkenswert, dass bereits eine geringe Absenkung des Zetapotenzials von -26 auf
-29 mV zu einer drastischen Erhéhung der Kolloidmobilitst fihrt. Offenbar bestehen fir die
Hafteffizienz o kritische Potenzialschwellen. Die Erhéhung der Mobilitat der AK-Kolloide kann
auf die Erhdéhung der elektrostatischen AbstolRungskrifte zwischen Kolloidoberfliche und
Mineralkornoberflache und damit verbunden dem Ubergang von vorteilhaften zu unvorteilhaften
Bedingungen fir die Ablagerung zurtickgefiihrt werden. Dieser Aspekt wird tendenziell durch
eine Erhéhung des Absolutbetrags des Zetapotenzials der AK-Kolloide mit zunehmender
SDBS-Konzentration deutlich (Tabelle' 30). Jedoch wurde auch beim Einsatz von SDBS-
beladenen AK-Kolloiden die Bildung und Ablagerung von Agglomeraten im Eingangsbereich der
Sedimentschittung beobachtet. Eine quantitative Bestimmung der abgelagerten AK-Menge in
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Abhéngigkeit von der S&dulenlénge wurde nicht vorgenommen.

Infolge der Instabilitat der AK-SDBS-Suspensionen in Gegenwart von Kalziumionen wurde in
den dargestellten Versuchen entionisiertes Wasser als Dispersionsmittel und FlieBmittel
eingesetzt. Bei der Aufgabe einer AK-SDBS-Suspension mit Cggein = 20 mg " und
CspBs.ein = 5 Mg I" sowie ccaz+ = 0,5 MM wurden <20 Ma% der aufgegebenen AK-Kolloide von
der Saule eluiert. Offensichtlich tritt der Ubergang von unvorteilhaften zu vorteilhaften
Bedingungen fiir die Ablagerung fiir die SDBS-beladenen AK-Kolloide bereits bei sehr niedrigen
Ca?'-Konzentrationen ein. Infolge dieses Befundes wurde auf detailliertere Untersuchungen
zum Einfluss von Kalziumionen auf deren Transportverhalten verzichtet.

Einfluss der Partikelgrée der Kolloide und der KorngréfRe der Mineralkdrner

Weiterhin wurde der Einfluss der Partikelgréfiie der AK-Kolloide und des Sedimentmaterials auf
die Mobilitdt von SDBS-beladenen AK-Kolloiden untersucht. Dazu wurden die AK-Fraktionen Bg
und By mit SDBS beladen und auf Sands&ulen, die mit verschiedenen Siebfraktionen eines
Sedimentmaterials gefiillt waren, aufgegeben. Unter den getesteten experimentellen Bedin-
gungen (lssue = 18 cm) wurden keine Effekte der PartikelgroRe des Sedimentmaterials sowie
der SDBS-Beladung der AK-Kolloide auf deren Mobilitat sichtbar, da der mobile Anteil in allen
Fallen sehr hoch war (Mmopigo = 85 %, Tabelle 31).

Tabelle 31: Vergleich der Mobilitdten von AK-Kolloiden mit unterschiedlichem Partikeldurchmesser (B
und B;) in Abhangigkeit von der SDBS-Beladung und der KorngroRe des Sedimentmaterials
(Séulenapparatur: S1  (I1=18cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8cm min™, Cao1.ein = 20 Mg I
Cspasein = 1 und 5 mg I", FlieRmittel: entionisiertes Wasser, pH = 7)

Sedimentfraktion [um] Aak,soes [Ma%] | Mmosigo £ 20 [%] | Mmobite: £ 20 [%]
63 - 250 5 87 £ 9 21 £ 6
500 - 1000 5 86 + 1 40 = 1
63 - 250 21 95 + 8 44 £ 5
500 - 1000 21 85 + 2 67 £+ 3

Unter vergleichbaren Bedingungen wurde ein Einfluss der KorngroRe des Sandmaterials auf
das Transportverhalten der AK-Kolloide By, die einen mittleren Partikeldurchmesser von 3 ym
aufweisen, sowohl bei niedriger als auch bei hoherer SDBS-Beladung gefunden. Entsprechend
der Filtrationstheorie nimmt die Ablagerungseffizienz mit abnehmendem Korndurchmesser des
Sedimentmaterials zu. Beim Ubergang von grobem zu feinerem Sedimentmaterial wird der
mobile Anteil der AK-Kolloide B; im Eluat (gg1soes = 5 Ma%) nahezu halbiert. Unter optimalen
Bedingungen fir die Mobilitit der unbehandelten AK-Kolloide B; (Sedimentmaterial: Q1,
FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH = 10) wurde ein mobiler Anteil von 50 % Uber eine
Transportstrecke von 18 cm bestimmt. Fir eine hinreichende Mobilitdt dieser Partikelgréen-
fraktion sind aber vergleichsweise hohe SDBS-Beladungen der AK (= 20 Ma%) notwendig.

Transportverhalten von mit Huminsdure beladenen Aktivkohlekolloiden in Sedimenten

Einfluss der Kalziumionenkonzentration und der Huminsdurekonzentration

In Abschnitt 4.3.3 wurde bereits dargestellt, dass die Stabilitdt des Dreikomponentensystems
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von der Konzentration aller Komponenten abhéngig ist. Es konnten AK-HA-Suspensionen bis
zu einer kritischen Ca*-Konzentration von Ccaz+ =2 MM stabilisiert werden. Das Transport-
verhalten von HA-beladenen AK-Kolloiden B, beim Durchgang durch Sedimentmaterialien
wurde in Abhé&ngigkeit von der HA-Beladung und der Ca®**-Konzentration des FlieRmittels bei
neutralen pH-Wert untersucht.

120 ¢ c(HA)=1mg/l 1 c(HA)=5mg/l = ¢(HA) =10 mg/

100 L.

3

-

,.’

(o]
o

Mmobir,so [%]
»
o

40 -
"o X
20 -
0 : . : .
0,0 0,5 1,0 1.5 2,0
Ccaz+ [MM]

Abbildung 27: Vergleich der Mobilitdten der AK-Kolloide B, in Abhangigkeit von der Ca?*-Konzentration
des FlieBmittels und der zugesetzten HA-Konzentration (Saulenapparatur:  S1 (1 = 18 cm),
Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min”, Croein = 30 Mg I, Aufgabevariante 2, FlieRmittel: entionisiertes
Wasser sowie CaCly-Lésungen, pH = 7)

Vergleicht man die Mobilitidten der AK-Kolloide By bei gleicher zugesetzter HA-Konzentration,
jedoch variierenden Ca®'-Konzentrationen, so wird die entsprechend der Filtrationstheorie zu
erwartende Abh&ngigkeit der Depositionsrate der Kolloide von der lonenstirke des FlieRmittels
deutlich (Abbildung 27). Das bedeutet, mit zunehmender lonenstarke des FlieRmittels nimmt die
Mobilitét der HA-beladenen AK-Kolloide ab. Mit zunehmender HA-Beladung bleibt die Mobilitat
der AK-Kolloide bis zu héheren Ca®-Konzentrationen erhalten. Die Erhéhung der Oberflachen-
ladungsdichte der AK-Kolloide durch Sorption von HA an der AK-Oberflache wirkt sich positiv
auf deren Mobilitdt im neutralen pH-Wert-Bereich und bei mé&Rigen Ca?'-Konzentrationen aus.
Diese konnte durch Erhéhung der HA-Konzentration bei einer Ca?*-Konzentration des Fliel-
mittels von 2 mM signifikant gesteigert werden. Heéhere Ca*-Konzentrationen wurden auf
Grund der Instabilitét der AK-HA-Suspensionen nicht in den S&ulenversuchen eingesetzt. Die
experimentellen Befunde stehen im Einklang mit der DVLO-Theorie. Wahrscheinlich findet der
Ubergang von unvorteilhaften zu vorteilhaften Bedingungen fiir die Ablagerung der Kolloide bej
einem HA-AK-Verhéltnis cyaiCao = 1:30 bzw. 1:6 zwischen 0-1mM bzw. 1-2 mM Kalzium-
ionen statt. Mit zunehmendem AK-HA-Verhiltnis wird dieser Ubergang zu héheren Ca?*-
Konzentrationen verschoben. Die Abnahme der Mobilitit der HA-beladenen AK-Kolloide mit
zunehmender Ca”*-Konzentration ist vermutlich sowohl auf die Reduzierung der elektro-
statischen Abstoflung zwischen Mineralkorn- und Kolloidoberfldche, das heift, die Kompression
der elektrischen Doppelschicht um die geladenen Oberflachen, als auch auf spezifische
Wechselwirkungen von Kalziumionen mit den funktionellen Gruppen der HA (zunehmende
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Komplexierung) zuriickzufiihren. Die experimentellen Befunde stehen im Einklang mit den
Arbeiten von Kretzschmar und Stichler [1997], die den Einfluss von HA auf die Stabilitdt von
Hamatitsuspensionen und die Mobilitdit von Hamatitkolloiden in Sedimentmaterialien
untersuchten. Mit zunehmender Ca**-Konzentration nahm die Einzelkollektoreffizienz zu und
blieb ab einer Ca**-Konzentration von = 2 mM konstant [Kretzschmar und Stichler 1997]. Sie
fihren dies auf den Ubergang von reaktions- zu transportkontrollierten Bedingungen fur die
Ablagerung zuriick. Die Ergebnisse zeigen, dass die lonenstéarke des FlieRmediums als ein
Mittel zur Transportsteuerung der AK-Kolloide in Gegenwart von HA betrachtet werden kann.

Ablagerungsverhalten von HA-beladenen AK-Kolloiden

Infolge des Zusatzes von HA zum FlieBmittel verdnderte sich das Ablagerungsverhalten der
AK-Kolloide entlang der Saule. Im Vergleich zu den in Kapitel 4.4.1 beschriebenen Versuchen
wurde eine gleichméRige Grau- bis Schwarzfarbung des Sedimentmaterials Uber die ganze
Saulenldange beobachtet. Fur die Ablagerung von AK-Kolloiden an Sandmaterialien in
Gegenwart von HA wurde nur der ,gewlnschte® Ablagerungsmechanismus beobachtet, d. h.
die direkte Anlagerung der AK-Kolloide an die Mineralkornoberflaichen (an Kanten und
Unebenheiten, Abbildung 28).
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Abbildung 28: Mikroskopische Aufnahme der AK-Ablagerung auf dem Sedimentmaterial (links:
Sadulenapparatur: S1  (I=18cm), Sedimentmaterial: Q1, u=28cm min™, Caoein = 30 Mg r,
Chaein = 5 Mg I, Aufgabevariante 2, FlieRmittel: entionisiertes Wasser sowie CaCl,-Ldsungen, ceap =0 -
2 mM stufenweise erhoht, pH = 7) und Vergleich des Ablagerungsverhaltens von AK-Kolloiden mit und
ohne HA-Beladung (rechts: S&ulenapparatur: S1 (I =18 cm), Sedimentmaterial: Q1, u=2,8 cm min™,
Croein =30 mg I', AK-Kolloide: FlieBmittel: entionisiertes Wasser, pH =10, nach der AK-Beladung:
Mpoimmesil = 4 Mg; HA-beladene AK-Kolloide: Cuaein =5 mg I", FlieRmittel: entionisiertes Wasser sowie
CaCly-Lésungen, Cga2=0-2mM  stufenweise erhéht, pH=7, nach der AK-Beladung:
Mao.immobi = 6,4 Mg)

Die Bildung und Ablagerung von AK-Agglomeraten in den Porenrdumen wurde nicht
beobachtet, obwohl eine héhere AK-Beladung erzeugt wurde als in den Versuchen, bei denen
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dieses Agglomerationsphdnomen beobachtet wurde. Diese Beobachtung spricht fir die ent-
sprechend der Filtrationstheorie postulierten Ablagerungsmechanismen der AK-Kolloide und
deutet méglicherweise auf eine dominante Rolle der Interzeption hin. Bei der mikroskopischen
Betrachtung wird dies durch die bevorzugte Ablagerung von AK-Kolloiden an Unebenheiten so-
wie Kanten der Mineralkornoberflachen und dem Aufwachsen dieser Bereiche sichtbar. Die
quantitative Charakterisierung des Ablagerungsverhaltens der AK-Kolloide entlang des Sedi-
mentmaterials zeigte, dass der Kohlenstoffgehalt des Saulenmaterials tiber die ganze Linge
der Sedimentschittung nahezu konstant ist (Abbildung 28). Unter den angewandten Bedin-
gungen war eine homogene Beladung des Sandmaterials mit AK (iber die gesamte S&ulen-
lange von 18 cm mdglich. Dieser Befund stimmt optimistisch, da fiir eine praktische Anwendung
eine mdglichst gleichméalige, fein verteilte Ablagerung der AK-Kolloide auf dem Aquifer-
sediment anzustreben ist.

4.5 Sorption von organischen Verbindungen an Aktivkohlekolloiden

4.5.1 Sorption von verschiedenen Modellverbindungen an unbehandelten Aktivkohlekolloiden

In Voruntersuchungen konnte gezeigt werden, dass die Sorptionseigenschaften der unge-
mahlenen AK (des Rohproduktes SA Super (B)) und der gemahlenen Fraktionen (B und B,)
gegenuber typischen organischen Verbindungen vergleichbar sind (Tabelle 32). Das bedeutet,
dass infolge des Mahlvorganges die Textur und das Mikroporensystem der AK nicht signifikant
verandert werden.

Tabelle 32: Sorption von Toluol an Aktivkohlen mit unterschiedlicher Partikelgroe - Auswertung nach
Freundlich

Aktivkohle | n™ Ke [(mg kg™')( mg™")'"]
By 0,30 60000
B, 0,31 70000
B 0,35 55000

Die Einzelstoff-Sorptionsisothermen von typischen Modellschadstoffen (Tetrachlorethan (Tetra),
Chloroform (CF), Dichlormethan (DCM), Monochlorbenzol (MCB) und Toluol) an AK (Bg) sind in
Abbildung 29 dargestellt. Die Sorptionsisothermen zeigen einen fiir AK charakteristischen nicht-
linearen Kurvenverlauf. Der Ks-Wert nimmt mit zunehmender Beladung der AK ab. Ein Ver-
gleich der relativen Adsorptionsstérke der untersuchten Verbindungen ist deshalb nur durch den
Vergleich der Kq-Werte der Modellverbindungen fiir ein und denselben Beladungszustand
maglich. In Ubereinstimmung mit der Hydrophobie der Verbindungen wurde folgende Abstufung
in der Adsorptionsneigung gegentber AK gefunden: DCM < CF < Tetra < Toluol < MCB
(Tabelle 33). Dies wird durch eine Zunahme des Freundlich-Koeffizienten mit zunehmender
Hydrophobie (ausgedriickt durch den logKew-Wert) der Verbindungen deutlich.
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Tabelle 33: Einzelstoff-Sorptionsisothermen von Chloroform, DCM, Tetra, MCB und Toluol an AK By -
Auswertung nach Freundlich (cgp = 100 - 1000 mg I, Cgesx = 50 mg M pH=T7)

Substanz n’ Ke [(mg kg”')(I mg™")"™ | log Kow'
DCM 0,69 2000 1,2
CF 0,72 5000 1,97
Tetra 0,65 12000 2,64
Toluol 0,48 25000 2,73
MCB 0,32 100000 2,84

! [Datenbank Chemfate 2007]
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Abbildung 29: Einzelstoff-Sorptionsisothermen von CF, DCM, Tetra, MCB und Toluol an AK Bg
(Cao =100 - 1000 mg I'", Cesx =50 mg I, pH = 7)

4.5.2 Sorption von Monochlorbenzol an modifizierten Aktivkohlekolloiden

Die Sorptionsisothermen der unbehandelten und der behandelten Aktivkohlen (A und B) sind
am Beispiel der Modellverbindung MCB in Abbildung 30 dargestellt. In Abhangigkeit von der
Behandlungsmethode und vom Oxidationsgrad der AK wird eine Abnahme der Steigung im
Anfangsbereich der Isothermen sowie eine Abnahme der Sorptionskapazitdt beobachtet. Dies
deutet darauf hin, dass die Wechselwirkungen zwischen der AK-Oberflache und dem
hydrophoben Adsorbat infolge der Oxidation unginstiger werden. Im Vergleich zu Ay und
Ainosz'? wurde eine drastische Reduzierung der Sorptionskapazitat der Aktivkohlen Aoz und
Aunoss beobachtet. Diese experimentellen Befunde sprechen dafir, dass das Intrapartikel-
porenvolumen der AK Aupnos2 wahrend der Oxidation mit HNO3 mit Cyclohexan gefillt war. Die

2 Bei dieser AK wurde das Intrapartikelporenvolumen wihrend der Oxidation mit HNO; durch Fiillung mit Cyclohexan vor Oxidation
geschtzt.
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Verschiebung des PZC der AK Aunos2 gegeniiber A, ist vermutlich auf eine Erh6éhung des
Gehaltes an funktionellen Gruppen auf der dulteren Oberfléche zuriickzufiihren. Das heil’t, um
die Sorptionseigenschaften der AK gegeniber organischen Verbindungen nicht signifikant zu
beeintrachtigen, ist der experimentell aufwendige Schritt, der Schutz des Intrapartikel-
porenvolumens, notwendig. Die in dieser Arbeit angewendete Methode das Intrapartikel-
porenvolumen durch Fillung mit einem Kohlenwasserstoff zu schiitzen, hat sich als brauchbar
erwiesen.

Bei den behandelten Aktivkohlen (A und B) wurde auch eine Abstufung im Oxidationsgrad der
AK, nachweisbar durch Verschiebung des PZC in den neutralen bis sauren pH-Wert-Bereich,
erkennbar. Der Trend in der Abnahme des Sorptionspotenzials gegeniiber MCB korreliert gut
mit dem AusmaR der Verschiebung des PZC, d. h. mit der Erhéhung des Gehalts an sauren
sauerstoffhaltigen Oberflachenzentren in Abhangigkeit vom Oxidationsgrad. Das hohe
Sorptionspotenzial der AK ist u. a. auf einen hohen Anteil an Mikroporen und damit verbunden
auf eine grofie innere Oberflache zurlickzufiihren. Es konnte bereits gezeigt werden, dass das
Kohlenstoffgerlst der AK infolge der oxidativen Vorbehandlung nicht signifikant zerstért wird
(Abschnitt 4.2.1). Die drastische Erniedrigung des Sorptionspotenzials der AK ist vermutlich auf
die Oxidation der Porenoberflache (der funktionellen Oberflachenzentren) und damit verbunden
der Erhdhung der Hydrophilie der inneren AK-Oberflache zuriickzufithren. Infolge dessen
werden die Wechselwirkungen mit dem hydrophoben Schadstoff energetisch unginstiger.
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Abbildung 30: Sorptionsisothermen von MCB an unbehandelten und behandelten Aktivkohlen (links: AK-
Chargen A, Auzoz, Arinos,1 SOWie Aoz, Cax = 100 - 1000 mg I, cgesmcs =50 mg I'!, pH = 7; rechts: AK-
Chargen By, Brzoz 1 und Biizoz2, Cak = 100 - 1000 mg I, Cyes s = 50 mg I, pH = 7)

Sorption von Modellverbindungen an Aktivkohlen in Gegenwart von anionischen organischen
Substanzen

Um den Einfluss der Beladung von AK-Kolloiden mit SDBS oder HA auf die Sorptions-
eigenschaften gegentiber organischen Verbindungen zu untersuchen, sind 2 Strategien
denkbar:

1) Beladung der AK mit dem Stabilisator und anschlieBende Zugabe der organischen
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Modellverbindung und

2) Beladung der AK mit der Modellverbindung und danach Zugabe des Stabilisators.

Die erste Variante stellt die technisch relevantere Methode dar, da die AK-HA-Suspension ex-
situ hergestellt und anschlieRend injiziert wird. Das heif}t, die AK kommt erst im
Grundwasserleiter mit der zu entfernenden Komponente in Kontakt.

Sorption von MCB an AK in Gegenwart von SDBS

In Abbildung 31 sind die Sorptionsisothermen von MCB an der AK By in Abhangigkeit von der
SDBS-Beladung der AK dargestellt. Bei diesen Ansatzen wurde die Aktivkohle zuerst mit SDBS
beladen. Anschlieend wurde die Modellverbindung MCB zugegeben und das System erneut
Aquilibriert (Strategie 1). Die Zugabe des MCB fiihrte nicht zu einer signifikanten Anderung der
Konzentration des frei gelésten SDBS-Anteils. Die Beladung der AK mit SDBS kann deshalb als
konstant betrachtet werden.

Tabelle 34: Sorption von MCB an SDBS-

25 - beladenen AK-Kolloiden By - Auswertung nach
, Freundlich (Strategie 1, cao=100 mg I"",
° i o ° Cges.SDBS - O: 5: 25 mg l-1| Cges.MCB =10-100 mg ['1.
204 i or=T)
o /¢ e
QIE“ 15 | ° o Qso,s0Bs Cges.sm:s ! K,
= ¢ 7 7 [Ma%] [mg I']
Q 3
s 104/ 0 0 0,32 [100000
o 8
% fa © q(B0,SDBS) =0 Ma% 5 5 0,46 40000
N =
% = q(B0,SDBS) = 5 Ma%
L + (B0.SDBS) = 20 Ma% 20 25 0,53 50000
04 . :
0 20 40 "Kr [(mg kg™")(1 mg™)"]

cw, mce [mg 1]

Abbildung 31: Sorptionsisotherme fir MCB an SDBS-beladenen Aktivkohlen B, (Strategie 1,
cao =100 mg "', Cges;spms = 0, 5, 25 mg I'', Cgesmca = 10-100mg "', pH = 7)

In Gegenwart von SDBS verlauft die Sorptionsisotherme fiir MCB mit zunehmender SDBS-
Beladung im Anfangsbereich flacher, wéhrend die Sattigungsbeladung der AK mit MCB auch in
Gegenwart von SDBS im gleichen Bereich liegt (Abbildung 31). Ein steiler Anstieg der
Sorptionsisothermen im Anfangsbereich ist auf spezifische Wechselwirkungen, wie z. B. der An-
lagerung an bevorzugten Sorptionsplatzen, zuriickzufiihren. Vergleicht man die Freundlich-
Koeffizienten der AK-Kolloide mit und ohne SDBS-Beladung, so wird eine Abnahme des Ke-
Wertes sowie eine Zunahme des Freundlich-Koeffizienten n™' mit zunehmender SDBS-Beladung
der AK deutlich (Tabelle 34). Die flacheren Anstiege der Sorptionsisothermen in Gegenwart von
SDBS sprechen fir Konkurrenzeffekte zwischen den SDBS- und MCB-Molekilen um die
bevorzugten Sorptionsplatze der AK.

Die Sorptionskapazitat der AK fur MCB wird in Gegenwart von SDBS (Qgo,spss = 20 Ma%) nur
wenig beeinflusst. Fiir eine technische Anwendung der AK als Sorbens sind die Anderungen
der Adsorptionseigenschaften fur die Kontaminanten zu beriicksichtigen. Welcher Isothermen-
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bereich fiir die Auslegung einer AK-Barriere relevant ist, hangt von den Kontaminanten-
konzentrationen im zu behandelnden Grundwasser ab. Die SDBS-beladene AK wiirde
gegeniiber der nativen AK demnach eher bei niedrigen Kontaminantenkonzentrationen ein ver-

ringertes Sorptionspotenzial aufweisen, wéhrend bei hohen Kontaminantenkonzentrationen
moglicherweise kein Unterschied besteht.

Sorption von MCB an AK in Gegenwart von HA

Aus der Literatur ist bekannt, dass infolge der Adsorption von NOM die nutzbare Sorptions-
kapazitat der AK fir die zu entfernenden Schadstoffe im Vergleich zu den Einzelstoff-
Isothermen erheblich verringert werden kann [Kilduff und Karanfil 2002, Quinlivan et al. 2005].
Dieser so genannte Foulingeffekt ist beispielsweise aus der Reinigung von Grundwéssern mit
AK-Filtern oder aus der Trinkwasserreinigung bekannt. Die hier eingesetzte HA ist ein Produkt,
das durch Extraktion von Braunkohle erhalten wird. Im Vergleich zu aquatischen Huminséuren
besitzen kohlestdmmige Humins&uren ein héheres Molekulargewicht. Sie sollten daher weniger
gut in das Porensystem der AK eindringen kénnen, so dass der Foulingeffekt fiir kohlestammige
Huminsauren mdglicherweise weniger stark ausgepragt ist als fur aquatische Huminsauren und
Fulvos&uren [Kilduff und Karanfil 2002, Kilduff et al. 1996, Quinlivan et al. 2005].
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Abbildung 32: Sorptionsisothermen von MCB an AK By in Gegenwart von HA und Kalziumionen (links:
Strategie 1: Beladung der AK mit HA und nachfolgende Zugabe von MCB, blau: cgo =100 mg ™",
Cgesmca = 10-100mg I, lila: cgo=100mg I, cua=50 mg I, Coespon=5-100mgl", Comor =0 mM.
braun: cao=1g 1", cya=500mg ", Coesmcs =50-400mgI”, cespr =2 mM, in Gegenwart von 2 mM
Kalziumionen konnte die Beladung der AK mit HA nicht bestimmt werden); rechts: Strategie 2: Beladung
der AK mit MCB und danach Zugabe von HA (cgg=100mgl”, Cgesta = 50 mg I, Cgesmce = 10 -
100 mg I”", vor HA-Zugabe: tequ = 0 h, Aquilibrierungszeit nach der HA-Zugabe: teq,i = 2 und 24 h)

Es wurden die Sorptionseigenschaften der AK By gegeniiber MCB in Abhangigkeit von der HA-
Beladung in An- und Abwesenheit von Kalziumionen aufgenommen und miteinander verglichen.
Beim Einsatz von entionisietem Wasser als Disperisonsmittel wurden Sattigungsbeladungen
der AK mit HA von 7 -8 Ma% erreicht. Die Probleme bei der Bestimmung der Sorptions-
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isothermen in Gegenwart von Kalziumionen wurden bereits in Abschnitt 4.3.3 diskutiert.

Um die Konkurrenzeffekte zwischen HA und MCB um die Sorptionsplatze der AK zu unter-
suchen, wurden zu einer mit MCB-beladenen AK HA zugegeben und die Konzentration des frei
gelésten MCB-Anteils in Abhéngigkeit von der Aquilibrierungszeit verfolgt. Nach der Zugabe
von HA zu einer mit MCB beladenen AK wurde kein signifikanter Anstieg der Konzentration des
frei gelésten MCB-Anteils bestimmt (Strategie 2, Abbildung 32). Dies spricht dafiir, dass die HA
nicht in das Porensystem der AK eindringt, d. h. vermutlich nur an der dufieren Oberflache
sorbiert wird.

Bei der Untersuchung des Sorptionspotenzials von MCB an HA-beladenen AK-Kolloiden kann
die HA-Beladung der AK-Kolloide als konstant betrachtet werden (Strategie 1). Das MCB-
Molekil ist wahrscheinlich nicht in der Lage, die adsorbierte HA von der Oberflache zu ver-
dréngen. Auf Grund ihrer makromolekularen Struktur kénnen sich HA-Molekiile tGber mehrere
Bindungsstellen an der AK anlagern, so dass die Adsorptionsenergie fur die HA-Molekiile héher
sein sollte als die fir MCB-Molekiile.

Sowohl in Abwesenheit als auch in Anwesenheit von Kalziumionen wurde kein signifikanter
Einfluss der HA-Beladung auf die Sorptionseigenschaften der AK gegeniber MCB im Vergleich
zur nativen AK deutlich (Abbildung 32). Unter den angewendeten Bedingungen ist die
Sorptionswirkung der HA gegentliber MCB vernachlassigbar gering. Die experimentellen Befun-
de liefern keine Hinweise fUr einen Foulingeffekt infolge der Beladung der AK mit kohlestam-
miger HA. Das heilt, die Sorption der Schadstoffe wird durch die adsorbierte HA praktisch nicht
behindert. Positiv festzuhalten ist, dass die Adsorption der kohlestdmmigen HA auch in Gegen-
wart von Kalziumionen, wo die Bildung von HA-Agglomeraten beobachtet wurde, nicht zu einer
Verstopfung oder Blockierung des Porensystems der AK fithrt. Ahnliche Befunde wurden von
Quinlivan et al. [2005] fur die Adsorption von verschiedenen organischen Verbindungen an
granuldren Aktivkohlen in Gegenwart von héhermolekularen NOM-Fraktionen beschrieben.

4.6 Aufbau von Sorptionsbarrieren durch Einspiilung und Immobilisierung von
kolloidaler Aktivkohle unter realititsnahen Bedingungen

Nachdem in vorangegangenen Abschnitten die Steuerungsparameter fir den Transport von
AK-Kolloiden beim Durchgang durch porése Materialien unter Modellbedingungen identifiziert
wurden, sollte eine mit nativem Sedimentmaterial gefiillte S&ule unter Anndherung an realitats-
nahe Bedingungen mit AK beladen werden (Simulation der AK-Injektion). Im zweiten Schritt
sollte der Nachweis erbracht werden, dass eine auf diese Weise aufgebaute AK-Barriere fur die
Retardierung der im vorbeistrémenden Wasser gel6sten organischen Verbindungen zur Ver-
figung steht. Um Aussagen darlber zu treffen, sollte das native Sorptionsvermégen des
Sedimentmaterials mit dem nach der AK-Beladung verglichen werden. Dazu wurden S&ulen-
versuche mit gesiebtem sowie ungesiebtem Sedimentmaterial durchgefiihrt.

4.6.1 Auswahl einer injizierbaren Suspension

Auf Grundlage der bisher dargestellten experimentellen Ergebnisse sollte eine stabile und damit
injizierbare Suspension fir den Ubergang zu realitdtsnahen Bedingungen ausgewahlt werden.
Die Stabilitit der AK-Suspensionen im neutralen pH-Wert-Bereich und die Transporteigen-
schaften der Kolloide beim Durchgang durch porése Medien konnten durch verschiedene
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Vorbehandlungsmethoden verbessert werden. Im Hinblick auf die Ubertragbarkeit des Systems
in den technischen Malstab ist eine kritische Betrachtung der Methoden beziiglich der Vor- und
Nachteile (z.B. technische Umsetzbarkeit, Praktikabilitat, Einfluss auf die Sorptionseigen-
schaften der AK, Umweltvertraglichkeit sowie Kosten) unerlasslich.

Im Vergleich zur Imprégnierung der AK-Kolloide mit SDBS oder HA ist eine oxidative
Vorbehandlung der Kolloide arbeitsaufwendiger und damit mit héheren Kosten verbunden. Da
eine oxidative Vorbehandlung und vor allem deren Aufarbeitung technisch schwierig realisierbar
sind, sollten diese Schritte vor dem Mahlvorgang an granuldrer AK durchgefiihrt werden. Bei
Einsatz von gréberem Ausgangsmaterial erhdhen sich auch die Mahlkosten.

Die Umweltfreundlichkeit des Verfahrens wird durch den Zusatz von synthetischen Tensiden
eingeschrankt. Um diesem Argument entgegenzuwirken, wurde ein anionisches Tensid
gewahlt, das relativ gut biologisch abbaubar ist.

Von den getesteten Methoden ist die Beladung der AK mit den kohlestdmmigen Humins&uren
als aussichtsreichste einzuschétzen. Gegeniber anionischen Tensiden besitzen die getesteten
Humins&duren vor allem den Vorteil, dass sie natiirliche, nicht toxische Zusatzstoffe darstellen,
eine hohere Toleranz gegeniiber Kalziumionen zeigen und damit fiir einen praktischen In-situ-
Einsatz besser geeignet sind. Die Genehmigungsfahigkeit eines In-situ-Verfahrens auf der
Basis von AK und HA sollte aus umweltrechtlicher Sicht keine Probleme bereiten. Eine lang-
same Desorption der HA von der AK dirfte als nicht umweltschédlich einzustufen sein. Eine
Remobilisierung der immobilisierten AK-Kolloide infolge der Desorption von HA ist nicht zu
erwarten, da dadurch deren Oberflachenladungsdichte erniedrigt und ihre Immobilisierung be-
gunstigt wird. Darlber hinaus sind Huminsduren auch in groen Mengen technisch gut
verfugbar. Die Kostenerhdhung durch den Einsatz von HA im Massenverhitnis AK:HA = 2:1
liegt in einem vertretbaren Rahmen. Dies soll anhand folgender Kostenabschitzung verdeutlicht
werden, wobei Xuaniung fUr die Kosten des Mahlprozesses steht.

eingesetzte AK-Menge: 1tAK = (2000 + Xpmaniung) €

benétigte HA-Menge: 0,5tHA =500 €

Bei der 6konomischen Betrachtung der Vorbehandlungsmethoden der AK sind auch die
Sorptionseigenschaften der verschiedenen vorbehandelten Aktivkohlen gegeniiber typischen
Grundwasserkontaminanten ein wichtiges Kriterium, da dadurch die Standzeit einer AK-Barriere
und die einzubringende AK-Menge bestimmt werden. In Kapitel 4.5.2 wurde deshalb der
Einfluss der verschiedenen Behandlungsmethoden auf die Sorptionseigenschaften der AK
gegeniber organischen Verbindungen diskutiert. Im Fall der HA-beladenen AK werden die
Sorptionseigenschaften der AK gegentiber MCB nicht signifikant beeinflusst. Dariiber hinaus
wurde gezeigt, dass in Gegenwart von HA eine homogene Beladung der Sandschiittung in
einer Saule mit AK-Kolloiden moglich war (1=18 cm). Im Gegensatz dazu wurden unter
vergleichbaren Bedingungen beim Einsatz von nativen, nasschemisch behandelten oder SDBS-
beladenen AK-Kolloiden immer die Bildung von AK-Agglomeraten sowie deren unkontrollierbare
Ablagerung am S&ulenanfang (ein inhomogenes Ablagerungsprofil) beobachtet. Weiterhin sind
in Gegenwart von HA méRige lonenstérken tolerierbar, die allerdings geringer sind als sie fur
bestimmte Grundwésser auftreten konnen (z. B. Leitungswasser Leipzig: ccaz+ = 4 mM, Grund-
wasser Bitterfeld: ccaz+ 25,5 mM [Weilk et al. 1997]). Die lonenstérke des Grundwassers wird
mafgeblich durch die hartebildenden lonen Magnesium und Kalzium bestimmt. Die Verwen-
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dung von teilentsalztem Wasser als Dispersionsmittel sowie die Injektion von teilentsalztem
Wasser in einen bestimmten Bereich des Aquifers (Vorspllung des Aquifers) stellt eine tech-
nisch gut realisierbare Variante dar. Positiv festzuhalten bleibt, dass infolge der Tolerierung von
maRigen lonenstédrken in Gegenwart von HA die Praktikabilitdt des Verfahrens malgeblich
erhéht werden kann. Damit scheint ein geeignetes System fur die Testung des Systems unter
realitdtsnahen Bedingungen (d. h. Einsatz von realen Sedimentmaterialien) gefunden zu sein.

4.6.2 Sdulenversuche unter Einsatz von verschiedenen nativen Sedimentmaterialien

Fur die Testung des Systems im halbtechnischen Malstab sollte ein représentatives Sediment-
material ausgewihlt werden. Unter anderem stand dabei die Fragestellung im Mittelpunkt, ob
Vorhersagen der Anwendbarkeit der Methode bei Kenntnis der standortspezifischen
(geologischen) Parameter méglich sind. Dafur wurden drei native Sedimentmaterialien von
verschiedenen Standorten als S&ulenmaterialien eingesetzt und das Transportverhalten von
HA-beladenen AK-Kolloiden unter realitdtsnahen Bedingungen untersucht. Auf eine breite Vari-
ation der experimentellen Bedingungen (z. B. pH-Wert, lonenstarke, HA-Beladung der AK-
Kolloide), d.h. die Suche nach einem spezifischen optimalen System fir jedes einzelne
Sedimentmaterial, wurde dabei verzichtet. In Untersuchungen zur Stabilitdt der Suspensionen
in Gegenwart von Kalziumionen (Ccaz+ = 2 mM) konnte das AK-HA-System cgg = 100 mg I'" und
cha = 50 mg I als stabil identifiziert werden.
Die Salzgehalte von Grundwassern schwanken z. T. erheblich (betrachtet werden dabei
hauptsédchlich die Konzentrationen der wasserhartebildenden lonen) und liegen fur Grund-
wasser typischerweise im Bereich von einigen Millimol pro Liter ([Freeze und Cherry 1979], z. B.
Grundwasser Bitterfeld: ccap+ 2 5,5 mM [Weilk et al. 1997]). Auf Grund der Instabilitdt der AK-
HA-Suspensionen bei einer Ca**-Konzentration 2 2 mM ist die Verwendung von teilentsalztem
Wasser als Dispersionsmittel sowie ein Vorsplilen des zu behandelnden Bereichs erforderlich.
Die Absenkung der lonenstarke des FlieRmittels kann zwei Effekte hervorrufen:

e Ablosung des anhaftenden nativen Feinkornanteils vom Sedimentmaterial

(Remobilisierung von nattrlichen Kolloiden) [Hofmann 2004] und
e Rulcklésung von Salzen und Mineralien aus der Gesteinsmatrix [Hélting und Coldewey
1996].

Um Aussagen iber mégliche Auswirkungen der lonenstarkeabsenkung auf die hydraulischen
Parameter, z. B. durch Verklebungen von Porenrdumen infolge der Verlagerung des Feinkorn-
anteils, abzuschétzen, wurden in den Saulenversuchen die Leitfahigkeit des Eluats sowie der
remobilisierbare Anteil der Feinkornfraktion im Eluat in Abhangigkeit von den Eigenschaften des
FlieBmittels verfolgt. Unter den in den S&ulenversuchen angewandten Bedingungen
(Ceaz+ =21 mM und pH=7) betrug der Anteil an abldsbarem Feinkorn fir die eingebauten
Sedimentmaterialien < 0,05 Ma%. Auch beim Einbau des Sedimentmaterials Wallendorf W2,
das den héchsten Gehalt an Feinkorn enthielt, wurde kein signifikanter Austrag der Feinkorn-
fraktion durch Variation des Salzgehaltes des FlieRBmittels in den Saulenversuchen beobachtet.
Dariiber hinaus wurden keine signifikanten Anderungen der Leitfahigkeit des FlieRmittels am
Saulenausgang im Vergleich zum S&uleneingang detektiert. Das heiftt, die nativen Sediment-
materialien sind prinzipiell fur die Untersuchungen geeignet. Bei den getesteten Sediment-
materialien handelt es sich um sandig-kiesige Materialien mit relativ geringen Feinkornanteilen.
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Um den Einfluss der chemischen und morphologischen Heterogenitit des Sedimentmaterials
auf die Mobilitdt der AK-Kolloide zu untersuchen, wurden als Saulenmaterialien gesiebte
Sedimentfraktionen (d < 2 mm (Q5, W1, Z1) und d = 250 - 1000 uym (Q86, W2, Z2)) eingesetzt.
Die experimentellen Befunde zeigen, dass der mobile Anteil der AK-Kolloide unter den ange-
wendeten Bedingungen von der Art des Sedimentmaterials abhéngig ist

Tabelle 35). Unter vergleichbaren Bedingungen nimmt der mobile Anteil der AK-Kolloide fiir die
verschiedenen Sedimentmaterialien in folgender Reihenfolge ab: Q5> Z1>>W1 sowie
Q6 > 72 >> W2. Entsprechend der Ergebnisse der Siebanalysen (Tabelle 36) misste der
Einfluss der KorngréRe des Sedimentmaterials auf die Mobilitat der AK-Kolloide bei Einsatz der
fraktionierten und unfraktionierten Siebfraktionen des Sedimentmaterials Zeitz am deutlichsten
werden, da dieses den héchsten Feinkornanteil aufweist. Fir dieses Material wurde allerdings
kein signifikanter Effekt beobachtet. Im Gegensatz dazu wird fiir das Sediment aus Wallendorf
(W) eine Abnahme der AK-Konzentration im FlieBmittel tber die Saulenlénge von
18 cm sichtbar, wenn anstelle der gesiebten Fraktion W1 die stark heterogene Siebfraktion W2
eingebaut wurde.

Tabelle 35: Vergleich der Mobilititen der AK-Kolloide B, in Abhingigkeit von der Ca®*-Konzentration des
FlieBmittels und dem verwendeten Sedimentmaterial (S&ulenapparatur: $1 (1 = 18 cm), u=2,8 cmmin”,
Caoein = 25 Mg 1", Chaen =5 mg i Aufgabevariante 1, FlieRmittel: CaCl,-Lésungen, pH = 7), Werte aus
dem Plateaubereich ermittelt (Cgpaus = konstant, gseq so > 0,01 Ma%))

Ccaz+ =1 mM Ccaz+ = 2 MM
Sedimentmaterial Mmobigo * 20 [%] | Mmobiien * 20 [%]

Q5 80 + 2 70 + 3
Q6 82 + 4 70+ 5
Z1 76 + 2 65 & 5
z2 74 + 6 78 + 6
W1 25 + 7 <5

w2 48 + 3 10 + 8

Der Anteil der Feinkornfraktion setzt sich aus einer absiebbaren und einer am Sedimentmaterial
anhaftenden Fraktion zusammen. Die getesteten Sedimentfraktionen wurden mittels Trocken-
siebung gewonnen. Dabei wird die anhaftende Feinkornfraktion nicht entfernt. Die Siebanalyse
sowie die Bestimmung des Gehaltes an dispergierbarem Feinkorn der nativen Sediment-
materialien zeigten, dass fur das Sedimentmaterial W der Feinkornanteil iiberwiegend an die
Mineralkornoberflache gebunden ist und somit nur in einem geringen Umfang durch Siebung
entfernt werden kann. Im Vergleich dazu kann der Anteil an Feinkorn fir die Materialien Z und
Q durch Siebung fast vollsténdig entfernt werden. Anhand der durchgefiihrten Untersuchungen
kénnen keine Aussagen Uber die Verteilung des Feinkornanteils in den verschiedenen Sieb-
fraktionen getroffen werden. Die Reihenfolge in der Abstufung der Mobilitdt der AK-Kolloide fiir
die nach oben abgesiebten Sedimentfraktionen (Q5, Z1 und W1) korreliert gut mit der
Abstufung in den Gehalten an dispergierbarem Feinkorn, die fir die nativen
Sedimentmaterialien im Batchversuch bestimmt wurden. Das heilt, je héher der Gehalt an
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dispergierbarem Feinkorn in dem Sedimentmaterial ist, umso geringer ist die Mobilitat der AK-
Kolloide.

Tabelle 36: Siebanalyse der Sedimentmaterialien Zeitz, Wallendorf und Welferlingen fur die Fraktion mit
ds2mm

Anteile [Ma%]
Siebfraktion [mm] Z1 W1 Q5
0,62 -2 58,8 33,2 9,3
0,25-0,62 29,3 61.8 74,2
0,063 - 0,25 9,8 4,7 16,5
< 0,0063 2,1 0,3 <01

Bei geringen lonenstérken wird die Depositionsrate fur die Anlagerung der negativ geladenen
Kolloide an Mineralkornoberflichen, die eine negative Brutto-Oberflichenladung aufweisen,
malgeblich durch das Ausmaf der chemischen Mikroheterogenitdten bestimmt [Liu et al. 1995,
Song et al. 1994]. Bei neutralem pH-Wert sind Fe-, Al- und Mn-Oxide positiv geladen. Diese
Oxide sind iberwiegend in der Feinkornfraktion zu finden. Mit Hilfe einer geeigneten
Untersuchungsmethode (ESCA) zur Charakterisierung von Feststoffoberflichen wurde die
Elementzusammensetzung der Oberflichen der eingesetzten fraktionierten Sediment-
materialien charakterisiert. Tendenziell stimmt die beobachtete Abstufung der Mobilitat der AK-
Kolloide fiir die fraktionierten Sedimentmaterialien (d = 250 - 1000 um) mit der Abstufung in den
Gehalten an Eisen, Mangan und Aluminium auf den Sedimentoberflichen lberein (ESCA-
Ergebnisse, Tabelle 37). Vermutlich kann die geringe Mobilitit der AK-Kolloide beim Durchgang
durch das Sedimentmaterial W auf das Vorliegen von elektrostatischen Anziehungskraften
zwischen den negativ geladenen AK-Oberflichen und den positiv geladenen Eisen-,
Aluminium- und Manganoxiden in der Feinkornfraktion zurlickgeflhrt werden. In Abschnitt 4.4.1
wurde bereits gezeigt, dass der Einfluss der PartikelgréRe der Mineralkorner auf die Mobilitét
der AK-Kolloide gering ist. Dariiber hinaus konnten auch die morphologischen Eigenschaften
von Feinkornanhaftungen auf den Mineralkérnern (z. B. Ausbildung von Kiilfen und Kanten) die
Ablagerung der AK-Kolloide beglinstigen.

Tabelle 37: Elementzusammensetzung der Oberfldchen der Sedimente nach ESCA (Angaben in Atom%)

Element
Sedimentmaterial Al [Atom%)] Mn [Atom%] Fe [Atom%]
Q6 5,9 0,1 0,4
z2 9,5 0,1 0,1
W2 10,9 0,9 0,8

Dariiber hinaus wurde beim Einsatz der unbehandelten Sedimentmaterialien eine Zunahme des
mobilen Anteils der Kolloide mit zunehmender AK-Beladung des Sedimentmaterials beobachtet.
Dieser in der Literatur als Blocking-Effekt beschriebene Effekt ist in Abhangigkeit vom ein-
gesetzten Sedimentmaterial und den FlieRbedingungen mehr oder weniger stark ausgepragt
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[Schrick et al. 2004, Johnson et al. 1996]. Beispielsweise zeigten Johnson et al. [1996], dass
die Depositionsrate von Silikatkolloiden (dp = 0,3 pm) beim Durchgang durch Quarzsand-
schittungen mit zunehmender Eisenoxidbedeckung der Quarzsandoberflichen steigt. Weiter-
hin wurde bei konstanter Eisenoxidbeladung des Quarzsandes eine anfingliche Zunahme des
mobilen Anteils der Silikatkolloide im Eluat mit zunehmender Betriebszeit beobachtet [Johnson
et al. 1996].

In Abbildung 33 soll der fir die AK-Kolloide beobachtete Blocking-Effekt am Beispiel des
Sedimentmaterials Q5 verdeutlicht werden. Bei der 1. AK-Aufgabe erreicht der mobile Anteil
erst nach ca. 6 aPV einen konstanten Wert, wahrend bei der 2. AK-Aufgabe auf die ,AK-
vorbeladene” Siule der Plateaubereich bereits nach 2 aPV ausgebildet wird. Bei der 1. AK-
Aufgabe auf ein frisches Sedimentmaterial wird ein geringer Anteil der AK-Kolloide an bevor-
zugten Anlagerungsstellen abgelagert. Die experimentellen Ergebnisse sprechen dafiir, dass
deren Anzahl ist gering, da fur alle getesteten Sedimentmaterialien bereits bei niedrigen AK-
Beladungen (gseqso < 0,01 Ma% entsprechend einem Bedeckungsgrad von < 7 %, Annahmen:
dgo.parikes = 1 UM und eine homogene Verteilung der AK entlang der Sedimentschiittung) eine
Zunahme des mobilen Anteils der AK-Kolloide sowie das Erreichen eines Plateaus beobachtet
wurde. Damit spielt die Anlagerung an diesen bevorzugten Stellen fiir das Erreichen einer
praktisch relevanten Beladung von Sediment mit AK keine entscheidende Rolle. Es ist nicht
auszuschlielen, dass auch die Adsorption von HA an Sedimentmaterialien zur Absattigung der
bevorzugten Ablagerungsstellen beitragt [Tipping 1981].
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Abbildung 33: Beladung des Sedimentmaterials Q5 mit HA-beladenen AK-Kolloiden (S3ulenapparatur:
S1 (I=18cm), u=28cmmin”, PV=9,5ml, Cagen=20mgl’, Aufgabevariante 1, cupen=10mgl’,
FlieBmittel: CaCly-L&sung, cgaz: =2 mM, pH = 7)

Die dargestellten experimentellen Befunde zeigen deutlich, dass Saulenversuche mit dem
Standortmaterial fur eine Vorhersage der Mobilitit der AK-Kolloide unter den standort-
spezifischen Bedingungen notwendig sind. Auf Grundlage der experimentell bestimmten Mobi-
litaten flr die HA-beladenen AK-Kolloide wurde das Zeitzer Sedimentmaterial als Saulen-
material fiir den Aufbau einer AK-Barriere und zur Uberpriifung der Retardierungswirkung der
eingesplilten AK-Barriere unter realitdtsnahen Bedingungen ausgewahlt.
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4.6.3 Saulenversuche mit gesiebtem Zeitzer Sedimentmaterial

Séulenversuche zur Einspiilung und _Immobilisierung von mit _Huminsdure beladenen
Aktivkohlekolloiden

Um den Aufbau einer AK-Barriere zu simulieren, wurde eine mit fraktioniertem Zeitzer
Sedimentmaterial (Z2) gefiilite Glassaule mit einer Lange von 100 cm bei einem pH-Wert des
FlieRmittels von 7 und unter Variation der Ca®*-Konzentration mit HA-beladenen AK-Kolloiden
impragniert. Es wurde bei einem konstanten AK-HA-Verhaltnis (Cgg ein:CHaein) VON 2:1 gearbeitet
und die Eingangskonzentration cggein (Und damit verbunden cpaein) stufenweise erhéht. Die ex-
perimentell bestimmten Mobilitidten der AK-Kolloide sind in Abhangigkeit von den Filterstrecken
und den FlieBbedingungen in Tabelle 38 zusammengestellt. Die angegebenen Werte fir den
mobilen Anteil der AK-Kolloide wurden aus dem unter den jeweiligen FlieRbedingungen sich
einstellenden Plateaubereich des Graphen Cgg aus/Cao.cin g€gen aPV entnommen.

Tabelle 38: Beladung einer mit Zeitzer Sedimentmaterial gefiilliten Saule mit HA-beladenen AK-Kolloiden
unter Variation der Ca*'-Konzentration sowie der AK-Eingangskonzentration cpgen (S&ulenapparatur: S3
(mit Probenahmestellen in verschiedenen Hohen: |=65und 100 ecm), Sedimentmaterial: Z2,
u=23cmmin”, PV =225 ml, & = 0,35, FlieRmittel: CaCl,-Lésungen, pH = 7)

I=65cm =100 cm
Phase| ccaz CBo,ein Cuaein | aPV' | Qzzeo [Ma%]’ [Mmopit %2 20| Mpoo = 20
[mM] | [mg 1] |[mgI"] [%] [%]
| 2 25 12,5 12 0,003 g 3
I 1 25 125 | 56 0,017 86 + 6 :
1] 1 50 25 71 0,021 94 + 9 70 +
v 1 100 50 104 0,033 93 £ 3 78 £
\ 2 100 50 136 0,046 84 =+ 5 75 &
VI 2 200 100 143 0,050 85 + 8 49 = 25
VI 1 200 100 158 0,061 84 = 2 78
VIII 1,5 200 100 163 0,064 73 + 11 83 +
IX 2 200 100 200 0,094 70 + 3 46 +

! bis zum Ende der jeweiligen Versuchsphase aPV
? bis zum Ende der jeweiligen Versuchsphase erzielte mittlere AK-Beladung des Sedimentmaterials

® Plateauphasen waren nach Beendigung der AK-Aufgabe unter diesen FlieRbedingungen noch nicht
erreicht

Bei einer Ca®*-Konzentration des FlieRmittels von Cca2+ £ 1 mM wurden bei der Aufgabe einer
HA-haltigen Lésung (ohne AK) =85 % der aufgegebenen HA von der Saule eluiert. Fir die
Gesamtkohlenstoffbilanz unter diesen Bedingungen wurde deshalb die Ndherung cya ein = Criaaus
zu Grunde gelegt. Bei einer Ca?-Konzentration des FlieRmittels von Ccaer = 2 mM wurde die
Bildung von HA-Agglomeraten beobachtet. In Voruntersuchungen wurde bestimmt, dass bei
einer Ca®-Konzentration von 2mM nur 20 % der aufgegebenen HA-Menge im Eluat
wiedergefunden wurden (Abschnitt 4.6.4). Fir die Gesamtkohlenstoffbilanzierung unter diesen
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Bedingungen gilt: cyaaus = 0,2:Chiaein.

Wahrend der Beladungsphasen wurden folgende bereits diskutierte Effekte beobachtet:

- Einfluss der lonenstarke auf die Mobilitdt der AK-Kolloide,

- kontinuierliche Abnahme der AK-Konzentration im FlieRmittel mit zunehmender
Transportstrecke,

- Blocking-Effekt bzw. Sattigungsph&nomen und

- gleichméRige Schwarzfarbung des Sedimentmaterials entlang des Packungsbettes.

Die Bildung und Ablagerung von AK-Agglomeraten wurde nicht beobachtet.

Mit Hilfe der Filtrationstheorie kénnen Aussagen (ber die méglichen Transportstrecken von
Kolloiden in porésen Medien getroffen werden. Deshalb solite (iberprift werden, ob das
Ablagerungsverhalten der HA-beladenen AK-Kolloide mit Hilfe der Filtrationstheorie beschreib-
bar ist. Bei allen getesteten Bedingungen wurde ein Trend zur verstirkten Abnahme des
mobilen Anteils der AK-Kolloide mit zunehmender Transportstrecke beobachtet (Abbildung 34

und Abbildung 35).

¢ c(Ca2+) =1 mM

o o c(Ca2+)=2mM
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Abbildung 34: Abhangigkeit des mobilen Anteils der AK-Kolloide von der Filterstrecke (Saulenapparatur:
83 (lges =100 cm), Sedimentmaterial: Z2, u=23cm min’, cggepn = 100 mg !, Chaein = 50 mg I,
Aufgabevariante 2, FlieBmittel: CaCl,-Lésungen, pH = 7)

Das heil3t, es kann kein einheitlicher, von der Transportstrecke unabhangiger Filterkoeffizient
Ar angegeben werden. Entsprechend Gl. 43 msste der mobile Anteil der AK-Kolloide nahezu
unabhéngig von der Eingangskonzentration der AK (cgqein) Sein. Beim Vergleich der Mobilitaten
der AK-Kolloide nach einer Transportstrecke von 100 cm, ist der mobile Anteil von der
Eingangskonzentration cgoein Unabhingig, wihrend bei einer Ca?-Konzentration von
Ccaz+ =2 MM eine stédrkere Abnahme der Kohlenstoffkonzentration im FlieRmittel Gber die
Sé&ulenlange bei héheren AK-Eingangskonzentrationen sichtbar wurde (Tabelle 38).



4 Ergebnisse und Diskussion 125

0.0 fmnzmoeo_
_ ] I R P
= .y a TETSse,
2-0,2 . . WS,
H | ~<
'-; n
5 0,4
@ a ¢(B0) = 50 mg/l, ¢(Ca2+) = 1 mM L
3]
=

-0,6 | & ¢(B0) = 200 mg/l, c(Ca2+) = 1 mM

o ¢(B0) = 200 mg/l, c(Ca2+) =2 mM
-0,8 \ T \ T ‘
0 20 40 60 80 100

| [em]

Abbildung 35: Abhangigkeit des mobilen Anteils der AK-Kolloide von der Filterstrecke (Séulenapparatur:
S3 (lges = 100 cm), Sedimentmaterial: Z2, u = 2,3 cm min”', cagicua = 2:1, Aufgabevariante 2, FlieRmittel:
CaCly-Losungen, pH =7)

Dies deutet auf zusatzliche Effekte, vermutlich eine zunehmende Agglomeration der Kolloide
hin. Eine Beschreibung des Ablagerungsverhaltens der Kolloide entlang der Sediment-
schiittung, d. h. Uber eine Léange von 100 cm, mit Hilfe der Filtrationstheorie ist nicht méglich.
Eine mdégliche Erkldrung dafir kann die PartikelgroRenheterogenitdt der eingesetzten AK-
Kolloide sein. Weiterhin kdnnen Agglomerationseffekte, die zu einer Verschiebung des
PartikelgréRenspektrums fiinren, oder Blocking-Effekte eine Rolle spielen. Unter den angewen-
deten Bedingungen wird bei niedrigen AK-Konzentrationen (Cgoein < 100 mg I') nur ein geringer
Einfluss der Ca®"-Konzentration auf die Mobilitat der Kolloide sichtbar. Sowohl die Erhéhung der
Ca®'- als auch der AK-Konzentration der Suspensionen kénnen die Agglomeration von Kollo-
iden begtinstigen. Die in Abschnitt 4.4.1 beschriebene Anreicherung oder Ablagerung von AK-
Agglomeraten in den Porenraumen wurde aber nicht beobachtet. Positiv festzuhalten ist, dass
die mobilen Anteile der AK-Kolloide nach einer Transportstrecke von 100 cm bei ccaz: =2 mM
und 1 mM noch = 50 % bzw. = 70 % betragen. Praktisch bedeutet dies, dass Transportstrecken
von einigen Metern erreicht werden kénnen.

Die AK-Aufgabe wurde bei einer Gesamtbeladung des Sedimentmaterials mit AK von ca.
0,1 Ma% beendet. Anhand der Bestimmung des mobilen Anteils der Kolloide Uber die verschie-
denen Probenahmestellen kann qualitativ abgeleitet werden, dass die AK nahezu gleichmafig
entlang der Saulenschittung abgelagert wurde.

Im Gegensatz zu den vorherigen S&dulenversuchen wurde der Fluss durch die S&aule nicht durch
Pumpen, sondern infolge eines hydraulischen Gefélles realisiert. Dadurch war es mdéglich,
Veranderungen der hydraulischen Eigenschaften der Sedimentschittung vor und nach der AK-
Beladung abzulesen. Durch Variation des Niveauunterschiedes zwischen dem Wasserspiegel
im Vorratsgefald und dem Auslauf der Saule (Schlauchende) konnte ein konstanter Fluss Uber
den gesamten Versuchszeitraum gewahrleistet werden. Um einen Fluss von 4 ml min™' tiber die
gesamte Versuchsdauer zu gewéhrleisten, war vor der AK-Aufgabe ein Niveauunterschied von
Ahsa = 6 cm und nach Beendigung der AK-Aufgabe (bei gQzz0 = 0,1 Ma%) von Ahgnge = 13 cm
notwendig. Daraus kénnen entsprechend des Darcy-Gesetzes [Holting und Coldewey 1996]
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folgende krWerte berechnet werden: kiz=1-10°ms (vor der AK-Beladung) und
Kizz-e0 = 0,5-10° m s (nach Beendigung der AK-Beladung). Nach Hélting und Coldewey [1996]
kann das Material als stark durchldssig eingestuft werden. Eine Absenkung des k~Wertes um
den Faktor 2 bei nur 0,1 Ma% AK-Eintrag muss als bedenklich eingeschatzt werden. Diese
Veranderung konnte ein Hinweis auf Verstopfungen des Porensystems infolge der Ablagerung
von AK in engen Bereichen des Poreninnenraums (Flaschenhilse) sein. Es kann aber nicht
ausgeschlossen werden, dass dieser Effekt auch ohne AK-Aufgabe z.B. infolge von
Kornumlagerungen des Packungsmaterials (Konditionierung der Séule) hervorgerufen wird. Um
fir die Praxis relevante allgemeingliltige Aussagen treffen zu kénnen, missen
Vergleichsexperimente ohne AK-Aufgabe durchgefilhrt werden.

Vor und nach der AK-Beladung des Sedimentmaterials (qz g =0und 0,1 Ma%) wurden
Durchbruchsversuche mit einem inerten Tracer (Nitrat, Pulsaufgabe) durchgefiihrt. Die
Durchbruchskurven von Nitrat vor und nach der AK-Beladung des Sedimentmaterials stimmen
in Form und Lage fir alle Probenahmestellen hinreichend genau tiberein. Aus diesen Befunden
kann abgeleitet werden, dass die Beladung des Sedimentmaterials mit AK nicht zu einer
signifikanten Reduzierung der Porositét fiihrte. Realistisch betrachtet, sind fiir eine praktische
Anwendung AK-Beladungen des Sedimentmaterials von bis zu 1 Ma% anzustreben. Aussagen
Uber mdgliche Auswirkungen auf die hydraulischen Parameter unter diesen Bedingungen
kdnnen zum derzeitigen Zeitpunkt nicht getroffen werden.

Aus Zeitgrinden konnten keine weiterfihrenden Untersuchungen zur Langzeitstabilitat des
Systems durchgefiihrt werden, sondern es wurde mit dem Durchbruchsversuch mit sorptions-
aktiven Tracern begonnen. Wahrend der Beladungsphase mit AK wurden aber Hinweise dafir
erhalten, dass die AK-Kolloide bei Einstellung von mobilitétsférdernden Bedingungen, wie z. B.
der Verringerung der lonenstérke des FlieBmittels, teilweise remobilisiert werden kénnen. Fir
die praktische Anwendung ist davon auszugehen, dass sich die lonenstirke der Wasserphase
auf den Wert des nativen Grundwassers erhéht. Eine Remobilisierung der immobilisierten AK
unter realititsnahen Bedingungen kann nahezu ausgeschlossen werden. Um die Frage zu
beantworten, ob eine gezielte Remobilisierung von beladenen AK-Kolloiden zum Zweck ihrer
Entfernung aus dem Aquifer méglich ist, sind weitere Untersuchungen notwendig.

Retardierung von organischen Substanzen an gesiebtem Zeitzer Sedimentmaterial

Um das natiirliche Riickhaltevermégen des fraktionierten Zeitzer Sedimentmaterials Z2 zu
charakterisieren, wurde die Sorptionsisotherme fiir Toluol an Z2 aufgenommen. Die Abnahme
der Konzentration des frei gelosten Toluol-Anteils wurde mittels Headspace-GC verfolgt. In
Vorversuchen unter Einsatz des nativen Sedimentmaterials konnte gezeigt werden, dass kein
mikrobieller Abbau von Toluol stattfindet. Die gemessene Abnahme der Konzentration des frei
geldsten Toluol-Anteils wird nur durch Sorption verursacht.

Das Sorptionsverhalten des Sedimentmaterials gegeniber Toluol wird durch eine nichtlineare
Isotherme beschrieben (Abbildung 36). Zur Auswertung wurden die Freundlich-Parameter
bestimmt (K¢ = 0,56 (mg kg™')(I mg™")"™ und n"" = 0,7). Das Sorptionspotenzial des Sediments Z2
ist auf Grund des niedrigen OC-Gehaltes (0,1 Ma%) gering. In OC-armen Grundwasserleitern
(OC-Gehalte < 0,2 Ma% [Schwarzenbach et al. 1993]) kann neben der Sorption einer orga-
nischen Verbindung am SOM auch die Sorption an der Gesteinsmatrix einen signifikanten
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Beitrag zum Ky-Wert liefern.
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Abbildung 36: Sorption von Toluol an Zeitzer Sedimentmaterial (Z2) (cz = 19gl", Cyes Toluol = 10 -
90 mg I, tequi = 12 h)

Weiterhin wurde die retardierende Wirkung des Sedimentmaterials Z2 auf die Modellverbind-
ungen Toluol und CF im Durchbruchsversuch untersucht. Dabei wurden die Verbindungen als
Puls aufgegeben. Beide Substanzen werden, wenn auch nur in einem geringen Ausmal, retar-
diert (Abbildung 37).
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1,0 1 r. = Toluol
0,8 1
|
% 06
£ t |
o
- |
0,4 4
0,2 -
0,0 o i ‘ ;
0 200 400 600 800

V [mli]

Abbildung 37: Durchbruchskurven eines inerten (Nitrat) und der sorptionsaktiven Tracer (Toluol und CF)
durch eine mit Zeitzer Sedimentmaterial gefiillte S&ule (Saulenapparatur: S3 (=100 cm),
Sedimentmaterial: Z2, u=23cmmin’, FlieBmittel: 1mM CaCl;, pH=7, Nitrataufgabe: 5 ml
10 mM KNO; innerhalb von 1 min in den FlieRmittelstrom, Aufgabe von Toluol und CF: 5 ml jeweils
100 mg | E je Komponente innerhalb von 1 min in den FlieRmittelstrom)
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Wie zu erwarten war, wurde qualitativ eine Abstufung der Retardierung fir CF und Toluol
entsprechend der Hydrophobie der Verbindungen beobachtet (Kow-Werte: Tabelle 33). Die
Peakformen des CF- und des Nitratpeaks sind vergleichbar, wahrend der Toluolpeak breiter
lauft und ein ausgeprégteres Tailing aufweist. Die aus den Peaks der sorbierenden
Verbindungen berechneten Trennstufenzahlen N (GI. 49) liegen im gleichen Bereich (Ntoiwo = 53
und Ngr = 64).

V_max z
N:5,54-[' ] Gl. 49

05

V™ Elutionsvolumen des Peakmaximums der Verbindung i

bos Peakbreite in halber Héhe
Wahrend des Versuches war die FlieRgeschwindigkeit annahernd konstant. Zur Berechnung

des Retardierungsfaktors RZF . konnen die Elutionsvolumina des Peakzentrums der

exp,i

SP

Durchbruchskurven (1. Moment oder Schwerpunkt) des inerten Tracers (Vio. ) und der
Modellverbindung i (V;*" ) herangezogen werden [Vanderborght und Vereecken 2001]:
ViSP
Rg:p‘l =VT Gl. 50

Tracer

Die Ermittlung des Schwerpunktes der Kurve ist nur dann méglich, wenn der gesamte Peak
einschlietlich des Tailings hinreichend genau beschrieben werden kann. Wenn letzteres nicht
zuganglich ist, wird in der Literatur das Elutionsvolumen, bis zu dem 50 % der aufgegebenen
Tracermenge im Eluat wiedergefunden werden, zur Bestimmung des Retardierungsfaktors
herangezogen [Schulz 1992, Riugge et al. 1999]. Dieser Punkt wird als Konzentrations-
schwerpunkt (KSP) bezeichnet und kann direkt aus der Durchbruchskurve abgelesen werden
[Schulz 1992].

Die Wiederfindung der organischen Verbindungen im S&ulenversuch wurde durch Integration
der Fléche unter der Konzentrations-Volumen-Kurve bestimmt. Fiur Toluol und CF wurden
290 % der aufgegebenen Menge im Eluat wiedergefunden, so dass davon ausgegangen
werden kann, dass die Durchbruchskurven nahezu vollstandig erfasst wurden. Unter Anwen-

dung von GI. 50 ergibt sich fir CF ein experimentell bestimmter Retardierungsfaktor am

SP —
exp,Toluol — 1 ’5'

Sedimentmaterial Z2 von RE, .= 1,2 und fiir Toluol von R
Das Sorptionsverhalten von Z2 sowie von Aktivkohlen gegeniiber organischen Verbindungen
wird durch nichtlineare Isothermen beschrieben, so dass GI. 10 nicht zur Berechnung des
theoretisch erwarteten Retardierungsfaktors herangezogen werden kann, da Ky vom Belad-
ungszustand des Sorbens und damit von der lokalen Konzentration des Sorptivs abhangig ist
[Worch 2004]. Im Allgemeinen sind Transportmodelle mit nichtlinearen Isothermen nur
numerisch IGsbar [Worch 2004]. Die Akzeptanz der Anwendung von vereinfachten Modellen ist
von der jeweiligen Frage- und Zielstellung abhangig.

Zur Bewertung der in den S&ulenversuchen bestimmten Retardierungsfaktoren wurden zwei
Grenzfélle fir den Eingangs- und den Ausgangsbereich der Sedimentschiittung betrachtet.

Am Saulenanfang liegt die héchste lokale Gesamtkonzentration des Sorptivs vor. Sie entspricht

der Konzentration im Aufgabepuls. Anhand der Sorptionsisothermen und des Phasen-
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verhaltnisses (Sediment/Porenwasser) kénnen die Konzentration des sorbierten und des frei
gelésten Anteils des Sorptivs sowie der entsprechende Ky-Wert berechnet werden. Im
Anfangsbereich werden die hochsten Beladungen des Sorbens mit Sorptiv und damit der
niedrigste Kyg-Wert (Kgmn) erreicht. Mit zunehmender Transportstrecke wird die lokale
Gesamtkonzentration des Sorptivs infolge der Peakverbreiterung geringer. Die mittlere
Konzentration des Sorptivs im eluierenden Peak kann nadherungsweise der Konzentration des
frei geldsten Anteils des Sorptivs im letzten S&ulenabschnitt gleichgesetzt werden. Damit kann
ein maximaler Kg-Wert (Kqmax) berechnet werden. Wie stark sich Ky min und Kgmax unterscheiden,
héngt vom Ausmall der Krimmung der Sorptionsisothermen in dem fir den S&ulenversuch
relevanten Beladungsbereich ab. Anhand der Werte fir Kgmin und Kgmax kann abgeschatzt
werden, in welchem Bereich der Retardierungsfaktor des Sorptivs bei der Elution lber die
Sedimentschiittung zu erwarten ist.

Tabelle 39: Vergleich zwischen den experimentell bestimmten und den theoretisch abgeschatzten
Retardierungsfaktoren und Kq-Werten fir Toluol an 22 (p.sn = 1,59 em?®, g5 =0,35, foc = 0,001)

Bestimmungsart Reraiici Ka [l kg™
experimentell 1,5 0,12¢
nach Isotherme, minimal 2,0° 0,2

nach Isotherme, maximal 3,7° 0,6

' nach GI. 50 berechnet
2 nach GI. 10 berechnet

Da die Sorptionsisotherme von CF an Z2 nicht bestimmt wurde, kann eine semi-quantitative
Auswertung nur fur Toluol vorgenommen werden. Der experimentell ermittelte und die

theoretisch abgeschéatzten Retardierungsfaktoren sowie die Kg-Werte fur Toluol sind in Tabelle

39 gegenlbergestellt. Dabei wurde folgende Abstufung gefunden Rgfpmum < RiinTelist

< RmaxTolol- Der im Sdulenversuch bestimmte Kg-Wert ist um den Faktor 2 - 6 geringer als die
anhand der Sorptionsisotherme berechneten Werte. Das bedeutet, unter den hier eingesetzten
experimentellen Bedingungen ist die Retardierung geringer als man unter
Gleichgewichtsbedingungen erwarten wirde. Eine mdgliche Ursache dafiir kann durch relativ
hohe Abstandsgeschwindigkeit (u=2,3 cm min™') bedingte unvollstandige Einstellung des
Sorptionsgleichgewichts fir Toluol zwischen Kornoberflache und Eluat sein. Die
Geschwindigkeit der Sorptions-Desorptions-Prozesse ist von der Geschwindigkeit des
Transports des Sorptivs an die und von der Kornoberflache (durch Konvektion und Diffusion)
sowie der intrinsischen Geschwindigkeit der Sorptions-Desorptions-Prozesse abhangig.
Welcher der Teilprozesse geschwindigkeitsbestimmend ist, kann aus den vorliegenden Daten
nicht festgestellt werden.

Die Charakterisierung der Siebfraktionen von Sedimentmaterialien vom gleichen Standort
ergab, dass der grofite Teil des SOM in der Feinkornfraktion vorliegt. Bei dem eingesetzten
Saulenmaterial handelt es sich um eine klassierte Fraktion, so dass eine anndhernd
gleichmaRige Durchstrémung des Packungsbettes angenommen werden kann. Beim Einsatz
von inhomogenerem Material wirde man eine ungleichmaRigere Durchstrémung erwarten. In
diesem Fall spielt der diffusive Transport des Sorptivs an die Mineralkornoberflache eine



4 Ergebnisse und Diskussion 130

wesentliche Rolle und kann geschwindigkeitsbestimmend sein. In Durchbruchsversuchen unter
Einsatz des unfraktionierten Zeitzer Sedimentmaterials sowie in Feldtracerexperimenten am
gleichen Standort wurden wesentlich geringere Retardierungsfaktoren fiir Toluol und Toluol-dg
bestimmt als man entsprechend des in Batchexperimenten bestimmten K,-Wertes erwarten
wirde [Godeke et al. 20086, Fischer et al. 2006], wobei die Abweichungen groRer waren als in
dem hier dargestellten Versuch. Vergleichbare Befunde sind in der Literatur auch fiir andere
Aquifersedimente dokumentiert [Holmen und Gschwend 1997, Larsen et al. 1992a und b].
Holmen und Gschwend [1997] fanden, dass Kg-Werte, die aus den in Saulenversuchen
beobachteten Retardierungsfaktoren von drei nativen Sanden ermittelt wurden, um den Faktor
2-20 geringer waren als die in Batchexperimenten bestimmten. Sie interpretieren diese
Befunde mit einer unvollstidndigen Zugénglichkeit des SOMs in der Saule unter den gewahlten
experimentellen Bedingungen.

Zusammenfassend kann festgehalten werden, dass das getestete Sedimentmaterial (Z2) nur
eine geringe Retardierungswirkung fur (maRig) hydrophobe Verbindungen besitzt.

Retardierung von organischen Verbindungen an mit Aktivkohle beladenem Zeitzer

Sedimentmaterial

Neben dem Aufbau der AK-Barriere sollte deren Wirksamkeit, d.h. die Frage, ob die
immobilisierte AK fiir die Sorption der im Wasser gelésten Verbindungen zur Verfiigung steht,
Uberprift werden. Dazu wurden als Modellverbindungen CF und DCM ausgewéhit. Diese wenig
hydrophoben Verbindungen wurden aus experimentellen Griinden eingesetzt, um die Zeitdauer
bis zur Elution der sorbierenden Verbindungen zu begrenzen. Theoretische Abschéatzungen der
Retardierungsfaktoren fir starker hydrophobe Verbindungen, wie z. B. PAKs oder BTEX'®,
ergaben, dass Sdulenversuche mit diesen Verbindungen Versuchszeiten erfordern, die im
Rahmen der Arbeit nicht realisierbar waren.

Im Durchbruchsversuch wurde eine pulsférmige Aufgabe der Verbindungen CF und DCM
durchgeflhrt. Das Durchbruchsverhalten der beiden Verbindungen wurde in Abhangigkeit von
der FlieBstrecke verfolgt (Abbildung 38). Wie erwartet, werden die Peaks der sorptionsaktiven
Verbindungen mit zunehmender Transportstrecke breiter und flacher. Die Durchbruchskurven
von CF weisen mit zunehmender Transportstrecke ein stirkeres Tailing auf. Auf Grund des
hydrophoberen Charakters von CF im Vergleich zu DCM und damit verbunden der gréferen
Sorptionsneigung von CF an AK ist der Effekt der Peakverbreiterung fiir CF starker ausgepragt
(vor allem bei | = 100 cm sichtbar). Die Wiederfindungen von DCM und CF nach einer FlieR-
strecke von 80 cm betrugen = 90 % und 2 85 %. Nach einer FlieRstrecke von 100 cm wurden
290 % sowie 2 75 % der aufgegebenen DCM- bzw. CF-Menge im Eluat wiedergefunden. Wahr-
scheinlich kann die geringere Wiederfindung von CF gegeniiber DCM auf eine unvollstandige
Erfassung des CF-Peaks zuriickgefiihrt werden. Die experimentellen Befunde sprechen fiir eine
reversible Sorption der organischen Verbindungen an der AK.

3 Benzol, Toluol, Ethylbenzole und Xylole
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Abbildung 38: Durchbruchskurven von DCM (links) und CF (rechts) an AK-beladenem Sedimentmaterial
in Abhangigkeit von der FhefLstrecke (Saulenapparatur: S3 (lges = 100 cm), Sedimentmaterial: Z2 mlt
Qz280 = 0,1 Ma%, u=2,3cm min”', Aufgabe von CF und DCM als Puls: 5ml ¢, aufgabe = 500 mgl” je
Komponente innerhalb von 1 min)

Aus experimentellen Grinden wurde der Fluss am Ende des ersten Versuchstages
(V =2150 ml) und des zweiten Versuchstages (V = 4620 ml) fir ca. 10 h gestoppt. Innerhalb
des ersten Versuchstages war der DCM-Peak vollsténdig von der Saule eluiert, wahrend der
CF-Peak eine Strecke von ca. 50 cm zurlickgelegt hatte. Nach Wiederinbetriebnahme des
Flusses wurde keine signifikante Abnahme der CF-Konzentration im Eluat gefunden
(Abbildung 39). Dies spricht dafur, dass unter den angewendeten FlieBbedingungen der
Gleichgewichtszustand fur die Adsorption von CF an der immobilisierten AK anndhernd erreicht
wird, obwohl die im Versuch eingesetzte Abstandstandsgeschwindigkeit von u = 2,3 cm min™
relativ hoch ist.
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Abbildung 39: Durchbruchskurven von Nitrat, DCM und CF an AK-beladenem Sedlmentmaterlal
(Saulenapparatur: S3 (I = 65 cm), Sedlmentmatenal 72, gzzs0 = 0,1 Ma%, u = 2,3 cm min™', Aufgabe von
CF und DCM als Puls: 5 ml ¢y autgare = 500 mg I'" je Komponente innerhalb von 1 min)
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In Tabelle 40 sind die experimentell bestimmten Retardierungsfaktoren fir CF und DCM in
Abhangigkeit von der FlieRstrecke zusammengestellt. Diese wurden fir CF und DCM nach
Gl. 50 berechnet. Fur beide Verbindungen wurde folgender Trend beobachtet:
Ri=200m > Rizssem > Ri=s0cm > Risesem < Rizgoem < Riz100em. Die  Retardierungsfaktoren fiir CF und
DCM nehmen bis zu einer Transportstrecke von 65 cm (Port 4) ab und danach wieder zu. Maog-
liche Ursachen dafur kénnen die Abnahme der lokalen Konzentration des Sorptivs (Zunahme
von Kgy) sowie die Abnahme der AK-Beladung des Sediments mit zunehmender Filterstrecke
sein. Die Wirkung beider Effekte auf die Retardierung der Schadstoffe ist gegenlaufig.

Tabelle 40: Experimentell bestimmte Retardierungsfaktoren fiir CF und DCM an AK-beladenem
Sedimentmaterial in Abhangigkeit von der Transportstrecke (Séulenapparatur: S3 (l4es = 100 cm),
Sedimentmaterial: Z2 mit gzzp0 = 0,1 Ma%, u=2,3 cm min'1, Aufgabe von CF und DCM als Puls: 5 ml
500 mg I'" je Komponente innerhalb von 1 min)

| [em] Rgfp,CF R::p‘DCM
20 46 8,3
35 39 51
50 32 5,1
65 27 4,2
80 40 54
100 41 6,0

Zur Bewertung des Retardierungsvermogens der eingebrachten AK wurden fiir beide Verbin-
dungen CF und DCM die theoretisch erwarteten Retardierungsfaktoren sowie die Ks-Werte
bestimmt und mit den experimentell bestimmten Werten verglichen (Tabelle 41). Hierfur wurden
die nach einer Fliefistrecke von 100 cm ermittelten experimentellen Daten zu Grunde gelegt.
Nach der AK-Beladung des Sedimentmaterials muss der theoretisch abgeschatzte
Retardierungsfaktor nach folgender Gleichung (Gl. 51) berechnet werden.

R:1+'p:_0h'(Kd‘AK “fak +Kysges) Gl. 51
G

Dabei gilt faxKaak >> Kyses, S0 dass der Beitrag des nativen Sediments zur Retardierung
vernachlédssigbar gering ist. Damit kann GI. 51 reduziert werden zu:
R=1+pR_Uh'Kd,AK'fAK Gl. 52
e

Die Vorgehensweise zur Abschétzung der zu erwartenden Bereiche fiir den Ks-Wert und den
Retardierungsfaktor anhand der Sorptionsisothermen wurde bereits in Abschnitt 4.6.3 erlautert.
Ein Vergleich der theoretisch abgeschéatzten und experimentell bestimmten Kg-Werte fiir die
Sorption von DCM und CF an AK im Saulenversuch zeigt, dass das unter Durchfluss-
bedingungen erzielte Sorptionsvermégen der AK in der gleichen GréRenordnung liegt wie das
unter Gleichgewichtsbedingungen erreichbare (Tabelle 41).
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Tabelle 41: Vergleich der experimentell bestimmten wund theoretisch abgeschatzten
Retardierungsfaktoren fiir die Modellverbindungen DCM und CF an AK-beladenem Sedimentmaterial
(Saulenapparatur:  S3 (=100 cm), Sedimentmaterial: Z2, Qzgo=0,1Ma%, u=23cm min™,
g6 = 0,35 fzo = 0,001, pon = 1,5 g I'", Aufgabe von CF und DCM als Puls: 5 ml 500 mg " je Komponente
innerhalb von 1 min)

Verbindung Rg"; Rmax | Rmin Kg‘:"p [I k91] ! Kd,max [I kg-1] 2 Kd,min [I kg-1] i
CF 41 44 19,5 9400 10070 2030

DCM 6,0 |83]|35 1160 1700 580
"nach Gl. 52 berechnet

? Berechnung siehe Abschnitt 4.6.3

Die experimentell ermittelten Retardierungsfaktoren fiir CF und DCM wurden nach Gl. 50
bestimmt. Nach einer Flieistrecke von 100 cm ergibt sich fiir DCM ein Retardierungsfaktor von

Ry, pem = 6. Dieser Wert liegt zwischen den theoretisch abgeschétzten Werten fir Ryn und Rpax

SP

op Sehr nahe an

(Tabelle 41). Fur CF liegt der experimentell bestimmte Retardierungsfaktor R

Rinax. Offensichtlich wird eine derart hohe Sorptivkonzentration, wie sie fiir den Sauleneingang
abgeschétzt wurde, nur in einem sehr begrenzten Bereich wirksam. Das heil3t, die
Peakverbreiterung flhrt schnell zu niedrigeren lokalen Sorptivkonzentrationen und damit
hoheren lokalen Kq-Werten. Fur DCM ist der unter Annahme von Gleichgewichtsbedingungen
abgeschétzte Kgma-Wert um den Faktor 1,5 gréer als der experimentell bestimmte Wert,
wahrend sich diese Werte fur CF nur um den Faktor 1,2 unterscheiden. Da beide Verbindungen
gemeinsam als Puls aufgegeben wurden, sind wegen der gleichzeitigen Anwesenheit von DCM
und CF im Anfangsbereich der Saule Konkurrenzeffekte bei der Adsorption nicht
auszuschlieBen. Erst nach einer FlieBstrecke von 50 cm wurde eine nahezu vollsténdige
Trennung des DCM- und CF-Peaks beobachtet. Die Konkurrenzeffekte kdnnten bewirken, dass
die Retardierung geringer ausfallt als entsprechend der Einzelstoff-Isothermen zu erwarten ist.
Die dargestellten Ergebnisse sprechen fiir eine gute Ausnutzung des Sorptionsvermdgens der
auf dem Sedimentmaterial immobilisierten AK. Das bedeutet, unter den angewandten Bedin-
gungen ist die immobilisierte AK fir die im Wasser gelésten Verbindungen gut zugénglich. Dies
spricht fiir die postulierte Ablagerung von AK in den FlieRwegen, in denen auch die Schadstoffe
transportiert werden.

Beim Vergleich der experimentell bestimmten Retardierungsfaktoren fir CF vor und nach der

AK-Beladung des Sedimentmaterials (I =100 cm: RS® =1,2 und Rgfp,sed+AK=41) wird die

exp,Sed

unterschiedliche Effizienz der Sorbenzien, d. h. von SOM und AK, deutlich. Obwohl der Gehalt
an immobilisierter AK (0,1 Ma%) mit dem Gehalt an SOM (0,1 Ma%) vergleichbar ist, bewirkt er
eine drastische Erhdéhung des Retardierungsvermdgens. Dies ist darauf zurlickzuflhren, dass
die Kg-Werte fir die Sorption von organischen Verbindungen an AK um mehrere GrolRen-
ordnungen hoher sind als die Ky-Werte fur die Sorption von organischen Verbindungen an
SOM. Bei gleicher Ausgangskonzentration des Sorptivs im Wasser liegt die Gleichgewichts-
beladung an SOM im Allgemeinen um weit mehr als eine GroRRenordnung niedriger als fiir AK.

Zusammenfassend kann festgehalten werden, dass unter den angewendeten Bedingungen im
Saulenversuch die Errichtung einer AK-angereicherten Zone mdglich war. Dabei wurde die
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Beladung des Sedimentmaterials mit AK infolge der direkten Anlagerung von Kolloiden an die
Mineralkornoberfldchen erreicht. Weiterhin konnte gezeigt werden, dass diese AK-ange-
reicherte Zone selbst flir wenig hydrophobe Verbindungen, wie DCM und CF, eine deutliche
Retardierungswirkung aufweist. Es kann davon ausgegangen werden, dass die Retar-
dierungswirkung fiir starker hydrophobe Verbindungen weitaus starker ist.

4.6.4 Saulenversuche mit nativem Zeitzer Sedimentmaterial

Im vorangegangen Abschnitt konnte gezeigt werden, dass der Aufbau einer sorptionsaktiven
Barriere durch Einspllung und Immobilisierung von kolloidaler AK beim Einsatz von frak-
tionierten Sedimentmaterialien moglich ist. Da das ,Scale-up* von technischen Prozessen meist
mit unvorhersehbaren Problemen verbunden ist, bestand die Herausforderung nun darin, die
Ergebnisse dieser Versuche unter Anndherung an realititsnahe Bedingungen, d.h. unter
Einsatz eines unfraktionierten (inhomogenen) Sedimentmaterials, zu (ibertragen. Als Saule
wurde ein Glaskoérper mit den Abmessungen |=60 cm und d; = 12,5 cm gewahlt. Um eine
maglichst gleichmafige Durchstromung der Sidule zu erreichen, wurde der Mittelkiesanteil
(d > 2 cm) des Zeitzer Sedimentmaterials entfernt. Obwohl beim Aufbau der Siule die Hinweise
zur Saulenpackung nach DIN V 19736 beachtet wurden, konnten mit Hilfe von Farbstofftracern
eine gewisse Randgéngigkeit und das Vorliegen von bevorzugten FlieRwegen (preferential flow)
nachgewiesen werden. Diese Effekte konnen beim Einbau von sandig-kiesigem Material nicht
vollstandig verhindert werden.

Alternativ zu dem in Abschnitt 4.6.3 beschriebenen Versuch wurde hier die Beladung des
Sedimentmaterials mit AK unter konstanten Beladungsbedingungen durchgefiihrt. Das not-
wendige Injektionsvolumen fiir den Aufbau der Barriere im Aquifer wird durch die AK-Konzen-
tration der eingesetzten Suspension bestimmt. Fur den S&ulenversuch wurden praktisch rele-
vante Bedingungen, d.h. AK-HA-Suspensionen mit hohen AK-Konzentrationen
(Caoein =200 mg I"" bei Cuaein = 100 mg ') und eine Ca®'-Konzentration des FlieRmittels von
Ccaz+ = 2 MM eingesetzt.

Séulenversuche zur Einspdlung und Immobilisierung _von _mit Huminsédure beladenen
Aktivkohlekolloiden
Im Rahmen der Arbeit wurde ein zweistufiges Verfahrenskonzept zum Aufbau der
Sorptionsbarriere entwickelt:

- Vorkonditionierungsphase, d.h. die Spiilung des zu behandelnden Bereichs des

Aquifers mit teilentsalztem Wasser und

- Injektionsphase, d.h. die Einspllung der AK-Suspension sowie Transport und

Ablagerung der Kolloide auf den Mineralkornoberflachen.
Nach einer Vorkonditionierungsphase der S&ule mit Leitungswasser (ca. 10 - 15 aPV) wurde
das FlieRmittel auf CaCl,-Losung (Ceaz+ = 2 mM) umgestellt. Eine Uberpriifung der Leitfahigkeit
nach einer Spllphase von 15-20 aPV zeigte, dass die Leitfahigkeiten des Eluats und des
FlieBmittels anndhemnd gleich waren. Dariiber hinaus wurde wéhrend der Vorkonditionierungs-
phase kein signifikanter Austrag der Feinkomnfraktion beobachtet. Dieser Versuch mit gestértem
nativem Sedimentmaterial lieferte keine Hinweise darauf, dass die Vorspiilung von Sediment
mit salzarmem Wasser zu einer Mobilisierung von Feinkorn und den damit verbundenen
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hydraulischen Problemen flihrt. Diese Fragestellung sollte jedoch vor einer praktischen Anwen-
dung mit Sedimentproben des konkreten Standorts abgeklart werden.

Zur Bilanzierung der auf dem Packungsmaterial abgelagerten AK-Menge wurden in verschie-
denen Zeitintervallen Proben aus dem Zulauf und dem Ablauf der Sdule entnommen und die
TC-Gehalte analysiert. Dabei wurde festgestellt, dass unter den getesteten Bedingungen nur
20 Ma% der aufgegebenen HA die Saule wieder verlassen. Dieser Anteil wurde durch basische
Riickextraktion der Eluatproben bestimmt. Dabei sollten sowohl der frei geléste Anteil als auch
der Uberwiegende Anteil der an der AK adsorbierten HA-Fraktion erfasst werden. Balcke [2003]
konnte zeigen, dass Quarzsandoberflichen bei maRigen lonenstiarken ein sehr geringes
Retardierungsvermégen fiir geléste Humins&duren besitzen (ck.+cna+ = 25 mM). Eine signifikante
Retardierung der HA wurde nur an Fe-beladenen Sedimentmaterialien beobachtet [Balcke
2003]. Der Fe-Gehalt des hier eingebauten Sedimentmaterials ist jedoch sehr gering, so dass
nicht mit einer signifikanten Retardierung der HA zu rechnen ist. Es wurde bereits diskutiert,
dass zum einen die Lage des Adsorptionsgleichgewichtes von HA an AK in Gegenwart von
Kalziumionen verandert wird sowie die Bildung von HA-Agglomeraten in der AK-HA-Suspension
beobachtet wurde. Denkbar ist, dass diese HA-Agglomerate auf dem Sediment immobilisiert
werden (Filtereffekt). Anhand der vorliegenden Ergebnisse (siehe auch Abschnitt 4.2.2) kénnen
keine Rickschlusse darauf gezogen werden, in welcher Form der zuriickgehaltene Anteil auf
dem Sediment vorliegt.

Tabelle 42: Beladung der Sedimentsdule mit HA-beladenen AK-Kolloiden (S&ulenapparatur: S4
(I=60cm), Sedimentmaterial: Z3, u=21cmmin’, Cagen=200 mgl’, Cuaen=100mgl”,
Aufgabevariante 2, FlieRmittel: CaCl,-Ldsung Cgaze = 2 mM)

Injektionsphase | mggein [Mg] Mgo,aus [MQ] Mao,mobit [%0] Qz3,z0 [Ma%]'
1 4400 830 19 0,03
2 3200 850 26 0,05
3 5600 1100 19 0,08
4 3900 300 7 0,11
5 800 140 17 0,11

! bis zum Ende der jeweiligen Injektionsphase erreichte AK-Beladung des Sedimentmaterials

? Probleme mit der Beladung, da zu hoch konzentrierte AK-HA-Suspensionen eingesetzt wurden
(instabile Suspensionen)

Zur Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurden funf Injektionsphasen durchgefiihrt
(Tabelle 42). Auf diese Weise wurde eine Gesamtbeladung des Sedimentmaterials mit AK von
0,11 Ma% erreicht. Fir die Ablagerung der Kolloide wurden die bereits in Abschnitt 4.4.1
beschriebenen Ablagerungsmechanismen, die direkte Anlagerung und die Bildung von Agglo-
meraten, nebeneinander beobachtet. Die in den Porenrdumen sowie auf den Mineral-
kornoberflachen abgelagerten Agglomerate waren schwarz gefarbt und wurden deshalb als aus
AK bestehend identifiziert. Eine visuelle Einschatzung, bei der nur der Randbereich der
Sedimentschiittung betrachtet werden kann, zeigte, dass die erreichte AK-Beladung
vorwiegend durch Filtration von Agglomeraten hervorgerufen wird. Im Vergleich dazu wurde in
dem in Abschnitt 4.6.3 beschriebenen S&ulenversuch im Labormafstab unter Einsatz einer
gesiebten Fraktion des Sedimentmaterials (Z2) und Variation der FlieRbedingungen eine
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gleichmafige Schwarzfarbung des Sedimentmaterials entlang des Packungsbettes und nicht
primar diese Agglomeratbildung beobachtet. Der groRte Teil der Beladung des Sediment-
materials Z2 mit AK wurde allerdings unter Verhdltnissen erzielt, bei denen die AK-
Suspensionen eine héhere Stabilitat aufweisen sollten. Erst in der letzten Phase lagen
vergleichbare Bedingungen wie in dem hier beschriebenen Versuch mit ungesiebtem Material
vor. Wahrend dieser Phase wies die Sedimentschittung schon eine gleichmaRige Schwarz-
farbung auf. Dadurch war die visuelle Erkennung der Agglomeratbildung erschwert und nicht
unbedingt mehr méglich.

Die unter den hier beschriebenen Bedingungen beobachteten Befunde deuten darauf hin, dass
das bereits beschriebene Ph@nomen der Agglomeration bei Eintritt in die Sedimentschattung
durch die HA-Beladung der AK-Kolloide nicht vollstédndig verhindert werden kann. Im Vergleich
zu nativen AK-Kolloiden tritt dieser Effekt bei HA-beladenen AK-Kolloiden jedoch erst bei
starker agglomerationsférdernden Bedingungen (héhere Ca®'- und AK-Konzentration) auf. Fir
eine praktische Anwendung birgt die Ablagerung von Agglomeraten in den Porenrdumen die
Gefahr einer verringerten Durchldssigkeit der AK-angereicherten Zone und damit verbunden
einer Umstrémung des AK-beladenen Bereichs. Im unginstigsten Fall kann dies zu einer
Anderung der GrundwasserflieRrichtung fiihren. Auf Grund des gewahlten Versuchsaufbaus
waren Veranderungen des k-Wertes erst im Fall einer drastischen Abnahme sichtbar gewesen.
Diese wurde jedoch nicht beobachtet. Anhand der Durchbruchskurven vor und nach der
Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurden Dispersivititen von oz =4 cm sowie
oza+ak =5 cm bestimmt (Best-Fit-Verfahren, nach GI. 7). Das bedeutet, es wurde keine
signifikante Verénderung der Dispersivitat des Packungsmaterials durch die Beladung mit AK
verursacht. Detaillierte Aussagen iiber mégliche Veranderungen der hydraulischen Parameter
sind auf Basis der vorliegenden Daten jedoch nicht méglich.

Nach jeder Injektionsphase wurde die Sdule solange mit 2 mM CaCl,-Lésung gespiilt, bis kein
Kohlenstoff im Eluat mehr nachweisbar war. Unter den angewendeten konstanten FlieRbe-
dingungen wurde keine Remobilisierung der abgelagerten AK-Kolloide beobachtet.

Retardierung von organischen Substanzen an nativem und mit Aktivkohle beladenem Zeitzer
Sedimentmaterial

Vor der AK-Beladung des Sedimentmaterials wurde die Retardierungswirkung des gestért gela-
gerten, nativen Zeitzer Sedimentmaterials Z3 im Durchbruchsversuch untersucht. Dazu wurden
die Modellverbindungen Nitrat, Toluol und Naphthalin als Puls aufgegeben. Die Durchbruchs-
kurve von Toluol stimmt in Form und Verlauf des Tailings mit der des inerten Tracers Uberein,
wahrend die Durchbruchskurve von Naphthalin  erwartungsgemafR breiter verlduft
(Abbildung 40). Qualitativ spiegelt die beobachtete Abstufung in der Retardierung beider Subs-
tanzen die entsprechend ihrer Hydrophobie erwartete Sorptionsneigung der Verbindungen an
SOM wider.
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Abbildung 40: Durchbruchskurven von Nitrat, Toluol und Naphthalin durch eine mit Zeitzer
Sedimentmaterial gefllite S&ule (Saulenapparatur: S4 (1 = 60 cm), Sedimentmaterial: Z3, u = 0,5 ml min™,
PV = 1875 ml, g = 0,22; Aufgabe der Verbindungen als Puls: 30 ml KNOs-Lésung (Cinos = 6,7 mM und
¢, =20 mg I’ je Komponente Toluol und Naphthalin innerhalb von 3 min))

Die Sorptionsisothermen von Toluol und Naphthalin an Z3 wurden nicht aufgenommen. In
Abschnitt 4.6.3 wurde bereits diskutiert, dass die Sorption von Toluol an dem fraktionierten
Sedimentmaterial Z2 durch eine nichtlineare Isotherme beschrieben wird. Es kann davon aus-
gegangen werden, dass die Sorption von organischen Verbindungen an Z3 ebenfalls durch
einen nichtlinearen Isothermenverlauf charakterisiert ist.

Kritisch zu bemerken ist, dass die Wiederfindungen bei Mehrfachaufgaben von Toluol 40 - 60 %
sowie fiir Naphthalin 30 - 60 % betrugen. Demgegeniiber stehen die Ergebnisse des in Ab-
schnitt 4.6.3 beschriebenen S&ulenversuches mit klassiertem Sedimentmaterial (Z2), bei dem
keine Probleme bei der Wiederfindung der Substanzen Toluol und CF auftraten. Eine mdgliche
Hypothese fiir die unvollstindige Wiederfindung der aufgegebenen Toluol- und Naphthalin-
Menge ist, dass unter den angewendeten FlieRbedingungen nur eine unvollstandige Einstellung
der Sorptions-Desorptions-Gleichgewichte méglich ist, was zu einem ausgedehnten und
analytisch nicht erfassbaren Tailing fihrt. Die Ausbildung von bevorzugten FlieRwegen sowie
die Anwesenheit von Feinkornmaterial in strémungsberuhigten Bereichen fiihren wahrscheinlich
dazu, dass der diffusive Transport der organischen Verbindungen an die sorptionsaktiven
Feinkornanteile geschwindigkeitsbestimmend fir die Sorptions-Desorptions-Prozesse ist. Da
das Tailing der Durchbruchskurven analytisch nicht hinreichend genau verfolgt werden kann,

kénnen aus den Durchbruchskurven nur scheinbare Werte flr Rgfp ermittelt werden. Diese

kénnen wie auch R die Retardierungswirkung des Sedimentmaterials nicht richtig

widerspiegeln. Auf die Ermittlung sowie die Darstellung dieser Werte wurde deshalb verzichtet.
Der OC-Gehalt des unfraktionierten Sedimentmaterials liegt bei 0,05 Ma% und ist damit um den
Faktor 2 geringer als fiir das fraktionierte Sedimentmaterial (Z2). Selbst unter optimalen
Bedingungen, d. h. bei Flussraten, die eine vollstdndige Einstellung der Sorptions-Desorptions-
Gleichgewichte erlauben, sollte die Retardierungswirkung des Sediments gegeniber hydro-
phoben organischen Verbindungen damit sehr gering sein.
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Abbildung 41: Durchbruchskurven von Nitrat, DCM und CF an AK-beladenem Sedimentmaterial
(Séulenapparatur: S4 (1=60cm), Sedimentmaterial: Z3, u=0,5cmmin™, aPV = 0: Aufgabe des CF-
Pulses (30 ml einer wéssrigen CF-Lésung (ccr =1 g 1) innerhalb von 3 min); FlieRmittel: aPV =0 - 38:
CaCly-Lésung, Ccaar =2 mM; aPV =38 - 45,5: wissrige DCM-Lésung, cocm=50mgl”, Coae = 2 mM:
aPV = 45,5 - 60: CaCl,-Losung, ccaz« = 2 mM). Auf der priméaren x-Achse sind die aPV nach Aufgabe des
CF-Pulses und auf der sekunddren x-Achse die aPV nach Start der kontinuierlichen Aufgabe von DCM
dargestellt. Zum Vergleich wurde der Nitrat-Puls eingezeichnet, der sich auf die sekundire x-Achse
bezieht (Nitrat-Aufgabe als Puls: 30 ml KNO3-Lésung cknos = 6,7 mM innerhalb von 3 min).

Darlber hinaus sollte nach der Beladung des Sedimentmaterials Z3 mit AK B, das Retardier-
ungsvermégen der eingebrachten AK nachgewiesen werden (qzsg = 0,11 Ma%). Dazu wurde
im Durchbruchsversuch CF als Puls aufgegeben (Abbildung 41). Uber 38 aPV wurde kein CF
im Auslauf der Saule nachgewiesen. Danach wurde mit einer kontinuierlichen Aufgabe von
DCM begonnen (Start der Aufgabe 38 aPV). Der Retardierungsfaktor wird bei einer Frontauf-
gabe aus den Elutionsvolumina fiir den 50 %igen Durchbruch (c/cgein = 0,5) des inerten Tracers
und der sorptionsaktiven Verbindung berechnet [Schulz 1992]. Damit ergab sich fiir DCM ein
experimentell bestimmter Retardierungsfaktor von 5. Auf Grundlage der Sorptionsisothermen
fir DCM an der AK By (Abschnitt 4.5.1) wurden fir den im Gleichgewicht vorliegenden
Beladungszustand bei Cocumein €in theoretischer Kg-Wert von 570 | kg™ sowie ein theoretischer
Retardierungsfaktor von Ryeor = 6,7 berechnet. Der nach Gl. 52 aus dem experimentell bestim-
mten Retardierungsfaktor berechnete Ks-Wert von 4401kg” liegt in der gleichen GréRen-
ordnung wie der theoretisch vorhergesagte. Dies spricht fiir eine gute Ausnutzung des Sorp-
tionspotenzials der eingebrachten AK.

Parallel zur Elution von DCM wurde nach 42 durchstrémten Porenvolumina ein Anstieg der CF-
Konzentration im Eluat detektiert. Die Anstiege der Durchbruchskurven von CF und DCM sind
nur scheinbar gleich (Abbildung 41). Die Konzentration von CF falit sofort nach Umschalten des
FlieBmittels von wassriger DCM-haltiger CaCl,-Lésung auf eine wéssrige CaCl,-Losung wieder
ab. Daraus ergibt sich, dass der eluierende Peak von CF sehr schmal ist (b1 =6 PV, im
Vergleich, Sdulenversuch mit gesiebtem Material: b., = 13 PV (Port 4, Abbildung 39)) und ein
geringes Tailing aufweist. Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass CF infolge der gleichzeitigen
Anwesenheit von DCM durch Konkurrenzeffekte um die Sorptionspléatze der AK von der Saule
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~gewaschen" wird. Der Abbruch der DCM-Aufgabe fiihrt dazu, dass noch nicht eluiertes CF
weiterhin zurtickgehalten wird. Méglicherweise wurde dadurch eine Fokussierung des CF-
Peaks erreicht. Dies kénnte eine mdgliche Erkldrung fir die unvollstdndige Wiederfindung der
aufgegebenen CF-Menge (Wiederfindung: 30 %) sein.

Der anhand des beschriebenen Saulenversuchs zu ermittelnde Retardierungsfaktor stellt fur die
Betrachtung der Retardierung der Einzelverbindung CF eine Untergrenze dar. Anhand des
Konzentrationsmaximums des CF-Peaks wird ein Wert von Ry, min = 46 ermittelt. Entsprechend
der Einzelstoff-Sorptionsisotherme von CF an der AK By ware ein Retardierungsfaktor im
Bereich von Rineormin = 22 bis Rineormax = 71 zu erwarten. Der experimentell bestimmte Wert liegt
innerhalb dieses Bereichs. Das heifl}t, selbst unter den relativ unglinstigen Bedingungen des
Séaulenversuchs (Konkurrenzeffekte) wird die erwartete Retardierung bereits annahernd
erreicht.

Beim Einsatz von unfraktioniertem Sedimentmaterial, hohen AK-Konzentrationen und méaRigen
Ca”"-Konzentrationen traten einige nicht vorherzusehende Probleme auf. Die ungeniigende
Stabilitdt der AK-Suspension unter Durchflussbedingungen filhrte zu einem unerwiinschten
Ablagerungsverhalten, d. h. zur Aggregation und Ablagerung von AK in den Porenrdumen.
Weiterhin betrug der mobile Anteil der AK-Kolloide nach einer Transportstrecke von 60 cm nur
ca. 20 %. Es ist davon auszugehen, dass in diesem Versuch keine gleichméRige Beladung des
Sedimentmaterials Uber die SAulenlange erreicht wurde. Dennoch konnte gezeigt werden, dass
die in den Porenrdaumen der Sedimentschittung abgelagerten AK-Agglomerate den erwarteten
Retardierungseffekt gegentber organischen Verbindungen bewirken. Gleichzeitig wurden keine
Hinweise auf eine signifikante Veranderung der Porositat gefunden. Realistisch betrachtet, kann
eine Verlagerung der AK-Agglomerate in den Porenrdumen und damit verbunden eine
Verblockung aber nicht ausgeschlossen werden. Unter den angewandten Bedingungen war der
Aufbau einer AK-Barriere zwar moglich, dennoch scheint der Einsatz von HA als Stabilisator
noch nicht die ,optimale” Lésung darzustellen. Bei einer technischen Umsetzung wird das
notwendige Injektionsvolumen Uber die Eingangskonzentration der AK bestimmt. Fir eine
praktische Anwendung sind AK-Konzentrationen der Suspensionen im Gramm-pro-
Liter-Bereich anzustreben. Nach dem Stand der Technik werden Suspensionen von z. T.
stabilisierten Nano-Eisenpartikeln mit einer Konzentration zwischen 1 und 30 g I"" mit Hilfe von
verschiedenen Injektionstechniken in den Aquifer eingebracht [Muller et al. 2006a]. Der Suche
nach geeigneten Mdoglichkeiten, um Suspensionen mit héheren AK-Konzentrationen und
héheren Ca®'-Konzentrationen zu stabilisieren, kommt deshalb nach wie vor Bedeutung zu.

4.7 Untersuchungen mit Carboxymethyicellulose als Stabilisator

In Abschnitt 4.4.2 wurde dargelegt, dass die ersten Untersuchungen unter Modellbedingungen
mit dem AK-HA-System Erfolg versprechend verliefen. Wie im vorangegangenen Abschnitt
gezeigt wurde, traten erst bei Annaherung an realitatsnahe Bedingungen unerwiinschte Effekte
auf (Abschnitt 4.6.4). Im letzten Teil der Arbeit sollten deshalb alternative Stabilisatoren getestet
werden.

In aktuellen Forschungsarbeiten wird der Zusatz von Carboxymethylcellulose (CMC) als
Stabilisator fir Nano-Eisenpartikel beschrieben [He und Zhao 2006, He et al. 2007]. Carboxy-
methylcellulose ist ein ungiftiges anionisches Polymer (Abbildung 42) und wird u. a. in der
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Lebensmittelindustrie zur Verdickung von Nahrungsmitteln- eingesetzt (Zusatzstoff E466,
[R6mpp online 2007]). Die Kosten fiir das hier eingesetzte technische CMC-Produkt (ANTISOL
FL 30/ Wolff Cellulosics) liegen mit 2000 € pro Tonne innerhalb eines vertretbaren Rahmens.
Prinzipiell erfulit CMC die Anforderungen an ein in-situ-anwendbares Agenz fir die Grund-
wasserbehandlung (Umweltvertréglichkeit, Kosten sowie Verfiigbarkeit). He et al. [2007]
konnten zeigen, dass in Gegenwart von CMC nicht nur die Stabilitat der Eisenpartikel-Suspen-
sionen erhdht wird, sondern auch die Mobilitdt der Nano-Eisenpartikel in porésen Medien sowie
die Aktivitat von Palladium-dotierten Nano-Eisenpartikeln bei der reduktiven Dechlorierung von
ungesattigten (olefinischen) Chlorkohlenwasserstoffen drastisch gesteigert werden. Bemerkens-
wert ist dabei, dass die CMC-stabilisierten Palladium-dotierten Nano-Eisenpartikel eine lehmige
Sedimentschittung mit einer Lange von 3 cm nahezu ungehindert passierten, wahrend die un-
stabilisierten Palladium-dotierten Nano-Eisenpartikel auf den ersten Millimetern der
Sandschittung immobilisiert wurden.
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Abbildung 42: Strukturformel von Carboxymethylcellulose

In Anlehnung an diese Arbeiten sollte die Wirkung von CMC auf die Stabilitit von AK-
Suspensionen sowie die Mobilitdt der Kolloide in porésen Medien unter realititsnahen Bedin-
gungen getestet werden. Die Zielstellung bestand darin, die Grenzen, die sich beim Einsatz von
HA-beladenen AK-Kolloiden unter realitdtsnahen Bedingungen ergaben, zu (iberwinden. Das
heilt, es wurden Suspensionen mit hohen AK-Konzentrationen im g I™-Bereich und mittleren
Ca”"-Konzentrationen (Dispersionsmittel: Leitungswasser) getestet. Da diese ersten Tests mit
CMC als Stabilisator sehr Erfolg versprechend verliefen, sollen die Ergebnisse im Folgenden
dargelegt werden. Die dargestellten Ergebnisse zeigen einen allgemeinen Trend, lassen jedoch
noch einige Fragen offen, die Gegenstand weiterer Untersuchungen in der Arbeitsgruppe von
Prof. Kopinke am UFZ sind.

Sorption von Carboxymethylcellulose an Aktivkohle

Zur Bestimmung der Konzentration des frei geldsten CMC-Anteils in Gegenwart von AK-
Kolloiden wurden letztere durch Zentrifugation abgetrennt und der TC-Gehalt des Uberstandes
bestimmt. Die Sorptionsisotherme von CMC an der AK Bq ist in Abbildung 43 dargestellt. Diese
zeigt den fur Aktivkohlen typischen Verlauf, so dass die Abnahme der Konzentration des frei
gelosten Anteils auf Sorption von CMC an AK zurlickzufiihren ist. Anhand der Sorptions-
isothermen kann eine Sattigungsbeladung flir CMC an der AK By von ca. 6 Ma% ermittelt
werden. Zur  Auswertung wurden die Freundlich-Parameter abgeschatzt:
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Abbildung 43: Sorptionsisotherme von CMC an AK (cgp=6und9,4gl”, Cgescmc = 0,25-25g I,
Dispersionsmittel: Leitungswasser, pH = 7)

CMC ist ein langkettiges polyanionisches Makromolekil, das Uberwiegend hydrophilen
Charakter aufweist (Substitutionsgrad: 0,85'). Daraus ergibt sich mit 3,7 mval Carboxyl-
gruppen pro Gramm eine &hnliche Ladungsdichte wie in der verwendeten kohlestdmmigen
Huminsaure (3,4 mval g [Georgi 1997]). Das eingesetzte CMC-Polymer hat eine Molmasse
von M = 70000 g mol™ . Auf Grundlage der experimentellen Ergebnisse kénnen keine Aussa-
gen darlber getroffen werden, wie sich die CMC an die AK-Oberflache anlagert. Die Bestim-
mung des Zetapotenzials der CMC-beladenen AK-Kolloide steht noch aus.

Das Eindringen von CMC in das Porensystem der AK kann auf Grund der Struktur sowie der
Konformation des CMC-Molekiils nahezu ausgeschlossen werden. He et al. [2007] fanden Hin-
wiese dafiir, dass die Bindung von CMC an Fe-Kolloide lber die Komplexierung des Metalls
durch die Carboxylgruppen der CMC verlauft. Sie postulieren, dass die Adsorption von CMC an
der Partikeloberflache zu einer vollstandigen Umhillung der Nano-Eisenpartikel (d, = 17 nm)
mit einer diinnen, an der dulleren Oberflache negativ geladenen Schicht fihrt.

Stabilitdt von Aktivkohlesuspensionen in Gegenwart von Carboxymethylcellulose

Fur diese Untersuchungen wurden die AK-CMC-Suspensionen sowohl in CaCl,-Lésungen als
auch in Leitungswasser als Dispersionsmittel hergestellt. Die Bestimmung der lonenzusammen-
setzung des Leitungswassers ergab, dass dessen Salzgehalt maRgeblich durch den Gehalt an
hartebildenden lonen bestimmt wird (Cwgz++Ccazs = 3,4 MM, Cnae = 0,5 mM). Weiterhin konnte
bereits gezeigt werden, dass die Stabilitdt von Suspensionen sowie das Transportverhalten von
Kolloiden mafigeblich durch die Konzentration von mehrwertigen lonen beeinflusst wird. Im

' Der Substitutionsgrad gibt die durchschnittliche Anzah! der veretherten Hydroxylgruppen an einer Glucoseeinheit an.
" Herstellerangabe
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Folgenden wird deshalb bei der Angabe des Salzgehaltes des Leitungswassers nur die Kon-
zentration der héartebildenden lonen angegeben.

Tabelle 43: Stabilitét von AK-Suspensionen in Gegenwart von CMC bei Variation der Parameter (pH = 7)

cao [ 1] Ccaz+ [MM] Caes.cmc [9 1] Stabilitét der Suspension
0,1 0 0 +
6,4 34 3 ++
7,5 3,4 1 ++
1 34 2,5 ++
11 5,4 25 o
15 43 5 ++
20 5° 1 .
24 5° 4 .

1 Dispersionsmittel: Leitungswasser (Ccaz+*Cugz+ = 3,4 mM)
2 Dispersionsmittel: Leitungswasser zusétzlich mit CaCl; (¢ = 2 mM) versetzt

® Dispersionsmittel: CaCl,-Lsung

Die experimentellen Befunde zeigen, dass die Stabilitdt von AK-Suspensionen durch Zusatz
von CMC signifikant erhéht werden kann (Tabelle 43). In Gegenwart von CMC kénnen
Suspensionen mit AK-Konzentrationen im gl'-Bereich sowie bei moderaten lonenstirken
(Ccaz+ > 2 mM), d. h. bei der Verwendung von Leitungswasser als Dispersionsmittel, stabilisiert
werden. Im Gegensatz dazu konnten Suspensionen von HA-beladenen Kolloiden selbst bei
niedrigen AK-Konzentrationen im mg I”"-Bereich in Gegenwart von Kalziumionen nur bis zu
einer Ca®*-Konzentration von Ccaz+ < 2 MM stabilisiert werden. Eine Optimierung des Systems
im Hinblick auf die CMC-Konzentration, die minimal zugesetzt werden muss, um Suspensionen
mit héheren AK-Konzentrationen sowie maRigen lonenstérken zu stabilisieren, steht noch aus.
Die Ergebnisse stimmen aber optimistisch dafir, dass die CMC-Konzentration noch reduziert
werden kann.

Die dynamische Viskositat einer AK-Suspension (cg = 10 g I'") wird in Gegenwart von CMC
(Cgescmc =3 g I7) um den Faktor 3 erhéht (ngo=0,93-10°Pas und mag.cme = 2,8-10° Pa s
(T =25 °C)). Um abzuschétzen, ob die Viskositatsanderung zu Verdnderungen der Stabilitét der
Suspensionen fithrt, muss der Einfluss der dynamischen Viskositidt zum einen auf die Sedimen-
tationsgeschwindigkeit der Partikel (Gl. 31) und zum anderen auf die Geschwindigkeit der
perikinetischen Agglomeration (GI. 36). Aus Gl. 31 und Gl. 36 kann abgeleitet werden, dass die
geringe Erhéhung der dynamischen Viskositat um den Faktor 3 nicht die alleinige Ursache fiir
die dramatische Erhdhung der kritischen Flockulationskonzentration (f 2 50 bezogen auf cax)
sein kann. In der Literatur wird diskutiert, dass CMC sowohl| als elektrostatischer oder/und als
sterischer Stabilisator wirken kann [He et al. 2007]. Es ist bekannt, dass CMC als Chelatisie-
rungsmittel wirken kann [Elsaied et al. 1994]. Zurzeit sind keine Aussagen dariiber méglich, ob
die Komplexierung von Kalziumionen und damit verbunden eine Verringerung der Konzen-
tration an frei gelosten Kalziumionen zur Stabilisierungswirkung beitragen. Anhand der durchge-
fuhrten Experimente kénnen keine Rickschliisse auf die Art der Stabilisierung von AK-Kolloiden
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durch CMC gezogen werden. Dazu missten weitere Untersuchungen z. B. unter Variation der
Salzkonzentration des Dispergierungsmittels durchgefiihrt werden.

Sorption von Monochlorbenzol an Aktivkohle in Gegenwart von Carboxymethylcellulose

Es wurden die Sorptionseigenschaften der AK B, gegentber MCB in Anwesenheit von CMC
und Kalziumionen aufgenommen. Dazu wurden die AK-Kolloide mit CMC beladen und
anschlieRend MCB (Cgesmcs = 50 - 400 mg I'') zugegeben. Anhand der ermittelten Sorptionsiso-
therme fur CMC an AK kann abgeschétzt werden, dass die CMC-Beladung der AK
< 6,5 Ma% betragt.
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Abbildung 44: Sorptionsisotherme von MCB an nativen sowie CMC-beladenen AK-Kolloiden
(ceo= 191", Cgesmca =50 -400 mg I, pH = 7, Ceaas = 2 MM, toqui 2 24 h)

Die Sorptionsisothermen von MCB an nativen und CMC-beladenen AK-Kolloiden sind in
Abbildung 44 dargestellt. Die Isotherme kann durch folgende Freundlich-Parameter beschrie-
ben werden: K= 91000 (mg kg™)(Img™")"" und n" =0,2. Positiv festzuhalten ist, dass in
Gegenwart von CMC keine deutlichen Veranderungen der Sorptionseigenschaften der AK
gegeniiber MCB zu beobachten sind. Offensichtlich fuhrt die Adsorption von CMC nicht zu einer
verminderten Zugénglichkeit der inneren AK-Oberflache flr die organischen Verbindungen.

Séulenversuche zur Einspilung und Immobilisierung von mit Carboxymethyicellulose
beladenen Aktivkohlekolloiden

Es sollte eine mit nativem Zeitzer Sedimentmaterial (24, d < 0,5 cm) gefilite Saule unter
realitatsnahen Bedingungen mit AK beladen werden. Gleichzeitig wurden das Ablagerungs-
verhalten der CMC-beladenen AK-Kolloide auf dem Sedimentmaterial beobachtet und der k-~
Wert des Packungsmaterials in Abhangigkeit vom Beladungszustand der Sedimentschittung
verfolgt. Im Vergleich zu dem im Abschnitt 4.6.4 beschriebenen Versuch mit HA-beladenen AK-
Kolloiden sowie unfraktioniertem Sedimentmaterial wurden in diesem Sé&ulenversuch deutlich
praktikablere Beladungsbedingungen angewendet. Die AK-Konzentration der Suspension lag
hier im Gramme-pro-Liter-Bereich und nicht mehr im Milligramm-pro-Liter-Bereich. Wahrend des
gesamten Versuchs wurde als FlieBmittel Leitungswasser eingesetzt. In den Sedimentations-
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versuchen wurde das AK-CMC-System mit Cgo = 11g1" und chescmc =259 1" bei einer
Salzkonzentration von CcapstCuge+ = 5,4 mM als stabil identifiziert.

Carboxymethylcellulose ist sehr gut in Wasser Iéslich und kann als Polyelektrolyt durch Zusatz
von Sduren, Salzen oder mehrwertigen Metallionen ausgeféllt werden [Rémpp online 2007].
Unter den angewendeten experimentellen Bedingungen wurde aber keine Ausfallung von CMC
beobachtet. Bei der Aufgabe einer wassrigen CMC-L&sung auf die mit Zeitzer Sedimentmaterial
geflllte S&ule wurden =90 % der aufgegebenen CMC-Menge von der Sidule eluiert. Die
Sattigungsbeladung der AK mit CMC ist gering, so dass fir die Gesamtkohlenstoffbilanzierung
im Saulenversuch gilt: ceme.ein = Ceme aus-

Tabelle 44: Beladung einer mit nativem Zeitzer Sedimentmaterial gefiiliten Saule mit CMC-beladenen
AK-Kolloiden (S&ulenapparatur: S5 (I =100 cm), Sedimentmaterial: Z4, u=1,3 cm min~, FlieRmittel:
Leitungswasser (in Phase 3 und 4 zusétzlich mit CaCl, versetzt), pH = 7)

Phase Caoein [G1"] | Cges.eme [g 1] Ccaz++Cpgz+ [MM] Mmobit,zo £ 20 [%]
1 9.4 25 3.4 91+7
2 11 2.5 3.4 986
3 11 25 54 75+5
4 9.8 2,5 54 98+ 3

Aus Zeitgriinden konnten nur 4 Beladungsphasen mit AK durchgefiihrt werden (Tabelle 44).
Dabei waren die AK- und die CMC-Konzentration nahezu konstant, wahrend die lonenstérke
des FlieBmittels variiert wurde. Beim Einsatz von Leitungswasser als FlieR- sowie Dispersions-
mittel lag der mobile Anteil der AK-Kolloide nach einer FlieRstrecke von 100 cm bei =90 %
(Phase 1und 2, Tabelle 44). In den Beladungsphasen 3 und 4 wurde der Salzgehalt des
Flielmittels durch Zugabe von CaCl; auf 5,4 mM erhéht. Auch unter diesen Bedingungen wurde
nur eine geringe Abnahme der AK-Konzentration im FlieRmittel tiber die S&ulenlédnge von 18 cm
sichtbar. Dartiber hinaus wurde unter den getesteten Bedingungen kein signifikanter Effekt der
lonenstarke auf die Mobilitdt der CMC-beladenen AK-Kolloide deutlich. Weitere Untersuch-
ungen mit originalem Grundwasser als FlieRmittel sowie die stufenweise Erhéhung der Salzkon-
zentration des FlieBmittels in der S&ule (Simulierung der Riickvermischung in den Randzonen)
stellen weitere notwendige Schritte zur Erprobung des Konzepts dar. Diese konnten im Zeit-
rahmen der Arbeit nicht mehr durchgefiihrt werden, sind jedoch geplant.

Weiterhin wurde das Ablagerungsverhalten der Kolloide (iber die S&ulenldnge betrachtet. Dabei
wurde die Anlagerung von AK direkt an den Mineralkornoberflachen sowie die Bildung von AK-
angereicherten Bereichen beobachtet (Abbildung 45). Es trat jedoch keine Bildung und
Ablagerung von Agglomeraten in den Porenrdumen auf. Positiv festzuhalten ist, dass unter den
angewendeten Bedingungen eine Uber die Saulenlange anndhernd homogene Beladung des
Sedimentmaterials mit AK erreicht wurde.
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Abbildung 45: Mikroskopische Aufnahme des Sedimentmaterials vor (/inks) und nach der AK-Beladun
(rechts, Saulenapparatur: S5 (I = 100 cm), Sedimentmaterial: Z4, u= 1,3 cm min™, Caoein=9,5-11gl",
Cgesome = 2,5 g I, FlieRmittel: Leitungswasser, ccap+ = 3,4 und 5,4 mM, pH =7)

Wenn die Immobilisierungsrate unabhéngig von der Filterstrecke ist (Ar = konstant, Gl. 43),
kann aus der beobachteten Abnahme der AK-Konzentration im FlieRmittel lber eine Filter-
strecke von 100 ¢cm von ca. 10 % ein Filterkoeffizient von A = 0,1 m™ abgeschétzt werden. Da-
raus kann eine Transportstrecke, innerhalb der eine Abnahme der AK-Konzentration im FlieR-
mittel von 90 % eintritt, von ca. 20 m hochgerechnet werden. Die erreichten Transportstrecken
liegen in einem fir den Aufbau einer in-situ-AK-Barriere durchaus sinnvollen Rahmen.

In den Plateauphasen der Beladungsphasen 1, 2 und 4 war der Unterschied in der AK-
Konzentration von Eluat und der aufgegebenen Suspension sehr gering bzw. nicht signifikant.
Zur Abschatzung der Beladung des Sedimentmaterials mit AK wurden folgende Annahmen
getroffen. Als Grenzfalle wurde angenommen, dass in diesen Phasen 90 % bzw. 100 % der auf-
gegebenen AK-Menge von der S&ule eluieren. Die erreichte Gesamtbeladung des Sediment-
materials mit AK sollte damit im Bereich von 0,1 - 0,35 Ma% liegen. Nach der Beendigung der
AK-Aufgabe wurden keine Hinweise auf deutliche Verdnderungen (> 30 %) des krWertes des
Sedimentmaterials erhalten. Anhand der Durchbruchskurven von Nitrat vor und nach der Be-
ladung des Sedimentmaterials mit AK wurden Dispersivitdten von o =4,0 £ 0,5 cm bestimmt
(Best-Fit-Verfahren, nach GI. 7) sowie geringe Verdnderungen der Porositat (ez4 = 0,29 und
£za+go = 0,27) beobachtet. Auf Basis der vorhandenen Daten kann nicht abgeschétzt werden, ob
diese Veranderung signifikant ist.

Beim Einsatz von unfraktionietem Sedimentmaterial, hohen AK-Konzentrationen sowie
realitdtsnahen Bedingungen (pH =7 und fir Grundwasser Ubliche Salzgehalte) konnte eine
homogene Beladung des Sedimentmaterials mit AK iber eine Filterstrecke von 100 cm erreicht
werden. Es wurde dabei nur das gewiinschte Ablagerungsverhalten der AK-Kolloide, d. h. die
direkte Anlagerung der AK-Kolloide an die Mineralkérmer, beobachtet. Weiterhin betrug der
mobile Anteil der AK-Kolloide nach einer Transportstrecke von 100 cm 2 90 %. Die erzielten
Ergebnisse kdnnen als Erfolg versprechend dafiir bewertet werden, dass es gelingt, AK-Kollo-
ide Gber die fir den Aufbau einer In-situ-Barriere notwendigen Transportstrecken von einigen
Metern im Aquifer mobil zu halten. Im Hinblick auf eine technische Anwendung des Verfahrens
sind die mit dem AK-CMC-System erzielten Ergebnisse als Durchbruch zu bewerten. Die
Méglichkeit, stabile Suspensionen mit AK-Konzentrationen im Gramm-pro-Liter-Bereich in
Wasser mit moderaten lonenstdrken herstellen zu kénnen, erhéht die Praktikabilitdt des
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Verfahrens deutlich. Zum einen kann dadurch das benétigte Injektionsvolumen und damit ver-
bunden die Injektionszeit deutlich reduziert werden. Zum anderen entfallen die zusatzlichen
Kosten zur Herstellung von teilentsalztem Wasser. Weiterhin wird dadurch die Vorkonditionier-
ungsphase des zu behandelnden Aquiferbereichs mit Wasser geringer lonenstérke tiberflissig.
Méglicherweise wurde damit ein System gefunden, dass direkt mit Hilfe der verschiedenen
Injektionstechniken in den Aquifer appliziert werden kann.

4.8 Theoretische Betrachtungen zur Standzeit einer In-situ-Aktivkohlebarriere

Um Vorstellungen (ber die Anwendbarkeit und die Dimensionierung einer In-situ-AK-Barriere
zur Behandlung von verschiedenen Kontaminationen zu erhalten, soll die Standzeit einer In-
situ-AK-Barriere unter Aquiferbedingungen fir hydrophobe organische Verbindungen (BTEX-
Aromaten sowie PAKs) abgeschatzt werden.

Fur diese Modellrechnungen wurden folgende Annahmen getroffen: Fir die Berechnung von
Rineor Wurden die Rohdichte des Sedimentmaterials mit 1,75 g cm™ sowie eine Porositét von
30 % (mittlerer Wert fir einen sandigen Aquifer) abgeschatzt [Schwarzenbach et al. 1993,
Holting 1996]. Weiterhin wurden fir die Berechnung der Standzeit eine mittlere
GrundwasserflieRgeschwindigkeit von u=0,5md” sowie eine Ausdehnung der Barriere in
GrundwasserflieBrichtung von 10m zu Grunde gelegt. Die Schadstoffkonzentrationen im
Grundwasser (cw,) wurden unter Berlicksichtigung der Wasserldslichkeit der Verbindungen
abgeschatzt und sind damit relativ hoch (Tabelle 45). Auf Grund der vorliegenden Nichtlinearitat
der Sorptionsisothermen an AK ist davon auszugehen, dass die AK-Barriere umso effektiver ist,
je geringer die Schadstoffkonzentration im Wasser ist.

Tabelle 45: Abschéatzung der Standzeit einer AK-Barriere fiir verschiedene Modellschadstoffe

Modellver- | gscaax| cwax Qakx |Standzeit 1
Substanzklasse . 1 Rineorx
bindung [[Ma%]|[mg "] | [Ma%] [a]
BTEX Toluol 0,1 100 182 0,6 12

1 100 182 5.8 106
2-Ring-PAKs Naphthalin | 0,1 25 512 7 120
0,5 25 512 32 600

3-Ring-PAKs Phenanthren| 0,1 0,5 57° 370 6700

" nach Gl. 10 berechnet
2 [Sontheimer et al. 1985]
? [Baldauf 1978]

Die theoretisch vorausberechneten Standzeiten einer solchen AK-Barriere sind fiir verschie-
dene Modellverbindungen sowie unterschiedliche AK-Beladungen des Sedimentmaterials in
Tabelle 45 gegenubergestellt. Die Gleichwichtsbeladung der AK mit der Modeliverbindung beim
Durchbruch der Kontaminanten sowie der vorliegende Ky-Wert wurden anhand von Literatur-
daten zu Einzelstoff-Sorptionsisothermen der Verbindungen an AK ermittelt [Sontheimer et al.
1985, Baldauf 1978]. Fir die Berechung der Standzeit wurde davon ausgegangen, dass der
Durchbruch der Kontaminanten erstmals und abrupt mit Erreichen dieser Gleichgewichts-
beladung auftritt. Dieses vereinfachte Konzept berlcksichtigt nicht die Spreizung der



4 Ergebnisse und Diskussion 147

Konzentrationsfront durch Dispersion- und Diffusionsprozesse. Dariiber hinaus sind die hier
getroffenen Abschatzungen auf Grund der méglichen Konkurrenzeffekte nicht ohne weiteres auf
Mischkontaminationen Ubertragbar.

Trotzdem kénnen mit Hilfe dieser einfachen Modelirechnung die Anwendbarkeit und die
Grenzen des Verfahrens fiir verschiedene Schadstoffklassen verdeutlicht werden. Fir Toluol
als Vertreter der BTEX-Aromaten kénnen selbst bei AK-Beladungen des Sedimentmaterials von
1 Ma% nur relativ kurze Standzeiten erreicht werden. Fiur die Auslegung einer In-situ-AK-
Barriere zur Behandlung von maRig hydrophoben Verbindungen, wie z. B. 2-Ring-PAKs, sind
Beladungen des Sedimentmaterials mit AK von mindestens 0,5 Ma% anzustreben. Fir stark
hydrophobe Verbindungen, wie z. B. 3-Ring-PAKs, wiirde eine AK-Beladung des Sediment-
materials von 0,1 Ma% ausreichen, um eine signifikante Erhéhung der Verweilzeit zu erreichen.
Denkbar ist auch, dass die Sorptionskapazitét einer solchen In-situ-AK-Barriere durch weitere
Injektionen gesteigert und so z. B. an schwankende Kontaminantenkonzentrationen im Grund-
wasser oder ldngere Standzeiten angepasst werden kann.

Realistisch betrachtet, stelit die Sorption der Schadstoffe an der immobilisierten AK vordergriin-
dig nur eine Maéglichkeit zur Erhéhung der Verweilzeit der Schadstoffe in einem bestimmten
Aquiferabschnitt und damit verbunden einem Stopp ihrer Ausbreitung dar. In Fallen, bei denen
von der Ausbreitung der Schadstofffahne eine direkte und akute Gefdhrdung fur den Menschen
und filr die angrenzenden Okosysteme ausgeht, stellen solche Barriereverfahren eine sinnvolle
und schnell realisierbare Losung zur Gefahrenabwehr dar.

Prinzipiell besteht die Mdglichkeit, die beladenen AK-Kolloide durch Einstellung von Para-
metern, die eine Remobilisierung der Kolloide begtlinstigen, wieder aus dem Aquifer zu entfer-
nen. Dies kdnnte beispielsweise so realisiert werden, dass das entsprechende Aquifersegment
zwischen einem Injektions- und einem Entnahmebrunnen mit hoher Flussrate mit einer Spullé-
sung (geringe lonenstérke, leicht alkalischer pH-Wert) durchspiilt wird, um die beladenen AK-
Kolloide zu remobilisieren und mit der Spillésung an die Oberfliche zu pumpen. Durch
Destabilisierung der abgepumpten Suspension (z. B. durch Erhéhung der lonenstérke) kann die
AK nach Absetzen abgetrennt und einer Regenerierung oder Entsorgung zugefiihrt werden. Zur
Einschatzung der Realisierbarkeit dieses Konzeptes wurden bisher noch keine Untersuchungen
durchgefihrt.

Verschiedene Autoren konnten zeigen, dass AK sehr gut von Bakterien besiedelt wird, so dass
ein mikrobieller Abbau der sorbierten bzw. langsam desorbierenden Schadstoffe mdglich ist
[Bockle et al. 1998, Lorbeer et al. 2004]. Ein positiver Faktor fiir die mikrobielle Aktivitat ist dabei
die Absenkung der Schadstoffkonzentration in der Wasserphase, da hohe Konzentrationen oft-
mals toxisch flr Mikroorganismen wirken. Die Erzielung von Verweilzeiten in der Grolien-
ordnung von Jahrzehnten in der mit AK angereicherten Behandlungszone kdnnte damit einen
Beitrag zu einem ,Natural Attenuation’-Konzept darstellen. Dabei ist auch die Unterstiitzung des
mikrobiellen Abbaus durch gezielte Dosierung von Nahr- oder Hilfsstoffen méglich.

Im Sinne einer nachhaltigen Entwicklung sollten alternativ dazu auch Konzepte und L&sungs-
ansdtze entwickelt werden, um die Sorptionsbarriere in Richtung einer Reaktionsbarriere zu
erweitern. In der Literatur wurde von verschiedenen Autoren dokumentiert, dass Aktivkohle Uber
ihr universelles Sorptionspotenzial hinaus verschiedene chemische Reaktionen katalysieren
kann, z. B. die Hydrolyse von chlorierten organischen Verbindungen [Kopinke et al. 2003b]
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sowie Oxidationsreaktionen in Gegenwart von Wasserstoffperoxid, [Licking et al. 1998, Georgi
und Kopinke 2005]. Ein méglicher Ansatzpunkt besteht deshalb darin, die katalytischen
Eigenschaften der AK gezielt zu nutzen (Abschnitt 2.4.1), um gegebenenfalls durch Einsptlung
von geeigneten Reagenzien (z. B. H;0,) eine Abreaktion der sorbierten Schadstoffe zu unge-
fahrlichen und/oder biologisch leichter abbaubaren Produkten zu erreichen. Infolge der Aufkon-
zentrierung der Schadstoffe in einem Volumenelement des Aquifers sowie der vorteilhaften
Zersetzung von H,O, an AK unter Bildung von Hydroxylradikalen kénnte im Vergleich zu den
beschriebenen herkémmlichen ISCO-Verfahren (Abschnitt 2.1.2) dadurch eine effektivere
Ausnutzung des Oxidationsmittels erreicht werden.

Ein weiterer viel versprechender Ansatz stellt die Dotierung von AK-Kolloiden mit Reagenzien
dar, d. h. diese werden als Trager fiir chemische Reaktivitit benutzt. In der Literatur wird der
Einsatz von AK als Trégermaterial fur Katalysatoren in vielfaltiger Weise beschrieben
[Rodriguez - Reinoso 1998]. Die Entwicklung eines reaktiven Fe-AK-Systems ,Carbo-lron" zur
reduktiven Dechlorierung von CKWs ist einer der Forschungschwerpunkte in der Arbeitsgruppe
von Prof. Kopinke am UFZ [Mackenzie et al. 2007]. Die Grundidee dieses Konzeptes wurde in
einem Patent vom UFZ geschiitzt [Kopinke et al. 2005]. Auf die herausragende Bedeutung von
Eisen(0) fur die Grundwasserreinigung wurde bereits in den Abschnitten 2.1.4 und 2.1.5
hingewiesen. In den USA und in Deutschland sind CKW als die bedeutendsten Grundwasser-
schadstoffe aus punktuellen Quellen zu betrachten [Teutsch et al. 1997].

Das Carbo-lron-System erflllt alle Anforderungen an ein In-situ-Agenz. In Batchexperimenten
sowie in einem S&ulenversuch konnte die Aktivitdt von Carbo-Iron bei der reduktiven De-
chlorierung von aliphatischen CKW bereits nachgewiesen werden [Mackenzie et al. 20071].
Dabei zeigte sich, dass die im S&ulenversuch ermittelte Aktivitit des Carbo-lron mit den in den
Batchversuchen beobachteten Werten vergleichbar war. Diese ersten Ergebnisse sprechen
dafir, dass sich die Kombination von Sorption und Reaktion, also die Aufkonzentrierung der
Schadstoffe in der Nahe des Reduktionsmittels, positiv auf die Reaktionsgeschwindigkeit der
Dechlorierung auswirkt. Durch die adsorptive Bindung steht eine hinreichend lange Reaktions-
zeit zur Verfugung. Das Fe/C-System verbindet somit die hervorragenden Adsorptions-
eigenschaften der AK und die reduzierende Wirkung von Eisen(0). Weiterhin konnte in ersten
Voruntersuchungen demonstriert werden, dass die im Rahmen dieser Arbeit dargesteliten
Ergebnisse zur Stabilitat von AK-Suspensionen sowie zur Mobilitdt von Kolloiden in portsen
Medien auf das Carbo-Iron-System Ubertragen werden kénnen.
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5 Zusammenfassung

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollten Beitrdge zur Entwicklung eines neuen
Verfahrenskonzeptes zur Grundwasserreinigung erarbeitet werden. Der Kerngedanke des
Konzeptes besteht darin, durch Einspilung von kolloidaler AK in den Aquifer eine In-situ-
Sorptionsbarriere fiir organische Schadstoffe zu errichten. Ausgangspunkt fir die vorliegende
Arbeit war die ldee, AK durch Mahlen in eine feinstkérnige, kolloidale Form (d <2 um) zu
Uberfihren. Dadurch wird der AK eine neue Eigenschaft verliehen: Sie wird ,quasi-
wasserltslich”. Eine wesentliche Voraussetzung fiir die Injektion einer Kolloidsuspension in den
Untergrund ist deren Stabilitdt. Gleichzeitig missen die Kolloide eine gewisse Mobilitat
aufweisen, um ausgehend von einem Injektionsort ein ausreichend groRes Volumenelement
des Aquifers mit AK beladen zu kdnnen. Dabei ist eine mdglichst gleichmaRige, fein verteilte
Ablagerung der Kolloide auf dem Aquifersediment anzustreben. Im Mittelpunkt der Unter-
suchungen in dieser Arbeit standen die Stabilisierung von wassrigen Suspensionen der AK-
Kolloide sowie die Steuerung ihres Transportverhaltens.

Die Transportstrecken von natiirlichen Kolloiden in Aquiferen sind auf einige wenige Meter
beschrankt. Das Problem besteht also weniger in der Immobilisierung der Kolloide, sondern
vielmehr darin, die Kolloide lber die benétigten Transportstrecken von mehreren Metern mobil
zu halten. Fir Kolloide mit einem geringen Dichteunterschied gegentiber Wasser ist bekannt,
dass die GroéRenfraktion mit einem Durchmesser zwischen 0,5 und 1 pm die héchste Mobilitét in
porésen Medien aufweist.

Neben der PartikelgréRe konnen die elektrostatischen Wechselwirkungen zwischen der
Mineralkornoberflache und dem sich anndhernden Kolloid als ein wichtiger Parameter zur
Steuerung der Kolloidmobilitdt betrachtet werden. Die Oberflachenladung von Sediment und
Kolloid kann durch Variation der Lésungschemie des FlieRmittels, d. h. des pH-Wertes und der
lonenzusammensetzung, beeinflusst werden. Unter den fir Aquifere typischen Bedingungen
(pH = 5,5 - 7,5) weisen die meisten Mineralkornoberflichen eine negative Oberflichenladung
auf, In den im Rahmen der Arbeit durchgefilhrten Untersuchungen zur Charakterisierung der
Oberflachenladung von Aktivkohlen in Abhangigkeit vom pH-Wert wurde festgestellt, dass die
Mehrzahl der getesteten kommerziell verfligbaren Aktivkohlen im neutralen pH-Wert-Bereich
eine geringe (positive oder negative) Oberflachenladung besitzt.

Die Ergebnisse aus S&ulenexperimenten unter Einsatz von Modellsanden (Quarzsand,
Siebfraktion: d = 500 - 1000 pm, Feinkornfraktion durch Waschung entfernt) zeigten, dass unbe-
handelte AK-Kolloide (ds;=0,8 um, dgp= 1,6 um) nur dann eine ausreichende Mobilitit
(Mimowi 2 85 % Uber 75 cm) besitzen, wenn das FlieBmittel eine niedrige lonenstérke und pH-
Werte = 10 aufweist. Im neutralen pH-Wert-Bereich und/oder bei hohen lonenstéirken ist die
elektrostatische Abstoflung zwischen der Mineralkornoberflache und dem sich anndhernden
AK-Kolloid sowie zwischen den AK-Kolloiden zu gering. Dies fuhrt zu einer Destabilisierung der
Suspensionen. Gleichzeitig werden nur geringe Mobilitaten beobachtet (Mo < 15 % bei pH = 7
Uber 18 cm).
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Darlber hinaus wurde in den S&ulenversuchen selbst unter optimalen Bedingungen fiir die
Stabilitat der Suspensionen sowie die Mobilitit der Kolloide, d. h. bei geringen lonenstarken und
hohen pH-Werten sowie niedrigen AK-Konzentrationen (pH 2 10, cax <40 mg I, coa- = 0 mM),
die Bildung von Agglomeraten und damit verbunden eine inhomogene, bevorzugte Ablagerung
der AK im Anfangsbereich der Sandschiittung beobachtet. Unter diesen Bedingungen konnte
keine gleichmaRige Beladung des Sedimentmaterials mit AK ber eine Filterstrecke von 75 cm
erreicht werden. Verschiedene Untersuchungen lieferten Hinweise darauf, dass diese starke
Tendenz zur Agglomeration auf Strémungseffekte zuriickzufiihren ist. Dieses Ablagerungs-
verhalten kann noch nicht befriedigend beschrieben werden. Vorhersagen tiber mogliche
Auswirkungen der Ablagerung von AK-Agglomeraten in Porenrdumen auf die hydraulischen
Parameter im Aquifer kénnen nicht getroffen werden. Die Ablagerung von Agglomeraten birgt
vermutlich ein groBeres Risiko hinsichtlich einer Verstopfung von FlieRwegen als die eigentlich
angestrebte direkte Anlagerung der Kolloide an die Mineralkornoberflache.

Unter praktischen Gesichtspunkten ist die Einstellung der mobilitatsfordernden Bedingungen fiir
die unbehandelten AK-Kolloide, wie z. B. das Vorspillen der Behandlungszone mit entioni-
siertem Wasser oder die Anhebung des pH-Wertes des FlieRmittels, iber weite Bereiche im
Aquifer praktisch kaum realisierbar. Als alternative Herangehensweise wurde die Modifizierung
der AK-Oberflache mit dem Ziel der Erhéhung der elektrostatischen AbstoRung zwischen
Kolloid und Mineralkornoberflache unter realitdtsnahen Bedingungen (annahernd neutraler pH-
Wert) untersucht. Dabei wurden zwei verschiedene Strategien erprobt;

- die nasschemische Vorbehandlung der AK mit Oxidationsmitteln und

- der Zusatz von anionischen organischen Stabilisatoren.

Als Stabilisatoren wurden das Tensid Natriumdodecylbenzolsulfonat (SDBS), kohlestammige
Huminséure (HA) sowie ein technisches Carboxymethylcellulosepolymer (CMC) getestet. Diese
Verbindungen erflllen weitgehend die Anforderungen an in-situ anwendbare Agenzien fir die
Grundwasserbehandlung.

Im Vergleich zu der unbehandelten AK weisen die modifizierten Aktivkohlen im neutralen pH-
Wert-Bereich eine starker negative Oberflachenladung auf. Fiir die nasschemisch behandelten
Aktivkohlen konnte dies anhand einer Verschiebung des PZC sowie des IEP in den sauren pH-
Wert-Bereich sowie fur die HA- oder SDBS-beladenen AK-Kolloide anhand der Verschiebung
des Zetapotenzials zu stérker negativen Werten nachgewiesen werden.

Im neutralen pH-Wert-Bereich und bei geringen lonenstérken erwiesen sich Suspensionen der
nasschemisch behandelten Kolloide bis zu einer AK-Konzentration von <200 mg "' als stabil.
Geringe Konzentrationen an Kalziumionen (cca2+ 20,56 mM) filhrten jedoch bereits zu einer
Destabilisierung des Systems. Weiterhin konnte in Saulenversuchen unter Einsatz von Modell-
sanden gezeigt werden, dass die nasschemisch behandelten AK-Kolloide im neutralen pH-
Wert-Bereich und in Abwesenheit von Kalziumionen eine héhere Mobilitdt (Mmos: = 85 % ber
18 cm) als die nativen AK-Kolloide aufweisen. Allerdings wurde auch hier das unerwiinschte
Ablagerungsverhalten, die Ablagerung von Agglomeraten im Eingangsbereich der
Sedimentschittung, sichtbar. Nachteilig ist weiterhin, dass die Sorptionseigenschaften der AK
gegenuber organischen Verbindungen infolge der Verringerung der Hydrophobie der AK-
Oberflache signifikant verschlechtert werden. Um diesen Effekt zu verhindern, muss das
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Intrapartikelporenvolumen wahrend der nasschemischen Behandlung geschitzt werden (z. B.
durch Fullung mit einem organischen L&sungsmittel). Diese Prozedur ist jedoch als sehr
aufwendig und technisch wenig praktikabel einzuschatzen.

Eine Alternative zur nasschemischen Behandlung von AK-Kolloiden ist der Zusatz von
anionischen organischen Substanzen. Die Sorptionseigenschaften der AK gegeniiber
organischen Verbindungen werden infolge der Beladung mit SDBS nur wenig beeinflusst.
Bemerkenswert ist, dass eine SDBS-Beladung der AK von 5 Ma% bereits ausreichend ist, um
im neutralen pH-Wert-Bereich und bei geringen lonenstdrken die Suspensionsstabilitat
(cak < 100 mg I'') sowie die Mobilitat der Kolloide (Mmesii = 85 Ma% iiber 18 cm) signifikant zu
erhéhen. Die Suspensionen der SDBS-beladenen AK-Kolloide erwiesen sich jedoch in Gegen-
wart von Kalziumionen (Cca2+20,5mM) oder bei Anhebung der AK-Konzentration auf
=200 mg I"' selbst bei hohen SDBS-Beladungen der AK als instabil. Das Ablagerungsverhalten
der Kolloide wahrend des Transports durch die mit Modellsand geflillten S&ulen konnte in
Gegenwart von SDBS ebenfalls nicht verbessert werden.

Im Vergleich dazu konnten in Gegenwart von HA Suspensionen mit hoheren AK-Konzen-
trationen (cax = 1000 mg I bei cya = 400 mg I'") auch in Gegenwart von Kalziumionen bis zu
einer Konzentration von <2 mM stabilisiert werden. Es konnte weiterhin gezeigt werden, dass
bei der Aufgabe von AK-HA-Suspensionen (cak<100mg!" bei cua<50mgl"’ sowie
Ccaz+ <2 MM) eine homogene Beladung einer mit fraktioniertem Sedimentmaterial geflllten
Séule Uber eine Filterstrecke von 100 cm erreicht werden kann. Dabei betrugen die mobilen
Anteile bei ccap+ =1 mM sowie bei Ccapo=2mM 270 % bzw. 250 %. Die Beladung des
Sedimentmaterials mit AK wurde dabei infolge der direkten Anlagerung von Kolloiden an die
Mineralkornoberflachen erzielt. Eine stromungsinduzierte Agglomeration der Kolloide wurde
nicht beobachtet.

In den Saulenversuchen wurde erst beim Ubergang zu stérker agglomerationsférdernden
Bedingungen, d. h. bei héheren AK-Konzentrationen (cak = 200 mg I bei cya = 100 mg I'") und
mafigen lonenstarken (Cca2+ =2 mM) eine Agglomeration und Ablagerung von AK in den
Porenrdumen der Sedimentschittung sichtbar. Dieses Verhalten ist auf die ungenligende
Stabilitdt der Suspension unter Durchflussbedingungen zuriickzufithren. Unter diesen Be-
dingungen betrug der mobile Anteil nach einer Transportstrecke von 60 cm nur 20 %. Positiv
festzuhalten ist, dass bei AK-Beladungen des Sedimentmaterials von bis zu 0,1 Ma% keine
Hinweise auf signifikante Verdnderungen der Porositdt und der Dispersivitat des Sediment-
materials gefunden wurden. Realistisch betrachtet, kann eine Verlagerung der AK-Agglomerate
in enge Passagen des Porenraums und damit verbunden eine Verblockung aber nicht aus-
geschlossen werden. Zur Untersuchung dieses Aspektes sind Langzeitversuche erforderlich.

An den mit AK beladenen Sedimentsdulen wurden Untersuchungen zur Retardierung von
organischen Verbindungen durchgefiihrt. In Durchbruchsversuchen mit inerten und sorptions-
aktiven Tracern konnte gezeigt werden, dass die AK-angereicherte Zone selbst fir wenig
hydrophobe Verbindungen, wie CF und DCM, eine deutliche Retardierungswirkung aufweist,
wahrend fir das native Sedimentmaterial nur eine sehr geringe Retardierungswirkung gege-
niber makig hydrophoben Verbindungen (Toluol und Naphthalin) beobachtet wurde. Ein Ver-
gleich der anhand der Sorptionsisothermen abgeschatzten und der im S&ulenversuch



5 Zusammenfassung 152

(gsed.ak = 0,1 Ma%) bestimmten Ky-Werte fiir die Sorption von CF und DCM an AK zeigte, dass
das unter Durchflussbedingungen erzielte Sorptionsvermégen der AK in der gleichen GréRen-
ordnung liegt wie das unter Gleichgewichtsbedingungen erreichbare.

Selbst im Fall der Ablagerung von AK-Agglomeraten in den Porenrdumen der Sediment-
schittung wurde der erwartete Retardierungseffekt beobachtet. Offensichtlich ist die
immobilisierte AK selbst bei den in den Sé&ulenversuchen eingesetzten hohen Abstands-
geschwindigkeiten (u=0,5-2,3 cm min™) fur die im Wasser gelbsten Verbindungen gut zu-
ganglich. Dies spricht fir die Ablagerung von AK in den FlieRwegen, in denen auch die Schad-
stoffe transportiert werden.

Theoretische Betrachtungen sprechen dafiir, dass eine In-situ-AK-Barriere bei einer Beladung
des Sedimentmaterials mit 0,5Ma% fir maBig bis stark hydrophobe Verbindungen
(log Kow 2 3,0) eine starke Retardierung (R = 500) bewirken sollte. Fir diese Schadstoffe stellt
der technisch einfach zu realisierende Aufbau einer In-situ-AK-Barriere eine effektive
Méglichkeit zur Gefahrenabwehr, d. h. zum Stopp ihrer Ausbreitung mit dem Grundwasser, dar.

Fur den Aufbau einer In-situ-Sorptionsbarriere durch Einspiilung und Immobilisierung von
kolloidaler AK wurde mit der Kombination von AK und HA ein praktisch relevantes System
gefunden, um bei mittleren AK-Konzentrationen und méRigen lonenstirken zu arbeiten. Da
Uber die Eingangskonzentration der AK das fiir den Aufbau der Barriere notwendige
Injektionsvolumen bestimmt wird, sind Konzentrationen im Gramm-pro-Liter-Bereich anzu-
streben. In diesem Konzentrationsbereich und bei maRigen lonenstirken kann mit Hilfe von HA
allerdings keine ausreichende Stabilisierung der Suspension erreicht werden.

Auf der Suche nach alternativen Stabilisatoren wurde CMC getestet. Im Hinblick auf eine
technische Anwendung sind die mit dem AK-CMC-System erzielten Ergebnisse als Durchbruch
zu bewerten. Mit CMC wurde ein Mittel gefunden, um hochkonzentrierte AK-Suspensionen bei
mébBigen lonenstarken zu stabilisieren und die gewiinschte Mobilitat der Kolloide unter realitats-
nahen Bedingungen zu erzielen. Auf Basis der vorliegenden Ergebnisse kénnen noch keine
Ruickschlusse auf die Art der Stabilisierung von AK-Kolloiden durch CMC (elektrostatische
und/oder sterische Stabilisierung) gezogen werden. Diese Frage sollte Gegenstand weiterer
Untersuchungen sein.

Die Sorptionseigenschaften der AK gegeniiber organischen Verbindungen werden infolge der
CMC-Beladung (qcuc =7 Ma%) nicht signifikant beeinflusst. In einem Sadulenversuch unter
Einsatz von unfraktioniertem Sedimentmaterial wurde bei der Aufgabe von CMC-beladenen AK-
Kolloiden (cak =10 g I" bei ceme = 2,5 g I und Ccaz+ < 5,4 mM) eine hohe Mobilitit (ber eine
Séaulenldnge von 100 cm (Mposi = 78 - 98 %) gefunden. Der mobile Anteil der AK lag dabei
zwischen 78 und 98 %. Bei einer AK-Beladung des Sedimentmaterials von 2 0,1 Ma% wurde in
diesem Saulenversuch keine signifikante Erhéhung des k-Wertes festgestellt. Um Vorhersagen
uber die Transportstrecken treffen zu kénnen, sind weitere detaillierte Untersuchungen (z. B.
Séulenversuche mit l&ngeren Filterstrecken) notwendig. Die erzielten Ergebnisse kénnen als
Erfolg versprechend dafir bewertet werden, dass es gelingt, AK-Kolloide wber die fir den
Aufbau einer In-situ-AK-Barriere notwendigen Transportstrecken von mehreren Metern im
Aquifer mobil zu halten.
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Fir den Aufbau der In-situ-Barriere unter Einsatz einer AK-CMC-Suspension, die eine hohe
Mobilitat der AK-Kolloide gewéahrleistet, sind zwei Einsplilkonzepte denkbar:

1) Die Injektion der AK-Kolloide erfolgt ber einen Injektionsbrunnen unter mobilitatsférdernden
Bedingungen. Die Kolloide werden mit dem Grundwasserfluss transportiert. Infolge der in den
Randbereichen eintretenden Vermischung mit dem salzhaltigen Grundwasser werden Bedin-
gungen geschaffen, die die Ablagerung der Kolloide auf dem Sedimentmaterial begilinstigen. So
entsteht eine mit AK angereicherte Zone im Agquifer, die als effektive Sorptionsbarriere wirkt.
Neben der lonenstarke des FlieBmittels kann auch die Konzentration des Stabilisators als ein
Instrument zur Steuerung des Transportverhaltens der Kolloide betrachtet werden.

Il) Eine zweite Mdglichkeit stellt die Anwendung von paarweisen Rezirkulationsbrunnen dar.
Dieses Konzept ist technisch aufwéndiger, bietet allerdings den Vorteil, das die Ausbreitung der
Kolloide besser kontrolliert werden kann.

Im Sinne einer nachhaltigen Entwicklung sollte das Konzept der In-situ-Sorptionsbarriere in
Richtung einer Reaktionsbarriere erweitert werden. Hierzu werden im Rahmen der Arbeit
verschiedene L&sungsansédtze diskutiert. Als aussichtsreichstes Konzept ist sicherlich die
Dotierung der AK-Kolloide mit Fe(0) zur reduktiven Dechlorierung von halogenierten Kohlen-
wasserstoffen zu betrachten. Diese bilden die Hauptschadstoffklasse bei Grundwasserkontami-
nationen. Das Fe/C-System (Carbo-Iron) verbindet die hervorragenden Sorptionseigenschaften
der AK und die reduzierende Wirkung von Fe(0) und kdénnte damit eine vielversprechende
Alternative zu bereits kommerziell verfigbaren sowie im technischen MaRstab eingesetzten
Nano-Eisenkolloiden darstellen. Die Ergebnisse erster Untersuchungen stimmen optimistisch,
dass die im Rahmen dieser Arbeit dargestellten Ergebnisse zur Suspensionsstabilitdt sowie zur
Mobilitat der AK-Kolloide in Sedimenten auf die reaktiven Carbo-Iron-Kolloide tbertragbar sind.
Damit sollte ein schneller Ubergang in den halbtechnischen Mafistab mdglich sein.
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Anhang

A Abkiirzungsverzeichnis

AF* Asymetrische Fluss-Feldflussfraktionierung

AK Aktivkohle

aPVv ausgetauschte Porenvolumina (= Vges/Veoren)
BTEX Benzol, Toluol, Ethylbenzole und Xylole

CF Chioroform

CKW chlorierte Kohlenwasserstoffe

CMC Carboxymethylcellulose

DCM Dichlormethan

DLS Dynamische Lichtstreuung

ENA Enhanced Natural Attenuation

EPA U.S. Environmental Protection Agency

ESCA Elektronenspektroskopie zur chemischen Analyse
EZVI emulsified zero valent iron

HA Huminsaure (Humic Acid)

IEP Isoelektrischer Punkt

IUPAC International Union of Pure and Applied Chemistry
KSP Konzentrationsschwerpunkt

LHKW Leichtflichtige Halogenierte Kohlenwasserstoffe
MCB Monochlorbenzol

MNA Monitored Natural Attenuation

NA Natural Attenuation

NOM natlrliche organische Substanz (Natural Organic Matter)
NWG Nachweisgrenze

PAK Polyzyclische Aromatische Kohlenwasserstoffe
PCS Photonenkorrelationsspektroskopie

PV Porenvolumen (Vegren)

PZC Point of Zero Charge - Ladungsnullpunkt

PZNC Point of Zero Net Charge

PZNPC Point of Zero Net Proton Charge

PZSE Point of Zero Salt Effect

SDBS Natriumdodecybenzolsulfonat

SOM organische Bodensubstanz (Soil Organic Matter)
SP Schwerpunkt

TC gesamter Kohlenstoff (Total Carbon)

Tetra Tetrachlormethan

TIC gesamter anorganischer Kohlenstoff (Total Inorganic Carbon)
TOC gesamter organischer Kohlenstoff (Total Organic Carbon)
PCS Photonenkorrelationsspektroskopie

WK Wachskugeln
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a Abstand zwischen den sich annahernden Kolloiden oder zwischen dem Kolloid
und der Oberflache

ay Radius des Partikels x

A durchstrémte Querschnittsflache

Ay Hamaker-Konstante

A Aktivkohle SX1 (Tabelle 2 und 3)

AgeT BET-Oberflache

bos Peakbreite in halber Héhe

B, Aktivkohle SA Super (Tabelle 2, 3 und 4)

c Konzentration

Ca Konzentration an zugegebener S&ure

Ce Konzentration an zugegebener Base

Cges x Gesamtkonzentration des Stoffes x

Griai Maximalkonzentration der Tracerwolke

Cnm Konzentration des Stoffes m in/an Phase n [mg I oder mg g”']

Cp Partikelkonzentration in einer Suspension [Anzahl/I]

Csp Konzentration der abgelagerten Partikel auf dem Kollektor [Anzahl/kg Feststoff]

Cx Aufgabe Konzentration des Stoffes x in der Aufgabeldsung

Cxaus Konzentration des Stoffes x im FlieRmittel am Ausgang der Saule

Gy Konzentration des Stoffes x im FlieBmittel im Eingang der Saule

Co Aktivkohle PWA (Tabelle 2 und 3)

c’ geladenen lonen an der Feststoffoberflache

Caik positiv geladenen lonen in der Bulkphase

dc Kollektordurchmesser

di Innendurchmesser

kom Korndurchmesser

dp Partikeldurchmesser

dy Korngrolie, bei der in der Summenkurve x Ma% erreicht werden
hydrodynamischer Dispersionskoeffizient

D longitudinaler Dispersionskoeffizient

Dp Dispersionskoeffizient der kolloidalen Partikel

D Diffusionskoeffizient

Do Aktivkohle PAK 1220 (Tabelle 2 und 3)

e Elementarladung

fax Massenanteil der Aktivkohle an der Masse eines Feststoffs

fuineral Massenanteil der mineralischen sorptionsaktiven Matrix an der Masse eines
Feststoffs

foc Massenanteil des organischen Kohlenstoffs an der Masse eines Feststoffs

fsom Massenanteil der organischen Bodensubstanz an der Masse eines Feststoffs

F Faraday-Konstante
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Erdbeschleunigung
Fallstrecke der Partikel
Schichthdhe

Proton in der Bulkphase

an der Feststoffoberflache assoziiertes Proton

lonenstérke

Geschwindigkeit, mit der Partikel an eine Feststoffoberflaiche abgelagert werden
hydraulische Leitfahigkeit

Geschwindigkeitskonstante der perikinetischen Agglomeration
Partikelabgabekoeffizient

Boltzmann-Konstante

intrinsische S&urekonstante

Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen dem Sorbens und der
Lésungsphase

Freundlich-Koeffizient

Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen Sorbens und der Lésungsphase,
bezogen auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff im Sorbens
Verteilungskoeffizient einer Verbindung x zwischen Wasser und Oktanol
Filterstrecke

Masse

Molmasse

Mobilitdt (operationelle GréRRe), Verhéltnis der Kohlenstoffkonzentrationen im
Ablauf und Zulauf der Saule in Prozent

Anzahl der Partikel

Trennstufenzahl

Freundlich-Parameter

pH-Wert einer wassrigen Losung (vor der AK-Zugabe)

pH-Wert einer AK-Suspension im Gleichgwichtszustand

Beladung des Sorbens n mit der Komponente m [Ma%]

Volumenstrom

Gesamtvolumenstrom

Volumenstrom bei der Injektion

Fraktion des Sedimentmaterials Welferlingen (Tabelle 5)

universelle Gaskonstante

Retardierungsfaktor, der aus dem Schwerpunkt der Durchbruchskurven des

inerten Tracers und der Modellverbindung i ermittelt wird
Retardierungsfaktor der Kompente i
Abstandsgeschwindigkeit

mittlere Abstandsgeschwindigkeit der Komponente x
Séaulenapparatur (Tabelle 7)

Zeit

Fallzeit der Partikel
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tequi Aquilibrierungszeit

T Temperatur

X Strecke

V Volumen

ViSF‘ Elutionsvolumen des Schwerpunkts der Durchbruchskurve der Verbindung i

\jmax Elutionsvolumen des Peakmaximums der Verbindung i

Vi Wechselwirkungspotenzial bei der Anndherung eines Kolloids an eine
Feststoffoberflache

w Stabilitatsverhaltnis, Stabilitdtsfaktor nach Fuchs

Wi Fraktion des Sedimentmaterials Wallendorf (Tabelle 5)

z lonenwertigkeit des Hintergrundelektrolyten

ZX Fraktion des Sedimentmaterials Zeitz (Tabelle 5)

o Dispersivitat

ap Kollisionsfaktor, Haftwahrscheinlichkeit

AVp Hoéhe der Energiebarriere

€ Dielektrizitatskonstante von Wasser

€ elektrische Feldkonstante

Eeff effektive Porositat

£ Gesamtporositat

£ absolute Dielektrizitatskonstante

o Oberflachenpotenzial

n Netto-Einzelkollektoreffizienz

Mo Einzelkollektoreffizienz

Nr Viskositat der dispergierenden Fliissigkeit

NDbiffusion Einzelkollektoreffizienz durch Diffusion

Tinterzeption Einzelkollektoreffizienz durch Interzeption

T Sedimentation Einzelkollektoreffizienz durch Sedimentation

e molare Menge an adsorbierten Protonen

Iou- molare Menge an adsorbierten Hydroxylionen

K reziproke Dicke der elektrischen Doppelschicht

A Wellenlénge

Ae Filterfaktor

PF Dichte der fluiden Phase

Proh Rohdichte des Sediments (Trockendichte), Dichte eines porésen Mediums
basierend auf dem Volumen einschlieRlich der Porenrdume

Prein Reindichte des Sediments (Bulkphasendichte), Dichte des feststofflichen Teils
des pordsen Korpers

pe Dichte des Partikels

Oberflachenladung
g Zetapotenzial
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Einleitung und Zielsetzung

Grundwasser stellt fir den Menschen wie auch fiir die gesamte belebte Umwelt eine
essenzielle Ressource dar. Nach Angaben des Umweltbundesamtes werden ca.
75 % der jahrlich in Deutschland bereitgestellten Trinkwassermenge aus Grund-
wasser gewonnen. Neben dem fldchenhaften Eintrag von Kontaminationen (z. B.
durch die Landwirtschaft) stellen in den Industrienationen historisch bedingte, groR-
flachige Grundwasserverunreinigungen durch punktuellen Eintrag von umwelt-
gefédhrdenden organischen und anorganischen Chemikalien ein ernstzunehmendes
Problem dar. Vorsorgender Grundwasserschutz besitzt eine hohe Prioritat, kann
jedoch bestehende Grundwasserschaden nicht ungeschehen machen. Auch das
Entstehen zukinftiger Belastungen kann - realistisch betrachtet - nicht ausge-
schlossen werden.

Als eine neue, aussichtsreiche Technologie zur Sanierung von kontaminierten
Agquiferen wird die direkte Injektion von Sorbenzien und Reagenzien in Form von
kolloidalen Suspensionen betrachtet. Der Aufbau von In-situ-Behandlungszonen mit
Hilfe von einspllbaren Sorbenzien und Reagenzien kann kostengtinstig tber Injek-
tionsbrunnen oder -lanzen erfolgen. In der einschldgigen Fachliteratur wird derzeit

der Einsatz von nanoskaligen Eisenpartikeln zur Quellen- sowie Fahnensanierung
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intensiv diskutiert. Die Anwendbarkeit dieser Verfahren ist jedoch auf ein enges
Schadstoffspektrum begrenzt.

Alternativ dazu werden im Rahmen der vorliegenden Arbeit Beitrdge fur ein
Verfahrenskonzept basierend auf der Einsptilung und Immobilisierung von kolloidaler
Aktivkohle zum Aufbau von In-situ-Sorptionsbarrieren erarbeitet (Abbildung 1).
Neben dem biologischen oder chemischen Abbau kann die Ausbreitung von hydro-
phoben organischen Verbindungen mit dem Grundwasserfluss durch Sorption unter-
bunden werden. Wenn von der Ausbreitung der Schadstoffe mit dem Grundwasser
eine akute Gefahr fir den Menschen und die angrenzenden Okosysteme ausgeht,
stellen diese Verfahren eine effektive Mdoglichkeit zu Gefahrenabwehr dar. In der
Umwelttechnik ist Aktivkohle ein weit verbreitetes, kostenglinstiges und effizientes
Adsorptionsmittel und ist 6kotoxikologisch als unbedenklich einzustufen. In den
bekannten Verfahrensansétzen zur Grundwasserreinigung wird granulierte Aktiv-

kohle als Adsorberschiittung in Reaktoren oder permeablen Barrieren eingesetzt.
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Behandlungszone mit immobilisierter Aktivkohle

Abbildung 46: Schematische Darstellung des Aufbaus einer In-situ-Barriere aus kolloidaler Aktivkohle
(GW Grundwasser)

Ausgangspunkt fUr die vorliegende Arbeit war die Idee, Aktivkohle durch Mahlen in

eine feinstkdrnige, kolloidale Form (d < 2 uym) zu Uberflihren. Dadurch wird ihr eine



182

neue Eigenschaft verliehen: Sie wird ,quasi-wasserléslich®. Eine wesentliche Voraus-
setzung fur die Injektion einer Kolloidsuspension in den Untergrund ist deren
Stabilitét. Gleichzeitig miissen die Kolloide eine gewisse Mobilitat aufweisen, um aus-
gehend von einem Injektionsort ein ausreichend groRes Volumenelement des
Aquifers mit Aktivkohle beladen zu kénnen. Dabei ist eine méglichst gleichmaRige,
fein verteilte Ablagerung der Aktivkohlekolloide auf dem Aquifersediment anzustre-
ben. Im Mittelpunkt der Untersuchungen in dieser Arbeit standen die Stabilisierung
von wassrigen Suspensionen der Aktivkohlekolloide sowie die Steuerung ihres
Transportverhaltens in Sedimenten. Weiterhin wurde das Retardierungsverhalten von
mit Aktivkohle beladenen Sedimentmaterialien gegeniiber organischen Verbindung-

en charakterisiert.

Ergebnisse und Diskussion

1. Untersuchungen zur Suspensionsstabilitdt und zum Transportverhalten von
nativen Aktivkohlekolloiden

Die Transportstrecken von natirlichen Kolloiden in Aquiferen sind auf einige wenige
Meter beschrankt. Das Problem besteht also weniger in der Immobilisierung der
Kolloide, sondern vielmehr darin, die Kolloide tiber die benétigten Transportstrecken
von mehreren Metern mobil zu halten. Aus der Literatur ist bekannt, dass die
Mobilitat von Kolloiden in Sedimenten u. a. von der Partikelgrée und den elektro-
statischen Wechselwirkungen zwischen Kolloid und der Sedimentoberfliche sowie
zwischen den Kolloiden abhéngig ist. Die Oberflichenladung von Sediment und
Kolloid kann durch Variation der Lésungschemie des FlieBmittels, d. h. des pH-
Wertes und der lonenzusammensetzung, beeinflusst werden. Unter den fiir Aquifere
typischen Bedingungen (pH = 5,5 - 7,5) weisen die meisten Mineralkornoberflachen
eine negative Oberflachenladung auf. In den im Rahmen dieser Arbeit durchge-
fuhrten Untersuchungen zur Charakterisierung der Oberflachenladung von Aktiv-
kohlen in Abh&ngigkeit vom pH-Wert wurde festgestellt, dass die Mehrzahl der
getesteten kommerziell verfigbaren Produkte im neutralen pH-Wert-Bereich eine

geringe (positive oder negative) Oberflachenladung besitzt.

Die Ergebnisse aus S&ulenexperimenten unter Einsatz von Modellsanden (Quarz-
sand, Siebfraktion: d =500 - 1000 um, Feinkornfraktion durch Waschung entfernt)
zeigten, dass unbehandelte Aktivkohlekolloide (dsp = 0,8 pm, dgo = 1,6 um) nur dann

eine ausreichende Mobilitat besitzen, wenn das FlieRBmittel eine niedrige lonenstérke
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und pH-Werte = 10 aufweist. Unter diesen Bedingungen wurde nur eine geringe Ab-
nahme der Aktivkohlekonzentration im FlieRmittel Gber eine Filterstrecke von 18 cm
beobachtet. Im neutralen pH-Wert-Bereich und/oder bei hohen lonenstarken ist die
elekirostatische Abstollung zwischen der Mineralkornoberflache und dem sich an-
nahernden Aktivkohlekolloid sowie zwischen den Kolloiden zu gering. Dies fiihrt zu
einer Destabilisierung der Suspensionen und zu einer geringen Mobilitat der Aktiv-
kohlekolloide.

Dartber hinaus wurde in den Sdulenversuchen selbst unter optimalen Bedingungen
fur die Stabilitat der Suspensionen sowie die Mobilitat der Kolloide, d. h. bei geringen
lonenstérken und hohen pH-Werten sowie niedrigen Aktivkohlekonzentrationen, die
Bildung von Agglomeraten und damit verbunden eine inhomogene, bevorzugte
Ablagerung der Aktivkohle im Anfangsbereich der Sandschiittung beobachtet. Unter
diesen Bedingungen konnte keine gleichmaRige Beladung des Sedimentmaterials
Uber eine Filterstrecke von 75 cm erreicht werden. Verschiedene Untersuchungen
lieferten Hinweise darauf, dass diese starke Tendenz zur Agglomeration auf
Stromungseffekie (orthokinetische Agglomeration) zurlickzufihren ist. Dieses
Ablagerungsverhalten kann noch nicht befriedigend beschrieben werden. Vorher-
sagen Uber mdgliche Auswirkungen der Ablagerung von Aktivkohleagglomeraten in
Porenzwischenrdaumen auf die hydraulischen Parameter im Aquifer kénnen nicht ge-
troffen werden. Die Ablagerung von Agglomeraten birgt vermutlich ein groReres
Risiko hinsichtlich einer Verstopfung von FlieRwegen als die eigentlich angestrebte

direkte Anlagerung der Kolloide an die Mineralkornoberflache.

2. Strategien zur Modifizierung der Oberflichenladung von nativen Aktivkohle-
kolloiden

Unter praktischen Gesichtspunkten ist die Einstellung der mobilitatsférdernden
Bedingungen fiir die unbehandelten Aktivkohlekolloide, wie z. B. das Vorspllen der
Behandlungszone mit entionisiertem Wasser oder die Anhebung des pH-Wertes des
FlieRmittels, Uber weite Bereiche im Aquifer praktisch kaum realisierbar. Als
alternative Herangehensweise wurde die Modifizierung der Aktivkohleoberflaiche mit
dem Ziel der Erhéhung der elektrostatischen Abstoung zwischen Kolloid und
Mineralkornoberflache unter realitdtsnahen Bedingungen (annahernd neutraler pH-
Wert) untersucht. Dabei wurden zwei verschiedene Strategien erprobt:

- die nasschemische Vorbehandlung der Aktivkohle mit Oxidationsmitteln und

- der Zusatz von anionischen organischen Stabilisatoren.
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Als Stabilisatoren wurden das Tensid Natriumdodecylbenzolsulfonat (SDBS),
kohlestammige Humins&ure sowie ein technisches Carboxymethylcellulosepolymer
getestet. Diese Verbindungen erfilllen weitgehend die Anforderungen an in-situ
anwendbare Agenzien fir die Grundwasserbehandlung.

Im Vergleich zu der unbehandelten Aktivkohle weisen die modifizierten Aktivkohlen
im neutralen pH-Wert-Bereich eine starker negative Oberflachenladung auf. Fiir die
nasschemisch behandelten Aktivkohlen konnte dies anhand einer Verschiebung des
Ladungsnullpunkts (Point of Zero Charge (PZC)) sowie des Isoelektrischen Punkts
(IEP) in den sauren pH-Wert-Bereich sowie fiir die mit Huminsaure oder mit SDBS
beladenen Aktivkohlekolloide anhand der Verschiebung des Zetapotenzials zu
starker negativen Werten nachgewiesen werden.

3. Einfluss der nasschemischen Vorbehandlung der Aktivkohlekolloide auf das
Transportverhalten und die Suspensionsstabilitat

Im neutralen pH-Wert-Bereich und bei geringen lonenstarken erwiesen sich
Suspensionen der nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloide bis zu einer
Konzentration von <200 mg I"" als stabil. Geringe Konzentrationen an Kalziumionen

(Ccaz2+ 2 0,5 mM) fihrten jedoch bereits zu einer Destabilisierung des Systems.

M g aus!M axein In Prozent

unbehandelte oxidierte Aktivkohle mit Aktivkohle mit  Aktivkohle mit
Aktivkohle Aktivkohle SDBS beladen HA beladen CMC beladen

Abbildung 2: Mobilitdt von unbehandelten und modifizierten Aktivkohlekolloiden in sandigem
Sediment (Saulenversuch, lssye = 18 cm, pH = 7, entionisiertes Wasser, Aktivkohle mit jeweils 5 Ma%

Stabilisator beladen (HA Huminsdure und CMC Carboxymethylcellulose))
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Weiterhin konnte in S&ulenversuchen unter Einsatz von Modellsanden gezeigt
werden, dass die nasschemisch behandelten Aktivkohlekolloide im neutralen pH-
Wert-Bereich und in Abwesenheit von Kalziumionen eine héhere Mobilitat als die
nativen Kolloide aufweisen (Abbildung 2).

Allerdings wurde auch hier das unerwiinschte Ablagerungsverhalten der
Aktivkohlekolloide, die Ablagerung von Agglomeraten im Eingangsbereich der
Sedimentschittung, sichtbar. Nachteilig ist weiterhin, dass die Sorptions-
eigenschaften der Aktivkohle gegeniiber organischen Verbindungen infolge der
Verringerung der Hydrophobie
der Aktivkohleoberflache
signifikant verschlechtert werden
(Abbildung 3). Um diesen Effekt

zu verhindern, muss das Intra-

partikelporenvolumen  wéhrend

Beladung [Ma%]

g3 .
* -
i wbdbandaiaiiiilkoiis der nasschemischen Behand
5 = oxidierte Aktivkohle 35
? & Aktivkohle mit 5 Ma% SDBS beladen |Uﬂg QESChUtZt Werden (Z' B
3 u Aktivkohle mit 5 Ma%HA beladen - . .
0 ¢ Aktivkohle mit 5 Ma%CM C beladen dUI’Ch FU"UFIQ mlt einem
0 10 20 30 40 50 organischen Lésungsmittel). Die-

Cucs rra (M se Prozedur ist jedoch als sehr

Abbildung 3: Sorptionsisotherme von Monochlorbenzol anwend'g und technisch wenig

an unbehandelten und modifizierten Aktivkohlekolloiden praktikabel einzuschatzen.

4. Stabilisierung von AK-Kolloiden durch Natriumdodecylbenzolsulfonat

Eine Alternative zur nasschemischen Behandlung von Aktivkohlekolloiden ist der
Zusatz von anionischen organischen Substanzen, wie zum Beispiel synthetischen
Tensiden. Das Sorptionspotenzial der Aktivkohle gegenliber organischen Verbin-
dungen wird infolge der Beladung mit SDBS nur wenig verringert (Abbildung 3).
Bemerkenswert ist, dass eine Beladung der Aktivkohle von 5 Ma% bereits aus-
reichend ist, um im neutralen pH-Wert-Bereich und bei geringen lonenstarken die
Suspensionsstabilitat sowie die Mobilitat der Aktivkohlekolloide signifikant zu erhéhen
(Abbildung 2). Die Suspensionen der SDBS-beladenen Kolloide erwiesen sich jedoch
in  Gegenwart von Kalziumionen (Ccaz+20,5mM) oder bei Anhebung der
Aktivkohlekonzentration auf = 200 mg I’ selbst bei hohen SDBS-Beladungen (bis zu
20 Ma%) der Aktivkohle als instabil. Das Ablagerungsverhalten der Kolloide wahrend
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des Transports durch die mit Modellsand geftillten S&ulen konnte in Gegenwart von

SDBS ebenfalls nicht verbessert werden.

5. Stabilisierung von AK-Kolloiden durch kohlestdmmige Humins&ure

Im Vergleich dazu konnten in Gegenwart von Humins&ure Suspensionen mit héheren
Aktivkohlekonzentrationen (c = 1000 mg I bei cua = 400 mg I'") auch in Gegenwart
von Kalziumionen bis zu einer Konzentration von <2 mM stabilisiert werden. Es
konnte weiterhin gezeigt werden, dass bei der Aufgabe von Aktivkohle-Huminsaure-
Suspensionen (c < 100 mg I'" bei cya < 50 mg I'" sowie ccap+ < 2 MM) eine homogene
Beladung einer mit fraktioniertem Sedimentmaterial gefiillten S3ule (ber eine
Filterstrecke von 100 cm erreicht werden kann. Dabei betrugen die mobilen Anteile
der Aktivkohle bei ccaz+ =1 mM sowie bei ccaz« =2 mM =70 % bzw. =50 %. Die
Beladung des Sedimentmaterials mit Aktivkohle wurde dabei infolge der direkten
Anlagerung von Kolloiden an die Mineralkornoberflachen erzielt. Eine strémungs-

induzierte Agglomeration der Kolloide wurde nicht beobachtet.

In den Sé&ulenversuchen wurde erst beim Ubergang zu stirker agglomerations-
férdernden Bedingungen, d. h. bei héheren Aktivkohlekonzentrationen (c = 200 mg I”’
bei cya = 100 mg I'') und mafigen lonenstéarken (cca2+ = 2 mM), eine Agglomeration
und Ablagerung von Aktivkohle in den Porenzwischenrdumen der Sedimentschiit-
tung sichtbar. Dieses Verhalten ist auf eine ungeniigende Stabilitdt der Suspension
unter Durchflussbedingungen zuriickzufiihren. Weiterhin betrug der mobile Anteil der
Aktivkohle nach einer Transportstrecke von 60 cm nur 20 %. Positiv festzuhalten ist,
dass bei Aktivkohlebeladungen des Sedimentmaterials von bis zu 0,1 Ma% keine
Hinweise auf signifikante Verdnderungen der Porositdt und der Dispersivitat des
Sedimentmaterials gefunden wurden. Realistisch betrachtet, kann eine Verlagerung
der Aktivkohleagglomerate in enge Passagen des Porenraums und damit verbunden
eine Verblockung aber nicht ausgeschlossen werden. Zur Untersuchung dieses
Aspektes sind Langzeitversuche erforderlich. Bemerkenswert ist, dass die Sorptions-
eigenschaften der Aktivkohle gegeniiber organischen Verbindungen in Gegenwart

von kohlestdmmiger Humins&ure nur geringflugig verandert werden (Abbildung 3).

6. Retardierung von organischen Verbindungen an mit Aktivkohle beladenem
Sedimentmaterial

An den mit Aktivkohle beladenen Sedimentsdulen wurden Untersuchungen zur

Retardierung von organischen Verbindungen durchgefiihrt. In Durchbruchsversuchen
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mit inerten und sorptionsaktiven Tracern konnte gezeigt werden, dass die mit
Aktivkohle angereicherte Zone selbst fir wenig hydrophobe Verbindungen, wie Chlo-
roform und Dichlormethan, eine deutliche Retardierungswirkung aufweist, wéhrend
fir das native Sedimentmaterial nur eine sehr geringe Retardierungswirkung gegen-
tiber maRig hydrophoben Verbindungen (Toluol und Naphthalin) beobachtet wurde.
Ein Vergleich der anhand der Sorptionsisothermen abgeschétzten und der im S&u-
lenversuch (Aktivkohlebeladung des Sedimentmaterials = 0,1 Ma%) bestimmten Kg-
Werte fiir die Sorption von Chloroform und Dichlormethan an Aktivkohle zeigte, dass
das unter Durchflussbedingungen erzielte Sorptionsvermégen der Aktivkohle in der
gleichen Grolienordnung liegt wie das unter Gleichgewichtsbedingungen erreich-

bare.

Selbst im Fall der Ablagerung von Aktivkohleagglomeraten in den Porenzwischen-
raumen der Sedimentschittung wurde der erwartete Retardierungseffekt beobachtet.
Offensichtlich ist die immobilisierte Aktivkohle selbst bei den in den S&ulenversuchen
eingesetzten hohen Abstandsgeschwindigkeiten (u=0,5-2,3 cm min™) fir die im
Wasser geldsten Verbindungen gut zugénglich. Dies spricht fiir die Ablagerung von

Aktivkohle in den FlieRwegen, in denen auch die Schadstoffe transportiert werden.

Theoretische Betrachtungen sprechen dafiir, dass eine In-situ-Aktivkohlebarriere bei
einer Beladung des Sedimentmaterials mit 0,5 Ma% fiir m&Rig bis stark hydrophobe
Verbindungen (log Kow = 3,0) eine starke Retardierung (R = 500) bewirken sollte. Fiir
diese Schadstoffe stellt der technisch einfach zu realisierende Aufbau einer In-situ-
Aktivkohlebarriere eine effektive Mdglichkeit zur Gefahrenabwehr, d. h. zum Stopp

ihrer Ausbreitung mit dem Grundwasser, dar.

Fur den Aufbau einer In-situ-Sorptionsbarriere durch Einspiilung und Immobilisierung
von kolloidaler Aktivkohle wurde mit der Kombination von Aktivkohle und Huminséure
ein praktisch relevantes System gefunden, um bei mittleren Aktivkohlekonzentra-
tionen und méBigen lonenstarken zu arbeiten. Da Uber die Eingangs-Konzentration
der Aktivkohle das fiir den Aufbau der Barriere notwendige Injektionsvolumen be-
stimmt wird, sind Konzentrationen im Gramm-pro-Liter-Bereich anzustreben. In die-
sem Konzentrationsbereich und bei maRigen lonenstirken kann mit Hilfe von Humin-

séure allerdings keine ausreichende Stabilisierung der Suspension erreicht werden.
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7. Stabilisierung von AK-Kolloiden durch Carboxymethylcellulose

Auf der Suche nach alternativen Stabilisatoren wurde ein technisches Carboxy-
methylcellulosepolymer getestet. Im Hinblick auf eine technische Anwendung sind
die mit dem Aktivkohle-Carboxymethylcellulose-System erzielten Ergebnisse als
Durchbruch zu bewerten. Mit Carboxymethylcellulose wurde ein Mittel gefunden, um
hochkonzentrierte Aktivkohlesuspensionen bei maRigen lonenstirken zu stabilisieren
und die gewdlinschte Mobilitit der Kolloide unter realitdtsnahen Bedingungen zu
erzielen. Auf Basis der vorliegenden Ergebnisse kénnen noch keine Riickschliisse
auf die Art der Stabilisierung von Aktivkohlekolloiden durch Carboxymethylcellulose
(elektrostatische und/oder sterische Stabilisierung) gezogen werden. Diese Frage

sollte Gegenstand weiterer Untersuchungen sein.

Die Sorptionseigenschaften der Aktivkohle gegeniiber organischen Verbindungen
werden infolge der Beladung mit Carboxymethylicellulose (bis zu 7 Ma%) nicht
signifikant beeinflusst (Abbildung 3). In einem S&ulenversuch unter Einsatz von
unfraktioniertem Sedimentmaterial wurde bei der Aufgabe von mit Carboxymethyl-
cellulose beladenen Aktivkohlekolloiden (c=10gl" bei cowc=25gl" und
Ccaz+ < 5,4 mM) eine hohe Mobilitat der Kolloide tber eine Saulenldnge von 100 cm
gefunden. Der mobile Anteil der Aktivkohle lag dabei zwischen 78 und 98 %. Bei
einer Beladung des Sedimentmaterials mit Aktivkohle von 20,1 Ma% wurde in
diesem Séulenversuch keine signifikante Erhéhung des kr-Wertes festgestellt. Um
Vorhersagen (iber die Transportstrecken treffen zu kénnen, sind weitere detaillierte
Untersuchungen (z. B. Séulenversuche mit l&ngeren Filterstrecken) notwendig. Die
erzielten Ergebnisse kénnen als Erfolg versprechend daflir bewertet werden, dass es
gelingt, Aktivkohlekolloide tber die fir den Aufbau einer In-situ-Barriere notwendigen

Transportstrecken von mehreren Metern im Aquifer mobil zu halten.

Far den Aufbau der In-situ-Barriere unter Einsatz einer Aktivkohle-Carboxymethyl-
cellulose-Suspension, die eine hohe Mobilitdt der Aktivkohlekolloide gewéhrleistet,
sind zwei Einspllkonzepte denkbar:

I) Die Injektion der Aktivkohlekolloide erfolgt Uber einen Injektionsbrunnen unter
mobilitédtsférdernden Bedingungen. Die Kolloide werden mit dem Grundwasserfluss
transportiert. Infolge der in den Randbereichen eintretenden Vermischung mit dem
salzhaltigen Grundwasser werden Bedingungen geschaffen, die die Ablagerung der
Kolloide auf dem Sedimentmaterial beglnstigen. So entsteht eine mit Aktivkohle

angereicherte Zone im Aquifer, die als effektive Sorptionsbarriere wirkt. Neben der
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lonenstérke des FlieBmittels kann auch die Konzentration des Stabilisators als ein
Instrument zur Steuerung des Transportverhaltens der Aktivkohlekolloide betrachtet
werden.

Il) Eine zweite Mdoglichkeit stellt die Anwendung von paarweisen Rezirkulations-
brunnen dar. Dieses Konzept ist technisch aufwandiger, bietet allerdings den Vorteil,

dass die Ausbreitung der Kolloide besser kontrolliert werden kann.
8. Erweiterung einer Sorptionsbarriere in Richtung einer reaktiven Barriere

Im Sinne einer nachhaltigen Entwicklung sollte das Konzept der In-situ-
Sorptionsbarriere in Richtung einer Reaktionsbarriere erweitert werden. Hierzu
werden im Rahmen der Arbeit verschiedene Lésungsansétze diskutiert. Als aus-
sichtsreichstes Konzept ist sicherlich die Dotierung der Aktivkohlekolloide mit Fe(0)
zur reduktiven Dechlorierung von halogenierten Kohlenwasserstoffen zu betrachten.
In Deutschland zahlen diese zu den am h&ufigsten vorkommenden organischen
Schadstoffen im Grundwasserabstrom von Schadensfillen. Das Fe/C-System
(Carbo-lron) verbindet die hervorragenden Sorptionseigenschaften der Aktivkohle
und die reduzierende Wirkung von Fe(0) und kénnte damit eine vielversprechende
Alternative zu bereits kommerziell verfiigbaren sowie im technischen MaRstab
eingesetzten Nano-Eisenkolloiden darstellen. Die Ergebnisse erster Untersuchungen
stimmen optimistisch, dass die im Rahmen dieser Arbeit dargestellten Ergebnisse zur
Suspensionsstabilitdt sowie zur Mobilitat der Aktivkohlekolloide in Sedimenten auf die
reaktiven Carbo-Iron-Kolloide bertragbar sind. Damit sollte ein schneller Ubergang
in den halbtechnischen MaRstab méglich sein.
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