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English Summary

SYSTEM-INTEGRATED ENVIRONMENTAL BIOTECHNOLOGY — REMEDIATION OF
ORGANICALLY AND INORGANICALLY POLLUTED GROUNDWATER AND SURFACE
WATER

NIiCOLE SCHMIDT & ULRICH STOTTMEISTER

UEZ — Centre for Environmental Research, Department of Remediation Research,
Permoserstr. 15, 04318 Leipzig

Project aim

This status report presents the results so far achieved in the project ‘System-
integrated environmental biotechnology - Remediation of organically and
inorganically polluted groundwater and surface water’. Designed to investigate and
develop biotechnological remediation strategies, the project is part of the Strategy
" Fund of the Hermann von Helmholtz Association of National Research Centres
(HGF). As such, its philosophy is to establish an innovative project in close co-
operation between research centres and industry, and to implement significant basic

and applied research.

Currently, there is a lack of effective, economically viable strategies for the
remediation of contaminated groundwater and surface water in central eastern
Germany. Two demonstration cases have been chosen for the development of
remediation strategies and technologies using biotechnical principles. The first case
involves the study of processes in an open cast lignite mining lake in Lusatia, where
the biotic and abiotic formation of sulphuric acid resulting from the sulphurous lignite
seam is acidifying the lake. The second case focuses on the Bitterfeld aquifer — a
typical example of contamination by chloroaromatic and chloroaliphatic compounds

stemming from a neglectful chlorine-based chemical industry.

The system-integrated concept of the project is based on the development of multi-
scale biotechnological remediation strategies in the third sub-project. The

biocatalytic potential of microorganisms for self-purification has by no means been
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exhausted with respect to technical usage and has received insufficient attention
within the complex relationship of the overall system. Biotechnological principles and
engineering techniques are being derived from not only ecological and

microbiological but also hydrogeological and geochemical findings.

The three sub-projects complement each other by virtue of their methodological

findings and interdisciplinary co-operation.

Sub-project 1

In situ control of microbial sulphate turnover in sulphur-acidic lignite mining lakes and

their hydrogeological surroundings

Ascertaining the processes leading to acidification (oxidation) and neutralisation
(reduction) is essential if sulphur-acidic mining lakes are to be remediated to form
sustainable, biochemically stable systems. The investigation of biotechnical
remediation strategies focuses on microbial iron and sulphur reduction, producing
alkalinity. The extent of the acidification potential is being determined by modelling

the sulphur balance of the study area of mining lake no. 111 (RL 111).

Hydrogeological and geochemical investigations of the lake water (Bozau et al., this
report) detected high concentrations of sulphate (1.3 mg/l) and iron (156 mg/l), and
found pH values of =3. Other results indicate that sulphur input owing to the erosion
of the surrounding dumps has a major role in controlling the overall balance. In
addition, analyses of the mineral reactions have revealed that sulphate is in all
likelihood being formed in the lake sediments by the hydrolysis of jarosite
(GOTTLICHER & POHLMANN, this report). Redox changes of sulphur and iron take
place at aerobic-anaerobic interfaces which have been populated by biofilm-forming
microbial communities. Sulphur oxidation is catalysed by bacteria of the species
Thiobacillus and sulphur reduction by desulphuricants. In culture, sulphur-reducing
bacteria (SRB) have been found to thrive at pH 7 but not at pH 2.5, indicating that
the bacteria concerned inhabit micro-sites in their natural habitat (HARD & BABEL, this
report). These findings, along with chemical and limno-physical parameters, have

been further investigated in small-scale enclosure units (24 m’) designed to
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determine the milieu parameters for enhanced sulphate reduction and neutralisation.
Thus, different combinations of substrates (lime, ethanol and straw amendment) are
being tested under in situ conditions (KOSCHORRECK et al., this report). The present
results have shown that anaerobic conditions alone are insufficient for
desulphurisation to occur. Substrate amendment induced iron and sulphate
reduction as well as H,S formation. Yet, back oxidation and the formation of
elementary sulphur (‘sulphur milk’) took place, presumably due to the high rates of
flow through the reactor in the particular enclosure unit. Furthermore, the different
treatments affected bacterial count and diversity (WENDEROTH et al.). In enclosure
units with substrate amendment, the total bacterial count increased, presumably
stimulating those bacteria favouring the respective substrate, since diversity
decreased. These findings are to be scaled up and tested in process engineering
and the development of large scale enclosures (5,000 m°’). This large scale
enclosure plant has been completed (LUTHER & ELsNER), and the approval

procedure for its installation in the lake is currently underway.

Sub-project 2

Basic principles of the microbial-biotechnical in situ remediation of an aquifer

contaminated by organohalogens in the Bitterfeld area

The soil and groundwater in the area of Bitterfeld have been severely polluted by the
uncontrolled dumping of by-products of the local chemical industry in disused lignite
mining pits and by the direct deposition of mainly organochlorines containing a
broad range of pollutants, especially dichloroethane, monochlorobenzene, 1,2- and

1,4-Dichiorobenzene.

In addition to the poliutants themselves, microbial degradation processes are
confronted by extreme abiotic conditions owing to the anaerobic and oligotrophic
nature of the aquifer. Microbiological analyses quantified and characterised the
autochthonous microbiota. Aerobic, denitrifying, sulphate- and iron-reducing bacteria
were identified and quantified using culture methods (VWUNSCHE et al., this report).

Bacteria from the aquifer were also found to be able to utilise chlorobenzenes as a
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carbon and energy source under both aerobic and denitrifying conditions. Usage of
“C-chlorobenzene-tracers showed that the decomposition of the pollutants proceeds
to first-order kinetics with a half-life period of 4-7 days (Dermietzel et al., this report).
Anaerobic nitrate amendment stimulated the microbial degradation of

monochlorobenzene and 1,4-dichlorobenzene within on-site reactors.

The bioavailability of organochlorines may be controlled by the modification of
adsorbates on the surfaces of silicate clay minerals (WITTHUHN et al., this report),
which become hydrophobic as a result of cation ion exchange at the exchange
complexes. Replacement of sodium ions by different cation surfactants affected the
length and number of alkyl chains adsorbed. These processes proceed within four
hours and are completely reversible. The microscopic study of bacteria associated
with clay minerals was achieved with a modified staining procedure. The fluorescent

stain Sytox Green proved to give reliable total counts and recovery rates.

Sub-project 3

Application of mulfi-scale experimental systems for enhanced performance and

modelling of biotechnological in situ remediation processes

Whether in situ remediation using biological techniques is successful depends on
up- and down-scaling — i.e. whether the large number of laboratory findings can be
transferred to the field scale and vice versa. For this purpose a series of
experimental systems with different scales is used, ranging from the Erlenmeyer
flask up to large reactors. Comparability between the individual levels is ensured by
the overlapping dimensioning of experimental systems and wherever possible the
usage of the same methodological equipment. This should ensure the site- and
habitat-specific conditions necessary to induce and maintain the desired biochemical
(degradation) reactions — not only for the microbial communities belonging to the
ecosystem, but also for external microorganisms introduced and even genetically
modified microorganisms (GEMs). The overall aim of this sub-project is to generate
experimental data at all necessary levels and to process it in synthetic, partly

mathematical models, so that it provides a scientific basis for the in situ
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bioremediation of sulphuric lakes (Sub-project 1) and aquifers contaminated by

organochlorines (Sub-project 2).

The past activities of Sub-project 3 focused on the establishment of a co-operation
infra-structure, adaptation of the analytical methods to aquifer material, joint field

and measuring campaigns, and experiments with aquifer microcosms.

During this first year, the HGF Centres involved in this sub-project conducted two
joint measuring campaigns in Bitterfeld. The activities comprised determining the
hydrological conditions of the aquifer in relation to microorganisms, analysis of three
dimensional microstructures of the bacterial groundwater biocenosis, and
comparison of microbial degradation of chioroaromatics under different conditions in

the microcosms.

Determination of the hydrological conditions of the aquifer revealed the possibility of
bacteria transportation within the upper 20 metres of the aquifer (KLOTZ et al., this
report). As a consequence of the texture analyses, further experiments will
investigate microbial movement through fine, medium and coarse sands, as well as
fine gravel. The bacteria of aquifer samples predominantly showed a spherical (i.e.
coccus) morphology with up to two polar flagella, and did not coincide with a
particular texture class. Physiological activity was low since only a small proportion
of cells could be detected by means of 16S rRNA fluorescence in situ hybridisation
(MOGGE et al., this report). However, the majority of the groundwater microbiota was
associated with solid aquifer material. These bacteria occurred in lumps of small rod-

shaped cells (LUNSDORF et al., this report).

Biofilm-producing bacteria are also being identified by experiments within a biofilm

reactor, namely a rotating annular reactor (NEU, this report).

Further experiments are focused on the smallest scale, i.e. microcosms with a
volume of up to one litre. The reductive dehalogenisation of chloroaromatics in soils
and the effect of specific cultures on the degradation process was studied. The
capacity for the in situ degradation of three strains of bacteria selected by a
laboratory screening procedure was studied in aquifer microcosms, i.e. in

competition with the autochthonous microbiota. These bacteria were found to
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enhance the degradation of chloroaromatic compounds (ROSENBROCK et al., this
report). Conditions for optimum microbial activity found by laboratory tests are being
investigated at the next upper scale in lysimeters under field conditions (SCHEUNERT,
et al. this report). These and other results of degradation experiments constitute the

data basis for a process-oriented model (MA et al., this report).
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EINLEITUNG

L. MEIERLING, U. STOTTMEISTER, N. SCHMIDT

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Sanierungsforschung,
Permoserstr. 15, 04318 Leipzig

Zum heutigen Zeitpunkt liegen keine aus dkologischer Sicht sinnvollen Konzepte zur
Sanierung verunreinigter Grund- und Oberflachenwasser im ost- und mitteldeutschen
Raum vor, die gleichzeitig konomisch vertretbar und damit praktikabel sind.

Die Schadenszentren vieler als Folge intensiver Chemieproduktion entstandenen
Grundwasserverunreinigungen sind nur begrenzt lokalisierbar. Voraussagen uber
rdumliche und zeitliche Verteilungen lassen sich aufgrund unterschiedlichster
stofflicher Eigenschaften der Kontaminanten und des Untergrundes schwer treffen.
Aufgrund dessen gibt es fur herkdmmliche Sanierungstechnologien nach dem pump

and treat — Prinzip groRe Unsicherheiten beztglich Dauer und Kosten der Sanierung.

Die durch die Flutung von Tagebaurestlochern entstandenen Oberflachenwasser
sollen langfristig eine Seenlandschaft mit groRen Wasserressourcen darstellen.
Durch die geologische Besonderheit fihrte die Flutung zu einer Versauerung, die die
Nutzung dieser Gewasser stark einschrankt. Fur eine dringend notwendige
Sanierung dieser schwefelsauren Gewasser fehlen geeignete Technologien, da die
Erfahrungen der Behandlung versauerter Weichwasserseen sich nur begrenzt auf

die geogen versauerten Restseen Ubertragen lassen.

Ziel des Projektes ist es Strategien und Technologien fur die effektive und
nachhaltige in situ - Sanierungen der angesprochenen Umweltsegmente mit Hilfe
biotechnischer Prinzipien zu entwickeln. Dazu sollen Populationen von
Mikroorganismen, die das Potential haben die betreffenden Schadstoffe zu
eliminieren, aktiviert und schlieRlich gesteuert werden. Hierbei soll geklart werden, ob
und inwieweit das biokatalytische Potential von Mikroorganismen zur Selbstreinigung
im Hinblick auf eine technische Nutzung effektiver als bisher ausgeschopft werden

kann.

Als Modellstandorte im mitteldeutschen Raum wurden ein kontaminierter

Grundwasserleiter im  GroBraum Bitterfeld und stark  schwefelsaure
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Oberflachenwéasser mit gefluteten Tagebaurestiéchern gewahit. Um den wichtigen
Aspekt der MaRstabsiibertragung zu beriicksichtigen wurden als Grundlage
Untersuchungen im Labor- und FeldmaBstab durchgefiihrt.

Der im Rahmen des Projektes praktiziete systemintegrierte Ansatz ist
gekennzeichnet durch Zusammenarbeit naturwissenschaftlicher, technischer und
okonomischer Disziplinen. Diese finden sich in den sechs beteiligten Zentren der
Hermann von Helmholtz-Gemeinschaft, die erstmalig in einem Projekt mit dem
Schwerpunkt der Umweltbiotechnologie kooperieren.

Teilprojekt 1

In situ-Steuerung von mikrobiellen Schwefelumsetzungen in schwefelsauren

Braunkohlentagebaurestseen und deren hydrogeologischem Umfeld

Bei den Restléchern der ehemaligen Braunkohlentagebaue und den umgebenden
Bergbaukippen handelt es sich um Systeme, in denen der natirliche
Schwefelhaushalt gestért wurde. Die Bildung von Schwefelsédure erfolgt durch
biotische und abiotische Prozesse. Mit pH-Werten zwischen 2 und 3 erreicht die
Versauerung der Restseen ein dramatisches AusmaR. Die Dimensionen dieses
Umweltproblems verdeutlichen folgende Zahlen: Die zu erwartende Menge an
entstehendem gelésten Sulfat wird auf 3 Millionen Tonnen geschétzt. Die Menge der
entstehenden verdiinnten Schwefelsdure entspricht dem Wasserinhalt des
Starnberger Sees. Die starke Versauerung dieser Systeme entzieht diese einer
jeglichen Ressourcennutzung (Trinkwasser, Erholung). Dariliber hinaus ist die

Entstehung naturnaher Okosysteme stark eingeschréankt.

Die Voraussetzung fiir eine Sanierung zu nachhaltig biochemisch stabilen Systemen
kann nur geschaffen werden, wenn die zur Versauerung (Oxidationen) und zur
Neutralisierung (Reduktionen) der jeweiligen Habitate fuhrenden Prozesse aufgeklart
sind. Die fir eine Sanierung wichtigen Prozesse finden primér an oxisch-anoxischen
Grenzflichen statt, die von Biofilme erzeugenden mikrobiellen Gemeinschaften
besiedelt sind. Der Redoxwechsel von Schwefel an diesen Grenzflachen wird von
Bakterien der Gattung Thiobacillus (Schwefeloxidation) und von Desulfurikanten

(Sulfatreduktion) katalysiert. Zu bericksichtigen sind dabei die vorherrschenden
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okologischen Faktoren wie beispielsweise Temperatur, Populationslimit oder
Schwermetalle, die die mikrobielle Aktivitat steuern bzw. durch Vergiftung véllig zum
Erliegen bringen koénnen. Die Untersuchung der Redox-Prozesse in solchen
Biofilmen unter Beriicksichtigung der Umsatzstochiometrie der notwendigen
Substrate und das Zusammenspiel mit abiotischen Prozessen mit dem Ziel der

Entwicklung von Sanierungsstrategien bilden den Kern des Vorhabens.

Unter Beteiligung von GBF, GKSS, FZK und UFZ steht fur das Projekt ein fachlich
breit gefachertes Spektrum zur Verfugung. Hydrogeologische und geochemische
Untersuchungen bilanzieren zunachst die Schwefelflisse des Modellstandortes. Die
biologischen Grundlagenuntersuchungen betreffen die Charakterisierung von
Schwefel- und Eisenbakterien anhand der natiirlichen mikrobiologischen Konsortien
und von kultivierten Isolaten sowie ihrer Okophysiologie. Die Ergebnisse der zuvor
genannten Grundlagenuntersuchungen gehen in die Entwicklung objekt bezogener
biotechnologischer Verfahren ein. Am ausgewahiten Modellobjekt, dem
Restloch 111, werden Optionen fir Sanierungskonzepte untersucht. Uber die
Entwicklung von Klein-Enclosures (24 m®) und GroR-Enclosures (5000 m®) werden
biotechnologische Verfahren zur Entsaduerung stufenweise vom Laborversuch in den
halbtechnischen MaBstab gefiihrt und vor Ort im groBeren MaBstab bis zur in situ-

Sanierung getestet.

Teilprojekt 2

Grundlagen zur mikrobiologisch-biotechnischen in situ-Sanierung eines mit

Chiororganika kontaminierten Grundwasserleiters im Raum Bitterfeld

Boéden und Grundwasser im Raum Bitterfeld sind durch fahriassige Deponierung von
Abprodukten der ortsansassigen chemischen Industrie in ausgekohiten
Braunkohletagebauen und durch den Direkteintrag besonders chlororganischer
Verbindungen mit einem breiten Schadstoffspektrum, Uberwiegend mit
Chloraromaten und -aliphaten erheblich belastet. So erreichen die Gehalte an

Monochlorbenzol beispielsweise rund 40 mg I

Durch Veranderungen der hydrogeologischen Verhaltnisse nach Einstellung des

Braunkohlenbergbaus und mit der vorgesehenen Flutung von Tagebaurestlochern
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kénnen sich diese Problemstoffe grof3fiachig im Grundwasser ausbreiten und weite
Areale gefahrden. Zur Eliminierung dieser Problemstoffe, Sanierung der
kontaminierten Grundwasserleiter und Verhinderung einer weiteren Ausbreitung der
Schadstoffe erscheinen vor allem mikrobiologische in situ-Sanierungsverfahren
erfolgversprechend.

Im Hinblick auf den mikrobiellen Schadstoffabbau stelit der mit Chlororganika
belastete Grundwasserleiter einen Extremstandort dar, da er darliber hinaus
oligotrophe und anaerobe Bedingungen aufweist. Nach bisherigem Kenntnisstand ist
ein Abbau der vorhandenen Schadstoffe unter diesen Bedingungen sehr diffizil. Mit
dem Ziel den mikrobiellen Schadstoffabbau biotechnologisch zu optimieren und zu
steuern, richten sich die mikrobiologischen Untersuchungen zunachst auf die
Analyse der autochthonen Biozénose, deren Diversitadt und okophysiologischen
Eigenschaften sowie der Bestimmung ihrer Leistungsfahigkeit. Mit einer mobilen
Versuchseinheit werden die Ergebnisse aus dem Labor zunachst in einem
halbtechnischen MaRstab ins Geldnde iibertragen und dort Uberprift. Da die
biologische Verfiigbarkeit von Schadstoffen zudem noch von den physikalisch-
chemischen Eigenschaften der Festphase  abhéngen, werden  die
Wechselbeziehungen zwischen den mineralischen Bestandteilen, den Schadstoffen
und den Mikroorganismen des Aquifers gesondert untersucht.

Die direkte technologische Verwertung der erzielten Ergebnisse ist gegeben durch
die Einbindung der Arbeiten zum Teilprojekt 2 in das unter Federfuhrung des UFZ
unter Beteiligung unterschiedlichster Forschungseinrichtungen und Praxispartner aus
der gesamten Bundesrepublik und dem Ausland bearbeitete Verbundprojekt SAFIRA
(Sanierungsforschung in regionalen Aquiferen). Ziel des Verbundprojektes SAFIRA
ist es neuartige in situ-Sanierungstechnologien fiir kontaminierte Grundwasserieiter
zu entwickeln, an der konkreten Situation in Bitterfeld zu erproben und auf analoge

Schadensfélle zu Ubertragbar zu machen.
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Teilprojekt 3

Einsatz mehrskaliger experimenteller Systeme zur Leistungssteigerung und

Modellierung biotechnologischer in situ-Sanierungsverfahren

Entscheidend fiir den Erfolg einer in situ-Sanierung durch biologische Verfahren ist
die Ubertragbarkeit der Vielzahl der Laborbefunde auf den FeldmaBstab und
umgekehrt (up- bzw. down-scaling). Hierzu dienen eine Reihe von experimentellen
Systemen mit unterschiedlichem MaRstab, der vom Erlenmeyerkolben bis zum
GroRreaktor reicht. Durch eine tberlappende Dimensionierung der experimentelien
Systeme und ein moglichst durchgangig einsetzbares Methodenbesteck soll die
Vergleichbarkeit bei up- und down-scaling auf den einzelnen Ebenen gewahrleistet
werden. Hieraus werden dann die standort- bzw.- habitatspezifischen Bedingungen
zur Induktion und Aufrechterhaltung der gewollten biochemischen (Abbau-)
Reaktionen, sowohl fir die 6kosystemeigenen mikrobiellen Lebensgemeinschaften
als auch fir eingebrachte dkosystemfremde oder gentechnisch modifizierte Mikro-
organismen (GEMs), erarbeitet. Insgesamt gesehen ist es die Aufgabe dieses
Teilprojektes experimentelle Daten auf alle notwendigen Ebenen zu generieren und
in synthetischen, teilweise mathematischen Modellen so aufzuarbeiten, dass sie die
naturwissenschaftliche Basis bilden fur die in situ-Bioremediation von mit
Haloorganika kontaminierten Grundwasserleitern (TP2) und schwefelsauren Seen
(TP1).

Somit fungiert Teilprojekt 3 als Bindeglied zwischen Freiland und Labor um damit das
Know-How fiir eine zuverlassige, leistungsfahige und an den Standort bzw. die
Problemstoffe angepasste Umweltbiotechnologie zu schaffen. In einem ersten
Ansatz dieses Teilprojektes werden die funktionalen und organismischen
Zusammenhange der umweltmikrobiologischen Prozesse im Zielhabitat analysiert.
Ein solches funktionales Verstindnis einzelner Bakterienarten ist neu und besonders
fur den mikrobiellen Schadstoffabbau und seine Regulationsfaktoren essentiell.
Dieser Ansatz sichert daher den Erfolg der gewiinschten biologischen Prozesse im
Sanierungsverfahren. In einem zweiten Ansatz dieses Teilprojektes werden uber

mehrere Skalen die mikrobiologische, biotechnische und hydrologische Vorhersagen
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uber die Leistungsfahigkeit und die notwendigen Rahmenbedingungen von

Bioremediationsverfahren, bis hin zu mathematischen Modellen, evaluiert.

Dieser neuartige Forschungsansatz sowie sein skaleniibergreifendes Methoden-
inventar besitzt einen gewissen Verallgemeinerungsgrad und lasst daher
Riickschliisse Uber den Erfolg verschiedener Sanierungsstrategien zu. Daruber
hinaus wird in Zusammenarbeit mit Sanierungsunternehmen, eine wirtschaftliche
biotechnologische in situ-Sanierung von Grund- und Oberflachenwasser erméglicht.
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IN SITU-STEUERUNG VON MIKROBIELLEN SCHWEFELUMSETZUNGEN IN
SCHWEFELSAUREN BRAUNKOHLENTAGEBAURESTSEEN UND DEREN
HYDROGEOLOGISCHEM UMFELD

WALTER GELLER

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Gewasserforschung,
Briickstr. 3a, 39114 Magdeburg

Forschungsziel

Ziel des Projektes ist es, Strategien und Technologien fur die effektive und nachhal-
tige in situ-Sanierung von geogen schwefelsauren Tagebaurestseen und schwefel-
saurebelasteten Bergbaukippen mit Hilfe biotechnologischer Prinzipien zu entwik-
keln, um die Wasserqualitat langfristig zu sichern. Kern der biotechnologischen Lo-
sungsansétze zur Entsauerung schwefelsaurer Gewasser sind die bakterielle Eisen-

und Sulfatreduktion zur Bildung von Alkalinitat.

Die biologischen Grundlagenuntersuchungen betreffen die Charakterisierung von
Schwefel- und Eisenbakterien anhand der natirlichen mikrobiologischen Konsortien
und von kultivierten Isolaten sowie der Milieuparameter ihrer Aktivitat. Die objektbe-
zogenen biotechnologischen Verfahren werden stufenweise vom Laborversuch uber
den halbtechnischen MaBstab gefithrt und vor Ort im gréReren MaBstab bis zur
in situ-Sanierung von Demonstrationsobjekten, z.B. eines ganzen Bergbaurestsees,

getestet.

Das AusmaR des Versauerungspotentials hat groRe Bedeutung fir den Ablauf des
mikrobiellen Schwefelumsatzes im Tagebaurestsee. Eine Bilanzierung des Schwe-
felhaushaltes wird Daten tiber die Verfiigbarkeit von Sulfat liefern, die zusammen mit
mikrobiellen Umsatzraten Riickschliisse auf die Dauer und damit auf den Umfang
von SanierungsmaRnahmen erlauben. Die Ergebnisse der mineralogischen, kristal-

lographischen und der hydrologisch-geochemischen Untersuchungen des Rest-
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seeumfeldes sollen die technische Durchfihrung der Sanierung des Restsees ein-

flieRen.

Erzielte Ergebnisse von Juli 1998 bis Oktober 1999
Untersuchungen des hydrogeologischen Umfeldes

Grundlegende Parameter (Grundwasserstande, Niederschlagshéhen, Verdunstungs-
raten, Durchlassigkeitsbeiwerte) zur hydrogeologischen Charakterisierung des Ein-
zugsgebietes wurden bestimmt. Die HauptflieBrichtungen des Grundwassers sind
bekannt. Eine Konkretisierung des vom Institut fir Umweltphysik der Universitat
Heidelberg zur Verfugung gestellten regionalen Grundwassermodells (MODFLOW)
fur das Restloch 111 ist in Arbeit.

Neben der kontinuierlichen Erfassung der hydrologischen Daten wurden umfangrei-
che geochemische und isotopengeochemische Untersuchungen an Grund-, See-
und Niederschlagswasser sowie an Kippen- und Seesedimenten durchgefihrt, mit
deren Hilfe Abschatzungen zum jahrlichen Schwefelein- bzw. -austrag sowie eine

erste Bilanzierung des Sulfates vorgenommen werden kénnen.

Die Technische Mineralogie des Forschungszentrums Karlsruhe hat im bisherigen
Zeitraum der Projektbearbeitung mit Hilfe festkérperanalytischer Methoden Verfah-
rensschritte entwickelt, um den mineralogischen Phasenbestand im hydrogeologi-
schen Umfeld und in den Seesedimenten zu ermitteln und quantitativ zu erfassen.
Grundlegende Bedeutung fur den Eintrag von Saure und Metallen, zum Teil in to-
xisch wirkenden Konzentrationen, in Tagebaurestseen kommen den sulfatischen
Mineralneubildungen aus der Sulfidoxidation, im wesentlichen Jarosite, und ihrem
Freisetzungspotential bei zunehmender Wassersattigung der Kippen zu. Mit Kennt-
nis solcher kinetischer Daten kann das Verhalten von Schadstoffen bei Uberschrei-
ten der Stabilitatsgrenzen einzelner Minerale nach Veranderung der Umgebungsbe-
dingungen (z.B. Flutung der Kippen in einem Braunkohlentagebaurestioch) abge-
schatzt werden. Synthetische Eisensulfat-Minerale sind im Labor im Einsatz, um die
Verfiigbarkeit von Sulfat unter oxischen und insbesondere unter anoxischen Bedin-

gungen fir eine mikrobiell katalysierte Sulfatreduktion zu ermitteln.



1 Einleitung Teilprojekt 1 3

Mikrobiologische Untersuchungen

Im Rahmen zweier BMBF-Projekte in der Lausitz wurden von der AG Mikrobiologie
der UFZ-Gewasserforschung Grundlagenuntersuchungen an den Bakterienkonsorti-
en in die Wege geleitet, die an den wesentlichen Stoffumsetzungen in stark sauren
Seen beteiligt sind. Es wurden hohe Sulfat- und Eisenreduktionsraten im Sediment
des Sees RL 111 gemessen, die im substratbeschickten Enclosure um ein bis zwei
GréRenordnungen Uber den Vergleichswerten im See lagen. In der Folge kam es zu

einem Anstieg des pH-Wertes im Sediment.

Die Sektion Umweltmikrobiologie hat sulfatreduzierende Bakterien (SRB) aus dem
RL 111 isoliert und deren Wachstum bei pH 2,5 und pH 7 gemessen. Alle Isolate
zeigten Wachstum nur im Neutralbereich, nicht jedoch bei dem Original-pH-Wert
des Standortes. Dies deutet darauf hin, daR die SRB in Mikrohabitaten wachsen,
deren pH-Milieu mit dem pH-Wert des freien Seewassers nicht hinreichend charak-
terisiert wird, oder daB es nicht gelungen ist, die am Standort tatsachlich aktiven

Bakterien zu isolieren.

Die Abteilung Umweltmikrobiologie der GBF hat sich mit der Bestimmung der taxo-
nomischen Struktur der Bakteriengemeinschaften aus RL 111 mit Hilfe der direkten
Analyse von Nukleinsauren und Lipiden aus der Umwelt befaBt. Mit diesem Ansatz
war es moglich, die taxonomische Struktur der planktischen Bakteriengemeinschaf-
ten bis zur Gattungs- oder Artebene direkt zu bestimmen, d. h. ohne die Bakterien
zu kultivieren. Im Ergebnis waren die Bakteriengemeinschaften in den Experimenta-
lansatzen und im See sehr dhnlich zusammengesetzt. Nur ein kleiner Teil der Bakte-

riengemeinschaft zeigte eine metabolische Aktivitat.
Limnologische Seeuntersuchungen und Enclosure-Versuche im Freiland

In der Sektion Gewasserforschung wurden Grundlagen der Limnologie, Gewasser-
chemie und Mikrobiologie saurer Tagebaurestseen erarbeitet. RegelmaRige Son-
denmessungen, chemische und biologische Probenahmen fanden in monatlichen
Zweitageskampagnen statt, um die saisonale Entwicklung im See und in den ge-
genwartig zu beobachtenden Klein-Enclosures (2m @) zu verfolgen. Der Versuchs-

betrieb an den Klein-Enclosures erfolgt bis 1999 im Rahmen eines laufenden BMBF-
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Programms und wird inhaltlich in das hier vorgestelite HGF-Projekt integriert. Die
limnologischen Untersuchungen filhrten zu einer umfassenden Beschreibung und
Analyse der physikalischen, chemischen und biologischen Verhaltnisse und deren
saisonaler Entwicklung und sind in entsprechenden Publikationen dokumentiert. Die

MeRdaten sind Grundlage fiir die Validierung entsprechender Modellierungen.

Die biotechnologische Sanierung iber mikrobielle Eisen- und Sulfatreduktion im La-
bor- und Enclosure-MaRstab wurde zunachst in dem 1999 abgeschlossenen BMBF-
Projekt untersucht. Verschiedene Reinsubstrate und Industrie-Abprodukte wurden im
LabormaRstab erprobt, dann die Versuchsansatze in Saulenexperimenten weiter-
gefithrt, wobei natirliche Temperaturschwankungen und Schichtungsinstabilitaten
simuliert wurden. Im LabormaRstab der Standséulen wurde nach Zugabe einer Sub-
stratkombination von Stroh und Carbokalk eine vollstédndige Neutralisierung (von pH
2,6 bis pH 6,0) durch mikrobiologische Sulfatreduktion und anschlieBende Eisendi-
sulfid-Fallung im Zeitraum von ca. 20 Wochen erreicht. Das Verfahrensprinzip wurde

zum Patent angemeldet.

Das 'scale-up’ wurde anschlieBend in einer 6x-Enclosure-Anlage im Freilandversuch
den natiirlichen Wetter- und Umfeldbedingungen weiter angenédhert. Die Stoffzuga-
be im Freilandversuch der Klein-Enclosures (24m®) wurde minimal gehalten, um den
Fortgang und das AusmaR der Folgereaktionen genau erfassen zu konnen. Es
zeigte sich eine starke Zunahme der biologischen Reduktionsprozesse und Alkali-
nitatssteigerung im Sediment. In der bisherigen Laufzeit der Freilandversuche wurde
eine Neutralisierung der Wassersaule noch nicht erreicht. Die Ergebnisse der En-
closureuntersuchungen und auch der Bakterienisolierungen haben gezeigt, dal die
Milieubedingungen am Mikrostandort der Bakterien von entscheidender Bedeutung
fur deren Aktivitat sind. Zur Charakterisierung von Mikrohabitaten und zur Quantifi-
zierung von Umsatzraten wurde die notige MeRtechnik (Mikrosensoren) eingerichtet

und getestet.

Im Rahmen des HGF-Projektes und in Zusammenarbeit mit GKSS wurden die Ver-
suche im Sommer/Herbst 1999 in zwei Varianten weitergefuhrt: (1.) Ergédnzung von

laufenden Enclosure-Ansatzen durch De-Oxygenierung der Wassersaule mittels
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Ausblasen mit N, und (2.) Einbau/Betrieb eines strohgefiillten, 6m-langen vertikalen
Reaktorrohres (@: 30cm) mit solarbetriebener Wasserumwalzung. Im (1.) "Passiv-
Ansatz" wurde Anaerobie und eine deutliche Senkung des Redoxpotentials im ge-
samten Enclosure-Volumen erreicht, die Reaktionen schritten im Beobachtungszeit-
raum jedoch nicht bis zur Stufe der Sulfatreduktion fort. Der Versuch zeigt, daR al-
lein ein anoxischer Wasserkérper (d.h. Hypolimnion) nicht ausreicht, um den im Se-
diment deutlichen Neutralisierungseffekt schnell in die Wassersaule zu ubertragen.
Als Ursache wird eine zu geringe Substratdosierung angenommen. Im (2.) "Aktivan-
satz" ging die Reaktion weiter bis zur Eisen- und Sulfatreduktion und H,S-Bildung.
Die Reaktionen fihrten jedoch durch H,S-Riickoxidation im oberen Teil der Wasser-
s3ule zum elementaren Schwefel ("Schwefelmilch"). Als Ursache wird ein fir die an-
gestrebte Eisenmonosulfid-Fallung zu niedrig bleibender pH-Wert wegen zu hoher
Wasseraustauschrate im Reaktorrohr angenommen. Abgeleitet aus Versuchsergeb-
nissen mit geschlossenen Reaktoren wurde der offene in situ-Reaktor mit ca. 20
Stunden Austauschzeit des Reaktorvolumens betrieben. Die sich dabei ergebenden
typischen Anstrémgeschwindigkeiten der mit Biofilm assoziierten Bakterien von ca.
100x Zelldurchmesser pro Sekunde waren hoch und verhinderten wahrscheinlich
eine hinreichende Ausbildung der notwendigen pH-Mikrozonierungen im strohge-
filllten Reaktorbett. Im geplanten Folgeversuch soll eine um ein bis zwei GroRenord-
nungen verringerte Wasserumwalzung (>1 Woche Volumenaustauschzeit und An-
tromgeschwindigkeiten von ca. 1x Zelldurchmesser pro Sekunde) eingesetzt wer-
den. Das bei diesen Versuchen mit dem steuerbaren "Aktivreaktor" deutlich werden-
de Problem der zu optimierenden DurchfluBgeschwindigkeit soll im halbtechnischen
MaRstab mit unterschiedlichen Durchsatzraten und Substratdosierungsraten unter-

sucht werden.
Technische Verfahrensentwicklung und groBmaRstéabliche Versuche

Fir den MaRstab der ca. 5000 m® fassenden GroB-Enclosures und des ganzen Sees
oder von See-Teilbecken waren technische und logistische Probleme zu I6sen, die

die von GKSS eingebrachte Ingenieurkompetenz erfordern.
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In einer Vorstudie wurden die biologischen, technischen und logistischen Rahmen-
bedingungen dieses Verfahrens zur Sanierung schwefelsaurer Restseen aus tech-
nologischer Sicht analysiert. Es wurden zunachst die Rahmenbedingungen fir die
Auslegung und den Betrieb der GroB-Enclosures definiert. Ein Enclosure mit 10m
Durchmesser wurde technisch geplant und bereits hergestellt. Er soll Ende 1999 bis
Anfang 2000 in den See eingesetzt werden. Der Vorgang der Einbringung, die Ver-
ankerung und die Betriebsweise sind bereits Gegenstand des beim Brandenburgi-
schen Oberbergamt im Bearbeitungsverfahren befindlichen Sonderbetriebsplans fir
Restloch 111, auf dessen Grundlage die weiteren Arbeiten erst méglich werden. Die
Ausarbeitung der die Forschungs- und Betriebsaktivitdten beschreibenden Anteile
des Sonderbetriebsplans, der von der LMBV/Landerbereich Brandenburg federfiih-
rend erarbeitet und in das Genehmigungsverfahren eingebracht werden mul3te, war

ein wesentlicher Bestandteil der technisch-logistischen Arbeiten 1999.

Kurzfristig wurde ein Plan fir den Einbau/Betrieb eines vertikalen Reaktorrohres mit
solarbetriebener Wasserumwalzung in einen der bestehenden Klein-Enclosures rea-
lisiert. Der Enclosure wurde mit dieser Ausstatiung von einem "Passiv-Reaktor" zu
einem steuerbaren "Aktiv-Reaktor" weiterentwickelt. Der erste Experimentaleinsatz

und vorlaufige Ergebnisse sind oben beschrieben.

TP1 Erfolgskontrolie zu Meilenstein-Vorgaben

Das Arbeitsprogramm gliederte sich in drei Abschnitte, die objekt- und methodenbe-
zogen getrennt behandelt werden: (1.) Die landseitigen Untersuchungen des hydro-
logischen Umfeldes, (2.) die mikrobiologischen Laboruntersuchungen und (3.) die

Untersuchungen des Restsees selbst und die Freilandexperimente mit Enclosures.

(1.) Untersuchungen des hydrologischen Umfeldes und Analyse der Sulfatquellen

(FZK Technische Mineralogie, UFZ-Hydrogeologie)

Bei der Erfassung der hydrogeologisch-hydrodynamischen und geochemischen
Ausgangssituation wurden die Meilensteinvorgaben fur 1999, z.T. auch schon fur
Anfang 2000, erreicht (Untersuchung des Grundwasserfeldes, Abstimmung der Pro-
benahmen wegen der Hydrochemie des Restsees und der Koordination der Proben-
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behandlung wegen der Festphasenanalytik). Die geplanten Recherchen bei LMBV
und Forstverwaltung wegen der geologischen Situation wurden im wesentlichen er-

folgreich durchgefuhrt.

Zur Auswahl der spezifischen Schwefel-Ausgangsverteilung am Modellstandort wur-
den die notwendigen Sedimentkerne und Kippenmaterial gewonnen und die Ab-
stimmung bezuglich vorhandener Schwefelphasen durchgefihrt. Die Isotopensi-
gnaturen von Grund- und Seewasser sind ermittelt worden, die Kinetik der Schwe-
felfreisetzung konnte in ersten Elutionsversuchen erfadt werden. Anhand der Isoto-
pensignaturen von Grund- und Seewasser konnten die mittlere Verdunstungsrate
des Restloches und die mit dem Grundwasserstrom verbundene Sulfatfracht be-
stimmt werden. Drei neue GrundwassermeRstellen wurden errichtet.

Die fur Sulfatbindung und —freisetzung wesentlichen Minerale des Kippenmaterials,
der anstehenden tertisren Sedimente und der Seesedimente wurden bestimmt. Da-
mit konnte die Identifizierung von Mineralneubildungen als Sulfatquellen und die
Nennung ihrer méglichen Mineralreaktionen bei Milieuanderung als Grundlage fur
entsprechende Modellierungen weitgehend abgeschlossen werden. Mit der Synthe-
se der in den Felduntersuchungen nachgewiesenen Sulfate fur die Untersuchungen

zur Ermittlung ihrer Hydrolysekinetik ist bereits begonnen worden.

(2.) Mikrobiologische Untersuchungen (UFZ-Gewésserforschung. & Umweltmikro-
biologie, GBF)

Die taxonomische, physiologische und molekularbiologische Charakterisierung der
Bakteriengemeinschaft am Standort wurde im geplanten Zeitrahmen durchgefiihrt
und wird fortgesetzt. Im einzelnen umfaBt dies die Lipidanalysen relevanter Bakteri-
engattungen, Untersuchungen zur Anpassung der 55 rRNA Fingerprinttechnik auf
Biofilme, die Bestimmung der taxonomische Diversitat der bakteriellen Lebensge-
meinschaft wahrend des Ausgangszustandes im Bergbaurestsee unter Einbezie-
hung nicht kultivierter Mikroorganismen, die Bestimmung mikrobiologischer Basispa-
rameter und der Abundanz von Bakterien des Fe- und S-Kreislaufs, die Isolation und

Selektion metall- und sauretoleranter Sulfat- und Eisenreduzierer, sowie die taxo-
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nomische Einordnung von Isolaten nach biochemisch/physiologischen Methoden
und auf der 16S rRNA Ebene.

Die entnommenen mikrobiologischen Proben werden im Labor als Gemeinschaften
charakterisiert und/oder in Isolatkulturen unabhangig vom Freilandprogramm weiter
bearbeitet. Die mikrobiologischen Untersuchungen am See bzw. in den Enclosures
betreffen Inkubationsversuche zur Bestimmung der Umsatzraten, bzw. —potentiale
(die Sulfatreduktion wird zwar im Labor gemessen, ist aber eine in situ-Rate). Die
Bestimmung der Bakterienabundanzen und des Lipidphosphates wurden im Rahmen
mindestens zweitagiger Kampagnen mehrere Male im Jahr durchgefiihrt und werden

fortgesetzt.
(3.) Seeuntersuchungen und technische Umsetzungen

Die Seeuntersuchungen wurden iber das im HGF-Antrag beschriebene Ausmal
hinaus weiter geflhrt. Insbesondere die limnophysikalischen Messungen im See und
die Modellierung der Strémungs- und Wasseraustauschvorgange haben den Cha-
rakter einer Grundlagenuntersuchung, die als Wissensbasis fur den Malstab der
spateren Ganz-See-Experimente und allgemein fiur das Verstandnis der physikali-
schen Vorgéange in Seen mit komplexer Beckenstruktur wichtig ist (weitere Anwen-

dungsbeispiele: Goitschesee und Geiseltalsee).

Die Messungen mit automatischen Sonden (Jojo-Prinzip) haben Details der Algen-
und pH-Entwicklung offengelegt, die als eigene Phanomene weiter verfolgt werden
und den Rahmen des HGF-Projektes uberschreiten. Ahnlich zu bewerten sind die
ausfihrlichen Untersuchungsergebnisse zur Verteilung der Schwermetalle in Was-

ser und Sediment und ihre Anreicherung in definierten Tiefenbereichen des Sees.

Die Versuche mit Klein-Enclosures bilden die Anfangsphase des HGF-Projektes. Die
oben beschriebenen Versuchsvarianten und die dabei erzielten Ergebnisse sind
unmittelbar aus vorherigen Versuchsergebnissen abgeleitet worden und waren in
der Versuchplanung des HGF-Antrags so nicht vorgesehen. Die wichtigen Ergebnis-
se dieser Versuche stellen einen gewissen Ausgleich dar fur die Verzbgerungen der

Arbeiten mit den Gro-Enclosures, deren Beginn von der derzeit noch ausstehenden
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Genehmigung des beantragten LMBV-Sonderbetriebsplans fur das Restloch 111
abhangt.

Die Erarbeitung der technischen Konzeption der GroB-Enclosures ist abgeschlossen
und liegt im Zeitplan. Die technischen Rahmen- und Arbeitsbedingungen wurden
definiert und sind Bestandteil des o0.g. Sonderbetriebsplans fur RL 111. Die geplan-
ten Vorversuche wurden z.T. im LabormaRstab durchgefuhrt, z.T. — anders als zu-
nachst geplant — im MaBstab der 2m-Klein-Enclosures begonnen (s.o.). Die Versu-
che zur Methodik der Einbringung und Handhabung der GroB-Enclosures stehen
noch aus und kénnen erst nach Vorliegen der amtlichen Genehmigung — voraus-
sichtlich nicht vor Dez. '99/Jan. 2000 - begonnen werden. Dies soll im ersten Schritt
mit dem schon beschafften 10m-Enclosure erfolgen, bevor im Folgeschritt der erste

30m-Enclosure zum Einsatz kommt.
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1.1 Hydrogeologische und geochemische Modellierung an einem
schwefelsauren Tagebaurestsee zur biotechnologischen
Sanierung

BozAu, E.; KNOLLER, K.; STRAUCH, G.

Umweltforschungszentrum Leipzig — Halle GmbH/Sektion Hydrogeologie
Theodor-Lieser-Strake 4, 06120 Halle/Saale

Einleitung

Die Landschaft der Niederlausitz wurde durch den Braunkohlentagebau starken
anthropogenen Veranderungen unterworfen. In vielen der ehemaligen Restiécher
des Lausitzer Braunkohlenreviers entwickelten sich nach Einstellung der
Kohleférderung, bedingt durch den Wiederanstieg des Grundwassers, Seen.

Durch die in den Kippengesteinen stattfindenden Mineralumwandlungen und die
damit verbundenen chemischen Reaktionen zwischen dem ansteigenden
Grundwasser und den Kippengesteinen entstehen meist saure Gewasser mit hohen
Eisen- und Sulfatgehalten, die sog. ,acidic mining lakes®. Diese Gewasser mit pH-
Werten von etwa <3 sind weder fir eine Freizeitnutzung noch als
Trinkwasserreservoir geeignet. Auch die Entwicklung von artenreichen Okosystemen

ist eingeschrankt.

Methodik

Fur die Durchfiihrung bzw. Planung einer biotechnologischen Sanierung versauerter
Seen sind die Kenntnisse der hydrogeologischen und geochemischen Prozesse von
ausschlaggebender Bedeutung. Deshalb werden vorliegende Untersuchungen dieser
Prozesse am Restloch 111 (Knéller, 1999; Knéller & Strauch, 1999) weitergefiihrt
und vertieft.

Neben der Erfassung der hydrogeologischen Verhéltnisse erstrecken sich die
weiteren, vor allem chemischen und isotopengeochemischen Untersuchungen
einerseits auf das Grundwasser selbst, andererseits auf die das Restloch umgeben-

den Sedimente.
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Hydrogeologie

Das Untersuchungsgebiet (Abbildung 1) befindet sich zwischen dem Lausitzer
Urstromtal und dem Deutsch-Sornoer Becken. Niher eingegrenzt stellt es den
Ubergangsbereich des Lausitzer Urstromtales zu der sich nordlich daran
anschlieRenden Endmordne mit Sanderflachen (saalekaltzeitliche Stauchmorane von
Plessa) dar.

Abbildung 2 stellt die heutige geologische Situation am Restloch (Stidbecken) dar.
Die vor dem Kohleabbau anstehende und am NW-Ufer noch anzutreffende
Schichtenfolge gliedert sich wie folgt: Der obere Grundwasserleiter wird
hauptséchlich von glazifluviati abgelagerten, relativ. gut durchlassigen
Schmelzwassersanden gebildet (Machtigkeit ca. 2 m). Die Wasserflihrung in diesen
Sanden ist jahreszeitlichen Schwankungen unterworfen und niederschlagsabhangig.
Unter diesen Sanden stehen Geschiebemergel, tonige bis schluffige Schichten und
Braunkohle (2. Lausitzer Flézhorizont) an, die als Grundwasserschwach- bzw.
Nichtleiter eingestuft werden kénnen und deren mittlere Machtigkeit auf 12 m

geschéatzt wird. Im Liegenden dieser Schichten befinden sich tertiare, schluffige
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Sande mit Machtigkeiten zwischen 30 und 50 m. Unter den tertiaren Sanden folgen
prakambrische Schichten (Lausitzer Grauwacke).

Im Untersuchungsgebiet wurde Kohle des 2. Lausitzer Fl6zhorizontes von etwa 1925
bis in die funfziger Jahre abgebaut. Im Tagebau Plessa kam erstmalig eine
Abraumférderbricke, die fur die Struktur der Kippen mafigeblich verantwortlich ist,

zum Einsatz.

T

S ‘ e
e A\\\\\\m\‘\\\\.\\\_\ :

Restach 111

[ Liewgendes {Untere Briasier Folge)

Abb. 2: Bergbautechnologischer Schnitt durch den Tagebaurestsee (Knéller, 1999)

Das Tagebaurestloch besteht aus drei hintereinander liegenden, verbundenen
Teilbecken (Abbildung 1). Mit einer Langsausdehnung von ca. 900 m (N-S) und einer
Breite der Becken von ca. 120 bis 140 m nimmt das Restloch eine Flache von ca.
110.000 m? ein. Die maximale Wassertiefe von 10,2 m befindet sich im mittleren
Teilbecken. Im nérdlichen und sidlichen Teilbecken werden maximale Tiefen von ca.
7 m erreicht. Der See wird fast vollstandig von Kiefern- und Birkenwaldern umgeben.
Der Wasserspiegel des Restloches stellt sich in Abhéangigkeit von den
Grundwasserzu- und -abflissen, des in den Boschungsbereichen zuflieRenden
Wassers sowie der Niederschiags- und Verdunstungsrate ein.

Das Restloch wird von SSW nach NNE durchstromt. Zufllisse existieren vor allem an
der Westbéschung wegen des erhdhten hydraulischen Potentials. Ein regionales,
groRradumiges Grundwassermodell fir die gesamte Restlochkette (MODFLOW,
Diskretisierung 200 x 200 m) liegt vor (Knoll, 1998 und Weber, 1999) und mul fiir

das Untersuchungsgebiet konkretisiert werden.
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Hydrochemie

Eine regelmaRige Beprobung des Seewassers findet seit 1996 statt. Zur Beurteilung
des Grundwassers wurden 6 neue 1'-GrundwassermeBstellen (max. 7 m tief) in
ufernahen Bereichen des Restloches installiert und, ebenso wie bereits vorhandene
2"_GrundwassermeBstellen aus dem LMBV-Uberwachungsnetz, in die regelmaRige
Beprobung einbezogen. Mit den ausgewahlten GrundwassermefBstellen werden das
seenahe Grundwasser und Grundwasser der quartdren und tertidren Schichten
sowie der Kippensedimente erfalt.

Das Seewasser weist einen pH-Wert von 2,6 bis 3,1 auf. Die durchschnittliche
Sulfatkonzentration betragt 1.310 mg/l, die durchschnittliche Eisenkonzentration 156
mg/l. Durch den VerdunstungseinfluR, die Béschungserosion und den Ubergang des
unterirdischen Wassers in aerobe Bereiche werden im Seewasser héhere
Elementkonzentrationen und niedrigere pH-Werte gemessen als in den im Anstrom
liegenden GrundwassermeRstellen. Anhand der Isotopensignaturen des Wassers
und der darin gelésten Stoffe (Sulfat, C- und N-Verbindungen) lassen sich die

Verdunstung abschdtzen und Unterschiede zwischen See- und Grundwasser

charakterisieren.
¢ yad
i
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Abbildung 3 zeigt die fiir an- und abstrémendes Grundwasser sowie das Seewasser
typischen 5%80- und 5°H-Werte. Die meisten Grundwasserproben weisen 5'°0O- und
5%H-Werte im Bereich der GMWL auf. Durch die das Seewasser betreffende erhéhte
Verdunstung reichert sich das Seewasser isotopisch an und kann als nattrlicher

Tracer im Grundwasserbereich genutzt werden. Das unterschiedliche
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Fraktionierungsverhalten von H und "0 beim Verdunsten spiegelt sich in der
Eindunstungsgeraden wider. Anhand der Isotopenwerte lassen sich Zumischungen
des natirlich getracerten Seewassers zum Grundwasser in den im Abstrom

befindlichen MeRstellen nachweisen.

Sedimentgeochemie

Im Untersuchungsgebiet stehen quartare und tertidare Sedimente an, die zum gréRten
Teil durch den Braunkohlenabbau umgelagert worden sind. Ost- und Siidufer des
gesamten Sees sowie Teile des Westufers bestehen aus Kippensedimenten.
Angaben zur durchschnittlichen Zusammensetzung der oberflichlich anstehenden
Sedimente kénnen Abbildung 4 entnommen werden. Die tertifren Sedimente und die
Braunkohle weisen die hochsten Gehalte an Schwefel (Gesamtschwefel) auf,

wéahrend sich die quartdren Sedimente durch einen hohen SiO>-Anteil auszeichnen.

O Quartire Sedimente
B Kippenmaterial
L — =Rl =i = 3 O Tertidre Sedimente == = ]

B Braunkohle

B Seesedimente

10

Abb.4:
Durchschnittliche
Feststoffgehalte der
Sedimentproben in %
(RFA-Vollanalyse,
Untersuchungsstand

Na20  MgO  AI203  Si02 K20 CaO  TiO2 Fe203 s Auaust 1999)

0,17

0,01 =

Die Kippensedimente stellen eine Mischung aus quartarem und tertiarem Material
dar, wobei letzteres Uiberwiegt. Die héchsten Eisengehalte wurden im Seesediment
nachgewiesen.

Die neben den Feststoffuntersuchungen bisher durchgefiihrten Experimente an den
sehr heterogen aufgebauten Kippensedimenten zeigen, daR das Versauerungs-
potential noch nicht erschépft ist. Eluat-Versuche (Bulk-Experimente/freie pH-Wert-
Entwicklung) mit destilliertem Wasser und Lysimeter-Untersuchungen weisen nach,
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daR dieses Sedimentmaterial Sdure mit pH-Werten zwischen 2,4 und 3,6 freisetzt.
Abbildung 5 zeigt 2 Beispiele fir die Eluatzusammensetzung der untersuchten
Proben. Das dominierende Anion beider Proben ist Sulfat. Wahrend in Probe 16-1
Kalzium als dominierendes Kation auftritt, lassen sich in Probe 7 Eisen und
Aluminium finden.

Als Elutionsmittel fiir die Bulk-Experimente wurde auf destilliertes Wasser
zuriickgegriffen, da erste Wasseranalysen des am Restloch fallenden
Niederschlages pH-Werte um 6 und Leitfahigkeiten von ca. 30 pS/cm aufwiesen und
somit der Chemie des destillierten Wassers dhnlich sind. Die Untersuchungen des
Niederschlagswassers vom Juli und August 1999 zeigten, daB auch niedrigere pH-

Werte (bis ca. 4,4) im Regen auftreten kdnnen.

Probe 16-1 Probe 7

Na
BK
OMg
oAl
BFe
OH S04
HCa Fe
o504
ENO3
HCl

S04

Ca

Abb. 5: lonenbilanzen zweier Eluate der Oberflachensedimente
Probe 16-1 (pH-Wert 3,4 - £ Anionen: 3,77 meg/mol - Z Kationen: 3,78 meg/mol)
Probe 7 (pH-Wert 2,4 - £ Anionen: 16,8 meg/mol - £ Kationen: 16,3 meg/mol)

Die pH-Werte im Grundwasser erreichen hoéhere Werte als in den Eluat- und
Lysimeteruntersuchungen festgestellt worden ist, so daB sich die Zusammensetzung
des Grundwassers nicht auf eine ausschlieBliche Sedimentauswaschung (wie in den
Eluaten simuliert) zuriickfihren 1aRt. Das Grundwasser kann sich in bevorzugten,
bereits stark ausgelaugten Zonen bewegen. Verdinnungseffekte (z.B. durch
Grundwasserzuflisse aus quartdren Sedimenten) koénnen ebenfalls nicht

ausgeschlossen werden.
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Untersuchungen an Sedimenten gréRerer Tiefen (anaerobe Bereiche) werden z. Zt.
durchgefiihrt. Die erste Trockenbohrung zur Gewinnung von Probematerial wurde im
Juni 1999 am Nordwestufer des Restloches abgeteuft (Endteufe 8 m) und als
Grundwassermefstelle im oberen Grundwasserleiter (quartdre Sedimente)
ausgebaut.

Die Saurefreisetzung aus den durch Erosionsvorgdnge in das Restloch
eingetragenen Ufersedimenten ist fur die Versauerung ebenfalls ein wichtiger Faktor,
so daR eine entsprechende Bilanzierung vorgenommen werden muB. Der jahrliche
Abtrag im Boschungsbereich unbefestigter Kippen wurde von Wemer (1999) auf

10 cm geschatzt.

Ausblick

Ziel der Untersuchungen am Restloch 111 ist es, die Stoff-, insbesondere die
Schwefelquellen und -senken zu erfassen sowie den Transport der die Versauerung

verursachenden Stoffe zu modellieren.

Meteorologische Parameter:

- Niederschlag (pH 4.4 - 6)

- Verdunstung (Aufkonzentrierung

des Seewassers)
L Sedimenteintrag durch
Béschungszulauf Boschungserosion
(PHca. 3) 1 H24-8
RL 111 D

Sickerwasser ! (pH 2’6) Quellen- und Senkenfunktion
(pHca. 3) der Seesedimente

Grnundwasser/Saurepotential der
durchstrémten Sedimente

- quartfirer Grundwasserleiter (pH ca. 5)
- tertisirer Grundwasserleiter (pH ca. 4)
- Kippengrundwasserleiter (pH ca. 4)

Abb. 6: Die fur das Restloch 111 versauerungsrelevanten Kompartimente

Eine Aussage zur weiteren hydrogeochemischen Entwicklung des Gewéssers soll
getroffen werden. Dabei sind die in Abbildung 6 dargestellten Umweltkompartimente
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zu berucksichtigen und hinsichtlich  ihres Versauerungspotentiales  zu

charakterisieren.

Folgende Arbeiten sind geplant:

weitere regelmaRige Beprobung und Charakterisierung des See- und

Grundwassers,

- Untersuchung von Niederschlagswasser (Depositionssammler) und Sickerwasser
(Lysimeter) sowie des Grundwasserzuflusses im See (Seepagemeter),

- Abteufen von 3 Trockenbohrungen zur Gewinnung von Sedimentmaterial aus
quartaren und tertiren Schichten sowie den Kippen (max. ca. 40 m) mit
anschlieBendem Ausbau zu Grundwassermefstellen,

- Erfassung und Auswertung der Untersuchungsergebnisse mittels GIS,

- Erarbeitung eines geeigneten Modells, das - aufbauend auf hydrodynamischen

Prozessen - chemische Reaktionen (Versauerungspotential der Sedimente) und

Massenbilanzen (Béschungserosion) berlicksichtigt.

An dem nachfolgend angegebenen Zeitplan soll festgehalten werden:

- Gelande- und Laborarbeiten

AbschluR der Sedimentuntersuchungen Frahjahr 2000
Kontinuierliche Erfassung hydrogeologischer Parameter Frihjahr 2001
- AbschluR der Datenerfassung und Interpretation Dezember 2001

Kooperationen erstrecken sich zum jetzigen Zeitpunkt auf:

- Tiefoohrungen: Gemeinsame Probenahme mit der Abteilung Technische
Mineralogie (FZK) und der Sektion Gewasserforschung (UFZ) zur
geochemischen, mineralogischen und mikrobiologischen Untersuchung von
Parallelproben,

- Untersuchung der oberflachlich anstehenden Sedimente: Gemeinsame
Probenahme mit der Abteilung Technische Mineralogie (FZK) zur geochemischen
und mineralogischen Untersuchung von Parallelproben,

- Porenwasseruntersuchungen an ausgewahlten Sedimenten: Geochemisches
Institut der Universitat Gottingen,

- Regionales hydrogeologisches Modell: Institut far Geophysik der Universitat
Heidelberg.
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1.2 Mineraireaktionen in  Braunkohlentagebaukippen: lhre
Bedeutung fiir die Versauerung von Grund- und
Oberflichenwissern am Beispiel des ehemaligen Tagebaus
"Grube Agnes" bei Plessa (Lausitz)

GOTTLICHER J., POHLMANN M.

Forschungszentrum Karlsruhe, Institut fir Technische Chemie, Bereich Wasser- und
Geotechnologie, Technische Mineralogie, Hermann-von-Helmholtz-Platz 1, D-76344
Eggenstein-Leopoldshafen

e-mail: joerg.goettlicher@itc-wgt.fzk.de, markus.pohimann@itc-wgt.fzk.de

Einleitung

Braunkohlenbergbau 16st in FeSz-haltigem Nebengestein (in der Regel tertiare Sedi-
mente) Mineralreaktionen aus, die zur Bildung, Freisetzung, Zwischenspeicherung
und Wiederabgabe von Sulfat filhren und damit den Versauerungsgrad von Grund-
und Oberflichenwassern beeinflussen. Der Sulfateintrag in einen sauren
Tagebaurestsee ist eine bedeutende GroRe fur Dauer und Umfang biotechnologi-
scher Sanierungsmafnahmen, wie sie am Restloch RL111 (ehemalige “Grube
Agnes“ bei Plessa) geplant sind. Deshalb ist es notwendig, die Sulfatquellen zu
identifizieren und quantitativ zu erfassen sowie die Kinetik der Sulfatfreisetzung aus
den Festphasen zu ermitteln. Entscheidend fur den Erfolg der
SanierungsmaRnahmen wird sein, ob es gelingt, den Schwefel wieder in sulfidischen
Festphasen zu binden. Ziel der mineralogischen Untersuchungen ist es, die Wege
des Schwefels zu verfolgen und die milieuabhangigen Reaktionen zwischen der
waRrigen Phasen und den mineralischen Festkdrpern aufzuklaren. Die Ergebnisse
werden dann zusammen mit den hydrogeologisch-geochemischen Daten (UFZ) in
die Schwefelbilanzierung und in die technische Durchfiihrung der Sanierung des

Restsees einflieRen.

Methodik

Fir eine umfassende Bestandsaufnahme der Mineralphasen missen das anste-
hende Tertiar, die Kippen- und die Seesedimente beprobt werden. Reprasentative
Proben bis zu einer Tiefe von 2 m wurden mit Stechbohrer und Spaten (bis zu 10 kg)

entnommen und durch Rotationsteilung firr die analytischen Untersuchungen auf
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Mengen zwischen 10 g und 100 g reduziert, sie stehen fir KorngréRenanalyse,
Mineralphasenseparation und -identifikation zur Verfigung. Bohrungen mit
Kernprobenahme sollen Informationen Uber die Sedimente aus tieferen Regionen
liefern. Eine Bohrung im Anstehenden ist bereits abgeteuft, drei weitere in den
tertiaren Kippen folgen im Herbst 1999. Seesedimentproben aus den drei
Teilbecken und aus dem Schwellenbereich zwischen dem Nord- und Mittelbecken
konnten mit einem Sedimentkernstecher bis zu einer Sedimenttiefe von 40 cm
gewonnen werden. Nach dem Schneiden wurden die Seesedimentproben vor Ort
eingefroren und anschlieBend im Labor gefriergetrocknet. Zur Aufklarung der
grundlegenden Mineralreaktionen, die zu einer Versauerung fiihren, werden in
Laborexperimenten Modellsubstanzen eingesetzt, da aus dem Kippenmaterial die
gewiinschten Mineralphasen oftmals nicht in ausreichender Menge und Reinheit
separiert werden konnen. Analogien in der Chemie und der Oberflachenbe-
schaffenheit sichern die Ubertragbarkeit der an den synthetischen Phasen
gewonnenen Daten. Festkérper- und oberfldchenanalytische Methoden, wie
Réntgenpulverdiffraktometrie, IR-Spektrometrie, Rasterelektronenmikroskopie mit
energiedispersiver Réntgenanalyse, Elektronenstrahimikroanalyse, Réntgenfluores-
zenzspektrometrie und Rasterkraftmikroskopie werden eingesetzt, um Mineral-

phasen zu identifizieren und Mineralreaktionen aufzuklaren.

Ergebnisse

Kippenanschnitte zeigen einen duRerst inhomogenen Aufbau: Lagen von Sedimen-
ten unterschiedlicher Férbung wechseln im cm- bis dm-Abstand. Sandige Bereiche
mit richtungslosem Gefiige enthalten tonreiche und kohlehaltige Einschlusse unter-
schiedlicher GroRe. Die haufig intensive Gelbfarbung tonhaltiger Bereiche (bis 1 m
Durchmesser bzw. Méchtigkeit) ist auf eisen- und sulfathaltige Sekundarminerale
zuriickzufiihren. Hauptphasen in den anstehenden Sedimenten sind Quarz (SiOy),
Kaolinit (Al;Si;0s(OH)s), lllit ((K,HsO)AIZ[AISizO10](OH)z) und Kalifeldspat (KAISi;Os).
Sedimente aus einer Bohrung zur Einrichtung von Grundwassermefstellen im an-
stehenden Tertiar [1] enthalten Pyrit (FeS,), der aber in den oberflachennahen Be-

reichen des anstehenden tertidren Materials am Westufer des Sees und auch in den
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Kippensedimenten rontgenographisch nicht mehr nachgewiesen werden konnte
(Tabelle 1). Dafir finden sich in fast allen oberflachennahen Proben Jarosite
((Na,K,H30,NH4)Fes(S04)2(OH)s). Durch den Vergleich mit synthetischem Material
gelang auch der Nachweis des schlecht-kristallinen Eisen(lll)-oxyhydroxysulfates
Schwertmannit (Fe1s016(SO4)2(OH)2) im stdlichen Uferbereich auRerhalb des Sees
und im Seesediment. Zur Zeit wird geprift, ob eine Auftrennung des Probenmateri-
als nach KorngréRen und anschlieBende Mineralanreicherung durch Dichtetrennung
in Kombination mit Zentrifugation und Magnetseparation méglich ist. Diese An-
reicherungsschritte sollen Auskunft Gber die Sekundarmineralanteile in den Frak-

tionen geben.

Tabelle 1: Identifikation der Mineralphasen in den anstehenden tertiaren Sedimenten, den oberfl&-
chennahen Kippensedimenten und den Seesedimenten mit Hilfe der Réntgenpulverdiffraktometrie.

Primarminerale Anstehendes Kippensediment Seesediment
(Tertiar) (oberflachennah)
Quarz (Q) SiO. : 4 X X
K-Feldspat (KFs) KAISi;Og X X X
Kaolinit (K) Al;Si0s(OH)4 X X X
it (1) (K, H30)AI[AISi3010)(OH)2 X X X
Pyrit (Py) FeS, X n n
Sekundarminerale
Gips (G) CaS0,4 x 2H,0 n X X
Jarosit (Jt) (Na,K,H30,NH4)Fes(S04)2(CH)s X X X
Schwertmannit (Sh) Fe1s015(S04)2(0OH)12 n n X
Goethit (Gt) FeOOH n n X

n: nicht vorhanden oder unterhalb der réntgenographischen Nachweisgrenze

Mineralreaktionen

Mineralreaktionen in Braunkohlentagebaukippen kénnen, beginnend mit der Oxida-
tion der Eisendisulfide (Pyrit und Marksasit), in drei zeitlich nacheinander
ablaufende Stufen eingeteilt werden (Abbildung 1): (1) Zun&chst entstehen
wasserhaltige Eisen(ll)-Sulfate, die fur das langfristige Geschehen keine Bedeutung
haben, da sie leicht I5slich sind und der Fe(ll)-Anteil mit fortschreitender Oxidation
standig abnimmt. (2) Die vollstandige Oxidation zu Fe(lll) fuhrt - zusammen mit den
durch schwefelsaure Porenwasser mobilisierten Alkalien aus Silikaten - zur Bildung
von Jarositen ((Na,K,H3;O)Fes(S04)2(OH)e) in den Kippensedimenten, die bei den



22 J. GOTTLICHER & M. POHLMANN

niedrigen pH-Werten (ca. 1-3) und hohen Eh-Werten als Zwischenspeicher fir
Sulfat wirken. (3) Anderungen der pH/Eh-Bedingungen in Folge des
Grundwasserwiederanstiegs in stiligelegten Tagebauen fihren wua. zu
Hydrolysereaktionen des Jarosits, die Uber einen léngeren Zeitraum andauern
(Abbildung 1). Zeitliche Uberlappungen der Reaktionen sind méglich, da
Milieudnderungen sich nicht tberall im Bergbaufolgegebiet gleichzeitig einstellen.

Zeit-, pH-Skala pH 1-3, Fe(l) pH 1-3, Fe(lll) Grundwasserwiederanstieg PH >3
Freisetzung Jarosite: Freisetzung
von ———p | (K,H O,Na)Fe (SO,),(OH), | — von Sulfat
Schwermetallen . 5 und Schwer-
Zwischenspeicherung Hydro- metallen
Sulfat, von Sulfat iyse
Fe(ll)—>Fe(il) und Schwermetallen
Fe(ll) -—S_Jfat_’ —» [Schwertmannit’,
Goethit:
FeOOH
Silikate Na, K
H SO F =
2 S (Tonminerale,
Feldspite) Schwermetalie
* Ca
Fe(ll)- Gips:
Sulfate CasO, x2H,0
Mineralum-
Mineralumwandiungen | ‘ Mineralumwandiungen Il wandlungen il
\

Abb. 1: Mineralreaktionen in Braunkohlentagebaukippen, stark modifiziert nach [2].
(*Fe1016(OH)12(S04)2)

Durch Hydrolysereaktionen wird Sulfat erneut mobilisiert. Kippe und Tagebaurestsee
stehen lber verschiedene Pfade miteinander in Kontakt. Die absoluten Mengen der
in den Kippen sekundar gebildeten Eisensulfatminerale und ihr Fe/S-Verhaltnis be-
stimmen im wesentlichen das Fe/S-Verhaltnis der in den See eintretenden Losungen
(Tabelle 2). Abhéngig davon kénnen aus diesen Lésungen bei Ubersattigung (z.B.
durch Oxidation von Fe(ll) zu Fe(lll), Verdunstung) eisen- und sulfathaltige Minerale
ausfallen. Sie bilden zusammen mit dem mineralischen und organischen Detritus

das Seesediment.
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Tabelle 2: Einfache Modellvorstellung zum Grad einer Versauerung. Das Alkalienangebot in den Kip-
pen entscheidet Uber die Menge an Jarosit, die in den Kippen gebildet werden kann und damit uber
das maximal mogliche Fe/S-Verhaltnis in den Restwassern.

FeS; —ox 3  XAFes(SO4)2(OH)s + (1-39Fe**" + 2(1-X)S04" y=(1-3%)/(2-2X)
2 Grenzfille x, Mol Jt v,(Fe/S) (FelS)s
(1) FeS; ox Fe?*®* + 2504 0.0 0.5 aim
@ FeS: __ox p  1/3AFex(S04)y(OH)s +4/3 S0~ 0.33 0.0 15

A=K, Na, (Hs0); Jt, AFes(SO4)2(OH)s= Jarosit; | = in Losung; s = im Festkorper

Mineralreaktionen in den Kippen- und Seesedimenten des ehemaligen Tagebaus
"Grube Agnes" bei Plessa (stillgelegt 1958) befinden sich zur Zeit am Ende der
zweiten und am Beginn der dritten Stufe der Mineralumwandlungen. Der Zeitpunkt
des erstmaligen Auftretens von Jarosit kann mangels Untersuchungen in den zu-
rickliegenden Jahrzehnten nicht mehr rekonstruiert werden. Aus aktiven Braun-
kohlentagebauen ist bekannt, daR sich Jarosite erst nach einer "Inkubationszeit” von
ein bis zwei Jahren bilden, nachdem sich die in Stufe (2) genannten Bedingungen
eingestellt haben. In den Seesedimenten des Restloches 111 wurden neben Jarosit
auch Schwertmannit (Fe1s01s(OH)12(SO04)2) und Goethit (FeOOH) nachgewiesen: Ein
Hinweis auf die Hydrolyse von Jarosit. Laborversuche bei Raumtemperatur an syn-
thetischen Jarositen bestatigen die Feldbeobachtungen und belegen, dal Goethit,
aber auch andere Eisen(lll)-oxyhydroxide, Produkte der Jarosithydrolyse sein kon-
nen (Tabelle 3). Diese sulfatfreisetzenden Reaktionen werden solange anhalten, bis
sich anaerobe Bedingungen von selbst einstellen oder durch gezielte biotechnologi-

sche MaRnahmen initiiert werden.
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Tabelle 3: Vergleich Laborexperimente zur Hydrolyse von Jarosit mit Feldbeobachtungen. Die Expe-
rimente bestatigen die Feldbeobachtungen, daR Goethit (FeOOH) ein Folgeprodukt der Jarosithy-
drolyse sein kann.

Laborexperimente im Reaktor zur Hydrolyse Feldbeobachtungen
an synthetischem Jarosit
Art der Jarosit/ T Dauer pH Phasen Ort pH Phasen
Experimente |deion. H:O [°C] [d] Ende
[g/]
Freie pH- 10 RT 19, 88 3.0 Jt See- 225 Jt
Entwicklung sedi-
1 3.0 Jt, Gt ment Jt, Gt
0.1 36 Jt, Gt Jt, Sh, Gt
0.01 4.4 Fh Ufer | ca. 4.5 Jt, Sh

Jt: Jarosit (K,Hz0)Fe3(S04)2(0OH)s; Sh: Schwertmannit Fe1s016(S04)2(OH)2;
Fh: Ferrihydrit 5Fe,0sx9H,0; Gt: Goethit FeOOH

Mineralwachstums- und Auflésungsprozesse laufen an Phasengrenzen (Oberfla-
chen) ab. Rasterkraftmikroskopische in sifu-Messungen in waBriger Lésung zur Hy-
drolyse des Jarosites zeigen auf molekularer Ebene, da die Mechanismen und die
Kinetik seiner Aufldsung von der Speziation des Eisens in der wéltrigen Phase be-
einflult werden. Ohne Komplexierung bilden sich rasch Belége aus Eisen(lll)-oxy-
hydroxiden, die eine Auflésung verlangsamen kénnen. Komplexierung bewirkt einen
direkten Angriff des Lésungsmittels und den flachenhaften Abbau von Wachstums-
terrassen [3]. Enthalten Kippenwésser chemische Komponenten, die eine Fe-Kom-
plexierung ermdglichen (z.B. Huminsauren), so ist dort eine Jarosithydrolyse ohne
Oberflachenbelagbildung denkbar.

Diskussion

Die bisherigen Feldbeobachtungen, Analysen und Laborexperimente lassen bereits
eine zeitliche Einordnung von Mineralreaktionen in den oberflaichennahen Bereichen
des Systems Kippe-Restsee im ehemaligen Tagebau Plessa zu. Trockenbohrungen
im anstehenden Sediment und in den Kippen sollen auch die tieferen Bereiche zu-
ganglich machen. Mineralseparation und Laborexperimnete zur Hydrolyse der Se-
kundarminerale mit schrittweiser Erweiterung um die in den Kippensedimenten iden-
tifizierten Mineralphasen werden das Elutionsverhalten des Gesamtmaterials im

Detail verstehen helfen. Von groRer Bedeutung fir die nach dem Grundwasseran-
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stieg in den Kippen- und Seesedimenten ablaufenden Prozesse werden Hydrolyse-
reaktionen unter reduzierenden Bedingungen und unter Beriicksichtigung mikro-

bieller Einflisse sein.

Schwefelbilanzierung

Aus geostatistischen Daten [5] und dem mittleren Sulfatgehalt des Seewassers 188t
sich diejenige Sedimentmenge abschatzen, deren volistandige Eisendisulfid-
Oxidation notwendig ist, um die im Wasser vorhandenen Sulfatmengen zu liefern
(Tabelle 4). Eine vollstandige Sulfatbilanz kann jedoch noch nicht aufgestellt
werden, da der in den Sedimenten und ihrem Porenwasser sowie der in
Sekundarmineralen in Kippen und als freie Schwefelsaure vorliegende Sulfatanteil
derzeit noch nicht bestimmt worden ist. Selbst wenn die Abschatzungen um den
Faktor 2 falsch sein sollten, so zeigen sie doch, daf® von den groBen Mengen an
Kippenmaterial formal nur ein Bruchteil ausreicht, um in einem Wasservolumen von

0.5 Mio m® eine Sulfatkonzentration von ca. 1300 mg/l zu erzeugen.

Tabelle 4: RL111 - GroRe der Zone vollsténdiger FeS; Oxidation, die notwendig ist, um die Menge
an Sulfat zu erzeugen, die zur Zeit im Seewasser gelost ist.

Geostatistische Daten [5]: Volumen, Uferlinie 0.5x10% m® (= 0.5x10° 1), 2200 m
SO,-Konz. im See, absolute SO,-Menge ca. 1.3 gll, 0.65x10° g (= 6.77x10° mol)
Dafiir benstigtes FeS, 3.38x10° mol (= 4.06x10° g, ca. 410 t FeS;)
FeS,-Gehalte der Abraum-Sedimente in Plessa Annahme 1 Gew%

Bendtigte Menge an Kippenmaterial bei Gehalten |41.000 t
von ca. 1 Gew% FeS;

Volumen des Kippenmaterials, das ca. 410 t FeS, | 20.500 m’
enthalt (Annahme Dichte (Kippe): ca. 2.0 g/lcm )

Beispiel der Ausdehnung einer Oxidationszone 20.500 m® entsprechen einer ca. 2 m tiefen,
1000 m langen und 10 m breiten Zone

Ausblick

Die Aufklarung der in den Seesedimenten und im seenahen Umfeld ablaufenden
Mineralreaktionen durch Felduntersuchungen, Laborexperimente sowie auf
molekularer Ebene unter Beriicksichtigung mikrobieller Aktivitaten wird wesentlich
~um Verstandnis der Schwefelumsetzungen beitragen. Aber erst zusammen mit den

hydrogeologischen und geochemischen Daten (UFZ) uber die zeitliche und
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raumliche Verteilung der Wasserein- und -austrdge wird eine Bilanzierung des
Schwefels moglich. SanierungsmaRnahmen kdnnen dann besser geplant und einge-
schatzt werden. Am Ende wird neben einer Schwefelbilanz auch eine
Verfahrensvorschrift stehen, die als Leitfaden fiir zuklnftige zu sanierende
Standorte dient.

Der Zeitplan fir das zweite Projektjahr sieht eine Intensivierung der Arbeiten zur
quantitativen Abschatzung des Sulfateintrages in den Restsee vor, nachdem die
wesentlichen Mineralphasen identifiziert und bereits Mineralreaktionen, die eine
erhebliche Veranderung der Eisen- und Schwefel-Gehalte und —Verhaltnisse zur
Folge haben, nachgewiesen wurden. Dazu werden die Mineralseparationsverfahren
optimiert und die bisher nur Teilaspekte einer Gesamtschwefelbilanz enthaltenen
Modellvorstellungen erweitert. Die begonnenen Versuche zur Jarosithydrolyse
sollen auf anoxisches Milieu unter bakterieller Beteiligung erweitert werden, da im

Seesediment stellenweise anaerobe Bedingungen herrschen [5].

Folgende Arbeiten werden in Kooperationen durchgefihrt, um eine gemeinsame
Ausgangsbasis fir die analytischen Untersuchungen zu legen und um Versuche
durchfithren zu kénnen, die nur durch Kombination des Expertenwissens mehrerer

Partner méglich sind:

- Tiefbohrungen mit gemeinsamer Probenahme fiir geochemische, mineralogische
und mikrobiologische Untersuchungen (Sektionen Hydrogeologie und Gewas-

serforschung des UFZ)

- Probenahme und Untersuchungen von oberflachennahen Kippen- und

Seesedimentproben (Sektion Hydrogeologie des UFZ)

- Versuche zur Wechselwirkung von sulfatreduzierenden Bakterienstammen mit
Mineraloberflachen (Sektionen Gewisserforschung und Umweltmikrobiologie
des UFZ, Bereich Mikrobiologie der GBF).
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1.3 Untersuchungen zur in situ-Sulfatreduktion in einer Enclosure-
Anlage

M. KOSCHORRECK, K. FRIESE, R. FROMMICHEN, W. GELLER, P. HERZSPRUNG, S.
KELLNER, A. LORKE, K. WENDT-POTTHOFF

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Gewasserforschung,
Brickstr. 3a, 39114 Magdeburg

Einleitung

Schwerpunkt der Arbeiten im Untersuchungszeitraum bildete der Feldversuch zur
Neutralisierung in Klein-Enclosures im Restsee 111 (Lausitzer Revier). Dabei konnte
auf die fundierten Arbeiten des im Marz 1999 beendeten BMBF-Projekies
"Untersuchung zur Entwicklung und Erprobung eines Verfahrens zur in situ-
Sulfatreduktion von geogen schwefelsauren Bergbaurestseen des Lausitzer
Braunkohlereviers" aufgebaut werden. Im Rahmen des BMBF Projektes waren im
Sommer 1998 sechs Klein-Enclosures (zwei mal zwei Meter) im Restsee 111 mit
verschiedenen Kombinationen von Stroh und Carbonationskalk bzw. Ethanol
beaufschlagt worden (Abb. 1), mit dem Ziel, in situ die mikrobielle Sulfatreduktion
anzuregen und damit eine Neutralisierung des Wassers im Enclosure zu erreichen.
Da es sich hier um ein Langzeit-Sanierungsverfahren handelt, konnten die Versuche
im Rahmen der Laufzeit des BMBF-Projektes nicht abgeschlossen werden und
wurden deshalb innerhalb des HGF-Strategiefondsprojektes Ubergangsios
weitergefiihrt. Dariiber hinaus ergaben sich wahrend des laufenden Versuches neue
Aspekte, die im Rahmen von experimentellen Modifikationen an den Enclosures
untersucht wurden. Die bisher ausgewerteten Ergebnisse der im laufenden Versuch
durchgefilhrten  chemischen,  limnophysikalischen  und  mikrobiologischen

Untersuchungen werden im folgenden vorgestelit.
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E1 Kontrolie

E6 +Stroh

E2 +Stroh + Carbokalk (2,4 mM TOC)

E5 +Stroh + Carbokalk (2,4 mM TOC

E3 +Stroh + Carbokalk (24 mM TOC)

E4 +Stroh + Ethanel (2,4 mM TOC)

Abb. 1: Prinzipielle Versuchsanordnung der Enclosureaniage

Chemie

Die bisherigen MeRergebnisse werden anhand von ausgewahiten Parametern im

Hinblick auf das Entsduerungsziel erlautert.

Die Konzentrationen des anorganisch gebundenen Kohlenstoffs (TIC) bewegten
sich vor der Zugabe von Stroh am 5.5.98 auf einem fir das pyritversauerte Wasser
typisch niedrigen Niveau von < 0,2 mmol/l. Bereits nach Einbringen von Stroh waren
die TIC-Konzentrationen iiber dem Grund in allen Enclosures relativ zur Kontrolle E1
deutlich erhoht. Nach Substrateinbringung kam es zu einer weiteren Erhohung der
TIC-Gehalte tUber dem Grund (bis zu 3 mmol/l). Diese Konzentrationserhéhung war
in den mit Carbokalk beaufschlagten Enclosures stérker ausgepréagt. Als in dem mit
Ethanol beaufschlagten Enclosure. Nach Einsetzen der Zirkulation im Oktober fielen
die Werte auf ein niedriges Niveau (< 0,4 mmol/l) zuriick. Die weitere Entwickiung

der TIC -Konzentrationen zeigt keinen eindeutigen Trend.

ErwartungsgemaR blieben die Gehalte an gesamt organisch gebundenen
Kohlenstoff (TOC) im Kontroll-Enclosure durchwegs auf einem niedrigen

Ausgangsniveau. Die Substrateinbringung mit Stroh, Ethanol bzw. Carbokalk
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spiegelte sich in entsprechend hoéheren TOC-Konzentrationen gegeniiber dem

Kontroll-Enclosure wieder.

Die Konzentration des reaktiven gelosten Phosphors SRP ist in den
substratbeaufschlagten Enclosures relativ zum Kontroll-Enclosure E1 und relativ
zum See stark angestiegen. Nach Substrateinbringung stiegen die Werte zunachst
nur Gber dem Grund auf bis zu etwa 10 ymol/l (Abb. 2). An der Oberflache (Abb. 3)
und in vier Meter Tiefe stiegen die SRP-Konzentrationen erst mit Einsetzen der
Zirkulation im Herbst, wahrend die Konzentrationen ber dem Grund entsprechend
ricklaufig waren. Nach Einsetzen der Zirkulation wurden keine signifikanten

Konzentrationsunterschiede mehr fiir SRP zwischen den Enclosures beobachtet.
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Abb. 2: SRP-Gehalte der Enclosure und des Sees Abb. 3: SRP-Gehalte der Enclosure und des Sees

(NB) Uber dem Seegrund (NB) an der Wasseroberflache
Ein Vergleich des Verlaufs der SRP Konzentrationen der Enclosures E2, E3 (Abb.

4), E4 und E5 mit dem Enclosure E6 (Abb. 5) (nur Strohzugabe) zeigt qualitativ
gleiche Konzentrationsentwicklungen. Hieraus kann geschlossen werden, dalt SRP
in groBem AusmalR aus dem Stroh in die geldste walrige Phase in den Enclosures
tbergeht. Im Kontroll-Enclosure E1 blieben die SRP-Konzentrationen
demgegeniber auf einem konstant niedrigen  Ausgangsniveau. Der
Konzentrationsverlauf im Jahre 1999 zeigt ab Marz den Rickgang der SRP-
Konzentrationen an der Oberflache fir alle substratbeaufschlagten Enclosure relativ

zu den Tiefenstufen 4m und iber dem Grund.
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Abb. 4: SRP-Gehalte des Enclosures (E3) Abb. 5: SRP-Gehalte des Enclosures (E8) (Stroh)
(Stroh+Carbokalk; 24 mM TOC) Probennahme: Seegrund, 4 m, O m

Probennahme: Seegrund, 4 m, 0 m

Die Ergebnisse des Phosphateintrages aus dem Stroh in die Wasserphase der
Enclosures kann mit der Beobachtung von starken Algenbliten jeweils an der
Wasseroberfliche in Zusammenhang gebracht werden. Die relative
Konzentrationsabnahme von SRP an der Oberflache relativ zu tieferen Schichten

kann mit dem Einbau von Phosphor in Algenbiomasse erklart werden.

Die Konzentration von Ammoniumstickstoff ist im Tagebaurestsee RL111 mit etwa
200 umol I"' relativ zu neutralen, nicht anthropogen beeinfluten Seen relativ hoch.
Typischerweise liegt das molare Verhdltnis von Ammoniumstickstoff zu
Nitratstickstoff in pyritversauerten Tagebaurestseen in der Gréfenordnung von zehn
zu eins. Die relativen Ammoniumkonzentrationen sind hier so hoch, da offensichtlich
die Nitrifikation unter den stark sauren pH-Bedingungen gehemmt ist. Die Analysen
in den Enclosures zeigen bisher generell keine signifikanten Abweichungen von
diesen Vorbedingungen. Auffillig ist lediglich, da® der Ammoniumgehalt in
vergleichbarer Tiefe in den substratbeaufschlagten Enclosures allgemein etwas
geringer ist als in den Kontrollproben E1 und NB. Dies deutet darauf hin, dal
Ammonium in den substratbeaufschlagten Enclosures als Stickstoffquelle genutzt
wird und in Biomasse eingebaut wird. Sinkende Ammoniumkonzentrationen bei
starkem Algenwachstum wurden bereits in einem anderen pyritversauerten

Tagebaurestsee im mitteldeutschen Braunkohlerevier beobachtet.
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Ungewshnliche Konzentrationsverldufe beziiglich Nitrat waren in E3 (Stroh + viel
Carbokalk) zu verzeichnen. Die Nitratkonzentration war signifikant hoher als in den
anderen Enclosures bzw. Kontrollen E1 und NB. Wahrend der Stratifikation war die
Konzentration tiber dem Grund héher als an der Oberflache im Unterschied zu allen
anderen Enclosures und NB. Nachtraglich ist noch zu kldren, inwiefern der

eingebrachte Carbonatationsschlamm als Quelle fiir Nitrat fungiert.

Die mikrobielle Reduktion von Nitrat erfolgt energetisch nach dem Sauerstoff und
noch vor den dreiwertigen Eisenverbindungen und dem Sulfat und produziert
ebenfalls Alkalinitat. Die Sufatreduktion wird erst stattfinden, wenn praktisch kein
Nitrat mehr detektierbar ist. Die analytische Erfassung von Nitrat ist neben der
Bestimmung des Eisen (lll) : Eisen (ll) - Verhélinisses und der Ermittiung des
Redoxpotentials ein guter Parameter flur die Beurteilung der momentanen
Aussichten fur eine beginnende Entsduerung tber dem Grund. Die Nitratkonzen-
trationen im Juni 1999 in den Enclosures besagen, daB der eigentliche Schritt der

Entsauerung zu diesem Zeitpunkt noch nicht erreicht sein kann.

Steigende Konzentrationen von zweiwertigem Eisen gehen grundsétzlich einer
beginnenden Sulfatreduktion und Entsduerung voraus. Normalerweise kénnen beim
Einsetzen der Sulfatreduktion keine bedeutsamen Eisen (lll) - Konzentrationen mehr

detektiert werden.
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Fe Il [mmol
Fe Il [mmol

Abb. 6: Eisen(l1)-Gehalte der Enclosures und des Sees (NB) tiber dem Seegrund

In allen substratbeaufschlagten Enclosures (auch in E6, nur mit Stroh beaufschlagt)
konnten voriibergehend signifikant erhéhte Eisen (ll) -Konzentrationen (liber dem
Grund) beobachtet werden (Abb. 6). Von Ende Juli bis zum Beginn der Stratifikation
im Oktober 1998 war dies der Fall, wahrend in den Kontrollen E1 und NB Eisen (ll)
auf einem relativ konstant niedrigen Niveau verblieb. Nach dem Beginn der
Stratifikation im Frithjahr 1999 wurden in den oben genannten Enclosures E1,2,4,5,6
erneut steigende Eisen (Il) Konzentrationen beobachtet. Signifikanterweise war in
E3 (mit dem zehn-fachen Substratansatz an Carbokalk gegentiber E2 und E5) im
Frithjahr 1999 keine Entwicklung von Eisen (il) Gber dem Grund zu beobachten.
Beim Stand der zuletzt ausgewerteten Ergebnisse am 15.6.99 gab es in allen
substratbeaufschiagten Enclosures keine durchgreifende Abweichung der
Gesamteisenkonzentration von den Kontrollproben in E1 und NB. Das Verhéltnis
von Eisen (lll) zu Eisen (ll) lag bisher generell deutlich Gber eins. Dieses Ergebnis
besagt ahnlich wie das oben diskutierte Ergebnis zu den Nitratkonzentrationen, daf

der eigentliche Entsduerungsprozef im Wasser noch nicht begonnen hat.

Eine Abnahme der Sulfatkonzentrationen in der Wassersaule gibt, bei einer

deutlichen Verringerung des Redoxpotentials und Anhebung des pH-Wertes
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Hinweise auf Sulfatreduktion. In den substratbeaufschlagten Enclosures gab es
relativ zu den Kontrollproben zu keinem Zeitpunkt eine signifikante Veranderung der
Sulfatkonzentrationen. Eine merklich quantifizierbare Sulfatreduktion war aufgrund
der bei den Parametern Nitrat und Eisen(ll) diskutierten Ergebnisse auch nicht zu

erwarten.

Die Basenkapazitit ist als Summenparameter fur die im Wasser vorhandenen
Puffersysteme ein geeignetes Kriterium zur Beurteilung der erreichten Entsauerung.
Eine durchgreifende Abnahme der Basenkapazitat relativ zu den Startbedingungen
nach Substratzugabe und relativ zu den Kontrollen E1 und NB konnte nicht
beobachtet werden. Die bisher gemessenen Basenkapazitdten Kys2 lagen deutlich

tiber 10 mmol/l.
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Abb. 7: Ubersicht iiber die im RL 111 installierten automatischen Mefeinrichtungen

Limnophysik

Zur Untersuchung limnophysikalischer Prozesse sowie zum Monitoring physiko-
chemischer Parameter in den Enclosures sowie im See selber wurde ein
umfangreiches Sortiment automatisch arbeitender MeReinrichtungen installiert.
Diese sind in Abbildung 7 skizziert. In ausgewahlten Enclosures sowie neben den
Enclosures im Nordbecken des Sees wurden Thermistorketten installiert, die den
Temperaturverlauf in unterschiedlichen Tiefen aufzeichnen. Im Mittelbecken des
Sees ist seit November 1996 eine Meteoboje (Aanderaa) verankert, die neben den
meteorologischen Sensoren zusétzlich mit einer Thermistorkette ausgestattet ist.
Ebenfalis im Mittelbecken wurde im Marz 1999 eine profilierende Boje installiert, die
in einem Zeitabstand von drei Stunden Vertikalprofile von Temperatur, elektrische
Leitfahigkeit, pH-Wert, Redoxpotential, Sauerstoffsattigung, Tribung und
Chlorophyll-Fluoreszenz mift. Zur Messung von Stromungsgeschwindigkeiten
wurden ebenfalls im Frithjahr 1999 drei profilierende Stromungsmesser (Fa. RDI)
ausgebracht, die in der Lage sind Vertikalprofile der dreidimensionalen

Stréomungsgeschwindigkeit zu messen.
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Dartiber hinaus wurden zu den seit 1999 14-tagig durchgefiihrten Probenahme-
kampagnen Vertikalprofile von Temperatur, elektrische Leitfdhigkeit, pH-Wert,
Redoxpotential, Sauerstoffsattigung, Chlorophyll-Fluoreszenz und Tribung

gemessen.

Hauptziel der limnophysikalischen Untersuchen ist es, vertikale Transportprozesse
in der Wassersdule bzw. in den Enclosures zu quantifizieren und ggf. in ein

gekoppeltes physikalisch-chemisches Modell einflieken zu lassen.

Erste Untersuchungen haben gezeigt, daR die Enclosures beziiglich der vertikalen
Schichtungs- und somit Tranportbedingungen nicht als vom See getrennt betrachtet
werden kénnen. Abbildung 8 zeigt einen Auszug des zeitlichen Temperaturverlaufs
in verschiedenen Tiefen im Enclosure eins und im Nordbecken des Sees, direkt
neben den Enclosures. Enclosure und See unterschieden sich hinsichtlich ihres
Schichtungsverhaltens kaum. Da das Eindringen der kurzwelligen Solarstrahlung
und die oberflichliche Durchmischung durch das Wirken des Windes sich in den
Enclosures durch das Verwenden der schwarzen Folie sehr vom See unterscheidet,
laRt sich schlieRen, daR ein aktiver Warmetransport durch die Enclosurefolie
stattfindet. Das heiRt, die thermische Schichtung in den Enclosures wird durch den
See vorgegeben. Lediglich hochfrequente Temperaturschwankungen (interne
Wellen) werden durch die Enclosure-Folie herausgefiltert (siehe Abb. 8). Daraus
ergibt sich, fiir ein Verstandnis der vertikalen Schichtungs- und Transport-
bedingungen in den Enclosures, die Notwendigkeit, dieselben fur den gesamten See
zu untersuchen. Da hier die vertikalen Transportprozesse besonders im Hypolimnion
auch sehr entscheidend durch horizontale Transportphdnomene bestimmt werden,
erhoht sich dadurch die Komplexitit der Untersuchungen. So miissen hier Prozesse
wie windgetriebene Strémungen, Seiches (stehende interne Wellen, Schwingungen)
oder Randmischung mit einbezogen werden. Besonders durch den Einsatz der
profilierenden Strémungsmesser in Kombination mit dreidimensionalen Stromungs-
modellierungen, die vom Verein zur Erforschung und zum Schutz der Gewdésser e V.

(VESGO) durchgefiihrt werden, sind diesbeziiglich gute Ergebnisse zu erwarten.
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Abb. 8: Zeitlicher Verlauf der Temperatur im Nordbecken des RL111 sowie im Enclosure 1.
Dargestellt ist der Zeitraum vom 4. bis 26. April 1999, gemessen mit den installierten
Thermistorketten.

Abbildung 9 zeigt exemplarisch mit Hilfe der Multiparametersonde am 07.04.99
gemessene Vertikalprofile in den Enclosures und im Nordbecken des Sees. Trotz
der frithen Jahreszeit hatte sich zu diesem Zeitpunkt bereits eine stabile thermische
Schichtung etabliert. Leicht erhdhte pH-Werte, verbunden mit einem abgesenkten
Redoxpotential sind am deutlichsten im Enclosure E4 (Ethanol-Zugabe) sichtbar.
Charakteristisch fiir alle behandelten Enclosures sind stark erhéhte Chlorophyll-
Fluoreszenzwerte, die auf hohe Algenkonzentrationen schlieBen lassen. Diese sind
besonders in einem Fluoreszenz-Peak zwischen drei und vier Meter Tiefe
angesiedelt. Hier sind auch Sauerstoff-Maxima zu verzeichnen. Die
Sauerstoffkonzentrationen sind allerdings auch im Tiefenwasser, Uber dem
Sediment noch relativ hoch. Die Messungen aus dem Jahr 1998 haben gezeigt, dal
sich dort auch nach léngerer Stagnationsphase keine anaeroben Verhéltnisse
einstellen, die eine Voraussetzung fiir die mikrobielle Sulfatreduktion darstellen. Als
Quellen fur Sauerstoff wurden atmospharischer Sauerstoffeintrag und/oder
photosynthetische Sauerstoffproduktion durch Phytoplankton vermutet. Um den

EinfluR dieser beiden Faktoren auf die Sauerstoffkonzentration im Hypolimnion
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abzuschatzen, wurden die Enclosure E4 und E5 am 05.05.99 mit einem Deckel aus
blauer Schwimmfolie versehen. Diese sollten einerseits den atmosphérischen
Sauerstoffeintrag und gleichzeitig durch Abdunklung der Enclosures die
photosynthetische Sauerstoffproduktion verringern. Zuséatzlich wurde im Enclosure
E5 der in der Wassersdule vorhandene Sauerstoff durch eine Begasung mit
Stickstoff nahezu ausgetrieben. Diese Begasung ist in Abbildung 10 dokumentiert.
Die thermische Schichtung im Enclosure wurde wahrend der Begasung vollsténdig
zerstort, stellte sich aber durch die oben beschriebene thermische Kopplung mit dem
See sehr schnell wieder ein (Abb. 10). Als Effekt sowohl der Abdeckung als auch der
Begasung gingen die Phytoplanktonkonzentrationen in beiden Enclosures zurick,
und insbesondere in dem begasten Enclosure wurde ein nahezu anaerobes
Hypolimnion hergestellt. Dies fuhrte allerdings nicht zu einer Beschleunigung des

Neutralisationsprozesses.
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Zusammenfassend ist in Abbildung 11 die zeitliche Entwicklung des pH-Wertes in
funf Meter Wassertiefe dargestellt. Die Werte wurden aus den Sondenprofilen
wahrend der Probenahmekampagnen zusammengestellt. Der Vergleich der pH-
Entwicklung in dem Kontroll-Enclosure E1 mit demjenigen im Nordbecken des Sees
zeigt, dal es hinsichtlich des pH-Wertes keine signifikanten Enclosure-Effekte gibt.
Enclosure ES reagiert auf die Substratzugabe sehr prompt mit einer deutlichen pH-
Erhéhung. Diese ist in dem mit Ethanol behandelten Enclosure E4 erst sehr viel
spater zu beobachten. In beiden Enclosures féllt der pH-Wert allerdings wieder und

liegt seither kontinuierlich etwa 0,1 pH-Einheiten Uiber dem des Kontroll-Enclosures.

3.1
—e— Enclosure #1 - Kontrolle

o 3.0 —=—RL 111 (Nordbecken)
‘© 1 —=e— Enclosure #4
£ 299 e Enclosure #5
wn e
wn
£ 28+ - S
19 2.7 | !'
£
= |

2643 .
oy 2.5 - G

2-4 | A T v ] 1 * 1

T Tt oa o i S B R S
Jun Aug Okt Dez Feb Apr Jun Aug Okt Dez Feb Apr Jun Aug
1997 1998 1999

Abb. 11: Vergleich des zeitlichen Verlaufs des pH-Wertes in 5 m Wassertiefe in dem Kontroll-Enclosure
LE1 (Kontrolle), dem RL111, sowie den Enclosures LE4 (24 mM TOC) und LES (2,4 mMTOC) lber den
Untersuchungszeitraum.
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Mikrobiologie

Aufgrund der geringen GréRBe der Enclosures war nicht auszuschlieBen, dal die
Entnahme von Sedimentproben die Chemie und Schichtungsverhaltnisse in der
Wassersaule beeinflussen wiirde. Deshalb konnten wahrend der laufenden
Versuche keine Untersuchungen am Sediment durchgefiihrt werden. Die Messungen
in der Wassersiaule deuteten jedoch darauf hin, daR die Substratzugabe
Veranderungen insbesondere im bzw. direkt iber dem Sediment hervorrufen. Um
zumindest einen Eindruck tber die Verhaltnisse im Sediment zu erhalten, wurde
deshalb am 7.4.1999 stichprobenhaft das Sediment in Enclosure E5 (Stroh und
Carbokalk: 2,4 mM TOC) untersucht und mit dem ungestortem Sediment aus dem

See neben der Enclosure-Anlage (7 Meter Stelle) verglichen.
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Abb. 12: Sulfatgehalte im Porenwasser Abb. 13: Sulfatreduktionsraten; **S-Core injection.
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Das Porenwasser des Sediments im Enclosure enthielt etwa doppelt soviel Sulfat
wie das Seesediment (Abb. 12). Sulfat nahm mit der Sedimenttiefe leicht zu.
Anscheinend kam es durch die Zugabe von Stroh und Carbokalk zu einer
Mobilisierung von im Sediment festgelegtem Sulfat. Gegeniber dem See war im
Enclosure der Gehalt an hydroxylamin-léslichem Eisen erhéht, d.h. es konnte hier
ein Modifikationswechsel des Eisens im Sediment registriert werden (Abb. 15). Der
Effekt war in den obersten sechs Zentimetern des Sedimentes am héchsten und
wurde hauptséchlich durch eine deutliche Zunahme der HCI-Islichen Fe(ll)-Fraktion
verursacht (Abb. 14). Seit der Zugabe der Substrate, wechselten im Sediment des

Enclosures (E5) 75 umol Fe g” TS in den zweiwertigen Valenzzustand.

Das Redoxpotential an der Sedimentoberflache war im Enclosure (5) und an der
10,5 Meter-Stelle identisch und von der 7 Meter-Stelle verschieden (Abb. 16). In den
oberen 5 Zentimetern war das Redoxpotential im Enclosure um ca. 200 mV niedriger
als im See, unterhalb von 6 Zentimetern war das Redoxpotential im Enclosure hoéher
als an beiden Stellen im See. Offensichtlich konzentriert sich der Effekt der
Mineralisation des zugegebenen organischen Materials auf die obersten finf
Zentimeter des Sedimentes. Dies wird auch durch das pH-Profil (Abb. 17) belegt. In
den obersten sechs Zentimetern lag der pH-Wert im Enclosure und an der
10,5 Meter-Stelle iiber 5,5, unterhalb von acht Zentimetern im Enclosure konstant
bei 4,7. Im See an der 7 Meter-Stelle war der pH-Wert konstant bei 2,6. Der
Vergleich zeigt, daR es offensichtlich in dem Enclosure gelungen ist, die pH
Verhiltnisse der 10 Meter-Stelle zu simulieren. Die Messung von zwei Profilen an
der 7 Meter-Stelle zeigt die gute Reproduzierbarkeit der Messung. Wenn man den
Protonengehalt des gesamten Porenwassers im Enclosure und im See berechnet,
kann man unter der Annahme, daR der See an der 7 Meter-Stelle heute mit dem
Zustand des Enclosures vor Ausbringen der Substrate am 7.7.98 identisch ist, eine
Protonenabnahme berechnen. Diese betragt 134 mmol m? a” fur die obersten finf

Zentimeter bzw. 434 mmol m? a” fur die obersten 13 Zentimeter des Sedimentes.

Die Sulfatreduktion wurde nur im Enclosure gemessen. Das Aktivitatsmaximum ist im
obersten Zentimetern lokalisiert (Abb. 13). Darunter befindet sich eine drei bis vier

Zentimeter dicke Schicht hoher Aktivitat. Die gemessenen Raten sind fur das RL111
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sehr hoch. An der 7 Meter-Stelle war Sulfatreduktion bisher kaum nachweisbar und
an der 10,5 Meter-Stelle liegen typische Sulfatreduktionsraten zwischen 5 und 10
nmol cm® d” (d.h. um einen Faktor >10 niedriger als im Enclosure). Unter der
Annahme einer Stéchiometrie von zwei verbrauchten Protonen pro Molekiil Sulfat
laRt sich allein durch die Sulfatreduktion in den obersten fiinf Zentimetern ein

Protonenverbrauch von 2005 mmol m? a” berechnen.

Gegeniiber dem See sind die Zellzahlen der Sulfatreduzierer im Enclosure um bis zu
funf GréBenordnungen erhoht. Die hochsten Zellzahlen findet man im obersten
Zentimeter mit mehr als 10° Zellen mi* (Abb. 19). Dies ist eine sehr hohe Zahl. An
der 7 Meter-Stelle fand man bisher maximal 10° Zellen ml™'; an der 10 Meter-Stelle

weniger als 10° Zellen mi" . Nicht ganz so groR ist der Effekt bei den eisen-
reduzierenden Bakterien, wobei auch hier die Zahlen im Enclosure an der

Sedimentoberfliche gegeniiber dem See deutlich erhoht sind (Abb. 18).

Am 19.7.1999 wurde das Sediment in einem weiteren Enclosure beprobt (E3). Auch
hier war der pH im Sediment deutlich angestiegen. Die Daten zu dieser Probenahme

sind jedoch noch nicht vollstandig ausgewertet.

Fazit und Ausblick

Anhand eines ausgewahlten Enclosures wurde gezeigt, da durch Zugabe von

Stroh und Carbokalk im Sediment die gewiinschten Effekte erzielt wurden:

1. Die mikrobielle Sulfatreduktion wurde deutlich stimuliert, es kam zu einer

Vermehrung sulfatreduzierender Bakterien
2. Die Eisenreduktion wurde deutlich stimuliert

Als Ergebnis kam es zu einer Produktion von Alkalinitdt und damit zu einem
deutlichen Anstieg des pH-Wertes im Sediment. Dies fuhrte jedoch bislang nicht zu
einer deutlichen Neutralisierung des Wasserkorpers. Der Versuch der sauerstoff-
freien Begasung eines Enclosures zeigt, daR auch in einem anoxischen
Wasserkorper die Neutralisierung nicht beschleunigt ist. Das heiltt bei den
eingesetzten vergleichsweise niedrigen Substratkonzentrationen findet die

mikrobielle Alkalinitatsproduktion ausschlieBlich im Sediment statt. Dies bedeutet



46 M. Koschorreck et al.

auch, daR das Verfahren unabhangig von einem anoxischen Hypolimnion ist und
somit in Seen verschiedenster Tiefen und Schichtungsverhaltnissen anwendbar sein
solite. Insbesondere im Hinblick auf die geplanten GroR-Enclosures kommt der
Quantifizierung der mikrobiologischen Umsatzraten im Sediment sowie der
Untersuchung von Transportprozessen zwischen Sediment und Wasser eine
entscheidende Bedeutung zu. Diese Daten sind zur Erstellung einer tragfahigen
Neutralisierungsprognose unerlaBlich. Dazu ist in Zusammenarbeit mit der GKSS

die Beprobungstechnik fir die Sediment-Wasser Kontaktzone zu optimieren.

Um die eventuell durch Sediment-Wasser Transportprozesse limitierte Neutrali-
sierungsrate zu er erhéhen, wurde in Zusammenarbeit mit der GKSS ein aktiver
in situ-Reaktor entwickelt und in Betrieb genommen. Es handelt sich dabei um ein
6,5 Meter langes mit Stroh gefiilltes Rohr, das in ein Enclosure hineingehéngt wurde
und Uber eine Pumpe standig mit Tiefenwasser, dem Ethanol zudosiert wird, von
oben nach unten durchstréomt wird. Erste Ergebnisse deuten darauf hin, da damit
tatsachlich innerhalb weniger Wochen ein meBbarer pH-Anstieg im Enclosure
erreicht werden kann, wobei es jedoch aufgrund der hohen Substratzugabe zu einer
Eutrophierung des Enclosures kommt. Im Hinblick auf einen eventuell in einem der
geplanten GroR-Enclosures zu verwirklichenden aktiven Reaktors ist die Frage der
Substratzudosierung zu klaren. Es muR hier ein Kompromi® zwischen

Eutrophierungsgefahr und Neutralisierungsgeschwindigkeit eingegangen werden.

Die Rolle der mikrobiellen Eisenreduktion ist noch nicht geklart und soll in
Zusammenarbeit mit dem FZK genauer untersucht werden. Der Einflu@ des
Algenwachstums, das durch den Phosphateintrag aus dem Stroh hervorgerufen wird
auf die Zielstellung Entséuerung ist bisher unklar. Unter autotrophen Wachstums-
bedingungen wiirde eine Primarproduktion resultieren, also eine zusatzliche
Freisetzung von Sauerstoff und Produktion von organisch gebundenem Kohlenstoff
unter gleichzeitigem Verbrauch von anorganisch gebundenem Kohlenstoff. Die
Produktion von Sauerstoff kann der Entstehung von anoxischen Bedingungen im
Gesamt-Enclosure behindern. Auf der anderen Seite wird durch Photosynthese
organisch gebundener Kohlenstoff erzeugt, der bei einer Sedimentation der Algen

(nach dem Absterben) zum Grund als Reduktionsmittel fur Eisen (1) und Sulfat
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zusatzlich zum eingebrachten Substrat zur Verfigung stehen konnte. Da endgiiltige
Forschungsergebnisse uber die Lebensweise von Algen in pyritversauerten Seen
noch ausstehen, kann bisher nicht ausgeschlossen werden, dal die beobachteten
Algenpopulationen iiberwiegend oder ausschlieflich heterotroph leben. Unter dieser
Annahme wiirden die Algen im Enclosure einen Teil des eingebrachten Substrates,
das prinzipiell organisch gebundenen Kohlenstoff mit der Aufgabe der Eisen- und
Sulfatreduktion darstellt, zur Energiegewinnung nutzen. Diese Energiegewinnung

kdnnte dann insgesamt zu Lasten des Entsduerungszieles gehen.

Die chemischen Untersuchungen der Wassersaule der Enclosures stehen mit den
mikrobiellen Untersuchungen des Sediments im Einklang. Die erhohten Eisen (1))
Konzentrationen tiber dem Grund der substratbeaufschlagten Enclosures korrelieren
mit der Stimulation der Eisenreduktion. Die Mobilisierung von Sulfat (Konzentrations-
erhohung im Sediment-Porenwasser) unter anoxischen Bedingungen bedarf noch
weitreichender Forschungen. Hier kann die Arbeitsgruppe des FZK durch Unter-
suchung der beteiligten Mineralphasen Jarosit, Schwertmannit und Goethit einen
wertvollen Beitrag leisten. Hydrogeologische Untersuchungen der Sektion
Hydrogeologie (UFZ) kénnen AufschluR geben, inwiefern Konzentrationen von
Porenwasserinhaltstoffen durch Transportprozesse Uber das Grundwasser

beeinflult werden.
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1.4 Sulfatreduzierende Bakterien des Restlochs 111

BARBARA C. HARD, WOLFGANG BABEL

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Umweltmikrobiologie,
Permoserstr. 15, 04318 Leipzig

Einleitung

Die Wasser von Braunkohle-Tagebaurestiochern und aus dem Uranbergbau sind
durch niedrige pH-Werte (zwischen 1 und 4), hohe Sulfatgehalte und hohe
Metallkonzentrationen gekennzeichnet. Die Metalle, die dort eine dominierende Rolle
spielen, sind Eisen, Aluminium, Mangan, Kupfer, Blei, Nickel, Kobalt, Cadmium und
im Falle der Uranbergwerkssickerwasser Uran und andere Radionuklide. Um diese
Bergwerkswésser in Flusse einleiten zu kénnen bzw. die TagebaurestiGcher als

Freizeitgewasser nutzen zu kdnnen, missen sie gereinigt werden.

Sulfatreduzierender Bakterien sind fir Dekontaminationsprozesse dieser \Wésser
geeignet. Sie sind tolerant gegeniiber einer Reihe von verschiedenen Metallen und
kénnen sich demnach in Wassern mit hohen Metallgehalten vermehren und Sulfat
reduzieren. Durch die Sulfatreduktion werden Protonen weggefangen und das
Wasser wird neutralisiert, Metalle fallen aus und werden somit aus dem Wasser

entfernt.

Material und Methoden

Probenahme und Kultivierung

Schlamm-/Wasserproben wurden aus dem Restloch 111 entnommen. Fur die
Isolierung der Sulfatreduzierer wurde ein modifiziertes Postgate Medium verwendet
(Hard und Babel, 1995). Als Kohlenstoff- und Energiequelle wurden Lactat (20 mM),
Pyruvat (20 mM) und Methanol (10 mM) eingesetzt. Inkubation der Proben fand bei
pH 2,5 und pH 7 statt.

Bestimmung der Wachstumsraten
Die Wachstumskinetik wurde iiber Proteinmessungen verfolgt. Protein wurde nach
einer modifizierten Methode von Bradford (1976) gemessen.
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Chemische Analysen

Sulfat wurde mit einem Sulfat-Fertigtest ,Spectroquant‘ von Merck, Darmstadt
bestimmt. Lactat und Pyruvat wurden ebenfalls mit Fertigtests von Merck gemessen.
Die Bestimmung von Methanol erfolgte mit Hilfe eines Gas-Chromatographen (Dani,
Gera).

Ergebnisse und Diskussion

Eine Reihe von sulfatreduzierenden Bakterien wurden in Anreicherungskulturen bei
pH 7 kultiviert. Als einzige Kohlenstoff- und Energiequelle wurden Lactat, Pyruvat
und Methanol zugegeben. Die Reduktion des Eisensulfates zu Eisensulfid und die
Ausfillung der Flocken als schwarzer Schlamm war in den KulturgefaBen sichtbar.
Wachstum und Sulfatreduktion sind in Abbildung 1 dargestelit.

Bei pH-Werten von 2,5 fanden kein Wachstum und keine Sulfatreduktion statt,
Sporen wurden nicht beobachtet.

Die Tatsache, daR die Sulfatreduzierer nicht bei dem Original pH-Wert von 2,5 des
Standortes kultiviert werden konnten, deutet darauf hin, daR die Bakterien im
Schlamm des Sees in Mikronischen vorkommen, in denen die pH-Werte wohl eher
im neutralen Bereich liegen.

Zukiinftige Arbeiten werden die Zusammensetzung der Bioz6nose des Sees
untersuchen, die Suche nach acido- und metalitoleranten Sulfatreduzierern
fortsetzen, die Wechselwirkungen der Zellen mit unterschiedlichen Metallen néher

untersuchen und den EinfluR abiotischer Faktoren, wie z.B. Sauerstoff Uberprifen.
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SRB aus Restloch 111
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Abb. 1: Wachstum und Sulfatreduktion mit unterschiedlichen Kohlenstoff- und Energiequellen.
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1.5 Analyse der taxonomischen Diversitdt der bakteriellen Le-
bensgemeinschaften des Restloches 111 mit molekularbiolo-
gischen Methoden

D. F. WENDEROTH, |. POHLER, M.G. HOFLE

GBF- Gesellschaft fiir Biotechnologische Forschung mbH,
Abt. Umweltmikrobiologie, Mascheroder Weg 1, 38124 Braunschweig

Einleitung

Zur Bestimmung der Auswirkungen der unterschiedlichen Behandlungsansat-
ze in den Experimentaleinheiten des Restloches 111 (RL111) wurde die raumliche
und die zeitliche Anderung des Bakterioplanktons, sowohl in den einzelnen Enclosu-
res als auch in der Freiwasserzone, bestimmt. Der Schwerpunkt lag im ersten Bear-
beitungsjahr auf der Analyse der taxonomischen Diversitat und der Zellkonzentratio-
nen unter Einbeziehung der nicht-kultivierbaren Bakterien mit Hilfe von molekular-
biologischen Fingerprinttechniken. Diese erlaubten die Analyse der taxonomischen
Diversitat auf der Ebene der 16S rDNA und der metabolisch aktiven Taxa auf der
Ebene der 5S rRNA.

Methodik

Probenahme

Wasserproben wurden mit einem 3 | Ruttner-Schopfer aus der Freiwasserzo-
ne des Restloches 111 (RL111) bzw. den Enclosures entnommen. Das Bakte-
rioplankton wurde nach einer Vorfiltration durch einen 3 pm Polycarbonatfilter (3 um
PorengréBe; 90 mm Durchmesser; Nucleopore) auf einem Filtersandwich aus Glas-
faserfilter (Typ GF/F; 90 mm Durchmesser; Whatman) und einem Polycarbonatfilter
(0,2 um PorengroRe; 90 mm Durchmesser; Nucleopore) gewonnen. FUr spatere Nu-
kleinsaureanalysen wurden die Filtersandwiche bei —70 °C gelagert. Zusatzlich wur-
den 95 ml der Wasserproben mit 5 ml Formol (37 %) fir die Zellzahlbestimmung

konserviert und bei 4 °C gelagert.

Zellzahlbestimmung
Die Zellzahl in den Wasserproben wurde nach Noble und Fuhrman (1998) be-

stimmt und am Fluoreszenzmikroskop ausgezahit.
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DNA-/RNA-Extraktion

Die parallele DNA- und RNA-Extraktion aus den Filtersandwiches wurde nach
Weinbauer et al. (pers. Mitteilung) durchgefiihrt. Die Filtersandwiche wurden in kleine
Streifen geschnitten und mit Lysispuffer (10 mM EDTA, 50 mM Na-Acetat, 1 % SDS,
pH 4,2), Phenol/Chioroform (pH 4,2) sowie Glasperlen in Teflontépfe gegeben und in
einem Mikrodismembrator (B. Braun, Melsungen) auf der héchsten Frequenz ge-
schuttelt. Der Uberstand, der die Gesamt-RNA enthielt, wurde abpipettiert und einer
tblichen Nukleinsdureaufreinigung unterworfen. Die DNA wurde aus der Phe-
nol/Chloroform-Phase nach Anheben des pH mit 1 mM Tris-HCI (pH 10,5) gewon-
nen. Mit dem die DNA enthaltenen Uberstand wurde ebenfalls eine Nukleinsaureauf-
reinigung durchgefihrt.

16S-PCR und Denaturierende Gradienten Gel Elektrophorese (DGGE)

Die 16S-PCR (Forward-Primer 5-CCG TCA ATT CCT TTG AGT TT-3'; Re-
verse-Primer 5'-ACG GGC GGT GTG TAC +GC-3") und die anschlieBende DGGE
wurde nach Muyzer et al. (1993) durchgefiihrt. Die Fingerprints wurden digitalisiert
und fur eine Clusterananlyse (Methode: UPGMA) sowie der Berechnung der Diver-
sitéat (Shannon und Weaver, 1969) herangezogen.

Niedermolekulare RNA-Fingerprints
Die niedermolekulare 5S rRNA wurde radioaktiv am 3’-Ende markiert und ge-
lelektrophoretisch nach Héfle et al. (1999) aufgetrennt.

Ergebnisse

Gesamtizellzahlen des Bakterioplanktons

Die direkte Bestimmung der Bakterienzahlen mit Hilfe des Nukleinsaurefarb-
stoffs Cybergreen sollte mdgliche Unterschiede in den Enclosures aufzeigen, die sich
auf Grund der unterschiedlichen Behandlungen einstellten. Um dabei jahreszeitliche
Schwankungen zu erfassen, wurden Proben vom Oktober 1998 und Juli 1999 mit-
einander verglichen (Abb. 1). Als BezugsgréRe dienten Zellzahlen des Freiwassers
("See"). Die geringste Zellkonzentration wurde in der Probe "Okt. 98" in der Oberfia-
chenschicht bei 0,5 m des Sees gemessen (Abb. 1a). Mit zunehmender Tiefe nahm
die Zellkonzentration um das 9,3-14,8 fache, verglichen mit der Oberflachenschicht,

zu. Die héchste Zellzahlkonzentration wurde in einer Tiefe von 6,0 m festgestellt. Ei-
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nen dhnlichen Verlauf der Zellzahlen im Tiefenprofil des Sees zeigten die Proben der
Probenahme "Juli 99". Wiederum wurde die geringste Zellkonzentration in der Ober-
flachenschicht bei 0,5 m ermittelt. Bis zu einer Tiefe von 2,0 m wurde ein starker An-
stieg festgestellt. Die Zellkonzentrationen blieben dann bis 6,0 m Tiefe konstant. Bei
einem Vergleich der Zellzahlen beider Probenahmetermine, fallt auf, dass die Zell-
konzentrationen innerhalb der Juli 99 Varianten signifikant hoher waren als in den
Varianten der Probenahme Okt. 98 (Abb. 1a).
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Abb. 1: Bakterienzahlen des Sees (a); der Enclosures Okt. 98 (b) und der Enclosures Juli 99 (c)

Mit der Ausbringung der Enclosures und der Einbringung von Substraten be-
gann im Mai 1998 der experimentelle Teil des Projekts. Schon innerhalb der Proben,
die im Okt. 98 genommen wurden, unterschieden sich die Enclosures in ihren ermit-
telten Zellkonzentrationen (Abb. 1b). Die beiden Varianten E2 und E3, die verschie-
dene Applikationen des Carbokalks erhalten hatten, wiesen um bis zu 5 fach hohere
Zellkonzentrationen gegeniiber dem Kontroll-Enclosure E1 auf. Keine gravierende
Anderungen traten in den Proben Juli 99 auf. Die Zellkonzentrationen lagen entspre-
chend der Behandlung tber denen des Enclosures E1 (Abb. 1c). Die hier erstmals
bestimmten Zellzahlen im Enclosure E4 (Ethanol- und Strohzugabe) lagen zwischen
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der Kontrolle E1 und E3. Die héchsten Zellzahlen wurden in E2 (8 kg Carbokalk und
Stroh) ermittelt. Aufféllig war die deutliche Differenzierung der Varianten, verglichen
mit den Proben Okt. 98.

Bestimmung der Diversitédt des Bakterioplanktons

Zur Bestimmung der taxonomischen Struktur der unterschiedlichen Behand-
lungsansatze im See bzw. in den Enclosures wurden Verteilung und Veranderung
der bakteriellen Lebensgemeinschaften mit Hilfe von 5S rRNA und 16S rDNA Fin-
gerprints erfaltt. Die Gesamt-DNA und Gesamt-RNA wurden dabei parallel aus einer
Wasserprobe extrahiert. Die Gesamt-DNA wurde einer PCR unterworfen, worin ein
Teil des 16S-rRNA-Gens amplifiziert wurde. Das 16S-Amplicon wurde sequenzspe-
zifisch aufgetrennt.

Die einzelnen Fingerprints aus der DGGE wurden einer Clusteranalyse unter-
worfen. Das aus dieser Clusteranalyse resultierende Dendrogramm ist in Abbil-
dung 2a dargestellt. Es besagt, dass die Varianten E2 6,0 m, E3 6,0 m und See 1,5
m eine Ahnlichkeit von mindestens 40 % untereinander aufwiesen. Alle Varianten E1
wurden ebenfalls mit einer hohen Ahnlichkeit zusammen geclustert. Die Varianten
von E2 und E3 wurden zwar teilweise mit einer hohen Ahnlichkeit gruppiert, wiesen

aber keine homogene Ahnlichkeit auf (Abb. 2a).
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Abb. 2: Vergleich der DGGE Fingerprints in einer Clusteranalyse (a); Diversitét innerhalb der DGGE
Fingerprints der bakteriellen Lebensgemeinschaften (b)

Zusatzlich zu der Clusteranalyse der einzelnen Fingerprints wurde die Diversitat
nach Shannon und Weaver (1969) fiir jede Variante und Tiefe berechnet. Die Ober-
flachenprobe des Sees wies die geringste Diversitat gegentiber den Enclosures auf.
Mit zunehmender Tiefe stieg die Diversitat im See an. Ein solcher Anstieg konnte nur
noch im Kontroll-Enclosure E1 beobachtet werden. In beiden Enclosures E2 und E3,
die verschiedene Applikationen des Carbokalks und Stroh beinhalteten, kam es zu
einem Rickgang der Diversitat mit zunehmender Tiefe. Hier wurde ein Effekt durch

die Substratzugabe gemessen.

Zusétzlich zu den Fingerprints, die das 16S-Amplicon lieferten, wurden zu-
satzlich niedermolekulare 5S-rRNA Profile mit Hilfe einer hochauflésenden Po-
lyacrylamidelektrophorese (PAGE) erzeugt (Abb. 3). Ein Vergleich beider Methoden

zeigte, dass nur ein geringer Teil metabolisch aktiv war.
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Abb. 3: Niedermolekulares RNA-Profil einiger RL-111-Proben. Std = Molekulargewichtsstandard aus
Escherichia coli 5S rRNA und tRNAs, inclusive ihrer Hydrolyseprodukte.

Diskussion

Ziel im ersten Bearbeitungsjahr war es, die Auswirkungen der unterschiedli-
chen Behandlungen auf die taxonomische Diversitét des Bakterioplanktons zu unter-
suchen. Hierbei kamen 16S rDNA Fingerprinttechniken zur Anwendung, aus denen
Clusteranalysen und Diversitatsberechnungen hervorgingen. Zusétzlich wurden, um
die metabolischen aktiven Taxa zu bestimmen, niedermolekulare 5S rRNA-Profile

erstellt.

Die vorliegenden Ergebnisse haben gezeigt, dass sich die einzelnen Behand-
lungen in den Enclosures auf die Diversitat und die Zellzahlen auswirken. Die relativ
niedrigen Zellzahlen in der Oberflachenschicht (0,5 m) des Sees (Abb. 1a) war ver-
mutlich auf eine photoinduzierte Radikalbildung zuriickzufiihren (Scully et al., 1897),
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die einen schédigenden Einfluss auf die Zellen hatte. Eine deutliche Auswirkung der
Behandlung (Zugabe von Substrat) auf die Zellkonzentration wurde in den Enclosu-
res E2 und E3 festgestellt, die eine 5fach héhere Zellzahl als der Kontroll-Enclosure
E1 aufwiesen. Keine deutlichen Unterschiede in den Zellzahlen wurden zwischen E2
und E3 gemessen. ErwartungsgemaB hatte E3, wo eine 10fach héhere Menge an
Substrat appliziert wurde, mehr Zellen aufweisen missen. Dies wurde auf die kurze
Zeitspanne zwischen Beprobung (Okt. 98) und Applikation des Substrats (Mai 98)
zuriickgefuhrt. Eine deutlichere Differenzierung in der Zellkonzentrationen der Enclo-
sures wurde in den Wasserproben "Juli 99" gemessen (Abb. 1c). Alle behandelten
Enclosures zeigten eine héhere Zellkonzentration gegeniiber der Kontrolle. Die ge-
ringste Auswirkung auf die Bakterienzahlen zeigte Ethanol als Substrat. Uberra-
schender Weise wurden in E3 (80 kg Carbokalk) weniger Bakterien detektiert als in
E2 (8 kg Carbokalk).

Das Hauptziel im ersten Bearbeitungsjahr war es, die taxonomische Struktur
des Bakterioplankton mit kultivierungsunabhéngigen Methoden zu ermitteln. Mit Hilfe
der DGGE wurde fiir die verschiedenen Enclosures und den See auf der 16S rDNA
basierende Fingerprints erstellt, die sich zur Differenzierung der einzelnen Varianten
eigneten. Das daraus resultierende Dendrogramm (Abb. 2a) ordnete die einzelnen
Varianten groBRtenteils entsprechend ihrer Herkunft richtig ein. Die aus den Finger-
prints errechnete Diversitét zeigte eine deutlichere Erniedrigung in den Oberflachen-
proben des Sees und des E1 (Abb. 2b). In beiden Varianten nahm die Diversitat mit
zunehmender Tiefe zu. Nach Salonius (1981) ist die Diversitat eng mit der Gesamt-
zellzahl, die ebenfalls zunahm (Abb. 1a) gekoppelt. In den behandelten Enclosures
(E2 und E3) war trotz erhohter Zelizahl eine Erniedrigung der Diversitat ab 3 m zu
finden. Hier hatten sich vermutlich Arten, die bevorzugt die eingebrachten Substrate
nutzen konnten, durchgesetzt (Alexander, 1997).

Ausblick

Im nachsten Bearbeitungsjahr sollen Sequenzanalysen der ribosomalen RNA
zur taxonomischen Identifizierung einzelner Gruppen der bakteriellen Lebensge-
meinschaften durchgefiihrt werden. Zur weiteren Bestimmung der metabolisch akti-
ven Taxa werden von der direkt extrahierten rRNA, nach Umschreibung in DNA,
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Fingerprints angelegt und mit denen der rDNA verglichen. Zusétzlich zur DGGE als
Trennmethode fiir die 16S-Amplicons soll die SSCP (Single Strand Conformation
Polymorphism) zu Vergleichzwecken etabliert werden. Alle Arbeiten, die bisher auf
die Wassersaule beschrankt waren, sollen auch auf die Sedimente ausgedehnt wer-
den. Dort werden, neben den gesamten bakteriellen Lebensgemeinschaften, beson-
ders die Lebensgemeinschaften der Sulfatreduzierer untersucht werden.
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1.6 GroR-Enclosure fiir Seeversuche

G. LUTHER, W. ELSNER

GKSS-Forschungszentrum Geesthacht GmbH, TPT,
Max-Planck-StraRe, 21502 Geesthacht

Einleitung

Unter realen Umgebungsbedingungen sollen Versuche in abgeschlossenen Was-
serkorpern durchgefithrt werden kdnnen. Dazu werden GroB-Enclosures bendtigt,
die bis zu 5000 m® Wasser enthalten. Bei Versuchsbeginn entsprechen die Bedin-
gungen am Boden dem Zustand des Seebodens im freien Wasser. Die Entwicklung
von GroR-Enclosures und die Untersuchung von Seeabsperrungen muliten zusatz-
lich in das laufende F+E-Programm der GKSS eingebunden werden. Der HGF-
Strategiefonds war damit ursachlich die Basis fir die Aufnahme der gemeinsam ab-
suwickelnden F+E-Aktivitaten in diesem Teilprojekt. Die Mitarbeit des GKSS-
Forschungszentrums erfolgte auf Anregung des UFZ, Sektion Gewasserforschung,

Magdeburg.

Ziele der GKSS-Arbeiten sind die Entwicklung von GroR-Enclosures mit einem
Durchmesser von bis zu 30 Metern inkl. Infrastruktur, deren Einsatz im Rahmen der
geplanten in sifu-Versuche und deren technische Ubertragbarkeit auf dhnlich gear-
tete saure Seen. Daruber hinaus werden Maglichkeiten zur Leistungssteigerung der
angewandten Verfahrensprinzipien zur Umwandlung von Sulfat in Sulfid untersucht.
Die Versuche werden durch Laboruntersuchungen unterstiitzt. Die Probleme, die bei
einer Ubertragung des Verfahrens auf groRere Seen entstehen, werden analysiert.
Es wird in diesem Zusammenhang auch nach technischen Lésungen fur eine See-

teilung gesucht und ein Verfahrensvorschlag erarbeitet.
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Methodik

Das Bioreaktorverfahren basiert auf der mikrobiologischen Sulfatreduktion, bei der
Mikroorganismen unter anaeroben Umgebungsbedingungen Sulfat als Elektronen-
akzeptor nutzen. Wie der Literatur [1,2,3,4] zu entnehmen ist, haben Versuche die
grundsatzliche Machbarkeit eines in situ-Reaktors zur Neutralisation saurer Seen

ergeben.

Mit dem ex situ-Verfahren [1,2] konnten Sulfatgehalte von weniger als 500 mg/l bei
einem Sulfateingangswert von ca. 1.800 - 2.000 mg/l erreicht werden. Als Reaktor-
substrat wurden Lavasteine benutzt. Die pH-Werte wurden durch den mikrobiellen
Sulfatabbau von 2,8 (3,0) auf 6,8 - 7,5 angehoben. Die Einfahrzeit des ex situ-
Reaktors betrug ca. 30 Tage.

Ergebnisse der Saulenversuche [3,4] haben gezeigt, dal mit dem Versuchsansatz
"Stroh + Carbokalk” stabile pH-Werte von 6 in der ganzen Sé&ule erreicht, die Eisen-
gehalte fast vollstandig aus der Wasserphase durch Sulfidféaliung entfernt und die

Sulfatgehalte im unteren Bereich der Saule deutlich verringert wurden.

Ergebnisse

In einer Vorstudie wurden die generellen biologischen, technischen und logistischen
Rahmenbedingungen fiir die Entwicklung von GroB-Enclosures aus technologischer

Sicht erfalkt und analysiert. Tabelle 1 enthalt die Hauptdaten eines 30 m-Enclosures.

Tab. 1: Hauptdaten des 30 m-Enclosures’

Durchmesser ca. 30 m
Bauhohe ca. 7 m %
Oberfliche ca. 700 m®
Umfang d. Enclosure-Ringes ca. 100 m
Volumeninhalt ca. 5.000 m°
Sulfatanteil gesamt ca. 6.000 kg
Eisenanteil gesamt ca. 750 kg
Sauerstoffmenge (gesamt) ca. 50 kg

Angenommen, der Reaktionsschlamm hatte eine Schlammdichte von 1,2 t/m°, dann ergébe
sich bei 700 m? Bodenfliche eine Schichtstarke Reaktionsschlamm von nur 7 mm.
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Da es wegen der ortlichen Gegebenheiten und des finanziellen Rahmens nicht mog-
lich war, eine starre Konstruktion fiir das 30 m-Enclosure zu verwenden, wurde eine
Konstruktion gewahit, die sich im Wasser entfalten kann. Die Dichtigkeit am Grund
soll iiber eine weiche Schiirze mit Kette als Grundgewicht erzielt werden. Aulerdem
gleicht die Schirze Bodenwellen von bis zu einem Meter aus. In einer Machbar-
keitsstudie wurden Herstellungs- und Handhabungsanforderungen an flexible Gro3-
Enclosures ermittelt. Danach wurden die notwendigen detaillierten Spezifikationen
erstellt und in 1998 die erforderlichen Anfragen ausgeschrieben. Da jede Neuent-
wicklung bei ihrem Ersteinsatz nicht vorhersehbare technische und betriebliche Pro-
bleme bereiten kann, wird das Prinzip GroB8-Enclosure inkl. Ausbringen zunéchst mit
einem 10 m-Enclosure getestet und erst danach der 30 m-Enclosure spezifiziert.
Parallel zu den Planungsarbeiten wurden die technischen und betrieblichen Grund-
lagen fiir die Erteilung der Betriebsgenehmigung erarbeitet. Sie wurden dem UFZ

zugeleitet.

Wesentlich komplexer als die Fertigung eines Enclosures sind, sein Ausbringen und
seine Positionierung im See. Das Bodenprofil im Nordbecken des Restsees 111
wurde erkundet. Drei geeignete Positionen fur die Installation der Enclosures wur-
den vermessen und markiert. Parallel dazu wurde das Verankerungssystem, beste-
hend aus Ankerbojen, Vorlaufketten und Zugseilen, konzipiert. Abstimmungsgemaf
sollen die Enclosures nur wenig Freibord besitzen und werden daher lediglich ca.
15 cm aus dem Wasser ragen. Stege und Arbeitsponton sorgen fur gute Begehbar-
keit. Ein MeRhiitte auf dem Arbeitsponton dient der Aufnahme logistischer Einrich-

tungen.

Zur Erfassung erster Grundlagendaten fiir die Auslegung eines aktiv gesteuerten
in sifu-Reaktors und zur Sammlung von Erfahrungen mit solarenergieversorgter
Umwalzanlage wird ein Strohreaktor in einem Klein-Enclosure von 2 x 2 m GroBke

betrieben. Das Dosiersystem fiir den Néhrstoff Alkohol wird hydraulisch gesteuert.
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Der Bioreaktor hat eine Hohe von ca. 7 m, davon ca. 5 m mit Stroh gefillt. Die Be-

triebsdaten des vertikal angeordneten Strohreaktors sind aus Tabelle 2 zu ersehen.

Tab. 2: Betriebsdaten des vertikal angeordneten Strohreaktors

[a) Wasserdurchsatz 20 l/h

| b) Ethanolzugabe 10 g/h
c) Verweilzeit im Reaktor 24 h

d) Strohfillungshéhe 5m

le) Durchmesser 300 mm

Nach etwa 14 Tagen Betriebszeit war der pH-Wert am Boden des Klein-Enclosures
von ca. 2,5 auf 3,28 angestiegen. Zur Animpfung mit den benétigten Mikroorganis-
men wurde nach den 14 Tagen Betriebszeit 1 | Seebodenschlamm (Greiferprobe
auRerhalb des Klein-Enclosures) in den oberen Teil des Reaktors zugegeben. Nach
ca. 6 Wochen war das Wasser im Enclosure anoxisch. Durch biologische Prozesse
war das Sulfat weitestgehend bis zum Schwefel abgebaut, wobei der pH-Wert noch
nicht ausreichend angehoben werden konnte (wahrscheinliche Ursache: Fehlen von
Aktivzonen mit pH-Werten > 4,5 als Start).

Diskussion

Vor Beginn einer Entwicklung ist es sinnvoll, erste Wirtschaftlichkeitsbetrachtungen
durchzufiihren. Dieses ist besonders dann zu empfehlen, wenn aufgrund der Gré-
Renordnung der Sanierungsaufgabe mit erheblichen Kosten zu rechnen ist. Wirt-
schaftlichkeitsbetrachtungen sind auch eine gute Grundlage, die Chancen einer An-
wendung des neuen Verfahrens abzuschatzen. Selbst eine grobe Kostenschatzung
zeigt bereits haufig, ob die zu erwartende GréBenordnung den vertretbaren Rahmen

sprengt.
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Tab. 3: Daten des Restsees 111

inhalte:

Sulfatgehalt ca. 1.200 mg/|
Eisengehalt ca. 150 mg/l
Sauerstoffgehalt ca. 10 mgll
Oberflache ca. 100.000 m
Wasservolumen ca. 500.000 m®
ca. 27% zwischen 4 und 10 m Tiefe

Sulfat (gesamt) ca. 600 t
Eisen (gesamt) ca. 75 t
pH-Wert ca. 25
Basenkapazitét ca. 20 mmol/l

Tab. 4: Voraussetzungen fir den Prozef zur Sulfatumwandiung

Neutralisation des unteren Teils (4 m -10 m)
Kein vollstandiger Sulfatabbau

Umwandiungsbedarf: 30% des Sulfatgehaltes (s. 1)

Im Freiwasser wird die Zugabe von Athanol als Nahrstoff empfohlen (statt Methanol
(s. 1, 2)). Der Umrechnungsfaktor liegt bei ca. 0,75 kg EOH /kg MOH.

Tab. 5: Betriebsdaten des 30 m-Enclosures

| Durchsatzleistung vV = 2 m'h
Durchsatzzeit fur 1.350 m°® tw = 700 h
(0,27 x 5000 = 1 350 m®)

Sauerstoffabbau (0,27 x 70) O = 20 g/h
(ohne Neueintrag)

Sulfatabbau Sap = 0,8 kag/h
(1,2 kg/m3 x 2 m3/h x 20/60)

Athanolzugabe EOH = 0,6 kg/h
(0,75 x 0,8 kg/h )

Carbokalk bis max. Kalkz, = 5 kag/h
Strohballen

Anzahl Zs = 200 Stick
(fur eine Ringlage von 100 m)

Querschnittsflache Fg = 50 m?
(0,5 m x 0,5 m x 200)

DurchfluRgeschwindigkeit (2m*h / 50 m?) Ve = 0,04 mh
Verweilzeit pro m Ballenlange tws = 25 h/im
(bezogen auf den freien Querschnitt)

Ausgehend von den Daten des Restsees 111 (Tab. 3), den Voraussetzungen
(Tab. 4) und den Betriebsdaten des 30 m-Enclosures (Tab. 5) ergeben sich die in

Tabelle 6 ermittelten Kosten.
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Tab. 6: Schatzung der Sanierungskosten fiir den Restsee 111

3 Enclosures Installation + Rickbau 600-1.000 TDM
Betriebsstoffe (Stroh, Alkohal, ...) + Wartung 150 TDM
Personal (1 Person/3 Jahre) 450 TDM
Gesamtkosten 1.200-1.600 TDM

Unabhangig von den Investitions- und Personalkosten sind besonders die Betriebs-
kosten bei der Bewertung von Sanierungsverfahren von besonderer Bedeutung. Die
Schatzungen zeigen, dal mit Betriebskosten von ca. 0,3 DM/m® Seewasser gerech-
net werden kann. Der interne Nahrungskreislauf durch abgestorbenes Biomaterial

wird zusitzlich helfen, die Nahrstoffzugabe (Alkohol) zu reduzieren.

Ausblick

Entweder hofft man auf die biologische Selbstreinigungskraft eines Sees oder man
unterstitzt den ReinigungsprozeR durch technische Anlagen zur Steigerung der mi-
krobiologischen Abbaurate (z.B. durch biologische Klaranlagen in den Zuflussen).
Bei der GroRe des Problems, das die Versauerung der Tagebaurestseen darstellt,
und der Zeit, die die Seen fir eine Selbstreinigung benétigen, ist es mehr als sinn-
voll, die Maglichkeiten der Verfahrenstechnik fir die biologische Umwandlung von
Sulfat zu Sulfid zu nutzen. Gemeinsam mit UFZ und BTUC wurden daher die M&g-
lichkeiten zur Leistungssteigerung analysiert und ein Prinzipschema entwickelt
(Abb. 1).
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Container fir
Probennahme,
m Energie und

Nahrstoffzufuhr Datenerfassung (PED)

Volumen:
5000 m?

Abb. 1: Prinzipschema zur Leistungssteigerung

Die in den GKSS-Arbeitspaketen "Eignung technischer Verfahrensprinzipien” und
"Technologische Grundlagen zur Sanierung schwefelsaurer Restseen” geplanten
Untersuchungen zur Leistungssteigerung von Verfahrensprinzipien und zur Ent-
wicklung kostengiinstiger Seeteilungen werden durch ein von der GKSS finanziertes
Hochschulprogramm der BTU Cottbus am Institut fur Wassertechnik unterstitzt.
Durch Untersuchungen mit einem horizontal angeordneten Reaktor sollen die Gren-
zen der Leistungssteigerung und die optimalen Betriebsbedingungen eines

in situ-Bioreaktors, insbesondere diejenigen fur das Anfahrverhalten, erfat werden.

Das anstehende Untersuchungsprogramm zur Steigerung der Umsatzleistung hat

mindestens folgende Schwerpunkte zu bearbeiten:

a) Anspringverhalten / Einfahrzeit,

b) Durchsatz/Verstopfung/Zeitverhalten

c) Verlauf und Stabilitat der Anaerobie,

d) Bedarf und Dauer der Nahrstoff- und Karbokalkzugabe
e) Wasserqualitat

f) Kostenrahmen (Investitionskosten + Betriebskosten),
g)  Ubertragbarkeit,

h) Ruckbaufahigkeit.
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Mit einem aktiv gesteuerten in situ-Bio-Reaktor soll ein kosteneffizientes Verfahren

fir die Sanierung saurer Seen zur Verfiigung stehen, bei dem mit {iberschaubaren

Sanierungszeiten gerechnet werden kann. Vorausgesetzt, dall die Leistungsdaten

auch im Feldversuch realiter erzielt werden kénnen, ergibt sich eine Regenerations-

zeit fir ein 30 m-Enclosure von ca. 700 Stunden oder 30 Tagen (ohne Einfahrzeit).

Der wirtschaftliche Nutzen und die in gesunden Seen erzielbare Artenvielfalt recht-

fertigen nach derzeitigen Erkenntnissen den vorgesehenen F+E-Aufwand.
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2 Teilprojekt 2

GRUNDLAGEN ZUR MIKROBIOLOGISCH-BIOTECHNISCHEN IN SITU-SANIERUNG
EINES MIT CHLORORGANIKA KONTAMINIERTEN GRUNDWASSERLEITERS IM
RAUM BITTERFELD

W. BABEL

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Umweltmikrobiologie,
Permoserstr. 15, 04318 Leipzig

Zusammenfassung des Bearbeitungsstandes

Das Ziel dieses Teilprojektes ist im Titel formuliert. Der Untersuchungsgegenstand ist
ebenfalls benannt; es handelt sich um Grundwasser, das vor allem mit
Monochlorbenzen, gefolgt von 1,2- und 1,4-Dichlorbenzen kontaminiert ist.

Weil Schadensherd und -dimension nicht lokalisierbar bzw. auszumachen sind,
erscheint eine in situ-Sanierung angezeigt. Die Spezifik dieses Vorhabens ergibt sich
aus den abiotischen Bedingungen. Sie sind gekennzeichnet durch Anaerobiose und
geringe Konzentrationen an anorganischem Phosphat und DOC. Nitrat als méglicher
Elektronenakzeptor ist ebenfalls kaum verfugbar, wohl Sulfat, so da® der Abbau der
in Rede stehenden Problemstoffe, wenn er in situ stattfinden solite, im wesentlichen
vom Desulfurikanten katalysiert wird. Ob Chlorbenzene produktiv unter Zuhilfenahme
von Nitrat oder Sulfat abgebaut werden kénnen, ist nicht bekannt. Gleichgitig, ob
die aktuellen Bedingungen mikrobielles Leben uberhaupt zulassen, sie schranken
auf jeden Fall Wachstum und Vermehrung sowie Besiedlungsdichte erheblich ein.
Wenn die Besiedlungsdichte als MaR fiir biokatalytisches Potential genommen wird,
dann diirfte letzteres auch nur gering sein. Dies galt es zu untersuchen. Ausgehend
von detaillierten Kenntnissen Uber die Lebensbedingungen im Grundwasserleiter

konzentrierten sich die experimentellen Arbeiten daher auf
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. die Analyse der Mikrobiologie dieses Okosystems sowie des Leistungspotentials

der autochthonen Bakteriozénose sowie von Isolaten

das Sorptions- und Desorptionsverhalten chlororganischer Verbindungen, d. h.
Interaktionen der in Rede stehenden Schadstoffe mit abiotischen Modell-
Matrizes.

Die Resultate sind in drei Berichten ausfiihrlich dargestellt. Sie lassen sich wie folgt

zusammenfassen

1.

Obwohl die Lebensbedingungen in bezug sowohl auf die Verfugbarkeit an
Kohlenstoff und Stickstoff als auch auf die chemodynamische, chemoorgano-
heterotrophe Generierung von "biologischer" Energie eher famine zu nennen
sind, werden im Okosystem Bakterien gefunden, die wahrscheinlich - angesichts
des sehr geringen DOC-Gehaltes - Chlorbenzene als Kohlenstoff- und
Energiequelie nutzen (kénnen).

Aus Sediment- und Grundwasserproben wurden vier Reinkulturen isoliert, die
Monochlorbenzene aerob assimilieren. Drei Isolate gehdren zweifelsfrei zur
Gattung Rhodococcus, das 4. Isolat konnte noch nicht eindeutig zugeordnet
werden. Denitrifizierende Reinkulturen mit MCB-Abbaupotential konnten bisher
nicht isoliert werden. Analysen mit molekularbiologischen Methoden weisen auf
Hydrogenopha palleronii, Pseudomonas stutzeri, Lactosphaera pasteurii und
Agrobacterium tumefaciens hin. MCB, 1,2- und 1,4-DCB scheinen auch von

sulfatreduzierenden Bakterien verwertbar zu sein.

Unter aeroben Bedingungen, im Experiment erzeugt, findet - erwartungsgeman -

bakteriell vermittelter Abbau statt.

Durch Hinzufiigen von Nitrat wird der Abbau von Monochlorbenzen, das nach
unserem bisherigen Kenntnisstand anaerob nicht aktiviert wird und
metabolisierbar ist, stimuliert. Hier gilt es, die bisherigen Melergebnisse
unwiderruflich zu sichern und den Biochemismus aufzukléren. Zu klaren ist auch,
auf welchem Wege sulfatreduzierende Bakterien Chlorbenzene als Kohlenstoff-
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und Energiequelle erschliessen, ob der Abbau produktiv oder co-metabolisch
erfolgt.

Die im Projektantrag fiur das erste Bearbeitungsjahr gesteliten Aufgaben wurden
erfolgreich bearbeitet, so daR antragsgemaR die Arbeiten forigesetzt werden kénnen.
Was angesichts des erreichten Standes wichtig erscheint, ist, noch starker als bisher,
die einzelnen Schritte und die von den Zentren UFZ, FZJ und GBF zu vollbringenden
Leistungen inklusive Wahl der Modelle und der Methoden abzustimmen, so daR der
integrale und synergistische Effekt, der durch das Zusammenfiihren von Experten
unterschiedlicher wissenschaftlicher Kompetenz (UFZ, FZJ und GBF) beabsichtigt
ist, wirklich entsteht.
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21 Analyse der autochthonen Biozdonose in bezug auf
okophysiologische Gruppen

L. WUNSCHE, H. LORBEER, C. VOGT, B. HARD

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Umweltmikrobiologie,
Permoserstr. 15, 04318 Leipzig

Mikrobielle Besiedlungsdichte chlororganisch kontaminierter Aquifere im
Raum Bitterfeld

Die Region Bitterfeld (Bundesland Sachsen-Anhalt) war Uber Jahrzehnte ein
Zentrum der chemischen Industrie und des Braunkohlenbergbaus. Durch direkten,
unkontrollierten Eintrag unterschiedlicher End-, Zwischen- und Abprodukte in die
Boden, besonders aber uber die Deponierung riesiger Mengen von Ab- und
Nebenprodukten in ausgekohlten Braunkohletagebauen in Verbindung mit sich
drastisch  andernden  hydrogeologischen  Verhéltnissen  (Anstieg des
Grundwasserspiegels) sind die Grundwiasser in dieser Region groRfléchig,
besonders mit chlororganischen Substanzen belastet. Nach aktuellen Schatzungen
(Peter et al. 1995) sind iiber 200 Millionen m® Grundwasser, verteilt iber ein Gebiet
von mehr als 25 km? hochgradig kontaminiert und missen als eigenstandiger
Schadensherd betrachtet werden. Vor diesem Hintergrund wurde das SAFIRA-
Konzept (Sanierungsforschung in regional kontaminierten Aquiferen) entwickelt: Am
Beispiel der Region Bitterfeld sollen biotische und abiotische Verfahrensvarianten
einer in situ-Sanierung regional kontaminierter Grundwésser erarbeitet und
groRtechnisch erprobt werden. Der ausgewahlte Modellstandort liegt an der
stidéstlichen Peripherie des Stadtgebietes Bitterfeld im Grundwasserabstrom der
Chemie AG (Weil et al. 1997).

Am Modellstandort reicht das Grundwasser bis zum in ca. 50 m Tiefe liegenden
Rupelton (regionaler Aquitard). Die grundwasserfihrenden Sand- und Kiesschichten
werden durch ein in ca. 22-28 m liegendes, als lokaler Aquitard wirkendes
Braunkohlenfloz in einen oberen (quartaren) und unteren (tertidren) Aquifer geteilt
(Weil et al. 1998).
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Analysen der mikrobiellen Besiedlungsdichten wurden am Standort der on-site- bzw.
der Pilotanlage SAFIRA an Bohrkernen von Rammkernbohrungen bzw. an
Grundwasser aus diesen Bohrungen vorgenommen. Die den quartéaren Aquifer
uberlagernden organismenreichen Bodenschichten (bis zu einer Bohrtiefe von 4 m)

wurden nicht in die Untersuchungen einbezogen.

Bis zur maximal untersuchten Bohrtiefe (ca. 50 m uGOK, direkt iber dem regionalen
Aquitard) wiesen die Aquifere relativ hohe bakterielle Besiedlungsdichten auf. Die
Sedimente des quartaren Aquifers enthielten bis zu 10° aerobe und 10* anaerobe
Bakterien pro g Sedimenttrockensubstanz, bestimmt als koloniebildende Einheiten
unter Standardbedingungen (Abb.1), die Grundwésser bis zu 10° Bakterienzellen/ml
(bestimmt durch direkte Zahlungen unter dem Lichtmikroskop). Im tertiaren Aquifer
wurden, im Vergleich zum quartdren Aquifer und zu den braunkohlefuhrenden
Schichten, geringere bakterielle Besiedlungsdichten gemessen; eine kontinuierliche
Abnahme mit der Bohrtiefe wurde jedoch nicht gefunden. Hefen und filamentose
Pilze spielen in den untersuchten Okosystemen keine bzw. nur eine sehr
untergeordnete Rolle. Lediglich in der obersten noch erfaiten Sedimentschicht (6 m
uGOK) und im Braunkohlenfléz wurden maximal 5 x 10% cfulg Trockensubstanz

nachgewiesen.

Da nur der quartare Aquifer héhere Konzentrationen an Schadstoffen, besonders an
Monochlorbenzen (MCB) enthéit und aus technologisch-6konomischer Sicht fur eine
in situ-Sanierung nach dem funnel-and-gate-Prinzip in Frage kommt, wurden die
weiterfuhrenden mikrobiologischen Untersuchungen nur an Proben aus dem
quartaren Aquifer durchgefiihrt. Aus mikrobenokologischer Sicht ist der quartare
Bitterfelder Aquifer durch eine Kombination wachstumslimitierender abiotischer
Milieufaktoren gekennzeichnet:

e Nichtverfugbarkeit von molekularem Sauerstoff und Nitrat als terminale

Elekironenakzeptoren

e Verfugbarkeit von Sulfat, jedoch bei einem Redoxpotential zwischen 85 - 210 mV
fur Sulfatreduzierer als terminaler Elektronenakzeptor kaum verwertbar

e AuRer Mono- und 1,4-Dichlorbenzen (1,4-DCB) sind potentielle C-Quelien nur in
Spuren vorhanden. Der TOC im Grundwasser liegt bei 20-30 mg/l, rein
rechnerisch macht der durchschnittiche MCB-Gehalt allein ca. 70% dieses
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Wertes aus. Werden die Chlorbenzene durch Begasen mit Stickstoff aus dem
Grundwasser ausgetrieben, verbleibt ein Rest-TOC von maximal 8 mg/l.

Vor diesem Hintergrund war die klare Dominanz aerober Bakterien in den
autochthonen Bakteriozénosen des Grundwassers (10° cfu/ml, Tab.1) und der
Aquifersedimente (10° bis maximal 10° cfu/g Trockensubstanz, Tab.1 und Abb.1)
zunichst iiberraschend. Mit der iiblichen Nachweismethode werden jedoch auch
fakultativ anaerobe Bakterien erfaltt, die einen erheblichen Anteil (bis zu 90%) an
Aquiferbakteriozénosen haben kénnen (Hoos und Schweisfurth 1982). Mittels
Replica-Technik konnte gezeigt werden, daf die Aerobierfraktion der Bakterio-
zénose des Bitterfelder quartaren Aquifers denitrifizierende Bakterien enthélt. Mit
der MPN-Technik konnte jedoch nur eine geringe Abundanz der Denitrifizierer
nachgewiesen werden. Sie lag mindestens eine, im Extremfall jedoch fast drei
GréRenordnungen unter der Gesamtbesiedlungsdichte mit aeroben/fakultativ
anaeroben Bakterien (Tab. 1). Diese geringe Besiedlungsdichte korrespondiert mit
dem Fehlen des Elektronenakzeptors Nitrat in diesem Habitat.

Angesichts des reichlichen Sulfatangebotes (700 - 860 mg/l Grundwasser) war die
Besiedlungsdichte mit sulfatreduzierenden Bakterien relativ niedrig (8,0 x 10° cfu/ml
Grundwasser bzw. 1,1 - 1,6 x 10° cfu/g Sediment). Weder im Grundwasser noch im
Sediment konnten Spuren der metabolischen Aktivitidt dieser Bakteriengruppe
entdeckt werden (keine H»S-Bildung, keine auffallige Schwarzfarbung aufgrund von
Metallsulfiden). Aus jeder Grundwasser- und Sedimentprobe konnten jedoch
Sulfatreduzierer angereichert und unter Laborbedingungen vermehrt werden.
Limitierender Faktor am natirlichen Standort ist hochstwahrscheinlich das
Redoxpotential im Grundwasser, das mit mit 85 - 210 mV weit vom Optimum dieser

okophysiologische Gruppe (- 250 bis -500 mV) entfernt ist.

Giinstiger, aber ebenfalls nicht optimal, ist das in situ-Redoxpotential far
eisenreduzierende Bakterien, die mit einer Besiedlungsdichte von 2,4 - 6,7 X 10*
nach den aeroben/fakultativ anaeroben Bakterien in der Aquiferbiozénose

dominieren.

Generell erhebt sich fiir alle 6kophysiologischen Gruppen die Frage nach der

Kohlenstoffquelle, die eine insgesamt relativ hohe Bakteriendichte ermdglicht. Als
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Wachstumssubstrate kommen praktisch nur Chlorbenzene in Frage, die zumindest
von den autochthonen Aerobiern, Nitrat- und Sulfatatmern als einzige Kohlenstoff-
und Energiequelle genutzt werden konnten, wenn die entsprechenden
Elektronenakzeptoren zur Verfiigung gestellt bzw. optimale Wachstumsbedingungen
eingestellt wurden (vgl. Abschnitt 1.2). Neben Chlorbenzenen kommen organische

Verbindungen, die sich als Wachstumssubstrate eignen kénnten, nur in Spuren vor.

Der anscheinende Widerspruch zwischen extrem wachstumslimitierenden
abiotischen Milieufaktoren und der hohen bakteriellen Besiedlungsdichte resultiert
aus der Tatsache, daR ein Aquifer als offenes System mit vielféltigen Verbindungen
zu anderen Okosystemen zu betrachten ist. Die gemessenen Werte fur die
Konzentrationen an Elektronenakzeptoren, Kohlenstoff und Energiequellen sowie an
Bakterien stellen somit sfeady state-Konzentrationen in einem dynamischen,

kontinuierlichen System dar.

Bestimmung des Potentials der autochthonen Bakteriozénose des quartaren
Bitterfelder Aquifers zum Chlorbenzenabbau im LabormaBstab

Im Rahmen eines breit angelegten Screeningprogrammes wurde nachgewiesen, daf
autochthone Bakterien des Bitterfelder quartaren Aquifers in der Lage sind, die im
entsprechenden Grundwasser enthaltenen Chlorbenzene (MCB, 1,4- und 1,2-DCB)

unter unterschiedlichen Bedingungen zu metabolisieren.

Unter aeroben Bedingungen wurden in sifu-relevante Konzentrationen an
Chlorbenzenen in relativ kurzer Zeit vollstandig mineralisiert. Bei Verwendung von
natirlichem Aquifermaterial ohne Voranreicherung als Inokulum und MCB-
Anfangskonzentrationen bis zu 20 mg/l war diese Substanz nach 14 d Bebritung bei
Raumtemperatur nicht mehr nachweisbar (Abb. 2). Aus Sediment- und
Grundwasserproben wurden vier Reinkulturen isoliert, die MCB als einzige
Kohlenstoff- und Energiequelle verwerten kénnen. Drei Stamme konnten zweifelsfrei
der Gattung Rhodococcus (nach Gram-Verhalten, Morphologie, Fetts&urespektrum,
GC-Gehalt, Zellwandzusammensetzung, Ribotyping), aber nur in einem Fall einer
valid beschriebenen Art dieser Gattung (R. fascians) zugeordnet werden. Das vierte

Isolat gehért wahrscheinlich ebenfalls zu Rhodococcus. Abbildung 3 zeigt
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Wachstum und MCB-Abbau durch den Stamm Rhodococcus spec. GW 3 in
fed batch-Kultur. Nach Kultivierungszeiten von weniger als 48 Stunden wurden die
zugesetzten MCB-Mengen (13 bzw. 9 mg/l) volistandig metabolisiert. Diese
Ergebnisse wurden gesichert durch Experimente mit '*C-markiertem MCB: Bei
Verwendung von nativem Sediment als Inokulum wurden 68% der Radioaktivitat des

zugesetzten “C-MCB im CO,, 17% in der gebildeten Biomasse gefunden.

Unter strikt anaeroben Bedingungen (Verwendung von gasdicht verschlossenen

Headspace-Réhrchen ohne Uberstehende Gasphase als Kulturgefale; Entfernung
von Luftsauerstoff aus den Medien durch Spilen mit O.-freiem N, Einstellung eines
optimalen Redoxpotentials mit Dithionit; Befiillung und Beimpfung sowie Kultivierung
und Entnahme der Proben in einer Anaerobbox mit analytisch nachgewiesen O,-
freier Atmosphéare) filhrte der Zusatz von Nitrat ebenfalls zu einer signifikanten
Verringerung des MCB-Gehaltes der Kulturldsungen. Bei Verwendung von nativem
Aquifersediment als Inokulat enthielten die Kultursuspensionen nach 28 d
Bebriitungszeit ca. 50% des zu Beginn zugesetzten MCB (Abb. 2); in fed batch-
Experimenten mit einer denitrifizierenden Anreicherungskultur waren zugesetzte
MCB-Mengen zwischen 14 und 18 mg/l nach jeweils 10-32 d Bebriitungszeit in den
KultivierungsgefaRen nicht mehr nachweisbar (Abb. 4).

Der Mechanismus des MCB-Abbaus unter denitrifizierenden Bedingungen ist noch
unklar und erfordert weitere intensive Untersuchungen. Unter anaeroben
Bedingungen ist die reduktive Dehalogenierung héherchlorierter Benzene der
einzige und intensiv untersuchte Biodegradationsprozef3, der beim MCB und/oder
bei den drei Isomeren des DCB endet. MCB und DCB werden unter anaeroben
Bedingungen als biologisch nicht abbaubar angesehen, die Ringéffnung soll
molekularem Sauerstoff erfordern. Es gibt jedoch wenige Hinweise, dall MCB und
DCB auch unter anaeroben Bedingungen metabolisiet werden koénnten. Bei
Untersuchungen an einem anaeroben Biofilmreaktor fanden Fathepure und Vogel
(1991) 16% der Radioaktivitat des eingesetzten "“C-markierten MCB im gebildeten
CO,. Nach Liang et al. (1992) wird MCB durch methanogene Bakterien partiell in
CO. umgewandelt. Auf welchem Wege dies stattfinden soll, ist nicht geklért. Nowak
et al. (1996) berichteten, daR eine methanogene Mischkultur in der Lage war,
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hoherchlorierte Benzene in Gegenwart von Pyruvat und Methanol reduktiv tber
MCB zu Benzen zu dehalogenieren und anschlieBend in Methan und CO:

umzuwandein.

In unseren  Versuchsansiatzen wurden neben dem  Abfall  der
Chlorbenzenkonzentrationen Nitratverbrauch und  Nitritbildung nachgewiesen.
Luckenlose Bilanzen konnten aber noch nicht aufgestelit werden. Der Einsatz von
“C-MCB fiihrte bisher vor allem aus methodischen Grinden nicht zu einer
eindeutigen Klarung. Lediglich geringe Anteile (<1%) der eingesetzten Radioaktivitat
wurden nach 21 Tagen Bebriitung bei Raumtemperatur als “C0, wiedergefunden.
Da die Untersuchungen unter strengster Beachtung der Prinzipien der
Anaerobtechnik (s.0.), durchgefithrt wurden, ist mit an Sicherheit grenzender
Wahrscheinlichkeit auszuschlieBen, daR die Luft- bzw. O.-Mengen, die zum aeroben
Umsatz der eingesetzten MCB-Konzentrationen erforderlich waren, unkontrolliert in
die Versuchsansitze gelangt sein kénnen. Es ist daher auch unwahrscheinlich, dal
die von Wilson und Bauer (1997) firr (unsubstituierte) Aromaten beschriebene
Moglichkeit des Abbaus unter ,gemischt* mikroaerob/anaeroben Bedingungen
(Ringspaltung mit Dioxygenasen, anschlieRende Mineralisierung der Spaltprodukte
unter denitrifizierenden Bedingungen) auf den MCB-Abbau zutrifft. Immerhin waren
selbst unter diesen Annahmen allein zur Ringspaltung an den vorgegebenen 14 -18
mg/l MCB 8-10 mg O/l erforderlich, das entspricht etwa der Sattigungskonzentration
fur O, in den Nahrmedien bei Raumtemperatur (< 9 mg O2/l).

Denitrifizierende Reinkulturen mit MCB-Abbaupotential konnten bisher noch nicht
aus den Anreicherungskulturen isoliert werden, Analysen mit molekularbiologischen
Methoden lieferten jedoch erste Anhaltspunkte iiber die taxonomische Diversitat der
denitrifizierenden Mischkulturen: Nach Extraktion und Reinigung der gesamten
chromosomalen DNA aus der Mischkultur wurden die Gene der 16S rRNA mit den
Universalprimern 27F und 1525R amplifiziert. Die Amplifikate wurden im TA-Cloning
Vektor pCR2.1 kloniert und anschlieBend sequenziert. Vergleiche mit Sequenzen
aus dem Ribosomal Database Project ergaben Ahnlichkeiten von 97,4 bis 99,9 zu
16S rRNA aus Hydrogenophaga palleroni, Pseudomonas stutzeri, Lactosphaera

pasteurii, Agrobacterium tumefaciens und einem denitrifizierendem Fe-oxidierenden
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Bakterium. P. stutzeri ist als alternativ denitrifizierende Pseudomonas-Spezies
beschrieben. Einige Stamme von A. fumefaciens sind féhig zur anaeroben
Respiration in Anwesenheit von Nitrat, einige Arten der Gattung Hydrogenophaga

(H. pseudoflava und H. taeniospiralis) zeigen Nitratrespiration mit Denitrifikation.

Anreicherungskulturen sulfatreduzierender Bakterien aus dem Bitterfelder quartéren
Aquifer scheinen ebenfalls auf MCB, 1,2- und 1,4-DCB als einziger
Kohlenstoffquelle wachsen zu konnen. Unter den oben beschriebenen strikt
anaeroben Bedingungen und den Chlorbenzenen als einziger organischer Substanz
im Medium (kein Zusatz von Hefeextrakt oder definierten Vitaminen) wurden die
Anreicherungskulturen im Zeitraum von 18 Monaten durch regelmaBiges Uberimpfen
aktiv gehalten. Wachstum wurde anhand von Proteinmessungen verfolgt,
Sulfatreduktion Uiber Abnahme der Sulfatkonzentrationen und die Bildung von Eisen-
sulfid gemessen. Bei kontinuierlicher Kultivierung unter anaeroben Bedingungen im
Laborfermentor und Verfiigbarkeit von Chlorbenzenen als einziger Kohlenstoffquelle
wurden in der Gasphase CO, und H,S massenspektrometrisch nachgewiesen. Wie
bei den Denitrifizierern gelang es auch bei den sulfatreduzierenden Bakterien bisher

nicht, Reinkulturen mit Chlorbenzen-Abbaupotential zu isolieren.

Quantifizierung der Schadstoffabbauleistungen der autochthonen
Bakteriozonose unter in situ-nahen Bedingungen (on site-Pilotanlage)

In der mobilen Testeinheit (on site-Anlage im kontaminierten Areal in Bitterfeld)
sollten die im Labor gefundene Méglichkeit der anaeroben Eliminierung von
Chloraromaten durch denitrifizierende autochthone Bakterien des quartaren
Bitterfelder Aquifers unter in sifu-nahen Bedingungen im halbtechnischen MaBstab
bestatigt und Kennziffern fiur Projektierung und Langzeitbetrieb einer in situ-

Pilotanlage erarbeitet werden.

Die Untersuchungen wurden in Séule 3 der mobilen Testeinheit (nutzbare Lange
1m) durchgefiihrt. Abbildung 5 zeigt das technologische Schema der Saule. Die
Saule wurde mit 7,8 | autochthonem Aquifermaterial aus 18-20 m Tiefe beflllt, aus
dem Wassergehalt des Aquifermaterials (28%) ergab sich ein Arbeitsvolumen des

Reaktors von 2,2 | (Bezugswert fir die Berechnung von Verweilzeiten im Reaktor).
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Das Originalgrundwasser aus dem quartaren Aquifer durchstromte den Reaktor von
unten nach oben mit variierbarer Zulaufrate. Nitratlosung (16 mM KNOs) wurde mit
einer separaten Pumpe dem zustrémenden Grundwasser zudosiert. Der Anteil der
Nitratlésung an der insgesamt dosierten flissigen Phase betrug bis zu 20%, die im
zulaufenden Grundwasser gemessenen Schadstoffkonzentrationen (Sektion Analytik
des UFZ) wurden rechnerisch um diesen Faktor korrigiert. Um die der in situ-Situa-
tion entsprechenden anaeroben Verhaltnisse im Reaktor und dessen Peripherie
aufrechtzuerhalten, wurden jeder Luftkontakt des Grundwassers bei Forderung,
Deponierung und Dosierung vermieden, das Vorratsgefal mit der (O -frei gespiilten)
Nitratlosung mit einer N»-Phase zum Ausgleich der dosierten Flissigkeitsmenge
versehen und die tiber Schnellkupplungen austauschbaren Probenahmegefae mit

N gefiillt.

Die gesamte Versuchszeit betrug 300 d (April 1998 bis Marz 1999) und war in 5
Phasen unterteilt:

e Phase | (83 d): Referenzphase ohne Nitratdosierung, Verweilzeit 4 d
e Phase Il (107 d): Versuchsbetrieb mit Nitratdosierung, Verweilzeit 4 d

e Phase Ill (42 d): Kontrollphase; Uberbriickung des Reaktors durch eine Bypass-
Schaltung, keine Nitratdosierung

e Phase IV (50 d) Versuchsbetrieb mit Nitratdosierung, Verweilzeit 12 d
e Phase V (18 d): Versuchsbetrieb mit Nitratdosierung, Verweilzeit 6 d

Die Phasen schlieRen jeweils Ubergangsstadien bis zur Einstellung stabiler

ProzefRzustande ein.

Die Ergebnisse zum Chloraromatenabbau in der on site-Anlage sind in den
Abbildungen 6 und 7 zusammengestelit. 1,2-DCB wurde wegen seiner minimalen
Konzentration im Grundwasser (0,03 bis 0,08 mg/l) nicht in diese Auswertung

einbezogen.

Die kontinuierliche Dosierung der Nitratiésung (Phasen Il, IV und V) fiihrte zu einer
signifikanten Verringerung des MCB- und 1,4-DCB-Gehaltes des Grundwassers. Die
Verweilzeit beeinfluRte deutlich die Abbauraten im Reaktor. Untersucht wurden drei
Verweilzeiten (4, 6 und 12 d). Bei der héchsten Verweilzeit (12 d, Phase IV) wurden
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Restkonzentrationen von ca. 1 mg/l MCB bzw. 0,01 mg/l 1,4-DCB gefunden, das
entspricht Abbauraten (bezogen auf die Ausgangskonzentrationen im dosierten
Gemisch aus Grundwasser und Nitratlésung) von durchschnittlich 95% far MCB und
91% fur 1,4-DCB. In allen drei Versuchsphasen war die zugefiihrte Nitratmenge
ausreichend fiir die Entwicklung der denitrifizierenden Bakterien unter den
gegebenen Bedingungen: In Abhéangigkeit von der Verweilzeit wurden Nitrat-
Restkonzentrationen zwischen 60 und 250 mg/l gefunden, der Titer der
denitrifizierenden Bakterien (und die Gesamtzellzahlen) im abflieBenden Grund-
wasser stiegen durchschnittlich auf das 2-4fache der entsprechenden Werte im
Zulauf. Nitrit wurde ebenfalls im Saulenablauf nachgewiesen (bis zu 10 mg/l). Eine
exakte Stickstoffbilanz war aus technischen und methodischen Grinden nicht

méglich (u.a. Dosierungsungenauigkeiten, Problem der Bestimmung von N,).

Versuchsphase | sollte Referenzdaten zu Veranderungen des Chlorbenzengehaltes
im gesamten technischen System unter Versuchsbedingungen wie in Phasen I, IV
und V, jedoch ohne Nitratdosierung, liefern. Es wurden Verluste von ca. 33% fir
MCB und sogar bis 62% des 1,4-DCB, bezogen auf die zugefiihrten
Chlorbenzenmengen, gefunden. Diese Verluste machen rechnerisch mehr als 50%
des bei Nitratdosierung und gleicher Verweilzeit gefundenen MCB- bzw. 1,4-DCB-
Abbaus aus. Fir diese unerwartet hohen Chlorbenzenverluste kénnen mehrere
Griinde in Frage kommen:

e Verluste der hochfliichtigen Chlorbenzene durch Diffusion durch oder in die in der

Reaktorperipherie verwendeten Viton-Schlauche und/oder Entweichen durch
Undichtigkeiten im gesamten System

e Aerobe/mikroaerophile Abbauprozesse durch Eindringen von Sauerstoffspuren
durch undichte Stellen im System bzw. ber Diffusion durch die
Schlauchwandungen

e Anaerobe Abbauprozesse mit anderen Elekironenakzeptoren als Nitrat. Nicht
vollig ausgeschlossen werden kann die Verfugbarkeit von Spuren von Nitrat
(unter der Nachweisgrenze der analytischen Routinemethode) im zudosierten
Grundwasser.

Die Ursachen fir das Verschwinden eines betrachtlichen Teils der Chlorbenzene

konnten noch nicht befriedigend aufgeklart werden. Auf eine Beteiligung biotischer
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Prozesse an den Chlorbenzenverlusten in der Referenzphase deutet die Zunahme
der Bakteriendichte (Zelizahl) nach Passage des Reaktors, besonders die
uberproportionale Vermehrung der (fakultativ aeroben) Denitrifizierer (um 1-2
GréRenordnungen) hin. Nach den mit der O-Elektrode im Reaktorzulauf
gemessenen Konzentration an geléstem Sauerstoff (0% der Sattigungs-
konzentration) und dem Redoxpotential < 160 mV ist jedoch unwahrscheinlich, da
die Sauerstoffmengen mit dem Grundwasserstrom in den Reaktor gelangen, die zum
aeroben Umsatz der als Verlust ausgewiesenen Chlorbenzene erforderlich waren.
Um den EinfluB abiotischer Prozesse in der Peripherie des Reaktors abzuschatzen,
wurde die Saule durch eine Bypass-Schaltung tiberbriickt (Versuchsphase Ill). Die
Chlorbenzenverluste gingen deutlich zuriick, betrugen aber immer noch ca. 15%
bzw. 33% des zugefithrten MCB bzw. 1,4-DCB. Das spricht dafiir, da zumindest ein
Teil der Chlorbenzenverluste in der Referenzphase auf abiotische, nichtkatalytische
Ursachen (Diffusionsprozesse) zuriickgefiihrt werden kann. Diese Annahme wird
gestiitzt durch den Befund, daR sich die Zelldichten im Grundwasser wahrend der
Bypass-Passagen nicht signifikant &nderten. Erkannte Fehlerquellen, die zu
abiotisch bedingten Verfalschungen der Ergebnisse fuhren kénnen, wurden bei der

Konzipierung der Pilotanlage ausgeschlossen.
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Einleitung

Der mikrobielle Abbau von Chlorbenzenen mit Rein- und Mischkulturen ist seit den
achtziger Jahren sowohl unter aeroben [1, 2] als auch unter anaeroben [3, 4, 5]
Bedingungen untersucht worden. Voraussetzung fiir die vollstandige Mineralisierung
von Chloraromaten ist die Spaltung der C-ClI-Bindung(en). Nach gegenwartigem
Kenntnisstand Uber den Reaktionsmechanismus [8] erfolgt die Dechlorierung in
Gegenwart von Sauerstoff nach der Spaltung des aromatischen Ringes. Mit
steigendem Chlorierungsgrad steigt die Stabilitat des n-Elektronensystems gegen
oxidativen Abbau. Dagegen werden reduktive enzymatische Angriffe durch anaerobe
Mikroorganismen zunehmend beginstigt. Beim anaeroben Abbau von
Chloraromaten findet eine schrittweise reduktive Dechlorierung statt, die beim

Monochlorbenzen endet [9].

Folgerichtig sollte fiir ein kontaminiertes Wasser, das ein Gemisch aus hoher und
niedrig chlorierten Benzenen enthalt, eine zweistufige Behandlung mit anaerober
Dechiorierung und einer nachgeschalteten aeroben Stufe zum Abbau der niedrig

chlorierten Benzene das Verfahren der Wahl sein.

Die praktische Umsetzung dieses Verfahrensprinzips in Wirbelschichtreaktoren ist
sowohl mit Modellwéssern [6] als auch mit real kontaminiertem Grundwasser [7]

erfolgreich demonstriert worden.

Mit den vorliegenden Untersuchungen sollte gepruft werden, ob diese Strategie

auch auf die in situ-Sanierung des Bitterfelder Grundwassers lbertragbar ist.
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Erste Untersuchungen haben gezeigt, daR die Grundwasser bis 10° KBE pro
Milliliter und die Sedimente bis zu 10° KBE pro Gramm Trockengewicht mit
autochthonen Bakterien besiedelt sind [10]. Neben aeroben Bakterien dominieren
denitrifizierende, eisen- sowie manganreduzierende Bakterien bei den

okophysiologischen Gruppen.

Das Konzentrationsverhaitnis der Aromaten im quartdren Grundwasser des
Untersuchungsgebietes - viel Monochlorbenzen (MCB) neben wenig Dichlor-
benzenen (DCB) und Benzen - legt den SchluB nahe, daB im Aquifer ein anaerober
AbbauprozeR stattfindet, der auf der Stufe des MCB einen vorldufigen Abschiu
erreicht. Bei dieser Ausgangssituation solite folglich die Stimulation des aeroben

Abbaupotentials gute Erfolgsaussichten haben.

Versuchsdurchfiihrung

Die Untersuchungen zur aeroben Degradation der Schadstoffe im Bitterfelder
Grundwasser, vorzugsweise von Chlorbenzen, erfolgte durch Bestimmung des
biologischen Sauerstoffbedarfs BSB5 bei 20°C mit dem Gerat OxiTop Control der
Firma WTW. Dabei wird der Sauerstoffverbrauch einer Wasserprobe mit einem
Volumen von 365 oder 432 ml respirometrisch ermittelt und in Zeitabstdnden von
einer Stunde gespeichert. Auf diese Weise kann die Kinetik der sauerstoff-
verbrauchenden Prozesse verfolgt werden. In geeigneten Zeitabstédnden wurden die
Konzentrationen der organischen Kontaminanten durch Probenahme aus den BSB-
Flaschen ermittelt. Nach dem Abklingen der Sauerstoffverbrauchskurve wurde den
Proben erneut Chlorbenzen in definierter Menge zugefiigt und Sauerstoffverbrauch

sowie Konzentrationsanderungen verfolgt.

SchlieRlich wurde die Volistandigkeit des Abbaus von Chlorbenzen und 1,4-
Dichlorbenzen durch Ermittlung von Kohlenstoff- und Chlorbilanzen Uberprift.
Nzhere experimentelle Angaben dazu sind den entsprechenden Abschnitien zu

entnehmen.
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Zur Verifizierung der Laborergebnisse unter naturnahen Bedingungen stand die
Saule 5 des mobilen Reaktors auf dem SAFIRA-Versuchsgelande zur Verfugung.
Die Saule wurde mit erbohrten Sedimenten aus dem quartaren Bitterfelder
Grundwasserleiter gefillt und mit Grundwasser aus der MeBstelle Saf Bit 7/97
durchstromt.

Die Saule wurde in der ersten Phase bis Ende 1998 als Referenzversuch betrieben,
um eventuelle Veranderungen der Grundwasserqualitét bei der Passage von einem
Meter Sediment bei einer realitatsnahen FluRrate zu beobachten. Es wurde von der
Annahme ausgegangen, daR autochthone Bakterien mit dem Grundwasser in die
Saule transportiert werden und sich auf den Sedimenten ansiedeln, so dal in der
auf 14°C thermostatierten Sdule #hnliche Bedingungen wie im realen Aquifer
herrschen. Der Versuch diente damit gleichzeitig zur Absicherung der Ergebnisse

aus parallel laufenden Reaktoren.

Nach AbschluB des Referenzversuches wurden mit der gleichen S&ulenfullung
Versuche zum aeroben Abbau von Chloraromaten durchgefuhrt. Zur Herstellung von
aeroben Bedingungen wurde in den Grundwasserzustrom mit Hilfe eines zweiten
Dispensors Luft dosiert und das Wasser/Luft-Gemisch ohne weitere Vorbehandlung
dem Sauleneinlal zugefiuhrt.

Probenahmen zur Bestimmung der Zulauf- und Ablaufkonzentrationen des Grund-
wassers erfolgten in regelmaRigen Abstéanden wochentlich. Wahrend der aeroben
Fahrweise wurden zusatzlich Analysenproben aus den seitlichen Ventilen

entnommen, um das vertikale Konzentrationsprofil innerhalb der Saule zu erfassen.

Ergebnisse

BSB-Versuche mit Grundwasser aus unterschiedlichen Pegeln

Die Untersuchungen konzentrierten sich auf den Chloraromaten-Abbaus im
quartaren Grundwasserleiter. Dabei sollte die Frage beantwortet werden, ob ein
Zusammenhang zwischen dem Abbaupotential an der jeweiligen MeBstelle und

deren Vorbelastung besteht. Im Ergebnis dieser Versuchsreihe mit Grundwasser-
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proben aus zehn Mefstellen wurde festgestellt, da in allen mit Chloraromaten
belasteten MeRstellen mit Ausnahme der GWM 19/91 ein mikrobiologisches

Abbaupotential fiir Chlorbenzen vorhanden ist.

Im Randbereich der Schadstoff-Fahne mit MCB-Konzentrationen nahe oder
unterhalb der Nachweisgrenze (0,002 mg/l) ergab sich ein differenziertes Bild. In
den MeBRstellen Saf Bit 21/97 und 25/98 setzte nach Zugabe von MCB (30 mg/l)
keine relevante Sauerstoffzehrung ein, wahrend mit Wasserproben der ebenfalls
kaum belasteten MeRstellen Saf Bit 18/97 und 26/98 der zum Abbau einer MCB-
Konzentration von 30 mg/l erforderliche Sauerstoffverbrauch erreicht oder
ubertroffen wurde. Die Ergebnisse kénnen als Hinweis darauf verstanden werden,
daR ein Abbaupotential fiir Chloraromaten nicht a priori vorhanden ist, sondern sich
in der autochthonen Bakteriozbénose erst unter dem Anpassungsdruck einer
langeren Belastung entwickelt. Diese Anpassung konnte durch Austausch und
Neukombination von Genen unterschiedlicher Mikroorganismen erfolgen, wie das

aus neuen Ergebnissen genetischer Analysen abgeleitet wird [11,12].

Kohlenstoffbilanz des Chloraromaten-Abbaus

Das Verschwinden von Schadstoffen innerhalb eines Betrachtungsraumes ist eine
notwendige, aber keinesfalls hinreichende Bedingung fur ihren Abbau. Die
vollstandige Umwandlung zu mineralischen Endprodukten kann nur durch den

Nachweis dieser Reaktionsprodukte bewiesen werden.

Mit Hilfe von Isotopen-Tracermethoden ist es méglich, die Reaktionswege von
Einzelstoffen in einem Vielstoffgemisch aufzuklaren. Als Tracer zur Ermittlung der
Kohlenstoffbilanz beim aeroben Abbau von Chloraromaten diente “C-Chlorbenzen
(uniform  markiert). Die Durchfuhrung der Tracerversuche und der
Aktivitatsmessungen erfolgte in enger Zusammenarbeit mit der Universitat Leipzig,
Fakultat fur Biowissenschaften, Pharmazie und Psychologie - Interdisziplinare
Isotopenforschung. Die pro Versuch eingesetzte Aktivitat lag fast zwei GroBen-

ordnungen unter der zulassigen Freigrenze (fiir C-14: 500.000 Bq).
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Die Tracerversuche erfolgten mit Grundwasser aus der MeRstelle Saf Bit 7/97, das
vor Ort in sterilisierte Flaschen abgefiillt wurde. Damit wurden BSB5-Versuchsreihen
bei 20°C mit je 365 ml Wasser in zwei bis vier parallelen Ansatzen pro Pegel
durchgefiihrt. Es wurde der Sauerstoffverbrauch respirometrisch bestimmt und im 5-
Tage-Rhythmus Analysen-Proben, die '“C-Aktivitat im Wasser und in dem
absorbierten Kohlendioxid mittels Fliissigszintillationstechnik (LSC) gemessen. Am
Versuchsende erfolgte eine vollstandige Bilanzierung der "“C-Aktivitatsverteilung in

den Kompartimenten Wasser, Kohlendioxid und Biomasse.

Abbildung 1 zeigt die Sauerstoffverbrauchskinetik fur die original belastete Probe (a:
23 mg/l Chlorbenzen + 0,3 mg/l Dichlorbenzene) und nach neuer Zugabe von
Chlorbenzen (b: 30 mgfl). Es konnten 91% der eingesetzten '‘C-Aktivitat
wiedergefunden werden, davon 68% im CO;, 16% in der Ldésung und 7% im

Bioschlamm. Bei dem in Lésung befindlichen Anteil handelt es sich nicht um die

Ausgangssubstanz.
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Abb. 1:  Sauerstoffverbrauch der Originalprobe (a) und nach Zugabe von Chiorbenzen mit einer
Anfangskonzentration von 30 mg/l (b)

Ein weiterer Tracerversuch mit dem Grundwasser der MeRstelle Saf Bit 7/97 und
"“C-markiertem 1,4-DCB als Tracer filhrte zu vergleichbaren Ergebnissen. Es
wurden 66,4% der eingesetzten Aktivitat am CO,-Féanger NaOH gebunden und 6



94 J. DERMIETZEL et al.

bzw. 2% als Metabolite im Wasser bzw. in der Biomasse wiedergefunden. Wegen
der langeren Versuchszeit betrug die Wiederfindungsrate bei diesem Versuch nur
74%.

Aus Sicht der Kohlenstoffbilanz ist damit der experimentelle Nachweis fir eine
aerobe Degradation von Chlorbenzenen durch die im Grundwasser vorhandenen

autochthonen Mikroorganismen erbracht worden.

Chlorbilanz des Chlorbenzen-Abbaus

Wegen des hohen Chlorid-Gehaltes im Grundwasser des Pegels Saf Bit 7 ist der
analytische Nachweis der Chloridneubildung aus Chlorbenzen ungenau. Beim
vollstandigen Abbau von Chlorbenzen mit einer Konzentration von 30 mg/l liegt die
theoretische Konzentrationszunahme nur in der GréRenordnung von 2% des
natirlichen Chloridgehaltes (450 - 470 mg/l). Deshalb erfolgte eine Absenkung des
originaren Chloridgehaltes auf weniger als ein Funftel durch Verdinnung der
Proben. Abbildung 2 =zeigt die Ergebnisse der BSB-Messungen und der

Konzentrationserhéhung von Chlorid Giber drei MeRperioden.

a) BSB berechnet b) BSB berechnet
60 48,9 mg/l 60 48,9 mg/l
e —— —:

_ 40 y 7

2 30
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Abb. 2: BSB (obere Kurve) und Chloridbildung (untere Kurve) mit Grundwasser Saf Bit 7/97 nach
Zugabe von Chiorbenzen (25,5 mg/l)

a) nach Verdiinnung mit destilliertem Wasser

b) nach Verdinnung mit Nahrsalzlésung
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Bei vollstandigem Abbau des Chlorbenzens wére ein BSB von 48,9 mg/l und eine

Chlorid-Neubildung von 8,05 mg/l zu erwarten.

In beiden Fallen erreicht die Chloridbildung schon nach funf Tagen den
theoretischen Wert, wahrend der Sauerstoffverbrauch erst nach mehr als 15 Tagen
abgeschlossen ist. Das steht in Ubereinstimmung mit den einleitend zitierten
reaktionsmechanistischen Vorstellungen zur oxidativen Dehalogenierung von
Chloraromaten, nach denen die Dechlorierung in einem frihen Stadium des Abbaus,

als erster Schritt nach der Ringspaltung stattfindet.

Es ist bemerkenswert, dal der Chlorbenzenabbau selbst nach einer Verdinnung
der Originalprobe um den Faktor 5 (siehe Abb. 2a) nicht wesentlich langsamer
ablauft als nach Zugabe von Nahrsalzlosung (2b). Demnach ist die Degradation

nicht durch den Mangel an essentiellen Elementen limitiert.

Analoge Versuche mit 1,4-DCB (6 mg/l) fuhrten ebenfalls zu der erwarteten
Chioridfreisetzung, die allerdings erst nach zwei Versuchsperioden (14 Tage)
abgeschlossen war. Der Zusatz einer leicht metabolisierbaren Kohlenstoffquelle
verzogerte die Chlorabspaltung aus 1,4-DCB zusétzlich, weil offenbar das leicht

abbaubare Substrat bevorzugt verwertet wurde.

Kinetik des Chlorbenzenabbaus

Durch den Nachweis der Metabolite des im MCB gebundenen Kohlenstoffs und
Chlors ist der kausale Zusammenhang zwischen Sauerstoffzehrung (BSB) und
MCB-Abbau eindeutig nachgewiesen worden. Daher ist der Zeitverlauf der BSB-
Werte als Kinetik des MCB-Abbaus interpretierbar, wenn man von der begriindeten
Annahme ausgeht, daR im geschwindigkeitsbestimmenden Schritt der MCB-
Abbausequenz Sauerstoff verbraucht wird. Die Umrechnung erfolgt mit Hilfe des

stochiometrischen Faktors: die Mineralisierung von 1 mg MCB benétigt 2 mg O..

Aus dem zeitlichen Verlauf des Sauerstoffverbrauchs (Abb. 3) ist ableitbar, da MCB
in Konzentrationen zwischen 30 und 100 mg/l ohne Zusatz weiterer Hilfsstoffe bei
20°C nach einem Zeitgesetz 1. Ordnung mit einer Halbwertszeit (HWZ) von 4 bis 7
Tagen abgebaut wird.
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Abb. 3: Kinetik des aeroben Abbaus von MCB: EinfluR der Ausgangskonzentration

Fur einen ‘vollstandigen‘ Abbau auf <1% der Ausgangskonzentration waren nach
diesem Zeitgesetz sieben Halbwertszeiten, also 28 bis 49 Tage erforderlich.
Versuche zum Temperatureinflu@ haben gezeigt, dal die aktuelle Grundwasser-

temperatur von 14°C nur eine geringfiigige Erniedrigung der Abbaurate bewirkt.

Der Einflu8 des Chlorierungsgrades auf den aeroben Chloraromatenabbau

Der aerobe Abbau aromatischer Verbindungen erfordert die Ringspaltung durch
enzymkatalysierten elektrophilen Angriff des Sauerstoffs. Dieser Schritt wird durch
die elektronenziehende Wirkung elektronegativer Substituenten wie Chlor behindert.
Mit steigendem Chlorierungsgrad ergibt sich eine herabgesetzte Elektronendichte
am aromatischen Ring, die mit zunehmender Persistenz der Verbindung im aeroben
Milieu einhergeht. Neben der Anzahl der Chlorsubstituenten spielt auch ihre Position
eine Rolle. Je ndher die Nachbarschaft, desto stérker wird der stabilisierende Effekt

auf den aromatischen Ring.



2.2 Leistungspotential der autochthonen Bakteriozonose 97

Diese reaktionsmechanistischen Vorstellungen erkldren den experimentellen
Befund, daR es zwischen der Abbaubarkeit von MCB und 1,4-DCB nur geringfiigige
Unterschiede gibt. Die polarisierende Wirkung der beiden Chloratome in para-

Stellung wird ber den Ring verteilt und damit abgeschwécht.

Eine Ausweitung der Versuche auf 1,3-DCB, 1,2-DCB und 1,2,4-TCB zeigte
dagegen, daR die autochthonen Mikroorganismen des Grundwassers der MeBstelle
Saf Bit 7/97 diese Verbindungen nicht oder nur unvolisténdig verwerten konnen.
Geschwindigkeit und Vollstandigkeit der Abbaureaktionen nahmen in dieser
Reihenfolge ab. 1,2,4-Trichlorbenzen erwies sich innerhalb des Versuchszeitraumes

als praktisch persistent.

Versuchsergebnisse im mobilen Reaktor unter anaeroben Bedingungen

Etwa sechs Wochen nach Beginn des Versuches hatten sich in der Saule stationare
Verhaltnisse bezuglich der Schadstoffkonzentrationen eingestellt. Die Verringerung
der FluBrate um den Faktor 3 im letzten Quartal 1998 hatte keine erkennbaren
Auswirkungen. Die Zulaufkonzentrationen der Schadstoffe waren allerdings starken
zeitlichen Schwankungen unterworfen (Abb. 4), so daR die Erkennung signifikanter

Unterschiede zwischen den Zulauf- und Ablaufkonzentrationen erschwert war.

Die Trendlinien fiir die Quotienten der Ablauf-/Zulaufkonzentrationen von Benzen

und Chlorbenzen zeigen einen weitgehend konstanten Verlauf und liegen
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erwartungsgemaR nahe dem Wert 1 (bzw. 100%). Im Falle des 1,4-DCB stellte sich
dagegen uber einen Zeitraum von mehr als sechs Monaten zwischen Zulauf- und

Ablaufkonzentrationen ein anndhernd konstantes Verhaltnis von 0,75 ein (Abb. 5).
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Abb. 4: Zeitverlauf der Zulaufkonzentrationen fiir Benzen, Monochlorbenzen und Dichlorbenzene
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Die aus unserer Sicht wahrscheinlichste Erklarung fiir die Abnahme der 1,4-DCB-
Konzentration besteht darin, daR unter anaeroben Bedingungen im Aquifer eine
Dechlorierung von Dichlorbenzenen zu Monochlorbenzen stattfindet.

Aus der Literatur ist bekannt, daR halogenierte Aromaten als terminale
Elktronenakzeptoren dienen kénnen, wenn verwertbare organische Molekile als
Wachstumssubstrat zur Verfigung stehen [13, 14]. Mit fallendem Chlorierungsgrad
nimmt das Oxidationspotential polychiorierter Aromaten ab, so daB
Monochlorbenzen als Endprodukt dieser Reaktionssequenz angesehen wird.

Im Bitterfelder Aquifer ist jedoch auffilligerweise Benzen in geringen
Konzentrationen ein stindiger Begleiter des Chlorbenzens. Es ist daher nicht
auszuschlieRen, daR es durch partielle Dechlorierung von Monochlorbenzen stéandig
nachgebildet wird. Der hohe Chloridgehalt des Grundwassers, fur den es keine
geogene Erklarung gibt, ist ein weiteres Indiz fir mogliche Dechlorierungsreaktionen
halogenierter organischer Molekiile.

Ob die postulierten Reaktionen wirklich ablaufen, kann nur durch zuséatzliche

Experimente entschieden werden, fur die eine langere Séule erforderlich ware.

Versuchsergebnisse im mobilen Reaktor unter aeroben Bedingungen

Wie im experimentellen Teil beschrieben, wurde Mitte Februar 1999 mit der
Luftdosierung zur Herstellung aerober Bedingungen in der Saule begonnen. Um den
EinfluR sauerstoffverbrauchender Konkurrenzreaktionen gering'zu halten, wurde ein
Volumenverhéltnis Wasser/Luft=1:1, das entspricht etwa 200 ml gasférmiger
Sauerstoff pro Liter Wasser, eingestellt. Nach zwei Wochen war die MCB-
Konzentration im Saulenablauf auf = 0,1 mg/l und die aller tibrigen Schadstoffe unter
die Nachweisgrenze abgesunken. Dieser Betriebszustand wurde tber acht Wochen
beibehalten, ohne daR erkennbare Beeintrachtigungen des FlieBregimes durch
Verstopfung oder dhnliches auftraten. Das UberschuBgas wurde allerdings nicht
gleichmaRig, sondern schubweise mit dem Ablauf abgefiihrt. Nach Abstellen der
Luftversorgung stellten sich wieder die urspriinglichen Konzentrationsverhaltnisse

im Ablaufwasser ein.



100 J. DERMIETZEL et al.

In weiteren Versuchsldufen wurde bei einem konstanten Wasser/Luft-Verhaltnis
(221) die FlieBgeschwindigkeit variiet und neben den Zulauf- und
Ablaufkonzentrationen, soweit mdglich, das vertikale MCB-Konzentrationsprofil
innerhalb der Saule gemessen. Die Ergebnisse sind in Abb. 6 sowohl im linearen als

auch im halblogarithmischen Maf3stab dargestellt.
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Abb. 6: Kinetik des aeroben MCB-Abbaus bei variierter FlieBgeschwindigkeit

Es ist erkennbar, daR sich das vertikale MCB-Konzentrationsprofil relativ gut durch
eine Exponentialfunktion, bzw. im halblogarithmischen MaBstab durch eine Gerade
anpassen laBt, das heilt, die Konzentrationsabnahme folgt, wie auch im
Laborversuch, einem Zeitgesetz 1.0rdnung. Da Porenvolumen und Fliel3-
geschwindigkeit konstant sind, entspricht jeder Punkt der FlieBstrecke einer
definierten mittleren Verweilzeit. Daraus lassen sich Geschwindigkeitskonstante und
Halbwertszeit (HWZ) der Reaktion abschatzen. Diese Parameter blieben bei einer
Verdoppelung der FlieRgeschwindigkeit praktisch konstant und lieferten damit die

Bestatigung fur die Richtigkeit des gefundenen Zeitgesetzes.
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SchiluBfolgerungen

Die autochthone Biozénose des quartidren Grundwasserleiters im Bitterfelder
Untersuchungsgebiet enthalt Spezialisten, die in der Lage sind, die dominierenden

Schadstoffe Monochlorbenzen und 1,4-Dichlorbenzen aerob abzubauen.

Bei erneuter Zugabe von MCB (bis 100 mg/l) in das Grundwasser wird dieses als
einzige Kohlenstoff- und Energiequelle akzeptiert und nach einem Zeitgesetz 1.
Ordnung mit einer Halbwertszeit zwischen 4 und 7 Tagen quantitativ abgebaut. Der
Verbleib des Kohlenstoffs konnte durch Isotopentracerversuche nahezu volistandig
aufgeklart werden. Etwa zwei Drittel werden in Form von Kohlendioxid mineralisiert.
Das organisch gebundene Chlor wurde unter den gleichen Reaktionsbedingungen

im Rahmen der analytischen Fehlergrenze quantitativ als Chlorid wiedergefunden.

Der aerobe Abbau von 1,3- und 1,2- Dichlorbenzen ist bereits erschwert, wahrend

sich 1,2,4-Trichlorbenzen nahzu persistent verhalt.

Die Ergebnisse des Referenzversuches im mobilen Reaktor entsprachen
weitgehend den Erwartungen. Mit Ausnahme von 1,4-DCB wurden keine
signifikanten Anderungen zwischen Zulauf- und Ablaufkonzentrationen beobachtet.
Fur 14-DCB konnte im Ablauf eine signifikante Konzentrationsabnahme
nachgewiesen werden, die auf mikrobiologische Dechlorierungsreaktionen im

Aquifermaterial schlieBen lakt.

Wie im Laborversuch genugte allein das Zudosieren von Luft in das belastete
Grundwasser, um aerobe Abbaureaktionen zu stimulieren. Die Abnahme der MCB-
Konzentration iiber die beobachtete FlieRstrecke verlauft nach einem Zeitgesetz 1.
Ordnung mit einer Halbwertszeit von etwa 0,4 Tagen. Das bedeutet, daR bereits auf
einem Meter FlieBstrecke nach der Luftinjektion bei realer FlieBgeschwindigkeit
(0,2 m/d) ein praktisch vollstandiger Schadstoffabbau erreicht werden kann.
Gegeniiber den Laborversuchen wire das eine Steigerung der Abbaurate um eine
GréRenordnung. Ein direkter Vergleich zwischen den kinetischen Daten aus Labor-
und Saulenversuchen ist allerdings nicht zulassig, da im ersten Fall der

Sauerstoffverbrauch und im zweiten Fall die MCB-Konzentrationsabnahme
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gemessen wurden. Eine hohere Abbaurate in der Sé&ule ware aber durchaus
plausibel, weil zwischen den auf den Sedimenten angesiedelten Bakterien und den
im Porenwasser geldsten Schadstoffen ein intensiverer Stoffaustausch méglich ist

als im freien Wasser.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dal Labor- und S&ulenversuche im
mobilen Reaktor zu konsistenten Ergebnissen fithrten. Diese lassen den Schiuf zu,
daR das aerobe Abbaupotential unter den realen Bedingungen im Aquifer praktisch
nur durch den Mangel an Sauerstoff limitiert ist. Die Ergebnisse sind daher
ermutigend fir eine aerobe in sifu-Sanierungsstrategie auf der Stufe des

Chlorbenzens und (mit Einschrankungen) der Dichlorbenzene.
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Einleitung

Die biologische Verfugbarkeit von Schadstoffen wird durch physikalisch-chemische

Wechselwirkungen mit Boden- oder Sedimentbestandteilen im Aquifer bestimmt.

Grundsiatzliche Erkenntnisse iber die Mechanismen, die beim Abbau sorbierter
Schadstoffe entscheidend sind, filhren einerseits zu einem detaillierteren
Verstindnis der gegenseitigen Beeinflussung physikochemischer und mikro-
biologischer Prozesse, andererseits sind sie bei der Sanierung hochbelasteter

Béden und Aquifere von Nutzen.

Diese Wechselbeziehungen und damit auch Faktoren, die die Bioverfiigbarkeit be-
einflussen werden anhand von Modellsystemen in Kooperation zwischen Mikrobiolo-

gen und Physikochemikern des FZJ untersucht.

Als abiotische Modellsubstanzen dienten Tonminerale, deren Oberflache durch or-
ganische Molekille (Kation-Tenside) hydrophobiert wurde. Die Experimente wurden
zunachst mit 2,4-Dichlorphenol als Modellschadstoff und Ralstonia eutropha durch-
gefuhrt.

Physikochemische Untersuchungen

Die Hydrophobierung der Tonmineraloberflichen wurde durch den vollstandigen
Austausch der mobilen Na-lonen in Na-Montmorillonit (MM) durch Kation-Tenside
erreicht. Es wurden drei quartare Alkylammoniumverbindungen eingesetzt, die sich

in Tensidkettenlange bzw.-zahl unterscheiden:

Dodecyl-trimethylammonium(bromid) (C2)
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Octadecyl-trimethylammonium(bromid) (C1s),
Didodecyl-dimethylammonium(bromid) (2C+2),

Bestimmt wurde die adsorbierte Menge Dichlorphenol und die Verénderung der
Zwischenschichtabstande durch Dichlorphenol-Aufnahme. Die  Kinetik der
Sorptionsprozesse wird derzeit untersucht, des weiteren werden erste Studien zur

Adsorption an Kohle durchgefihrt.

Im Vergleich zum nicht modifizierten Tonmineral erhéhte sich die Adsorptionskapa-
zitét durch die Tensidbelegung drastisch. Bei sehr geringen Lésungskonzentratio-
nen wurde eine lineare Abhangigkeit (bei Ci»-MM) zwischen adsorbierter DCP-

Menge und Gleichgewichtskonzentration gemessen.

Fur einen Vergleich der Adsorptionseigenschaften der verschieden modifizierten
Schichtsilikate miissen zwei Bereiche unterschieden werden: geringe Losungskon-
zentrationen (bis 1,5 g/l bzw. ca. 30% d. max. Léslichkeit von DCP) und hohe L6-

sungskonzentrationen (¢ > 1,5 g/l)

n‘[mmol/g]

ads. Menge DCP

c E,lh';l_m_["/c.]
DCP in Lésung

Abb.1: Adsorption von DCP an verschieden modifizierten Schichtsilikaten



106 B. WITTHUHN et al.

Bei geringen Konzentrationen nahm die Adsorptionskapazitat mit steigender Hydro-
phobizitat der Oberflaiche zu. (Zunahme der adsorbierten Menge DCP:
C1,<C1s<2C+2). Hohere Konzentrationen fithrten dagegen zu einer Zunahme der ad-

sorbierten Menge DCP gemaf: 2Cq, < C12<Crs.

Die Desorption wurde durch Verdinnung einer vorgelegten DCP/Tonmineral-
suspension bestimmt. Auch nach vier Wochen Adsorptionszeit verlauft die

Desorption vollstandig reversibel.

Die Betrachtung der Veranderung des Schichtabstandes bezogen auf die adsor-
bierte Menge DCP zeigte eine Aufweitung der Zwischenschichten durch die DCP-
Aufnahme, d.h. Dichlorphenol interkaliert. Wahrend die Zwischenschichtaufweitung
der Monoalkyltensid-modifizierten Tonminerale kontinuierlich mit zunehmender
Adsorption fortschritt, erreichte der Schichtabstand des Dialkyltensid-modifizierten

Tonminerals bereits vor der “DCP-Sattigung” einen Maximalwert.

Untersuchungen zur Kinetik der Sorptionsprozesse ergaben unter den gewahiten
Bedingungen eine Zeitdauer von etwa 3 Minuten firr die Adsorption und 4-5 Minuten

fur die Desorption.

Verdiinnung der Suspension '

Absorption A

y y T L L N T T " v
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24
Zeit t [min]

Abb. 2: Desorptionskinetik - Einstellung des neuen Sorptionsgleichgewichtes nach Verdlinnung
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Die ersten Messungen an aktivierter Holzkohle zeigten eine deutlich erhhte Auf-
nahmekapazitat des Adsorbens im Vergleich zu den modifizierten Schichtsilikaten.
Die Adsoptionsdauer lag bei etwa 60 Minuten. Der Prozess verlief also um eine

GréRenordnung langsamer als an modifiziertem Montmorillonit.

Mikrobiologische Untersuchungen

Im fiar die mikrobiologischen Untersuchungen sinnvollen Konzentrationsbereich des
2,4-DCP weist einzig C., modifizierter MM ein lineares Adsorptionsverhalten von

DCP auf, daher wurde C1-MM fiir die folgenden Untersuchungen eingesetzt.

Zur direkten Analyse des Systems Tonmineral-Bakterien war zunéchst die Ent-
wicklung eines neuen Farbeprotokolls zur fluoreszenzmikroskopischen Gesamtzel-
lerfassung in Gegenwart von Tonmineralen notwendig. Die Fluoreszenzmikroskopie
wurde aufgrund der morphologischen sowie densiometrischen Ahnlichkeit von
Bakterien und Tonmineralen im Phasenkontrast ausgewahit. Klassische Protokolle
wie z.B. der Total Dapi/Acridinorange Count waren hierfiir jedoch nicht geeignet. Die
Bestimmung der Lebendzellzahl mittels KBE als mogliche Alternative war sowohl
aufgrund der Aggregierung der Bakterien als auch der Aggregatbildung von Bakte-
rien und Tonmineralen, insbesondere in der Wachstumsphase, zu ungenau. Mit
Hilfe des Fluoreszenzfarbstoffes Sytox Green und dem daraus entwickelten Total
Sytox Count (TSC) ist nun eine sehr gute Differenzierung zwischen Bakterien und
Tonmineralen méglich, sogar wenn Bakterien mit Tonmineralen assoziiert sind. Die
Wiederfindungsrate betragt auch bei stoffwechselphysiologisch inaktiven Zellen
80-90 %.

Zur Bestimmung der spezifischen Aktivitit von Bakterien in Gegenwart von

Tonmineralen werden zur Zeit 16s rRNA Sonden untersucht.

Mittels des TSC wurde der EinfluR des C1,-MM auf die Bakterien untersucht, da frei
in Losung befindliches Kation-Tensid toxisch wirkt. Es wurde kein negativer Einflul
des C.,-MM bei statischen sowie wachsenden Bakterienkulturen festgestellt. Zur Zeit
laufen Langzeituntersuchungen bezuglich der Stabilitat von Cs-MM in Gegenwart

von Bakterien.
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Ralstonia eutropha wurde beziiglich Wachstumsraten und Ertrédgen beim Wachstum
mit 2,4-Dichlorphenol (DCP) charakterisiert. R. eutropha wuchs mit DCP als
alleiniger Kohlenstoffquelie ohne Zusatz von Vitaminen bis zu einer Konzentration
von 70 mg/l DCP bei gleichbleibendem Biovolumenertrag (bezogen auf den Kohlen-
stoffgehalt). Oberhalb 70 mg/l DCP wurde das Bakterium jedoch gehemmt.
Verglichen mit den Werten fiir ein nicht toxisches Substrat wie Citrat erreichte R.
eutropha nur die Halfte des maximal méglichen Ertrages. Der Ertrag, gemessen als

KBE, zeigte das gleiche Ergebnis.

Um den toxischen EinfluR der alleinigen Kohlenstoffquelle DCP auf das Wachstum
zu untersuchen wurden fluoreszenzmikroskopische Methoden zur Uberprifung der
Membranintegritat angewendet. Fir den Anteil an “toten” Zellen ergab sich aller-

dings kein Unterschied beim Wachstum mit DCP und Citrat.

DCP-Abbau und Wachstum verliefen nicht parallel, sondern das Wachstum begann,
nachdem das DCP UV-Vis-spektroskopisch nicht mehr nachweisbar war. Erste Un-
tersuchungen des Metabolitenspektrums ergaben einen mehr als 90 % igen Abbau

des organischen Kohlenstoffs.

Nachdem die einzelnen Komponenten des Modellsystems charakterisiert worden
sind, wird in ndchster Zukunft in Zusammenarbeit der beteiligten Institute das voli-
standige Modellsystem bearbeitet. Wichtig dabei wird auch sein, ob die Bindung von
méglichen Metaboliten am Tonmineral gezielt gesteuert oder zumindest bilanziert

werden kann.

Die Relevanz des bisher untersuchten Systems soll im folgenden Jahr tberpriift wer-
den: dazu sollen Chlorbenzol als Schadstoff und ein autochthoner Bakterienstamm
in die Untersuchungen mit einbezogen werden. Letzterer wird vom UFZ Leipzig zur

Verfiigung gestellt.
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3 Teilprojekt 3

EINSATZ MEHRSKALIGER EXPERIMENTELLER SYSTEME ZUR LEISTUNGS-
STEIGERUNG UND MODELLIERUNG BIOTECHNOLOGISCHER IN SITU-
SANIERUNGSVERFAHREN

M.G. HOFLE

GBF- Gesellschaft fiir Biotechnologische Forschung mbH, Abt. Umweltmikrobiologie,
Mascheroder Weg 1, 38124 Braunschweig

Zusammenfassung des Projektstandes

Im ersten Projektjahr konzentrierten sich die Arbeiten auf den Aufbau der Kooperati-
onsinfrastruktur, die Anpassung der analytischen Methoden auf Aquifer-material, die
Durchfithrung gemeinsamer Messkampagnen am Bitterfelder Grundwasserleiter,
und die Durchfiihrung von Experimenten mit Grundwassermikrokosmen. Basierend
auf zwei Messkampagnen im Oktober 1998 und im April 1999 am Standort Bitterfeld,
die unter Beteiligung aller im Teilprojekt 3 teilnehmenden HGF-Zentren durchgefiihrt
wurden, waren die Arbeiten im ersten Projektjahr auf folgende Themen fokusiert:
1.) die Erfassung der hydrologischen Rahmenbedingungen im Aquifer in bezug auf
die Mikroorganismen, 2.) die Aufkldrung der dreidimensionalen Mikrostruktur der
bakteriellen Grundwasserbiozénosen, und 3.) den Leistungsvergleich des mikro-
biellen Abbaus der Chloraromaten bei unterschiedlichen Bedingungen in Mikrokos-

men.

Die Bestimmung der hydrologischen Rahmenbedingungen (Beitrag Kotz et al.)
zeigten, dass ein Transport von Bakterien durch den Bitterfelder Aquifer in den
oberen 20m gut mdglich ist, da hier die mittlere PorengréRe zwischen 70um und
500um betragt. Aus den 40 durchgefiihrten Messungen der KorngréRenverteilung
aus 3 Bohrungen konnte geschlossen werden, dass Versuche zum Wanderungsver-
halten von Bakterien im Grundwasserleiter in Fein-, Mittel-, und Grobsanden, sowie
in Feinkies durchgefiihrt werden sollten. Die Untersuchung der raumlichen Struktur

der bakteriellen Lebensgemeinschaften im Aquifer bzw. im Grundwasser (Beitrage
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Mogge et al., Neu und Liinsdorf et al.) zeigte, dass es sich bei den im Grundwasser
selbst lebenden Bakterien um sehr kleine, runde Zellen (maximaler Durchmesser
0.5um) mit sehr geringer physiologischer Aktivitat handelt. Hierbei wurde die niedri-
ge physiologische Aktivitat aus dem geringen Anteil (<1 bis 13% der Gesamt-
zellzahl) mit der universellen 16S rRNA-Sonde hybridisierbaren Zellen geschlossen.
Der an festes Aquifermaterial gebundene Teil der Grundwassermikroflora zeigte
dagegen einen wesentlich héheren Anteil (27-38%) hybridisierbarer Zellen, die oft in
kleinen Zellhaufen bestehend aus stabchenférmigen Zellen zu finden waren. Insge-
samt kann fiir die Mikrostruktur der Grundwasserbakterien festgestellt werden, dass
der Bitterfelder Grundwasserleiter zwei unterschiedliche Habitate fiir Bakterien
aufweist: das Grundwasser selbst und die Sand- bzw. Kiesmatrix. In diesen beiden

Habitaten halt sich eine physiologisch stark unterschiedlich aktive Mikroflora auf.

Die experimentellen Arbeiten konzentrierten sich planungsgemal auf die kleinste
Skala, d. h. Mikrokosmen mit einem Volumen bis zu 1 Liter. Hiermit wurden exempla-
risch die reduktive Dehalogenierung von Chloraromaten im Boden (Beitrag Scheu-
nert) und der Einfluss von Spezialkulturen auf den Chloraromatenabbau in Grund-
wassermikrokosmen (Beitrag Rosenbrock et al.) untersucht. In den Grundwasser-
mikrokosmen wurden drei Spezialstamme hinsichtlich ihrer Abbaukapazitét in situ,
d.h. in Konkurrenz mit der autochthonen Mikroflora unter umweltnahen Bedingun-
gen, untersucht (Bioaugmentationsversuche). Verglichen wurde der Abbau in diesen
Bioaugmentationsversuchen mit dem Abbaupotential der autochthonen Mikrofiora,
die durch Zugabe der Elektronenakzeptoren Sauerstoff bzw. Nitrat, sowie durch
Zugabe von Stickstoff und Phosphat, stimuliert wurden (Biostimulationsversuche).
Diese Untersuchungen konnten belegen, dass sich der Einsatz von zwei der drei
Spezialstammen unter den gewahiten, realitdtsnahen Bedingungen, d. h. bei Anwe-
senheit der Grundwassermikroflora, leistungssteigernd auf den Chlorbenzol-Abbau
auswirkte. ErwartungsgemaR wirkte sich der Zusatz des Elekironenakzeptors
Sauerstoff leistungssteigernd aus. Allerdings, und dies war bislang nicht bekannt,
wirkte sich auch die Zugabe von Nitrat leistungssteigernd aus, wenn auch mit einer

Verzégerung von 2 bis 3 Tagen im Vergleich zur Zugabe von Sauerstoff. Vergleicht
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man den Effekt von Biostimulation und Bicaugmentation, so zeigte sich, dass durch
die Zugabe von Spezialkulturen der Chloraromatenabbau nochmals um den Faktor
zwei beschleunigt werden kann, im Vergleich zur Zugabe von Elektronenakzeptoren
alleine. Insgesamt gesehen sollen alle experimentellen Daten zum Chlororganika-
abbau im Bitterfelder Grundwasserleiter in ein prozessorientiertes Modell eingehen
zu dem die ersten konzeptionellen Vorarbeiten vorliegen (Beitrag Ma et al.).

Zusammenfassend lasst sich fir Teilprojekt 3 sagen, dass alle beteiligten Zentren
und Arbeitsgruppen die wesentlichen Ziele fur das erste Projektjahr erreicht haben.
Damit ist eine solide Grundlage fur die Fortsetzung des Projektes im zweiten Jahr
gegeben. Die Arbeiten im zweiten Jahr werden sich auf Experimente mit Aquifer-
mikrokosmen und den in situ Reaktoren der SAFIRA-Anlage konzentrieren, so dass
hier schon der Versuch gemacht werden kann iber mehrere Skalen die Abbaupro-

zesse im Bitterfelder Grundwasserleiter zu verstehen.
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3.1 Bestimmung von bodenphysikalischen, hydraulischen,
chemischen und mikrobiologischen Grundparametern der
Sedimente der Bohrung SAF BIT 32

D. KLoTz, E. HoaQuE, K.-P. SEILER

GSF-Forschungszentrum far Umwelt und Gesundheit, Institut fir Hydrologie, Ingoldstadter
Landstr. 1, 85764 Neuherberg

Einleitung

Aufgabe des GSF-Instituts fur Hydrologie im HGF-Strategiefondsprojekt
,Systemintegriete Umweltbiotechnologie zur Sanierung von organisch und
anorganisch belasteten Grund- und Oberflachenwassern® ist die Untersuchung des
Migrationsverhaltens von speziellen, Chioraromaten abbauenden Bakterien in
Systemen Sediment/Wasser aus Bitterfeld. Zur Auswahl der einzusetzenden
Sedimente und zur spateren Modellierung der Ergebnisse ist die Kenntnis von
bodenphysikalischen,  hydraulischen, chemischen und  mikrobiologischen
Grundparametern der Lockersedimente aus dem Untergrund von Bitterfeld

notwendig.

Material und Methoden

Fur diese Untersuchungen lagen Sedimentproben (1 m lange Schlauchkerne) der
Bohrung SAF BIT 32 aus einer Teufe von 6,0 bis 19,5m vor. In diesen
Schlauchkernen (PVC-Rohre) waren die Sedimente weitgehend ungestort in der
Kérnung, im chemischen und im mikrobiologischen Milieu, nicht aber in der
Lagerung. Direkt nach Beendigung der Bohrung (15.10.1998) wurden die
Schlauchkerne in PVC-Folie unter Stickstoffatmosphéare eingeschweift. und nach
Minchen transportiert. An den Schlauchkernenden wurde Sedimentmaterial zur
Bestimmung von folgenden Grundparametern der Sedimente entnommen:
o bodenphysikalische Parameter (KorngréRen, Lagerungs- und
Mikrostrukturparameter).

e hydraulische Parameter (Durchlassigkeit, effektive Porositat und
Dispersivitat)
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e chemische Parameter (organischer Kohlenstoff- und Karbonatgehalt) und

o mikrobiologische Anfangsparameter (Keim- und Gesamt-Zellzahlen).

Ergebnisse
Parameter zur Beschreibung des Korngeriistes

Der Aufbau des Feststoffgeriistes von Lockersedimenten wird durch die GroRe, die
Form, das Gefiige und die Lagerung der Teilchen charakterisiert, die das Gerust
bilden.

Die KorngroRenverteilungen der Sedimente der Bohrung SAF BIT 32 sind sehr
unterschiedlich (Tab. 1):

e Es sind Schiuffe, Sande und Kiese im starken Wechsel.

e Die bindigen Materialien (Schiuffe, Nr. 4, 5, 10) sind sehr ungleichformig
(Ungleichformigkeitsgrad U > 20), die nichtbindigen Materialien (Sande,
Kiese) sind teils sehr gleichformig (U < 3: Nr. 1, 8, 12, 16), teils sehr
ungleichférmig (U > 10: Nr. 13, 14).

o Die Koérner der Sande und Kiese kénnen als kugelig abgerundet, die
Partikel der Schiuffe als plattig eingeordnet werden.

Die einzelnen Teilchen eines Sediments kénnen unterschiedliche Anordnungen,
sog. Gefiige aufweisen. Nichtbindige Materialien (Sande, Kiese) besitzen
Einzelkorngefuge; bindige Materialien (Tone, Schiuffe) weisen Aggregatgefuge auf.
Das Gefiige hat EinfluR auf die natrliche Lagerung von Sedimenten, auf die

Strémungsart und die hydraulischen Eigenschaften.

Die Lagerungsparameter der nichtbindigen Sedimente konnten nur bei

versuchstechnisch dichtem Einbau in kleinskalige Séulen bestimmt werden (Tab. 1):

o ErfahrungsgemaR sind die totalen Porositaten der natirlich gelagerten
Sande maximal 5 % gréRer als die totalen Porositaten bei
versuchstechnisch dichter Lagerung dieser Sande.

e Die totalen Porositiaten der Sande und Kiese nehmen mit dem
Ungleichférmigkeitsgrad ab.

¢ Die totalen Porositaten der gleichformigen Sande und Kiese
(Ungleichférmigkeitsgrad U <3) liegen i.a. im Bereich >0,30, die der
ungleichférmigen Sande und Kiese (U >3) i.a. im Bereich 0,20 bis 0,25.
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Kérmung, Kornform und Lagerung bestimmen die Mikrostrukturparameter

(spezifische Oberflache und PorengréRenverteilung) eines Sediments.

Die Bestimmung der spezifischen Oberflachen, die das Ausmal der Sorptions-
reaktionen zwischen flissiger und fester Phase bestimmt, erfolgt durch die BET-
Methode, die Untersuchungen sind z.Z. noch nicht abgeschlossen. Die bisherigen

Ergebnisse liegen im Bereich > 1 m*/g.

Die PorengréRenverteilungen, die maBgebend sind fur das Zustandekommen eines
wassergetragenen Partikeltransports, wurden nur an Sanden und Kiesen bei
versuchtstechnisch dichter Lagerung in kleinskaligen Saulen nach der
Tensiometermethode bestimmt:
¢ Die PorengréRenverteilungen sind stark abhangig von der Kérnung und
vom Ungleichférmigkeitsgrad.

¢ Die bestimmten Porengréen liegen im Bereich > 1 um. Damit ist ein
Transport von Bakterien (GréRe ca. 1 pm) moglich.

e Die durch statistische Auswertung der Verteilungen erhaltenen mittleren
PorengréBen liegen im Bereich 70 um bis 500 um (Tab. 1).

Hydraulische Parameter

Die hydraulischen Parameter von Sediment-Wasser-Systemen werden beschrieben
durch den Durchlassigkeitsbeiwert als MaR fur den Widerstamd, den das
Feststoffgeriist dem strémenden Wasser entgegensetzt, die effektive Porositat als
MaR fir das Wasservolumen in den Poren, das am FlieBvorgang teilnimmt und die
hydrodynamische Dispersion als MaR fir die mechanische Vermischung von

Wasserinhaltsstoffen beim FlieRvorgang.

Die hydraulischen Parameter wurden nur an den 11 nichtbindigen Sedimenten, die
versuchstechnisch dicht in Sdulen von 50 mm Durchmesser und 500 mm Lénge
eingebaut wurden, bestimmt. Nach 14tagigem Vorlauf zur Stabiliseriung des
Korngeristes wurden drei Versuche im natirlichen Geschwindigkeitsbereich
(Filtergeschwindigkeitsbereich ca. 0,05 m/d bis ca. 1,0 m/d) durchgefhrt (Tab. 1):
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 Die Durchlassigkeiten der Sande und Kiese sind stark abhéngig von der
Kérnung und dem Ungleichférmigkeitsgrad, sie liegen im Bereich
2 x 10-4 cm/s bis 5 x 10-2 cm/s.

o Die effektiven Porositaten sind kleiner als die totalen Porositaten, die
Unterschiede wachsen mit zunehmendem Ungleichformigkeitsgrad U: fur
gleichformige Sande und Kiese (U <3) liegt die effektive Porositat etwa bei
0,3, fur stark ungleichférmige Materialien (U >10) etwa bei 0,2.

e Die longitudinalen Dispersivititen wurden an homogenen, in kleinskaligen
Saulen eingebauten Sedimenten bestimmt und weisen deshalb nicht die
natiirliche Textur (Inhomogenitaten, Schichtungen) auf. Sie sind stark
abhangig von der Kérnung und dem Ungleichférmigkeitsgrad U: fur
gleichformige Materialein (U <3) liegt die longitudinale Disperivitat bei
< 1 cm, fiir ungleichférmige grobkérnige Materialien im Dezimeterbereich.

Chemische Parameter

Die Gehalte an organischem Kohlenstoff und an Karbonat (,Pufferkapazitat’) eines
Sediments sind maBgebend fir die Sorptionskapazitat des Sediments gegenuber

organischen und anorganischen Schadstoffen (Tab. 2):

e Bemerkenswert sind die hohen Cq-Werte in den feinkérnigen Sedimenten
(Schiuffe Nr. 4, 5, 10 und Feinsande Nr. 3, 7, 8), die um GréBenordnungen
Uber den vergleichbaren Materialien anderer Standorte liegen.

e Die Karbonatgehalte liegen unter 10 %, d.h. die Pufferkapazitat der
Sedimente sind gering.

Mikrobiologische Parameter

Der Abbau von Organika im Untergrund wird von der Gesamtzahl und der Diversitat
der mikrobiologischen Stamme gepragt. Bei Migrationsversuchen von speziellen
Bakterien treten die natirlich im Sediment-System vorhandenen Bakterien in

Konkurrenz zu den applizierten.

Aus den 16 Sedimenten wurden unter anaeroben Bedingungen die Bakterien
isoliert, die Keimzahlen nach Platteninkubation und die Gesamtanzahl sowie
Morphologie der Bakterien nach modifizierter Leifson-Farbung bestimmt (Tab. 2):

» Entgegen den Vorschriften werden die Keimzahlen nach 8 Tagen (nicht
nach 2 Tagen) bestimmt.
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Weniger als 1 % der bestimmten Anaerobier keimen.

|.a. korrelieren die tiber die Tiefe bestimmten Keimzahlen nicht mit der
Gesamtanzahl der Bakterien.

Maxima von Bakterien sind nicht einer bestimmten Kérnungsklasse
zuzuordnen.

Polarmonotrische Bakterien (mit 1 oder 2 Geif3eln) machen den grof3ten
Anteil der begeiRelten Bakterien aus. Die Gesamtzahl der begeilelten
Bakterien korreliert nicht mit der Bakteriengesamtzahl.
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Ausblick

Neben Sedimenten der Bohrung SAF BIT 32 standen Schlauchkerne der Bohrungen
SAF BIT 29 und 30 zur Verfigung. Auch die KorngroRenverteilungen der Sedimente
der Bohrungen SAFBIT29 und 30 sind sehr unterschiedlich. Horizontal

durchgehende, stirker méachtige Schichten sind nicht zu erkennen.

Aus den vorliegenden KorngroRenverteilungen der drei Bohrungen SAF BIT 29, 30
und 32 mit ca. 40 laufenden Metern folgt die in Abbildung 1 dargestellte
Haufigkeitsverteilung der Koérnungsklassen der Bitterfelder Sedimente. Fur

nichtbindige Materialien erhalt man folgende Haufigkeits-Reihenfolge:
Grobsande > Mittelsande > Feinkiese > Feinsande > Mittelkiese > Grobkiese.

Daraus folgt, daR die im zweiten Jahr geplanten Bakterien-Migrationsversuche in

Fein-, Mittel- und Grobsanden sowie in Feinkiesen durchgefiihrt werden soliten.

Haufigkeit [%]
50

40 -

30

20 4

104

a" .

Su s mS oS G mG oG

Abb. 1: Haufigkeit der im Untergrund von Bitterfeld (Bohrungen SAF BIT 32 29, 30, 32)
auftretenden Kérnungsklassen (Su = Schiuff bis gG = Grobkies).
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3.2 Charakterisierung der bakteriellen Gemeinschaft in
chlororganika-belastetem Grundwasser und Aquifer in
Bitterfeld durch in situ-Hybridisierung mit phylogenetischen
Sonden und konfokaler Laser Scanning Mikroskopie

B. MOGGE, A. HARTMANN, J.C. MUNCH

GSF-Forschungszentrum fur Umwelt und Gesundheit, Institut fir Bodendkologie, Ingolstadter
Landstr.1, 85764 Neuherberg

Einleitung

Ziel der vorliegenden Untersuchung war die phylogenetische Charakterisierung der
Bakterienpopulation von Aquifer- und Grundwasserproben unterschiedlicher Teufe
bzw. Belastung mit Hilfe von Fluoreszenz in situ-Hybridisierung (FISH) und
konfokaler Laser Scanning Mikroskopie (CLSM). In Anlehnung an die Ziele des TP
3, die u.a. ein funktional-organismisches Verstédndnis umweltmikrobiologischer
Prozesse als essentielle Grundlage fiir den Schadstoffabbau beinhalten, sollte
zunichst die Aktivitat von Bakterien in situ und in den verschiedenen Habitaten und
Teufen abgeschatzt werden. Das Arbeitsprogramm des ersten Férderungsjahres sah

daher folgende Schwerpunkte vor:

1. Verhalten einzelner Bakterientaxa und deren Interaktionen mit der Boden- und
Wassermatrix. Diese Arbeiten wurden mit Hilfe eines konfokalen Laser Scanning

Mikroskops in situ an Mikrohabitaten des Aquifermaterials durchgefiihrt.

2. Quantitatve Analyse der mikrobiellen Population von Grundwasser und
Aquifermaterial unterschiedlicher Teufe und Trophie (FISH). Diese Methode
erlaubt durch die Hybridisierung der Sonden an ribosomale RNA eine

Abschéatzung aktiver Populationen (Poulsen et al., 1993).

Material und Methoden

Es wurden am 07.10.98 sowohl Aquifer- als auch Grundwasserproben und am
20.04.99 erneut Grundwasserproben aus verschiedenen Teufen entnommen und

untersucht.
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1. Bakterien in Grundwasserproben (7/97: 20,4-21,4 m; 10/97: 7,2-8,2 m; 27/98:
19,7-21,7 m) wurden mit 3% Formaldehyd ber Nacht bei 4 °C fixiert, auf 0,2 um

Polycarbonatfilter ankonzentriert, in einer Ethanolreihe entwassert.

2. Aquifermaterial (10-11 m; 19-20m; 20.5-21 m) wurde direkt am konfokalen Laser
Scanning Mikroskop untersucht (Fixierung in 3% PFA tber Nacht bei 4 °C; 1xin
PBS gewaschen und Aufnahme in PBS/Ethanol; Lagerung: -20°C).
Aquifermaterial wurde auch dazu verwendet die Bakterien mit Na-Cholat und
lonenaustauschern zu extrahieren und phylogenetisch zu charakterisieren (5-
maliges Extrahieren durch Schittein mit 0.1% Na-Cholat+PEG+Chelex;
Zentrifugation bei 10000g, 20 min; Waschen in PBS, erneute Zentrifugation und
Aufnahme in PBS/EtOH; Filtration durch 5um-Spritzenaufsatz, Ankonzentrieren
auf 0,2 um PC-Filter, Entwasserung).

Die auf Aquifer bzw. Polycarbonatfitern vorliegenden Bakterien wurden
anschlieRend mit Oligonukleotidsonden hybridisiert (Amann et al., 1990) und
qualitativ (CLSM) bzw. quantitativ auf Filtern (Epifluoreszenzmikroskop) untersucht.
Folgende Sonden wurden eingesetzt: a. domanspezifisch Arch915, EUB338
(Archaea, Eubakteria). b. gruppenspezifisch ALF1b, BET42a, GAM42a, SRB385
(Vertreter der a-, B-, y- und 3-Proteobakteria), CF319a, Pla5a, IROG2 (Vertreter des
Cytophaga-Flavobacterium-Clusters, der Planctomyceten bzw. des Holophaga-
Acidobacterium Phylums).

Ergebnisse

Grundwasser

In der unbelasteten Probe (10/97: 7,2-8,2 m) waren zu beiden Probenahmeterminen
mehr als 95% aller Zellen coccoid (max. 500 nm; Eub338: 0%). In den
schadstoffbelasteten Proben (SafBit 7/97 und 27/98, entnommen im Oktober 1998)
waren hingegen bis zu 13% aller Zellen mit der Eub338 hybridisierbar (Tab. 1).
Hybridisierungen mit gruppenspezifischen Oligonukleotidsonden zeigten die
Dominanz der Proteobakterien an, wobei nur geringfigige Unterschiede zwischen

beiden Proben auftraten. Archaea wurden mit einem Anteil von 1,7% nur in der
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Probe 7/97 nachgewiesen. Die Gesamtzellzahlen lagen fir beide belasteten

Grundwasser bei 2,5 10° mi™.

Tab. 1: Prozentuale Anteile spezifischer bakterieller Populationen an der Gesamtzelizahl [ml -1].
Grundwasserbakterien wurden mit gruppenspezifischen Sonden hybridisiert
(X + Standardabweichung, n=10; Probenahme vom: 07.10.98).

Sonden’ GrundwassermeRstelle

10197 27/98 7197
DAPI (x10°ml™) 1,9 (+0,6) 2,6 (£3,4) 2,5 (+0,4)
DAPI 100 100 100
Eub338 <1 12,3 (£3,7) 13,3 (£3,5)
Arch918 0 0 1,7 (£1,0)
Alf1b n.b. 1,1 (x1,9) 1,1 (z1,1)
Betd2a n.b. 1,4 (£1,6) 2,7 (£2,0)
Gam42a n.b. <0 1,1 (x0,4)
SRB385 n.b. 1,1 (£1,4) 1,1 (£1,0)
% zugeordnet n.b. 3.6 6,0

* Werte der Sonden Pla5a, IROG2 und CF319a lagen immer unterhalb der Detektionsgrenze (<1%).
n.b. nicht bestimmt

Im Vergleich hierzu waren in den Grundwasserproben vom April 1998 deutlich

niedrigere Anteile an der Gesamtzellzahl hybridisierbar (ca. 5%; Tab. 2).

Tab. 2: Zellzahl [ml-1] und prozentuale Anteile hybridisierbarer Bakterien (n=30). Probenahme vom
22.04.99.

GW-Melstelle  Tiefe [m] Zelizahl [mi] Eub [%] Archaea [%]
7197 20,4-21,4 2,7 10° 3.1 0

8/97 15,3-16,3 4,010° <1 0

10/97 7,2-8,2 2,0 10° <1 0

27/98 19,7-21,7 1,8 10° 7.8 0

Aquifer

Untersuchungen an unbelastetem Aquifermaterial aus 10-11 m Teufe mittels
konfokaler Laser Scannng Mikroskpie und FISH deuteten darauf hin, daR der
Aquifer, im Gegensatz zum Grundwasser, einen erheblich hoheren Anteil aktiver
Bakterien berherbergte (Abb.1a). Die in Abbildung 1a blau geférbten Zellen im

unteren Bildabschnitt waren hingegen nicht hybridisierbar, und daher mit grofer
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Wahrscheinlichkeit inaktiv. Der Aquifer bestand ausschlieRlich aus kiesig-sandigem

Material.

Abb. 1a-b: Nachweis von R-Proteobakterien (a.) an Aquifermaterial aus 10-11 m bzw. O-
Proteobakterien aus 19-20 m Teufe (b.) mittels konfokaler Laser Sanning Mikroskopie nach FISH.
Farbungen: a. EUB-FL-Mix (488 nm, griin), BET42a-Cy3 (543 nm, rot), DAPI (364 nm, blau), 0-Pb.
erschienen tirkis-weilk (Pfeil); b. EUB-FL-Mix (488 nm, griun), GAM42a-Cy3 (543 nm, rot) O-Pb
erscheinen tirkis. Balken entspricht 20 um.

Vertreter der vy-Unterklasse der Proteobakterien wurden an belastetem
Aquifermaterial aus 19-20 m Teufe direkt mit Hilfe des konfokalen Laser Scanning
Mikroskops nachgewiesen (Abb. 1b). Das Probenmaterial bestand dabei aus kiesig-
sandigem Material mit geringen Kohle-Anteilen. An tiefer gelegenem Probenmaterial
(20.5-21m) konnten auf Grund des hohen Anteils an Kohle (<40%), die die Detektion
der Bakterien erheblich stérten, bis dato keine Bakterien nachgewiesen werden.
Daher wurden Untersuchungen der Aquiferextrakte durchgefiihrt welche Aufschiul®
Uber die prozentualen Anteile hybridisierbarer Bakterien geben sollten. Der Anteil
hybridisierbarer Bakterien lag in 10-11m Teufe bei 38%, in 19-20m Teufe bei 27%
und in 20.5-21.0m Teufe bei 38%. Die Gesamtzellzahlen waren gegeniber dem
Grundwasser um bis zu einer Zehnerpotenz erhéht und lagen bei 3,5 10°, bzw. 1,4
und 3,8 10" g” Aquifer-Trockensubstanz (in 10-11, 19-20 und 20,5-21m Teufe).
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Diskussion

Grundwasser

Hybridisierungen mit doménspezifischen Oligonukieotidsonden ergaben bei der
Probenahme vom 07.10. 98 Werte zwischen <1 (7.2-8.2 m Teufe) und 13 % (20.4-
214 m Teufe). Die Dominanz der Proteobacteria an beiden belasteten
GrundwassermeRstellen spiegelt dabei in erster Linie die weite Verbreitung und die
physiologische Vielfalt von Vertretern dieser Gruppen wider. Wenngleich es sich bei
dem Einsatz der gruppenspezifischen Oligonukleotidsonden um phylogenetische
Sonden handelt, die i.d.R. keine bzw. geringe Riickschliisse Uber die Physiologie
der Zellen erlauben, deutet das Vorhandensein von hybridisierbaren Vertretern der
&-Proteobakterien darauf hin, daB es im belasteten Grundwasser zu einer
Sulfatreduktion in situ kommt. Im Unterschied zum belastetem Grundwasser waren
mehr als 90 % der Zellen der Grundwasserhabitate 8/97 und 10/97 extrem klein
(200-500 nm). Hybridisierungen dieser Bakterien fithrten zu keinerlei Signalen, was
vermutlich auf den niedrigen Gehalt an Kohlenstoffdonatoren in dieser Teufe und
einem niedrigen Aktivitatsgrad der Zellen zurickzufihren ist. Die Unterschiede
zwischen den beiden Probenahmeterminen vom Oktober 1998 und April 1999
zeigen deutlich, dal® auch im Grundwasser mit einer hohen zeitlichen Variabilitat zu
rechnen ist, die in bodenékologischen in situ-Untersuchungen oftmals nachgewiesen

wurde (Mogge et al., 1999).

Aquifer

Mit CLSM gelang der Nachweis aktiver Bakterien direkt im Habitat (z.B. 10-11 m
Teufe: B-Proteobacteria; 19-20m: y-Proteobacteria), was die Effizienz dieser
Methode (Hartmann et al., 1998) auch fir dieses Habitat bestétigt. An Aquifer aus
20.5-21m Teufe konnten bis dato mit CLSM keine Bakterien detektiert werden, was
vermutlich am Absorptionsverhalten von Kohlepartikeln im Fl6z lag. Untersuchungen
des Aquiferextrakt bestitigten jedoch die Hypothese, daB grundsatzlich ein zum
Grundwasser unterschiedliches Habitat vorliegt. Sowohl der erhéhte prozentuale
Anteil hybridisierbarer Bakterien als auch die Gesamizelizahl sind deutliche

Indikatoren fur einen wesentlich héhere Aktivitat der Bakterien am Aquifer.
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Ausblick

Im zweiten Versuchsjahr wird der Schwerpunkt auf der Kooperation im Rahmen der
SAFIRA-Untersuchungen liegen. Die erfolgreich eingesetzten Methoden sollen im
Rahmen des Strategiefondsprojektes zur Untersuchung der rdumlichen und
zeitlichen Dynamik der Grundwassermikrofiora in den beiden Experimentaleinheiten
(Kontrolle, Nitratadditionsexperiment) im Schacht 5 der in sifu-Pilotaniage SAFIRA
gemeinsam mit der Sektion Umweltmikrobiologie des UFZ und der GBF aufgeklart

werden.
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3.3 Untersuchungen zur Biofilmentwicklung in einem ,rotating
annular reactor”

T. NEU

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH,
Sektion Gewasserforschung, Brickstr. 3a, 39114 Magdeburg

Im Rahmen des Projektes wurde ein erstes, orientierendes Experiment zur
Anreicherung von Bakterien aus belastetem Grundwasser durchgefuhrt. Hierbei
wurde das Verhalten von Bakterien in extrem oligotrophen Systemen ausgenutzt. Die
Bakterien in einem nahrstoffarmen Habitat heften sich an Grenzflichen, um die
wenigen, dort angereicherten Nahrstoffe nutzen zu konnen. Ziel des Versuches war
es, die im Grundwasser vorhandenen Bakterien an den Grenzflachen eines Reaktors
in Form eines Biofilms anzureichern und mit Hilfe der konfokalen Laser Scanning

Mikroskopie zu dokumentieren.

Der Biofilm-Reaktor, ein sogenannter "rotating annular reactor” (RAR), besteht
aus einem GefiR mit einem rotierenden inneren Zylinder. Durch entsprechende
Bohrungen in dem Zylinder wird eine turbulente Strémung erzeugt. An der
Innenwand des GefiRes befinden sich "sildes", welche von oben entnommen werden
kénnen. Sowohl der Reaktor als auch die "slides" bestehen aus Polycarbonat. Der
Reaktor wurde mit dem Grundwasser ohne jegliche Zuséatze im "batch"-Betrieb als
geschlossenes System gefahren. Die Wasserprobe wurde am 20. 04. 99 aus dem
SAFBIT Pegel 7/97 (Pollux) entnommen. Um den Sauerstoffpartialdruck niedrig zu
halten, wurde bei den Reaktor-Experimenten wahrend des Animpfens und der
Probennahme mit Argon gespllt.

Die mikroskopischen Untersuchungen der "slides” erfolgten nach 3 und 10
Tagen. Hierzu wurden die Bakterien mit einem aligemein nukleinsaure-spezifischen
Fluoreszenzfarbstoff gefarbt. Die frischen, nicht-fixierten, lebenden Proben wurden
anschlieBend mit Hilfe der konfokalen Laser Scanning Mikroskopie untersucht. Die
Oberflachen zeigten nur einzelne angeheftete Bakterien in der GréRenordnung von
1-2 uym. Allerdings konnten ausgedehnte Bereiche gezeigt werden, welche vermutlich
mit sogenannten ,Minibakterien“ bewachsen waren (siehe Abbildung).
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Ein kritischer Punkt bei diesem Ansatz stellt die Sauerstoffkonzentration im
Reaktor dar. So erhohte sich der Sauerstoffgehalt im Reaktor im Vergleich zum
ProbengefaB, welches fur den Transport verwendet wurde, von 7% auf 40%
Sattigung. Vermutlich wurden dadurch bestimmte Bakteriengruppen gehemmt.
Deshalb soll in weiteren Untersuchungen der Biofilm-Reaktor zusammen mit
Sediment bzw. mit Ultraschall behandeltem Sediment/Grundwasser gefahren
werden. Es wird erwartet, daR sich aus den Biofilmen des Sediments mehr Bakterien
ablésen, welche dann auf den Reaktor-Oberflaichen Biofilme ausbilden kdnnen.
Zusatzlich soll der Sauerstoffgehalt im Reaktor gesenkt werden. Die zu erwartenden,
aus ,Minibakterien“ bestehenden Biofilme werden wiederum mit der konfokalen
Laser Scanning Mikroskopie und zusatzlich mit Hilfe der Transmissions-Elektronen-
Mikroskopie bei der GBF verifiziert. Des weiteren soll Sediment aus dem Aquifer mit
derselben Fluoreszenz-lebend-Farbung mikroskopiert werden, um die Bakterien

sowie deren Mikrokolonien und Biofilme in situ zu zeigen.

Abb. 1: Biofilm aus dem Mikrokosmen-Experiment mit Original-Grundwasser nach Anfarbung mit
einem Nukleinséure-spezifiscnen Farbstoff. Die Oberflachen zeigten nur wenige Bakterien der
Grossenordnung von 1-2 um, allerdings sind Bereiche mit sogenannten Minibakterien zu erkennen.
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Abb. 2: Zum Vergleich ein Fliessgewasser-Biofilm mit typischen Signalen nach Nukleinsaurefarbung
der Bakterien (gelb-griin), Lektin-Markierung der Glycokonjugate (rot) und Autoflucreszenz der Grin-
algen (blau). Die Probe wurde mit dem konfokalen Laser Scanning Mikroskop im 3-Kanalmodus
gescannt.
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3.4 Rasterelektronenmikroskopische Untersuchungen zur in situ-
Situation autochthoner Bakterien im  chlororganika-
kontaminierten Aquifer

H. LUNSDORF, D. F. WENDEROTH, W.-R. ABRAHAM

GBF - Gesellschaft fiir Biotechnologische Forschung, Arbeitsgruppen Mikrobielle Okologie und
Chemische Mikrobiologie, Mascheroder Weg 1, D-38124 Braunschweig

Chemische Analysen des in Bitterfeld am Standort der geplanten Pilotanlage
SAFIRA vorkommenden Grundwasser zeigten vornehmlich eine Belastung mit
chlorierten Aromaten, wobei Chlorbenzol hier die Hauptkomponente darstellte. Die
Konzentration von Chlorbenzol war mit der Tiefe nicht uniform, sondern wies in etwa
20-21 m Tiefe ein Maximum auf, welches sich kurz iber dem Braunkohlefléz befand
und vermutlich durch die Desorption dieser organischen Verbindung aus der
Braunkohle rithrte (Dermetzel und Christoph, 1997). Es war daher von Interesse, ob
sich bereits in situ Bakterien entlang des Tiefenprofils nachweisen lassen und in

welchen Mikrohabitaten sie dort vorkommen.

Das Probenmaterial aus der Tiefe von 20 bis 21 m wurden auf das Vorkommen
und die ultrastrukturellen Eigenschaften autochthoner Mikroorganismen entsprechend
den in situ-Bedingungen naher untersucht. In dieser Tiefe liegt ein Ubergang von einer
Sandschicht in die ortsstandige Braunkohle vor. Aus diesem geologischen Horizont
konnten die meisten Bakterienstamme Uber einen Gesamtprofilverlauf von 1 m bis
27,7 misoliert werden (Abraham ef al., 1998).

Rasterelektronenmikroskopische Untersuchungen zeigten eine geringe
Besiedlung der Sandkorn Oberflachen mit autochthoner Mikroflora, wie sie zuvor in
einleitenden Untersuchungen gefunden worden war (Abraham et al., 1997). Unter
in situ-Bedingungen konnten Mikrokolonien gefunden werden, die als einheitliche

Bakterien anzusprechen sind (siehe Abb. 1a, 1b: MK) und die eine Koloniegrée von
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Abb. 1: In situ rasterelektronenmikroskopische Darstellung der autochthonen mikrobiellen Gemeinschaft
auf Sandkdrmern aus 20 m Tiefe. (a) Detailiibersicht des Aufwuchses auf einem Sandkorn. Tonmineral-
auflagerungen (~) in der N&he einer Mikrokolonie (MK) sind dargestellt. (b) Detail einer Mikrokolonie (MK),
die auf einem Tonmineraluberzug aufgewachsen ist. Einzelne Tonmineralblatichen (Pfeilspitzen) sind zu
erkennen, ebenso die Sandkornoberflache (S).
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11 bis 70 und mehr Zellen umfassen kann. Die ZeligréBe der typischen Bakterien lag
bei einer Lange von 1,0 mm bis 1,4 mm und einer Breite von ca. 0,55 mm. Ein geringer
Anteil der Zellen zeigte Septenbildung und damit Teilung, woraus auf ein malRiges aber
signifikantes Wachstum geschlossen werden kann. Inwieweit Tonmineralien als

amorpher diinner Uberzug des Sandkorns fir das Wachstum der autochthonen

Gemeinschaft notwendig ist, kann ultrastrukturell nicht weiter geklart werden, da die
Aufwuchsstellen stets in tonmineralhaltiger Umgebung liegen (Abb. 1a: Stemchen; 1b:
Pfeilspitzen). Wir konnten an anderen mit Chlororganika belasteten Standorten eine
aktive Wechselwirkung der Bakterien mit den schadstoffbeladenen Tonpartikein
nachweisen (Linsdorf et al. 1999, Abraham et al. 1999).
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Einleitung

Im Rahmen der Untersuchungen zur biologischen Sanierung des quartaren Aquifers
im Raum Bitterfeld sollte die vorliegende Arbeit kléren, inwiefern der Abbau der
Leitschadstoffe Chiorbenzol (CB), 1,2- und 1,4-Dichlorbenzol (1,2- bzw. 1,4-DCB)
durch die Inokulation von Spezialstammen gesteigert werden kann. Hierbei sollten
Bedingungen gewahit werden, die einer Sanierungsmalnahme entsprechen. In
einem Screening unter Laborbedingungen wurden geeignete Bakterienstamme
ausgewahlt, die aerob CB abbauen, darunter sowohl Wildstdamme als auch ein
genetisch veranderter Mikroorganismus (GEM). In Grundwassermikrokosmen
wurden diese Spezialstamme hinsichtlich ihrer Abbaukapazitat insitu, d.h. in
Konkurrenz mit der autochthonen Mikroflora unter umweltnahen Bedingungen
untersucht (Bioaugmentationsversuche). Ferner sollte die Persistenz der

inokulierten Stamme nach Abbau der Schadstoffe bestimmt werden.

Verglichen wurde der Abbau in diesen Bioaugmentationsvarianten mit dem
Abbaupotential der autochthonen Mikroflora, die durch Zugabe der
Elektronenakzeptoren Sauerstoff bzw. Nitrat sowie durch Zugabe von Stickstoff und

Phosphat stimuliert wurden (Biostimulationsvarianten).

Methodik

Grundwassermikrokosmen

Das Grundwasser fur die Mikrokosmen wurde dem hochkontaminierten Pegel SafBit
7 aus 20 m Tiefe am 20.04.99 entnommen. Fur die als batch-Kultur gefiihrten
Mikrokosmen dienten sterilisierte 1I-Schottflaschen, die vor Versuchsbeginn flr 4 h

bei 180°C ausgeheizt wuden. Die Flaschen waren mit gebohrten Deckeln, in die
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Teflon-beschichtete Silikon-Septen eingelegt wurden, verschlossen, durch die alle
Proben im Versuchsverlauf mit Hilfe von Spritzen entnommen werden konnten. Das
Grundwasservolumen in den Mikrokosmen betrug zu Versuchsbeginn 800 ml (nach

Probenahme t;). Die Grundwassermikrokosmen wurden statisch bei 13°C inkubiert.

Fur Versuche unter anaeroben Bedingungen wurde der durch den Pumpvorgang
und Mischung in das Grundwasser eingetragene Sauerstoff durch Einleiten von
Stickstoff bis auf einen 0,-Gehalt von 0,1 - 0,4 mg I'" ausgetrieben. Fir Versuche
unter aeroben Bedingungen dienten ca. 2 mg O; I" Grundwasser (eingetragen durch
Pumpvorgang, Mischung, Abfiillen) sowie ca. 300 ml Luft (entspricht ca. 2,8 mmol

0,) in den Mikrokosmen als Sauerstoffquelle.

Das Grundwasser wurde vor Beginn des Versuchs mit CB (30 mg "), 1,2- und 1,4-
DCB (je 2 mg I'") gespikt, da es durch die Vorbehandlung zu einer Ausgasung der
Schadstoffe kam. Zu diesem Zweck wurden die DCBs im CB gelést und das
Gemisch mittels einer Spritze durch das Septum in den Mikrokosmos direkt

appliziert.

Fur die Mikrokosmenversuche wurden drei CB-abbauende Spezialstamme
ausgesucht, die sich unter Laborbedingungen durch gute Abbauleistungen
auszeichneten: Pseudomonas aeruginosa RHO1, Pseudomonas putida GJ31 (zur
Verfiigung gestellt von D. Janssen, Groningen, Niederlande), sowie der genetisch
veranderte Stamm Pseudomonas putida F1ACC (Lehning, 1998). Diese
Spezialstamme wurden mit resultierenden Zelldichten von 10° mi™ und 10° mI" in
das Grundwasser inokuliert. Fir die Inokulation der Spezialstdamme wurden diese in
Flussigkulturen (30°C, 150 rpm) mit CB (Zugabe Uber die Gasphase, insgesamt 3,3
mM) als alleinige Kohlenstoffquelle angezogen, gegen Ende der exponentiellen
Phase geerntet und zweimal in Phosphatpuffer (24 mM) gewaschen. Bis zum Beginn
des Versuchs wurden die Zellen fiir 48 h bei 4 °C gelagert. Das Grundwasser in
diesen Bioaugmentationsversuchen wurde mit NH;" (100 puM) und PO (25 uM)

versetzt.

Als Biostimulationsversuche wurden eine aerobe Variante ohne und mit NH," (100

uM) und PO,> (25 pM) Zugabe durchgefiuhrt. Als anaerobe Varianten dienten



134 P. ROSENBROCK et al.

Versuche mit Zugabe von NOj (2,14 mM) als Elektronenakzeptor ohne und mit NH,"
(100 pM) und PO,> (25 pM) Zugabe.

Der abiotische Verlust an CB wahrend des Versuchs wurde mittels einer Variante mit
sterilem Grundwasser (Druckfiltration < 0,2 um) bestimmt. Alle Versuchsvarianten

wurden in dreifacher Wiederholung durchgefiihrt.

Bestimmung der Chlorbenzole

Die Konzentration von CB, 1,2- und 1,4-DCB im Grundwasser wahrend des
Versuchsverlaufs wurde mittels HPLC bestimmt (Injektor Waters 712 WISP; Waters
510 HPLC pump; Waters 996 PDAD, Detektion bei 217 nm; Séule Nucleosil 120-C8
5um, 250 x 4,6 mm ID; Water Millenium Software; Laufmittel Methanol/Wasser
70/30, 0,1 % HsPO,; Saulentemperatur 20°C). Die Proben wurden mittels gasdichter
Spritzen (SGE, Weiterstadt) durch die Septen genommen, in evakuierte HPLC-vials
eingespritzt und sofort bei -22 °C bis zur Analyse gelagert.

Bestimmung der Gesamizellzahlen
Die Bestimmung der Gesamtzellzahl in den Grundwasserproben erfolgte nach
Filtration (Anodisc 25, 0,2 um, 25 mm, Whatman; Tragerfilter Cellulose-Nitrat, 0,45
pm, 25 mm, Satorius) und Farbung mit dem Farbstoff SYBR Green | (Molecular
Probes) (Weinbauer et al., 1998) durch Auszahlen am Epifluoreszenz Mikroskop
(Axiophot 135 TV, Filter 09, Zeiss).

Spezifischer Nachweis der inokulierten Mikroorganismen

Der inokuliete Stamm P. putida F1ACC konnten innerhalb der autochthonen
Mikroflora spezifisch mittels fluoreszierender in sifu-Hybridisierung (FISH)
nachgewiesen werden. Hierzu wurden die Zellen mit einer Art-spezifischen
Oligonucleotid-Sonde fiilr Pseudomonas putida hybridisiert (DuTeau et al., 1998).
Diese Sonde hybridisiert mit der variablen V4-Region der 16S rRNA und ist mit dem
fluoreszierenden Farbstoff Cy3 gekoppelt. Die Immobilisierung und Hybridisierung
auf Objekttragern erfolgte wie von Amann (1995) beschrieben. Die Zellen wurden fur
1,5 h bei 45°C hybridisiert (Hybridisierungspuffer 0,9 M NaCl, 20 mM Tris-HCI pH
80, 0,1 % SDS) und anschlieRend fur 20 min bei 45°C gewaschen. Die

Sondenkonzentration in der Hybridisierungslésung betrug 8 ng ul™. AnschlieRend



3.5 Untersuchungen des Chloraromatenabbaus 135

wurde eine Gesamtzellfarbung mit SYBR Green | durchgefihrt. Die Auswertung
erfolgte am Epifluoreszenz Mikroskop (Axiophot 135 TV, Zeiss; Filter 09, Zeiss;
Filter HQCy3, AF Analysentecchnik, Tubingen). Eine Kreuzreaktion der Sonde mit
der autochthonen Mikroflora konnte in unbehandelten Grundwasserproben nicht

beobachtet werden.

Ergebnisse

In den Abbildungen 1 bis 6 ist die Konzentration an CB, 1,2- und 1,4-DCB im Verlauf
der Abbauexperimente dargestelit. Die Werte sind Mittelwerte aus drei Parallelen. In

den Diagrammen ist die jeweilige Standardabweichung (+ SD) angegeben.

Die Stimulation der autochthonen Mikroflora durch die Oz-Zufuhr flhrte nach einer
5-tagigen /ag-Phase zu einem volistandigen CB-Abbau innerhalb von insgesamt 13
Tagen. Durch die Zugabe der Né&hrstoffe NH." und PO, wurde der Abbau
beschleunigt, so daR schon nach 9 Tagen kein CB mehr nachgewiesen werden
konnte (Abb. 1).

Unter anaeroben, denitrifizierenden Bedingungen (2,14 mM NO; ) erfoigte der
volistandige CB-Abbau sowohl mit als auch ohne NH." / PO, -Zugabe innerhalb von
13 Tagen. Bei Zugabe von NH," / PO.> verlief der Abbau im Vergleich zur Variante
ohne NH," / PO,* etwas beschleunigt. In diesen Versuchen wurde eine /ag-Phase
von ca. 6 - 7 Tagen beobachtet (Abb. 1). In beiden Varianten konnte eine deutliche
Abnahme der NO; -Konzentration im Grundwasser um 0,75 bis 1 mM nachgewiesen

werden.

Fur die Versuche zur Bioaugmentation unter aeroben Bedingungen wurde das
Grundwasser wie in den Biostimulationsversuchen mit NH" und PO,* versetzt. Die
Inokulation der Spezialstamme beschieunigte den Abbau im Vergleich zu den
Biostimulationsversuchen. So konnte bereits 4 Tage nach Inokulation der
Spezialstamme P. putida FIACC und P. putida. GJ31 in einer Zelidichte von 1 g°
Zellen mlI™ kein CB im nachgewiesen werden, wobei der Abbau bereits nach einer

eintagigen lag-Phase einsetzte (Abb. 2). Die Inokulation dieser Spezialstamme in
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einer Zelldichte von 10° Zellen mi” fuhrte im Vergleich zur Variante mit Inokulation
von 10° Zellen ml™ zu einer verlangerten /ag-Phase von 2 - 3 Tagen, so daB erst

nach 7 Tagen kein CB mehr nachgewiesen werden konnten (Abb. 2).

Die Inokulation des Spezialstamms P. aeruginosa RHO1 fiihrte im Vergleich zur
stimulierten (NH,*/ PO,*) jedoch nicht inokulierten Variante zu einem verlangsamten
CB-Abbau. Erst nach 13 Tagen konnte kein CB mehr nachgewiesen werden (Abb.
2). Dieses Ergebnis deutet auf eine mogliche negative Interaktion zwischen der
autochthonen Mikroflora und diesem inokulierten Spezialstamm hin.

Der Abbau des 1,2- und 1,4-DCB verlief in den Biostimulationsversuchen &hnlich
dem CB-Abbau. Lediglich in der aeroben Variante ohne Zugabe von NH4 und PO~
konnte kein vollstandiger Abbau der DCBs innerhalb von 13 Tagen nachgewiesen
werden (Abb. 3, 5).

Auch in den Bioaugmentationsversuchen wurde der Abbau der DCB analog zu dem
des CB beobachtet. Bei Inokulation von 10° Zellen mlI" des genetisch verénderte
Stammes F1ACC wurden die DCBs jedoch schneller abgebaut als bei Inokulation mit
dem Stamm GJ31 in gleicher Zelldichte (Abb. 4, 6).

in den Abbildungen 7 bis 10 sind die Gesamtzelizahlen in den Biostimulations-
versuchen und Bioaugmentationsversuchen (Mittelwerte aus 3 Parallelen, + SD)
dargestellt. Zusatzlich ist fur die Varianten mit Inokulation von F1ACC der
prozentuale Anteil des inokulierten Spezialstamms an der Gesamtmikroflora zu

einigen Zeitpunkten als Balken dargestellt (Abb. 8).

Die Zellzahi im -Grundwasser des Pegels SafBit 7 lag zum Zeitpunkt der
Probenahme bei 8 x 10° Zellen mi”. Die Zunahme der Zelldichte begann nach einer
lag-Phase von einem Tag, war unter anaeroben, denitrifizierenden Bedingungen
langsamer als unter aeroben und spiegelt somit den Verlauf der CB-Abnahme in den
aeroben und anaeroben Varianten wider. In den aeroben Varianten wurden mit ca. 4
bis 8 x 10" Zellen mI" eine groBere Zelldichte erreicht als in den anaeroben

Varianten. Nach Abbau der CB fielen die Zelizahlen in den aeroben
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Biostimulationsvarianten auf Werte um 2 - 2,5 x 10’ Zelien ml'1, wie sie auch in den

anaeroben Varianten erzielt wurden (Abb. 7).

Der Verlauf der Zellzunahme in den Bioaugmentationsversuchen mit F1ACC bzw.

GJ31 verlief ahnlich wie in den aeroben Biostimulationsvarianten. Nach einer

eintagigen lag-Phase stiegen die Zelizahlen exponentiell an. Der Rickgang der

Zellzahlen setzte nach dem 7 bis 8 Tag ein (Abb. 8,9), d.h. in den Varianten mit

Inokulation von 10° Zellen mi™ direkt nach Verbrauch der CB/DCB, in den Varianten

mit Inokulation von 10° Zellen ml™ deutlich nachdem die Substratquelle erschopft

war.
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Der prozentuale Anteil des inokulierten Stamms F1ACC an der Gesamtzellzahl stieg
im Verlauf der Inkubation von 8,6 % (Inokulation mit 10° Zellen ml™") bzw. 51,6 %
(Inokulation mit 10° Zellen mi”) in den ersten zwei Tagen der inkubation auf 26 %
bzw. 61 % an, fiel anschlieBend aber wieder und erreichte nach 20-tagiger
Inkubation Werte von 17,5 % bzw. 42 % (Abb. 8).

Die deutlich langsamere Zunahme der Zelizahlen in der Variante mit inokulation von
P. aeruginosa RHO1 (Abb. 10) reflektiert den vergleichsweise langsamen Abbau der
CB/DCBs (Abb. 2,4,6) und verstarkt die Annahme einer negativen Interaktion

zwischen der autochthonen Mikroflora und dem inokulierten Spezialstamm RHO1.

Diskussion

In den vorliegenden Mikrokosmenstudien konnte das Abbaupotential der autoch-
thonen Mikroflora unter aeroben wie anaeroben Bedingungen mit NO; als
terminalem Elektronenakzeptor belegt werden. Diese Untersuchungen zur Biostimu-
lation deuten darauf hin, daB die im Bitterfelder Aquifer beobachtete Persistenz der
Chloraromaten in erster Linie auf das Fehlen von Elektronenakzeptoren zuriick-
sufihren ist. Eine zum CB-Abbau befahigte Mikroflora ist im untersuchten
Bitterfelder Grundwasser des Pegels SafBit 7 vorhanden. Die beobachtete lag-
Phase von 5 bis 7 Tagen trotz Anstieg der Zellzahlen ist neben einer Phase der
Induktion beteiligter Enzyme vermutlich hauptsachlich auf das Anwachsen auf eine
fiir einen nachweisbaren Abbau ausreichende Zelldichte zuriickzufiihren. Des
weiteren scheint ein Defizit an verfiugbarem NH," und PO, vorzuliegen, da die
Zugabe von NH," und PO.> unter aeroben wie denitrifizierenden Bedingungen zu

einer Beschleunigung des Abbaus fiihrte.

Die Inokulation der Spezialstammen P. putida F1ACC und GJ31 in den
Bioaugmentationsvarianten beschleunigte den Abbau der Chlorbenzole und erwies
sich unter den gegebenen Bedingungen in Mikrokosmen, die als aerobe batch-
Kulturen bei 13°C gefuhrt wurden, als leistungssteigernde Behandiung. Die
Beschleunigung des Abbaus resultierte in erster Linie aus einer Verkurzung der lag-
Phase, fir die es zwei Griinde gibt. Zum einen erfolgte die Inokulation der

Spezialstdmme mit induzierten Zellen, d.h. nach Anzucht auf Chlorbenzol und Ernte
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in der spaten exponentiellen Phase. Zum anderen wurde durch die Inokulation die
Anzahl katalytisch aktiver Zellen im Grundwasser derart erhéht, daR schneller ein
nachweisbarer Abbau der CB/DCB erfolgen konnte.

In den ersten zwei Tagen der Inkubation nahm der Anteil des inokulierten Stamms
F1ACC im Vergleich zur autochthonen Mikroflora Gberproportional zu (Abb. 8). Dies
ist ein Hinweis dafir, daR der Stamm wéahrend des Wachstums mit CB nicht nur
neben der autochthonen Mikroflora koexistiert, sondern zuséatzlich aufgrund
schnelleren Wachstums einen zunehmend groBeren Anteil an der Gesamtmikrofiora
einnimmt. Der Riickgang des F1ACC-Anteils im weiteren Verlauf ist auf den

Verbrauch der Chloraromaten zuriickzufiihren.

Wahrend die Inokulation von P. putida F1ACC und GJ31 zu einer
Leistungssteigerung in den Abbauversuchen fishrte, wurde der CB/DCB-Abbau in
den Bioaugmentationsvarianten mit P. aeruginosa RHO1 im Vergleich zur aeroben
Biostimulationsvariante gehemmt. Ein méglicher Grund fiir diese negative Interaktion

ist moglicherweise die Bildung von toxischen Zwischenverbindungen.

Ausblick

Zusammenfassend konnten diese Untersuchungen belegen, daR sich der Einsatz
von Spezialstimmen im Falle P. putida F1ACC und GJ31 unter den gewahlten,
realitatsnahen Bedingungen in Anwesenheit der Grundwassermikrofiora
leistungssteigernd auf den CB-Abbau auswirkte. Es bleibt jedoch zu untersuchen,
inwiefern sich die Leistungssteigerung lediglich durch die Verkiirzung der /ag-Phase
ausdriickt oder ob auch die Umsatzleistungen der Spezialstimme die der
autochthonen Mikroflora ubertreffen. Zu diesem Zweck sind Versuche in
kontinuierlich gefuihrten Aquifermikrokosmen geplant. Diese Mikrokosmen werden in
Koorperation mit dem Institut fur Hydrologie der GSF - Forschungszentrum fur

Umwelt und Gesundtheit, Neuherberg, konstruiert.

Ein weiterer Schwerpunkt der Untersuchungen wird die Persistenz der inokulierten

Mikroorganismen nach AbschluR des Schadstoffabbaus sein. Zu diesem Zweck
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werden sowohl! die Methode der fluoreszierenden in situ Hybridisierung sowie der

Immunofluoreszenz fiir weitergehende Untersuchungen optimiert.
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3.6 Mehrskalige experimentelle Systeme zur Leistungssteigerung
der Bodenmikroflora zum Abbau chlorierter Verbindungen

|. SCHEUNERT

GSF-Forschungszentrum fir Umwelt und Gesundheit, Institut fir Bodendkologie,
Ingoldstadter Landstr. 1, 85764 Neuherberg

Einleitung

Chlorierte organische Verbindungen sind nach Eintrag in Umweltkompartimente
besonders persistent. Ursache ist die C-Cl-Bindung, die grundsétzlich die haufige
Persistenz dieser Stoffklasse in der Umwelt bedingt (Miller und Lingens, 1986). In
Anbetracht ihrer Toxizitat ist es von erheblicher Bedeutung, die biologischen
Mechanismen fir den Abbau festzustellen. Obwohl die C-CI-Bindung nicht vdllig
naturfremd ist, sondern auch von der Natur selbst produziert wird (Naumann, 1993),
sind doch Mechanismen zu ihrer Spaltung in der Natur nicht weit verbreitet und
kaum erforscht.

In den hier dargestellten Untersuchungen wurde Oberboden herangezogen, zumal
er mikrobiell aktiv ist. Er durfte das mikrobielle-biochemische Potential fur die
Abbaureaktionen besitzen. Die positiven Reaktionen werden es erlauben, die
Prozesssteuerung zu verstehen und eine mathematische Beschreibung abzuleiten.
Zudem wurden in frilheren Jahren chlorierte Verbindungen in groBen Mengen als
Pestizide auf unsere Bdden aufgebracht sowie unbeabsichtigt durch trockene und
nasse atmospharische Deposition, durch feste Abfalle und Abwasser. Die
Forschungsansatze zur Klarung des Abbaus an solchem Material werden auf andere

feste Umweltmaterialen wie Grundwasserleiter Gbertragbar sein.

Fur den Abbau chlorierter organischer Verbindungen ist die Dechlorierung des
Grundmolekiils eine Schlusselreaktion. Nach erfolgter Dechlorierung sind die nicht
oder niederchlorierten Stoffe der mikrobiellen Mineralisierung allgemein leicht

zuganglich.

Unten den verschiedenen biologischen Dechlorierungsmechanismen (oxidative

Dechlorierung, reduktive Dechlorierung, hydrolytische Dechlorierung, thiolytische
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Dechlorierung; Scheunert, 1994) gilt die reduktive Dechlorierung, bei der in einem
anaeroben Prozess das Chlor im Molekiil entweder durch Wasserstoff ersetzt oder
unter Ausbildung von Doppelbindungen abgespalten wird, als der bedeutendste

Mechanismus zur Abspaltung von Chlor.

Ziel dieses Teilprojekt-Beitrags ist es deshalb, die Leistung der zur reduktiven
Dechlorierung befahigten, natiirlich im Boden vorkommenden Mikroorganismen
durch Optimierung der erforderlichen Lebensbedingungen zu steigern. Das
Redoxpotential des Bodens ist hierbei ein wichtiger EinfluBfaktor. Als experimentelle
Modelle werden mehrphasige Systeme eingesetzt. Erste Phase ist die
Dechlorierung, zweite Phase die Mineralisierung des nieder- und unchlorierten

Molekiils (vélliger Abbau zu CO,, H;O, CI"und anderen kleinen Molekiilen).

Methodik

Labor- Skala
Zur Quantifizierung der Dechlorierung wurden zwei verschiedene Methoden

eingesetzt bzw. vorbereitet:

1. Quantifizierung in Bodenmaterial Uiber die Bestimmung deer Anreicherung von

freiem *CI aus zugesetzen **Cl-markiertem Hexachlorbenzol.

2. ldentifizierung und Quantifizierung der entstandenen Dechlorierungsprodukte
durch GC und / oder HPLC/MS.

Zur Quantifizierung der Mineralisierung werden "“C-markierte Modellsubstanzen

eingesetzt.

In einer geschlossenen Apparatur mit kontrollierter Atmosphére werden die G-
markierten Modellsubstanzen mit Bodenproben unter verschiedenen, kontrollierten
Versuchsbedingungen inkubiert, das entstehende '“CO. durch Beliftung in ein
Fallensystem Uberfiihrt, in einer alkalischen Szintillatoriésung absorbiert und durch
Szintillationszahlung quantifiziert (Scheunert et al., 1987; Reuter, 1998; Abb. 1). Die

Bodenatmung wird ebenfalls iiber CO.-Analyse gemessen.
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Abb. 1: Inkubationssystem zur Bestimmung der Biomineralisierung "*C-markierter Umweltchemikalien

sowie der Bodenatmung

Lysimeter-Skala

Zur Ubertragung der im Labor als optimal erwiesenen Versuchsbedingungen auf die

Freilandebene stehen einfache Kleinlysimeter zur Verfugung, auf die vor 15-20

Jahren "“C-markierte hochchlorierte Verbindungen aufgebracht worden waren

(Abb. 2). Diese Verbindungen stellen heute ,gealterte” Rickstande dar, die z. T. in

nicht-extrahierbarer, bodengebundener Form vorliegen.
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Abb. 2: Kieinlysimeter zur Untersuchung des Langzeitverhaltens “C-markierter Umweltchemikalien
im Boden-Pflanzen-System unter Freilandbedingungen

Ergebnisse

Quantifizierung der Dechlorierung ~durch ~ Bestimmung von *Cl-  aus

%Cl-Hexachlorbenzol

%Cl-Hexachlorbenzol wurde 140 Tage lang anaerob in Proben des Oberbodens von
drei verschiedenen Standorten mit unterschiedlichen organisch/energetischen
Substraten und zum Teil Inokulum-Zugaben inkubiert. Die Freisetzung von *CI ~
in % der applizierten Radioaktivitat ist in Tabelle 1 dargestellt (Rosenbrock et al.,
1999).



146 |. SCHEUNERT

Tab. 1: Freisetzung von 36ClI - aus [U-36CI}-Hexachiorbenzol in Prozent der applizierten
Radioaktivitat nach 140 Tagen anaerober Inkubation mit unterschiedlichen Substrat- und
Inokulumzugaben (BGRS: Biogasreaktorschiamm)

Versuchsbéden
Behandiung sLU(1,5% Corg)  US (2,1% Corg) uS (6,7% Coy)

[% *°Cr] % *cr [% *cr]
steril 0,0 0,0 0,0
ohne Substratzugabe 0,0 0,0 38,77
Glucose 6,37 0,0 37,13
Glucose + Tween80 0,94 0,0 38,39
Strohmehl 36,89 0,0 41,48
Grasschnitt 23,84 0,0 41,15
Laktat 1,87 0,0 38,39
Laktat + anaerobes Consortium 32,0 10,72 4474
Rindermist 33,41 0,0 36,16
BRGS + Acetat 4,45 1,86 35,86
Faulschlamm 33,52 0,26 33,29

Quantifizierung der Dechlorierung durch Bestimmung der entstandenen Produkte

Bei der Messung der Dechlorierung ist nicht nur die Quantitat des freigesetzten
Chlorids von Bedeutung, sondern in noch héherem MaRe die chemische ldentitat
und Quantitat der (teil-)dechlorierten Produkte wegen potentieller toxischer oder
okotoxischer Wirkungen. Hierzu sind die Experimente noch in Vorbereitung. In
friheren Arbeiten wurde mit Hilfe der GC und GC/MS z. B. festgestellt, daR
Pentachlorphenol in geflutetem Reisboden zu drei verschiedenen Tetrachlorphenol-
Isomeren und sechs verschiedenen Trichlorphenol-lsomeren dechloriert wird (Weil
et al., 1982).

Quantifizierung der Mineralisierung

Um die Mineralisierung "“C-markierter Fremdstoffe unter aeroben und anaeroben
Bedingungen vergleichen zu koénnen, wurden Vorversuche mit 13
Umweltchemikalien in Bodensuspension, die entweder mit Sauerstoff oder Stickstoff
begast wurden, durchgefithrt. Obwohl diese Versuchsbedingungen nicht realen

Umweltbedingungen entsprechen, konnte als Trend festgehalten werden, dal die
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meisten Testsubstanzen unter aeroben Bedingungen deutlich besser mineralisiert
wurden als unter anaeroben Bedingungen. Ausnahmen waren chiorierte
Verbindungen wie Lindan (nach 42 Tagen aerob 1,9%, anaerob 3%), DDT (nach 5
Tagen aerob 0,1%, anaerob 0,3%) und 2,4-D (nach 14 Tagen aerob 0,5%, anaerob
0,7%).

Diskussion

Die reduktive Dechlorierung des Hexachlorbenzols erfolgt mikrobiell. Sie ist moglich
in Boden- und Sedimentmaterial, wenn organisches Material als Wasserstoffdonator
vorhanden ist. Der ProzeR wird entsprechend durch organische Substrate
unterschiedlich gesteigert. Die Mineralisierbarkeit der hochchlorierten Stoffe in
Bodenmaterialien kann also dadurch erhoht werden, daB der Chlorierungsgrad

in situ durch das vorhandene mikrobielle Potential vermindert wird.

Ausblick

In Laborversuchen werden die optimalen Bedingungen fur eine intensive reduktive
Dechlorierung erarbeitet. Dies erfolgt nicht nur fur Hexachlorbenzol, sondern auch
fir andere hochchlorierte Fremdstoffe (z.B. PCB). Die entstandenen niederer
chlorierten oder dechlorierten Produkte werden durch GC und/oder HPLC/MS
identifiziert und quantifiziert. Die nach Dechlorierung erhaltenen Substanzgemische
werden im Hinblick auf ihrer Mineralisierbarkeit im Laborsystem und die
erforderlichen Bedingungen dafiir untersucht. Die nachfolgende Analyse gilt den

restlichen Abbauprodukten.

Neben dem Abbau frisch zugesetzter Verdindungen werden der Abbau gealterter
Riickstzinde und die Optimierung der Bedingungen in Lysimetern untersucht, um das
Basiswissen fur die volistiandige Mineralisierung in anderen Umweltmedien wie

Grundwasserleiter zur Verfiigung zu stellen.
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3.7 Entwicklung eines prozeBorientierten Modells  zum
mikrobiologischen Abbau von Chlororganika im Boden.

K. MA, E. PRIESACK, J.C. MUNCH

GSF - Forschungszentrum fur Umwelt und Gesundheit, Institut fir Bodendkologie,
Ingolstadter Landstr.1, 85764 Neuherberg

Einleitung

Ziel der in diesem Teilprojekt durchzufithrenden Untersuchungen ist die Erarbeitung
eines Simulationsmodells, das unter Beriicksichtigung des vorherrschenden Redox-
klimas den mikrobiellen Abbau von Chlororganika am Beispiel von Pentachlor-
biphenyl und Hexachlorbenzol in Boden beschreibt. Dabei soll die dynamische
Entwicklung von Aktivitat und Wachstum der Schadstoff abbauenden Bakterien-
populationen explizit beriicksichtigt werden. Auch sollen in geeigneter Form
Bodenstrukturen, die die Redoxbedingungen beeinflussen modelliert werden.
Dariiber hinaus miissen die wichtigsten Eigenschaften des Stofftransports (Wasser-
flisse, Dispersion, Sorption und Kotransport mit der gelésten organischen Substanz)
beschrieben werden, um das dynamische Abbauverhalten der Chiororganika in den

Boden simulieren zu kdnnen.

Das entwickelte Simulationsmodell zum mikrobiellen Chlororganikaabbau soll
anhand der Laboruntersuchungen durch inverse Modellierung parametrisiert
werden. Wenn auch die Transport- und Standortparameter erfaf3t sind, kann das
Modell angewandt und uberpriift werden sowie schlieflich fur Prognose- und

Szenariorechnungen herangezogen werden.

Methodik und Modellentwicklung

Das Modell basiert einerseits auf Modellen wie sie zur Beschreibung des Pestizid-
transports in Ackerbdden eingesetzt werden [Hutson & Wagenet 1993] und fult
andererseits auf Modellen des mikrobiellen Stoffabbaus und Wachstums in Boden-
aggregaten bzw. aggregierten Boden [Priesack & Kisser-Priesack 1993, Priesack
1993, Priesack 1994, Augustin et al. 1995, Priesack & Beese 1995, Priesack 1996].

Die Weiterentwicklung des Modells beinhaltet die spezielle Berucksichtigung
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mehrerer unterschiedlicher mikrobieller Populationen wie sie in unterschiedlichen
Habitaten vorgefunden und charakterisiert werden. Die Populationen sind dabei
hinsichtlich Biomasse, Aktivitdt, Wachstumsdynamik und ihres Beitrags zum

Chlororganikaabbau unterschieden.

Da das Modell einer groken Anzahl von Eingangsparametern bedarf, die mit den
durchgefiihrten Untersuchungen nur teilweise ermittelt werden kénnen, miissen eine
Reihe von Annahmen und Parameterschatzungen vor allem zu Bodenstruktur und
Transportverhalten gemacht werden, um von den Schadstoffabbauverhaltnissen in
den untersuchten Mikrohabitaten auf das gesamte Bodensystem hochrechnen zu
konnen. Hierzu soll auch die Heterogenitdt und Variabilitdt zwischen den Mikro-

habitaten beriicksichtigt werden.

Ergebnisse

Als Ausgangspunkt fur das zu erweiternde Modell wird ein Mikrostruktur-Modeil zu
Transport und mikrobiellem Abbau von Stoffen in ungeséttigten aggregierten Béden

gewahlt:

Modellbeschreibung
Die Modellgleichungen fiir den Wassertransport sind durch die Richards-Gleichung

fir den Wassergehalt des mobileren Bereichs 6, d.h. des Makroporenbereichs

zwischen den als kugelformig angenommenen Bodenaggregaten

0, 1-0,00, . &, 1-0, LI o (ahm ) 0
T o o at e o Rea)

m m X

und durch die Richards-Gleichung fur den Wassergehalt O im mikroporésen

Einzelaggregat gegeben:

00, oh,; 106 _, 18_., oh,
1m = ] m T ) — '-‘-K. 1m 2
at Clm at 1'2 ar[r qlm] I.2 ar[r ( im 31' )] ( )
wobei die durch die zeitliche Anderung des integralen Wassergehalts Oin im

Aggregat gegebenen Senke in Gleichung (1) durch

3
0.t == [B (. x, 1) %dr (3)
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und durch das Verhaltnis von Inter-Aggregatporenvolumen zu Gesamtporenvolumen

® n beschreiben ist.
Gleichungen (1) und (2) sind weiter durch die Annahme der Stetigkeit des Matrix-
potentials am Ubergang von Makro- und Mikro-Porenbereich durch eine Rand-
bedingung gekoppelt:

h_(t,x) = h,,(t.x), r=a (4)

Analog erhilt man die Gleichungen fur den Stofftransport im mobileren Bereich

d -0, & B ac,, l-0, M
m ax qm YCD [at _G(M—MI)]

m m

(5)

und im Aggregatbereich

2 ! o, 1oM_
2 (Out) = 5ol (D0 22~ )]y ~S(M-M,) (©)
mit
6..Cim ) ¢, (t,x) = _LG (t,x,r)c,, (t,x,r)r’dr (7)

und einer durch die Wachstumsgleichung

oM

Cim fial G
7=[ym——Jrir{——crY(l— DM (8)

beschriebenen mikrobiellen Stoffaufnahme.
Die Stofftransportgleichungen (5) und (6) werden analog 2zu den
Wassertransportgleichungen durch eine Stetigkeitsannahme gekoppelt:
¢, (t,X)=c (LX), r=a (9)
Um ein vollstandig beschriebenes Anfangs- und Randwertproblem fur
0. (t,x), 0,(t.x,1), c,(t,%), c;p(t,x,r), und M(t,x,r)
zu erhalten sind noch die Anfangs- und Randbedingungen anzugeben:

Zum Zeitpunkt t=0 gelte:
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6. =0 c_=c¢

m mo im im0 ? m mo ? Cim = CimO’ M = Ml

und folgende Randbedingungen sind fur t 20 zu erfullen:

C 3. = —1)=Qqp firx=0

== furx=1L

S firallexundr=0

Cm = Cim furx=0

=~ =0 furx=1L

—= =0 furallexundr=20

Bezeichnungen:

R

<AFTOOXTLOND I X *3F3

$ &

Index fur den mobileren Bereich,
Index fur den immobileren Bereich,
Zeit (s),

Profiltiefe (cm) orientiert in Richtung der Erdbeschleunigung,

Abstand zum Mittelpunkt des Aggregats (cm),
Aggregatradius (cm),

Profillange (cm),

Schadstoffkonzentration in der Bodenlosung (mg cm™),
volumetrischer Wassergehalt (cm’ cm™),
Darcy-FIuR (cm® cm? s™),

Bodenmatrixpotential (kPa)

Wasserleitfahigkeit (cm s )

Wasserkapazitat (cm’ cm’™),

Diffusions- oder Dlspersmnskoeﬁ' izient (cm’ s™),
mikrobielles Biomasse-C (mg cm™),

maximale spezifische Wachstumsrate (s™,
Erhaltungskoeffizient (s,

Ertragskoeffizient (mg mg™),
Michaelis-Menten-Konstante (mg cm™),

Schadstoffkonzentration im Beregnungswasser (mg cm’ 3.

(10)

(11)

(12)

(13)
(14)

(19)

(16)
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Erste Simulationsrechnungen, die das Transport- und Sorptionsverhaliten der Chior-
organika im Boden bzw. in Bodenaggrgaten beschreiben, zeigen die prinzipielle
Anwendbarkeit eines Mikrostrukturmodells zur Simulation des Chiororganikaabbaus
in strukturierten Boéden auf. Die Ergebnisse der Simulationsrechnungen weisen auf
sich entwickelnde Gradienten zwischen Inter- und Intra-Aggregatbereichen hin. Dies
gilt sowohl fir die Schadstoffkonzentrationen und Redoxbedingungen als auch fir
die Biomasse und Aktivitat der Mikroorganismenpopulationen, die die Schadstoffe

abbauen.

Diskussion

Mit dem bisher entwickelten Modell steht ein grundiegendes Mikrostruktur-Modell
zur Verfiigung, das hinsichtlich der Berlcksichtigung zusatzlicher, auch gasformiger
Stoffe (Stickstoff, Sauerstoff, geléste organische Substanzen) und weiterer Mikro-
organismenpopulationen erweiterbar ist. Dies kann abh&ngig von den zu Modell-
parametrisierung und Modelitest zur Verfiigung stehenden experimentellen
Datensatzen geschehen. Das Modell bietet somit eine Maglichkeit Erkenntnisse tber
funktionelle Eigenschaften Mikroorganismengruppen und deren lokaler Schadstoff-
Abbauleistung aus dem Bereich der Mikrohabitate auf groRere Bodenvolumina zu
ubertragen, wenn deren Bodenstruktur als &quivalent zur Struktur eines

aggregierten Bodens angesehen werden kann.

Ausblick

Im ersten Entwicklungsjahr liegt der Schwerpunkt auf der Programmierung, Imple-
mentierung und Erweiterung des Modelicodes, so dal Mehrstofftransport und um
Substrate konkurrierende Mikroorganismenpopulationen beschrieben werden
kénnen. Im zweiten Jahr der Modellbildung steht die Modellparametrisierung im
Vordergrund und damit die Bearbeitung der Frage, wie sich aus den bisherigen
Erkenntnissen und Ergebnissen der experimentellen Untersuchungen Eingabedaten
fur das Modell ableiten lassen. SchiieRlich sollen die Moglichkeiten fiir einen Modell-
test zur Anwendung auf verschiedene Bdden und zur Ubertragbarkeit auf Verhait-

nisse in der geséattigten Zone geprift werden.
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