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Referat:

Gegenstand der vorliegenden Arbeit war die Entwickiung und experimentelle
Prafung einer in-situ-tauglichen Methode zur abiotischen Dechlorierung von CKWs
im Aquifer, die auf chlorierte Aromaten anwendbar ist - ein bisher im internationalen
MaRstab ungeldstes Problem. Die Bearbeitung der Themenstellung umfaRte die
kritische Uberprifung bekannter Dechlorierungsmethoden. Diese Methoden wurden
im Hinblick auf ihre Eignung fur eine in-situ-Sanierung des Grundwassers am
Modelistandort Bitterfeld untersucht und modifiziert. Neben der Suche nach neuen
Méglichkeiten der abiotischen Dechlorierung von CKWs stellte die Entwicklung
neuartiger, durch eine hydrophobe Membran vor Vergiftung geschitzter Edelmetall-
katalysatoren einen Schwerpunkt der vorliegenden Arbeit dar. Die Ergebnisse dieser

Untersuchungen sollen als Grundlage fur eine Verfahrensentwicklung dienen.
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1 Einleitung

Unter den bekannten Schutzgttern nimmt das Schutzgut Grundwasser eine heraus-
ragende Stellung ein. In Deutschiand wurden 1992 ca. 70% des Trinkwasserbedarfs,
also ca. 2301 pro Kopf und Tag (BLIEFERT (1997)), durch Grundwasser gedeckt.
Trotz ausreichenden Grundwasserdargebots ist deshalb eine Nutzung des
Grundwassers nach den Regeln der Nachhaltigkeit erforderlich. Grundwasser wird
zwar im Wasserkreislauf der Erde aus Niederschlagswasser gebildet und stellt damit
eine erneuerbare Ressource dar, es ist jedoch extrem sensibel gegenlber Ver-
schmutzungen. In den neuen deutschen Bundeslédndem sind aufgrund friherer
massiver Verschmutzungen lediglich noch 40% der beprobten Grundwasserleiter als
‘anthropogen unbeeinflult' einzustufen (BMU (1998)). Der Schadstoffeintrag in den
Aquifer, also der Eintrag von Substanzen, die pradestiniert sind, Gewésser zu
verunreinigen oder sonst in ihren Eigenschaften nachteilig zu verdndern, kann
réumlich begrenzt oder diffus durch grofR¥flachige Kontaminationen erfolgen.
GroRraumige Grundwasserkontaminationen sind zur Zeit mit den zur Verfugung
stehenden technischen Mitteln nicht mit vertretbarem Aufwand sanierbar. Im
Abstrom réaumlich begrenzter Kontaminationen bilden sich sogenannte Schadstoff-
fahnen. Dabei werden die im Grundwasser geldsten oder dispers verteilten Schad-
stoffe durch Diffusion und Grundwassemeubildung mit dem Grundwasserstrom
transportiert, so daR die Ausbreitung einer Schadstoffahne zunédchst durch
Verdinnungsprozesse beeinflult wird. Dieser Ausbreitung entgegen wirken unter
anderem die Sorption, insbesondere hydrophober organischer Verbindungen an der
Bodenmatrix, der chemische Einbau in Huminstoffe und z. B. an Tonmineralen
katalysierte abiotische Reaktionen der Kontaminanten.

Von besonderer Bedeutung fur natlrliche Gewasser ist deren Vermégen zur Selbst-
reinigung, also ihre Fahigkeit, mit Hilfe von Bakterien sowie pflanzlichen und
tierischen Organismen organische Stoffe abzubauen und sie zu mineralisieren. Oft
ist der Abbau jedoch nicht vollstandig. Es entstehen nur bedingt oder Uberhaupt
nicht biologisch abbaubare Substanzen. Einige Schadstoffe sind biologisch von
vornherein nur schwer oder unter Umweltbedingungen praktisch nicht abbaubar und
reichern sich in Gewéassern, Sedimenten und im Wasser lebenden Organismen an.

Zu diesen persistenten Stoffen werden neben z. B. mineralélhaltigen Rickstanden,



Pflanzenschutzmitteln und Schwermetallen vor allem halogenierte Kohlenwasser-
stoffe gezahlt. Mehr als die Halfte aller organischen Produkte der chemischen
Industrie werden - selbst wenn sie kein Chlor mehr im Zielmolekil enthalten - tiber
chlorhaltige Zwischenprodukte oder unter Verwendung chlorhaltiger Lésungsmittel
hergestellt. Diese Chiorkohlenwasserstoffe (CKWs) sind lipophile, zumeist human-
toxische und zum Teil kanzerogene Verbindungen und durchdringen Zellmembranen
verhaltnisméaRig leicht. So enthélt z. B. menschliches Fettgewebe durchschnittlich
1,5 ppm Hexachlorbenzol und 10,2 ppm polychlorierte Biphenyle mit einem Chlor-
gewichtsanteil von ca. 60% (BLIEFERT (1997)).

Mit der vorliegenden Arbeit soll ein Beitrag zur Entwicklung eines méglichst
passiven in-situ-Sanierungsverfahrens fir CKW-belastete Grundwésser geleistet
werden. Der Schwerpunkt des zu entwickelnden Verfahrens sollte dabei auf dem
reduktiven Abbau von chlorierten aromatischen Verbindungen, vor allem des Chior-
benzols, im Grundwasserleiter liegen. Die in diesem Zusammenhang durchgefihrten
experimentellen Untersuchungen fanden im Hinblick auf eine 'Modellsanierung' des
Grundwassers der Bitterfelder Industrieregion statt und standen in engem Bezug zu

dessen realer Kontamination.

In Bitterfeld befanden sich seit 1893 Betriebe der industriellen Chemieproduktion,
z. B. die IG Farben und in der Zeit der DDR der VEB Chemiekombinat Wolfen-Bitter-
feld. Mit deren Produktion einhergehend entstand eine Vielzahl von Deponien.
Einige enthalten umweltbedenkliche Substanzen und befinden sich auf firr derartige
Lagerstatten ungeeignetem Terrain. In der unmittelbaren Umgebung des ehemaligen
Werksgelandes befindet sich eine Vielzahl von Tagebaurestiéchemn, von denen
einige in der Vergangenheit zur Ablagerung von Chemieabfallen genutzt wurden.
Das Gelande des ehemaligen Chemiekombinates, das den Schwerpunkt der
Belastung der Region bildet, umfaRt eine Gesamtflache von ca. 12 km® Durch die
langandauernden Schadstoffeintrage ist das Grundwasser der Region Bitterfeld auf
einer Flache von ca. 25 km® mit einem geschatzten Volumen von 200 Mill. m® zum
Teil hochgradig kontaminiert (PETER et al. (1995)) und muR als eigener Schadens-
herd betrachtet werden. Allein das Bitterfelder Chemiebetriebsgelande wird jahrlich
von ca. 6 Mill. m> Grundwasser durchstrémt. Mit der Beendigung der Kohleférderung

im Raum Bitterfeld ist ein Wiederanstieg des Grundwasserspiegels verbunden. Die



Entwicklung der hydraulischen Verhaltnisse im Grundwasserleiter und damit die
regionale Schadstoffmobilisierung wird entscheidend durch bevorstehende
Flutungen nahegelegener Tagebaurestlochkomplexe beeinflult werden (PETER et al.
(1995)). Nach ScHuLZ-TERFLOTH und WALKOw (1996) fuhren die vergréRerten
Grundwasserabstrommengen zu einer vermehrten Mobilisierung der Schadstoffe
aus vorhandenen Kontaminationsherden. Die Zusammensetzung dieser Konta-
mination im Bitterfelder Grundwasser ist ausgesprochen heterogen. Neben einer
grofien Zah| von chlorierten aliphatischen Kohlenwasserstoffen (z. B. Di-, Tri- und
Perchlorethen) sind Phenole, Toluol und chlorierte Benzole nachgewiesen worden.
Bohruntersuchungen zu Ablagerungen der chemischen Industrie in einem Braun-
kohletagebaurestioch (Grube Antonie) zeigten sehr hohe Konzentrationen von
HCH-Isomeren und DDT. Historische Erkundungen (GROBMANN und LUHR (1994))
zu diesem Standort ergaben, dal neben weiteren 260kt verschiedener
Chemikalien' allein 70 kt HCH-Isomere verkippt worden sind.

Als Ursache der lokal sehr hohen Konzentration an Chlorbenzol im Grundwasser
werden mégliche biotische Umsetzungen der deponierten Abprodukte der y-HCH-
Produktion durch fakultativ anaerobe
Bakterien diskutiert (LAMPE et al. (1995)).
Jedoch kann diese Literaturquelle nicht als
gesichert gelten. Chlorbenzol wurde auch

als Lésungsmittel verwendet.

Da Chlorbenzol ein Hauptbestandteil der
Kontamination des Bitterfelder Grundwas-
sers und reduktiv schwer abbaubar ist,
wurden chlorierte Benzole als Modellsub-
stanzen fUr die im Rahmen dieser Arbeit
durchgefihrten  praktischen Untersu- e .

5185

chungen ausgewahlt. Es wurde versucht,

bereits erfolgreich angewendete Verfahren

@

zur  Grundwassersanierung, wie die Abbildung 1.1: Lageplan des SAFIRA-

Dechlorierung  chlorierter  aliphatischer Untessuchishgeratimes

' Es handelt sich dabei um ca. 48 kt DDT-Schlamm in 60% H,S0,, ca. 19 kt Hexachlorethan, ca.
13 kt Destillationsriickstande, ca. 70 kt Entfallschwefelsdure und ca. 107 kt Neutralisationsschliamm.
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Kohlenwasserstoffe mit permeablen Fe®-Reaktionswanden, zu modifizieren und
weiterzuentwickeln. Die durchgefihrten Arbeiten umfaBten neben umfangreichen
Laboruntersuchungen den Betrieb eines elektrochemischen Reaktors unter Feldbe-
dingungen in einer "Mobilen Testeinheit". Diese Pilotanlage (siehe Untersuchungs-
raum in Abbildung 1) wurde im Rahmen des Verbundprojekies SAFIRA
(Sanierungsforschung in regional kontaminierten Aquiferen) unter Leitung des UFZ
am Modellstandort Bitterfeld betrieben.

Die in Bitterfeld herrschenden Umweltbedingungen weisen die Region als ge-
eigneten Modellstandort aus, um an einem realen Schadensfall neue Technologien

zur passiven in-situ-Sanierung zu entwickeln und im Feldversuch zu erproben.



2 Theoretischer Teil

2.1 Verfahren zur Grundwassersanierung

Im folgenden werden die nach dem Stand der Technik zur Verfugung stehenden
Sanierungsverfahren vorgestellt und bewertet. Auf dieser Grundlage wird die
Notwendigkeit der Anwendung eines in-situ-Verfahrens zur Sanierung des Modell-

standortes Bitterfeld begriindet.

21.1 Pump & Treat

Bei der Sanierung von kontaminierten Grundwasserleitern wird heute in den meisten
Féllen das als 'pump & treat' bezeichnete hydraulische Verfahrensprinzip angewen-
det. Es wird Uberall dort eingesetzt, wo der Schadensherd nicht genau bestimmbar,
nicht zuganglich oder in seinem AusmaR zu gro ist, um ausgehoben oder einge-
kapselt zu werden. Dabei wird das Grundwasser entnommen (pump), oberirdisch
dekontaminiert (treat) und wieder in den Grundwasserleiter eingespeist. Die
Dekontamination des Wassers erfolgt im einfachsten Fall durch Aktivkohle-
adsorption. Es werden aber auch Oxidations- und mikrobiologische Verfahren ange-
wendet. Zur Grundwasserférderung und zum Betrieb der Aufbereitungsanlage ist
eine permanente Energiezufuhr nétig. Neben zusatzlichen Umweltbelastungen
resultieren daraus relativ hohe Betriebskosten. 'Pump & treat’ -Verfahren werden
aufgrund der oft geringen Wasserloslichkeiten der Schadstoffe, der natlrlichen
UngleichmaBigkeiten des Aquifermaterials und der ungleichmafRigen Schadstoffver-
teilung als uneffektiv beschrieben (TEUTSCH et al. (1996)). Oft sind unvorhersehbar
lange Betriebszeiten nétig, da eine Ruckdiffusion der meist Uber Jahre in die Boden-
matrix eingedrungenen Schadstoffe beobachtet wird. Am Standort Bitterfeld spielen
schadstoffhaltige Kohlefléze im kontaminierten Aquiferbereich eine besondere Rolle.
Um die angestrebten Reinigungsleistungen zu erreichen, sind oft enorme Auf-
wendungen notwendig. Besonders persistent und daher mit diesen Sanierungs-
verfahren nicht zu beseitigen sind Verunreinigungen mit organischen Schadstoffen,
die in separaten Phasen im Aquifer vorliegen. Grundsatzlich teilt man diese
Schadstoffe nach dem Verhaltnis ihrer Dichte zur Dichte des Grundwassers in zwei

Gruppen ein: LNAPL bzw. DNAPL (light- bzw. dense non-aqueous phase liquids).



Die Beseitigung dieser Schadstoffgruppen verlauft aufgrund der diffusions-
kontrollierten Schadstofffreisetzung besonders langsam. Als weiteren Nachteil der
'‘pump & treat'-Verfahren werden die in der Regel mit der Grundwasserférderung
einhergehenden wesentlichen Anderungen des Grundwasserregimes eingeschatzt.
Das Verfahren ist also lediglich zur Abwehr akuter Gefahren, die von einem Konta-
minationsherd ausgehen, geeignet. Es eignet sich jedoch nur bedingt fur Schad-
stoffquellensanierungen (MACDONALD, J. A. und KAVANAUGH, M. C. (1994)).

2.1.2 Mikrobieller Schadstoffabbau

Aus der Fachliteratur ist zwar bekannt, daR® die meisten organischen Verbindungen,
speziell auch halogenierte Kohlenwasserstoffe, biologisch abbaubar sind. Viele der
publizierten Abbauresultate sind jedoch unter unrealistischen, technisch nicht um-
setzbaren Laborbedingungen erzielt worden. Erfolgversprechende, bei Laborunter-
suchungen nachgewiesene Abbauraten kénnen demzufolge bei in-situ-Applikationen
nur selten erreicht werden. In natirlicher Umgebung gestaltet sich die optimale Ein-
stellung wichtiger Reaktionsparameter wie pH-Wert, Redoxpotential und Nahrstoff-
zusammensetzung des Grundwassers im kontaminierten Bereich sehr schwierig, so
dal mikrobielle in-situ-Sanierungsverfahren nur selten als praxisreif angesehen
werden konnen. Untersuchungen von FIESELER et al. (1997) zur Sanierung von
PCB-, PCDD/PCDF- und HCH-belasteten Boden verdeutlichen dieses Problem.
Neben der 'Humifizierung' hoherchlorieter PCBs und PCDD/PCDF, deren
Irreversibilitat allerdings nicht nachgewiesen wurde, wird eine mikrobiologische
Bodensanierung lediglich fir o- und y-HCH-Kontaminationen als aussichtsreich
erachtet.

In den Niederlanden sind zur Untersuchung des co-metabolischen Abbaus aliphati-
scher CKWs mit Phenolzusatz Experimente im Pilotmafistab durchgefihrt worden
(TEuTscH et al. (1997)). NovAK et al. (1998) beschreiben einen durch Korrosion von
Eisenpulver induzierten mikrobiellen Abbau von Dichlormethan mit methanotrophen
Bakterien. Dabei diente das Eisen als H.-Quelle und Elektronendonator.

Ein vollstandiger mikrobieller Chlorbenzolabbau (Mineralisierung) ist méglich, wenn
eine Dehalogenierung erfolgt. Fir einzelne aromatische CKWs sind vier Abbau-

mechanismen nachgewiesen worden: Dechlorierung nach Ringspaltung, oxidative,



hydrolytische oder reduktive Dechlorierung. Abbildung 2.1 zeigt mit dem Reaktions-
mechanismus der 'Dehalogenierung nach Ringspaltung' einen in diesem Zusam-
menhang maglichen Abbauweg. Bakterien, die diese Reaktion durchfiihren kénnen,
sind sehr selten. Es gelingt nur mit groBem Aufwand, Bakterienstamme anzu-
reichern, die das Spektrum von Chloraromaten, wie es in der industriellen Praxis
anfallt, als C- und Energiequelle nutzen kénnen (FRITSCH (1998)). Als Zwischen-
produkte entstehen haufig partiell oxidierte chlorierte Verbindungen, deren Toxizitat
Uber der des Ausgangsschadstoffes liegen kann. Der anaerobe mikrobielle Abbau-
weg fur Chlorbenzol ist ungleich schwerer zu beschreiten und fur eine in-situ-

Applikation am Modellstandort Bitterfeld vermutlich auszuschlielen.

cl cl Cl
g on 2
=
SRS UENS-SO-4
OH ~~COOH | o)
ci

2-Chlor-
3-Chlor- cis-, cis- 4-Oxoadipat-
Chiorbenzol brenzkatechin muconsaure enol-lacton

Abbildung 2.1: Mechanismus der mikrobiellen '‘Dehalogenierung nach Ringspaltung’ von Chlorbenzol
(FRITSCH (1998))

2.1.3 Kapselung und Auskoffern von Schadstoffherden

Das Auskoffern, d. h. das Ausgraben des kontaminierten Materials, ist eine zwar
sichere und vollstandige, jedoch fur groRflachige Kontaminationen zu kostspielige
Methode zur Beseitigung der Schadstoffe.

Als ¢konomischer gilt die Sicherung von Altlasten durch Einkapseln mit vertikalen
und horizontalen, hydraulisch undurchlassigen Sperrmaterialien (Dicht- und Spund-
wande, Oberflachenabdichtungen). Mit diesen Sperrschichten wird der Wasseranfall
im Abstrom der Kontamination minimiert und der Zustrom von Niederschlagswassern
zum Kontaminationsherd verhindert, wodurch eine Mobilisierung der Schadstoffe
durch Auswaschen vermieden wird. Oft wird das Einkapseln von Altlasten mit einer
Absenkung des Grundwasserspiegels innerhalb der Sperrwande kombiniert (siehe

'pump & treat').



Prinzipiell wird durch diese MaRRnahmen das Kontaminationsproblem nicht beseitigt.
Auch sind wegen der grofR¥flachigen Kontamination diese Verfahren flr die Sanie-
rung des Bitterfelder Modellstandortes nicht geeignet. Es ist lediglich eine Anwen-
dung zur Sicherung punktueller Kontaminationsherde und damit die Behinderung

der weiteren Schadstoffausbreitung denkbar.

2.1.4 Passive reaktive Verfahren

2.1.4.1 Verfahrensgrundlagen

Da die skizzierten Verfahren das Sanierungsziel in vielen Anwendungsfallen ent-
weder nicht oder nur mit hochem finanziellen Aufwand erreichen, wird international
intensiv an der Entwicklung neuer, sogenannter passiver in-situ-Sanierungsverfah-
ren gearbeitet. In den USA konnte z. B. nach 10 Jahren Sanierungspraxis mit akti-
ven Methoden, wie 'pump & treat', keiner der Modellstandorte der Environmental
Protection Agency (EPA) als saniert betrachtet werden. Die EPA (US-EPA (1995))
erachtet deshalb u. a. den Einsatz passiver reaktiver Wandsysteme als besonders
innovativ und erfolgversprechend. Bereits 1989 verwiesen MACKAY und CHERRY
(1989) mit Nachdruck auf die Grenzen des 'pump & treat' -Verfahrens und forderten
eine Intensivierung der Forschung hin zu in-situ-Systemen. Als ideal ist dabei die
Entwicklung von Verfahren anzusehen, die nach der apparativen Installation keine
oder nur eine sehr geringe Energiezufuhr zur Aufrechterhaltung des Sanierungs-
vorgangs benétigen. In diesem Fall vergroRert sich der Kostenvorteil dieser Ver-
fahren gegenuber beispielsweise dem 'pump & treat'-Verfahren mit steigender
Sanierungszeit.

Allein die Tatsache, dal} es sich bei dem Standort Bitterfeld um ein extrem groRes
Grundwasservolumen handelt, 14t eine lange Sanierungszeit erwarten. Zusatzlich
beeinflult die Sorptionskapazitat des Aquifermaterials (Kohlefloz in 20 m Tiefe) die
zu erwartende Sanierungsdauer. GRATHWOHL (1992) prognostizierte auf der Grund-
lage von Laboruntersuchungen fiir die vollstédndige Desorption und Diffusion schwer-
I6slicher organischer Verbindungen aus natlrlichen Sedimenten Zeitr&ume von

mehreren hundert Jahren. Im Fall des Modellstandortes 'garantiert’ der Schad-

' Passiv im Sinne: Den Grundwasserstrom nicht stérend.
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stoffanteil, der in den teilweise massiv verbreiteten Braunkohlebereichen (sog.
Linsen) sorbiert vorliegt, ein langandauerndes 'Ausbluten' und damit eine dauerhafte
Grundwasserkontamination. Dieses Phénomen konnte mit der Analyse von Liner-
material abgeteufter Pegelbohrungen am Standort verdeutlicht werden (DERMIETZEL
(1997)). Es wurde eine stark geschichtete Belastung des Aquifermaterials mit deut-
lichen Maxima in den Kohlehorizonten nachgewiesen. Die Kohle tbernimmt somit
die Rolle einer horizontalen Sorptionswand und wirkt als Schadstoffpuffer innerhalb
der Bitterfelder Grundwasserleiter. Diese Konstellationen sind wohl die wichtigsten
Argumente daflr, dal nur die Installation eines zuverlassigen passiven in-situ-

Verfahrens am Standort Bitterfeld eine Sanierung wirtschaftlich vertretbar macht.

Bei den passiven reaktiven Sanierungsverfahren unterscheidet man prinzipiell zwei
Realisierungsvarianten: permeable in-situ-Reaktionswénde und das 'funnel & gate'-
System. Welche Technologie fur den konkreten Standort die glinstigere ist, wird
neben den geologischen Voraussetzungen vor allem durch die Art der Kontamina-
tionen und deren Abbaugeschwindigkeit bestimmt. In beiden Fallen verzichtet man
bewuRt auf eine gezielte Sanierung der Schadstoffquelle, man unterbricht lediglich
die Ausbreitungspfade der Schadstoffe. Die Effektivitdt beider Konzepte hangt
entscheidend von der Art und den Eigenschaften der reaktiven Agenzien ab, die gut
verflgbar, langzeitstabil und selbstverstandlich umweltneutral sein sollten. Ist die
weitgehende Erhaltung der hydraulischen Situation an dem zu sanierenden Standort

wichtig, so ist die Verwendung der permeablen Reaktionswand zu bevorzugen.

2.1.4.2 Permeable reaktive Winde

Permeable Reaktionswande werden als permanente oder austauschbare Einrichtun-
gen quer zur Schadstoffausbreitungsrichtung im kontaminierten Aquifer installiert.
Der schadstoffbelastete Grundwasserstrom flieRt passiv, d. h. infolge des natirli-
chen hydraulischen Gradienten (Gefélle oder Grundwasserspannung), durch die
reaktive oder mit Sorptionsmaterial gefillte Schittung. Das Material der reaktiven
Wand wird durch Verflllen von Graben oder durch Einbringen zwischen Spundwan-
den (bis zu einer Tiefe von 20 m) installiert. Der Aufbau einer permeablen Reak-
tionswand erfolgt Uber die gesamte Breite der kontaminierten Grundwasserfront,

wobei sie insgesamt als reaktive Zone wirkt. Die Grundwasserkontaminanten



werden beim DurchflieBen der Wand an den aktiven Zentren der Fullstoffe umge-
setzt.

Bei der Dimensionierung von Reaktionswéanden ist zu beachten, daR die hydrauli-
sche Durchlassigkeit der Wand mindestens der des umgebenden Aquifermaterials
entsprechen muf}. Nur so kann die Beibehaltung der Fliefirichtung des kontaminier-
ten Grundwassers und damit die Durchstrdmung der Wand (vergleiche Abbildung
2.2) gesichert werden. Die notwendige Bautiefe wird durch die Tiefe der Konta-
mination und die geolegisch/hydrogeologischen Besonderheiten des Standortes wie
z. B. die Verteilung von Sedimentschichten unterschiedlicher hydraulischer Durch-
I&ssigkeit und den vertikalen Anteil der Grundwasserstrémung bestimmt. Umfang-

reiche Studien zur Hydraulik an

Permeable Reaktionswand

reaktiven Wanden wurden von

o FocHT et al. (1997) sowoh! im
Kontaminationsherde .
Labor als auch in Feldversuchen
in Nordamerika durchgefuhrt.

Da das Einbringen der reaktiven

Grund i En?ht _ . , :
rerwesselesncIng Materialien meist nur einmal bei

gereinigies Grundwasser

der Installation der Wand mdéglich
Abbildung 2.2: Abstromsanierung durch eine

istt, missen deren Langzeit-
permeable Reaktionswand

stabilitat sichergestellt oder Ein-
bauten zu deren Regenerierung vorgesehen werden. Beeintrachtigungen der Lang-
zeitstabilitdt von Reaktionswanden durch spezielle hydrogeochemische Milieube-
dingungen oder durch bestimmte Grundwasserfrachten werden von DAHMKE (1997)
und O"HANNESIN und GILLHAM (1998) beschrieben. Es werden mechanische Ver-
anderungen wie das Zusetzen des Porenraumes durch Ausfallungen oder Biomasse
und Oberflachenpassivierungen durch Salzeinflusse (z. B. durch SO.*, NO3, CrO/%)
als Ursachen fur auftretende Aktivitdtsverluste genannt. Die bekannteste praktische
Anwendung sind Fe®-Reaktionswande, die von der Arbeitsgruppe um Prof. GILLHAM
(Univ. Waterloo, Kanada) entwickelt wurden.
Abbildung 2.3 zeigt die Ausbreitung von verschiedenen Schadstoffen bei einem

typischen Schadensfall eines Altstandortes.
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Schadstoffeintrag TR

Wasserwerk

permeabile reakiive
YWand

Abbildung 2.3: Skizze eines typischen Schadensfalls an einem Altstandort (nach TEUTSCH et al.
(1996))

Als vielversprechende, wirkungsvolle Sanierungsstrategie vorrangig zur Dehaloge-
nierung von aliphatischen CKWs (z. B. TCE) sowie zur Reduktion von Cr(VI)-Verbin-
dungen werden sie bereits an einer Reihe von Demonstrationsprojekten, Pilotanla-
gen und mehreren 'realen’ Standorten eingesetzt.

Tabelle 2.1: Technologien fiir in-situ-Sanierungen von Sicker- und Grundwéssern
(FOCHT et al. (1994), BRANDL (1998))

Kontamination AbbauprozeB/ Anwendungsbeispiele/

Behandlungsmaterial Stand der Technologie

Halogenierte organische . . ) Borden (Ontano{Kan_ada}

. = Reduktion mit Fe' Sunnyvale (Kalifornien)

Losungsmittel . . <
Elizabeth City (North Carolina)
Chrom(VI)-lonen Reduktion mit Fe™ Elizabeth City (North Carolina)

Hydrophobe organische Adsorption an Eisenhydroxiden, Laboruntersuchungen,
Substanzen Aktivkohle, Zeolithen und Kohle | Ausfithrungen z. T. in Planung
Sulfidfallung
(H2S + Metallion = Sulfide, mgl.
Schwermetallionen Voraussetzung: sulfatredu- Nickel Rim (Kanada)

zierende Bakterien transfor-
mieren SO,% zu H,S)
Mikrobieller Abbau mit Hilfe
BTEX-Aromaten sauerstofff_reiselzender
Komposite (ORCs)
(Mg- und Ca-Peroxide)

Feldversuche

Denitrifikation von Nitrat mit org.
Nitrat Stoffen (z. B. Zellulose) als Full-scale-Feldversuch
Elektronendonator

"



Nach BREITINGER et al. (1996) wird diese Technologie fur die Sanierung unter-
schiedlicher Schadensfélle bereits kommerziell genutzt. In Borden (Ontario, Kanada)
fanden Feldversuche zum Abbau von BTEX (vergleiche Tabelle 2.1) mit Hilfe sauer-
stofffreisetzender Verbindungen (Feststoff-Peroxid-Verbindungen), sogenannter
ORCs', statt (BIANCHI-MOSQUERA et al. (1994)). Dariber hinaus befinden sich ver-
schiedene Reaktions- und Sorptionswandtypen zur Sorption hydrophober Sub-
stanzen (wie z. B. PAKs) oder zur Reduktion und Festlegung anorganischer GW-
Inhaltsstoffe (wie Schwermetallionen) in der Entwickiung. Tabelle 1 gibt einen
Uberblick Uber bereits angewendete Technologien fur die in-situ-Dekontamination
von Sicker- und Grundwassern und deren Bearbeitungsstand. Die Kosten einer

Sanierung mit permeablen Fe®

-Wanden sind nach Unterlagen der Firma
EnviroMetal, die dieses Verfahren bereits bei verschiedenen Sanierungen CKW-
kontaminierter Standorte in Kanada und den USA erfolgreich angewendet hat, um
ca. 20% bis 40% geringer als bei einer Sanierung mit dem 'pump & treat' -Verfahren
(DAHMKE (1995)). Diese Kalkulation basiert auf einer Betriebszeit von 10 bis 20
Jahren und ist anhand fehlender Langzeitstudien noch mit einer gewissen Unsicher-

heit behaftet.

2.1.4.3 'Funnel & Gate'-Systeme

Das 'funnel & gate'-Prinzip stellt einen Spezialfall der permeablen reaktiven Wand
dar. Die Kontaminationsfahne, die die permeable Wand mit ihrer gesamten Breite
erreicht, wird hier in einem Trichter [funnel] fokussiert. Diese Umleitung der eigent-
lichen Grundwasserstrémung erfolgt meist mittels undurchlassiger Leitwande (Stahl-
spundwande), wie sie ebenfalls zur Einkapselung von Kontaminationsherden ver-
wendet werden. Teilweise werden diese Leitsysteme auch durch sogenannte 'slurry
walls' (‘eingesplilte Wande') realisiert, wobei diese Sperrschichten bis in Bautiefen
von 50 m durch die Injektion einer Tonsuspension gebildet werden. Im Zentrum des
Trichters befindet sich der permeable Reaktor [gate]. Gegeniiber dem System der
permeablen Wand hat diese Anordnung den Vorteil, einen kleineren Reaktor zu
ermdglichen (Einsparung von reaktivem Material). Aullerdem erlauben die kleineren

Reaktorabmessungen den einfacheren Austausch der aktiven Materialien. Die

' Oxygen Releasing Compounds
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Verweilzeiten des Grundwassers im Reaktor milssen ausreichend lang sein, um im
Fall kinetisch kontrollierter Reaktionen die gewilinschten Umsétze zu erreichen. Als
nachteilig gegeniber der reaktiven Wand erweisen sich die Grundwasserauf-
stauungen vor dem 'funnel & gate' -System und die damit verbundenen nachhaltigen
Veranderungen der hydraulischen Gegebenheiten am Standort. Um trotzdem eine
effiziente Zustréomung zu erhalten, sollte nach TEUTSCH et al. (1996) die hydraulische
Durchléssigkeit der Reaktorflllung méglichst um bis zu eine GréRenordnung besser
als die des umgebenden Aquifermaterials sein. Bei der Dimensionierung des
Systems ist besonders zu beachten, daR neben einem groRen DurchfluR des Re-
aktors eine zum Abbau der Kontaminanten ausreichend lange Retention des Grund-
wassers im Reaktor gegeben ist. Weitere hydraulische Faktoren des ‘funnel & gate'-
Systems, wie die Gestaltung und die Lange des Trichters und dessen Offnungs-
winkel, wurden von STARR und CHERRY (1994) und TEUTSCH (1995) unter
Berlcksichtigung von Schwankungen der AnstromflieRrichtung des Systems
eingehend untersucht und beschrieben.

Vorteilhaft am 'funnel & gate'-

System ist, daR mehrere

L g Reaktoren hintereinander an-
Kentaminationsherd
geordnet werden  kénnen.
Dadurch lassen sich verschie-

dene Schadstoffe sukzessiv

gmmdwaserﬁiesrachfung . . o
. mit unterschiedlichen Reagen-
gereinigtes Grundwasser

zien behandeln. Der entschei-

Abbildung 2.4: Abstromsanierung durch ein dende Vorteil gegenuber Reak-

‘funnel & gate’ - System . . .
tionswaénden besteht jedoch

darin, daR der Reaktor mit 6konomisch vertretbarem Aufwand technisch anspruchs-
voll gestaltet werden kann. Man nimmt dabei Abstriche an der Passivitat des
Verfahrens in Kauf, steigert jedoch unter Umstanden die Sanierungsleistung um
GroéRenordnungen. TEUTSCH et al. (1996) beschrieben bereits 1996, daR das 'funnel
& gate'-System besonders dort vorteilhaft einsetzbar ist, wo entweder Reaktoren in
regelmaligen Zeitabstdnden auszutauschen sind (z. B. Sorptionsreaktoren) oder
eine effiziente und unter Umstanden relativ teure Reaktorfullung nur ein kleines

Reaktorvolumen benétigt.
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2.2  Mechanismen der reduktiven Dechlorierung von Chlorbenzol

2.2.1 Vergleichende Betrachtungen zur Reduzierbarkeit von Chlorbenzol

Monochlorbenzol ist aus chemischer Sicht einer der stabilsten chlorierten Kohlen-
wasserstoffe. Es besitzt im Vergleich zu anderen aromatischen CKWs das niedrigste
Einelektronenreduktionspotential (vergleiche Tabelle 2.2). Der Einelektroneniber-
gang vom Molekdl zum Radikalanion (R-X + & — .RX) wird im aligemeinen als ge-
schwindigkeitsbestimmender Schritt einer elektrochemischen Reduktion betrachtet.
Deshalb liefern Halbstufenreduktionspotentiaie E;, einen Hinweis auf die praktische
Umsetzbarkeit einer Bruttoreaktion (kinetischer Aspekt). Fur Reaktionen mit
direktem Elektronentransfer kann man davon ausgehen, daR Methoden, die

Chlorbenzol dechlarieren, auch erfolgreich auf andere CKWs Ubertragbar sind.

Tabelle 2.2: Reduktionspotentiale [V] einiger CKWSs (gegen gesiéittigte Kalomelelektrode) fiir den
Einelektroneniibergang zum Radikaianion (WILEY et al. (1991) und LiDE (1994))

Chlorbenzole Chlorbiphenyle Chlomaphthaline aliphatische CKWs

Ne -Ew Ngy -Ey Ng -Ey -Ey
0 - 0 2,76 0 2,55 1,1-DCE 25
1 |:279 1 2,33 TCE 225
2 2,55" 2 2,30" 2 2,15" PCE 2.0
3 2.35" 3 2.20" 3 1,90" Trichlorphenol 1,82
4 215" Chloroform 1,68
5 1,92 Tetrachlorkohienstoff 0,78
6 1,67 10 1,76 8 1,29 H — H. -2,75%

" Mittelwert fir verschiedene Isomere, 2 pH = 7,0

Aus thermodynamischer Sicht ist die freie Reaktionsenthalpie (AGg) der vollstandi-
gen Reduktion (H"+ R-Cl+2e’— R-H+ CI') in waRriger Phase das entscheidende
Kriterium far die Triebkraft der Dechlorierung. Unter Berlcksichtigung umweltrele-
vanter Bedingungen (pH = 7 und Cenioria = 10° M) kann man freie Reaktionsenthalpien
geman

Eg(w)zﬁ

2.1
n-F el
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in Reduktionspotentiale umrechnen (SCHWARZENBACH et al. (1993); ATKINS (1990)).
Die Reduktion von Protonen zu molekularem Wasserstoff besitzt unter diesen
Bedingungen ein negatives Reduktionspotential von -0,42V (gegen Standard-
wasserstoffelekirode), wohingegen die Reduktionspotentiale von aliphatischen
CKWs (PCE, Chloroform, TCE, DCE: E°4(W) = 0,65 V bis 0,30 V) und Chlorbenzol
(0,64 V) positiv sind. Das bedeutet, daR die thermodynamische Triebkraft zur
Reduktion von CKWs in neutraler waRriger Lésung viel gréBer ist als die zur
Wasserstoffbildung. Thermodynamisch sind die Reduktionsreaktionen von MCB und
TCE gleichermaRen beglnstigt. Jedoch ist eine direkte Dehalogenierung von MCB
wegen der groReren energetischen Barriere gegen den ersten Elektronenibergang'
auszuschlielen. Bestétigung dafir sind umfangreiche Untersuchungen von ScHLIMM
und HEITZ (1996), die unter Verwendung von Eisen und anderen unedlen Metallen
als Reduktionsmittel den Abbau verschiedener CKWs (z. B. HCH, TCE, Chilor-
benzol) untersuchten. Mit Ausnahme des Chlorbenzols wurden alle CKWs mit unter-

schiedlichen Reaktionsgeschwindigkeiten abgebaut.

2.2.2 Metallisches Eisen als Reduktionsmittel im Grundwasser

Die Nutzung unedler Metalle (z. B. Al, Mg, Fe und Zn) als Dehalogenierungsagen-
zien in waRriger Losung ist in der organischen Chemie etabliert. Mittlerweile hat sich
metallisches Eisen als Elektronendonator zur Reduktion von aliphatischen CKWs im
Grundwasser durchgesetzt. Dal es sich dabei ausschlieRlich um abiotische Reak-
tionen handelt, wurde von GiLLHAM und O HANNESIN (1994) in Batchversuchen zur
Reduktion von Chloroform unter Zugabe von Azid nachgewiesen. Auch die von
ihnen beschriebenen ausgesprochen geringen Besiedlungsdichten von reaktiven
Fe®-Wanden in Feldversuchen bestatigen dies. Unter bestimmten Umweltbedin-
gungen ist nach NovAkK et al. (1998) allerdings ein biotischer Anteil an der
Reduktion einzelner CKWs nicht auszuschlieRen. Die Autoren beobachteten, daR
bei Anwesenheit von Fe'® bzw. dem dabei infolge von Eisenkorrosion entstehenden
Wasserstoff als Elektronendonator ein verstarkter mikrobieller Tetrachiormethanab-
bau stattfindet.

! Diese ergibt sich aus den Reduktionspotentialen zu Radikalanionen.
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Ausgangspunkt der Verwendung von Fe'” als Reduktionsmittel in reaktiven
Wanden (sog. 'rusty walls') waren in den 80er Jahren Untersuchungen zur
Sorption von Bromoform an Probenahmematerialien (REYNOLDS et al. (1990)).
Es wurde eine Abnahme der Bromoformkonzentration in Gegenwart von ver-
schiedenen Metallen beobachtet, die nicht durch Sorption erkidart werden
konnte. Erst 1989 erkannte GILLHAM die Bedeutung dieser Beobachtungen und
verband sie mit der genialen Idee, billiges Eisengranulat gemischt mit Sand als

reaktive Wand zur Dechlorierung von CKWs in den Aquifer einzubringen.

Fur die reduktive Dehalogenierung an der Fe'®-Oberfléche sind nach MATHESON und
TRATNYEK (1994) drei Mechanismen denkbar. Theoretisch méglich sind: ein direkter
Elektronentransfer von der metallischen Eisenoberflaiche zum CKW, die Reduktion
von CKWs durch geldstes Fe** oder eine katalysierte Umsetzung der CKWs mit H,
(entstanden durch Eisenkorrosion). Da aber in Batchversuchen die Anwesenheit von
Fe® im Unterschied zu geléstem Fe® und H, als unver-
zichtbar fur die Dechlorierung nachgewiesen wurde, wird
der direkte Elektronentransfer von der metallischen

Fe“-Oberflache als die wesentliche Reaktion ange-

sehen.

Bei Oberflachenuntersuchungen erkannten SIVAVEC et j
al. (1995 a, b) eine sich standig durch Oxidation metal- g s
lischen Eisens erneuernde, zusammenhangende Be- %

deckung des Fe® mit Fe** - und Fe -lonen, weshalb P
'strukiurelies’ Fe?

seitdem von der CKW-Reduktion durch 'strukturelles”
Fe** gesprochen wird. Die prinzipiellen Reaktions-
) ) Abbildung 2.5:
mechanismen des Dechlorierungsprozesses sind durch  pecpiorierung von CKWs mit Fe®
die folgenden Gleichungen zur Eisenkorrosion und der

Dechlorierung an metallischem und an strukturellem Eisen beschreibbar:

Fe® + 2H,0 — Fe* + 20H + H, @2)
Fe® + H,0 + R-Cl — Fe* quiewer + OH + R-H + CI 23)
2Fez+5t,,_.kmre" # R-CI + H+ =% 2Fea+galés‘t + R-H + CI- (24)

" Strukturell heit hier: an der Obegﬂéche des metallischen Eisens gebundenes, nicht volistandig von
einer Hydrathille umgebenes Fe” /Fe™.
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Die Dechlorierung mehrfach chiorieter CKWs an Fe®-Oberflachen wird von
SIVAVEC et al. (1995) als mehrstufige Reaktion vermutet, wobei die Abbauprodukte
der Zwischenstufen bis zur weiteren Dechlorierung an der Eisenoberflache sorbiert
bzw. gebunden bileiben, weshalb sie nicht in erhéhten Konzentrationen in der
Lésung zu beobachten sind. Héherchlorierte Ethene kénnen beispielsweise Uber
n-Bindungen an der Eisenoberflache verbleiben, so dal die Desorption temporér
verhindert wird, und somit die vollstandige Dechlorierung zum Ethen vorgezogen
werden kann. Ergebnisse von ORTH und GILLHAM (1996) bestatigen die Vermutung,
dall die CKWs bis zur vollstandigen Reduktion am Metall adsorbiert bleiben,
favorisieren aber die These einer kovalenten Bindung zwischen CKWs und Fe®. Die
Hypothese, daR die Sorption der CKWs an der Fe®-Oberflache der erste Schritt der
reduktiven Dehalogenierung ist, wurde 1995 von BURRIS et al. (1995) bestétigt und
durch Adsorptionsisothermen quantitativ beschrieben. Dabei konnte konkurrierende
Sorption verschiedener CKWs, jedoch keine Konkurrenz bei der Dehalogenierungs-
reaktion beobachtet werden. Auch DENG et al. (1997) bestatigen mit Reduktionsver-
suchen von Vinylchlorid an Fe®, daR die Reaktion an der Eisenoberflache ablauft.

Von SIVAVEC und HORNEY (1995) wird die spezifische Oberflache des verwendeten
Eisens als entscheidende GroRe fur die Abbauraten eingeschatzt, da sie eine

direkte Proportionalitat zwischen der spezifischen Oberflache von Fe® (A__,, [m?/l])

und Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung fur die Reduktion von CKWSs
beobachteten (Zahlenwerte fur TCE):

Kpeopactiet = {127 -10%(A_,)+845-103}-h™ 2.5

Fel®

Metallisches Eisen ist in der Lage, die meisten aliphatischen CKWs mit unterschied-
lichen Geschwindigkeiten bis zum chlorfreien Kohlenwasserstoff zu reduzieren. Zum
Beispiel zeigten Untersuchungen im Testfeld Borden (Ontario/Canada) einen nahe-
zu vollstandigen Abbau von TCE und PCE (DAHMKE (1997)). Chlorierte Abbaupro-
dukte waren ca. 10% DCE und VC im Spurenbereich. Die auf 1 m? Eisenoberflache
pro 1 ml Grundwasser normierte Halbwertszeit fur die Dechlorierung von TCE be-
tragt nach GILLHAM und O'HANNESIN (1984) 0,7 h. Die Halbwertszeit fur VC unter
gleichen Bedingungen ist 20-fach gréRer. Von CIPOLLONE et al. (1995) und MILBURN

17



et al. (1995) wird die unterschiedliche Adsorption der CKWs an der Fe®-Oberflache
als Ursache fur die langsame Dechlorierung von z. B. cis-DCE diskutiert.

Bei Ublichen GrundwasserflieRgeschwindigkeiten sind Halbwertszeiten im Stunden-
bereich (siehe TCE) durchaus akzeptabel und in Reaktionswanden realisierbar. Bei
der Auslegung der Wande ist zu beachten, daR die Verweilzeit des Grundwassers in
der Eisenschuttung lang genug ist, um bei Schadstoffgemischen auch die Reduktion
der am schwersten zu reduzierenden CKWs zu ermdglichen.

Der Verwendung von Eisen als Reduktionsmittel sind jedoch, wie am Durchbruch
von Dichlorethen im Testfeld Borden gezeigt wurde, auch Grenzen gesetzt. Die Re-
duktion aromatischer CKWs ist mit Eisen als Reduktionsmittel nicht moglich. Die
Ursache dafur sind vermutlich die relativ hohen Halbstufenpotentiale dieser Ver-
bindungen. Die Reduktionspotentiale fir den 2-Elektronen-Transfer' zur Reduktion
des CKWs zum KW und CI' gemaB R-X + 2e" + H" - R-H + X betragen ca.
+500mV. Das Standardredoxpotential der Eisenelektrode (Fe?/Fe®) betragt
- 440 mV. Daraus folgt eine freie Reaktionsenthalpie fur die Reduktion mit Eisen in
der GréRenordnung von -200 kJ pro Mol und Dechlorierungsschritt. Da diese starke
thermodynamische Triebkraft jedoch nicht ausreicht, um z. B. aromatische CKWs
reduktiv zu dechlorieren, ist daflr ein anderer Mechanismus nétig (siehe Kapitel
2.2.3).

Die Nettoreaktionsraten der Dehalogenierung aliphatischer CKWs mit Fe® werden
von unterschiedlichen Faktoren beeinflult und von DAHMKE (1995) ausfuhrlich be-
schrieben. GILLHAM und O’HANNESIN (1994) beobachteten einen Zusammenhang
zwischen pH-Wert und CKW-Abbaurate in Fe®-Schittungen. Die Autoren fanden,
daR die Abbauraten fur CKWs mit dem FlieRweg des Grundwassers in der Fe©-
Schuttung abnehmen, was annahernd mit dem Anstieg des pH-Wertes (bis zu ca.
pH=10) Korreliert. Bei erhéhten pH-Werten in der Eisenschittung verringemn
geringporése Ausfallungen auf der Fe®-Oberflache die Eisenkorrosion (Ober-
flachenpassivierung) und damit den CKW-Abbau entscheidend. Da eine verstarkie
Gasentwicklung in der Eisenschiittung deren Permeabilitat deutlich verringert, wird
ebenfalls die CKW-Abbaurate vermindert. So haben relativ geringe pH-Werte und
die dadurch initiierte und mit starker H.-Bildung verbundene Eisenauflésung einen

negativen EinfluR auf die CKW-Abbauraten. Die Wasserstoffbildung ist neben dem

" bei pH = 7 und Cehiorig = 10° M.
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pH-Wert der Lésung auch von der 'Reaktivitdt’ des verwendeten Eisens abhangig
(DAHMKE (1997)). In der Elektrochemie wird diese Reaktivitat als materialspezifische
Uberspannung bezeichnet. Sie ist von den Eigenschaften des Eisens und des
Grundwassers abhangig und gibt die zusatzlich zum Standardpotential nétige Span-
nung an, die zur Redoxreaktion zwischen Fe® und z. B. H' nétig ist. Neben diesem
Zusammenhang wird von DAHMKE (1997) die stufenweise Inhibierung der Reduktion
von TCE mit Fe® durch Phosphat- und Sulfatzugabe genannt (Csust=0,1-1 ¢/,
Cphosphat = 10-100 mg/l). Auch wirken sich hohe O.-Konzentrationen im Zulauf von
Eisenschittungen durch vermehrte Fe!"-Oxyhydratausfallungen und dem damit

verbundenen Permeabilitatsverlust der Schuttung negativ auf den CKW-Abbau aus.

2.2.3 Palladisiertes Eisen als Hydrodechlorierungskatalysator

Generell verlauft die Dechlorierung von CKWs mit Wasserstoff an einem Katalysator
schneller und unselektiver als mit Fe”. Als aktive Katalysatorkomponenten sind
z. B. Pd, Pt, Rh oder auch Ni denkbar. Untersuchungen mit Nickel auf Fe®-Granulat
werden beispielsweise von SIVAVEC et al. (1997) beschrieben. Rhodium birgt nach
Coaq et al. (1985) und eigenen Ergebnissen mit seiner Hydrieraktivitat (z. B. wird
Benzol zu Cyclohexan hydriert) die Gefahr der Erzeugung mikrobiologisch schwer
abbaubarer Reaktionsprodukte, so daR meist Palladium als aktivster der oben

genannten Katalysatoren verwendet wird. Einer
'strukturelies’ Fe*

moglichen Verwendung von palladisiertem Eisen in = Pd

reaktiven Wanden stehen der hohe Palladiumpreis

R
und die recht hohe Toxizitdt des Pd gegeniber. : Hz*
Mégliche Wasserstoffquellen fur die Hydrogenolyse .7 o

b3
sind die als Konkurrenzreaktion zur reduktiven 7;2\

Dechlorierung mit Fe® ablaufende Eisenkorrosion,
die Zugabe gasformigen Wasserstoffs oder die Eisen-
katodische Woasserstofferzeugung durch Wasser- korrosion
elektrolyse. Der so bereitgestellte molekulare

Wasserstoff ist nicht in der Lage, CKWSs 2zu appidung 2.6:

reduzieren, sondern muf® am Palladium absorbiert' Dechlorierung von CKWs an Pd/Fe

' Palladium absorbiert bereits unter Normaldruck Wasserstoff bis zur Grenzstéchiometrie PdHg 7.
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und aktiviert werden. Als Tragersubstanzen des Palladiums werden verschiedene
Materialien, wie z. B. Eisen, Aluminiumoxid oder Kohlenstoff verwendet. Palladi-
siertes Eisen nimmt dabei als universelles Dechlorierungsagens eine Sondersteliung
ein. Seine Effizienz beruht darauf, daB sich zwei Reaktionsmechanismen (direkter
Elektronentransfer vom reinen Eisen auf den CKW und Hydrogenolyse von C-Cl-
Bindungen mit aktiviertem Wasserstoff) erganzen. Die Reaktionsgleichung der
Hydrodechlorierung lautet:

RCl+H, - RH+H"+CI (2.6)

Die Pd-katalysierte Hydrogenolyse macht auch die Dechlorierung chlorierter Aro-
maten maglich. Der Reaktionsmechanismus der katalytischen Hydrodechlorierung
ist nicht eindeutig geklart. Voraussetzung fir die Reaktion ist die Chemisorption und
Homolyse des Wasserstoffs' und wahrscheinlich auch eine Anlagerung des CKWs
am Katalysator. In Analogie zu katalytischen Hydrierungen mit Edelmetallkatalysa-
toren, die in der Flussigphase im sauren Mileu und in polaren Lésungsmitteln rasch
ablaufen, liegt als Mechanismus ein ionischer Verlauf nahe (nucleophile Addition).

Aber auch ein radikalischer Verlauf der Hydrodechlorierung ist denkbar.

Abbildung 2.7: Chemisorption (und Aktivierung) von H und CKW am Pd, dargestellf am Beispiel
von TCE

Dabei sollte nach der homolytischen Spaltung des Wasserstoffmolekills am Pd ein

Angriff von aktiviertem, atomaren Wasserstoff am CKW-Molekul erfolgen.

' Es ist auch der Einbau von atomarem Wasserstoff auf Zwischengitterplatze des Pd maglich.
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_+ CH,=CCly + Cl-
7 N S
cl cl @/ B e,
* CHs — CHyCl + CI*

Abbildung 2.8: Darstellung eines méglichen Reaktionsmechanismus bej der katalytischen
reduktiven Dechlorierung am Beispiel von TCE

Bei olefinischen CKWs verlauft die Dechlorierungsreaktion vermutlich mit einer
Aufiésung der Doppelbindung. Wie in Abbildung 2.8 skizziert, kénnte Cl. aus dem
CKW-Molekul unter Ruckbildung der Doppelbindung eliminiert werden. Aber auch
eine Hydrierung zum Alkan mit weiterer Anlagerung von Wasserstoff ist denkbar.
Die Hydrodechlorierung gesattigter aliphatischer CKWs erfolgt wahrscheinlich als
Substitutionsreaktion entweder ionisch oder radikalisch.

Die Reduktion von CKWs mit Wasserstoff an Palladium ist weniger selektiv als an
Eisen(0), jedoch werden CKWs &hnlicher Stoffklassen mit sehr unterschiedlicher
Kinetik reduktiv dechloriert. MUFTIKIAN et al. (1995) dechlorierten sowohi TCE an
Fe® und Pd/Fe als auch chiorierte Methane in wéRrigen Losungen an Pd/Fe. Die
Dechlorierung von TCE mit Pd/Fe verlief unabhangig von der Fe-KorngréRe mit
T <3 min erwartungsgemal um mehrere GréRenordnungen schneller als mit

reinem Fe®

. Die Reaktionsgeschwindigkeit des Abbaus der chlorierten Methane
verhielt sich gegenlaufig zur Anzahl der Chiorsubstituenten. CCl, wurde innerhalb
weniger Minuten, CHCI; in ca. 60 min und CH,Cl; in 4 - 5 h vollsténdig dechloriert.
Die Autoren vermuten, daR die Dechlorierungsgeschwindigkeit umso héher ist, je
wahrscheinlicher die Ausbildung von Pd~Cl-Bindungen ist. Die Chance dazu ist
beim CCls am gréRten und nimmt zum CH.Cl, hin ab'. Untersuchungen von LOWRY
et al. (1997) in deionisiertem Wasser zeigten, daR die Reduktionen verschiedener
chlorierter Ethene, von Tetrachlorethan, Chloroform, 1,1,2-Trichlortrifluorethan und
1,2-Dibrom-3-chlorpropan an 1% Pd auf Al,O; mit vergleichbaren Halbwertszeiten im

MinutenmaRstab (ca. 4-70min) stattfanden. Im Gegensatz dazu wurden

' Als Faustregel kann vielleicht der Satz gelten: Je groRer das Verhaltnis H/CI im Molekiil ist, umso
geringer ist seine Dechlorierungswahrscheinlichkeit.
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1.1-und 1,2-Dichlorethan fast nicht reduktiv dechloriert (ty—). Aufgrund der
kurzen Reaktionszeiten der rasch abgelaufenen Reduktionen ist nicht auszu-
schlieRen, dal diese Reaktionen transportkontrolliert verliefen und deshalb nicht die
'wahren' Halbwertszeiten ermittelt wurden. Gegen reine Transportlimitation spricht
allerdings, daR fur die Substanzen mit annahernd identischen Diffusionskoeffizi-
enten, wie z. B. Chloroform (Des= 9,46-10°cm%s, 1.=70,6 min) und cis-Dichior-
ethen (Der = 9,85-10° cm?s, 1, =38 min), stark unterschiedliche Halbwertszeiten
ermittelt wurden. Generell waren chlorierte Alkene reaktiver als chlorierte Alkane,
was einen bereits 1995 von SCHREIER und REINHARD (1995) gefundenen Zusam-
menhang zwischen Reaktivitdt und Art der C-C-Bindung im Molekl bestatigte.
Warum auch innerhalb einer Stoffgruppe, wie z. B. bei den chlorierten Alkanen, so
extreme Unterschiede in der Reaktivitat zwischen beispielsweise Chloroform und
1,1-Dichlorethan’ oder HCH und 1,2-Dichlorethan bestehen, wurde von den Autoren
nicht geklart. Dieser Befund wird in Abbildung 2.9 am Beispiel Chloroform/1,1-Di-
chiorethan veranschaulicht. Die Aufdeckung der Ursache fur die Differenz der
Reduzierbarkeiten von C4- und C;-Alkanen an Pd/Fe ist wahrscheinlich zwingend
notig, um den genauen Mechanismus der katalysierten reduktiven Dechlorierung

bestimmen zu kénnen.

CH » R CHs i N T (CHLCL) = ©
el H
H—Cc—RZ L
cl Ta R %42 (CHCL) = 70 min

Abbildung 2.9: Vergleich der Halbwertszeiten der katalysierten reduktiven Dechlorierung
von Chioroform und 1, 1-Dichlorethan

Die Dechlorierung von aromatischen CKWs an Pd/Fe konnte von GRITTINI et al.
(1995) gezeigt werden. PCBs wurden an palladisiertem Eisen (Pd reduktiv aus
KoPdCls auf Fe” abgeschieden) in Methanol/Wasser/Aceton (1:3:1) mit Halbwerts-
zeiten von 1y, = 5 - 10 min zu vorrangig Biphenyl und CI” abgebaut.

Die Hydrodechlorierung aromatischer einkerniger CKWs ist ebenfalls ohne
Probleme durch Pd-katalysierte Reduktion mit Wasserstoff méglich. NEURATH et al.
(1997) dechlorierten 2,3-Dichlorphenol an Pd/Fe mit 1y~ 10 min erfolgreich. Es

" 1,1-Dichlorethan (Dey = 9,38-10° cm?/s, 13, = quasiunendlich)
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konnten dabei vorrangig Phenol und nur ca. 10% Chlorphenole als Zwischen-
produkte der Reduktion nachgewiesen werden. ScHUTH und REINHARD (1997) be-
schreiben die Hydrodechlorierung von Chlorbenzolen an Pd/Al.O5; unter Bildung ven

Benzol in waliriger Lésung. Die Dechlorierung

von 1,2-DCB erfolgte nahezu komplett zu ([3| i l
Benzol. MCB wurde nur in Konzentrationen cl
< 1% des eingesetzten DCB gefunden. Anhand - > ©

der ermittelten Reaktionsraten zeigen die .
Abbildung 2.10:

Reaktionsvarianten der Reduktion von
in einem Schritt 15-fach schneller verlauft als DCB zu Benzol

die Reduktion DCB— MCB. Die Dechlorierung MCB—Benzol erfolgt jedoch im

Autoren, dal die Dechlorierung DCB—Benzol

Vergleich zur 'Einschrittreduktion’ DCB—Benzol um 25% schneller. Diese Resultate
verdeutlichen, dal die Dechlorierung von DCB immer noch schneller verlauft als die
Ablésung des intermediar gebildeten MCBs von der Katalysatoroberflache.

Eine mechanistische Auffassung des Dechlorierungsschrittes am Monochlorbenzol
zeigt in Analogie zum radikalischen Mechanismus in homogenen Systemen Ab-
bildung 2.11. Nach der Anlagerung von aktiviertem Wasserstoff bildet sich eine o -
Komplex1-éhnliche Species mit endlicher Lebensdauer, bevor die Chloridabspaltung

unter Benzolbildung stattfindet.
(|po)
H

Cl oy
......... ; Ol o o +HCl

Chlorbenzol o - Komplex Benzol
Abbildung 2.11: Méglicher Monochlorbenzol-Dechlorierungsmechanismus

Die unterschiedliche Kinetik von Reduktionen einer Substanz mit Wasserstoff an Pd
auf verschiedenen Tragermaterialien (z. B. Al,Os; und Kohlenstoffaser) gleicher Pd-
Beladung ist anscheinend auf morphologische Unterschiede der Tragermaterialien
zurGckzufUhren. Prinzipiell sollten porése Trager mit groRer Oberflache glnstigere

Bedingungen fir die Pd-Abscheidung schaffen. Anhand des Zusammenhanges

" Chlorcyclohexadienyl-Radikal
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zwischen Dechlorierung und Agq gilt: Je besser verteilt das Pd vorliegt, um so
kleinere Pd-Cluster und umso mehr aktive Oberflachenzentren existieren.

MUNAKATA et al. (1997) fanden bei Untersuchungen zum Pd-katalysierten Abbau von
TCE mit deionisiertem Wasser und stufenweiser Nitratzugabe, daR die Anwesenheit
von Nitrat die Aktivitat des Pd mit zunehmender Konzentration verringerte. Das Pd
war jedoch durch Splalungen mit nitratfreiem Wasser innerhalb weniger Stunden re-
generierbar. Die Zugabe von CO. verminderte ebenfalls die Pd-Aktivitat und
erschwerte die Regenerierbarkeit.

Ein grofier Nachteil von Pd-haltigen Katalysatoren besteht offensichtlich in der
hohen Empfindlichkeit des Palladiums gegenuber Katalysatorgiften. Schon geringe
Konzentrationen von sulfidischem Schwefel unterbinden die Katalysatoraktivitat des
Pd. Auch die Anwesenheit von Schwermetallen, wie z. B. Pb, Hg, As ist fur die
Katalysatoraktivitat kritisch'. Es muR daher prinzipiell ein Mittel zum Schutz des
Palladiums vor Vergiftung entwickelt werden. Mit der angestrebten Ubertragung der
Pd-katalysierten Dechlorierung vom Labormafstab in den natirlichen Aquifer
werden zwar die wesentlichen Vorteile von Fe® - billig und einfach zu sein - aufge-
geben, doch ist dies bei Langzeitanwendung in Reaktoren von ‘funnel & gate'-
Systemen 6konomisch vertretbar.

Eine weitere Anwendung der Pd-katalysierten Dechlorierung stellt die katodisch
unterstitzte Reduktion von CKWs dar, wobei elektrisch leitendes Material (z. B.
Kohlenstoffasern) als Trager des Palladiums dient, und das Pd damit selbst einen
Teil der Katode darstellt (siehe Kapitel 2.2.4).

' Im Bitterfelder GW wurden fiir Hg und As jedoch nur folgende Gehalte ermittelt: Hg < 0,8 pg/l,

As < 50 pg/l, weshalb dieses Problem im speziellen Anwendungsfall als unkritisch anzusehen ist.
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2.2.4 Elektrochemische und elektrochemisch unterstiitzte Reduktion von
CKWs

Zur Optimierung reaktiver Fe®-Wande fuhrt ein ka-
todisches Potential an der Eisenschuttung nach
FESTA et al. (1995) z. B. zur 35-fachen Steigerung der
Abbaurate von Tetrachlormethan. Zusétzlich wird da-
mit durch Verminderung der Eisenkorrosion und somit
der Eisenauflosung die 'Lebensdauer’ der reaktiven
Wand deutlich erhéht.

Die katodische Reduktion an Fe®-Katoden verlauft
analog zur Reduktion an metallischem Eisen' (ohne

zuséatzliches Potential) fUr ungeséttigte aliphatische

CKWs nach einem Elektronentbergangs-Mechanis-
mus (vergleiche Abbildung 2.12). Es bildet sich  Abbildung 2.12: Katodischer
zwischenzeitlich ein Carbanionenradikal, das durch CKW-Abbau
Abspaltung von Chlorid unter Wasserstoffanlagerung dechloriert wird. Fur geséattigte
aliphatische CKWs ist der Reduktionsmechanismus mit einer nukleophilen Substitu-
tion vergleichbar. Nach der Elektronenaufnahme und Chloridabspaltung entsteht ein
Alkylradikal, das unter Anlagerung von Wasserstoff zum Alkan reagiert.

Neben Fe® als Katodenmaterial ist die reduktive Dechlorierung von CKWs bereits
an einer Vielzahl weiterer Metalle und vor allem an Kohlenstoffkatoden untersucht
worden. Die Reduktion unterschiedlicher CKWs an Zn-Katoden wird von ScHLIMM
und Heitz (1996) beschrieben. Die Autoren beobachteten die vollstandige reduktive
Dechlorierung von Lindan (unter Bildung geringster Mengen chlorierter Benzole) zu
Benzol. Weiterhin gelang die Reduktion von Trichlorethan zu Ethan und Ethen sowie
von Chloroform zu Methan mit Umséatzen von > 95%.

1987 fuhrten ScHMAL et al. (1987) Untersuchungen zur elektrochemischen Dechlo-
rierung von Chlorphenclen an Graphitelektroden mit dem Ziel der Entwicklung einer
praxisrelevanten Detoxifizierungsmethode fur chlorierte Abwasserinhaltsstoffe durch.
Dabei wurde ein stufenweiser Abbau von Pentachlorphenol Uber niederchlorierte

Phenole zum Phenol beobachtet. Die Abbaugeschwindigkeit verringerte sich mit

! Ohne Einbeziehung der Reaktionsmechanismen am strukturellen Fe**, dessen Bildung an
Eisenkatoden weitgehend unterbunden wird.
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abnehmendem Chlorierungsgrad der Phenole. Allerdings fand die Elektrolyse nicht
unter praxisrelevanten Bedingungen statt. Als Elektrolyt wurde eine Lésung aus
0,1 M NaOH und 0,1 M Na,SO,4 verwendet.

CHENG et al. (1997) konnten bei Versuchen, 4-Chlorphenol an reinen Kohlenstoffka-
toden in 0,05 M Acetatpufferiosung (Natriumacetat + Essigsaure) zu reduzieren,
keinen Abbau feststellen. KuLikov et al. (1996) stellten vergleichende Unter-
suchungen zur HCH-Reduktion mit Kohlenstoff und Zn-beschichtetem Kohlenstoff
als Katodenmaterialien an. Die Reduktion von HCH erfolgte in beiden Systemen,
doch waren die Reduktionsraten an der Zn-modifizierten C-Faserkatode deutlich
héher. Dabei erfilliten die Kohlenstoffasern in beiden Systemen die Funktion des
CKW-Sammlers. Dieses Aufkonzentrieren der Schadstoffe an der Elektrode wirkte
sich beglnstigend auf die Dechlorierung an der Oberflache der C-Fasern aus.
KuLlikov et al. zeigten, dal die Adsorption der CKWs an der Elektrode die Vor-
aussetzung fur effektive Dechlorierungsraten darstellt. Auch CHENG et al. (1997)
beweisen dies am Beispiel des 4-Chlorphenolabbaus an Pd-modifizierten
Kohlenstoffaserkatoden.

Bisher waren auch Versuche, Chlorbenzol in waRrigem Medium zu reduzieren,
uberwiegend erfolglos (KULIKOV et al. (1996)). Nur eine partielle Dechlorierung von
hexa- oder pentachlorierten Kohlenwasserstoffen, aber nicht die vollstandige Re-
duktion zu chlorfreien Kohlenwasserstoffen wird als praktikabel eingeschatzt. Ledig-
lich bei ScHMAL et al. (1991) finden sich Hinweise, wonach Trichlorbenzol mit einer
Stromausbeute von 0,7% vollstandig dechloriert werden soll. Sowohl KULIKov et al.
als auch ScHMAL et al. arbeiteten mit Kohlenstoffelektroden'. Die elektrochemische
reduktive Dechlorierung in waRriger Lésung kann bisher nur fur chlorierte aliphati-
sche Kohlenwasserstoffe, jedoch nicht fir aromatische CKWs als gesichert ange-
sehen werden. Selbst der naszierende Wasserstoff, der in einer Konkurrenzreaktion
zum CKW-Abbau an der Katode primar entsteht, ist offensichtlich nicht ausreichend.
um nichtaktivierte aromatische CKWs zu reduzieren.

Bei einem anderen Reaktionsmechanismus (Hydrogenolyse) ist der an der Katode
entstehende molekulare Wasserstoff an Katalysatorsystemen, die eine H,-aktivie-

rende Komponente (z. B. Pd) enthalten, zur Dechlorierung aromatischer CKWs

f Allerdings diskutieren die Autoren ihre Ergebnisse kaum und es werden keine zur Bilanzierung der
Reduktionen nétigen Chloridkonzentrationen angegeben.
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nutzbar (vergleiche Abbildung 2.13). Bei den bereits erwahnten Untersuchungen
zum 4-Chlorphenolabbau an Kohlenstoffaserkatoden von CHENG et al. (1997) wurde
nach einer Palladisierung der Fasern die vollstandige
Dechlorierung unter Phenolbildung mit einer Stromaus-
beute von 6% beobachtet. Auch LyoN (1997) wies den
Abbau von 34-Dichlorphenol zu Phenol an palla-
disierten C-Fasern nach. HELVENTSTON et al. (1997) be-
schreiben eine Steigerung der Reduktionsgeschwindig-
keit fur Tetrachlormethan mit Pd/Graphit-Katoden
gegenuber reinen Graphitkatoden. An Pd/Graphit-
Katoden erfolgte die Reduktion von Tetrachlormethan

unter Bildung von Methan und Chloroform als

Hauptprodukte innerhalb von 6 h zu 80%. Im Gegensatz
Abbildung 2.13:

Elektrokatalytischer CKW-Abbau

dazu wurden mit nicht palladisierten Graphitkatoden
auch nach 24 h Elektrolyse nur partiell dechlorierte
Produkte (Methylenchlorid, Chloroform und Spuren von Methyichlorid) gefunden.
Weiterhin berichten die Autoren Uber die erfolgreiche Dechlorierung von Chlor-
benzol zu Benzol an palladisierten Kohlenstoffaserkatoden.

McNAB und Ruiz (1998) fuhrten Untersuchungen zur Reduktion aliphatischer CKWs
(z. B. PCE, TCE, 1,1-DCE und Tetrachlormethan) im Grundwasserstrom mit Hilfe
von elektrolytisch erzeugtem Wasserstoff an Pd/Al,Os durch. Dabei bestand die Ap-
paratur aus einer Elektrolysezelle und dem Katalysatorbett, welche in Reihe ge-
schaltet waren. Da die Elektrolysezelle keine geteilten Elektrodenrdume besaR,
wurde der Grundwasserstrom nicht nur mit H,, sondern auch mit O, angereichert.
Damit trat die Rekombination von H, und O, am Katalysator in Konkurrenz zur CKW-
Reduktion. Trotzdem konnte eine 95%ige reduktive Dechlorierung erreicht werden.
Annéhernd 10% der CKWs wurden bereits in der Elekirolysezelle entweder reduziert
oder durch Strippeffekte oder Sorption eliminiert. Der Uberwiegende Teil der CKWs
wurde im Katalysatorbett reduziert.

Probleme bei der elektrokatalytischen, reduktiven Dechlorierung von CKWs in unge-
teilten Elektrolysezellen sind sowohl die Oxidation von entstehendem Chlorid, was
zur Neubildung von chicrierten Verbindungen flhren kann, als auch die Gefahr der

anodischen Oxidation von CKWSs zu schwer abbaubaren oligomeren- oder polaren
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Verbindungen. Weiterhin muf® davon ausgegangen werden, dal im Wasser geldster
Sauerstoff katodisch reduziert wird, was die Effizienz (Stromausbeute) der Methode
verringert.
Die entscheidenden Vorteile der elekirokatalytischen, reduktiven Dechlorierung ge-
gentber dem Einsatz chemischer Redoxmittel fir praktische Anwendungen sind:
1. Die Steuerbarkeit des Systems, da auf wechselnde Verhéltnisse im
Grundwasserstrom reagiert werden kann.
2. Es werden keine Chemikalien in den Aquifer eingebracht.
3. Der an der Anode zwangslaufig erzeugte Sauerstoff kénnte in der
Praxis in einer nachgeschalteten biologischen Reinigungsstufe, z. B.

zum Benzolabbau, genutzt werden.
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3. Experimenteller Teil

3.1 Materialien

Katodenmaterialien und Katalysatorkontakte

Firma Merck: Eisenpulver (KorngroRe ~ 10 um); Pd auf v-AlO; (d < 100 ym; 5% Pd;
A ~ 400 m*/g); Pd auf Aktivkohle (d < 64 um: 10% Pd; A= 950 m?g); Lindlar-Kataly-
sator Pd auf CaCO; (5% Pd); Palladium(ll)-acetat; Rhodium(il)-acetat; Sigma-Aidrich
Chemie GmbH: K;PdCls (99%); Degussa AG: Pd auf Aktivkohlepulver, trocken
(0,5% Pd); Pd auf RuR-Pulver (E9201 XNN/D, 5%): EnViro-Gran der Firma enViro-
cell Umwelftechnik GmbH, Oberursel: gekémnter Elektrographit (d~3 mm); SGL

Carbon Group, SGL Technik GmbH Meitingen: Kohlenstoffasern, geblndelte
Strange von ca. 60000 Einzelfasern (KDK 8043)

Chlorierte Kohlenwasserstoffe
Sigma-Aldrich Chemie GmbH: y-Hexachlorcyclohexan (37%); Chlorbenzol (99,8%);
1,2-Dichlorbenzol (99%); 1,2,4-Trichlorbenzol (99+%); Trichlorethylen (99,5+%)

Weiterhin verwendete Materialien
2-Komponenten Epoxydharz (EPOXY CARBON der Firma World Precision instru-
ments Inc.; Sarasota, FL); SE 30, hochmolekulares Polydimethylsiloxan (PDMS, Ge-

neral Electric); Silikonschlauche, @inmen=1mMM, Gawgen=3 MM, Dinnen= 2,5 MM,
@Dawen=3 mMm  (Faust GmbH), THOMAFLUID®-Silikon-Hochtemperatur-Chemie-
schlguche "high-flexible”, Typ: THOMAPLAST®-High-Temperature (Additiv: Silicagel,
S5Ma%) @imen=1,0mMmM, Gaugen= 1,4 MM, Bipnen= 2 MM, Dausen=4 mm  (Reichelt
Chemietechnik GmbH & Co.); palladisierte PDMS-Membranen (5% Pd, ca. 0,5 mm);
porése Silikonkugeln, @ =~ 2,5 mm (Prof. Vorlop, Bundesforschungsanstalt fir Land-
wirtschaft, Braunschweig-Vélkerode); Wolframdraht (Feinrunddraht W/NSD;
@ =125 um); bezogen von Merck. Dibenzothiophen (>98%), Na,S0O; (98%); Na,S-
Hydrat (32-38%); Na,S0, (99,5%); NaBH, (> 96%). Bitterfelder Grundwasser (UFZ-
Pegel SafBit 17/97 [Teufe ~ 20 m]). Die verwendeten Lésungsmittel (Aceton, Benzol,
Xylol, Methanol, Ethanol, Pentan, Hexan), Sauren (HCI, HNOs) und Natronlauge
wiesen den Reinheitsgrad 'zur Analyse' auf. Die verwendeten technischen Gase und
Sondergase (Wasserstoff, Sauerstoff, Stickstoff, Argon, Helium) wurden von der
Linde AG bezogen und wiesen den Reinheitsgrad 5.0 auf.
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3.2 Analysenmethoden

3.21 Gaschromatographie (GC)

Kapillarséulen-GC/FID: Die gaschromatographischen Analysen erfolgten mit einem
Gaschromatographen GC-14B der Firma Shimadzu. Als Detektor wurde ein Flam-
menionisationsdetektor (FID) verwendet. Flr die Trennung der Verbindungen wurde
mit einer Kapillarsaule der Firma J & W Scientific (35 m x 0,25 mm; DB-1; 0,25 um
Filmdicke) und den folgenden GC-Konditionen gearbeitet: Saulenvordruck
p = 0,9 atm, Tragergasstrom (Helium), Split-Splitlos-Injektor (T =290°C) mit einem
Splitverhaltnis von 12:1. Die GC-Ofentemperatur verlief nach folgendem Tempera-
turprogramm: 3 min isotherm bei 40°C, mit 10 K/min auf 70°C, mit 35 K/min auf
255°C, 3 min isotherm. Die Detektortemperatur betrug 290°C.

Probennahme und Analyse mit SPME: Zur Konzentrationsbestimmung der Chlor-
benzole und des Benzols in waRrigen Lésungen mit Festphasenmikroextraktion
(SPME) wurden Fasern mit PDMS-Film (Dicke =7 pm) der Firma Supelco ver-
wendet. Zur Konditionierung wurden die Fasern vor ihrer ersten Verwendung ca. 8 h
bei einer Injektortemperatur von 280°C ausgeheizt. Die Extraktionszeit fur die
Lésungen betrug jeweils 5 min und erfolgte bei 25°C unter intensivem Ruhren der
walrigen Lésungen. Die Thermodesorption der Analyten aus der Polymerschicht der
Faser fand im GC-Injektor bei 290 °C statt und dauerte 3 min.

GC/FID mit gepackter Trennséaule: Zur Schnellanalyse hydrophober Verbindungen
in walriger Losung wurden eine kurze, mit TENAX TA (60/80 mesh) gefillte ge-
packte Saule (@Aue, =3 mm, Lange = 35 cm) und ein GC-14B (Shimadzu) verwen-
det. Der Tragergasstrom betrug 33 ml/min. Die Analysen wurden isotherm bei einer
Ofentemperatur von 160°C durchgefiihrt (290°C Injektortemperatur, 260°C Detektor-
temperatur). Dazu wurde jeweils 1 pl wakrige CKW-Ldsung auf die 'Tenaxséule' ge-

geben. Die Quantifizierung erfolgte durch externe Kalibrierung.

Gasanalysen mit GC/WLD: Zur Bestimmung von Wasserstoff, Sauerstoff und
Stickstoff wurde ein GC-14B (Shimadzu), ausgerlistet mit einem Warmeleitfahig-
keitsdetektor (WLD) verwendet. Die Wasserstoffanalyse in walkrigen Proben erfor-

derte eine besondere Vorgehensweise bei der Probenaufgabe. Das Wasser der

30



Probeldsungen durfte mdglichst nicht als Flissigkeit in die GC-Saule gelangen. Um
die 'Wasserverschleppung' aus dem Injektor zu verhindern, wurde das insgesamt
injizierte Probevolumen pro Insert auf maximal 60 pl begrenzt. Nach der ent-
sprechenden Anzahl von Einspritzungen muRte das Insert ausgebaut und die
feuchte Quarzglaswolle des Inserts gewechselt werden.

Als Trennsaule sowohl fur walrige als auch flr gasférmige Proben wurde eine mit
Molekularsieb (0,5 nm, KorngréRBe: 0,2mm bis 0,25mm) gepackte Saule
(Pauzen = 3 mm, Lange = 2 m) verwendet. Der Trégergasstrom, Argon fir H, bzw. He-
lium fUr N2 und O», betrug 30 ml/min, die Injektor- und die Ofentemperatur 50°C. Der
Heizdrahtstrom des WLD betrug 50 mA bei Verwendung von Argon als Tragergas
und 200 mA, wenn Helium als Tragergas verwendet wurde. Die WLD-Block-
heizungstemperatur betrug 50°C. Die Nachweisgrenze fur H, in Argon betrug
3,5 Vol%. Die Nachweisgrenze fur H, in waRriger Losung betrug ca. 2 mmol H./l H.O

(2,5% der H.-Sattigungskonzentration).

Headspace GC/FID/ECD: Die Routineanalytik von CKWs der Zu- und Ablauflésun-
gen des Reaktors der 'Mobilen Testeinheit' in Bitterfeld wurde mit einem GC-
HP 5890 der Firma Hewlett Packard in der Sektion Analytik im UFZ durchgefiuhrt. Es
wurde eine Kapillartrennsaule CP SIL 5 CB (25 m x 0,32 mm) mit einer Filmdicke
von 5 uym verwendet. Die Ofentemperatur verlief nach folgendem Programm: 3 min
isotherm bei 35°C, mit 10 K/min auf 200°C, 5 min isotherm, mit 30 K/min auf 260°C,
3,5 min isotherm. Weitere GC-Parameter wurden wie folgt eingestellt: 250°C
Injektortemperatur, 300°C Detektortemperatur, Probengefaltemperierung bei 50°C,
Probenventiltemperatur 80°C, Temperatur der Probentransferleitung 100°C. Zur
Probenbereitstellung wurden 20 ml Glasgefalie mit einem Headspacevolumen von
10 ml verwendet. Das analysierte Headspacevolumen betrug 1 ml. Zum Unter-
stutzen des Austreibens der organischen Substanzen aus der Wasserphase (Aus-

salzeffekt) wurden die Proben vor der Analyse mit 3 g Na,S0O, versetzt.

3.2.2 Gaschromatographie-Massenspektrometrie (GC-MS)

GC-14A gekoppelt mit MS-QP1100EX (Shimadzu):
Die Analysen wurden mit Hilfe einer gepackten Saule (@ =3 mm, Lénge =2 m,
SHIMADZU Kyoto, Japan), welche mit TENAX TA 60/80 mesh gefullt war, durchge-
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fuhrt. GC-Bedingungen: - die H.S-Analysen erfolgten isotherm bei 30°C Ofen- und
Injektortemperatur; - Kohlenwasserstoffanalysen wurden mit folgendem Temperatur-
programm durchgefthrt: 1 min bei 35°C, mit 10 K/min auf 265°C, 3 min bei 265°C,
Tragergas: 30 mi/min He, MS-Bedingungen: Temperatur der lonenquelle 250°C:
GC-MS-Interfacetemperatur 250°C; 70 eV El; Scanrate 1s™: m/z: 40 bis 200.

GC-17A gekoppelt mit MS QP5000 (Shimadzu):

Die GC-MS-Analysen von Lésungsmittelextrakten fanden unter Verwendung einer
Kapillarsaule der Firma J & W Scientific (30 m x 0,25 mm; DB-1: 0,25 ym Filmdicke)
mit 250°C Injektortemperatur und folgendem Temperaturprogramm statt: 1 min bei
40°C, mit 10 K/min auf 70°C, mit 15 K/min auf 255°C, 1 min bei 255°C. Die
Probenaufgabe erfolgte splitlos. Zur Probenaufbereitung wurden die walrigen
Versuchslésungen mit Hexan extrahiert. Die Quantifizierung der Substanzen erfolgte
mittels Xylol als internem Standard in den Extraktionsmitteln Toluol oder Pentan.
MS-Bedingungen: Interfacetemperatur 250°C; 70 eV El; Scanrate 0,2 s m/z: 20 bis
250, Solvent-cut bis 2 min.

HPLC-MS-Analytik:

Diese Untersuchungen fanden an einer HPLC-Aniage der Firma Thermoseparation
Products mit einem MS-SSQ 7000 der Firma Finnigan in der Sektion Analytik des
UFZ statt.

3.2.3 Argentometrische Chloridbestimmung

Die Chloridkonzentrationen der Versuchslosungen wurden gréRtenteils durch argen-
tometrische Titration bestimmt, mit einem automatischen Titriergerat der Firma
Schott, TitroLine alpha, und einer Silber-Silberchloridelektrode (Ag 6280) sowie
0,01 M Silbernitratidsung (Merck). Die untere Nachweisgrenze der Bestimmungs-
methode betragt 0,02 mg CI', der Blindwert des verwendeten destillierten Wassers
betrug 0,5 mg/l CI.

3.2.4 lonenchromatographie

Die ionenchromatographischen Chiorid- und Sulfatbestimmungen erfolgten an einem
DX-100 lon Chromatograph mit einer AS4A-SC Saule (4 mm) und selbstregenerie-
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rendem Suppresor der Firma DIONEX in der Sektion Sanierungsforschung des UFZ.
Die argentometrische und ionenchromatographische Chloridbestimmung lieferten

innerhalb der Fehlergrenzen beider Methoden (+ 1 %) Ubereinstimmende Werte.

3.2.5 AOX-Bestimmung

Die halogenierten Verbindungen in den zu untersuchenden, mit Salpetersaure an-
gesauerten (pH-Wert = 3) walrigen Proben wurden an Aktivkohle adsorbiert und
anschlieend im Sauerstoffstrom verbrannt. Die dabei entstehende Halogenwasser-
stoffséure wurde mikrocoulometrisch bestimmt. Die AOX-Bestimmungen fanden mit
einem ECS-1200 der Firma Euroglas statt und wurden in den Sektionen Analytik und

Hydrogeologie des UFZ durchgefiihrt.

3.2.6 BET-Oberflachenbestimmung

BET-Oberflachenbestimmungen wurden nach Trocknung der Proben bei 105°C mit
dem Gerat Gemini-2370 der Firma Micromeretics in der Sektion Hydrogeologie des
UFZ durchgefuhrt.

3.2.7 Rontgenfluoreszenzspektroskopie

Die Réntgenfluoreszenzmessungen zur Bestimmung von Palladiumgehalten unter-
schiedlicher Pd-Tragersysteme wurden mit einem SRS-3000 der Firma Siemens bei
folgenden Analysenparametern in der Sektion Analytik des UFZ durchgefuhrt: Tube
Voltage: 48 kV; Tube Current: 0,02 mA, Lifetime: 100 s; Luftatmosphare.

Probenvorbereitung zur Pd-Bestimmung in palladisietem Silikonschlauch: Um die
zur Messung des Pd-Gehaltes eines palladisierten Silikonschlauches nétigen Pro-
bepellets pressen zu kénnen, muBte der Silikonschlauch pulverisiert werden. Dazu
wurde der Schlauch mit flissigem Stickstoff versprodet und in kaltem Zustand mittels

Handmdrser und Kugelmuhle zu Partikeln mit d ~ 0,5 mm zerkleinert.
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3.2.9 TOC-Bestimmung

TOC-Messungen erfolgten mit dem Gerat Hydoc der Firma Heraeus Instruments
(Hanau) und fanden in den Sektionen Analytik und Hydrogeologie des UFZ statt.
3.2.10 UV-VIS-Spektroskopie

Die spektroskopischen Analysen zur Ermittlung der Fe(SCN)s-Konzentrationen einer
Tracerlésung wurden mit einem UV-VIS-Spektrometer Cary 3 der Firma Varian
mittels Auswertung der UV-Absorption bei A =460 nm und A =700 nm in 10 mm
Glaskuvetten durchgefuhrt.

3.2.11 Unterstiitzte Losungsmittelextraktion

Die 'Accelerated Solvent Extraction' fand mehrstufig an einem Gerat (ASE 200) der
Firma DIONEX mit Methanol als Extraktionsmittel bei 120 bar, 150 °C und 60 min

Extraktionszeit mit anschlieRender Extraktvereinigung statt.

3.3 Herstellung von Katoden und Katalysatormaterialien

3.3.1 Herstellung beschichteter EPOXY CARBON-Elektroden

Das Gerlst der verwendeten Elek-

el leitendes e .
Eooxidhary Kamalvsatomschicht
s

troden bestand aus einem Glas- Wi

rohr und einer Glasplatte. Ein im Giassiate 22, 15 mm)

Glasrohr eingeschmolzener Wolf-
Abbildung 3.1:

ramdraht wurde auf der Glasplatte Skizze der Pd-Kontakt-beschichteten Katoden

mit ca. 0,5cm’ eines elektrisch

leitenden 2-Komponenten-Epoxydharzes der Firma World Precision Instruments Inc.
(Sarasota, FL) vergossen. Vor dem Ausharten des Epoxydharzes fand eine
Beschichtung mit je 33 mg Palladiumkontakt statt. Das Ausharten des Epoxydharzes
erfolgte bei 120°C im Trockenschrank (ca. 3 h). Verwendete Palladiumkontakte
waren folgende: 5% Pd auf RuB-Pulver; 5% Pd auf y-AlLOs; 10% Pd auf Aktivkohle
und 5% Pd auf CaCOj; [Lindlar-Typ].



3.3.2 Herstellung von Kohlenstoffaserelektroden

Die verwendeten Kohlenstoffasern (KDK 8043; SGL Carbon Group, SGL Technik
GmbH Meitingen) bestanden aus Strangen (& ~ 10 mm) von ca. 60000 gebindelten
Einzelfasern. Die BET-Oberflache dieser Faserstrange betrug 0,21 mzlg. Um Kohle-
faserblindel als Elektroden nutzen zu konnen, wurden definierte Faserlangen an
einem Ende mit Wolframdraht (Feinrunddraht W/NSD; & =125 um) zusammen-
gefalkt. Dieser Draht diente als elektrische Verbindung zwischen Stromver-
sorgungsgerat und Kohlefaser. Er wurde durch ein Glasrohr gefilthrt und im unteren
Bereich mit diesem verschmolzen. Damit konnte die Wasserelekirolyse am Wolfram-

draht verhindert und die Elektrode sicher im VersuchsgefaR positioniert werden.

3.3.3 Palladisierung von Kohlenstoffasern und Elektrographit

Die Palladisierung der Kohlenstoffasern und des Elektrographits erfolgte in einer
wélrigen Losung aus 0,1 M Na;SO, deionisiertem Wasser und K;PdCls (99%;
Aldrich Chem. Co., Milwaukee). Das K,PdCls (resultierender Pd-Gehalt 5 Ma% der
Faser) wurde elektrolytisch (5V, lp=3 mA; Platinanode) am zu palladisierenden
Material katodisch reduziert und als Pd an dessen Oberflache abgeschieden. Die
K:PdCls-Losung wechselte im Verlauf der elektrochemischen Palladisierung ihre
Farbe von orange-rot zu gelb. Gleichzeitig stieg die Stromstarke im Elektrolyten mit

zunehmender Palladisierungsdauer (ca. 85 min) von 3 mA auf 6,5 mA an.

3.3.4 Palladisierung von Eisenpartikeln

Zunachst wurde die Oxidschicht der zu palladisierenden Eisenpartikel (Korn-
gréfe ~ 10 pm) durch eine Wasche mit 10%iger HCI entfernt und das Eisen an-
schlieBend in destillietem Wasser chioridfrei gewaschen. Die Palladisierung des
Eisens erfolgte in einer wafkrigen Lésung aus deionisiertem Wasser und K;PdCls
(99%; Aldrich Chem. Co., Milwaukee). Das Palladium konnte so unter Ausnutzung
der Spannungsreihe elektrolytisch gemaR Pd* +2 Fe® - Pd® +2 Fe* auf der
Eisenoberflache abgeschieden werden. Die K;PdCls-Lésung zeigte eine orange-rote
Farbe und entfarbte sich wahrend des Palladisierungsvorgangs nach schwach

gelblich. Die Suspension wurde wahrend der Palladisierungsprozedur intensiv
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durchmischt. Um zu sichern, daR der entstandene Pd-Eisen-Kontakt chloridfrei ist,
folgte eine Spulung mit destillietem Wasser und Methanol. Der Pd/Fe-Kontakt
wurde zentrifugiert, vakuumgetrocknet und unter N,-Atmosphare aufbewahrt. Der

entstandene Katalysator enthielt 0,5 Ma% Palladium.

3.3.5 Herstellung von palladisierten Polydimethylsiloxan-Membranen

Die verwendeten palladisierten PDMS-Membranen (5% Pd) wurden von Herrn Dr. D.
Fritsch (GKSS, Geesthacht) angefertigt und fr Laboruntersuchungen zur Verfugung
gestellt.

Zur Herstellung dieser Membranen wurden Dehesive 930 mit dem dazugehdrigen
Vernetzer (Wacker Chemie) und Palladiumacetat verwendet. Das Dehesive wurde
im Vakuum von Toluol befreit und in Tetrahydrofuran gelést. Diese Lésung wurde
unter Rahren mit kalt geléstem Palladiumacetat vermischt. Im AnschiuR daran er-
folgte die Zugabe des Vernetzers, wonach noch maximal 0,5 h gerUhrt wurde. Die-
ses Gemisch ist dann auf ebenen Glasplatten zu einer dinnen Schicht (ca.
0,75 mm) ausgezogen worden, wobei das Silikon 15 min bei 90°C vernetzte. Nach
dem vollsténdigen Abdampfen der Lésungsmittel konnte die polymerisierte Silikon-
schicht von den Glasplatten abgezogen und das eingeschiossene Palladiumacetat

mit Natriumborhydrid (NaBH,) zu Pd® reduziert werden.

3.3.6 Palladisierung von Silikonschlduchen

Es wurden handelsubliche Silikonschiguche der Fa. Faust GmbH und gaspermeable
THOMAFLUID®-Silikon-Chemieschlduche (THOMAPLAST®) der Fa. Reichelt Che-
mietechnik GmbH & Co. mittels Palladiumacetat (Pd(ac),) palladisiert.

Vor dem Palladisierungsvorgang wurden die Schlauche mit Methanol gewaschen.
Nachdem sie im Vakuum getrocknet worden waren, fand eine Quellung des Silikons
mittels Tetrahydrofuran (THF) statt. Parallel dazu wurde je nach angestrebtem
Palladisierungsgrad (1 Ma% bzw. 5 Ma% Pd) die entsprechende Menge Pd(ac).
abgewogen und in THF gelost. Nach 2 h Quellung der Schlauche wurden das Uber-
stehende THF dekantiert und die Silikonschlduche mit der Pd(ac),-Lésung in
Kontakt gebracht. Um eine moglichst homogene Palladiumverteilung in den

Schlduchen zu erreichen, wurden diese mittels einer Spritze auch an ihrer
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Innenflache mit Pd(ac),-Lésung benetzt. Wahrend des anschlieRenden Abdampfens
des THF (ca. 2h bei 70°C) wurde das GefalRl geschittelt. Danach wurden die
Schlduche zur Entfernung von oberflachig anhaftendem Pd intensiv mit Methanol
und destillietem Wasser gewaschen. Die Methanolwésche erfolgte solange, bis
keine Orangefarbung des Methanols durch geléstes Pd{ac), mehr sichtbar war.
Nach der anschlieRenden Trocknung der Schlduche erfolgte die Reduzierung des
Pd* zu Pd mit in Methanol bzw. in Methanol und THF geléstem Natriumborhydrid
(NaBH,) im UberschuR. Dazu wurden die Schléuche auBen und innen mit dieser
Loésung gespult. Der Zusatz von THF zum Methanol liel? den Schlauch wieder soweit
quellen, daR das Reduktionsmittel (NaBH,) das gesamte im Silikon eingebettete Pd™
erreichen konnte. Damit war jedoch auch die Gefahr der Ruckldsung von Pd(ll)-
acetat aus der Silikonmatrix verbunden. Wahrend der Pd-Reduktion verfarbten sich
die Schlduche von braun (Pd*) zu schwarz (Pd®), was als Indiz fur die Pd-
Reduktion gewertet wurde. Nach der vollstadndigen Pd-Reduktion erfolgte wieder
eine intensive Wasche der Schlduche mit Methanol und destillietem Wasser. Die

Schlauche wurden in Hx-Atmosphére aufbewahrt.

3.3.7 Hydrophobierung von Katalysatormaterialien mit SE 30

SE 30 ist ein hochviskoses (9,5 x 10° S), hochmolekulares (1 - 2,5 x 10° g/mol) Sili-
konmaterial mit einer Dichte von ca. 1,1 g/lem®. Es wird als Filmmaterial fir GC-
Saulen von der Firma General Electric hergestellt.

SE 30-Beschichtung von Pd/Al:Os-Kontakt: Die Filmdicken wurde unter Beriicksichti-
gung der Einwaagen des Pd-Kontaktes und des SE 30 sowie der geometrischen
Al,Os-KorngréRenverteilung berechnet und betrugen ca. 50 ym bzw. ca. 150 um. For
die Beschichtung wurde das SE 30 in Hexan gelést und mit dem Pd/Al;Os vermischt.
AnschlieRend wurde das Hexan mittels Vakuum-Rotationsverdampfer bei 50°C
abgezogen, wodurch das zurlickbleibende SE 30 an den palladisierten AlQOs-
Partikeln anhaftete und die hydrophobe Beschichtung ausbildete.

SE 30-Beschichtungen von PDMS-Membranen: Es wurden PDMS-Membranen zur
Verwendung im Labormembranreaktor mit einem ca. 200 um (berechnet) dicken Sili-
konfilm beschichtet. Die praktisch erzielte Schichtdicke fiel jedoch dunner aus, da

die Membran zur Beschichtung in einer Petrischale vollstandig mit geléstem SE 30
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bedeckt wurde und nach dem Abdampfen des Hexans ein Teil des SE 30 in der
Petrischale zurlckblieb. Dennoch konnte eine zwar unspezifisch dicke, jedoch

flachendeckende Beschichtung der Membran mit SE 30 erreicht werden.

3.3.8 Rhodiumimpréagnierung von Silikonkdrpern

Die Silikonkérper wurden von Herm Prof. Vorlop (Bundesforschungsanstalt fir
Landwirtschaft, Braunschweig-Volkerode) zur Verfigung gestellt. Es handelte sich
dabei um hochpordse, nahezu kugelférmige Silikonpartikel (@ ~ 2,5 mm).

Vor der Impragnierung (5 Ma% Rh) wurden die Partikel intensiv mit THF gewaschen.
Das THF ist danach im Vakuum abgezogen worden, wobei die Silikonpartikel nach
der vollstandigen THF-Abscheidung in einem Kolben mit Silikonseptum bei
Unterdruck verblieben. Das bendétigte Rhodium(ll)-acetat wurde in THF gelost
(tarkisfarbene Lésung) und mittels einer Spritze durch das Septum des Kolbens auf
die Silikonkérper gegeben. Daraufhin wurde der Kolben bellftet, wobei das geléste
Rh(ll)-acetat in die offene Porositat der Silikonpartikel eindrang. AnschlieBend
wurde das THF mittels Vakuumverdampfer bei 70°C abgezogen. Die l6sungsmittel-
freien, trockenen Silikonkdrper wurden daraufhin solange mit Methanol gewaschen,
bis keine Turkisfarbung des Methanols mehr erkennbar war. Danach folgte die Re-
duktion des Rh(ll)-acetats mit methanolischem Natriumborhydrid im UberschuR,
wobei sich die Silikonktgelchen von turkis zu schwarz verfarbten. AbschlieRend
wurden die Silikonkorper zuerst mit Methano! und dann mit destilliertem Wasser ge-

waschen und danach getrocknet.

3.4 Versuche zur reduktiven Dechlorierung von CKWs in Batchversuchen

Die in dieser Arbeit durchgefiihrten Dechlorierungsuntersuchungen fanden zu einem
groRen Teil in Batchversuchen statt. Dabei wurde die reduktive Dechlorierung von
CKWs (HCH, TCE, MCB, DCB und TCB) an verschiedenen Agenzien wie Fe® und
unterschiedlichen getragerten Katalysatoren untersucht. Die prinzipielle Durch-

fuhrung dieser Batchexperimente wird im folgenden dargestellt.
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3.4.1 Allgemeiner Versuchsaufbau

Als VersuchsgefaRe wurden dickwandige, mit DIN-Gewinden versehene Glas-
flaschen (Schott Glaswerke Mainz) von 120 ml, 320 ml, 635 ml, 1160 ml und 2350 mi
GefaRvolumen verwendet. Diese Flaschen waren mit chemisch und thermisch be-
standigen SchraubverschiuRkappen und PTFE-beschichteten Septen verschlossen.
Durch Offnungen in den Kappen war die Zugabe von Agenzien und die Probenahme
von Versuchslésung mittels Spritzen durch die Septen méglich. Fir Untersuchungen
mit langerer Versuchsdauer wurden zwei Ubereinanderliegende Septen verwendet.
Damit war auch nach vermehrter Perforation der Septen durch haufige Probenahme
die Dichtheit der Apparatur gegeben. Als Versuchslésungen wurde deionisiertes
oder destilliertes Wasser bzw. fur elektrochemische Experimente eine Losung aus
destilliertem Wasser und 300 mg/| S0.* (Na,S0,) verwendet. Der zur reduktiven
Dechlorierung der CKWs nétige Wasserstoff wurde durch verschiedene Methoden
bereitgestellt. Fir eisenfreie Systeme wurde der Wasserstoff entweder einer
externen H.-Quelle entnommen oder elektrochemisch erzeugt. Die Bereitstellung
von 'externem' Wasserstoff geschah durch H,-Sattigung der Versuchslésungen vor
der CKW-Zugabe. Bei elekirochemischer Wasserstofferzeugung wurden entweder
zwei Platinelektroden (A ~ 1 cm?), oder, bei Versuchen zur elektrokatalytischen Re-
duktion, eine Pt-Anode und als Katode das jeweilige elekirisch leitende Katalysator-
tragermaterial verwendet. Die Ausgangskonzentrationen der CKWs wurden durch
Zudosierung methanolischer oder ethanclischer Stammilésungen, die z.T. chlorfreie
innere Standards (Tetralin, Mesitylen) enthielten, mit Mikroliterspritzen eingestellt.
Die Lésungen wurden mit Magnetrihrwerken (IKAMAG RCT basic der Firma IKA
Labortechnik GmbH) und glasummantelten Magnetrithrstdben intensiv gerihrt.
Arbeitselektroden, pH-Elektroden und andere spezielle Vorrichtungen wurden in
Perforationen der Septen fixiert.

Die CKW-Konzentrationen wurden entweder mit Losungs-SPME und Kapillarsaulen-
GCI/FID oder durch Direkteinspritzung der waRkrigen Losungen und GC/FID-Analyse
mit einer gepackten TENAX-Saule analysiert. Die Chloridkonzentrationen der Ver-
suchslésungen wurden mittels argentometrischer Titration und lonenchromatogra-

phie bestimmt.
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In Batchansatzen wurden Untersuchungen zur reduktiven Dechlorierung an
Fe®-Pulver und folgenden Katalysatoren durchgefiihrt: Pd/Eisenpulver, Pd/Aktiv-
kohlepellets, Pd/Al,Os, in Silikonschlauch eingeschiossenes Pd/ALO; mit SE 30
beschichtetes Pd/Al.Os, palladisierte Silikonkérper unterschiedlicher Geometrie ein-
schlielllich palladisierter PDMS-Membranen, mit Rhodium impragnierte Silikon-

kérper.

Bei Dechlorierungsversuchen an Palladiumkontakten sind den Versuchsiésungen in
einigen Fallen Schwefelverbindungen zur Verminderung der katalytischen Aktivitat
des Palladiums zugesetzt worden (Dibenzothiophen [C::HsS] als organische

Schwefelverbindung und die Schwefelsalze Natriumsulfit und Natriumsuifid).

3.4.2 Batchversuche an palladisierten Membranen

Der apparative Aufbau der Batchversuche (siehe
Kapitel 3.4.1) wurde fur einzelne Untersuchungen =
mit palladisieten PDMS-Membranen um eine
Variante zur externen Wasserstoffbereitstellung

erganzt. Dazu wurde eine hydrostatische H,-Dosier-

vorrichtung am Versuchsgefal installiert, mit deren

Hilfe die Versuchslésung Uber léngere Zeit mit

08 Ll b B

einem konstanten H.-Druck (p <40 mbar) beauf-

schlagt werden konnte. Um eine mechanische Be-

schadigung der Silikonmembranen durch die Ma-

gnetruhrstédbe zu vermeiden, wurden die Mem-
branen mittels einer speziellen Halterung aus Glas
in der Mitte der Losung fixiert (siehe Abbildung. 3.2).

e,
Abbildung 3.2:
Versuchsapparatur zur MCB-
Reduktion an Pd/Membran-

Katalysatoren
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3.4.3 Untersuchungen zur anodischen Oxidation von Sulfid

In dem Versuch zur anodischen Oxidation von Sulfid befand

S B
sich die Anode am Boden eines Reagenzglases und wurde T —
durch Zentrifugieren einer walkrigen Pd/Fe-Suspension mit ? -
einer Pd/Fe-Schicht bedeckt. Der obere, im Lésungsbereich Dt“\_\

befindliche Teil der Anode war mit Glas isoliert (siehe
Abbildung 3.3). Die Oxidationsuntersuchung fand mit Platin-
drahtelektroden bei einer Zellspannung von 30 V und Strom-

stérken zwischen 0,2 und 2 mA statt. Die Bestimmung des

Sulfatgehaltes der Elektrolytiésung erfolgte ionenchromato-

graphisch. Abbildung 3.3:
Apparatur zur elektro-
chemischen Oxidation von S©
an Pd/Fe-Oberflachen

3.4.4 Dechlorierungsuntersuchungen mit palladisierten Silikonschlduchen

Zur Erganzung des Batchversuchsaufbaus wurde

bei einigen der durchgefihrten Untersuchungen "=
mit Schlauchmaterialien die Art der H,-Bereit- N\ epsaidin
stellung variiert. Dazu wurden die Schlauche Uber
Edelstahlkapillaren mit einer externen Wasser-
stoffquelle verbunden und mit einem geringen

Wasserstoffstrom (<0,51/h) permanent gespdit.

1 5\\\_%_

Zusatzlich war es madglich, durch Schlielen eines & \\ : i

Absperrhahns am Schlauchausgang den Gasflu % { O

zu unterbrechen, so dal ein permanenter Hz-Druck g P ,,

von ca. 1300 mbar im Schlauch auftrat (siehe gfig : i

Abbildung 3.4). B Mg e &
Abbildung 3.4:

Versuchsaufbau zur MCB-Reduktion

an palladisierten Silikonschlduchen

41



3.4.5 Versuche zur elektrokatalytischen Dechlorierung von CKWs

For die Untersuchungen zur elektrokataly-
tischen Dechlorierung wurden dickwandige
Glasflaschen mit DIN-Gewinden (Schott Glas- o o

werke Mainz) und Volumina von 120 ml bzw.

320 ml mit einem zusatzlichen Flansch aus-
Kohienstoff-

gestattet. Dieser Flansch, der als Anodenraum faserkatode /

genutzt wurde, war durch eine Frittenplatte
(G 3) von der Glasflasche abgetrennt, wodurch

eine geteilte Elekirolysezelle entstand und die s
N, PtAnode

ungehinderte Vermischung von Anolyt und " Glasfritte

Katolyt unterbunden wurde. Als Elektrolyt  appiigung 35

wurden entweder eine Losung aus 300 mg/l  Laboranordnung zur Elektrokatalyse
S04 als Na,S0, in deionisiertem Wasser oder ~ (Kohlenstoffaser als Katode)
Bitterfelder Grundwasser des Pegels SafBit 17/97 (Teufe = 20 m) verwendet. Die
Elektrolyse erfolgte bei einer Zellspannung von 5V, womit sich ein Elektrolysestrom
von lo= 1 mA zwischen einer Platinanode (1 cm?) und einer palladisierten Katode
einstellte.

Als Katoden zur elektrokatalytischen Dechlorierung von TCE, HCH, MCB, DCB und
TCB wurden palladiumfreie und palladisierte Kohlenstoffasern sowie EPOXY
CARBON-Elektroden mit Beschichtungen aus Pd/Al,Os, Pd/CaCOs, Pd/RuR-Pulver
und Pd/Aktivkohle verwendet.

3.5 Versuche zur reduktiven Dechlorierung im Labormembranreaktor

Zur Durchfiihrung dieser Versuche wurde eine 'geruhrte Druckfilterzelle' der Firma
Berghof (Berghof Labor- und Automatisierungstechnik, Eningen) zum Labormem-
branreaktor (im folgenden mit LMR bezeichnet) modifiziert. Dieser LMR ermdéglichte,
ebenso wie die oben beschriebenen Schlauchmembranreaktoren, eine réumliche
Trennung von Wasserphase und Wasserstoffbereitstellung. Dabei wurden dinne,
kreisrunde palladisiete PDMS-Membranen' (5 Ma% Pd, @ = 75,8 mm) auf Poly-

acrylnitril als Stitzpolymer auf einer pordsen Teflonplatte am Boden des LMR ein-

" Diese Membranen wurden von Herm Dr. D. Fritsch (GKSS) bereitgestellt (siehe Kapitel ).
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gebaut. Mit zwei Spannschrauben Ay

wurde ein Glaszylinder zwischen

A\ Zutauf

Prebenabime

dem Deckel und dem Boden des

LMR verschraubt. Dabei dichtete

dieser Glaszylinder die Mem-

branen samt Stltzplatte mittels

Ablauf

Dichtringen gegen den Reaktorbo-
den (Polyvinyldifluorid) ab. Was-
serstoff wurde am Reaktorboden

unter der Membran eingespeist.

Uber eine Glasburette wurde der

Wasserstoffverbrauch gemessen.

Die Zelle wurde mit einen Magnet-
rihrstab  (Teflon) gertthrt. Im
Deckel des LMR war neben Sub- Abbildung 3.6: Darstellung des Labormembranreaktors
stratein- und -auslaufstutzen und

einer Probenahmestelle eine pH-Elektrode montiert. Das Fassungsvermégen des
LMR betrug 430 ml. Die palladisierten Membranschichten waren 7 um dick und
wogen 35mg, entsprechend 1,75mg Pd. Die MCB-Konzentration der Ver-
suchslésungen wurde in allen Versuchen durch direkte GC-Analyse auf einer
gepackten Sdule (siehe Kapitel 3.2.1) bestimmt.

3.6 Reduktive Dechlorierung von MCB an palladisierten Silikonschlduchen

in der Gasphase

Die Untersuchungen zur reduktiven Dechlorierung von MCB in der Gasphase erfolg-
ten im Batchregime in Wasserstoff- bzw. Heliumatmosphére.

Der apparative Aufbau ist mit dem in Kapitel 3.4.1 beschriebenen nahezu identisch.
Zusatzlich zu diesem wurden palladisierte Schlduche (Uber eine Probenschleuse,
Léange~10cm, di=1,5mm) und ein mit 0,1 molarer Natronlauge oder NaOH-
Platzchen zum 'Einfangen’ der entstehenden gasformigen HCI gefiilites Becherglas
im Reaktor plaziert. Zur intensiven Mischung der Gasphase (2350 ml) wurde ein

prismatischer (A) Magnetruhrstab verwendet. Die so bestiickte Glasflasche war auf
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einem Magnetrihrwerk (IKAMAG RCT basic der Firma IKA Labortechnik GmbH)
montiert. Diese Apparatur wurde fur Versuche mit flissiger 0,1 M NaOH auf einem
Schutteltisch (Horizontalschiittler HS 250 basic der Firma IKA Labortechnik GmbH)
befestigt, wodurch die HCI-Absorption zusatzlich beschleunigt werden solite. 30 pl
MCB wurden mit einer Mikroliterspritze so in die Versuchsgefale eingespritzt, dai
sie sich mit einer méglichst groen Filmflache an der GefaRinnenwand verteilten.
Danach wurde die vollsténdige Verdampfung des MCBs in die Gasphase des
Versuchsgefalles abgewartet. Der zur Dechlorierung noétige Wasserstoff war bei den
meisten Untersuchungen in der Gasphase der Versuchsanordnung im Uberschuf
vorhanden. In einem Fall (Versuch mit zyklischer MCB-Zugabe) wurde der
Wasserstoff mittels Diffusion durch den Silikonschlauch nachtraglich zudosiert
(Apparatur: siehe Kap. 3.4.4).

Bevor der palladisierte Schlauch (0,5 m oder 1 m lang) durch das verschlieRbare
Glasrohr ins GefaRR gegeben wurde, wurde die Ausgangskonzentration an MCB be-
stimmt. Der mit der Schlauchzugabe verbundene Lufteintrag ins Reaktionsgefal war
gering (<1 Vol%).

Zur Bestimmung der MCB-Konzentrationsverlaufe wurden 25 ul-Gasproben ent-
nommen und ebenso wie walrige Proben gaschromatographisch an einer ge-
packten Trennsdule analysiert. Zur Ermittlung der Chloridkonzentration im Ver-
suchssystem wurde nach AbschluR der Dechlorierungen ein definiertes Volumen
destilliertes Wasser in das noch verschlossene ReaktionsgefaR gespritzt. Mit

diesem Wasser wurden ebenfalls die verwendeten Silikonschlauche gespuilt.

3.7 Permeationsuntersuchungen an Silikonschlduchen

Mit diesen Experimenten wurde die Permeation durch Silikonschlduche zum einen
von gasférmigem H; in eine Argonphase bzw. in destilliertes Wasser und zum
anderen von in destilliertem Wasser geldstem H, durch den Schlauch in destilliertes
Wasser untersucht. Dabei wurde der Wasserstoff entweder direki durch die Sili-
konschlauche geleitet oder in Hx-gesattigtem destilliertem Wasser mit einer Kolben-
pumpe (Ismatec MCP) durch die Silikonschlauche gepumpt.

Der apparative Aufbau fir die Permeationsuntersuchungen glich dem in Kap. 3.4.1

beschriebenen. Dazu verwendet wurden jeweils 20 cm Silikonschlauch mit einer
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Wandstérke von 0,2 mm und einem Aulendurchmesser von 1,4 mm (Fa. Reichelt
GmbH). Als Versuchsgefale dienten SchraubverschluRflaschen mit einem Volumen
von 127 ml. Wahrend der Untersuchungen wurden die Probenvolumina mit modifi-
zierten Magnetrihrstaben (VergréRerung der Angriffsflachen des Rihrers) durch-
mischt. Bei den Experimenten zur Permeation von H, durch den Silikonschiauch in
destilliertes Wasser wurde durch Variation der Ruhrbedingungen bzw. durch Ver-
wendung anderer Mischmethoden (Vibration der Versuchsapparatur, Kombination
von Ultraschall und Rihren) der EinfluR des laminaren Grenzfilmes auf die
Permeationsgeschwindigkeit untersucht.

Die Wasserstoffanalytik wurde mit GC/WLD und Argon als Tragergas durchgefihrt.
Dabei wurden sowohl gasférmige als auch wéaRrige Proben mit kaltem Injektor und

bei 30°C GC-Ofentemperatur analysiert.

3.8 Laboruntersuchungen im Reaktor der 'Mobilen Testeinheit'

Zur Ubertragung der Ergebnisse der durchgefuhrten Laboruntersuchungen zur re-
duktiven Dechlorierung von CKWs (vor allem von MCB) auf Feldbedingungen mit
originalem Grundwasser wurde ein Reakior am Versuchsstandort in Bitterfeld
betrieben. Um diesen Reaktor zu testen, wurden im Vorfeld einige Laborunter-
suchungen durchgefihrt. Der dazu verwendete apparative Aufbau war mit dem fir
den Feldversuch geplanten identisch.

Als Ausgangsbasis fur den Reaktor diente eine Rundzelle des Elektrolysesystems
der Modulreihe ER der Firma enViro-cell Umwelttechnik GmbH (Oberursel). Der
Reaktor (vergleiche Abbildung 3.7) ist als DurchfluRreaktor ausgelegt, wobei die
Versuchslésung bzw. im Feldtest das Grundwasser den Anoden- und Katodenraum
nacheinander passiert. Anoden- und Katodenraum sind durch ein Diaphragma aus
geschaumtem, elektrisch und hydraulisch durchlassigem PE getrennt. Das Grund-
wasser durchstrémt den Anodenraum vertikal von unten nach oben, wobei zwischen
der Anode (RuO; auf Ti) und der Katode ein StromfluR und Wasserelektrolyse statt-
finden. Um die gewlinschte Durchstrémung des Reaktors sicherzustellen, wurde das
Diaphragma in seiner oberen Halfte durch eine Teflonumwicklung abgedichtet. Das
Wasser wird wahrend der Anodenraumpassage mit Sauerstoff angereichert. Um den

Anteil an parasitarem StromfluR infolge Reduktion von Sauerstoff im Katodenraum
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gering zu halten, ist zwischen Anoden- und Katodenraum eine Entgasungsvor-
richtung eingebaut, die gasférmigen Sauerstoff ableitet. Dadurch gelangt nur ge-
Iéster Sauerstoff in den Katodenraum. Der Katodenraum wird ebenfalls vertikal von
unten nach oben durchstrémt. Die dreidimensionale Katode besteht aus einem Edel-
stahistab, umgeben von einem Schittbett aus Elektrographit (mittlere KorngréRe ca.
3 mm). Die Katode dient vorrangig der Wasserstofferzeugung. Die Elektrographit-
schittung fllt ca. %» des Katodenraumes aus. Auf der Katode lagert als Trenn-
schicht eine ca. 3 cm starke Schicht aus Glaskugeln. Im oberen Drittel des Katoden-
raumes befindet sich eine Schuttung von 700 g palladisierter Aktivkohle (0,5 Ma%
Pd, Degussa AG). An diesem Palladiumkontakt (3,5 g Pd) wird der aus dem
Katodenraum gasférmig und gel6st aufsteigende, elektrolytisch erzeugte Wasser-

stoff zur reduktiven Dechlorierung verwendet.

gereinigtes Grumcwasser mit
H.Emgasung
A

| Sl

\
Probenshme
{Anoly)

05% Pdauf
Aktiviohle
Ancde
RuC, 2t T

Katode
(Seerograchiy

Diaghragma aus PE
kortaminienes
Grundwasser ) of

Abbildung 3.7: Elekirokatalytischer Reaktor zur reduktiven Dechlorierung von Chlorbenzol

Als Vorratsgefall fur die Versuchsiésungen (MCB in destillietem Wasser) wurde
eine Glasflasche (2500 ml) mit SchraubverschluRkappe und PTFE-beschichtetem
Septum verwendet. Der Reaktor war zu Versuchsbeginn jeweils vollstandig mit einer
Lésung von 300 mg/l SO (Na,SQ,) in destilliertem Wasser gefillt. Mit einer
Schlauchpumpe wurde die MCB-Ldsung des Vorratsgefales in den Reaktor und die
Versuchsiosung damit im Kreislauf gepumpt (2 I/h). Im Septum der Schraubver-

schluRkappe waren eine pH-Elekirode und ein MeRfUhler zur Bestimmung der
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elektrischen Leitfahigkeit der Versuchsldsungen installiert. Die Gleichspannung
(5 V) zur Wasserelektrolyse wurde von einem Labornetzgerat EA-PS 7032-100 der
Firma EA-Elektro-Automatik (Viersen) bereitgestellt. Wahrend der Versuche wurden
die Chlorid- und Sulfatkonzentrationen der Versuchslésungen im Abstand von
ca. 8 h durch Chloridtitration und lonenchromatographie analysiert. Die MCB-, TCE-

und Benzolbestimmung erfolgte durch GC-Analyse auf einer gepackten Trennsaule.

47



4 Ergebnisse und Diskussion

41 Reduktive Dechlorierung von CKWs an Fe'® und Pd-Kontakten
4.1.1 Fe' als Dechlorierungsagens

Von mehreren Autoren (z. B. GILLHAM und O HANNESIN (1994)) ist beschrieben, daf
metallisches Eisen in der Lage ist, aliphatische CKWSs zu dechlorieren. Angaben zur
erfolgreichen reduktiven Dechlorierung von aromatischen CKWs an undotiertem
Fe® wurden dagegen nicht gefunden. Zum Nachvollziehen der beschriebenen
Untersuchungen fanden Experimente zur Dechlorierung von chlorierten Benzolen
(MCB, DCB, TCB) und HCH als Vertreter der aliphatischen CKWs an Eisenpulver
mit einer Korngrofie von etwa 10 um in Batchversuchen statt. Um eine weitgehend
oxidfreie Eisenoberflache zu schaffen, wurde das Eisenpulver unmittelbar vor Ver-
suchsbeginn mit 10%iger HCI gewaschen und anschlieRend durch Spilung mit
destilliertem Wasser von Chlorid befreit. Abbildung 4.1 zeigt die Konzentrations-
verlaufe der untersuchten CKWSs. Das Ergebnis bestatigt den in der Literatur be-

schriebenen Erkenntnisstand.
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Abbildung 4.1: Reduktive Dechlorierung von MCB, DCB, TCB und HCH an Eisenpulver
(o nca = 150 ppm; €q, pca= 46 ppm; Gy rce = 15 ppm; € new = 11,8 ppm;
Viesung = 117 mi; mge = 415 mg)

Wéahrend der Versuchsdauer von 14 h wurden die CKW-Konzentrationen mittels

SPME und GC/FID analysiert. Die Konzentrationen der drei Chlorbenzole blieben
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Uber den gesamten Versuchsverlauf konstant. Neben der Passivitat des Systems im
Hinblick auf die Dechlorierung aromatischer CKWs konnte mit der Konzentrations-
konstanz der als mittelfliichtig geltenden Substanzen (Henry-Koeffizient fur MCB ca.
0,35 kPa* m°/mol bei 25°C) die Dichtheit des Systems und die Reproduzierbarkeit
der Analysenergebnisse nachgewiesen werden. Die HCH-Konzentration verringerte
sich innerhalb der ersten 3 h mit einer Halbwertszeit von 1. ~ 87 min. Nach ca. 8 h
Versuchsdauer war HCH nicht mehr in der Versuchslésung nachweisbar. Die
Titration der Versuchslésung nach 14 h Reaktionszeit ergab bezogen auf HCH
100% Chloridausbeute.

4.1.2 Dechlorierung an palladisiertem Eisen

Die Hydrodechiorierung von Chlorbenzolen an palladisietem Eisen unter Bildung
von Benzol in wafriger Lésung wird in der Literatur z. B. von NEURATH et al. (1997)
beschrieben. Fir eigene Untersuchungen zur Pd-katalysierten Reduktion von MCB,
DCB, TCB und HCH wurde Eisenpulver mit K.PdCls palladisiert (siehe Kap. 3.3.4).
Der Pd/Fe-Katalysator enthielt ca. 0,5 Ma% Pd. Die Eisenpulveroberflache wurde
vor Versuchsbeginn ebenfalls durch eine HCI-Wasche und anschlieRende Spiilung
mit destilliertem Wasser von Oxiden und Chlorid befreit. Abbildung 4.2 zeigt die

Konzentrationsverlaufe der CKWs am Beispiel eines typischen Batchversuches.
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Abbildung 4.2: Reduktive Dechlorierung von MCB, DCB, TCB und HCH am Pd/Fe-Katalysator
(o, moa = 150 ppm; Co pca = 46 ppm; Co 7ce = 15 ppm; Co wew = 11,8 ppm;
Viosung = 117 mi; mg, = 500 mg)
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Die mit SPME ermittelten Konzentrationsverlaufe der CKWs (Tetralin als interner
Standard) veranschaulichen fur HCH wie auch fir die eingesetzten Chlorbenzole
eine vollstdndige Reduktion innerhalb von 20 h mit Halbwertszeiten von tx ~ 1 h fir
HCH, DCB und TCB und 1%~ 2,3 h fur MCB. Nach 20 h wurde eine Chloridkon-
zentration von ca. 85 mg/l in der Reaktionslésung titriert, welche einer 100%igen
Dechlorierung aller CKWs entspricht. Es ist bemerkenswert, daR sich die Abbau-
raten far HCH in den Versuchen mit reinem und mit palladisiertem Eisen nur wenig
unterscheiden. Diese Beobachtung spricht dafur, daR auch mit palladisiertem Eisen

die nichtkatalysierte Dechlorierung von HCH dominiert.

Vergiftung des Pd/Fe-Kontaktes mit Schwefelverbindungen

Es ist bekannt, daR bereits geringe Konzentrationen an Schwefelverbindungen die
Aktivitat von Palladiumkatalysatoren beeintrachtigen. Ziel der folgenden Experi-
mente war es, den Einflul organischer und sulfidischer Schwefelverbindungen auf
die Katalysatoraktivitat des Pd/Fe-Kontaktes zu untersuchen.

Es wurde der Versuchslésung soviel Na,S zugesetzt, dal sich ein stéchiometrisches
Verhéltnis Pd:S von 1:0,5 ergab. Bei dem pH-Wert der Lésung von 7 lagen ca. 50%
des eingesetzten sulfidischen Schwefels als H.S vor. In diesem Experiment wurde
innerhalb von 40 h Kontakizeit keine signifikante Abnahme der Chlorbenzolkonzen-
trationen beobachtet. Dies zeigt eine vollstandige Inhibierung der katalytischen
Aktivitat des Palladiums durch sulfidischen Schwefel. Die Reduktion des einge-
setzten HCH verlief jedoch vollstéandig, offenbar durch direkten Elektronentransfer
unabhangig von der Pd-Vergiftung. Da das Ziel dieser Arbeit in der Entwicklung
einer in-situ-tauglichen Dechlorierungsmethode bestand, stellte sich die Frage, ob
ein mit Sulfid vergifteter Katalysator im Aquifer regenerierbar ware. Méglicherweise
kann das S* an der Palladiumoberflache oxidiert und damit abgeldst werden, so dalk
das Palladium seine Katalysatoraktivitdt wiedergewinnen kénnte. Um zu Gberpriifen,
ob die Oxidation des S* zu SO, moglich ist, wurde der vergiftete Pd/Fe-Kontakt
ca.5h als Anode in einer Wasserelektrolysezelle geschaltet (U=30V,
0,2 mA <|<2mA, siehe Kapitel 3.4.3). Die ionenchromatographische Analyse der
Elektrolytlésung ergab jedoch nur eine Umwandlung von ca. 10% des zugesetzten
Sulfids zu Sulfat. Ein anschlieBendes HCH-Dechlorierungsexperiment mit diesem

anodisch behandelten Pd/Fe-Kontakt zeigte im Vergleich zu HCH-Reduktionen am
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schwefelfreien Pd/Fe-Kontakt (siehe Abbildung 4.3) eine ca. sechsfach héhere
Halbwertszeit. Nach ca. 22 h war jedoch ebenfalls eine volistandige HCH-Reduktion
erreicht. Dieses Experiment zeigt, dal® durch die angewandte Prozedur auch die
Dechlorierungsaktivitdt des Eisens vermindert wurde. Experimente zur Reduktion
von MCB, DCB und TCB mit diesem 'regenerierten' Pd/Fe-Kontakt blieben erfolglos.
Das Palladium konnte nicht regeneriert werden. In Abbildung 4.3 sind die Konzen-
trationsverlaufe von MCB, DCB, TCB und HCH am anodisch behandelten Pd/Fe-

Katalysator dargestellt.
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Abbildung 4.3: Konzentrationsverlgdufe von MCB, DCB, TCB am Pd/Fe-Katalysator mit Na,S-Zusatz
(Co, mca = 150 ppm; ¢o, pca = 46 ppm; €, rce = 15 ppm; Pd:S=1:0,5) und
reduktive Dechlorierung von HCH am Pd/Fe-Katalysator nach dem Versuch der
anodischen Oxidation von S% des Na,S-Zusatzes (Co, Hew = 11,8 ppm; Pd:S=1:0,5;
Viesung = 117 mi; Mpgre = 500 mg)

Vermutlich wird durch die anodische Oxidation ebenfalls die Oberflache des Eisen-

pulvers oxidiert, so daR die reduktive Dechlorierung erschwert wird.

Zur Untersuchung des Einflusses einer organischen Schwefelverbindung auf die
Katalysatoraktivitdt von Pd wurde Dibenzothiophen ausgewahlt. Dazu wurden die
Versuchslésungen (deionisiertes Wasser) mit unterschiedlichen Mengen Dibenzo-
thiophen versetzt, so dalk sich molare Pd:S-Verhaltnisse von 1:0,5; 1:1; 1:2,5; 1:5
und 1:10 einstellten. Die inhibierende Wirkung von Schwefel aus Ci:HsS auf die
Aktivitat des Pd/Fe-Katalysators ist in der folgenden Abbildung am Beispiel der

CKW-Konzentrationsverlaufe mit einem Pd:S-Verhaltnis von 1:1 dargestelit.
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Abbildung 4.4 Reduktive Dechlorierung von MCB, DCB und TCB am Pd/Fe-Katalysafor mit und
ohne Ci:HgS-Zusatz (Co mca = 100 ppm; €y, pes = 27,7 pPM; Co, 7ca = 10 ppm
Viesung = 117 mil; Mpgre = 500 mg; Pd:S=1:1)

Im Vergleich zur Reduktion chne Schwefelvergiftung verringerten sich die Reduk-
tionsgeschwindigkeiten mit Dibenzothiophen (Pd:S =1:1) um einen Faktor gréRer
100. Die Analyse der Versuchslosung nach 200 h ergab ca. 40% Chloridausbeute.
Die Untersuchungen mit anderen Pd:S-Verhaltnissen zeigten dhnliche Ergebnisse.
Organisch gebundener Schwefel fuhrt erwartungsgemaR ebenso wie sulfidischer
Schwefel zu einer irreversiblen Vergiftung von Pd. Seine Wirkung scheint jedoch
etwas schwacher zu sein, was aus der unvollstandigen Vergiftung selbst bei hohen
Pd:S-Verhaltnissen folgt.

Die Reduktion von HCH an palladisiertem Eisenpulver wird durch Dibenzothiophen
nicht wesentlich inhibiert, was die oben aufgestellte These bestétigt, wonach fur

HCH die nichtkatalysierte Reaktion dominiert.

4.1.3 Dechlorierung an palladisiertem y-Al.O,

Speist man die Versuchslésung mit H, aus einer externen Quelle, kann auf Eisen als
'Wasserstoffquelle' (durch Eisenkorrossion) und Tragermaterial des Palladiums
verzichtet werden. Von ScHUTH und REINHARD (1997) wird die Hydrodechlorierung
von Chlorbenzolen an Pd/y-Al;O; beschrieben. Nachdem diese Ergebnisse durch

eigene Arbeiten bestatigt werden konnten, wurden weitere Experimente zur
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Schwefelresistenz dieses Katalysators durchgefuhrt. In Abbildung 4.5 sind typische
Konzentrationsverlaufe fur Versuche in An- und Abwesenheit von Na,S dargestellt.

Die folgenden Experimente wurden durch direkte Einspritzung der wafrigen Ldsung
auf eine gepackte GC-Trennsaule mit FID analysiert. Innerhalb eines Versuches
wurden absolute Peakflachen (ohne inneren Standard) ausgewertet. Da Benzol und
Chlorbenzol sehr &hnliche molare substanzspezifische Response-Faktoren besitzen,

wurde auf die Einfihrung eines Korrekturfaktors verzichtet.
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Abbildung 4.5: Reduktive Dechlorierung von MCB mit Bildung von Benzol am Pd/Al,Ox-Katalysator
mit und ohne Na,S-Zusatz (Pd:5=3,3:1; Viesung = 2350 mi; Mpg.xar = 100 mg;
Co, mca = 22,4 ppm)
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Abbildung 4.6:

pH-Wert-Verlgufe bei der MCB-

Na;S-Zugabe wurde noch fur einige Zeit eine
geringe Dechlorierungsaktivitdt beobachtet. Nach
ca. 3h kam die MCB-Reduktion volistandig zum

Reduktion an Pd/y-Al;Oz mit und

Erliegen. Die pH-Wert-Absenkung in der Versuchs- ohne NasS-Zusatz
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I6sung entspricht ca. 2,5%, die Chloridausbeute ca. 3% MCB-Umsatz.

Reduktion mehrfach chlorierter CKWs

In der Literatur wird der Verlauf von Reduktionen mehrfach chiorierter Kohlen-
wasserstoffe kontrovers diskutiert. Untersuchungen von ScHUTH und REINHARD
(1997) zeigten, dal die Reduktion von DCB am Palladium nahezu komplett zu
Benzol verlauft. MCB wurde nur in Konzentrationen < 1% des eingesetzten DCB
detektiert. Eigene Versuche zur Aufklarung méglicher Zwischenprodukte, die nach
partieller Reduktion héherchlorierter CKWs in der Versuchslésung analysierbar sein
sollten, fanden mit DCB und HCH statt. Es wurde ein Experiment zur Reduktion von
DCB (co=53,2 ppm) und HCH (co= 25,4 ppm) in 2,35 | H,-gesattigtem destillierten
Wasser durchgefuhrt. Dazu wurden in bestimmten Abstanden wahrend der Reaktion
jeweils 3 ml der waRrigen Versuchsldésung entnommen, mit 0,5 ml Pentan (100 ppm
p-Xylol als interner Standard) extrahiert, und die Extrakte mit GC-MS analysiert.
Neben Benzol als Hauptprodukt (ca. 90%) konnte MCB als Zwischenprodukt mit
einem Konzentrationsmaximum (cwucs = 2 ppm) bei ca. 0,5 h ermittelt werden. Da fur
die Reduktion von HCH (auBer MCB) keine niederchlorierten CKWs, wie z.B. TCB,
gefunden wurden, scheint die HCH-Dechlorierung am Palladium in einem Zug ohne
Freisetzung von Zwischenprodukten zu verlaufen.

Diese Befunde stitzen somit die Aussagen von SCHUTH und REINHARD (1997),
wonach die Reduktionen von am Palladium sorbierten CKW-Molekillen meistens
ohne die Freisetzung niederchlorierter CKWs in einem Schritt erfolgen.
Bemerkenswert ist das Endprodukt der Dechlorierung von HCH: Benzol und nicht
Cyclohexan. Demzufolge findet im Fall des HCH als Bruttoreaktion eine Dechlo-

rierung geman
CsHsCls + 3 H; —» CgHs + 6 HCI 4.1)

statt und nicht eine Hydrodechlorierung, bei der der Chlorsubstituent durch ein
Wasserstoffatom ersetzt wird. Moglicherweise handelt es sich auch um eine
Kombination von Dehydrochlorierungs- und Hydrodechlorierungsschritten, die
samtlich auf der Katalysatoroberflache verlaufen und durch Produktanalyse allein

nicht aufzuklaren sind.
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4.1.4 Dechlorierung an palladisierter Aktivkohle

Da die Verwendung von Pd auf Aktivkohlepellets (0,5% Pd) als Katalysator in fur
den elektrochemischen Reaktor der 'Mobilen Testeinheit' in Bitterfeld (siehe Kapitel
4.9) geplant war, wurden mit diesem Katalysator umfangreiche MCB-Reduktions-
versuche mit und ohne Zusatz von Schwefelverbindungen durchgefiihrt. Ohne
Zusatz von Schwefelverbindungen erfolgte die Reduktion von MCB, welche von
Sorptionseffekten am Aktivkohletrager Uberlagert wurde, schnell und komplett
(scheinbare Halbwertszeit < 0,5h). Wegen der Uberlagerung von Sorption und
Reaktion an der Aktivkohle wurde der Verlauf der Dechlorierung zusatzlich anhand

der Chlorid- und Protonenkonzentration verfolgt.
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Abbildung 4.7: Reduktive Dechlorierung von MCB am Pd/Aktivkohle-Katalysator (¢o uce = 48,2 ppm;
Viosung = 1160 mi; Megauivionie = 2 G)

Abbildung 4.7 zeigt die MCB-, Benzol- und Protonenkonzentrationsverlaufe eines
reprasentativen Batchversuches. Nach ca. 1 h Reaktionszeit ist die Dechlorierung
abgeschlossen (100% Chloridausbeute).

Weitere Versuche waren auf die Vergiftung des Katalysators durch Schwefelver-
bindungen gerichtet, zun&chst mit sulfitischen Schwefel aus Na;S0; mit einem Pd:S-
Verhaltnis von 1:2 (Abbildung 4.8). Obwohl MCB nahezu vollstandig aus der Lésung
eliminiert wurde (Sorption), zeigen Benzol- und Chloridkonzentration (48% Aus-

beute) eindeutig eine unvollstandige Dechlorierung an.
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Abbildung 4.8: Reduktive Dechlorierung von MCB am Pd/Aktivkohle-Katalysator unter Zusatz von
NaxS0O3 (Co, mca = 48,2 ppm; Viasung = 1160 mi; Mpgmivione = 2 g; Pd:S=1:2)

Mit dem erreichten MCB-Reduktionsgrad hétte theoretisch eine pH-Wert-Absenkung
auf ca. 3,7 stattfinden missen. Der pH-Wert der Lésung wurde aber lediglich auf 5
abgesenkt, was einer 5%igen MCB-Reduktion entsprechen wirde. Verantwortlich fur
diese pH-Wert-Differenz ist die Pufferung des Lésungs-pH-Wertes durch Hydrogen-
sulfitbildung.

Um eine eventuelle Reduktion des Sulfits durch aktiven Wasserstoff am Pd auszu-
schlieRen, wurde der Kontakt des Pd mit SOs~ und Wasserstoff zeitlich entkoppelt.
Zuerst wurde der Pd-Katalysator ca. 15 h bei einem pH-Wert von 9,5 mit SOs” in
Kontakt gebracht, danach mehrfach intensiv mit destilliertem Wasser gewaschen.
Das anschlieRende MCB-Reduktionsexperiment fand mit sulfitfreiem, H,-gesattigtem
destillierten Wasser (pHy = 6) statt (Abbildung 4.9).

Das Ergebnis ist ahnlich dem in Abbildung 4.8 dargesteliten. Der etwas niedrigere
End-pH-Wert ist hier auf die fehlende Pufferwirkung des Sulfits zurtickzufuhren.

Einer vollstandigen Dechlorierung wirde ein pH-Wert von 4,0 entsprechen.
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Abbildung 4.9: Reduktive Dechlorierung von MCB am Pd/Aktivkohle-Katalysator mit vorgeschalteter
8032'—Vergiﬂung des Pd (Cg‘ MCB = 27,5 ppim; VLOsung = 2350 ml, Megmadivkohie = 5 g,
Pd:5=1:10)

Das Experiment deutet darauf hin, da Sulfit und nicht Sulfid den Pd-Aktivkohle-
katalysator vergiftet. Das Vergiftungsbild - teilweise Dechlorierung, vollsténdige
MCB-Eliminierung - kann mit der Uberlagerung von MCB-Sorption und Vergiftung
des Palladiums interpretiert werden.

Fur die Untersuchung des Einflusses von sulfidischem Schwefel auf die Palladium-
aktivitdt wurden die experimentellen Bedingungen der vorangegangenen Experi-
mente beibehalten. Nach der Zugabe von 0,188 mmol Na,S stieg der pH-Wert der
Versuchslosung von 6,5 auf 9,23 an. Der sich mit dem Auflésen von Na.S ein-
stellende pH-Wert kann nach ATKINS (1990) mit der vereinfachten Beziehung der
L&sung eines Salzes einer schwachen Saure (z. B. H:S0s) und einer starken Base

(z. B. NaOH) wie folgt berechnet werden:
pH =% pK; + 2 pKw + 2 logS 4.2)

Mit dem verwendeten pKs-Wert' hatte sich mit der Na,S-Zugabe theoretisch ein pH-
Wert von 11,6 bis 12,2 in der Lésung einstellen missen. Der pH-Wert-Anstieg ist
vor allem mit Blick auf die H.S-Bildung von Bedeutung. Mit einem pKs; = 7,06 fur die

Dissoziation von H.S liegen bei pH = 9,23 weniger als 0,5% des Sulfids als H.S vor.

" In der Literatur werden fiir den pKe-Wert von H.S voneinander abweichende Werte gefunden
(ACKERMANN et al. (1988): pKsz = 12,9; ALBERT und SERJEANT (1984): pKs; = 14,0).

57



Nach der MCB-Zugabe konnten mittels GC innerhalb von 6 h die Abnahme der
MCB-Konzentration auf 8% der Ausgangskonzentration (comce) und eine signifi-
kante Benzolbildung (7% von comcs) beobachtet werden. Infolge der MCB-Reduk-
tion nahm der pH-Wert der Versuchslosung auf 7 ab. Als Folge dieser pH-Wert-
Verringerung mul? mit einer Verschiebung der Sulfidprotonierung gerechnet werden
(ca. 50% des Schwefels liegen bei pH =7 als H,S vor). Die Chloridanalyse ergab
eine 50%ige MCB-Reduktion.

Ca. 24 h nach diesem Experiment wurde der Pd/Aktivkohle-Kontakt ausgiebig mit
destilliertem Wasser gespult und unter analogen Versuchsbedingungen mit neuem,
H:-geséttigten destillieten Wasser (48,2 ppm MCB) zu einem weiteren MCB-
Reduktionsversuch verwendet. Der pH-Wert der Ausgangslésung stieg wiederum mit
der Na,S-Zugabe von pH =65 auf pH =9,1 an. Innerhalb von 6 h Versuchsdauer
wurden eine MCB-Konzentrationsabnahme auf ca. 12%, bezogen auf coues, und ein
Anstieg der Benzolkonzentration auf etwa 7% von comcs gaschromatographisch
nachgewiesen. Abbildung 4.10 zeigt die CKW-Konzentrationsverlaufe der MCB-
Reduktionsexperimente nach geringer Sulfid-Pd-Kontakizeit und nach 24 h Kontakt-
dauer mit der sulfidhaltigen Lésung bei pH = 7.
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Abbildung 4.10: Reduktive Dechlorierung von MCB am Pd/Aktivkohle-Katalysator unter Zusatz von
Na,S mit unterschiedlichen Kontaktzeiten zwischen Pd-Kontakt und Sulfid
(Co. mca = 48,2 pPM; Vissung = 1160 mi; Megmutivkone = 2 g; Pd.5=1:2)
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Die im zweiten Versuch gefundene Benzolkonzen-

tration der Versuchslésung beruht nicht zwingend %3 T _o— PaAKtivkohiesNaS

auf MCB-Reduktion. Das Benzol kénnte auch aus 9%,0‘.\. T ;ff::x?hwazs

dem vorangegangenen Experiment verschleppt & es.s1

worden sein und durch Desorption aus dem % 3 \ “

Pd/Aktivkohle-Kontakt herrihren. Der pH-Wert der {3 T.J O\\o\ T

Versuchslésung verringerte sich auf 7,8. Die 71

Chloridkonzentration entsprach einer 20%igen o5 ‘ :

MCB-Reduktion. Demzufolge wurde die kata- 0 2 4 6
Versuchsdauer [h]

lytische Aktivitat des Palladiums durch sulfidischen

Schwefel und unter den in Abbildung 4.11

dargestellten Bedingungen nur teilweise inhibiert.

Abbiidung 4.11:
pH-Werte der MCB-Dechlorie-

Eine mégliche Ursache kénnte darin bestehen, daR ~ "ungen an Pd/Aktivkohie unter

Na,S-Zusatz bej verschiedenen
Kontaktzeiten

sulfidischer Schwefel an der Aktivkohle sorbiert

wird und die tiefer in der Aktivkohlematrix

liegenden Pd-Cluster dadurch geschitzt werden.

Insgesamt ergibt sich fur die Systeme Pd/AlL,O; + Sulfit und Pd/Aktivkohle + Sulfid
ein ahnliches Bild: Die katalytische Aktivitdt wird inhibiert, aber nicht vollstandig
eliminiert. Die Dechlorierung wird nicht nur verlangsamt, sie bleibt bei Teilumséatzen
stehen. Eine mechanistische Interpretation dieser Befunde ist schwierig. Sie sind am
ehesten vereinbar mit der Vorstellung einer Wasserstofflimitierung. Allerdings gibt

es dafur keinen experimentellen Beleg.

Da die geplante Konfiguration des Reaktors der 'Mobilen Testeinheit' eine Reihen-
schaltung von Katodenschuttbett und Katalysatorschittung beinhaltete, sollte mit der
folgenden Untersuchung festgestellt werden, ob die Art der Bereitstellung des zur
MCB-Dechlorierung benétigten Wasserstoffs bzw. Nebeneffekte der Wasserelektro-
lyse die Dechlorierungsreaktion beeinflussen. Im Unterschied zu den vorausge-
gangenen Experimenten, deren Versuchslésungen vor Versuchsbeginn mit Ha
gesattigt wurden, erfolgte die Hy-Bereitstellung in diesem Experiment durch Wasser-
elektrolyse. Als Katode wurde ein Schittbett aus gekérntem Elektrographit (EnViro-
Gran der Firma enViro-cell Umwelttechnik GmbH) verwendet. Dieser dreidimen-

sionalen Katodenschittung, eingeschlossen in einem perforierten Glaszylinder,
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wurden 5% palladisierte Aktivkohle beigemischt. Das Palladium der Aktivkohle war
so nicht elektrisch mit der Katode verbunden, jedoch lag der Bereich der Wasser-
stofferzeugung in unmittelbarer rdumlicher Nahe zur Wasserstoffaktivierung.

Um im Sinne der spateren Anwendung méglichst realitatsnahe Elektrolysebedin-
gungen zu schaffen, wurde Bitterfelder Grundwasser verwendet, welches zur
Entfernung der fliichtigen CKWs ca. 10 min mit Stickstoff gestrippt worden war.
Abbildung 4.12 zeigt typische Konzentrations-Zeit-Verlduf fir eine Lésung von
Mono-, Di- und Trichlorbenzolen in diesem Grundwasser. Bis zu einer Versuchs-
dauer von ca. 50 h wurde die Konstanz der Chlorbenzolkonzentrationen ohne
Elektrolyse gemessen, um Sorptions- und sonstige Verluste zu erfassen. Mit dem
Beginn der Wasserelektrolyse ist die Reduktion der Chlorbenzole innerhalb von ca.
50 h zu beobachten. Die dargestellten Sequenzen von Zugabe der Chlorbenzole
und Elektrolyse sind ohne Aktivitatsveriust vielfach wiederholbar. Mbgliche
Ursachen fir die in der ersten Versuchsperiode etwas geringere Dechlorierungs-
geschwindigkeit sind eine Wasserstofflimitierung in der Ausgangslésung oder eine

langsame Reduktion des Pd-Katalysators beim erstmaligen Kontakt mit Wasserstoff.
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Abbildung 4.12: Reduktive Dechlorierung von MCB, DCB und TCB an Pd/Aktivkohle mit elektrolytisch
erzeugtem Wasserstoff (Comece = 100 ppm, Cppcs = 30 ppm; Corea= 10 ppm

Viesung = 150 mi; Mparaivionie = 15 mg; Katode: 150 mg Elektrographit;
U=5V;1=2mA)

Als Reduktionsprodukte wurden ausschlief3lich Benzol und Chlorid nachgewiesen.

Die Chloridkonzentration der Elektrolytidsung entsprach einer 90%igen Reduktion
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der zudosierten Chlorbenzole. Das Bilanzdefizit kénnte durch Strippen der Chlor-

benzole mit dem Elektrolysegasstrom (H, + O,) erklart werden.
4.2 Elektrokatalytische Dechlorierung von CKWs

4.2.1 CKW-Reduktion an beschichteten EPOXY CARBON-Elektroden

Verschiedene palladisierte Materialien wurden auf elektrisch leitendes Epoxydharz
(EPOXY CARBON) aufgebracht und als Katodenmaterial eingesetzt, um zu unter-
suchen, ob die réumliche Nahe des Katalysators zum Ort der H.-Bildung oder ein am
Palladium anliegendes elekirisches Potential die Reduktion von Chlorbenzolen be-
einflussen kénnen. Die Herstellung der entsprechenden Katoden ist in Kapitel 3.3.1
beschrieben. Als Katalysatoren wurden kommerzielle Materialien wie Pd/RulR-
Pulver, Pdfy-Al,Os, Pd/Aktivkohle und Pd/CaCO; ausgewahlt. Als Elektrolyt wurde
entweder eine Ldsung aus 440 mg/l Na,SO, in deionisiertem Wasser oder Bitter-

felder Grundwasser mit einem Sulfatgehalt von ca. 800 mg/l verwendet.

Vor Beginn der Hydrogenolyseuntersuchungen wurde das Sorptionspotential des
EPOXY CARBON-Materials bestimmt. Selbst bei Einsatz des Vielfachen jener
Menge an Epoxydharz, die fur die Herstellung einer Elektrode benétigt wurde,
konnte bei Sorptionsexperimenten ohne StromfluR keine Verringerung der Konzen-

trationen der verwendeten Chlorbenzole in der Lésung festgestelit werden.

Die experimentellen Untersuchungen
mit verschiedenen Epoxydharzelek-
troden begannen mit der Reduktion
von MCB an einer mit palladisiertem
RuB-Pulver beschichteten Elektrode.
Lag an der Pd/Rufl-Elektrode eine |
Zellspannung von U=25V an,

konnte Uber einen Versuchszeitraum

von 50 h keine signifikante Abnahme
der MCB-Konzentration in der Elek- Abbildung 4.13: Elektrodenkonfiguration der Versuche
trolytidsung nachgewiesen werden. mit EPOXY CARBON-Elektroden
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Dieses Ergebnis steht im Kontrast zu den in der Literatur, z. B. von HELVENTSTON et
al. (1997), beschriebenen Reduktionsergebnissen an palladisierten Pd/Graphit-
Katoden.

Erfolgte die H.-Erzeugung durch Wasserelekirolyse an zwei Platinelektroden und
dieselbe Pd/RuB-Elektrode befand sich ohne &uReres elektrisches Potential in der
Elektrolytidsung, so konnte eine MCB-Reduktion beobachtet werden (50% Umsatz
nach MCB-Abnahme und Chloridbildung nach 54 h). In Abbildung 4.14 sind drei
Dechlorierungsexperimente mit palladisiertem RuB im Vergleich dargestellt. Die
Dechlorierung verlief am schnellsten, wenn der palladisierte Ruf in der Elektrolyt-
I6sung frei suspendiert vorlag. Die H-Zufuhr erfolgte dabei wiederum durch Wasser-
elektrolyse an Platinelektroden (3 V; 4,5 mA).
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Abbildung 4. 14: Reduktive Dechlorierung von MCB an palladisiertem Ruf3 in unterschiedlicher
Anordnung (Comcs = 100 ppm; Mparus = 55 Mg; Veerroy: = 117 mi )

Augenscheinlich wird das Palladium, wenn es auf einem elektrisch leitenden Trager-
material (z.B. RuR) aufgebracht ist, durch ein anliegendes Potential oder statt-
findende Elektrolysereaktionen desaktiviert. Uber die mechanistischen Ursachen fiir
diesen uberraschenden Effekt kann nur spekuliert werden. Mdglicherweise beein-
fluBt das katodische Potential am Pd die Qualitét der 'Bindung' zwischen Pd und
adsorbiertem MCB oder die Aktivierung des H, am Pd. Allerdings steht der von uns
gefundene Inhibierungseffekt im Gegensatz zu Ergebnissen aus der Literatur (z. B.
Lyon (1997), HELVENTSTON et al. (1997)), nach denen verschiedene CKWs an palla-

disierten Katoden dechloriert werden kénnen.
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Abbildung 4.14 zeigt, da® die MCB-Reduktion an dem frei suspendiertem Kata-
lysator innerhalb von 48 h vollstéandig erfolgte. Die geringere Reaktionsrate im Fall
der gleichen Menge des fixierten Katalysators konnte auf dessen verringerte Ober-
flaiche oder schlechtere Zuganglichkeit zurlickzufiihren sein. Vergleicht man die
relativ langsame Dechlorierung an palladisiertem Ruf? mit den in Kapitel 4.1 darge-
stellten Versuchen an anderen Tragerkatalysatoren, so muR man berlcksichtigen,
dal hier der Wasserstoff erst elektrolytisch erzeugt wurde (bei 2 mA Stromflu@
=20 h bis zur Sattigung), wahrend in anderen Versuchsreihen wasserstoffgesattigte

Lésungen eingesetzt wurden.

Die folgenden Untersuchungen zur Reduktion von MCB, DCB und TCB fanden an
einer mit Pd/Aktivkohle (10% Pd) beschichteten EPOXY CARBON-Elektrode statt.
Die Aktivkohle als elekirischer Isolator verhindert, dal? am Pd ein Potential anliegt.
Es findet also auch keine Wasserelektrolyse direkt am Palladiumcluster statt. In Ab-
bildung 4.15 sind die Konzentrationsverlaufe der Chlorbenzole in einem typischen
Experiment zur Chlorbenzolreduktion bei mehrfacher Chlorbenzolzugabe dargestellt.
Die vollstdndige Reduktion aller eingesetzten Chlorbenzole mit Reaktionsraten in
der GréRenordnung, wie sie flr frei suspendiertes RuRpulver ermittelt wurden, laRt
vermuten, dal die unmittelbare raumliche Nahe des Ortes der H.-Bildung zum

Katalysator die Reduktion nicht entscheidend beeinflufit.
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Abbildung 4.15: Reduktive Dechlorierung von MCB, DCB und TCB an einer mit Pd/Aktivkohle
beschichteten EPOXY CARBON-Elektrode (Comcs = 100 ppm; Copcs = 30 ppm und
Corea = 10 ppm; U=5V; | = 1,5 MA; Veeuron = 117 ml)
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Der aus den dargestellten Konzentrationsverlaufen erkennbare Anstieg der Reduk-
tionsraten nach wiederholter Chlorbenzolzugabe ist auf den mit fortschreitender
Versuchsdauer steigenden Hp-Gehalt in der Lésung zuriickzufithren. Die Chlorid-
konzentration der Elektrolytiésung reprasentierte nach ca. 175 h Versuchsdauer die

97,5%ige Reduktion der eingesetzten Chlorbenzole.

AuRer den dargestellten Experimenten wurden noch weitere Katalysatoren
(Pdfy-Al:O5 und Pd/CaCOs) auf EPOXY CARBON-Elektroden aufgebracht und zur
MCB-Reduktion getestet. Dabei waren die Reduktionsraten und Umséatze von MCB
an der mit Pd/y-Al,Os beschichteten Elekirode mit jenen der Pd/Aktivkohle-Be-
schichtung vergleichbar. Bei Verwendung von Pd/CaCO; als Katalysatorschicht
wurde sowohl mit als auch ohne Potential keine signifikante MCB-Reduktion
festgestellt. Pd/CaCOs ist ein selektiver Hydrierkatalysator (,Lindlar‘-Katalysator).
Seine Selektivitdt bei der Hydrierung von Dreifachbindungen beruht auf einer
partiellen Desaktivierung des Palladiums mit Blei, welche wahrscheinlich auch fur
das Fehlen der MCB-Reduktion verantwortlich ist.

Diese Experimente zusammenfassend kann festgestellt werden, daR die Reduktion
von Chlorbenzolen an katalysatorbeschichteten EPOXY CARBON-Elektroden immer
dann vollstandig verlief, wenn der Katalysatortrager selbst einen elektrischen
Isolator darstellte. Bemerkenswert ist, daR Pd, wenn es Uber ein elekirisch leitendes
Tragermaterial selbst als Katode fungierte, katalytisch inaktiv war bzw. seine
Aktivitat infolge der ablaufenden Wasserelekirolyse (Bléschenbildung) nicht ent-
falten konnte. Offenbar bedeuten die Kombination von H.-Erzeugung und H.-
Aktivierung auf einer Elektrode unter den notwendigen Bedingungen eines
negativen Potentials nicht notwendigerweise einen Vorteil fur die CKW-Hydro-
genolysereaktion. Es kann ebenfalls festgestellt werden, daR héhere Pd-Gehalte
(10 Ma% Pd auf Aktivkohle im Vergleich zu 5 Ma% Pd auf y-Al;0s) nicht zwangs-
laufig zu erhéhten Reaktionsraten fuhren. Dieser Befund steht im Einklang mit den
Befunden von CHENG et al. (1997), die mit sehr geringen Pd-Konzentrationen von
weniger als 0,1 Ma% auf Kohlenstoff die besten Reduktionsergebnisse erzielt
haben. Da die Effektivitat des Palladiums entscheidend von seiner Dispersitat ab-
hangt, ist der vergleichsweise hohe Pd-Gehalt der verwendeten Aktivkohle (10 Ma%
Pd) gerechtfertigt.
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Eine Abschatzung der Energiebilanz fur die Laborexperimente mit noch nicht opti-
mierten Reaktionsbedingungen, z. B. an einer Pd/Aktivkohle-Elektrode, ergab einen
spezifischen Energieverbrauch von 2,2 kWh/m® fir eine ca. 95%ige Reduktion der

Chilorbenzole bei einer Stromausbeute von ca. 5%.

Die konstatierte katalytische Inaktivitat des Palladiums bei anliegender Zell-
spannung wurde durch ein MCB-Reduktionsexperiment mit selbst palladisiertem
Elektrographit (EnViro-Gran der Firma enViro-cell Umwelttechnik GmbH) bestatigt.
Dieser Pd/Elektrographit-Katalysator (Aegrapnt = 1,13 mzlg) befand sich in einem
perforierten Glaszylinder und wurde als Katode in einer Elektrolysezelle (U=5V)
geschaltet. Als Anodenmaterial wurde wiederum Platin verwendet. Die MCB-
Konzentration der Elektrolytlésung blieb Giber einen Versuchszeitraum von 50 h bei
einem Elektrolysestrom von ca. 1,5 mA nahezu konstant, die Lésung enthielt am
Versuchsende kein Chlorid. Ein nachfolgender Aktivitatstest mit demselben palla-
disierten Elektrographit in H.-gesattigtem Wasser ergab jedoch eine signifikante
Reduktion des eingesetzten MCBs. Damit wurde auch fur dieses Versuchsregime
bestatigt, dal eine katodische Polarisation unter den Bedingungen der Wasser-

elektrolyse die katalytische Aktivitat von Pd inhibiert.

4.2.2 CKW-Reduktion an reinen Kohlenstoffaserkatoden

In der Literatur wird die Dechlorierung chiorierter Kohlenwasserstoffe an Kohlen-
stoff- oder Graphitkatoden von verschiedenen Arbeitsgruppen beschrieben. So
gelang z. B. ScHMAL et al. (1987) die Dechlorierung von 4-Chlorphenol zu Phenol
an Graphitkohlenstoffkatoden. Als Elekirolyt wurde eine Lésung von 0,1 M NaOH
und 0,1 M Na,SO, verwendet. CHENG et al. (1997) konnten diese Befunde unter
Verwendung von Kohlenstoffaserkatoden und 0,05 M Acetatpufferlésung als
Elektrolyt nicht bestatigen. Von KuLIKov et al. (1996) wird die erfolgreiche Reduktion
von HCH an Kohlenstoffkatoden beschrieben.

Mit den durchgefihrten eigenen Arbeiten soliten zunachst die beschriebenen
Reduktionsergebnisse Uberprift werden. Darauf aufbauend wurde nach einer
Methode zur Erhéhung der Dechlorierungsaktivitdt des Kohlenstoffs gesucht. Es
wurden Experimente zur VergréRerung und Modifikation der spezifischen Oberflache

der Fasern durchgefuhrt. Weiterhin wurden Kohlenstoffasern durch katodische
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Abscheidung von Metallen modifiziert. Die verwendeten Kohlenstoffaserkatoden,
deren Herstellung in Kapitel 3.3.2 erlautert wurde, bestanden aus Strangen von ca.
60000 gebundelten Einzelfasern (KDK8043; SGL Carbon Group, SGL Technik
GmbH Meitingen). Die spezifische Oberflache dieser Faserstrange betrug chne
Vorbehandlung ca. 0,21 m*/g (BET-Bestimmung mit N,). Als Elektrolyt diente bei
diesen Untersuchungen eine Na,SO.-Lésung (300 mg SO.*/l). Die Batchversuche
fanden in GefaRen mit getrennten Zellen fur Anolyt und Katolyt und einer Platin-
anode statt.

Vor dem Beginn der CKW-Reduktionsexperimente wurde die Sorptionskapazitat der
unbehandelten Kohlenstoffasern untersucht. Dazu wurde ein 20 cm langer Faser-
strang in eine MCB-L&sung bekannter Konzentration gegeben, wobei ber einen
Zeitraum von ca. 16 h keine Abnahme der MCB-Konzentration beobachtet werden
konnte.

Das prinzipielle Ergebnis der umfangreichen Untersuchungen zur Reduktion von
HCH und MCB an unbehandelten Kohlenstoffasern ist in Abbildung 4.16 an einem
ausgewahlten Beispiel dargestellt. Als unbehandelt galten dabei auch Faserstréange,
die vor ihrem Einsatz zur Entfernung von eventuell anhaftenden Produktionsriick-

standen, wie z. B. 6ligen Verbindungen, mit organischen Lésungsmitteln gewaschen

wurden.
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Abbildung 4.16: Reduktive Dechlorierung von HCH und MCB an unbehandelten Kohlenstoffaser-
katoden (Lraserstrang = 20 €M, Measerstrang = 700mg; U=5V; [ ~ 1,6 mA;
Corcr = 40 ppm; Comes = 100 ppm; Elektrolytiésung: 300 mg S0°7 H>0;
Veertrons = 117 mi)
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HCH wurde mit einer Halbwertszeit von 1., ~ 3,9 h nach ca. 8 h vollstandig reduziert,
wobei, aufler der méglichen Existenz zunachst noch reaktionshemmender Ober-
flachenschichten auf den Kohlenstoffasern, keine Ursache fir die nur langsam
einsetzende HCH-Konzentrationsverringerung zu Beginn des Experimentes ermittelt
werden konnte. Die Chloridkonzentration der Elektrolytlosung verifizierte eine
100%ige HCH-Dechlorierung. Mittels GC-MS konnte ausschlieBlich Benzol als Re-
duktionsprodukt des HCH ermittelt werden. MCB wurde hingegen Gber einen Ver-
suchszeitraum von ca. 11 h mit konstanter Konzentration in der Elektrolytlésung

nachgewiesen.

Um eine Dechlorierungsaktivitdt des Fasermaterials gegentber MCB zu erzeugen,
wurden verschiedene oxidative Methoden zur Vorbehandlung der Oberflache der
Kohlenstoffasern angewendet. Primar wurde mit diesen Methoden eine Ver-
gréBerung der Oberflache der Kohlenstoffasern und somit eine Vermehrung von
sorptionsaktiven Zentren angestrebt. Als einfachste Methode fand die anodische
Oxidation der Kohlenstoffasern Anwendung. Schaltet man die Kohlenstoffaser als
Anode, sollte der entstehende aktivierte Sauerstoff die Oberflache partiell oxidieren,
wodurch moglicherweise die Faseroberflache vergroftert wirde. Der Versuch ergab
bei einer Zellspannung von 5 V eine intensive Braunfarbung der zu Beginn farblosen
Elektrolytlésung. Die Analyse der Elektrolytiésung zeigte erhéhte DOC-Konzen-
trationen. Weiterhin wurden folgende Vorbehandlungen der Kohlenstoffasern durch-
gefihrt;

- Kochen der Kohlenstoffasern in konzentrierter HNO; bei 100°C (t = 4 h)

(DARMSTADT et al. (1997));

- Oxidativ-thermische Behandlung im Luftstrom bei 500°C (1 h);

- Oxidation mit naszierendem Sauerstoff (H.O, + NaOH);

- Oxidation mit Caro’scher Saure (H20, + H2S0,);

- Reduktiv-thermische Behandlung im Stickstoffstrom (hexanbeladener N,-Strom

bei 800°C im Rohrofen, 1 h).

Die Bestimmung der spezifischen Oberflachen (BET-Methode mit N,) der so be-
handelten Kohlenstoffasern ergab teilweise eine deutliche Zunahme der spezi-
fischen Oberflache (siehe Tabelle 4.1).
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Tabelle 4.1: Spezifische Oberflichen der vorbehandelten Kohlenstoffasern

(bestimmt mit BET-Methode)
Vorbehandlungsmethode Aonlenstoffaser [M/g]
keine (kommerzieller Faserstrang) 0,21
8 h bei 100°C in HNOs 0,54
1 h bei 500°C in Luft-Atmosphéare 0,63
Behandlung mit H-O, und NaOH 0,26
Behandiung mit H,O, und H,SO, 0,38
1 h bei 800°C im Hexan/N,-Gasstrom 0,50

Dennoch zeigten die Fasern in den anschlieRenden Experimenten zur MCB-
Reduktion keine Dechlorierungsaktivitdt. Es wurde selbst Uber Versuchszeitrdume
von teilweise mehr als 40 h keine Abnahme der MCB-Konzentrationen in den
Elekirolytiésungen gefunden.

Nachdem die erhoffte Erhdhung der Dechlorierungsaktivitat der Kohlenstoffasern
auch mit extremer oxidativer Vorbehandlung nicht erreicht werden konnte, sollte
getestet werden, ob eine gepulste Elektrolyse den gewinschten Erfolg erbringt, bei
der die Elektrode abwechselnd als Adsorber und Reaktor fungiert. Mit diesem
Versuchsregime konnte auRerdem der spezifische Energieverbrauch der Elektrolyse
wesentlich gesenkt werden. Doch auch diese Untersuchungen (je 15 min Elektrolyse

und Leerlauf der Zelle) erbrachten keinen Erfolg bei der MCB-Reduktion.

Zur Erweiterung des untersuchten Substanzspektrums wurde die Reduktion von
TCE an einer ca. 24 h anodisch vorbehandelten Kohlenstoffaser in einer Elektro-
lysezelle mit geteilten Elektrolytraumen getestet. Wie Abbildung 4.17 zeigt, fand
eine TCE-Reduktion mit sehr geringen Reduktionsraten (s = 50 h) statt.

Die nach Abbruch des Experimentes ermittelte Chloridkonzentration der Elektrolyt-
I6sung entsprach einer ca. 48%ige Dechlorierung des TCE, was gut mit der gas-
chromatographisch ermittelten TCE-Konzentration nach 75 h Versuchsdauer (ca.

46% von o rce) korreliert.
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Abbildung 4.17: Reduktive Dechlorierung von TCE an einer anodisch vorbehandelten
Kohienstoffaserkatode (Iraserstrang = 20 €M, Measerstrang = 700 mg; U= 5 V;

Co.rce = 100 ppm; Veseitronr = 330 mi)

Nachdem durch die verschiedenen oxidativen Vorbehandlungsmethoden keine
MCB-Reduktion erreicht werden konnte, wurde die katodische Abscheidung von
Metallen auf der Faseroberflache untersucht (siehe Kapitel 4.2.3). Dabei wurden
katalytisch aktive Metalle wie z. B. Palladium, aber auch Eisen, das selbst in der

Lage ist, CKWs zu reduzieren, auf den Kohlenstoffasern abgeschieden.

4.2.3 CKW-Reduktion an dotierten Kohlenstoffaserkatoden

Mit eigenen Experimenten zur MCB-Reduktion an Pd-beschichteten Kohlenstoff-
fasern sollten aus der Literatur bekannten Reaktionen, wie sie z. B. HELVENTSTON et
al. (1997) beschreiben, bestatigt werden. Dariliber hinaus sollte der Einflulz einer
oxidativen Vorbehandlung der zu beschichtenden Fasern auf die Reduktionsaktivitat
ermittelt werden.

Die entsprechenden Untersuchungen fanden in einem Elekirolysegefal mit
separaten Zellen fur Anolyt und Katolyt (Bitterfelder Grundwasser als Elektrolyt)
sowie unter Verwendung einer Platinanode statt. Die Palladisierung der Kohlen-
stoffasern erfolgte durch katodische Abscheidung aus einer K;PdCle-Ldsung (siehe
Kapitel 3.3.3). Bei vollstandiger Abscheidung des Palladiums an der Kohlenstoff-
faser kann von einem Palladisierungsgrad von 5 Ma% ausgegangen werden. In

Abbildung 4.18 sind die MCB-Konzentrationsveriaufe je eines Reduktionsexperi-
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mentes an palladisierter Kohlenstoffaser ohne und mit anodischer Vorbehandlung

dargestellt.
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Abbildung 4.18: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer palladisierten Kohlenstoffaserkatode

(Iraserstrang = 20 CM; Measerstrang = 700 mMg; U =3 V: | =2 mA; Copes = 45 ppm;

Veektroy: = 117 mi)
Nach ca. 70 h Versuchsdauer wurden beide Experimente abgebrochen und die
Chloridkonzentrationen der Elektrolytiésungen bestimmt. Aus der Chloridkonzen-
tration der Losung des Experimentes mit anodisch vorbehandelter Kohlenstoffaser
konnte eine ca. 46%ige Dechlorierung des eingesetzten MCBs errechnet werden.
Die CI-Bestimmung im Elektrolyten des Experimentes mit unbehandelter Kohlen-
stoffaser reprasentierte dagegen nur eine 11%ige MCB-Reduktion. Fur das
Experiment mit anodisch vorbehandelter Kohlenstoffaser korrelierte die ermittelte
ClI'-Konzentration gut mit der Konzentration an MCB und Benzol im Elektrolyt nach
ca. 70 h. Die Differenz zwischen der Chloridkonzentration im Elektrolyt und der
MCB-Konzentration nach 70 h mit nicht voroxidierter palladisierter Kohlenstoffaser
als Katode konnte nicht aufgeklart werden, zumal die analysierte Benzolkonzen-

tration den anhand der Cl-Konzentration ermittelten Reduktionsgrad bestatigte.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen an EPOXY CARBON-Elekiroden zeigen die
palladisierien Kohlenstoffaserkatoden trotz Potentialfihrung des Pd-Tragers eine

gewisse katalytische Aktivitat.
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Bemerkenswert hohe MCB-Eliminationsraten wurden unter Verwendung von un-
geteilten Elektrolysezellen und unvorbehandelten Kohlenstoffaserkatoden erzielt
(z.B. 85% bis 99% innerhalb von 72 h bei Stromausbeuten von ca. 2%). Als
Reaktionsprodukt wurde in diesen Fallen lediglich Chlorid (80% Ausbeute), jedoch
kein Benzol nachgewiesen. Die HPLC-Analyse der Elektrolytiésung zeigte Spuren
von Dicarbonsé&uren (Oxal-, Malein-, Fumar- und Bernsteinsaure) an. Eine Extraktion
der walrigen Lésung mit n-Hexan nach Abschlu der Elektrolyse (95% Umsatz an
Chlorbenzol) ergab neben Spuren von Chlorphenclen und p-Chinon keine durch GC
detektierbaren Produkte. Eine Produktbilanzierung (DOC- und AOX-Analysen,
HPLC, UV-Spektroskopie) fuhrte zu dem Ergebnis, dal Chlorbenzol unter den
Versuchsbedingungen in der ungeteilten Elektrolysezelle Uberwiegend oxidativ
polymerisiert worden war. Ein Strukturvorschlag fur ein Reaktionsprodukt, der die
vorliegenden analytischen Befunde berlicksichtigt, ist in Abbildung 4.19 dargestellt.

O COOH

Cl i -
0

Clo,2 0

Abbildung 4.19: Strukturvorschlag fiir ein Reaktionsprodukt von Chlorbenzol nach der Elektrolyse
in einer ungeteilten Zelle (Kohlenstoffaserkatode und Pt-Anode)

Die anodische Oxidation reduziert den DOC-Wert der Lésung infolge CO,-Bildung
nur wenig (< 30%). Das oligomere oder polymere Produkt enthalt noch signifikante
Chloranteile (10% bis 20% des Anfangswertes) und chinoide Strukturen. Aus diesen
Grunden ist die unvollstidndige oxidative Wandlung des Chlorbenzols eine

ausgesprochen unerwinschte Reaktion.

4.3 Reduktive Dechlorierung von MCB an hydrophobierten Katalysatoren

Ein Nachteil in der Anwendung von Pd-haltigen Katalysatoren besteht offensichtlich
in der groRen Empfindlichkeit des Palladiums gegeniber Katalysatorgiften. Ein Weg,
diesen Nachteil zu Gberwinden, kénnte darin bestehen, den Katalysator durch eine

hydrophobe Ummantelung zu schitzen (siehe Abbildung 4.20). Diese Schutzschicht
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muBte fur CKWs, Chlorwasserstoff und Wasserstoff (gegebenenfalls auch Wasser)
durchlassig und fur anorganische lonen weitgehend undurchldssig sein. Diese
Forderungen werden prinzipiell von nichtporésen, hydrophoben Polymermembranen
erfullt. Zusétzlich zu ihrer Schutzfunktion besitzen organische Polymere auch eine
Sammlerfunktion: organische Schadstoffe werden in unmittelbarer Nahe des

Katalysators aufkonzentriert.

Abbildung 4.20: Modellvorstellung zur Beschichtung von Pd-Trégerkatalysatoren mit einer
hydrophoben Membran

Zuerst sollte mit einer einfachen Anordnug getestet werden, ob ein Pd-Kontakt nach
Hydrophobierung seine katalytische Aktivitat beibehalt. Dazu wurden ca. 200 mg
Pd/Al,Os in einen Silikonschlauch gegeben, dieser mit destilliertem Wasser aufge-
fallt und diese Aufschldmmung im Silikonschlauch eingeschlossen. Der Schlauch
befand sich bereits wahrend der H,-Sattigung in der Versuchslésung, wodurch der
Katalysator unter Umstanden vorreduziert wurde. Der Verlauf der MCB-Reduktion
wurde durch GC-Analysen verfolgt (Abbildung 4.21).

Am zeitlichen Verlauf der Benzolkonzentration in der Versuchslésung ist die schnell
einsetzende Hydrodechlorierung zu erkennen. Die zur vollsténdigen Bilanz fehlende
Benzolmenge (Cgenza = 0,64 Co mce) ist offenbar im Silikonschlauch sorbiert. Zur
Bestimmung der Gesamtkonzentration an Chlorid wurde der Schiauch nach ca. 40 h
gedffnet, und der Inhalt (Wasserphase plus Pd/Al,Os;) mit der Versuchslésung

vereinigt. Die Chloridkonzentration entsprach einer 98%igen MCB-Reduktion.
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Abbildung 4.21: Reduktive Dechlorierung von MCB durch in Silikonschlauch eingeschlossenes
Pd/A1,O3 (Vi osung = 1160 ml; Comca = 43,4 ppm; Schiauch (3 x 0,5 x 50) mm)

Mit diesem Experiment konnte gezeigt werden, dall die hydrophobe Ummantelung
eines Pd-Tragerkatalysators die reduktive Dechlorierung von CKWs nicht verhindert.
Erwartungsgemal werden jedoch die Reduktionsraten durch den zuséatzlichen

Transporiwiderstand verringert, im vorliegenden Fall um einen Faktor von ca. 6.

Mit den folgenden Experimenten sollte die Barrierewirkung der Silikonbeschichtung
einzelner Katalysatorpartikel fur sulfitisch gebundenen Schwefel untersucht werden.
Fur die Beschichtungen wurde das hochmolekulare Silikonél SE 30 der Firma
General Electric verwendet. Die Schichtdicken des Uberzuges wurden unter
Zugrundelegen der &auleren, geometrischen Kornoberflache berechnet und be-
trugen fUr die erste Versuchsreihe ca. 50 um. Die Beschichtungsprozedur ist in
Kapitel 3.3.7 beschrieben.

Die katalytische Aktivitat der mit SE 30 beschichteten Pd/Al,Os-Partikel wurde durch
Experimente zur Reduktion von MCB getestet (Abbildung 4.22). Die Katalysator-
partikel befanden sich frei suspendiert in der mit Wasserstoff geséttigten, intensiv
geruhrten Versuchsldsung. Die vollsténdige Chloridausbeute und die finale Benzol-
konzentration von 93% bezogen auf ¢, mcg Nach 33 h Reaktionszeit belegen, dalk
auch eine direkte Beschichtung der Katalysatorpartikel die Reduktion nicht unter-
bindet, sondern nur die Reduktionsraten gegenuber dem ungeschitzten Pd-Kata-

lysator verringert (1 =~ 4,5 h).
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Abbildung 4.22: Reduktive Dechlorierung von MCB an mit SE 30 beschichtetem Pd/ALO; (SE 30-
Schichtdicke ~ 50 um, VLosung =635 mi; Comce = 44 PPM, Mpg.kontakise 30 = 200 mg)

Nach diesen Voruntersuchungen wurde die MCB-Reduktion am beschichteten
Pd/Al,O; in Anwesenheit von sulfitischem Schwefel aus Na,SO; untersucht
(Pd:S =1:1). Nach den bisher entwickelten Vorstellungen solite die SE 30-Be-
schichtung fur sulfitischen Schwefel undurchidssig sein. In Abbildung 4.23 sind

Ergebnisse von zwei Experimenten mit unterschiedlichen Kontaktzeiten zwischen

Sulfit und Pd/Al,Os-SE 30 abgebildet.
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Abbildung 4.23: Reduktive Dechlorierung von MCB an mit SE 30-beschichtetem Pd/Al,Q; unter Zusatz
von NapSOs (SE 30-Schichtdicke =50 um; Pd:S = 1; Vissuns = 635 mi;
Comce = 44 ppm; May.kontanyse 30 = 200 mg), 0,5 h nach NazS03-Zusaliz und nach 5 d

Kontaktzeit
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Die Graphen mit leeren Symbolen zeigen die Konzentrationsverldufe nach 30 min
Kontaktzeit des Katalysators mit Na,S0Os, die Graphen mit gefiillten Symbolen jene
desselben Versuchsansatzes nach 5 d Kontaktzeit zwischen Katalysator und Sulfit,
nachdem die Lésung erneut mit H, gesattigt und mit MCB gespikt wurde.

Die jeweils nach Beendigung der Experimente festgestellten Chloridkonzentrationen
ergaben fur den 1. Versuch 13% und far den 2. Versuch 47% Reduktion des ein-
gesetzten MCB. Eine erschépfende Interpretation der analysierten Konzentrations-
verlaufe ist aufgrund der Uberlagerung von Sorption und Desorption der MCB- und
Benzolfrachten beider Experimente an der Silikonbeschichtung nicht méglich. Vor
allem die gréRere MCB-Abreicherung im 2. Experiment ist schwer erklarbar. Auch ist
die jeweils ab ca. 40 h Versuchsdauer einsetzende Stagnation der MCB-Reduktion
wenig plausibel. Entweder sollte die Silikonschicht fiir SO undurchlassig sein und
die Reduktion vollstandig verlaufen, oder das SO;“ durchdringt die Silikonschicht,
wodurch nach hinreichend langer Kontakizeit die MCB-Reduktion vollstandig
inhibiert wlrde. Die experimentellen Befunde sprechen dafiir, dall ein inhibierender
Effekt des sulfitischen Schwefels nicht a priori, sondern erst im Zusammenhang mit
der Dechlorierung wirksam wird. Am ehesten kénnte eine lokale pH-Wert-Ab-
senkung durch Dechlorierung als Ursache vermutet werden, wobei der genaue
Mechanismus jedoch unklar bleibt.

Die beschriebenen Versuche zeigen, dall das Silikonmaterial SE 30 bzw. die ange-
wandte Ummantelungsprozedur keinen zuverldssigen Schutz des Palladiums vor

sulfitischem Schwefel gewahrleisten.

Um auszuschlieRen, dall der beobachtete Effekt darauf beruh't, dal die Silikon-
schicht bei einer angestrebten Schichtdicke von 50 um die Katalysatorpartikel nur
unvollstandig umschloR, wurde eine weitere Charge mit einer berechneten Filmdicke
von 150 um hergestellt. In Abbildung 4.24 sind die Ergebnisse der Reduktion von
MCB gegenibergestellt, welche mit und ohne Sulfitzusatz erhalten wurden. Bei
beiden Versuchen konnte MCB nicht vollstandig aus der Versuchslosung eliminiert

werden.

75



100 =

é —0—MCB
= —<&— Benzol
80 o
& —e—MCB [+ Sulfif]

e —e— Benzol [+ Sulfit]

C rel [%]

>—
<
20 /
P
0« - - : : ;
o} 20 40 60 80 100 120

Versuchsdauer [h]

Abbildung 4.24: Reduktive Dechlorierung von MCB an mit SE 30 beschichtetem Pd/AlL,Os mit und
ohne Zusatz von NazSO; (SE 30-Schichtdicke ~ 150 um; Pd:S = 1; Viosung = 635 mi;
Comcs = 44 PPIM; Mpy.kentakise 20 = 200 mg; Kontakizeit zwischen Sulfit und Pd-
Kontakt vor Versuchsbeginn =5 h )

Anhand der Chloridkonzentration der Lésung des Versuches ohne Na,S0s;-Zusatz
wurde eine 85%ige MCB-Reduktion festgestellt. Die gaschromatographische Be-
stimmung der MCB-Konzentration der Versuchslésung nach 120 h ergab noch
12,5% der Anfangskonzentration. Damit konnte die MCB-Bilanz dieses Versuches
als geschlossen betrachtet werden, da angenommen werden durfte, daR die fehlen-
den 2,5% der co, mcs im Silikon der Beschichtungen sorbiert waren. Warum die MCB-
Reduktion selbst nach 120 h noch nicht vollstandig abgeschiossen war, konnte nicht
geklart werden. Eine Ho-Limitation ist bei der eingesetzten MCB-Konzentration
ausgeschlossen. Die gesattigte Ldsung enthielt theoretisch 0,53 mmol H., wahrend
die vollstandige Reduktion des MCB nur 0,28 mmol H; benétigte. Die Chloridkonzen-
tration der LOsung des Vergiftungsversuches reprasentierte eine 45%ige MCB-
Reduktion. Fazit: eine 150 um starke SE 30-Schicht verlangsamt aber verhindert die

Vergiftungserscheinungen offenbar nicht.

Die Ergebnisse der Reduktionsexperimente mit SE 30-beschichtetem Pd/Al,Os
zeigen, dal eine den Pd-Kontakt umgebende, unporése Silikonschicht die MCB-
Reduktion nicht unterbindet, aber erwartungsgemaR zu einer Verringerung der
Reaktionsraten fuhrt. Die angestrebte Schutzfunktion der Silikonbeschichtung,

ionische Schwefelverbindungen vom Katalysator fernzuhalten, konnte nicht nach-
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gewiesen werden. Eine stichhaltige Begrindung hierfir kann jedoch nicht abge-

geben werden.

Far weitere Untersuchungen zur Hydrophobierung von Katalysatoren sollten deshalb
andere Silikonmaterialien Verwendung finden. Gleichzeitig wurde im folgenden
untersucht, ob es maglich ist, auf porése Tragermaterialien fir das Pd zu verzichten

und katalytisch aktive Palladiumcluster direkt in die Silikonmatrix einzubringen.

4.4 Reduktive Dechlorierung von CKWs an palladisierten

Polydimethylsiloxan-Membranen

Die in dieser Arbeit verwendeten palladisierten Polydimethylsiloxan-Membranen
(5 Ma% Pd; im folgenden Pd/PDMS-Membranen genannt) wurden im Rahmen der
Vorbereitung eines gemeinsamen Forschungsprojektes von Herrn Dr. D. Fritsch
(GKSS, Geesthacht) angefertigt und fur Laboruntersuchungen zur Verfugung ge-
stellt. Die Herstellung dieser Pd/PDMS-Membranen ist in Kapitel 2.3.5 beschrieben.

4.4.1 Reduktive Dechlorierung von TCE und HCH

Zur Untersuchung, ob in PDMS-Membranen dechlorierungsaktive Pd-Cluster er-
zeugt werden kénnen, wurden erste Dechlorierungsexperimente mit relativ leicht
reduzierbaren aliphatischen CKWs (TCE und HCH) durchgefuhrt. Die Reduktions-
experimente fanden in H;-gesattigiem destillierten Wasser statt. Wahrend des H.-
Sattigungsprozesses der Lésung wurde gleichzeitig die Membran mit H. gespiilt, um
eventuell oxidierte Palladiumcluster in der Membran zu reduzieren. Zur Verein-
fachung der Analytik wurde nicht die Abnahme der Konzentration des CKW, sondern
das Fortschreiten der Reduktionen anhand der Zunahme der Protonenkonzentration
analysiert. Als erstes Experiment mit diesen palladisierten PDMS-Membranen fand
die Reduktion von TCE statt. Der Anstieg der Protonenkonzentration in der
Versuchsldsung ist in Abbildung 4.25 dargestellt.
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Abbildung 4.25: Reduktive Dechlorierung von TCE an einer Pd/PDMS-Membran, dargestellt anhand
der zeitlichen Anderung der Protonenkonzentration in der Losung (Myembran = 211 mg;
Vj_asung = 1160 mi; Corce = 44,3 ppm)

Die nach 30 h analysierte Chloridkonzentration der Lésung reprasentierte eine
90%ige Reduktion des eingesetzten TCE, was naherungsweise mit der vollstandi-
gen Ausnutzung des in Lésung verfugbaren Wasserstoffs (0,84 mmol Ho/l gegen-
Gber 1,17 mmol Cl/l) korrespondiert.

Nach der erfolgreichen Dechlorierung von TCE wurde die HCH-Reduktion an den
Pd/PDMS-Membranen untersucht (Abbildung 4.26).
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Abbildung 4.26: Reduktive Dechlorierung von HCH an einer Pd/PDMS-Membran, dargestelit anhand
der zeitlichen Anderung der Protonenkonzentration in der Lésung

(Muyembran = 596,4 Mg; Vissung = 635 mi; Corcy = 15,7 ppm)

Die nach 35 h ermittelte Chloridkonzentration in der Versuchslésung entspricht der
100%igen Reduktion des eingesetzten HCH. Im Gegensatz zur Hp-Limitation, wie sie
bei der TCE-Reduktion beobachtet wurde, lag der Wasserstoff bei der HCH-
Reduktion im UberschuR in der Versuchslésung vor (0,53 mmol H, gegenuber
0,206 mmol Cl). Anders als fur die reduktive Dechlorierung von TCE oder MCB wird

78



im Fall des HCH nur ¥ Mol H, pro Val Chloratom verbraucht, weil die Stéchiometrie
der Reaktion hier formal einer Dechlorierung statt einer Hydrodechlorierung ent-
spricht.

Um die Speicherkapazitat der Pd/PDMS-Membranen fur H, zu ermitteln, wurde eine
Membran (Muemsrmn = 596,4 mg) ausgiebig mit Wasserstoff gespult und danach zur
Reduktion in eine H.-freie HCH-L6sung gegeben. Die Protonenkonzentration der
Versuchsl6sung stieg deutlich langsamer an als bei der Reduktion in H;-geséattigtem
Wasser, was zeigt, daR die Reduktionsgeschwindigkeit in diesem Experiment von
der H,-Verfugbarkeit beeinflult wurde. Die Chloridausbeute betrug nach 50 h Reak-
tionszeit 68 umol, woraus eine H,-Speicherkapazitat von 57 umol H./g palladisierte
Membran resultiert. Der experimentell ermittelte Wert von 57 umol gespeichertem
H./g Membranmaterial stimmt mit dem berechneten Wert von 63 umol gut Gberein.
Um abschatzen zu kénnen, ob der H, vorrangig im Pd gespeichert vorlag, wurden
verschiedene Literaturdaten zur Hp-Speicherung ausgewertet. BRANDRUP und IMMER-
GUT (1989) geben die Loslichkeit von H, in vulkanisiertem Silikongummi (10%
Additiv) mit S, = 0,94+ 10° ml/(ml- Pa) an.

Fir die Hz-Léslichkeit in Pd wurden unterschiedliche Angaben gefunden. D’ANS - LAX
(1992) gibt die Loslichkeit von H, in Palladium mit S&%%,=0,87mol Ho/l Pd an,

woraus sich mit AHs=-7.2 kJ/mol ca. 3,65 mol Ha/l Pd bei 25°C (87,6 ml/ml) er-
geben. Bei FALBE und REeGITZ (1991) finden sich folgende H,-Léslichkeiten fur ver-
schiedene Pd-Spezies: 350 bis 380 ml/ml in reinem metallischen Pd, 3000 mi/ml in
Pd in kolloidaler Pd-Lésung, 870 ml/ml in Pd-Mohr bzw. 12000 mli/ml in waRriger
Suspension von Pd-Mohr.

Leider stimmen die verschiedenen Loéslichkeitsangaben fur Hz in Pd nicht Uberein,
geben jedoch eine GroRenordnung an. Vermutlich ist auch die Dispersitat des
Palladiums fur sein H;-Lésungsvermodgen ausschlaggebend. Aus diesen Werten
resultiert, dal mit 5 Ma% Pd palladisierte Membranen ca. 15 bis 150 umol Hz/g

Membranmaterial (bei Annahme des Literaturwertes S, =350 ml/ml resultieren

60 pmol Hz) aufnehmen kénnen. Im Silikongummi dieser Membranen sind dabei
jedoch lediglich 2,8 pmol Hz/g Membranmaterial enthaiten.
Trotz erheblicher Unsicherheiten in den verwendeten Loslichkeitsdaten zeigt diese

Abschatzung, dall der Uberwiegende Teil des Wasserstoffs in der Membran im Pd
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und nicht im Silikongummi gespeichert war. Diese Aussage gilt auch noch fur Pd-
Gehalte um 1 Ma%, wie sie typischerweise in den préaparierten Silikonschlduchen
vorlagen (siehe Kapitel 9.8).

Nach dem prinzipiellen Nachweis der CKW-Reduktion an der Pd/PDMS-Membranen
fur aliphatische CKWSs wurde die reduktive Dechlorierung von MCB an diesen

Membranen untersucht.

4.4.2 Reduktive Dechlorierung von MCB

Vor dem Beginn der Experimente zur MCB-Reduktion ist das Sorptionsvermégen der
verwendeten Pd/PDMS-Membranen fur MCB bestimmt worden. Dazu wurden 6,5 mg
MCB in 140 mi destilliertem Wasser gel6st.
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Abreicherung aus der Ldsung erreicht. Nach

20 h waren noch 27% des MCB im Wasser Abbildung 4.27:

nachweisbar. Aus Gleichung 4.3 IaBt sich MCB-Konzentration in wélkriger Losung bei

. . der Sorptfion an einer Pd/PDMS-Membran
unter Verwendung der Gleichgewichtskon-
(Vmsu,,g = 140 ml, Muytembran = 982,5 mg;

zentrationen der Verteilungskoeffizient flr
MCB zwischen PDMS (siehe Kapitel 8.4.3,

promvs = 1,2) und Wasser berechnen.

Co. mcs = 46,3 ppm)

Cuce sortiert _ (Mics, gesamt — Mcs,geiost)* Vi,o
Keows o = = 4.3)
e m -V
CMCB.QEIESI MCB, geldst

PDMS

Keoms no Detragt 455 (log Kppys 1i0=2,65). Im Vergleich dazu betragt der aus der

Literatur entnommene Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizient (Kow) fir MCB 692
(log Kow = 2,84, LIDE, D. R. (1994)). Weiterfuhrende Betrachtungen zur Sorption von
MCB und Benzol an Silikon enthalt Kapitel 4.8.
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FUr das erste Experiment zur reduktiven Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-
Membran wurde diese zunachst 20 h in reiner H,-Atmosphare aufbewahrt, um

eventuell entstandene Pd-Oxide zu reduzieren.

100 O
| W
80 1
| /
(-3
§ 60 -
= e —0—MCB
2 ©
@ 40! —&— Benzol
o
* “H.I b\o\nﬂ»\w
0é : ; o
0 1 2 3 4 5
Versuchsdauer [h]

Abbildung 4.28: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-Membran
(Muiembran = 757 M@; Vissung = 320 mi; Comce = 7100 ppm)

Wie aus dem Verlaui der MCB-Konzentration zu erkennen ist (Abbildung 4.28),
erfolgte mit Beginn des Versuches eine extrem schnelle Abreicherung des MCBs
aus der Versuchslésung. Die gemessenen Konzentrationsverldufe stellen eine
Uberlagerung von Reaktions- und Transportkinetik dar. Die Halbwertszeit der MCB-
Konzentration kann mit 1y ~ 5 min angegeben werden. Parallel dazu steigt die
Benzolkonzentration steil an (T, gerzot ® 10 min), was eine schnelle Dechlorierung
und nicht bloBe Sorption anzeigt. Chloridausbeute und Protonenkonzentration
belegen eine vollstandige Dechlorierung nach 5 h. Mit diesem Ergebnis konnte die
prinzipielle Funktionsfahigkeit der Pd/PDMS-Membranen fur die Dechlorierung

aromatischer CKWs nachgewiesen werden.

Mit den folgenden Experimenten wurde der Schutz der Palladiumcluster vor
vergiftenden Schwefelverbindungen durch die PDMS-Matrix der Membran detailliert

untersucht:
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Da jede der verwendeten Membranen einzeln an-
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chromatographisch als auch anhand der Chlorid- .
konzentration der Versuchslésung konnte innerhalb
von ca. 8h die 100%ige MCB-Reduktion nachge-

35

wiesen werden. Im Unterschied zur Kinetik der MCB- "o 2 4

Elimination des vorangegangenen Experimentes Versuchazauer i)
wurde fir t dieser Untersuchung eine Zeit von etwa APbildung 4.29:

. X . pH-Wert-Verfauf der MCB-Reduk-
0,75 h ermittelt (siehe Abbildung 4.30). Vor der )

tion an einer Pd/PDMS-Membran

weiteren  experimentellen Verwendung dieser (siehe Abbildung 4.30)
Membran wurde sie ausgiebig mit destilliertem
Wasser gespult, getrocknet und anschlieRend ca. 2 h zur Desorption einer eventuell

vorhandenen Restbeladung an MCB und Benzol durch Evakuierung von flichtigen
organischen Verbindungen befreit.

Die Vergiftungsversuche begannen mit einem Experiment, bei dem der H,-ge-
sattigten Versuchslosung sulfitischer Schwefel aus Na,SOs; in einem molaren
Verhaltnis Pd:S von 1:3 zugegeben wurde. Die zeitlichen Anderungen der MCB- und
Benzolkonzentrationen wahrend dieses Experimentes sind in Abbildung 4.30 den
Konzentrationsverldufen der MCB-Reduktion ohne Schwefelzusatz an derselben
Pd/PDMS-Membran gegenibergestellt.

Wie in Abbildung 4.30 zu erkennen ist, verlief die MCB-Reduktion unter Anwesen-
heit von Sulfit innerhalb von ca. 6 h volistandig. Es wurde keinerlei inhibierende
Wirkung auf die katalytische Aktivitat des Palladiums beobachtet. Nach Abschiuf
beider Experimente wurden 80% Benzol- und 100% Chioridausbeute in den
Versuchsldsungen analysiert.

Nach 48 h Kontakizeit zwischen der Pd/PDMS-Membran und dem sulfitischen
Schwefel wurde die Versuchslésung erneut mit H.-geséattigt und ein weiteres Experi-

ment zur MCB-Reduktion durchgefihrt. Die ermittelten zeitlichen Verldufe der MCB-
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und Benzolkonzentrationen und der MCB-Reduktionsgrad waren mit den Ergeb-

nissen des vorangegangenen Experimentes identisch.
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Abbildung 4.30: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-Membran mit und ohne Zusatz
von NaySO; (Pd:S = 1:3; Muyempran = 599 mg; VLOSUJ’.'Q =635 mi; Comce = 83 ppm)

Mit den Ergebnissen dieser drei Experimente ist ein zuverlassiger Vergiftungsschutz
des Palladiums durch die PDMS-Matrix der Membran gegeniiber sulfitischem

Schwefel erwiesen.

Nachdem die verwendete Pd/PDMS-Membran zur Regenerierung gewaschen,
getrocknet und vakuumbehandelt worden war, wurde sie in einem Versuch zur MCB-
Reduktion in Anwesenheit von Na,S eingesetzt. Um die Ausbildung von freiem H.S
in der Versuchslésung zu vermeiden, wurde der pH-Wert der Lésung vor deren Ho-
Séttigung auf 11,8 eingestellt. Bei einem pKsivon 7,06 sollte der sulfidische
Schwefel unter diesen Bedingungen fast vollstdndig als Hydrogensulfid vorliegen.
Analog zu den Experimenten mit Na,SO; als Vergiftungsagens wurde die Membran
unterschiedlich lange mit Na,S in Kontakt gebracht und danach ihre Dechlorierungs-
aktivitat untersucht. Dazu wurde Na,S im molaren Verhaltnis Pd:S = 3,45:1 in die
alkalische Versuchsldsung gegeben. Danach erfolgte jeweils nach H,-Sattigung der
Versuchslésung die MCB-Reduktion direkt nach der Na,S-Zugabe sowie nach 5d
Kontakizeit zwischen Na,S und der Pd/PDMS-Membran. Die MCB- und Benzolkon-
zentrationsverlaufe dieser Experimente sind in Abbildung 4.31 dargestelit.
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Abbildung 4.31: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-Membran mit Zusatz von Na,S:
sofort nach der Na,S-Zugabe sowie nach 5 d Kontakizeit zwischen Na,S und der
Pd/PDMS-Membran (pHy > 11,8; Pd:S = 3,45:1; Myemsren = 599 Mg; Vissung = 635 mi;
Comcs = 83 ppm)

Die MCB-Reduktion verlief in beiden Versuchen unvollstéandig. Die Chloridaus-
beuten betrugen 55% bzw. 47%. Die Produktbilanzen in beiden Experimenten
lieferten eine Wiederfindung von etwa 96% (Tabelle 4.2).

Tabelle 4.2:  MCB-Bilanzierung zweier Experimente zur MCB-Reduktion an einer Pd/PDMS-
Membran bei Anwesenheit von NaS

Mpyce Experiment 1 Experiment 2
(direkt nach Na,S-Zugabe) (nach 5 d Kentaktzeit)
sorbiert 5,7 mg 6,8 mg
geldst 30% von mg_yce = 15,8 mg 36% von mg, mcs = 18,8 mg
reduziert 28,0 mg 24,9 mg
bilanziert 50,4 mg 50,5 mg
eingesetzt 52,7 mg 52,7 mg

Ahnlich wie bei vorangegangenen Vergiftungsexperimenten ist auch hier keine
einfache Interpretation der Befunde moglich. Offensichtlich ist nicht die Kontaktzeit
zwischen Schwefelverbindung und Katalysator entscheidend. Vielmehr scheint eine
teilweise reversible Vergiftung vorzuliegen, die erst unter den Bedingungen der
Dechlorierung wirksam wird. Dies wurde erklaren, daR die Dechlorierungsreaktion
auch nach langer Kontakizeit zwischen Katalysator und Sulfid noch anspringt, dann

aber abbricht. Obwohl bei einem pH,-Wert von > 11,8 praktisch ausschlieRlich
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ionische Schwefelspezies in der wafkrigen Losung vorliegen, kénnten im laminaren
Grenzfilm an der Pd/PDMS-Membran durch Ruckdiffusion von HCI lokal niedrigere
pH-Werte aufireten. Als Folge davon kénnte undissoziierter H,S entstehen und in
die Polymermembran eindringen. Allerdings ist mit dieser Hypothese schwerlich eine
reversible Katalysatorvergiftung zu erklaren, wie sie im oben beschriebenen 2. Ver-

giftungsexperiment beobachtet wurde.

Um die Hypothese eines sauren Films auf der Membranoberflache zu prifen, wurde
die Pd/PDMS-Membran im folgenden Experiment in Abwesenheit von Chlorbenzol
ca. 48 h in eine alkalische Na,S-Lésung (pH = 10) mit einem molaren S:Pd-Verhait-
nis von 50 eingelegt. Danach wurde die Membran zur Entfernung von anhaftendem
Schwefel ausgiebig mit destilliertem Wasser gewaschen. Der anschlieRende Test
ihrer Dechlorierungsaktivitat fand in schwefelfreiem, H.-gesattigtem Wasser statt.
Aufgrund des Verhaltnisses co mce/VL trat zum Zeitpunkt t=24 h eine erwartete
Wasserstofflimitierung auf. Um erneut H, zudosieren zu kénnen, wurden mittels
einer Spritze 15 ml der Lésung abgenommen und durch eine H.-Headspacephase
im GefaR ersetzt. Die Bestimmung der Chloridkonzentration der abgenommenen
15 ml Lésung zeigte bereits die 55%ige Reduktion des MCBs an. Der maximal
maogliche Reduktionsgrad betrug 57%. Wie in Abbildung 4.32 zu erkennen ist, setzte
die MCB-Reduktion mit frischem Wasserstoff erneut ein. Nachdem bei t=35h
gaschromatographisch kein MCB mehr in der Lésung nachweisbar war, wurde das
Experiment abgebrochen. Die Bestimmung der Chloridkonzentration der Versuchs-
I6sung ergab 91%ige Dechlorierung. Eine Ursache der Bilanzllicke kénnten Verluste
von MCB wahrend der Schaffung der Headspacephase gewesen sein.

Neben der gaschromatographischen Bestimmung der MCB- und Benzolkonzen-
tration der Lésung wurde die MCB-Reduktion kontinuierlich Gber den pH-Wert
verfolgt. Bei einer 100%igen MCB-Reduktion héatte die Protonenkonzentration der
Losung (Cwstacn) 0,147 mmol/l betragen. Die analysierte Protonenkonzentration
betrug 0,138 mmol/l, womit ein MCB-Reduktionsgrad von ca. 93% reprasentiert wird.
Im AnschluR an dieses Experiment wurde die verwendete Pd/PDMS-Membran
emeut ca. 4 h in eine Na,S-Losung (S:Pd = 100) eingelegt. Der pH-Wert dieser
Lésung betrug pH = 5, wodurch der Uberwiegende Teil des sulfidischen Schwefels
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als H,S vorlag. Danach erfolgte eine ca. 2-stiindige Spiilung der Pd/PDMS-Membran
mit destilliertem Wasser.

Flr das folgende MCB-Reduktionsexperiment wurde frisches destilliertes, mit
Wasserstoff gesattigtes Wasser verwendet. In Abbildung 4.32 ist der MCB-Konzen-
trationsverlauf dieses Experimentes den zeitlichen Anderungen der MCB-, Benzol-
und Protonenkonzentration des Experimentes mit alkalischer Na,S-Vergiftung

gegenubergestellt.
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Abbildung 4.32: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-Membran, welche vorher in
alkalischer (pH=10) bzw. saurer (pH=5) L&sung mit Na.S kontaktiert und
anschlieBend gewaschen wurde (Pd:S = 1:100; Myemsren = 185,5 mg:;

Viesung = 320 mil; ¢oyce = 164,5 ppm)

Die Chloridkonzentration der VersuchslGsung reprasentierte nach t=35h keine
Reduktion des eingesetzten MCBs. Mit diesem Experiment konnte eindeutig gezeigt
werden, daR die PDMS-Matrix keinen Schutz fur das Palladium gegeniiber freiem
H.S darstellt.

Bei Anwesenheit von ausschlieBlich ionisch vorliegendem sulfidischen Schwefel
wurde jedoch kein signifikanter Aktivitatsverlust beobachtet. Dieses Ergebnis und
die ausbleibende Desaktivierung durch Na,SO; sprechen fur beide Teile der Hypo-
these, wonach zum einen ionische Verbindungen die Pd/PDMS-Membran nicht
passieren und zum anderen die PDMS-Membran keinen Vergiftungsschutz gegen-

Uber undissoziiertem H-.S bietet.
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Zur Abschatzung der Realisierbarkeit der MCB-Reduktion an Pd/PDMS-Membranen
mit elektrochemischer Wasserstofferzeugung wurden verschiedene Untersuchungen
durchgefiihrt, deren Ergebnisse im folgenden an einem charakteristischen Beispiel
dargestellt sind. Als Elekirolysegefal® wurde ein in Kapitel 3.4.5 beschriebenes
Reaktionsgefall mit einem separaten, durch eine Glasfritte abgeteilten Anodenraum
verwendet. Die Elektroden bestanden aus Platinblech (A= 1 cm?), als Elektrolyt
wurde eine waRrige Na,SO;-Lésung mit 300 mg/l SO in deionisiertem Wasser
(pH = 7,23) verwendet.

Der Katodenraum der Elektrolysezelle wurde als Reaktionsraum zur MCB-Reduktion
genutzt. Dazu wurde die Membran in den Katodenraum eingebracht, MCB zugesetzt
und an den Elektroden die Zellspannung von 5V angelegt, womit sich eine Strom-
starke von 1=0,3 mA einstellte. Zu Beginn dieses Experimentes war eine, Uber-
wiegend durch Sorption verursachte, schnelle Verringerung der MCB-Konzentration
('t = 10 min") in der Versuchslésung zu beobachten. Die Benzolkonzentration nahm
nur sehr langsam zu und erreichte ihren Maximalwert (ca. 51% von co mcs) Nach ca.
57 h. Die geringen Reduktionsraten dieses Experimentes sind auf Besonderheiten
der elektrochemische H;-Erzeugung zuriickzufilhren. Nach Gleichung 4.4 ist unter
den gegebenen Elektrolysebedingungen bereits nach ca. 2 h die zur volistédndigen
MCB-Reduktion bendtigte H-Menge von 0,23 mmol gebildet worden.

“.l-t, -V
by :% 4.4

Da dieser Wasserstoff jedoch grofitenteils gasférmig aus der Lésung entwich, stand
der MCB-Reduktion nur ein geringer Teil dieser Wasserstoffmenge in geldster Form
zur Verfugung. Diese Ausgasung war ebenfalls zu einem geringen Teil fur die
Abnahme der MCB- und Benzolkonzentrationen verantwortlich.

In der folgenden Versuchsphase wurde die Elektrolytlosung mit Na,SO; in einem
molaren Verhéltnis Schwefel zu Pd in der PDMS-Membran von 3 versetzt. Damit
stellte sich bei gleichbleibender Elekirolysespannung von 5 V eine Stromstarke von
0,5 mA ein. Nach emeuter Zugabe von MCB konnte dessen vollstandige Reduktion
innerhalb von 20 h beobachtet werden. Ein adéquater Anstieg der Benzolkonzen-
tration der Versuchsldsung konnte erneut nicht beobachtet werden. Nachdem

gaschromatographisch kein MCB mehr in der Versuchslosung detektiert werden

87



konnte, wurde sulfidischer Schwefel aus Na,S in einem Pd:S-Verhaltnis von
1:0,6 mol/fmol zudosiert. Die anschlieRende Reduktion des erneut zugegebenen
MCBs erfolgte jetzt nur zu 85% innerhalb von 20 h. Danach kam es zur Stagnation
der MCB-Reduktion, also zum Aktivitatsverlust der Pd/PDMS-Membran.

Nach Beendigung der Versuchsserie wurden die pH-Werte des Anolyten (pH = 1,9)
und des Katolyten (pH = 11,8) bestimmt. Da im alkalischen Milieu des Katolyten das
Dissoziationsgleichgewicht des Schwefelwasserstoffs stark in Richtung S* ver-
schoben ist, wird der beobachtete Aktivitatsverlust der Pd/PDMS-Membran wieder-
um auf lokale pH-Wert-Absenkungen als Folge der Dechlorierungsreaktion zurtick-
gefuhrt. Die Chlorid- und Benzolausbeute entsprechen einer 50%igen Reduktion des
insgesamt in allen drei Versuchsphasen zudosierten MCB. Die Ursachen fur die
Bilanzlticke sind nicht klar. Die Versuchsreihe 1aBt somit nur qualitative Aussagen
uber die Wirkungen der verschiedenen Schwefelverbindungen auf die Katalysator-

aktivitat zu, welche die bereits bekannten Phéanomene bestatigen.

Zu Erhéhung der Schutz- und CKW-Anreicherungsfunktion der PDMS-Matrix wurde
eine Pd/PDMS-Membran zusatzlich mit einer ca. 200 um dicken, palladiumfreien
PDMS-Schicht Uberzogen. Den Untersuchungen zur Vergiftungsresistenz des
Palladiums dieser Membran ging wieder ein Experiment zur MCB-Reduktion in
schwefelfreier Losung voraus. Die Reduktion verlief innerhalb von ca. 47 h mit einer
von Sorptionseffekten Uberlagerten ‘Halbwertszeit' von 't =~ 3 h vollstandig, was
durch die gaschromatographischen MCB-Analysen und die Chloridkonzentration der
Losung verdeutlicht wurde. Im Vergleich zu friheren Experimenten mit unbe-
schichteten Pd/PDMS-Membranen war die Reaktionsgeschwindigkeit hier um rund
eine GréRenordnung langsamer. Nach Abschluf des Experimentes konnten gas-
chromatographisch ca. 90% des eingesetzten MCBs reduziert zu Benzol in der Ver-
suchslésung analysiert werden.

Vor dem anschlieRenden MCB-Reduktionsexperiment unter Anwesenheit von SO;*
wurde die Membran ausgiebig mit destilliertem Wasser gespdilt. Die in der Lésung
eingestellte Sulfitkonzentration entsprach einem Pd:S-Verhéltnis von 1 mol/mol. Die
durchgefuhrten MCB-Reduktionsexperimente erfolgten jeweils nach H;-Sattigung der
Versuchslésung, einmal direkt nach der Na,S0s;-Zugabe und erneut nach 5d

Kontaktzeit zwischen der Membran und dem gelésten sulfitischen Schwefel. Beide
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Reduktionen verliefen ebenfalls vollstandig. Jedoch wurde eine langsamere Ab-
nahme der MCB-Konzentration (', = 13 h) gegenuber der Reaktion in schwefel-
freier Losung ('t =~ 3 h) beobachtet. In vergleichbaren Untersuchungen an unbe-
schichteten Pd/PDMS-Membranen wurde diese Verlangsamung in Anwesenheit von
sulfitischem Schwefel nicht beobachtet.

Vor den Untersuchungen zur Beeintrachtigung der Aktivitdt des Palladiums der
PDMS-beschichteten Membran durch die Anwesenheit von sulfidischem Schwefel
wurde abermals die Versuchslésung durch frisches H.-gesattigtes destilliertes
Wasser ersetzt. Das durch Zugabe von Na,S eingestelite Pd:S-Verhaltnis der Ver-
suchslésung betrug ebenfalls 1 mol/mol. Der sich durch das Auflésen von Na,S ein-
stellende pH-Wert wurde mit Gleichung 4.2 (als vereinfachte Berechnung des pH-
Wertes bei Losung des Salzes einer schwachen Saure und einer starken Base) mit
pH = 9,67 berechnet. Bei diesem pH-Wert lagen anhand des pKs; = 7,06 von H,S
ca. 0,5% des Schwefels als H,S vor, wodurch schon zu Beginn der MCB-Reduktion
von einer Beeintrachtigung der Pd-Aktivitdt ausgegangen werden mufte. Die
Abnahme der MCB-Konzentration in der Versuchslésung wurde mit 14~ 16 h
beobachtet. Ab t = 73 h stagnierte jedoch die Konzentrationsabnahme, das Experi-
ment wurde nach 87 h abgebrochen. Die Chloridkonzentration der Versuchslésung
ergab einen MCB-Reduktionsgrad von 73%. Im AnschluR an dieses Experiment
wurde die Pd/PDMS-Membran 24 h in der Na,S-Lésung belassen und danach
intensiv mit destilliertem Wasser gespult. Mit dieser Membran erfolgte anschlielend
in schwefelfreier Hp-geséttigter Versuchslosung (pH = 6,5) ein weiteres Experiment
zur MCB-Dechlorierung. Dabei wurde eine noch langsamere Dechlorierung be-
obachtet. Allerdings ergab die Analyse der Chloridkonzentration eine ca. 70%ige
MCB-Reduktion nach ca. 80 h Versuchsdauer, wobei noch keine Stagnation der
Abnahme der MCB-Konzentration auftrat.

Die experimentellen Befunde kdnnen zusammenfassend so beschrieben werden,
dal in Gegenwart von sulfidischem Schwefel eine teilweise, jedoch auch nach
langerer Kontakizeit keine vollstandige Desaktivierung des Katalysators eintritt. In
Abbildung 4.33 sind die Konzentrationsverlaufe der Experimente zur MCB-Reduktion
an der zusatzlich mit PDMS beschichteten palladisierten PDMS-Membran zusam-

mengefalit dargestellt.
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Abbildung 4.33: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer zusétzlich mit PDMS beschichteten
Pd/PDMS-Membran in An- und Abwesenheit von Na,SO; oder Na,S (Pd:S = 1:1;
Musembran = 222,85 MG; Viesung = 2350 mi; ¢ouce = 23,8 ppm)

Neben der Beibehaltung der Reduktionsfunktion der Pd/PDMS-Membran trotz zu-
sétzlicher PDMS-Beschichtung konnte mit diesen Experimenten der nur teilweise
Verlust der Pd-Aktivitat unter Anwesenheit von Na,S gezeigt werden. Die Ursache

der schwachen Verringerung der Reduktionsraten unter Anwesenheit sulfitischen
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In einem ersten Experiment sollte die Funktionsweise der H.-Bereitstellung durch
gezielte Hp-Limitation getestet werden. Dazu wurde einer H,-gesattigten Versuchs-
I6sung soviel MCB zugegeben (0,47 mmol MCB), dalR mit dem in der Ver-
suchslésung geldsten H; (0,27 mmol) nur eine ca. 60%ige Reduktion des einge-
setzten MCBs mdglich war. Der H:-Vorrat der Dosiervorrichtung blieb wahrend
dieser Versuchsphase abgetrennt. Erst nach Stagnation der MCB-Reduktion
(t =10 h) wurde das H.-Reservoir gedffnet, wodurch erneut H., zur MCB-Reduktion
bereitgestellt wurde. Abbildung 4.35 zeigt die erwarteten Konzentrationsverlaufe von
MCB und Benzol:

Solange geldster Wasserstoff in der Versuchslésung zur Verfiigung stand, verlief die
MCB-Reduktion rasch mit 1.~ 0,5 h. Die gaschromatographische Analyse der MCB-
Konzentration wahrend der Stagnationsphase ergab ca. 25% von ¢ ucs, was durch
Uberlagerung von Reaktion und Sorption bzw. durch im Steigrohr der Dosierein-

richtung noch verfugbaren Wasserstoff leicht zu erklaren ist.

200 + 0______.———40

150 4+ Offnung des Hx-Reservoirs |

I
!
emeute Zugabe von Chiorbenzol V ¢

—o—MCB
be’ —¢— Benzol

100 ~

C rel. [%]

000

S0+

A

?

® o
0 - : o : 00
o} 5 10 15 20 25

Versuchsdauer [h]

Abbildung 4.35: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/FDMS-Membran mit zyklischer
MCB-Zugabe bei Ho>-Limitation sowie unter Verwendung der H-Dosiervorrichfung

(Mytembran = 797 Mg; Viosung = 320 ml; comca = 163 ppm)

Nach 10 h Versuchsdauer wurden der Versuchslésung erneut 52,6 mg MCB zu-
dosiert, was zu einer MCB-Konzentration der Lésung von ca. 200 ppm fuhrte. An-
schlieBend wurde zur Beobachtung der Einstellung einer konstanten MCB-
Konzentration 3 h gewartet und danach das H.-Reservoir gedffnet. In der folgenden

Versuchsstunde konnte erneut eine langsam fortschreitende MCB-Reduktion
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beobachtet werden. Da der Wasserstoff nur an einer relativ kleinen Kontaktfléche
zwischen Gasraum und Versuchslsung in die Lésung gelangen konnte, wurde die
Reaktionsgeschwindigkeit der MCB-Reduktion in dieser Versuchsphase wahrschein-
lich von der Kinetik des Ldsungs- und Verteilungsvorgangs bestimmt. Nach ca. 25 h
konnte anhand der Chloridkonzentration der Versuchslésung die vollstandige MCB-

Reduktion festgestellt werden.

4.5 Reduktive Dechlorierung von MCB im Labormembranreaktor

Die im folgenden erlduterten Untersuchungen zur MCB-Reduktion fanden in einem
Labormembranreaktor (LMR) statt, dessen Aufbau und Funktionsweise in Kapitel 3.5
beschrieben sind. Dieser LMR ermdglichte die Bereitstellung des Wasserstoffs nicht
nur im geldsten Zustand, sondern auch als Gas Uber die gesamte Membranflache.
Dazu wurde H, gasférmig an der Unterseite der Pd/PDMS-Membran aus einem Hy-
Reservoir (Dosiervorrichtung analog Kapitel 4.4) bereitgestellt, wodurch auf eine
vorherige H.-Séattigung der Versuchslésungen verzichtet werden konnte (siehe
Abbildung 3.6). Die verwendeten ca. 7 um starken palladisierten PDMS-Membranen
(MMembran = 34,7 Mg; @=75,8 mm; 5 Ma% Pd) waren zur mechanischen Stabilisie-
rung auf einem mikroporésen Polyacrylnitrilvlies aufgezogen. Durch die reaktive
Membran wurden also Gas- und Wasserphase getrennt. Die hydrophobe Ver-
bindung MCB sollte sich aus der Wasserphase in der Membran anreichern und mit
Hilfe des im UberschuB bereitgestellten Wasserstoffs am Pd reduziert werden. Die
durchgefiihrten MCB-Reduktionen wurden mittels GC-Analysen (MCB- und Benzol),
pH-Wert-Messung und volumetrischer Messung des Wasserstoffverbrauchs verfolgt.

Mit dem ersten Experiment zur MCB-Reduktion an Pd/PDMS-Membranen im LMR
konnte deren prinzipielle Funktionsfahigkeit nachgewiesen werden. Vor Versuchsbe-
ginn wurde das H»-Reservoir mit Wasserstoff gespult, geftllt und verschlossen. Die
H.-freie Versuchslésung wurde mit MCB versetzt. Nachdem die Einstellung einer
konstanten MCB-Konzentration dessen vollstandige Lésung und die Einstellung des
MCB-Verteilungsgleichgewichtes zwischen der Versuchslésung und der Pd/PDMS-
Membran verdeutlichte, erfolgte der Versuchsstart durch Offnen des Absperrhahnes
des H:-Reservoirs. Aufgrund des bereits an der Pd/PDMS-Membran sorbierten

MCBs konnte sofort mit Beginn der H-Bereitstellung die Reduktion des sorbierten
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MCBs erfolgen und Benzol als Reduktionsprodukt in der Versuchslésung nachge-

wiesen werden. Die zeitlichen Anderungen der MCB- und Benzolkonzentrationen

zeigt Abbildung 4.36.
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Abbildung 4.36: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer Pd/PDMS-Membran im LMR

(Viosung = 430 mi; Copmcs = 65 ppm; Dick€membran = 7 PM; Myempran = 34,7 Mg,

Z=7528mm)

Die Reduktion des eingesetzten MCBs erfolgte mit einer Halbwertszeit von 1, ~ 3 h

innerhalb von ca. 20 h volistandig. Nach
12 h waren 5,9 ml H,, das sind 99% des
zur vollstdndigen MCB-Reduktion be-
noétigten Wasserstoffs, aus dem Re-
servoir entnommen. Die Protonenkon-
zentration der Versuchslosung ent-
sprach mit pH=3,95 zu diesem Zeit-
punkt jedoch nur einer ca. 20%-igen
Dechlorierung des eingesetzten MCB.
Auch nach 20 h entsprach die Protonen-
konzentration in der Lésung (0,26 mM)
nur ca. 45% des theoretischen Wertes
(Abbildung 4.37). Eine Erklarung fur
diesen Befund konnte nicht gefunden

werden, zumal die Chloridkonzentration

67 =9

%Co A
), —O—pH
55 o A H, Los —
\ (=]
sl 9 :
b % —-06 —
] o] 5
= 45 5
T @
[=% Q 04 2
\ @
41 Hastch. D. >
TR il PR
354 M ; 02
3k : : 0
0 5 10 15 20
Versuchsdauer [h]
Abbildung 4.37:

pH-Wert-Verlauf und Hx-\erbrauch bei der MCB-
Reduktion an einer Pd/PDMS-Membran im LMR
(siehe Abbildung 4.36)
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der Versuchsldsung und die gemessene Benzolkonzentration die vollstandige MCB-
Reduktion belegen.

Im Versuchszeitraum 12h<t<20h trat wahrscheinlich eine Leckage im Hs-
Reservoir auf, weshalb der ermittelte H.-Verbrauch nach 20 h nicht ausgewertet

werden konnte.

Fur die folgenden Experimente wurden die verwendeten Pd/PDMS-Membranen zur
Erhéhung ihrer Sorptionskapazitat fur MCB und zum Schutz des Palladiums vor
Katalysatorgiften mit palladiumfreiern Silikon beschichtet.

Zuerst wurde die MCB-Reduktion an einer mit hochviskosem hochmolekularen
Silikon (SE 30) beschichteten Pd/PDMS-Membran untersucht. Die aufgebrachte
SE 30-Beschichtung war unregelméafRig stark ausgebildet, bedeckte die Membran-
oberflache jedoch vollstandig. Wie Abbildung 4.38 zeigt, erfolgte die MCB-Reduktion
mit einer Halbwertszeit von 1y = 9 h innerhalb von 100 h vollstandig. Die Chloridkon-
zentration der Versuchslosung bestétigte die 100%ige Dechlorierung. Der Vergleich
mit Reduktionsraten an unbeschichteten Membranen zeigt deutlich, daR die zusétz-

liche Silikonschicht die Reaktion erwartungsgemaR verlangsamt.
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Abbildung 4.38: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer mit SE 30 beschichteten Pd/PDMS-
Membran im LMR (Vyosung = 430 mi; Comcs = 65 ppm; Dickeuyempran = 7 Um;
Myembran = 34,7 mg; &'= 75,8 mm)

Im Gegensatz zum Reduktionsprodukt Chlorid, welches offenbar quantitativ in die
walrige Phase zurlckdiffundierte, konnte Benzol nur mit ca. 75% Ausbeute in der
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Versuchslésung analysiert werden. Der verbleibende Anteil liegt wahrscheinlich
sorbiert im Polymermaterial vor. Die Protonenkonzentration der Versuchslésung
erreichte, ebenso wie im vorangegangenen Experiment, nicht den theoretischen
Endwert (pH = 3,23; 77% des erwarteten Wertes).

Der EinfluR von sulfidischem Schwefel (S* aus Na,S) auf die Aktivitat des
Palladiums einer zusatzlich beschichteten Pd/PDMS-Membran wurde im LMR an
einer mit palladiumfreiem PDMS (Dicke ca. 200 um) tUberzogenen Membran unter-
sucht. Vor Beginn dieser Vergiftungsexperimente wurde auch an dieser ‘PDMS-
Pd/PDMS-Membran’ die MCB-Reduktion in schwefelfreier Lésung getestet. Der
Verlauf der MCB-Konzentration zeigte, daft die MCB-Reduktion innerhalb von ca.
21 h vollstandig verlief. Im Vergleich zu der PDMS-Membran ohne zuséatzliche
Beschichtung kommt es nicht zu einer Verlangsamung der Reaktion durch die
zusatzliche Barriere, wie sie bei der selbst aufgebrachten SE 30-Beschichtung
beobachtet wurde. Dies legt die Schlulfolgerung nahe, daR in diesem Falle nicht die
Permeation der Reaktanten in die Membran, sondern wahrscheinlich ein Reaktions-

schritt am Katalysator fir die Reaktion geschwindigkeitsbestimmend war.
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Abbildung 4.39: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer PDMS-beschichteten Pd/PDMS-Membran
im LMR (Vi osung = 430 mi; ¢ mcs = 130 ppm; Dickeyempran = 7 UM, Myempren = 34,7 Mg;
£'=758mm)

Im Unterschied zu den Ergebnissen der vorangegangenen Experimente war Benzol
nach 21 h nur zu ca. 7% (bezogen auf co mce) in der Versuchslosung nachweisbar.
Die Chloridausbeute entsprach 65%, der H.-Verbrauch (9ml) 76% und die
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Protonenkonzentration der Versuchslésung (pH = 3,23; 0,6 mM) 53% der theoretisch
zu erwartenden Werte bei vollstdndigem Umsatz (siehe Abbildung 4.39).

Die auch nach 48 h Reaktionszeit unvollstéandige Stoffbilanz in der Versuchslésung
beruhte wahrscheinlich auf Sorptionseffekten an der PDMS-Matrix, die allerdings im
einzelnen nicht aufgeklart wurden. So ist z. B. nicht verstandlich, warum fir Chior-
benzol nicht eine dem Sorptionsgleichgewicht entsprechende Konzentration in

walriger Lésung nachweisbar war.

Zur MCB-Reduktion in Anwesenheit von sulfidischem Schwefel wurden der Ver-
suchslésung neben 50 mg Na,S (Pd:S = 1:10) 10 g Eisenpulver mit einer mittleren
KorngréRe von ca. 10 um zugegeben. Mit der Eisenzugabe stieg der pH-Wert der
Lésung von 6,45 auf 8,8 an. Sulfid bildet mit Eisen schwerlésliche Sulfide, wodurch
die Konzentration an H,S in der Versuchslésung signifikant verringert werden sollte.
Die Methode der Fe-Fallung schlieRt, anders als eine reine pH-Wert-Erhéhung,
auch den sauren Film an der Membranoberflache ein. In Kapitel 4.6 wird anhand von
Experimenten zur pH-Wert-Abhangigkeit der Wasserloslichkeit verschiedener Eisen-
Schwefel-Verbindungen die Ausféllung von sulfidischem Schwefel mittels Fe**- und
Fe*-Salzen naher diskutiert. Aufgrund der pH-Wert-Pufferung war die Verfolgung
der MCB-Reduktion anhand der Zunahme der Protonenkonzentration in der Lésung
nicht méglich.

Mit der im folgenden beschriebenen Versuchsreihe sollte neben der Wirkung des
Eisens als zuséatzlicher Katalysatorschuiz auch die Langzeitstabilitat der Pd/PDMS-
Membran untersucht werden. Die Versuchsldsung wurde dazu dreimal, zu den Ver-
suchszeitpunkten 0 h, 180 h und 680 h, mit MCB gespikt. In allen drei Versuchs-
phasen fand die volistédndige Eliminierung des MCB aus der Versuchsldsung statt.
Jedoch erfolgte die Zunahme der Benzolkonzentration in der Versuchsldsung, in
Abbildung 4.40 an der rechten Ordinate aufgetragen, nicht im erwarteten
stéchiometrischen Verhéltnis zur Abnahme von cwycs. Die Endkonzentration an
Benzol in der Versuchsiésung konnte mit ca. 67% der Summe der MCB-Anfangs-
konzentrationen aller drei Versuchsphasen ermittelt werden, wobei in jeder Ver-
suchsphase anndhernd '/; der Gesamtmenge an Benzol gebildet wurde.

Anhand der Chloridkonzentration der Versuchslésung konnte nach Abschlu? der

Experimente die 100%ige Reduktion des eingesetzten MCB nachgewiesen werden.
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Die gaschromatographisch nicht erfaten Benzolanteile lagen wahrscheinlich im

PDMS sorbiert vor oder waren in das Wasserstoffreservoir diffundiert.
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Abbildung 4.40: Reduktive Dechlorierung von MCB an einer mit PDMS beschichteten Pd/PDMS-
Membran unter Anwesenheit von Na,S und Fe-Pulver im LMR (Mgisen = 10 g;
Viesung = 430 mi; Cg mes =107 ppm; Pd:S = 1:10; Dickeyempran = 7 LiM;
Muempran = 34,7 Mg, &= 75,8 mm)

Mit diesen Experimenten konnte eindeutig gezeigt werden, da metallisches Eisen
sulfidischen Schwefel als Katalysatorgift unter den herrschenden Versuchsbe-
dingungen hinreichend volistandig bindet. Weiterhin wurde die Beibehaltung einer
stabilen Dechlorierungsaktivitdt der Pd/PDMS-Membran iber einen Versuchszeit-
raum von ca. 30d nachgewiesen. Die MCB-Elimination verlief auch nach 30d
Kontaktzeit noch mit einer Halbwertszeit von rund 3 h und innerhalb von 20 h voll-

standig.

4.6 Modelluntersuchungen zur H.S-Bindung durch Eisensulfidfillung

Eine hydrophobe Membran, deren Verwendung in den Kapitein 4.4 und 4.5 be-
schrieben wird, ist nicht in der Lage, die Permeation von geléstem Schwefelwasser-
stoff zu verhindern. Aufgrund seiner Ladungsneutralitdt und der relativ kleinen
Solvatationshlle permeiert H.S mit einer organischen Verbindungen vergleichbaren
Geschwindigkeit durch Polymermembranen. Um den Palladiumkatalysator trotzdem
vor einem Kontakt mit H.S zu schitzen, muRte ein Weg zur Bindung von H.S

gefunden werden.
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Sulfid bildet bekanntlich mit einer Vielzahl von Metallionen schwer lIésliche Salze. Im
Hinblick auf die in-situ-Anwendung der katalytischen CKW-Reduktion im Aquifer ist
aus okologischen und dkonomischen Grinden von den fur die Sulfidfallung in Frage
kommenden Metallen wahrscheinlich nur die Verwendung von Eisen praktikabel.
Gibt man Eisenpulver zu einer sulfidhaltigen Versuchslésung, so bleibt die kata-
lytische Aktivitat der Pd/PDMS-Membran Uber lange Zeit erhalten, was auf eine
quantitative Sulfidfallung in Gegenwart von Fe schlieRen I&Rt. FeS besitzt mit
K.=3,7-10" (moll)> nach HOLLEMANN und WIBERG (1995) ein sehr kleines
Loslichkeitsprodukt. LIDE (1994) gibt die Wasserldslichkeiten von FeS und FeS, mit
6,2 ppm (7,05- 10° mol/l) bzw. 4,9 ppm (4,08 10° molfl) an. Fe,S; ist extrem schwer
IGslich: SYNOWIETZ und ScCHAFER (1984) geben die Wasserloslichkeit fur Fe,Ss; mit
3- 107" mol/l bei 20°C an, was unter Annahme der volistandigen Dissoziation des
Fe»S; einem Léslichkeitsprodukt von K = 10 (mol/l)” ! entspricht. Bei KALTOFEN et
al. (1973) wird dieses Léslichkeitsprodukt sogar mit K. = 10°*® (molfl)” bei 22°C ange-
geben. Beide Werte unterstreichen die extrem geringe Wasserléslichkeit von Fe,Ss.

Unter den reduzierenden Bedingungen, unter denen die reduktive Dechlorierung
von CKWs ablaufen soll, ist mit Fe** als vorherrschender Eisenspezies zu rechnen.

Die Léslichkeit von FeS ist Uber das Gleichgewicht:

FeS + 2H" === Fe® + [H,S]. (4.5)

vom pH-Wert der Losung abhangig. Hintergrund dieser Abhangigkeit ist das Saure-

Base-Gleichgewicht:

pK51 =T,05 PK32=12.0
HS =—= HS +H® =—= §¥*+H" (4.6)

Um die Fallung des sulfidischen Schwefels naher zu untersuchen, fanden Experi-
mente bei Variation des pH-Wertes und unter Verwendung von Fe® und Fe** als
Fallungsmittel statt.

Die H,S-Bestimmung erfolgte Uber Headspace-Probenahme (500 pl) mit GC-MS-
Analyse im SIM-Mode bei Verwendung einer mit Tenax geflllten, gepackten Trenn-
saule. Das Massenspektrum des H,S-Peaks wies neben den erwarteten lonen

(m/z = 32, 33 und 34) auch geringe Anteile von Dimeren und Trimeren (m/z = 64 und

' Da SYNOWIETZ und SCHAFER das Léslichkeitsprodukt K, ohne Dimension angeben, ist der Exponent
nicht definiert und wird hier mit n benannt (n = 2...5).
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m/z = 96) auf, die anhand ihrer Isotopenmuster eindeutig als Polysulfide identifiziert
werden konnten. Dies |&t auf eine thermisch initiierte Oligomerisationsreaktion, die
wahrscheinlich im GC-MS-Interface oder in der lonenquelle (250°C) des Massen-
spekirometers ablauft, schlieBen. Durch Absenken der Temperaturen auf 100°C
konnte die Bildung von Polysulfiden weitgehend vermieden werden. Die Nachweis-
grenze (S/N = 3) dieser Analysenmethode lag bei ca. 100 ppb H.S in waRriger
Lésung.

Zur Dimensionierung der Sulfid-Fallungsexperimente mufte zunachst die vom pH-
Wert abhangige Gleichgewichtskonzentration an H,S in der Lésung berechnet
werden. Dafur sind das Loslichkeitsprodukt von FeS K| r.s sowie die Dissoziations-
konstanten Ks; und Ks; von H,S erforderlich (siehe Gleichung 4.7).

cl K

Lres
Cpps = o . .7
T o KK,

Fe?*

Far das Loslichkeitsprodukt von FeS wurden in der Literatur zwei verschiedene
Angaben gefunden, die nicht konsistent sind. HOLLEMANN und WIBERG (1995) geben
K.= 3,7-10% (mol/ly? an. Daraus ergibt sich eine Gleichgewichtskonstante K fir die

Reaktion FeS + 2 H" =—= Fe® + H,S von K = 3,7. Nach LIDE (1994) betragt K fur
diese Reaktion jedoch 600. Wegen dieser Differenz der Literaturwerte kénnen die
entstehenden H,S-Konzentrationen nur mit einer erheblichen Unsicherheit (Faktor
ca. 160) vorausberechnet werden. Unter Verwendung des héheren Loslichkeits-
wertes nach LIDE errechnet sich fur eine 1 mM-Lésung von Fe* bei pH =7 eine
maximale H,S-Konzentration von 0,002 ppm, die pro abnehmende pH-Wert-Einheit
allerdings um 2 GréRenordnungen ansteigt. Diese Berechnungen verdeutlichen, dal
signifikante Konzentrationen an geléstem H.S in Gegenwart von geldsten Eisen-(l1)-
Salzen erst in schwach saurer Losung (pH < 5 bis 6) zu erwarten sind.

Die Analyse von H,S Uber einer sauerstofffreien warigen Na,S-Lésung (0,5 mM,
pH = 2 bis 10) zeigte in Ubereinstimmung mit der Theorie, daR pH-Werte unter 6,4
keine signifikante Zunahme der H,S-Konzentration bewirkten und bei pH = 10 kein
freies H,S mehr nachweisbar war. Durch Zugabe von Fe**- und Fe**-Salzen (FeSO,,
Fe(NOs)s, je 5mM) und Fe in Form von Eisenspanen wurde anschiieRend bei
pH = 7 die Sulfidkonzentration der Lésung erniedrigt. Die verbleibende H,S-Konzen-

tration lag in allen Falien unterhalb der Nachweisgrenze von ca. 0,1 ppm. Wahrend
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im Falle der Fe*-Fallung auch nach einer pH-Wert-Absenkung auf pH < 2 kein H,S
nachweisbar war, wurde in den beiden Lésungen, in denen der Schwefel als Fe(ll)-
Sulfid gebunden vorlag, erwartungsgeman erneut H.S freigesetzt.

Die Installation einer Schittung aus Eisenspanen vor einem Pd-Katalysator als
Schutz gegen bereits vorhandenen Schwefelwasserstoff erscheint sinnvoll, wenn
das anstromende Grundwasser einen neutralen oder schwach sauren pH-Wert be-
sitzt. Hinzu kommt die puffernde bzw. alkalisierende Wirkung des Eisens selbst.
Wenn jedoch H,S durch Desulfurikation, stimuliert durch einen Uberschul an
Wasserstoff, direkt in der Reduktionszone gebildet wird, ist diese MaRnahme wahr-
scheinlich nicht ausreichend. In diesem Fall solite eine Inhibierung der mikro-
biologischen Aktivitat im Reaktor (z.B. durch Silberdotierung, siehe Kapitel 5) ver-

sucht werden.

4.7 Reduktion und Hydrierung von MCB an Rh-haltigen Silikonkérpern

Von Rhodium ist bekannt, dal? es sowohl die Hydrodechlorierung von CKWs als
auch die Hydrierung von Aromaten effektiv katalysiert. Aus MCB kénnte so in einem
Zuge Cyclohexan gebildet werden. Cyclohexan ist zwar humantoxikologisch weniger
bedenklich als Benzol, es stellt aber im Hinblick auf seine biologische Abbaubarkeit
im Aguifer und seine Phytotoxizitat im Vergleich zu Benzol ein nachteiliges Produkt
dar. Verglichen mit Benzol wird Cyclohexan von HOWARD (1990) als schwerer
abbaubar beschrieben. Humantoxikologisch wird jedoch Benzol mit seiner nachge-
wiesenen krebserzeugenden und erbgutschadigenden Wirkung kritischer bewertet
(ROTH (1990)). Benzol ist in der Wassergefahrdungsklasse 3 als stark wasserge-
fahrdend eingestuft. Die letale Dosis fur Ratten (LD, bei oraler Aufnahme) betragt
nach ROTH LDsp genzo = 3,8 g/lkg. Cyclohexan wird als schwach wassergefahrdend
(WGK 1) eingeschatzt. Mit LDso, cyciohesan = 29,8 g/kg (WELLBACHER und STORMANN
(1986)) fur Ratten ist die letale Dosis um fast eine GréRenordnung héher als fur
Benzol. Die Hydrierung von Benzol wurde trotzdem stellvertretend fir andere
erwinschte Reaktionen wie die partielle Hydrierung polychiorierter Biphenyle oder
polycyclischer Aromaten untersucht. Als Katalysatortrager wurden hochporése,
sphérische Silikonkdrper (@ ~ 2,5 mm) verwendet. Die Prozedur ihrer impragnierung

mit Rhodium ist in Kapitel 3.3.8 beschrieben.
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In einem Batchexperiment wurde ca. 1 g Rh-dotierter Silikonkugeln (mg, < 50 mg) in
H;-geséttigtem destillierten Wasser mit MCB in Kontakt gebracht. Die Abnahme der
MCB-Konzentration und der pH-Wert-Verlauf sind in Abbildung 4.41 dargestellt. Das

Experiment wurde nach 18 h abgebrochen.
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Abbildung 4.41: Reduktive Dechlorierung von MCB an Rh-dotierten Silikonkugein
(Viesung = 1160 mi; Co, pca = 39,8 ppm; Man.kentaic = 1 g (ca. 5 Ma% Rh))

Die MCB-Eliminierung aus der Versuchslésung erfolgte mit 7 = 3 h innerhalb der
Versuchsdauer zu 85%. Die Protonenkonzentration entspricht einer ca. 70%igen
MCB-Dechlorierung. Nach ca. 5 h Reaktionszeit und nach Beendigung des Experi-
ments wurden jeweils 3 ml der Versuchslésung entnommen und mit 0,5 ml Pentan
extrahiert. Die Analysen der Extrakte ergaben ein Produktverhaltnis Benzol : Cyclo-
hexan von 1 : 1,44. Die unvollstandigen Umsatze sowohl der Dechlorierung als auch
der Hydrierung sind auf ein Wasserstoffdefizit zurlickzufithren (0,35 mM MCB
gegenuber 0,8 mM H,). Gerade der Teilumsatz gestattet aber einen interessanten
Einblick in die Kinetik des Reaktionsgeschehens. Offenbar konkurrieren beide Reak-
tionen, Dechlorierung und Hydrierung, mit vergleichbarer Reaktionsgeschwindigkeit
am Katalysator um den Wasserstoff. Benzol wird schnell genug desorbiert, um
zumindest teilweise der Folgereaktion Hydrierung zu entgehen. Der Anteil an
Cyclohexan in der Rh-katalysierten Reaktion ist viel héher als in der Pd-katalysierten
Reaktion (nur Spuren an Cyclohexan). Die Hydrodechlorierungsselektivitéat des Rh
ist geringer. Dies verbraucht Wasserstoff, erzeugt aber ein anderes Produktmuster,

das noch nicht abschlieRend bewertet werden kann.
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4.8 Untersuchungen an palladisierten Silikonschlduchen

4.8.1 Reduktive Dechlorierung von MCB in wiRriger Lésung

Um das Reduktionsmittel Wasserstoff nicht nur in hochverdinnter, geldster Form
zufGhren zu mussen, sondern standig fur einen H.-UberschuR am Reaktionsort zu
sorgen und gleichzeitig eine gréRere Katalysatoroberflache nutzen zu kénnen,
wurden Membrankatalysatoren in Form von Hohlfasern entwickelt und untersucht. Im
Hinblick auf die Anwendung membrangestitzter Pd-Katalysatoren im Gate einer
‘Funnel & Gate’-Anordnung im Grundwasser ist folgender Membranreaktor eine
denkbare Ausflhrungsform:

Hohifaser

Pd-Cluster

porenfreie, hydrophobe

Grundwasser

Abbildung 4.42: Grundschema eines Membranreaktors

Die Hz-Versorgung kénnte dabei durch eine externe H,-Quelle oder durch in-situ-
Wasserelektrolyse erfolgen. Bei langsamer Durchstrémung des Membranmoduls ist
es denkbar, daf’ die Filmdurchtrittskinetik der Reaktanten fur die Reaktion geschwin-

digkeitsbestimmend wird. Eventuell verursacht die Ruckdiffusion des Chlorwasser-
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stoffs aus der Membran in das Grundwasser eine relativ hohe lokale Protonen-
konzentration im stationaren Grenzfilm. Dies hatte zur Folge, daR fur eine Abschat-
zung der Konzentration an Spezies, deren Konzentration vom pH-Wert abhangt
(z. B. H:S), an der Membrancberflache nicht der pH-Wert des Grundwassers
malgebend ist. Die Effizienz eines derartigen Reaktoraufbaus konnte bisher durch
Batchexperimente, deren Durchfuhrung in den Kapiteln 3.3.1 und 3.4.4 erlautert ist,
im Labormalstab nachgewiesen werden. Als Hohlfasern wurden dabei handels-
Ubliche Silikonschlauche der Firma Faust GmbH und unpordse, gaspermeable
THOMAFLUID®-Silikonschlduche (THOMAPLAST®) der Firma Reichelt Chemie-
technik GmbH & Co. verwendet. Die Einbringung katalytisch aktiver Palladiumcluster
in Silikonschlauche ist in Kapitel 3.3.6 beschrieben. Réntgenfluoreszenzmessungen
zur Bestimmung des Palladiumgehaltes eines typischen Silikonschlauches ergab

einen Palladisierungsgrad von 0,71 Ma%.

Erste Experimente zur MCB-Reduktion an palladisierten Silikonschldauchen ergaben,
daR sich gaspermeable THOMAPLAST®-Silikonschlauche der Firma Reichelt beson-
ders gut eignen. In diesen Experimenten wurde der bendtigte Wasserstoff noch
durch H-Sattigung der Versuchslésung bereitgestellt. Zu Beginn des Experimentes
ist der EinfluR der MCB-Sorption am Silikon deutlich an der schnellen Abnahme der
MCB-Konzentration (MCB-Elimination mit 7y, mcs~ 2 h) zu erkennen (siehe Abbildung

4.43).
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Abbildung 4.43: Reduktive Dechlorierung von MCB an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschiauch
in Ho-geséttigtem Wasser (Schiauchabmessungen: (1,4 x 0,2 x 200) mm;
ca. 0,7 Ma% Pd; Viosung = 2,35 I; ¢ mca = 25,1 ppm)

Die analysierte Chloridmenge entsprach einer ca. 97%igen MCB-Reduktion.
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Mit dem in Abbildung 3.4 dargestellten Versuchsaufbau konnte in den folgenden
Experimenten auf die H.-Sattigung der Versuchslésung verzichtet werden. Die
H,-Bereitstellung erfolgte durch permanente Spulung (ca. 60 ml Ha/min) der Silikon-
schlauche mit H,, womit jedoch die Gefahr des Ausstrippens von MCB und Benzol
aus der Versuchslésung verbunden war. Um die vermuteten Strippeffekte abzu-
schatzen, wurde in einem Experiment Helium statt Wasserstoff verwendet. In Abbil-
dung 4.44 sind die Verldufe der MCB-Konzentrationen wahrend der Reduktion mit
Hz-Spllung des Silikonschlauches und wéhrend des Strippexperimentes mit Helium-

spulung gegenubergestelit.

—O— MCB (Reduktion + Strippen)

3 —e— MCB (Strippen)
b

Versuchsdauer [h]

Abbildung 4.44: Entfernung von MCB aus einer wélrigen L&sung durch reduktive Dechlorierung
mit H, und durch Strippen mit He (THOMAPLAS T®-Silikonschiauch,
Schlauchabmessungen: (1,4 x 0,2 x 1000) mm; ca. 0,7 Ma% Pd; co uce = 50,8 ppm;
Viesung = 1,16 1)

Die Gesamtmenge an Chlorid ergab einen MCB-Reduktionsgrad von ca. 50%. Der
Chloridanteil, der durch Spllen des Schlauchinnenraums erfalt wurde, betrug 13%
der Chloridgesamtmenge. Vermutlich handelt es sich dabei um HCI, die sich in
einem Wasserfilm an der inneren Schlauchoberflache geldst hat und deshalb nicht
als gasférmige HCI in die Wasserbulkphase zurtckdiffundieren kann. Diese Beob-
achtung besitzt groRe Bedeutung fur das Verfahrenskonzept, weil ein extrem
niedriger pH-Wert des inneren Wasserfilms zur Zersetzung des Silikongummis
durch Hydrolyse fuhren kénnte.

Die Ergebnisse belegen eindeutig, daR bei einer Membrandicke von 200 um neben
der erwunschten Dechlorierung auch eine Permeation von unumgesetztem MCB

stattfindet. Durch Verwendung dickerer Membranen, langerer Schiduche, héherer
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Pd-Gehalte und geringerer H:-FluRBraten kénnten theoretisch die Anteile von
Strippen und Dechlorierung zugunsten letzterer verschoben werden. Insofern ist ein
Verhaltnis beider Prozesse von ca. 1: 1 unter den angewandten experimentellen
Bedingungen durchaus ermutigend.

Um die beschriebenen Strippeffekte auszuschlieRen, wurde der Schlauch an einem
Ende verschlossen und ein H.-Uberdruck von ca. 300 mbar im Schlauchinneren
eingestellt. Die anhand der CI-Konzentration ermittelte 100%ige MCB-Reduktion mit
dieser Anordnung zeigte die prinzipielle Funktionsfahigkeit der Hohlfaserkatalysa-
toren.

Um die Schutzfunktion der Silikonschlduche fur Pd zu testen, wurde die MCB-
Reduktion unter Anwesenheit von Na,S0; und Na,S untersucht. Abbildung 4.45
zeigt typische MCB-Konzentrationsverldufe in diesen Experimenten. Dabei wurde
eine neue, nominell identische Charge Silikonschlauch verwendet, deren tatsach-

liche Abmessungen jedoch (1,8 x 0,4) mm betrugen.

100 0
i —o— MCE [Sulfit]
— 80T —0— MCB [Sulfid]
= ‘
i i
g o
o 0
60 &
\_“_,_
== —0
40 —+ + -
0 5 10 15 20 25
Versuchsdauer [h]

Abbildung 4.45: MCB-Sorption an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschlauch unter Anwesenheit
von Na,S bzw. Na,SOj; (Schlauchabmessungen: (1,8 x 0,4 x 1000) mm;
ca. 0,7 Ma% Pd; ¢y ucs = 50,8 ppm; VLOSUHQ =1,16[; Pd:S ~ 1; sz ~1,3 bar)

Nach AbschluR beider Experimente konnten keine signifikanten Chloridkonzentra-
tionen in den Versuchslésungen (pH = 6,5) analysiert werden. Sowohl suifitischer
als auch sulfidischer Schwefel fuhrte zum vollstéandigen Verlust der katalytischen
Aktivitat des Palladiums. Bemerkenswert ist vor allem, dai die Pd-Aktivitat auch bei
Anwesenheit von sulfitischem Schwefel inhibiert war, obwohl die Silikonmatrix
ionische Verbindungen ausschlieRen sollte. Die MCB-Eliminierung aus den Ver-

suchslésungen (jeweils nahezu 50%) ist ausschlieRlich der Einstellung eines Sorp-
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tionsgleichgewichtes zwischen der palladisierten Silikonmatrix und der Lésung
zuzuschreiben.

Mit Hilfe von Gleichung 4.2 wurde der Verteilungskoeffizient fir MCB zwischen
palladisiertem Silikonschlauch und H,O mit Kpassiikon, 1,0 = 660 (log Keysiion, 10 = 2.82)

berechnet. Er ist mit dem Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten fir Chiorbenzol
(Kow =690) nahezu identisch und liegt in derselben GréRenordnung wie der von
PauLl (1999) ermittelte Wert Kgjion, n,0=417 und der fir palladisierte PDMS-Mem-

branen berechnete Wert Kppys 11,0 = 455.

Nach der Vergiftung der palladisierten Silikonschlduche ((1,8 x 0,4) mm) wurden
THOMAPLAST®-Silikonschlduche mit einer Wandstarke von 1 mm und einem
AuBendurchmesser von 4,2 mm nach der gleichen Prozedur palladisiert und die
MCB-Reduktion ohne und mit Zusatz von Schwefelverbindungen untersucht.
Abbildung 4.46 zeigt die Konzentrationsverdufe von MCB und Benzol bei mehr-
facher MCB-Zugabe an palladisiertem Silikonschlauch ((4,2 x 1 x 500) mm) mit
statischer Hp-Versorgung (1,3 bar) ohne Anwesenheit von Schwefelverbindungen.
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Abbildung 4.46: MCB-Reduktion an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschlauch
(Schlauchabmessungen: (4,2 x 1,0 x 500) mm; ca. 0,7 Ma% Pd; ¢, yce = 50,8 ppm;
Viosung = 1,76 1; pyy, ~ 1,3 bar)

Mit jedem Reduktionszyklus ist eine Verringerung der Reduktionsrate zu erkennen.

Die Halbwertszeiten fur MCB der einzelnen Zyklen sind mit 14 mce= 0,5 h nahezu

identisch, verdeutlichen jedoch lediglich den stark durch die MCB-Sorption am

Silikongummi beeinfluten Teil der MCB-Elimination. Die Betrachtung der Versuchs-
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zeiten bis zur 90%igen MCB-Abreicherung (tsox, mce bezogen auf co mcs) zeigt
deutlich die Verringerung der Reduktionsraten mit zunehmender Zyklenzahl
(to0%, ) 2,7 h < Tage, ay 3,5 < Teow, qy ~7,8 h). Die gleiche Tendenz zeigen die
Benzolbildungsraten. Mogliche Ursachen fur den Aktivitatsverlust des Katalysators
bei sequentieller Dechlorierung, der mit geléstem Wasserstoff nicht beobachtet
wurde, konnten die Anreicherung von Chlorwasserstoff im Inneren des Silikon-
schlauches und eine damit verbundene Alterung des Silikons oder eine ‘Chlorid-
vergiftung’ des Palladiums sein.

Zur Untersuchung der Vergiftungsstabilitat der Pd-Cluster dieses Schlauches wurde
die Versuchslésung mit Na,S versetzt (S:Pd = 7) und der pH-Wert auf 13 eingestelit.
Die Reduktion des eingesetzten MCB verlief vollstéandig und wurde bei erneuter
MCB-Zugabe reproduziert. Im stark alkalischen Medium kann Sulfid seine ver-
giftende Wirkung wie erwartet nicht entfalten. Abbildung 4.47 zeigt die MCB- und
Benzolkonzentrationsverlaufe bei der MCB-Reduktion in Anwesenheit von Na,SOs

und Na;S ohne vorhergehende Alkalisierung der Lésung.
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Abbildung 4.47: MCB-Reduktion an palladisierfern THOMAPLAST®-Silikonschlauch unter
Anwesenheit von NayS bzw. Na,SOj; (Schlauchabmessungen: (4,2 x 1,0 x 500) mm;
ca. 0,7 Ma% Pd; ¢y yce = 50,8 ppm; Viesung = 1,16 I; Pd:S = 1; Ph, = 1,35 bar)

Im Fall der sulfidhaltigen Lésung reicht die Pufferkapazitiat des Na.S aus, um auch
nach der vollstandigen Dechlorierung einen pH-Wert (ber dem kritischen Bereich

von < 9, in dem signifikante Konzentrationen von H.S vorliegen, einzuhalten. Der zur
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MCB-Reduktion benétigte H, wurde wieder gasférmig mit einem Uberdruck von ca.
350 mbar im Silikonschlauch zu Verfiigung gestellt.

Trotz Anwesenheit der S-Verbindungen wurde hier die vollstandige MCB-Elimination
aus beiden Versuchslosungen erreicht. Die gemessenen Benzolkonzentrationen
(ohne sorbierten Anteil) betrugen 52% bzw. 62% von comcs, die Chloridausbeute
entsprach 85% Dechlorierungsgrad. Mit diesen Experimenten konnte im Gegen-
satz zu Untersuchungen an sehr dinnen palladisierten Silikonschlduchen
((1,8x0,4) mm) der Schutz des Palladiums vor Vergiftung durch sulfitischen
Schwefel nachgewiesen werden. Die Beibehaltung der katalytischen Aktivitat des
Palladiums bei Anwesenheit von sulfidischem Schwefel ist auf die geringe
Protonenkonzentration in der Versuchslésung und damit die Verschiebung des
Dissoziationsgleichgewichtes zugunsten ionischen Schwefels zuriickzufithren.
Warum jedoch das Phanomen der ‘lokalen Ubersauerung’ keinen merklichen Einflu
auf die Stabilitdt des Pd auslbte, blieb ungekiart und solite in weiterfihrenden
Experimenten untersucht werden. Die Ursache fir die negativen Ergebnisse mit dem
dannen Silikonschlauch wurde nicht aufgeklart. Eventuell handelte es sich bei der

entsprechenden Katalysatorprobe um eine Fehicharge bei der Palladisierung.

4.8.2 Reduktive Dechlorierung von MCB in der Wasserstoffatmosphére

In allen MCB-Reduktionsexperimenten und Untersuchungen zum Transport der
Reaktanten zwischen walriger Phase und Silikongummi war mit ausgepragten Film-
effekten an den Schlauchoberflachen zu rechnen. Es wurde vermutet, daR auch in
der intensiv gertihrten Wasserphase nicht die Reaktion, sondern der Transport der
Reaktanten durch den laminaren Grenzfiim an den Schlauchoberflachen den ge-
schwindigkeitsbestimmenden Schritt des Reduktionsvorganges darstellen. Um den
Einflul von Filmeffekten zu minimieren, wurde MCB statt in wéaRriger Losung gas-
férmig vorgelegt.

Abbildung 4.48 zeigt die MCB- und Benzolkonzentrationsverldufe eines MCB-
Reduktionsexperimentes in einer H,-Atmosphare. Der Versuchsaufbau und Ablauf

dieser Experimente sind in Kapitel 3.6 beschrieben.
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Abbildung 4.48: MCB-Reduktion an palladisierten THOMAPLAST®-Silikonschiauch
(Schlauchabmessungen: (1,8 x 0,4 x 1000) mm; ca. 0,7 Ma% Pd:
Co, mce = 3070 ppmv; VH: =235

Innerhalb von ca. 38 h konnte die vollstandige MCB-Elimination aus der H.-Phase
beobachtet werden, wobei die Benzolkonzentration nach 38 h ca. 80% von Co mcs
betrug. Die Halbwertszeit der MCB-Elimination ist mit Ty wcs= 2,5 h mit der von
Experimenten in H.-gesattigter Versuchsiésung an palladisierten Schlauchen ver-
gleichbar. Der Verlauf der Benzolbildungskurve macht deutlich, daR die chemische
Reaktion (nicht die Sorption!) anfangs sehr schnell verlauft. Nach etwa 40%
Dechlorierung wird die Reaktion deutlich langsamer. Unter Einbeziehung weiterer
Befunde (siehe unten) wird dieser Kurvenverlauf als Hinweis auf eine Selbst-
inhibierung der Dechlorierung - vermutlich durch Chlorid - interpretiert.

Nach ca. 14 h Versuchsdauer wurde der H,-Gehalt der Versuchsatmosphare mit
annahernd 100% bestimmt. Die Chloridbilanzierung erfolgte nach Extrahieren des
gelosten Chlorwasserstoffs mit 50 ml destilliertem Wasser und Spulen des Silikon-
schlauchs. Sie ergab einen Dechlorierungsgrad von ca. 30%, welcher damit wesent-
lich unter dem anhand der Benzolkonzentration ermittelten Reduktionsgrad von
> 80% lag. Dieser Vergleich zeigt, dai die angewandte Waschprozedur fir den ent-
standenen Chlorwasserstoff nicht volistandig war. Der Verbleib des Chlorids bei
Durchfahrung der Reaktion in trockener Wasserstoffatmosphare konnte nicht aufge-
Klart werden.

Um eine vollstandige Chloridbilanzierung zu erreichen, wurde im folgenden Experi-
ment ein Becherglas mit 0,1 M NaOH-Lésung im VersuchsgefalR plaziert. Die

Natronlauge sollte durch Absorption der entstehenden HCI aus der H.-Phase eine
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Aufkonzentrierung von HCI im Silikonschlauch verhindern. Wie in Abbildung 4.49
dargestellt, verlief die MCB-Elimination in Anwesenheit von 10 ml NaOH schneller
und die gemessene Benzolkonzentration entsprach einer vollstdndigen MCB-Re-
duktion.
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Abbildung 4.49: MCB-Reduktion an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschiauch unter
Anwesenheit von 10 mi 0,1 M NaOH (Schiauchabmessungen: (1,8 x 0,4 x 1000) mm;
ca. 0, 7 Ma% Pd; Co mce = 3070 ppmv; VH: =235 )]

Nach Abschlul? des Experimentes wurde der Silikonschiauch wiederum mit 50 ml
destillietem Wasser gespilt. Die Summe der analysierten CI-Mengen entsprach
einer 62%igen Dechlorierung, wobei der in der NaOH-Lésung gefundene Cl-Anteil
lediglich ca. 15% der insgesamt gefundenen CI-Menge ausmachte. Das Problem
der unvollstandigen Chloridwiederfindung bei Plazierung des Silikonschlauchs in
einer Gasatmosphdre konnte auch durch die Anwesenheit von walkriger NaOH nicht
geldst werden.

Wenn NaOH-Platzchen (2 g) an Stelle von watriger Natronlauge verwendet wurden,
wurde HCI gebunden ohne gleichzeitig die Gasatmosphare anzufeuchten. Ein
entsprechendes Experiment mit trockener Wasserstoffatmosphére bestatigte die
Vermutung, dal die Feuchte einen signifikanten EinfluR auf die Dechiorierungs-
reaktion besitzt. Die MCB-Reduktion (verdeutlicht durch die Benzolbildung) verlief
unter trockenen Bedingungen nur sehr langsam (siehe Abbildung 4.50).

Uber die Ursache des positiven Effektes von Wasser auf die Dechlorierungsreaktion
kann nur spekuliert werden. Die Vermutung liegt nahe, dal? Wasser die Desorption

und den Abtransport von Chlorid vom Katalysator unterstitzt. Es ist denkbar, daR
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die Aufkonzentration von HCI in unmittelbarer Nahe des Palladiums zur (vermutlich

reversiblen) Inhibierung von dessen katalytischer Aktivitat fuhrt.
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Abbildung 4.50: MCB-Reduktion an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschlauch unter
Anwesenheit von 2 g NaOH-Platzchen (Schlauchabmessungen:
(1,8 x 0,4 x 1000) mm; ca. 0,7 Ma% FPd; ¢y, ycs = 3070 ppmv; V,.,: =2351))

In weiteren Experimenten mit wiederholter MCB-Zugabe wurde in Anwesenheit von
0,1 M NaOH als ‘HCI-Fanger und gleichzeitig als ‘Befeuchter’ der Gasatmosphére
gearbeitet. Zur Untersuchung der Langzeitstabilitdt wurde die H:;-Atmosphéare
zyklisch (6 Zyklen) mit MCB versetzt und das Reaktionsgeschehen gaschromato-
graphisch verfolgt. Abbildung 4.51 zeigt den stufenweisen Anstieg der Benzol-
konzentration, wobei die horizontalen Linien die jeweilige maximal mégliche relative
Benzolkonzentration (bezogen auf ¢y wcs) anzeigen.

Mit diesem Experiment konnte die Stabilitat der katalytischen Aktivitat des
Palladiums Uber einen Zeitraum von mindestens 75 h Versuchsdauer bestétigt
werden. Innerhalb dieser Zeit wurde keine Verlangsamung der Reaktion beobachtet.
Die MCB-Elimination erfolgte mit Halbwertszeiten von 1y wcs= 10 bis 30 min, die
jedoch Uberwiegend auf Sorption beruhen. Die Halbwertszeit der Benzolbildung
Ty, Benzol 1St €IN besseres Mal fur die Reaktionsgeschwindigkeit. Sie lag im Bereich
von 2 bis 3 h.
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Abbildung 4.51: Zyklische MCB-Reduktion an palladisiertem THOMAPLAST®-Silikonschiauch unfer
Anwesenheit von 10 ml 0,17 M NaOH (Schlauchabmessungen: (1,8 x 0,4 x 1000) mm;
ca. 0,7 Ma% Pd; ¢y yca = 3070 ppmv; VH: =235

Gemessen an der Benzolausbeute betrug der MCB-Reduktionsgrad annihernd
100%. Die Chloridausbeute reprasentierte jedoch lediglich eine 65%ige MCB-
Reduktion, wobei der Anteil des in der Natronlauge gefundenen Chlorids nur ca.

2,5% der Gesamtchloridmenge entsprach.

Das Problem der unvollstandigen Chloridbilanz bei Gasphasenexperimenten muf im
Rahmen dieser Arbeit als offene Frage betrachtet werden. Da die Benzolbilanz eine
vollstandige Dechlorierung von MCB ausweist, handelt es sich entweder um einen
experimentellen Artefakt, oder der gebildete Chlorwasserstoff entzieht sich durch

Abreaktion (eventuell mit PDMS?) einem direkten Nachweis.

4.8.3 Messung von Diffusionskoeffizienten fiir Benzol und MCB

in Silikongummi
Far das Konzept der Membrankatalyse ist der schnelle Transport von Reaktanten in
der Polymermatrix eine entscheidende Voraussetzung. Aus diesem Grund haben wir
Transportuntersuchungen ohne Uberlagerung durch chemische Reaktionen beson-

dere Aufmerksamkeit gewidmet.

Die Messungen wurden in Analogie zu einer von GUO et al. (1992) beschriebenen

Methode durchgefihrt. 10 mm lange Stlcke von zwei verschiedenen Silikon-
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schlduchen (Firma Reichelt Chemietechnik GmbH, Heidelberg: nominelle Ab-
messungen: (4,0x1,0)mm und (1,4x0,2)mm, tatséchliche Abmessungen
(4,2 x 1,0) mm bzw. (1,8 x 0,4) mm; PDMS mit 5 Ma% Silicagel als Additiv) wurden in
verschlossenen Wageglaschen fur 24 h mit Benzol bzw. Chlorbenzol tber die
Gasphase equilibriert. Danach wurden die Schlduche zur Registrierung ihrer
Gewichtsabnahme schnell auf eine offene Waage (Halbmikrowaage MC1, Firma
Sartorius, Auflésung 10? mg) gelegt.

Die Gewichtsabnahme der Schlduche mit 0,4 mm Wandstarke war innerhalb von
15 min fur Benzol und nach 30 min fur Chlorbenzol abgeschlossen. Die Schlduche
mit 1 mm Wandstarke wurden nach ca. 15 min Desorptionszeit bei Atmospharen-
druck in einer Thermowaage (TGA 50, Firma Shimadzu, Auflésung 10° mg) plaziert,
und es wurde weiterhin unter standiger Evakuierung der Waage (p ~ 50 Pa) ihre
Gewichtsabnahme verfolgt. Die Umgebungstemperatur betrug (26 + 2)°C, wobei

keine MaRnahmen zur Thermostatierung der Proben getroffen wurden.

In Tabelle 4.3 sind experimentelle Parameter und Ergebnisse der Desorptionsver-
suche zusammengestellt. Die Abbildungen 4.52 und 4.53 zeigen typische Desorp-

tionsgraphen.
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Abbildung 4.52: Desorption von Benzol aus Silikongurmmi ((10 x 1,8 x 0,4) mm) bei einem Druck von
0,1 MPa; T=(26 +2)°C
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Abbildung 4.53: Desorption von Benzol und Chlorbenzol aus Silikongummi ((10 x 4,2 x 1) mm) bei

Normaldruck und im Vakuum, T = (26 +2)°C

Parameter und Ergebnisse von Desorptionsexperimenten mit Benzol und Chlorbenzo!

Tabelle 4.3:
in Silikongummi
Silikonschlauch (10x1,8x0,4) mm | (10x4,2x1,0) mm (10x1,8x0,4) mm (10x4,2x1,0) mm
Geometriefaktor
ey 6200 1000 6200 1000
[em™]
Sorptiv Benzol Chlorbenzol

' 2)

Psilikon [g/cm3] 1,13 1,24 1,13 1,41
mp, unbeladen [mg] 20,43 124,27 19,56 141,35
mg, beladen [% von

180 179 151 152
mg, unbeladen]

Endgewicht nach

Desorption [% von 100,05 99,8 100,3 100,0
mg, unbeladen]
D [10° cm¥s] 1,3 2,7 {0,52)% 2,2
R? fiir ¥ das 0,999 0,996 0,993 0,997

Desorptionszeit-

: 0-600 1000 - 2600 960 - 1320 1400 - 3800
intervall [s]
und fur Sorbat [Ma%] 80-1,0 20-0,3 28-03 16-0,1

" siehe Text

? aus Gewicht und Abmessungen des Schlauches berechnet

* BestimmtheitsmaR fir lineare Regression von In (Msemat) = f(t) im angegebenen

Desorptionsintervall [s und Ma%)]
“ scheinbare Diffusionskoeffizienten, durch Filmeffekte beeinflugt
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Die Auswertung der MeRwerte mprse = f(t) erfolgte nach der Formel

AN (Mgora)} .1 11
Msorwat)t _ gy 21 1 1. 4.8
dt ol (az +b +cz) 6%

Mit Msorbat = Mprobet = Mprose 1 @lS ZUm Zeitpunkt t sorbierter Masse an diffundierender
Substanz (Benzol oder MCB), Dy; als Diffusionskoeffizient der Komponente i bei infi-
nitesimal kleiner Konzentration an diffundierender Substanz und a, b, ¢ als Kanten-
langen eines Parallelepipeds. Der Wert des Geometriefaktors =” (1/a° + 1/b? + 1/c?)
wird durch die GroRe der kleinsten Kantenlange des Probekérpers (des kirzesten
Diffusionsweges) bestimmt. Dies ist im vorliegenden Fall die Dicke des Silikon-
schlauches. Durch Auftragen von In(Msomwat) Uber der Desorptionszeit erhalt man aus
der Steigung der Regressionsgeraden den Diffusionskoeffizienten.

Der von Guo et al. (1992) und in dieser Arbeit verwendete exponentielle Ansatz
stellt eine Langzeitapproximation der exakten Lésung des 2. Fickschen Gesetzes
dar. Sie sollte in der Nahe der Gleichgewichtseinstellung (hier bei vollstandiger
Desorption) unter zwei Voraussetzungen gelten:

a) die diffundierende Substanz beeinfluRt die Polymereigenschaften (z.B.
durch Quellung) nicht signifikant und
b) Filmeffekte sind gegentiber der Diffusionskinetik zu vernachlassigen.

Uberraschend konnten in drei von vier Fallen sehr weite Bereiche der Desorptions-
kurven mit der Langzeitapproximation beschrieben werden (vergleiche Tabelle 4.3
und Abbildung 4.52). Da die Diffusionskoeffizienten in der Gasphase sehr hoch sind
(D ~ 10" em®fs), sollte eine Transportlimitierung durch Filmeffekte in der Gasphase
keine Rolle spielen. In einem Fall, fir Chlorbenzol im dickeren Silikonschlauch
(Abbildung 4.53), wurde eine deutliche Erhéhung des scheinbaren Diffusions-
koeffizienten beim Ubergang von Atmospharendruck zu Vakuum beobachtet (Faktor
3), was als Hinweis auf Filmeffekte gewertet werden kénnte. Fur Benzol konnte ein
derartiger Druckeffekt nicht beobachtet werden.

Mit beiden Schlauchmustern ergaben sich signifikant unterschiedliche Werte fiir Do,;.
Wir vermuten, daR dies nicht auf geometrische Faktoren oder unterschiedliche Poly-
mereigenschaften, sondern auf die unterschiedlichen Desorptionsdriicke in diesen
Experimenten zurlickzufuhren ist. Gerade bei dinnen Schlduchen, aus denen die

Desorption sehr schnell verlauft, scheint trotz angrenzender Gasphase ein Filmeffekt

115



die Diffusionskinetik zu tGberlagern. Die erhaltenen Diffusionskoeffizienten sind um
einen Faktor 2 bis 4 niedriger.

Die im Vakuum, also ohne &uRere Filmeffekte, erhaltenen Diffusionskoeffizienten
stimmen in der GréRenordnung mit den von Guo et al. (1992) angegebenen Werten
(interpoliert auf 26°C) tberein. Die Autoren geben folgende Werte fir die Diffusions-
koeffizienten von Benzol sowie p- und o-Xylol in Silikongummi bei 20°C an: 2,81;
2,30; 1,80 (in 10°® cm?/s). Bei Temperaturerhéhung um 10 K steigt Do; um den Faktor
1,50 (£0,05). Daraus folgt bei 26°C fiir Do, genzot = 3,6 10®cm?s im Vergleich zu
2,7-10°cm®s aus der eigenen Messung bzw. 2,9-10° cm?s fir p-Xylol im
Vergleich zu 2,2+ 10° em?/s fur Chlorbenzol aus unserer Messung. Bei diesem Ver-
gleich sollte man berlcksichtigen, daR unterschiedliche Silikongummisorten durch-
aus unterschiedliche Diffusionskoeffizienten aufweisen kénnen.

Der Diffusionskoeffizient von Benzol in Wasser (20°C) liegt nach LiDE (1994) bei
Dgenzot = 10,2 - 10°em?/s. Der Unterschied zwischen Wasser und Silikongummi als
Diffusionsmedien ist relativ gering und ein Ausdruck der (bekannten) hohen Be-
weglichkeit der Polymersegmente im Silikongummi. Fir die Anwendung von Silikon-
polymeren als diinne Schutzschicht Uber einem Katalysator oder als Katalysator-
trager ist diese Eigenschaft erwiinscht. Sie bildet die Voraussetzung fur einen
schnellen An- und Abtransport der Reaktanten. Eine Verlangsamung der Diffusion
um einen Faktor von ca. 4 im Silikonpolymer gegeniiber Wasser erscheint uns bei
hinreichend dinner Polymerschicht als durchaus tolerierbar fur die Anwendung in
Membrankatalysatoren.

Auch die Abstufung der Diffusionskoeffizienten zwischen Benzol und Chlorbenzol
(Faktor 1,23) ist plausibel, wenn man sie mit der zwischen Benzol und p-Xylol
(Faktor 1,22) nach Guo et al. (1992) vergleicht.

GRATHWOHL (1998) gibt neben einer ausfuhrlichen Darstellung der Modellierung von
Diffusionsprozessen auch experimentelle Daten zur Diffusion in synthetischen Poly-
meren an, die mittels einer Gaspermeationsmethode bestimmt wurden. Fir Trichlor-
ethylen in Silikon bei 20°C wird z. B. der Wert Do, tce = 21,8+ 10%cm?s angegeben,
der sogar noch gréRer als Drce in Wasser (8,4 - 10° cm?/s) ist. Dieser Wert bestatigt
in der Tendenz die auBerordentlich hohe Diffusivitét in Silikonen, erscheint aber

absolut zu hoch.
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Aus der Sattigungsbeladung des Silikons im Gleichgewicht mit dem reinen Sorptiv
erhalt man keine brauchbare Information Uber Sorptionskoeffizienten aus wéaRriger
Lésung. Eine hohe Beladung verursacht eine starke Polymerguellung, die in hoch-
verdinnten walrigen Lésungen nicht auftritt. Formal kann man folgende Ver-

teilungskoeffizienten zwischen Polymer und Gasphase berechnen:

) U R 127kPa 789
K Silikongegy, a2 g Silikon - 0,8 [ . ‘mol = 2 0 | 4.9
Benzel [ Am] ChematiLu 100kPa 2445 ) r A 9

K [Siﬁimn,“'“/ ]= 0,515 nemeres sion _ 08 [1’6 o %D'J =t0 / (4.10)
Chiorbenzol Luft ?:?:IlsrhenzoliﬁLUﬂ ! 100 kPa 24145 %nnl ' g '

Fur eine reaktionstechnische Bewertung der Sorptions- und Desorptionskinetik ist es
anschaulicher, an Stelle von Diffusionskoeffizienten die Halbwertszeiten fur die
Gleichgewichtseinstellung zu verwenden. Reziproke Halbwertszeiten (In 2 /ty)
konnen in guter Naherung auch als Geschwindigkeitskonstanten betrachtet werden.
Die gemessenen Halbwertszeiten fur Benzol und Chiorbenzol unter Normaldruck
betragen 100 s und 330 s fur den dunnen bzw. 300s und 780 s fur den dicken
Silikonschlauch.

4.8.3.1 Vergleich von Gasphasen- und Fliissigphasenexperimenten

zur Diffusion

An dieser Stelle ist es niitzlich, die in Gasphasenexperimenten erhaltenen Daten mit
solchen aus wafriger Lésung zu vergleichen. PauLl (1999) findet als Verteilungs-
koeffizienten zwischen ungequollenem Silikon und Wasser fir Benzol K =133 und
fr MCB K =417. Beide Werte liegen in der gleichen GréRenordnung wie die zu-
gehdrigen Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten (Kow fur Benzol: 135, fur Chlor-
benzol: 690), was durchaus plausibel ist. Das bedeutet, dal das Edukt Chlorbenzol
im ‘Reaktionsmedium’ Silikongummi um einen Faktor von rund 400 gegeniiber dem
Reaktionsmedium Grundwasser aufkonzentriert wird. Diese Aufkonzentrierung tber-
trifft bei weitem die Verringerung des Diffusionskoeffizienten in Silikon im Vergleich
zu Wasser als Diffusionsmedium, so da® man von einem geringeren Transport-
widerstand (1/[D - Ac]) der Dechlorierung im Silikongummi im Vergleich zur (unge-

rahrten) Wasserphase ausgehen kann. Allerdings sagt diese Abschatzung nichts
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daruber aus, wie sich das polymere Medium auf die Sorptions-, Desorptions- und
Reaktionsgeschwindigkeit an der Katalysatoroberflache im Vergleich zum L&sungs-
mittel Wasser auswirkt. GroRe Unterschiede sind insbesondere fir die Desorptions-
geschwindigkeit des hydrophilen Reaktionsproduktes Chlorwasserstoff zu erwarten.
Die Halbwertszeiten fur die Sorption aus intensiv gerthrten waRrigen Benzol- und
MCB-L6sungen (je 30 ppm) betrugen bei den Messungen von PAuULI (1999) 2 bis
3 min fur Benzol und 3 bis 6 min fir MCB mit dem dinnen Silikonschlauch bzw.
8 min (Benzol) und 11 min (MCB) fur den dicken Silikonschlauch, wobei fur letzteren
die Sorptions- und Desorptionsmessungen gleiche Halbwertszeiten ergaben. Diese
Halbwertszeiten sind nahezu identisch mit jenen der Gasphasenexeprimente unter
Normaldruck. Der Befund Uberrascht, weil trotz intensiven Rihrens in der Wasser-

phase ein stéarker ausgepragter Filmeffekt als in der Gasphase erwartet wurde.

4.8.3.2 SchluBfolgerungen zur Kinetik der Dechlorierung

Um eine Aussage darlber treffen zu kénnen, ob der Transportwiderstand oder der

Reaktionswiderstand fur den GesamtprozeR der Dechlorierung geschwindigkeits-

bestimmend ist, ist ein Vergleich von Halbwertszeiten der Transportvorgange mit
jenen der Reaktionskinetik der Dechlorierung an palladisierten Silikonschlauchen
sinnvoll. Der Konzentrationsverlauf fur das Edukt MCB in der Wasserphase setzt
sich aus einem steilen Abfall - der Sorptionsphase - gefolgt von einem langsamen
Abfall - der Reaktionsphase - zusammen. Fur ein typisches Dechlorierungsexperi-
ment mit einem palladisierten Silikonschlauch (1 mm Wandstérke) stehen z. B.
11 min ‘Transporthalbwertszeit’ ca. 120 min ‘Reaktionshalbwertszeit’ gegeniiber
(1,2 | Wasser, 50 ppm MCB, 50 cm Schlauch mit 0,7 Ma% Pd, vergleiche Abbildung
4.46). Die Halbwertszeit der Dechlorierung ergibt sich aus der Abnahme des MCB in
der langsamen Reaktionsphase und der parallel dazu verlaufenden langsamen
Zunahme der Benzolkonzentration. Fir das oben beschriebene Experiment betragt
die schnelle MCB-Abnahme infolge Sorption ca. 60% der Ausgangskonzentration,
d.h. der Silikonschlauch verfagt dber ein hinreichend groRes Sorptionspotential, um
gentgend MCB schnell zu binden. Wenn die chemische Reaktion im Schlauch
schneller wére als die Sorption, dirfte die ‘Gesamthalbwertszeit’ nur wenig gréRer

als die ‘Transporthalbwertszeit' sein. Tatsachlich aber wird das Gegenteil gefunden.

118



Die chemische Reaktion (einschlieBlich der Sorption und Desorption am Pd) ist um
ca. eine GréRenordnung langsamer als der An- und Abtransport der Kohlenwasser-
stoffe aus einer intensiv durchmischten Wasserphase durch die 1 mm dicke Silikon-
schicht.

Ahnliche Befunde ergeben sich aus Dechlorierungsversuchen mit palladisiertem
Silikonschlauch, bei denen alle Reaktanten in der Gasphase vorlagen (vergleiche
Kapitel 4.8.2).

Vergleichen wir nun die spezifische Aktivitat der Metallkomponente Pd
a) eingebettet in einen Silikonschlauch (0,7 Ma% Pd, im Rahmen dieser
Arbeit prépariert),
b) eingebettet in eine Silikonflachmembran (5 Ma% Pd, prapariert in der
GKSS, Dr. D. Fritsch),
c) in einem kommerziellen Pd/Al,Os-Tragerkatalysator (5 Ma% Pd)
fur ein typisches Dechlorierungsexperiment mit MCB in wasserstoffgesattigter
waélriger Losung. Da keine Daten Uber die Dispersitat des Pd in den Katalysatoren
zur Verfigung stehen, wird der Aktivitatsvergleich auf die eingesetzte Menge an Pd
bezogen. Fir das in Kapitel 4.1.3 beschriebene Experiment (vergleiche Abbildung
4.5; 2350 ml Wasser; 22,4 ppm MCB; 100 mg Pd/Al.Os) betrug die Halbwertszeit fir
MCB ca. 60 min. Als MaR fur die spezifische Aktivitat des Pd wird folgende Be-
ziehung verwendet:

1 Vt-izc

Aktivitat = —-

Tyz Mpy

[ml/(mg - min)] 4.11)

Die spezifische Aktivitat des Pd auf Al,Os betrug rund 8 ml/(mg - min) [1/60 x 2350/5],
die des Pd im Silikonschlauch 0,3 ml/(mg* min) [1/120 x 1200/33] und in der Flach-
membran 0,35 bis 1,7 ml/(mg- min) [1/60 x 635/30; 1/5 x 320/38; vergleiche z. B.
Abbildungen 4.28 und 4.30].

Zusammenfassend werden die dargestellten Ergebnisse mit Blick auf den geringen
Transportwiderstand von Silikonfilmen als ermutigend bewertet. Gleichzeitig weisen
sie auf eine in der Mehrzahl der Falle verringerte Reaktivitat des Pd in der
Silikonmatrix hin, verglichen mit konventionellen Tragern hoher Porositat und hoher

spezifischer Oberflache. Dafur werden zunachst drei mégliche Ursachen gesehen:
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a) geringere Dispersitét des Pd im selbst praparierten Katalysator oder
b) langsame Desorption des Reaktionsproduktes HC| von der Pd-Ober-
flache in eine hydrophobe Umgebung

c) geringe lokale Konzentration des ‘Coreaktanten’ H,O am Katalysator.

Die geringe Halbwertszeit von 5 min in einem Dechlorierungsexperiment mit einer
palladisierten Flachmembran zeigt, dal unter optimalen Préparationsbedingungen
durchaus hochaktive Palladiumcluster (A = 1,7 ml/(mg* min)) in einer Silikonmatrix

erzeugt werden kénnen.

4.8.4 Messung der Permeation von Wasserstoff durch Silikongummi

BRANDRUP und IMMERGUT (1989) geben fir die Permeation von Wasserstoff durch
vulkanisierten Silikongummi mit 10% Additiv folgende Werte fur die Loslichkeit S,
den Diffusionskoeffizienten D und den Permeationskoeffizienten P an (Angaben auf
25°C umgerechnet); Sy, = 0,94 - 10°ml/(ml - Pa),

D, =67-10°cm?s,
2

Py, =58 10" cm’(s- Pa).
Das Produkt Py =S, - D, ergibt allerdings 6,3-10" cm?(s-Pa), statt, wie

tabelliert, 5,8- 107" cm?/(s - Pa).

Vergleicht man den Diffusionskoeffizienten von Wasserstoff in Silikon mit jenem in
Wasser (58 10® cm%s bei 20°C), so zeigt sich, daR H. praktisch ‘frei’ diffundieren
kann, d.h. das Polymer setzt der H.-Diffusion keinen gréReren Widerstand entgegen

als ein flussiges Lésungsmittel.

Fur Permeationsmessungen wurden 20 cm Silikonschlauch ((1,4 x 0,2) mm) in einer
verschlossenen Glasflasche plaziert und von einem wasserstoffhaltigen Medium so
schnell durchstrdmt, dal wahrend der Schlauchpassage keine signifikante
Abreicherung des Wasserstoffs auftrat. Abbildung 4.54 zeigt die verwendete

Versuchsanordnung.
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Abbildung 4.54: Versuchsanordnung fiir Permeationsmessungen durch THOMAPLAST®-
Silikonschlauch in wéBrige Lésung und in Gasphasen

Es wurden zwei verschiedene Systeme untersucht:
a) Der Schlauch wurde von einer mit Wasserstoff gesattigten wakrigen
Losung durchstrémt. Im Probegefal befand sich Wasser, dessen H.-
Konzentration gaschromatographisch gemessen wurde (GC/WLD).
b) Der Schlauch wurde von gasférmigem Wasserstoff durchstrémt. Im
Probegefal befand sich Argon, dessen H.-Konzentration ebenfalls
gaschromatographisch bestimmt wurde (GC/WLD).
Die GC-Analysen wurden auf die Hp-Konzentrationen der jeweiligen VorratsgefaRe
(Cretativ= 1) normiert. Im Fall des argongefiillten ProbegeféfRes wurde zusatzlich der
Differenzdruck zwischen Probegefall und Wasserstoffschlauch gemessen.

In den Abbildungen 4.55 und 4.56 sind die Ergebnisse der Permeationsexperimente

dargestelit.
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Abbildung 4.55: Permeation von Wasserstoff aus einer wasserstoffgeséttigten Ldésung durch
THOMAPLAST®-Silikonschlauch ((1,4 x 0,2 x 200) mm) in Wasser (Pumprate durch

den Schiauch 40 mi/min)
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Abbildung 4.56: Permeation von gasformigem Wasserstoff durch THOMAPLAS T®-Silikonschiauch
((1,4 x 0,2 x 200) mm) in eine Argonatmosphére

Der effektive Permeationskoeffizient Ps kann direkt aus den Anfangssteigungen der

Kurvenverlaufe geman

P, =V i dc d 1

9, = VR —_— 4.12)
A Ap  TOERE gt A Ap(t) '
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mit d (Wanddicke des Silikonschlauchs), A (mittlere Oberflache des Silikon-

schlauchs, A = {Aauzen - Annent{IN Aaugen = 1IN Ainnent = V2 * {Ainnen + Aauzen}), V' (Volumen-
strom des permeierenden Wasserstoffs), dc/dt (zeitliche Anderung der Wasser-
stoffkonzentration im ProbegefalR [mi/(ml-s)]) und Ap (Partialdruckdifferenz des
Wasserstoffs zwischen Vorrats- und ProbegefaRR) entnommen werden.

Im wéBrigen System ergibt sich diese Partialdruckdifferenz aus den entsprechenden
relativen Sattigungskonzentrationen gemal Ap(t) = 100 kPa - (1 - ci/Casn).

Die (einschréankende) Bezeichnung ‘effektiver Permeationskoeffizient ist deshalb
notwendig, weil insbesondere bei kondensierten Phasen zus&tzlich zum Diffusions-
widerstand des Silikonschlauchs noch Filmeffekte an der inneren oder &uReren
Schlauchoberflache auftreten kénnen, die die gemessenen Stofftransportraten ver-
ringern. In den durchgefUhrten Experimenten wurde versucht, die Auswirkungen
dieser Filmeffekte durch intensives Rihren im ProbegefaR (in Gasphasen wurde ein
spezieller Flhgelrihrer verwendet, siehe Abbildung 4.54) und hohe Strémungs-
geschwindigkeiten im Schlauch (80 cm/s) gering zu halten. Die Messungen waren
gut reproduzierbar, wie man aus dem Vergleich von zwei unabhangigen
Experimenten in Abbildung 4.56 ersehen kann.

Aus Abbildung 4.55 kann fur das walrige System eine Anfangswasserstoffflulirate

von \-ll:o= 0,5+ 10° cm®/s entnommen werden. Daraus folgt nach Gleichung 4.12 ein
effektiver Permeationskoeffizient Pes = 1,3+ 107" cm?/(s « Pa).

Aus Abbildung 4.56 kann in analoger Weise fir das Gasphasensystem eine

Anfangswasserstoffflurate von \',t=0= 0,95+ 10° cm®/s entnommen werden. Daraus
ergibt sich ein Permeationskoeffizient von P = 2,5+ 10" cm?(s - Pa). Da Filmeffekte
in Gasphasensystemen jedoch keine signifikante Rolle spielen sollten, kann hier der
Zusatz ‘effektiv’ unterbleiben. Der so gemessene Permeationskoeffizient liegt um
einen Faktor 2,3 unter dem Literaturwert (BRANDRUP und IMMERGUT (1989)), was als
akzeptable Ubereinstimmung gelten kann.

Die Permeation von Wasserstoff durch denselben Silikonschlauch ist im Gas-
phasensystem etwa doppelt so schnell wie in waBriger Losung. Wenn man
Filmeffekte in den waRrigen Loésungen als Ursache fur diesen Unterschied
diskutieren mochte, mu? man den Permeationskoeffizienten von Wasserstoff durch

einen stagnierenden Wasserfilm abschatzen. Da die Diffusionskoeffizienten von H:
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in beiden Medien - Wasser und Silikon - nahezu gleich sind (siehe oben), ergibt sich
der Unterschied aus den entsprechenden Ldslichkeiten. Sie betragen 18 ul/ml bzw.
94 pl/ml bei 25°C und 100 kPa Wasserstoffpartialdruck. Der Silikonschlauch reichert
also Wasserstoff um einen Faktor von etwa 5 gegentber Wasser an. Demzufolge ist
die Permeation von Wasserstoff in einer Silikonschicht um diesen Faktor schneller
als in einem stagnierenden Wasserfilm. Betrachtet man nun Wasserfilme und
Silikonschlauch als Reihenschaltung von drei Transportwiderstanden, miRten die
beiden Wasserfilme zusammen etwa '/s mal so dick sein wie der Silikonschlauch
(200 ym), um eine Absenkung des effektiven Permeationskoeffizienten um einen
Faktor von 2 zu erkléren. Da beide Wasserphasen im laminaren Bereich bewegt
werden (Reinnen~ 900), ist eine solche Annahme durchaus realistisch. Selbst fir eine
turbulente Rohrstrdmung im Silikonschlauch (Re =2300) wirde sich noch eine
Dicke des Grenzfilms von & = dimen* Re™ < 20 pym ergeben.

Mit den sich aus den Anfangssteigungen der Graphen in den Abbildungen 4.55 und
4.56 ergebenden Permeationskoeffizienten lassen sich durch Integration von

Gleichung 4.13 die vollstandigen Kurvenverléufe berechnen.
In(1-Crap) =-Kk-t (4.13)

Diese folgen einer Kinetik erster Ordnung mit einer Geschwindigkeitskonstanten

P.-=-10°Pa
k=
C_.., -

satt

o>

(4.14)

<

Probegefal

Die Sattigungskonzentration cew betrégt fir Wasser als Zielmedium 1,6 mg/l
(0,0192 ml Ho/ml H,O) und fur die Argonphase als Zielmedium 1 Nml Ho/ml Probe-
gefaRvolumen. Daraus resultieren fir ke.s = 7,4 10°s™” und fir Kyasser= 202 10°s™.
Die zugehdrigen Halbwertszeiten 1. fir Wasserstoff betragen 0,95 h bzw. 26 h und
stimmen sehr gut mit den gemessenen Halbwertszeiten Uberein (vergleiche
Abbildungen 4.55 und 4.56).

Die Permeation von Wasserstoff aus einem Vorratsreservoir mit p = 100 kPa in eine
Argonatmosphére mit dem gleichen Anfangsdruck flhrt zu einer Druckerhéhung im
Zielmedium (siehe Abbildung 4.56). Die Triebkraft dafur ist der Entropiegewinn bei

der Mischung von zwei (oder mehr) reinen Gasen. Der Druckanstieg im Probegefan
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fuhrt bei der Berechnung der Wasserstoffkonzentration aus den GC-Analysen zu
einem systematischen Fehler, weil die Peakflachen nur die Zusammensetzung der
Gasphase und nicht die absolute Wasserstoffkonzentration widergeben. Dieser
Fehler ist fur die Berechnung der Anfangssteigungen nicht signifikant (und wurde
deshalb nicht korrigiert), erklart aber die Lage der experimentell ermittelten relativen
Wasserstoffkonzentrationen in Abbildung 4.56 unterhalb der berechneten Kurve.
PAULI (1999) beschreibt &hnliche Experimente zur Permeation von Wasserstoff
durch gleichartigen Silikonschlauch, wie er in dieser Arbeit verwendet wurde. Ein
methodischer Unterschied besteht darin, daR er im ProbegefalR eine genau
definierte Headspace-Phase (2 mlbis 4 ml) Uber der wéRrigen Lésung (115 ml)
zulieB. Dadurch konnte die Wasserstoffkonzentration in einer Gasphase analysiert
werden, womit die Direkteinspritzung von Wasser in den GC-Injektor vermieden
wurde. Allerdings wird die Annahme zugrunde gelegt, daR die Gleichgewichts-
einstellung zwischen Wasser- und Headspacephase im Vergleich zur Permeation
durch den Schlauch schnell ist. Eine Rekalkulation des Permeationskoeffizienten
unter Verwendung der Daten von PAULI ergibt Pes= (0,63 + 0,06)- 107" cm?/(s - Pa).
Dieser Wert ist nur halb so groR wie der in der vorliegenden Arbeit ermittelte. Der
Unterschied unterstreicht die Bedeutung von Filmeffekten bei Permeationsunter-
suchungen in fiissigen Phasen.

Vor der Inbetriebnahme eines Hohlfasermembranmoduls in der Pilotanlage in
Bitterfeld (siehe Kapitel 5) wurden Wasserstoff-Permeationsmessungen mit einem
60 m langen palladisierten Silikonschlauch (ca. 1,3 Ma% Pd, (4,2x1)mm,
Aschiauch, augen = 0,75 m?) durchgefuhrt. Dafir wurde ein hochempfindlicher Schwebe-
kérperstromungsmesser (‘Rotameter’) im H,-Strom vor dem Schlauchmodul ver-
wendet. Das Modul befand sich bei diesen Messungen entweder in einem leeren
oder in einem mit Wasser gefllten Becherglas. Bei einem Wasserstoffdruck von
175 kPa im Silikonschlauch betrug der durch den Silikonschlauch permeierende H.-
Strom ca. 20 Nml/min in Luft und ca. 5 Nml/min in Wasser.

Fur die Berechnung der Permeationskoeffizienten wurden folgende Annahmen
getroffen: Der Wasserstoffpartialdruck in der den Schlauch umgebenden Gas-

atmosphare sei p,, << 100 kPa; die Wasserphase sei bei 100 kPa mit Wasserstoff

gesattigt. Aus diesen Annahmen folgt Ap,,~ 175 kPa bzw. 75 kPa. Beide Annahmen
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sind plausibel. Letztere Annahme wird durch die Beobachtung gestiitzt, daR sich
bereits nach wenigen Minuten blasenfreier H.-Begasung des Wassers kleine Gas-
blasen auf der Schlauchoberflache ausbildeten, was eine Wasserstoffubersattigung
der Wasserphase anzeigte. Aus Gleichung 4.12 ergibt sich fiir den Permeations-
koeffizienten von Wasserstoff in Luft:

_20ml  Ofem 1 5.10-" cm?
60s 7500cm? 175kPa s-Pa

und fur den effektiven Permeationskoeffizienten in Wasser:

=5ml' 0,1cm _ 1 ~15.10~" cm?
60s 7500cm?® 75kPa s-Pa

eff

Beide Werte stimmen ausgezeichnet mit den oben berechneten Permeations-

koeffizienten fur einen dinnen Silikonschlauch Uberein.

Welche Konsequenzen ergeben sich daraus fir den Einsatz des Hohlfasermem-
branmoduls im Pilotreaktor (siehe Kapitel 5)? Einerseits soll jederzeit eine aus-
reichende Versorgung des Pd-Katalysators mit dem Reduktionsmittel Wasserstoff
far die Hydrodechlorierungsreaktion sichergestellt werden. Bei einer angenom-
menen Permeationsrate von 20 Nml Hz/min und 20 ppm Monochlorbenzol im Grund-
wasser reicht der Wasserstoff fir einen GrundwasserfluR von 4,6 I/min durch das
Hohifasermembranmodul aus. Eine so hohe FluRrate (etwa 30s Verweilzeit im
Reaktor) wird praktisch wahrscheinlich nicht erreicht. Die Stofftransportverhaltnisse
werden noch dadurch komplizierter, dal der Wasserstoff unter Reaktions-
bedingungen nicht die gesamte Schlauchwand durch Diffusion Gberwinden mug,
sondern schon im Schlauch abreagieren kann. Das heilt, daR der effektive Stoff-
transportwiderstand geringer sein wird als fur die durchgefilhrten Laborexperimente
ohne chemische Reaktion angenommen wurde.

Andererseits soll eine mdéglichst blasenfreie H.-Begasung des Grundwassers im
Schlauchmodul erfolgen, um ein nachgeschaltetes Flachmembranmodul ebenfalls
mit gelbstem Wasserstoff zu versorgen. Bei einer Léslichkeit des Wasserstoffs von

ca. 4 mg/l unter Aquiferbedingungen (200 kPa, 15°C) muRten mindestens 0,41
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Grundwasser pro Minute das Modul durchstrémen, um eine Uberséttigung und damit
Blasenbildung zu vermeiden.

Das Fenster, in dem beide Bedingungen erfullt sind, gestattet eine Variation der
FluRrate um mehr als eine GroRenordnung. Darlber hinaus kann die Wasserstoff-
versorgung in bestimmten Grenzen Uber den H;-Vordruck gesteuert werden.

Die oben beschriebenen Abschatzungen dienten dem Ziel, den Arbeitsbereich und
die Grenzen des entwickelten Membranmoduls zu erkunden. Die bevorstehenden
Experimente in der Pilotanlage in Bitterfeld (siehe Kapitel 5) werden Prifstein fur die

Richtigkeit dieser Uberlegungen sein.

4.9 Elektrochemisch-katalytischer Reaktor der '"Mobilen Testeinheit'

Auf den im Labormafistab durchgefiihrten Untersuchungen zur Pd-katalysierten
CKW-Reduktion aufbauend, wurde im Rahmen des SAFIRA-Projektes ein elekiro-
katalytischer Reaktor konzipiert, welcher nach einer Testphase im Labor in einer
'Mobilen Testeinheit' am Modellstandort Bitterfeld betrieben wurde.

Das Ziel des SAFIRA-Projektes ist es, Technologien und Methoden zu entwickeln
und bereitzustellen, mit denen modellhaft an einer groRflachigen Grundwasser-
belastung mit komplexem Schadstoffgemisch der Einsatz von in-situ-Sanierungs-
verfahren demonstriert werden kann. Dazu wurde ein Aquifer im Raum Bitterfeld als
geeignetes Versuchsobjekt ausgewahlt. Im Projektverbund SAFIRA sollen ver-
schiedene Verfahrenskonzepte parallel entwickelt, getestet und anschlieRend
bewertet werden. Die Verfahren umfassen neben der katalytischen Dehalogenierung
von CKWs deren mikrobiologischen Abbau (anaerob und aerob) und die Adsorption
an Aktivkohle in Kombination mit Biofilmbildung. An diesem Projekt sind Arbeits-
gruppen des UFZ sowie der Universitaten Tubingen, Stuttgart, Dresden, Halle,
Leipzig und Berlin beteiligt.

Als erster Schritt zur Umsetzung des SAFIRA-Verbundvorhabens erfolgten umfang-
reiche Laboruntersuchungen (WEIR et al. (1997)). Danach folgte als nachster Schritt,
vor der Errichtung einer unterirdischen Pilotaniage zur in-situ-Grundwasser-
sanierung, eine MalRstabsvergréRerung der bisher im Labor durchgefiihrten Experi-

mente. In Abbildung 4.57 ist die 'Mobile Testeinheit' im Zusammenhang mit einem
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schematischen geologischen Schnitt des sich im Abstrom des ehemaligen Chemie-
kombinates befindlichen Modellstandortes dargestellt .

Am Standort wurde ein Brunnen abgeteuft, aus dem aus ca. 20 m Tiefe Grund-
wasser ohne Kontakt mit Luftsauerstoff in einen Vorratsbehélter geférdert. Von dort
aus werden finf Versuchsreaktoren parallel mit kontaminiertem Grundwasser
versorgt, wobei die Grundwasserqualitét beibehalten wird (Vermeidung von Stripp-
und Ausgasungseffekten) (WEIR et al. (1998)).

Versuchsreakteren Aktivkohleadseorber
{"Polizeifilter’) |

Zuftuny

Grundwasser-

Abbildung 4.57: Skizze des Querschnittes durch den Grundwasserleiter mit ‘Mobiler Testeinheit’

4.9.1 Laboruntersuchungen im 20-I-Reaktor

Die Funktion des 20-I-Reaktors wurde vor seinem Einsatz in der 'Mobilen Testein-
heit' in Bitterfeld im Laborversuch getestet. Die Bereitstellung der MCB-Lésung
erfolgte dabei aus einem 2,5-I-Vorratsgefa (1,1 g MCB/2,5 1). Das Gesamtvolumen
des Versuchsaufbaus betrug 20,51. Der Reaktor wurde vor Versuchsbeginn mit
einer Elektrolytidsung (300 mg SO,7/| destillietes Wasser) gefillt. Mittels einer
Schlauchpumpe konnte die Versuchslésung unter Einbeziehung des VorratsgefaRes
im Kreislauf gepumpt werden. Der Volumenstrom betrug 4 I/h.

Da die Sorption des Chlorbenzols an der palladisierten Aktivkohleschittung eine
analytische Verfolgung der Dechlorierung Uber cycg verhinderte, wurde allein die
Chloridkonzentration als MaR dafur genutzt. Zuséatzlich wurden nach Abschiul des
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Experimentes Mischproben aus unterschiedlichen Horizonten der Pd-Kontakt-
schittung extrahiert und deren MCB- und Benzolbeladung bestimmt.

Der erste Abschnitt des Experimentes diente lediglich zur Beladung des Pd-
Kontaktes mit MCB. Dazu wurde die Versuchslésung im Kreisiauf gepumpt. Nach ca.
5h war kein MCB mehr am Reaktorauslauf detektierbar. Um eine héhere MCB-
Beladung der Aktivkohle zu erreichen, wurden nochmals 1100 mg MCB im Vorrats-
behéalter gelést. Nach weiteren 5 h Pumpzeit war wiederum am Reaktorauslauf kein
MCB mehr nachweisbar. Im anschlieRenden zweiten Versuchsabschnitt wurde mit
der Wasserelektrolyse zur H,-Bereitstellung begonnen. Die Zelispannung betrug
5 V. In Abbildung 4.58 sind die zeitlichen Anderungen der elektrischen Leitfahigkeit
des Elektrolyten am Reaktorausgang (ermittelt mit Hilfe einer Tetracon 96-Elektrode
und eines Multi-Lab P5 der Firma WTW), der Elektrolysestromstérke und der
Chioridkonzentration der Versuchslésung dargestellt. Ein Vergleich des Brutto-
stromes mit der Leitfahigkeit des Wassers in der Bulkphase unterstreicht, dal® sich

in Elektrodennéhe offenbar im Verlauf der Reaktion eine erhéhte Leitfahigkeit

einstellt.
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Abbildung 4.58: Elektrische Leitfahigkeit und Chioridkonzentration der Versuchsidsung sowie
elektrische Stromstarke beim Betrieb des 20-i-Reaktors im Labor (V = 20,5 [;
Mpg.kontakt = 700 G Mampnt ~ 6000 g; Mucs =2 1100 mg; U=5V)

Die Chloridkonzentration der Versuchsldsung betrug nach Beendigung des Experi-
mentes 33,5 mg/l. Eine moégliche Chloridfreisetzung aus der Katodenraumschiitiung

wurde separat untersucht und konnte ausgeschlossen werden. Damit ergab sich ein
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MCB-Reduktionsgrad von ca. 90%. Die verbleibenden ca. 10% des zu Versuchs-
beginn organisch am MCB gebundenen Chlorids wurden wahrscheinlich entweder
aufgrund der Kreislauffihrung der Versuchslésung anodisch zu Chlor (Hypochlorit)
oxidiert oder waren noch als MCB an der Aktivkohle sorbiert. Die Analysen von
Extrakten verschiedener Aktivkohleproben ergaben jedoch nur sehr geringe MCB-
Mengen. Da auch Benzol als Reduktionsprodukt nicht annahernd quantitativ im
Verhaltnis zum MCB-Reduktionsgrad extrahiert wurde, bestehen Zweifel an der
vollstandigen Extrahierbarkeit der Benzole, zumindest mit der angewandten
Extraktionsmethode. Die Extraktionen von je 5 g Probe wurde mit Ultraschallunter-
stUtzung in 3 Stufen durchgefuhrt: 2 x 20 ml Methanol und 1 x 5 ml Ethanol, Zusatz
von 2 ml n-Hexan (mit 30 ppm Toluol als internem Standard) zu den vereinigten
Extrakten und Zusatz von 10 ml destilliertem Wasser zur Phasenbildung.

Mit zunehmendem pH-Wert-Gradienten zwischen Anolyt und Katolyt war ein Anstieg
der elektrischen Stromstérke von anfangs 0,7 A auf 1,5A zu beobachten, der
eventuell auf den Beitrag von Protonen zur elektrischen Leitfahigkeit zuriickgefiihrt
werden kann. Der Abfall der elektrischen Leitfahigkeit in der Lésung auBerhalb des
Reaktors nach ca. 30 h geht mit einer Verringerung der Sulfatkonzentration um ca.
25% einher. Aus welchem Grund dies nach 30 h Betriebszeit geschah und in welche
Produkte Sulfat Gberfihrt (ausgefallt?) wurde, konnte nicht aufgeklart werden. Sulfid
durfte als Reduktionsprodukt auszuschlieRen sein, da keine Vergiftung des Kata-

lysators erfolgte.

Untersuchung der elektrochemischen Chiorbildung

Die anodische Oxidation von Chlorid zu Chlor ist eine unerwinschte, aber unver-
meidliche Nebenreaktion bei der Elektrolyse von chloridhaltigem Wasser. lhr
Umfang ist sowohl vom Anodenmaterial, das heilt dessen Uberspannung fir Sauer-
stoff bzw. Chlor, als auch von der Chloridkonzentration der Elektrolytlésung
abhéngig. Das anodisch erzeugte Chlor disproportioniert teilweise zu Chlorid und
Hypochlorit. In dem verwendeten Flie@modus werden Chlor und Hypochlorit
anschlieRend an der Katode wieder zu Chlorid reduziert. Das AusmaR der Chilorid-
oxidation wurde im 20--Reaktor fUr zwei verschiedene Chloridkonzentrationen
untersucht (PAuLl (1999)). Danach wurden bei einer Cl-Konzentration von 1 g/I

maximal 30% und bei 100 mg/l CI" bis zu 5% des Stromflusses zur Chloridoxidation
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verbraucht. Fur die ClI-Konzentration von 1 g/l war der Anteil des parasitéren
Stromflusses nahezu unabhéngig von der Stromdichte (24V < U < 58V,
0,6 A<l<25A) Bei geringer Cl'-Konzentration (100 mg/l CI" + 1 g/l Na,S0O,4) sank
dieser Anteil mit zunehmender Stromdichte von 5% bei 0,5 A (U=3,5V) auf 1,7%
bei 22A (U=8YV). Dies konnte auf eine Diffusionslimitierung des Chlorid-
antransportes zurlickzufihren sein.

Bei keiner der getesteten Elektrolysebedingungen wurden am Ausgang des Reak-
tors Chlor oder Hypochlorit nachgewiesen. Offenbar ist ihre katodische Reduktion
schnell genug, um einen Durchbruch zu verhindern.

Um zu untersuchen, ob beim Zusammentreffen von oxidativ an der Anode ent-
stehendem, reaktiven Chlor mit Kohlenwasserstoffen eine Chlorierung (z. B. Neu-
bildung von Chlorbenzol aus Benzol) stattfindet, wurde eine walrige L&sung
(ca. 221) mit 300 mg/l CI" und 2,5 mg/l Benzol versetzt und unter Elektrolyse-
bedingungen 70 h im Reaktor behandelt (Kreislauffahrweise). Obwohl dabei ca. 75%
des eingesetzten Chlorids, basierend auf dem Ergebnis des vorangegangenen
Experimentes zu erwarten, mindestens einmal oxidiert wurden, konnte keinerlei MCB

detektiert werden.

Untersuchung zur Entstehung von H20;

Der nach der Passage des Anodenraumes in der Versuchslésung geldste Sauerstoff
wird im Elektrographitbett katodisch reduziert. Dabei ist als Intermediat der O,-
Reduktion prinzipiell die unerwinschte Bildung von H>O; méglich. Nach RAJESHWAR
und IBANEZ (1997) ist H.O. das erste Produkt der katodischen Reduktion von

geléstem O..

0,(aq) + 2H"(aq) + 2¢°

H-0(aq) (4.15)

Woasserstoffperoxid und seine Zerfallsprodukte kénnten als Oxidationsmittel fur MCB
wirken. Um die Mdglichkeit eines oxidativen MCB-Abbaus im Katodenraum bewerten
zu kénnen, muBte die Bildung von H;O: naher untersucht werden. Dazu wurde ein
Elektrolyseexperiment mit Bitterfelder Grundwasser als Elektrolyt, einer Elektro-
graphitkatode und einer Pt-Anode in einer ungeteilten Elektrolysezelle durchgefihrt.
Nach 48 h Wasserelektrolyse (10 V, 450 mA) unter Beobachtung starker Oz- und Hz-

Bildung wurde die Elektrolytidsung zum H.O.-Nachweis mit waRriger TiO*'-Lésung
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versetzt (Methode nach LANGE und VEJDELEK (1987)). Das Titanylkation reagiert in
Anwesenheit von H,O, zum Peroxotitanylkation (TiO.**) mit einem sehr empfind-
lichen Farbumschlag (Orangefarbung) der Lésung. Ein derartiger Farbumschlag
konnte in der Versuchslésung nicht nachgewiesen und somit die Bildung von H,0,

an dem verwendeten Elektrographit nahezu ausgeschlossen werden.

4.9.2 Bestimmung der Sorptionskoeffizienten fiir MCB und Benzol an
palladisierter Aktivkohle

Die Sorptionsuntersuchungen verfolgten das Ziel, das Sorptionspotential des Kata-
lysators, der in der mobilen Testeinheit verwendet wurde, abzuschatzen. Es war
nicht Gegenstand der Arbeit, die komplexen Phanomene der reversiblen und
irreversiblen Sorption von aromatischen Verbindungen an Aktivkohle im Detail zu
beschreiben.

Zur Bestimmung der Sorptionskoeffizienten von MCB und Benzol aus walriger
Lésung an palladisierter Aktivkohle kamen zwei Methoden zum Einsatz. Zum einen
wurde das Sorptionsgleichgewicht zwischen Pd/Aktivkohle und destilliertem Wasser
far MCB und Benzol jeweils im Konzentrationsbereich 10 ppm bis 30 ppm analysiert.
Dazu wurden 2,6 g Pd/Aktivkohle und 1,16 | destilliertes Wasser 7 d in einem Uber-
kopfschuttler intensiv durchmischt.

Die Bestimmung der MCB- und Benzol- B

konzentrationen der Lésungen erfolgte gas- 81 | e
: = |

hromatographisch. Die aus den Konzentra- £ 7+
chro grap i g L’, / /
tionsabnahmen ermittelten  Sorptionsiso- = °© ] 4
thermen sind in Abbildung 4.59 dargestellt. é . T"

; ; o 5 E ki —o— Benzol
Die Sorptionskoeffizienten Ky betragen fur ES 3;_0 ) G

. <

Benzol im Konzentrationsbereich 1 ppm bis 2
8 ppm 3000 ml/g bis 1000 ml/g und fur MCB 1-
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Abbildung 4.59:
Sorptionsisothermen fir MCB und Benzol

In einer zweiten Versuchsreine wurden

i und destilliertes
Bitterfelder ‘Grundwasser an palladisierter Aktivkohie
Wasser (mit je 50 ppm MCB und Benzol)
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mit unterschiediichen Mengen an palladisierter Aktivkohle versetzt und die zeitlichen
Verlaufe der Konzentrationen an MCB und Benzol in diesen Lésungen tber 7 Tage
hinweg analysiert. Die mit Grundwasser als Lésungsmittel gemessenen Sorptions-
koeffizienten sind rund 25% kleiner als jene mit destilliertem Wasser. Im Konzen-
trationsbereich von 10 ppm bis 30 ppm Benzol wurde mit destilliertem Wasser ein K,
von (1380 = 210) ml/g und mit Grundwasser ein Ky von (1090 + 520) ml/g ermittelt.
Fur MCB im Gleichgewichtskonzentrationsbereich von 2 ppm bis 20 ppm ergab sich
mit destillietem Wasser ein Ky=(9900+4200) mlfg und mit Grundwasser
Kq = (7200 + 3300) ml/g.

Die Sorptionskoeffizienten aus beiden Versuchsreihen stimmen hinreichend gut
Uberein und sollten zur groben Abschatzung der MCB- und Benzolsorption an der

Pd-Kontaktschittung im elektrochemischen Reaktor ausreichend sein.

4.9.3 Betrieb des elektrochemisch-katalytischen Reaktors in der

»Mobilen Testeinheit” in Bitterfeld

Die Erfahrungen, die beim erfolgreichen Test des 20-I-Reaktors unter Labor-
bedingungen gesammelt wurden, dienten als Grundlage fiur die Erprobung des
Reaktors unter Feldbedingungen in der ,Mobilen Testeinheit" in Bitterfeld.

Im Unterschied zur Reaktorkonfiguration wahrend der Laboruntersuchungen wurde
die Elektrographitschiittung fur den Einsatz in der 'Mobilen Testeinheit' mit Eisen-
spanen vermischt. Die Eisenspane dienten als 'VorsichtsmalRnahme’, um eventuell
mit dem Grundwasserstrom transportierten oder im Katodenraum entstehenden
sulfidischen Schwefel zu binden (siehe Kapitel 4.6).

Die bisherige Betriebsdauer des Reaktors muR, bedingt durch Variation des
Betriebsregimes und Anderungen im apparativen Aufbau, in mehrere Versuchs-

perioden unterteilt werden.

4.9.3.1 Erste Versuchsperiode (1. bis 63. Versuchstag)

Am 9. Marz 1998 wurde der Reaktor in Bitterfeld mit einem Grundwasservolumen-
strom von 1,28 I/h (Zellspannung 5V, Stromstarke 1 A) in Betrieb genommen. Dies
entspricht einer mittleren Verweilzeit des Grundwassers in der Kontaktschicht

(Pschirung = 0,33 kg/l, €~0,75) von ca. 75min bzw. einer Kontaktbelastung von
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0,6 v/(v - h) (Vsenanung = 8,5 1). Die Konzentrationsverléufe fiir Chlorbenzol und Benzol
vom 1. bis zum 180. Versuchstag sind in Abbildung 4.60 dargestelit.

Bis etwa zum 50. Betriebstag wurden weder fur Chlorbenzol noch fur Benzol signi-
fikante Konzentrationen am Reaktorausgang gefunden (Eliminierungsrate > 99.5%).
Dies allein sagt jedoch noch nichts Uber chemische Reaktionen aus, da beide Ver-
bindungen an der Aktivkohle sorbiert werden.

& 1. Versuchsperiode 2. Versuchsperiode 3. Versuchsperiode
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Abbildung 4.60: Chlorbenzol-und Benzolkonzentrationsveridufe am Reaktorzu- und -ablauf

Ab Betriebstag 59 trat Benzol als eindeutiger Beleg fir die reduktive Dechlorierung
von MCB am Reaktorausgang auf. Allerdings reprasentierte die Benzolkonzentration
Uber den gesamten Versuchszeitraum nur einen geringen Teil des eliminierten

Chlorbenzols.

Die Extraktion und eine Aktivitatsuntersuchung des verwendeten Palladiumkontaktes
sollten weitere Informationen Uber das Reaktionsgeschehen liefern. Dafir wurden
am 64. Tag Proben aus den Horizonten O bis 5cm (Probe A) und 15 bis 20 cm
(Probe B) Schittungstiefe sowie eine Elektrographitprobe entnommen. Bei der

Offnung des Reaktors war erkennbar, daR die dem Elektrographitbett zugemischten
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Eisenspane vorrangig im unteren, sauren Bereich des Katodenraumeinlaufs in
Lésung gingen. Mit steigendem pH-Wert, d. h. mit zunehmender Verweilzeit des
Grundwassers im Katodenraum, wurde das Eisen als Oxidhydrat oder Hydroxid
wieder ausgeféllt und lagerte sich im gesamten Katodenraum des Reaktors ab.
Diese Abiagerungen koénnten eine negative Wirkung auf die Aktivitat und Langzeit-
stabilitdt des Palladiumkontaktes gehabt haben. Urspringlich wurde erwartet, daR
das katodische Potential den ProzeR der Eisenkorrosion stark verzégern wirde.
Volumindse, rotbraune Ablagerungen selbst in den AbfluRleitungen des Reaktors
lieken deutlich erkennen, daR die Verockerung den Palladiumkontakt bereits
durchdrungen hatte. Deshalb sollte die Eisenschittung als Praventivmalnahme zur
Schwefelbindung besser vor als im elektrokatalytischen Reaktor positioniert werden.
In keinem Falle wirde diese Eisenschittung jedoch gegen die Wirkung von Sulfid
schitzen, das eventuell durch mikrobielle Sulfatreduktion innerhalb der Kontakt-
schittung gebildet wird. Weiterhin wurden bei der Inspektion des Reaktors Salz-
ablagerungen, vor allem CaCQ;, an der aktiven Diaphragmaoberflache beobachtet,
die wahrscheinlich den elekirischen (und hydraulischen) Widerstand des
Diaphragmas erhéht hatten. Die Ausféllung von Carbonaten im Reaktor ist nur bei
Stérung der reguldren Betriebsbedingungen, unter denen in weiten Teilen des
Reaktors ein saures Milieu herrschen sollte (Ursache: Reihenschaltung von Anoden-

und Katodenraum), zu verstehen (siehe Kapitel 4.9.4.3).

Aktivitdtstests und Extraktion von Palladiumkontakt im Labor

Je 5g des feuchten Palladiumkontaktes (entsprechend 2,6 g Trockensubstanz)
wurden in Batchversuchen auf ihre katalytische Aktivitdt hin untersucht. Die
ermittelten Konzentrationsverlaufe fur Benzol und MCB sind in Abbildung 4.61 dar-
gestellt. Die Aktivitatstests fanden unter Standardbedingungen (co mcs = 30 ppm,
VL=1,21 Hr-gesattigtes destilliertes Wasser) statt. Beide Katalysatorproben
besalen noch eine signifikante Dechlorierungsaktivitat. Die Halbwertszeiten fur die
Reduktion von MCB an den gebrauchten Katalysatorproben (1w propea= 1,1 und
Ty, Pobe B = 2,4 N) wiesen auf einen leichten Aktivitatsverlust im Vergleich zum unbe-
nutzten Pd-Kontakt (1 < 1 h) hin. Ein Aktivitatsverlust der Anstromprobe (Probe B)
war angesichts der beobachteten Verockerung nicht Uberraschend. Aus der Chlorid-

bestimmung folgten Dechlorierungsgrade von 87% bzw. 77% (Probe A bzw. B), was
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mit den gaschromatographisch bestimmten Eliminierungsraten von MCB (ein-
schlieBlich Sorption) von 94% und 85% relativ gut Ubereinstimmte. Die Restkonzen-
trationen an nicht umgesetztem MCB in diesen Experimenten waren vermutlich auf

Wasserstofflimitation zurlickzufihren.
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Abbildung 4.61: Konzentrationsveridufe von MCB und Benzol bei Pd-Aktivitdtsuntersuchungen an
Proben von gebrauchtem Pd-Kontaki des Reaktors nach 64 Tagen Betriebsdauer
(Viosung = 1,21, Co mca = 30 ppm), (A = Probe aus den oberen 5cm der Pd-Kontakt-
schiittung, B = Probe aus 15 - 20 cm Tiefe)

Fur die Extraktion des Aktivkohlekontakts und des Elektrographits wurden ver-
schiedene Prozeduren getestet:

a) die Extraktion mit Schwefelkohlenstoff bei 65 °C am RickfluR,

b) die ultraschall-unterstitzte Extraktion mit CS; und Methanol bei 25 °C,

c) die 'Accelerated Solvent Extraction' (ASE 200 der Firma DIONEX) und

d) Kombinationen dieser Extraktionsverfahren.
Die mehrstufige Methanolextraktion bei 120 bar und 150 °C mit Hilfe der ASE erwies
sich im vorliegenden Fall als das effektivste Verfahren (hdchste Extraktionsaus-
beuten), obwohl die drastischen Extraktionsbedingungen gerade fir katalytisch
aktive Proben die Gefahr unerwiinschter chemischer Reaktionen in sich bergen.
Neben den erwarteten Verbindungen MCB und Benzol enthielten die ASE-Extrakie
Cyclohexan und Spuren von n-Hexan, Phenol und Chlorphenolen. Im Extrakt des
Elektrographits konnten nur vernachlassigbar geringe Produktmengen gefunden

werden.
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Benzol war in allen Proben Hauptkomponente. Folgende Produkiverhiltnisse
wurden gefunden: Benzol : Cyclohexan : Chlorbenzol = 1: 0,37 : 0,53 im unteren
Teil (Anstrombereich) der Pd-Kontaktschicht und 1:0,23:0,08 im oberen Teil
(Abstrombereich), wobei die Kohlenwasserstoffkonzentration in der Abstromprobe
nur ca. 10% jener in der Anstromprobe betrug. Das Konzentrationsgefalle in der
Aktivkohleschittung entlang der Strémungsrichtung des Grundwassers ist plausibel.
Eine Bilanzierung der extrahierbaren Verbindungen ergab ca. 5,9 g Benzol plus
Cyclohexan und 1,6 g MCB, entsprechend 13,3% bzw. 2,5% der zugelaufenen
Menge an MCB (64 g). Daraus folgt ein Bilanzdefizit von ca. 85%, das bisher nicht
aufgeklart werden konnte. Es wurde als Hinweis auf mikrobiologische Metaboli-
sierung des Benzols und/oder Chlorbenzols als Folge- oder Parallelreaktion zur
katalytischen Hydrodechlorierung gewertet. Inwieweit der anodisch erzeugte,
geléste Sauerstoff katodisch reduziert wurde oder am Pd-Kontakt mit Wasserstoff
rekombinierte, ist nicht untersucht worden. Es konnte nicht ausgeschlossen werden,
dall im Reaktor aerobe Bereiche existierten, in denen relativ schnelle mikrobio-
logische Umsetzungen stattfinden konnten. Da anodisch stets die starken Bakteri-
zide Chlor und Hypochlorit erzeugt wurden, soliten biotische Umsetzungen erst nach
deren vollstandiger Reduktion, also im oberen Teil des Katodenraums und im Aktiv-
kohlebett, méglich gewesen sein. Um GewiRRheit Uber die Existenz einer mikrobiellen
Besiedlung des Reaktors zu erhalten, wurden Keimzahlbestimmungen an verschie-
denen Feststoffproben durchgefuhrt (Sektion Umweltmikrobiologie des UFZ). Da-
nach lagen sowohl im Elektrographit als auch in der Aktivkohle erhéhte Keimzahlen
vor. Dieser Befund stltzte die Vermutung tber eine mikrobielle Komponente des
Benzol- und/oder MCB-Abbaus.

4.9.3.2 Zweite Versuchsperiode (64. bis 128. Versuchstag)

Die MCB-Eliminierung war ab dem 64. Versuchstag mit mehr als 98% der Cuce, zuiau
weiterhin nahezu vollsténdig. Die Benzolkonzentration im Ablauf stellte sich auf ca.
2,5 ppm ein und entsprach damit ca. 18 % der zustrémenden MCB-Konzentration.
Nach 128 Betriebstagen fand eine zweite Inspektion des Reakiors statt, welcher
eine Verstopfung am ReaktorauslalR durch nicht nadher charakterisierten Schlamm
vorausgegangen war. Die gesamte Katodenraumfullung wurde prophylaktisch aus-

gebaut, mit Grundwasser gespuit und wieder eingebaut.
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Aktivitatstest und Extraktion von Palladiumkontakt im Labor

Der Aktivitatstest einer Katalysatorprobe aus dem Anstrombereich der Pd-Kontakt-
schittung zeigte im Laborexperiment unter Standardbedingungen eine weitere
Aktivitatsabnahme (1% mcs =~ 4 h, MCB-Reduktionsgrad ca. 90 % nach 35 h).

Die Extraktion des Pd-Kontaktes ergab fur den Anstrombereich Massenverhaltnisse
von Benzol : Cyclohexan : Chlorbenzol = 1:0,5: 17 und fur den Abstrombereich
1:0,15: 1,15 (Caenzol, Abstrom = 3 * CBenzol, Anstrom). IM Unterschied zur Beladung des Pd-
Kontaktes nach 64 Betriebstagen war nach 128 Betriebstagen nicht Benzol, sondern
unumgesetztes MCB Hauptkomponente des Extraktes.

Die Bilanzierung der Zuflusse, Abflusse und Aktivkohleextrakte bis zum 128. Ver-
suchstag ergab 103 g MCB im Reaktorzulauf und 7,9 g MCB im Extrakt (7,7%) sowie
3,6 g Benzol im Extrakt (5,0%) und 4,5 g Benzol im Reaktorablauf (6,3%). Die ver-
bleibende MCB-Bilanzlicke von ca. 81% bezogen auf Mucs, zums Wurde wiederum
mikrobiologischen Umsetzungen und - zu einem geringeren Teil - abiotischen
Oxidationsreaktionen im Anodenraum zugeschrieben. In der folgenden Betriebszeit
muBte eine fortschreitende Verschlechterung der MCB-Eliminierungsrate, gekoppelt
mit einer Verringerung der Benzolkonzentration im Auslauf, beobachtet werden.
Beides deutete auf eine zunenmende Katalysatordesaktivierung hin. Die Parallelitat
zwischen der Abnahme der Benzolkonzentration und der Zunahme der MCB-
Konzentration im ReaktorabfluR kénnte als Hinweis darauf interpretiert werden, daR
die katalytische Dechlorierung einem mikrobiologischen Angriff auf den aroma-
tischen Ring des MCBs vorgeschaltet ist. Andere Befunde (siehe unten) favorisieren
jedoch einen direkten mikrobiologischen Angriff auf das MCB ohne den Umweg tber
Benzol.

Die These Uber mikrobielle Aktivitat im Katodenraum konnte durch ein weiteres
Experiment gestltzt werden: Eine O.-gesattigte Nahriésung (Co, mcs = 30 ppm;
VL =11) wurde im Batchversuch mit wenigen mg der flockigen Ablagerungen aus
dem Reaktorauslauf inkubiert. Nach 3 Tagen Kontakt war in der Lésung kein MCB
mehr nachweisbar. Allerdings konnten keine Metabolite des mikrobiologischen MCB-
Abbaus durch GC-MS- (Methylenchlorid-Extrakt) und HPLC-Analysen nachgewiesen
werden. Der niedrige AOX-Wert der Lésung (126 pg/l entsprechen 1,4% Co mcs)
belegte jedoch eine nahezu vollstdndige MCB-Dechlorierung. In einem &hnlichen

Batchexperiment mit Leitungswasser an Stelle von chloridreicher Nahriésung wurde
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nach 7 Tagen ebenfalls die vollstandige MCB-Eliminierung, gekoppelt mit der
Wiederfindung von 85% des organisch gebundenen Chlors als Chlorid (AOX-Wert:
112 pg/l) analysiert. UV-spektroskopische Untersuchungen der Losung zeigten eine
deutliche pH-Wert-Abhéngigkeit des Spektrums. Die Extinktion im Wellenldngen-
bereich um 200 nm nahm mit steigendem pH-Wert (6 bis 11) zu, was als Hinweis auf
funktionalisierte Kohlenwasserstoffe, z. B. oligomere Phenole, interpretiert werden

kann.

4.9.3.3 Dritte Versuchsperiode (129. bis 180. Versuchstag)

Nach rund 6 Monaten Betriebszeit wurde der erste Langzeitversuch des Reaktors in
der mobilen Testeinheit beendet. Der Reaktor wurde demontiert und auf betriebs-
bedingte Verédnderungen hin untersucht. Dabei wurden wiederum Salzablagerungen
auf dem Diaphragma, besonders stark im unteren, weniger intensiv durchstrémten
Bereich, gefunden (siehe Abbildung 4.62).

Abbildung 4.62: Salzablagerungen auf der Diaphragmaoberfléche (Anolytseite)

Da im Anodenraum unter reguldren Betriebsbedingungen stets ein saures Milieu
herrschen sollte, unter denen keine Carbonatablagerungen auftreten diirften, wurde
als deren Ursache eine lokale Alkalisierung wahrend aufgetretener Betriebs-
stérungen (z. B. Verstopfung) vermutet. Ein alkalischer Bereich an der Diaphragma-

oberflaiche kénnte auftreten, wenn der untere Bereich des Katodenbettes unzu-
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reichend durchstromt wurde. Im mit Teflon beschichteten, elektrochemisch passiven,

oberen Bereich des Diaphragmas waren keinerlei Ablagerungen erkennbar.

Aktivitétstests des Palladiumkontakts im Labor

In Abbildung 4.63 sind die MCB-Konzentrationsverldufe von Testexperimenten zur
katalytischen Aktivitdt mit Katalysatorproben aus unterschiedlichen Schichten der
Pd-Kontakischittung dargestellt. Sie zeigen eine weitgehende Desaktivierung des
Pd-Kontaktes. Um mdégliche Ablagerungen auf dem Pd-Kontakt zu entfernen, wurde
dieser mehrmals mit verdannter Salzsaure und destilliertem Wasser gewaschen. Die
Waschprozedur erhéhte die Sorptionsaktivitat der Aktivkohle (Kg mcs ~ 10°ml/g, im
Vergleich zu Kg, mes ~ 10° ml/g fur frische Aktivkohle), regenerierte jedoch nicht ihre
katalytische Aktivitat.
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Abbildung 4.63: Konzentrationsveridufe von MCB bei Aktivitdtsuntersuchungen an Proben von
verockertem und mit HCI gewaschenem Pd-Kontakt aus unterschiediichen Schichten
der Schiittung des Reaktors nach 180 Tagen Betriebsdauer

Eine Pd-Bestimmung mittels Rontgenfluoreszenzanalyse ergab identische Pd-
Gehalte fur eine gewaschene Probe aus dem Reaktor und eine ungebrauchte
Referenzprobe, so dal Pd-Verluste als Ursache der Katalysatordesaktivierung aus-
geschlossen werden kénnen. Abbildung 4.64 zeigt den Verlauf der MCB-Elimi-
nierungsrate Uber der Betriebszeit fur die ersten drei Betriebsperioden dieses Lang-

zeitversuches.
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Abbildung 4.64: Eliminierungsrate fiir Chiorbenzol im elekirokatalytischen Reaktor und relafive
Sulfatkonzentration am Reaktorauslauf

Einen Hinweis auf die mogliche Ursache fur den Leistungsabfall des Reaktors nach
120 Betriebstagen entnehmen wir Analysen der anorganischen Grundwasserbe-
standteile, die routinemalig in Abstanden von 1 bis 4 Wochen durchgefuhrt wurden.
Am 121. Versuchstag wurde ein drastischer Abfall der Sulfatkonzentration von
800 mg/l im Zulauf auf 220 mg/l im Reaktorablauf festgestellt (siehe Abbildung 4.64).
Unter normalen Betriebsbedingungen waren dagegen die Zu- und Ablaufkonzen-
trationen mit Differenzen von lediglich +5% nahezu identisch. Eventuell hatte
mikrobielle Sulfatreduktion zur Bildung von reduzierten Schwefelverbindungen ge-
fuhrt. Der Aktivitatsverlust der Pd-Kontakischittung als Antwort auf die Katalysator-
vergiftung wurde wegen der Pufferwirkung der Aktivkohle nur verzégert beobachtet.

Uber den Eintritt der plétzlichen Sulfatreduktion kann nur spekuliert werden. Eine
magliche Erklarung kénnten mikrobiologische Phanomene sein, die im Zusammen-
hang mit dem Ausbleiben der Zufuhr von geldstem Sauerstoff in den Katodenraum
wahrend einer langeren Unterbrechung des Grundwasserflusses durch den Reaktor
infolge Verstopfung stehen. Wahrend dieser Zeit lief die Elektrolyse und damit die
Wasserstoffproduktion weiter, so daR ausreichend Redukiionsmittel, aber kein
Sauerstoff zur Verfugung stand. Eine andere Ursache fur die Katalysatordesakti-

vierung konnte das Aufwachsen eines Biofilms gewesen sein.
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Auswertung der AOX-Bestimmungen

Nachdem sich die Hinweise auf mikrobiologische Aktivitat im elektrokatalytischen
Reaktor verdichtet hatten, wurden ab dem 140. Betriebstag (3. Versuchsperiode)
AOX-Bestimmungen der Anolytldsungen und des Reaktorauslaufs durchgefiihrt.

Tabelle 4.4 zeigt eine Zusammenstellung dieser Daten.

Tabelle 4.4:  Vergleich von Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werten wéhrend der
3. Versuchsperiode (Angaben in mg/l}

Versuchstag Chlorbenzol im AOX (als % von Clycg) im
(vor Reaktorumbau) Zulauf Ablauf Anolyt Reaktorablauf
140 38,4 6,1 86(71) 6,5 (340)
163 287 9.9 9,3 (103) 4,1 (130)
170 16,7 7.2 7,0 (133) 4,5 (200)
177 21,0 9,9 3,6 ( 55) 2,7 ( 86)

Die AOX-Werte der Anolytidsungen streuen in einem weiten Bereich und sind
schwer versténdlich. Relativwerte >100% bedeuten, daR im Anodenraum eine
Chlorierung organischer Verbindungen stattgefunden hat; umgekehrt bedeuten
Relativwerte <100% eine oxidative Dechlorierung. Beides erscheint in diesem Um-
fang unwahrscheinlich. Die Anolytprobe mit dem héchsten AOX-Gehalt (9,3 mg/l)
wurde durch Strippen mit Stickstoff von leicht flichtigen Verbindungen (ein-
schlieBlich MCB) befreit. Der danach verbleibende AOX-Gehalt (2,3 mg/l) ist
wahrscheinlich polaren Verbindungen zuzuordnen, die erst im Anodenraum gebildet
wurden. Die Spannweite der AOX-Werte im Reaktorauslauf reicht von 86% bis
340% der gaschromatographisch bestimmten MCB-Konzentrationen. Relativwerte
<100% durften an dieser Stelle nicht auftreten. In der Tendenz deuten die AOX-
Werte im Reaktorauslauf auf weitere CKWs neben MCB hin (z. B. Chilorphenole),

welche jedoch nicht nachgewiesen werden konnten.

4.9.3.4 Apparative Anderungen am Reaktoraufbau

Um alle in den ersten drei Versuchsperioden gewonnenen Erfahrungen effektiv
umsetzen zu kénnen, ging dem Neustart des Reaktors in der ‘Mobilen Testeinheit’
eine Laborphase zur Optimierungen der Reaktorkonfiguration voraus.

Nach der Regenerierung der Reaktoreinbauten, vor allem des salzbeladenen

Diaphragmas, wurden Untersuchungen zur Aufkldrung der Stromungsverhéltnisse im
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Reaktor durchgefithrt. Dabei zeigte sich, daR das Diaphragma dem Grundwasser
keinen ausreichenden Strémungswiderstand bot, um Querstromungen auszu-
schlieRen. Teile des Grundwasserstromes passierten so den Anodenraum nur bis
zur Héhe der Teflonbeschichtung des Diaphragmas. Durch diese Kurzschiul3-
stréomungen wurde die Ausbildung von pH-Wert-Gradienten, insbesondere die
Alkalisierung des Katolyten im unteren, weniger durchstromten Bereich des
Elektrographitbettes, verstarkt.

Die Barrierewirkung des Diaphragmas sollte mindestens dem Stromungswiderstand
der Katodenraumschuttung entsprechen, um das gewinschte Strémungsregime -
eine Reihenschaltung von Anoden- und Katodenraum - zu gewahrleisten. Dafur
mufBte entweder der Stromungswiderstand der Katodenraumschattung verringert
oder der Stromungswiderstand des Diaphragmas unter Beibehaltung seiner lonen-
leitféahigkeit erndht werden. Als zusatzliche Barriere wurde eine kationenleitende
Membran aus Nafion (Nafion 450, Firma Berghof, Filtrations- und Anlagentechnik
GmbH & Co. KG) auf die vorhandene Membran aus porésem PE aufgebunden und
an der StoRfuge mit Silikon verklebt. Damit konnten Querstromungen vollstandig
unterbunden werden, wobei nur eine geringe Erhéhung des elektrischen
Widerstands der Elekirolysezelle (Stromflul 1 A bei 5 V) zu verzeichnen war.

Auf die Einbringung von Eisen als Schwefelfanger wurde wegen der beobachteten

schnellen Eisenkorrosion im weiteren Betrieb verzichtet.

4.9.3.5 Vierte Versuchsperiode (1. bis 65. Versuchstag nach Umbau)

Wegen der Neubefullung des Reaktors mit Elektrographit und unbenutztem Pd-
Kontakt wird die Zahlung der Betriebstage im Feldversuch erneut mit eins begonnen.
Der Grundwasserstrom betrug 1,9 Ith. Nach vier Tagen Reaktorspllung wurde die
Wasserelektrolyse eingeschaltet (5 V/1 A). In Abbildung 4.65 ist der MCB-Eliminie-
rungsgrad (100% * [1-{Cmck, Asiavt / Cucs, zuau}]) iN der 4. bis 6. Versuchsperiode darge-
stellt. Die hohe Chlorbenzolkonzentration im Reaktorablauf zu Beginn der
4. Versuchsperiode (45%) zeigt, dal das Ruckhaltepotential der Aktivkohle-
schittung (ohne Elektrolyse) relativ gering war, was durchaus mit den in Laborex-
perimenten fr frische Aktivkohle gemessenen Sorptionskoeffizienten Ubereinstimmt.
Nach dem Start der Elektrolyse wurde MCB zu 90% eliminiert. Zu diesem Zeitpunkt

sollte der biotische Beitrag zur MCB-Eliminierungsrate noch gering sein, weil
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wahrend der Spllphase anoxische Bedingungen im Reaktor geherrscht haben. Die

Eliminierung von MCB ist in dieser Phase vollstandig auf abiotische, elekiro-

chemische oder katalytische, Reaktionen zurlckzufithren.
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Abbildung 4.65: Chiorbenzoleliminierung im elektrokatalytischen Reaktor, 4. bis 6. Versuchsperiode

Benzol wird erst mit einer Verzégerung von einigen Tagen im Reaktorauslauf

gefunden. Seine maximale Konzentration von 1,5 ppm liegt ebenso wie in den

vorangegangenen Versuchsperioden weit unter der stochiometrischen Konzen-

tration, die fur die Hydrodechlorierung des Chlorbenzols zu erwarten wére.
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Abbildung 4.66: Benzolkonzentrationsveridufe im Reaktorzu- und -ablauf in der 4. bis 6.

Versuchsperiode
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Zwischen dem 23. und 38. Betriebstag wurde ein deutlicher Riuckgang der MCB-
Eliminierungsrate auf 30% bis 40% beobachtet. Nach dem 51. Betriebstag stieg sie
ohne erkennbaren Grund erneut auf Werte zwischen 90% und 99% an. Im gleichen
Zeitraum fiel die Benzolkonzentration im Auslauf von 1,5 ppm auf 0,2 ppm (Abbil-
dung 4.66). Abbildung 4.67 zeigt die Verlaufe der MCB-Konzentration am Reaktor-

zu- und -ablauf.
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Abbildung 4.67: MCB-Konzentrationsverldufe im Reaktorzu- und -ablauf der 4. bis 6. Versuchsperiode

Die fehlende Korrelation zwischen Chlorbenzoleliminierung und Benzolbildung
spricht flr einen weiteren Abbauweg, zusatzlich zur reinen Hydrodechlorierung.

Insbesondere der steile Anstieg der MCB-Eliminierungsrate nach dem 51. Betriebs-
tag spricht gegen eine reine Sorption an der Aktivkohle als dominantem
Eliminierungsproze. Es gibt keinen plausiblen Grund flur einen plétzlichen Anstieg
des Sorptionspotentials. Wohl aber ist der Beginn aerober mikrobiologischer

Prozesse denkbar.

4.9.3.6 Fiinfte Versuchsperiode (66. bis 99. Versuchstag nach Umbau)

Ob der Pd-Kontakt neuerlich von Mikroorganismen besiedelt war, sollte durch den
Ausbau der Katalysatorschicht (Aktivkohle ist pradestiniert als Trager der Mikro-
biologie) ermittelt werden. Vor der Entfernung der Pd-Kontaktschittung wurde zur
Bestimmung der Grundwasserstromungsverhéltnisse im Reaktor ein Tracerversuch

durchgefihrt.
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Tracerversuch

Als Tracer wurde Eisen(ll)-sulfat verwendet. Diese Verbindung war nicht im
Grundwasser enthalten, ist nicht toxisch (nicht humantoxisch und far die Mikro-
biologie vor Ort nicht giftig), vergiftet den Pd-Kontakt nicht und wird nicht an der
Aktivkohle sorbiert. Auch sollten Fe**-lonen unter Grundwasserbedingungen nicht zu
Fe* oxidiert werden, das als Hydroxid ausfallen wirde. Die FeSO4Lésung (5¢
FeSO, in 80 ml Wasser) wurde durch Schleifendosierung (1 m Schlauch) innerhalb
von 2,5 min in den Anodenraum des Reaktors gespilt. Am Reaktorauslauf sind
danach im Abstand von 0,5 h Proben entnommen worden. Die Konzentration von
Fe® in diesen Proben wurde UV-spekiroskopisch nach dessen Oxidation zu Fe* mit
H.O, und Komplexierung mit Rhodanid gemessen. Die Absorption des Rhodanid-
komplexes wurde bei A = 460 nm gemessen und um einen Beitrag der Lichtstreuung
zur Extinktion in leicht getribten Proben (Azoonm) korrigiert (Abbildung 4.68).
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Abbildung 4.68: Absorptionen der Proben bei 2=460 nm (Probe A) und durch Subtraktion der
Absorption bei A=700 nm Kkorrigierte Absorptionen bei A=460 nm (Probe B)

Der erste Nachweis des Tracers am Reaktorausgang erfolgte nach ca. 5h. Nach
8 h erreichte die Eisenkonzentration am Reaktorausgang ein breites Maximum. Die
mittlere Verweilzeit des Grundwassers betrug bei dem eingestellten Volumenstrom
von 1,9 I/h und einem Wasservolumen von ca. 20 | im Reaktor rund 10,5 h. Da nach
12 h Beobachtungszeit die Probenahme abgebrochen wurde, ist eine vollstandige
Auswertung der Tracerkurve nicht moglich. Die wesentliche Erkenntnis aus diesem

Experiment besteht in der Gewiheit, daB nach Modifizierung der Membran keine
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signifikanten KurzschluBstrémungen durch den Elekirolysereaktor mehr auftreten.
Die Breite der Durchbruchskurve driickt ein hohes MaR an Ruckvermischung beim
Reaktordurchgang aus, was in Anbetracht der Reaktorgeometrie und der geringen
Stromungsgeschwindigkeiten nicht anders zu erwarten war.

Das primére Ziel der funften Versuchsperiode war es nicht, lange stabile Betriebs-
perioden zu realisieren. Vielmehr sollten Erkenntnisse Ober unterschiedliche
Betriebsregimes gewonnen werden. Deshalb wurde am 65. Betriebstag trotz noch
relativ hoher MCB-Eliminierungsrate der Pd-Kontakt ausgebaut und durch eine
Kiesflllung (KorngréRe: 5 bis 15 mm) ersetzt. Der entnommene Katalysator zeigte in
Labortests keine Hydrodechlorierungsaktivitdt mehr. Bei Ansduerung des Pd-
Kontaktes wurde H,S freigesetzt.

Die erste Analyse des Reaktorablaufs nach Entfernung des Pd-Kontakts ergab am
71. Versuchstag den vollstandigen MCB-Durchbruch (Zulauf: 15,4 ppm, Ablauf:
14,8 ppm). Dieser Befund laRt sich mit dem Wegfallen sowohl des Adsorbers als
auch des Tragers fUr die mikrobiologische Aktivitat erklaren. Trager der biologischen
Aktivitét war offenbar ausschlieRlich das Aktivkohlebett (2 | Volumen) und nicht der
elektrochemisch aktive Katodenraum (6 | Volumen). Dies ist plausibel, da zumindest
Teile des Katodenraums extreme Milieubedingungen aufwiesen (Anwesenheit von
Hypochlerit, pH < 3). Gleichzeitig belegen diese Ergebnisse, daR die anodische
Oxidation keinen wesentlichen Beitrag zur Chlorbenzoleliminierung leistet.

In der folgenden Betriebszeit (77. bis 99. Betriebstag) wurde ein leichter Anstieg der
Eliminierungsrate beobachtet, der wahrscheinlich auf eine zunehmende mikrobielle
Besiedlung des Kiesbettes zurtckzufUhren ist.

Es ist mehr von akademischem als von praktischem Interesse, daf auch ohne Pd-
Kontakt die Benzolkonzentration im Auslauf signifikant (ber jener im Zulauf lag
(Ablauf: 0,18 ppm bis 0,14 ppm, Zulauf: 0,09 ppm + 0,01 ppm). Dies kénnte auf
einen kleinen Anteil an direkier elekirochemischer Hydrodechlorierung an der

Graphitkatode hindeuten.

Auswertung der AOX-Messungen in der 4. und 5. Versuchsperiode
In Tabelle 4.5 sind einige Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werte aus der 4.
und 5. Versuchsperiode zusammengefalt. Die AOX-Werte am Ausgang des

Anodenraums sind annahernd konstant (9,2 mg/l + 0,5 mg/l). Sie korrelieren nicht
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mit der fallenden Tendenz der Chlorbenzolkonzentration im Zulauf (26 mg/l
bis 15 mg/l), und sie liegen stets signifikant (um 1,5 mg/l bis 4,5 mg/l) Uber der
Konzentration an gebundenem Chlor des MCB. Die Méglichkeit der anodischen
Chlorierung organischer Verbindungen in Gegenwart hoher Chloridkonzentrationen
ist bekannt (siene Kapitel 4.9.2). Es stellt sich jedoch die Frage, welche
Verbindungen chloriert worden sind, da das Chlorbenzol selbst im Anodenraum nicht
umgesetzt wurde (vergleiche Tab. 4.5, 71. und 77. Versuchstag). Auch mit dem
Anteil an hochmolekularem DOC von wenigen mg/l, wie er haufig in Grundwéssern
auftritt, sind diese AOX-Werte von bis zu 4,5 mg/| schwerlich zu erklaren.

Tabelle 4.5: Vergleich von Chiorbenzolkonzentrafionen und AOX-Werten wéhrend der 4. und 5.
Versuchsperiode (Angaben in mg/)

Versuchstag Chlorbenzol AOX (AOX — Clycs)

(nach Umbau) Zulauf Ablauf Anolyt Ablauf
16 20,9 7.15 8,7 (2,1) n.b.
23 26,2 52 9,8 (1,6) 7(1,1)
30 22,5 14,1 9.7 (2,6) 6 8(2,3)
37 21,9 16,0 90(2 1) 8,0(2,9)
51 19,6 0,6 9(2,7) 1 ,0(0,8)
58 18,2 1,8 7(3,9) 7(1,1)
64 18,5 2,2 5(3,7) 0(2.3)
71 15,4 14,8 3 (4,5) 2 (4,5)
77 14,9 16,1 2(3,5) 3(3,2)

Analog zum Anolyt enthalt der Reaktorablauf einen AOX-Uberschul Gber den
Gehalt an gebundenem Chlor des unumgesetzten Chlorbenzols hinaus (0,8 bis
4,5 mg/l). Dieser UberschulR war um so kleiner, je effektiver die Dechlorierung
arbeitete (51. und 58. Versuchstag). Das heifdt, die neu erzeugten CKWs wurden,
zumindest teilweise, ebenfalls katalytisch hydrodechloriert.

Die Aufklarung der Verbindungsklasse, der dieser AOX-Gehalt zuzuordnen ist, stelit

eine wichtige Aufgabe zukunftiger Arbeiten dar.

4.9.3.7 Sechste Versuchsperiode (100. bis 197. Versuchstag nach Umbau)

Um die Arbeitshypothese weiter abzusichern, wurde der ausgebaute Pd-Kontaki
zusammen mit der desaktivierten Kontaktcharge der ersten drei Versuchsperioden

(insgesamt 1400 g) nach zuséatzlicher Vergiftung mit Schwefelwasserstoff im Labor
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am 99. Betriebstag erneut in den Reaktor eingebaut und der Versuch unter gleichen
Bedingungen fortgesetzt. Bereits bei der nachsten Probenahme am 106. Betriebstag
konnte ein vermutlich sorptionsbedingter Anstieg der MCB-Eliminierungsrate auf
76% festgestellt werden. Leider traten in der Folge erneut Verstopfungen des
Reaktorausgangs (d; = 0,6 cm) durch Kohlepartikel und Schlammaustrag auf, welche
zu Reinigungsarbeiten zwangen. Als Verstopfung wurde bereits ein Druckanstieg um
10 kPa bezeichnet, da die Anodenraumentgasung nur mit einer Wasserséule von
1 m Hoéhe abgesichert war. Die Elektrographitschittung und der vergiftete Pd-
Kontakt wurden ausgebaut und mit gereinigtem Grundwasser gewaschen. Nach dem
Wiedereinbau am 114. Betriebstag wurde die Anodenraumentgasung geschlossen,
so dal auch der gasférmige Sauerstoff durch den Reaktor transportiert wurde. Dies
geschah mit der Absicht, eine hdhere Betriebssicherheit im ‘elektrochemisch-
biologischen' Regime zu erzielen.

Der pH-Wert des Grundwassers wurde durch die elektrochemische Behandlung in
der Regel nur wenig verandert. Einem mittleren pH-Wert des Zulaufs von
6,46 + 0,18 stand ein Ablaufwert von 6,13 £ 0,23 in der 4. und 5. Versuchsperiode
gegenuber. Nach Wiedereinbau des vergifteten Kontaktes trat eine Tendenzumkehr
ein. Der pH-Wert des ablaufenden Grundwassers lag um 0,3 bis 0,5 Einheiten Gber
dem des Zulaufs.

Tabelle 4.6: Vergleich von Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werten wéhrend der
6. Versuchsperiode (Angaben in mg/j)

Versuchstag Chlorbenzol AOX (AOX = Clucs)

(nach Umbau) Zulauf Ablauf Zulauf Anolyt Ablauf
127 18,96 3,85 6,97 (1,09) 7,85 1,71 (0,52)
135 22,73 4,95 8,12 (1,07) - 1,47 (-0.08)
140 23,56 6,12 8,0 (0,7) - -

147 19,87 6,98 - 7,92 3,47 (1,31)
161 18,51 8,94 7,52 (1,78) 8,18 4,92 (2,15)
168 17,84 9,83 7,69 (2,15) 7,97 4,71 (1,66)

Der Reaktorzulauf enthielt durchschnittlich ca. 1,4 mg/l mehr AOX, als die MCB-Kon-
zentration des Reaktorzulaufs reprasentierte. Dieser Wert der AOX-Konzentration
weist darauf hin, dal im zulaufenden Grundwasser neben MCB weitere chlorierte

Verbindungen in signifikanten Konzentrationen enthalten waren. Die geringen
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Konzentrationen der mit Headspaceanalysen des Reaktorzulaufs neben MCB
erfaiten fiichtigen CKWs (z. B. 1,4-DCB und TCE) kénnen diesen ‘AO0X-Uberschuf®’
nicht erkléren. Die Diskussion des ‘AOX-Uberschusses’ setzt jedoch voraus, daR die
beiden Analysenmethoden (Headspace-GC und AOX-Bestimmung) konsistente
Werte liefern. Diese Konsistenzbedingung war mit vorangegangenen MeRreihen
Uberprift und als mogliche Fehlerquelle erkannt worden.

Im Reaktorzulauf wurden durchschnittlich 7,4 mg/l nicht strippbaren organischen
Kohlenstoffs (NPOC, Bestim- Tabelle 47: NPOC-Konzentrationen der 6. Versuchs-

jode (Angaben i
mung Dr. J. Dermietzel, Sek- pariods {Anaeisn in o)

tion Hydrogeologie des UFZ) Vergucnsisg NPOC
gemessen. Dieser Wert ver- Zulauf Anolyt Auslauf
anderte sich praktisch nicht 127 6,63 6,57 -
beim Durchgang durch den 140 6,60 7,22 6,94
147 6,58 6,93 7,90
Elektrolysereaktor (7,5 mgll 161 728 764 e
und 7,6 mg/l im Anolyt bzw. im 168 7.66 8,63 9.82
Reaktorauslauf). Die Gegen- 190 9,50 8,13 7,42
Uberstellung dieser NPOC- 197 7,44 7,29 6,74

Konzentration mit dem ermit-

telten 'AOX-UberschuR' im Grundwasser 14kt die Existenz von chlorierten Verbind-
ungen mit einem atomaren C:Cl-Verhaltnis von ca. 17:1 vermuten. Die AOX-Konzen-
tration des Grundwassers war nach Passage des Anodenraumes, im Unterschied zu
vorangegangenen Versuchsperioden, nur unwesentlich erhéht. Das heift, in dieser
Versuchsperiode fand nahezu keine oxidative Neubildung von CKWSs im Anoden-
raum statt. Die durchschnittliche AOX-Konzentration im Reaktorauslauf betrug
3,25 mg/l. AbzUglich des durch MCB reprasentierten Anteils (2,1 mg/l) betrug der
'AOX-UberschuR' im Reaktorauslauf noch ca. 1,14 mg/.

Am 168. Versuchstag wurde die Wasserelekirolyse abgeschaltet und somit die
Sauerstoffzufuhr unterbunden (Absterben der vermuteten aeroben Mikrobiologie).
Dadurch sollte nach einer kurzen Versuchsphase, in der der restliche, im Reaktor
enthaltene Sauerstoff verbraucht wird, die MCB-Konzentration im Reaktorablauf
signifikant ansteigen.

Der nur langsame Rickgang der MCB-Eliminierung nach Abschalten der Wasser-
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elektrolyse und die Auswertung der Eliminationsrate fur 1,4-DCB im Reaktor gab
jedoch Anlalk zur Annahme, daR die MCB-Abreicherung in der 6. Versuchsperiode
vorrangig auf Sorption an der Aktivkohleschuttung zurtickzufiihren ist.

Die DCB-Konzentration am Reaktorzulauf variierte wahrend dieser Versuchsperiode
zwischen 0,2 und 0,4 ppm. DCB ist hydrophober als MCB (log Kow"® = 2,84,
log Kow'*P°® = 3,38 nach KAMLET et al. (1988)) und solite daher noch besser an
Aktivkohle adsorbiert werden. Zuséatzlich ist jedoch der mikrobiologische DCB-Abbau
erschwert. Abbildung 4.69 zeigt eine Gegenuberstellung der Eliminierungsraten von
MCB und DCB nach dem Einbau des katalytisch inaktiven Pd/Aktivkohle-Kontakies
(1400 g) am 100. Versuchstag.
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Abbildung 4.69: Gegeniiberstellung der Eliminierungsraten von MCB und 1,4-DCB nach Einbau des
katalytisch inaktiven Pd/Aktivkohle-Kontaktes

Die im betrachteten Zeitraum auf hohem Niveau konstante DCB-Elimination ver-
deutlicht, daR die Sorptionskapazitat der Aktivkohle nicht erschépft war. Das heilt,
dalk auch die MCB-Elimination vermutlich mehr auf Sorption als auf mikrobio-
logischem Abbau beruhte. Eine Uberschlagige Abschatzung der Sorptionskapazitat
der verwendeten Aktivkohle fir MCB unter Anwendung des ermittelten Sorptions-
koeffizienten fur MCB in Grundwasser (Ky~ 7200 ml/g, siehe Kapitel 4.9.2) ergab,
dal 1400 g frische Aktivkohle, im Gleichgewicht mit Grundwasser, das mit 20 ppm
MCB kontaminiert ist, ca. 200 g MCB sorbieren kann. Im relevanten Zeitraum
wurden ca. 86,5 g MCB mit dem Grundwasser in den Reaktor eingetragen, wovon
ca. 36,5g an der Aktivkohle retardiert worden sind. Die Umsténde, daR sich die

Sorptionskapazitat der Aktivkohle mit aufwachsendem Biofilm verringert und die

151



verwendete Aktivkohle bereits in frlheren Versuchsperioden eingesetzt wurde,
weshalb sie nicht als unbeladen angesehen werden kann, kénnten eine Ver-

ringerung der Sorptionskapazitat der Aktivkohle begriinden.

4.9.4 Zusammenfassung der Ergebnisse beim Betrieb des

elektrochemisch-katalytischen Reaktors der 'Mobilen Testeinheit’

Der Reaktor wurde Uber einen Versuchszeitraum von insgesamt ca. 375 Tagen mit
ginem Durchsatz von rund 17.000 | Bitterfelder Grundwasser und sehr unterschied-
lichen Regimes betrieben.

Die ursprunglich beabsichtigte Hydrodechlorierung von Chlorbenzol an einem
Palladiumkatalysator wurde bei langerem Reaktorbetrieb vermutlich durch aerobe
mikrobiologische Prozesse Uberlagert und verdrangt. Die Grundlage dafir liefern der
durch in-situ-Wasserelektrolyse erzeugte Sauerstoff und der Katalysatortrager Aktiv-
kohle. Das Zusammenspiel dieser Faktoren fuhrte zeitweise zu einer Uberraschend
hohen Eliminierungsleistung fur Chlorbenzol (> 98% bei einer Kontaktbelastung von
0,6 vi(v-+ h)).

Als Nebenprodukt der Elekirolyse des chloridreichen Bitterfelder Grundwassers
entstehen zusatzliche chlorierte Verbindungen, die als ‘AOX-Uberschul®’ erfait
wurden, deren chemische Struktur aber bisher nicht aufgeklart werden konnte.

Die hier beschriebenen Feldversuche mit einem kommerziellen Katalysator dienten
als Vorstufe fur die Anwendung von neuartigen Hydrodechlorierungskatalysatoren,

die sich gegenwartig noch in der Laborerprobung befinden.
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5 Ausblick

Im Anschluf? an die erfolgreiche Durchfiithrung der beschriebenen Laborexperimente
und der Langzeitversuche im 20-I-Reaktor der '‘Mobilen Testeinheit' sollen im
Rahmen des SAFIRA-Projektes verschiedene Grundwassersanierungsverfahren in
einer Pilotanlage unter in-situ-Bedingungen getestet werden. Ergebnisse dieser

Feldstudie konnten in der vorliegenden Arbeit noch nicht beriicksichtigt werden.

Die Pilotanlage besteht aus funf niedergebrachten, 23 m tiefen Brunnenschéachten
(@=3m) zur Installation von Reaktoren, in denen die verschiedenen Verfahren
simultan getestet werden kénnen. Abbildung 5.1 zeigt den modular aufgebauten
membrankatalytischen Reaktor und mit Aquifermaterial gefulite S&ulen im Abstrom
des Reaktors. Das kontaminierte Grundwasser gelangt Uber Horizontalfilterbrunnen
aus definierten Teufen in die Schachte und durchstrémt die Reaktoren vertikal von
unten nach oben. Die Druck- und Temperaturbedingungen in den Reaktoren

entsprechen denen des Grundwasserleiters.

Abbildung 5.1: Modular aufgebauter membrankatalytischer Reaktor in 19 m Tiefe (linke Abbildung),
mit Aquifermaterial gefiillte S&ulen im Abstrom des membrankatalytischen Reaktors
(rechte Abbildung)

153



Der membrankatalytische Reaktor enthalt ein Hohlfasermembranmodul bestehend
aus 60 m palladisietem THOMAPLAST"-Silikonschlauch (siehe Abbildungen 5.2
und 5.3).

Abbildung 5.3: Hohlfasermembranmodul (Draufsicht)

Die Wasserstoffversorgung des Hohlfasermembranmoduls erfolgt aus einer

externen Wasserstoffquelle (H.-Generator oder H»-Druckgasflasche).
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Zur Verhinderung einer mikrobiellen Besiedlung des Silikonschlauches durch
autochthone Bakterien wird im Reaktorful? eine Schittung aus mit Silber (Verfahren
nach ALTHAUS (1971)) dotierten hochpordsen Fullkérpern installiert. Neben
periodischen Analysen des zu- und ablaufenden Grundwassers ermdglichen am
Ausgang jedes Reaktormodules installierte Probenahmekapillaren eine detaillierte

Bilanzierung der ‘Reinigungsleistung’ des jeweiligen Moduls.

In einem zweiten Modul des Reaktors wurde eine von Herrn Dr. D. Fritzsch (GKSS,
Geesthacht) angefertigte ca. 10 um dicke palladisierte PDMS-Flachmembran
(5mx 0,25 m), welche durch ein Polyacrylnitrilflies stabilisiert wird, installiert. Der
Einbau dieser Membran erfolgte als gemeinsame Wicklung mit einer als Abstands-
halter fungierenden hochporésen Kautschukmatte, so daR das Modul vollsténdig
ausgefullt wird und unerwiinschte Bypass- bzw. Randstrémungen ausgeschlossen

werden kénnen.

Abstandshalter

LS o L
Abbildung 5.4: Einzelteile des Flachmembranmoduls des membrankatalytischen Reaktors
(A=25m)
Das kontaminierte Grundwasser wird zuerst das Hohlfasermodul durchstrémen, wo-
bei es sich mit durch den Silikonschlauch permeierendem Wasserstoff anreichert.

AnschlieRend durchstrémt es eine Schuttschicht aus gewaschenem Kies (dsp = 1 cm)

155



und das dariberliegende Flachmembranmeodul. Der nach dem Hohlfasermodul im
Grundwasserstrom geléste H. kann an der Flachmembran zur reduktiven Dechlo-
rierung von nicht im Hohlfasermodul reduzierten CKWSs genutzt werden. Die
Kombination von Hohlfaser- und Flachmembranmodul erméglicht somit auch einen
Leistungsvergleich hinsichtlich der unterschiedlichen Form der H-Bereitstellung. Im
Hohlfasermembranmodul wird der Wasserstoff groRtenteils konzentriert auf der
Membraninnenseite, im Flachmembranmodul ausschlieBlich in geldster Form zur

Verflgung gestellt.

156



6 Zusammenfassung

Gegenstand der vorliegenden Arbeit war die Entwickiung und experimentelle
Prifung einer in-situ-tauglichen Methode zur abiotischen Dechlorierung von CKWSs
im Aquifer, die auf chlorierte Aromaten anwendbar ist - ein bisher im internationalen
MaRstab ungeléstes Problem. Die Bearbeitung der Themenstellung umfate die
kritische Uberprifung bekannter Dechlorierungsmethoden wie der Reduktion mit
metallischem Eisen, der elektrochemischen Dechlorierung und der edelmetall-
katalysierten Reduktion mit Wasserstoff. Die Methoden wurden im Hinblick auf ihre
Eignung fur eine in-situ-Sanierung des Grundwassers am Modellstandort Bitterfeld
mit seiner speziellen Problematik - einer signifikanten Kontamination mit Chlor-
benzolen - untersucht. Neben der Suche nach neuen Méglichkeiten der abiotischen
Dechlorierung von CKWs stellte die Entwicklung neuartiger, durch eine hydrophobe
Membran vor Vergiftung geschiitzter Edelmetallkatalysatoren einen Schwerpunkt der
vorliegenden Arbeit dar. Die Ergebnisse dieser Untersuchungen sollten als Grund-

lage fUr eine Verfahrensentwicklung dienen.

Es konnte bestatigt werden, daR durch direkten Elektronentransfer von metallischem
Eisen oder von Kohlenstoffkatoden aliphatische Chlorkohlenwasserstoffe dechloriert
werden kdnnen. Fur aromatische CKWs versagt dieser Reaktionsmechanismus voll-
sténdig. Obwohl die reduktive Spaltung der C-CI-Bindung auch fir aromatische
CKWs thermodynamisch beginstigt ist, ist hier der direkte Elektronentransfer
kinetisch entscheidend gehemmt. Die Dechlorierung von Chlorbenzol mit Wasser-
stoff als Reduktionsmittel verlauft dagegen unproblematisch mit Hilfe von
Edelmetallkatalysatoren (z. B. Pd) als Hydrogenolysereaktion. Dabei wurde das
Reduktionsmittel durch Eisenkorrosion, aus einer externen Quelle oder in-situ

elektrochemisch durch Wasserelektrolyse bereitgestellt.

Geringe Mengen an Katalysatorgiften (wie SOs* und $%) fuhren erwartungsgeman
zur Desaktivierung von Palladiumkatalysatoren. Die Desaktivierung des Palladiums
durch Sulfit- und Sulfidionen ist irreversibel. Der Versuch, desaktivierte Pd-haltige
Eisenelektroden dadurch zu regenerieren, daR durch eine anodische Schaltung der

Elektrode die Pd-S-Bindung oxidativ gespalten wird, fihrte nicht zum Erfolg.

157



Die elektrochemische Dechlorierung an Kohlenstoffaserkatoden in rein walRriger
Lésung war fiur Hexachlorcyclohexan als Vertreter der aliphatischen CKWs
erfolgreich, nicht aber fur Chlorbenzol. Der Versuch, durch oxidative und thermische
Vorbehandlungsmethoden die aktive Oberflache der Kohlenstoffasern, ihr Sorptions-
potential und resultierend ihre Reaktivitat gegeniber hydrophoben Schadstoffen zu

erhéhen, gelang nicht.

Durch Verwendung von Katoden, die mit verschiedenen palladisierten Tragermate-
rialien beschichtet waren, konnte gezeigt werden, daR die Aktivitadt des Pd-Kata-
lysators entscheidend von den elekirischen Eigenschaften seines Tragermaterials
bestimmt wird. So waren Pd-Cluster, die Uber ein elektrisch leitendes Tragermaterial
(z. B. Graphit) selbst als Katode fungierten, katalytisch inaktiv. Wurde als Kata-
lysatortrager ein elektrischer Isolator gewahlt (z. B. Aktivkohle), verlief die CKW-

Reduktion vollstandig.

In einem 20-I-Reaktor wurde ein Langzeitversuch Ober insgesamt 375 Tage mit
einem Durchsatz von ca. 17000 | kontaminiertem Grundwasser am Modellstandort
Bitterfeld durchgefiihrt. Als Katalysator kam palladisierte Aktivkohle zum Einsatz. Die
Bereitstellung des Reduktionsmittels Wasserstoff erfolgte durch in-situ-Wasser-
elektrolyse. Der Betrieb des Reaktors erfolgte Uber den Versuchszeitraum mit sehr
unterschiedlichen Regimes. Die Hydrodechlorierung der Chlorkohlenwasserstoffe
wurde mit zunehmender Betriebsdauer durch vermutlich aerobe mikrobiologische
Abbauprozesse im Reaktor Uberlagert bzw. unterbunden, wobei das Zusammenspiel
von katalytischer Reduktion und mikrobiologischem Schadstoffabbau zeitweise zu

einer Eliminierungsleistung fur Chlorbenzol von nahezu 100 % fuhrte.

Es wurden neuartige, durch unporése hydrophobe Polymermembranen geschutzte
Palladiumkatalysatoren hergestellt und auf ihre Eignung als Dechlorierungs-
katalysatoren in walrigem Medium getestet. Das Palladium lag dabei entweder
getragert vor (z. B. auf y-Al:O3;) und wurde mit einer dinnen Polymerhtlle tber-
zogen, oder es wurden Palladiumcluster erzeugt, die in eine Silikonmatrix (z. B.
PDMS) eingebettet waren. Diese Katalysatoren wurden als Flachmembranen oder

Hohlfasern eingesetzt.
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Es konnte die prinzipielle Eignung membrangestitzter Pd-Katalysatoren zur
Dechlorierung von CKWs in wafriger Phase nachgewiesen werden. Die Silikon-
membranen setzen Kohlenwasserstoffen und Wasserstoff nur einen geringen
Transportwiderstand entgegen. Gleichzeitig weisen die Ergebnisse, verglichen mit
konventionellen Tragern hoher Porositat und hoher spezifischer Oberflache, auf eine
in der Mehrzahl der Falle verringerte Reaktivitat des Pd in der Silikonmatrix hin. Da
hydrophobe Schadstoffe im Polymerfiim eine vielfach héhere Léslichkeit als in
Wasser besitzen, wird die diffusionsbedingte Beeinflussung der Reduktionsraten
durch die ‘Sammlerfunktion’ der Membran kompensiert. Durch den Einsatz von
Membranen wurde es auRerdem mdglich, den Reaktionspartner Wasserstoff nicht
nur in Wasser gel6st, sondern gasférmig bereitzustellen - von der Wasserphase nur
durch den Katalysator selbst getrennt, so daR beide Reaktionspartner (Wasserstoff
und der sorbierte CKW) in hohen Konzentrationen am Reaktionsort angereichert

werden konnten.

Die Hydrogenolysereaktion ist der geschwindigkeitsbestimmende Schritt der
Dechlorierung mit palladisierten Silikonmembranen. Die chemische Reaktion (ein-
schlieBlich der Sorption und Desorption am Pd) ist um rund eine GréRenordnung
langsamer als der An- und Abtransport der Kohlenwasserstoffe Chlorbenzol und
Benzol durch eine 1 mm dicke Membran aus einer intensiv durchmischten Wasser-
phase. Ahnliche Befunde ergaben sich aus Dechlorierungsversuchen mit palla-

disierten Hohlfasern, bei denen alle Reaktanten in der Gasphase vorlagen.

Die unpordsen hydrophoben Silikonmembranen bieten einen sicheren Schutz fur
direkt in das Polymer eingebettetes Palladium vor Vergiftung mit ionischen
Verbindungen (z. B. Sulfitionen). Durch Hydrophobierung von Pd-Tragerkontakten
(z. B. Pd auf y-AlO3) konnte nur ein teilweiser Schutz des Palladiums vor Sulfitionen

erreicht werden.

Nach Zusatz von Natriumsulfid als Katalysatorgift, das abhangig vom pH-Wert der
Losung teilweise als H,S vorliegen kann, zu palladiumhaltigen Silikonmembranen
wurden widersprichliche Dechlorierungsergebnisse erzielt. Werden diese Pd-Kata-
lysatoren mit Natriumsulfid in alkalischem Milieu in Kontakt gebracht, erfolgt keine

Vergiftung des Palladiums. Das verdeutlicht den wirksamen Schutz des Palladiums
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gegen ionische Katalysatorgifte durch die Membran. Erst mit fortschreitender
Dechlorierung, die durch HCI-Bildung zur lokalen Absenkung des pH-Wertes und
damit zur Bildung von H,S an der Membranoberflache fihrt, findet man eine
Katalysatordesaktivierung. Allerdings wurde in keinem der Falle eine vollstandige
Desaktivierung des Pd-Katalysators beobachtet, vielmehr scheint eine teilweise
reversible Vergiftung vorzuliegen, die erst unter den Bedingungen der Dechlorierung
wirksam wird.

Die Vergiftung der membrangestutzten Pd-Katalysatoren bei Anwesenheit von Na,S
in der Lésung und Bildung von H,S im laminaren Grenzfilm der Membran konnte
durch Zusatz von Eisen als Sulfidfanger vollstandig unterbunden werden, so daR der
Katalysator Uber einen Beobachtungszeitraum von 30 Tagen seine urspringliche

Dechilorierungsaktivitat beibehielt.

Es konnte gezeigt werden, dal die Desaktivierungsneigung der Membrankata-
lysatoren von der Wandstarke der Silikonmembran abhangt; ein dickerer Polymer-

film bietet einen besseren Schutz vor Vergiftung.

Im Ergebnis der voranstehenden Untersuchungen wurde im Rahmen der
vorliegenden Arbeit ein Membranreaktor entwickelt, der als aktive Katalysator-
komponente palladisierte Hohlfasern enthalt und von einer externen Wasserstoff-
quelle gespeist wird. Die Dechlorierungsleistung dieses Reaktors im Feldbetrieb am
Modellstandort Bitterfeld wird entscheidend fur eine Verfahrensentwickiung sein,

konnte aber im zeitlichen Rahmen dieser Arbeit nicht mehr untersucht werden.
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Verzeichnis der verwendeten Abkiirzungen und Symbole

Abkilirzungen

AOX adsorbierbares, organisches Halogen

ASE 'Accelerated Solvent Extraction’ (ASE 200 der Fa. DIONEX)
BTEX Benzol, Toluol, Ethylbenzol, Xylol

CKW Chlorkohlenwasserstoff

DCB 1,2-Dichlorbenzol

DCE Dichlorethylen

DDT 4 4-Dichlordiphenyltrichlorethan

DNAPL Dense Non-Aqueous Phase Liquid

DOC geldster organischer Kohlenstoff (dissolved organic carbon)
FID Flammenionisationsdetektor

GC Gaschromatographie

GwW Grundwasser

GWL Grundwasserleiter

HCH y-Hexachlorcyclohexan

HPLC High Pressure Liquid Chromatography

KwW Kohlenwasserstoff

LCKW leichtfliichtige halogenierte Kohlenwasserstoffe

LNAPL Light Non-Aqueous Phase Liquid

MCB Monochlorbenzol

MS Massenspektrometrie

NPOC Non Purchable Organic Carbon

PCB polychloriertes Biphenyl

PCDD polychloriertes Dibenzodioxin

PCDF polychloriertes Dibenzofuran

PCE Perchlorethylen

PDMS Polydimethylsiloxan

PE Polyethylen

SAFIRA SAnierungsForschung In Regional kontaminierten Aquiferen

SPME Solid-Phase Microextraktion



TCB 1,2,4-Trichlorbenzol

TCE Trichlorethylen

TOC Total Organic Carbon

TS Trockensubstanz

UFZ Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH
UMB Umweltmikrobiogie

VC Vinylchlorid

WGK Wassergefahrdungsklasse

WLD Warmeleitfahigkeitsdetektor



Symbole

Ku

KOW, X

My

PKs

Oberflache der Substanz x

Konzentration

Ausgangskonzentration der Substanz x

relative, auf ¢, des Kohlenwasserstoffs normierte Konzentration
Durchmesser

Diffusionskoeffizient

Diffusionskoeffizient einer Substanz in Wasser
Innendurchmesser von Rohrleitungen und Schlduchen
Grenzfilmdicke

Reduktionpotential

Halbstufenreduktionspotential

Porositat von Schittschichten

Faraday’sche Konstante

freie Reaktionsenthalpie

Ldsungsenthalpie

elektrische Stromstarke

Geschwindigkeitskonstante

Gleichgewichtskonstante

Loslichkeitsprodukt

Verteilungskoeffizient eines Analyten zwischen Aktivkohle
und einer walrigen Losung

Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen einem Feststoff und der
diesen umgebenden walirigen Phase

Léslichkeitsprodukt

Siedetemperatur

Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizient der Substanz x
Lange

Wellenlange

Masse der Substanz x

Druck

Saurestarke



< =

< <

Permeationskoeffizient

effektiver Permeationskoeffizient
Reynolds-Zahl

Dichte der Substanz x
Wasserléslichkeit der Substanz x
Temperatur

Versuchsdauer

Verweilzeit

Halbwertszeit
elektrische Spannung

Volumen

Volumenstrom

molares Normvolumen eines Gases
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