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1 Zusammenfassung

Gewissersedimente sind ein bisher ungelostes Umwelt- und Kostenproblem. Allein aus den Gewis-
sern Sachsens miissen ca. 3,7 Millionen m’ Sedimente beriumt werden, diese sind zum groBen Teil
mit Schwermetallen aus bergbaulichen und industriellen Aktivititen belastet. Gegenwirtig werden
die ausgebaggerten Sedimente deponiert, da praktikable Sanierungsverfahren fehlen. Die Deponie-
rung ist wegen des weiter bestehenden Gefidhrdungspotentials keine 6kologisch befriedigende Lo-
sung.

Kommen die Sedimente mit Sauerstoff in Kontakt, gehen die Schwermetalle durch mikrobielle Oxi-
dations- und Versauerungsprozesse teilweise in Losung. Dieses natiirliche Bioleaching, welches un-
kontrolliert ein Gefahrenpotential fiir die Umwelt darstellt, soll durch Aktivierung der autochthonen
schwefeloxidierenden Bakterien (z.B. Thiobacilli) beschleunigt und zur Reinigung der Sedimente ge-
nutzt werden. Ziel ist es, ein naturnahes Verfahren zur Sedimentdekontamination unter Nutzung des
natiirlichen biologischen Solubilisierungspotentials bereitzustellen. Die gereinigten Sedimente sollen
in den Stoffkreislauf als Bodensubstrat zuriickgefiihrt werden.

Die Verfahrensentwicklung erfolgte am Beispiel von hochbelasteten Sedimenten der Weilen Elster
aus dem Siidraum Leipzig. Aus 6konomischen Griinden soll das Bioleaching der Schwermetalle
durch Festbettlaugung nach dem Perkolationsprinzip erfolgen. Das Verfahren erfordert mehrere Pro-
zeBstufen. Als wesentliche Teilaufgaben leiteten sich ab:

— Konditionierung der stoffundurchlidssigen Baggerschlimme, um sie der Festbettlaugung zu-
ginglich zu machen.

— Kontrollierte Stimulierung der mikrobiellen Aktivitdt der laugungsaktiven autochthonen Bakte-
rien wihrend des Bioleaching im Festbett.

— Revitalisierung der gelaugten Sedimente vor dem Einsatz als Bodensubstrat.

— Abtrennung der im Leachat gelosten Schwermetalle.

Der Schwerpunkt der Untersuchungen im Labor- und TechnikumsmaBstab lag auf der Erarbeitung
und technischen Umsetzung von Maflnahmen zur Beschleunigung der Metallsolubilisierung.

Dem scale up dienten zwei Pilotanlagen: Die Konditionierung der Schlimme wurde in der SECON-
Anlage an der Weillen Elster bei Leipzig getestet (6 Versuchsbecken mit je 50 m’ und 2 m Hohe).
Die Versuche zur Optimierung der ProzeBfiihrung des Bioleaching erfolgten in der BIOLEA-Pilot-
anlage im Bodenreinigungszentrum Hirschfeld der Bauer und Mourik Umwelttechnik GmbH & Co..
Die BIOLEA-Pilotanlage umfaBte Perkolatoren (3 Festbettreaktoren mit je 3 m® und 2 m Hohe) und
Technik zur ProzeBwasseraufbereitung.

Die Schwermetalle sind iiberwiegend am Feinkorn und an organischen Bestandteilen des Sediments
gebunden. Das Sediment wird zunéchst in eine schadstoffarme, kommerziell verwertbare Sandfrak-
tion und eine organikreiche, hochbelastete Feinfraktion getrennt. Die Klassierung von Baggerschlam-
men ist Stand der Technik.

Die Konditionierung anoxischer stoffundurchlidssiger Schlimme erfolgt durch Vererdung mit Hilfe
von Pflanzen. Die Pflanzen entziehen dem Sediment groe Mengen Wasser, wodurch Risse und
Kanile entstehen, durch die atmosphérischer Sauerstoff eindringt. An Staunédsse angepal3te Pflanzen
transportieren zudem durch ihr Luftleitsystem Sauerstoff iiber die Rhizome und Wurzeln in anoxi-
sche Bereiche des Sediments. Der eingetragene Sauerstoff wirkt als Oxidationsmittel und fordert die
Entwicklung der Mikroorganismen. Aus dem anoxischen Schlamm entsteht innerhalb einer Vegeta-
tionsperiode ein kriimelig-erdiges, wasser- und luftdurchlissiges Material.
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In der SECON-Pilotanlage wurde der Einfluf} verschiedener Pflanzenarten auf die Vererdung von
etwa 260 m® WeiBe-Elster-Sediment getestet. Die physikochemischen und strukturellen Eigenschaf-
ten danderten sich im bepflanzten Sediment schneller und erreichten eine groere Tiefe. Der Spontan-
bewuchs erwies sich fiir die Konditionierung als wenig geeignet, da es sich meist um Kréauter mit
einem nicht sehr tiefreichenden Wurzelsystem handelte. Von den getesteten Pflanzen entwickelte sich
Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) am besten und verdnderte das Sediment am tiefgreifendsten.
Der Schwermetallentzug durch die Pflanzen war praktisch bedeutungslos.

Das bei der Konditionierung anfallende oberirdische Pflanzenmaterial soll kompostiert und dem
gelaugten Sediment im Revitalisierungsschritt als organisches Substrat zugemischt werden. Der
Schwermetallgehalt in den getesteten Gréser war wesentlich geringer als in Krdutern. Einer Bilanzie-
rung der Metalle zufolge war der Schwermetallentzug durch die Pflanzen vernachlédssigbar gering
und eine Rekontamination des Sedimentes durch die Kompostzumischung nicht zu befiirchten.

Der zentrale Verfahrensschritt besteht in der Abtrennung der Schwermetalle durch Bioleaching. Eine
Laugung im technischen MaBstab ist nur im Festbett wirtschaftlich sinnvoll. Der Bioleachingprozef3
im Festbett unterteilt sich in die Solubilisierungsphase und die Waschphase.

Wihrend der Solubilisierungsphase wird dem Sediment zugemischter Schwefel durch autochthone
Bakterien zu Schwefelsdure oxidiert, die die Schwermetalle in Losung bringt. Der Grad und die Se-
lektivitdt der Schwermetallsolubilisierung lassen sich iiber die Schwefel-Dosis steuern. Die Aktivitit
der autochthonen schwefeloxidierenden Bakterien wird iiber das Beliiftungs- und Befeuchtungsregi-
me kontrolliert stimuliert. Das Bioleaching hat gegeniiber der abiotischen Schwefelsdurelaugung den
Vorteil, dal die Versauerung im Festbett schneller und ohne raumliche Gradienten verlduft.

Wie Untersuchungen gezeigt haben, verldauft das Bioleaching im Festbett nicht langsamer als in Sus-
pension. Durch die Einstellung optimaler Bedingungen (Feuchte, Temperatur, Beliiftung) 148t sich
die Laugungsdauer minimieren. Die Schwermetalle gehen je nach ihrem Bindungszustand und den
Laugungsbedingungen unterschiedlich gut in Losung. Aus den Weille-Elster-Sedimenten konnten bis
zu 80 % des enthaltenen Zn, Cd, Ni, Mn und Co entfernt werden, Cu nimmt eine Mittelstellung ein,
wenig bis nahezu unloslich waren Cr, Pb und As.

In der BIOLEA-Pilotanlage war der Laugungsprozel3 ebenso effektiv wie im Labormalstab, und die
Versauerung war bereits nach 21 Tagen beendet. Die mikrobiellen Oxidationsprozesse fiihren zu
einer starken Wirmeentwicklung, wodurch die Temperatur im Festbett auf iiber 50 °C ansteigen
kann. Mittels der ProzeBwasserzirkulation 146t sich die Temperatur auf einen fiir die laugungsaktiven
Bakterien optimalen Wert regeln.

In der Waschphase werden die solubilisierten Schwermetalle mit Wasser aus dem Sediment extra-
hiert. Die anfallenden Prozewisser sind charakterisiert durch ein breites Spektrum geloster Schwer-
metalle, hohe Sulfatgehalte und niedrige pH-Werte im Bereich von 2 bis 3. Der Schwerpunkt der
Untersuchungen lag auf der Testung von Alkalisierungsverfahren, wobei Ca(OH),, NaOH und
CaCOs als Fallungsmittel dienten.

Die ProzeBwisser konnen durch Alkalisierung mit Ca(OH), problemlos gereinigt werden. Die Grenz-
werte flir Schwermetalle in Abwissern wurden auch im PilotmaBstab erreicht. Sulfat wurde bis auf
Restkonzentrationen von 1,5 bis 2 g/l als Gips gefillt. Bei Einsatz von Kalkmilch sind Reaktions-
zeiten von 30 min ausreichend. Die Gipsmatrix erleichtert die Sedimentation und verbessert die Ent-
wisserbarkeit der Schlimme. Der Anfall an schwermetallhaltigem Abfallschlamm betrug ca. 6 % der
Sedimentmasse. In Zusammenarbeit mit der TU Dresden wurden Grundlagen fiir eine elektrochemi-
sche Aufarbeitung der ProzeBBwésser in Membranelektrolysezellen entwickelt.

Bevor das gelaugte Sediment als Bodensubstrat eingesetzt werden kann, miissen seine physiko-
chemischen und biologischen Eigenschaften im Revitalisierungsschritt nachhaltig veriandert werden.
Durch Neutralisation werden der pH-Wert auf bodentypische Werte angehoben und restliche mobile
Schwermetalle festgelegt. Als Neutralisationsmittel waren Kalke mit geringem Kornungsgrad gut
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geeignet, Dolomit reagierte deutlich triger und erhohte die Mg-Mobilitét betridchtlich. Durch Unter-
mischen von Kompost werden bodentypische Mikroorganismen und mineralische Néhrstoffe zuge-
fiihrt und das Material wird strukturell verbessert. Zusitze von 5 % Kalk und 3 % Kompost waren
ausreichend. Die Nachhaltigkeit der Ma3nahmen wurde iiber einen Zeitraum von 450 Tagen nachge-
wiesen. Die Gehalte an Schwermetallen in den Eluaten unterschritten die Grenzwerte der LAGA Z0.

Zur okotoxikologischen Bewertung des revitalisierten Materials wurden vergleichende Wachstums-
tests mit Pflanzen durchgefiihrt. Als Testsystem dienten Bohne (Phaseolus vulgaris), Stoppelriibe
(Brassica rapa) und Hafer (Avena sativa). Wihrend ungelaugtes Sediment die Pflanzenentwicklung
hemmte und gelaugtes Material jegliches Wachstum unterdriickte, gediehen die Pflanzen auf revitali-
siertem Material dhnlich gut wie auf einem unbelasteten Kontrollboden.

Als Ergebnis des Forschungsvorhabens liegt derzeit ein im Pilotmafstab erfolgreich erprobtes Ver-
fahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente vor. Da die Eignung des Verfahrens an
Gewisserschlammen mit ungiinstigen Materialeigenschaften beziiglich des breiten Metallspektrums,
der Korngréenverteilung und Durchléssigkeit nachgewiesen wurde, ist eine Anwendung auf andere
schwermetallbelastete Materialien wie Boden, Schlimme, Haldenmaterial oder industrielle Stdube
technisch machbar. Uber die Anwendbarkeit entscheidet in erster Linie das Spektrum und die Bin-
dungsform der Schwermetalle im Material, seine Durchlédssigkeit und Pufferkapazitit.

Auf Basis der Versuchergebnisse aus der BIOLEA-Pilotanlage Hirschfeld wurde eine Kostenanalyse
fir die Anwendung im industriellen Mafstab durchgefiihrt. Daraus leiten sich kalkulatorische
Behandlungskosten von 37-110 EUR/Tonne zu laugendes Material ab. Die Streubreite der Kosten
ergab sich aus der Betrachtung von drei Szenarien. Erfahrungen aus der groftechnischen Anwendung
des Bioleaching werden zur ProzeBoptimierung und dadurch zur Kostensenkung beitragen. Bei
routineméfBigem Einsatz des Verfahrens werden die Behandlungskosten mit 37-50 EUR/Tonne ver-
anschlagt.

Die Deponiegebiihren fiir Schlimme in Westsachsen liegen im Bereich 64-69 EUR/Tonne. Fiir die
Verwertung der Sedimente als Deponieabdeckung wurden deutlich giinstigere Sonderkonditionen
gewihrt. Nach heutigem Stand ist das Bioleaching im Vergleich zur Deponierung in Deutschland
nicht konkurrenzfihig. Diese Situation trifft fiir einige Staaten des europdischen Marktes nicht zu.
Zukiinftig ist in Deutschland mit einer Verdnderung der Deponierungspraxis zu rechnen, die das
Bioleaching in den Bereich einer wirtschaftlich attraktiven Losung riickt.

Mit dem Bioleaching-Verfahren wird auf dem Markt ein naturnahes umweltschonendes Verfahren
angeboten, das sich durch geringen Energieeinsatz, die Verwendung umweltvertriaglicher Zusatzstof-
fe und den Anfall geringer Mengen an zu deponierenden Reststoffen auszeichnet. Die erzielten
Ergebnisse zeigen, dafl das Verfahrenskonzept auch unter praxisnahen Bedingungen tragfahig ist. Mit
dem Ziel der zeitnahen Umsetzung des Bioleaching-Verfahrens in die Praxis ist im Bodenreini-
gungszentrum Hirschfeld ein Grof3versuch geplant.
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2 Einleitung und Projektziele

Schwermetallbelastete Gewddssersedimente stellen ein typisches Umweltproblem in Industriezentren,
Bergbaugebieten und Hafenregionen dar. Das Gefidhrdungspotential dieser Materialien liegt in der
Mobilisierung der Schwermetalle durch mikrobielle Oxidations- und Versauerungsprozesse, ausge-
16st durch Kontakt mit Luftsauerstoff bei Aufwirbelung oder nach Ausbaggerung.

Hafenbereiche enthalten Millionen Kubikmeter schwermetallbelasteter Schlimme, die entfernt wer-
den miissen. In Regionen mit Erzbergbau sind Schlammteiche, Tailingbecken und Haldenmaterialien
eine stindige Quelle fiir Schwermetallkontaminationen in Gewissern. Einen regionalen Problemfall
stellen die Gewisser in Sachsen dar. In den Fliissen und Talsperren lagern nach einer Studie der Lan-
destalsperrenverwaltung Sachsen ca. 21 Millionen m® Sedimente. Der tiberwiegende Teil ist durch
geogene Quellen aus dem Erzgebirge und anthropogene Aktivititen (Erzbergbau, Braunkohlentage-
bau, Industrie) stark mit Schwermetallen kontaminiert; Problemschadstoffe sind Zink, Cadmium und
Arsen. Etwa 3,7 Millionen m® Schlimme miissen dringend berdaumt werden, um die Funktionstiich-
tigkeit der Fliisse und Talsperren zu gewihrleisten. Davon miissen 1,7 Millionen m’ aufgrund hoher
Kontaminationen deponiert werden [GIROD et al. 1996, DYBEK et GIROD 1999].

Besonders hochgradig mit Schwermetallen kontaminiert sind die Sedimente der Weilen Elster. Ur-
sache sind ehemalige bergbauliche und industrielle Aktivititen (Uranbergbau im Westerzgebirge und
Carbochemie im Siiden Leipzigs). Im Raum Leipzig mit seinem verzweigten Gewéssersystem sind
einzelne Gewisserabschnitte durch zahlreiche wasserbauliche Mainahmen, die teilweise durch berg-
bauliche Flussumverlegungen gekennzeichnet waren, stark verschlammt und in ihrer Funktionsfahig-
keit eingeschrinkt. So lagern im Elsterbecken, einem kiinstlich aufgeweiteten Gewisserabschnitt der
Weillen Elster im Stadtgebiet von Leipzig, 800.000 t teilweise stark verfestigte Sedimente mit
Michtigkeiten von bis zu 2,6 m [DYBEK et GIROD 1999]. Allein die Sedimente des Elsterbeckens
enthalten iiber 700 t Schwermetalle, darunter 300 t Zink, 80 t Nickel, 9 t Cadmium und 2 t Silber
[MULLER et al. 1998].

Befriedigende Sanierungstechniken fiir schwermetallbelastete Sedimente gibt es bisher nicht. Klassi-
sche oder modifizierte Verfahren der Bodenwésche und Klassierung fiithrten nur in Einzelfillen zu
befriedigenden Ergebnissen (z.B. METHA-Verfahren im Hamburger Hafen). Die Baggerschlimme
miissen liberwiegend als Sonderabfall behandelt werden. Gegenwirtig werden sie ausschlieBlich de-
poniert, da praktikable und kostengiinstige Reinigungsverfahren fehlen. Allenfalls wird das Material
eingekapselt oder durch erhebliche Anteile an Zuschlagstoffen gesichert (Schadstoffimmobilisierung).
Die Entsorgungskosten sind hoch; sie werden fiir Sachsen mit 145 DM/m’ fiir die Deponierung an-
gegeben [GIROD et al. 1996]. Aufgrund der Verschirfung gesetzlicher Richtlinien wird die Deponie-
rung hochgradig belasteter Baggerschlamme, wie bereits heute in einigen EU-Staaten praktiziert,
auch in Deutschland ab 2005 stark eingeschrinkt werden [TASI 1993].

Angesichts der hohen Entsorgungskosten fiir die Schlimme, des begrenzten Deponieraums und des
weiterbestehenden Gefidhrdungspotentials wird deutlich, da alternative Wege zur Problemldsung
gesucht werden miissen. Zukunftsweisend sind naturnahe "sanfte" Reinigungstechnologien, die mit
wirtschaftlich vertretbaren Kosten die Schadstoffe umweltvertriglich, selektiv und materialschonend
entfernen.

Ausgehend von der Gewdsserproblematik im Raum Leipzig war es das Ziel des Projektes, ein natur-
nahes und kostengiinstiges Verfahren zur Reinigung schwermetallbelasteter aquatischer Sedimente
zu entwickeln. Im zentralen Verfahrensschritt sollen die Schwermetalle durch Bioleaching im Fest-
bett vom Sediment abgetrennt werden, um das gereinigte Material als bodenidhnliches Substrat
wieder in den Stoffkreislauf zuriickzufiihren. Durch Aufkonzentrierung der herausgelosten Schwer-
metalle kann die Menge zu deponierender Abfallstoffe drastisch reduziert werden.
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Die wissenschaftliche Aufgabe des Projektes bestand darin, den Einflul der relevanten Milieufakto-
ren und charakteristischen Stoffeigenschaften des Sediments auf den Laugungsprozel} aufzukliren
und zu quantifizieren, um daraus MaBnahmen fiir eine Steuerung des Laugungsprozesses abzuleiten
und technologisch umzusetzen. Dabei spielt die Aktivierung der im Sediment natiirlich ablaufenden
mikrobiellen Oxidations- und Versauerungsprozesse durch Schaffung giinstiger Bedingungen fiir die
autochthonen, laugungsaktiven Bakterien eine herausragende Rolle.

Fiir die verfahrenstechnische Entwicklung leiten sich als Teilaufgaben ab:

— Priifung, ob die Menge des zu laugenden Materials durch eine vorgeschaltete Klassierung redu-
ziert werden kann,

Verbesserung der Materialeigenschaften der Baggerschlimme fiir die Festbettlaugung,
Testung verschiedener Laugungsverfahren,
Optimierung der Aufbereitung der metallhaltigen ProzeBwisser zur Abfallreduzierung,

VBN

Revitalisierung des gelaugten Materials zur Wiederverwertung.

Durch Ubertragung der Labor- und Technikumsergebnisse auf den PilotmaBstab unter Beriicksichti-
gung aller Probleme die beim up-scaling eines derartigen Verfahrens entstehen, soll eine ProzeBopti-
mierung vorgenommen werden. Die gewonnenen Erkenntnisse sollen die Basis fiir eine Wirtschaft-
lichkeitsbewertung und die Uberfithrung des Verfahrens in die Praxis bilden.

Als Arbeitsmaterial wurden Sedimente der Weillen Elster aus dem Raum Leipzig ausgewihlt, da
diese stark mit Schwermetallen kontaminiert sind und an den Baggerschlimmen das typische Pro-
blem der schlechten Perkolierbarkeit iiberwunden werden mu83.
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3 Verfahrenskonzept

Laugung von Schwermetallen nach dem Stand der Technik

Die Laugung von Schwermetallen aus Abfillen (Industrieabfille, Kldrschlamm) und Altlastenmaterial
(Boden, Sedimente, Bergbaualtlasten) wurde vielfach untersucht. Die Konzepte leiten sich aus den
Erfahrungen der Hydrometallurgie ab. Dort werden Metalle aus Erzen mit Chemikalien (S&uren,
Laugen, Komplexbildner) extrahiert oder durch mikrobielle Laugung abgetrennt. Es gibt jedoch nur
wenige Verfahrensansitze fiir die Behandlung von Altlastenmaterial, die bis in den PilotmaBstab vor-
angetrieben wurden.

Fiir die Extraktion von schwermetallbelasteten Boden und Schlimmen mit Mineralsiduren gibt es eine
Reihe von Beispielen. An FluB3- und Klirschlaimmen wurde ein Verfahren zur Extraktion der Schwer-
metalle mit 30 %iger Salzsdure entwickelt und in einem Suspensionsreaktor in Hamburg erprobt
[MULLER 1992, MULLER et RIETHMAYER 1982]. Eine dhnliche Vorgehensweise wurde fiir die De-
kontamination eines mit Blei belasteten Bodens praktiziert. Der aufbereitete Boden wurde in einer
technischen Versuchsanlage mit 10 %iger Salpetersdure eluiert [MESCH ef RIED 1991]. Auch weitere
Versuche zur Sdureextraktion sind iiber den PilotmaBstab nicht hinausgekommen [NIEMANN 1993].
Im Rahmen einer modellhaften in sifu-Sanierung konnte ein mit Cadmium belasteter sandiger Boden
durch Auswaschung mit verdiinnter Salzsdure gereinigt werden [RIED 1988]. Die Extraktion mit
Mineralsduren hat eine Reihe von Nachteilen. So werden nicht nur die Schwermetalle, sondern auch
in Carbonaten und Tonmineralen gebundene nichttoxische Metalle herausgelost. Bei der Prozef3-
wasseraufbereitung fillt eine groBe Menge Fillungsschlamm an, der deponiert werden muf3. Auf3er-
dem wird ein biologisch toter Feststoff produziert. Die praktische Anwendung der Sdureextraktion
scheiterte dartiber hinaus an massiven Korrosionsproblemen.

Andere Verfahrensansitze nutzen fiir die Schwermetallextraktion aus Boden komplexbildende orga-
nische Sduren wie Essigsidure, Zitronensidure und Ascorbinsiure oder deren Salze [HOLL 1995, THO-
MING et al. 1996, WOMMEL 1993]. Darauf aufbauend wurde das sogenannte “Elektroleaching”-Ver-
fahren entwickelt, eine Kombination von saurer Bodenextraktion und elektrolytischer Extraktions-
mittelaufbereitung [CALMANO et al. 2001, THOMING et al. 1995]. Auch Aminosduren, Zuckersduren
(z.B. Gluconsidure) und andere organische Chelatbildner enthaltende natiirliche Abfallprodukte (Me-
lasse, Blutmehl, Molke, Silagewdsser u.a.) wurden als Komplexierungsmittel fiir Schwermetalle in
Boden, Aschen und Klédrschlammen getestet [BIPP er al. 1998, FISCHER et al. 1998]. All diese
Verfahrenskonzepte, die teilweise interessante Potentiale fiir eine umweltvertriagliche und material-
schonende Reinigung aufzeigen, wurden jedoch nicht hinreichend weit entwickelt.

Die mikrobiellen Laugungsverfahren beruhen auf der Stimulierung der in schwermetallhaltigen
Materialien natiirlich ablaufenden Oxidations- und Versauerungsprozesse. Beim sogenannten auto-
trophen Leaching wird die Metallsolubilisierung iiberwiegend von chemolithoautotrophen Bakterien,
insbesondere den sdureproduzierenden Thiobacilli, ausgelost. Diese Bakterien gewinnen die zum
Leben benétigte Energie aus der Oxidation reduzierter Schwefelverbindungen (S°, Sulfid, Thiosulfat,
Sulfit u.a.) und Eisen-(II)-Verbindungen. In einem Komplex von biochemischen und abiotischen
Reaktionen werden unl6sliche Schwermetallsulfide in wasserlosliche Sulfate iiberfiihrt und Schwefel-
sdaure produziert, die andere Metallverbindungen auflost [BOSECKER 1997, KOHLER et VOLSGEN
1998].

Das autotrophe Leaching wird zur Gewinnung von Kupfer und Uran aus minderwertigen sulfidischen
oder pyritischen Erzen seit Jahren groftechnisch angewendet und steht nach wie vor im Blickfeld
wissenschaftlicher und praxisorientierter Untersuchungen [BRIERLEY e BRIERLEY 1997, RAWLINGS
1997].

Laugungprozesse mit heterotrophen Mikroorganismen sind ebenfalls moglich. Sie beruhen auf der
Fahigkeit von Pilzen und Hefen, organische Substrate in chelatisierende Verbindungen (Zitronenséu-
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re, Gluconsdure, Aminosiduren u.a.) umzuwandeln, die die Schwermetalle aus der Matrix ohne drasti-
sche Absenkung des pH-Wertes herauslosen. Das zukiinftige Hauptanwendungsgebiet der heterotro-
phen Laugung liegt wahrscheinlich in der Nutzung von Abfallstoffen (Flugaschen, Filterstdube,
Elektronikschrott u.a) als Metallressource [KREBS et al. 1997]. Die Verfahren befinden sich am An-
fang der Entwicklung [BOSSHARD et al. 1996, GADD 2000)].

Seit den 80er Jahren wurde mit unterschiedlichem Erfolg versucht, Klarschlamme [SCHONBORN et
HARTMANN 1979, STRASSER et al. 1995, TYAGI et al. 1993], Sedimente [CALMANO et AHLF 1988,
COUILLARD et CHARTIER 1993, COUILLARD et al. 1994, MERCIER et al. 1996], Boden [BOCK et al.
1996, KAYSER et al. 2001, GOURDON et FUNTOWICZ 1995, ZAGURY et al. 1994] oder Industrieabfille
und Elektronikschrott [BRANDL ef al. 1999, BROMBACHER et al. 1998] durch autotrophe Laugung zu
reinigen. Den Verfahrensansitzen ist gemeinsam, da3 das kontaminierte Material unter Zusatz von
Schwefel oder Eisen-(II)-Verbindungen, gegebenenfalls nach Ansduern und Zusatz von
Animpfkulturen, einem Bioleaching unterzogen wird. Durch die Aktivitit der Mikroorganismen ver-
sauert das Material und die Schwermetalle gehen nach Tagen bis Wochen in Losung. Generell sind
zwei Stufen notwendig. In der Solubilisierungsstufe miissen die Metalle aus der festen Matrix her-
ausgelost werden, in der Desolubilisierungsstufe werden die gelosten Metalle aus der Wasserphase
abgetrennt und aufkonzentriert. Fiir beide Stufen gibt es je nach den Eigenschaften der festen Matrix
und der enthaltenen Schwermetalle unterschiedliche Technologien [DIELS et al. 1997].

In aller Regel erfolgt die Laugung der Schwermetalle in Suspension. Aus mehreren Griinden haben
sich die darauf aufbauenden Technologien fiir die Behandlung von Altlastenmaterialien in der Praxis
nicht durchgesetzt:

zur Suspensionslaugung sind spezielle, hohe Kosten verursachende Reaktoren erforderlich,

der Feststoffanteil der Suspension ist begrenzt (meist auf 10 %),

es muf} laufend Energie eingetragen werden, um die Feststoffteilchen in der Schwebe zu halten,
es wird Technik zur Abtrennung des Feststoffs vom schwermetallhaltigen Wasser benotigt,

die schlammig-pastose Konsistenz des Endproduktes erschwert die weitere Verwertung, und

der personelle Aufwand zum Betrieb der Anlage ist nicht zu unterschétzen.

VB AN

Ein Beispiel fiir einen integrierten biotechnologischen Proze3 zur Reinigung von schwermetallkon-
taminierten Boden ist die Kopplung des Bioleachings zur Entfernung der Schwermetalle und der
mikrobiellen Sulfatreduktion zur Abscheidung der gelosten Metalle [WHITE et al. 1998]. Hierbei
wird ein mit S” angereicherter Boden in einem Festbettreaktor einer Perkolationslaugung unterzogen.
Das Bioleaching erfolgt nach Animpfung mit schwefeloxidierenden Bakterien, die in einem speziellen
Reaktor vorkultiviert werden. Die gelosten Schwermetalle werden in einem Féllungsreaktor unter
anoxischen Bedingungen durch mikrobielle Sulfatreduktion unter Verwendung von Ethanol als
Kohlenstoffquelle abgeschieden. Das Verfahren erfordert eine aufwendige technische Ausstattung
und ProzeBfiihrung.

Fiir die Behandlung von Altlastenmaterialien sind nur low cost-Verfahren effektiv. Diese miissen bei
niedrigem technischen Aufwand einen hohen Durchsatz an Feststoff gestatten. Derartige Verfahren
setzen eine Laugung im Festbett nach dem Perkolationsprinzip voraus, dhnlich der Halden- oder
Haufenlaugung von Erzen. Ein weiterer Mangel der bisherigen Verfahrenskonzepte ist, da3 meist nur
Einzelschritte mehr oder weniger intensiv bearbeitet wurden. Fiir die Etablierung in der Praxis haben
aber nur Komplettverfahren eine Chance, d.h. fiir alle relevanten Verfahrensstufen miissen effektive
technologische Losungen vorliegen.
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Verfahrenskonzept zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente

Das Bioleaching wurde in mehrjihrigen Voruntersuchungen im Labor- und TechnikumsmalBstab auf
Moglichkeiten zur Schwermetallabtrennung aus Sedimenten getestet. Es wurde der Einfluf} von sedi-
mentspezifischen Eigenschaften (Schwefelstatus, Pufferkapazitit und Organikgehalt) sowie von
MaBnahmen zur Stimulierung der mikrobiellen Laugungsaktivitdt untersucht. Durch Ermittlung sedi-
mentspezifischer Parameter in einer Vorpriifung kann die Mobilisierungstendenz der Schwermetalle
beurteilt und der Aufwand fiir die ProzeBfithrung abgeschétzt werden [SEIDEL et al. 1996].

Bei der Suspensionslaugung konnten unter optimierten Milieubedingungen fiir die laugungsaktiven
Bakterien die meisten Schwermetalle in wenigen Wochen weitgehend solubilisiert werden. Die Sedi-
menteigenschaften, wie Oxidationsstatus und Stofftransporteigenschaften, spielen eine untergeordne-
te Rolle. Fiir einen groftechnischen Sanierungsprozel kommt aus 6konomischen Griinden jedoch nur
die Festbettlaugung nach dem Perkolationsprinzip in Frage. Unter den Bedingungen der Festbett-
laugung bekommen die Sedimenteigenschaften grolen EinfluB3 auf die Effektivitidt des Prozesses.
Limitierungen kénnen durch Stofftransportphdnomene und eine zu geringe mikrobielle Aktivitit auf-
treten. Frische Baggerschlamme sind fiir Wasser und Luft praktisch undurchlissig und erwiesen sich
fiir die Festbettlaugung als ungeeignet [SEIDEL et al. 1998A].

Unter Beriicksichtigung der Projektziele, des Standes der Technik sowie der Ergebnisse eigener
Untersuchungen wurde folgendes mehrstufiges Verfahrenskonzept zur Reinigung schwermetallbela-
steter Sedimente entwickelt (Abb. 1).

belastetes Fein- Pflanzen-
Sediment fraktion material

Konditioni
» Klassierung » Ethz::le;il:lng 3] Kompostierung

Grob- Kompost
fraktion

Y

"Schwer- Prozef3- R "
" Boden
metalle wasser

v’ ProzeBwasser- . . o
behandlung € Bioleaching » Revitalisierung »

! ! 1

Reagenzien Reagenzien Kalk

Abb. 1: Verfahrensschema zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Klassierung

Gewissersedimente bestehen hdufig aus einer schadstoffarmen Grobfraktion und einer schadstoff-
reichen Feinfraktion. Durch die Klassierung wird eine Reduzierung der durch Laugung zu behandeln-
den Sedimentmenge erreicht. Die anfallende Grobfraktion (Kies, Sand) kann unmittelbar einer Wie-
derverwertung zugefiihrt werden.
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Konditionierung

Frisch gebaggerte Sedimente und insbesondere die durch Klassierung gewonnene schluffig-tonige
Feinfraktion sind fiir Luft und Wasser undurchlidssig und damit fiir die Festbettlaugung ungeeignet.
Deshalb werden die Baggerschlamme in einem als Konditionierung bezeichneten Behandlungsschritt
durch eine gezielte Bepflanzung mit geeigneten Pflanzen vererdet, um die Struktur der Schlamme so
zu verdndern, daf3 sie durchldssig werden.

Kompostierung

Das im Konditionierungsschritt anfallende Pflanzenmaterial soll durch Kompostierung in einen Zu-
schlagstoff fiir die spitere Revitalisierung der gelaugten Sedimente umgewandelt werden.

Bioleaching

Der Laugungsprozel3 unterteilt sich in die Solubilisierungs- und Waschphase. Die Schwermetall-
solubilisierung wird durch Bioleaching vorgenommen. Hierzu setzt man dem Sediment vor dem
Einbau in das Festbett elementaren Schwefel zu, der von autochthonen Bakterien unter kontrollierter
Beliiftung und Befeuchtung zu Schwefelsidure oxidiert wird, die ihrerseits als laugendes Agens wirkt.
In der Waschphase werden die solubilisierten Schwermetalle aus dem Sediment ausgewaschen,
wobei versauertes, gelaugtes Sediment und saures schwermetallhaltiges Waschwasser anfallen.

Prozefwasserbehandlung

Die schwermetallhaltigen Sauerwisser aus der Waschphase werden durch Alkalisierung mit Kalk-
milch bis unter die Einleitgrenzwerte fiir kommunale Abwisser gereinigt. Die mit Schwermetallen
angereicherten Féallungsschlamme werden abgetrennt und entsorgt.

Revitalisierung

Das gelaugte Material ist stark versauert, enthédlt noch mobile Schwermetalle, weist eine fiir Boden
untypische Mikroorganismenbiozonose auf, besitzt praktisch kein makroskopisches Bodenleben und
ist an Pflanzennéhrstoffen verarmt. Um das gelaugte Material als Bodenverbesserungsmittel z.B. auf
Rekultivierungsfldachen einsetzen zu konnen, muf} es zuvor durch Kalk- und Kompost-Zusatz neutra-
lisiert und revitalisiert werden.

Im folgenden Abschnitt 4 werden die Ergebnisse insbesondere aus Laboruntersuchungen zu den ein-
zelnen Verfahrensstufen detailliert dargestellt. Der Abschnitt 5 enthdlt Ergebnisse zur Konditionie-
rung und Laugung im PilotmalBstab.
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4 Ergebnisse zu den einzelnen Verfahrensstufen

4.0 Schwermetalle in Sedimenten, Weille-Elster-Sediment

Schwermetalle in Sedimenten

Unter Schwermetallen versteht man metallische Elemente mit einer Dichte von mehr als 5 g/cm’. Der
Schwermetallgehalt von Gesteinen und in den aus ihnen durch Verwitterung hervorgehenden Boden
ist sehr unterschiedlich und reicht je nach Metall von weniger als 1 mg/kg bis zu einigen 1000 mg/kg
[LEWANDOWSKI et al. 1997].

Eine Reihe von Schwermetallen sind als Bestandteil von Enzymen fiir Lebewesen essentiell (z.B. Fe,
Zn, Ni, Cu und Mo), andere haben keine physiologische Funktion (z.B. Pb, Cd und Hg). Auf lebende
Systeme wirken vor allem die Metalle der zweiten Gruppe, in hoherer Dosis aber auch die essentiel-
len Schwermetalle toxisch. Eine toxische Wirkung entfalten Schwermetalle jedoch nur in geloster
Form. Dies ist fiir die 0kotoxikologische Bewertung schwermetallhaltiger Feststoffe von auler-
ordentlicher Bedeutung.

In Gewisser werden Schwermetalle teils in geloster Form, teils partikulir eingetragen. Die Metalle
konnen sowohl geogenen als auch anthropogenen Ursprungs sein. In Industrie- und Berbauregionen
ist der anthropogene Eintrag dominierend.

Mit FlieBgewissern werden Schwermetalle sowohl gelost als auch an Partikeln gebunden verfrachtet
[MULLER et al. 1998]. Im Vergleich zu organischen Schadstoffen sind die Schwermetalle nicht
biologisch abbaubar und neigen zur Akkumulation. Eine weitere Spezifik der Schwermetalle ist ihre
stark milieuabhéngige Mobilitit. So konnen als Losung in Gewisser eingetragene Schwermetalle
ausgefillt und/oder an Partikel fixiert (chemisch gebunden bzw. physikalisch sorbiert) werden, aber
auch der umgekehrte Prozel3 14uft ab [MULLER et al. 1998].

Zu den erwihnten Austauschprozessen zwischen dem Feststoff und Wasser (durch Ausfillung bzw.
Solubilisierung) kommt es jedoch nicht nur in Gewisserkorpern, sondern auch in abgelagerten
Baggerschlimmen (zwischen Sediment und Porenwasser) und im technischen Sanierungsprozef3
(zwischen Sediment und ProzeBwasser). Unabhiingig vom betrachteten System charakterisiert die
Schwermetallmobilitit stets die Verteilung der Schwermetalle zwischen wiBiriger und fester Phase.
Die Mobilitit der Schwermetalle im Sediment-Wasser-Komplex wird vor allem vom Chemismus des
Systems bestimmt. Wesentliche EinfluBgrofen sind die mineralische Zusammensetzung des Fest-
stoffs (Gehalt an Schwermetallen, Kalk, Tonmineralen, Mn- und Fe-Oxihydraten), der pH-Wert und
das Redoxpotential [FORSTNER et al. 1987, CALMANO et al. 1992]. Amorphe Mn- und Fe-Oxihydrate
besitzen eine wesentlich hohere Bindungskapazitit fiir Schwermetalle als in kristalliner Form
[MULLER et al. 1998]. Daneben spielen auch die KorngroBe und der Organikgehalt des Feststoffs
eine Rolle, weil Schwermetalle an Oberflichen und an Huminstoffe gebunden werden.

Die pH-Abhingigkeit der Loslichkeit hingt vom betrachteten Schwermetall ab [LEWANDOWSKI ef al.
1997]. Die Loslichkeit der meisten Schwermetalle ist im Neutralbereich gering und nimmt mit
sinkendem pH-Wert zu. Amphoter reagierende Schwermetalle wie z.B. Zn gehen aber auch im basi-
schen Bereich mit steigendem pH-Wert zunehmend in Losung.

Weiter existiert eine enge Beziehung zwischen dem Vorhandensein von elementarem Sauerstoff,
dem Redoxpotential und der Schwermetallmobilitit. In sauerstofffreiem, anoxischem Sediment ist
der Schwefel reduziert und liegt vor allem als Sulfid vor, wodurch mobile Schwermetalle als schwer-
I6sliche Sulfide ausgefillt werden. Kommt anoxisches Sediment mit Luft in Kontakt, 1duft der
umgekehrte Prozef ab; die reduzierten Schwefelverbindungen werden zum Sulfat oxidiert und die
Schwermetalle werden teilweise mobil. Es ist aber zu beachten, dafl die Loslichkeit einer Reihe von
Schwermetallen von ihrer Wertigkeit abhingt und diese wiederum vom Redoxpotential bestimmt
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wird. Gut untersucht ist dies fiir die Systeme Fe(Il)/Fe(Ill), Cr(Ill)/Cr(VI) und U(IV)/U(VI). Dabei
sind Fe(Il), Cr(VI) und U(VI) jeweils besser 16slich als Fe(III), Cr(IIl) und U(IV) [BOCK et al. 1999,
LOVLEY et LLOYD 1999, SMITH et GADD 1999].

Bewertung des Schwermetallgehaltes von Sedimenten

Zur Bewertung der Schwermetallbelastung aquatischer Sedimente existieren keine gesonderten ge-
setzlichen Vorschriften, sondern lediglich Richtlinien mit unterschiedlichen Grenz- und Zuordnungs-
werten [DYBEK et GIROD 1999]. Eine gewisse Orientierung bei der Bewertung von Sedimenten kann
die Kldrschlammverordnung geben [KSVO 1992]. Wesentlich fiir die Bewertung ist die Art der wei-
teren Nutzung der Baggerschlamme; soll ein Sediment als bodenédhnliches Substrat zum Einsatz
kommen, liegt es nahe, sich an den fiir Boden geltenden Vorschriften zu orientieren [LAGA 1996].

Tabelle 1 vermittelt eine ungefdhre Vorstellung von fiir Gewéssersedimente zu erwartenden Schwer-
metallgehalten. Der Tongesteinsstandard nach TUREKIAN et WEDEPOHL [1961] gibt den mittleren
Schwermetallgehalt in marin gebildeten Tongesteinen an. Tongesteine sind fossile, aus schluffig-
tonigen Bestandteilen bestehende aquatische Sedimente. Es ist jedoch zu beriicksichtigen, dal} die
marinen Sedimentationsbedingungen durch den Salzgehalt des Meerwassers etwas anders sind als im
SiiBwasser. Auch ist der lokal-geogene Einfluf} bei SiiBwassersedimenten viel grofer.

Tab. 1:  Schwermetallgehalt in der Erdkruste, in natiirlichen Boden, Tongesteinsstandard, Grenz-
werte fiir Boden und Klidrschlamm

Gehalt in .../ Schwermetallgehalt [mg/kg] Literatur

Vorschrift Zn Ni Cu Cd Cr Pb

Erdkruste 75 80 50 0,1 100 14 [Wild 1995]

natiirliche Boden 3-50 | 2-50 | 1-20 | O0,1-1 | 2-50 ] 0,1-20 | [KUNTZE et al. 1994]
50 40 20 0,06 20 10 [GIsI 1997]

[TUREKIAN et

i 95 68 45 | 03 0 20
Tongesteinsstandard 9 WEDEPOHL 1961]

LAGAZ 1.2 500 200 200 3 200 300 [LAGA 1996]
LAGAZ2 1500 600 600 10 600 1000 [LAGA 1996]
KSVO 2500 200 800 10 900 900 [KSVO 1992]

Zur analytischen Bestimmung des Absolutgehaltes von Schwermetallen in Feststoffen sind zwei Me-
thoden von besonderer Bedeutung: die direkte Rontgenfluoreszenzanalyse des Feststoffs (RFA), und
der Konigswasseraufschluf3 des Feststoffs nach DIN 38414-S7 [DEV 1996] mit anschlieBender
Analyse der willrigen Phase durch Atomemissions- oder Atomabsorptions-Spektrometrie (AES bzw.
AAS). Die Analyse mittels RFA ist im Vergleich zur zweiten Methode hinsichtlich der Proben-
aufbereitung weniger aufwendig. Aullerdem ist bekannt, daB einige Metalle wie z.B. Cr im Konigs-
wasseraufschluB nur unvollstidndig solubilisiert werden [MULLER et al. 1998]. Eigene Messungen
haben dies bestitigt [LOSER et al. 1999D, S.32].

Da Schwermetalle vor allem in 16slicher Form auf biologische Systeme toxisch wirken, ist bei der
Bewertung der von einem kontaminierten Sediment ausgehenden Gefahren nicht nur der Absolut-
gehalt der Schwermetalle, sondern auch die Schwermetallmobilitidt von Interesse. Der Gehalt an
mobilen Schwermetallen in Feststoffen wird durch Elutionstests ermittelt. Auch beziiglich der eluier-
baren Schwermetalle gibt es fiir Sedimente keine speziellen Vorschriften. Die Zuordnungswerte nach
LAGA sind insbesondere dann sinnvoll anwendbar, wenn das Sediment als bodenidhnliches Substrat
eingesetzt werden soll (Tab. 2).
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Tab. 2: Grenzwerte fiir aus Boden eluierbare Schwermetalle (Elution nach DIN 38414-S4)

Vorschrift Schwermetallgehalt [ug/1] Literatur
Zn Ni Cu Cd Cr Pb

LAGAZO 100 40 50 2 15 20 [LAGA 1996]

LAGAZ1.1 100 50 50 2 30 40 [LAGA 1996]

LAGAZ 1.2 300 150 150 5 75 100 [LAGA 1996]

LAGA Z?2 600 200 300 10 150 200 [LAGA 1996]

Im Elutionstest wird eine bestimmte Menge Feststoff in einem definierten Volumen Wasser fiir eine
vorgegebene Zeitdauer suspendiert und dann der Schwermetallgehalt der wiBrigen Phase mittels
AES bzw. AAS gemessen. Die Elutionsvorschrift nach DIN 38414-S4 hat den Nachteil, dafl das im
Feststoff enthaltene Porenwasser unberiicksichtigt bleibt. Insbesondere bei stark wasserhaltigen Fest-
stoffen (der Wassergehalt von feinkérnigen Sedimenten kann 80 % betragen) erhoht sich dadurch die
Wassermenge im Elutionsansatz drastisch und die 16slichen Komponenten erfahren eine Verdiinnung.
Unterschiedlich feuchte Feststoffe sind somit nicht mehr vergleichbar. Die DIN 38414-S4 wurde
deshalb dahingehend modifiziert, dal das Volumen des Porenwassers stets von dem laut Vorschrift
zuzusetzenden Wasser subtrahiert wurde.

Ein weiteres Problem der Elutionsvorschrift nach DIN 38414-S4 besteht darin, dafl die Elution unter
Luft durchgefiihrt wird. Werden anoxische Feststoffe untersucht, laufen wihrend der 24-stiindigen
Elution Oxidationsprozesse ab, die Schwermetallmobilitidt nimmt zu und die gemessenen Werte ent-
sprechen nicht den originalen Verhéltnissen im Ausgangsmaterial [LOSER et al. 1999D, S.24]. Des-
halb wurden anoxische Sedimente gewdhnlich oft unter einer N»-Atmosphére eluiert.

Wenn der Feststoffgehalt bei der Elution wie in DIN 38414-S4 vorgeschrieben 100 g/l betrigt, dann
werden bestimmte, an sich mobile Komponenten des Sediments mit stark begrenzter Loslichkeit
(z.B. CaSOy) bzw. mit hoher Sorptionsfihigkeit an der Matrix (z.B. Cu) nur unvollstindig extrahiert.
Wenn diese Komponenten vollstindig erfait werden sollten, kam eine als "erschopfende Extraktion"
bezeichnete Methode zum Einsatz, bei der das Sediment nicht nur ein- sondern viermal nacheinander
mit Wasser extrahiert wurde (jeweils fiir 1 h eluiert, die Phasen durch Zentrifugation getrennt, den
Uberstand abgenommen und das Pellet erneut in Wasser suspendiert). Aus dem Volumen und dem
Metallgehalt der vereinigten Extrakte wurde dann die Mobilitit berechnet.

Eine weitere Moglichkeit der Analyse von Schwermetallen in Sedimenten ist die Bestimmung ihrer
unterschiedlichen Bindungsformen durch sequentielle Extraktion nach der FORSTNER-CALMANO-
TESSIER-Methode (vergleiche [FORSTNER et CALMANO 1982], [TESSIER et al. 1979]).

WeiBe-Elster-Sediment

Der iiberwiegende Teil der im Rahmen der Verfahrensentwicklung durchgefiihrten Untersuchungen
erfolgte am Beispiel von Baggerschlimmen aus der Weillen Elster, da diese Sedimente sowohl hin-
sichtlich des geologischen Hintergrundes als auch der Schwermetallbelastung typisch fiir die Region
sind. Zudem lagen bereits detaillierte Untersuchungsergebnisse zur Belastungssituation der Weillen
Elster vor [MULLER et al. 1998].

Die Weille Elster entspringt im Westerzgebirge, durchfliet die Vogtldndische Mulde und Leipziger
Tieflandbucht und miindet bei Halle in die Saale, die ihrerseits einen Nebenflufl der Elbe bildet
(Abb. 2). Der FluB} besitzt eine Linge von 248 km und ein Entwisserungsgebiet von etwa 5.400 km?
[MULLER et al. 1998]. Die von der Weilen Elster mitgefiihrten Schwebstoffe und Geschiebe stam-
men vor allem aus Ostthiiringen, dem Westerzgebirge und dem Vogtland.
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Abb. 2:  Verlauf der Weillen Elster im Freistaat Sachsen und Lage der Geschiebefalle Kleindalzig

Die Sedimente der Weillen Elster wurden von MULLER et al. [1998] ausfiihrlich untersucht. Die
Feinfraktion des Sediments besteht vor allem aus Tonmineralen. Eine detaillierte Analyse der Frak-
tion < 20 um ergab 45 % Illit, 19 % Quarz, 11 % Plagioklas, 9 % Kaolinit, 7 % Chlorit, 7 % Kali-
feldspat und 1 % Hématit. Weiter enthalten die Weille-Elster-Sedimente wechselnde Anteile nicht
niher untersuchter amorpher, anorganischer Komponenten und 15 bis 20 % Organik.

Die Schwermetallbelastung der Sedimente der Weillen Elster ist teils geogenen, hauptsichlich jedoch
anthropogenen Ursprungs. Die anthropogenen Belastungen sind auf Einleitungen des Bergbaus, der
chemischen und verarbeitenden Industrie sowie auf kommunale Abwisser zuriickzufiihren. Wegen
des zuriickgehenden Schadstoffeintrags ist der Schwermetallgehalt in neu gebildeten Sedimenten seit
1992 insgesamt stark riickldufig [MULLER et al. 1998]. Es gibt aber auch zahlreiche hochbelastete
Altablagerungen wie z.B. die Sedimente im Leipziger Elsterbecken. Bei Wiederaufarbeitung solcher
Sedimente durch das Friihjahrshochwasser und erneute Ablagerung kann die Schwermetallbelastung
in fluBabwirts gebildeten Sedimenten zeitweilig auch wieder ansteigen.

Geschiebefalle Kleindalzig

Der iiberwiegende Teil der im Rahmen der Verfahrensentwicklung durchgefiihrten Untersuchungen
erfolgte mit Weille-Elster-Sediment aus der 20 km siidlich von Leipzig gelegenen (N 51° 127 20,6
E 12° 187 6,17"), von der Talsperrenmeisterei Untere Pleile (R6tha) bewirtschafteten Geschiebefalle
Kleindalzig (Abb. 2).

Im Zusammenhang mit dem Braunkohlenabbau im Tagebau Zwenkau wurde die Weile Elster Ende
der siebziger Jahre zwischen Wiederau und Hartmannsdorf in ein 11 km langes kiinstliches Flu3bett
verlegt, dem die Geschiebefalle Kleindalzig vorgeschaltet ist [BERKNER 1996]. In der Geschiebefalle
Kleindalzig werden vom FluB3 mitgefiihrte Steine, Kies und Sand abgetrennt, um eine Beschidigung
des aus Beton bestehenden Kanals zu verhindern. Die Geschiebefalle selbst besteht aus einem 220 m
langen, 120 m breiten und 3 m tiefen Becken (Abb. 3). Die Querschnittserhohung reduziert die
Stromungsgeschwindigkeit des Flusses, wodurch sich nicht nur die Geschiebe, sondern auch feine
Schwebstoffe ablagern (Abb. 4). Um ein storungsfreies Funktionieren der Geschiebefalle zu sichern,
wird sie etwa alle 3 bis 5 Jahre vom abgelagerten Sediment befreit. Das dabei anfallende Material
wird in Absetzbecken zwischengelagert (Abb. 3). Die Absetzbecken sind mit einem Drainagesystem
ausgestattet, damit das Sediment wihrend der Lagerung entwissert und transportfdahig wird.
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Abb. 3:  Die Geschiebefalle Kleindalzig in der Weilen Elster und benachbarte Absetzbecken 20 km
stidlich von Leipzig

Abb. 4: Sedientablagerugen der Weillen ﬁléter in der Geschiebefallé i(leindalzig 20 km siidlich
von Leipzig im April 1998

Das Sediment wurde der Geschiebefalle Kleindalzig entweder mit dem Bagger entnommen, auf Lkws
verladen und in den Absetzbecken wieder abgekippt (im Jahre 1993) oder es wurde aus der Geschie-
befalle als Suspension in die Absetzbecken gepumpt (im Jahre 1998). Nur auf das 1993 gebaggerte
Material soll im Folgenden niher eingegangen werden. Beziiglich des 1998 gebaggerten Sediments
sei auf Abschnitt 4.1 verwiesen.
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Das in den Absetzbecken zwischengelagerte Sediment verdnderte sich unter dem Einflufl des Luft-
sauerstoffs und der sich auf dem Schlamm spontan entwickelnden Vegetation nachhaltig. Aus dem
sehr wasserhaltigen, anoxischen, pastdsen, schwarzen Schlamm entstand ein kriimelig-erdiges, gut
durchldssiges Material. Gleichzeitig versauerte das Sediment durch mikrobielle Oxidationsprozesse
und die Schwermetalle wurden teilweise mobil. Diese Prozesse wurden direkt in den Absetzbecken
[LOSER et al. 2001B], unter Laborbedingungen in Suspension [VOIGT 2001, ZEHNSDORF 2001] und
im Zusammenhang mit der Sedimentkonditionierung [LOSER et al. 1999c, 2002c, 2002D, ZEHNS-
DORF et al. 20004, 2001] untersucht.

Das 1993 gebaggerte und etwa 6 Jahre im Absetzbecken gelagerte, vererdete Sediment kam bei Lau-
gungsversuchen in zwei Formen zum Einsatz:

— bei der Festbettlaugung in originaler Form (mit der natiirlichen Sedimentstruktur)
— Dbei der Suspensionslaugung als sogenanntes Kleindalzig-Standardsediment

Anders als bei der Festbettlaugung spielt die Sedimentstruktur bei der Suspensionslaugung keine we-
sentliche Rolle, weil sich die wihrend der Vererdung gebildeten Aggregate bei Suspendierung ohne-
hin innerhalb kurzer Zeit auflosen. Von grofer Bedeutung ist aber die Homogenitdt des Materials,
weil bei der Laugung in Suspension nur geringe Sedimentmengen zum Einsatz kommen. Zur Herstel-
lung des Kleindalzig-Standardsediments wurde vererdetes Material aus dem Absetzbecken auf 2 mm
abgesiebt, homogenisiert und zur Stabilisierung in 2-kg-Portionen bei —18°C eingefroren.

Sowohl das originale Sediment als auch das Kleindalzig-Standardsediment wurden in einem umfang-
reichen Versuchsprogramm detailliert physikochemisch charakterisiert [LOSER et al. 1999D, S. 25-
56]. Wie nicht anders zu erwarten, gab es zwischen dem originalen und dem Standardsediment kaum
Unterschiede. In Tabelle 3 sind die wichtigsten Eigenschaften des Standardsediments aufgelistet.

Tab. 3:  Pysikochemische Parameter des Kleindalzig-Standardsediments (Weille Elster, 1993)
MeBgrofie Methodik MeBwert Bemerkung

pH-Wert DIN 38414-S5 5,57

Redoxpotenial DIN 38414-S5 420 mV

Organik DIN 38414-S3 18,9 % als Glithverlust bestimmt

Gesamt-C TOC Analyzer 10,0 % Anorganik-C < 0,05 % (kein Carbonat)
Gesamt-S RFA 14930 mg/kg

Sulfat-S RFA 9030 mg/kg |nach MORGENSTERN et SEIDEL [1995]
Zn RFA 3291 mg/kg |Hauptkontaminante des Sediments
Mn RFA 954 mg/kg

Ni RFA 286 mg/kg

Cu RFA 322 mg/kg

Co RFA 55 mg/kg

Cd RFA 36 mg/kg |Hauptkontaminante des Sediments
Cr RFA 515 mg/kg

Pb RFA 312 mg/kg

Im Vergleich zu unbelasteten Sedimenten ist der Schwermetallgehalt des Standardsediments stark
erhoht. Wie von CZEGKA et al. [1997] durch sequentielle Extraktion untersucht, dndern sich die Bin-
dungsformen der Schwermetalle wihrend der Oxidation des Kleindalzig-Sediments. Im oxischen
Kleindalzig-Standardsediment sind 8,5 % des Zn, 6,6 % des Ni und 4,2 % des Cd mobil. Der
Schwefel liegt zu einem hohen Anteil als Sulfat bzw. organisch gebunden vor, wihren Sulfid-S und
elementarer S keine Rolle spielen. Das Sediment enthilt viel Organik, die jedoch nur schwer mikro-
biell abbaubar ist.
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4.1 Klassierung von Baggerschlammen

Methoden und Ziele der Klassierung von Baggerschlimmen

Erfahrungsgemailf sind Schadstoffe in kontaminierten Boden vor allem am Feinkorn und an der Orga-
nik gebunden [WEISSENFELS et al. 1992, RICHNOW et al. 1995, KASTNER et al. 1995, REINERT et al.
1999]. Dies macht man sich in Bodenwaschanlagen zunutze, in denen kontaminierte Boden in eine
nahezu unbelastete Grobfraktion und eine hochbelastete Feinfraktion separiert werden.

Auch in Sedimenten sind Kohlenwasserstoffe und Schwermetalle bevorzugt an schluffig-tonigen Be-
standteilen und der Organik gebunden [HOFF et al. 1999, MOSMANS et MILL 1999]. Neben der Klas-
sierung nach der Korngrofle durch Siebung gibt es noch weitere Moglichkeiten der Trennung in eine
gering- und eine hochbelastete Sedimentfraktion: die Separation im Hydrozyklon [HOFF et al. 1999,
MOSMANS et MILL 1999, WINDEN et al. 1999], die Sedimentation der Grobfraktion im durchstromten
Becken [RETTBERG 1990, VEEN et al. 1999, WINDEN et al. 1999], die Flotation unter Ausnutzung
unterschiedlicher Oberflicheneigenschaften [MOSMANS et MILL 1999, VENGHAUS et WERTHER
1996], und die Abtrennung der Organik unter Ausnutzung von Dichteunterschieden [MOSMANS et
MILL 1999].

Die Trennung kontaminierter Sedimente in zwei Fraktionen bringt doppelten Nutzen. Zum einen
kann die praktisch schadstofffreie Grobfaktion durch eine kommerzielle Verwertung wieder in den
Stoffkreislauf zuriickgefiihrt werden. So beschreiben HOFF et al. [1999], MOSMANS et MILL [1999],
WINDEN et al. [1999] und VEEN et al. [1999] die Gewinnung einer Sandfraktion aus kontaminierten
Hafen- und FluBsedimenten. Zum anderen konzentrieren sich die Schadstoffe in einer kleineren Men-
ge, was die Kosten fiir die Deponierung reduziert. In gleicher Weise sinken die Behandlungskosten
zur Reinigung kontaminierter Sedimente, wenn man die Menge des zu sanierenden Materials durch
eine vorherige Abtrennung der unbelasteten Grobfraktion reduziert [LOSER et al. 2001B].

Der bei einer Separation nach der Korngro3e gewihlte Trennschnitt stellt immer einen Kompromif
zwischen Qualitit und Menge des abgetrennten Grobkorns dar. Verschiebt man den Trennschnitt zu
einer geringeren Korngrofe, verringert sich zwar die Menge des kontaminierten Riickstands, aber
gleichzeitig erhoht sich auch der Schadstoffgehalt im Grobkorn, wodurch die Einsatzmoglichkeiten
der Grobfraktion eingeschriankt werden konnen. Bevor ein schadstoffbelastetes Material in eine
geringbelastete Grobfraktion und eine hochbelastete Feinfraktion separiert werden kann, muf} die
Schadstoffverteilung im Feststoff zur Festlegung des Trennschnitts bekannt sein.

Klassierung in Absetzbecken der Geschiebefalle Kleindalzig

In den Untersuchungen zur Verfahrensentwicklung kam vor allem Sediment aus der Geschiebefalle
Kleindalzig zum Einsatz. Die geographische Lage, der Aufbau und die Funktion der Geschiebefalle
Kleindalzig ist in Abschnitt 4.0 ausfiihrlich beschrieben. Die Geschiebefalle muf} in regelméBigen
Abstidnden von den Ablagerungen befreit werden. Das Sediment wird in benachbarte Absetzbecken
iberfiihrt, wo es allmihlich entwéssert und transportfihig wird.

Die drei Absetzbecken der Anlage (Abb. 3) haben eine rechteckige Form mit einem AuBlenmall von
110 m X 85 m, sind 3,5 m tief, besitzen schrig abfallende Seitenwénde und sind mit einer Boden-
abdichtung versehen.

Im November 1998 wurde das in der Geschiebefalle seit 1993 akkumulierte Material als Suspension
in die Absetzbecken gepumpt. Hier sedimentierten die Feststoffe erneut. Das iiberstehende Wasser
wurde am gegeniiberliegenden Beckenende abgezogen und in die Geschiebefalle zuriickgepumpt.
Wihrend der Sedimentation wurde das Material nach der Korngrof3e sortiert. Sand, Kies und Steine
lagerten sich nahe der Einleitungsstelle ab, wihrend der Schluff bevorzugt am anderen Beckenende
sedimentierte. Bis zur Untersuchung des im Absetzbecken lagernden Sediments im August 1999
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hatte sich ein Pflanzenbewuchs eingestellt. Das Material in den Absetzbecken lief sich in drei klar
gegeneinander abgrenzbare Bereiche gliedern, die sich sowohl hinsichtlich der Koérnung als auch im
Bewuchs voneinander unterschieden (Abb. 5; Details siehe [LOSER et al. 2001B]).

Sand und Kies
Materialmenge ca. 34.000 t

4 9% Schluff, 79 % Sand, 17 % Kies und Steine

Schluff und Sand
Materialmenge 1.260 t

43 9% Schluff, 54 % Sand, 3 % Kies

Schluff
Materialmenge 2.580 t

77 % Schluff, 22 % Sand, 1 % Kies

Abb. 5:

Sedimentablagerungen in einem Absetzbecken der Geschiebefalle Kleindalzig, 20 km siid-
lich von Leipzig, im August 1999 neun Monate nach der Befiillung mit Material aus der
Weillen Elster - teilentwissert und von spontan entwickelter Vegetation bedeckt

Das sandig-kiesige Material hatte nur eine geringe Wasserhaltekapazitit und Pflanzen konnten sich
hier wegen der Trockenheit kaum entwickeln. Der schluffig-sandige Ubergangsbereich bot den aus
dem natiirlichen Samenpotential des Sediments aufkommenden Pflanzen gute Bedingungen (Bidens
frondosa, Impatiens glandulifera, Atriplex prostrata). Das iiberwiegend schluffige, undurchlissige
Material war lange von Wasser iiberstaut und Pflanzen konnten hier zunichst nur in den etwas hoher
gelegenen Randbereichen wachsen (Polygonum lapathifolium, Typha latifolia, Salix viminalis).

Tab. 4: Physikochemische Parameter des in den drei Bereichen des Absetzbeckens lagernden Sedi-
ments (Weille-Elster-Sediment im November 1998 aus der Geschiebefalle Kleindalzig ge-
baggert und im August 1999 untersucht)

MeBgrofBie Methodik MeBwerte im ... Bereich

Schluff Schluff und Sand | Sand und Kies
Wassergehalt DIN 38414-S2 58 % 51 % 5 %
Organikgehalt DIN 38414-S3 19 % 20 % 1,6 %
Redoxpotenial DIN 38414-S5 —85mV + 60 mV + 300 mV
pH-Wert DIN 38414-S5 6,5 6,3 5,7
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Auch die physikochemischen Parameter des abgelagerten Materials lassen deutliche Unterschiede
erkennen (Tab.4). Mit zunehmender Korngrof3e verringerte sich der Wassergehalt und der als Gliih-
verlust bestimmte Organikgehalt des Materials. Mit abnehmendem Wassergehalt wurde das Material
starker durchliiftet und oxidierte im sandig-kiesigen Bereich schneller als im schluffigen Bereich,
was gut am unterschiedlichen Redoxpotential zu erkennen ist. Infolge der Oxidation versauerte das
Material, wobei der pH-Wert im am stirksten oxidierten Bereich auch am niedrigsten war.

Im Ergebnis des wesentlich hoheren Feinkorn- und Organikgehaltes im schluffigen und schluffig-
sandigen Bereich war auch der Schwermetallgehalt des Materials in diesen Beckenbereichen viel
hoher als in den sandig-kiesigen Ablagerungen (Abb. 6). Das Material im Sand-Kies-Bereich machte
fast 90 % der abgelagerten Gesamtmenge aus und erforderte wegen des geringen Metallgehaltes
keine Sanierung. Demzufolge miiliten nur 10 % des Materials durch Laugung behandelt werden. Der
Schluff kam in Konditionierungsversuchen zum Einsatz (siehe Abschnitte 4.2 und 5.1).
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Abb. 6: Schwermetallgehalt des in den drei Bereichen des Absetzbeckens lagernden Sediments
(Weile-Elster-Sediment im November 1998 aus der Geschiebefalle Kleindalzig gebaggert
und im August 1999 untersucht)

Schwermetallverteilung im Sediment aus der Geschiebefalle Kleindalzig

Zur detaillierteren Analyse der Schwermetallverteilung im Weille-Elster-Sediment wurde zunéichst
anoxisches Sediment aus dem schluffig-sandigen Bereich des Absetzbeckens durch Siebung klassiert
und die erhaltenen KorngréBenfraktionen weiter durch Dichtetrennung jeweils in eine Organik- und
eine Anorganik-Fraktion aufgeteilt. Die Dichtetrennung lie} sich jedoch nur auf Fraktionen > 63 pm
anwenden. Dann wurde der Schwermetallgehalt aller Fraktionen mittels RFA bestimmt.

Unabhingig von der betrachteten Sedimentfraktion nahm der Schwermetallgehalt mit abnehmender
KorngréBe deutlich zu (Abb. 7). Unabhéngig von der Korngroe war der Schwermetallgehalt in der
Organik viel hoher als in der mineralischen Phase. Eine besonders hohe Affinitédt zur Organik zeigten
Cu und Zn, die Metalle Cd, Ni und Pb nahmen eine Mittelstellung ein, wihrend Cr vergleichsweise
schwach an der Organik sorbiert wurde (Details siehe [LOSER et al. 2001B]).

Die beschriebene Fraktionierung war jedoch nur auf frisch gebaggertes Material anwendbar. Lagert
Baggerschlamm vor der Klassierung liangere Zeit an der Luft, setzt ein Vererdungsprozef3 ein, bei
dem die Feinpartikel agglomerieren [LOSER et al. 1999C]. Die gebildeten Aggregate sind mechanisch
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so stabil, daf} sie eine Klassierung durch Siebung iiberstehen, wodurch die groberen Fraktionen aus
urspriinglich feinen Partikeln bestehen. Folglich unterscheiden sich die einzelnen Fraktionen des ver-
erdeten Sediments hinsichtlich des Schwermetallgehaltes kaum voneinander (Abb. 8).

Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [mg/kg]

7000 ¢
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5000
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3000

2000

1000 Organik-Fraktion
originales Sediment

0 | &—— /Mineral-Fraktion
0-63 63-200 200-630 630-2000

KorngroBenfraktion [um]

Abb. 7:  Schwermetallgehalt in verschiedenen Fraktionen von frisch gebaggertem Weille-Elster-Se-
diment aus der Geschiebefalle Kleindalzig (Sediment im November 1998 gebaggert)
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Abb. 8: Schwermetallgehalt in verschiedenen Fraktionen von Weille-Elster-Sediment aus der Ge-
schiebefalle Kleindalzig (Sediment 1993 gebaggert und 6 Jahre im Freien abgelagert bzw.
1998 gebaggert und in frischem Zustand klassiert)



4.2.0 Grundlagen der Konditionierung 21

4.2 Sedimentkonditionierung

Die Sanierung schwermetallkontaminierter Gewéssersedimente durch Bioleaching ist aus 6konomi-
schen Griinden nur im Festbett moglich. Die Festbettlaugung erfordert ein gas- und wasserdurchlis-
siges Material. Frisch gebaggerte Sedimente sind aber gewohnlich schlammig-pastos, sehr wasser-
haltig und praktisch undurchldssig. Deshalb sind sie ohne Vorbehandlung fiir eine Festbettlaugung
ungeeignet [SEIDEL et al. 1998A]. Durch die Konditionierung soll die Struktur der Sedimente so ver-
dndert werden, daf} sie in der Festbettlaugung eingesetzt werden konnen.

4.2.0 Grundlagen der Konditionierung

Aus der Kldrschlammenvererdung ist bekannt, dafl unter dem Einflu3 von Pflanzen, insbesondere
Schilf (Phragmites australis), schlammig-pastoses Material in eine kriimelig-erdige Form {iiberfiihrt
werden kann [GERTH et GROSSER 1996, HOFMANN 1986, 1992, HUBNER 1989, KLEE et HOFMANN
1987, PAULY 1999, REINHOFER 1998].

An ausgebaggerten und an Land gelagerten Sedimenten war zu beobachten, daf} eine alleinige Ent-
wisserung der Sedimente ohne einen Bewuchs mit Pflanzen zu keiner nachhaltigen Strukturinderung
fiihrt. Das trocknende Sediment bekommt Trockenrisse und wird stiickig, im Inneren bleibt das
Material aber noch lange anoxisch und pastos. Ahnliche Beobachtungen machten auch VERMEULEN
et al. [2000]. Durch sich spontan auf dem Sediment ansiedelnde Pflanzen werden die schlammig-
pastosen Sedimente dagegen in ein kriimelig-erdiges, gut gas- und wasserdurchldssiges Material um-
gewandelt (Abb. 9).

A

Abb. 9:  Frisch gebaggertes (A) und durch spontanen Pflanzenbewuchs vererdetes Sediment (B)

Durch die Besiedlung des Sediments mit Pflanzen wird der Wasserentzug stark erhoht, da zur reinen
Verdunstung an der Oberfldache (Evaporation) die Wasserabgabe der Pflanzen (Transpiration) hinzu-
kommt (Abb. 10). Bei den spontan aufkommenden Pflanzen handelt es sich um Arten, deren natiir-
liches Verbreitungsgebiet die unmittelbare Ufernidhe ist. Diese Pflanzen (Helophyten) haben sich an
den speziell durch Staundsse gekennzeichneten Lebensraum angepaBit. Um die lebensnotwendige
Wurzelatmung im oft wassergesittigten und anoxischen Substrat zu gewéhrleisten, verfiigen sie iiber
ein stark verzweigtes Interzellularsystem, das Aerenchym [GROSSE et SCHRODER 1986]. Uber das
Aerenchym wird Luft aus den oberirdischen Sprofiteilen in die Rhizome und Wurzeln geleitet [ARM-
STRONG et ARMSTRONG 1988, 2000, WIEBNER et al. 2002]. Ein Teil des Sauerstoffs wird dabei iiber
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die Wurzeln an das angrenzende Substrat abgegeben [FLESSA 1991, TROLLDENIER 1988, 1996].
Dieser und der durch Risse eindringende Sauerstoff steht fiir chemische Reaktionen und mikrobielle
Prozesse zur Verfiigung (Abb. 10). Neben Sauerstoff geben Pflanzen iiber die Wurzeln auch eine
Vielzahl organischer Verbindungen, sogenannte Exsudate, ab [GRAYSTON et al. 1996, KLEIN et al.
1990, LYNCH et al. 1990, MOORMANN 2001, SCHILLING et al. 1998]. Diese Exsudate fithren unter
anderem zur Bildung eines gallertartigen Belags an der Wurzeloberfldche, dem Mucigel. Zusammen
mit Wurzeln, Pilzhyphen und Bakterienschleim bewirkt das Mucigel ein Verkitten mineralischer Par-
tikel und damit eine kriimelige Struktur des besiedelten Substrates [GISI 1997, MULLER 1958].

OO

Pilze und Bakterien

Abb. 10: Wechselwirkungen zwischen Helophyten und dem besiedelten Substrat

Im Verfahrensschritt der Konditionierung sollen diese Wechselwirkungen zwischen der Pflanze und
dem Sediment genutzt werden, um schlammig-pastoses Sediment innerhalb moglichst kurzer Zeit in
ein kriimelig-erdiges Material zu iiberfiihren.

Bei der Auswahl der fiir die Konditionierung einzusetzenden Pflanzen miissen ihre genetisch fixierten
Eigenschaften, wie z.B. die Ausbildung der Wurzeln, beriicksichtigt werden. Besonders geeignet sind
tiefwurzelnde Arten, die zudem ein feinverzweigtes Wurzelgeflecht entwickeln. Da die oberirdischen
Pflanzenteile nach der Konditionierung kompostiert werden sollen, ist bei der Pflanzenauswahl die
Schwermetallaufnahme zu beachten. Krautige Pflanzen haben im allgemeinen eine hohere Akkumu-
lationsneigung als Griser [SAUERBECK 1989].

Um die wihrend der Konditionierung ablaufenden physikochemischen Prozesse zu verstehen, um fiir
die Konditionierung geeignete Pflanzenarten zu finden, den Einflul der Pflanzen auf die Vererdung
zu kldren und um die Konditionierungsdauer zu minimieren, wurden eine Reihe von Untersuchungen
durchgefiihrt:

— Sedimentoxidation in geriihrter Suspension [ZEHNSDORF 2001, VOIGT 2001]
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Konditionierung ohne einen Bewuchs [FUussy 1999, ZEHNSDORF 2001, ZEHNSDORF et al. 2000B,
2001]

Konditionierung mit Spontanbewuchs [LOSER et al. 1999C, ZEHNSDORF 1997, 2001, ZEHNS-
DOREF et al. 2000B]

Konditionierung mit Cannabis sativa [FUSSY 1999, LOSER et al 2002C]
Konditionierung mit Agrostis stolonifera [LOSER et al. 1999C, ZEHNSDORF 1997]
Konditionierung mit Lythrum salicaria [ZEHNSDORF et al. 2000B]

Konditionierung mit Phragmites australis [LOSER et al. 1999C, ZEHNSDORF 1997, ZEHNSDORF
et al. 2001]

Konditionierung mit Phalaris arundinacea [LOSER et al. 1999C, ZEHNSDORF et al. 2001]
Konditionierung im LabormaBstab [LOSER et ZEHNSDORF 2002D, ZEHNSDORF 2001 ]

Konditionierung im Pilotmafstab [Fussy 1999, LOSER et al. 19998, 1999c, 20014, 2002c,
SEIDEL et al. 1998B, 1999A, ZEHNSDORF 1997]

Konditionierung im technischen MaB3stab [SEIDEL et al. 1999C, ZEHNSDOREF et al. 20004, 2000B,
2001]

Im folgenden werden einige, ausgewihlte Versuchsergebnisse im Detail vorgestellt.
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4.2.1 Konditionierung in Suspension

Motivation der Untersuchungen

Die wihrend der Konditionierung ablaufenden, mikrobiell induzierten physikochemischen Veridnde-
rungen des Sediments lassen sich sehr gut in Suspension untersuchen. Durch die Homogenitit wird
die Wirkung von Transportphinomenen auf die physikochemischen und mikrobiellen Prozesse mini-
miert, und der ProzeBverlauf wird primér von der Reaktionskinetik bestimmt. Weiter vereinfacht sich
die reprisentative Beprobung des Systems.

Aufbau der Versuchsanlage

Die Untersuchungen wurden in einem Riihrreaktorsystem (Mikrokosmos, UIT Dresden) durchgefiihrt
(Abb. 11). Detailliert ist die Versuchsapparatur in VOIGT [2001] und WOLF [2001] beschrieben. Das
Kernstiick der Versuchsanlage bildete ein zylindrischer Glasbehilter mit einem Innendurchmesser
von 110 mm und einer Hohe von 250 mm. Der doppelwandig ausgefiihrte Behilter wurde mit Hilfe
eines Thermostaten temperiert. Den Deckel bildete eine PE-Platte mit Bohrungen fiir die Elektroden
und Begasungsstutzen sowie einer gasdichten Riihrerdurchfithrung mit Gleitringdichtung. Ein im
Drehzahlbereich von 40 bis 1200 min™' stufenlos einstellbares Laborriihrwerk (IKA Labortechnik)
ermoglichte in Verbindung mit einem vierfliigeligen Blattrithrer aus PTFE die Durchmischung des
Behilterinhaltes. Der Riihrreaktor konnte mit Stickstoff und Luft begast werden. Um Fliissigkeits-
verluste im Reaktor zu vermeiden, wurde das dem System zugefiihrte Gas in einer wassergefiillten
und temperierten Waschflasche befeuchtet.

Die Messung des pH-Wertes erfolgte mit der Elektrode EGA 153 und des Redoxpotentials mit der
Elektrode EMC 33 (beide WTW). Zwei pH 296-MeBumformer (WTW) dienten der kontinuierlichen
Erfassung der Temperatur, des pH-Wertes und des Redoxpotentials. Die gewonnenen Daten wurden
von einem Datenlogger (U""LOG 16.1, UIT) iibernommen und gespeichert sowie auf einen Personal-
computer iibertragen.
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Abb. 11: Prinzipieller Aufbau der Versuchsanlage zur Sedimentkonditionierung in Suspension

Versuchsdurchfiihrung

Fiir die Konditionierungsversuche in Suspension wurde der Glasbehilter mit anoxischem Sediment
von 200 g Trockenmasse in 2000 ml Wasser (einschlieBlich des im Sediment enthaltenen Porenwas-
sers) befiillt. AnschlieBend wurde diese Mischung mit 650 min™' geriihrt und auf 20°C temperiert.
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Nachdem die Suspension eine Stunde mit 50 Liter/h Stickstoff begast wurde, erfolgte eine Umschal-
tung auf 50 Liter/h wasserdampfgesittigte Luft. In regelmiBigen Abstinden wurden der geriihrten
Suspension jeweils 2 ml Probe entnommen, zentrifugiert und der Uberstand mittels ICP-AES und
Ionenchromatographie analysiert.

pH-Wert und Redoxpotential

Das Redoxpotential und der pH-Wert konnen in Sedimentsuspensionen leicht online gemessen wer-
den. Beide Parameter geben erste Informationen iiber die im Sediment ablaufenden Prozesse, lassen
aber keine Aussagen iiber die beobachteten Verdnderungen zu.

Unmittelbar nach Beginn der Begasung mit Luft stieg das Redoxpotential der Sedimentsuspension
sehr stark an (Abb. 12). Nach 50 h nahm das Redoxpotential dann nur noch langsam zu. Der pH-
Wert zeigte einen kurzzeitigen Anstieg innerhalb der ersten 24 h, der mit der Abnahme des anorgani-
schen Kohlenstoffs im Sediment korrelierte (Alkalisierung durch das Austreiben des CO,;). In den
folgenden 24 h sank der pH-Wert dann stark ab, blieb anschlieend 200 h nahezu konstant, fiel dann
nochmals ab und stieg zum Versuchsende wieder leicht an.
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Abb. 12: pH-Wert und Redoxpotential wihrend der Konditionierung von anoxischem Kleindalzig-
Sediment in Suspension (Sediment mit 200 g TS in insgesamt 2000 ml Wasser im Riihr-
reaktor bei 20°C)

Schwefel- und Ammoniumoxidation

Die Analyse des Sulfatgehaltes in der wélrigen Phase der Suspension zeigte, dal die wihrend der
Konditionierung wiederholt beobachtete Versauerung des Sediments [ZEHNSDORF 1997, 20008,
2001] vorrangig durch die Oxidation des reduzierten Schwefels verursacht wurde. Dabei handelt es
sich um einen mikrobiellen Oxidationsprozef3. Autochthone, chemolithoautotrophe Bakterien des
Sediments gewinnen die zum Leben notwendige Energie aus der Oxidation reduzierter Schwefelver-
bindungen zu Sulfat. In der Abbildung 13 ist die Korrelation zwischen sinkendem pH-Wert und stei-
gendem Sulfatgehalt der Suspension deutlich zu erkennen.
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Abb. 13: pH-Wert und Sulfat in Losung wéhrend der Konditionierung von anoxischem Kleindalzig-
Sediment in Suspension (Sediment mit 200 g TS in insgesamt 2000 ml Wasser im Riihrre-
aktor bei 20°C)
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Abb. 14: pH-Wert und anorganische N-Verbindungen in Losung wéhrend der Konditionierung von
anoxischem Kleindalzig-Sediment in Suspension (Sediment mit 200 g TS in insgesamt
2000 ml Wasser im Riihrreaktor bei 20°C)

Der starke Abfall des pH-Wertes innerhalb der ersten 50 h konnte somit geklidrt werden, nicht aber
das erneute Absinken des pH-Wertes nach ca. 250 h. Zur Erkldarung dieser nochmaligen Abnahme
des pH-Wertes ist eine Betrachtung der anorganischen Stickstoffverbindungen im Sediment erfor-
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derlich (Abb. 14). Ist Sauerstoff vorhanden, wird Ammonium von autolithotrophen Bakterien iiber
Nitrit zu Nitrat oxidiert. Diese Bakterien gewinnen aus der Oxidation des Ammoniums zu Nitrit (z.B.
Bakterien der Gattung Nitrosomonas) bzw. aus der Oxidation von Nitrit zu Nitrat (z.B. Bakterien
der Gattung Nitrobacter) Energie und nutzen dabei CO; als Kohlenstoffquelle.

Die mikrobielle Ammoniumoxidation wurde durch die Messungen klar belegt (Abb. 14). Der Ammo-
niumgehalt der wiBrigen Phase nahm ab und der Nitratgehalt zu. Intermediér gebildetes Nitrit wurde
sogleich zu Nitrat weiteroxidiert und trat deshalb kaum in Erscheinung. Durch den Verbrauch des
Ammonium-Kations und die Bildung des Nitrat-Anions versauerte die Suspension weiter. Den Tief-
punkt erreichte der pH-Wert zum Zeitpunkt der Erschopfung des Ammoniums in der Suspension.
Die Ursache des dann einsetzenden, wiederholt beobachteten [VOIGT 2001] pH-Anstiegs ist nicht be-
kannt. Eventuell wurden die gebildeten Sduren in dieser Versuchsphase von den im Sediment enthal-
tenen Puffersubstanzen allmihlich verbraucht.

Obwohl Nitrat von Beginn an gebildet wurde, nahm der Ammoniumgehalt in der wéilrigen Phase zu-
nidchst nicht ab, sondern sogar zu. Wahrscheinlich wurde in der Losung verbrauchtes Ammonium aus
dem Feststoff nachgeliefert. Zwei Prozesse kommen dafiir in Frage: die Desorption von am Sediment
gebundenen Ammonium bzw. die Neubildung von Ammonium durch die Oxidation organischer
Bestandteile des Sediments. Aus der Bodenkunde ist bekannt, dal Ammonium im Vergleich zu
Nitrat viel starker an der Matrix gebunden wird [KUNTZE et al. 1994]. Erst als der Ammonium-Pool
des Sediments erschopft bzw. als die Neubildung zum Erliegen gekommen war, verringerte sich der
Ammoniumgehalt der Losung.

Salzgehalt des Sediments

Die elekrische Leitfahigkeit der wélrigen Phase nahm durch die in Losung gehenden Salze im Laufe
des Versuches zu. So wie der pH-Wert zeigte auch die Leitfdahigkeit eine deutliche Beziehung zur
Oxidation des reduzierten Schwefels und des Ammoniums. Neben dem pH-Wert und dem Redox-
potential steht mit der Leitfdhigkeit ein weiterer leicht zu messender Parameter zur Kontrolle des
Konditionierungsfortschritts im Sediment zur Verfiigung. Neben Sulfat, Ammonium und Nitrat
beeinflussen aber auch die Kationen Ca, Mg und K die Leitfahigkeit der Losung. Die elektrische
Leifdhigkeit ist somit ein relativ unspezifischer Summenparameter.

Mobilitit der Schwermetalle

Die Anderung der Schwermetallmobilitit wihrend der Konditionierung ist von praktischem Interes-
se, weil die solubilisierten Schwermetalle durch Niederschldge aus dem Sediment ausgewaschen und
in das Grundwasser verfrachtet werden konnen [TIFFREAU ef al. 1999]. Damit konnte von den Sedi-
menten wihrend der Konditionierung eine Gefahr fiir die Umwelt ausgehen.

Die Anderung der Schwermetallmobilitit ist in Abbildung 15 beispielhaft fiir Zn dargestellt. Dieses
Metall besitzt den hochsten Absolutgehalt aller toxischen Schwermetalle im Kleindalzig-Sediment
und ist fiir seine leichte Mobilisierbarkeit bekannt. Durch den amphoteren Charakter ist Zn sowohl
im alkalischen als auch im sauren Milieu I6slich. Die leichte Alkalisierung aufgrund des CO,-Aus-
triebs lie die Zn-Loslichkeit etwas ansteigen. Die Versauerung durch Sulfatbildung reduzierte die
Zn-Mobilitéit zunichst. Erst im Verlauf der Ammoniumoxidation zu Nitrat nahm die Loslichkeit des
Zn stark zu. Die hochste Zn-Mobilitdt wurde zum Zeitpunkt des niedrigsten pH-Wertes gemessen
(die 460 mg/kg Zn in Losung entsprechen ca. 20 % des anfinglichen Zn-Gehaltes im Sediment).
Infolge des leichten pH-Anstieges gegen Ende des Versuches wurde ein Teil des mobilisierten Zn
wieder festgelegt.

Alle anderen Schwermetalle lagen wihrend des gesamten Versuchszeitraumes unter der Nachweis-
grenze der ICP-AES bzw. {iberschritten sie nur kurzeitig und dann nur geringfiigig.
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Abb. 15: pH-Wert und Zn in Losung wihrend der Konditionierung von anoxischem Kleindalzig-
Sediment in Suspension (Sediment mit 200 g TS in insgesamt 2000 ml Wasser im Riihrre-
aktor bei 20°C)
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4.2.2 Konditionierung in Schiittung

Motivation der Untersuchungen

Zur Untersuchung der physikochemischen Prozesse wihrend der Konditionierung eignet sich die
Suspension sehr gut (sieche Abschnitt 4.2.1). Die durch die Konditionierung angestrebten Struktur-
verdnderungen des Sediments stellen sich jedoch nur in ruhenden Schiittungen ein. Insbesondere die
Konditionierung mit Pflanzen ist nur in Schiittung realisierbar. Weiter kann man den Einflul von
Transportphdnomenen auf den raumlichen und zeitlichen Verlauf der Konditionierung nur in der
Schiittung untersuchen. Eine praxisnahe Konditionierung erfordert deshalb Experimente in Sedi-
mentschiittungen. Durch die Aufstellung der Versuchsanlage im Freien nimmt die natiirliche Witte-
rung Einflufl auf den Konditionierungsprozell, womit der Forderung nach einem praxisnahen Experi-
ment zusitzlich Rechnung getragen wird.

Pflanzenauswahl

Durch Bepflanzung des Sediments soll der Konditionierungsprozefl beschleunigt werden. Fiir die
Konditionierung am besten geeignet sind Pflanzen, die in der Natur auf nassen, anoxischen Standor-
ten vorkommen und konkurrenzstark gegeniiber anderen Pflanzen sind (siehe auch Abschnitt 4.2.0).
AuBerdem sollen die Pflanzen eine hohe Transpirationsleistung haben und das Sediment dicht und
tief durchwurzeln. Weiter ist eine Toleranz der Pflanzen gegeniiber der Versauerung des Sediments,
toxischen Schwermetallen und Schidlingsbefall erforderlich. Zusétzlich ist der hohe Nahrstoffgehalt
der Sedimente bei der Pflanzenauswahl zu beriicksichtigen.

Pflanzen aus dem Samenpotential des Sediments

Der Gedanke, Pflanzen fiir die Sedimentkonditionierung zu nutzen, die schon als Samen im Sediment
vorhanden sind, und diese lediglich in ihrer Entwicklung zu unterstiitzen, liegt nahe. Im Sediment der
Geschiebefalle Kleindalzig wurden Samen von 39 Pflanzenarten nachgewiesen [FUSSY 1999]. Der
auf Baggerschlammen spontan aufkommende Pflanzenbestand unterschied sich aber signifikant vom
Samenvorrat des Sediments. So fehlte beispielsweise die als Samen am hédufigsten vertretende Grof3e
Brennessel (Urtica dioica) im Pflanzenbestand vollkommen [Fussy 1999]. Der Ampferblittrige
Knéterich (Polygonum lapathifolium) war dagegen sowohl als Samen als auch als Pflanze hiufig
anzutreffen. Aus dem Samenvorrat eines Sediments kann also nicht einfach auf die sich spontan
entwickelnde Vegetation geschlossen werden. Deshalb wurden die auf Baggerschlimmen aus der
Geschiebefalle Kleindalzig spontan aufkommenden Pflanzen bestimmt und quantifiziert [ZEHNSDORF
et al. 2000B, 2001]. Bei den meisten der 20 nachgewiesenen Pflanzenarten handelte es sich um
Kriuter mit einem nicht sehr tiefreichenden Wurzelsystem, die sich fiir die Konditionierung somit
wenig eigneten.

Moglichkeiten der Ausbringung von Pflanzen auf dem Sediment

Die Konditionierung mit bewuf3t ausgewihlten Pflanzenarten wirft die Frage auf, wie die Pflanzen
auf dem zu konditionierenden Sediment ausgebracht werden konnen. Die einfachste und kosten-
giinstigste Form ist dabei die Verwendung von Pflanzensamen. Eine Serie von Keimungs- und Wach-
stumstests zeigte aber, dafl die Aussaat von Pflanzensamen auf anoxischem Sediment eine Reihe von
Schwierigkeiten in sich birgt. So erfordern die anoxischen Verhiltnisse oberfldchliche Aussaat, da
die Samen anderenfalls nicht keimen. Die an der Oberfldache ausgebrachten Samen werden aber leicht
durch Wind und Regen verfrachtet und teils von Vogeln gefressen [ZEHNSDOREF et al. 2000B].
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Als Alternative zur Aussaat bot sich die Verwendung vorkultivierter Pflanzen an. Dieses Verfahren
ist zwar teurer, aber eine hohe Anwachsrate der Pflanzen macht diese Moglichkeit sehr interessant.
Sollte es sich um mehrjdhrige Pflanzen handeln, kénnten sie wiederholt eingesetzt werden.

Die von den Pflanzen gebildete oberirdische Biomasse soll abgeerntet und kompostiert und der ent-
stehende Kompost dem gelaugten Sediment im Revitalisierungsschritt wieder zugemischt werden.
Griser nehmen im Vergleich zu krautigen Pflanzen deutlich weniger Schwermetalle auf [SAUERBECK
1989] und sind damit unter dem Gesichtspunkt einer moglichen Rekontamination des gelaugten Se-
diments wesentlich besser geeignet.

Aufbau der Versuchsanlage

Die Konditionierungsversuche in Schiittung wurden in einer Anlage durchgefiihrt, die aus mehreren
PE-Kisten mit einer Grundfliche von 0,4 m X 0,6 m und einer Héhe von 0,4 m bestand (Abb. 16).
Der Boden der Kisten war mit einem Ablaufstutzen ausgestattet und 0,05 m hoch mit Kies der Kor-
nung 8 bis 16 mm gefiillt. Um den Kies vom Sediment rdumlich zu trennen, war die Kiesdrainage
mit einem 1 mm dicken Geotextilflies abgedeckt. Uber einen am Ablaufstutzen befestigten Schlauch
wurde anfallendes Drainagewasser in einen 10-Liter-PE-Kanister geleitet, der als Sammelbehilter
diente. Zur Vermeidung des Algenwachstums im Sickerwasser waren die Kanister schwarz lackiert.

Pflanzen
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¥ oS st ‘j:R‘l
i ‘-

J 70 i . Behilter mit dem zu konditionierenden Sediment

e ——

Sickerwassersammelbehélter

Abb. 16: Aufbau der Versuchsanlage zur Sedimentkonditionierung in Schiittung im Labormafstab

Versuchsdurchfiihrung

Im Mai 2000 wurden die Behilter 0,35 m hoch mit Sediment aus dem Elsterbecken der Weillen
Elster im Stadtgebiet von Leipzig bzw. mit einem unbelasteten Referenzsediment aus einem Dorf-
teich in Queis (Sachsen-Anhalt) befiillt. Einige Behilter mit Elstersediment und das Referenzsedi-
ment wurden anschlieBend mit je zwei vorkultivierten Topfpflanzen Rohrglanzgras (Phalaris arun-
dinacea) bepflanzt. Das Sediment in den bepflanzten und in einem Teil der unbepflanzten Behilter
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wurde regelmifBig vom spontan aufkommenden Bewuchs befreit. Im anderen Teil der unbepflanzten
Behilter wurden die spontan aufkommenden Pflanzen nicht entfernt.

In regelméBigen Abstinden wurde das Sediment an drei Stellen des Behélters mit einem Boden-
bohrer iiber die gesamte Schiitthohe beprobt. Das gewonnene Material wurde zu einer Mischprobe
vereinigt und analysiert. Die Bohrlocher wurden nach der Probenahme mit Sediment von der Ober-
flache aufgefiillt. Gleichzeitig wurde das Volumen und der Metallgehalt der gesammelten Sickerwis-
ser bestimmt und die Behilter vollstindig entleert.

Solange das Sediment noch schlammig-pastos war, wurde das Redoxpotential direkt in der Schiittung
gemessen. Dazu wurde die Redoxelektrode in einem Raster von 0,05 m X 0,05 m jeweils 0,1 m tief in
die Sedimentoberfldache eingefiihrt.

Witterung

Bei Freilandversuchen ist die Erfassung von Wetterdaten fiir die richtige Beurteilung gewonnenen
MefBergebnisse sehr wichtig. Da das Wetter regional sehr unterschiedlich sein kann, wurden aus-
gewihlte Wetterdaten von der sich nur 500 m entfernt befindlichen Wetterstation des Instituts fiir
Troposphirenforschung Leipzig zur Versuchsauswertung herangezogen (Abb. 17).
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Abb. 17: Lufttemperatur, Globalstrahlung, Luftfeuchte und Niederschlige wihrend der Konditio-
nierung von anoxischem Sediment in Schiittung im Freiland von Mai bis Oktober 2001
(Quelle: Wetterstation des Instituts fiir Troposphirenforschung Leipzig)
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Wassergehalt im Sediment und Sickerwasser

Bei der Konditionierung frisch gebaggerter Sedimente in Schiittung zeigte sich ein deutlicher Einfluf3
der Pflanzen. In allen Behiltern trocknete das Sediment durch einfache Evaporation (zu beobachten
im Sediment ohne Pflanzen). Die Pflanzen entzogen dem Sediment zusitzlich Wasser durch Transpi-
ration, wobei Phalaris arundinacea effektiver war als die spontan aufkommende Vegetation. Der
Wassergehalt des bepflanzten Sediments nahm deshalb viel schneller ab als im Sediment ohne Be-
wuchs (Abb. 18). Im Gegensatz zur Evaporation, bei der das Wasser nur an der Sedimentoberflidche
verdunstet, wird das Wasser durch die Transpiration der Pflanzen auch aus groferer Sedimenttiefe
gefordert. Innerhalb 20 Wochen wurde das Sediment von Phalaris arundinacea vollstindig durch-
wurzelt. Bei groBer Schiitthohe konnte der Effekt der Pflanzen noch deutlicher sein. Infolge der Ab-
nahme des Wassergehaltes schrumpfte das Sedimentvolumen und die Schiitthohe verringerte sich.
Der Anstieg des Wassergehaltes nach 80 Tagen wurde durch reichliche Niederschldge verursacht.
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Abb. 18: Wassergehalt des Sediments wihrend der Konditionierung von anoxischem Elsterbecken-
Sediment in Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea bzw. ohne Bewuchs

Sickerwasser bildete sich vor allem innerhalb der ersten Wochen, solange das Sediment noch sehr
feucht war. Auf dem Sediment siedelnde Pflanzen reduzierten die Menge des gebildeten Sicker-
wassers deutlich (insgesamt 9,1 Liter beim Sediment mit Phalaris arundinacea und 23,4 Liter beim
Sediment ohne Bewuchs). Der Bewuchs entzog dem Sediment gro3e Mengen Wasser durch Trans-
piration, so daB sich Sickerwasser kaum bilden konnte. Aulerdem war das bewachsene Sediment
insgesamt trockener und wahrscheinlich auch porenreicher, wodurch Niederschldge viel besser als
vom unbewachsenen Sediment gebunden wurden.

Redoxpotential

Durch den Wasserentzug entstanden Kanile und Poren im Sediment, durch die atmosphérischer
Sauerstoff in die Sedimentschiittung eindrang. Aufgrund der beschleunigten Entwésserung wurde
das bepflanzte Sediment schneller als das unbewachsene Material oxidiert und das Redoxpotential
stieg rascher an (Abb. 19).
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Abb. 19: Redoxpotential des Sediments wihrend der Konditionierung von anoxischem Elsterbek-
ken-Sediment in Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea bzw. ohne Bewuchs

Abb. 20: Redoxpotential der Sedimentschiittung in 0,1 m Tiefe wihrend der Konditionierung von
anoxischem Elsterbecken-Sediment in Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea (B
und D) bzw. ohne Bewuchs (A und C)
A, B: Messung nach 7 Tagen - bedeckt, 18°C, Globalstrahlung 490 W/m?
C, D: Messung nach 14 Tagen - wolkenlos, 28°C, Globalstrahlung 820 W/m?
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Phalaris arundinacea ist in der Lage, iiber die Wurzeln aktiv Sauerstoff in anoxische Bereiche des
besiedelten Substrates zu transportieren [TRESCKOW 1991, WIEBNER et al. 2002]. Der aktive Sauer-
stoffeintrag war durch die direkte Messung des Redoxpotentials in der Sedimentschiittung nachweis-
bar (Abb. 20). Nahe der zwei Phalaris arundinacea-Pflanzen war das Sediment deutlich oxischer als
in groferer Entfernung (Abb. 20B und 20D) bzw. als im Sediment ohne Pflanzen (Abb. 20A und
20C). Die Messungen zeigen auch die zeitlich fortschreitende Sedimentoxidation; innerhalb von
7 Tagen stieg das Redoxpotential in 0,1 m Tiefe um durchschnittlich 120 mV an. Die Witterung
konnte das Redoxpotential zusétzlich beeinfluit haben, da die Erhohung der photosynthetisch akti-
ven Strahlung den erwéhnten aktiven Sauerstofftransport steigert [ARMSTRONG et ARMSTRONG
1990]. Bei bedecktem Himmel und niedriger Globalstrahlung war das Redoxpotential in der Néhe
der Pflanzenwurzeln geringer als bei wolkenlosem Wetter mit hoher Globalstrahlung (Abb. 20).

Schwefel- und Ammoniumoxidation

Der in das Sediment eindringende Sauerstoff oxidierte eine Reihe im Sediment enthaltener Kompo-
nenten. Die Oxidation von Fe*" zu Fe’" ist ein teils abiotisch, teils mikrobieller Prozef3 und dnderte
die Farbe des Sediments von schwarz zu rotbraun (sieche [ZEHNSDORF et al. 2000B, Tafel 11]). Die
Oxidation der reduzierten Schwefelverbindungen des Sediments ist an einem starken Anstieg des
Sulfatgehaltes der Sedimenteluate zu erkennen (Abb. 21). Aufgrund des intensiveren Sauerstoff-
eintrags wurden die Schwefelverbindungen im mit Phalaris arundinacea bewachsenen Sediment
deutlich schneller oxidiert als in der unbewachsenen Sedimentschiittung.

Generell dauerte die Oxidation der reduzieren Schwefelverbindungen in der Schiittung wesentlich
langer als in der Suspension, weil die Geschwindigkeit des Oxidationsprozesses nicht nur von der
Temperatur, sondern vor allem vom anwesenden Sauerstoff bestimmt wird. Anders als bei der Kon-
ditionierung in Suspension (Abschnitt 4.2.1) wird der Sauerstoffeintrag bei der Konditionierung in
Schiittung zu einer geschwindigkeitsbestimmenden GroBe. Der Sauerstoff mufl erst durch Risse in
die Schiittung diffundieren bzw. aktiv durch die Pflanzen in das Sediment transportiert werden.

0 Sulfat [g/kg]

& ohne Bewuchs

- Phalaris arundinacea
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Abb. 21: mobiles Sulfat wihrend der Konditionierung von anoxischem Elsterbecken-Sediment in
Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea bzw. ohne Bewuchs (Elution von Sedi-
mentproben nach modifizierter DIN 38414-S4 und Analyse mittels ICP-AES)
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Das im Sediment enthaltene Ammonium wurde wie bei der Konditionierung in Suspension mikrobiell
zu Nitrat oxidiert (Abb. 22). Die Abnahme des Ammoniumgehaltes im Sediment ist klar zu erkennen.
Sie korreliert jedoch nicht mit einer entsprechenden Zunahme des Nitratgehaltes. Das Nitrat wurde
teils mit dem Sickerwasser ausgewaschen und teils von den Pflanzen aufgenommen. Weiter ist anzu-
nehmen, dal in den anoxischen Bereichen der Sedimentschiittung mikrobielle Denitrifikations-
prozesse abliefen (NO3;~ — Nj), die einen signifikanten Verlust mineralischer N-Verbindungen zur
Folge hatten. Im mit Phalaris arundinacea bepflanzten Sediment nahm der Ammoniumgehalt etwas
schneller als im unbewachsenen Sediment ab.

Ammonium-N [mg/kg]
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Abb. 22: mobiles Ammonium-N wihrend der Konditionierung von anoxischem Elsterbecken-Sedi-
ment in Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea bzw. ohne Bewuchs (Elution von
Sedimentproben nach modifizierter DIN 38414-S4 und Analyse mittels IC)

Mobilitit der Schwermetalle

Die Oxidation der reduzierten Schwefelverbindungen zu Sulfat und von Ammonium zu Nitrat verrin-
gerte den pH-Wert des Sediments (von anfangs 7,4 auf 7,0 bis 6,6) und lie} eine entsprechende
Erhohung der Mobilitét toxischer Schwermetalle erwarten. Die Bestimmung der im Porenwasser
gelosten Schwermetalle (Extraktion von Sedimentproben mit Wasser und Extraktanalyse mittels
ICP-AES) ergab lediglich fiir Zn MeBwerte, die deutlich oberhalb der Nachweisgrenze des ange-
wandten Analysenverfahrens lagen (Abb. 23). Im Sediment ohne Bewuchs ging etwas mehr Zn in
Losung als im mit Phalaris arundinacea bepflanzten Sediment.

Im Vergleich zu vererdetem Kleindalzig-Sediment war die Zn-Mobilitdt im konditionierten Elster-
becken-Sediment viel geringer, was an der schwicheren Versauerung des letzteren liegen diirfte.
Obwohl beide Sedimente aus der Weillen Elster stammten, unterschieden sie sich aufgrund des etwa
30 km auseinanderliegenden Entnahmepunktes.

Die Sedimentversauerung wihrend der Konditionierung hat aber auch einen positiven Effekt. Da die
spontane Versauerung die Pufferkapazitit des Sediments verringert [LOSER et al. 1999C], wird im
Laugungsprozel} zur Entfernung der toxischen Schwermetalle weniger laugendes Agens benotigt.
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Abb. 23: Mobiles Zink wihrend der Konditionierung von anoxischem Elsterbecken-Sediment in
Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea bzw. ohne Bewuchs (Elution von Sedi-
mentproben nach modifizierter DIN 38414-S4 und Analyse mittels ICP-AES)

Strukturverdnderung

Sauerstoff, und im Fall bepflanzter Sedimente auch von den Pflanzen in den Wurzelraum abgegebene
Exsudate, stimulieren die Entwicklung von Pilzen und Bakterien. Die Pilzhyphen, bakteriell gebilde-
ter Schleim, das die Wurzeln umhiillende Mucigel und die Haarwurzeln der Pflanzen lassen minerali-
sche Partikel miteinander verkitten, wodurch sich grofere Aggregate bilden und eine kriimelige
Struktur entsteht. Dieser Mechanismus der Partikelagglomeration ist fiir Boden gut untersucht [GISI
1997, KUNTZE et al. 1994] und spielt auch bei der Sedimentkonditionierung eine Rolle. In licht- und
rasterelektronenmikroskopische Aufnahmen war die beschriebene Aggregatvergroferung deutlich zu
erkennen [ZEHNSDOREF et al. 2000B, Tafel 12]. Durch den Wasserentzug und die Agglomerierung der
Sedimentpartikel bildete sich aus dem vormals schlammig-pastosen FluBsediment ein kriimelig-
erdiges bodendhnliches Material. Die Vergroflerung der Partikel und die Erhohung des Liickenvolu-
mens verbessern die Wasser- und Luftdurchlissigkeit des Sediments, womit es durch Festbettlau-
gung saniert werden kann. Die Parameter zur Charakterisierung der strukturellen Eigenschaften des
Sediments sind also zur Beurteilung des Konditionierungsprozesses besonders wichtig.

Den Ausgangspunkt zur Bewertung der Sedimentpartikel bildete stets die Partikelgroenverteilung
(Siebanalyse und Laserbeugungsspektrometrie). Besonders intensiv wurde die Partikelgroenvertei-
lung bei der Konditionierung von Kleindalzig-Sediment untersucht [FUSSY 1999, LOSER et al. 1999,
20014, 2002c]. Die auf dem Sediment wachsenden Pflanzen haben eine grofle Bedeutung fiir die
Strukturverdnderung. Eine Konditionierung ohne Bewuchs fiihrte nicht zur gewiinschten Parti-
kelvergrolerung (Abb. 24). Der in diesem Abschnitt diskutierte Versuch lieferte vergleichbare Er-
gebnisse (Tab. 5): sowohl der mittlere Durchmesser dg als auch der dsp-Durchmesser dnderten sich
nur bei einer Konditionierung mit Pflanzen signifikant, wobei Phalaris arundinacea dem Spontan-
bewuchs etwas iiberlegen war.

Eine Porenvergroferung durch die Konditionierung mit Pflanzen war ebenfalls nachweisbar [LOSER
et al. 1999c]. Die PorenvergroBBerung wird angestrebt, weil nur in den Grobporen und gréBeren
Mittelporen (> 10 um) Wasser- und Luftbewegungen moglich sind [KUNTZE et al. 1994].
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Abb. 24: PartikelgroBenverteilung von Kleindalzig-Sediment im frisch gebaggerten Zustand bzw.
nach 6 Monaten Konditionierung in Schiittung im Freiland mit Spontanbewuchs bzw. ohne

Bewuchs (aus [LOSER et al. 2002C])

Wihrend der Festbettlaugung sind die Sedimentaggregate durch die Prozewasserperkolation einem
mechanischen Stref} ausgesetzt, wodurch die Aggregate zerstort und damit die Durchlédssigkeit des
Festbetts verringert werden konnte. Die Stabilitit der gebildeten Aggregate ist deshalb sehr wichtig.
Die Aggregatstabilitit wurde mit dem Tauchsiebverfahren nach BIRECKI et al. [1968] gemessen und
nach HARTGE et HORN [1989] ausgewertet. Diese Methode basiert auf der Bestimmung der Diffe-
renz des gewogenen mittleren Durchmessers AGMD bei Trocken- und Nafsiebung. Je instabiler die
Partikel sind, um so mehr zerfallen sie bei der NaB3siebung und um so grofler ist der AGMD-Wert.
Die unter der Wirkung der Pflanzen gebildeten Aggregate waren deutlich stabiler (Tab. 5).

Die fiir die Festbettlaugung besonders wichtige Wasserdurchladssigkeit der Sedimente wurde in einem
Perkolator getestet (Details zur Apparatur und Durchfiihrung siehe [ZEHNSDORF 2001]). Das frisch
gebaggerte Sediment war praktisch wasserundurchléssig, wéhrend die konditionierten Sedimente
eine betrdchtliche Durchlissigkeit aufwies (Tab. 5). Der Pflanzenbewuchs hatte einen eindeutig posi-
tiven Effekt auf die maximale Wasserdurchléssigkeit des konditionierten Sediments.

Tab. 5: Bodenphysikalische Parameter von Elsterbecken-Sediment direkt nach dem Ausbaggern
und nach 20 Wochen Konditionierung in Schiittung im Freiland mit Phalaris arundinacea,
mit Spontanbewuchs bzw. ohne Bewuchs (zur Bestimmung der Parameter siehe [ZEHNS-
DORF 2001, LOSER et ZEHNSDORF 2002D])

Parameter Sediment

frisch ohne mit Spontan- | mit Phalaris
gebaggert Bewuchs bewuchs arundinacea

dg Fraktion 0-2000 pm [pm] 300 290 330 350

dsyp Fraktion 0-2000 pm [pm] 100 110 120 178

Aggregatstabilitit [mm] - 2,40 2,04 1,93

Wasserdurchlissigkeit [1/m?/h] 0,2 670 1480 1490




40

Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching




4.3 Kompostierung auf Sedimenten kultivierter Pflanzen 41

4.3 Kompostierung auf Sedimenten kultivierter Pflanzen

Motivation der Untersuchungen

Nach dem Verfahrenskonzept (Abb. 1) soll das bei der Sedimentkonditionierung anfallende Pflanzen-
material nach der Ernte kompostiert und der Kompost dem gelaugten Sediment im Revitalisierungs-
schritt zugesetzt werden. Bei der Kompostierung reduziert sich die Gesamtmasse des kompostierten
Materials durch den mikrobiellen Abbau der Organik auf etwa die Hélfte. Die von den Pflanzen wih-
rend der Konditionierung aus dem Sediment aufgenommenen Schwermetalle bleiben im Kompost
enthalten und konnten das gelaugte Sediment im Revitalisierungsschritt wieder kontaminieren. Darin
liegt die praktische Bedeutung der Schwermetallaufnahme durch die Pflanzen.

Schwermetallaufnahme durch die Pflanzen

Beziiglich der Schwermetallaufnahme gibt es bei den einzelnen Pflanzenarten grofle Unterschiede
[BROOKS 1998]. So haben einkeimblittrige Pflanzen wie z.B. Griser im allgemeinen eine geringere
Akkumulationsneigung fiir Schwermetalle als zweikeimblittrige Pflanzen [SAUERBECK 1989]. Durch
eigene Untersuchungen an verschiedenen Pflanzenarten, die auf Sediment der Weillen Elster wuch-
sen, wurde dieser Effekt bestitigt (Tab. 6 und [LOSER et al. 1999C)).

Tab. 6: Schwermetallgehalt von verschiedenen Pflanzen nach 168 Tagen Kultivierung auf Weil3e-
Elster-Sediment aus der Geschiebefalle Kleindalzig (im November 1998 gebaggert)

Pflanze Schwermetallgehalt [mg/kg]

Zn Ni Cu Cd Cr Pb Co
Phragmites australis 86 0,9 5,0 <0,1 <0,5 0,2 0,3
Typha latifolia 100 4,5 5,6 <0,1 <0,5 <0,2 1,8
Phalaris arundinacea 130 4,1 7,9 <0,1 <0,5 <0,2 1,2
Salix sp. 340 3,2 9,8 1,6 <0,5 <02 2,1
Lythrum salicaria 960 6,2 21 4,8 0,7 0,5 4.4

Vergleicht man die Schwermetallgehalte der Pflanzen (Tab. 6) mit dem Schwermetallgehalt des
besiedelten Sediments (2223 mg/kg Zn, 136 mg/kg Ni, 146 mg/kg Cu, 8 mg/kg Cd, 231 mg/kg Cr,
140 mg/kg Pb und 28 mg/kg Co), wird deutlich, daf} die Metalle unterschiedlich stark aufgenommen
wurden. Die Schwermetallaufnahme wird also auch von der Mobilitdt der Schwermetalle bestimmt.
Die Schwermetalle Cr und Pb wurden kaum aufgenommen, die Metalle Cu, Ni, Co und Cd besal3en
mittlere Transferraten, und Zn wurde sehr stark akkumuliert (siehe auch [LOSER et al. 1999C)).
Weiter wird die Aufnahme vom Absolutgehalt der Schwermetalle im besiedelten Substrat bestimmt.

Besonders viel Schwermetalle wurden im Ampfer-Knéterich (Polygonum lapathifolium), der im
Spontanbewuchs dominierenden Art, nachgewiesen [FUSSY 1999, LOSER et al. 1999C]. So wurden in
den Blittern bis zu 2250 mg/kg Zn und 16 mg/kg Cd gefunden. Die Knoterichgewichse sind dafiir
bekannt, gro3e Mengen Schwermetalle in der oberirdisch gebildeten Biomasse zu akkumulieren.

Schwermetalleinlagerung in verschiedene Pflanzenteile

Die Einlagerung der Schwermetalle kann aber auch innerhalb der Pflanze stark variieren. Dies zeigte
Fussy [1999] am Beispiel von Atriplex prostrata, Bidens frondosa, Polygonum lapathifolium und
Cannabis sativa durch eine Analyse des Schwermetallgehaltes einzelner Pflanzenteile. Fiir Faserhanf
(Cannabis sativa) ist die Schwermetallverteilung innerhalb der Pflanze in Abbildung 25 dargestellt.
Auf dem schwermetallkontminiertem Sediment kultivierte Pflanzen enthielten viel mehr Zn und Cd
als der Hanf auf einem unkontaminierten Referenzboden.
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Abb. 25: Schwermetallgehalt in verschiedenen Pflanzenteilen von Cannabis sativa nach 4 Monaten
Kultivierung auf einem unbelasteten Referenzboden bzw. auf Sediment aus der Geschiebe-
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falle Kleindalzig (im Mérz 1998 gebaggert; aus [LOSER et al. 2002C])

Saisonale Unterschiede bei der Schwermetalleinlagerung in den Pflanzen

Neben artspezifischen Unterschieden in der Schwermetallaufnahme gibt es bei einigen Pflanzen auch
deutliche jahreszeitliche Schwankungen. So erreichen die Gehalte an Zn und Cu in der Biomasse von
Phragmites australis wihrend der Wachstumsperiode ein Maximum und nehmen dann wieder ab.
Zum Ende der Vegetationsperiode werden die Schwermetalle in die Rhizome transportiert und dort
eingelagert [LARSEN ef SCHIERUP 1981].

Abb. 26:
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Die jahreszeitlich bedingte Anderung des Schwermetallgehaltes konnte in eigenen Versuchen auch
fiir Phalaris arundinacea nachgewiesen werden (Abb. 26). Auf dem schwermetallkontaminierten
Sediment speicherte Phalaris arundinacea die Schwermetalle nicht dauerhaft in der Biomasse. Mit
dem herbstlichen Welken der Pflanze reduzierte sich der Zn-Gehalt der oberirdischen Pflanzenteile
wieder. Wahrscheinlich wurde das Zn in die unterirdischen Pflanzenteile transportiert. Durch einen
spaten Erntetermin 146t sich offensichtlich der Schwermetallgehalt des Erntegutes vermindern.

Bei der Kultivierung auf unbelastetem Sediment (Material aus einem Teich in Queis bei Leipzig)
lagerte Phalaris arundinacea nur wenig Zn in der oberirdischen Biomasse ein (Abb. 26). Eine vor-
tibergehende Akkumulation dieses Schwermetalls wie auf dem kontaminierten Sediment wurde nicht
beobachtet.

Schwermetallgehalt im kompostierten Pflanzenmaterial

Im allgemeinen geht man davon aus, dal bei der Kompostierung 30 bis 40 % des Kohlenstoffs
veratmet werden. KROGMANN [1994] setzt sogar eine durchschnittliche Abbaubarkeit der Pflanzen
von 50 % an. Demnach wiirde sich der Gehalt aller biologisch nicht abbaubaren, immobilen Kompo-
nenten verdoppeln. Das trifft natiirlich auch auf die Schwermetalle zu. Legt man den Zn- und Cd-
Gehalt des im Spontanbewuchs dominierenden Ampfer-Knoéterich (Polygonum lapathifolium) zu-
grunde, sind Schwermetallgehalte von 4000 mg/kg Zn und 30 mg/kg Cd im Kompost nicht unwahr-
scheinlich. Diese Werte iibertreffen die von der BUNDESGUTEGEMEINSCHAFT KOMPOST [1992] vor-
gegebenen Grenzwerte von 400 mg/kg Zn und 1,5 mg/kg Cd bei weitem.

Rekontamination gelaugter Sedimente durch Revitalisierung mit schwermetallhaltigem Kompost

Das bei der Konditionierung anfallende Pflanzenmaterial soll kompostiert und der Kompost dem ge-
reinigten Sediment zur Revitalisierung zugesetzt werden. Da der Kompost unter Umstédnden grof3e
Mengen Schwermetalle enthélt, konnte das gelaugte Sediment dabei rekontaminiert werden.

Zur Abschitzung dieser Gefahr sollen Daten aus einem Konditionierungsversuch im Pilotmal3stab
(siehe Abschnitt 5.1) mit Phalaris arundinacea herangezogen werden. Dieses Gras erwies sich von
allen getesteten Pflanzen fiir die Sedimentkonditionierung als am besten geeignet. In diesem Versuch
wurde von einer Sedimentoberfliche von 25 m* Pflanzenmaterial mit 40 kg Trockenmasse geerntet.
Bei einem Zinkgehalt von 130 mg/kg enthielt das Gras zum Zeitpunkt der Ernte somit 5,2 g Zink.
Die Trockenmasse des konditionierten Sediments betrug dagegen 16.100 kg, und bei einem Zn-Ge-
halt von 2130 mg/kg enthielt es 34.300 g Zn. Mit dem Pflanzenmaterial wurden nur 0,015 % des im
Sediment enthaltenen Zn ausgetragen (absolut gesehen nur 0,3 mg Zn pro kg Sediment). Diese
verschwindend kleine Menge wiirde man dem Sediment bei der Kompostzugabe wieder zufiihren.

Selbst wenn man annimmt, daf3 die geerntete Biomasse iiberwiegend aus Spontanbewuchs besteht
und fiir die Berechnung der Rekontamination den Zn-Gehalt von Polygonum lapathifolium zugrunde
legt, ist die wieder eingetragene Zn-Menge im Vergleich zu der durch Laugung entfernten Zn-Menge
gering.

Schwermetallentzug aus dem Sediment durch die Pflanzen

Es wird immer wieder diskutiert (z.B. [MCGRATH 1998]), schwermetallkontaminierte Boden durch
Bepflanzung zu reinigen (Heavy Metal Harvesting, Phytoextraction). Die Berechnungen zum
Schwermetallaustrag mit dem Pflanzenmaterial machen jedoch deutlich, daf eine "Schwermetall-
ernte" durch Pflanzen bei den vorliegenden Gehalten an toxischen Metallen im Sediment Tausende
von Jahren dauern wiirde und somit aussichtslos ist.
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4.4 Schwermetallentfernung durch Laugung

4.4.0 Grundlagen der Laugung

Die schwefelsaure Laugung

Die Schwermetallentfernung aus Feststoffen wie Boden, Sedimenten und industriellen Abfillen durch
Laugung gliedert sich in zwei Teilschritte: die Uberfithrung der Schwermetalle in eine wasserlosliche
Form (Solubilisierung) und die Abtrennung der geldsten Metalle vom zu reinigenden Feststoff. Die
Schwermetalle konnen prinzipiell mit Mineralsduren, organischen Sduren oder Komplexbildnern in
Losung gebracht werden (siehe Abschnitt 3).

Allein schon aus wirtschaftlichen Griinden sind die Mineralsduren als laugendes Agens besonders
vielversprechend. In bisherigen Untersuchungen zur Behandlung schwermetallkontaminierter Boden
und Schldmme kamen vor allem Salzsdure [MULLER 1992, MULLER et RIETHMAYER 1982, NIEMANN
1993, RIED 1988, STRASSER et al. 1995] und Salpetersdure [MESCH et RIED 1991] zum Einsatz. Das
schwefelsaure Leaching hat in Form der Erzlaugung eine lange Tradition [KREBS et al. 1997, RAW-
LINGS 1997].

Die Erzlaugung dient der Metallgewinnung insbesondere aus geringwertigem Bergbaumaterial (z.B.
Cu-Gewinnung aus sulfidischen Erzen) bzw. der Erzaufbereitung (z.B. Freisetzung von Au aus gold-
haltigem Pyrit) [KOHLER et VOLSGEN 1998]. Da sich bei der schwefelsauren Erzlaugung abiotische
und mikrobielle Prozesse iiberlagern, spricht man auch oft vom sogenannten Bioleaching [EHRLICH
1997, BOSECKER 1997, SCHIPPERS 1998, SCHIPPERS et SAND 1999]. Sulfidisch gebundene Schwer-
metalle werden entweder direkt durch Mikroorganismen oder abiotisch durch Fe(Ill) zum entspre-
chenden Sulfat oxidiert (Abb. 27). Im zweiten Fall kommt den Mikroorganismen die Aufgabe der
Reoxidation des Fe(Il) zum Fe(IIl) und der Oxidation des gebildeten Schwefels zu. Die produzierte
Schwefelsdure bringt zusétzlich in anderen Bindungsformen vorliegende Metalle in Losung.

Die laugungsaktiven Mikroorganismen sind vor allem chemolithoautotrophe aerobe Bakterien, die
aus der Oxidation reduzierter Schwefelverbindungen wie SO, Sz_, 52032_ und 5032_ zu Sulfat Energie
gewinnen und als C-Quelle CO, nutzen. Die prominentesten Vertreter der taxonomisch heterogenen
Gruppe laugungsaktiver Bakterien gehoren zur Gattung Thiobacillus [KOHLER ef VOLSGEN 1998].
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Abb. 27: Schwefelsaure Laugung als Uberlagerung mikrobieller und abiotischer Prozesse
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Im folgenden Schema sind die ablaufenden Reaktionen exemplarisch fiir Zink dargestellt:

7nS + 20, _mikrobiell 7 50,
ZnS + Fex(SO,); _abiotisch 7 50, + 2FeSO; + S°
7n0 + H,SO, _abiotisch 7 50, + H,0

AFeSO, + 2 H,SO, + 0, -mikrobiell L g (804)s + 2 H,0

28° + 2H,0 + 30, _mikrobiell L 5 1y 50,

In den letzten 10 Jahren wurde die Schwermetallentfernung aus kontaminiertem Boden [GOURDON
et FUNTOWICZ 1995], Kldrschlamm [BENMOUSSA et al. 1994, BLAIS et al. 1992, COILLARD et al.
1994A, SHOONER et TYAGI 1996, STRASSER et al. 1995, TYAGI et al. 1993] und aus Baggerschlamm
[CALMANO et AHLF 1988, COILLARD et CHARTIER 1993, COILLARD et al. 1994B, SEIDEL et al.
19954, 19958, 1996, 1998A] durch Bioleaching intensiv untersucht. Die Laugungsversuche wurden
jedoch gewohnlich unter wenig praxisrelevanten Bedingungen durchgefiihrt. Konkret betrifft das die
Laugung in Suspension, ein geringer Feststoffgehalt der Suspensionen, die Verwendung teurer und
okologisch ungiinstiger Zusitze wie z.B. FeSO, in hohen Konzentrationen, anfingliches Ansduern
und Inokulierung mit Thiobacillus-Kulturen.

Im Vergleich zur Laugung mit anderen Mineralsduren hat die schwefelsaure Laugung eine Reihe von

Vorteilen:

— Die kontaminierten Feststoffe enthalten oft groBere Mengen Kalk, der unter der Wirkung der
Séure in das entsprechende Salz umgewandelt wird. Im Gegensatz zu CaCl, und Ca(NOs), ist
CaSOq nur sehr begrenzt wasserloslich. Wird das gelaugte Material zur Schwermetallentfernung
mit Wasser extrahiert, verbleibt ein groferer Teil des gebildeten CaSO4 im Feststoff, wihrend
CaCl, und Ca(NOs), weitgehend vollstindig ausgetragen werden.

— Die Laugung mit Salzsdure und Salpetersdure stellen rein chemische, abiotische Prozesse dar,
wihrend sich bei der schwefelsauren Laugung abiotische und mikrobielle Prozesse sinnvoll er-
ginzen. Beispielsweise werden sulfidisch gebundene Schwermetalle durch Mineralsdauren kaum
angegriffen, aber leicht mikrobiell oxidiert.

— Im Gegensatz zu Salzsdure und Salpetersdaure kann man Schwefelsdaure verhéltnismifBig schnell
und in hoher Konzentration mikrobiell erzeugen. Das hat, wie im Folgenden gezeigt wird, einen
groflen technologischen Vorteil.

Der Beurteilung des Laugungsprozesses dienen eine Reihe physikochemischer Parameter, die den zu
behandelnden Feststoff und die wiBrige Phase charakterisieren. Von besonderem Interesse ist die
Loslichkeit der im Feststoff enthaltenen Schwermetalle, aber auch die anderer nichttoxischer Metalle.
Mehr noch als der Absolutgehalt in der wirigen Phase sagt der Anteil geloster Schwermetalle aus.
Es ist aber zu beachten, dal die in Losung befindlichen Metalle nicht mit den mobilen Metallen
identisch sein miissen (siehe hierzu die Ausfithrungen zur Elution von Feststoffen in Abschnitt 4.0).
Weitere Kenngroflen sind der pH-Wert und die elekrische Leitfahigkeit der walrigen Phase bzw. von
Feststoff-Suspensionen. Im Fall der mikrobiellen Laugung ist auch die Schwefel-Speziation von
Interesse (Verteilung des Schwefels auf die Komponenten SO, Sulfid, Sulfat, Organik-S).

Laugungskinetik

Die Laugungskinetik charakterisiert den zeitlichen Verlauf des Laugungsprozesses. Die schwefel-
saure Laugung kann entweder als rein abiotischer Prozel3 oder als Bioleaching gestaltet werden
(Abb. 28). Bei der abiotischen Laugung wird dem Feststoff Schwefelsdaure zugesetzt, die die Schwer-
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metalle direkt in Losung bringt. Der zeitliche Laugungsverlauf wird dann allein von der Wechselwir-
kung zwischen den matrixgebundenen Metallen und der Schwefelsdure bestimmt. Beim Bioleaching
wird die Schwefelsdure dagegen erst mikrobiell erzeugt, womit die Laugungskinetik sowohl von der
Kinetik der Saurebildung als auch von der Kinetik des nachfolgenden Loseprozesses bestimmt wird.

Me'SO,
wasserloslich

S0+ 0, ==l H,SO,
Me'(OH),
Me O
Me'CO,

u N wasserunl(islicj

Y Y
Kinetik der mikrobiellen Kinetik der abiotischen
Schwefel-Oxidation Schwermetall-Solubilisierung

Abb. 28: Die Kinetik der Schwermetall-Solubilisierung im schwefelsauren Laugungsprozef}

Suspensionslaugung und Festbettlaugung

Unabhiéngig davon, ob man den schwermetallkontaminierten Feststoff rein abiotisch oder mikrobiell
laugt, gibt es prinzipiell zwei Moglichkeiten: Laugung in Suspension oder Laugung im Festbett. Im
Labormafstab werden Laugungsversuche gewohnlich in Suspension durchgefiihrt, weil Schiittelfla-
schen kostengiinstiger und einfacher zu betreiben sind als Perkolatoren. Im technischen Maf3stab ist
dagegen aus 6konomischen Griinden allein die Festbettlaugung sinnvoll (vergleiche Abschnitt 3).

Zwischen der Laugung in Suspension und der Laugung im Festbett gibt es deutliche Unterschiede
(Abb. 29). In der Suspension herrscht weitgehend Homogenitit und Transportphdnomene spielen nur
im mikroskopischen Bereich eine Rolle (Oberfliacheneffekte, diffusionsbestimmter Stofftransport
durch laminare Grenzschichten). Neben den aus Transportphdnomenen im mikroskopischen Bereich
resultierenden Gradienten gibt es im Festbett auch noch makroskopische Gradienten, die ihre Ur-
sache in der Existenz nicht durchstromter Feststoffaggregate und im externen Wasserkreislauf haben.
Beziiglich des zirkulierenden Wassers verhilt sich das Festbett wie ein Rohrreaktor.
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@53

diffusiver

Transport
z ) ° ~

Abb. 29: Laugung in Suspension und Laugung im Festbett
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Methodik der Suspensionslaugung

Die Suspensionslaugung erfolgte gewohnlich im Schiittelkolben (Abb. 30). Der aus Glas bestehende
500-ml-Erlenmeyerkolben wurde in der Regel mit Sediment mit 20 g Trockenmasse (meist Standard-
sediment) und 200 ml waBriger Phase (Schwefelsdure oder Wasser), einschlielich des Porenwassers
im Sediment, befiillt. Je nach Versuchsziel wurde dem Sediment staubfeiner Schwefel (RAG Addi-
tive GmbH, Werk Herten; meist 0,4 g SO, mit dem Sediment im Morser verrieben) und/oder ein
Neutralisationsmittel zugesetzt. Bei dem als Standardsediment bezeichneten Material handelte es sich
um spontan vererdetes, oxisches Sediment aus der Geschiebefalle Kleindalzig (beziiglich Herstellung
und Eigenschaften siehe Abschnitt 4.0).

Der Kolben wurde mit einer Kappe verschlossen, die die Verdunstung des Wassers einschrinkt, den
Gasaustausch aber erméglicht. Die Laugung erfolgte bei kreisender Bewegung mit 130 min™' und
definierter Temperatur. Bei Temperaturen > 20°C wurden die Verdunstungsverluste durch Wasser
ausgeglichen. Der ProzeBverlauf wurde durch wiederholte pH-Wert-Messung und Beprobung der
Suspension verfolgt. Die Proben wurden durch Zentrifugation gereinigt und der Kationen- und Sul-
fatgehalt mittels ICP-AES analysiert. Teils wurde der im Sediment enthaltene elementare Schwefel
mit CHCl; extrahiert und mittels HPLC analysiert.

PC |= 0:-
Messung
Sediment A @ |_>
Wasser Luft/ N2 >
44— H:SO: Daten- [ |
g0 logger
Kalk [}
/ \ Messung
s
130 rpm, ...°C \ )

Abb. 30: Suspensionslaugung im Schiittelkolben bzw. im Riihrreaktor unter gesteuerten Milieube-
dingungen (Mikrokosmos)

Wenn ein grofleres Reaktionsvolumen bendtigt wurde (z.B. bei umfangreicher Probenahme) oder die
stetige Messung des Sauerstoffgehaltes und Redoxpotentials erforderlich war, wurde die Suspen-
sionslaugung im Riihrreaktor durchgefiihrt. Das als Mikrokosmos bezeichnete Riihrreaktorsystem
(UIT, Dresden) bestand aus dem eigentlichen Riihrreaktor, der mit umfangreicher Mefitechnik aus-
gestattet war, dem MeBumformer, Datenlogger und PC (Details siehe [VOIGT 2001]). Der aus Glas
gefertigte Reaktor wurde mit Standardsediment mit 200 g Trockenmasse und 2000 ml wéBriger Pha-
se, einschlieBlich des Porenwassers im Sediment, und 0,4 bis 10 g Schwefel (RAG Additive GmbH,
Werk Herten; mit dem Sediment im Morser verrieben) befiillt.

Die Suspension wurde bei 30°C mit 800 min™"' geriihrt und der Reaktor gewohnlich mit Luft begast.
Der pH-Wert, der O,-Gehalt und das Redoxpotential der Suspension wurden kontinuierlich aufge-
zeichnet und zusétzlich off line gemessen. Zur Kontrolle des Laugungsverlaufs wurden der Suspen-
sion wiederholt Proben entnommen, die wie von VOIGT [2001] beschrieben aufbereitet und analysiert
wurden.
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Methodik der Festbettlaugung

Die Festbettlaugung im Labormalstab erfolgte in einer als Perkolator bezeichneten Versuchsappara-
tur (Abb. 31). Aus verfahrenstechnischer Sicht stellt der Perkolator eine Kopplung aus einem Fest-
stoff- und einem Fliissigkeitsreaktor dar. Beide Reaktoren stehen iiber das im Kreislauf gefiihrte
ProzeBwasser in Kontakt. Das ProzeBwasser aus dem Fliissigkeitsreaktor wird iiber dem Material im
Feststoffreaktor verregnet, durchsickert das Festbett und lduft in den Fliissigkeitsreaktor zuriick.

Luftstrom F‘
+ Feststoffreaktor
A
Pumpe ZS Sediment | €+——S°
ProzeBwasser- | ]
strom Abluft
Fliissigkeitsreaktor
v Q
O |
@] i
O L pH \V4
@7 ProzeBwasser HzSOq

Abb. 31: Perkolatorapparatur zur Festbettlaugung im Labormafstab

Die aus Glas gefertigten Reaktoren waren zur Thermostatierung (iiblicherweise auf 25°C) mit einem
Doppelmantel ausgestattet. Der zylindrische Feststoffreaktor mit einem Innendurchmesser von ca.
0,1 m enthielt eine Siebplatte (perforierte Teflonscheibe mit PE-Gaze) zur Lagerung des Feststoffs.
Gewohnlich handelte es sich beim Feststoff um spontan vererdetes Sediment aus der Geschiebefalle
Kleindalzig mit 1 kg Trockenmasse (siehe Abschnitt 4.0). Bei der mikrobiellen Laugung wurde dem
Sediment 20 g/kg elementarer Schwefel zugesetzt (RAG Additive GmbH, Werk Herten).

Der Fliissigkeitsreaktor diente der Lagerung und Konditionierung des im Kreislauf gefiihrten Prozef3-
wassers. Zu Beginn wurde soviel Wasser in den Reaktor gefiillt, daf} die insgesamt im System befind-
liche Wassermenge (einschlielich des Porenwassers im Sediment) 2 Liter pro kg Sedimenttrocken-
masse betrug. Im Falle der abiotischen Laugung war der Fliissigkeitsreaktor mit einer pH-Regelung
ausgestattet, die bei einer Sollwertiiberschreitung (gemessener pH > Sollwert) mit der Zufuhr von
konzentrierter Schwefelsdure in den Reaktor reagierte. Das Prozefwasser wurde mit einer Peristal-
tikpumpe im Kreislauf gefiihrt (Ismatec MS Reglo oder Watson Marlow Digital 505 DI; Prozef3-
wasserstrom variierbar). Im Fliissigkeitsstrom am Ausgang des Feststoffreaktors war ein weiterer
pH-Sensor installiert.

Um aerobe Bedingungen zu sichern, wurde ein Luftstrom durch die Schiittung und durch das Pro-
zeBwasser im Fliissigkeitsreaktor geleitet. Der Luftstrom wurde mittels einer Waschflasche wasser-
gesittigt, um Verdunstungverluste zu vermeiden.

Das ProzeBwasser im Fliissigkeitsreaktor wurde regelméfig beprobt und mittels ICP-AES analysiert.
Nach iiblicherweise 42 Tagen Laugung wurde das Festbett 7 Tage lang mit Wasser gewaschen (mit
durchschnittlich 150 ml/h), das Waschwasser am Festbettausgang intervallweise gesammelt und mit-
tels ICP-AES vermessen. Am Ende des Versuches wurde der im gewaschenen Sediment verbliebene
Rest an Schwermetallen mittels RFA bestimmt. Eine Bilanzierung der gelaugten Schwermetalle
erfolgte auf der Basis der Analysen des zirkulierenden ProzeBwassers, der Waschwisser bzw. des
Sediments am Versuchsende.
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4.4.1 Abiotische Laugung in Suspension

Motivation der Untersuchungen

Um die Reaktionskinetik der Laugung untersuchen zu kénnen, miissen Transportphdnomene, die den
ProzeBverlauf beeinflussen, weitgehend ausgeschlossen werden. Am besten gelingt dies bei der
Laugung in Suspension (vergleiche Abschnitt 4.0). Weitere Vorteile der Suspensionslaugung sind die
Homogenitidt der Reaktionsmischung, eine leichte Realisierbarkeit im Labor (Schiittelkolben), die
einfache Beprobung und die grof3e Zahl von moglichen Parallelansitzen.

Beim Bioleaching wird die als laugendes Agens wirksame Schwefelsdure erst mikrobiell erzeugt, wo-
mit der LaugungsprozeB eine Uberlagerung von zwei Teilprozessen (die Erzeugung der Siure und
die Reaktion der Sdure mit dem Sediment) darstellt. Um Kenntnisse zur prinzipiellen Laugbarkeit
des als Modellmaterial genutzten Kleindalzig-Standardsediments unter schwefelsauren Bedigungen
zu erhalten, bietet sich die abiotische Laugung an. Auflerdem erhélt man Aussagen zur Kinetik der
Reaktion zwischen der Schwefelsdure und dem Sediment.

Kinetik der abiotischen Laugung

Die einfachste Form, die Wechselwirkung zwischen Sediment und Schwefelsdure zu untersuchen, be-
steht darin, das Sediment in Wasser zu suspendieren und dann mit der Séure zu titrieren. Dazu wurde
das als Modellmaterial dienende Kleindalzig-Standardsediment in Wasser suspendiert und unter steti-
gem Riihren mit 1 M H,SO, versetzt. Um eine Aussage zur Geschwindigkeit der Reaktion zwischen
Sediment und Siure zu erhalten, wurde die Schwefelsdure unterschiedlich schnell zudosiert.

6 pH-Wert
1 1 1 l Titriergeschwindigkeit:
; ; ; ; -~ 0,5 ml/kg/min
s BN RS S -1 = 25ml/kg/min
\ i i i i - 10 ml/kg/min
| | | | -+ 50 ml/kg/min
4 -~ ~— STt - nach 1000 h Reaktion
s ™ g SO A e N
S toeetesasass: =S
| | | | 4
1 | | | | | |
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Abb. 32: pH-Wert wihrend der Titration von Kleindalzig-Standardsediment mit Schwefelsdure in
gerithrter Suspension bei unterschiedlicher Titrationsgeschwindigkeit bzw. im Gleichge-
wicht (Sediment mit 20 g TS in 200 ml Wasser suspendiert und 1 M H,SO4 zudosiert)

Je langsamer die Siure zudosiert wurde, um so linger konnte sie mit den Puffersubstanzen des Sedi-
ments reagieren, um so mehr Sdure wurde dabei verbraucht und um so hoher war der aus einer
definierten Sduredosierung resultierende pH-Wert der Mischung (Abb. 32). Die Geschwindigkeit der
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Reaktion zwischen der Schwefelsdure und den Puffersubstanzen des Sediments war also relativ
gering. Ahnliche Beobachtungen machten auch PASCHKE et al. [2001] an Sedimentsuspensionen im
pH-geregelten Riihrreaktor.

Bei den Reaktanden (H,SO,4 und Puffersubstanzen) handelt es sich um anorganische Verbindungen,
die iiblicherweise sehr schnell miteinander reagieren. Es ist jedoch zu beriicksichtigen, daf} dies nur
fiir lonenreaktionen in Losung gilt. Da zumindest ein Teil der Puffersubstanzen schwer wasserloslich
ist (z.B. Hydroxide, Oxide, Karbonate) und nicht nur amorph, sondern auch teils grobkristallin vor-
liegt, ist die Kontaktfliche zwischen beiden Reaktionspartnern begrenzt und Transportphdnomene im
mikroskopischen Bereich gewinnen an Einfluf. Je kleiner die Kontaktfldche ist, um ldnger dauert es,
bis der Gleichgewichtszustand, d.h. ein stabiler pH-Wert erreicht wird.

Wenn die Schwefelsdure nur relativ langsam mit dem Sediment reagiert, liegt es nahe, dall es auch
eine gewisse Zeit erfordert, die toxischen Schwermetalle des Sediments in Losung zu bringen. Um
die Kinetik der abiotischen, schwefelsauren Schwermetallsolubilisierung zu ermitteln, wurde Klein-
dalzig-Standardsediment in unterschiedlich konzentrierter Schwefelsdure suspendiert und die Reak-
tion durch wiederholte Messung des pH-Wertes und Analyse der solubilisierten Schwermetalle (ICP-
AES der wilrigen Phase) verfolgt. Die eingesetzte Sauremenge wurde jeweils auf die in der Sus-
pension vorhandene Sedimenttrockenmasse bezogen und molar angegeben.

Die Reaktion der Schwefelsdure mit dem Sediment bewirkte einen anfangs schnellen und mit fort-
schreitender Zeit immer langsameren Anstieg des pH-Wertes der Sedimentsuspensionen (Abb. 33).
Selbst nach einer Reaktionsdauer von 1000 h war der Gleichgewichtszustand noch nicht ganz er-
reicht. Je geringer die Menge der in der Reaktionsmischung enthaltenen Schwefelsdaure war, um so
starker stieg der pH-Wert insgesamt an.
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Abb. 33: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment in unter-
schiedlich konzentrierter Schwefelsdure (Sediment mit 20 g TS in insgesamt 200 ml Sdure
im Schiittelkolben bei 20°C)

Der Sulfatgehalt der wilrigen Phase dnderte sich trotz des pH-Anstiegs im Reaktionsverlauf nicht
(wenn man einmal vom Reaktionsansatz ohne Sdure absieht, bei dem sich Sulfat aus dem Sediment
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l6ste). Dies spricht fiir einen Kationenaustauschproze, in dem die H'-Ionen der Schwefelsiure teil-

weise durch aus dem Sediment stammende Metallionen ersetzt wurden. Der Ionenaustausch zeigt

sich auch im zeitlichen Anstieg des Schwermetallgehaltes der Losung (Abb. 34).

936 mmol/kg
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mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]
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Abb. 34: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-

Standardsediment in unterschiedlich konzentrierter Schwefelsdure (Sediment mit 20 g TS

in insgesamt 200 ml Sdure im Schiittelkolben bei 20°C)

Zeit [h]

Abb. 35: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-

Standardsediment mit 624 mmol/kg Schwefelsdure (Sediment mit 20 g TS in insgesamt

200 ml 62,4 mM Sdure im Schiittelkolben bei 20°C)
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In Abbildung 34 ist die Mobilisierung der Metalle als Anteil solubilisierter toxischer Schwermetalle
dargestellt. Dazu wurde die Summe der Konzentrationen der 6 wichtigen Schwermetalle Zn, Ni, Cu,
Cd, Cr und Pb (Metalle der Kldarschlammverordnung [KSVO 1992]) in der Losung gebildet, der
Gehalt auf die eingesetzte Sedimentmasse bezogen und dieser Wert mit dem Gehalt der 6 Schwer-
metalle im eingesetzten Sediment ins Verhéltnis gesetzt. In Abbildung 35 ist die zeitabhingige Mobi-
lisierung der einzelnen Metalle am Beispiel von 624 mmol H,SO, pro kg Sediment aufgeschliisselt.

So wie der pH-Wert stieg auch der Anteil der solubilisierten Schwermetalle nur allméhlich an. Das
Losungsgleichgewicht wurde erst nach einer Reaktionsdauer von 100 h anndhernd erreicht (Abb 34).
Die differenzierte Betrachtung der Mobilisierungskinetiken der einzelnen Schwermetalle 1463t klare
Unterschiede erkennen: Zn, Ni und Cd wurden relativ langsam gelost, wihrend Cu und Cr schnell in
Losung gingen und spiter wieder teilweise festgelegt wurden (eventuell auf Grund des allmihlichen
pH-Anstiegs). Weil PbSO4 kaum wasserloslich ist, war es in der widBrigen Phase nicht nachweisbar.
Die Gesamtsolubilisierung der 6 Schwermetalle folgt praktisch der Zn-Solubilisierung, weil Zn die
mengenmélig dominierende Kontaminante ist.

Okonomische Analysen zur biologischen Behandlung Kohlenwasserstoff-kontaminierter Béden in
Bioreaktoren haben ergeben, daf} eine Behandlungsdauer von 24 h nicht iiberschritten werden darf,
damit diese Verfahren kostendeckend arbeiten (Workshop “Bioreaktoren in der Bodensanierung® an
der TU Braunschweig im April 1997). Die in den letzten Jahren stetig gesunkenen Deponiegebiihren
haben die 6konomischen Randbedingungen fiir biologische Sanierungsverfahren weiter verschlech-
tert. Deshalb sind heute noch kiirzere Behandlungszeiten als 1997 notwendig. Bei der Behandlung
schwermetallbelasteter Sedimente ist die Situation aufgrund des geringen Feststoffgehaltes der
Suspension noch ungiinstiger. Eine Suspensionslaugung der Weille-Elster-Sedimente kommt fiir die
Praxis somit keinesfalls in Frage.

Einfluf des Sdurezusatzes auf die Schwermetallsolubilisierung

Obwohl die abiotische Suspensionslaugung mit Schwefelsdure aus 6konomischen Griinden nicht in
die Praxis umsetzbar ist, kann man mit dieser Methode wertvolle Erkenntnisse zur Effizienz der Lau-
gung erhalten. Die erzielten Ergebnisse sind auf die mikrobielle Laugung iibertragbar, weil beim
Bioleaching auch mit Schwefelsdure gelaugt wird, die man allerdings mikrobiell aus Schwefel
erzeugt (Abb. 28). Ob die Schwefelsdaure nun direkt zugesetzt oder mikrobiell erzeugt wird, dndert
nichts an der Reaktion der Sdure mit dem Sediment.

Je mehr Schwefelsdure dem Sediment zugesetzt wurde, um so hoher war der Anteil der nach Gleich-
gewichtseinstellung solubilisierten Schwermetalle (Abb. 36, Tab. 7, [LOSER et al. 2000D, 2001A]).
Die einzelnen Schwermetalle verhielten sich jedoch recht unterschiedlich. Zn, Ni und Cd wurden
schon bei einer Sduredosis von 624 mmol H,SO, pro kg Sediment weitgehend gel6st, wihrend es zur
Solubilisierung von Cu und Cr hoherer Sduredosen bedurfte. Pb wurde wegen der geringen Los-
lichkeit des PbSO4 kaum solubilisiert.

Da Zn und Cd die grenzwertiiberschreitenden Hauptkontaminanten des untersuchten Sediments dar-
stellen, wire also eine Sduremenge von 624 mmol/kg vollkommen ausreichend. GréBere Sdauredosen
wiirden hohere Kosten verursachen, aber keinen Nutzen bringen. Die Sduremenge von 624 mmol/kg
wiirde im Bioleaching-ProzeB aus einer Schwefelmenge von 20 g S” pro kg Sediment entstehen.

Neben den toxischen Schwermetallen gingen weitere Kationen in Losung, von denen Ca, Al und Fe
mengenméilig dominieren (Abb. 37). Der Ca-Gehalt war von der Sduredosis unabhéngig, weil das
Sediment viel CaSO, enthilt und die wiBrige Phase somit immer mit Gips gesittigt war. Der Al-
Gehalt der wilrigen Phase stieg mit der Sduredosis stetig an, wihrend Fe erst bei hohen Sduregaben
in relevanter Menge in Losung ging. Das ist von praktischer Bedeutung, weil diese Kationen bei der
ProzeBwasseraufbereitung auch gefillt werden miissen und damit zusétzliche Kosten verursachen.
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Abb. 36: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 42 Tagen Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment in unterschiedlich konzentrierter Schwefelsdure (Sediment mit 20 g TS
in insgesamt 200 ml Sdure im Schiittelkolben bei 20°C)
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Abb. 37: Schwermetalle, Ca, Al und Fe in Losung nach 42 Tagen Suspensionslaugung von Klein-
dalzig-Standardsediment in unterschiedlich konzentrierter Schwefelsdure (Sediment mit
20 g TS in insgesamt 200 ml Sdure im Schiittelkolben bei 20°C)
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Tab.7: pH-Wert, Schwermetalle, andere Kationen und Sulfat in Losung nach 42 Tagen Suspen-
sionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment in unterschiedlich konzentrierter Schwe-

felsdure (Sediment mit 20 g TS in insgesamt 200 ml Séaure im Schiittelkolben bei 20°C)

MeBgroBie nach 42 Tagen Suspensionslaugung mit ... mmol/kg H,SO,
0 156 312 624 936 1560
pH-Wert 5,61 4,23 3,64 2,82 2,29 1,65
Zn in Losung [mg/kg] 282 1750 2650 3130 3330 3360
Ni in Losung [mg/kg] 22,4 103 160 219 244 256
Cu in Losung [mg/kg] <0,8 7,9 44,1 142 202 249
Cd in Losung [mg/kg] 1,4 12,3 22,1 279 30,4 32,6
Crin Losung [mg/kg] <1,2 <1,2 <12 24,1 143 376
Pb in Losung [mg/kg] <2,0 <2,0 <20 5,8 11,6 23,5
Mg in Losung [mg/kg] 1370 1610 1950 2070 2460 3550
Cain Losung [mg/kg] 6140 5690 5720 5340 5430 5620
Al in Losung [mg/kg] 4,8 133 1410 5710 8080 10800
Fe in Losung [mg/kg] 3,6 3,0 6,5 92 1070 19000
S0,> in Losung [mg/kg] 20200 23500 35300 63600 85600 156000

Sorption und Schwermetallsolubilisierung

Im schwefelsauren Laugungsprozell konnten Schwermetalle am Sediment sorptiv gebunden und so
der walrigen Phase entzogen werden, obwohl sie eigentlich mobil sind. Die Sorption eines Metalls
an der Sedimentmatrix wird zundchst von seiner Konzentration in der die Sedimentpartikel umge-
benden wilBrigen Phase bestimmt. Wahrscheinlich hat aber auch der pH-Wert einen Einfluf8 auf die
Sorptionseigenschaften der Matrix. Die Sorption der Schwermetalle an der Matrix reduziert natiirlich
die Menge der solubilisierten Schwermetalle und beeinflufft die Kinetik der Schwermetallentfernung
beim Waschen des gelaugten Sediments.

Veridndert man im Laugungsprozel3 das Verhéltnis aus Sedimentmasse und Fliissigkeitsvolumen bei
gleichzeitig konstantem pH-Wert, dann sollte sich auch die Menge des an der Matrix sorbierten Me-
talls andern. Der Einflu} des Feststoff-Fliissigkeits-Verhiltnisses auf die Metallsolubilisierung wurde
am Beispiel der abiotischen Laugung von Kleindalzig-Standardsediment mit Schwefelsdaure unter-
sucht. Dazu wurde Sediment mit 0,2 bis 20 g Trockenmasse, 0,5 M Schwefelsdure und Wasser fiir 7
Tage im Schiittelkolben gemischt und dann die wélrige Phase mittels ICP-AES analysiert. Die Men-
ge der zugesetzten Sdure richtete sich nach dem Sedimentgehalt der Suspension und war so bemes-
sen, dal} der pH-Wert aller Mischungen nach 7 Tagen einheitlich 2,7 betrug [LOSER et al. 2001E].

Man kann davon ausgehen, da3 nach einer Reaktionsdauer von 7 Tagen das Sorptionsgleichgewicht
erreicht ist (siehe oben). Mit steigendem Sedimentgehalt in der Suspension nahm der Schwermetall-
gehalt in der wélrigen Phase absolut gesehen stark zu, relativ betrachtet jedoch ab. Das ist leicht an
dem mit zunehmender Sedimentmenge abnehmenden Anteil solubilisierter Schwermetalle zu erken-
nen (Abb. 38) und nur mit Sorptionseffekten zu erkldren. Die einzelnen Schwermetalle besitzen je-
doch spezifische Sorptionseigenschaften. Cu wurde viel stirker als die anderen Metalle am Sediment
gebunden. Der Pb-Gehalt der walrigen Phase war praktisch unabhingig von der Sedimentmenge,
weil das Sediment viel PbSO, enthilt, das jedoch nur sehr begrenzt wasserloslich ist.

Tragt man den Schwermetallgehalt des Sediments (= Anfangsgehalt — solubilisierte Menge) in einem
Diagramm gegen den Schwermetallgehalt der umgebenden Losung auf (Abb. 39), dann ergeben sich
Kurvenverldufe, die an die Adsorptionsisothermen nach FREUNDLICH erinnern. Es ist jedoch zu
beriicksichtigen, daf nicht simtliches nicht in Losung befindliches Metall auch an der Matrix sorbiert
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ist. Eine detaillierte Analyse der Kurvenverldaufe deutet eher darauf hin, da3 ein Teil der Metalle im
Sediment tatsédchlich in wasserunloslichen Verbindungen fixiert und nicht nur sorbiert ist.

100

mobilisierte Schwermetalle [%]

Sedimentmenge [g/1]

Abb. 38: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 7 Tagen Suspensionslaugung von unterschied-

lichen Mengen Kleindalzig-Standardsediment in Schwefelsdure (Sediment mit 0,2 bis 20 g
TS in insgesamt 200 ml Sdure im Schiittelkolben bei 20°C; nach 7 Tagen pH 2,7)
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Abb. 39:

Schwermetalle in wiriger Phase [mg/1]

Schwermetalle in der Sedimentmatrix in Abhédngigkeit der Schwermetalle in Lésung nach
7 Tagen Suspensionslaugung von unterschiedlichen Mengen Kleindalzig-Standardsediment
in Schwefelsdure (Sediment mit 0,2 bis 20 g TS in insgesamt 200 ml Sdure im Schiittelkol-

ben bei 20°C; nach 7 Tagen pH 2,7)
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4.4.2 Abiotische Laugung im Festbett

Motivation der Untersuchungen

Bei der abiotischen Suspensionslaugung von Weille-Elster-Sediment aus der Geschiebefalle Klein-
dalzig mit Schwefelsdure (Abschnitt 4.4.1) wurde bei einer entsprechenden Sduredosierung ein gro-
Ber Teil der toxischen Schwermetalle in Losung gebracht, wobei sich das Losungsgleichgewicht erst
nach etwa 100 h einstellte. Die Suspensionslaugung diirfte aber nur wenige Stunden dauern, damit sie
im technischen Malistab wirtschaftlich ist. Eine kostengiinstige Alternative zur Suspensionslau-
gung bildet die Festbettlaugung.

Dieser Abschnitt beschéftigt sich deshalb mit dem Test der abiotischen Festbettlaugung mit Schwe-
felsdure im Labormalistab am Beispiel von Weille-Elster-Sediment aus der Geschiebefalle Kleindal-
zig. Die Festbettlaugung erfolgte in einem sogenannten Perkolator, bei dem die Schwefelsdaure mit
dem zirkulierenden ProzeBwasser in die Sedimentschiittung eingebracht wird. Ziel der dargestellten
Experimente war es, den Einflul einer Reihe verfahrenstechnischer Parameter auf den Laugungs-
verlauf zu untersuchen. Die Herkunft und die Eigenschaften des verwendeten Sediments sind in
Abschnitt 4.0 und der Aufbau und die Funktionsweise des Laborperkolators sind in Abschnitt 4.4.0
beschrieben.

Einfluf des pH-Wertes des zirkulierenden Prozefwassers

Um den Einflul des pH-Wertes des durch die Sedimentschiittung perkolierenden Wassers auf den
Laugungsverlauf zu ermitteln, wurden drei Versuche im Laborperkolator durchgefiihrt, die sich allein
im Sollwert des pH-Reglers des Fliissigkeitsreaktors unterschieden. Der zu laugende Feststoff be-
stand aus abgelagertem Kleindalzig-Sediment mit 1 kg Trockenmasse (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und
der im Kreislauf gefiihrte, auf die Festbettoberfliche bezogene ProzeBwasserstrom betrug 80 1/m?/h.

6 pH-Wert Festbett-Ausgang

0 10 20 30 40 50
Zeit [Tage]
Abb. 40: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wihrend der Festbettlaugung von

Kleindalzig-Sediment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment
mit 1 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 l/mz/h; 25°C)
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Aus 6konomischen Griinden ist man bestrebt, die zur Laugung erforderliche Schwefelsdure schnell in
das Festbett einzubringen. Eine Moglichkeit, den Saureeintrag zu beschleunigen, besteht in der
Erhohung des Sauregehaltes des zirkulierenden ProzeBwassers. Zwischen dem Sduregehalt und dem
pH-Wert des ProzeBwassers existiert folgende Beziehung: pH = —logjo(ag+). Bei nicht zu hohem
Sauregehalt entspricht die Wasserstoffionenaktivitit ag+ der Wasserstoffionenkonzentration cy+. Der
Sauregehalt darf jedoch nicht zu hoch bzw. der pH-Wert nicht zu niedrig sein, sonst gehen neben den
toxischen Schwermetallen auch andere Komponenten wie Al und Fe in Losung (sieche Abschnitt
4.4.1). Auf der Basis der Daten in Abschnitt 4.4.1 wurde der pH-Wert auf minimal 2,8 festgelegt.

Je geringer der pH-Wert des zirkulierenden ProzeBwassers war, um so schneller verringerte sich der
pH-Wert des ProzeBwassers am Festbettausgang infolge des schnelleren Sdureeintrags (Abb. 40).
Dies ist auch aus dem direkt gemessenen, auf die Sedimentmasse bezogenen, akkumulativen Siure-
verbrauch zu erkennen (Abb. 41). Da das verwendete Sediment bereits einen pH-Wert von 5,5 be-
sal}, wurde bei einem Soll-pH-Wert von 5,5 keine Saure zudosiert. Bei einem Sollwert von pH 2,8
war der Saurebedarf des Sediments naturgemifl hoher als bei einem Sollwert von pH 3,5 und der
Saureeintrag war deshalb auch wesentlich grofer.

Je geringer der spezifische Saureeintrag war, um so weniger toxische Schwermetalle wurden auch
solubilisiert (Abb. 42). Im Versuch ohne Sdurezufuhr (Soll-pH = 5,5) gingen nur die Schwermetalle
in Losung, die ohnehin schon im Sediment mobil waren (ca. 2 % der 6 wichtigen Schwermetalle).

Bei der Festbettlaugung mit einem Soll-pH-Wert von 2,8 wurde der angestrebte Wert nach 42 Tagen
Laugung tatsédchlich annihernd erreicht (pH des ProzeBBwassers am Ausgang des Festbetts 2,82), der
Saureverbrauch betrug 48 g/kg und der Anteil der solubilisierten Schwermetalle 64 %. Bei der Sus-
pensionslaugung mit einer Sdauredosis von 624 mmol/kg wurden nach 42 Tagen Laugung sehr dhnli-
che Ergebnisse erzielt: der pH betrug 2,82, die eingesetzte Sauremenge 61 g/kg und die Schwer-
metallsolubilisierung 68 %. Die vorhandenen Differenzen konnten ein Ergebnis des unterschiedlichen
Sedimentmasse-Fliissigkeitsvolumen-Verhiltnisses in beiden Versuchen sein (2 bzw. 10 Liter/kg).

spezifischer Sdureverbrauch [g/kg]

Zeit [Tage]

Abb. 41: spezifischer Schwefeldure-Verbrauch wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsidure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1 kg TS; ins-
gesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 1/m2/h; 25°C)
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Abb. 42: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1 kg TS; ins-
gesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 I/m?/h; 25°C)

EinfluB des zirkulierenden Prozefiwasserstromes

Um den EinfluB des durch die Sedimentschiittung perkolierenden Wassers auf den Laugungsverlauf
zu ermitteln, wurden drei Versuche im Laborperkolator durchgefiihrt, die sich allein im Volumen-
strom des zirkulierenden ProzeBwassers unterschieden. Der zu laugende Feststoff war abgelagertes
Kleindalzig-Sediment mit 1 kg Trockenmasse (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und der pH-Wert des Pro-
zeBwassers im Fliissigkeitsreaktor wurde auf 2,8 geregelt. Bei diesem pH-Wert werden die toxischen
Schwermetalle ausreichend gut gelost und die Solubilisierung anderer Komponenten hélt sich aber in
Grenzen (siehe Abschnitt 4.4.1).

Wie bereits dargelegt, soll die zur Laugung erforderliche Schwefelsdure moglichst schnell in das
Festbett eingetragen werden. Neben einem niedrigen pH-Wert sollte eine intensive Perkolation des
saurehaltigen Proze3wassers durch die Schiittung den Laugungsprozell beschleunigen.

Je hoher der Perkolationsstrom war, um so intensiver war der Sdureeintrag in das Festbett (Abb. 44),
um so eher versauerte das Sediment (erkennbar am pH-Wert des ProzeBwassers am Festbettausgang
in Abb. 43), um so stéirker stieg der Sulfatgehalt des Proze3wassers an (Abb. 45) und um so rascher
wurden die Schwermetalle solubilisiert (Abb. 46).

Bei einem spezifischen ProzeBwasserstrom von 20 /m*h war nach 42 Tagen Laugung weder der
Saureeintrag ins Sediment noch die Schwermetallsolubilisierung abgeschlossen. Bei einem Strom von
80 I/m*/h war nach 42 Tagen das Gleichgewicht annihernd erreicht. Bei einem Strom von 320 I/m*/h
verringerte sich die Wasserdurchléssigkeit des Festbetts infolge der intensiven Perkolation (Ver-
schlammungseffekt) allmihlich, nach 3 Tagen war die Permeabilitit des Festbetts dann geringer als
der ProzeBwasserstrom und die Schiittung iiberstaute mit Fliissigkeit. Eine Vergroerung der Trieb-
kraft fiir den Wasserstransport durch die Schiittung durch eine Druckerhohung im Kopfraum des
Feststoffreaktors mittels Druckluft fiihrte nicht zum Erfolg und der Versuch mufite abgebrochen
werden. Aufgrund des hohen Organikgehaltes wurde das Sediment durch die Druckerh6hung kom-
primiert, das Liickenvolumen verringerte sich und die Durchlédssigkeit nahm anstatt zu weiter ab.
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6 pH-Wert Festbett-Ausgang
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Abb. 43: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wihrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment
mit 1 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)

(bei F = 320 1/m*/h iiberstaute das Festbett nach 3 Tagen und der Versuch wurde abgebrochen)

spezifischer Sdureverbrauch [g/kg]

[
|
|
|
|
|
,,,,,,,,,,, T

40F """ ‘
ProzeBwasserstrom
il 320 1/m%h
o/,
A 201/m%h

777777777777 e 80Um2h
0y i

10 P

|
|
|
|
|
|
|
|
|
|
[
|
|
,,,,,,,,,,,,,,,,,, 4 mmmm == —
|
|
|
|
|

0 10 20 30 40 50
Zeit [Tage]

Abb. 44: spezifischer Schwefeldure-Verbrauch wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1 kg TS; ins-
gesamt 2 | Wasser/kg; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)

(bei F = 320 I/m?/h iiberstaute das Festbett nach 3 Tagen und der Versuch wurde abgebrochen)
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Abb. 45: Sulfatgehalt des ProzeBwassers im Fliissigkeitsreaktor wihrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment

mit 1 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)
(bei F = 320 I/m?/h iiberstaute das Festbett nach 3 Tagen und der Versuch wurde abgebrochen)
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Abb. 46: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1 kg TS; ins-
gesamt 2 1 Wasser/kg; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)

(bei F = 320 1/m*/h iiberstaute das Festbett nach 3 Tagen und der Versuch wurde abgebrochen)

Vergleichbare Laugungsversuche mit einer pH-Regelung des ProzeBwassers auf 3,5 fiihrten zu sehr
dhnlichen Ergebnissen [LOSER et al. 1999B].



64 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Einfluf der Festbetthohe

Um den Einflul der Festbetthohe auf den Laugungsverlauf zu ermitteln, wurden drei Versuche im
Laborperkolator durchgefiihrt, die sich nur hinsichtlich der Sedimentmenge und damit auch in der
Schiitthohe unterschieden. Der zu laugende Feststoff war abgelagertes Kleindalzig-Sediment mit 1, 2
bzw. 4 kg Trockenmasse (Schiitthbhen von ca. 0,3 m, 0,6 m bzw. 1,2 m), der pH-Wert des Prozef3-
wassers wurde auf 2,8 geregelt und der auf die Festbettoberfliche bezogene ProzeBwasserstrom
betrug F = 80 I/m*/h. Bei pH 2,8 ist die Solubilisierung der toxischen Schwermetalle ausreichend
stark, und bei einem Strom von 80 1/m?/h wird das Festbett gerade noch nicht {iberstaut.

Je geringer die Festbetthohe war, um so schneller wurde die Sedimentschiittung von der Schwefel-
saure durchtriankt, um so rascher fiel der pH-Wert des die Schiittung verlassenden ProzeBwassers ab
(Abb. 47), um so intensiver war der spezifische Sdureverbrauch (Abb. 48), um so rascher stieg der
Sulfatgehalt des ProzeBwassers an (Abb. 49) und um so schneller wurden die Schwermetalle solubili-
siert (Abb. 50). Die Geschwindigkeit des spezifischen Schwefelsdaureverbrauchs und der Metallsolu-
bilisierung verhielt sich anndhernd umgekehrt proportional zur Schiitthohe des Sediments. Mit den
vorliegenden Daten 146t sich damit leicht abschitzen, wie lange die Festbettlaugung fiir eine vorge-
gebene Festbetthohe unter sonst gleichen Bedingungen dauert.

Nach 42 Tagen war der Laugungsprozel} bei einer Festbetthohe von 0,3 m fast beendet, bei 0,6 m
Hohe war die Laugung noch nicht ganz abgeschlossen und bei 1,2 m Hohe befand sich die Laugung
noch in vollem Gange. Dies spiegelt sich in allen dargestellten MeBgroen wider (Abb. 47 bis 50).

Da die Laugung bei 1,2 m Schiitthohe nur langsam vorankam, wurde dieser Versuch vom sonst iibli-
chen Modus abweichend auf 100 Tage ausgeweitet (Ergebnisse nicht dargestellt; siehe [LOSER et al.
2001F]). Nach 100 Tagen war auch bei dieser Schiitthohe der Gleichgewichtszustand fast erreicht,
und die MeBwerte (pH 2,86; 50 g H,SOu/kg; 35 g Sulfat/kg; 72 % solubilisierte Schwermetalle) ent-
sprachen in etwa denen, die bei den zwei anderen Schiitthohen nach 42 Tagen gemessen wurden.
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Abb. 47: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wihrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment
mit 1, 2 bzw. 4 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 l/mz/h; pH-Wert am Festbettein-
gang 2.8; 25°C)
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Abb. 48: spezifischer Schwefeldure-Verbrauch wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1, 2 bzw.
4 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 I/m*/h; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)
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Abb. 49: Sulfatgehalt des ProzeBwassers im Fliissigkeitsreaktor wihrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment
mit 1, 2 bzw. 4 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 l/mz/h; pH-Wert am Festbettein-
gang 2.8; 25°C)
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Abb. 50: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit Schwefelsdure im Laborperkolator mit pH-Regelung (Sediment mit 1, 2 bzw.
4 kg TS; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 80 I/m*/h; pH-Wert am Festbetteingang 2,8; 25°C)

Bewertung der abiotischen Festbettlaugung

Durch eine geeignete Wahl der einfluBnehmenden verfahrenstechnischen Parameter 146t sich die
Geschwindigkeit der abiotischen Festbettlaugung beschleunigen, wobei die Parameter jedoch be-
stimmten Restriktionen unterliegen (Tab. 8). Im Fall des Kleindalzig-Sediments sollte der pH-Wert
nicht niedriger als 2,8 sein, damit neben den toxischen Schwermetallen nicht zu viel andere Kompo-
nenten in Losung gehen (siehe Tab. 7), und der ProzeBwasserstrom sollte einen Wert von 80 1/m*/h
nicht uiberschreiten, um eine Uberstauung des Festbetts zu vermeiden.

Eine geringe Festbetthohe wirkt sich zwar beschleunigend auf die Laugung aus, ist aber unwirt-
schaftlich (die Kosten des Feststoffreaktors werden von der Grundflidche, nicht aber von der Schiitt-
hohe bestimmt). Aus den Daten dieses Abschnitt 146t sich berechnen, daf ein technischer Laugungs-
prozefl mit Schwefelsdure unter Beachtung obiger Randbedingungen und bei einer praxisiiblichen
Festbetthohe von 2 m etwa 180 Tage dauert. Ein solcher Sanierungsprozefl wire nicht wirtschaftlich.

Tab. 8: Die abiotische Festbettlaugung beeinflussende verfahrenstechnische Parameter, die Wir-
kung ihrer Verdnderung auf die Laugungsgeschwindigkeit und die aus ihrer Veridnderung
jeweils resultierenden Probleme

Verfahrenstechnischer Beschleuningung der aus der Parameter-Anderung
Parameter Laugung durch ... resultierende Probleme

pH-Wert des zirkulierenden
ProzeBwassers

inhomogene Laugung; verstirk-

... Verri des pH-Wert
errngung des p ertes te Fe- und Al-Solubilisierung

Uberstauung bei Uberschreiten
der Permeabilitét des Festbetts

Volumenstrom des zirkulieren-

... Erhohung des St
den ProzeBwassers rhohung des Stromes

Sedimentschitthohe im Fest-
stoffreaktor

eine geringe Schiitthohe ist

... Verri der Schiitthoh
ermngerung der schutthohe okonomisch ungiinstig
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4.4.3 Mikrobielle Laugung in Suspension

Motivation der Untersuchungen

Prinzipiell konnen schwermetallkontaminierte Sedimente sowohl in Suspension als auch im Festbett
gelaugt werden. In der Praxis ist aus 6konomischen Griinden jedoch nur die Behandlung im Festbett
sinnvoll. Andererseits dauert die direkte abiotischen Festbettlaugung mit Schwefelsdure im techni-
schen MafBstab (d.h. bei nicht zu niedrigem pH-Wert, moderater ProzeBwasserperkolation und grof3er
Festbetthohe) zu lange und ist damit nicht wirtschaftlich (vergleiche hierzu Abschnitt 4.4.2). Der
hohe Zeitbedarf fiir die Schwermetallsolubilisierung resultiert aus der durch mehrere Randbedingun-
gen begrenzten Geschwindigkeit des Schwefelsdureeintrages ins Festbett.

Die Festbettlaugung als ein Erfordernis der Praxis auf der einen Seite und die fiir eine technische
Umsetzung viel zu langsam verlaufende abiotische Festbettlaugung auf der anderen Seite bildeten
zunéchst einen Widerspruch. Die Erkenntnis, dall die Laugungsgeschwindigkeit im Festbett von der
Eintragsgeschwindigkeit der Schwefelsdure bestimmt wird, legt es nahe, die als laugendes Agens
wirksame Schwefelsdure nicht von auflen in das Festbett einzubringen, sondern die Sdure direkt in
der Sedimentschiittung mikrobiell zu erzeugen. Zu diesem Zweck soll dem Sediment elementarer
Schwefel zugemischt werden, der von den autochthonen Mikroorganismen des Sediments zu
Schwefelsadure oxidiert wird, die dann ihrerseits die Schwermetalle in Losung bringt.

Zuniachst erschien es sinnvoll, Grundlagenuntersuchungen zur Kinetik der mikrobiellen Laugung in
Suspension durchzufiihren. Fiir reaktionskinetische Untersuchungen eignet sich die Suspensionslau-
gung wesentlich besser als die Festbettlaugung (Minimierung von Transportphinomenen, Homo-
genitit der Reaktionsmischung, simple Probenahme und Probenaufbereitung, einfache Umsetzung im
Labor).

Beziiglich der mikrobiellen Grundlagen des Bioleaching sei auf Abschnitt 4.4.0 verwiesen. Einen
Uberblick zu den die Aktivitit der laugungsaktiven Mikroorganismen beeinflussenden Faktoren gibt
SEIER [1999]. Die mikrobielle Laugung wird zunéchst von physikalischen Groflen wie dem pH-Wert,
der Temperatur und dem Redoxpotential bestimmt. Weiter spielt die Konzentration der im Energie-
stoffwechsel wirksamen Reaktanden eine Rolle (Elektronendonatoren wie reduzierte Schwefelver-
bindungen und Fe(Il) und Elektronenakzeptoren wie molekularer Sauerstoff und teils alternativ
Nitrat). AuBerdem wird das Wachstum der laugungsaktiven Mikroorganismen von der Verfiigbarkeit
der zum Biomasseaufbau bendtigten Bausteine bestimmt (CO; als Kohlenstoff-Quelle, mineralische
N-, P- und S-Verbindungen, Spurenelemente). Weiter ist zu beriicksichtigen, dal3 Schwermetalle in
hoheren Konzentrationen auf die laugungsaktiven Mikroorganismen toxisch wirken kénnen.

Kinetik der mikrobiellen Laugung

Um erste Erkenntnisse zum prinzipiellen Verlauf der mikrobiellen Laugung zu erhalten, wurde eine
Reihe von Kulturkolben mit dem als Modellmaterial dienenden Kleindalzig-Standardsediment, Was-
ser und verschiedenen Mengen Schwefel befiillt und die Mixturen bei 20°C unter Schiitteln kultiviert.

Bereits nach zwei Tagen war die Schwefeloxidation durch die autochthonen Bakterien des Sediments
an einer deutlichen Abnahme des pH-Wertes zu erkennen (Abb. 51). Der pH-Wert der Suspension
ohne Schwefel dnderte sich hingegen nicht. Je mehr Schwefel die Suspension enthielt, um so schnel-
ler und um so stédrker versauerte sie. Die Beeinflussung des initialen pH-Abfalls durch die Schwefel-
dosis spricht dafiir, da3 im vorliegenen Fall der Schwefelgehalt und nicht, wie eigentlich erwartet, die
im Sediment enthaltenen Mikroorganismen die Geschwindigkeit der Schwefeloxidation bestimmte.

Die zum Versuchsende erreichten pH-Werte stimmten in etwa mit den pH-Werten iiberein, die in
Sedimentsuspensionen mit dquimolaren Mengen Schwefelsdure gemessen wurden (siehe Abschnitt
4.4.1). Beispielsweise wiirde die vollstindige Oxidation von 50 g S”/kg eine Siuremenge von 153 g
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H,SO4/kg bzw. 1,56 mol H,SO4/kg ergeben; bei 50 g Solkg wurden nach 70 Tagen pH 1,72 und mit
1,56 mol H,SO4/kg nach 42 Tagen pH 1,65 gemessen. Bei der mikrobiellen Laugung resultiert der
pH-Wert stets aus der Uberlagerung der Schwefelsdurebildung aus Schwefel und dem gleichzeitigen
Saureverbrauch durch die Puffersubstanzen des Sediments.

H-Wert
6 p

¢ 10 g S°/kg
> LY 20gS°%kg A - ¥ e

¢ 30 g S°/kg | | & 2 4
= 40 g S°/kg l l l 1
4 50 g S°ke | | | |
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Abb. 51: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment mit unter-
schiedlichen Mengen Schwefel (Sediment mit 20 g TS und O bis 1 g S’ in insgesamt
200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Abb. 52: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit unterschiedlichen Mengen Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0
bis 1 g S” in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Zunachst gingen all die Schwermetalle in Losung, die im verwendeten Sediment bereits mobil waren
(Abb. 52). Besonders deutlich ist dies an der Suspension ohne Schwefelzusatz zu erkennen. Durch
die mikrobielle Sdurebildung wurden dann weitere Schwermetalle solubilisiert und akkumulierten in
der wilrigen Phase der Suspension. Je mehr Schwefel die Suspension enthielt, um so stirker war die
Versauerung, um so schneller gingen die Metalle in Losung und um so groer war der Anteil der am
Ende solubilisierten Schwermetalle.

Eine differenzierte Betrachtung der Suspension mit 20 g Schwefel pro kg Sediment zeigt, dafl die
toxischen Schwermetalle unterschiedlich gut in Losung gingen (Abb 53). Wie schon bei der abioti-
schen Laugung beobachtet, wurden bei dieser Menge an laugendem Agens Zn, Cd und Ni zu einem
hohen Anteil, Cu nur méaBig und Cr und Pb kaum gelost.

mobilisierte Schwermetalle [%]

Zeit [Tage]

Abb. 53: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S” in insgesamt
200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 25°C)

Kinetik der mikrobiellen S°-Oxidation

Die Geschwindigkeit der mikrobiellen Laugung wird vor allem von der Kinetik der Schwefeloxida-
tion und weniger von der Kinetik der Reaktion der gebildeten Schwefelsdure mit den Bestandteilen
des Sediments bestimmt (vergleiche die Solubilisierungskinetiken der Suspensionslaugung mit H,SO4
bzw. mit S in den Abbildungen 34 und 53). Deshalb wurde eine Reihe von Versuchen zur direkten
Messung der Schwefeloxidationskinetik durchgefiihrt.

Die in Abbildung 51 dargestellten Versauerungskinetiken weisen darauf hin, dall die Geschwindigkeit
der Schwefeloxidation im Kleindalzig-Sediment nicht von der Anzahl vorhandener Mikroorganismen,
sondern von der Menge des Schwefels abhingt. Um diese Vermutung zu bestéitigen, wurden Riihr-
reaktoren mit Kleindalzig-Standardsediment mit 200 g TS, unterschiedlichen Mengen elementarem
Schwefel und insgesamt 2000 ml Wasser befiillt und die Mixturen bei 30°C geriihrt. Die Suspensio-
nen wurden wiederholt beprobt und die Sedimentproben hinsichtlich ihres S’-Gehaltes analysiert.

Wie bereits in einem Vorversuch beobachtet (Kultivierung S’-haltiger Sedimentsuspension in einer
Serie von Schiittelkolben, die jeweils nach einer bestimmten ProzeB3dauer komplett analysiert wurden
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[SCHUMICHEN 2002]), war die Geschwindigkeit der Schwefeloxidation zu Beginn am grofiten und
nahm mit fortschreitender Zeit immer mehr ab (Abb. 54). Je hoher der Anfangsgehalt an elementa-
rem Schwefel war, um so grofer war auch die initiale Geschwindigkeit der S°-Oxidation.

0 Schwefel im Sediment [g/kg]

| | i & 50 g S°/kg
l l l + 20 g S°/kg
40 Fw- L A * 10 g S°/kg
<+ 5gS°kg

Zeit [Tage]

Abb. 54: Schwefelgehalt des Sediments wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Stan-
dardsediment mit unterschiedlichen Mengen Schwefel (Sediment mit 200 g TS und 0,4 bis
10 g S” in insgesamt 2000 ml Wasser im Riihrreaktor bei 30°C)

Erklirt werden kann dieses Phinomen damit, dafl im vorliegenden Fall die Geschwindigkeit der s°-
Oxidation nicht von der Anzahl der laugungsaktiven Mikroorganismen im Sediment, sondern von
der begrenzten Oberfldche der Schwefelkdrner bestimmt wird. Da Schwefel praktisch wasserunloslich
ist, kann er von den schwefeloxidierenden Bakterien nicht aus der wélrigen Phase aufgenommen
werden. Der innige Kontakt zwischen den Bakterien und den Schwefelkdrnern ist deshalb von funda-
mentaler Bedeutung fiir die mikrobielle Schwefeloxidation. Tenside inhibieren die S°-Oxidation, weil
die Verringerung der Oberflichenspannung wahrscheinlich die Anlagerung der Bakterien an die
Schwefelkorner beeintrichtigt [SEIDEL et al. 2000c, 2000D].

Wenn die Oberfldche der Schwefelpartikel ein begrenzender Faktor fiir die Schwefeloxidation ist,
steigt die Geschwindigkeit der Schwefeloxidation mit der Menge des vorhandenen Schwefels. Wird
das Volumen und damit auch die Oberfliche der Schwefelkorner durch die mikrobielle Verwertung
zunehmend kleiner, nimmt auch die Geschwindigkeit der Schwefeloxidation mit fortschreitender Pro-
zeldauer immer mehr ab. Um diesen Prozell zu quantifizieren, wurde ein mathematisches Modell
entwickelt. Fiir die Masse des im Bilanzraum befindlichen elementaren Schwefels gilt:

mg =P 'Vs" (1)

Nimmt man vereinfachend an, dafl die Schwefelkorner kugelférmig sind (das ist nach mikroskopi-
scher Untersuchung annihernd gegeben) und dal} sie einen einheitlichen Durchmesser besitzen (tat-
sdchlich besteht der Schwefel aus einem Spektrum 5 bis 100 pm groBer Partikel mit einem dsg von
31 um und einem mittleren Durchmesser von 35 pm), dann gilt fiir das Volumen des Schwefels:

4
V, =1 -gﬂ:'r;o (2)
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Unter der Voraussetzung, daB die Schwefelkorner vollstindig von S’-oxidierenden Mikroorganismen
bedeckt sind und daf} die Mikroorganismen mit konstanter Geschwindigkeit in Richtung Kornmittel-
punkt vorriicken, gilt:

drSO
dt

=k (3)

Als Losung dieser Gleichung erhilt man rg(t) = rso(t=0) — k-t. Die Verkniipfung dieser Beziehung mit
den Gleichungen 1 und 2 ergibt:

4
my =Py ng (1 (6= 0)— k) 4)

Wenn man den Anfangsradius der Schwefelkdrner ausklammert und den dann vor der Klammer ste-
henden Ausdruck mit der Anfangsmasse ersetzt, erhilt man:

my =mg, (t=0)-(1-k"-t)’ mit K'=k/r,(t=0) (5)
Durch Anpassung diese Modellgleichung an die experimentellen Daten wurde k" =0,0011 h™' erhal-

ten. Die gemessenen und berechneten Kurvenverliufe zeigen eine gute Ubereinstimmung, obwohl
die Annahme eines einheitlichen Korndurchmessers eine grobe Vereinfachung darstellt (Abb. 55).
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Abb. 55: Vergleich der gemessenen und berechneten Schwefelgehalte im Sediment wihrend der
Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment mit unterschiedlichen Mengen
Schwefel (Mef3daten aus Abb. 54)

Einfluf des Schwefelzusatzes

Um den Einflul der Menge des zugesetzten Schwefels auf das Laugungsergebnis zu zeigen, wurden
die Daten des in Abb. 51 bis 53 dargestellten Versuches weiter ausgewertet.

Je mehr Schwefel die Sedimentsuspension enthielt, um so groer war die nach annéhernd vollstandi-
ger Schwefeloxidation gefundene Schwermetallsolubilisierung (Abb. 56). Die einzelnen Schwerme-
talle gingen nicht alle gleich gut in Losung. Die Metalle Cu und Cr erforderten zu ihrer Solubilisie-



72

Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

rung wesentlich saurere Bedingungen als Zn, Ni und Cd, wihrend Pb aufgrund der geringen Wasser-
l6slichkeit des PbSO4 kaum mobilisiert wurde. Bei der abiotischen Laugung mit Schwefelsédure ver-

hielten sich die Schwermetalle sehr d@hnlich (vergleiche Abb. 36).
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Abb. 56: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 53 Tagen Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit unterschiedlichen Mengen Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0
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Abb. 57: Schwermetalle, Ca, Al und Fe in Losung nach 53 Tagen Suspensionslaugung von Klein-
dalzig-Standardsediment mit unterschiedlichen Mengen Schwefel (Sediment mit 20 g TS
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und 0 bis 1 g S” in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Die Hauptkontaminanten des Weille-Elster-Sediments aus der Geschiebefalle Kleindalzig Zn und Cd
gehen schon bei einer Schwefel-Dosis von 20 g/kg zu hohen Anteilen in Losung. Schwefelmengen
von mehr als 20 g/kg erhohen den solubilisierten Anteil des Zn und Cd nur noch wenig (Abb. 56)
und lassen die Konzentration des l6slichen Fe stark ansteigen (Abb. 57). Weil hohe Schwefeldosen
im Fall des Kleindalzig-Sediments den Reinigungseffekt kaum verbessern, die Solubilisierung uner-
wiinschter Komponenten bewirken und unnotige Kosten fiir den Schwefel verursachen, wurde die
Schwefelmenge fiir alle weiteren mikrobiellen Laugungsversuche auf 20 g/kg festgelegt.

Einfluf des Sauerstoffs

Die laugungsaktiven Mikroorganismen bendtigen zur Schwefeloxidation molekularen Sauerstoff,
womit der Sauerstoff zum limitierenden Faktor werden und den ProzeBverlauf entscheidend beein-
flussen kann. Zur Untersuchung der Wirkung geringer Sauerstoffkonzentrationen auf die Schwefel-
oxidation wurde ein Riihrreaktor mit Kleindalzig-Standardsediment mit 200 g TS, 4 g S° und insge-
samt 2000 ml Wasser befiillt und die Suspension bei 30°C geriihrt. Nach 24 h aerobem Betrieb
wurde der Sauerstoffgehalt der Suspension iiber die Variation des Sauerstoffgehaltes in der Gas-
phase auf vorgegebene Werte geregelt. Der Sollwert der Regelung wurde stufenweise alle 1 h erhoht
und jeweils nach Erreichen des Gleichgewichts der Sauerstoffgehalt der Gasphase gemessen [VOIGT
2001]. Aus der Differenz des O,-Gehaltes beider Phasen (Umrechnung der prozentualen auf absolute
Werte mittels der O,-Loslichkeit in Wasser bei 30°C von 7,55 mg/l [OEHME et SCHULER 1983]) und
dem k;a-Wert des Reaktors von 7,3 h'! wurde die spezifische Sauerstoffzehrung berechnet.

Der spezifische Sauerstoffverbrauch verringerte sich erst bei einem Sauerstoffgehalt von < 0,05 mg/1
(Abb. 58). Damit reagierten die S’-oxidierenden Mikroorganismen des Sediments sehr tolerant auf
eine Sauerstoffverknappung, was auf ihre hohe Affinitdt zum Sauerstoff zuriickzufiihren ist. Der
mathematischen Formulierung des substratlimitierten Wachstums von Mikroorganismen dient das
MoNoD-Modell: g = tmaxCo./(Co, + Ko,) [BERGTER 1983]. Aus der Anpassung des Modells an die
MefBdaten (Abb. 58) ergab sich fiir die Halbséttigungskonstante ein Wert von etwa Ko, = 0,01 mg/I1.

i Sauerstoff-Zehrung [mg/1/h]

Sauerstoff-Gehalt der Suspension [mg/1]

Abb. 58: spezifischer Sauerstoffverbrauch bei definiertem O,-Gehalt nach 24 h Suspensionslaugung
von Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel (Sediment mit 200 g TS und 4 g
S%in insgesamt 2000 ml Wasser im Riihrreaktor mit pO,-Regelung bei 30°C)
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Der Versuch, die Menge des zur Schwefeloxidation bendtigten Sauerstoffs in einem Sapromat zu
messen, schlug fehl [LOSER ef al. 1999D, S.107-109]. Die Kulturkolben des Sapromaten enthalten ein
Absorbens fiir Kohlendioxid, um eine Stérung der volumetrischen Sauerstoffmessung durch CO;-
Bildung zu verhindern. Die S’-oxidierenden autotrophen Mikroorganismen bendtigen aber zum Bio-
masseaufbau CO, als C-Quelle. Der CO,-Mangel hemmte wahrscheinlich die Schwefeloxidation.

Da die S’-oxidierenden Bakterien einen im Verhiltnis zur Biomassebildung hohen Stoffdurchsatz im
Energiestoffwechsel zeigen (nach KOHLER et VOLGSEN [1998] oxidieren Thiobacilli zur Bildung von
1 g Biomasse etwa 7 g S%), kann man die CO,-Reduktion bei der Bilanzierung des Sauerstoffs ver-
nachléssigen und es gilt: S’ + 1,5 O, + HO — H)SOy,. Das heifit, zur Oxidation von 1 mol S° wer-
den 1,5 mol O, bendtigt und man erhilt einen Sauerstoffverbrauchskoeffizient von Yo, s = 1,5 g/g.

Einfluf der Temperatur

Die Temperatur hat einen entscheidenden Einflufl auf die Schwefeloxidation und damit auch auf die
Laugungsgeschwindigkeit. Der Temperaturbereich, im dem die mikrobielle Laugung untersucht wur-
de, war mit 5 bis 55°C sehr weit gefalit. Aus Vorversuchen war bekannt, daf} die autochthonen So.
oxidierenden Mikroorganismen des Kleindalzig-Sediments selbst bei 4°C den Schwefel noch mit
meBbarer Geschwindigkeit oxidieren. Andererseits wurde in pilot scale-Versuchen (Abschnitt 5.2)
eine mikrobiell induzierte Aufheizung des Sediments bis auf 50°C beobachtet. Da die direkte
Messung der Temperaturabhingigkeit der S’-Oxidation viel zu aufwendig gewesen wiire, wurde der
Temperatureinflul auf die Laugung nur indirekt iiber die Versauerungs- und Solubilisierungskinetik
bestimmt.

Die mikrobielle Schwefeloxidation kam fiir gewohnlich schnell in Gang; eine "lag-Phase" von mehr
als 24 h war nur bei 5 und 10°C zu beobachten (Abb. 59 und 60). Hatte die Versauerung erst einmal
eingesetzt, fiel der pH-Wert relativ schnell ab. Im Bereich von 5 bis 35°C nahm die Geschwindigkeit
der Versauerung deutlich zu und bei Temperaturen oberhalb 35°C nahm sie wieder ab.

pH-Wert
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Abb. 59: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg
Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur (Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S” in insge-
samt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)
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Abb. 60: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg
Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur (Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S” in insge-
samt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)

Oberhalb 45°C kam der Laugungsprozel3 nach einer kurzen Phase der Versauerung fast vollstindig
zum Erliegen. Das heilit, niedrige Temperaturen reduzierten die Geschwindigkeit der Schwefeloxi-
dation und hohe Temperaturen hemmten sie. Am schnellsten wurde der Schwefel bei 35°C oxidiert.
Nur im Temperaturbereich von 25 bis 45°C wurde der Schwefel innerhalb von 42 Tagen anndhernd
vollstdndig umgesetzt und der minimale pH-Wert von 2,7 erreicht.

Die voriibergehende Verzogerung bzw. Stagnation der Versauerung bei Temperaturen von 20 bis
45°C (an einem mehr oder weniger ausgepragten Sattel der pH(t)-Kurven zu erkennen) kann man
auf die Verinderung der Milieubedingungen zuriickfithren. Die drastische Anderung des pH-Wertes
hat sicher auch Auswirkungen auf die Aktivitit der Mikroorganismen. Es gibt eine Vielzahl S°-oxi-
dierender Bakterienarten, die in sehr unterschiedlichen pH-Bereichen aktiv sind [KOHLER et
VOLSGEN 1998]; einige benotigen stark saure, andere schwach saure Bedingungen, manche sogar ein
leicht alkalisches Milieu. Die Verdnderung des pH-Wertes konnte zu Verschiebungen in der Mikro-
organismenpopulation fithren. So beobachteten TYAGI et al. [1998] in mit Schwefel versetztem Klar-
schlamm ein voriibergehendes Auftreten an moderat saure Bedingungen angepal3te Bakterien, die mit
zunehmender Versauerung von stiarker saure Bedingungen bevorzugenden Bakterien verdringt
wurden. Die Stagnation der Versauerung bei 50 und 55°C konnte auf einen dhnlichen Effekt zuriick-
zufithren sein (eventuell vertragen die stark azidophilen Bakterien im Vergleich zu den moderat
azidophilen Bakterien keine hohen Temeraturen).

Die Laugungskinetik (Abb. 61 und 62) korrelierte klar mit der Schwefeloxidation und Sedimentver-
sauerung. Mit steigender Temperatur beschleunigte sich die Solubilisierung der toxischen Schwer-
metalle und erreichte bei 35°C eine maximale Geschwindigkeit. Im Bereich von 40 bis 45°C war die
Laugung zwar langsamer als bei 35°C, erreichte aber den gleichen Endzustand. Bei Temperaturen
von 50 und 55°C war die Laugung dann deutlich gechemmt.
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Abb. 61: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur (Sediment mit
20gTSund 0,4 g S%in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)
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Abb. 62: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur (Sediment mit
20 ¢ TS und 0,4 g S” in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)

Die Abbildungen 63 und 64 charakterisieren den Zustand nach 42 Tagen Suspensionslaugung (je-
weils Mittelwerte aus mehreren Versuchen). Je hoher die Temperatur war, um so geringere Mengen
Restschwefel wurden gefunden. Zwischen 30 und 45°C war der Schwefel praktisch vollstindig zu
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Sulfat oxidiert. Bei 55 und 50°C war die Laugung durch die hohe Temperatur gechemmt und am Ver-
suchsende nur die Hilfte des zugesetzten Schwefels verbraucht. Die Sulfatbildung, der pH-Wert und
die Metallsolubilisierung korrelierten klar mit dem Grad der Schwefeloxidation.
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Abb. 63: pH-Wert und Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 42 Tagen Suspensionslaugung von
Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur (Se-
diment mit 20 g TS und 0,4 g S” in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)
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Abb. 64: Schwefelgehalt des Sediments und Sulfat-S in Losung nach 42 Tagen Suspensionslaugung
von Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur
(Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S’ in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)
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Einfluf des Kalkgehaltes

Neben einer Reihe anderer Faktoren entscheidet auch die Pufferkapazitit iiber die Laugbarkeit eines
Sediments. Eine hohe Pufferkapazitit resultiert meist aus einem entsprechend groflen Kalkgehalt.
Viel Kalk enthaltende Sedimente reagieren neutral bis leicht alkalisch und verdndern ihren pH-Wert
bei Siurezugabe nur wenig, weil die Protonen gemil 2 H" + CaCO; — Ca*t + H,O + CO, T ver-
braucht werden. Im mikrobiellen LaugungsprozeB konnten die S‘-oxidierenden Mikroorganismen
durch die basische Reaktion eines solchen Sediments gehemmt und die gebildete Schwefelsdure vom
Kalk gebunden werden. Die gewiinschte Versauerung und die Mobilisierung der Schwermetalle blie-
be dann aus.

Um den Einflul der Pufferkapazitit eines Sediments auf seine Laugbarkeit zu untersuchen, wurde
das an Puffersubstanzen arme Kleindalzig-Standardsediment mit unterschiedlichen Mengen Bernbur-
ger Kalk der Kornung < 63 pm (Details zum Kalk siehe Abschnitt 4.6) und 20 g/kg Schwefel ver-
setzt und dann wie iiblich in Suspension gelaugt.

Durch den Kalkzusatz wurde das leicht sauer reagierende Sediment (pH 5,55) schnell neutralisiert
(Abb. 65). Kleindalzig-Standardsediment mit Kalk ohne Schwefelzusatz behilt diesen pH-Wert bei
[LOSER et al. 2000A], nicht aber das Sediment mit dem Schwefel. Die mikrobielle Oxidation des
Schwefels wurde durch die Neutralisation offensichtlich nicht gehemmt. Im Vergleich zur Suspen-
sionslaugung ohne Kalk fiel der pH-Wert aber verzogert und auch nicht so stark ab. Je mehr Kalk in
der Suspension enthalten war, um so ausgepragter war dieser Effekt. In der Phase mit kaum abneh-
mendem pH-Wert wurde die gebildete Schwefelsdaure sogleich vom Kalk gebunden. Erst nach der
Erschopfung des Neutralisationsmittels konnte der pH-Wert dann stirker absinken. Je mehr Kalk die
Suspension enthielt, um so ldnger dauerte es, bis dieser Punkt erreicht war. Selbst bei einem Kalkzu-
satz von 80 g/kg war dies zu beobachten. Allein in der Suspension mit 100 g/kg Kalk wurde die ge-
bildete Siure vollstindig gebunden und der pH-Wert verringerte sich nicht. Aus 20 g/kg S° entstehen
rein rechnerisch 61 g/kg H,SO4, die mit 62 g/kg Kalk reagieren. Die Suspension mit 60 g/kg Kalk
besal} deshalb auch zum Versuchsende in etwa den gleichen pH-Wert wie zu Beginn.
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Abb. 65: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-Standardsediment mit 20 g/kg

Schwefel und unterschiedlichen Mengen Kalk (Sediment mit 20 g TS, 0,4 g S° und 0 bis
2 g Bernburger Kalk < 63 pm in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben)
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Abb. 66:

Abb. 67:
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pH-Wert und Sulfat-Schwefel in Losung nach 42 Tagen Suspensionslaugung von Klein-
dalzig-Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel und unterschiedlichen Mengen Kalk (Sedi-
ment mit 20 g TS, 0,4 g S° und 0 bis 2 g Bernburger Kalk < 63 pm in insgesamt 200 ml
Wasser im Schiittelkolben)

mobilisierte Schwermetalle [%]

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
Kalk-Dosis [g/kg]

Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 42 Tagen Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit 20 g/kg Schwefel und unterschiedlichen Mengen Kalk (Sediment
mit 20 g TS, 0,4 g S” und 0 bis 2 g Bernburger Kalk < 63 pm in insgesamt 200 ml Wasser
im Schiittelkolben)
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Je mehr Kalk dem Sediment zugesetzt wurde, um so grofler war die Pufferkapazitit der Suspension,
um so mehr wurde von der mikrobiell gebildeten Schwefelsdure neutralisiert, um so hoher war der
pH-Wert am Ende der Laugung und um so weniger Ionen enthielt die wélrige Phase (Abb. 66 und
67). Die Fixierung eines mehr oder weniger grofen Teils der gebildeten Schwefelsdure im Feststoff
als gering 16sliches CaSQy ist leicht an dem mit wachsender Kalkdosierung abnehmenden in Losung
befindlichen Sulfates zu erkennen. Mit steigendem Kalk-Zusatz nahm auch der Anteil der solubilisier-
ten Schwermetalle rapide ab.

Einfluf der Sedimenteigenschaften

Die physikochemischen Eigenschaften eines kontaminierten Sediments entscheiden dariiber, ob sich
die Schwermetalle mit einem 6konomisch vertretbaren Aufwand durch Laugung entfernen lassen.
Um dies zu demonstrieren, wurde eine Reihe von Sedimenten mit unterschiedlichem geologischem
Hintergrund charakterisiert (Tab. 9 und 10) und unter identischen Bedingungen mikrobiell gelaugt.

Tab. 9:  Herkunft und Eigenschaften der im Laugungsversuch verwendeten Sedimente

Sediment Herkunft und grundlegende Eigenschaften
Sediment A Se.diment der R.t')der aus der Talsperre Rade.burg nérdl.ich Dresden —
oxisches Material aus dem verlandeten 6stlichen Bereich der Talsperre (Probe 1)
Sediment B Se.diment der R.t')der aus der Talsperre Rade.burg nérdl.ich Dresden —
oxisches Material aus dem verlandeten 6stlichen Bereich der Talsperre (Probe 2)
. Sediment aus dem Siilen See westlich Halle/Sa. (Mansfelder Land) —
Sediment C anoxisches Material aus dem Seegrund mit einer Rammkernsonde entnommen
. Sediment der Saale aus der Schleuse Meuschau km 113,5 —
Sediment D getrocknetes und auf 2 mm gesiebtes Material (Meuschau Il in [PASCHKE ef al. 2001])
. Sediment der Saale aus der Schleuse Planena km 104,4 —
Sediment E getrocknetes und auf 2 mm gesiebtes Material (Planena II in [PASCHKE et al. 2001])
. Hafenbaggergut aus der Weser bei Bremen —
Sediment F anoxisches, marin beeinflufites Material von der Deponie Seehausen in Bremen
Sediment G Sedirpent der.WeiBf%n Elster aus der Geschiebefalle Kleindalzig si.idlich Leipzi.g -
anoxische Feinfraktion aus dem Absetzbecken (1998 gebaggert; sieche Abschnitt 4.1)
Sediment H Se.diment der Weiﬁen Elster aus der Geschiebefalle Klf.:indalzig siidlich Leipzig -
oxisches Material aus dem Absetzbecken (Standardsediment; siehe Abschnitt 4.0)

Allen Sedimenten gemeinsam war eine betridchtliche anthropogene Schwermetallbelastung und ein
hoher Organikgehalt. Welche Schwermetalle im Sediment dominierten, wurde vom Schadstoffeintrag
in das jeweilige Gewdsser bestimmt. Neben anderen toxischen Schwermetallen traten vor allem Zn,
Cd, Hg und As als Hauptkontaminanten in Erscheinung.

Je nach ihrer Vorbehandlung unterschieden sich die Sedimente hinsichtlich des Oxidationsstatus. Die
frisch gebaggerten Sedimente C und G bzw. das von einer gro3raumigen Deponie stammende Sedi-
ment F waren anoxisch, besal3en ein negatives Redoxpotential und einen geringen Schwefeloxida-
tionsgrad. Die bereits lingere Zeit an der Luft gelagerten Sedimente A, B und H waren dagegen
oxisch (hohes Redoxpotential). Die getrockneten Sedimente (D und E) nahmen in dieser Beziehung
eine Zwischenstellung ein.

Entsprechend der geologischen Situation des Herkunftsgebietes wiesen die Sedimente einen sehr un-
terschiedlichen Kalkgehalt auf. Der Kalkgehalt eines Sediments ist an seinem Ca- und Anorganik-C-
Gehalt zu erkennen. Demzufolge waren die Sedimente C bis F ausgesprochen kalkreich und besal3en
eine grofe Pufferkapazitit. Die Pufferkapazitit wurde durch Titration der Sedimentsuspensionen mit
Schwefelsdure abgeschitzt (Abb. 68). Die kalkarmen Sedimente versauerten schon bei einer geringen
S#urezugabe, wihrend es bei den kalkreichen Sedimenten fiir eine vergleichbare pH-Anderung
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wesentlich groBerer Sduremengen bedurfte. Eine gewisse Ausnahme bildete in dieser Beziehung das
anoxische Kleindalzig-Sediment (G), das wenig Kalk enthielt und trotzdem ein relativ hohes Sdure-
bindungsvermogen besal.

Tab. 10: Physikochemische Charakterisierung der im Laugungsversuch eingesetzten Sedimente

MeBgrofie MeBwert bei Sediment ...

Sed. A | Sed. B | Sed. C | Sed. D | Sed. E | Sed. F | Sed. G | Sed. H
Feuchte [%] 41 41 66 - - 66 75 39
Redoxpotential [mV] 259 263 | =370 | 143 128 | —259 | —200 | 250
pH-Wert 5,13 5501 8,08 7,52 7,58] 7,56| 7,18 5,75
Organik [%] 25,3 19,2 11,4 15,9 17,2 14,5 19,6 | 20,9
Gesamt-C [%] 12,3 8,9 4,8 6,5 9,5 5,0 9,2 10,0
Anorganik-C  [%] 0,00] 000] 0,17 0,12 0,33 0,51 0,051 0,00
Ca [mg/kg] 11100 | 9610 | 45900 | 42600 | 60100 | 46400 | 14800 | 15700
Gesamt-S [mg/kg] 10300 | 5400 | 13600 | 4950 | 8630 | 6110 | 9050 | 14900
Sulfat-S [mg/kg] 4000 | 800 | <500 | 550 1000 | <500 | 500 | 9000
Zn [mg/kg] 1750 | 1120 | 5448 871 1005 361 2820 | 3291
Ni [mg/kg] 90 76 43 70 106 41 146 286
Cu [mg/kg] 380 | 242 | 785 110 | 240 99 183 322
Cd [mg/kg] 83 54 13 3 4 <2 12 36
Cr [mg/kg] 480 289 84 144 200 106 342 515
Pb [mg/kg] 720 406 886 114 124 93 171 312
Hg [mg/kg] 4 3 <2 <2 114 <2 3 <2
As [mg/kg] 25 23 171 18 19 23 37 42
Y6Me [mg/kg] 3503 | 2187 | 7259 | 1312 | 1679 | 700 | 3674 | 4762

0 250 500 750 1000 1250 1500

Schwefelsdure-Dosis [mmol/kg]

Abb. 68: pH-Wert wihrend der Titration unterschiedlicher Sedimente mit Schwefelsdure in geriihr-
ter Suspension zur Beurteilung ihrer Puffereigenschaften (Sediment mit 20 g TS in insge-
samt 200 ml Wasser in geriihrter Suspension bei 25°C mit 0,2 ml 1 M H,SO4/g/h titriert)
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Zu Referenzzwecken wurden die Sedimente zunidchst ohne Schwefelzusatz gelaugt [LOSER et al.
2001E, S. 71]. Dabei @nderte sich der pH-Wert der meisten Sedimentsuspensionen nur weing. Allein
die Sedimente C und G verringerten ihren pH-Wert innerhalb von zwei Tagen um etwa 1,5 Einhei-
ten, da sie groBere Mengen reduzierte Schwefelverbindungen enthielten, die unter dem Einfluf} des
Luftsauerstoffs schnell zu Schwefelsdure oxidiert wurden. Fiir das Sediment G wurde dieser Oxida-
tionsprozel} detailliert untersucht (Abschnitt 4.2, [VOIGT 2001]). Nach 42 Tagen reagierten die kalk-
reichen Sedimentsuspensionen fast neutral (pH 6,7 bis 7,5), die kalkarmen Sedimentsuspensionen
aber leicht sauer (pH 4,9 bis 5,7). Durch das Fehlen des laugenden Agens in den Suspensionen ohne
Schwefel ging nur ein kleiner Anteil der Schwermetalle in Losung (Abb. 70). In den kalkreichen,
neutral reagierenden Sedimenten waren die toxischen Schwermetalle kaum I6slich. Aber in den kalk-
armen, leicht versauerten Sedimenten waren die Schwermetalle bereits so mobil, da3 von diesen
Materialien bei unsachgeméaBer Lagerung eine ernsthafte Gefahr fiir die Umwelt ausgehen wiirde.

In einer zweiten Versuchsserie wurde den Sedimentsuspensionen als laugendes Agens 20 g/kg S°
zugesetzt. Der Schwefel wurde von den autochthonen Mikroorganismen der Sedimente innerhalb
von 42 Tagen meist weitgehend oxidiert. Nur in den Sedimenten B und C war der S°-Restgehalt mit
2,8 bzw. 6,6 g/kg groBer als 10 % der eingesetzten S’-Menge. In Abhingigkeit vom Kalkgehalt
zeigten die Sedimente ein sehr unterschiedliches Versauerungsverhalten (Abb. 69). Die kalkreichen
Sedimente C bis F versauerten auf Grund ihres hohen Sdurebindungspotentials trotz einer intensiven
mikrobiellen H,SO4-Produktion nur wenig (pH am Ende 5,8 bis 7,0), wihrend der pH-Wert der
kalkarmen Sedimente sehr schnell abnahm und am Ende im Bereich von 2,2 bei 3,0 lag.
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Abb. 69: pH-Wert wihrend der Suspensionslaugung unterschiedlicher Sedimente mit 20 g/kg
Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkol-
ben bei 30°C)

Im Ergebnis des spezifischen Versauerungsverhaltens der einzelnen Sedimente gab es auch signifi-
kante Unterschiede bei der Schwermetallsolubilisierung. Die toxischen Schwermetalle der kalkrei-
chen Sedimente gingen trotz des Schwefelzusatzes kaum in Losung, wihrend die Metalle der kalkar-
men Sedimente zu einem hohen Anteil solubilisiert wurden (Abb. 70). Eine differenzierte Bewertung
der einzelnen Schwermetalle zeigt, da3 wie mehrfach fiir das Kleindalzig-Sediment beobachtet, auch
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bei den anderen laugbaren Sedimenten Zn, Cd und Ni relativ gut, Cu méBig, aber Cr und Pb unter
den realisierten Bedingungen kaum in Losung ging (Abb. 71). Im Fall der Kleindalzig-Sedimente
spielte der Oxidationsstatus fiir den Laugungserfolg keine Rolle; obwohl das anoxische Sediment
eine hohere Pufferkapazitit besall (Abb. 68), wurde es ebenso gut wie das oxische Sediment gelaugt,
weil es ein gewisses Potential zur Eigenversauerung in Form reduzierter S-Verbindungen mitbrachte.

mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

100

80

60

40

20

Sed.A Sed.B Sed.C Sed.D Sed.E Sed.F Sed.G Sed.H

Sediment

Abb. 70: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 42 Tagen Suspensionslaugung unterschiedlicher
Sedimente ohne bzw. mit 20 g/kg Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0 bzw. 0,4 g S’ in
insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 30°C)
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Abb. 71: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach 42 Tagen Suspensionslaugung unterschiedlicher
Sedimente mit 20 g/kg Schwefel (Sediment mit 20 g TS und 0,4 g S° in insgesamt 200 ml
Wasser im Schiittelkolben bei 30°C)
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Einfluf des Kohlendioxids

Bei den autochthonen, schwefeloxidierenden Mikroorganismen des Sediments handelt es sich um
chemolithoautotrophe Bakterien, die die zur Vermehrung benétigte Energie aus der aeroben Oxida-
tion reduzierter Schwefelverbindungen gewinnen und den zum Stoffaufbau notwenigen Kohlenstoff
aus Kohlendioxid beziehen [KOHLER et VOLGSEN 1998]. Damit ist Kohlendioxid eine essentielle
Komponente zur effektiven Schwefeloxidation. Fehlendes CO, reduziert den Energiebedarf der Bak-
terien und verringert die Geschwindigkeit der mikrobiellen Schwefelsdurebildung. Kohlendioxid muf}
aber nicht von au3en zugefiihrt werden, weil die heterotrophen Mikroorganismen des Sediments CO,
in ausreichender Menge aus der im Material enthaltenen Organik produzieren (siehe Abschnitt 5.2).

Bewertung der mikrobiellen Suspensionslaugung

Die Schwermetalle lassen sich entweder direkt mit zugesetzter Schwefelsdure oder indirekt mit ele-
mentarem Schwefel laugen. Der dem Sediment zugesetzte Schwefel wird durch die autochthonen
Mikroorganismen des Sediments zu Schwefelsdaure oxidiert, die ihrerseits die toxischen Schwer-
metalle in Losung bringt. Im Abschnitt 4.4.4 wird gezeigt, da3 die mikrobielle Festbettlaugung mit
Schwefel unter Praxisbedingungen gegeniiber der abiotischen Festbettlaugung mit Schwefelsdure
grofBe technologische Vorteile besitzt. Zundchst wurde die mikrobielle Laugung aber in Suspension
untersucht, um Erkenntnisse zur Kinetik und Effizienz dieses Laugungsprinzips zu gewinnen.

Bei der Suspensionslaugung mit dquimolaren Mengen Schwefelsdure bzw. Schwefel ist der Anteil
der solubilisierten toxischen Schwermetalle nach der Einstellung von Gleichgewichtsbedingungen -
das heiflt, nach einer ausreichend langen Laugungsphase - praktisch gleich (Abb. 72). Beziiglich der
Schwermetallsolubilisierung ist Schwefel also nicht weniger effektiv als eine entsprechende Menge
direkt zugegebener Schwefelsdure. Auch andere Komponenten wie z.B. Fe wurden mit H,SO,4 und
S in etwa gleichen Mengen geldst. Das laugende Agens beeinfluBt das Laugungsergebnis also nicht.

100 mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

. Laugung mit Schwefelsiure

m Laugung mit Schwefel
8O-~ L

0 300 600 900 1200 1500 1800

Schwefelsidure- bzw. Schwefel-Dosis [mmol/kg]

Abb. 72: Anteil solubilisierter Schwermetalle nach ldangerer Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit Schwefelsdure bzw. Schwefel (Sediment mit 20 g TS und H,SO4
bzw. S” in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Je mehr Schwefel bzw. Schwefelsdure dem Sediment zugesetzt wurden, um so groer war der Anteil
der solubilisierten toxischen Schwermetalle. Aus 6konomischen Griinden und wegen der verstirkten
Solubilisierung unerwiinschter Komponenten unter stark sauren Bedingungen sollte die Menge des
laugenden Agens aber nicht zu groB sein. Fiir Kleindalzig-Sediment haben sich 20 g/kg S° bewihrt.

Ein Vergleich der Laugungkinetik beider Prozesse macht auch Unterschiede deutlich (Abb. 73). Bei
der Suspensionslaugung mit Schwefelsdure gehen die Schwermetalle relativ schnell (fiir die techni-
sche Anwendung aber zu langsam) in Losung und das Solubilisierungsgleichgewicht ist nach etwa
drei Tagen erreicht. Die mikrobielle Oxidation des Schwefels zu Schwefelsdure erfordert dagegen
einige Zeit und die Schwermetalle gehen demzufolge verzogert und nur allmahlich in Losung.

0 mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

¢ mit 624 mmol H2SO4/kg
®  mit 624 mmol S°/kg

Zeit [Tage]

Abb. 73: Anteil solubilisierter Schwermetalle wéhrend der Suspensionslaugung von Kleindalzig-
Standardsediment mit Schwefelsdure bzw. Schwefel (Sediment mit 20 g TS und
12,5 mmol H,SO4 bzw. S%in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 25°C)

Die Geschwindigkeit der mikrobiellen Laugung wird in hohem Mafe von der Temperatur beeinfluf3t,
womit sich das Bioleaching durch die Wahl der richtigen Temperatur stark beschleunigen 146t. Das
Temperaturoptimum der autochthonen S°-oxidierenden Bakterien des Kleindalzig-Sediments betrigt
35°C. Bei dieser Temperatur dauert der Laugungsprozef3 nur etwa 10 Tage.

Direkten Untersuchungen der Schwefeloxidationskinetik zufolge werden die Schwefelkérner nur an
der Oberfldche oxidiert. Je groBer die Menge und damit auch die Oberfldche des zugesetzten Schwe-
fels war, um so schneller wurde der Schwefel zu Schwefelsdure oxidiert. Die dem Sediment zuge-
setzte Schwefelmenge wird jedoch von anderen Randbedingungen und der Okonomie bestimmt. Es
bestidnde jedoch die Moglichkeit, die reaktive Oberflache durch eine Verkleinerung der Schwefelpar-
tikel zu erhohen. Beispielsweise konnte man mikrobiell erzeugten Schwefel nutzen, der fiir gewohn-
lich feinkornig ist und z.B. in gro3en Mengen als Abfallstoff der Biogasentschwefelung anfillt.

Die Pufferkapazitit von Sedimenten beeinfluf3t ihre Laugbarkeit entscheidend. Prinzipiell sind auch
stark gepufferte Sedimente aus Kalkgebieten laugbar, wobei entsprechend viel laugendes Agens zu-
gesetzt werden muf}, damit der pH-Wert auf ein fiir die Metallsolubilisierung ausreichend niedriges
MaB absinkt. Dadurch steigen aber die Kosten und der Laugungsprozel3 wird unwirtschaftlich.
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4.4.4 Mikrobielle Laugung im Festbett

Motivation der Untersuchungen

Die Laugung im Festbett ist ein Erfordernis der Praxis. Versuche zur abiotische Festbettlaugung mit
Schwefelsdaure im Laborperkolator (Abschnitt 4.4.2) haben gezeigt, da die vererdeten Sedimente
unter diesen Bedingungen prinzipiell laugbar sind. Bei der abiotischen Festbettlaugung wird die als
laugendes Agens wirksame Schwefelsdure mit dem im Kreislauf gefiihrten ProzeBwasserstrom in die
Sedimentschiittung eingetragen. Je niedriger der pH-Wert und je grofer der Strom des zirkulieren-
den ProzeBwassers war, um so schneller wurde die zur Laugung erforderliche Sdure in das Festbett
eingebracht. Beide Parameter sind aber Restriktionen unterworfen: das ProzeBBwasser darf nicht zu
sauer und sein Strom nicht grof3er als die Durchléssigkeit des Festbetts sein. Die Beschleunigung des
Laugungsprozesses durch die Verringerung der Festbetthohe ist im technischen Maf3stab aus 6kono-
mischen Griinden untauglich. Eine kritische Bewertung der abiotischen Festbettlaugung am Beispiel
des Kleindalzig-Sediments zeigte, dal die Laugung unter praxisrelevanten Bedingungen viel zu lange
dauert, um wirtschaftlich zu arbeiten.

Die Erkenntnis, daf3 die Laugungsgeschwindigkeit im Festbett von der Geschwindigkeit des Sdure-
eintrags bestimmt wird, legte es nahe, die Schwefelsdure nicht von auflen in das Festbett einzu-
bringen, sondern die erforderliche Sdure in einem mikrobiellen Oxidationsprozef3 aus Schwefel in der
Sedimentschiittung zu erzeugen. Untersuchungen zur mikrobiellen Suspensionslaugung (Abschnitt
4.4.3) zufolge erfordert die Oxidation des Schwefels zu Schwefelsidure eine gewisse Zeit, die primér
von der Reaktionskinetik der mikrobiellen S°-Oxidation und weniger von verfahrenstechnischen
Parametern bestimmt wurde. Wenn man einmal von moglichen Transportlimitationen und thermi-
schen Effekten absieht, miillite die mikrobielle Laugung im Festbett ortsunabhingig und damit von
der Dimensionierung des Festbetts unabhéngig sein.

Die theoretisch abgeleiteten, potentiellen Vorteile der mikrobiellen Festbettlaugung sollten zunichst
im Labormalistab durch Messung nachgewiesen werden. Weiter sollte die Wirkung verschiedener
EinfluBgroBen auf den Laugungsverlauf getestet werden. Zu diesem Zweck wurde eine Reihe von
mikrobiellen Laugungsversuchen im Laborperkolator wie in Abschnitt 4.4.0 beschrieben durchge-
fiihrt. Bei allen Versuchen kam spontan vererdetes bzw. zielgerichtet konditioniertes Kleindalzig-
Sediment (Abschnitt 4.0) zur Anwendung, und als laugendes Agens wurde dem Sediment 20 g/kg S°
zugemischt. Obwohl sich bei der mikrobiellen Suspensionslaugung eine Temperatur von 35°C als
optimal erwiesen hatte, wurde im Festbett gewohnlich bei 25°C gelaugt.

Verlauf der mikrobiellen Festbettlaugung

Um zunichst eine gewisse Vorstellung von den bei der mikrobiellen Festbettlaugung ablaufenden
Prozessen zu erhalten, soll ein unter Standardbedingungen durchgefiihrter Versuch etwas ausfiihr-
licher dargestellt werden. Dazu wurde Kleindalzig-Sediment mit 1 kg Trockenmasse mit 20 g S° ver-
setzt, in den Feststoffreaktor gefiillt (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und bei einem Prozel3wasserstrom
von F = 20 I/m?/h, einem Luftstrom von 5 I/h und 25°C gelaugt.

Wie bei der Suspensionslaugung wurde der Schwefel von den autochthonen Bakterien des Sediments
zu Schwefelsiure oxidiert, wodurch der pH-Wert im Festbett relativ schnell abfiel. Die Anderung des
pH-Wertes wurde jedoch nicht unmittelbar in der Sedimentschiittung, sondern in dem das Festbett
verlassenden ProzeBwasser gemessen (Abb. 74). Die ProzeBwasserzirkulation fiihrte zu einem steti-
gen Austausch zwischen dem Porenwasser im Sediment und dem ProzeBwasser im Fliissigkeitsreak-
tor. Bei einem Volumen von jeweils 1 Liter Porenwasser und 1 Liter ProzeBwasser im Fliissigkeits-
reaktor und einem Strom von 0,15 1/h wurde die wilrige Phase im System alle 6,7 h einmal umge-
wilzt. Aufgrund der im Verhiltnis zur Reaktionsgeschwindigkeit schnellen Umwéilzung war der pH-
Wert des Prozelwassers im Fliissigkeitsreaktor und am Festbett-Ausgang fast gleich (Abb. 74).
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Nach ca. 20 Tagen war ein minimaler pH-Wert von ca. 2,8 erreicht, die Schwefeloxidation aber noch
nicht abgeschlossen. Das ist an einem weiteren Anstieg der elektrischen Leitfdhigkeit und des Sulfat-
und Metallgehaltes des ProzeBwassers zu erkennen (Abb. 74 bis 78).

pH-Wert elektr.Leitfihigkeit [mS/cm] 16
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Abb. 74: pH-Wert und elektrische Leitfihigkeit des Prozelwassers wihrend der Festbettlaugung
von Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel im Laborperkolator (Sediment mit 1 kg
TS und 20 g S°; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 1/m*/h; 25°C)
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Abb. 75: Schwermetalle im ProzeBwasser des Fliissigkeitsreaktors wihrend der Festbettlaugung
von Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel im Laborperkolator (Sediment mit 1 kg
TS und 20 g S°; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 1/m*/h; 25°C)
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Abb. 76: Schwermetallsolubilisierung wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sediment mit
20 g/kg Schwefel im Laborperkolator bzw. Schwermetallaustrag im Waschprozef3 (Sedi-
ment mit 1 kg TS und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m?/h; 25°C)
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Abb. 77: Metallsolubilisierung wéhrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg
Schwefel im Laborperkolator bzw. Metallaustrag im Waschprozel3 (Sediment mit 1 kg TS
und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m*/h; 25°C)

Durch die Versauerung des Sediments gingen die Schwermetalle zunehmend in Losung (Abb. 75).
Nach 42 Tagen Laugung wurde das Sediment zur Entfernung der solubilisierten Schwermetalle fiir
7 Tage mit insgesamt ca. 25 Liter Wasser gewaschen. Der Schwermetallgehalt des aus der Sediment-
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schiittung herauslaufenden Waschwassers nahm schnell ab (Abb. 75). Der etwas verzogerte Austrag
des Cu ist auf die stirkere Sorption dieses Metalls an der Sedimentmatrix zuriickzufiihren (vergleiche
Abschnitt 4.4.1).

Die Sulfat- und Metallgehalte der wiBrigen Phase wurden in Proben aus dem Fliissigkeitsreaktor ge-
messen. Es wurde angenommen, daf3 die ProzeBwasserzirkulation eine stetige Vermischung des im
System befindlichen Wassers bewirkt und daf} die MeBwerte das gesamte ProzeBwasser reprisentie-
ren. Die Prozewassergehalte wurden mit dem Prozewasservolumen und der Sedimentmasse im
System auf eine spezifische sedimentmassebezogene Solubilisierung umgerechnet (Abb. 76 bis 78).
Ebenso wurde aus den Gehalten und Volumina der Waschwisser ein akkumulativer, auf die Sedi-
mentmasse bezogener Austrag ermittelt.

Obwohl es bei der abiotischen Festbettlaugung problematisch war, die Schwefelsdure mit dem zirku-
lierenden Wasser in das Festbett einzubringen, war es keine Schwierigkeit, die solubilisierten Metalle
mit dem Waschwasser aus der Schiittung zu extrahieren. Bereits nach der Passage von etwa 3,5 Li-
tern Waschwasser waren mehr als 90 % der solubilisierten Schwermetalle ausgewaschen (Abb. 76).

Im Gegensatz zum Al verdnderten sich die Ca- und Mg-Gehalte des Prozelwassers wihrend der
Laugung nicht wesentlich. Das Sediment enthielt zwar groe Mengen CaSQO,, dessen Loslichkeit in
Wasser jedoch sehr begrenzt ist (ca. 2000 mg/l CaSO, mit 600 mg/l Ca). Durch den steigenden
Sulfatgehalt des ProzeBwassers nahm die CaSOs-Loslichkeit wihrend der Laugung weiter ab. Der
hohe CaSO4-Gehalt des Sediments wird im Waschprozel3 offensichtlich (stetiger Austrag von Ca und
Sulfat). Die Mobilitit des Mg wurde durch die Versauerung des Sediments nur wenig veridndert.

0 Sulfat [g/kg]
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Abb. 78: Sulfat in Losung wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg
Schwefel im Laborperkolator bzw. Sulfataustrag im Waschprozefl (Sediment mit 1 kg TS
und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m*/h; 25°C)

Das zusitzliche Ansduern des zirkulierenden ProzeBwassers mit Schwefelsaure auf pH 3,5 mit der
Absicht, die laugungsaktiven Bakterien des Sedimens zu stimulieren, beschleunigte die Laugung nur
unwesentlich [LOSER et al. 19994, 1999B].
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Einfluf der Temperatur

Die Temperatur hat einen gro3en Einfluf} auf die Geschwindigkeit der mikrobielle Laugung. Die bei
der Suspensionslaugung erzielten Ergebnisse (Abschnitt 4.4.3) sollten fiir die mikrobielle Festbett-
laugung bestitigt werden. Dazu wurde Kleindalzig-Sediment mit 1 kg Trockenmasse mit 20 g S°
versetzt, in den Feststoffreaktor gefiillt (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und bei einem ProzeBwasserstrom
von F = 20 I/m?/h, einem Luftstrom von 5 I/h und verschiedenen Temperaturen gelaugt.

Die gewihlten Laugungstemperaturen von 10, 20 bzw. 30°C liegen auflerhalb des optimalen Berei-
ches der laugungsaktiven Bakterien im Kleindalzig-Sediment. Bei der Wahl der Laugungstemperatu-
ren wurde in Anlehnung an Erfahrungen aus der biologischen Bodensanierung [ZEHNSDORF et al.
1999] davon ausgegangen, daf} die Sedimenttemperatur in der Praxis eher niedrig ist und hohe Tem-
peraturen nur durch eine kostenintensive Erwidrmung des Sediments erreicht werden konnen. Bei der
Schwefeloxidation wird aber im Sedment zeit- und volumenbezogen viel mehr Wirme produziert als
beim biologischen Kohlenwasserstoffabbau im Boden und das Sediment erwirmt sich stark (siehe
Pilotversuche in Abschnitt 5.2). Das wurde jedoch erst spiter festgestellt.

Je hoher die Temperatur war, um so schneller versauerte das Sediment durch eine beschleunigte
Schwefeloxidation (Abb.79). Dies fiihrte dann zu einer schnelleren Akkumulation des Sulfates und
der toxischen Schwermetalle im zirkulierenden ProzeBwasser. Die im Vergleich zur Suspensionslau-
gung etwas anderen Solubilisierungskinetiken resultieren wohl aus MeBfehlern.

Ahnlich wie bei der Suspensionslaugung gab es auch bei der Festbettlaugung eine voriibergehende
Verlangsamung des Versauerungsprozesses, was als eine pH-induzierte Verianderung des Mikroor-
ganismenkonsortiums gedeutet wurde. Bei 10°C kam die Laugung nach Erreichen eines pH-Wertes
von 3,6 fast vollkommen zum Erliegen; eventuell war diese Temperatur fiir die Entwicklung der
stirker saure Bedingungen bevorzugenden Mikroorganismen zu gering. Ahnliches wurde mit S’-hal-
tigem Sediment in nicht perkolierter Schiittung bei 4°C beobachtet, wobei der pH-Wert von 3,6 erst
nach ca. 100 Tagen erreicht wurde.

6 pH-Wert Festbett-Ausgang
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Abb. 79: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wihrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur im Labor-
perkolator (Sediment mit 1 kg TS und 20 g S insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 1/m?/h)



92

Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Abb. 80:

Abb. 81:

100

0 Sulfat in Losung [g/kg]

40

30

20

10

i i Temperatur
———————————— S m 10C

Zeit [Tage]

50

Sulfat im ProzeBwasser wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sediment mit
20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur im Laborperkolator (Sediment mit

1 kg TS und 20 g S%; insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m*/h)

mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

i Temperatur
m 10°C

Zeit [Tage]

Anteil solubilisierter Schwermetalle wéahrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlicher Temperatur im Laborperkolator (Sedi-

ment mit 1 kg TS und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 1/m?/h)
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Einfluf des zirkulierenden Prozefiwasserstromes

Bei der abiotischen Festbettlaugung mit Schwefelsdure war das zirkulierende ProzeBwasser fiir den
Saureeintrag in die Sedimentschiittung essentiell (siche Abschnitt 4.4.2). Je hoher der flichenbezoge-
ne ProzeBwasserstrom war, um so schneller erfolgte die Laugung. Bei der mikrobiellen Festbettlau-
gung wird die Schwefelsdure nicht von auflen zugefiihrt, sondern direkt im Festbett erzeugt. Damit
konnte man bei dieser ProzeBfithrung wihrend der Laugung theoretisch ganz auf die Prozewasser-
zirkulation verzichten, wenn man einmal von einer anfinglichen Befeuchtung des Sediments absieht.

Um den Einflu} der ProzeBwasserperkolation auf die mikrobielle Festbettlaugung zu untersuchen,
wurde Kleindalzig-Sediment mit 1 kg Trockenmasse mit 20 g S” versetzt, in den Feststoffreaktor ge-
fiillt (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und bei einem Luftstrom von 5 I/h, einer Temperatur von 25°C und
verschiedenen Prozelwasserstromen gelaugt. Um in allen Versuchen bei der gleichen Sediment-
feuchte zu laugen, wurde zunichst einheitlich mit 20 Liter/m?/h perkoliert bis die Wasserhaltekapazi-
tat des Festbetts erreicht war und erstes Sickerwasser austrat (nach etwa 3 h bei einer Sediment-
feuchte von 50 %). Erst dann wurde der versuchsspezifische Perkolationsstrom eingestellt.

Eine direkte Verfolgung des Laugungsprozesses im Festbett war nicht moglich, weil sich im Festbett
keine MeBfiihler befanden und wihrend der Laugung auch keine Proben aus dem Festbett entnom-
men wurden. Damit gaben allein die Verdnderungen des im Kreislauf gefiihrten ProzeBwassers Aus-
kunft iiber den zeitlichen Verlauf der Laugung in der Schiittung. Der pH-Wert des Prozel3wassers
wurde sowohl am Festbettreaktor-Ausgang als auch im Fliissigkeitsreaktor gemessen, wéhrend die
Proben fiir die Analyse mittels ICP-AES nur dem Fliissigkeitsreaktor entnommen wurden.

6 pH-Wert Festbett-Ausgang
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Abb. 82: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wéhrend der Festbettlaugung von
Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlichen Proze3wasserstromen im
Laborperkolator (Sediment mit 1 kg TS und 20 g S’; insgesamt 2 1 Wasser/kg; 25°C)

Von den insgesamt 2 Liter Wasser im System befanden sich je 1 Liter Wasser im Festbettreaktor (als
Porenwasser des Sediments) und im Fliissigkeitsreaktor. Je kleiner der Perkolationsstrom war, um so
langsamer wurde das Wasser zwischen beiden Reaktoren ausgetauscht. Beim grofften Strom von
80 Liter/m*/h (600 ml/h) dauerte ein vollstindiger Austausch theoretisch 1,66 h, wihrend im Fall des
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kleinsten Stromes von 1 Liter/m*h (7,5 ml/h) dafiir 133 h bendtigt wurden. Bei einem groBen Pro-
zeBwasserstrom wird das Wasser in beiden Reaktoren so intensiv ausgetauscht, dafl sich durch rdum-
lich differenzierte Prozesse herausbildende Konzentrationsunterschiede laufend abgebaut werden. Bei
einem kleinen ProzeBwasserstrom ist das nicht mehr gegeben und das Proze3wasser im Fliissigkeits-
reaktor gibt nur bedingt (d.h. zeitlich verzogert) Auskunft {iber das aktuelle Geschehen im Festbett.
Gleiches gilt auch fiir das Sickerwasser am Festbettausgang.

Je kleiner der ProzeBwasserstrom war, um so langsamer fiel der pH-Wert am Festbettausgang und
um so mehr wurde die Laugung scheinbar verzogert (Abb. 82 bis 84). Es ist jedoch zu beriicksichti-
gen, dall sowohl das Sulfat in Losung als auch die solubilsierten Schwermetalle auf der Basis der
Analysen des ProzeBwassers im Fliissigkeitsreaktor und der Annahme einer homogenen walrigen
Phase berechnet wurden. Je kleiner der Perkolationsstrom war, um so weniger repriasentierte das
ProzeBwasser im Fliissigkeitsreaktor die gesamte wilrige Phase im System und um so weniger ent-
sprachen die berechneten Daten dem wirklichen Laugungsverlauf im Festbett. Tatsidchlich war die
Laugung im Festbett beim kleinsten Perkolationsstrom schon viel weiter fortgeschritten als es die
Abbildungen 83 und 84 vorgeben. Die Analyse der gelaugten und gewaschenen Sedimente lieferte
einen nahezu identischen Anteil solubilisierter Schwermetalle zwischen 63 und 67 % und einen
praktisch einheitlichen S°-Restgehalt von 2 bis 4 % der eingesetzten Menge.

In einem von SEIER [1999] durchgefiihrten Laugungsversuch ohne ProzeBwasserperkolation verén-
derte sich das ProzeBwasser im Fliissigkeitsreaktor wihrend Laugung iiberhaupt nicht, obwohl der
Anteil der solubilisierten Schwermetalle am Ende der Laugung 58 % betrug (aus den Daten der
Waschwasseranalyse berechnet).

Verglichen mit der abiotischen Festbettlaugung mit Schwefelsaure (Abschnitt 4.4.2) hatte der Perko-
lationsstrom bei der mikrobiellen Festbettlaugung keinen wirklichen Einfluf3 auf das Laugungsge-
schehen. Die scheinbare Beeinflussung des Laugungsverlaufs beruhte wohl auf einer, mit der Verklei-
nerung des Perkolationsstromes zunehmenden Inhomogenitit der wiarigen Phase im System.
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Abb. 83: Sulfat in Losung wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg
Schwefel bei unterschiedlichen ProzeBwasserstromen im Laborperkolator (Sediment mit
1 kg TS und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; 25°C)
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Abb. 84: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von Kleindalzig-Sedi-
ment mit 20 g/kg Schwefel bei unterschiedlichen ProzeBwasserstromen im Laborperkola-
tor (Sediment mit 1 kg TS und 20 g S”; insgesamt 2 1 Wasser/kg; 25°C)

Einfluf der Sedimenteigenschaften

Frisch gebaggertes Sediment ist schlammig-pastos, praktisch undurchlissig und folglich fiir die Fest-
bettlaugung ungeeignet. Durch vorherige Konditionierung mit Pflanzen kann die Sedimentstruktur
jedoch so verdndert werden, dal das Material wasser- und luftdurchldssig und damit im Festbett
laugbar wird. Um die Laugbarkeit konditionierter Sedimente zu bewerten, wurde fiir 6 Monaten mit
Schilf (Phragmites australis) konditioniertes bzw. durch sechsjidhrige Lagerung im Freien spontan
vererdetes Sediment aus der Geschiebefalle Kleindalzig unter identischen Bedingungen im Laborper-
kolator gelaugt. Dazu wurde Sediment mit 1 kg Trockenmasse mit 20 g S” versetzt, in den Feststoff-
reaktor gefiillt (Schiitthohe Ah ca. 0,3 m) und bei einem Luftstrom von 5 I/h, einer Temperatur von
25°C und einem ProzeBwasserstrom von 20 1/m*/h gelaugt. Konditioniert wurde das 1997 gebagger-
te Sediment in einer Pilotversuchsanlage [ZEHNSDORF 1997].

Obwohl die Sedimente der Geschiebefalle Kleindalzig zu unterschiedlicher Zeit entnommen und auf
verschiedene Weise vorbehandelt wurden, verlief ihre Laugung sehr dhnlich. Allein im pH-Wert-
Verlauf zeigten sich gewisse Abweichungen (Abb. 85), die sich mit Unterschieden in der Pufferkapa-
zitdt der zwei Sedimente erkldren lassen. Wihrend das 1993 gebaggerte und im Absetzbecken
zwischengelagerte Sediment 15,7 g/kg Ca enthielt, waren im 1997 gebaggerten und mit Schilf kon-
ditionierten Sediment nur 10,6 g/kg Ca enthalten. Der geringere Ca-Gehalt des konditionierten
Sediments hatte eine schnellere und etwas stirkere Versauerung zur Folge. Durch den geringeren
pH-Wert am Ende der Laugungsphase war dann auch der Sulfatgehalt in der Losung und der Anteil
der solubilisierten Schwermetalle etwas hoher (Abb. 86 und 87).

Die mikrobielle Festbettlaugung des 6 Monate konditionierten Sediments verlief also ebenso erfolg-
reich wie die Laugung des 6 Jahre abgelagerten Sediments. Kleine Unterschiede resultierten allein
aus dem zeitlich schwankenden Mineralbestand des Kleindalzig-Sediments. Die etwas geringere
Durchléssigkeit des konditionierten Sediments stellte keinen Nachteil dar, weil die Geschwindigkeit
der mikrobiellen Festbettlaugung anders als bei der abiotischen Festbettlaugung praktisch unabhéngig
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vom Perkolationsstrom ist. Beim Bioleaching spielt die Perkolation allein im Waschprozef3 zur Ent-
fernung der solubilisierten Schwermetalle eine Rolle. Dafiir sind jedoch keine groflen ProzeBwasser-
strome erforderlich (siehe Abschnitt 5.2).

6 pH-Wert Festbett-Ausgang
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Abb. 85: pH-Wert des ProzeBwassers am Ausgang der Schiittung wihrend der Festbettlaugung von
unterschiedlichem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel im Laborperkolator (Sedi-
ment mit 1 kg TS und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m?/h; 25°C)
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Abb. 86: Sulfat in Losung wihrend der Festbettlaugung von unterschiedlichem Kleindalzig-Sedi-
ment mit 20 g/kg Schwefel im Laborperkolator (Sediment mit 1 kg TS und 20 g S’; insge-
samt 2 | Wasser/kg; F =20 l/mz/h; 25°C)
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Abb. 87: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von unterschiedlichem
Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel im Laborperkolator (Sediment mit 1 kg TS
und 20 g S% insgesamt 2 1 Wasser/kg; F = 20 I/m*/h; 25°C)

Bewertung der mikrobiellen Festbettlaugung

Wenn man die laugungswirksame Schwefelsdure nicht von aulen zufiihrt, sondern aus elementarem
Schwefel erzeugt, spielen Transportphdnomene nur noch eine geringe Rolle und die Laugungskinetik
wird primér von der Mikrobiologie bestimmt. Weil sich die mikrobiellen Prozesse im Festbett und in
Suspension nicht wesentlich voneinander unterscheiden, verlduft die Laugung sehr dhnlich (Abb. 88).
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Abb. 88: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Laugung von Kleindalzig-Sediment mit
20 g/kg Schwefel bei 25°C (im Schiittelkolben bzw. im Laborperkolator)
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4.5 Aufbereitung der ProzeBwésser

4.5.1 Alkalisierungsverfahren

Motivation der Untersuchungen

Die Bioleaching-ProzeBwisser sind durch ein breites Spektrum von gelosten Schwermetallen, hohe
Sulfatgehalte und niedrige pH-Werte im Bereich von 2 bis 3 charakterisiert. Sie dhneln damit schwer-
metallbelasteten Sauerwissern aus pyrithaltigen Bergbaumaterialien (Acid Rock Drainage). Vor dem
Einleiten in den Vorfluter miissen sie entsprechend den Anforderungen der Abwasserverordnung
[ABWV 1997] gereinigt werden.

Ublicher Stand der Technik zur Aufreinigung schwermetallhaltiger schwefelsaurer Industrieabwisser
sind Féllungsverfahren [HARTINGER 1977, 1985]. Als Féllungsmittel werden Sulfide, Carbonate oder
Hydroxide verwendet. Die geringste Loslichkeit haben die Schwermetallsulfide. Die Sulfidfidllung ist
pH-abhingig und nur schwer zu steuern. Weitere Probleme entstehen durch die Toxizitdt der sul-
fidischen Fillungsmittel, niedrige Geruchsschwellenwerte, schlecht sedimentierbare und filtrierbare
Féllungsschlamme und die leichte Oxidierbarkeit der Metallsulfide zu 16slichen Sulfaten. Aufgrund
dieser gravierenden Nachteile wurde auf Untersuchungen zur Aufbereitung der Bioleaching-Prozef3-
wisser durch Sulfidfillung verzichtet.

Vorrangiges Ziel der Untersuchungen war es, die Alkalisierungsverfahren im Labor- und Pilotmalf3-
stab zu testen. Insbesondere wurde die Effektivitit der Fallungsmittel Ca(OH),, NaOH und CaCOs
bestimmt [SEIDEL et al. 2002]. Die Ergebnisse bilden die Basis fiir die Bewertung des in Abschnitt
4.5.2 vorgestellten elektrochemischen Aufarbeitungsverfahrens [FISCHER et al. 2002].

Fdllungsversuche im Labormafstab

Prozefwasser und Methodik

Das ProzeBwasser fiir die Untersuchungen zur Féllung im Labormafstab stammte aus einem Lau-
gungsversuch in der Feldversuchsanlage Kleindalzig. Das Sediment fiir diesen Versuch wurde 1997
aus der Geschiebefalle gebaggert und fiir 6 Monate mit Helophyten konditioniert [ZEHNSDORF 1997,
LOSER et al. 1999c]. Konditioniertes Sediment mit 17 t Trockenmasse wurde mit einem Zusatz von
2 % Schwefel im perkolierten Festbett gelaugt [SEIDEL 1999D]. Nach 59 Tagen Laugung wurde dem
System eine groflere Menge ProzeBBwasser entnommen (im folgenden mit KD bezeichnet). Der etwas
schwankende Metall- und Sulfatgehalt resultiert aus dem Einsatz unterschiedlich gelagerter Chargen.

Die Alkalisierung im Labor erfolgte durch Zugabe des Faillungsmittels zu jeweils 100 ml ProzeBwas-
ser. Teils wurde zusitzlich Fe(Il) in Form von 0,1 M FeSO4-Losung zugesetzt. Die Féallungsschlam-
me wurden fiir gewohnlich nach 1 h abzentrifugiert und bei 105°C getrocknet. Die Mengen an
Feuchtschlamm und Schlammtrockensubstanz wurden gravimetrisch erfaf3t. Die Metalle und das Sul-
fat in der wélrigen Phase wurde mittels ICP-AES analysiert. Der Metallgehalt von Féllungsschlam-
men wurde durch Konigswasseraufschluf3 gemadfl DIN 38414-S7 und ICP-AES bzw. durch Schmelz-
aufschlufl mit Li;B4O7 und Rontgenfluoreszenzanalyse (RFA) bestimmt.

In den Féllungsversuchen im Labormaf3stab wurden folgende Fallungsmittel getestet:

— Ca(OH); in Pulverform als sogenanntes Kalkhydrat (Merck) oder suspendiert als sogenannte
Kalkmilch (Ca(OH),-Gehalt 18 %, Brenntag GmbH, Miilheim/Ruhr)

NaOH als 1 M Losung

CaCOs als Feinkalk (Merck) oder als Bernburger Kalk unterschiedlicher Kérnung (Schwenk Ze-
ment Bernburg GmbH & Co.KG, Nienburg)

VNS
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Alkalisierung mit Ca(OH);

Zunachst wurden zur Alkalisierung unterschiedliche Mengen pulverformiges Kalkhydrat (Merck)
ohne bzw. unter Zusatz von 0,01 M Fe* in ProzeBwasser suspendiert. Fe(Il) soll als Flokkulant wir-
ken sowie Cr(VI)-Ionen zu leicht fillbarem Cr(Ill) reduzieren. In der Praxis wird als Fallungsmittel
Kalkmilch verwendet. Kalkmilch ist einfach dosierbar und reagiert wegen der hohen Dispergierung
des Ca(OH); schnell. In Laborversuchen wurde deshalb auch die Wirkung technischer Kalkmilch ge-
testet.
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Abb. 89: ProzeBwasser (KD) nach der Alkalisierung mit Ca(OH),
A: pH-Wert und Metallgehalt 1 h nach Fillung mit Kalkhydrat ohne bzw. mit Fe(Il)-Zusatz
B: pH-Wert und Sulfatgehalt 1 h nach Féllung mit Kalkhydrat
C: pH-Wert nach unterschiedlich langen Fillungszeiten mit Kalkmilch
D: EinfluB3 des pH-Wertes auf die Metallgehalte 1 h nach Fillung mit Kalkmilch

Die Schwermetalle wurden mit Kalkhydrat aus dem ProzeBwasser bei pH 9 bis 11 nahezu vollstindig
ausgefillt (Abb. 89A). Der Ca(OH);-Einsatz betrug dabei 10 bis 12 g/I. Bei pH-Werten > 11 beginnt
die Riicklosung von Schwermetallen. Die Fe(Il)-Dosierung verbesserte die Fillung der Schwermetal-
le bei pH > 9,5 nur geringfiigig. Ein positiver Einfluf} des Fe(Il) auf die Cr-Entfernung war nicht er-
kennbar, da das Cr nach Fillung bereits ohne Fe(II)-Zusatz unter der Nachweisgrenze (0,06 mg/l)
lag. Der Sulfatgehalt nahm mit steigender Fillungsmitteldosierung ab (Abb. 89B). Der bei starker
Alkalisierung noch vorhandene Restgehalt von 1,6 g/l entspricht der Sittigungskonzentration von
CaSOy, in Wasser.

Die Ergebnisse der Kalkmilchfdllung sind in Abbildung 89C und 89D dargestellt. Der Einfluf3 der
Reaktionsdauer auf den pH-Wert bei unterschiedlichen Kalkmilchgaben ist gering (Abb. 89C). Eine
Reaktionszeit von 0,5 h ist somit ausreichend. Der optimale pH-Bereich fiir die Fillung der Schwer-
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metalle liegt zwischen 9 und 10 (Abb. 89D). Al wird bereits im Neutralbereich vollstindig gefillt. Ab
pH 11 beginnt die Riicklésung von Al, Zn und Cu in Form von Hydroxokomplexen.

Alkalisierung mit NaOH

Die Alkalisierung des ProzeBwassers erfolgte mit 1 M NaOH. Der Einflufl des aus unterschiedlichen
NaOH-Zugaben resultierenden pH-Wertes auf den Metallgehalt des Proze3wassers zeigt Abb. 90.
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Abb. 90: pH-Wert und Metallgehalt des ProzeBwassers (KD) 1 h nach Alkalisierung mit NaOH

Der optimale pH-Bereich fiir die Schwermetallfdllung mit NaOH liegt zwischen pH 8 und 9. Al wird
bereits im Neutralbereich, Mn erst bei pH 9 bis 10 weitgehend gefillt. Bereits ab pH > 9 kommt es
zur teilweisen Wiederauflosung der gefillten Hydroxide von Zn, Cu und Al. Das Sulfat verbleibt fast
vollstidndig in der Losung. Der pH-Wert der alkalischen Suspensionen nimmt bei ldngerem Stehen
infolge der Carbonatbildung durch CO,-Absorption aus der Luft deutlich ab. Alkalisierte ProzeBwis-
ser sollten daher nicht fiir lingere Zeit an der Luft gelagert werden, um eine Nachfédllung bzw. Riick-
16sung von Schwermetallen zu vermeiden.

Neutralisation mit CaCO3

Bei der sogenannten Carbonat-Fillung hingt der Metallgehalt in der Losung vom Loslichkeitspro-
dukt der Carbonate ab. In der Praxis wird als Fallungsmittel Na,CO3; oder ein Gemisch aus Na,COs
und NaOH eingesetzt. Der Abreicherungsgrad an Schwermetallen ist dhnlich wie bei der Hydroxid-
fiallung, eine Reduzierung des Sulfatgehaltes ist beim Einsatz von Na,COj3 jedoch nicht méglich.

In Labortests wurde CaCO; als kostengiinstige Alternative getestet, um die Moglichkeit einer Ab-
trennung der Hauptfracht der Schwermetalle und des Sulfates aus stark sauren Wissern auszuloten.
Als Fillungsmittel diente Feinkalk (Merck) und Bernburger Kalk unterschiedlicher Koérnung.

Bei Fiéllungsmitteldosen von = 8 g/l Feinkalk (Merck) stellte sich nach 24 h Reaktion ein pH-Wert
von 7,1 ein (Abb. 91A). Unter diesen Bedingungen wurden Al praktisch vollstindig, Cu, Zn, Ni und
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Cd zu 99, 98, 96 bzw. 58 %, aber Mn und Mg nicht gefillt (Abb. 91B). Fiir Zn, Cd und Co wurden
die Grenzwerte fiir industrielle Abwisser nach der Abwasserverordnung iiberschritten.
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Abb 91: ProzeBwasser (KD) nach der Alkalisierung mit CaCOs3
A: pH-Wert nach unterschiedlich langer Fillung mit Feinkalk (Merck)
B: Metallgehalt 24 h nach Fillung mit Feinkalk (Merck)

C: Metallgehalt nach unterschiedlich langer Féllung mit Bernburger Kalk (Feinkalk: < 63 um;
Grobkalk: 2 bis 3,15 mm)

D: Sulfatgehalt nach unterschiedlich langer Fillung mit Bernburger Kalk (Feinkalk: < 63 um;
Grobkalk: 2 bis 3,15 mm)

Da die Loslichkeit des CaCOs im Wasser gering ist, wird die Kinetik der Metallfallung primér von
der Geschwindigkeit des Stofftransports an der Phasengrenzflache bestimmt. Der Einflufl der Kor-
nung des Kalkes auf die Kinetik der Metall- und Sulfatfallung wurde am Beispiel von Bernburger
Kalk untersucht. Je feiner das Material war, um so groBer war die wirksame Oberfliche und um so
schneller wurden die Metalle und das Sulfat gefillt (Abb. 91C und 91D). Beim Einsatz von Grobkalk
waren erheblich hohere Dosierungen und ldangere Reaktionszeiten erforderlich, um annidhernd gleiche
Abscheidungsgrade fiir die Metalle zu erreichen. Fiir die Sulfatfidllung war das Gleichgewicht auch
nach 4 Tagen noch nicht erreicht.

Menge und Zusammensetzung der Fdllungsschldmme

Abbildung 92 zeigt die bei der Alkalisierung von ProzeBwasser mit NaOH, Kalkmilch (nach 0,5 h)
und CaCOs (nach 24 h) gebildeten Mengen Fillungsschlamm in Abhingigkeit des in den Ansétzen
jeweils vorliegenden pH-Wertes. Die Mengenangabe entspricht der Masse des in einem Liter Prozef3-
wasser enthaltenen und bei 105°C getrockneten Schlammes.
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Féllungsschlamm [g/1]

25

pH-Wert

Abb. 92: Menge des Fillungsschlamms in Abhingigkeit des pH-Wertes des ProzeBwassers (KD)
nach Alkalisierung mit NaOH, Ca(OH), bzw. CaCO3

Bei der Alkalisierung mit NaOH fielen bei pH 8 bis 9 zwischen 10 und 13 g/l Schlamm-TS an. Der
Schlamm war sehr wasserhaltig und sedimentierte nur langsam. Die Masse des feuchten Schlammes
betrug das 16-fache der Trockenmasse, obwohl der Schlamm bereits durch Zentrifugation verdichtet
worden war. Diese Beobachtung deckt sich mit Erfahrungen von SCHUSTER et al. [1992], wonach
beim Einsatz von NaOH volumindse, schwer sedimentierbare Hydroxidschlimme entstehen.

Bei der Alkalisierung mit Kalkmilch fielen im pH-Bereich von 9 bis 10 etwa 16 g/l Schlamm-TS an.
Die Masse des feuchten Schlammes war etwa 10-mal so groB3. Einer effektiven Entwisserung der
schwermetallhaltigen Gipsschlimme kommt somit aus Kostengriinden Bedeutung zu. Eine weit-
gehende Entwisserung kann in Filterpressen erreicht werden. Fiir die Entwésserung auf 50 % Rest-
feuchte werden Pref3zeiten von < 1 h angegeben [SCHUSTER et al. 1996].

Zur Neutralisation des ProzeBwassers mit CaCO; waren 8 g/l Kalk erforderlich. Bei einer optimalen
Kalkdosierung fielen 14 g/l Schlamm-TS bzw. 50 g/l feuchtes Produkt an. Eine Uberdosierung &n-
derte zwar den pH-Wert nicht, erhohte aber den Schlammanfall durch unverbrauchten Kalk.

Tabelle 11 enthilt die Gehalte ausgewihlter Metalle in den Féllungsschlammen nach der Alkalisie-
rung von ProzeBwasser mit NaOH, Ca(OH), bzw. CaCOj3 unter optimalen Féllungsbedingungen. Die
sehr wasserreichen Schlimme aus der NaOH-Fillung enthielten etwa 10 % Schwermetalle und gro3e
Mengen geloster Salze (insbesondere Na,SO4). Bei der Féllung mit Ca(OH),; und CaCOs; enthielten
die Schlamme 6 bis 7 % Schwermetalle, wobei Zn (4 bis 6 %), Mn (0,3 bis 1,2 %) und Ni (0,2 bis
0,3 %) dominierten. Aulerdem war in den Schlammen viel Al und Mg enthalten. Hauptbestandteil
der Schldamme aus der Ca(OH),- und CaCOs-Fillung war Gips (bis zu 70 % CaSOy).
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Tab. 11: Menge und Metallgehalt des Féllungsschlamms 1 h nach der Alkalisierung des Prozelwas-
sers (KD) mit NaOH, Ca(OH), bzw. CaCOs

MeBgrofie Art und Dosierung des Fiillungsmittels

NaOH Ca(OH), Ca(OH), CaCoO;

(1 M Losung) (Kalkhydr., Merck) (Kalkmilch) (Feinkalk, Merck)

8,0 g/l 10 g/l 10,8 g/1 10 g/l
Schlamm-TS [g/l] 12,0 23,1 15,7 18,9
Zn [mg/kg] 78200 40500 42300 53900
Ni [mg/kg] 4750 2450 2480 3250
Cu [mg/kg] 1600 827 563 432
Cd [mg/kg] 550 208 213 215
Cr [mg/kg] 129 54 52 68
Pb [mg/kg] 41 16 22 28
Co [mg/kg] 674 270 260 357
Fe [mg/kg] 1200 510 460 528
Mn [mg/kg] 22100 11000 12000 3300
Ca [%] 1,4 17,1 21,0 19,7
Al [%] 8,0 3,7 4,1 10,0
Mg [%)] 6,9 4,5 4.9 0,7
SO, [%] 24,1 44 4 48,1 37,8

1) Dosierung angegeben als Trockenmasse des Féllungsmittels pro Liter ProzeBwasser

Alkalisierung von Prozefwdiissern in der BIOLEA-Pilotanlage

In der Versuchsanlage BIOLEA wurden Weille-Elster-Sedimente aus der Geschiebefalle Kleindalzig
durch mikrobielle Festbettlaugung behandelt (siehe Abschnitt 5.2) und die anfallenden schwermetall-
haltigen ProzeBwésser durch Alkalisierung mit Kalkmilch aufbereitet. Das niher untersuchte Prozef3-
wasser (im folgenden als HF bezeichnet) stammte aus dem Versuch HF1/01, bei dem mehrere Jahre
abgelagertes Sediment mit 1000 kg TS unter Zusatz von 20 g/kg S fiir 42 Tage gelaugt und an-
schlieBend mit 10 x 1 m®> Wasser gewaschen wurde [SZEWCZYK 2001, LOSER et al. 2002A].

Das in der Waschphase anfallende schwermetallhaltige ProzeBwasser wurde vor Ort durch Alkalisie-
rung mit Kalkmilch (mit 18 % Ca(OH),, Brenntag GmbH, Miilheim/Ruhr) aufbereitet, wobei in jeder
Fillung die Wisser zweier Waschzyklen vereinigt wurden. Die ProzeBwésser wurden in einem Riihr-
reaktor mit soviel Kalkmilch versetzt, dal der pH-Wert nach Gleichgewichtseinstellung 9 bis 10
betrug. Dann wurden die wiBrige Phase und der Féallungsschlamm durch Sedimentation voneinander
getrennt, das Wasser abgezogen und der Schlamm in einer Kammerfilterpresse weiter entwéssert.
Die angewandten Analysenverfahren sind bei den Fallungsversuchen im LabormafBstab erldutert.

Die Ergebnisse aus der Alkalisierung der Prozewisser sind in Tabelle 12 zusammengefal3t. Der Me-
tall- und Sulfatgehalt des Waschwassers nahm mit zunehmender Zahl der Wischen stetig ab. Mit
Ausnahme von Mn wurden die Schwermetalle stets bis zur Nachweisgrenze der ICP-AES gefillt.
Die Grenzwerte nach ABWV [1997, Anhang 40] wurden fiir alle Schwermetalle unterschritten, wenn
man die Richtlinien fiir die Einleitung industrieller Abwésser zugrundelegt. Diese betragen 2000 pg/1
Zn, 500 pg/l Ni, 500 pg/l Cu, 200 pg/l Cd, 500 pg/l Cr bzw. 500 pug/l Pb. Der Sulfatgehalt wurde
auf 1600 bis 2000 mg/1 reduziert.

Zur Alkalisierung des Waschwassers mit einem Gesamtvolumen von 10 m® wurden insgesamt 119 kg
Kalkmilch mit 21,4 kg Ca(OH), benotigt. Insgesamt fielen 263 kg Feuchtschlamm (PreBriickstinde)
bzw. 69 kg Schlamm-TS an. Die getrockneten Schlimme enthielten 2 bis 4 % Zn, 0,6 bis 1,2 % Mn,
0,2 bis 0,3 % Ni, sowie bis zu 0,25 % Cu. Bezogen auf die Masse des im Laugungsversuch behan-
delten Sediments betrug der Anfall an Féallungsschlamm 6,9 %.
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Tab. 12: pH-Wert, Metall- und Sulfatgehalt von ProzeBwissern (HF) aus einem Laugungsversuch
in der BIOLEA-Pilotanlage Hirschfeld vor und nach der Alkalisierung mit Ca(OH), und
Menge des gebildeten Fillungsschlamms (Kalkmilch auf reines Ca(OH), umgerechnet)

MeBgroBie ProzeBwasser vor und nach der Fillung mit Kalkmilch

1. + 2. Wische | 3. + 4. Wische | S. + 6. Wiische | 7. + 8. Wiische

5,2 g/l Ca(OH),| 1,8 g/l Ca(OH),| 0,9 g/l Ca(OH),| 1,6 g/l Ca(OH),

vor nach vor nach vor nach vor nach

pH-Wert 3,4-371 9,30 | 4,2-4,3] 9,45 |3,9-40] 9,37 |4,3-44] 10,3
Zn [mg/1] 437 | <0,04] 138 | <0,04] 43,1 | <0,04] 36,2 | <0,04
Ni [mg/1] 31,5 | <0,05] 10,1 | <0,05] 3,5 <0,05] 3,2 | <0,08
Cu [mg/1] 12,7 0,07] 48 | <0,04] 1,8 | <0,04] 24 | <0,04
Cd [mg/1] 4,1 <0,08] 14 | <0,08] 0,54 | <0,08] 0,51 | <0,08
Cr [mg/1] 32 | <0,05] 0,88 | <0,05] 0,30 | <0,05] 042 | <0,05
Pb [mg/1] 041 | <0,10] 0,11 | <0,10| <0,10] <0,10] <0,1 | <0,10
Co [mg/1] 47 | <0,04] 1,5 | <0,04] 0,54 | <0,04] 0,52 | <0,04
Fe [mg/1] 27,2 | <0,04] 58 | <0,04] 049 | <0,04] 4,0 | <0,04
Mn [mg/1] 117 0,201 32,8 | <0,02] 10,9 0,05] 9,6 | <0,02
Ca [mg/1] 288 | 719 306 | 882 220 | 763 147 | 713
SO~ [g/1] 6,15 1,64 | 2,18 1,97 1,16 1,69 1,20 1,55
Schlamm "  [kg/m’] - 56,7 - 28,8 - 11,8 - 18,9
Schlamm-TS [kg/m’] - 18,0 - 6,2 - 2,1 - 6,3

1) Feuchtmasse

Bewertung der Effektivitiit der Fiillungsmittel

Metallentfernung

Abbildung 93 zeigt den Schwermetallgehalt im ProzeBwasser nach der Alkalisierung mit verschiede-
nen Fillungsmitteln in Abdngigkeit der Menge des eingesetzten Fallungsmittels bzw. des pH-Wertes
der wiBrigen Phase nach der Fillung.

Mit Ca(OH), werden bei pH 9 bis 10 alle hydroxidisch féllbaren Schwermetallionen als schwer 16s-
liche Metallhydroxide bzw. Mischsalze aus der Losung entfernt. Gleichzeitig wird der iiberwiegende
Teil des Sulfates als Gips ausgefillt:

Me"SO, + Ca(OH), — Me"(OH), L + CasSO, !

Durch Adsorption von Metallionen an bereits gebildete Hydroxidflocken wird die Effektivitit weiter
erhoht. Die Gipsmatrix erleichtert die Sedimentation und Entwisserung der Schlimme. Die Fillung
der Schwermetalle mit Ca(OH), war auch auf ProzeBwisser aus Laugungsversuchen im PilotmaG-
stab anwendbar und fiihrte zur Unterschreitung der Grenzwerte nach ABWV [1997].

NaOH ist leicht dosierbar, reagiert sofort und fiihrt bei pH-Werten von 8 bis 9 zu nahezu quantitati-
ver Ausféllung der Metalle als Hydroxid (mit Ausnahme von Mn). Abweichungen vom optimalen pH
fithren zu unvollstindiger Fillung bzw. Riicklosung von Schwermetallen. Nachteilig ist ferner die
Bildung volumindser Niederschlidge, die schlecht sedimentieren und schwer entwésserbar sind.

Bei Neutralisation des Prozefwassers mit CaCOs; werden maximal 98 % der Schwermetalle bei ver-
gleichsweise hohem Fillungsmitteleinsatz entfernt. Die zuldssigen Grenzwerte werden fiir Zn, Cd
und Co in den behandelten Wissern iiberschritten. Die erforderlichen Reaktionszeiten betragen auch
bei der Verwendung der Feinkornfraktion mindestens 24 h und der Schlammanfall ist hoch. Der Ein-
satz von CaCOs als Fillungsmittel ist folglich nicht effektiv.
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Abb 93: pH-Wert und Metallgehalt des ProzeBwassers (KD) 1 h nach Alkalisierung mit unter-
schiedlichen Mengen verschiedener Fallungsmittel

Sulfatentfernung

Bei Verwendung von Ca(OH), wurde der Sulfatgehalt im ProzeBwasser durch die Fillung als Gips
auf 1,5 bis 2 g/l reduziert (Abb. 94). Nach HARTINGER [1985] sind mit diesem Fillungsmittel bei
einem pH-Wert von 8 minimal 1,4 g/l Sulfat erreichbar. Eine weitere Reduzierung der Sulfatkonzen-
tration auf 400 bis 600 mg/1, wie sie fiir industrielle Abwésser angestrebt wird, ist durch mehrstufige
Féllung moglich, z.B. mit Calciumaluminaten nach dem Ettringit-Féllungsverfahren [SCHUSTER et al.
1996]. Die mehrstufige Behandlung ist jedoch mit einem erheblichen Kostenaufwand verbunden.

Mit CaCOs; konnte der Sulfatgehalt auf minimal 5,6 g/l reduziert werden. Bei der Alkalisierung mit
NaOH verbleibt das Sulfat vollstindig in Losung (die leichte Abnahme in Abb. 94 beruht auf einem
Verdiinnungseffekt durch Fillung mit 1 M NaOH). Da Na'-Ionen eingetragen werden, erhoht sich
zusitzlich die Salzfracht des Abwassers.

0 Sulfat in Losung [g/1]

-+ NaOH

~+ Ca(OH),

Fiéllungsmittel-Einsatz [g/]]

Abb. 94: Sulfatgehalt des ProzeBwassers (KD) 1 h nach Alkalisierung mit unterschiedlichen Men-
gen verschiedener Fillungsmittel
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Fallungsschldmme

Bei der Alkalisierung mit Ca(OH), fallen je kg gefilltes Sulfat 1,8 kg Gips (CaSO4-2 H,O) an. Bei-
spielsweise sind bei einer Reduzierung des Sulfatgehaltes im Prozewasser von 15,83 auf 2,22 g/l
etwa 24,4 g/l ausgefillter Gips zu erwarten. Hinzu kommen die gefillten Metallhydroxide bzw. deren
Mischsalze und Hydrate. In Tabelle 13 sind der aus der Reduzierung der Sulfatkonzentration berech-
nete Gipsanfall und die Menge desgebildeten Fillungsschlamms gegeniibergestellt. Der tatsdchliche
Schlammanfall weicht teils deutlich von der berechneten Gipsmenge ab, insbesondere bei niedrigem
Sulfatgehalt des ProzeBBwassers.

Tab. 13: pH-Wert und Sulfatgehalt diverser ProzeBBwésser nach der Alkalisierung mit verschiedenen
Féllungsmitteln, berechnete Gips-Bildung und tatsdchlicher Schlammantall

Parameter ProzeBwasser

KD KD KD HF1+2" | HF3+4"
Fillungsmittel Kalkhydrat | Kalkmilch NaOH Kalkmilch | Kalkmilch
Fiillungsmittelmenge [g/1] 10,0 10,87 8,0 527 1,87
pH-Wert nach Fiillung 8,42 9,76 8,83 9,30 9,45
SO,* vor Fillung  [g/1] 15,83 8,63 12,85 6,15 2,18
SO,* nach Filllung [g/1] 2,22 1,61 10,25 1,64 1,97
Gipsanfall ¥ [g/1] 24 4 12,6 - 8,1 0,4
Schlamm-TS [g/1] 23,1 15,7 12,2 18,0 6,2

1) ProzeBwasser aus einem Laugungsversuch in der BIOLEA-Pilotanlage (1. und 2. bzw. 3. und 4. Waschung)
2) 18 %ige Kalkmilch auf reines Ca(OH), umgerechnet
3) aus der Anderung des Sulfatgehaltes im ProzeBwasser als CaSO,4-2 H,O berechnet

Bei der Alkalisierung mit NaOH war der Anfall an Féllungsschlamm nur ca. 25 % niedriger als mit
Ca(OH); - eine Folge des Einschlusses von Salzen in den volumindsen Hydroxydschldmmen und der
Bildung stabiler Hydratkomplexe.

Unabhingig vom verwendeten Fillungsmittel enthielten die Schlamme 5 bis 10 % Schwermetalle
(iiberwiegend Zn und Mn) sowie grofBere Mengen Ca, Al und Mg (Tab. 11). Die stoffliche Verwer-
tung der Féllungsschlamme ist deshalb nicht wirtschaftlich. Sie miissen als Sonderabfall entsorgt wer-
den. Einer Reduzierung des Schlammanfalls im Alkalisierungsverfahren kommt daher aus Kosten-
griinden gro3e Bedeutung zu.
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4.5.2 Elektrochemisches Verfahren

Motivation der Untersuchungen

Elektrochemische Verfahren sind eine weitere Moglichkeit zur Aufbereitung schwermetallbelasteter
Waisser. Sie haben die spezifischen Vorteile der selektiven Abscheidung der Metalle, der Reduzie-
rung der Menge an Abfallschlamm und der Riickgewinnung von Séure. Elektrolytische Verfahren
werden bei der Reinigung industrieller Abwésser bereits angewendet [LANGENFELD 1993]. Verfah-
rensansitze zur Sdureextraktion von schwermetallbelasteten Boden und elektrochemischer Aufberei-
tung der schwermetallhaltigen ProzeBwisser wurden von THOMING et al. [1995, 1996], STICHNOTHE
et al. [1999] und CALMANO et al. [2001] beschrieben.

In Zusammenarbeit mit dem Institut fiir Wasserchemie und chemische Wassertechnologie (Doz. Dr.
habil. R. Fischer) und dem Institut fiir Physikalische Chemie und Elektrochemie (Doz. Dr. habil
D. Rahner) der TU Dresden erfolgten Versuche zur Schwermetallabreicherung aus Prozewissern in
einer Membranelektrolysezelle [FISCHER er al. 2002]. Ziel war es, das Verhalten ausgewihlter
Schwermetalle im Anoden- und Kathodenraum der Zelle zu untersuchen und die Elimination der
Schwermetalle in Abhédngigkeit des verwendeten Elektrodenmaterials und der Stromdichte zu quan-
tifizieren. Auf der Basis dieser Ergebnisse wurde ein zweistufiges Aufarbeitungsverfahren in einer
modular aufgebauten Labormodellzelle getestet, in der die Hauptfracht der Metalle kathodisch abge-
schieden und die Losung anschlieBend anodisch nachbehandelt wurde.

Einstufige Elektrolyse in einer Membranelektrolysezelle

Aufbau der Membranelektrolysezelle und Versuchsdurchfiihrung

Das Gehéduse der Membranelektrolysezelle (238 mm X 118 mm X 50 mm) bestand aus Teflon und
enthielt zwei auswechselbare Elektroden (Elektrodenfliche je 100 sz)_ Elektroden aus Edelstahl,
Blei, Kohle und platiniertem Titanblech wurden in unterschiedlicher Kombination eingesetzt. Flach-
dichtungen aus chemikalienbestindigem Vitonmaterial dienten als Abstandhalter. Der Anoden- und
Kathodenraum der Elektrolysezelle mit einem Volumen von 100 ml waren durch eine Kationenaus-
tauschermembran (Nafion) voneinander getrennt. Damit konnten die an den Elektroden ablaufenden
Prozesse gesondert zu untersucht werden. Gewohnlich wurde in jedem Versuch eine neue Membran
eingesetzt. Beide Elektrodenrdume waren mit je zwei Schlauchanschliissen ausgestattet, um die Zelle
kontinuierlich betreiben zu konnen.

Verwendet wurde das mit KD bezeichnete, in Abschnitt 4.5.1 ndher beschriebene Prozefwasser aus
einem Feldversuch zur mikrobiellen Festbettlaugung. Der Volumenstrom durch die Elektrodenrdume
betrug jeweils 100 ml/h. Die an den Elektroden angelegte Spannung richtete sich nach der gewiinsch-
ten Stromdichte. Fiir ausgewihlte Schwermetalle wurde zunéchst die Eliminationskinetik aufgenom-
men, indem am Zellenausgang iiber eine lingere Zeit wiederholt Proben entnommen wurden. Die
Proben wurden mittels ICP-AES analysiert. Aus Analysendaten, die ndhrungsweise dem Gleich-
gewicht entsprachen, und dem Metallgehalt des eingesetzten Prozelwassers wurde der Anteil elimi-
nierter Schwermetalle berechnet. Zum Versuchsende wurde die Elektolysezelle demontiert, der im
Anoden- und Kathodenraum abgelagerte Feststoff gesondert entnommen und seine Zusammenset-
zung nach Konigswasseraufschlufl mittels ICP-AES bzw. nach Schmelzaufschluf3 mit Li,B4O7 mittels
Rontgenfluoreszenzanalyse (RFA) analysiert.

Voruntersuchungen an der rotierenden Scheibenelektrode und Transientenmessungen

Wichtige qualitative und quantitative Informationen zum Ablauf elektrochemischer Prozesse an den
Elektroden liefert die Stromdichte-Potential-Kurve (SPK). Wird die SPK-Messung unter definierten
hydrodynamischen Bedingungen durchgefiihrt, 146t sich zusétzlich der Einflu3 von Transportprozes-
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sen beurteilen. Die im ProzeBwasser vorhandenen Ionen liegen in einem Konzentrationsbereich vor,
in dem der Einfluf} von Diffusionsprozessen auf die elektrochemischen Vorginge noch relativ grof3
ist. Solche diffusionsbestimmten Prozesse lassen sich gut an der rotierenden Scheibenelektrode
untersuchen, indem die SPK unter potentiostatischen Bedingungen aufgenommen wird. Die erzwun-
gene konvektive Stromung durch Rotation der Elektrode fiihrt zur Ausbildung eines stationdren
Konzentrationsprofils an der Elektrodenoberfliche.

Zur Ermittlung der Potentiallage der verschiedenen Redoxreaktionen wurde die SPK an einer Gold-
elektrode mit 0,034 cm” Oberfliche bei einer Rotationsgeschwindigkeiten 2000 min™' aufgenommen.
Die Potentialvorschubgeschwindigkeit betrug 10 mV/s. Die angegebenen Potentiale beziehen sich
auf die gesittigte Kalomelelektrode.

10
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Abb. 95: Strom-Spannungs-Kurve des ProzeBwassers (KD) an einer rotierenden Goldelektrode bei
2000 min~' (Bezugssystem: gesittigte Kalomelelektrode)

Ausgehend vom Ruhepotential von ca. 0,2 V wurde die SPK zunichst in kathodischer Richtung
verfolgt (Abb. 95). Im Potentialbereich 1 verlduft neben der Sauerstoffreduktion die Cu-Abschei-
dung. Im Bereich 2 ist dann die Abscheidung von Cd, Fe und Ni thermodynamisch moglich. Im
Potentialbereich 3 entspricht der hohe Diffusionsgrenzstrom der Reduktion von Zn, bis es schlie3lich
im Bereich 4 zur Wasserstoffentwicklung kommt. Im Riicklauf wird im Bereich 3" nur eine geringe
Zn-Auflosung beobachtet. Vermutlich haftet das gebildete Zn schlecht auf der Elektrodenoberfliche.
Eine eindeutige Metallauflosung wird hingegen im Bereich 1 fiir Cu beobachtet. Bei anodischer
Polarisation beginnt bei ca. +1 V im Bereich 5 die Oxidation von Mn(Il) zu Mn(IV). Daran schlief3t
sich die Sauerstoffentwicklung an (Bereich 6). Im Riicklauf wird das relativ festhaftende Mn(IV)-

oxid zu Mn(II) reduziert (Bereich 57).

Eine erhohte Konvektion fiihrt an den Elektroden zu einem erhohten Stoffumsatz. Bei einer elektro-
lytischen Metallabscheidung muf3 deshalb ein Optimum zwischen Stromungsgeschwindigkeit und
Verweilzeit gefunden werden.
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Kinetik der Schwermetallelimination in der Membranelektrolysezelle

Zur Untersuchung der Schwermetallelimination in der Membranelektrolysezelle wurden Elektroden-
paare aus Edelstahl, Blei und Kohle, sowie Materialkombinationen (Kathode aus Edelstahl und Ano-
de aus Blei bzw. platiniertem Titanblech) eingesetzt. Kinetische Untersuchungen zum Eliminations-
verhalten der verschiedenen Schwermetalle dienten zur Ermittlung des Gleichgewichtszustandes zwi-
schen mobiler Phase und den Elektroden. Die relativ lange Zeit bis zur Einstellung des FlieB3gleich-
gewichtes von bis zu 4 h resultiert aus der Wechselwirkung der Losung mit den abgeschiedenen
Feststoffen in den Elektrodenrdumen und der Riickvermischung in der Zelle (Abb. 96).

Zn in Losung [mg/1
1000 g [mg/l]

- 5 mA/m?, Kohle-Anode
-+ 10 mA/m?2, Kohle-Anode
-+ 5 mA/m?, Ti(Pt)-Anode
‘-0- 10 mA/mz,‘Ti(Pt)—Anode

800

600

400 |-

200

Zeit [h]

Abb. 96: Zn-Gehalt des ProzeBBwassers (KD) nach Passage des Kathodenraumes der Membranelek-
trolysezelle bei unterschiedlichen Stromdichten in Abhéngigkeit der Zeit und des Anoden-
materials bei Stromdichten von 5 und 10 mA/cm? (Kathode aus Kohle bzw. Edelstahl)

pH-Wert

Der pH-Wert sank bei allen Versuchen im Anodenraum erwartungsgemal relativ unabhéingig von der
angelegten Stromdichte von pH 2,7 auf pH 1,4. Das ist mit der Bildung von Protonen infolge der
Wasserzersetzung zu erkliren:

2 H,O - O, +4H" + 4e

Im Kathodenraum wurde zunichst eine Erhohung des pH-Wertes gemessen. Sie resultiert aus der
Produktion von Hydroxidionen an der Kathode gemé0:

4H,O0 +4e — 2H, + 40H

Im weiteren Versuchsverlauf wurden Protonen aus dem Anodenraum iiber die Kationenaustauscher-
membran in den Kathodenraum eingetragen, was wiederum einen pH-Abfall im Kathodenraum zur
Folge hatte.
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Schwermetallelimination im Gleichgewicht

Die Schwermetallelimination soll an Hand der Gleichgewichtswerte diskutiert werden. In Tabelle 14
sind alle Versuchsergebnisse, angegeben als prozentuale Schwermetallelimination, in Abhidngigkeit
der Stromdichte und des eingesetzten Elektrodenmaterials zusammengestellt.

Tab. 14: Elimination von Schwermetallen aus ProzeBwasser (KD) bei Passage des Kathoden- bzw.
Anodenraumes der Membranelektrolysezelle in Abhédngigkeit des Elektrodenmaterials und
der Stromdichte (Gleichgewichtszustand; [ = 0,5 bis 2 A; A =100 sz)

Elektrodenmaterial / Schwermetallelimination [ % ]

Stromstirke / Raum Zn | Ni | Cu | Cd | Cr | Co | Fe | Mn

Kathode: Edelstahl — Anode: Edelstahl

I/A = 5mA/cm® KR: 4 ) 14 2 27 <1 _? 9
AR: 34 _? 32 35 ) 32 -2 79

I/A = 10 mA/cm” KR: 16 _2 21 17 20 2 _2 35
AR: 59 _? 45 59 ~2 42 -2 98

I/A =20 mA/cm” KR: 30 ) 37 25 <1 <1 _2 31
AR: 66 _? 40 69 ) 32 -2 96

Kathode: Blei — Anode: Blei

/A = 5 mA/em” KR: 22 13 55 35 49 2 <1 2
AR: 23 32 31 32 29 44 <1 20

I/A = 10 mA/cm” KR: 45 22 52 64 36 15 13 <1
AR: 30 40 39 39 40 33 2 8

I/A =20 mA/cm” KR: 16 18 52 39 39 13 18 2
AR: 50 52 51 53 29 70 57 6

Kathode: Kohle — Anode: Kohle

/A = 5mA/em” KR: 54 <1 64 73 51 7 7 2
AR: 30 30 53 49 18 37 12 8

I/A = 10 mA/cm” KR: 16 11 47 34 45 17 10 <1
AR: 65 47 46 52 27 50 21 6

I/A =20 mA/cm” KR: 22 31 42 23 51 17 2 11
AR: 65 65 59 64 36 36 33 18

Katode: Edelstahl - Anode: Kohle

I/A = 5mA/cm® KR: 13 7 17 9 37 8 44 3
AR: 28 27 30 32 2 37 21 62

I/A = 10 mA/cm” KR: 6 10 34 12 58 20 62 11
AR: 49 49 50 47 23 56 39 80

Katode: Edelstahl — Anode: Ti(Pt)

I/A = 5 mA/em” KR: 9 13 30 9 42 1 39 3
AR: 28 28 34 33 5 35 24 34

I/A = 10 mA/cm” KR: 21 5 43 23 41 11 39 9
AR: 43 41 41 41 19 46 24 48

U AR = Anodenraum, KR = Kathodenraum
? Metalleintrag durch Elektrodenaufldsung

Beim Einsatz von Edelstahlelektroden wurden die Schwermetalle Cd, Cu, Mn, Zn und Co im Katho-
denraum in der GréBenordnung von 10 bis 40 % eliminiert, wobei erwartungsgemall bei groferen
Stromdichten eine hohere Elimination zu beobachten war. Die Metalle wurden mit Ausnahme von
Mn und vermutlich Co elementar abgeschieden. Mn fillte als Mn(OH), im Kathodenschlamm aus.
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Im Anodenraum wurden je nach Stromdichte Cd zu 35 bis 70 %, Cu zu 30 bis 45 %, Zn zu 30 bis
70 %, Co zu 30 bis 40 % und Mn zu 80 bis 98 % aus der wilrigen Phase entfernt. Die Ursache
dieses Phanomens liegt nicht in der Metallabscheidung an der Anode, sondern darin begriindet, daf}
Mn(II) anodisch zu Mn(IV) bzw. Mn(VII) oxidiert wird. Die Bildung von Permanganat war an einer
Violettfarbung des Prozelwassers erkennbar. Permanganat reagiert im sauren Milieu mit Reduk-
tionsmitteln zu feinverteiltem MnQO,. Als Reduktionsmitte]l kommen vor allem nicht umgesetztes
Mn(II) und in geringerem Umfang gelOste organische Substanzen in Frage:

Mn?* + 3H,0 » MnOOH), + 2¢  + 4H"

Mn** + 4H,0 - MnO, +5e + 8H'
2MnO,” + 3Mn* + 7H,0 — 5MnO(OH), + 4H
4MnO, + 3CH,0 + 4H* — 4MnO(OH), + 3CO;, + H0

MnO(OH), —  MnO, + HO
Bei der Bildung von MnO, werden die genannten Schwermetalle aus der Losung mitgefillt.

Im Fall von Edelstahlelektroden wurde im ProzeBwasser aus dem Anodenraum fiir Fe, Cr und Ni
eine Konzentrationserhohung beobachtet. Der Schwermetallaustrag war um so gréfer, je hoher die
Stromdichte war. Dieser Effekt ist auf eine anodische Auflésung des Edelstahls zuriickzufiihren.
Parallel dazu kam es auch zu einer Konzentrationserhohung dieser Metalle im Kathodenraum infolge
eines lonendurchtritts durch die Kationenaustauschermembran.

Um die Auflosung des Edelstahls zu umgehen, wurde Blei als Anoden- und Kathodenmaterial einge-
setzt. Die Versuche wurden unter gleichen Bedingungen wie bei den Edelstahlelektroden durchge-
fithrt. Die Schwermetalle Cd, Cu, Zn und Cr wurden im Kathoden- und im Anodenraum etwa in der
gleichen Groflenordnung von 30 bis 60 % eliminiert. Dagegen wurden Fe, Mn, Co und Ni im Ano-
denraum im wesentlichen durch Mitfdllung an Braunstein entfernt.

Bei der Verwendung von Kohleelektroden wurden Cd und Zn bei geringen Stromdichten vor allem
im Kathodenraum, bei hoheren Stromdichten bevorzugt im Anodenraum eliminiert. Cu wurde in bei-
den Elektrodenrdumen in etwa gleichem Maf3e abgereichert. Fe, Mn, Co und Ni wurden im Anoden-
raum maBig, im Kathodenraum aber nur bei hohen Stromdichten in nennenswerter Menge eliminiert.

Aus Tabelle 14 geht hervor, daf Elektroden aus Kohle im Vergleich zu Edelstahl und Blei am besten
geeignet sind, um die Schwermetalle aus dem ProzeBwasser zu entfernen, abgesehen von der Mn-
Entfernung, die am besten an den Edelstahlelektroden funktionierte. In der Regel ist die Schwer-
metallelimination um so groBer, je hoher die Stromdichte ist, sofern nicht durch Anderung in der
Wasserstoffiiberspannung Beeinflussungen auftreten. Die Metalle Fe, Mn, Zn, Co, Ni und Cd wur-
den vor allem bei hoheren Stromdichten im Anodenraum abgeschieden, wobei als wesentlicher Elimi-
nationsmechanismus die Mitfidllung an feinverteiltem MnO, wirkte.

In ergédnzenden Versuchen wurde platiniertes Titanblech bzw. Kohle als Anode in Kombination mit
Edelstahl als Kathode getestet. Alle anderen Parameter wie Durchflu3, Elektrodenoberfliche und
Stromdichte blieben unveridndert. Bei beiden Elektrodenkombinationen und Stromdichten von 5 bzw.
10 mA/cm?* wurde im Kathodenraum nur eine relativ geringe Abscheidung von 10 bis 20 % Cd, 2 bis
10 % Mn, 5 bis 20 % Zn, 1 bis 20 % Co und 5 bis 15% Ni gemessen. Im Gegensatz dazu waren die
Eliminationen von 40 bis 60 % Fe, 20 bis 40 % Cu und 40 bis 60 % Cr betriachtlich. Im Anodenraum
lag die Elimination bei allen untersuchten Schwermetallen mit Ausnahme von Cr dagegen in der Gro-
Benordnung von 30 bis 50 % und fiir Mn sogar bei 80 %. Bei den Elektrodenkombinationen bestand
die anodische Elimination ebenfalls in der Sorption der Schwermetalle an gebildetem Braunstein.



114 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

In der Membranelektrolysezelle abgeschiedene Feststoffe

Zum Versuchsende wurde der im Anoden- und Kathodenraum abgelagerte Feststoff hinsichtlich des
Gehaltes relevanter Elemente gesondert analysiert (Tab. 15).

Tab. 15: Zusammensetzung der aus ProzeBwasser (KD) im Kathoden- bzw. Anodenraum der
Membranelektrolysezelle abgeschiedenen Feststoffe in Abhingigkeit des Elektrodenmate-
rials (Anode und Kathode aus jeweils gleichem Material; I/A = 10 mA/cmz; nach 4 h)

Komponente Gehalt im Feststoff [ % ]
im Anodenraum im Kathodenraum

Edelstahl Blei Kohle |Edelstahl Blei Kohle
Zn 3,3 7,1 11,3 9,7 13,1 12,8
Ni 1,8 0,42 0,57 1,2 0,53 0,54
Cu 0,16 0,17 0,24 0,22 0,38 0,34
Cd 0,02 0,04 0,07 0,06 0,13 0,11
Cr 1,3 0,01 0,02 0,08 0,03 0,03
Pb 0,0 294 0,15 0,0 0,86 0,02
Fe 27,6 0,29 0,34 2,7 0,30 0,29
Mn 1,9 2,3 2,4 1,8 1,6 2,1
Mg 1,8 5,2 9.4 8,0 6,0 7,8
Ca 0,36 0,29 1,4 3,2 3,1 4,5
Al 53 6,7 10,3 9,8 12,3 10,2
Sulfat 15,7 6,5 14,5 16,7 9,2 4,2
Gliihverlust 22,2 24,7 33,3 29,2 35,9 34,0

Die absolute Feststoffmenge ist im Kathodenraum wegen des hoheren pH-Wertes groBer als im
Anodenraum. Ein nicht zu vernachldssigender Anteil des Feststoffs von 20 bis 35 % bestand aus Kri-
stallwasser.

Die abgeschiedenen Feststoffe enthielten in beiden Elektrodenrdumen bis zu 12 % Al und 9 % Mg.
Da auch relativ viel Sulfat im Feststoff gefunden wurde, liegt die Vermutung nahe, daf} das Al als
basisches Aluminiumsulfat AI(OH)SO, gefillt wurde. Ein gewisser Ca-Gehalt deutet auf eine teil-
weise Ausfillung von CaSOy hin.

Die anodische Auflosung der Elektroden aus Edelstahl und Blei manifestiert sich in erhohten Gehal-
ten an Fe, Cr, Ni bzw. Pb im Feststoff. Diese Schwermetalle gelangen durch die Kationenaus-
tauschermembran in den Kathodenraum und werden auch dort im abgelagerten Feststoff wieder-
gefunden. Der Feststoff im Kathodenraum bestand zu einem relativ hohen Anteil aus Zn und Mn.
Hauptkomponenten des Feststoffs im Anodenraum waren Mn in Form von MnQO,, Al als basisches
Sulfat und Mg. Sie fungierten als Sorptionsmittel fiir Zn, Ni und Cu.

Eine Massenbilanz unter Einbeziehung des Zellenein- und -austrags und der an den Elektroden und
den Dichtungen fixierten Feststoffe konnte nicht erstellt werden, da es nicht gelang, den in der Zelle
abgelagerten Feststoff vollstindig zu gewinnen. Auflerdem wurde auch Feststoff wihrend der Elek-
trolyse aus der Zelle ausgetragen.

Schlupfolgerungen

Die Schwermetalle wurden aus dem ProzeBwasser bei Passage der Elektrodenrdume in der Mem-
branelektrolysezelle nur teilweise eliminiert. Erschwerend wirkten sich der niedrige pH-Wert des
ProzeBwassers, das breite Spektrum und der iiberwiegend unedle Charakter der abzutrennenden
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Metalle aus. Kohle und platiniertes Titan zeigten bei den getesteten Stromdichten eine gute anodi-
sche Bestindigkeit. Edelstahl und Blei gingen anodisch in Losung und sind als Anodenmaterial somit
wenig geeignet. Hinsichtlich der Hauptkomponenten Zn, Mn und Ni erwiesen sich die Kombinations-
elektroden als geeignet, die Schwermetalle aus der wiBrigen Phase abzureichern. Eine wichtige Vor-
aussetzung fiir den praktischen Einsatz ist, dal die in der Elektrolysezelle abgeschiedenen Feststoffe
ausgeschleust werden kénnen und daf sich das Verblocken der Membran verhindern 1a6t.

Ein Vorteil der elektrochemischen Elimination von Schwermetallen gegeniiber den Fallungsprozes-
sen besteht darin, da}3 die Behandlung unter Beibehaltung des sauren Charakters des ProzeBwassers
erfolgt. Das an Schwermetallen abgereicherte Wasser konnte somit wieder in den Waschprozef3
zuriickgefiihrt werden. Da Ca elektrochemisch nicht abgeschieden wird, bleibt der Ca-Gehalt stets im
Bereich der CaSOy-Loslichkeit. Damit wird ein Auswaschen von Gips aus dem Feststoff und der
Anfall von Gipsschlamm bei der abschlieenden Neutralisation des Proze3wassers reduziert.

Zweistufige Elektrolyse in einer Mehrkammer-Umlaufapparatur

Eine praxisnahe Moglichkeit zur Aufbereitung der ProzeBwésser besteht darin, zunéchst einen Teil
der Metalle kathodisch abzutrennen und das Prozewasser nachfolgend anodisch zu behandeln, um
weitere Metalle zu eliminieren und das Wasser mit Schwefelsdure anzureichern. Das Wasser konnte
dann in den Waschproze3 zuriickgefiihrt werden. Ein solcher kontinuierlich fiihrbarer zweistufiger
Prozell wurde in einer Mehrkammer-Umlaufapparatur simuliert.

Aufbau der Mehrkammer-Umlaufapparatur und Versuchsdurchfiihrung

Zur Versuchsdurchfithrung diente eine Elektrolyseapparatur der Firma Eilenburger Elektrolyse- und
Umwelttechnik GmbH. Die Apparatur ist modular aufgebaut, wodurch Zellenvarianten mit zwei bis
sechs Kammern realisiert werden kénnen. Abbildung 97A zeigt den kompletten Versuchsstand mit
allen sechs Umlaufsystemen.

GAEY LY ISRGIC,

A ... Anode

K.... Kathode

MK ....Mittelkammer
P.... Pumpen

Abb. 97: Mehrkammer-Umlaufapparatur (A) und schematischer Aufbau der Labormodellzelle (B)
zur zweistufigen elektrochemischen Behandlung von Proze3wéssern
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Im einfachsten Fall erhélt man eine mittels Ionenaustauschermembran zweigeteilte, aus Anoden- und
Kathodenkammer bestehende Zelle. Die zusétzlichen Mittelkammern konnen wie die beiden Elektro-
lysekammern {iiber je ein Umlaufsystem von Elektrolyt durchstromt werden. Sie bieten die Moglich-
keit, die An- und Abreicherung der Wasserinhaltsstoffe durch die Ionenaustauschermembranen zu
quantifizieren. Fiir die Versuche wurde die in Abbildung 97B dargestellte Variante der Labormodell-
zelle (LMZ) mit einer Mittelkammer eingesetzt. Dabei wurde die Mittelkammer lediglich als mit Pro-
zeBwasser gefiillte ,,Pufferkammer” genutzt, um den Stofftransport durch die Membranen besser zu-
ordnen zu konnen.

In Stufe 1 wird das ProzeBwasser kathodisch elektrolysiert. Dabei verschiebt sich der pH-Wert durch
freiwerdende OH -Ionen zu hoheren Werten. Dadurch kommt es neben der metallischen Abschei-
dung edler Metalle zur Ausféallung von Metallhydroxiden.

In Stufe 2 wird das kathodisch behandelte Prozewasser nach Abtrennung der Niederschldge ano-
disch elektrolysiert, wobei es wieder zur pH-Absenkung durch Sdurebildung kommt. Gleichzeitig
werden weitere Schwermetalle durch Sorption an anodisch gebildetem Mn(IV)-oxid eliminiert. Der
Transport von Kationen durch die Ionenaustauschermembran in den Kathodenraum stellt einen zu-
satzlichen Prozef} der Schwermetallabreicherung dar.

Ziel der Versuche war es, die prinzipielle Realisierbarkeit des zweistufigen Aufarbeitungsverfahrens
zu testen. Es wurden zwei Versuche durchgefiihrt:

Versuch 1: Die Kathoden- und Mittelkammer wurden mit originalem Prozewasser und die Anoden-
kammer mit alkalisiertem ProzeBwasser (mittels NaOH alkalisiert) gefiillt.

Versuch 2: Die Kathoden- und Mittelkammer wurden mit originalem Prozewasser und die Anoden-
kammer mit dem Katholyt aus Versuch 1 gefiillt.

H>S04-Konzentration und pH-Wert

In Tabelle 16 sind die H,SO4-Konzentration und der pH-Wert im Anoden- und Kathodenraum sowie
in der Mittelkammer in Abhingigkeit der Zeit zusammengefalit. Kathodisch wurde der Schwefel-
sauregehalt von 3 bis 4 auf etwa 1 g/l abgereichert, wobei sich der pH-Wert auf 4 bis 5 erhohte.
Anodisch wurde der Schwefelsduregehalt dagegen auf 6 bis 7 g/l erhoht, wodurch der pH-Wert auf
1,5 bis 1,7 sank. In der Mittelkammer blieb der Sdauregehalt nahezu unverindert.

Tab. 16: Zellenspannung, H,SO4-Konzentration und pH-Wert im Anoden- und Kathodenraum so-
wie in der Mittelkammer der Labormodellzelle bei zweistufiger Elektrolyse von Prozef3-
wasser (KD) in Abhédngigkeit der Zeit (Stromstédrke 1 A)

Versuch / Zellen- Anodenraum Mittel- Kathodenraum
Versuchsdauer spannung kammer
HzSO4 pH-Wert HzSO4 HzSO4 pH-Wert
V] [g/] [g/] [g/]
Versuch1: 0 h 15,0 0,4 9,58 39 39 2,81
2 h 20,5 3,9 - 3,1 2,1 -
4 h 30,4 5,1 - 3,0 1,2 4,18
55h 30,5 7,6 1,51 3,0 1,2 4,25
Versuch2: 0 h 19,8 1,1 2,55 3,6 34 2,81
2 h 27,4 43 - 3,1 2,1 4,08
4 h 24.5 6,3 1,70 3,1 1,6 4,13
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Abreicherung ausgewdhlter Schwermetalle

Ausgegangen wurde von durchschnittlichen Analysenwerten des im Kathodenraum und in der Mittel-
kammer (Versuch 1) eingesetzten ProzeBwassers. Die Abreicherung in % wurde nach Abschluf} der
kathodischen Behandlung (Versuch 1) sowie nach der anschlieenden anodischen Behandlung dieser
Losung (Versuch 2) fiir jedes einzelne Metall getrennt und fiir die Summe aller Metalle errechnet.
AuBerdem wurde die Abreicherung durch die Ausfillung mit Natronlauge bei pH 10 zum Vergleich
herangezogen (Anolyt Versuch 1). Die gerundeten Ergebnisse sind in Tabelle 17 zusammengestellt.

Tab. 17: Abreicherung der Schwermetalle nach kathodischer und anodischer Behandlung von Pro-
zewasser KD in der Labormodellzelle bzw. zum Vergleich bei Fillung mit NaOH

Versuch / Parameter Metall

Zn Ni Cu Cd Cr Pb Fe Mn |Summe
Ausgangsgehalt [mg/1]] 1100 | 68 20 4,8 1,2 0,3 10,6 | 312 | 1317

Versuch 1:
Gehalt im Katholyt [mg/l] | 248 53 1,3 0,3 0,4 0,1 6,3 262 | 571
Abreicherung [%] 78 22 94 94 67 67 41 16 57
Versuch 2:
Gehalt im Anolyt [mg/1]| 10,1 | 0,2 0,1 0,0 0,0 0,0 0,4 1,5 12,3
Abreicherung [%] 99 99 99 100 100 100 96 99 99

NaOH-Fillung:
Gehalt im Wasser [mg/l]| 0,5 0,0 0,2 0,0 0,0 0,1 0,1 0,0 1,0
Abreicherung [%] 100 | 100 99 100 | 100 67 99 100 | 100

Kathodisch wurde bereits die Hauptmenge der Metalle abgeschieden, obwohl der angestrebte pH-
Wert von 9 bis 10 bei weitem nicht erreicht wurde. Uberraschend groB war die im Anodenraum zu
beobachtende weitere Metallabreicherung. Dafiir war sowohl die Bildung von Mn(IV)-oxid, als auch
die Abreicherung durch die Austauschermembran in die Mittelkammer und von dort wieder in den
Kathodenraum verantwortlich. Offensichtlich traten mehr Schwermetalle von der Mittelkammer in
den Kathodenraum als vom Anodenraum in die Mittelkammer tiber.

Die Ergebnisse der Versuche in der Labormodellzelle zeigen, daB3 es durch eine zweistufige Elektro-
lyse prinzipiell moglich ist, die Schwermetalle aus den ProzeBwissern weitgehend zu entfernen und
die Wisser in den Waschprozel3 zuriickzufiihren. Fiir eine mogliche kontinuierliche ProzeBfiihrung
wurde eine erste Konzeption erarbeitet [FISCHER et RAHNER 2001].
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4.6 Revitalisierung gelaugter Sedimente

4.6.0 Grundlagen der Revitalisierung

Ziel der Verfahrensentwicklung war es, den Metallgehalt von schwermetallbelasteten aquatischen
Sedimenten soweit zu reduzieren und die physikochemischen Eigenschaften so zu modifizieren, daf3
das Material nicht deponiert werden mul}, sondern nach der Behandlung in den Stoffkreislauf
zuriickgefiihrt werden kann. Die Schwermetalle sollen durch mikrobielle Festbettlaugung vom konta-
minierten Sediment abgetrennt werden.

Entsprechend des in Abbildung 1 dargestellten Verfahrenskonzeptes durchlduft das Sediment im
Sanierungsprozefl mehrere ProzeBstufen. In den einzelnen ProzeBstufen dndern sich die Sediment-
eigenschaften nachhaltig (Abb. 98). So verbessert sich durch den Konditionierungsproze3 (Verer-
dung) nicht nur die Struktur des Sediments, sondern mikrobielle Oxidationssprozesse lassen das
Material versauern, wodurch die Schwermetalle teilweise in Losung gehen (Abschnitt 4.2). Im
anschliefenden Laugungsproze3 wird dem Sediment Schwefel zugesetzt, der von den autochthonen
Mikroorganismen zu Schwefelsidure oxidiert wird, die ihrerseits die Schwermetalle solubilisiert (Ab-
schnitt 4.4). Im nachfolgenden Waschprozef3 werden die mobilisierten Schwermetalle dann mit Was-
ser weitgehend aus dem Sediment extrahiert.

g ApH—Wert ) Zn-Verteilung [%]

7 10

6 F 1

5F zszzzgzzNgzfzzs : - mobiles Zn im Sediment 0,1
- ~----L----A----- - immobiles Zn im Sediment
/N ~- entferntes Zn

4 e N 0,01

3 ‘e Baggern I-i-| Vererden I—H Laugen H—| Waschen H—’— 0,001

Abb. 98: Anderung der Sedimenteigenschaften in den einzelnen ProzeBstufen des Sanierungsverfah-
rens (aus [LOSER et al. 2000A]; modifiziert)

Das gelaugte und gewaschene Sediment stellt auf Grund seiner physikochemischen Eigenschaften ein
fiir Bodenlebewesen und Pflanzen lebensfeindliches Medium dar. Insbesondere ist es gekennzeichnet
durch:

— eine stark saure Reaktion (nach dem Waschen pH-Wert ca. 3,5)
— im Porenwasser gelOste toxische Schwermetalle (durch Waschen nur unvollstindig entfernt)

— im Porenwasser geldstes Aluminium (in hoheren Konzentrationen wirkt Al phytotoxisch [WALL-
NOFER et ENGELHARDT 1995])

— Reste von elementarem Schwefel (Gefahr der erneuten Versauerung durch die weiterlaufende
mikrobielle Oxidation [LOSER et al. 2000A])
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— eine fiir Boden untypische Mikroorganismenzusammensetzung (es dominieren laugungsaktive
autotrophe Bakterien)

— kaum makroskopisches Bodenleben
— eine ungiinstige Struktur (durch die intensive Perkolation des Waschwassers)
— eine Verarmung an pflanzenverfiigbaren mineralischen Nahrstoffen (insbesondere an N).

Bevor das gelaugte Sediment als bodenédhnliches Substrat z.B. bei Rekultivierungsma3nahmen einge-
setzt werden kann, miissen seine physikochemischen und biologischen Eigenschaften nachhaltig
verdndert werden. Dieser als Revitalisierung bezeichnete Prozef3 bildet den letzten Teilschritt des
Sanierungsverfahrens. Zur Revitalisierung wird dem gelaugten Sediment ein Neutralisationsmittel
und Kompost zugesetzt (Tab. 18). Das zusitzliche Untermischen von Xylit, einer faserigen Braun-
kohle mit geringem Inkohlungsgrad, hatte nur einen marginalen Effekt [LOSER et al. 2001D].

Tab. 18: Revitalisierung von gelaugten Sedimenten durch einen Zusatz von Neutralisationsmitteln
und Kompost

Zusatz Ziel des Zusatzes

— Anhebung des pH-Wertes auf bodentypische Werte
%

Verhinderung der erneuten Versauerung durch mikrobielle Oxidation
Neutralisationsmittel des Restschwefels im Sediment (Depot- und Pufferwirkung)

Festlegung mobiler toxischer Schwermetalle
Festlegung des Aluminiums

Zufuhr von bodentypischen heterotrophen Mikroorganismen
Anreicherung mit makroskopischem Bodenleben

Kompost Strukturverbesserung

Sorption noch mobiler toxischer Schwermetalle

Zufuhr von pflanzenverfiigbaren mineralischen Néhrstoffen

A 2 R

Verwertung des bei der Konditionierung anfallenden Pflanzenmaterials

Zunichst wurden Vorversuche zur Revitalisierung in Suspension durchgefiihrt (Abschnitt 4.6.1), be-
vor die Revitalisierung unter praxisnahen Bedingungen - das hei3t in Schiittung - untersucht wurde
(Abschnitt 4.6.2). Zur Bewertung des Revitalisierungserfolgs ist es unzureichend, nur die stofflichen
und physikochemischen Parameter wie den pH-Wert und die Schwermetallmobilitit zu betrachten
(siehe hierzu Abschnitt 4.0). Deshalb wurde das Verhalten der revitalisierten Sedimente auch im
Kleinlysimeter untersucht, um den EinfluB} der natiirlichen Witterung auf verschiedene Sedimente
iber einen ldngeren Zeitraum zu testen (Abschnitt 4.6.2). Daneben wurden die Sedimente einer um-
fangreichen okotoxikologischen Bewertung unterzogen (Abschnitt 4.6.3). Detailliert sind die Unter-
suchungen zur Revitalisierung in [LOSER et al. 2000E] und [LOSER et al. 2001D] dargestellt.
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4.6.1 Revitalisierung in Suspension

Motivation der Untersuchungen

Wie bereits in Abschnitt 4.6.0 dargelegt, miissen die Eigenschaften des gelaugten und gewaschenen
Sediments nachhaltig veridndert werden, bevor es als bodenédhnliches Substrat zum Einsatz kommen
kann. Die wichtigste Mallnahme der Revitalisierung besteht in der Neutralisation, um den pH-Wert
auf einen bodentypischen Wert anzuheben und noch im Sediment enthaltene mobile toxische Metalle
festzulegen. Unter Praxisbedingungen wird das Neutralisationsmittel dem gelaugten Sediment direkt
zugesetzt. Bevor Revitalisierungsversuche in Schiittung durchgefiihrt wurden, muflte zunéchst die
Art, Kornung und Menge des einzusetzenden Neutralisationsmittels optimiert werden. Diese Vor-
untersuchungen erfolgten in Suspension, weil sich der EinfluB von Transportphdnomenen auf die
Neutralisationsreaktion dabei auf Grenzfliacheneffekte reduziert und sich das Geichgewicht schnell
einstellt. AuBBerdem erleichtert die Homogenitit der Mischung die Messung physikochemischer Gro-
Ben und die reprisentative Probenahme.

Methodik der Revitalisierung in Suspension

Die Revitalisierungsversuche in Suspension wurden mit 1993 aus der Geschiebefalle Kleindalzig ge-
baggertem, fiir mehrere Jahre im Freien zwischengelagertem und mit einem Zusatz von 2 % S° in der
BIOLEA-Anlage gelaugtem Sediment durchgefiihrt (siehe Abschnitt 5.2). Zur Revitalisierung wurde
jeweils Sediment mit 20 g Trockenmasse in 200 ml Wasser (einschlieBlich des Porenwassers im Sedi-
ment) suspendiert. Dann wurde ein Neutralisationsmittel definierter Kérnung und Menge zugesetzt
und das Gemisch mit 130 min™" bei 20°C geschiittelt. Damit bei der Neuralisation gebildetes Kohlen-
dioxid entweichen kann, wurde der Kolben erst nach einer Reaktionsdauer von 3 Tagen mit einer
Kappe verschlossen, die zwar die Verdunstung einschrinkt, aber einen gewissen Gasaustausch
zuldBt. Die Neutralisationskinetik wurde durch wiederholte Messung des pH-Wertes der Suspension
verfolgt. Zum Versuchsende wurde die wélrige Phase mittels ICP-AES analysiert.

Verwendete Neutralisationsmittel

Als Neutralisationsmittel wurden Bernburger Kalk, Ostrauer Dolomit und Riigener Schlammkreide
getestet. Thre jeweilige geologische Entstehung spiegelt sich in der stofflichen Zusammensetzung und
Kornigkeit wider [LOSER et al. 2000E]. Das jeweils bendtigte KorngroBenspektrum (gewohnlich 0
bis 63 um) wurde durch Trockensiebung gewonnen.

Bernburger Kalk wurde von der Schwenk Zement Bernburg GmbH & Co.KG (Nienburg/Saale) be-
zogen. Der Bernburger Kalk wird von marinen Ablagerungen des unteren Muschelkalkes gebildet,
die regionalgeologisch dem suberzynen Becken angehoren. Der relativ hohe Mg-Gehalt weist auf
eine partielle Dolomitisierung des Kalkes hin (33,8 % Ca und 2,2 % Mg). Ein gewisser Anteil silika-
tischer Komponenten ist am Si- und Al-Gehalt zu erkennen (2,8 bzw. 1,1 %).

Ostrauer Dolomit wurde von der Ostrauer Kalkwerke GmbH (Ostrau/Sachsen) erhalten. Aus seinem
Ca- und Mg-Gehalt von 21 % bzw. 12,6 % lalt sich berechnen, dall das Material fast ausschlie3lich
aus dem Mineral Dolomit besteht. Dolomit ist ein Doppelsalz aus Magnesium- und Calciumkarbonat
(MgCO0O;:CaCO0:s). Silikatische Bestandteile spielen nur eine untergeordnete Rolle (1,7 % Si, 0,3 %
Al). Verglichen mit der durchschnittlichen Zusammensetzung sedimentér gebildeter Carbonate [TU-
REKIAN et WEDEPOHL [1961] enthilt der Ostrauer Dolomit deutlich erhohte Zn- und Pb-Gehalte.

Riigener Schldmmkreide wurde vom Kreidewerk Riigen GmbH (Sassnitz) in einer Kérnung < 63 um
bezogen. Die Riigener Schlimmkreide geht auf marine Ablagerungen des Maastricht zuriick. Die
Riigener Keide besteht hauptsichlich aus fossilen Resten mariner Kleinstorganismen (Nanoplankton),
deren iiberlieferte Hartteile aus Calzit aufgebaut waren. Der Ca-Gehalt ist demzufolge hoch und der
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Mg-Gehalt gering (39,8 bzw. 0,2 %). Da die Kreide keine Produkte einer prihistorischen Gesteins-
verwitterung enthilt, spielen silikatische und tonige Komponenten keine Rolle (0,7 % Si, 0,14 % Al).
Da die Schlimmkreide aus mikroskopisch kleinen Kalkpartikeln besteht, ist sie im Vergleich zu den
anderen Neutralisationsmitteln sehr pords und besitzt eine grofle innere Oberflédche.

Der Chemismus und die Porositidt der Neutralisationsmittel hat einen grolen Einfluf} auf ihre Reakti-
vitdt und ihr Sdurebindungskapazitit. Um dies zu demonstrieren, wurden jeweils 10 g Neutralisa-
tionsmittel der Kornung < 63 um in 200 ml Schwefelsdure suspendiert und der pH-Wert in regel-
mifBigen Abstinden gemessen [LOSER et al. 2000E]. Am schnellsten reagierte die Riigener Kreide
(sie besitzt eine grofle innere Oberfliche) und am langsamsten der Ostrauer Dolomit (das Mineral
Dolomit reagiert mit Mineralsduren wesentlich langsamer als Calcit). Dafiir besal3 der Ostrauer Do-
lomit die hochste Saurebindungskapazitit, weil der molare Basengehalt von Dolomit ca. 8 % grofler
ist als der von Calcit.

Einfluf der Kornung des Neutralisationsmittels

Der Einflul der Kérnung des Neutralisationsmittels auf die Revitalisierung wurde am Beispiel von
Bernburger Kalk untersucht. Das gelaugte und gewaschene Sediment reagierte stark sauer (pH-Wert
der Suspension ohne Kalk 3,5). Je feiner der Kalk, um so grofer war die wirksame Oberfliche und
um so schneller wurde das gelaugte Sediment neutralisiert (Abb. 99). Alle Fraktionen der Korngrofle
< 630 um reagierten wesentlich schneller als die zwei groberen Fraktionen. Im technischen Revitali-
sierungsprozel} sollte zumindest im Fall von Bernburger Kalk nur Material mit Partikeln < 630 um
zum Einsatz kommen. Die feinste, kommerziell verfiigbare Fraktion des Bernburger Kalkes besteht
aus Partikeln < 200 pm.

Durch die pH-Erhohung wurden die mobilen toxischen Schwermetalle ausgeféllt und waren am Ende
der Neutralisation in der wéBrigen Phase nicht mehr analytisch nachweisbar. Allein Fe und Mn waren
etwas 10slich, was jedoch wegen der geringen Toxizitédt beider Metalle ohne Belang ist.
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Abb. 99: pH-Wert wihrend der Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit Bernburger
Kalk unterschiedlicher Kérnung in Suspension (Sediment mit 20 g TS und 1 g Bernburger
Kalk in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Einfluf der Menge des Neutralisationsmittels

Der Optimierung der dem gelaugten Sediment zuzusetzenden Neutralisationsmittelmenge kommt
grof3e praktische Bedeutung zu. Aus 6konomischen Griinden sollte die Menge gering sein. Anderer-
seits muf} der pH-Wert des Sediments auf bodentypische Werte angehoben und miissen noch mobile
toxische Schwermetalle festgelegt werden.

Die zeitliche Anderung des pH-Wertes der Sedimentsuspensionen liefert Informationen zur Reak-
tionskinetik des Neutralisationsprozesses (Abb. 100 bis 102). Obwohl die drei untersuchten Neutrali-
sationsmittel in gleicher Kérnung zum Einsatz kamen, zeigten die pH-Verlaufe deutliche Unterschie-
de. Wie schon bei der Reaktion zwischen den Neutralisationsmitteln und Schwefelsaure festgestellt,
reagierte die Riigener Kreide mit dem gelaugten Sediment am schnellsten und der Ostrauer Dolomit
am langsamsten. Die Riigener Kreide besitzt aufgrund ihrer groen inneren Oberflidche eine hohe Re-
aktivitdt, und Dolomit wird von Mineralsduren nur langsam angegriffen.

Je mehr Neutralisationsmittel die Suspension enthielt, um so schneller und stirker stieg der pH-Wert
zunichst an. Insbesondere bei kleinen Neutralisationsmittelmengen nahm der pH-Wert nach dem
Durchlaufen eines Maximums wieder etwas ab, was auf spezifische Wechselwirkungen zwischen dem
Sediment und dem Neutralisationsmittel zuriickzufiihren ist. Aus dem nach einer Reaktionsdauer von
100 h gemessenen pH-Wert konnte man folgern, dall eine Neutralisationsmittelmenge von 30 g/kg
vollkommen ausreichend ist, um den pH auf Werte > 6 anzuheben.

Spiter fiel der pH-Wert nochmals stark ab, um nach ca. 20 Tagen endlich einem stabilen Wert zuzu-
streben. Je geringer die Neutralisationsmittelmenge war, um so niedriger war der am Ende gemessene
pH-Wert der Suspension. Der zweite pH-Abfall resultiert aus der mikrobiellen Oxidation des
Restschwefels im Sediment (ca. 2,8 g/kg S°). Das ist deutlich am pH-Verlauf der Sedimentsuspen-
sionen ohne Neutralisationsmittel zu erkennen, in denen der pH-Wert von 3,5 auf 2,8 abfiel. Aus den
nach 30 Tagen gemessenen pH-Werten ist zu schlielen, da3 dem gelaugten Sediment zur nachhalti-
gen Neutralisation mindestens 40, besser aber 50 g/kg Neutraliationsmittel zugesetzt werden sollten.

Zeit [h]

Abb. 100: pH-Wert wihrend der Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit unterschied-
lichen Mengen Bernburger Kalk in Suspension (Sediment mit 20 g TS und O bis 1 g Bern-
burger Kalk < 63 um in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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lichen Mengen Ostrauer Dolomit in Suspension (Sediment mit 20 g TS und O bis 1 g
Ostrauer Dolomit < 63 pm in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)

Abb. 101: pH-Wert wihrend der Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit unterschied-
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lichen Mengen Riigener Kreide in Suspension (Sediment mit 20 g TS und O bis 1 g Riige-
ner Schlimmkreide < 63 pm in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)

Abb. 102: pH-Wert wihrend der Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit unterschied-

Der pH-Wert des Sediments ist zwar ein bedeutendes, aber nicht das einzige Kriterium fiir eine

erfolgreiche Revitalisierung. Mindestens ebenso wichtig ist die Mobilitdt der nach der Laugung im
Sediment noch verbliebenen toxischen Schwermetalle. Neben den Schwermetallen sind aber auch
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andere mobile Anionen und Kationen von Bedeutung. Am Ende des Revitalisierungsversuches wurde
deshalb der Kationen- und Sulfatgehalt der wéalrigen Phase bestimmt. In den Abbildungen 103 bis
105 sind die auf die Sedimentmasse bezogenen MelBwerte beispielhaft fiir Zn, Ni, Al und Mg darge-

stellt.

Metalle in Losung [mg/kg]
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Abb. 103: Metalle in Losung nach 30 Tagen Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit
unterschiedlichen Mengen Bernburger Kalk in Suspension (Sediment mit 20 g TS und 0
bis 1 g Bernburger Kalk < 63 um in insgesamt 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)
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Abb. 104: Metalle in Losung nach 30 Tagen Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit
unterschiedlichen Mengen Ostrauer Dolomit in Suspension (Sediment mit 20 g TS und 0
bis 1 g Ostrauer Dolomit < 63 um in insges. 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)



126 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Metalle in Losung [mg/kg]

Neutralisationsmittel-Dosis [g/kg]

Abb. 105: Metalle in Losung nach 30 Tagen Revitalisierung von mikrobiell gelaugtem Sediment mit
unterschiedlichen Mengen Riigener Kreide in Suspension (Sediment mit 20 g TS und O bis
1 g Riigener Schlimmkreide < 63 um in insg. 200 ml Wasser im Schiittelkolben bei 20°C)

Das gelaugte und gewaschene Sediment enthielt an mobilen Metallen ca. 70 mg/kg Zn, 10 mg/kg Ni,
10 mg/kg Cu, 280 mg/kg Al und 50 mg/kg Mg. Durch die mikrobielle Oxidation des Restschwefels
fiel der pH-Wert innerhalb von 30 Tagen von 3,5 auf 2,8 ab und die Mobilitdt der Metalle nahm zu.
Der Gehalt an 16slichen Metallen betrug dann durchschnittlich etwa 170 mg/kg Zn, 20 mg/kg Ni,
40 mg/kg Cu, 6 mg/kg Cr, 3 mg/kg Cd, 1400 mg/kg Al und 110 mg/kg Mg.

Steigende Neutralisationsmittelmengen fiihrten zu einer verstiarkten Immobilisierung der toxischen
Schwermetalle (Abb. 103 bis 105). Bereits bei einer Neutralisationsmittelmenge von 20 g/kg lagen
die Gehalte von Pb, Cu, Cd und Cr unter der Nachweisgrenze der ICP-AES [LOSER et al. 2000E],
withrend Ni und Zn erst bei einer Menge von 30 g/kg nahe bzw. unter der Nachweisgrenze lagen.

Neben den Schwermetallen wurde durch die Neutralisation auch das in hoheren Konzentrationen
phytotoxisch wirkende Al ausgefillt. So reduzierte sich die Menge des mobilen Al durch den Zusatz
von 2= 30 g/kg Neutralisationsmittel auf etwa 5 mg/kg.

Das Mg zeigte ein abweichendes, vom verwendeten Neutralisationsmittel abhédngiges Verhalten. Im
Fall der Riigener Kreide nahm die Menge des l6slichen Mg mit steigenden Neutralisationsmittel-
mengen leicht ab. Beim Bernburger Kalk erhohte sich die Mg-Mobilitidt mit steigenden Kalkmengen,
erreichte bei 30 g/kg ein Maximum von 450 mg/kg und nahm dann wieder ab. Besonders kritisch
war die Situation beim Ostrauer Dolomit; je mehr Dolomit dem Sediment zugesetzt wurde um so
stirker stieg die Menge des mobilen Mg an und erreichte bei einem Zusatz von 50 g/kg einen Wert
von 2700 mg/kg Mg. Die starke Zunahme des mobilen Mg ist mit dem hohen Mg-Gehalt im Dolomit
zu erkldren; Entsprechend MgCO3-CaCO3 + 2 H,SO4 — MgSO4 + CaSO4 + 2 H;O + 2 CO; bilden
sich bei der Neutralisation groBe Mengen MgSO, und CaSO,4. Das CaSOy ist nur begrenzt in Wasser
I6slich und wird zu einem Bestandteil des Sediments, wiahrend MgSO, sehr gut wasserldslich ist.

Insgesamt betrachtet ist Ostrauer Dolomit fiir die Revitalisierung gelaugter Sedimente wenig geeig-
net. Riigener Kreide fiihrte zwar zum besten Resultat, ist aber deutlich teurer als Bernburger Kalk.
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4.6.2 Revitalisierung in Schiittung

Motivation der Untersuchungen

Untersuchungen zur Revitalisierung in Suspension (Abschnitt 4.6.1) haben gezeigt, dal mikrobiell
gelaugtes Sediment durch geeignete Zusitze neutralisiert werden kann und daf3 die Schwermetalle
durch die pH-Erhohung immobilisiert werden. Unter Praxisbedingungen soll das Sediment jedoch
nicht in Suspension, sondern in Schiittung revitalisiert werden. Da der Stofftransport in ruhenden
Schiittungen allein durch Diffusion erfolgt, muf3 mit einem zeitlich verzdgerten Prozel3 gerechnet
werden. Es erschien deshalb notwendig, die aufgewihlte Ergebnisse aus der Revitalisierung in Sus-
pension an Schiittungen zu iiberpriifen. Zuerst wurde gelaugtes Sediment unter definierten Labor-
bedingungen revitalisiert. Dann wurde das Verhalten revitalisierter Sedimente unter dem Einfluf3 der
natiirlichen Witterung iiber einen ldngeren Zeitraum im Kleinlysimeter getestet.

Revitalisierung in Schiittung unter Laborbedingungen

Wie bei der Revitalisierung in Suspension wurde auch bei diesem Versuch 1993 aus der Geschiebe-
falle Kleindalzig gebaggertes, fiir mehrere Jahre im Freien gelagertes und mit einem Zusatz von 2 %
S in der Pilotanlage BIOLEA mikrobiell gelaugtes Sediment verwendet, um die Vergleichbarkeit der
Ergebnisse zu gewihrleisten. Konkret wurde Sediment mit 4 kg Trockenmasse in einen 10-Liter-Ei-
mer gefiillt, mit 50 g/kg Bernburger Kalk der Fraktion 0 bis 200 um (Schwenk Zement Bernburg
GmbH & Co.KG) versetzt, der Ansatz von Hand durchmischt und der Eimer mit einem Deckel ver-
schlossen bei 20°C gelagert. Ein zweiter Ansatz enthielt zusétzlich 30 g/kg auf 20 mm abgesiebten
Kompost (Rosl GmbH, Liemena). Verdunstungsverluste wurden durch eine entsprechende Wasser-
zugabe ersetzt. Um die physikochemischen Verinderungen in der Schiittung zu erfassen, wurden
Feststoffproben in Anlehnung an DIN 38414-S4 fiir 1 h mit Wasser eluiert, der pH-Wert der Sus-
pension gemessen und die wilrige Phase mittels ICP-AES analysiert.
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Abb. 106: pH-Wert und mobile Schwermetalle wéahrend der Revitalisierung von gelaugtem Sediment
mit Bernburger Kalk in Schiittung unter Laborbedingungen (Sediment mit 4000 g TS und
200 g Bernburger Kalk < 200 um im Eimer bei 20°C)
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Bei Revitalisierungsversuchen in Suspension wurden drei verschiedene Neutralisationsmittel auf ihre
Reaktivitdt und ihr Immobilisierungsvermogen fiir Schwermetalle getestet (Abschnitt 4.6.1). Die
hochste Reaktivitidt und das beste Bindungsvermogen besall Riigener Schlammkreide, dicht gefolgt
von Bernburger Kalk. Ostrauer Dolomit reagierte deutlich triger mit dem gelaugten Sediment und es
bildeten sich grofle Mengen leichtlosliches MgSO,. Bei der Auswahl des Neutralisationsmittels spie-
len in praxisnahen Untersuchungen auch dkonomische Aspekte eine Rolle. Weil Bernburger Kalk im
Test nicht wesentlich schlechter abschnitt als Riigener Kreide, aber kostengiinstiger ist, fiel die Wahl
auf Bernburger Kalk.

Je geringer die Korngrofle war, um so schneller reagierte das Neutralisationsmittel mit dem gelaug-
ten Sediment. Allerdings kommen fiir praxisrelevante Untersuchungen nur kommerziell verfiigbare
Fraktionen in Frage. Die in den Revitalisierungsversuchen in Schiittung verwendete, feinste Kalk-
mehlsorte der Schwenk Zement Bernburg GmbH & Co0.KG hatte eine Korngrofie von < 200 pum.

Eine hohe Reaktivitit des Neutralisationsmittels ist fiir die Revitalisierung in Schiittung von groBer
Bedeutung, da die iiberschiissigen Protonen im Porenwasser des gelaugten Sediments allein durch
Diffusion zu den Kalkpartikeln transportiert werden. Eine feine Verteilung (kurze Transportwege)
und eine grof3e spezifische Oberfliche des Neutralisationsmittels beschleunigen die Reaktion.

Der pH-Wert des gelaugten, mit Kalk versetzten Sediments hatte bereits zum Zeitpunkt der ersten
Analyse nach 3 Tagen einen bodentypischen Wert erreicht (Abb. 106). Durch eine wiederholte Ana-
lyse des Materials wurde die Nachhaltigkeit der Neutralisation nachgewiesen. Im Beobachtungszeit-
raum von 450 Tagen dnderte sich der pH-Wert nicht signifikant; die leichten Schwankungen sind auf
nicht zu vermeidende Inhomogenitdten der Mischung zuriickzufiihren. Durch einen gewissen Kalk-
tiberschuf3 wurde die erneute Versauerung infolge der Oxidation des Restschwefels verhindert .

Durch den pH-Anstieg wurden die im Porenwasser gelosten, toxischen Schwermetalle und auch Al
weitestgehend ausgefillt. Bereits nach 3 Tagen Revitalisierung lag der Schwermetallgehalt der Sedi-
menteluate unter der Nachweisgrenze der ICP-AES (Abb. 106). Nach 450 Tagen Revitalisierung
wurde das Eluat zusitzlich mit der wesentlich empfindlicheren AAS analysiert. Mit Ausnahme von
Cd unterschritten alle toxischen Schwermetalle die Zuordnungswerte Z0 der LAGA [1996]. Der Cd-
Gehalt des Eluates lag aber mit ca. 3 ug/l immer noch unter dem fiir Z1.2 geltenden Grenzwert. Das
zusitzliche Untermischen von Kompost hatte keinen nennenswerten Einfluf3 auf den pH-Wert und
die Schwermetallimmobilisierung [LOSER et al. 2001D].

Ein gewisses Problem bildet der hohe Gipsgehalt von ldnger im Freien abgelagertem Weil3e-Elster-
Sediment, der auch durch die Laugung nicht wesentlich verdndert wird. Im Elutionstest 16st sich ein
Teil des Gips, das Eluat ist mit CaSO, geséttigt und enthélt ca. 1500 mg/l Sulfat, womit der Z2-Wert
der LAGA {iberschritten wird. Der hohe Salzgehalt des Eluats - eine weitere Folge der Gipsfracht im
Sediment - hat eine entsprechend hohe elektrischen Leitfahigkeit zur Folge, die iiber dem Z2-Grenz-
wert liegt. Inwieweit die LAGA in diesem Punkt {iberhaupt auf das Sediment anwendbar ist, bleibt
fraglich. SchlieBlich ist der Gips als ein natiirlicher, von der Schwermetallbelastung vollkommen un-
abhéngiger Bestandteil des oxischen Sediments zu betrachten.

Revitalisierung in Schiittung unter dem Einfluf der natiirlichen Witterung

Es ist geplant, das gelaugte und revitalisierte Sediment als bodendhnliches Substrat im Freien auszu-
bringen (z.B. auf Rekultivierungsflichen ehemaliger Braunkohletagebaue). Um das Langzeitverhal-
ten von gelaugtem und auf verschiedene Weise revitalisiertem Sediment unter praxisnahen Bedingun-
gen abzuschitzen, wurden Kleinlysimeter verwendet. Im Lysimeter lagerte eine geringmichtige Sedi-
mentschicht auf einer Drainage, um die Verhiltnisse, wie sie im Sediment nach dem Ausbringen auf
einem wasserdurchldssigen Sandboden herrschen, zu simulieren. Zu Vergleichszwecken wurde neben
den revitalisierten Sedimenten auch ungelaugtes Ausgangsmaterial und gelaugtes, aber nicht revi-
talisiertes Sediment zum Einsatz gebracht. Von besonderem Interesse war dabei die Verdnderung der
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physikochemischen Sedimenteigenschaften, die sich auf dem Sediment spontan entwickelnde Vege-
tation und die Schadstoffverfrachtung mit dem Sickerwasser.

Jedes Kleinlysimeter bestand aus einem 20 Liter fassenden Eimer, der im Boden mit einem Stutzen
ausgestattet war, der den Eimer iiber einen Ablaufschlauch mit einem Sickerwassersammelbehilter
verband (Abb. 107). Der Eimer enthielt eine Drainageschicht aus inerten Porzellankugeln, die mit
PE-Flies abgedeckt waren. In den detailliert dargestellten Lysimeterversuchen wurden folgende Sedi-
mente bzw. Sediment-Zuschlagstoff-Gemische eingesetzt (jeweils Sediment mit 8 kg TS):

A) Sediment 1993 aus der Geschiebefalle Kleindalzig gebaggert und fiir mehrere Jahre im Freien
gelagert ohne Zusitze

B) Sediment unter A) mit 2 % S in der Pilotanlage BIOLEA gelaugt ohne Zusitze

C) Sediment unter B) mit 50 g/kg Bernburger Kalk < 200 pm

D) Sediment unter B) mit 50 g/kg Bernburger Kalk < 200 um und 30 g/kg Kompost

Weiter wurde im Kleinlysimeter die Wirkung von Ostrauer Dolomit getestet. Die Versuchsansitze
entsprachen den unter C) und D) aufgefiihrten Mischungen, auBler dall anstatt des Kalkes 50 g/kg
Ostrauer Dolomit der feinsten kommerziell vertriebenen Kornung < 90 um eingesetzt wurde. Da sich
der Dolomit aus mehreren Griinden (siehe oben) als wenig geeignet erwies, sind die erzielten Ergeb-
nisse nur sehr auszugsweise dargestellt. Beziiglich Details sei auf [LOSER et al. 2001D] verwiesen.

Die Kleinlysimeter wurden befiillt und dann im Freiland fiir mehrere Monate der natiirlichen Witte-
rung ausgesetzt (Dezember 1999 bis Juli 2000; Details siehe [LOSER et al. 2001D]). In 30-Tage-
Intervallen wurde das Sickerwasser entnommen und die Sedimentschiittung beprobt und beide analy-
siert. AuBBerdem wurde die sich auf dem Sediment spontan entwickelnde Vegetation charakterisiert.

Behilter mit Drainage
und den Sedimenten

Ablaufschlduche

Sickerwassersammel-
behilter

[ h‘" T Gl S e
Abb. 107: Detail der Kleinlysimeteranlage zur Revitalisierung verschiedener Sedimente in Schiittung
im Freiland

Wasserbilanz

Im Versuchszeitraumes von 210 Tagen betrug die Niederschlagsmenge insgesamt 278 mm (Abb.
108). Sickerwasser bildete sich jedoch nur innerhalb der ersten 120 Tage. Spiter war die Verdun-
stung hoher als die Niederschlagsmenge, weil die Umgebungstemperatur stetig zunahm (Abb. 108)
und weil zur einfachen Evaporation noch die Transpiration der sich entwickelnden Pflanzen hinzu-
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kam. Um eine Schidigung der Vegetation durch Wassermangel zu vermeiden, wurden die Sediment-
schiittungen ab dem 140. Tag mit deionisiertem Wasser gegossen. Innerhalb der ersten 120 Tage
betrug die Niederschlagsmenge pro Lysimeter 13,9 Liter. Im gleichen Zeitraum bildeten sich aber nur
10,4 Liter Sickerwasser. Die Differenz von 3,5 Litern entspricht dem verdunsteten Wasser.
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Abb. 108: Temperatur, akkumulative Niederschlagsmenge und Globalstrahlung wéhrend der Revita-
lisierung verschiedener Sedimente in Schiittung im Freiland (30-Tages-Mittel; ca. 500 m
entfernt mit der Wettersation im Institut fiir Troposphirenforschung Leipzig gemessen)

Entwicklung der Vegetation

Aufgrund der niedrigen Temperaturen entwickelten sich innerhalb der ersten 60 Tage keine Pflanzen
auf dem Sediment. Nach 90 Tagen zeigten sich erste Keimlinge, deren Zahl sich in den darauffolgen-
den 30 Tagen stark erhohte. Nach 120 Tagen nahm die Anzahl der Pflanzen infolge von Starkregen,
gegenseitiger Beschattung und Fraschiadlingen wieder ab.

Die spontan aufkommende Vegetation entwickelte sich aus dem natiirlichen Samenpotential des Se-
diments (erkennbar am vorgefundenen Artenspektrum). Erstaunlich ist, da die Samen wihrend der
Laugung des Sediments keinen Schaden genommen haben.

Das gelaugte und anschlielend revitalisierte Sediment bildete einen wesentlich besseren Standort fiir
Pflanzen als das ungelaugte bzw. gelaugte, jedoch nicht revitalisierte Material (Abb. 109). Auf dem
unbehandelten Sediment entwickelten sich deutlich weniger Pflanzen als auf den revitalisierten Sedi-
menten. Die wenigen, auf dem gelaugten, aber nicht revitalisierten Sediment keimenden Pflanzen gin-
gen stets nach kurzer Zeit wieder ein, so dall dieses Material wihrend der gesamten Versuchsdauer
praktisch pflanzenfrei war. Fiir die schlechten Wachstumsbedingungen auf dem unbehandelten bzw.
auf dem gelaugten, aber nicht revitalisierten Sediment waren der niedrige pH-Wert und der hohe
Gehalt 16slicher Schwermetalle verantwortlich. Das ungelaugte Sediment bot Grasern gute Bedin-
gungen, wihrend auf dem revitalisierten Sediment vor allem Krauter wuchsen (Abb. 109). Durch die
Diingewirkung des zusitzlich eingemischten Kompost entwickelten sich die Pflanzen kriftiger und
der Pflanzenbestand war insgesamt dichter.



131

4.6.2 Revitalisierung in Schiittung

(pueqaxg wir jsodwoy 3 (g pun wrl g > Y[ey J23nquiag 3 ()04 S[19) pun S, 8 § ITW JUSWIPAS) JJIWIISA]
-UIQ[Y W SUNPNYOS U QJUAWIPAS JOUIPAIYISIIA JUNIAISI[BIANY UL ], G9[ YOBU SYONME I9)[YIIMIUS UBIUOdS JRIIOAUSWES USYDI[INBU WP Sne 60 qqV

ysodwoy] 3Y/3 0¢ +
A1eY 34/3 05 + A1e 34/3 05 +
JUSWIPAS $)3ne[d3 JUSWIPAS SAAFNe[d3 JUSWIPAS $I3ne[d3 JUQWIPAS sAFne[a3un




132 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Eigenschaften der Sickerwdsser

Wie oben bereits in Zusammenhang mit der Wasserbilanz erldutert, bildeten sich Sickerwisser nur
innerhalb der ersten 120 Tage. Spiter war die Verdunstung dann aufgrund gestiegener Temperaturen
hoher als die Niederschlagsmenge.

Der pH-Wert der Sickerwisser dnderte sich innerhalb des Untersuchungszeitraumes von 120 Tagen
kaum, wurde aber in hohem Mafle vom Sediment bestimmt. Das Sickerwasser aus dem ungelaugten
Originalsediment war mit pH 6,0 leicht sauer und das Sickerwasser aus dem gelaugten Sediment mit
pH 3,25 stark sauer. Durch den Zusatz von Bernburger Kalk zum gelaugten Sediment stieg der pH
des Sickerwassers schnell auf Werte um 7,5 an. Ostrauer Dolomit reagierte viel trager, wodurch der
pH-Wert des Sickerwassers langsamer und weniger stark zunahm [LOSER et al. 2001D].

Die aus den einzelnen Lysimetern austretenden Sickerwisser unterschieden sich deutlich in ihrem
Metall- und Sulfatgehalt. Aus den Gehalten und Volumina der Sickerwésser und der Sedimentmasse
im Lysimeter wurden spezifische Schadstoffaustrige berechnet (Am;s = C;1-V1/mg). Die Summie-
rung der einzelnen Austrdge innerhalb der 30-Tages-Intervalle ergab dann den Gesamtaustrag der
Komponente i fiir den betrachteten Zeitraum.

In Abbildung 110 ist der sedimentmassebezogene Schadstoffaustrag am Beispiel von Zn dargestellt.
Fiir alle anderen toxischen Schwermetalle war der Austrag deutlich geringer (Tab. 19). Aus dem un-
gelaugten und gelaugten, aber nicht revitalisierten Sediment wurden mit den Sickerwissern grofle
Mengen Zn ausgetragen, wobei sich die Austragsintensitdt mit der Zeit nicht wesentlich @nderte.
Durch die Kalkzugabe wurden die 16slichen Schwermetalle im gelaugten Sediment schnell festgelegt
und Sickerwisser enthielten nur noch Spuren der toxischen Schwermetalle.
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Abb. 110: akkumulativer Zn-Austrag mit Sickerwdssern wihrend der Revitalisierung verschiedener
Sedimente in Schiittung im Kleinlysimeter (Sediment mit 8 kg TS und teils 400 g Bern-
burger Kalk < 200 pm und 240 g Kompost im Freiland)

Innerhalb von 120 Tagen wurden mit dem Sickerwasser vor allem Zn und Ni aus dem ungelaugten
Sediment herausgewaschen. Daneben enthielt das Sickerwasser auch noch grole Mengen Ca, Mg,
Sulfat und Nitrat. Der hohe Anionengehalt resultiert aus der mikrobiellen Oxidation reduzierter
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Schwefelverbindungen zu Sulfat und von Ammonium zu Nitrat im vorangegangenen Vererdungspro-
zeB3. Aus den hohen Schadstoffaustrigen ergibt sich, dal das ungelaugte Sediment nicht ohne geeig-
nete Sicherungsmalinahmen abgelagert werden darf, um eine Kontamination des Grundwassers zu
verhindern.

Aus dem gelaugten Sediment wurden noch mehr Schwermetalle ausgetragen, weil sie zum einen bei
der Waschung nur unvollstindig entfernt und zum anderen durch die erneute Versauerung aufgrund
der Oxidation des Restschwefels weiter mobilisiert wurden (sieche Abschnitt 4.6.1). In allen Ansétzen
nahm der S°-Gehalt innerhalb 210 Tagen von 2,8 auf < 0,1 g/kg ab. Neben Zn und Ni traten aber
auch Cu, Cd, Cr und Mn im Sickerwasser auf. Sehr auffillig war die stark erhohte Loslichkeit des in
hoheren Konzentrationen phytotoxisch wirkenden Al [WALLNOFER et ENGELHARDT 1995]. Gepaart
mit dem hohen Kationenaustrag enthielt das Sickerwasser viel Sulfat. Nitrat spielte dagegen keine
Rolle, da es bereits im Waschprozef3 nahezu vollstindig aus dem Sediment entfernt wurde.

Tab. 19: innerhalb von 120 Tagen mit Sickerwissern aus den Kleinlysimetern ausgetragene Metalle
und Anionen (auf die Sedimentmasse bezogener Austrag; bei Sedimenten mit Kalk- bzw.
Dolomit-Zusatz jeweils Berechnung von Mittelwerten aus den einzelnen Ansétzen)

Komponente Austrag mit dem Sickerwasser [mg/kg]
ungelaugtes gelaugtes gelaugtes gelaugtes
Sediment Sediment Sediment Sediment
ohne Zusatz + Kalk + Dolomit
Zn 75 200 0,2 6,2
Ni 4.4 23 0,2 1,4
Cu <0,1 16 <0,1 <0,1
Cd 0,2 3,1 <0,1 <0,1
Cr <0,1 1,9 <0,1 <0,1
Pb <0,2 0,7 <0,2 <0,2
Mn 0,3 36 1,1 20
Mg 680 140 88 1330
Ca 500 530 690 570
Al 0,5 1200 0,4 0,4
Sulfat 1430 4960 850 3370
Nitrat 680 4 33 32

Durch den Kalkzusatz wurden die Schwermetalle groBtenteils ausgefillt und das Sickerwasser ent-
hielt kaum noch toxische Schwermetalle (Tab. 19, Abb. 111). Die Festlegung der Schwermetalle im
Sediment war ein progressiver Prozef3; nach 90 Tagen lag der Gehalt aller toxischer Schwermetalle
unter der Nachweisgrenze der ICP-AES. Der Effekt des zusitzlich untergemischten Kompost auf den
Metallaustrag war marginal, da der Hauptteil der Metalle bereits durch den Kalk ausgefillt wur-
de und die Metallsorption an der zugesetzten Organik keine Rolle spielte (Abb. 111). Obwohl bei der
Neutralisation grole Mengen CaSO, gebildet wurden, enthielt das Sickerwasser nur relativ wenig Ca
und Sulfat, da die Wasserloslichkeit von CaSO4-2 H,O gering ist.

Dem gelaugten Sediment zugesetzter Ostrauer Dolomit reagierte deutlich triger, das Sediment wur-
de langsamer neutralisiert und mit dem Sickerwasser wurden mehr toxische Schwermetalle ausgetra-
gen als bei der Revitalisierung mit Bernburger Kalk [LOSER et al. 2001D]. Das betraf vor allem die
Metalle Zn und Ni, aber auch der Mn-Austrag war betrichtlich (Tab. 19). Chemisch betrachtet ist
Dolomit CaCO3-MgCOs, wodurch bei der Neutralisation nicht nur CaSQOy, sondern auch eine dqui-
molare Menge MgSO, entsteht. Im Vergleich zu Gips ist MgSO, aber gut wasserloslich und das Sik-
kerwasser enthilt viel mehr Mg und Sulfat als bei der Revitalisierung mit Kalk (Tab. 19).
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Austrag mit Sickerwissern [mg/kg]
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Abb. 111: Metallaustrag mit Sickerwissern innerhalb von 120 Tagen Revitalisierung verschiedener
Sedimente in Schiittung im Kleinlysimeter (Sediment mit 8 kg TS und teils 400 g Bern-
burger Kalk < 200 um und 240 g Kompost im Freiland)

Mobilitit der Schwermetalle im Sediment

Im Zusammenhang mit der spiteren Nutzung des gelaugten und revitalisierten Sediments interessiert
weniger die Schadstofffreisetzung wihrend der Revitalisierung, sondern vor allem die Einhaltung
gesetzlich vorgeschriebener Grenzwerte eluierbarer Komponenten fiir das revitalisierte Material.
Deshalb wurden den Lysimetern regelmiflig entnommene Proben einer modifizierten Elution nach
DIN 38414-S4 fiir 1 h unterworfen (nur kurzzeitige Elution, um die wihrend der Elution ablaufen-
den Reaktionen zu minimieren). Zum Ende des Versuches nach 210 Tagen wurde zusétzlich fiir 24 h
eluiert und das entstehende Eluat mit der wesentlich empfindlicheren AAS analysiert.

Der pH-Wert der suspendierten Sedimente war dhnlich wie der pH-Wert der Sickerwisser. Das unge-
laugte Sediment reagierte mit pH 5,8 leicht und das gelaugte Sediment mit pH 3,45 stark sauer.
Durch die Revitalisierung mit Bernburger Kalk stieg der pH-Wert des Sediments schnell an und er-
reichte bereits nach 30 Tagen einen konstanten Wert von ca. 6,75. Bei der Revitalisierung mit Dolo-
mit dauerte die Gleichgewichtseinstellung viel linger und der pH-Wert war am Ende mit pH 6,4 auch
deutlich niedriger [LOSER et al. 2001D].

Die Anderung der Schwermetallmobilitit durch Revitalisierung ist in Abbildung 112 beispielhaft fiir
Zn dargestellt. Ni verhielt sich sehr dhnlich, und die anderen toxischen Schwermetalle lagen meist
unter der Nachweisgrenze der ICP-AES, wenn man einmal vom gelaugten Sediment absieht. Obwohl
aus dem ungelaugten Sediment betrichtliche Mengen Zn mit dem Sickerwasser ausgetragen wurden,
dnderte sich die Zn-Mobilitdt im Sediment kaum (Nachlésung von anfangs noch immobilem Zn). Im
Fall des gelaugten Sediments reduzierte der Sickerwasseraustrag dagegen die Zn-Mobilitdt. Nach
Kalkzusatz lag die Zn-Mobilitét bereits nach 30 Tagen unter bzw. nahe der analytischen Nachweis-
grenze. Bei der Revitalisierung mit Dolomit nahm die Zn-Mobilitét deutlich langsamer ab [LOSER et
al. 2001D]. Einer Zn-Bilanz zufolge beruhte die abnehmende Mobilitdt bei der Revitalisierung auf
einer Immobilisierung und nicht auf dem Austrag mit den Sickerwissern [LOSER et al. 2001D].
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Abb. 112: mobiles Zn wihrend der Revitalisierung verschiedener Sedimente in Schiittung im Klein-
lysimeter (Sediment mit 8 kg TS und teils 400 g Bernburger Kalk < 200 um und 240 g
Kompost im Freiland; Elution nach DIN 38414-S4 fiir 1 h und Analyse mittels ICP-AES)

Schwermetalle im Eluat [pg/1]

Fitl— —

10000

1000

100
10
1 >
ungelaugtes gelaugtes gelaugtes gelaugtes
Sediment Sediment Sediment Sediment
+ Kalk + Kalk
+ Kompost

Abb. 113: mobile Schwermetalle nach 210 Tagen Revitalisierung verschiedener Sedimente in Schiit-
tung im Kleinlysimeter (Sediment mit 8 kg TS und teils 400 g Bernburger Kalk < 200 pm
und 240 g Kompost im Freiland; Elution nach DIN 38414-S4 fiir 24 h und Eluat-Analyse)

Bei der Revitalisierung mit Bernburger Kalk wurden die Z0-Werte fiir Schwermetalle nach LAGA
[1996] erfiillt (Abb. 113), womit keine Beschridnkungen fiir die Art der weiteren Nutzung bestehen.
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4.6.3 Toxizitiatstests

Motivation der Untersuchungen

Wihrend der Passage der einzelnen ProzeB3stufen des Sanierungsverfahrens veridndern sich die physi-
kochemischen Eigenschaften des Sediments und damit auch seine Okotoxizitit. Da das gelaugte und
revitalisierte Sediment als bodenidhnliches Substrat zum Einsatz kommen soll, wurden die Sedimente
aus den einzelnen ProzeBstufen des Verfahrens nicht nur physikochemisch charakterisiert, sondern
auch hinsichtlich ihrer Lebensraumfunktion fiir Pflanzen tiberpriift (Bewertung der Pflanzenentwick-
lung auf Sedimentschiittungen in Abschnitt 4.6.2). Im folgenden soll das Sediment aus den einzelnen
ProzeBstufen mittels standardisierter Testverfahren (Phytotoxizitits- und Leuchtbakterientest) 6ko-
toxikologisch bewertet werden.

Uberblick zu Okotoxizitditstests fiir Biden

Es gibt eine ganze Reihe fiir Boden entwickelte Testmethoden [ALEF 1994, DECHEMA 1995, FENT
1998], die sich jedoch prinzipiell auch auf andere Feststoffe wie z.B. Sedimente anwenden lassen:

— Mikrobielle Tests (z.B. Messung von Bodenatmung, Substratabbau, Ammoniumbildung, Nitrifi-
kation und der Aktivitit spezifischer Enzyme)

l

Wachstumstests mit hoheren Pflanzen (Schadbilder, Langenwachstum und Biomassebildung auf
dem Testboden im Vergleich zu Pflanzen auf einem Referenzboden)

Griinalgentest (Hemmung des Wachstums von bestimmten Griinalgenarten durch Bodeneluate)
Leuchtbakterientest (Hemmung der Lumineszenz von Vibrio fischeri durch Bodeneluate)
Daphnientest (Hemmung der Beweglichkeit von Daphnien durch Bodeneluate)

Regenwurmtest (Bestimmung der Mortalitdt im Testboden)

AN

Fischtest (Bestimmung der lethalen Wirkung von Bodeneluaten auf bestimmte Fischarten)

WoLF [2000] bewertete die einzelnen Methoden hinsichtlich ihrer Praktikabilitdt und Aussagekraft.
Samtliche mit Tieren durchgefiihrten Tests unterliegen der Anzeigepflicht. Aus den aufgefiihrten
Testmethoden wurde der Wachstumstest mit hoheren Pflanzen und der Leuchtbakterientest ausge-
wihlt. Das gereinigte Sediment soll als bodendhnliches Substrat eingesetzt werden, womit seine
Wirkung auf Pflanzen von groBer Bedeutung ist. Und der Leuchtbakterientest ist einer der am
weitesten verbreiteten Tests. AuBerdem sind beide Tests im Vergleich zu den anderen Testmethoden
relativ leicht ausfiihrbar.

Sedimente im Leuchtbakterientest

In diesem Test wird der inhibierende Effekt von Schadstoffen - im konkreten Fall die mit Wasser aus
Weille-Elster-Sedimenten der Geschiebefalle Kleindalzig eluierten Komponenten - auf die vom Ener-
giestoffwechsel abhédngige Erzeugung von Lumineszenzlicht durch das Bakterium Vibrio fischeri un-
tersucht. Es wird davon ausgegangen, dall die Leuchtintensitit um so stidrker abnimmt, je toxischer
und konzentrierter die im Testgut enthaltenen wasserloslichen Schadstoffe sind.

Die Durchfiihrung des Leuchtbakterientests ist ausfiihrlich in [LOSER et al. 2001D] beschrieben. Da-
bei wurden verschiedene Sedimente und ein Referenzsubstrat (Gartenkompost) nach der modifizier-
ten DIN 38414-S4 fiir 24 h mit Wasser eluiert, die Eluate durch Zentrifugation gereinigt und im
Toxizitétstest entsprechend DIN 38412-34 eingesetzt. Die urspriinglich fiir Boden entwickelte soge-
nannte "Fraunhofer-Vorschrift" [ANONYMUS 2000] war auf die teils sehr wasserhaltigen Sedimente
nicht anwendbar [LOSER et al. 2001D]. Die Elution nach der "Fraunhofer-Vorschrift" zielt auf einen
hohen Schadstoffgehalt im Eluat, um die im Porenwasser herrschenden Bedingungen zu simulieren
[KORDEL et al. 1999]. Die stirkere Schadstoffverdiinnung im S4-Eluat muf3te hingenommen werden.
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Die hochste Toxizitédt zeigte das unter Stickstoff eluierte anoxische Sediment, obwohl das Eluat neu-
tral reagierte und keine relevanten Mengen toxischer Schwermetalle enthielt. Da der Hemmeffekt bei
der Elution unter Luft geringer war, konnte die Toxizitit des anoxischen Sediments mit seinem Ge-
halt an freiem Sulfid zusammenhéngen, das wihrend der aeroben Elution oxidiert wurde.

Durch lidngere Lagerung im Freien vererdetes Sediment war laut Testergebnis nicht toxisch (keine
Hemmung der Leuchtbakterien), obwohl es mit pH 5,7 eine leicht saure Reaktion zeigte und von al-
len getesteten Sedimenten den hochsten Gehalt an mobilem Zn und Ni aufwies.

Gelaugtes Sediment hemmte die Leuchtbakterien im Verhiltnis zu seinem sehr niedrigen pH-Wert
von 3,5 und dem nicht zu vernachlédssigenden Gehalt an mobilem Zn, Ni und Cu nur wenig (22 %
Hemmung).

Trotz der Revitalisierung des gelaugten Sediments durch einen Zusatz von Bernburger Kalk war
keine signifikante Verdnderung der Toxizitdt zu beobachten (18 % Hemmung der Lumineszenz).
Obwohl das revitalisierte Sediment eine neutrale Reaktion zeigte und die toxischen Schwermetalle
durch die Neutralisation weitestgehend immobilisiert wurden, war die Hemmwirkung fast so hoch
wie die des gelaugten, aber nicht revitalisierten Sediments. Dal} die zusétzliche Kompostzugabe die
Toxizitat verringert (laut Test nur noch 6 % Hemmung), ist wenig iiberzeugend.

Sehr iiberraschend war, daf} der als Referenzboden verwendete Gartenkompost die Lumineszenz der
Leuchtbakterien mit 20 % fast so stark wie das gelaugte, nicht revitalisierte Sediment hemmte.

Die mit dem Leuchtbakterientest erzielten Resultate stehen somit in krassem Widerspruch zu den er-
warteten Ergebnissen. Die Testergebnisse bestitigten somit die anfanglichen Vorbehalte gegeniiber
dem Leuchtbakterientest. Der im Test eingesetzte Mikroorganismus Vibrio fischeri ist ein im Meer-
wasser lebendes Bakterium. Seine Verwendung zur 6kotoxikologischen Bewertung von Boden und
bodendhnlichen Substraten ist daher wenig iiberzeugend. Bodenmikroorganismen hitten als Test-
system sicher eine groflere Aussagekraft. Dall der Toxizitétstest mit Vibrio fischeri so weite Verbrei-
tung gefunden hat, scheint weniger sachlich begriindet als vielmehr mit der Erhebung zur Standard-
methode und der Automatisierbarkeit des Tests zusammenzuhingen (siehe dazu VIGELAHN [1997]).

Sedimente im Phytotoxizitéitstest in Topfkultur

Da das revitalisierte Sediment als bodenidhnliches Substrat zum Einsatz kommen soll, wurde ein
Wachstumstest mit Pflanzen durchgefiihrt, der zur 6kotoxikologischen Bewertung von Bdden ent-
wickelt wurde. Mit Phytotoxizititstests 146t sich die Lebensraumfunktion von Boden als Pflanzen-
standort {iberpriifen.

Der Toxizititstest wurde im wesentlichen wie in DECHEMA [1995] beschrieben realisiert. Als Test-
system dienten die Bohne (Phaseolus vulgaris), die Stoppelriibbe (Brassica rapa) und der Hafer
(Avena sativa). Neben revitalisierten Materialen wurden auch Sedimente aus den anderen Prozef3-
stufen des Verfahrens und ein unbelasteter Referenzboden (Gartenkompost) getestet. Die Substrate
wurden in 0,5 1 fassende Pflanztopfe gefiillt und mit den Testpflanzen besit. Kultiviert wurden die
Testpflanzen in einem unbeheizten Gewichshaus unter natiirlichem Tageslicht bei Temperaturen zwi-
schen 5 und 25°C. Bewertungskriterien waren der Keimerfolg, das Lingenwachstum und die Bio-
massebildung.

Von den durchgefiihrten Toxizitdtstests [FUSSY 1999, LOSER et al. 2000A, 2001D, 2002Cc, WOLF
2000] soll hier nur ein Versuch stellvertretend dargestellt werden. Der Einflul der verschiedenen
Substrate auf das Pflanzenwachstum war schon allein am @ufleren Erscheinungsbild der Pflanzen zu
erkennen (Abb. 114). Zur Quantifizierung der Toxizitdt diente die SproBlinge (Phaseolus vulgaris,
Brassica rapa) bzw. die Blattspreitenldnge (Avena sativa) (Abb. 115) und die gebildete Biomasse
(Abb. 116) nach 21 Tagen Kultivierung. Die mit den verschiedenen Testpflanzen erzielten Ergebnisse
dhnelten sich sehr.
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Abb. 114: Toxiztdtstest verschiedener Sedimente aus der Geschiebefalle Kleindalzig mit der Bohne

(Phaseolus vulgaris) 21 Tage nach der Aussaat

anoxisches Sediment (1997 gebaggert)

ungelaugtes Sediment (1993 gebaggert und 6 Jahre im Freien gelagert)

gelaugtes Sediment (Sediment B mit 2 % S in der Versuchsanlage BIOLEA behandelt)
revitalisiertes Sediment (Sediment C nach 14 Tagen mit 50 g/kg Bernburger Kalk < 200 um)
revitalisiertes Sediment (Sediment C nach 14 Tagen mit 50 g/kg Bernburger Kalk < 200 pm und
30 g/kg Kompost)

unbelasteter Referenzboden (Gartenkompost)
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Die anoxischen Bedingungen im frisch gebaggerten Sediment hemmten teilweise die Keimung der
Samen, wodurch sich auf diesem Material weniger Keimlinge bildeten. Weiter war das Wachstum
deutlich verlangsamt (sowohl gestauchte SproBachsen als auch verminderte Biomassebildung). Ein
Grund dafiir war sicher die Beeintridchtigung der Wurzelatmung.

Ahnlich schlecht entwickelten sich die Pflanzen auf dem ungelaugten Sediment, welches durch die
Oxidation wihrend der Lagerung an der Luft leicht versauert war (pH 5,5) und eine gro8ere Menge
mobiler Schwermetalle enthielt (236 mg/kg Zn, 18 mg/kg Ni, 1,2 mg/kg Cd). Das Sediment hatte
zwar keine nachteiligen Wirkungen auf die Keimung, lie} aber einen Teil der Keime absterben und
beeintriachtigte das Wachstum der iiberlebenden Pflanzen.

Gelaugtes Sediment ist durch seine saure Reaktion (pH 3,2), den hohen Gehalt an mobilen toxischen
Schwermetallen (273 mg/kg Zn, 40 mg/kg Cu, 35 mg/kg Ni, 4,6 mg/kg Cd) und einer betrdchtlichen
Al-Loslichkeit (1590 mg/kg) lebensfeindlich und hemmte die Pflanzenentwicklung. Nur Hafer keimte
auf dem gelaugten Sediment, kiimmerte dann aber stark. Die insgesamt geringere Empfindlichkeit
des Hafers gegeniiber der toxischen Wirkung des Sediments konnte damit zusammenhédngen, dal}
Griser viel weniger Schwermetalle als Kriautern aufnehmen [SAUERBECK 1989].

Durch die Kalkzugabe wurde das gelaugte Material neutralisiert, mobile Schwermetalle wurden fest-
gelegt und die Pflanzen entwickelten sich gut. Allerdings hatte die Néhrstoffarmut des gelaugten
Materials (Austrag von Nitrat im Waschprozef3) eine verminderte Biomassebildung zur Folge. Durch
das zusitzliche Einmischen von Kompost wurden mineralische Niahrstoffe zugefiihrt (insbesondere
Nitrat und K), die eine Pflanzenentwicklung wie auf dem Referenzboden ermoglichten.



140 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Wie eine Analyse der revitalisierten Sedimente vor und nach dem Bewuchs mit den Testpflanzen
zeigte, hatten die Pflanzen keine mobilisierende Wirkung auf die Schwermetalle.

SproBlinge bzw. Blattspreitenldnge bezogen auf die Referenz [%]

1 Bohne
100 {2 Herbstriibe -
Bl Hafer
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Abb. 115: SproBliange der Bohne (Phaseolus vulgaris) und Herbstriibe (Brassica rapa) bzw. Blatt-
spreitenldnge von Hafer (Avena sativa) nach 21 Tagen Kultivierung auf verschiedenen Se-
dimenten (aus Abb. 25, 28 und 31 in [LOSER et al. 2001D])
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Abb. 116: Biomassetrockensubstanz von Bohne (Phaseolus vulgaris), Herbstriibbe (Brassica rapa)
und Hafer (Avena sativa) nach 21 Tagen Kultivierung auf verschiedenen Sedimenten (aus
Abb. 26, 29 und 32 in [LOSER et al. 2001D])
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5.1 Sedimentkonditionierung in der Pilotanlage SECON

Motivation der Untersuchungen

Laboruntersuchungen zeigten, da3 sich die Eigenschaften frisch gebaggerter Sedimente durch Be-
pflanzung mit Helophyten so verdndern lassen, dal die Sedimente anschlieBend im Festbett gelaugt
werden konnen (Abschnitt 4.2.2). Dieser Konditionierungsprozef3 sollte unter praxisnahen Bedingun-
gen getestet werden. Insbesondere war es notwendig, eine grolere Sedimentschiitththe zu realisie-
ren, um die mit verschiedenen Pflanzen erreichbaren Konditionierungstiefen zu ermitteln. Zu diesem
Zweck wurde die Pilotanlage SECON (Sediment conditioning) errichtet, die Schiitthbhen von maxi-
mal 2 m ermdglicht. Durch eine Fliche von 25 m’ pro Versuchsbecken lieB sich zudem die Wirkung
von Randeffekten auf den Konditionierungsprozef3 vermindern.

Aufbau der Versuchsanlage

Die Anlage bestand aus sechs gleich grolen Versuchsbecken aus stahlbewehrtem Gie3beton, die von
einer befahrbaren Rampe aus mit Sediment beschickt werden konnten (Abb. 117). Jedes Becken hat-
te eine Grundfldche von 5 x 5 m und war bis zu 2 m hoch befiillbar. Die Becken waren mit einer
PVC-Folie ausgekleidet und enthielten eine 0,25 m michtige Kiesschicht der Kérnung 8/16 mm als
Drainage, die mit einem Geotextilvlies abgedeckt war. In je eine Ecke der Becken war ein 2,5 m
langes, im oberen Bereich perforiertes Plastikrohr mit 0,4 m Durchmesser vertikal in den Kies einge-
setzt, um das Sediment oberfldchlich zu entwissern und die Drucklosigkeit der Drainage zu gewéhr-
leisten. In der Kiesschicht befindliches Wasser wurde iiber ein Ablaufrohr nach auflen gefiihrt. Die je-
des Becken verlassende Wassermenge wurde mit einem Wasserzihler (Minol Messtechnik Lehmann
GmbH & Co. KG) erfait. Niederschlagsmengen wurden mit einer Wetterstation (Thies GmbH &
Co. KG) registriert. Schrig eingebaute Plexiglasrohre dienten der Wurzeluntersuchung der Pflanzen
mit Hilfe der Minirhizotronentechnik (Abb. 117).

Abb. 117: Die Pilotanlage SECON (links) zur Konditionierung von Sedimenten mit Pflanzen unter
Praxisbedingungen in separaten Versuchsbecken (rechts)

Versuchsdurchfiihrung

Im April 1999 wurden vier Behandlungsbecken der Anlage ca. 1,75 m hoch mit frisch gebaggertem
Sediment befiillt (Abb. 118). Bei dem verwendeten Material handelte es sich um Weil3e-Elster-Sedi-
ment, das im November 1998 aus der Geschiebefalle Kleindalzig gebaggert und als Suspension in
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Absetzbecken gepumpt wurde, wo es erneut nach der Korngrofle sortiert sedimentierte (vergleiche
Abschnitt 4.1). Davon kam allein das ca. 70 % Wasser enthaltende, organikreiche, schluffige Mate-
rial zum Einsatz. Je ein Becken wurde mit Gemeinem Schilf (Phragmites australis, Bioplanta GmbH
Delitzsch) bzw. Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea, Girtnerei Barth Dessau) bepflanzt. Die dazu
verwendeten Containerpflanzen (9 cm X 9 cm) wurden in einer Dichte von 10 Pflanzen pro m? auf
der Sedimentoberfldache verteilt (Abb. 118). Zwei weitere Becken blieben unbepflanzt, wobei eines
regelméfig vom spontan aufkommenden Bewuchs befreit wurde.

m Sediment (rechts)
und Bepflanzung der Sedimentoberfldche eines Versuchsbeckens mit Phragmites australis
im April 1999 (links)

Wihrend der gesamten Vegetationsperiode von April bis Oktober 1999 wurde das Sediment alle vier
Wochen in jedem Becken an zwei Stellen jeweils iiber die gesamte Schiitththe beprobt. Dabei wurde
pastoses Sediment mit einer Rammkernsonde und erdiges Material mit einem Riverside-Bohrer ent-
nommen (beide & 7 cm von Ejkelkamp Agrisearch Equipment). Aus dem so gewonnenen Material
wurden fiir jedes Becken Mischproben erstellt. Zur Erfassung vertikaler Unterschiede in den physi-
kochemischen Sedimenteigenschaften wurden aulerdem aus verschiedenen Tiefen stammende Pro-
ben separat analysiert.

Entwicklung des Pflanzenbestandes

Von besonderem Interesse war, welche Pflanzenarten sich auf dem Sediment spontan entwickelten,
ob sich die angepflanzten Arten gegen den Spontanbewuchs durchsetzen konnen, wie tief die ver-
schiedenen Pflanzenarten innerhalb einer Vegetationsperiode die Sedimentschiittung durchwurzeln
und ob die Pflanzen durch die Schadstoffe im Sediment geschidigt werden.

Das aus der Geschiebefalle Kleindalzig stammende Weile-Elster-Sediment enthilt viele Pflanzen-
samen [FUsSy 1999]. Ein Teil dieser Samen keimte und entwickelte sich zu dem in Tabelle 20 aufge-
fiihrten Pflanzenbestand. Das Artenspektrum bestand aus typischen Vertretern feuchter Standorte,
die an die Bedingungen auf dem FluBsediment gut angepal3t waren.

Da der spontane Bewuchs sich aus den Samen entwickelte und mit 7 Pflanzen pro m? recht liicken-
haft war, hatte sich erst nach 20 Wochen eine geschlossene Pflanzendecke ausgebildet. Die spontan
aufgekommenen Pflanzen durchwurzelten das Sediment innerhalb von 24 Wochen durchschnittlich
0,45 m und maximal 0,6 m tief.

Die beiden Griser Phragmites australis und Phalaris arundinacea wurden als einjihrige, in Topfen
vorkultivierte Pflanzen auf dem Sediment ausgebracht. Eine Entwicklung aus dem Samenkorn hiitte
bei diesen Pflanzen zu viel Zeit bendtigt, um das Sediment innerhalb einer Vegetationsperiode zu
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konditionieren. Durch die Verwendung vorkultivierter Pflanzen fallen gegeniiber der Aussaat zu-
nichst Mehrkosten an. Beide Griser sind aber ausdauernd (die Rhizome iiberwintern im Boden) und
konnen somit im folgenden Jahr auf frischem Sediment erneut eingesetzt werden. Fiir das Pflanzen-
material fallen damit nur einmalig Kosten an.

Tab. 20: Artenspektrum der wihrend der Sedimentkonditionierung in den Behandlungsbecken der

SECON-Anlage kultivierten bzw. spontan aufgekommenen Pflanzen

Pflanzenart Individuenzahl auf je 25 m? Fliche mit
spontanem | Phragmites Phalaris
Bewuchs australis | arundinacea

Alisma plantago-aquatica Gemeiner Froschloffel 3 - -
Atriplex prostrata SpieB3-Melde 10 - -
Bidens frondosa Schwarzfriichtiger Zweizahn 2 2 3
Epilobium hirsutum Rauhaariges Weidenrdschen 7 2 -
Epilobium lamyi Graugriines Weidenrdschen 2 2 -
Juncus spec. Binsen 3 - -
Gnaphalium uliginosum Sumpf-Ruhrkraut 1 - -
Lycopus europaeus Ufer-Wolfstrapp 1 - -
Lythrum salicaria Blutweiderich 2 - -
Phalaris arundinacea Rohrglanzgras - - 250
Phragmites australis Gemeines Schilf - 250 -
Plantago major Breit-Wegerich 1 - -
Poa nemoralis Hain-Rispengras 4 — -
Polygonum lapathifolium Ampferknéterich 20 8 4
Ranunculus sceleratus Gift-Hahnenful3 18 — 2
Rorippa palustris Gemeine Sumpfkresse 30 - -
Salix caprea, S. triandra Saal- u. Mandelweide 30 - -
Tussilago fafara Huflattich 10 - -
Typha angustifolia Schmalblittriger Rohrkolben 5 - -
Typha latifolia Breitblittriger Rohrkolben 28 - -
Veronica beccabunga Bachbunge 1 - -

Da das Sediment zur Bepflanzung nicht betreten werden konnte, wurden die Pflanzenballen einfach
auf die Sedimentoberfliche geworfen. Die Wurzelballen sanken fast vollstindig in das Sediment ein
(Abb. 118), trieben aber unabhiingig von ihrer Lage nach wenigen Tagen aus. Beide Griser wuchsen
sehr schnell und unterdriickten den Spontanbewuchs nahezu vollstindig (Tab. 20, Abb. 119).

Phalaris arundinacea bildete innerhalb 10 Wochen und Phragmites australis innerhalb 12 Wochen
einen geschlossenen Bestand. Die Erhohung der Pflanzdichte von 5 auf 10 Pflanzballen pro m? zeigte
nur bei Phragmites australis einen positiven Effekt. Bei nur 5 Pflanzen/m? wurde P. australis von
Polygonum lapathifolium vollstindig tiberwachsen [LOSER et al. 1999C]. P. arundinacea war dage-
gen so konkurrenzstark, daf} die Steigerung der Pflanzdichte keine Vorteile brachte.

Nach 24 Wochen hatte Phragmites australis die Sedimentschiittung ziemlich gleichméBig 0,45 m tief
durchwurzelt. Phalaris arundinacea erreichte im gleichen Zeitraum eine durchschnittliche Wurzel-
tiefe von 0,7 m und war Phragmites australis in dieser Beziehung deutlich iiberlegen. Phalaris arun-
dinacea war auch sehr viel robuster als Phragmites australis, das von der Mehligen Pflaumenlaus
(Hyalopterus pruni) befallen wurde, vergilbte und umknickte [ZEHNSDORF et al. 2001]. Die Anfillig-
keit von Phragmites australis fiir Blattlausbefall beschrieben auch HOFMANN [1992] und REINHOFER
[1998]. Halmbruch ist bei Phragmites auf ein Uberangebot an mineralischen Nihrstoffen, insbeson-
dere an N, zuriickzufiihren [HOFMANN 1986, 1992, TOBLER 1943].
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Abb. 119: Pflanzenbestand in zwei Versuchsbecken der Pilotanlage SECON nach 5 Monaten Kondi-
tionierung mit Phragmites australis (links) bzw. Phalaris arundinacea (rechts)

Wasserbilanz

Die Entwisserung des Sediments ist fiir die Konditionierung von grundlegender Bedeutung. Der Ein-
fluB} der Pflanzen auf die Sedimententwisserung 148t sich durch eine Wasserbilanz bestimmen. Der
Wassergehalt des Sediments hingt von mehreren Faktoren ab (Abb. 120). Niederschldge erhohen den
Wassergehalt, wihrend der Drainageablauf und die Verdunstung (Evapotranspiration) die Was-
sermenge in der Sedimentschiittung verringern:

VWassser im Sediment(t) - VWasser im Sediment(tzo) = VNiederschlag(t) - VDrainage(t) - VEvapotranspiration(t) (6)

Transpiration Niederschlag
Evaporation Versickerung Ablauf
& ? * a * 1

Sickerwasser

6 .
O85BS0 03— Drainage

Abb. 120: Wasserzufuhr und Wasserabgabe wihrend der Sedimentkonditionierung in einem Ver-
suchsbecken der SECON-Anlage

Durch regelméflige Messung der Wassermenge im Sediment (Feuchtebestimmung), des Drainage-
wasseranfalls (Wasserzihler) und der Niederschlagsmenge (Wetterstation) konnte die Menge des ins-
gesamt verdunsteten Wassers berechnet werden.

Die auf das Sediment fallenden Niederschldge liefen durch den Ablaufschacht in die Drainageschicht
oder versickerten im Sediment. Solange das Sediment schlammig-pastds und wasserundurchlissig
war, entwisserten die Niederschlidge oberflichlich durch den Ablaufschacht und es bildete sich nur
wenig Sickerwasser, womit das Drainagewasser (Vprainage = Vsickerwasser + V Ablaut) VOrwiegend aus
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oberflidchlich ablaufenden Niederschldgen bestand. Durch zunehmenden Wasserverlust bildeten sich
oberfldchlich Schrumpfungsrisse, durch die das Niederschlagswasser dann vollstindig versickerte.

Der anfingliche Wassergehalt, die Niederschlagsmenge und auch der Drainageablauf waren bei allen
Behandlungsbecken etwa gleich (Tab. 21). Die insgesamt verdunstete Wassermenge (Evapotranspi-
ration) ist die Summe des an der Sedimentoberfliche verdunsteten Wassers (Evaporation) und des
von den Pflanzen abgegebenen Wasserdampfes (Transpiration). Unterschiede im Wassergehalt des
konditionierten Sediments resultieren demnach aus der vom Bewuchs abhidngigen Verdunstung.

Tab. 21: Wassermenge im Sediment, Niederschlagsmenge, Drainagewasseranfall und durch Evapo-
transpiration abgegebenes Wasser wihrend der Sedimentkonditionierung in der SECON-

Anlage
Parameter Wassermenge je Behandlungsbecken [m3]
ohne spontaner | Phragmites | Phalaris
Bewuchs Bewuchs australis |arundinacea

Wasser im Sediment zu Beginn 33,7 34,5 34,5 34,5
Wasser im Sediment nach 24 Wochen 18,1 16,2 17,1 15,3
Niederschlag in 24 Wochen 7,1 7,1 7.1 7.1
Drainageablauf in 24 Wochen 3,3 2,0 3,4 3,8
Evapotranspiration in 24 Wochen 19,4 234 21,1 22,5

Anfangs betrug der Wassergehalt des Sediments 68 %, und innerhalb der ersten 12 Wochen nahm die
Sedimentfeuchte in allen Becken nahezu einheitlich auf 54 % ab. Wihrend dieser Zeit etablierten
sich die Pflanzen auf dem Sediment, die Transpiration spielte noch keine wesentliche Rolle und das
Wasser wurde vorrangig durch Evaporation abgegeben.

Nach 16 Wochen war ein Einflufl der Pflanzen auf die Sedimentfeuchte erkennbar. Das mit Phalaris
arundinacea bepflanzte Sediment war mit einer mittleren Feuchte von 41 % deutlich trockener als
das Sediment ohne Bewuchs mit einer durchschnittlichen Feuchte von 46 %. In Oberflichenndhe war
der Effekt der Bepfanzung mit Phalaris arundinacea noch deutlicher (34 % im Vergleich zu 44 %
ohne Pflanzen). Gegeniiber Phragmites australis und dem Spontanbewuchs entwésserte Phalaris
arundinacea das Sediment in den ersten 16 Wochen deutlich intensiver. Die geringere Transpira-
tionsleistung 1aBt sich bei P. australis auf den starken Schidlingsbefall und beim Spontanbewuchs
auf den noch liickenhaften Pflanzenbestand zuriickfiihren.

Innerhalb von 24 Wochen (entspricht in unseren Breiten ungefihr einer Vegetationsperiode) wurde
dem Sediment durch die Pflanzen signifikant mehr Wasser entzogen als durch reine Verdunstung. So
wurden durch Phragmites australis 1,7 m3, durch Phalaris arundinacea 3,1 m3 und durch den spon-
tanen Bewuchs 4 m3 mehr Wasser aus dem Sediment entfernt als iiber die unbewachsene Fliche
(Tab. 21). Beim unbepflanzten Becken entspricht die rechnerisch ermittelte Evapotranspiration der
reinen Evaporation, da die Transpiration gleich Null ist. Die Transpiration der Pflanzen dagegen laf3t
sich nicht dadurch berechnen, dal man die Evaporation des pflanzenfreien Beckens von der Evapo-
transpiration der anderen Becken subtrahiert. Das liegt vor allem daran, daf} die Pflanzen die Boden-
oberfliche beschatten und einen Windschutz bilden, wodurch sich die Evaporation reduziert [RODE-
WALD-RUDESCU 1974].

Die geringe Transpirationsleistung von Phragmites australis lag vor allem am sich stetig verschlech-
ternden Zustand der Pflanzen infolge Schédlingsbefall, Vergilbung und Halmbruch. Der Wasser-
entzug durch den Spontanbewuchs war anfangs gering, da sich die Pflanzen erst aus dem Samenkorn
entwickeln muflten, spiter aber durch die grofe Blattfliche der Kriuter sehr intensiv.

Vergleicht man die Transpiration mit der dem Sediment insgesamt entzogenen Wassermenge (Eva-
potranspiration), so erscheint der durch die Pflanzen verursachte Effekt gering. Da das konditionierte
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Sediment aber einen hohen Feinkornanteil hatte (84 % Ton und Schluff), wurde durch die Kapillar-
wirkung laufend Wasser zur Sedimentoberfldache nachgeliefert, wo es evaporierte. Beim untersuchten
Sediment erfolgte der Ubergang aus dem schlammig-pastdsen in den kriimelig-erdigen Zustand
allerdings in einem sehr engen Feuchtebereich. Dadurch wirkten sich bereits kleine Unterschiede im
Wassergehalt deutlich auf die Struktur aus.

Physikochemische Verinderungen des Sediments

Durch den Wasserentzug und den Pflanzenbewuchs entstanden Schrumpfungsrisse, feine Kanile und
Poren im Sediment, durch die atmosphirischer Sauerstoff in die Schiittung gelangte. Die Helophyten
besitzen zudem ein Luftleitgewebe in den Stengeln und Wurzeln, durch das sie aktiv Sauerstoff in die
anoxischen Bereiche des Wurzelraums transportieren (siehe Abschnitt 4.2.0).

Durch den Sauerstoffeintrag wurden im Sediment enthaltene reduzierte Verbindungen oxidiert (redu-
zierter S zu Sulfat, Ammonium zu Nitrat und Fe(Il) zu Fe(Ill)), wodurch das Redoxpotential allmih-
lich anstieg. So nahm der Sulfatgehalt des Sediments mit der zeitlich voranschreitenden Durchwurze-
lung an der Oberfliche beginnend iiber die gesamte Schiittung zu (Tab. 22). Der Bewuchs stimulierte
diesen Prozef3, wodurch der Schwefel im bewachsenen Sediment schneller oxidierte.

Tab. 22: Zeitliches und raumliches Voranschreiten der Schwefeloxidation in der Sedimentschiittung
wihrend der Konditionierung (Schwefeloxidationsgrad = SO4-S / Gesamt-S im Sediment)

Zeit Tiefe Schwefeloxidationsgrad im Sediment [ %]
[Tage] [m] ohne spontaner | Phragmites Phalaris
Bewuchs Bewuchs australis | arundinacea

0 - 8 8 8 8
0,0 9 18 13 9
56 0,5 9 9 10 9
1,0 9 10 11 10
0,0 15 12 16 12
84 0,5 12 10 14 10
1,0 11 10 10 11
0,0 30 49 46 49
112 0,5 19 21 20 25
1,0 15 10 18 17
0,0 33 60 62 60
140 0,5 10 11 21 29
1,0 26 20 29 34
0,0 48 50 65 55
168 0,5 34 42 35 31
1,0 18 25 20 34

Infolge der Sulfat- und Nitratbildung und des Ammoniumverbrauchs versauerte das Sediment und
der pH-Wert nahm von anfangs 7,2 auf 6,1 ab. Dadurch wurden die im frisch gebaggerten Sediment
wenig mobilen Schwermetalle (im Porenwasser 0,6 mg/kg Zn und < 0,3 mg/kg Ni) im konditionier-
ten Sediment teilweise 16slich (ca. 70 mg/kg Zn und 3,5 mg/kg Ni). Die Mobilitidt des Fe nahm dage-
gen ab, weil Fe(IlI)-Verbindungen weniger 16slich sind als Fe(II)-Verbindungen.

Unter dem Einfluf} der Pflanzen verliefen die physikochemischen Verdnderungen im Sediment infolge
des vermehrten Wasserentzugs und des groeren Sauerstoffeintrags deutlich schneller und tiefgrei-
fender als ohne einen Bewuchs (Abb. 121). Am stédrksten war dieser Effekt bei Phalaris arundinacea
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ausgepragt. Durch den Wasserentzug verringerte sich aulerdem das Volumen der Sedimentschiit-
tung.

SOOLIRYIROAE
[P0 BSERE05660000)|
1 2 3 4 5m

zu Versuchsbeginn nach 24 Wochen ohne  nach 24 Wochen mit  nach 24 Wochen mit
Bepflanzung spontanem Bewuchs  Phalaris arundinacea

- anaerobes Sediment - Ubergangszone :l aerobes Sediment SO2QS| Drainage

Abb. 121: Veridnderung der Sedimentschiittungen innerhalb von 24 Wochen Konditionierung ohne
Bewuchs, mit Spontanbewuchs bzw. mit Phalaris arundinacea in der SECON-Anlage

Strukturelle Verdnderungen des Sediments

Das Hauptziel der Konditionierung besteht in der schnellstmoglichen Herstellung der Wasser- und
Gasdurchléssigkeit des Sediments, um das Material durch Festbettlaugung reinigen zu konnen.

Im Vergleich zu frisch gebaggertem Sediment zeigte das konditionierte Sediment eine deutlich ver-
anderte Sedimentstruktur. Im entwésserten, oxidierten Bereich waren die feinen Sedimentteilchen zu
groferen Partikeln verkittet und das vormals schlammig-pastdse Sediment hatte sich in ein kriimeli-
ges Material verwandelt. Die Kriimelbildung ist nach MULLER [1958] vor allem auf mikrobielle Pro-
zesse zurilickzufiihren, die an giinstige Lebensbedingungen fiir die autochthonen Mikroorganismen
gebunden sind und durch Pflanzenbewuchs gefordert werden. Demzufolge besteht eine Beziehung
zwischen Wassergehalt, physikochemischen Eigenschaften, Durchwurzelung und der Sedimentstruk-
tur. Die Agglomerierung der Sedimentpartikel erhohte die spezifische Durchlissigkeit des Materials.

Wiederholten Probebohrungen zufolge beschriankten sich die strukturellen Verdnderungen auf den
durchwurzelten, entwisserten und oxidierten Bereich der Sedimentschiittungen. An der Sediment-
oberfliche beginnend erfaflite die Strukturinderung mit der Zeit immer tiefere Sedimentschichten.
Diese Beobachtung wurde durch eine nach 24 Wochen iiber die gesamte Beckentiefe und -breite
ausgefiihrte Grabung bestitigt (vergleiche Abb. 121). In keinem Becken war das Sediment iiber die
gesamte Hohe vererdet, und es existierte noch ein mehr oder weniger méchtiger anoxischer Bereich.

Unter dem Einfluf3 der Pflanzen war das Sediment stirker entwissert und die aerobe, strukturell ver-
dnderte Schicht viel méchtiger. Da die einzelnen Pflanzenarten das Sediment unterschiedlich tief
durchwurzelten, variierte auch die Menge des konditionierten Sediments in den einzelnen Becken.
Durch Phalaris arundinacea waren 64 %, durch den Spontanbewuchs 39 % und durch Phragmites
australis 31 % des Sedimentvolumens konditioniert, wihrend der Anteil des vererdeten Sediments
ohne Bewuchs nur 19 % betrug. Erneute Grabungen im folgenden Friihjahr zeigten, daf} sich die
Konditionierung im Winter nicht fortsetzte.
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5.2 Mikrobielle Festbettlaugung in der Pilotanlage BIOLEA

Motivation der Untersuchungen

Dieser Abschnitt beschiftigt sich mit der mikrobiellen Festbettlaugung schwermetallbelasteter Sedi-
mente im PilotmaBstab. Ziel war es, die im Labor gewonnenen Erkenntnisse (siehe Abschnitt 4.4.4)
unter praxisnahen Bedingungen zu iiberpriifen. Insbesondere sollten praxisrelevante Schiitthohen
realisiert und die Laugung in einem fiir die Praxis typischen groBfldachigen Festbett simuliert werden.
Wenn man einmal von Randeffekten absieht, spielen im groBflichigen Festbett allein vertikale Stoff-
und Wirmefliisse eine Rolle. Um diese Verhiltnisse nachzubilden, wurde der Festbettreaktor an den
AuBenwinden wirmeisoliert. Eine weitere Aufgabe bestand darin, zwei verschiedene Waschproze-
duren zur Entfernung der solubilisierten Schwermetalle miteinander zu vergleichen. AbschlieBend
wurde die mikrobielle Festbettlaugung in noch grolerem MaBstab in der zum Perkolationssystem
umfunktionierten SECON-Anlage getestet.

Aufbau der Versuchsanlage BIOLEA

In Zusammenarbeit mit dem Projektpartner wurde die pilot scale-Versuchsanlage BIOLEA (biolea-
ching) auf dem Geldande der Bauer und Mourik Umwelttechnik GmbH & Co. in Hirschfeld bei Frei-
berg/Sa. in einer speziell dafiir gebauten Versuchshalle errichtet. Der Anlagenkomplex bestand aus
drei Perkolatorsystemen fiir die Laugung und Waschung und einer Strecke fiir die ProzeBwasserauf-
bereitung (Abb. 122).

Abb. 122: Anlage BIOLEA fiir Laugungsversuche im PilotmaRstab auf dem Gelidnde der Bauer und
Mourik Umwelttechnik GmbH & Co. in Hirschfeld bei Freiberg/Sachsen

Jedes Perkolationssystem umfate einen Festbettreaktor mit dem zu behandelnden Sediment, einen
Fliissigkeitsreaktor zur Lagerung des iiberschiissigen (nicht im Festbett befindlichen) ProzeBwassers,
Pumpen zur Medienforderung und diverse MeBtechnik [LOSER et al. 2000c, 2000F]. Der aus korro-
sionsfestem Stahl bestehende Feststoffreaktor mit einer Grundfldche von 1 m X 1,5 m und einer Hohe
von ca. 2 m war mit einer | mm dicken PVC-Folie ausgekleidet und mit einer Drainageschicht
ausgestattet. Die Drainage bestand aus einer 15 cm michtigen Unterschicht aus Kies der Kérnung
16/32 mm und einer 5 cm starken Oberschicht aus Kies der Kérnung 8/16 mm (Naunhofer Kieswer-
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ke GmbH) und war mit einem 1 mm dicken Geotextilvlies abgedeckt. Zur Entwisserung der Draina-
geschicht und gleichzeitigen Beliiftung der Sedimentschiittung wurde eine Peristaltikpumpe vom Typ
PX27RST-NK (Ponndorf Geritetechnik GmbH) genutzt, die saugseitig mit einem in die Drainage
ragenden Rohr und druckseitig mit dem Fliissigkeitsreaktor verbunden war. Diese Pumpe eignete
sich sehr gut fiir die Forderung von Gas-Fliissigkeits-Gemischen. Die Seitenwinde des Festbettreak-
tors waren mit Schaumpolystyrolplatten wéarmeisoliert (8 cm starkes Ddmmmaterial mit der Reaktor-
wand verschaumt). Als Fliissigkeitsreaktor diente eine mit einem Schraubdeckel gasdicht verschlief3-
bare PE-Trommel mit 80 1 Fassungsvermogen. Zur Verregnung des ProzeBwassers aus dem Fliissig-
keitsreaktor iiber der Sedimentoberfliche diente eine Peristaltikpumpe (Watson & Marlow) und eine
im Festbettreaktor installierte Beregnungseinrichtung. Eine ProzeBsteuerung mittels SPS und der
Einsatz von Visualisierungstechnik gestatteten einen weitgehend automatisierten Betrieb.

Durchfiihrung der Laugung in der BIOLEA-Anlage

Eine Menge von ca. 2000 kg erdfeuchtem Weil3e-Elster-Sediment aus der Geschiebefalle Kleindalzig
wurde durch eine Riittelsiebanlage geschickt, die mit einem Sieb von 5 bzw. 15 cm X 5 cm Maschen-
weite ausgestattet war. Bei Passage der Siebanlage wurden Fremdkorper wie Holz und Steine abge-
trennt, das Sediment homogenisiert und groflere Sedimentaggregate zerkleinert. Der Aggregatzerfall
war vor allem ein Ergebnis der starken Vibration der Siebvorrichtung, so daf3 die Partikel mehrheit-
lich bedeutend kleiner als die Siebmaschenweite waren. Nach der Feuchtebestimmung wurde Sedi-
ment mit 1000 kg Trockenmasse mittels eines Radladers und einer befahrbaren Waage abgewogen,
auf einer PVC-Folie in einer ca. 15 cm starken Schicht ausgebreitet und 20 kg elementarer Schwefel
(RAG Additive GmbH, Werk Herten) mit Schaufel und Harke eingearbeitet. Ein Zusatz von 2 %
Schwefel hatte sich in Laborversuchen bewihrt. Dann wurde das schwefelhaltige Sediment vom
Radlader aufgenommen und mittels Schaufel in den Feststoffreaktor eingebaut. Gleichzeitig wurden
die Sensoren zur on line-Erfassung des Temperaturprofils in der Schiittung installiert. Nach Instal-
lation der Beregnungseinrichtung wurde der Feststoffreaktor zur Reduzierung der Verdunstung mit
einer PVC-Folie abgedeckt.

‘ Feststoffreaktor

Fliissigkeitsreaktor

\V4

ProzeB3-
wasser

|Pr0benahme| | SteueI:rung|

Abb. 123: Medienfithrung und Probenahme wihrend der mikrobiellen Festbettlaugung von Sediment
in der Pilotversuchsanlage BIOLEA in Hirschfeld bei Freiberg/Sachsen

Obwohl die ProzeBfithrung von Versuch zu Versuch etwas variierte, gab es eine Reihe von Gemein-
samkeiten (Abb. 123). Die durchgefiihrten Experimente gliederten sich stets in die Laugung und den
Waschproze$3. In der Laugungsphase wurde das Festbett zur Sicherung aerober Bedingungen per-
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manent beliiftet. Die Sedimentfeuchte betrug anfangs 30 bis 40 % und wurde durch eine Beregnung
des Festbetts nach verschiedenen Regimes auf ca. 50 % erhoht. In einem Teil der Laugungsversuche
wurde das ProzeBwasser aus dem Fliissigkeitsreaktor einmal pro Tag iiber dem Sediment verregnet.

Zur Verfolgung des Laugungsprozesses wurden die Temperatur im Festbett und in der Umgebung
und der O,- und CO,-Gehalt in der Zu- und Abluft des Systems quasikontinuierlich gemessen und
aufgezeichnet und der durch die Anlage gefiihrte Gasstrom mittels Gasuhr bestimmt. Auf3erdem wur-
den in regelmifigen Abstinden ProzeBwasserproben aus dem Fliissigkeitsreaktor (nur bei Perkola-
tion) und Sedimentproben aus dem Festbett entnommen. Beprobt wurde das Sediment mittels River-
side-Bohrer (Ejkelkamp Agrisearch Equipment) im Zentrum iiber die gesamte Hohe der Schiittung.

Zur Ermittlung der Laugungskinetik wurden die Sedimentproben erschopfend mit Wasser extrahiert
und die noch immobilen Schwermetalle im extrahierten Feststoff mittels RFA bestimmt. Aus der
Differenz zum Anfangsgehalt ergab sich der mobilisierte Anteil. Das mobile Sulfat wurde durch ICP-
AES-Analyse der Extrakte bestimmt. Der S’-Restgehalt wurde durch CHCl3-Extraktion originaler
Sedimentproben und HPLC-Analyse der CHCls-Extrakte ermittelt.

Laugung von abgelagertem Sediment in der BIOLEA-Anlage

Dieser Laugungsversuch ist in [LOSER et al. 2000F] unter der Bezeichung HF2/99 ausfiihrlich be-
schrieben. Das in diesem Versuch verwendete Sediment wurde 1993 aus der Geschiebefalle Klein-
dalzig gebaggert und fiir mehrere Jahre in Absetzbecken im Freien abgelagert (siehe Abschnitt 4.0).
Die Sedimentschiittung wurde permanent mit 13 Nm?/Tag beliiftet und einmal tiglich mit dem Inhalt
des Fliissigkeitsreaktors beregnet. Alle 2 Tage wurde das ProzeBwasser im Fliissigkeitsreaktor mit
Wasser auf ein Volumen von 50 Litern aufgefiillt.

Aufgrund der geringen Anfangsfeuchte des Sediments war die Schiittdichte hoch und die Festbett-
hohe mit ca. 1 m relativ gering. Zu Beginn war der Wassergehalt des Sediments kleiner als seine
Wasserhaltekapazitit, das iiber der Schiittung verregnete ProzeBwasser verblieb zunidchst im Sedi-
ment und Sickerwasser bildete sich erst nach 16 Tagen.

Wie Laugungsversuche in Suspension zeigten, beeinfluft die Temperatur die Geschwindigkeit des
Laugungsprozesses sehr stark (sieche Abschnitte 4.4.3 und 4.4.4). Obwohl die mittlere Umgebungs-
temperatur bei dem hier dargestellten Versuch mit 13°C eher niedrig war (Abb. 124), kam die Lau-
gung trotzdem schnell in Gang (Abb. 127). Der Grund dafiir ist vor allem in der mit 22°C relativ ho-
hen Anfangstemperatur des Sediments zu suchen.

Weitaus wichtiger ist aber der Fakt, daf} bei der mikrobiellen Schwefeloxidation grole Mengen Wir-
me freigesetzt werden, die das Sediment erhitzen (Abb. 124). Im Labor war dieser Effekt aufgrund
der isothermen ProzeBfiihrung nicht zu beobachten. Die Temperaturerhohung beschleunigte die
Schwefeloxidation und der Sauerstoffverbrauch stieg stark an (Abb. 126). Von der steigenden Tem-
peratur profitierten aber nicht nur die schwefeloxidierenden chemolithoautotrophen Bakterien, son-
dern auch die organoheterotrophen Mikroorganismen des Sediments, was an der erhohten CO,-Bil-
dung erkennbar war (Abb. 126). Das von den laugungsaktiven Bakterien aufgrund ihrer autotrophen
Lebensweise als Kohlenstoff-Quelle benotigte Kohlendioxid war immer in ausreichender Menge vor-
handen.

Die zu erwartende Wirmeentwicklung im Sediment 146t sich rechnerisch abschitzen. Nihrungsweise
wird angenommen, daB die gesamte bei der S°-Oxidation freigesetzte Energie in Form von Wirme
anféllt. Zu dieser Vereinfachung berechtigt der kleine Ertragskoeffizient der schwefeloxidierenden
Bakterien [KOHLER et VOLSGEN 1998], womit man den Energiebedarf fiir den Biomasseaufbau ver-
nachlédssigen kann. Ausgangspunkt der Berechnung der Reaktionswirme bildet die Reaktionsglei-
chung der Schwefeloxidation:

S° + 1,50, + H,O — H,SO,
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Abb. 124: Temperatur in der Schiittung - jeweils vertikal gemittelt - und in der Umgebung wéhrend
der Festbettlaugung von abgelagertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der
BIOLEA-Anlage
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Abb. 125: vertikales Temperaturprofil in der Schiittung wéhrend der Festbettlaugung von abgelager-
tem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage

Die Reaktionsenthalphie ist die Differenz aus den Bildungsenthalpien der Reaktionsprodukte und der
Ausgangsstoffe der betrachteten Reaktion [SCHROTER et al. 1990]:

AHg = Xv;-AHg(Reaktionsprodukt i) — Xv;AHp(Ausgangsstoff j) (7
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Das Symbol v steht fiir die stochiometrischen Koeffizienten der Reaktionsgleichung. Da die Versu-
che in etwa unter Standardbedingungen (25°C, 101302 Pa, verdiinnte Losung) durchgefiihrt wurden,
entsprechen die Bildungsenthalpien den Standardbildungsenthalpien: AHB(SO) = 0, AHg(0,) = 0,
AHgp(H,0) = —286 kJ/mol, AHg(H,SO4) = —814 kJ/mol [SCHROTER et al. 1990]. Damit ergibt sich
eine Reaktionsenthalpie von —528 kJ pro mol oxidierter Schwefel. Das negative Vorzeichen macht
deutlich, daf} die Reaktion exotherm verlduft und Wirme freigesetzt wird. Nach der Division dieses
Wertes durch die Molmasse des Schwefels erhélt man —16,47 kJ/g S,

Mit der Annahme, dall keine Wéarme an die Umgebung abgegeben wird, 146t sich die aus der Reak-
tionswérme resultierende Temperaturerhohung der Schiittung berechnen: AHgr = cp-m-AT. Dazu muf}
jedoch die spezifische Warmekapazitit des Sediments cp bekannt sein. Bei der Abschitzung von cp
ist zu beriicksichtigen, da3 das Sediment im Festbett etwa 50 % Wasser enthélt. Unter Zugrundele-
gung von cp(Wasser) = 4,19 klJ/kg/K und cp(trockenes Sediment) = 0,85 kJ/kg/K (ein mittlerer Wert
diverser Mineralien [KALTOFEN et al. 1975]) ergibt sich cp(feuchtes Sediment) = 2,52 kJ/kg/K.

Aus dem S°-Gehalt des Sediments von 20 g/kg TS und einem Wassergehalt von 50 % ergibt sich ein
S°-Gehalt von 10 g S” pro kg feuchtes Sediment, bei dessen vollstindiger Oxidation 164,7 kJ freige-
setzt werden, die das Sediment unter adiabaten Bedingungen letztendlich um 65 K erwédrmen. Mit
einer Anfangstemperatur von 22°C miiite das Sediment eine Endtemperatur von 87°C erreichen. Die
hochste, im Festbett gemessene Temperatur betrug jedoch nur 39°C, da stetig Wirme an die Umge-
bung abgegeben wurde.

Die Uberlagerung der Wirmeentwicklung und Wirmeabgabe an die Umgebung zeigen die vertikalen
Temperaturprofile in Abbildung 125 sehr deutlich. Mit fortschreitender Zeit stieg die Temperatur im
Zentrum der Schiittung viel stirker als nahe der Drainage und an der Oberfliche an. Die Wirme
wurde durch Leitung (primér an der Sedimentoberflache und am Reaktorboden), konvektiv (vor al-
lem mit dem zirkulierenden ProzeBwasser, aber auch durch den Luftstrom) und als Verdunstungs-
wirme abgefiihrt. Die ProzeBwasserzirkulation ermoglicht es, das Festbett zu kiihlen, aber auch die
entstehende Wirme im Festbett umzuverteilen (heifle Bereiche zu kiihlen und kalte Regionen zu er-
wirmen).
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Abb. 126: spezifischer Sauerstoffverbrauch und CO;-Bildung wihrend der Festbettlaugung von ab-
gelagertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage
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Durch Integration der in Abbildung 126 gezeigten Graphen lat sich die Menge des insgesamt gebil-
deten CO, bzw. verbrauchten O, berechnen: 7,5 kg CO; und 23,3 kg O,. Gemessen am Organik-
gehalt des Sediments von ca. 20 % wurde nur wenig CO, gebildet, weil das mehrere Jahre im Freien
abgelagerte Sediment nur noch schwer abbaubare Organik enthielt. Der Sauerstoffverbrauch resul-
tiert aus der Stoffwechselaktivitit aerober, heterotropher Mikroorganismen und aus der Schwefel-
oxidation. Der Sauerstoffverbrauch der heterotrophen Mikroorganismen laft sich aus dem gebildeten
Kohlendioxid abschitzen; bei einem angenommenen Respirationsquotienten von 1 mol O,/mol CO,
verbrauchten die heterotrophen Organismen 5,5 kg Sauerstoff. Damit betrug die von den schwefel-
oxidierenden Bakterien konsumierte Sauerstoffmenge 17,8 kg.

Ignoriert man den Einflul der Biomassebildung auf die Stochiometrie der Schwefeloxidation, dann
ergibt sich aus der oben angegebener Reaktionsgleichung ein spezifischer Sauerstoffverbrauch von
1,5 g O, pro g oxidiertem S°. Das Sediment enthielt insgesamt 20 kg Schwefel, zu dessen Oxidation
also 30 kg Sauerstoff notig gewesen wiren. Tatsdchlich wurden aber nur 59 % der berechneten
Menge verbraucht. Gegen die Annahme einer unvollstandigen Schwefeloxidation als Ursache fiir den
geringeren O,-Verbrauch sprechen die Analysenergebnisse des Restschwefels im gelaugten Sedi-
ment; danach wurden etwa 90 % des zugesetzten SY verwertet. Die Differenz zwischen dem erwarte-
ten und dem tatsidchlich gemessenenen Sauerstoffverbrauch konnte aus einer fehlerhaften Gasanalytik
resultieren. Das betrifft zum einen die Gaszusammensetzung und zum anderen den Volumenstrom
der durch die Schiittung gefiihrten Luft.

Im Vergleich zur Festbettlaugung im Labormal3stab (Abschnitt 4.4.4) gingen die Schwermetalle bei
der Laugung im PilotmaBstab schneller in Losung. Bereits nach 21 Tagen war hinsichtlich der mobi-
len toxischen Schwermetalle ein Gleichgewichtszustand erreicht (Abb. 127). Die schnelle Laugung
in der BIOLEA-Anlage 14t sich mit der ziemlich hohen Laugungstemperatur begriinden. Der mobile
Anteil von ca. 60 % stimmte in etwa mit dem zum Laugungsende im Labormalstab ermittelten Wert
iberein.
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Abb. 127: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von abgelagertem Klein-
dalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage (erschopfende Extraktion
von Sedimentproben und Analyse der immobilen Metalle mittels RFA)
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Laugung von mit Phalaris arundinacea konditioniertem Sediment in der BIOLEA-Anlage

Dieser Laugungsversuch ist in [LOSER et al. 2002A] unter der Bezeichnung HF1/2000 ausfiihrlich be-
schrieben. Das in diesem Laugungsversuch eingesetzte Sediment wurde im November 1998 aus der
Geschiebefalle Kleindalzig gebaggert und in Absetzbecken gepumpt, wo es erneut nach der Korn-
grofle klassierte (Abschnitt 4.1). Der Feinkornanteil wurde 1999 in der SECON-Anlage fiir 6 Monate
mit Phalaris arundinacea konditioniert (Abschnitt 5.1). Die Verwendung von konditioniertem Mate-
rial sollte die Praxisnidhe des Versuches weiter erhohen. Im Laugungsversuch wurde die Sediment-
schiittung wie im zuvor beschriebenen Versuch permanent mit 13 Nm®/Tag beliiftet und einmal tig-
lich mit dem Inhalt des Fliissigkeitsreaktors beregnet. Alle zwei Tage wurde das Prozewasser im
Fliissigkeitsreaktor mit Wasser auf ein Volumen von 50 Litern aufgefiillt.

Die Anfangsfeuchte des Sediments war mit 39 % relativ hoch. Aus der hohen Feuchte resultierte eine
geringe Schiittdichte und eine Festbetthohe von anfangs 1,35 m. Durch die Beregnung mit dem Pro-
zeBwasser erhohte sich die Feuchte auf 50 %, die Schiittung schrumpfte auf eine Hohe von 1,25 m
und erstes Sickerwasser bildete sich bereits nach 7 Tagen.

Obwohl die Anfangstemperatur nur unwesentlich hoher war als im ersten Laugungsversuch, stieg die
Temperatur der Schiittung viel schneller und stédrker an (Abb. 128). Im Kern des Festbetts betrug die
Temperatur zeitweilig fast 50°C. Die starke Erwéarmung ist auf einen summarischen Effekt der Oxi-
dation leicht abbaubarer Organik (Pflanzenteile von Phalaris arindinacea aus der Konditionierung)
durch heterotrophe Mikroben und der Schwefeloxidation durch autotrophe Bakterien zuriickzufiih-
ren. Daneben war aber auch die Umgebungstemperatur mit 21°C etwas hoher als im ersten Versuch.

Durch die Uberlagerung von Wirmeproduktion und Wirmeabfiihrung (siche oben) bildete sich auch
bei diesem Versuch ein ausgeprigtes Temperaturprofil im Festbett (Abb. 129). Die hochsten Tempe-
raturen fanden sich gewohnlich etwas unterhalb des Zentrums der Schiittung. Das Temperaturgefille
war vor allem vertikal ausgeprigt, wihrend die Temperatur in horizontaler Richtung aufgrund der
Isolierung der Reaktorseitenwinde nur wenig variierte.

Dal} die Schwefeloxidation von der Aktivitidt heterotropher Mikroorganismen iiberlagert wurde, ist
an der Kohlendioxidbildung und am Sauerstoffverbrauch sehr deutlich zu erkennen (Abb. 130). Die
aus Pflanzenresten bestehende, leicht abbaubare Organik im konditionierten Sediment wurde rasch
oxidiert; die maximale Abbaurate wurde nach 3 Tagen erreicht und dufSerte sich in einem zeitgleichen
Maximum der CO,-Bildung und des O,-Verbrauchs. Das zweite Maximum im O,-Verbrauch nach
16 Tagen korrelierte nicht mit einer entsprechenden CO;-Bildung und kann als eine Phase intensiver
Schwefeloxidation gedeutet werden.

Das mit Phalaris arundinacea konditionierte Sediment enthielt viel mehr leicht abbaubare Organik
als das mehrere Jahre abgelagerte Sediment. Folglich wurde auch mehr CO, freigesetzt (14 kg ge-
geniiber 7,5 kg). Unter der Annahme eines Respirationsquotienten von 1 wurden zur CO,-Bildung
10 kg Sauerstoff verbraucht. Bei einem Gesamtverbrauch von 27 kg wurden von den S%-oxidieren-
den Bakterien folglich nur 17 kg O, verbraucht. Dieser Wert entspricht jedoch nur 57 % der zur
Totaloxidation des zugesetzten Schwefels notwenigen Menge.

Die teilweise hohe Temperatur hatte eine hemmende Wirkung auf die mikrobielle Schwefeloxidation.
So wurden im bis zu 50°C heiflen Kern der Schiittung nach der Laugung und Waschung immer noch
betrichtliche Mengen Restschwefel gefunden. AuBlerdem wurden die Schwermetalle zumindest in
der Anfangsphase etwas langsamer als im abgelagerten Sediment gelaugt (vergleiche Abb. 127 und
131). Nach 21 Tagen war der Anteil der solubilisierten Schwermetalle dann aber etwa gleich grof3.
Wie bereits in Laborversuchen beobachtet, gingen die einzelnen Schwermetalle unterschiedlich gut
in Losung. Die Metalle Zn, Mn, Ni, Co und Cd wurden zu einem hohen Anteil gelost, Cu bildete eine
Zwischenstellung und die Schwermetalle Cr und Pb waren praktisch immobil.
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Abb. 128: Temperatur in der Schiittung - jeweils vertikal gemittelt - und in der Umgebung wihrend
der Festbettlaugung von mit Phalaris arundinacea konditioniertem Kleindalzig-Sediment
mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage
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Abb. 129: vertikales Temperaturprofil in der Schiittung wéhrend der Festbettlaugung von mit Pha-
laris arundinacea konditioniertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der
BIOLEA-Anlage
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Abb. 130: spezifischer Sauerstoffverbrauch und Kohlendioxidbildung wihrend der Festbettlaugung

von mit Phalaris arundinacea konditioniertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel

in der BIOLEA-Anlage
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Abb. 131: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von mit Phalaris arun-
dinacea konditioniertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anla-
ge (erschopfende Extraktion von Sedimentproben und Analyse der immobilen Metalle mit-
tels RFA)

Durch eine wiederholte Analyse des S’-Gehaltes im Sediment aus dem Zentrum der Schiittung wurde
die Kinetik der Schwefeloxidation bestimmt (Abb. 132). Der Schwefel wurde mit einer typischen
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Kinetik - zuerst schnell und mit der zunehmenden Verringerung der Oberfldche der Schwefelkorner
immer langsamer - nahezu vollstindig oxidiert. Der Gehalt des mobilen Sulfat-Schwefels im Sedi-
ment nahm durch die Oxidation des zugesetzten elementaren Schwefels mit der Zeit zu, stieg jedoch
langsamer an als der S’-Gehalt abnahm. Entweder wurde ein Teil des gebildeten Sulfates in unlosli-
chen, nicht mit Wasser extrahierbaren Verbindungen festgelegt, oder aber die Prozewasserzirkula-
tion bewirkte eine Umverteilung von wasserloslichen Sulfaten in der Schiittung.

0 S° im Sediment, mobiler Sulfat-S [g/kg]

& eclementarer S
-~ mobiler Sulfat-S

Zeit [Tage]

Abb. 132: S*-Schwefel und mobiler Sulfat-Schwefel im Sediment wihrend der Festbettlaugung von
mit Phalaris arundinacea konditioniertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in
der BIOLEA-Anlage (Details zur Analytik sieche [LOSER et al. 2002A])

Einfluf der Temperatur auf die Laugung in der BIOLEA-Anlage

Um den EinfluB der anfinglichen Sedimenttemperatur und der Umgebungstemperatur auf die Lau-
gung in der BIOLEA-Anlage darzustellen, sollen drei auf dhnliche Weise, aber bei unterschiedlichen
Temperaturen durchgefiihrte Versuche miteinander verglichen werden. Das verwendete Sediment
wurde 1993 aus der Geschiebefalle Kleindalzig gebaggert und fiir mehrere Jahre in Absetzbecken im
Freien gelagert (siche Abschnitt 4.0). In Tabelle 23 sind die wesentlichen Versuchsbedingungen zu-
sammengefalt.

Tab. 23: Bedingungen von drei in der BIOLEA-Anlage in Hirschfeld bei Freiberg/Sachsen durchge-
fiihrten Laugungsversuchen

Parameter Versuch A Versuch B Versuch C
Versuchsbezeichnung HF2/99 HF1/2001 HF3/99
Perkolation 50 Liter/Tag keine keine
Beliiftung 13 Nm”/Tag 13 Nm”/Tag 5 Nm’/Tag
Anfangstemp. Sediment 22°C 10°C 5°C
mittlere Temp. Umgebung 13°C 17°C 4°C
Literatur [LOSER et al. 2000F] | [LOSER et al. 2002A] | [LOSER et al. 2002A]
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Die drei Laugungsversuche unterschieden sich deutlich in der Anfangstemperatur des Sediments und
in der mittleren Temperatur der Umgebung (Tab. 23). In Versuch B wurde nach der anfanglichen
Befeuchtung des Sediments auf eine ProzeBwasserzirkulation verzichtet, da sich in Laborversuchen
gezeigt hatte, dal} eine stetige Perkolation fiir die mikrobielle Laugung nicht erforderlich ist (Ab-
schnitt 4.4.4). In Versuch C wurde wegen Frostgefahr auf die ProzeBwasserzirkulation verzichtet
und die Beliiftung auf 5 Nm®/Tage gedrosselt, um den konvektiven Wirmeaustrag zu minimieren.

Im abgelagerten Sediment wird die Wiarmeproduktion primér von der Aktivitit der schwefeloxidie-
renden Mikroorganismen bestimmt. War die Anfangstemperatur des Sediments gering, dann reichte
die spezifische raum- und zeitbezogene Wirmeproduktion nicht aus, um das Sediment aufzuheizen.
Das ist damit zu erkldren, daB fiir die Abfiihrung der wenigen gebildeten Wérme nur ein kleiner Tem-
peraturgradient erforderlich ist (das heif3t, eine kleine Temperaturdifferenz zur Umgebung).

Unter den gegebenen geometrischen Verhiltnissen (grofBflichiges Festbett zwischen 0,9 und 1,2 m
Hohe) war eine Anfangstemperatur des Sediments von iiber 20°C fiir die Selbsterwirmung giinstig,
eine Temperatur von 10°C aber zu gering (Abb. 133).

Die Umgebungstemperatur hatte auf die Selbsterwdrmung einen viel geringeren Einfluf} als die An-
fangstemperatur. So erwiarmte sich das Sediment in Versuch A viel schneller als in Versuch B, ob-
wohl die Umgebungstemperatur in Versuch A durchschnittlich 4 K geringer war als in Versuch B.
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i -+ Versuch A

777777777777777777777777 i - Versuch B

0O 10 20 30 40 50 60 70 &80 90 100 110 120 130
Zeit [Tage]

Abb. 133: Temperatur in der Schiittung - jeweils vertikal gemittelt - wihrend der Festbettlaugung
von abgelagertem Kleindalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage

Obwohl Temperaturen um 35°C fiir eine schnelle Schwefeloxidation am giinstigsten waren, wurde
der Schwefel selbst bei 5°C zwar langsam, aber mit meBbarer Geschwindigkeit oxidiert. Diese im
Labor gewonnene Erkenntnis (Abschnitt 4.4.3) wurde durch die Laugungsversuche im Pilotmafstab
bestitigt (Abb. 134). So war die Laugungsgeschwindigkeit in Versuch A am hochsten (vertikal und
zeitlich gemittelte Temperatur 27°C). Die langsamere Laugung in Versuch B resultiert aus der nied-
rigeren Anfangstemperatur und der folglich schwécheren Erwidrmung (vertikal und zeitlich gemittelte
Temperatur 20°C). Aber selbst bei einer mittleren Sedimenttemperatur von nur 5°C gingen die toxi-
schen Schwermetalle allméhlich in Losung.
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Abb. 134: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von abgelagertem Klein-
dalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der BIOLEA-Anlage (erschopfende Extraktion
von Sedimentproben und Analyse der immobilen Metalle mittels RFA)

Waschprozef3 in der BIOLEA-Anlage

Nach der Mobilisierung der toxischen Schwermetalle durch Laugung miissen die mobilen Metalle
vom Sediment abgetrennt werden. Die Gestaltung dieses Waschprozesses hat neben der Laugungs-
dauer entscheidenden EinfluB auf die Okonomie des gesamten Laugungsprozesses. Die Unter-
suchungen zur Waschung des Sediments verfolgten das Ziel, einen hohen Anteil mobiler Metalle bei
gleichzeitig geringem Wassereinsatz und niedriger Waschdauer zu extrahieren.

Bei der Waschung des Sediments ist nicht nur die eingesetzte Wassermenge, sondern auch die Ge-
staltung des Waschprozesses als frei wihlbarer Parameter zu betrachten. Zwei verschiedene Wasch-
prozeduren wurden getestet (Abb. 135):

—  Waschprozefs A mit einmaliger Passage des Waschwassers: Innerhalb 20 h wurden 1000 Liter
Frischwasser iiber dem Festbett verregnet (stoBweise jeweils 12 min/h mit 250 Liter/h). Gleich-
zeitig wurde das entstehende Sickerwasser aus der Drainage abgepumpt und in einem zweiten
Behilter gesammelt. Am Ende des Waschzyklus wurde das gesammelte Sickerwasser beprobt,
der Sammelbehilter entleert und der Frischwasserbehilter wieder mit 1000 Liter Wasser befiillt.

—  Waschprozefs B mit mehrmaliger Passage des Waschwassers: Innerhalb 20 h wurden 1000 Liter
Frischwasser insgesamt fiinfmal iiber dem Festbett verregnet (mit permanent 250 Liter/h).
Gleichzeitig wurde das entstehende Sickerwasser aus der Drainage abgepumpt und in das Was-
serreservoir zuriickgefiihrt (Kreislauffithrung). Am Ende des Waschzyklus wurde das Wasser
beprobt und der Behilter entleert und wieder mit 1000 Liter Wasser befiillt.

Ein kompletter Waschzyklus dauerte 24 h und wurde bei jedem Laugungsversuch 10-mal wiederholt.
Das Volumen und die Zusammensetzung des dabei anfallenden schwermetallbeladenen Waschwas-
sers wurde bestimmt. Aus den Volumina und den Schwermetallgehalten der Waschwésser wurde
jeweils die aus dem Sediment extrahierte, auf die Sedimentmasse bezogene Schwermetallmenge be-
rechnet. Die in den einzelnen Waschzyklen ausgetragenen Metallmengen wurden addiert und auf den
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Anfangsgehalt des gelaugten Sediments bezogen. Auf diese Weise wurde der mit dem Waschwasser
aus dem Sediment entfernte Schwermetallanteil berechnet.

Waschprozefy A Frischwasser
taglich 1 x
10001
|
v v
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Abb. 135: Medienfiihrung und Probenahme wihrend der Waschung von im Festbett gelaugtem Sedi-
ment in der BIOLEA-Anlage in Hirschfeld bei Freiberg/Sachsen nach zwei verschiedenen
Prozeduren

Bevor auf experimentelle Ergebnisse eingegangen wird, sollen die zwei Waschprozeduren zunichst
theoretisch analysiert werden (Tab. 24, Abb. 136).

Im Waschproze3 A passiert das Wasser die Schiittung nur einmal und die hohe Potentialdifferenz
zwischen Wasschwasser und Porenwasser sollte zu einer effektiven Extraktion der Schwermetalle
fiihren. Unter idealisierten Bedingungen - d.h. wenn das Wasser die Schiittung als Pfropfenstromung
durchsickert - miifite eine Waschwassermenge vom Volumen des Porenwassers ausreichend sein, um
das schwermetallhaltige Porenwasser vollstindig aus der Schiittung zu verdriangen. Tatsidchlich gibt
es aber Abweichungen vom idealen Verhalten, wobei folgende Effekte eine Rolle spielen konnen:

— durch eine ungleichmiBige Verteilung des Wassers an der Sedimentoberfliche, durch Randgén-
gigkeit und Kanalbildung durchstromt das Wasser die Schiittung auf bevorzugten Wegen

— der Stofftransport in grofleren Sedimentaggregaten erfolgt nicht konvektiv, sondern nur durch
Diffusion (ein langsamer Prozef3, vor allem bei langen Transportwegen in grolen Aggregaten)

nicht das gesamte Porenwasser ist frei beweglich (das betrifft insbesondere Wasser in Feinporen)
durch Axialdispersion gibt es Abweichungen von der idealen Pfropfenstromung

VBN

ein Teil der Schwermetalle ist sorptiv an der Matrix gebunden und wird erst bei sinkender Kon-
zentration im Porenwasser desorbiert

All diese Effekte fiihren zu einem verlangsamten Schwermetallaustrag aus dem Festbett. Die grofite
Bedeutung konnte der erste und zweite der genannten Faktoren haben.
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Bei einer ungleichméfBigen Waschwasserverteilung, Randgédngigkeit und Kanalbildung bewegt sich
das Waschwasser auf bevorzugten Wegen durch die Schiittung und seine Waschkraft wird schlecht
ausgenutzt. Dieses Problem sollte beim Waschprozefl B nicht auftreten. Weil das Waschwasser die
Schiittung wiederholt durchstromt, fiihrt der Stoffaustausch zwischen dem Waschwasser und dem
Porenwasser des Sediments zu einer Angleichung, die unter idealen Bedingungen mit dem Erreichen
des Gleichgewichts endet. Allerdings wird in jedem Waschzyklus nur ein Teil des Wassers erneuert
(nur das externe, nicht aber das Porenwasser), so daf} selbst unter idealen Bedingungen eine Reihe
von Waschzyklen erforderlich sind, um den iiberwiegenden Teil der mobilen Schwermetalle zu ent-
fernen. Unter realen Bedingungen wird das erwihnte Gleichgewicht aufgrund der begrenzten Anzahl
von Kreislauffiihrungen nicht erreicht und der Wascheffekt verschlechtert sich weiter.

Ob nun der Waschproze3 A oder B bessere Ergebnisse liefert, 146t sich also fiir reale Waschbedin-
gungen a priori nicht sagen. Das hingt insbesondere davon ab, welche der oben aufgezéhlten Effekte
in der Schiittung dominieren und wie stark sie sich auf die Waschung auswirken.

Tab. 24: Analyse der zwei Waschprozeduren mit einmaliger bzw. mehrmaliger Passage des Wasch-
wassers durch die Sedimentschiittung bei idealem und realem Verhalten

Waschprozel3 A Waschprozef3 B
einmalige Passage des Festbetts; | mehrmalige Passage des Festbetts;
stets eine hohe Potentialdifferenz | durch die Kreislauffithrung Ver-
zwischen dem Waschwasser und | mischung von Waschwasser und

dem Porenwasser im Sediment Porenwasser im Sediment
Waschwasser vom Volumen des | Einstellung eines Gleichgewichts

Charakteristik

Bedingungen

Waschung unter idealen

Porenwassers ist ausreichend, um
das metallhaltige Porenwasser aus
der Schiittung zu verdridngen

zwischen dem Waschwasser und
dem Porenwasser im Sediment in
jedem Waschzyklus

Bedingungen

Waschung unter realen

die Schwermetalle werden im
Sediment teilweise zuriickgehalten
und es wird ein groBeres Wasch-

wasservolumen benotigt

die Schwermetalle werden im
Sediment teilweise zuriickgehalten
und es werden mehr Waschzyklen

als berechnet benotigt

WaschprozeB A Waschproze3 B
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Abb. 136: Analyse der zwei Waschprozeduren bei idealem und realem Verhalten (die graphischen
Darstellungen wurden fiir den Fall berechnet, dal das Waschwasservolumen jedes Zyklus
dem Porenwasservolumen entspricht, was den tatsdchlichen Verhiltnissen nahe kommt)
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Da der Anteil der solubilisierten Metalle von Versuch zu Versuch etwas variierte, enthielten die
Waschwisser schon allein deshalb wechselnde Mengen Schwermetalle. Um die Austragskinetiken
der einzelnen Waschprozesse untereinander vergleichen zu kénnen, muflten die gemessenen Schwer-
metallaustrage normiert werden, indem sie jeweils auf den am Ende des Waschprozesses erzielten
Gesamtaustrag bezogen wurden.

0 relativer Schwermetall-Austrag (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,

- Waschprozel3 B

i
6 7 8 9
Waschzyklus

Abb. 137:relativer Schwermetallaustrag bei der Waschung von Sediment nach 42 Tagen Laugung in
BIOLEA nach zwei verschiedenen Methoden (100 % = Austrag nach 9 Waschzyklen)
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Abb. 138:relativer Al-Austrag bei der Waschung von Sediment nach 42 Tagen Laugung in der BIO-
LEA-Anlage nach zwei verschiedenen Methoden (100 % = Austrag nach 9 Waschzyklen)



164 Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching

Im Waschprozell A zeigte die Kinetik der Metallentfernung sehr starke Abweichungen vom idealen
Verhalten (vergleiche Abb. 136 bis 138). Bei einer idealen Pfropfenstromung im homogenen Festbett
ohne Sorptionseffekte wiirden die Metalle bereits im ersten Waschzyklus vollstindig ausgetragen
(Porenwasser- und Waschwasservolumen je 1000 Liter). Im WaschprozeS B waren die Abweichun-
gen vom idealen Verhalten nicht so gravierend. Das spricht dafiir, da} der verzogerte Austrag der
Schwermetalle im realen Waschprozell primédr von der inhomogenen Durchstromung des Festbetts
(ungleichméBige Fliachenverteilung des Waschwassers, Randgéngigkeit, Kanalbildung, nicht durch-
stromte Sedimentaggregate) und weniger von der Metallsorption an der Matrix verursacht wurde.
Diese Aussage wird auch durch den Fakt gestiitzt, daf} die Austragskinetiken aller Metalle sehr dhn-
lich waren, obwohl sie unterschiedlich stark am Sediment sorbieren (vergleiche Abschnitt 4.4.1).

Obwohl die Schwermetalle unter idealisierten Bedingungen im Waschprozefl A wesentlich schneller
ausgetragen werden als im Waschprozel3 B, waren die Unterschiede unter realen Bedingungen ge-
ring. In der Praxis lieferte der Waschprozel3 A etwas bessere Ergebnisse als der Waschprozel3 B.

Der gleichmifligen Verteilung des Waschwassers an der Sedimentoberfliche muf3 grole Aufmerk-
samkeit geschenkt werden. Weiter ist es giinstig, das Wasser permanent und mit kleinem Strom
durch die Schiittung zu fiihren, um ein bevorzugtes Durchstromen von gro3eren Kanilen zu vermei-
den und das Wasser langsam an den Sedimentaggregaten vorbeizufiihren, um dem langsamen diffusi-
ven Transport in den Aggregaten Rechnung zu tragen. Allerdings ist es wiederum schwierig, kleine
Waschwasserstrome an der Sedimentoberfliche gut zu verteilen. Eine stoBweise Aufgabe des Was-
sers in gro3en Portionen hat sich nicht bewihrt (siehe Abschnitt 3.3.7 in [LOSER et al. 2002A]).

Laugung in der SECON-Anlage

Nach den Versuchen im Labor- und im PilotmaBstab sollten die Ergebnisse auf praxisnahe Bedingun-
gen iibertragen werden. Zu diesem Zweck wurde die urspriinglich fiir Konditionierungsversuche
errichtete SECON-Anlage in Kleindalzig so umgebaut, daf} sie fiir Laugungsversuche unter Feld-
bedingungen tauglich war. In dem anschlieBend beschriebenen Versuch sollten ingenieurtechnische
Daten zur Ausgestaltung einer gro3technischen Anlage gewonnen werden.

Der Aufbau der SECON-Anlage ist in Abschnitt 5.1 detailliert beschrieben. Um die Anlage fiir die
Festbettlaugung nutzen zu konnen, wurden einige bauliche Verdnderungen vorgenommen. Eines der
6 Becken der Anlage diente als Feststoffreaktor und ein zweites als Fliissigkeitsreaktor. Beide
Becken waren mit Folie ausgekleidet und das als Feststoffreaktor dienende Becken enthielt eine
Drainage wie bei den Konditionierungsversuchen. Zur Beliiftung und Entwisserung des Festbetts
diente eine Pumpe. Weiter waren eine Beregnungseinrichtung und diverse MefBtechnik installiert.

1993 aus der Geschiebefalle Kleindalzig gebaggertes und mehrere Jahre im Absetzbecken gelagertes
Sediment (siehe Abschnitt 4.0) mit 20.000 kg Trockenmasse wurde mit 400 kg Schwefel versetzt
und durch zweimalige Passage einer Siebanlage (Riittelsieb mit 5 cm Maschenweite) homogenisiert.
Das Sediment wurde in ein Becken gefiillt und ergab ein gut durchlidssiges Festbett von 0,85 m Ho-
he. Die Schiittung wurde einmal tiglich mit 2 m’ ProzeBwasser beregnet. Das System enthielt an-
fangs insgesamt 30 m®> Wasser. Beziiglich Details sei auf [HOFFMANN ez al. 2001] verwiesen.

Die Schiitthohe des Festbetts war geringer als angestrebt, da das verwendete Sediment mehr Sand
als iiblich enthielt, woraus eine grofere Schiittdichte resultierte. Urspriinglich war eine Beliiftung des
Festbetts mit 10 m’/h geplant; die installierte Technik versagte jedoch und wurde gegen eine Pumpe
mit nur 1,5 m*/h Forderleistung getauscht. Dadurch wurden die Mikroorganismen ungeniigend mit
Sauerstoff versorgt und der Schwefel wurde relativ langsam oxidiert (Abb. 139), obwohl die Sedi-
menttemperatur mit 20 bis 25°C ziemlich hoch war. Auch die lineare Abnahme des S°-Gehaltes weist
auf eine sauerstofflimitierte Schwefeloxidation hin. Zudem war das Festbett durch die senkrechten
Winde des Feststoffreaktors randgédngig, was die Unterversorgung der Schiittung mit Sauerstoff
noch verstirkte (besser wiren schrige Seitenwinde gewesen). Durch die verzdgerte S°-Oxidation
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war die Wirmeproduktion zu gering als dall es zu der in der BIOLEA-Anlage beobachteten Aufhei-
zung kam, und die Schwermetalle gingen langsamer in Losung. Trotzdem ist der Fakt, dal nach ca.
40 Tagen Festbettlaugung wie fiir 2 % S°-Zusatz typisch 60 % der toxischen Schwermetalle mobil
waren (Abb. 140), als Erfolg zu werten.

s S°im Sediment [g/kg]

Zeit [Tage]

Abb. 139: Schwefel im Sediment wihrend der Festbettlaugung von abgelagertem Kleindalzig-Sedi-
ment mit 20 g/kg Schwefel in der SECON-Anlage (Analytik in [HOFFMANN et al. 2001])

0 mobilisierte Schwermetalle (Zn,Ni,Cu,Cd,Cr,Pb) [%]

Zeit [Tage]

Abb. 140: Anteil solubilisierter Schwermetalle wihrend der Festbettlaugung von abgelagertem Klein-
dalzig-Sediment mit 20 g/kg Schwefel in der SECON-Anlage (erschopfende Extraktion
von Sedimentproben und Analyse der immobilen Metalle mittels RFA)
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6 SchlubBfolgerungen

6.1 Technische Moglichkeiten und Grenzen des Verfahrens

Praktikable Sanierungsverfahren fiir schwermetallbelastete Sedimente stehen bisher nur in sehr be-
grenztem Umfang zur Verfiigung. Hauptgriinde sind komplexe Schadstofffrachten und die schwieri-
gen Stoffeigenschaften der Schlimme. Gegenwirtig werden die ausgebaggerten Sedimente nahezu
ausschlieBlich deponiert, gegebenenfalls in Verbindung mit Immobilisierungsma3nahmen. Zukiinftig
wird die Deponierung von Baggerschlammen durch die Verschirfung gesetzlicher Richtlinien ein-
geschriankt werden. Angesichts der hohen Entsorgungskosten fiir die Deponierung und des weiter-
bestehenden Gefidhrdungspotentials besteht ein Bedarf an alternativen Problemlésungen.

Zwei Sanierungstrategien kommen in Betracht: die nachhaltige Immobilisierung der Schadstoffe oder
deren Entfernung aus dem belasteten Material. Die Schadstoffimmobilisierung kann mit Hilfe von
Capping-Technologien erfolgen, die sowohl in situ als auch zur Konservierung deponierter Schlam-
me genutzt werden konnen [JACOBS et FORSTNER 2001]. Die sicherste Losung ist jedoch die Entfer-
nung der Schadstoffe aus dem kontaminierten Feststoff. Zukunftsweisend sind naturnahe Reini-
gungstechnologien, die die Schadstoffe umweltvertriglich, selektiv und materialschonend entfernen
und eine Riickfithrung des behandelten Materials in den Stoffkreislauf ermoglichen.

Die natiirlichen biologischen Oxidations- und Solubilisierungsprozesse, welche unkontrolliert ein
Gefahrenpotential fiir die Umwelt darstellen, konnen zur Reinigung der Sedimente genutzt werden.
Dieses Konzept liegt dem Bioleaching-Verfahren zugrunde, das vom UFZ in Zusammenarbeit mit
der Sanierungsfirma Bauer und Mourik Umwelttechnik GmbH & Co. im Rahmen des von der Deut-
schen Bundesstiftung Umwelt geforderten Projektes ,,Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente
durch Bioleaching” (AZ 12099) entwickelt wurde.

Das Sanierungsverfahren besteht aus sechs Teilschritten, von denen das zu behandelnde Material vier
Schritte durchlduft: die Klassierung, die Konditionierung, das Bioleaching und die Revitalisierung.
Die restlichen Schritte betreffen die Kompostierung der Pflanzenbiomasse aus der Konditionierung
und die Aufbereitung der ProzeBwisser.

Klassierung von Baggerschldmmen

Die Schadstoffe sind vor allem an schluffig-tonigen Bestandteilen und an der Organik gebunden. Die
Sedimente enthalten in der Regel hohe Anteile an Kies- und Sandfraktionen, diese machen z.B. bei
den Baggerschlammen der Weilen Elster aus der Geschiebefalle Kleindalzig fast 90 % der in den
Absetzbecken lagernden Gesamtmenge aus. Die Klassierung der Baggerschlimme bringt doppelten
Nutzen: die Gewinnung von praktisch schadstofffreiem Kies und Sand (als Baustoff verwertbar) und
die Reduzierung der Menge des hochkontaminierten Materials, was die Kosten fiir die Deponierung
bzw. die weitere Behandlung reduziert.

Die Klassierung der Baggerschldimme ist Stand der Technik (z.B. METHA-Verfahren zur mechani-
schen Aufbereitung der Schlimme im Hamburger Hafen [RETTBERG 1990]). Fiir die Verfahrensent-
wicklung kam vor allem Sediment der Weilen Elster zum Einsatz, welches nach der Ausbaggerung
in Absetzbecken gepumpt wurde und dort vor allem als Sand-Kies-Gemisch bzw. Schluff sedimen-
tierte. Die abgelagerte Feinkornfraktion bildete ein Ausgangsmaterial fiir Konditionierungsversuche.

Die Fraktionierung ist jedoch nur auf frisch gebaggertes Material anwendbar. Lagert Baggerschlamm
vor der Klassierung ldngere Zeit an der Luft, setzt ein Vererdungsprozel ein, bei dem die Feinpar-
tikel zu groBeren Partikeln agglomerieren, die mechanisch so stabil sind, daf sie eine Klassierung
durch Siebung iiberstehen. Damit ist dann auch die Grobfraktion mit Schwermetallen belastet.
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Sedimentkonditionierung

Das Bioleaching der Schwermetalle ist aus okonomischen Griinden nur im Festbett praktikabel.
Diese Technik erfordert jedoch ein gas- und wasserdurchlidssiges Material. Frisch gebaggerte Sedi-
mente sind aber anoxisch, sehr wasserhaltig, schlammig-pastds und praktisch undurchlissig. Deshalb
sind sie ohne Vorbehandlung fiir die Festbettlaugung ungeeignet. Das Ziel der Konditionierung be-
steht in einer Strukturveridnderung der Sedimente, um sie der Festbettlaugung zuginglich zu machen.

Im Verfahrensschritt der Konditionierung werden die Wechselwirkungen zwischen Pflanzen und dem
Sediment genutzt, um den Baggerschlamm in moglichst kurzer Zeit in ein kriimelig-erdiges Material
zu iberfithren. Besonderes geeignet sind tiefwurzelnde, Staunisse tolerierende Arten, die ein fein-
verzweigtes Wurzelgeflecht entwickeln. Da die oberirdische Pflanzenbiomasse nach der Konditionie-
rung geerntet und kompostiert werden soll, ist bei der Pflanzenauswahl die Schwermetallaufnahme
zu beriicksichtigen. Griaser nehmen im Vergleich zu krautigen Pflanzen deutlich weniger Schwer-
metalle auf und sind damit auch in Hinblick auf eine moglichst niedrige Schwermetallbelastung des
aus dem Pflanzenmaterial hergestellten Kompost zu bevorzugen.

Der sich aus dem natiirlichen Samenpotential des Weille-Elster-Sediments entwickelnde Spontanbe-
wuchs erwies sich fiir die Konditionierung als wenig geeignet, da es sich meist um Kréuter mit einem
nicht sehr tiefreichenden Wurzelsystem handelte. Der vorherrschende Ampfer-Knéterich (Polygonum
lapathifolium) akkumuliert zudem grof3e Mengen Schwermetalle in der oberirdisch gebildeten Bio-
masse. Im Fall der GroB3griser ist die Verwendung von vorkultivierten Pflanzen der Aussaat vorzu-
ziehen.

Durch die Besiedelung des Schlammes mit Pflanzen wird der Wasserentzug stark erhoht, da zur
oberfldchlichen Verdunstung (Evaporation) die Wasserabgabe der Pflanzen (Transpiration) hinzu-
kommt. Infolge der Trocknung entstehen Risse und Kanile im Sediment, durch die atmosphérischer
Sauerstoff eindringt. An Staundsse angepalite Pflanzen (Helophyten) transportieren zudem durch ihr
Luftleitsystem (Aerenchym) Sauerstoff {iber die Rhizome und Wurzeln in anoxische Bereiche des
Sediments. Der aktive Sauerstoffeintrag war durch Messung des Redoxpotentials in der Umgebung
der Wurzeln von Phalaris arundinacea nachweisbar. Der eingetragene Sauerstoff wirkt als Oxida-
tionsmittel und fordert in Kombination mit den von den Pflanzen abgegebenen Wurzelexsudaten die
Entwicklung der Mikroorganismen. Die Haarwurzeln, das die Wurzeln umgebende Mucigel, Pilz-
hyphen und Bakterienschleim bewirken ein Verkitten der mineralischen Partikel des Sediments zu
groferen Aggregaten. Dadurch entsteht aus dem Schlamm innerhalb einer Vegetationsperiode ein
kriimelig-erdiges, wasser- und luftdurchléssiges Material.

Reduzierte Schwefelverbindungen wurden in bepflanzen Sedimenten deutlich schneller oxidiert als in
unbewachsenem Material. Durch die mikrobiellen Oxidationsprozesse kommt es zu einer spontanen
Versauerung des Sediments. Der Versauerungsgrad wird im wesentlichen vom Gehalt an oxidier-
baren Schwefelverbindungen und der Pufferkapazitdt des Materials bestimmt. Im Fall von Weil3e-
Elster-Sediment reduzierte sich der pH-Wert von anfangs 7,5 auf Werte zwischen 6,5 und 5,5. Infol-
ge der Versauerung gehen die Schwermetalle teilweise in Losung.

Die bei der Konditionierung ablaufenden Prozesse sind auch bei der spontanen Vererdung von abge-
lagerten Baggerschlammen zu beobachten, mit dem Unterschied, daf die spontane Vererdung lianger
dauert.

Ein maBgeblicher Parameter fiir die Bewertung der Strukturverdnderung der Sedimente ist die Parti-
kelgroBenverteilung, die mittels Siebanalyse und Laserbeugungsspektroskopie gemessen wurde. Nur
durch Pflanzenbewuchs wurde die gewiinschte PartikelvergroBerung erreicht. Eine Porenvergrof3e-
rung durch die Konditionierung mit Pflanzen war ebenfalls nachweisbar.

Der Pflanzenbewuchs hatte einen eindeutig positiven Effekt auf die Wasserdurchlidssigkeit des Sedi-
ments. Wiahrend frische Baggerschlamme praktisch undurchldssig waren, wiesen die mit Pflanzen
konditionierten Sedimente eine beachtliche Wasserdurchlidssigkeit auf. Auch waren die unter der
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Wirkung von Pflanzen gebildeten Aggregate deutlich stabiler, was fiir die anschlieBende Laugung des
konditionierten Materials im Festbett von Bedeutung ist.

Von den untersuchten Pflanzen erwies sich Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) fiir die Konditio-
nierung als am besten geeignet; es entwickelte sich gut und verdnderte das Sediment am tiefgrei-
fendsten. Schilf (Phragmites australis) brauchte fiir die Entwicklung eines geschlossenen Bestandes
mehr Zeit, war anfillig fiir Schidlingsbefall und wurde bei geringer Pflanzdichte vom Spontan-
bewuchs (vor allem Polygonum lapathifolium) tiberwachsen. In der SECON-Pilotanlage mit Becken-
volumina von 50 m® und Fiillhéhen von ca. 1,75 m waren die Unterschiede nach 24 Wochen Kondi-
tionierung deutlich sichtbar: durch Phalaris arundinacea waren 64 %, durch den Spontanbewuchs
39 % und durch Phragmites australis 31 % des Schlamms konditioniert, wahrend der Anteil des
vererdeten Sediments ohne Bewuchs nur 19 % betrug.

Kompostierung des Pflanzenmaterials

Das bei der Konditionierung anfallende oberirdische Pflanzenmaterial soll nach der Ernte kompo-
stiert und der Kompost dem gelaugten Sediment zur Revitalisierung zugesetzt werden. Durch die
Kompostierung reduziert sich die Masse des Pflanzenmaterials infolge des Organikabbaus auf etwa
die Hilfte. Die von den Pflanzen wéhrend der Konditionierung aus dem Sediment aufgenommenen
Schwermetalle reichern sich dadurch im Kompost an und konnten das gereinigte Sediment im Revi-
talisierungsschritt wieder kontaminieren.

Die Untersuchungen haben jedoch ergeben, dafl die Schwermetallgehalte in den auf hochbelastetem
Weille-Elster-Sediment kultivierten Griasern im Vergleich zu Grisern auf unbelastetem Sediment
kaum erhoht waren. Lediglich der iiberwiegend aus Ampfer-Knoterich (Polygonum lapathifolium)
bestehende Spontanbewuchs enthielt auffillig viel Zn und Cd. Eine Bilanzierung zeigte, dal der
Schwermetallentzug aus dem Sediment unabhingig von der Pflanzenart vernachldssigbar gering und
eine Rekontamination des Sediments durch die Kompostzugabe nicht zu befiirchten ist.

Schwermetallentfernung durch Bioleaching

Der zentrale Verfahrensschritt ist das Bioleaching der Schwermetalle. Aufgabe war es, die durch die
autochthonen schwefeloxidierenden Bakterien (z.B. Thiobacilli) induzierten Oxidations- und Ver-
sauerungsprozesse unter kontrollierten Bedingungen zu stimulieren und zur Solubilisierung der
Schwermetalle zu nutzen. Als laugendes Agens dient Schwefelsédure, die durch mikrobielle Oxidation
von elementarem Schwefel im Sediment erzeugt werden soll.

Zum Vergleich wurde neben der mikrobiellen Laugung (Bioleaching) auch die abiotische Laugung
mit dem Sediment direkt zugesetzter Schwefelsdure getestet. Obwohl die Laugung im technischen
Malstab nur im Festbett wirtschaftlich ist, wurden auch umfangreiche Versuche in Suspension
durchgefiihrt, um Kenntnisse zur Laugungskinetik zu erhalten. Von besonderem Interesse waren da-
bei zum einen die Wechselwirkungen zwischen der Schwefelsdure und dem Sediment und zum ande-
ren die Kinetik der mikrobiellen Schwefeloxidation.

Abiotische Suspensionslaugung: Durch die Homogenitit der Suspension wirken Transportprozes-
se nur noch im mikroskopischen Bereich. Das betrifft insbesondere den Stofftransport durch die
laminare Grenzschicht an der Oberfldache der Sedimentpartikel. Der Transport der Schwefelsdure zu
den Feststoffpartikeln bestimmt letztendlich die Geschwindigkeit der Metallsolubilisierung. Dal} die
Sédure nur langsam mit dem Sediment reagiert, ist am allméhlichen pH-Anstieg zu erkennen. Das
Losungsgleichgewicht fiir die toxischen Schwermetalle wurde erst nach einer Reaktionsdauer von
etwa 4 Tagen erreicht. Je mehr Schwefelsdure dem Sediment zugesetzt wurde, je hoher war der An-
teil der solubilisierten Schwermetalle, um so mehr unerwiinschte Komponenten wie Al und Fe gingen
aber auch in Losung. Die einzelnen Schwermetalle verhielten sich unterschiedlich: Zn, Ni und Cd
wurden bei einer Sduredosis von 624 mmol H,SO, pro kg Sediment weitgehend gelost, Cu und Cr
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erforderten grofere Sduremengen und Pb wurde kaum solubilisiert. Die 16slichen Metalle sind teil-
weise sorptiv an der Matrix gebunden (vor allem Cu, aber auch Zn, Ni und Cd).

Mikrobielle Suspensionslaugung: Der dem Sediment zugesetzte Schwefel wird durch die autoch-
thonen Mikroorganismen des Sediments zu Schwefelsdure oxidiert, die ihrerseits die toxischen
Schwermetalle in Losung bringt. Die mikrobielle Schwefeloxidation ist ein relativ langsamer Prozef3
und bestimmt die Geschwindigkeit der Metallsolubilisierung. Da die laugungsaktiven Mikroorganis-
men an der Oberfliche der Schwefelkorner siedeln, verlduft der Oxidationsprozefl um so schneller, je
mehr Schwefel vorhanden und je feiner der Schwefel verteilt ist. Die laugungsaktiven Bakterien des
untersuchten Weille-Elster-Sediments haben eine gro3e Affinitit zu Sauerstoff, wodurch O, erst bei
Gehalten unter 0,05 mg/1 limitierend wirkt. Das von den autotrophen schwefeloxidierenden Bakterien
als C-Quelle bendtigte CO, ist in ausreichender Menge vorhanden, da es laufend durch hetero-
trophe Mikroorganismen aus der Organik des Sediments gebildet wird. Mit steigender Temperatur
nimmt die Geschwindigkeit der Schwefeloxidation zu, erreicht bei 35°C ein Maximum und verringert
sich bei noch hoherer Temperatur wieder. Termperaturen von 50°C und mehr wirken hemmend auf
die Schwefeloxidation. Unter optimalen Bedingungen dauert der Laugungsprozel3 etwa 10 Tage.

Bei der Suspensionslaugung mit dquimolaren Mengen Schwefelsdure bzw. Schwefel ist der Anteil
der solubilisierten toxischen Schwermetalle am Ende der Laugung (vollstindige S°-Oxidation und
Gleichgewichtseinstellung) praktisch gleich. Beziiglich der Schwermetallsolubilisierung ist Schwefel
ebenso effektiv wie eine entsprechende Menge direkt zugegebene Schwefelsdure. Grole Schwefel-
mengen bewirken zwar eine weitgehende, aber wenig selektive Metallsolubilisierung. Im Fall des
Weille-Elster-Sediments war eine Menge von 20 g/kg Schwefel optimal (entspricht 624 mmol H,SO4
pro kg Sediment). Unter diesen Bedingungen wurden die Hauptkontaminanten Zn und Cd ausrei-
chend solubilisiert, aber Fe kaum gelost.

Die biologische Reinigung kohlenwasserstoffkontaminierter Boden in Suspensionsreaktoren darf nur
wenige Stunden dauern, damit der Sanierungsprozef3 kostendeckend ist. Im Fall schwermetallbelaste-
ter Sedimente sind die Randbedingungen noch ungiinstiger (geringer Feststoffgehalt der Suspension,
anfwendige Abtrennung der solubilisierten Metalle, ungiinstige Eigenschaften des Endproduktes). Im
technischen Malstab ist die Suspensionslaugung, ob nun abiotisch mit Schwefelsdure oder mikrobiell
mit Schwefel, nicht wirtschaftlich fithrbar.

Abiotische Festbettlaugung: Die als laugendes Agens wirksame Schwefelsdure wird mit dem
zirkulierenden ProzeBwasser in die Sedimentschiittung eingetragen. Je niedriger der pH-Wert des
ProzeBwassers, je hoher der ProzeBwasserstrom und je geringer die Festbetthohe, um so schneller
erfolgt die Laugung. Die drei genannten verfahrenstechnischen Parameter sind jedoch Restriktionen
unterworfen: ein zu niedriger pH-Wert vermindert die Selektivitit der Schwermetallsolubilisierung,
bei groBen ProzeBwasserstromen iiberstaut das Festbett und geringe Festbetthohen sind unwirt-
schaftlich (nicht die Hohe, sondern die Fldche des Festbetts verursacht Kosten). Aulerdem entsteht
ein pH-Gradient im Festbett und die Laugung verlduft inhomogen. Berechnungen zufolge wiirde die
abiotische Festbettlaugung im technischen Maf3stab zu lange dauern.

Bioleaching im Festbett: Der dem Sediment zugesetzte Schwefel wird mikrobiell zu Schwefelsidure
oxidiert, die iherseits die Schwermetalle in Losung bringt. Die Kinetik, die Effektivitit und die
Selektivitdt der mikrobiellen Laugung sind in Suspension und im Festbett praktisch gleich. Das gilt
jedoch nur, wenn die laugungsaktiven Bakterien giinstige Lebensbedingungen vorfinden, die man
durch ein geeignetes Befeuchtungs- und Beliiftungsregime schaffen kann. Das Bioleaching im Fest-
bett ist eine verfahrenstechnisch einfache und kostengiinstige Variante.

Anders als bei der abiotischen Festbettlaugung ist die mikrobielle Festbettlaugung von der
Schiitthohe und der Perkolation unabhéngig und verldauft homogen. Letzteres gilt jedoch nur unter
isothermen Bedingungen, wie sie in Laborperkolatoren herrschen. Im groBvolumigen Festbett fiihrt
die aus der Schwefeloxidation resultierende Wirmeproduktion zur Aufheizung des Sediments. Im
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Pilotmalistab wurden Sedimenttemperaturen von bis zu 50°C gemessen. Damit die mikrobielle
Schwefeloxidation nicht durch zu hohe Temperaturen gehemmt wird, kann man die Schiittung durch
zirkulierendes ProzeBwasser kiihlen. Mit dem erwédrmten ProzeBwasser lassen sich dann zu kiihle
Festbettbereiche heizen. Im Pilotmalstab waren Laugungszeiten von etwa 20 Tagen ausreichend.

Ubertragbarkeit des Bioleaching-Prozesses auf beliebige Feststoffe: Nicht jedes schwermetall-
haltige Material ist durch Bioleaching behandelbar. Vor der Behandlung mul3 in Versuchen getestet
werden, ob das Verfahren auf den jeweiligen mit Schwermetallen kontaminierten Feststoff (Sedi-
mente, Boden, Bergbaumaterialen, industrielle Riickstinde) anwendbar ist.

Da die laugungsaktiven Mikroorganismen meist acidophil sind, kann ein hoher pH-Wert des zu lau-
genden Materials die Versauerung verzogern oder sogar vollstindig verhindern. Die autochthonen
Mikroorganismen im Weille-Elster-Sediments tolerierten pH-Werte im Bereich von 2 bis 7. Da zu
niedrige pH-Werte die Selektivitit der Metallsolubilisierung verschlechtern, muf3 die Menge des lau-
genden Agens an die Eigenschaften des zu laugenden Feststoffes angepalit werden. Von grofler
Bedeutung ist in diesem Zusammenhang die Pufferkapazitit; je hoher sie ist, um so mehr Schwefel
ist erforderlich, um den pH-Wert auf ein fiir die Schwermetallsolubilisierung notwendiges Mal} abzu-
senken.

Ein weiterer wichtiger Faktor ist das Spektrum und die Bindungsformen der im zu behandelnden
Feststoff enthaltenen Schwermetalle. Ein breites Spektrum verschiedener Metalle ist fiir Sedimente
sehr typisch. Unter schwefelsauren Bedingungen waren Zn, Ni, Cd, Mn und Co im allgemeinen gut
laugbar, Cu und Cr erforderten fiir die Solubilisierung stiarker saure Bedingungen und Pb war wegen
der geringen Wasserloslichkeit des PbSOy4 praktisch immobil. Sulfidisch gebundene Metalle miissen
mikrobiell zum Sulfat oxidiert werden (in anoxischen Sedimenten wegen der feinen Verteilung kein
Problem, in Bergbaualtlasten bei grobkristallinem Habitus ein geschwindigkeitsbestimmender Fak-
tor).

Sedimente enthalten fiir gewohnlich viel Organik. Fiir den mikrobiellen, heterotrophen Organikabbau
mul} zusitzlich Sauerstoff eingebracht werden. Ist das Material (z.B. ein Boden) sehr arm an abbau-
barer Organik, dann wird nur wenig CO, gebildet und es wird zum limitierenden Faktor. In diesem
Fall ist es empfehlenswert, dem Feststoff eine mikrobiell abbaubare C-Quelle zuzusetzen. Weiter ist
zu beriicksichtigen, daf} die Organik eine hohe Sorptionsfiahigkeit fiir Schwermetalle besitzt, was sich
negativ auf die Schwermetallentfernung im Waschprozefl auswirken kann.

Je feinkorniger das Material ist, um so homogener 148t sich der Schwefel mit dem Sediment vermi-
schen und um so leichter erreicht die gebildete Sdure die zu laugenden Metalle. Andererseits wird das
Liickenvolumen und die Durchléssigkeit des Materials mit abnehmender Korngroe immer klei-
ner. Eine gute Durchlissigkeit fiir Gas und Wasser ist aber fiir die Beliiftung des Festbetts und fiir
die Auswaschung der solubilisierten Schwermetalle unbedingt notwendig.

Das Weille-Elster-Sediment enthielt eine grole Menge schwefeloxidierender Mikroorganismen, die
optimal an die in diesem Material herrschenden Bedingungen angepalit waren. Es kann jedoch
vorkommen, daf} ein zu laugendes Material die erforderlichen Mikroorganismen nicht oder nur in
ungeniigender Menge enthilt. In diesem Fall liegt es nahe, geeignete Mikroorganismen zuzusetzen.
Untersuchungen an mit organischen Stoffen kontaminierten Boden haben aber wiederholt gezeigt,
dafB} eine Beimpfung mit im Labor angeziichteten Kulturen oft nicht zum gewiinschten Erfolg fiihrt.
In solchen Fillen ist es besser, ein bereits gelaugtes Material zuzumischen.
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Aufbereitung der Prozefiwdisser

Die Prozelwésser aus dem Bioleaching sind charakterisiert durch ein breites Spektrum geloster
Schwermetalle, hohe Sulfatgehalte und niedrige pH-Werte im Bereich von 2 bis 3. Vor Ausschleu-
sung aus dem System miissen sie entsprechend den Anforderungen der Abwasserverordnung gerei-
nigt werden.

Vorrangiges Ziel war es, die Effektivitidt von Alkalisierungsverfahren nach dem Stand der Technik
zu testen. Als Féllungsmittel wurden Ca(OH),, NaOH und CaCOj; eingesetzt.

Mit Ca(OH), wurden bei pH 10 alle Schwermetalle als Metallhydroxide bzw. Mischsalze gefillt. Sul-
fat wurde bis auf Restgehalte von 1,5 bis 2 g/l als Gips gefillt. Die Gipsmatrix erleichtert die Sedi-
mentation und Entwésserung der Schlimme. Durch Einsatz von Kalkmilch konnen die Proze3wésser
problemlos gereinigt werden, wobei eine Reaktionszeit von 0,5 h ausreichend ist. Die Grenzwerte fiir
Schwermetalle nach der Abwasserverordnung wurden auch im Pilotma@stab erreicht. Als Abprodukt
fallt schwermetallhaltiger Gipsschlamm an (ca. 6 % der Masse des Sediments).

NaOH fillte die Metalle mit Ausnahme von Mn bei pH 8 bis 9 als Hydroxide vollstindig aus. Da Sul-
fat in Losung verbleibt und gleichzeitig Na*-Ionen eingetragen werden, erhoht sich die Salzfracht des
Abwassers. Nachteilig ist ferner die Bildung voluminéser, schwer entwésserbarer Niederschlige.

Die Neutralisation mit CaCO; erwies sich als ungeeignet. Selbst bei einer Reaktionszeit von 24 h
wurden die Schwermetalle nur unvollstindig ausgefillt und die Abwassergrenzwerte fiir Zn, Cd und
Co nicht erreicht. Auch Sulfat verblieb zum grofen Teil in Losung.

Die Fillungsschlimme enthielten etwa 5 bis 10 % Schwermetalle (vor allem Zn und Mn) sowie gro-
Bere Mengen Ca, Al und Mg. Da ihre stoffliche Verwertung nicht wirtschaftlich ist, miissen sie als
Sonderabfall entsorgt werden. Einer Reduzierung des Schlammanfalls im Alkalisierungsverfahren
kommt somit aus Kostengriinden Bedeutung zu.

Als eine weitere Moglichkeit zur Aufbereitung der schwermetallhaltigen Wisser wurden elektro-
chemische Verfahren getestet. Sie haben die spezifischen Vorteile einer selektiven Metallabschei-
dung, einer reduzierten Abfallmenge und der Riickgewinnung von Schwefelsiure.

Versuche zur einstufigen Elektrolyse in einer Membranelektrolysezelle dienten der Aufklarung des
Abscheideverhaltens der einzelnen Schwermetalle im Anoden- und Kathodenraum in Abhidngigkeit
vom verwendeten Elektrodenmaterial und der Stromdichte. Die Schwermetalle wurden bei der
Passage der Elektrodenrdaume nur teilweise aus dem ProzeBwasser eliminiert. Hinsichtlich der Haupt-
komponenten Zn, Mn und Ni erwiesen sich Kombinationselektroden als am besten geeignet, um die
Schwermetalle aus der wélrigen Phase weitgehend abzureichern. Erschwerend wirkten sich der
niedrige pH-Wert des Prozelwassers, das breite Spektrum und der iiberwiegend unedle Charakter
der abzutrennenden Metalle aus.

Eine praxisnahe Moglichkeit der elektrochemischen ProzeBwasserautbereitung besteht darin, die Me-
talle zunéchst kathodisch abzuscheiden und durch nachfolgende anodische Behandlung die Losung
mit freier Schwefelsdure anzureichern. Die so gewonnene Schwefelsdure konnte in den Leachingpro-
zel zuriickgefiihrt werden. Ein solcher kontinuierlich fithrbarer zweistufiger Proze3 wurde in einer
Mehrkammer-Umlaufapparatur simuliert. Ein gro3er Teil der Metalle wurde bereits kathodisch abge-
schieden. Uberraschend grof3 war die im Anodenraum zu beobachtende weitere Metallabreicherung.
Dafiir war sowohl die Sorption an anodisch gebildetem Mn(IV)-oxid als auch die Abreicherung
durch die zwischen dem Anoden- und Kathodenraum befindliche Kationenaustauschermembran ver-
antwortlich.

Durch zweistufige Elektrolyse ist es prinzipiell moglich, die Schwermetalle aus den ProzeBwissern
weitgehend zu entfernen und die Wisser in den Leachingprozef zuriickzufiihren. Eine wichtige Vor-
aussetzung fiir den praktischen Einsatz ist, dal eine Moglichkeit besteht, die abgeschiedenen Fest-
stoffe aus der Elektrolysezelle auszuschleusen und eine Verblockung der Membran zu verhindern.
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Revitalisierung des gelaugten Materials

Das gelaugte und gewaschene Sediment hat eine Reihe ungiinstiger Eigenschaften: es ist stark ver-
sauert, enthélt Reste mobiler Schwermetalle und nicht umgesetzten Schwefel, es ist an Pflanzennéhr-
stoffen und bodentypischen Mikroorganismen verarmt und es hat eine ungiinstige Struktur. Bevor es
als Bodensubstrat eingesetzt werden kann, miissen seine physikochemischen und biologischen Eigen-
schaften im Revitalisierungsschritt nachhaltig verdndert werden.

Die wichtigste Malnahme der Revitalisierung besteht in der Neutralisation, um den pH-Wert auf bo-
dentypische Werte anzuheben und noch im Sediment enthaltene mobile Schwermetalle festzulegen.
Durch Untermischen von Kompost werden bodentypische Mikroorganismen und mineralische Nihr-
stoffe zugefiihrt und das Material wird strukturell aufgewertet.

Feinkorniger Kalk war als Neutralisationsmittel gut geeignet, Dolomit reagierte deutlich trager als
der Kalk und erhohte die Menge des mobilen Mg betréchtlich. Durch einen leichten Kalkiiberschuf3
1aBt sich die erneute Versauerung durch die auch im neutralen Milieu unvermeidbare Oxidation des
Restschwefels verhindern.

Zusitze von 5 % Kalk und 3 % Kompost waren ausreichend. Die Nachhaltigkeit der MaB3nahmen
wurde iiber einen Zeitraum von 450 Tagen nachgewiesen. Die Gehalte an Schwermetallen in den
Eluaten unterschritten die Grenzwerte der LAGA Z0. Der Sulfatgehalt in den Eluaten lag jedoch
iiber dem Grenzwert der LAGA Z2. Der hohe Gehalt an 16slichem Sulfat in vererdeten Sedimenten
ist ein generelles Problem, das durch das relativ gut 16sliche CaSO, verursacht wird. Wenn man den
Gips als einen natiirlichen Bestandteil von vererdeten Sedimenten betrachtet, relativiert sich das
Problem.

Zur okotoxikologischen Bewertung des revitalisierten Materials wurden vergleichende Wachstums-
tests mit Pflanzen durchgefiihrt. Als Testpflanzen dienten Bohne (Phaseolus vulgaris), Stoppelriibe
(Brassica rapa) und Hafer (Avena sativa). Wihrend das ungelaugte Sediment die Pflanzenentwick-
lung hemmte und gelaugtes Material jegliches Wachstum unterdriickte, gediehen die Pflanzen auf
dem revitalisierten Material dhnlich gut wie auf einem unbelasteten Kontrollboden. Die Pflanzen
hatten auch keine mobilisierende Wirkung auf die im Feststoff noch enthaltenen Schwermetalle.
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6.2 Okonomische Aspekte

Als Ergebnis des Forschungsvorhabens liegt derzeit ein im Pilotmafstab erfolgreich erprobtes Ver-
fahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching im Festbett vor. Da die
Eignung des Verfahrens an Gewisserschlammen mit ungiinstigen Materialeigenschaften beziiglich
KorngroBenverteilung und Durchléssigkeit nachgewiesen wurde, ist eine Anwendung auf andere
schwermetallbelastete Materialien wie Boden, Schlimme, Haldenmaterial oder industrielle Stdube
technisch machbar. Mit dem Bioleaching-Verfahren wird ein naturnahes und umweltschonendes
Verfahren angeboten, das sich durch geringen Energieverbrauch, den Einsatz umweltvertraglicher
Zusatzstoffe und den Anfall geringer Mengen an zu deponierenden Reststoffen auszeichnet. Neben
der technischen Eignung sind die Kosten des Verfahrens fiir eine erfolgreiche Markteinfithrung ent-
scheidend.

Auf Basis der Ergebnisse der Bioleaching-Pilotversuche in Hirschfeld wurde eine Kostenrechnung
fiir die Anwendung im industriellen Maf3stab durchgefiihrt [SCHMEROLD 2001]. Als Rahmen wurde
ein Jahresdurchsatz von 10.000 Tonnen iiber 5 Jahre auf einer Anlage von der Art des Bodenreini-
gungszentrums Hirschfeld der Bauer und Mourik Umwelttechnik GmbH & Co. angesetzt. Daraus
leiten sich kalkulatorische Behandlungskosten von 37-110 EUR pro Tonne zu laugendes Material ab.
Transportkosten, sowie Kosten fiir Aushub, Klassierung, Laden usw. am Ort des Materialursprungs
sind nicht beriicksichtigt. Ebenso unberiicksichtigt blieben die Kosten fiir die Konditionierung. Die
Streubreite der Behandlungskosten ergab sich aus der Betrachtung von drei verschiedenen Szenarien.

Bei Zunahme der Menge des durch Bioleaching zu behandelnden Materials ist mit einer degressiven
Entwicklung der Behandlungskosten zu rechnen. Die zu erwartende Abnahme der spezifischen
Kosten ist durch die folgenden Einfliisse begriindet: eine bessere Auslastung der Anlagenkapazitiit,
der effiziente Einsatz von Personal, Geridten und Verbrauchsstoffen, der Zugang zu giinstigen Ent-
sorgungswegen und Kontingentvereinbarungen. Bei routineméfigem Einsatz des Verfahrens und
standiger Auslastung der Anlagenkapazitit werden die Behandlungskosten mit 37-50 EUR pro Ton-
ne veranschlagt.

Nach der gegenwirtig geltenden Gebiihrensatzung des ZV Abfallwirtschaft Westsachsen liegen die
Deponiegebiihren fiir Schlamme im Bereich 64-69 EUR/Tonne. Fiir die Verwertung der Sedimente
als Deponieabdeckung wurden Sonderkonditionen von etwa 30 EUR/Tonne gewihrt. Im Vergleich
zur Deponierung nach heutigem Stand in Deutschland ist das Bioleaching nicht konkurrenzfihig.
Diese Situation trifft fiir einige europdischen Mirkte nicht zu. Zukiinftig ist in Deutschland mit einer
Veridnderung in der Praxis der Deponierung zu rechnen, die das Bioleaching in den Bereich einer
wirtschaftlich attraktiven Losung riickt.

Erfahrungen aus der groBtechnischen Anwendung des Bioleaching werden zur ProzeBoptimierung
und damit zur Kostensenkung beitragen. So kann im Klassierungsschritt die weiter zu behandelnde
Menge je nach Korngréenspektrum um bis zu 80 % reduziert werden. Im Konditionierungsschritt
wird viel Wasser entfernt, was ebenfalls zur Reduzierung der massebezogenen Behandlungskosten
beitrdgt. Die Wasserreinigung mit den Endprodukten Abwasser und Abfallschlamm bietet weitere
Ansitze zur Kostenreduzierung. Mit dem Ziel der zeitnahen Umsetzung des Bioleaching-Verfahrens
in die Praxis ist im Bodenreinigungszentrum Hirschfeld ein Gro3versuch geplant.
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1. Einfiihrung

Ein typisches Umweltproblem in Industriezentren, Bergbaugebieten und Hafenregio-
nen stellen schwermetallbelastete Gewassersedimente und Béden dar. Allein in den
Gewassern Sachsens lagern 21 Mio m® Sedimente, von denen 3,7 Mio m° dringend
zu beraumen sind [1,6]. Hafenbereiche wie die Lagune von Venedig enthalten meh-
rere Millionen Kubikmeter schwermetallbelasteter Schiamme, die entfernt werden
mussen und in klassischen Regionen mit Erzbergbau stellen Armerzhalden und
Schlammteiche eine standige Quelle von Schwermetallkontaminationen in Gewas-
sern dar. Das Gefahrdungspotential dieser Materialien liegt in der potentiellen Solubi-
lisierung und der damit verbunden Mobilisierung der Schwermetalle durch mikrobielle
Oxidations- und Versauerungsprozesse, haufig ausgeldst durch Kontakt mit dem
Luftsauerstoff. Dieser Prozess der natirlichen Schwermetalimobilisierung sollte unter
kontrollierten Bedingungen als zentraler Schritt in einem naturnahen Verfahren zur
Aufbereitung bzw. Reinigung schwermetallhaltiger Sedimente genutzt werden.

Im urspriinglich geplanten Forschungsprojekt wurden Baggerschlamme aus dgr _
WeiRen Elster bei Leipzig als Arbeitsmaterial ausgewahit, da an diesem Mqtenal ins-
besondere das typische Problem der schlechten Perkolierbarkeit solcher feinkérnigen

Materialien mit hohem Wassergehalt iiberwunden werden mu@.

Auf dem Gelande des Bodenreinigungszentrums Hirschfeld der BMU nahe Leipzig,
Sachsen wurde die Pilotanlage BIOLEA fiir Versuche an Bdden im Festbettreaktor

eingerichtet (Abb.1.).

Abb.1a.: Pilotaniage BIOLEA am Bodenreinigungszentrum der BMU in Hirschield
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Abb.1.b: Anlagentechnik der Pilotanlage BIOLEA.

2. Projektziele

Ausgehend von der lokalen Gewasserproblematik im EinfluBbereich der ehemaligen
Bergbauregion Erzgebirge sollte im Rahmen des Forschungsprojektes (AZ 12099)
ein Verfahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Gewassersedimente durch mi-
krobielle Laugung im Festbett entwickelt werden. Hierbei war ein Teilziel die Ubertra-
gung der Ergebnisse aus Laboruntersuchungen auf den PilotmalBstab in der BIO-
LEA-Anlage unter Beriicksichtigung aller Probleme die beim up-scaling eines derarti-
gen Verfahrens entstehen.

Im Rahmen der verfahrenstechnischen Entwicklung lassen sich die folgenden Berei-
che weitere Teilziele ableiten:

e Verbesserung der Materialeigenschaften der Schiamme zur Laugung im Festbett.
o Optimierung der Reinigung des Waschwassers mit dem Ziel der Abfallreduzie-
rung bzw. Wertsoffriickgewinnung

« Reuvitalisierung des gelaugten Sedimentes zur Wiederverwertung.
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3. Verfahrensbeschreibung

Das Verfahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente lat sich in die Be-
handlungsstufen Klassierung, Vererdung mit Pflanzen, Kompostierung, Bioleaching,
Wasserbehandlung und Revitalisierung untergliedern ([2]. Abb. 2).

Fein-
Sediment ! E fraktion vsrerdung :t?mpo-
Klassierung | sy Mit Pflanzen e erung

A

A fraktion Kalk | Kompost
SRS, § 4

, Prozess- Mi biell
Reagenzien Prozess zasser ikrobielle it Revitali-
Behandlung Laugung sierung

¥ v

-
Schwermetalle "Boden

Abb.2: Schematische Darstellung der Verfahrensschritte

Klassierung:

Gewassersedimente bestehen haufig aus einer schadstoffarmen Grobfraktion und
einer schadstoffreichen Feinfraktion. Durch einfache Siebung wird eine Reduzierung
der zu behandelnden Sedimentmenge erreicht [3]. Die dabei entstehende schad-
stoffarme Grobfraktion kann unmittelbar einer Wiederverwertung zugefihrt werden
und nur die Feinfraktion wird der Behandlung unterzogen.

Die Materialeigenschaften der Feinfraktion aus frisch gebaggerten Gewassersedi-
menten erlauben i.d.R. keine Laugung im Festbett. Deshalb wird in einem ersten Be-
handlungsschritt durch Vererdung tber gezielten Pflanzenbewuchs die erforderliche
Durchlassigkeit im Sediment erzeugt. Zur Optimierung des Vererdungsvorganges
wurde eine Pflanzenart gewahlt die bei schnellem Wachstum wahrend einer Pflanz-
periode eine tiefe Durchwurzelung erreicht [5,8].

Kompostierung:

Die Biomasse, die wahrend der Sedimentvererdung aus einer Wachstumsperiode
des einjahrigen Pflanzenbewuchs entsteht kann tber einfache Kompostierung in ei-
nen Zuschlagsstoff fur die spatere Revitalisierung der gelaugten Sedimente umge-
wandelt werden [4]. Die eingesetzten Pflanzen weisen keine signifikante Akkumulati-
on von Schwermetallen in der Biomasse auf [5,8]. Damit ergeben sich keine Ein-
schrankungen im Einsatz der kompostierten Biomasse.
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Bioleaching:

Der eigentliche Prozess des Bioleaching unterteilt sich in eine Solubilisierungsphase
und eine Waschungsphase im Festbettreaktor. Die Solubilisierungsphase wird durch
die Beimischung von elementarem Schwefel (S°) zum Sediment for dem Einbau in
den Festbettreaktor eingeleitet. Neben der Schwefelbeimischung dient eine kontrol-
lierte Befeuchtung und BelUftung der Steigerung der mikrobiellen Aktivitat der lau-
gungsaktiven Bakterien (Thiobazilli) [2]. Schwefelsaure, erzeugt durch die mikrobielle
Oxidation des Schwefels, bringt die Schwermetalle im Sediment in Lésung. Nach der
Solubilisierungsphase werden die gelésten Schwermetalle in der Waschphase tber
das Perkolationsprinzip aus dem Sediment ausgewaschen. Als Endprodukt des
Kernprozesses Bioleaching entsteht das leicht versauerte, gelaugte Sediment und
das schwermetallhaltige Waschwasser.

Wasserbehandlung:

Die schwermetallhaltigen Sauerwasser aus der Waschphase des Bioleaching werden
uber eine Fallung mit Kalkmilch bis unter die Einleitgrenzwerte fur kommunale Ab-
wasser gereinigt. Aus der Fallung entstehen Schiamme mit Schwermetaligehalten bis
uber 5% zur Entsorgung. Eine mehrstufige Fallung kann zur Trennung in zwei
Schlammphasen mit Konzentration der Schwermetalle in einer kleineren Teilmenge
fuhren. Die Wiederverwertung der Schwermetalle aus den Schlammen ist angedacht.

Revitalisierung:
Das gelaugte Material wird durch Zugabe von Kalk und Kompost fir den Einsatz als
Rekultivierungssubstrat aufbereitet [4].

Im Hinblick auf die wirtschaftliche Bewertung des Verfahrens sind in Abb. 3. die Pro-
zessschritte des Verfahrens zusammen mit den qualitativen Materialstrémen darge-
stellt. Uber den Einsatz von Zuschlagsstoffen, Energie, Wasser, Personal und Gera-
tetechnik entstehen aus dem schwermetallbelasteten Sediment die Massenstréme
verwertbares Rekultivierungssubstrat, schwermetallhaltige Fallungsschlamme (evtl. 2
Belastungsstufen) und gereinigtes Abwasser. Zusatzlich entsteht wahrend der Lau-
gung Wéarme aus der Schwefeloxidation, die im Rahmen der Steigerung der Prozes-
seffizienz eingesetzt werden kann.
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Abb.3.: Materialstrome im Kernprozess Bioleaching

4. Versuchsergebnisse

Die im Labor ermittelten Ergebnisse konnten erfolgreich im PilotmaBstab auf der
BIOLEA Versuchsanlage umgesetzt werden [2,4].

Solubilisierung:

Wie in den Laborversuchen wurden elementabhagig Laugungsraten von 60-80% far
die Elemente Zn, Mn, Co, Cd erreicht. Cu weist eine geringe Laugungsrate von ca.
25% auf und die Schwermetalle Pb und Cr verhalten sich im Laugungsversuch prak-
tisch immobil (Abb.4.). Der Solubilisierungsprozess kommt nach wenigen Tagen mit
schnell ansteigenden Solubilisierungsraten in Gang und erreicht bereits nach 20 Ta-
gen eine Laugungsrate von ca. 60% fur die Gruppe der Elemente der Klarschlamm-
verordnung (Abb. 4., Abb.5.). Zwischen 20 und 42 Tagen erreicht die Laugung ein
Plateau, ohne weitere signifikante Steigerung der Solubilisierung. Zu diesem Zeit-
punkt ist der beigemischte Schwefel zu 80-95% oxidiert.

Waschung:
Nach den 42 Tagen Laugung erfolgte die 10-tagige Waschung in mehreren Schritten

mit verschiedenen Wasserchargen. Zur Minimierung der Waschwassermenge wer-
den die Wasserchargen nach dem Perkoaltionsprinzip in Kreislauffihrung mehrfach
iiber den Festbettkarper gefuhrt. Uber den Waschprozess wurde das Sediment um
mehrere Deponieklassen bis unter die Werte von, Z2 nach LAGA von Schwermetallen

gereinigt.

AbschiuBbericht Bioleaching 2001.doc 722




e C))

Forderung durch:

100 Anteil mobilisierter Schwermetalle [%] 100 Anteil mobilisierter Schwermetalle [%)]
= mit Schilf konditioniertes Sediment
*Zn » langzeitgelagertes Sediment
8of - =mn| 80F
_ *Ni
80 +Cu.. 60
~Co
+Cd
404%----7/ it 40
; =Pb
20| 4 | 20

Metalle = X Zn, Ni, Cu, Cd, Cr, Pb

L — 01
g 0 10 20 30 40 50 0 10 20 30 40 50
Zeit [Tage] Zeit [Tage]
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Weile-Elster-Sediment (+ 2 % S°) mit Elster-Sedimenten (+ 2 % S°) mit
Wasser (20°C) Wasser (25°C)

Wasserreinigung

Bei der Wasserreinigung konnten durch Fallung mit Kalkmilch (Ca(OH),, 18%ig) die
Schwermetallgehalte im zu entsorgenden Abwasser auf die folgenden Werte, unter-
halb der Ublichen Einleitgrenzwerte in das kommunale Abwassersystem, gesenkt
werden (bestimmt durch ICP-AES):

Cd: <0,04 mgl/l Mn: <0,02 mg/l
Cr: <0,05 mg/l Co: <0,04 mg/l
Cu: <0,04 mg/l Fe: <0,02 mg/l
Ni: <0,05 mg/l Ca: 600-900 mg/l
Pb: <0,1 mgll Al: <2-11 mgl/l
Zn: <0,04 mg/l S04 1,4-2,0 g/l

In den Fallungsschlammen weisen die Schwermetalle eine Anreicherung auf bis iiber
5% auf mit einer Verteilung auf die Elemente wie am folgenden Beispiel dargestelit
(bestimmt durch RFA):

Cd: 520 mg/kgTS Mn: 12 %
Cr: 303 mg/kgTS Co: 315 mg/kgTS
Cu: 1790 mg/kg TS Fe: 019 %
Ni: 3528 mg/kg TS CaO: 155 %
Pb: 37 mg/kgTS Al;0::13,6 %
Zn: 420 % MgO: 6,7 %

SOs: 1,4-2,0 g/l
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Bei mehrstufiger Fallung wird eine weitere Aufkonzentration der Schwermetalle in
den Fallungsschlammen erwartet, um die mégliche Riickgewinnung einiger Schwer-
metalle in den Bereich der Wirtschaftlichkeit zu riicken.

Entsorgung:
Aus dem Verfahren des Bioleaching entstehen die drei Endprodukte gereinigtes Se-

diment, Fallungsschldmme und Abwasser aus der Waschung.

Uber die Revitalisierung wird aus dem gereinigten Sediment ein Rekultivierungssub-
strat hergestellt, das damit einer Verwertung zugefiihrt werden kann. Angestrebt ist
eine Deponieklasse nach LAGA kleiner Z2, fallabhéngig auch von <Z1.2.

Die Fallungsschlamme mit Gesamtgehalten an Schwermetallen von >5% TS sind als
Sonderabfalle zu entsorgen.

Das Abwasser aus der Waschung mit nachgeschalteter Fallung kann ohne weitere
Behandlung in kommunale Abwassernetze eingeleitet werden.

5. Verfahrenskosten

Ausgehend von den verschiedenen Verfahrensschritten des Bioleaching (Abb.2.+3.)
wurden die wesentlichen Kostenarten festgelegt:

e Personaleinsatz (einschlieBlich Gemeinkosten und Entwicklung)

e Geratekosten firr die Handhabung auf der Anlage (z.B. Radlader, Bagger, Sieb)

¢ Anlagentechnik (Einrichtungen zur Perkolation, Belftung, Wasserreinigung und
Schlammentwasserung)

o Materialeinsatz (Schwefel, Kalkmilch bzw. Branntkalk, Kalkpulver, Kompost)

e Sonstiges (Strom, Genehmigungen, Analytik)

e Entsorgung (Boden, Schlamm, Abwasser)

Die Pilotversuche zum Bioleaching in Hirschfeld ergaben Daten zu Massestromen,
Material- und Energieverbrauch sowie Arbeitsaufwand und Gerateeinsatz fur die ein-
zelnen Prozessschritte. Auf der Grundlage dieser Ergebnisse wurde eine Kostenre-
chung fur die Anwendung im industriellen MaBstab durchgefuhrt. Als Rahmen wurde
ein Jahresdurchsatz von ca. 10.000 Tonnen uber 5 Jahre auf einer Anlage von der
Art des Bodenreinignungszentrums der BMU in Hirschfeld angesetzt. Daraus leiten
sich kalkulatorische Behandlungskosten von EURO 37-110/Tonne Ausgangsmaterial
ab. Transportkosten von und zur Anlage, sowie Kosten fur Aushub, Klassierung, La-
den usw. am Ort des Materialursprungs sind nicht beriicksichtigt. Ebenso unberiick-
sichtigt sind die Kosten fiir eine mogliche Vererdungsphase. Die Streubreite der Be-
handlungskosten wurde aus der Betrachtung der drei folgenden Szenarien ermittelt.:
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Worst case Szenario:

Hier wurden fir alle Verfahrensschritte die ungiinstigsten Bedingungen und die ge-
ringste Effektivitat, ohne die Wirkung von Optimierungsansatzen angenommen. Fir
die Massestrome wurden die ungunstigsten Entsorgungskosten und fur Verbrauchs-
material die hochsten Kosten eingesetzt. Personaleinsatz ist auf das Maximum an-
gesetzt.

Average Szenario:

Hier wurden Erfahrungswerte fiir die Bereiche Material, Personal, Gerate und Anla-
gentechnik, mit den Ublichen geringfiigigen Zuschlagen aus Fehlerbehebung, Repa-
ratur und Nacharbeit, eingesetzt. Die Entsorgungskosten liegen fur alle anfallenden
Materialstrome im Bereich der derzeitigen Entsorgungsmaoglichkeiten.

Best case Szenario:

Hier wurden reduzierte Materialkosten durch GroReinkauf, reduzierter Personal- und
Gerateeinsatz durch Optimierung aus Erfahrung, reduzierte Anlagenkosten durch
l&angere Abschreibung bzw. héheren Durchsatz und Entsorgungskosten fiir Abwasser
und Schlamm auf dem derzeit guinstigsten Preisniveau angenommen.

Wahrend der Anfangsphase zur Einfihrung des Verfahrens, gekennzeichnet durch
Anpassungs- und Optimierungsprozesse aus Erfahrungswerten, wird mit Behand-
lungskosten im Bereich des Worst case Szenarios gerechnet. Nach etwa einjahrigem
Einsatz werden sich die Kosten auf das Average Szenario zu bewegen und im Be-
reich zwischen Average und Best case Szenario einpendeln.

Die Kostenaufteilung in den Diagrammen von Abb. 6a-d. verdeutlicht die Schwer-
punkte in Entsorgung, Verbrauchsstoffen und Gerateeinsatz fir die verschiedenen
Szenarien.

Kostenverteilung Bioleaching (worst case)

O Personaleinsatz
H Gerate

O Anlagentechnik
529 O Material

B Sonstiges

O Entsorgung

Abb. 6a.: Kostenaufteilung worst case.
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Kostenverteilung Bioleaching (best case)

41%

5%

Abb. 6b.: Kostenaufteilung best case.

Kostenverteilung Bioleaching (average)

6%

Abb. 6¢c.: Kostenaufteilung average
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Kostenverteilung Bioleaching
(Vergleich 3 Szenarien)
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80,04 1 O Entsorgung
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ey ‘ 0O Meterial
50,0+ .
40,0 v 00 Anlagentechnik
30,0+ B Cerate
20,0 j 0 Personaleinsatz
1004

0,0

worst case average best case

Abb. 6d.: Vergleichende Darstellung der Kostenaufteilung fiir die drei Szenarien.

Aus der Risikoanalyse fir das Verfahren Bioleaching wurde die Entsorgung als we-
sentliches Projektrisiko abgeleitet.

Durch die Anwendung des Bioleaching entstehen folgende Massenstréme:

» Gereinigter Boden, bereit zum Einsatz als Rekultivierungssubstrat.
» Schlamm, schwermetallbelastet aus der Wasserreinigung.

e Abwasser aus der Schwermetallwaschung.

Die Entsorgungskosten dieser Massenstrome gehen mit einem Anteil von mehr als
39-52% in die Verfahrenskosten (pro Tonne) ein. Durch Schwankungen in den Ent-
sorgungspreisen und Schwankungen in der Effektivitat des Verfahrens sind hier
deutliche Schwankungen in den Behandlungspreisen zu erwarten.
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In Abb. 7. sind die Ergebnisse der Risikobetrachtungen fir alle Kostenarten zusam-
menfassend dargestellt.

Risikoanalyse zu den Kosten Bioleaching
(Durchschnittliche Kosten im Vergleich mit worst
case und best case Szenarien)

60,00

50,00

—

| TR SRR o BT ) e A

40,00 +-

30,00 +——

20,00 T_;-Ir e s :r_ 3 s

10,00

0,00

Abb.7.: Streubalken fiir die einzelnen Kostenarten (in % der Gesamtkosten). Die durch-
schnittlichen Kosten sind den Szenarien fir die guinstigste und unginstigste Be-
dingungen gegenubergestelit.

Nach den Entsorgungskosten bilden die Material- und Personalkosten mit einem
Anteil von 13-24% die zweitwichtigste Komponente in den Behandlungskosten. Die
Risikobetrachtung (Abb.7.) verdeutlicht jedoch die Tendenz zur Verringerung dieser
Kostenarten bei routinemaRigem Einsatz des Verfahrens. Dadurch ergibt sich ein
geringes Kostenrisiko bei groBtechnischem Einsatz der Verfahrens.

Die Kostenarten Anlagentechnik und Sonstiges liegen auf geringem Niveau mit ger-
ninger Schwankungsbreite und kénnen deshalb bei der Risikobetrachtung vernach-

lassigt werden..

Erfahrungen aus der groRtechnischen Anwendung des Bioleaching werden zur Pro-
zessoptimierung und dadurch zur Kosteneffizienz beitragen. Besonders der Prozess-
schritt Wasserreinigung mit den Endprodukten Abwasser und schwermetallbelaste-
tem Schlamm erlaubt Anséatze zur Kostenreduzierung.

Zur Beurteilung der kostenbedingten Marktfahigkeit des Verfahrens Bioleaching sind
in der folgenden Tabelle Behandlungskosten von schwermetallbelasteten Boden
(Wasser) aus Europa und USA zusammengestellt.
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Kostenrahmen fiir die Behandlung schwermetallbelasteter B6den (Wisser)

Behandlungsmethode

Kosten EPA, 01/2001,
USA

Kosten Deutschland

Kosten sonstige Lan-
der

In Situ Methoden

ung (meist auf organische
Schadstoffe)

Elektrokinetische Separa- | EURO 15-50/cbm, bei
tion EURO 0,03/KWh
Bodenspiilung EURO 33-330/cbm
Verfestigung, Stabilisie- EURO 50-80/cbm EURO 45-75/cbm
rung, Immobilisierung
Ex-Situ Methoden
Chemische Extraktion EURO 100-440/t Italien: EURQ 75-500/t
(Saure, Losemittel)
Chemische Reduktion, EURO 190-660/cbm
Oxidation
Bodenwasche EURO 170/t (einschlieBlich | EURO 80-150/t Italien: EURO 30-180/t
Aushub) Schweiz: EURO 50-130/t
Verfestigung, Stabilisie- EURO 100/ EURO 30-75/t Schweiz: EURO 40-125t
rung, Immobilisierung
Biologische Behandlung EURO 20-250/cbm EURO 30-75/ ltalien: EURO 20-80/t
(meist auf organische Schweiz: EURO 30-80/t
Schadstoffe)
Phytoremediation EURO 200.000/acre Inve-
stitionskosten, EURO
20.000/acre Betrieb, Un-
terhalt pro Jahr
Deponierung (schwerme- | EURO 200-350/ EURO 20-200/ Italien: EURO 100-400/t
tallhaltiger Schidamme und " Schweiz: EURO 35-250/
Bdden)
Thermische Desorption EURO 40-300/t EURO 90-150# Italien: EURO 50-250/
(meist auf organische
Schadstoffe)
Hochtemperaturverbrenn- | EURO 200-1000t EURO 300-700/ Italien: EURO 250-1.500/t

Schweiz: EURO 550-
1700/

Wasserbehandlung

Wetlands EURO 0,37/1001, bei 10
Jahre Behandlung EURO
0,12/1001, bei 30 Jahre
Behandlung

Adsorption EUROQ 65-92/1000I

lonentauscher EURO 0,08-0,21/

Fallung, Flockung, Koa-
gulation

EURO 0,08-0,181

Schweiz [7,9,10].

Quellen: EPA Remediation Technologies Screening Matrix and Reference Guide 01/2001, Edilizia e Territori, ltalien. PUSCH,
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Auf dem deutschen Markt, mit sinkenden Deponiepreisen auf dem niedrigen Niveau
der vergangenen Jahre, liegen die Kosten fir ein Behandlungsverfahren wie das
Bioleaching i.d.R. iber den Kosten der reinen Deponierung. Trotzdem zeigt der Ver-
gleich der verschiedenen Behandlungsmethoden in obiger Tabelle, dal die kalku-
lierten Kosten fur das Bioleaching durchaus konkurrenzfahig zu Standardverfahren
wie Immobilisierung oder Bodenwasche sind. Wenn neben den Kosten noch die
verfahrenseigenen Nachteile wie KorngréRenabhangigkeit bei der Bodenwaschung
und Schadstoffverbleib im Boden bei der Immobilisierung beriicksichtigt werden er-
geben sich klare Vorteile fur das Verfahren Bioleaching.

Prognosen zur Entwicklung der Deponiepreise in Deutschland bzw. Europa in den
kommenden Jahren gibt es zur Geniige, deshalb soll hier keine weitere aufgestelit
werden. Eine Verteuerung der Deponierungskosten wird jedoch die Marktchancen
eines naturnahen Behandlungsverfahrens fir schwermetallbelastete Sedimente und
Bdden verbessern.

Bei der Berechnung der Behandlungskosten von EURO 37-110/t wurde ein Jahres-
durchsatz von ca. 9000t am Bodenreinigungszentrum Hirschfeld zugrunde gelegt.
Die Schwankungsbreite ergibt sich aus Riskiobetrachtungen in den Verfahrens-
schritten und der Entsorgung. Statistische Auswertungen von Behandlungskosten fur
verschiedene Verfahren unter vergleichbaren Bedingungen zeigen eine deutliche
degressive Korrelation zwischen Behandlungskosten pro Tonne bzw. Kubikmeter
Material und der behandelten Gesamtmasse. Dieser Zusammenhang ist im folgen-
den Diagramm (Abb. 8) fiir die biologische Behandlung von organischen Schadstoff-
kontaminationen im Boden beispielhaft dargestelit.

.l S+ % DecimakScale View ~Selected Rangs - Eoly i

A

Uniit Cost (Btyd®) i

e
i,

Sl 2 B B

2l O: ‘m _- zc'm:‘: -':.:. @-&m s -"'am : 3 w.@?" ﬂ}.?\.'ﬁ : '?_Q.C'DO‘: - E B(}.OOE.‘
C TSt .o i Volume of Soil Treated (yd') -

Abb.8: Behandlungskosten in Abhangigkeit des behandelten Bodenvolumens (aus: Remediation
Technology Cost Compendium — Year 2000, EPA, 09/2001, EPA-542-R-01-009 [7,11].)
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Das Verfahren Bioleaching, setzt sich zusammen aus Verfahrensschritten mit gerin-
gem Aufwand an Personal und Geratetechnik, und solchen mit hohem anlagentech-
nischen Aufwand. Einzelne Verfahrensschritte sind durch hohem Einsatz an Ver-
brauchsstoffen gekennzeichnet.

Demzufolge ist anzunehmen, daR sich fiir das Bioleaching eine ahnlich degressive
Abnahme der Behandlungskosten pro Einheit mit zunehmendem Volumen an be-
handeltem Material ergibt, wie in Abbildung 8. dargestellt. Diese zu erwartende Ab-
nahme der Behandlungskosten mit zunehmender Behandlungsmasse im Falle des
Bioleaching ist durch die folgenden Einflisse zu begriinden:

o Effiziente Auslastung der Anlagenkapazitat

o Effizienter Personal- und Gerateeinsatz, mit effizienter Auslastung

» Kostenreduzierung durch GroReinkauf bei Verbrauchsstoffen und Material
e Zugang zu geeigneteren Entsorgungswegen, Kontingentvereinbarungen

e Zugang zu geeigneten Massestrémen zur Behandlung

Dadurch durften bei routinemaRigem Einsatz des Verfahrens, und standiger Ausla-
stung der Anlagenkapazitét die Behandlungskosten im Bereich von EURO 37-50/t
liegen.

Wie in der Diskussion der Kostenarten dargestellt, haben die Entsorgungskosten,
den groRten Anteil, mit den gréRten Unwéagbarkeiten an den Verfahrenskosten des
Bioleaching. Die Entsorgungskosten stehen unter externen Einflissen, die nicht
durch verfahrenstechnische MaRnahmen geandert werden kénnen.

Durch Veranderungen solcher Kosten, die nicht ausschlieRlich verfahrensbedingt
beeinfluBbar sind, wie eben die Entsorgungskosten, kann die in Abbildung 8. darge-
stellte degressive Korrelation von Behandlungskosten und behandleten Massen auf-
geldst werden. Zur Kontrolle solcher Kostenschwankungen eignet sich allein die
standige, zeitnahe Marktbeobachtung und Marktbewertung.

6. Marktiibersicht

Das Verfahren des Bioleaching war urspriinglich zugeschnitten auf die Reinigung
schwermetallbelasteter Gewassersedimente. In diesem Zusammenhang ist das
Verfahren besonders geeignet fir die Behandlung der gering durchlassigen, feinkor-
nigen Schlammfraktion. Durch diese verfahrensspezifische Eigenschaft leitet sich
die Eignung des Verfahrens fir ein breiteres Einsatzgebiet ab.

Als mégliche Anwendungsbereiche kommen neben den Gewassersedimenten Abla-
gerungen aus Bergbauaktivitaten, Schidamme aus der Trinkwasseraufbereitung, Klar-
schlamme und Industrielle Reststoffe wie Staube, Aschen oder Filternmaterialien in
Frage:
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Gewissersedimente (FluB- und Hafenschlamme).

Zur Erhaltung der gewiinschten hydraulischen Eigenschaften ist eine stéandige
Beraumung von stehenden und flieRBenden Gewassern erforderlich. Baggergut aus
Kanalen und Hafenanlagen stellt durch meist hohe Schadstoffbelastungen ein Pro-
blemmaterial fir die Entsorgung dar. Aus der Lagune von Venedig z.B. sollen in den
kommenden Jahren mehrere Mio. cbm an Schidmmen entfernt werden, die hohe
Belastungen durch Schwermetalle, Salze und Kohlenwasserstoffe aus der Industrie-
region Marghera aufweisen.

Die rund 120 Talsperren in Sachsen weisen einen durchschnittlichen Verlandungs-
grad von 17,3 % auf, wobei 10 Vorsperren mit einer Verlandung von 50%-100%
dringend zur Beraumung anstehen [1]. In den s&chsischen Gewassern wird eine Ge-
samtmenge an Sedimenten von 21 Mio. cbm geschatzt, mit rund 18 Mio. cbm in Tal-
sperren und 3 Mio. in FlieRgewassern.

Die zur Berdumung anstehenden Schiamme werden auf 3,7 Mio. cbm geschatzt, wo-
von ca. 1,7% Mio. cbm aufgrund der Belastung deponiert werden missen. Als
Schadstoffe treten neben geringen Mengen an Ammonium und PAK, die Schwer-
metalle Arsen, Cadmium und Zink auf. Besonders im Bereich des Erzgebirges und
des Vogtlandes treten erhdhte Arsengehalte auf. [12].

Fir die dringlich zur Beraumung anstehenden Talsperren werden Gesamtkosten von
ca. EURO 170.-/cbm angesetzt, wobei ca. EURO 74.-/cbm auf die Deponiekosten

entfallen.

Bergbauablagerungen
Armerz- und Abraumhalden aus Erz- und Kohlebergbau, sowie Schlamm- und Ber-

geteiche aus der Erzaufbereitung zeichnen sich durch Materielien mit deutlich er-
héhten Schwermetallgehalten aus. Ausgehend von der Oxidation der Sulfidanteile
Iauft in den Halden und Bergeteichen haufig eine natirliche biologische Laugung ab,
die zum Eintrag von sauren, schwermetallhaltigen Wassern in Oberflachen- und
Grundwasser fihrt.

Durch Bergbautatigkeit werden in Deutschland jahrlich ca. 248.000 t an Schiammen
produziert. Weltweit wird mit einem Schlammanfall von rund 5 Mrd. t/a gerechnet.
Angelehnt an die "Heap leaching" Verfahren zur Metaligewinnung aus Armerzen,
biete sich der Einsatz der Erfahrungen aus dem Bioleaching zur kontrollierten Lau-
gungshemmung bzw. Laugungsbeschleunigung im Bereich der Bewaltigung von
Umweltproblemen in Bergbauregionen an.

Die groRen Tonnagen an schwermetallbelasteten Materialien im Bergbau stellen an
ein Behandlungsverfahren den Anspruch geringster Kosten bzw. Kostenreduzierung
durch Verwertung der gewonnenen Schwermetalle als Wertstoff.

Schlamme aus der Wasseraufbereitung
Bei ca. 2.100 Wasserversorgern fallen in Deutschland jahrlich ca. 150.000t TS an

Aufbereitungsschlammen an [13]. Durch verunreinigte Flockungsadditive weisen die
Schlamme oft erhéhte Gehalte an Zink, Chrom und Zinn auf. In Regionen mit erhéh-
ter geogener Grundlast an Schwermetallen, wie z.B. im Erzgebirge, oder in Molasse-
bereichen Siiddeutschlands erreichen die Schiamme aus der Wasseraufbereitung
haufig Werte, die iber den Grenzwerten von LAGA Z2 liegen. Fur den Einsatz dieser
Schlamme in der Landwirtschaft sind die Schadstoffkonzentrationen haufig zu hoch.

Abschluibericht Bioleaching 2001.doc 17/22



5.C),

Forderung durch:

Klarschlamm

In Deutschland fallen jahrlich ca. 4,9 Mio. t (TS) an Klarschlammen an. 40% davon
geht in die landwirtschaftliche Verwertung, ca. 1 Mio. t (TS) davon werden deponiert
und ca. 0,9 Mio. t (TS) gehen in die thermische Verwertung [14]. Industrielle Klar-
schlamme mit einer Jahresmenge von ca. 2,3 Mio. t (TS) weisen haufig Schadstoff-
gehalte auf, die eine Verwertung in der Landwisrtschaft nicht zulassen. Zur Deponie-
rung entfallen ca. 0,5 Mio. t (TS) der Schiamme aus der Klarung von Industrieabwés-
sern.

Zum Schadstoffspektrum gehéren neben den Schwermetallen Blei, Cadmium,
Chrom, Kupfer, Nickel, Quecksilber, Zink auch organische Belastungen durch PAK,
MKW und AOX.

Industrielle Reststoffe und Staube

Schwermetallbelastungen sind in industriellen Reststoffen und Filterstauben haufig
anzutreffen. In den neuen Bundeslandern z.B. fallen jahrlich ca. 297.000t GieRe-
reisande, ca. 324.000 t StraBenkehricht, und ca. 9.000 t Strahimittelriickstande an,
die zur Behandlung durch das Bioleaching in Frage kommen.

Einschatzung zum Stand der Technik bei Verfahren zur Reinigung von
schwermetallbeslateten Materialien:

In Deutschland und im benachbarten europaischen Ausland werden schwermetall-
belastete Materialien haufig unbehandelt deponiert. Neben der gangigen Praxis der
Deponierung kommen weitere Verfahren wie die Bodenwasche, Immobilisierung,
Stabilisierung und Sicherung durch UmschlieRung / Einkapselung auf dem deut-
schen und européischen Markt zum Einsatz. Chemische Extraktion und Reduktion
bzw. Oxidation von Schadstoffen wird in geringerem Umfang eingesetzt.

Elektrokinetische Separation als in-situ Methode und Phytoremediation gelten als
zukunftsweisende Verfahren fur den begrenzten Einsatz bei der Reinigung schwer-
metallbelasteter Sedimente. Beide Verfahren kommen derzeit jedoch nur in Einzel-
fallen, oft mit Pilotcharakter, zum Einsatz.

Die Kostenstruktur fur behandlungsfreie Sanierungsverfahren wie Aushub und De-
ponierung, Sicherung und UmschlieBung verhindert derzeit in weiten Bereichen den
Einsatz und die Entwicklung von echten Behandlungsverfahren im Bereich der Sa-
nierung schwermetallbelsteter Materialien.

Die Dimension der schwermetallbelasteten Materialien im Bereich des Bergbaus und
der Gewéassersedimente, haufig im Bereich von mehreren hundertausend Tonnen bis
mehrere Millionen Tonnen pro Standort oder Bereich, steht haufig Ansatzen zur um-
weltschonenden Sanierung im Wege.
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7. Resiimee und Danksagung

Als Ergebnis des Forschungsvorhabens liegt derzeit ein, im PilotmaRstab erfolgreich
erprobtes, Verfahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente im Festbett
vor. Da die Wirksamkeit des Verfahrens an Gewasserschiammen mit unginstigen
Materialeigenschaften bezuglich KorngréBenverteilung und Durchlassigkeit nachge-
wiesen wurde, ist eine Anwendung auf andere schwermetallbelastete Materialien wie
Béden, Schlamme, Haldenmaterial oder industrielle Staube technisch machbar.

Nach Uberlegungen zu den Verfahrenskosten, ausgehend von den bisherigen Erfah-
rungen, liegt das Bioleaching auf gehobenem Preisniveau verglichen mit Behand-
lungsverfahren nach dem derzeitigen Stand der Technik. Im Vergleich zur Deponie-
rung nach heutigem Stand in Deutschland ist das Behandlungsverfahren Bioleaching
nicht konkurrenzfahig. Diese Situation trifft fur einige europaischen Markte nicht zu
und in Deutschland ist mit einer Veranderung in der Parxis der Deponierung zu rech-
nen, die das Bioleaching in den Bereich einer wirtschaftlich attraktiven Losung ruckt.

Studien zur groRtechnischen Anwendbarkeit und zur Wirtschaftlichkeit des Biole-
aching-Verfahrens weisen einen fortgeschrittenen Stand auf dem Weg zur Marktreife
aus. Far eine routinemaBige Anwendung im IndustriemaRstab fehlen derzeit noch die
wesentlichen Ansatze zur Lésung der MaBstabsproblematik, die sich aus der Uber-
tragung von Labor-, bzw. Pilotversuchen auf IndustriemaRstab ergeben. In diesem
Zusammenhang wird die Durchfiihrung eines GroRversuches im Industriemalstab
zur weiteren Anpassung und Optimierung des Verfahrens empfohlen. Parallel hierzu
wird eine Kampagne zur Schaffung der notwendigen Akzeptanz auf dem Wege zur

Markteinfihrung empfohlen.

Mit dem Verfahren des Bioleaching wird auf dem Markt ein naturnahes Verfahren
angeboten, das durch geringen Energieeinsatz unter Verwendung umweltvertragli-
cher Zuschlagstoffe, schwermetallbelastete Sedimente in verwertbares Rekultivie-
rungssubstrat und geringe Mengen an Féllungsschlammen mit Schwermetallanrei-
cherungen umwandelt. Ein bedeutender Schritt auf dem Weg zu umweltschonenden
Verfahren im Bereich der Altlastensanierung.

In diesem Sinne bedankt sich der Autor bei der Deutschen Bundesstiftung, durch
deren Férderung das Projekt "Bioleaching” iiber 42 Monate finanziell unterstutzt wur-

de.

Fur den unermiidlichen Einsatz und die ausgezeichnete und fruchtbare Zusammen-
arbeit bedanke ich mich von Herzen bei den Partnern am Umweltforschungszentrum
Leipzig-Halle, Herrn Dr. Seidel, Herrn Dr. Loser, Herrn Zehnsdorf und ihrem gesam-

ten Team.

Nicht zuletzt gebiihrt mein Dank den ehemaligen und jetzigen Mitarbeitern am Bo-
denreingungszentrum, Dr. Reinhard, Uwe Dinter, Gerd und Manuela Geyer, die ne-
ben ihren Alltagsaufgaben die praktische Umsetzung der Versuche auf der Pilotanla-

ge in Hirschfeld iberhaupt erst ermoglicht haben.
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Anhang:

Konzept zur Markteinfiihrung des Verfahrens
"Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching"

Anwendung - Konkurrenz - Ausblick

Arbeitspapier
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1. Einfiihrung

Geférdert durch die Deutsche Bundesumweltstiftung wurde in Kooperation mit dem
Umweltforschungszentrum Leipzig Halle von April 1998 bis September 2001 das
Verfahren zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente durch Bioleaching ent-
wickelt und im PilotmaRstab erfolgreich getestet. In einem geplanten GroRversuch
soll an einem Referenzprojekt die Wirksamkeit des Verfahrens im industriellen MaR-
stab nachgewiesen werden.

Das Bioleaching stellt ein mehrstufiges Verfahren zur Reinigung von schwermetall-
belasteten Sedimenten durch mikrobielle Laugung im Festbett dar. Schwer perkolier-
bare Baggerschlamme und Gewassersedimente werden durch Pflanzenbewuchs
vererdet. Danach wird durch Zugabe elementaren Schwefels die Solubilisierung der
Schwermetalle iber die Stimulierung der Aktivitét der endemischen Thiobacilli im
Boden bewirkt. Die solubilisierten Schwermetalle werden aus dem Sediment ausge-
waschen und durch Zugabe von Kalkmilch im Waschwasser gefallt. Das gelaugte
Sediment wird durch PH-Wert Einstellung und Zugabe von Kompostmaterial fiJ'r die
weitere Verwertung revitalisiert. Neben dem gelaugten Sediment entstehen bt?lm
Verfahren Bioleaching geringe Mengen an schwermetallhaltigen Fallungsschlammen
und groRere Mengen an sulfathaltigem, jedoch schwermetallfreiem, Abwasser.

Die Ergebnisse der Pilotversuche deuten auf eine fprtgeschrittene Reife des Verfah-
rens Bioleaching auf dem Weg zur Marktfahigkeit hin.

Die folgenden Ausfilhrungen sind als Leitfaden mit einigen Anregungen fur eine sy-
stematische Vorgehensweise zur Markteinfuhrung des Verfahrens Bioleaching ge-
dacht. Einzelheiten besonders zur Markisituation miissen wahrend der Umsetzung

des Konzeptes erarbeitet werden.

2. Zielsetzung

Die Frage - Was bewegt eine Organisation zur Durchfilhrung eines Forschungspro-

J ie | ' ioleaching? - muB fur die Partner
jektes wie jenes zur Entwicklung des Verfahren Bln o dag kil b

e de
BMU und UFZ unterschiedlich el die Technologiefuhrerschaft und

B Vordergrund ste-

ittelr i en auf erarbeitete Patente im V¢ :
hen. Far cie BMU st I-IZGmwergabend wirtschaftliche Interessen wie Konkurrenzfa-

hen. Fir die BMU stehen iberwieg : ' tigun
higkeit, Marktfiihrerschaft, praktische Anwgnd\gg?a;gtzgflgsoatjn?::gé:;:diiﬁ :?iesg
des Rufs eines innovativen Unternehmens im . ordem sie jedoch kiar ein

i ene
Beweggriinde oberflachlich betrachtet auch sein mdog : = )
Eigenge%gagement der Partner tber die Laufzeit des Forschungsprojektes hin

orientierten Markt kaum ein Produkt oder eine

u fur die Markteinfiihrung von neuen Produkten

Da sich auf dem heutigen angebots
haftlichen Akzeptanz betrieben wer-

Leistung als Selbstlaufer darstellt, mu s
/ Leistungen ein gewisser Aufwand bis Zur

den.
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Durch einen Interessenabgleich unter den Partnern BMU und UFZ zum Thema Bio-
leaching 1Rt sich eine Aufwandsminimierung bei der Markteinfitlhrung durch Biinde-
lung der Ressourcen erreichen.

Das Ziel der hier beschriebenen Vorgehensweise ist die Schaffung der Vorausset-
zungen fur den wirtschaftlichen Einsatz des Verfahrens Bioleaching durch Erzeugung
des erforderlichen Bekanntheitsgrades und der Akzeptanz in geeigneten nationalen
und internationalen Marktbereichen. Dabei wird bereits wahrend der Laufzeit der
vorgeschlagenen Kampagne eine partielle Deckung des Vermarktungsaufwandes
durch Anwendung des Verfahrens angestrebt.

3. Vorgehensweise
3.1. Bestandsaufnahme - "Dreigeteilter Ansatz"

Die Leistung bzw. das ,Produkt”, das am Markt eingefiihrt werden soll ist der Be-
handlungsprozess des Bioleaching. Das Verfahren Bioleaching bietet die Méglichkeit
zur Reinigung schwermetallbelasteter Sedimente und Béden.

Das heildt:

Wir bieten dem Kunden eine Lésung fir sein Problem durch die Leistung, sein
schwermetallbelastetes Material in ein ,unbelastetes Material zu iberfiihren.

Im Sinne der analytischen Vorgehensweise werden hier zunéchst die folgenden Fra-
gen gestellt:

Welches Problem liegt (beim Kunden) vor?
Wer ist davon betroffen?

Welches sind die mdglichen Ergebnisse einer Problemlésung?

Aus der Beantwortung dieser Fragen leiten sich die Begriffe Edukt, Anwender und
Produkt ab die den folgenden dreigeteilten Ansatz zur Vorgehensweise bei der
Marktanalyse nahelegen:

Eduktbezogen — Anwenderbezogen — Produktbezogen
Auf das Verfahren Bioleaching Gibertragen bedeutet dies:

Es gibt einen Bereich der schwermetallhaltigen Béden, Sedimente bzw. Materialien
auf dem Markt, die Edukte.
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Es gibt einen Bereich der Kunden bzw. Anwender, in deren Interesse es liegt bzw.
liegen mu das Problem der schwermetallhaltigen Materialien zu l6sen.

Und es gibt den Bereich der Materialien bzw. Produkte, die entstehen, wenn das
Verfahren Bioleaching eingesetzt wird.

Diese drei Bereiche zeichnen sich auf einem Markt durch eine Reihe von Gemein-
samkeiten, aber auch durch wesentliche Unterschiede aus, wodurch eine getrennte
Behandlung der Bereiche bei der Informationssammlung zur Bestandsaufnahme er-
forderlich wird.

Die weitere Vorgehensweise betrachtet nun zunachst in der Phase der reinen Be-
standsaufnahme die Marktsituation getrennt nach diesen drei Ansatzen.

Danach werden in einer Zusammenfiihrung der Ergebnisse Gemeinsamkeiten und
Uberschneidungen aus den drei Ansatzen in Matrixform ermittelt.

Aus der Gewichtung dieser Zusammenfiihrung werden jene Bereiche abgeleitet, die
fur eine erfogreiche Markteinfihrung in einer Kampagne am wirkungsvollsten er-
scheinen.

Die reine Bestandsaufnahme befaBt sich mit der Informationssammlung am Markt
nach vorab erarbeiteten Fragenkatalogen unterteilt in die drei Ansatze wie folgt:

Eduktbezogener Ansatz:

Welche schwermetallbelasteten Materialien kommen auf dem Markt vor? Kemn-
bereichsmaterialien (Gewassersedimente, Béden, Bergbauschlamme, Halden-
material). Auftretende Massen, MaRstab, Belastungsart und Belastungsgrad.
Markt bedeutet hier der nationale deutsche Markt mit regionalen Besonderheiten
sowie der internationale Markt in der Grobgliederung Europa, EU-Anwarter-
staaten, Sonstige Regionen.

Welche Randbereichsmaterialien fir erweiterte Einsatzmoglichkeiten gibt es?
Klarschlamme, industrielle Staube, Aschen...

Wo kommen die Materialien vor? Ursprung, Verursachung, Verbreitung, singula-
re Ereignisse, kontinuierliche Vorgange.

Welche Gefahrdung geht von den Materialien aus? Gefahrdungsstufe, Dringlich-
keit des Handlungsbedarfs, Einschatzung des Gefahrdungspotentials in ver-
schiedenen Marktbereichen, rechtliche Grundlagen.

Wie wird mit den Edukten derzeit verfahren? Kriterien fiir Handlungsbedarf, Rei-
nigung, Sicherung, Umlagerung...

Welche Methoden werden bisher zur Problemlésung eingesetzt? Konkurrierende
Verfahren. Konkurrierende Verfahrensanbieter, Vorteile - Nachteile alternativer
Verfahren. Kosten, Grad der Verbreitung. Grad der Akzeptanz am Markt.
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Anwenderbezogener Ansatz:

Wer hat dieses Problem der schwermetallbelasteten Materialien? Hafenbehorde,
Stadt- bzw. Regionalverwaltungen, Bergbaunternehmen, Industriebetrieb. Verur-
sacher — Verantwortliche.

Wer ist fir die Problemlosung verantwortlich?

Wer ist fiir die Veranlassung der Problemlésung verantwortlich?
Wer finanziert die Problemlésung?

Wer kann und wer mul die Problemlésung finanzieren?

Wer steht mittelbar und wer steht unmittelbar mit dem Problem in Verbindung?
Verursacher, zustandige Regionalverwaltung ohne Verbindung zur Verursa-
chung, Gutachter, Ingenieurbiiro als beratende, planende Instanz.

Wer kommt als mdglicher Lizenznehmer fir Patente des Verfahrens in Frage?
Altlastensanierer, Entsorger. Erdbauer, Bergaunachfolgegesellschaften?

Wer kann als unerwiinschter Konkurrent bei entsprechender Lizenzvergabe auf-
treten?

Produktbezogener Ansatz:

Welche Produkte entstehen beim Einsatz des Verfahrens Bioleaching? Art, Be-
schaffenheit, Masse.

Was geschieht mit den Produkten? Verwertung, Beseitigung. Nutzung.

Welche Einsatzmdoglichkeiten bieten sich fur die Produkte an? Erschlossene und
unerschlossene Méglichkeiten.

Wie sieht die finanzielle Bilanz der Produkte aus? Kosten zur Entsorgung oder
Erlése aus Verwertung, Kosten zur Weiterbehandlung.

Wie kénnen die Produkte veredelt werden um auf dem Markt in den Bereich der
Erlése zu gelangen?

Wie fallt der Vergleich Edukte — Produkte beziiglich Umweltaspekten bzw. Um-
weltgefahrdung aus?

Wie féllt der Vergleich Edukte — Produkte beziiglich der Kostenrechnung aus?
Wie sieht die Verbindung zwischen Produkten, Anwendern und Edukten aus?

Hat ein Anwender als Besitzer der unerwiinschten Edukte z.B. Bedarf an, bzw.
Verwendung fur die Produkte aus dem Verfahren Bioleaching?
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Aus den letzten Fragen des obigen Abschnitts wird eine mogliche Verbindung bzw.
Gemeinsamkeit aus den drei Ansatzen Edukt — Anwender — Produkt erkennbar.

Der nachste Schritt in der Bestandsaufnahme ist demnach die vergleichende Dar-
stellung der Ergebnisse aus der dreigeteilten Vorgehensweise in Matrixform. Durch
eine Wertung lassen sich daraus die wirkungsvollsten Angriffspunkte fur die weitere
Vorgehensweise ableiten. Der praktische Umgang mit diesen Angriffspunkten zu-
sammen mit klarer BMU-interner (UFZ-interner) Festlegung zum Umgang mit dem
Verfahren Bioleaching ergibt die strategische Richtung fir die weitere Vorgehenswei-
se.

3.2. Strategie

Teilweise unabhangig von den Ergebnissen der Bestandsaufnahme am Markt lassen
sich einige allgemein anwendbaren Vorgaben fiir die Kampagne Markteinfihrung
formulieren.

Im Rahmen der Kampagne zur Markteinfihrung des Verfahrens Bioleaching werden
folgende strategischen Ziele verfolgt:

» Imageaufbau fir das Verfahren Bioleaching. (Verwertung vor Beseitigung, echte
Lésung vor Sicherung, Deponierung, naturnahe Verfahrensschritte, langfristige
Loésung verglichen mit kurzfristiger Lésung)

¢ Imageverschlechterung fur konkurrierende Verfahren. Wissenschaftlich sachlicher
Vergleich (Vorteile — Nachteile, 6kologische Vertraglichkeit). Problem hierbei ist
der mogliche EinfluR auf konkurrierende Verfahren die ebenso zum Leistungs-
spektrum der BMU gehdren (Immobilisierung, Einkapselung...).

» Steigerung des Bekanntheitsgrades des Verfahrens. Der Kunde hért Schwerme-
talle im Sediment oder Boden und assoziiert damit sofort "Bioleaching”.

« Aufbau und Prasentation von Referenzprojekten, -beispielen. (Dieser Punkt ist far
den Nachweis der erfolgreichen Machbarkeit unerlaBlich. Gleichzeitig dient die
Durchfiihrung von Referenzprojekten dazu, den Aufwand zur Vermarktung des
Verfahrens durch Mittelriickflu finanziell unterstitzen.

Aus der Informationssammlung der Bestandsaufnahme am Markt leiten sich potenti-
elle Zielgruppen und der Umgang mit diesen Zielgruppen fur die Kampagne ab:
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Mehrstufige Zielgruppenbearbeitung:

Zielgruppenbestimmung, national, international (EU, EU-Anwarter, sonstig)

Behorden (genehmigende Behérde, zustandige Behorde, Regionalverwaltung)

Offentliche Auftraggeber (Regionalverwaltung, Kommunen, Bund, Lander, natio-
nale und internationale Organisationen)

Nichtéffentliche Auftraggeber (Industriebetriebe, Immobilienbesitzer, Investoren)

Zwischenglieder, Multiplikatoren (Ingenieurbiros, Gutachter, Universitaten, For-
schungseinrichtungen)

Zielgruppenbearbeitung durch:

Zielgruppenorientierte Auswahl der Informations- Kommunikationspolitik (Infor-
mationsaufbereitung und Informationsvermittiung muf auf die Zielgruppe zuge-
schnitten sein. Informationen fir Behorden sind anders zu gestalten wie Informa-
tionen fir ein Erdbauunternehmen).

.Kalte" Informationspolitik (Mailing, Prospektmaterial, Projektblatter, zielgruppen-
bezogen)

Zielgruppenorientierte Informationspolitik (Artikel in Fachmagazinen, Vortrage vor
Zielgruppenpublikum, Tagungs- Messeprasentation).

-Warme® Informationspolitik (Einzelgesprache bei potentiellen Schlisselanwen-
dern).

Vertrauenswerbung und Vertrauensaufbau (zugeschnitten auf Zielgruppe mit
hochster Prioritat).

Einzelheiten zu diesem Abschnitt werden in der Auswertung der Bestandsaufnahme
aufbereitet und in konkrete MaBnahmen fiur die Umsetzung uibertragen.

Ein wesentlicher Aspekt dieses Schrittes liegt im strikten Abgleich der MaRnahmen
mit den strategischen firmeninternen Zielen.
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Die Umsetzung der gesamten Kampagne ist Uber ein Standardprojektmanagement
vorgesehen. Auf die Beschreibung von Einzelheiten zur Umsetzung wird in diesen

Ausfuhrungen verzichtet, da diese in der Planungsphase der Kampagne erarbeitet
und festgelegt werden sollen.

4. Erforderliche Mittel

Neben der Bereitstellung der personellen Kapazitat sind weitere Mittel fur Reiseko-
sten, Teilnahmegebiihren, Werbematerial usw. fiir die Durchfuhrung der Kampagne
erforderlich. Die Betrage in der folgenden Tabelle sind nur Anhaltswerte fur die Gro-

Renordnung dieser Mittel.

Position

Anteil BMU

Anteil UFZ

Personal:

Kategorie Naturwissen-
schaftler/Ingenieur

5 =10 Wochenstunden
iiber gesamte Laufzeit

5 —10 Wochenstunden
uber gesamte Laufzeit

Teilnahme, Tagung, Sym-
posium, Vortragsreihen

Im Rahmen der ublichen
Teilnahme von BMU Mitar-
beitern, jedoch mit
Schwerpunktdarstellung
des Bioleaching.

Ca. EURO 2.000.-

Verstarkte Prasenz auf
thematisch geeigneten
Fachveranstaltungen

Ca. EURO 3.500.-

Eigene Veranstaltungen

Bedingt moglich

Schwerpunkt durch Bin-
delung geeigneter The-

menbereiche.
Ca. EURO 1.500.- Ca. ??
Lobbyarbeit bei, Regional- |Bedingt méglich Aufgabe fur das UFZ-
verbanden, Regionalver- Management

waltung, Regionalpolitik

Werbematerial (sofern
maoglich gemeinsames
Material)

Projektblatter, Infomappe,
Poster

Ca. EURO 2.500.-

Veréffentlichungen, Pro-
jektblatter, Poster

Ca. EURO 3.500.-

Zielgruppenbesuche, Ge-
sprache

Gemeinsame Terminwahr-
nehmung

Ca. EURO 2.000.-

—

Gemeinsame Terminwahr-
nehmung

Ca. EURO 2.000.-

Konzept zur Markteinfihrung
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Bei einer gemeinsamen Vorgehensweise von BMU und UFZ lassen sich Synergien
zur Kosteneinsparung nutzen, z.B. durch gemeinsames Werbematerial, gemeinsame
Auftritte auf Veranstaltungen und Arbeitsteilung bei der Bestandsaufnahme zur
Marktiibersicht. Nach derzeitiger Einschatzung stellt ein gemeinsames Vorgehen
BMU-UFZ in dieser Angelegenheit nicht notwendigerweise einen VerstoR gegen die
Neutralitatspflicht des UFZ am Markt dar.

5. Zeitrahmen

Die vorgeschlagene Kampagne zur Markteinfiihrung des Verfahrens Bioleaching ist
als Teilzeitaufgabe von Mitarbeitern aus geeigneten Abteilungen gedacht. Bedingt
durch den Umfang der vorgeschlagenen Arbeiten und die zeitliche Streuung von ge-
eigneten Veranstaltungen ist ein Mindestzeitrahmen von 15 Monaten angedacht.
Aufbauend auf den Erfahrungen in diesem Zeitraum wird eine Fortfiihrung der Kam-
pagne mit abgeschwachter Intensitat bis zum Erreichen der gewlinschten Marktak-
zeptanz empfohlen.

Die folgende Tabelle faRt die vorlaufige Zeitplanung zusammen.

Zeitplanung:
Projektmonat ) P ) T ) [ A T ) T D W SR ) R Y T T T
Start X
Planungs-
phase
Umset-
zungsphase
Bestandsaufnahme e e e e
Marktbeobachtung ,L'_-;:'_:;:; :“: B
Werbematerial erstellen EE e
Zielgruppenauswahl
Zielgruppenbearbeitung R R =

Veranstaltungsplanung/-teilnahme

Projektverfolgung G ot D B % e e (o] B 7 e #2438

Referenzprojektabwicklung

Ergebnisauswertung T

AbschluB-
bewertung

Ende X

Anschluf-
kampagne
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6. Ausblick

Ein klares Ergebnis der Kampagne wird der gesteigerte Bekanntheitsgrad des Ver-
fahrens Bioleaching und damit auch der Parteien BMU und UFZ sein. AuRerdem wird
ein positives, "grines" Image des Verfahrens im Vergleich zu derzeitigen Alternati-
ven wir z.B. Deponierung oder Immobilisierung erzeugt.

Wichtig fiir den langfristigen Erfolg der Markteinfihrung ist die sténdige Marktbeob-
achtung national sowie international. In diesem Zusammenhang ist die Entwicklung
der Deponiepreise und der aligemeine Umgang mit konkurrierenden Verfahren auf
den Sanierungsmarkten national wie international wichtig.

Fir die Partner BMU und UFZ liefern die Erfahrungen aus der Umsetzung einer der-
artigen Kampagne wertvolle Hinweise fiir den zukinftigen Umgang mit der
Markteinfihrung ahnlicher neuer Verfahren.
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