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Vorwort

In Deutschland werden ca. 75 % des Trinkwassers aus Grundwasser gewonnen. Aus
diesem Grunde kommt dem Schutz dieser lebenswichtigen Ressource eine ganz
besondere Bedeutung bei. Dies bringt der Gesetzgeber in einer sehr strengen
Gesetzgebung zum Schutz von Trinkwasserressourcen zum Ausdruck, so daR sich
heute wesentliche Teile der Forschung auf den vorsorgenden Grundwasserschutz
konzentrieren. Trotzdem kommt es zu Schadensféllen, bei denen eine Sanierung
kontaminierter Aquifere notwendig wird. Darlber hinaus sind an vielen Industrie-
Altstandorten in Deutschland durch nicht sachgerechte Abfallentsorgung, Leckagen
oder Kriegsschaden groBe Mengen an Schadstoffen in den Untergrund gelangt, die
an einigen Stellen zu einer regionalen Kontamination von Grundwasserressourcen
geflhrt haben. Dies gilt im mitteldeutschen Raum z.B. fir die Altstandorte der
Chemieindustrie im Raum Bitterfeld-Wolfen, wo ca. 200 Mio. m® Grundwasser mit
einem weiten Spektrum von Schadstoffen kontaminiert sind.

Flr bestimmte Schadensfille gibt es Verfahren, die es heute erméglichen, Grund-
wasser nicht nur ex situ, sondern auch in situ zu behandeln. Erwahnenswert sind hier
vor allen Dingen die sog. durchstrémten Reinigungswande, die in die ober-
flachennahen Aquifere eingebracht werden kénnen. Diese Technologie eignet sich
allerdings nur fur einige wenige Schadstoffgruppen und es ist dringend notwendig,
neue Verfahren zur in situ-Sanierung von komplex kontaminierten Grundwassern zu
entwickeln.

Ein Programm zur Entwickiung von in sifu-Sanierungsverfahren war schon bei der
Grindung des UFZ im ersten Haushalt vorgesehen. Der angestrebte Zeitraum fur
den Beginn der Forschungen war 1995/96. Obwohl das angedachte Forschungs-
programm zu diesem Zeitpunkt noch viele spekulative Elemente enthielt, haben die
Geldgeber des UFZ, die Bundesregierung, der Freistaat Sachsen und das Land
Sachsen-Anhalt, diesen Vorschlag akzeptiert und unterstitzt. Ihnen soll hier ein ganz
besonderer Dank ausgesprochen werden, denn diese Art von vorausschauender
Unterstitzung ist keine Selbstverstandlichkeit.

Der hier vorliegende 2. Statusbericht zum Projekt SAFIRA, das als interdisziplinares
und interinstitutionelles Forschungsprogramm konzipiert und durchgefuhrt wird,
dokumentiert den Projektfortschritt und die seit Ende 1997 erzielten Forschungs-
ergebnisse. Das UFZ hat fur dieses Projekt die Federfilhrung tbernommen und stelit
gemal seinem Mandat einer gemeinnatzigen Forschungseinrichtung die Infrastruktur
fur die Forschung aus Universitaten und anderen Forschungszentren fir gemein-
same Projekte zur Verfugung. Die Tatsache, daR bereits in der Vorphase einige
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Patente angemeldet werden konnten und eine Reihe von fachspezifischen
Veréffentlichungen existieren, zeigt, daR diese Zusammenarbeit sehr gut begonnen
hat und vielversprechend fiir die Zukunft ist.

Die Geschéftsfuhrung des UFZ bedankt sich bei den Wissenschaftlern des UFZ, die
sich dieser Aufgabe gewidmet haben, und bei den Forschern der beteiligten
Universitaten und auReruniversitdren Forschungseinrichtungen, die sich mit so viel
Enthusiasmus an diesem Projekt beteiligen.

Prof. Dr. Peter Fritz

Wissenschaftlicher Geschiftsfiihrer des UFZ
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1 Das Projekt SAFIRA und der Einsatz reaktiver Zonen zur in situ-
Grundwassersanierung

H. WEIR

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Projektbereich Industrie- und Bergbaufolgelandschaften,
Permoserstrafle 15, 04318 Leipzig

G. TEUTSCH

Eberhard-Karls-Universitdt, Geologisches Institut, Sigwartstrafe 10, 72076 Tiibingen

Dieser Band stellt eine Fortsetzung des Berichtes "Sanierungsforschung in regional
kontaminierten Aquiferen (SAFIRA) - Bericht zur Machbarkeitsstudie am Modell-
standort Bitterfeld" [1] dar. Wahrend in jenem ersten Bericht die Standorterkundung
hinsichtlich auf dessen Eignung und die Laborarbeiten zu den Sanierungstechno-
logien im Mittelpunkt standen, widmet sich dieser Bericht vorwiegend den Ergeb-
nissen aus den Untersuchungen der mobilen Testeinheit und der vertieften Standort-
erkundung sowie der Planung und dem Bau der Pilotanlage.

Das Projekt SAFIRA

Das Projekt SAFIRA (SAnierungs-Forschung In Regional kontaminierten Aquiferen)
wurde 1995/96 konzipiert. Ziel des SAFIRA-Projektes ist es, die notwendigen Techno-
logien und Methoden zu entwickeln und bereitzustellen, um modellhaft an einem
realen Standort wie dem Bitterfelder Raum, in dem eine groRflachige Grundwasser-
belastung mit einem komplexen Schadstoffgemisch vorliegt, den Einsatz von in situ-
Reaktionsverfahren zu demonstrieren. Dabei sollen neben der naturwissenschattlich-
technischen Realisierung insbesondere auch die 6konomischen und die mit einer
eingeschrénkten Flachenfolgenutzung verbundenen umweltplanerischen bzw.
umweltrechtlichen Aspekte Beriicksichtigung finden.

Als erster Schritt zur Umsetzung des SAFIRA-Verbundvorhabens wurde im Zeitraum
zwischen September 1996 und Oktober 1997 ein Vorprojekt durchgefiihrt. An diesen
Untersuchungen waren insgesamt 19 Arbeitsgruppen des UFZ sowie der Universi-
taten Tubingen, Stuttgart, Dresden, Halle, Leipzig und Berlin beteiligt.

Im Rahmen des Vorprojektes wurde die grundsétzliche technische Machbarkeit der
Projektidee auf der Grundlage einer detaillierten Untersuchung der hydraulisch-
hydrochemisch-mikrobiologischen Standortbedingungen und daraus abgeleiteter La-
borexperimente nachgewiesen. Es wurden in diesem Zusammenhang mehrere
Technologien identifiziert, die geeignet erscheinen, in einer in situ-Reaktionszone
einsetzbar zu sein und die das Potential besitzen, die am Standort vorhandenen
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Grundwasser-Schadstoffe entweder vollstandig abzubauen oder zumindest sehr
wesentlich abzureinigen.

Nach der Vorstudie wurde im Mé&rz 1998 eine mobile Testeinheit in Betrieb genom-
men. Parallel dazu wurde nach umfangreichen Planungs- und Erkundungsarbeiten
mit dem Bau der Pilotanlage am Modellstandort begonnen.

Internationaler Stand von Forschung und Technik

In situ-Reaktionswande sind bisher vor allem in zwei Bauarten zur Anwendung gekom-
men. Es handelt sich dabei um die permeable Reaktionswand und das "Funnel-and-
Gate"-System.

Die sogenannte Permeable Reaktionswand ist dadurch gekennzeichnet, daR praktisch
Uber die gesamte Lange der Wand eine reaktive Zone (Reaktor) ausgebildet ist. Eine
solche in situ-Reaktionszone kann z.B. durch Erstellen und Wiederverfilllen eines
Grabens oder durch Einbringen von Fremdmaterial zwischen Spundwé&nden, durch
Bohrpfahle etc. errichtet werden.

Aufgrund der meist nicht unerheblichen Langen, die zur Abstromsanierung ganzer
Standorte notwendig sind (oft >100 m), mul? aus wirtschaftlichen Griinden bei der heute
verflgbaren Tiefbautechnik davon ausgegangen werden, daR die Fiillung der reaktiven
Zone nicht zu einem spateren Zeitpunkt ausgetauscht werden kann. Falls eine
Regenerierung der reaktiven Zone wahrend der veranschlagten Sanierungszeit erforder-
lich erscheint, so miussen entsprechende Einbauten (z.B. Lanzen, Brunnen, Grében
etc.) vorgesehen werden. Es besteht grundsatzlich die Méglichkeit, mehrere reaktive
Zonen (Reaktortypen) in Reihe zu schalten und so entweder eine gewilinschie Abfolge
des Schadstoffabbaus bzw. der -immobilisierung zu erreichen oder aber mehrere
Schadstoffgruppen gemeinsam zu behandeln. Aufgrund der nur einmaligen Reaktor-
fullung mul bei der Permebalen Reaktionswand vor allem die Langzeitfunktion des
Systems sichergestellt werden. Eine Alternative zu den Permeablen Reaktionswénden
ist das Prinzip des sogenannten Funnel-and-Gate-Systems (vgl. Abb. 1). Es beruht
darauf, dal? nur ein kleiner Teil der in situ-Wand als permeable reaktive Zone (gate)
verwendet wird, wahrend der Uberwiegende Teil der Wand als geringdurchigssiger
sogenannter Trichter (funnel), z.B. in Form von Spund- oder Schlitzwénden, ausgebaut
wird. Ein wesentlicher Vorteil des Funnel-and-Gate-Prinzips besteht darin, da® grund-
satzlich die Méglichkeit gegeben ist, die Reaktorfillung auszutauschen. Jedoch ist im
allgemeinen davon auszugehen, dal die hierfur erforderliche Reaktorkonstruktion, vor
allem fur Tiefen groRer als 10 m, aufgrund der einzusetzenden Spezial-Tiefbautechnik
einen wesentlichen Kostenfaktor darstelit.
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Das Funnel-and-Gate-Prinzip hat vor allem dort Vorteile, wo entweder der Reaktor in
regelméRigen Zeitabstdnden auszutauschen ist (z.B. bei Sorptionsreaktoren) oder die
Reaktorfiillung relativ teuer ist und nur ein kleines Reaktorvolumen benétigt wird (z.B.
schnelle Katalysereaktoren). Dariiber hinaus erméglicht es in stark heterogenen Aquifer-
systemen eine effizientere Nutzung der Reaktorfiillung.

Reaktive Wand zur in situ-Grundwassersanierung
"funnel"
impermeabel
Grundwasser-
strémung
Y Abstromfahne
Kontaminationsherd permeable Reaktionswand
(z.B. TCE in Phase) (z.B. Fe9)
Abstromfahne
,. . ~ undurchizssiger Horizont

Abb. 1:  In situ-Reaktionswand; Prinzipskizzen

Neben den Permeablen Reaktionswénden und den Funnel-and-Gate-Systemen werden
auch andere Bauarten diskutiert. Beispielsweise kénnen Bohrpfihle, Drainagegraben,
Horizontalbohrungen efc. als Behéltnisse fir reaktive Zonen dienen [2]. Das erste
Funnel-and-Gate-System wurde vor 7 Jahren im Testfeld der University of Waterloo



10 Das Projekt SAFIRA und der Einsatz reaktiver Zonen zur in situ-Grundwassersanierung

auf dem Luftwaffenstiitzpunkt Borden in Ontario, Kanada, installiert. Zum Einsatz
kam eine sogenannte ,Eisenwand®, die auf der von R.W. GILLHAM 1989 in Waterloo
(Kanada) entdeckten Méglichkeit der Nutzung von Fe® zur Dehalogenierung von
aliphatischen Chlororganika beruhte. Erste vielbeachtete Veréffentlichungen erfolg-
ten 1994 [3, 4]. Seit dieser Zeit sind viele verschiedene Methoden zur (passiven) in
situ-Grundwassersanierung vorgeschlagen, allerdings nur wenige zur Anwendungs-
reife entwickelt worden. Derzeit hat lediglich die Verwendung von Fe® in in situ-
Reaktionswénden ein kommerzielles Niveau erreicht und wird von der US-ameri-
kanischen Umweltbehdrde EPA als eine der aussichtsreichsten Sanierungstechno-
logien eingestuft [5].

Zahlreiche andere Methoden befinden sich in der Phase der Entwicklung, d.h. sie
wurden bisher entweder im Pilotmafstab oder gar nur im LabormaRstab erprobt [6].
Daruber hinaus existieren aus der klassischen Wasserbehandlung bekannte Metho-
den z.B. der Adsorption an Kohlen, Torf etc.. Diese bekannten Techniken miissen
allerdings far einen méglichen Langzeiteinsatz unter in situ-Bedingungen teilweise
oder ganz Uberarbeitet und angepallt werden.

Eine 1997 verdffentlichte Studie des Groundwater Remediation Technologies
Analysis Centre falt alle Demonstrationsobjekte in Nordamerika zusammen [5]. In
diesem Bericht werden 61 Grundwassersanierungsprojekte betrachtet. 55 % dieser
Demonstrationsprojekte (12 biologische Methoden und 24 physikalisch/chemische
Methoden) befalten sich mit innovativen in situ-Technologien, was das groRe
Interesse an diesen Methoden in den letzten Jahren, vor allem in Nordamerika,
widerspiegelt. Die behandelten Kontaminationen reichen von anorganischen Stoffen,
wie z.B. Cr®", Uran oder Arsen, Uber ein breites Spektrum an organischen Stoffen
(z.B. BTEX, PAK und aliphatische Chlororganika). Fur die im SAFIRA-Projekt im
Mittelpunkt stehenden chlororganischen Verbindungen liegen hingegen bisher keine
Technologien vor. Konkret wurde der Abbau von TCE in 7 Projekten, von PCE in 5
Projekten und in einem Fall der von DCE in Demonstrationsversuchen verfolgt [5]. In
Europa wurde in den letzten Jahren lediglich ein Pilotprojekt durchgefiihrt: an einem
Standort der Elektronikindustrie in Belfast, der hauptsdchlich durch Lésungsmittel
(TCE, PCE, TCA) kontaminiert ist, wurde eine mit Eisenspanen geflllte in situ-
Reaktionssaule (12 m Lange und 1,2 m Durchmesser) eingesetzt [7]. Entwicklungen
oder gar zur Anwendungsreife gelangte Technologien fur aromatische Chlororganika
bzw. komplex kontaminierte Grundwasser, wie sie u.a. am SAFIRA-Modellstandort in
Bitterfeld zu finden sind, gibt es bislang nicht. Diese Schad-stoffgruppe hat jedoch,
insbesondere in Form komplexer ,Cocktails®, eine weite Verbreitung an industriellen
Standorten. Einige, ausgewahlte Beispiele dafiir sind Standorte der Chemieindustrie
(Pestizidproduktion u.a.) [8-12], militarische Altlasten [13] oder Deponien [14-16]. Die
meisten der beschriebenen Schadensfélle befinden sich in Nordamerika und in
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Westeuropa. Dies ist vor allem auf die hohe Industrieproduktion, aber auch den
hohen Stand der Erkundung in diesen Landern zuriickzufiihren. Es ist allerdings
mehr als wahrscheinlich, daR vor allem in Osteuropa und auBereuropéischen
Schwellenléndern vergleichbare Standorte existieren, die grof¥flachig das Grund-
wasser kontaminieren.

Eine Ubersicht tber die in Nordamerika installierten und die in Europa geplanten
oder in der Erprobung befindlichen in situ-Reaktionswinde gibt die nachstehende
Tabelle.

Reaktive Wéande - Installiert

Standort Kontamination Reaktor Status Beginn
Borden Air Force Base, Canada LCKW Durchstrsmte Fe®-Wand PilotmaRstab 06/91
Industriestandort, New York, USA LCKW Fe’ Funnel-and-Gate PilotmaRstab 05/95
Lowry Air Force Base, Denver, USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate PilotmaBstab 12/95
U.S. Naval Air St., Moffett Field, CA,USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate PilotmaRstab 04/96
Somersworth Sanitary Landfill, USA LCKW Fe° Funnel-and-Gate PilotmaRstab 11/96
U.S. Naval Air Station Alameda, USA LCKW, BTEX Fe®, ORC Funnel-and-Gate PilotmaRstab 12/96
U.S. DOE Savannah River Site, USA LCKW Fe’ GeoSiphon PilotmaRstab 07/97
AFCEE Demonstration, Florida, USA LCKW Fe® Schmalwand PilotmaRstab 11/97
U.S. DOE ANL, lllinois, USA LCKW Fe’ Bodenmixing PilotmaRstab 11/97
U.S. AFB Area 5 Dower, DE, USA LCKW. Fe® Funnel-and-Gate PilotmaRstab 01/98
NASA Demonstration, Florida, USA LCKW Fe° Bodenmixing PilotmaRstab 02/98
Industriestandort, Edenkoben, BRD LCKW Fe’-Funnel-and-Gate PilotmaRstab 05/98
Industriestandort, Rheine, BRD LCKW Durchstrémte Fe’-Wand PilotmaBstab 06/98
ANG Demonstration, Cape Cod, MS, USA LCKW Fe? Hydrofracturing PilotmaRstab 07/98
U.S. ACE, Maxwell, AL, USA LCKW Fe° Hydrofracturing Pilotmafstab 07/98
Industriestandort, Sunnyvale, CA, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 02/95
Nickel Rim, Sudbury, Canada, Metalle Durchstromte Kompostwand  “full-scale” 08/95
Industriestandort, Fort Bragg, CA, USA MKW Aktivkohle Funnel-and-Gate  “full-scale” 09/95
Industriestandort, Sunnyvale, CA, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 09/95
Industriestandort, Belfast, NIRL LCKW Fe’-Funnel-and-Gate “full-scale” 12/95
Industriestandort, Coffeyville, KA, USA LCKW Fe’-Funnel-and-Gate “full-scale” 01/96
USCG Facility, Elisab. City, NC, USA LCKW, Cr(Vl)  Durchstrémte Fe®-Wand “full-scale” 06/96
Government Facility, Lakewood, CO, USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate “full-scale” 10/06
Fry Canyon Site, Utah, USA U Funnel-and-Gate: Fe°, AFO, PO, “full-scale” 12/96
Industriestandort, South Carolina, USA LCKW Durchstrémte Fe®-Wand “full-scale” 10/97
Industriestandort, Colorado, USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate “full-scale” 11/97
Industriestandort, New York, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 12/97
Y-12 Site, OAK Ridge NL, TN, USA U, Tc, HNO; Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 12/97
Industriestandort, Oregon, USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate “full-scale” 03/98
Superfund Site, New Jersey, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 03/98
U.S. DOE Standort, Kansas City, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 04/98
U.S. DOE Standort, Rock Flats, CO, USA LCKW Fe® Gate und Drainage “full-scale” 07/98
Industriestandort, New Jersey, USA LCKW Durchstrémte Fe’-Wand “full-scale” 08/98
Industriestandort, Vermont, USA LCKW Fe® Funnel-and-Gate “full-scale” 08/98

Industriestandort, Tubingen, BRD LCKW Fe® Funnel-and-Gate “full-scale” 11/98
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Wie bereits erwahnt, falit auf, daR in Nordamerika bisher praktisch ausschlieRlich die
FeO-Technologie fur LCKW-Schaden zum Einsatz kam, wahrend in Europa daneben
auch Aktivkohle-Sorptionswande fir PAK-Schaden im Gesprach sind.

Tiefbautechnische Aspekte

Die Herstellung von Dichtwanden bis 30 m Tiefe als Teil von Funnel-and-Gate-
Systemen kann als Stand der Technik bezeichnet werden. Dabei genlgen im Ver-
gleich mit Dichtwénden fir KomplettumschlieRungen geringere Anforderungen an die
Dichtigkeit des ,Funnels“. Ein Durchléssigkeitskontrast von drei bis vier GréRen-
ordnungen wird i.d.R. fur eine effektive Umlenkung der Grundwasserstrémung zu
den ,Gates" véllig ausreichen.

Eine kostenglinstige Herstellung volifliachig durchstrémter Reaktionswinde erscheint
auler bei sehr kleinen Anlagen derzeit nur fir geringmachtige und geringdurch-
lassige Aquifere méglich. Dann kann mit einer offenen Wasserhaltung operiert und
somit auf teure Spund- und Schlitzwande verzichtet werden. Hier ist in naher Zukunft
durch den Einsatz umgebauter Drainagemaschinen, die bis in 10 m Tiefe reichen,
eine erhebliche Kostenersparnis in Sicht. Dabei bleibt allerdings die Frage offen, wie
das reaktive Material in situ so verteilt werden kann, daR eine moglichst gleich-
maRige Ausnutzung erfolgt.

Bei der Herstellung von Funnel-and-Gate-Bauwerken geht es insbesondere um die
Herstellung des Gate-Bauwerks, in dem das reaktive Material unterzubringen ist. Fur
machtige Aquifere (>20 m), sind angepalte, d.h. kostengiinstige Bauverfahren ge-
fragt. Von besonderer Bedeutung ist dabei die Sicherstellung einer ausreichenden
Durchlassigkeit der Gate-Bauwerke einschlieBlich der reaktiven Fiillung. Dabei ist zu
beachten, dal fiir manche reaktive Medien ein periodischer Austausch bzw. eine
regelmaRige Wartung, z.B. in Form einer Rickspulméglichkeit, erforderlich ist.

Die Realisierung der SAFIRA-Pilotanlage wird in der Weise erfolgen, daR die ver-
schiedenen Reaktoren vertikal durchstrémt in Senkschachten eingebaut werden.
Somit lassen sich einerseits fur diejenigen Verfahren, die langere Verweilzeiten des
Grundwassers voraussetzen, die erforderlichen Durchstrémungsléngen realisieren,
andererseits fur die ,schnelleren* Verfahren abstromseitig Aquifer-Sdulen nach-
schalten, um die Auswirkungen der Reaktionen auf die Grundwasserleiter zu unter-
suchen. Vor allem bei heterogenen Aquiferen und/oder geschichteten Kontami-
nationen stellt auch fur die Implementierung die vertikal durchstrémte Reaktorsaule
eine Alternative zum ,klassischen” gate-Prinzip dar (vgl. Abb. 2).
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Abb. 2:  Vertikal durchstrémte Reaktoren; Prinzipskizze
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2 Untersuchungen am Modelistandort in Bitterfeld

2.1 Ergebnisse der erweiterten geologisch-hydrogeologischen
Standorterkundung

R. RUSKE, 0. BOHME, P. FALKE
GFE GmbH Halle, Kéthener Str. 34, 06118 Halle

In Fortsetzung der Erkundungsarbeiten fiir den umfangreichen GroRfeldversuch zur
passiven Grundwassersanierung ,SAFIRA” in Bitterfeld wurden weitere 10 Ramm-
kernbohrungen zur Untersuchung der hydrogeologischen und hydrochemischen Ver-
héltnisse abgeteuft. Neben der Ergénzung der vorhandenen umfangreichen Priméar-
datenlage aus der ,Standortspezifischen Machbarkeitsstudie” [1] standen hierbei
Aussagen zur rdumlichen und zeitlichen Dynamik der vom Sidteil des Chemie-
geléandes Bitterfeld ausgehenden Grundwasserkontamination im quartdren Grund-
wasserleiter 110 (bis ca. 25 m unter Gelénde) im Vordergrund. Des weiteren sollte
die Eignung des Sudteils des Mikrostandorts ,SAFIRA" als alternatives Sanierungs-
testfeld Uberprift werden.

Die Bohrungen wurden in 3 Bohrkampagnen abgeteuft und als GrundwassermeR-
stellen ausgebaut (siehe Abb.1).

i!
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i
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Abb. 1: Ubersichtsplan zu den Bohrkampagnen SAFIRA (2-4)
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Tab. 1: Zuordnung der Bohrungen zu den Bohrkampagnen

Bohrungen/GWM Kampagne Lage zum Mikrostandort
(zusatzliche Zielstellung)
Saf Bit 17/97 und 18/97 |SAFIRA (2) | Sudteil des Mikrostandortes (Eignung als

alternatives Testfeld)

Saf Bit 19/97 - 22/97
Saf Bit 23/97 und 24/97
Saf Bit 25/97 und 26/97

SAFIRA (3) | Anstrom
SAFIRA (4)

SAFIRA (4)

Nordteil des Mikrostandortes

Abstrom

Die abgeteuften Bohrungen wurden als GrundwassermeRstellen im Liegenden des
quartaren Grundwasserleiters ausgebaut, wobei an den Bohrungen Saf Bit 17/97 und
18/97 dieser Horizont durch elster- und saalekaltzeitliche Schmelzwasserabla-
gerungen (GWL 140/170) gebildet wird.

An der GrundwassermeRstelle Saf Bit 22/98 wurden ein Glasfaserleitkabel der Fa.
GESO fur teufenorientierte Temperaturmessungen und drei Tonsperren (zwischen
11,0 - 11,5 m; 13,5 - 14,0 m und 15,5 - 16,0 m) fiir einen Multilevelausbau der Uni-
versitat Tubingen in den Ringraum eingebracht.

Die erstelliten GrundwassermeRstellen wurden hydraulisch getestet (Pumpversuche,
Slug-Bail-Tests), geophysikalisch vermessen und in das bestehende hydraulische
und geochemische Monitoringnetz am Projektstandort integriert.

Tab. 2: Angaben zu den Grundwassermessstellen

Bezeichnung| Rechtswert | Hochwert | ROK | Ausbau Filter Endteufe | GWL
[m NN]| Innen-@ | von-bis | Bohrung
[mm] | [m] u. Gel. [[m] u. Gel.

Saf Bit17/97 | 4521935,37 | 5719800,41 | 79,80 124 19,0-21,0 28,0 140/170}
Saf Bit 18/97 | 4521937,69 |5719754,81 | 79,29 124 22,0-23,0 35,0 140/170
Saf Bit 19/97 4521734,42 | 5720068,20 | 79,18 124 20,0-22,0 25,0 110
Saf Bit 20/97 | 4521643,46 | 5720227,51| 79,16 124 17,5-19,5 26,0 110
Saf Bit 21/97 | 4521708,99 |5719756,98 | 79,61 124 13,0-15,0 26,0 110
Saf Bit 22/98 | 4521670,45 |5720069,00 | 79,28 160 6,3-22,3 24,0 110
Saf Bit 23/98 4521929,99 |5719958,71 | 79,70 111 18,3-20,3 21,5 110
Saf Bit 24/98 4521941,42 | 5719984,11 | 79,71 111 18,2-20,2 28,0 110
Saf Bit 25/98 | 4522129,80 |5719823,76 | 78,55 111 13,0-15,0 17,2 110
Saf Bit 26/98 | 4522270,05 |5720174,58 | 79,68 111 9,0-11,0 26,2 110
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Erkundungsarbeiten Bohrkampagne SAFIRA (2)

Im Gegensatz zu den annahernd horizontalen Lagerungsverhaltnissen und dem folg-
lich relativ gering differenzierten quartaren Grundwasserstockwerk am bisher unter-
suchten Standortbereich weisen die Bohrergebnisse der Bohrungen Saf Bit 17/97
und Saf Bit 18/97 unterhalb der Niederterrassenschotter altere pleistozane Horizonte
und lokale Destruktionsstrukturen nach.

Die Quartarbasis liegt im Bereich der Bohrung Saf Bit 18/97 bei ca. + 51 m NN und
somit 8 m tiefer als im Zentralteil des Mikrostandortes (Pegelkreuz Saf Bit 1/96 und
Saf Bit 3/97 - 6/97). Das Bitterfelder Fl6z ist hier durch &ltere (elster- und/oder saale-
kaltzeitliche) Schmelzwasserablagerungen (GWL 140 -170) vollstandig erodiert
worden. Diese vermutliche trog- oder rinnenartige Erosionsstruktur reicht bis in den
Bitterfelder Glimmersand (GWL 500) und |aBt einen hydraulischen Kontakt des
quartadren Grundwasserleiters mit dem tertidren Grundwasserleiter vermuten.

Der Druckwasserspiegel in dieser GrundwassermeRBstelle kann den hydraulischen
Verhéltnissen des tertidaren Grundwasserleiters zugeordnet werden. Allerdings wei-
sen die Wasseranalysen und die Ergebnisse der Kurzpumpversuche auf eine eigen-
stédndige hydrogeologische Einheit hin.

An der Bohrung Saf Bit 17/97 (45 m nérdlich der Bohrung 18/97) wurde ab 21,1 m
unter GOK das Fl6z Bitterfeld mit einer Machtigkeit von > 8 m angetroffen, so daR
hier im Gegensatz zur Saf Bit 18/97 das Fl6z als Trennschicht zwischen dem quar-
taren und dem tertidren Grundwasserleiter vorhanden ist. Unter den Niederterrassen-
schottern (GWL 110) wurden auch hier pleistozane Schluffhorizonte und glazi-
fluviatile Schmelzwasserkiessande (Kalkgerélle, nordisches Kristallin) mit um-
gelagerten Erosionsresten aus der tertidren Schichtenfolge (kaolinitische Tongerélle,
Kohlenester) angetroffen. Geochemisch und hydraulisch ist an der Quartérbasis der
Saf Bit 17/97 ein Zusammenhang mit den Verhéltnissen im Zentralteil des Mikro-
standortes im quartaren GWL 110 (Pegelkreuz) festzustellen.

Als Einbindehorizonte fir einen in situ-Reaktor sind diese bindigen Schichten auf-
grund stark schwankender Mé&chtigkeiten, variierender KorngréRenzusammensetz-
ungen und der daraus folgenden z. T. unkontrollierbaren hydraulischen Verhéltnisse
nicht geeignet.

Erkundungsarbeiten Bohrkampagne SAFIRA (3)

Durch die Bohrungen Saf Bit 19/97, 20/97 und 22/98 nordwestlich des Mikrostand-
ortes SAFIRA konnte das Auskeilen des Bitterfelder Flozhorizontes nachgewiesen
werden (siehe Abb.2) In diesem Bereich der Muldeniederung wurde das Bitterfelder
Fl6z durch die Niederterrassenschotter der Mulde stark reduziert bis vollstandig aus-
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gerdumt, so dal hier die weichselkaltzeitlichen Niederterrassenschotter (GWL 110)
diskordant Uber den Bitterfelder Glimmersanden abgelagert wurden und somit ein
gemeinsames Grundwasserstockwerk bilden. Die relative Machtigkeit des Quartar-
profiles betragt am Mikrostandort ca. 21,5 m, am Standort der Bohrung Saf Bit 20/97
ca. 18 m und am Standort der Saf Bit 21/97 ca. 15 m. Diese direkte Unterlagerung
des Quartdrs durch Glimmersande ist sehr wahrscheinlich an eine lokale Hochlage
der Bitterfelder Glimmersande (Riickenstruktur) gebunden.

NW I 5. 450m } SO

Chemiegeléinde
l Satit 1T @'M W 281 b0
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!-i 11k

O RN

.. Sert et e,
S ECC LA LT LG L CGE AL L LTLLT

Abb. 2:  Ubersichtsschnitt Anstrom an den Mikrostandort

Mit der Bohrung Saf Bit 21/97 wurde eine uferrandnahe Schichtabfolge innerhalb der
Muldeniederung erfa®t. Im Gegensatz zur Saf Bit 20/97 und 22/98 ist das Bitterfelder
Fiéz an der Saf Bit 21/97 mit einer Machtigkeit von 10,2 m erhalten geblieben.

Geochemisch und hydraulisch betrachtet befinden sich die Bohrungen Saf Bit 19/97,
Saf Bit 20/97 und Saf Bit 22/98 im Anstrom des Mikrostandortes.

Die Grundwasseranalysen belegen mit héheren Schadstoffkonzentrationen als am
Mikrostandort (z.B. Monochlorbenzol 50 mg/l, 4 mg/l Benzol, am Mikrostandort:
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Monochlorbenzol 20 - 30 mg/l, 0,2 mg Benzol) die gréRere Nahe zur Schadstoff-
quelle, dem Sudteil des Chemiegeléndes Bitterfeld (siehe Abb. 3).

Demgegeniiber konnten an der Grundwassermefstelle Saf Bit 21/97 weder Chlor-
benzol (Hauptkontaminant im GWL 110 am Mikrostandort) noch Trichlorethen
(Hauptkontaminant im GWL 500 am Mikrostandort) nachgewiesen werden. Das be-
statigt einen derzeit weitestgehend unbelasteten Grundwasserstrom im Siidwestteil
des Makrostandortes.

Erkundungsarbeiten Bohrkampagne SAFIRA (4)

Diese Bohrkampagne umfaBlte 4 Bohrungen (Saf Bit 23/98, 24/98, 25/98 und 26/98)
zur Charakterisierung der geologischen, hydraulischen und geochemischen Verhalt-
nisse unmittelbar noérdlich und &stlich des Mikrostandortes. An zwei Standorten
wurde das Bitterfelder FI6z durchteuft, um zuséatzliche Angaben zur Fl6zmachtigkeit
zu erhalten.

Durch die Bohrungen Saf Bit 23 und 24/98 wurde ca. 20 und 45 m nérdlich des
Mikrostandortes ein Quartarprofil mit einer Machtigkeit von 20,5 und 20,7 m Uber
dem Bitterfelder Braunkohlefléz nachgewiesen. Die Quartarbasis (Schichtgrenze:
Quartar/Tertiar) liegt hier ca. 0,6 bis 1 m héher als am Mikrostandort (Saf Bit 31/98).

Im Unterschied zum Quartarprofil am Mikrostandort wurde durch die Saf Bit 23/98
zwischen der Lokalfazies (GWL 110) und der weichselkaltzeitlichen Muldenieder-
terrasse (GWL 110) ein 3 m méchtiger, feinsandiger, toniger Schiuffhorizont ange-
troffen. Darunter folgen die Niederterrassenkiessande mit einer Méachtigkeit von 9 m.
Sie fuhren an der Oberkante sehr vereinzelte, diinne Kalkschalenreste und weisen
ab ca. 15 m dispers verteilte Kohlefasern und -partikel, einzelne Xylite, Braunkohlen-
gerdlle und Pyrit (Markasit ?) auf. Die Quartarbasis liegt bei + 59,4 mNN.

Weiter nérdlich, im Bereich der Saf Bit 24/98, ist der Schluffhorizont zwischen der
Lokalfazies und der weichselkaltzeitlichen Niederterrasse nur noch 0,2 m mé&chtig.
Darunter folgen die kalkfreien Niederterrassenkiessande der Mulde mit 11,6 m Mé&ch-
tigkeit, an deren Unterkante ab 19,8 m umgelagerte Braunkohle angetroffen wurde.
Die Quartarbasis wurde bei + 59,1 mNN festgestellt.

Durch die Saf Bit 24/98 wurde eine Flozméachtigkeit von 9,1 m ermittelt. Darunter
folgt ein stark tonig verbackener Mittelsand (Bitterfelder Glimmersandhorizont). Die
Bohrungen Saf Bit 25/98 und Saf Bit 26/98 wurden im Abstrombereich des Mikro-
standortes mit dem Ziel abgeteuft, das natirliche Schichtenprofil bis zur Hochhalde
"Bitterfelder Berg" zu erfassen.

Dabei war festzustellen, daR die Quartirbasis und damit die Flézoberkante im
Bereich der Saf Bit 25/98 bei 16,7 m und im Bereich der Saf Bit 26/98 bei 11,5 m
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unter GOK verlauft. Dies entspricht einer Héhenlage von + 60,7 und + 67,3 mNN. Die
Flézmachtigkeit betragt am Standort Saf Bit 26/98 13,8 m.

Im Bereich der Saf Bit 25/98 wird das Fl6z von ca. 8 m méchtigen Niederterrassen-
kiessanden und dariiber lagernden jiingeren Terrassensanden Uberlagert (GWL
110). Nach Altbohrungen wurden im Bereich der Siedlung Bergmannshof innerhalb
des Quartarprofils relativ haufig schluffig-tonige und schluffig-feinsandige Horizonte
mit humosen Einlagerungen, Wurzel- und Pflanzenresten angetroffen, was auf
Bodenbildungen in uferrandnahen Bereichen bzw. deren Abspulung und Ablagerung
in der Muldeniederung schlieRen 1aRt.

Im Bereich der Saf Bit 26/98 betragt die Machtigkeit der kalkfreien Niederterrasse
unmittelbar tiber dem Braunkohlenfléz nur 2,5 m. Dariiber beginnen die kalkhaltigen
jungeren Terrassensande (Lokalfazies GWL 110).

An den Bohrungen Saf Bit 25/98 und Saf Bit 26/98 im Abstrom des Mikrostandortes
konnten deutlich geringere Konzentrationen (0,17 bzw. 0,01 mg/l) des Hauptkonta-
minanten Monochlorbenzol festgestellt werden (siehe Abb. 3).

Demgegentiber sind die Chlorbenzolgehalte an den Bohrungen Saf Bit 23/98
(4,4 mg/l) und 24/98 (1,7 mg/l) nérdlich des Mikrostandortes aufgrund der Nahe zur
Schadstoffquelle wesentlich héher, erreichen aber nicht das Konzentrationsniveau
(20 - 50 mg/l) des Mikrostandortes.

Zusammenfassend ist festzustellen:

Im 6stlichen Abstrombereich des Mikrostandortes bis zur Hochhalde ,Bitterfelder
Berg” nimmt die Gesamtmachtigkeit des quartdren Grundwasserstockwerks (GWL
110) oberhalb des Bitterfelder Flézes von ca. 20,5 m auf 16,7 m ab. Nordéstlich, im
Bereich der Saf Bit 26/98, betrégt diese lokal nur 11 m. Demgegeniber erfolgt eine
Méchtigkeitszunahme des Bitterfelder Flézes von ca. 6 m am Mikrostandort auf
> 13 m an der Saf Bit 25/98, wobei die Flézunterkante, belegt durch Altbohrungen,
jeweils zwischen + 50 und + 53 mNN anzutreffen ist.

FaRt man die Ergebnisse der Bohrungen im westlichen Anstrom und im &stlichen Ab-
strom zusammen, so ist eine Aufwdlbung der Glimmersandoberkante nach Westen
und Siidwesten von ca. + 51 und + 52 mNN auf ca. + 54 bis + 55 mNN festzustellen.
Durch erosive Abtragung und fortlaufende Aufschotterung der weichselkaltzeitlichen
Muldeniederterrasse und der jiingeren FluBschotter erfolgte innerhalb der Mulde-
niederung durch Aufarbeitung und Abtragung der Braunkohle des Bitterfelder Fiozes
sekundar eine Maéchtigkeitsreduzierung und die Quartérbasis befindet sich am
Reaktorstandort zwischen + 57,5 und + 59 mNN. Westlich des Standortes, in Hohe
der Bohrungen Saf Bit 20/98, 22/98 und 21/98, wurde die Quartarbasis zwischen
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+60 und + 64,4 mNN ermittelt und 6stlich davon in H6he der Bohrungen Saf Bit
26/98 und 25/98 zwischen + 67,3 und + 60,8 mNN. Demnach hat sich die Nieder-
terrasse am Mikrostandort (nahe dem siidlichen Uferrand der Muldeniederung) lokal
trogéhnlich in den tertidren Flézkérper eingeschnitten, so daR sie nahe dem sid-
westlichen Prallhang lokal relativ méchtige Schotterkérper bildet, dann jedoch (ehe-
malige Holzweiliger Tagebaue) auf relativ engem Raum gegen den Bitterfelder
Decktonkomplex (Basis ca. + 70 mNN) am Uferrand ausstreicht.

Mit der Berlcksichtigung der Grundwassermessstellen Saf Bit 17/97-26/97 im Iso-
hypsenplan des Grundwasserleiters 110 bestitigt sich, ausgehend vom Chemiege-
lande bis zum Mikrostandort, das generelle West-Ost Grundwassergefille. Das
Grundwassergefélle betrug im bisherigen Untersuchungszeitraum von 2 Jahren
zwischen den Bohrungen Saf Bit 20/97 und Saf Bit 14/97 (ca. 450 m) ca. 0,3 %o -
0,5%0 und entspricht bei einem durchschnittlichen Durchiassigkeitsbeiwert von
1,0 * 10 m/s einer FlieBgeschwindigkeit zwischen ca. 10 - 20 cm/d. Die Aufzeich-
nung der Grundwasserganglinien weisen fiur die Grundwasserleiter 110 und 500
regionale Grundwasserspiegelschwankungen von maximal 0,6 m auf.

Abb. 3: Grundwassergleichenplan (Angaben in mNN) und Chlorbenzoigehalte im basalen Bereich
des GWL 110 (Stand 14.12.1998)
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Mit der in Abb. 3 dargestellten Karte der Grundwassergleichen und der Chlorbenzol-
gehalte deutet sich am Mikrostandort eine anomale Konzentration des Haupt-
kontaminanten Chlorbenzol an der Basis des GWL 110 an, die mit dem trog-
ahnlichen Einschnitt der hochdurchlassigen quartdren Muldeschotter in die geringer
durchlassige tertidre Schichtenfolge zusammenféllt. Die ersten Ergebnisse der
Erkundungsbohrungen der laufenden Teilprojekte SAFIRA (5) und (6) am Mikro- und
Makrostandort bestatigen diesen strukturbedingten Zusammenhang.
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2.2 Bestimmung der Filtergeschwindigkeit und FlieRrichtung des
Grundwassers durch die Einbohrlochmethode

J. MULLER
GSF-Institut fiir Hydrologie, Ingolstadter LandstralSe 1, 85764 Neuherberg

Einleitung

In Ergénzung zu den bereits durchgefiihrten Untersuchungen zur Standorterkundung
SAFIRA fuhrte das GSF-Institut fur Hydrologie (IfH) Messungen mit der vom IfH
entwickelten radiohydrologischen Einbohrlochmethode an zwei Grundwasser-
mefstellen (GWM Saf Bit 14/97 und GWM Saf Bit 15/97) durch. Mit Hilfe dieser
Methode kann sowohl die Filtergeschwindigkeit, eine Vertikalstromung im Bohrioch
wie auch die FlieBrichtung des Grundwassers in einer GWM ohne hydraulischen
Eingriff in das Grundwasserregime ermittelt werden. Diese Informationen sind zur
Planung und Durchfuhrung des Pilotprojektes und im Hinblick auf die in Veranderung
begriffenen hydrogeologischen Verhéltnisse in dieser Region [1] aufgrund von
lokalen SimpfungsmaRnahmen, der Flutung des angrenzenden Tagebaus Goitsche,
der GrundwassersicherungsmaBnahmen im Zuge des Pilotprojektes sowie
potentieller hydraulischer MaBnahmen im Umfeld der Deponie BRIFA unabdingbar.
Veranderungen der Grundwasserneubildung aufgrund von EntsiegelungsmaR-
nahmen und sanierender Eingriffe bei Wasser- und Abwasserleitungen fiihren
langfristig ebenso zu einer Verénderung der naturlichen Grundwasserverhéltnisse

[11.

Methodik

Die Messung der Filtergeschwindigkeit erfolgt nach der Verdiinnungsmethode durch
Markierung der Grundwassersaule mit einem radioaktiven Tracer im Filterrohr zwi-
schen zwei hydraulischen Packern und anschlieRender Messung der Konzentra-
tionsabnahme des Tracers aufgrund des Grundwasserzu- und -abflusses (Abb. 1).
Die Konzentrationsabnahme des Tracers im Filterrohr ist gegeben durch [2]:

] [< - Qyt

1 ! T ik

i Anfandskonzehtration bo Z = exXp————
SR c, v

2 | ‘ |

= | Ty ‘ : mit: Q= GrundwasserabfluB im Filterrohr

V = Volumen der markierten
Wasserséule
el C, = Tracerkonzentration der markierten
Wasserséule zur Zeitt =0
Abb. 1: Verdiinnungslog im Grundwasser zur C = Tracerkonzentration der markierten
Bestimmung der Filtergeschwindigkeit v; Wassersiule zur Zeit t

 Zeitt —> |
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Die Filtergeschwindigkeit v; berechnet sich aus [2]:

m-r-B

C

o)

Ve

=2-OL"Y-t-

In

C

r1 =Innenradius des Filterrohres
a =Faktor zur Verzerrung des Strémungsfeldes in x-/y-

Ebene durch den Bohriochausbau

B =spezifischer Mefisondenfakior, der das MefRvolumen

beriicksichtigt

v =Faktor zur Verzerrung des Stromungsfeldes in x-/z-

Ebene aufgrund des MeRsondeneinbaus

Der o -Wert ergibt sich aus der Beziehung [3]:

o= 8
A+B
r_i]z k) [r_x
I, +kl —rz
=) (2 -2
+ I, +k1

mit
ki =Durchlassigkeit des Filterrohres

k2 =Durchlassigkeit des Filterkieses

ki =Durchlassigkeit des Aquifers

2
J } ry =Innenradius des Filterrohres
r. =AuBenradius des Filterrohres
2 2
11_] _ [LZ_J r3 =Radius der Bohrung
I3 e}

Nachdem die Tracersonde (Abb. 2) auf die entsprechende MeRtiefe im Filterrohr
eingebracht und das MelRvolumen mittels eines Packers abgegrenzt wurde, erfoigt
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Motor fir Injektion
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Grundwasser-
strémungsfeld mit
Richtungssonde

Abb. 2: Skizze der verwendeten MeRsonde
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Kabel fur . )
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Szintilations- | volumen. Der in der Mellsonde
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Filterkies die Tracerverdinnung (Verdin-
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Szintillations- radioaktive Konzentration wird

z&hler . . .
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Kolben Formel berechnet. Auf diese

Szintillations-

zahler Weise konnen Filtergeschwin-

Gummipacker

digkeiten v¢ von etwa 0,001 bis
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??g;zfe"def als +5 %. Bei geringen Filter-

geschwindigkeiten kann durch
das Richtungslog erkannt
werden, ob die Verdiinnung
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durch Konvektion oder nur durch radiale Diffusion erfoigt.

Vertikalstrémungen des Grundwassers im Brunnen werden im MeRvolumen durch
einen KurzschluB tberbriickt und stéren die Tracerverdiinnung nicht. Erfolgt dennoch
vertikaler TracerabfluR tber den Filterkies/-sand, so wird dieser durch Kontroll-

Fliessrichtung | N-Signal |

S

=

=

= '

2 ;
| |
| 90 0 90 180 270 360
| Azimut

Abb. 3:  Richtungslog zur Bestimmung der
FlieBrichtung des Grundwassers

detektoren in den Packerenden ange-
zeigt. Das Verdinnungslog ist dann in
der Regel nicht auswertbar. Die FlieR3-
richtung des Grundwassers in einem
Bohrloch wird durch Markierung der
Wassersdule mit einem radioaktiven
Tracer und anschlieRender Beobach-
tung der AbfluRrichtung bestimmt.
Hierzu wird ein richtungsempfindlicher
Detektor in das Filterrohr eingebracht,
der die Verteilung der Tracerldsung
nach dem TracerabfluR in den Aquifer

Uber eine 360° Kreisbewegung miBt (Richtungsiog). Die Lage im Azimut ist auf die
durch den eingebauten KompaR festgelegte Nordrichtung bezogen. Der Detektor ist
in einen Bleikollimator integriert, der nur durch eine Kollimatoréffnung den radio-
aktiven Tracer detektiert. Die Genauigkeit der Messung ist + 15°.

Ergebnisse der Einbohrlochmessungen

Als radioaktiver Tracer wurde 32Br
mit einer Halbwertszeit von 35,3
Std. eingesetzt. Die Messung der
FlieRrichtung und Filtergeschwin-
digkeit in der GWM Saf Bit 14/97
erfolgte auf 59,816 mNN und in der
GWM Saf Bit 15/97 auf 60,339 und
59,339 mNN. Damit erfolgten die
Messungen an der Basis der
weichsel-kaltzeitlichen  Niederter-
rassensedimente, die aus Mittel-
und Grobsanden mit feinkiesigen
Anteilen aufgebaut sind und das
Braunkohlenfléz Bitterfeld ber-
lagern.

Da in der GWM Saf Bit 15/97 2 m
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Abb. 4: Verdinnungslogs der GWM Saf Bit 14/97

und Saf Bit 15/97
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Filterstrecke zur Verfugung stan-
den, wurden die Messungen auf
zwei Niveaus durchgefihrt. In der
GWM Saf Bit 14/97 existiert nur 1 m
Filterrohr, da an der Basis der
Terrassenschotter bereits eine
20 cm méchtige erste Braunkoh-
s : I lenlage in 60,31 mNN angetroffen
0 180 360 540 720 900 1080 wurde. Zur Berechnung der o. g.

Azimut [Grad] ' | Parameter wurde eine Durchlés-
——  Saf Bit 14/97 auf 59,816 mNN sigkeit ki des Aquifers von
——  Saf Bit 15/97 auf 60,339 mNN 5. 10 m/s angenommen.
. —— Saf Bit 15/97 auf 59,339 mNN . . - :
= Die Verdinnungslogs, die in beiden

Abb. 5: Richtungslogs der GWM Saf Bit 14/97 GWM aufgezeichnet wurden, sind in
und Saf Bit 15/97 der Abb. 4 dargestellt. Die Filterge-
schwindigkeiten, die aus den Ver-
dinnungslogs berechnet wurden, ergeben fiir Saf Bit 14/97 0,10 m/d und fiir Saf
Bit 15/97 auf 60,339 mNN 0,09 und auf 59,339 mNN 0,10 m/d. Fur die GWM Saf
Bit 14/97 ergibt sich aus dem Richtungslog (Abb. 5) eine Grundwasser-
flieRrichtung von R; = 95°, d. h. der Grundwasserstrom geht nach Osten. Die
Richtungslogs in der GWM Saf Bit 15/97 (Abb. 5) ergeben eine Grund-
wasserflieRrichtung von R; = 170° bei 60,339 mNN und R; = 160° bei 59,339
mNN. Der Grundwasserstrom geht hier S{idslidost und damit um ca. 70° von
dem in der GWM Saf Bit 14/97 verschoben.

Zusammenfassung und Diskussion der Ergebnisse in bezug zu bereits
ermittelten Daten und Erkenntnissen

Die Ergebnisse der Messungen an den GWM Saf Bit 14/97 und Saf Bit 15/97 lassen
sich folgendermalen zusammenstellen (Tab. 1):

Tab. 1: Ergebnisse der radiohydrologischen Einbohrlochmessungen am Standort SAFIRA
GWM | GW- | MeRtiefe | Filtergeschw. F[iéf&’richt\ung
| [ImNN] | [mNN] | [m/d] ik

14/97 74,776 59,816 0,10+5% 95 + 15°
15/97 74,759 60,339 009+5% | 170+ 15°
59,339 010+5% | 160+ 15°
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Die Filtergeschwindigkeit in der GWM Saf Bit 14/97 von 0,10 m/d wird durch die
Messungen von [4], wo mit Hilfe von Salzverdinnungsmessungen die Filterge-
schwindigkeit ermittelt wurde, bestatigt. Die niedrigen Filtergeschwindigkeiten sind
hauptsachlich auf das geringe hydraulische Gefélle des Grundwasserspiegels (0,3 -
0,4 %o [4, 5]) zurlckzufihren, das wiederum durch eine niedrige Grundwasser-
neubildung in dieser Region erklart werden kann. Veranderungen der Grundwasser-
neubildung durch entsiegelnde oder leitungssanierende MaRnahmen wie sie durch
[1] angedeutet werden, wiirden somit einen direkten EinfluR auf die Filtergeschwin-
digkeit haben. Ausgehend von den geringen Filtergeschwindigkeiten bei gleichzeitig
relativ hohen Durchlassigkeiten (102 - 10 m/s [5, 6]) wirden hydraulische Eingriffe
in das System bereits bei geringen Férderleistungen zu deutlichen Verdnderungen
der Grundwasserverhéltnisse fuhren, die sich dann entscheidend auf die FlieRrich-
tung auswirken wiirden.

Die zwei gemessenen orthogonal zueinander orientierten FlieRrichtungen deuten auf
eine heterogene Verteilung der GrundwasserflieRrichtung hin, die durch bereits vor-
handene hydraulische Eingriffe in das Grundwasserregime erklart werden miissen.
Andererseits wird diese Annahme durch die Untersuchungen von [6] bestatigt, die
eine hohe Aquiferheterogenitat dokumentieren. Mit einmal nach Osten und einmal
nach Suden orientierter GrundwasserflieRrichtung decken sich die Messungen mit
den Aussagen aus [5], wo eine generelle FlieRrichtung von Westen nach Osten an-
gegeben wird, widersprechen jedoch den Aussagen von [1], die eine nordéstliche
Richtung direkt auf dem SAFIRA-Gelénde bei einem regionalen Grundwasserstrom
nach Stidosten angeben. Die Herleitung beider Angaben ist vermutlich aufgrund von
Grundwassergleichenplanen entstanden (Informationen hiertiber sind in den Unter-
lagen nicht angegeben) und muR unter Berlicksichtigung der nachgewiesenen
Aquiferheterogenitét [6] mit Vorbehalt betrachtet werden. Demgegentber sind die in
dieser Arbeit ermittelten FlieRrichtungen ,in situ“ gemessene Werte, die unverfalscht
das natlrliche Grundwasserregime zum Zeitpunkt der Messungen erfassen, aber
auch nur fur das lokale Umfeld der MeRstelle reprasentativ sind. Die generelle Ver-
teilung der GrundwasserflieRrichtungen und deren zeitliche Variation kann verlaRlich
nur Gber ein flichendeckendes Monitoring im Fortgang des Pilotprojektes ermittelt
werden. Die Auswahl der MeRstellen sollte unter Berlicksichtigung der Aquifer-
heterogenitat, die durch weitere Erkundungsbohrungen und geophysikalische Metho-
den aufgel6st werden sollte, erfolgen bzw. reduziert werden.

Die Bestimmung der Filtergeschwindigkeiten kann mit der vorhandenen Sonde in
einer vertikalen Aufiésung von 50 cm erfolgen und stellt damit eine Alternative zu den
bereits durchgefiihrten Flowmetermessungen in den GWM Saf Bit 1-6/96/97 dar [6].
Gegenliber den Flowmetermessungen [6] hat diese Methode den Vorteil, ohne
hydraulischen Eingriff in das vorhandene FlieRregime messen und damit die zur
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MeRzeit natlrlichen FlieBbedingungen ermitteln zu kénnen. Die Flowmetermes-
sungen wurden mit Pumpraten zwischen 6,7 und 10 I/s durchgefiihrt [6] und stérten
damit erheblich das natirliche FlieRregime [5]. Da die heterogene Verteilung der
Durchléssigkeiten eine entscheidende EingangsgréRe bei der Modellierung sein wird
[6], soliten Vergleichsmessungen nach der oben vorgestellten radiohydrologischen
Einbohrlochmethode in Betracht gezogen und tiefenorientiert durchgefiihrt werden.

Die Aquiferheterogenitat [6] und die gespannten Grundwasserverhaltnisse [5] in den
quartdren und tertidren Ablagerungen fithren im allgemeinen zu Vertikalstrémungen
im Sinne des Druckausgleichs. Da diese Strémungen in ihrem AusmaR nicht bekannt
sind und sowohl im quartéren, wie auch im tertidren Grundwasserleiter selber, bzw.
zwischen beiden Aquiferen auftreten kénnen und sich damit auf das Transport-
verhalten von Schadstoffen auswirken wirden, sollten hierzu Untersuchungen ange-
setzt werden.

Die Kenntnis von Filtergeschwindigkeit und FlieRBrichtung in den terti&ren Sedimenten
ist aufgrund der nicht auszuschlieBenden, aber regional schon nachgewiesenen [5],
Interaktion zwischen beiden Grundwasserleitern notwendig und sollte bei der
Planung des weiteren Projektes beriicksichtigt werden.
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2.3 Seismische tomographische Messungen zur Erkundung des
Untergrundes

G. TEUTSCH, P. DIETRICH, J. TRONICKE

Universitét Tibingen, Geologisches Institut, SigwartstralSe 10, D-72076 Tiibingen

Einleitung

Im Rahmen der Entwicklung von Verfahren zur Sanierung regionaler Aquifere sollen
in einem Testfeld in Bitterfeld verschiedene Reaktoren fiir passive Sanierungs-
systeme erprobt werden. Zur Beurteilung der hydraulischen Verhaltnisse im Bereich
des Testfeldes sind detaillierte Informationen zum strukturellen Aufbau des Unter-
grundes von besonderem Interesse. Da die hydraulischen Parameter der Strukturen
innerhalb kurzer Distanzen lUber mehrere Dekaden variieren kénnen, ist die Erkun-
dung der fur Strdmungs- und Transportvorgénge relevanten Strukturen allein durch
Bohrungen meist nicht vollstdndig méglich.

Fur eine detailliertere Erkundung der Strukturen zwischen den Bohrungen eignen
sich insbesondere geophysikalische Tomographieverfahren. Die Anwendbarkeit ver-
schiedener Tomographieverfahren unter den Standortbedingungen wurde im
Vorprojekt ,Kombinierte tomographische Messungen in Bohrungen” [1] des SAFIRA-
Projekt-Verbundes untersucht. Die Ergebnisse dieser Untersuchungen zeigten, daR
die seismische Tomographie unter den Standortbedingungen tber die gréBte Erkun-
dungsreichweite verflgt.

Im Rahmen einer neuen MeRkampagne sollten die bisher mit der seismischen
Tomographie gewonnen Erkenntnisse Gber den Aufbau des Untergrundes am Stand-
ort Bitterfeld durch weitere tomographische Messungen Uber einen gréReren Bereich
ausgedehnt werden. Um insbesondere die Kenntnisse iber den strukturellen Aufbau
des Untergrundes im Anstrombereich der Reaktorbauwerke zu erweitern, wurde fiir
die weitere Erkundung das Profil (iber die Bohrungen Saf Bit 31/98 - Saf Bit 29/98 -
Saf Bit 3/97 - Saf Bit 28/98 - Saf Bit 11/98 - Saf Bit 27/98 sowie der Bereich zwischen
den Bohrungen Saf Bit 29/98 und Saf Bit 30/98 ausgewahit. Die Lage der Bohrungen
ist in Abbildung 1 dargestelit.

Um die Aussagesicherheit bei der hydrogeologischen Interpretation der Ergebnisse
der seismischen Tomographie zu verbessern, sollte des weiteren die Durchfuhrbar-
keit der seismischen Tomographie mit Scherwellen am Standort Bitterfeld untersucht
werden. Die bisher am Standort durchgefiihrten seismischen tomographischen
Messungen beschrankten sich auf die Verwendung akustischer Wellen (Kompres-
sionswellen). Durch die Kombination von zwei ermittelten geophysikalischen Para-
metern, der Kompressions- und der Scherwellengeschwindigkeit, kénnen Mehr-
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deutigkeiten bei der hydrogeologischen Interpretation der geophysikalischen
Parameter reduziert werden. Durch die gemeinsame Interpretation der Kompres-
sions- und Scherwellengeschwindigkeit kénnen zu dem Aussagen zu den dyna-
mischen Modulen der angetroffenen Untergrundstrukturen abgeleitet werden.
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Tomographieebene (Messungen 1997)
o] Bohrung
Abb. 1: Lage der fir die tomographischen Messungen verwendeten Bohrungen im Testfeld.

MeRdurchfithrung

Im Herbst 1998 wurden seismische Tomographie-Messungen mit Kompressions-
wellen entlang der vorgegebenen Profile durchgefiihrt (Abb. 1). Des weiteren wurde
die Anwendbarkeit der seismischen Tomographie mit Scherwellen unter den Stand-
ortbedingungen untersucht. Die seismischen Messungen wurden im vertikalen
Bereich zwischen den Bohrlochendtiefen und der Grundwasseroberfliche durchge-
fahrt. Der Abstand zwischen den einzelnen Signalaufnehmern (Hydrophonen) betrug
durch die Anpassung der Ausriistung an die vorhandenen Bohrlochtiefen je nach
Bohrung zwischen 0,65 m und 0,85 m. Die Signalanregung erfolgte in einem Intervall
von einem halben Meter. Als seismische Quelle wurde eine Sparker-Bohrlochsonde
SBS-36 verwendet. Es handelt sich dabei um eine zerstérungsfreie Impulsquelle, bei
der durch die elektrische Entladung ein Schallimpuls erzeugt wird. Durch eine neu
entwickelte Erweiterung kann die Bohrlochsonde auch zur gezielten Anregung von
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Scherwellen eingesetzt werden. Auf Grund der hohen Absorption der Kompressions-
wellen im Bereich nahe des Grundwasserspiegels, konnten fur die tomographischen
Messungen mit akustischen Wellen nur Signalpunkte bis ca. 9 m unter Geldnde
abgemessen werden. Bei der Durchfilhrung der Messungen mit Scherwellen wiesen
auch die bei einer Anregung in einer Tiefe von 7 m unter Geldnde aufgenommenen
Signale eine gute Qualitat auf.

Ergebnisse der Untersuchungen

Seismische Messungen mit Kompressionswellen

Im Vergleich zu den in dem Vorprojekt durchgefilhrten Messungen [1] weisen die
aufgenommenen seismischen Signale einen verringerten Frequenzinhalt von 400 -
1000 Hz auf. Damit verbunden ist eine Verringerung des Auflésungsvermégens auf
ca. 1 bis 2 m. Diese Veranderungen des Frequenzinhalts der aufgenommenen Sig-
nale ist auf die Bohrlochhinterfillung mit Ton in den neueren Bohrungen zurtck-
zufthren.

Far den Bereich der ersten funf Meter unterhalb des Grundwasserspiegels weisen
die bei den seismischen Messungen mit Kompressionswellen aufgezeichneten
Signale im Vergleich zu den tieferen Bereichen eine wesentlich héhere Absorption
und signifikante Verénderungen in den mittleren Geschwindigkeiten auf. Auf Grund
der beschrankten Anwendbarkeit tomographischer Algorithmen bei hohen Geschwin-
digkeitsvariationen, wie sie im Melgebiet in diesen oberflachennahen Bereichen auf-
treten, konnte eine tomographische Auswertung der Daten nur fir den Bereich
zwischen Bohrlochendtiefe und ca. 5 m unterhalb des Grundwasserspiegels er-
folgen. Die Berechnung der seismischen Tomogramme erfolgte unter Verwendung
der Laufzeiten der seismischen Signale mit Hilfe eines iterativen Verfahrens, welches
auch die durch unterschiedliche Geschwindigkeiten bedingten Strahlkriimmungen
berlcksichtigt. Fur die Inversion wurde basierend auf der verwendeten MeR-
geometrie eine RastergréRe von 0,8 m x 0,8 m verwendet. Die Ergebnisse der
tomographischen Auswertung sind in Abbildung 2 dargestellt. Bei der Darstellung
wurden nur die Bereiche beriicksichtigt, die eine Uberdeckung von 10 und mehr
Strahlen aufweisen. Als Vergleich zu den Ergebnissen der bisherigen Unter-
suchungen und zur gemeinsamen Interpretation ist in die Darstellung auch das
Ergebnis der 1997 durchgefiihrten Messungen zwischen den Bohrungen Saf Bit 3/97
und Saf Bit 4/97 mit einbezogen.

Auf Grund der verfigbaren Bohrlochtiefen konnte nur bei den Messungen zwischen
den Bohrungen Saf Bit 31/98 und Saf Bit 29/98 sowie zwischen den Bohrungen Saf
Bit 30/98 und Saf Bit 29/98 durch die tomographischen Messungen der oberere Teil
der Braunkohle erfallt werden.
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In den Ergebnissen fiir diese tomographischen Messungen ist die Braunkohle durch
eine relativ niedrige Geschwindigkeit gekennzeichnet. Bedingt durch eine ungin-
stigere Strahluberdeckung in den untersten Bereichen der Tomogramme im Profil
von Bohrung Saf Bit 29/98 bis zu Bohrung Saf Bit 27/98 kann die Braunkohle in
diesen Messungen nicht so deutlich anhand niedriger Geschwindigkeiten identifiziert
werden. Dies gilt insbesondere fur das Tomogramm zwischen den Bohrungen Saf Bit
29/98 und Saf Bit 3/97.

Oberhalb der Braunkohle lassen sich Bereiche mit unterschiedlicher Geschwindigkeit
identifizieren, wobei eine generelle Wechsellagerung zwischen Bereichen mit erhéh-
ter und niedriger Geschwindigkeit erkennbar ist. Anhand der Bohrunterlagen sind
diese Schichten sandig-kiesigen Sedimenten zuzuordnen. Die Zonen mit einer
héheren Geschwindigkeit (>1800 m/s) im oberen Bereich der Tomogramme kenn-
zeichnen Sedimente mit einem erhéhten Schiuff- und Tongehalt.

Fur eine klarere Abgrenzung verschiedener Bereiche innerhalb der ermittelten
Verteilung der seismischen Geschwindigkeiten wurde das Verfahren der Cluster-
analyse angewendet (k-means Clustering, [2], [3]). In Abbildung 3 ist das Ergebnis
der Clusteranalyse fir die vorliegenden Daten dargestellt. Die ermittelten, statisti-
schen Parameter der Cluster sind der Tabelle 1 zu entnehmen. Auf Grund der
vorliegenden Bohrprofile ist festzustellen, daR mit dem Cluster 1 sowohl die Braun-
kohle als auch die kiesig-sandigen Sedimente mit einer geringen Kompressions-
wellengeschwindigkeit erfaRt werden. Eine Trennung zwischen diesen beiden litholo-
gischen Einheiten ist auf Grund der Mehrdeutigkeit in der Zuordnung der seis-
mischen Kompressionswellengeschwindigkeit zu den verschiedenen Lithotypen nicht
méglich. Fur eine Unterscheidung ist die Einbeziehung weiterer geophysikalischer
Parameter erforderlich. Anhand der Bohrprofile kann des weiteren abgeleitet werden,
daB das Cluster 3 Sedimente mit einem erhéhten Schiuff- und Tonanteil und das
Cluster 2 sandig-kiesige Sedimente kennzeichnet.

Tab.1:  Statistische Parameter der Kompressionswellengeschwindigkeiten fiir die ermittelten

Cluster
Cluster 1 Cluster 2 Cluster 3
Anzahl der Elemente 93 1238 234
Mittelwert (m/s) 1670 1741 1872
Standardabweichung (m/s) 25,1 24,9 449
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Seismische Messungen mit Scherwellen

Zur Bewertung der Durchfiihrbarkeit der seismischen Tomographie mit Scherwellen
am Standort Bitterfeld wurden zunéchst Reichweitenmessungen mit einer Bohr-
lochscherwellenquelle durchgefihrt. Die Resultate dieser Messungen zeigten die
prinzipielle Durchfiihrbarkeit seismischer Bohrloch-Bohrloch-Messungen mit Scher-
wellen unter den gegebenen Standortbedingungen. Um jedoch die fiir die tomogra-
phische Auswertung notwendige Genauigkeit bei der Bestimmung der Laufzeiten zu
erreichen, war eine umfangreiche apparative Anpassung der MeRausristung erfor-
derlich. Insbesondere zur Verbesserung der Ankopplungsbedingungen war der Bau
von anprel3baren Bohrlochgeophonen erforderlich.

Nach der Anpassung der MeRausriistung wurde zur Beurteilung der Durchfiihrbarkeit
der Scherwellentomographie der Reichweitentest wiederholt. Die Resultate des
wiederholten Reichweitentests zeigten, daR die aufgenommenen Scherwellensignale
bis zu einer Entfernung von ca. 35 m eine flr tomographische Anwendungen aus-
reichende Qualitat aufweisen. Im Gegensatz zu den Messungen mit Kompressions-
wellen wurde dabei keine starkere Absorption im Bereich der ersten finf Meter unter-
halb des Grundwasserspiegels beobachtet. Nach den bisherigen Daten erscheint
deshalb bei den Scherwellenmessungen eine Einbeziehung auch dieses Tiefenbe-
reiches in die tomographische Auswertung méglich. Im nachsten Abschnitt der geo-
physikalischen Erkundung sollen nun tomographische Messungen mit Scherwellen
durchgefthrt werden, um einerseits die Mehrdeutigkeiten in der Interpretation der
Tomogramme zu reduzieren und andererseits eine Ausdehnung des durch bei der
Auswertung erfal3ten Bereichs zu erreichen.

Zusammenfassung und Ausblick

Zur Erweiterung der Informationen Gber den strukturellen Aufbau des Untergrundes
im Testfeld Bitterfeld wurden seismische tomographische Messungen mit Kompres-
sionswellen entlang eines ca. 106 m langen Profils im Anstrombereich der Reaktor-
bauwerke sowie fir ein weiteres, ca. 23 m langes, Teilprofil durchgefuhrt (Abb. 1).
Die komplette Abmessung der Profile erfolgte bisher mit Kompressionswellen.

Um die Anwendbarkeit der seismischen Tomographie mit Scherwellen unter den
Standortbedingungen beurteilen zu kénnen, erfolgte die Durchfiihrung eines Reich-
weitentests mit einer Scherwellenbohrlochquelle. Die Resultate des ersten Tests
zeigten die prinzipielle Durchfihrbarkeit von Bohrloch-Bohrloch-Messungen mit
Scherwellen unter den Standortbedingungen. Um jedoch eine fur die tomo-
graphische Auswertung ausreichende Datenqualitat zu erhalten, war eine umfang-
reiche Anpassung der MeRausriistung erforderlich.
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Die bisherigen Ergebnisse zeigen eine vorwiegend horizontale Schichtung des
Untergrundes, wobei insbesondere die Braunkohle durch niedrige seismische Kom-
pressionswellengeschwindigkeiten gekennzeichnet ist. Fur eine klarere Abgrenzung
verschiedener Bereiche innerhalb der ermittelten Verteilung der seismischen Ge-
schwindigkeiten wurde das Verfahren der Clusteranalyse angewendet. Auf Grund der
vorliegenden Bohrprofile ist festzustellen, da mit dem Cluster 1 sowohl! die Braun-
kohle als auch die kiesig-sandigen Sedimente mit einer geringen Kompressions-
wellengeschwindigkeit, mit dem Cluster 2 sandig-kiesige Sedimente und mit dem
Cluster 3 Sedimente mit einem erhéhten Ton- und Schiuffanteil gekennzeichnet
werden. Auf Grund der Mehrdeutigkeiten bei der Interpretation der Kompressions-
wellengeschwindigkeit ist jedoch keine Unterscheidung von Braunkohle und kiesig-
sandigen Sedimenten anhand der Kompressionswellengeschwindigkeit méglich. Fur
die Unterscheidung ist ein weiterer geophysikalischer Parameter erforderlich.

Innerhalb des nachsten Abschnitts der Untersuchungen sollen die tomographischen
Messungen mit den Scherwellen abgeschlossen werden. Daran anschlieRend erfolgt
unter Einbeziehung der an den Bohrungen verfiigbaren geotechnischen und hydro-
geologischen Daten eine gemeinsame hydrogeologische Interpretation der raum-
lichen Verteilung der seismischen Geschwindigkeiten.
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2.4 Bestimmung des hydraulischen Kriteriums der Grundwasserproben-
nahme an SondermefRstellen
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Einleitung

Entwicklung, Bewertung und Vergleich verschiedener in situ-Sanierungsverfahren im
Forschungsvorhaben SAFIRA erfordern die Gewinnung einer groRen Anzahl von
Grundwasserproben. Jede Probe mul hinsichtlich der Konzentration und des Stoff-
musters der Wasserinhaltsstoffe sowie der physikalischen und biologischen Eigen-
schaften fir den Grundwasserleiter reprasentativ sein. Deshalb ist vor jeder Proben-
nahme die zu beprobende Grundwassermef3stelle abzupumpen, bis das geférderte
Wasser dem des umgebenden Grundwassers entspricht und nicht mehr durch die
MeRstelle beeinflult wird.

Die Kriterien flr eine reprasentative Grundwasserprobennahme haben sich mehrfach
geandert [1 - 5] und wurden vom DVWK 1997 neu formuliert [6]. Danach ist die mehr
als einmalige Erneuerung des Volumens des Filterrohrs und der Filterschiittung das
hydraulische Kriterium und die Konstanz verschiedener Leitkennwerte das che-
mische Kriterium fir die Beendigung des Abpumpvorgangs.

Mit Hilfe des nattrlichen Isotops Radon-222, im folgenden als Radon bezeichnet,
kann das hydraulische Kriterium der Probennahme Uberwacht werden [7 - 9]. An
einer Grundwassermefstelle treten drei charakteristische Radonaktivitdten auf. Das
Grundwasser verfugt Uber eine durch die Emanation des Grundwasserleiters her-
vorgerufene Aktivitat. Die Aktivitat des Wassers im Porenraum des Filterkieses wird
von der Emanation des eingebauten Filterkieses mit Ublicherweise gréRerem Korn-
durchmesser und anderer Herkunft bestimmt. Die Aktivitat im nicht verfilterten Stand-
rohr der Grundwassermefstelle geht gegen Null, weil im Standwasser kein Radon
gebildet wird. Wenn durch eine Probennahme Grundwasser in das Standrohr einer
MeBstelle gelangt, sinkt die Radonaktivitdt entsprechend der Halbwertszeit des
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Radons von 3,8 Tagen wieder bis auf einen Wert nahe Null. Radon ist daher ein
idealer Leitkennwert zur Bestimmung des Anteils des Standwassers und des
Wassers aus dem Porenraum des Filterkieses beim Abpumpen einer Grundwasser-
meBstelle. MiBt man die Radonaktivitdtskonzentration des abgepumpten Wassers,
so beginnt diese bei nahe Null oder einer Anfangskonzentration und erreicht dann
einen Plateauwert. Anhand des Verlaufs der Kurve kann das vom DVWK formulierte
hydraulische Kriterium der Grundwasserprobennahme tiberwacht werden.

Nachdem in [10] bereits auf die Bestimmung des Abpumpvolumens von MeRstellen-
gruppen eingegangen wurde, wird dieses Verfahren im folgenden auf eine mit punkt-
férmigen Forderelementen ausgebaute SondermeRstelle angewandt.

Probennahme und Messung der Radonaktivitatskonzentration

Die GrundwassermeRstelle Saf Bit 1/96 im Untersuchungsgebiet Bitterfeld ist eine
voll verfilterte MeRstelle, die mit dem von TEUTSCH & PTAK [11] beschriebenen Multi-
level-Packersystem (MLPS) ausgeristet wurde. Dieses Probennahmesystem verfugt
Uber Gasverdrangungspumpen, die diskontinuierliche Férderstréme und geringe
Férderraten aufweisen. Da solche Probennahmesysteme kleine Abpumpvolumen
erfordern, wurden die Forderstréme der Pumpen verlustfrei in ProbennahmegefiRe
geleitet. Das Volumen der Grundwasserproben zur Bestimmung der Radon-
aktivititskonzentration wurde unter Verwendung geeigneter kleinerer Proben-
nahmegefalRe von herkémmlicherweise 1| auf 0,5 | verringert und damit der Forder-
rate angepalit. Der Genauigkeitsverlust bei der Bestimmung der Radonaktivitats-
konzentration hatte fur die Auswertung bzgl. der Erreichung des Plateauwertes der
Radonaktivitatskonzentration keine Auswirkungen. Die Bestimmung der Radon-
aktivitatskonzentration der Grundwasserproben erfolgte nach einer am UFZ ent-
wickelten MeBmethode auf der Basis der Flussigszintillationsmessung [12]. Die
Nachweisgrenze des Zahlverfahrens betragt 0,05 Bg/l. Der Gesamtfehler der
MeBmethode zur Bestimmung der Radonaktivitdtskonzentration im Wasser ist
kleiner £ 10 %.

Ergebnisse

Beprobt wurden die 17 m unter Gelande gelegene Probennahmedffnung Nr. 6 und
die 20,50 m unter Gelédnde gelegene Probennahmedffnung Nr. 8 der SondermeR-
stelle Saf Bit 1/96. Die Abb. 1 (oben) zeigt den Verlauf der Radonaktivitatskonzen-
tration wahrend des Abpumpens der Probennahmedéffnung Nr. 6. Der Plateauwert
der Radonaktivitatskonzentration betrug (3,5 + 0,1) Bg/l (n = 9). Eine reprasentative
Grundwasserprobe konnte nach einem Abpumpvolumen von 1 | entnommen werden.
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Auf der Abb. 1 (unten) ist der Verlauf der Radonaktivitatskonzentration beim Abpum-
pen der Probennahmed&ffnung Nr. 8 dargestelit. Der Plateauwert der Radonaktivitats-
konzentration betrug (2,9 £ 0,1) Ba/l (n = 17). Hier konnte eine représentative Grund-

wasserprobe nach einem Abpumpvolumen von 1,5 | enthommen werden.
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Abb. 1: Verlauf der Radonaktivitdtskonzentration im Férderstrom einer Gasverdrangungspumpe

wadhrend des Abpumpens der Sondermeflstelle Saf Bit 1/96 (modulares Multilevel-
Packersystem), Probennahmedffnung Nr. 6 (oben) und Probennahmeéffnung Nr. 8
(unten), Bitterfeld (aus DEHNERT 1998, gedndert)
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Zusammenfassung

Das hydraulische Kriterium der Grundwasserprobennahme konnte an einer Sonder-
melstelle mit Hilfe des Leitkennwertes Radonaktivitatskonzentration bestimmt wer-
den. Beide Versuche zeigten, daR das Multilevel-Packersystem konstruktionsbedingt
eine geringe Menge Standwasser férderte und unter diesem Gesichtspunkt fur eine
reprasentative Grundwasserprobennahme gut geeignet ist. Die Versuche demon-
strierten dartber hinaus die Genauigkeit der Messungen und die hohe Zuver-
lassigkeit der MeRmethode zur Bestimmung der Radonaktivititskonzentration im
Wasser.
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2.5 Physiologische Diversitit Aromaten-abbauender Bakterien im
kontaminierten Aquifer

W.-R. ABRAHAM, D. WENDEROTH, T. JESCHKE

GBF - Gesellschaft fiir Biotechnologische Forschung, Arbeitsgruppe Chemische Mikrobiologie,
Mascheroder Weg 1, 38124 Braunschweig

Aus Material eines Bohrkerns (Bohrung 13/97) vom Mérz 1997 wurden auf verschie-
denen Medien eine Vielzahl von Mikroorganismen isoliert als Beginn einer umfas-
senden Untersuchung tber die mikrobielle Diversitit des kontaminierten Aquifers
von Bitterfeld. Der Schwerpunkt lag zunéchst auf der Diversitst der kultivierbaren
Bakterien, die taxonomische Einordnung der Isolate tber Proteinprofile und (Teil-)
Sequenzierung der 16S rRNA Gene und die funktionelle Charakterisierung der
Stédmme Uber ein metabolisches Screening.

Bakterien wurden aerob auf Volimedien (Nutrient Broth und R2A Agar) und Minimal-
medium mit entweder Biphenyl oder Chlorbenzol als einzige Kohlenstoffquelle ange-
reichert. Dabei wurden die Stamme nach unterschiedlichen Kolonietypen und Zell-
morphologien von den entsprechenden Medien isoliert. Tabelle 1 zeigt die mit den
verschiedenen Medien aus den unterschiedlichen Tiefen erhaltenen Stamme.

Tab. 1: Anzahl der isolierten Stamme unterschieden nach Medium und Tiefe. Bei den Proben
unterhalb der Tiefe 20 - 21 m handelt es sich um Proben aus dem Bereich der Braunkohle.

Tiefe R2A Nutrient Biphenyl | Chlorbenzol Summe
[m] Broth e e | Bakterien
1-2 19 19 16 13 67

10-11 23 22 11 21 77

19-20 27 19 10 5 61

20-21 37 19 10 2 68

23,7 18 10 9 6 43

257 20 19 22 16 77

26,7 11 15 3 1 30

27,7 13 20 13 9 55

Summe 168 143 94 73 478

Die Diversitat war bei den Vollmedien erwartungsgemaR deutlich héher als bei den
Minimalmedien, wobei auf R2A Agar in der Sandschicht tiber der Kohle deutlich
mehr unterschiedliche Bakterien isoliert werden konnten als auf Nutrient Broth. Ein
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solches Verhalten ist beim Vergleich dieser beiden Medien auch bei anderen
Habitaten gefunden worden. Lediglich in der Kohleschicht bei 27,7 m konnten Pilze
isoliert werden (zwei Stdamme auf Nutrient Broth und einer auf Chlorbenzol). Das
Verhéltnis Bakterien zu Pilzen ist stark zugunsten der Bakterien verschoben, was
aber auch teilweise darauf zuriickzufihren ist, daR der pH der Medien fiir Bakterien
und nicht fir Pilze optimiert war.

Die Biphenyl-Abbauer wurden zunachst tUber ihre Protein-Profile miteinander ver-
glichen. Dabei zeigte sich auch auf dieser Ebene eine hohe Diversitit der Isolate [1].
Entsprechende Vergleiche sind auch bei den Chlorbenzol-Abbauern im Gange, die
bisher erhaltenen Ergebnisse zeigen auch hier eine hohe Diversitit der Isolate. Auf-
fallig ist der sehr hohe Anteil an Gram-positiven Bakterien.

Die Konzentration des Chlorbenzols ist entlang des Tiefenprofils unterschiedlich und
erreicht an der Braunkohleschicht ihr Maximum [2]. Der Grund ist vermutlich, daR
grof3e Mengen an Chlorbenzol in der Braunkohle absorbiert sind und daraus kontinu-
ierlich freigesetzt werden. Die Uberlegung war daher, daR sich vielleicht in der
Braunkohleschicht interessante Bakterienstimme finden lassen, welche diesen
Schadstoff mineralisieren kénnen. Bei den hier vorgestellten Untersuchungser-
gebnissen haben wir uns daher zunidchst auf die Isolate konzentriert, welche auf
Chlorbenzol als einzige Kohlenstoff- und Energiequelle wachsen kénnen und welche
aus der Kohleschicht isoliert wurden. Lediglich die Isolate WAB437 und WAB438
stammen nicht aus der Braunkohle, sondern aus der unmittelbar darliberliegenden
Sandschicht.

Die Kenntnis, welches Substrat von einem Bakterienstamm verwertet werden kann,
ist wichtig fur dessen Charakterisierung und wurde daher schon seit vielen Jahr-
zehnten als Unterscheidungsmerkmal von Bakterientaxa verwandt. Bei 6kologischen
Untersuchungen ist eine solche Kenntnis zudem fir die Bestimmung metabolischer
Gruppen von Bedeutung. Seit einigen Jahren ist diese Klassifizierung von Bakterien-
stammen mittels des BIOLOG-Systems [3] schnell zu erreichen. Hier wird das Oxi-
dationsvermdgen des zu testenden Bakterienstammes untersucht, wobei eine Farb-
reaktion jeweils die Oxidation anzeigt. Das System bietet zudem die Méglichkeit der
Identifizierung der Stamme Uber den Vergleich mit den Substratspektren bekannter
Bakterienarten. Leider ist eine solche ldentifizierung in der Praxis meist nicht un-
problematisch, da komplexe Substratanforderungen bzw. Cofaktorbedarf sowie oligo-
trophes Verhalten von Umweltisolaten dem Biolog-System Grenzen setzt. Weiter hat
sich gezeigt, daR Umweltisolate bisweilen falsch identifiziert werden [4]. Trotz dieser
Einschrénkungen gibt das Verfahren wertvolle Informationen Uber das Substrat-
spektrum und die ungefahre Einordnung von Isolaten.
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Wir haben zunédchst 17 Isolate getestet, welche auf Chiorbenzol kultiviert werden
kénnen. Von diesen Stdmmen wurde zunachst ein Gram-Test gemacht, wobei sich
lediglich ein Stamm als Gram-negativ erwies, wahrend die anderen positive Gram-
farbung zeigten. Der Gram-negative Stamm wurde mittels Biolog als Pseudomonas
corrugata identifiziert, wobei allerdings die Ubereinstimmung mit dem Typstamm
nicht sehr hoch war. Vier Stdmme der Gram-positiven Isolate zeigten leider die oben
beschriebenen Schwierigkeiten und erbrachten keinen oder nur einen schwachen
Farbumschlag. lhr Substratspektrum konnte somit auf diesem Wege nicht ermittelt
und sie konnten daher auch nicht Gber die BIOLOG-Datenbank identifiziert werden.
Die Identifizierung der anderen Stamme ist in Tabelle 2 aufgefiihrt. In dieser Tabelle
wird zusétzlich zur Gramreaktion und dem Bakteriennamen noch der Grad der
Ahnlichkeit zwischen den Substratspektren des Isolats und der Typusart angegeben.
Diese Angaben sagen etwas Uber die Zuverlassigkeit der Identifikation aus und
lassen Zuordnungen wie beispielsweise die von WAB454 als Nocardioides simplex
als unsicher erscheinen.

Tab. 2: Ergebnisse der Gram-Farbung und des BIOLOG-Tests bei Chlorbenzol abbauenden
Bakterienisolaten aus der Bitterfelder Braunkohle.

Isolat Gram- Identifizierung nach BIOLOG Ahnlichkeit zum Typ
Reaktion nach Biolog

WAB437 positiv Promicromonospora enterophila 0.555
WAB438 positiv Gordona aichiensis 0.691
WAB441 positiv Rhodococcus fascians 0.756
WAB449 positiv Rhodococcus fascians 0.394
WAB452 positiv -

WAB454 positiv Nocardioides simplex 0.165
WAB455 positiv Corynebacterium jeikeium B 0412
WAB456 positiv Weisella paramesenteroides 0.469

WAB457 positiv -
WAB458 positiv -
WAB459 positiv -

WAB460 positiv Corynebacterium jeikeium 0.543
WAB462 positiv Gordonia aichiensis 0.509
WAB466 positiv Micrococcus diversus 0.297
WAB468 positiv Rhodococcus fascians 0.672
WAB469 positiv Caseobacter polymorphus 0.290

WAB471 negativ Pseudomonas corrugata 0.261
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Aus Okologischer Sicht ist der Vergleich der Substratspektren der Isolate interessant
und deshalb in Abbildung 1 dargestellt. Man kann auf diesem Wege drei Gruppen
von Bakterien erkennen, welche &hnliche Substratspektren haben. Interessanter-
weise finden sich die aus dem Biolog abgeleiteten Bakterienarten wie Rhodococcus
facians nicht immer unbedingt in einer der physiologischen Gruppen. Es ist zudem
keine Korrelation mit der Tiefe zu erkennen.

Dies laBt den wichtigen SchluR zu, daB die physiologischen Gruppen unabhangig
von der Tiefe sind und das metabolische Potential, zumindest fiir den hier unter-
suchten Tiefenbereich, gleich breit ist.

In den weiteren Arbeiten werden nun diese Isolate Uber die (Teil-)Sequenzierung
ihrer 165 rRNA-Gene identifiziert und mit anderen schadstoffabbauenden Umwelt-
isolaten aus unserer reichhaltigen Sammlung verglichen werden. Die Untersuchung
der phylogenetischen Diversitat und ihr Vergleich mit der physiologischen Diversitat
durfte interessante Aufschlisse Uber das bakterielle Potential zum Chlorbenzolabbau
im Bitterfelder Aquifer erbringen.

1. u.g U'.Ei 04 u.d .U

WABLTIGM l
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i—“"—l
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WAB455GF
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WAB458GP

WAB4BAGE

Abb.1: Cluster-Analyse der Substratprofile. Insgesamt wurden 15 Chlorbenzol-lsolate aus
verschiedenen Bohrkerntiefen aus der Bitterfelder Braunkohle anhand ihrer metabolischen
Profile miteinander verglichen.
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2.6 Okotoxische Effekte von Bitterfelder Grundwasserproben

R. ALTENBURGER, K. JUNG, H. SEGNER

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Chemische Okotoxikologie,
Permoserstralle 15, 04318 Leipzig

Im Rahmen des UFZ-Verbundvorhabens zur Sanierungsforschung in regional konta-
minierten Aquiferen (SAFIRA) wurden im Jahr 1998 diverse Grundwasserproben aus
vorhandenen und speziell fir das Vorhaben abgeteuften GrundwassermeRstellen mit
verschiedenen Okotoxikologischen Biotesten untersucht. Die Zielsetzung der Arbeiten
bestand darin, herauszufinden, ob ein erkennbares Muster der Toxizitatsverteilung
Uber die verschiedenen MeRstellen in den tertidren und quartaren Grundwasserleitern
besteht und ob die beobachteten Toxizitdten ausschlieRlich auf die Anwesenheit
leichtflichtiger Verbindungen zurtickgefiihrt werden kann. Weiterhin wurde mit Rein-
stofftestungen der Frage nachgegangen, ob Kombinationstoxizitdten von Chlor- und
Nitrophenolen in Konzentrationsbereichen auftreten kénnen, in denen die Mischungs-
komponenten alleine keine signifikanten Effekte auszulésen vermégen.

Zur Frage der rdumlichen Verteilung von nach kurzer Expositionszeit beobachtbaren,
Okotoxischen Effekten, findet sich in Abbildung 1 eine Darstellung der maximal er-
mittelten Algentoxizitaten fur die geographisch eingeordneten Probennahmestand-
orte. Der eingesetzte Algentest beurteilt den Reproduktionserfolg einer Suspensions-
kultur nach 24 h Exposition gegeniber dem Testgut im Vergleich zur Kontrolle. Die
erkennbare Phytotoxizitdt weist ein klares Maximum in der Nahe der ehemaligen
chemischen Produktionsstatten (GWM 19, Saf Bit 20/97 und 19/97) und Minima am
slUdlichen Rand des Untersuchungsgebietes auf. Der dynamische Bereich ist indes
noch wesentlich gréRer als dargestellt, beriicksichtigt man, dal® noch 500fach ver-
dinntes Grundwasser der Probenstelle GWM 19 zu signifikanten Effekten flhrt,
wohingegen Wasserproben aus den Probenstellen Saf Bit 15/97 und 16/97 selbst
unverdunnt keine schédlichen Auswirkungen in diesem Biotest zeigen. Die Proben
aus Saf Bit 7/97, dem Standort der Pilotanlage, weisen nur eine schwache Phyto-
toxizitdt auf, was fur die Okotoxikologische Beurteilung der Effektivitdt von Sanie-
rungsmaRnahmen Uberlegungen zur Expositionsdauer und zur Art der zu beobach-
tenden Effekte erzeugen muR.

Abbildung 2 stellt Ergebnisse der zeitabhangigen Leuchtbakterientoxizitatstestung fir
verschiedene Probennahmestellen dar. Beim Vergleich der Bioteste zeigt sich zu-
nachst eine gewisse Homogentitat in der relativen Beurteilung der toxischen Be-
lastung einzelner Probennahmestellen zu den Ergebnissen aus der Algentestung
(Abb. 1).
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Abb.1:  Maximaler algentoxischer Effekt von Grundwasserproben der verschiedenen Beprobungs-
stellen im SAFIRA-Projekt Bitterfeld.
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Abb.2: Kurzzeit-Leuchtbakterientoxizitat von verschiedenen Grundwasserproben in Abbhangigkeit
von der Expositionszeit (Verdiinnungsfaktor 0,5).
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Auch mit diesem Biotest wird die Probennahmestelle GWM 19 als die mit dem
héchsten toxischen Potential belastete identifiziert (nicht dargestellt). Selbst eine
1000fache Verdiinnung fihrt noch zu signifikanten Effekten. Interessanterweise ver-
mag der Leuchtbakterientest jedoch auch noch eine Differenzierung hinsichtlich des
toxischen Potentials zwischen den Standorten Saf Bit 17/97 und 18/97 am sidlichen
Rand des Untersuchungsgebietes vorzunehmen. Die Betrachtung des in Abbildung 2
far 5 Probennahmestellen vergleichend dargesteliten zeitabhangigen Verhaltens der
Effektauspragung 4Rt zwei typische Muster differenzieren. Zum einen weisen
Proben einiger Standorte (Saf Bit 17, 18 und 21) eine mit der Expositionsdauer (5, 15
und 30 min) steigende Toxizitdt aus. Auf der anderen Seite zeigen Proben der
Standorte Saf Bit 19 und 20 eine eher konstante Toxizitatsauspragung an. Letzteres
Verhalten mag ein Indiz fur die Prasenz von Schadstoffen sein, die Uber den
Testzeitraum (aufgrund von Fllchtigkeit?) in abnehmender Konzentration vorliegen.
Zum Vergleich ist in Abbildung 3 die Konzentrations- und Zeitabhangigkeit des
toxischen Effektes von Monochlorbenzol in diesem Biotest dargestelit.
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Abb.3:  Kurzzeit-Leuchtbakierientoxizitdt von Monochlorbenzol in  Abhangigkeit von der
Expositionsdauer

Zu sehen ist einerseits, dal erst hohe Monobenzol-Konzentrationen ab 25 mg/l zu
signifikanten akuten Effekten fiihren und andererseits, dal® mit der Expositionszeit
die beobachtbaren Effekte erkennbar abnehmen. Letzteres liegt, wie aus Unter-
suchungen zur realen Testkonzentration in verschiedenen Biotesten bekannt, an der
hohen Fliichtigkeit von Monochlorbenzol in diesem System. In Zusammenschau mit
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den Befunden, die in Abbildung 2 dargestellt sind, sollte bei Vorliegen einer rein
Monochlorbenzol-abhéngigen Toxizitat eine deutliche Abnahme der Effekte mit der
Expositionszeit zu erwarten sein. Es 18Rt sich also argumentieren, daR die in den
Grundwasserproben beobachtbaren toxischen Effekte sich nicht ausschlieflich auf
die Anwesenheit des massenbilanzmiRig dominanten Monochlorbenzols zur{ick-
fuhren lassen.

Konzentrations-Additivitat

(LOEWE Additivity)
Modell: C1/ECx 1 + C2/ECx 2 = 1
Konsequenz: die Einzelstoffe tragen zur Mischungstoxizitat auch

unterhalb individueller Wirkschwellen (NOEC?) bei

Unabhangige Wirkung, Wirkungsadditivitat
(BLISS Independence, response addition)

Modell: E(c1,2) = E(cq) + E(c2) -E(c1) E(c2)

Konsequenz: Mischungen haben keinen Effekt solange die
Komponenten unterhalb ihrer NOEC © bleiben

Legende:

¢ kennzeichnet die applizieten Konzentrationen und E die bestimmten Effekte; EC, bezeichnet die
Konzentration, die einen bestimmten Effekt ausltst

®No Observed Effect Concentration

Abb. 4:  Referenzkonzepte zur Beurteilung von Kombinationswirkungen

Im Rahmen von BMBF- und EU-geférderten Drittmittelkooperationsvorhaben wurde
schlieBlich unter besonderer Beteiligung der Universitat Bremen die Frage der Ana-
lyse und Beurteilung von Kombinationswirkungen von Stoffmischungen aus &hnlich
wirkenden Mischungskomponenten im Bereich niedriger Effekte der beteiligten Kom-
ponenten untersucht. Fur die in Betracht stehenden Grundwasser aus Bitterfeld
lagen chemische Analysendaten vor, wonach immer wieder phenolartige Verbin-
dungen nachgewiesen werden konnten. Schwach dissoziierbare Sauren, wie Chlor-
und Nitrophenole, vermégen in vielen biologischen Systemen eine spezifische
Entkopplung des Elektronentransportes der Atmungskette zu bewirken und damit
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den Energiestoffwechsel der Organismen zu vergiften. Fir die Prognose erwartbarer
Kombinationswirkungen von Stoffmischungen auf der Basis von Effektinformationen
Uber die beteiligten Substanzen stehen im wesentlichen zwei pharmakologisch be-
grindbare Konzepte zur Verfiigung (Abbildung 4). Diese unterscheiden sich wesent-
lich in ihrer Prognose wenn die beteiligten Stoffe alieine in Konzentrationen vor-
liegen, die nur geringe Effekte auslésen. Experimentell wurden nun Konzentrations-
Wirkungs-Kurven fiir 16 phenolartige Verbindungen im Kurzzeit-Leuchtbakterientest
ermittelt. Biometrisch wurden hieran Funktionen angepaft, die eine Schatzung
niedriger Effektkonzentrationen (EC1=1 % Effekt) erméglichten. AnschlieRend wurde
eine Mischung der 16 Stoffe hergestellt und geprift, bei der die Einzelstoffe 1 %
Effekt erwarten lieen. Die Mischungstoxizitat wurde ermittelt und mit den konzept-
abhangigen Vorhersagen verglichen (Abbildung 5). Es zeigt sich, daR obwohl die
Konzentrationen der Einzelstoffe gréRtenteils erheblich unter sogenannten NOEC(no
observed effect concentration)-Werten liegen, der beobachtbare Kombinationseffekt
von 95 % sehr deutlich ausfalit. Weiterhin ist evident, daR das Konzept der Unab-
hangigen Wirkung zu einer deutlichen Unterschatzung der Kombinationstoxizitat
fuhrt, wéhrend das Konzept der Konzentrationsadditivitdt, diesen Fall vermutlich
ahnlich und spezifisch wirkender Stoffe relativ gut vorherzusagen vermag. Fir die in
Betracht stehenden Bitterfelder Grundwésser bedeutet dies, dal ein méglichst um-
fassendes Wissen Uber die Art und Konzentrationsbereiche von stofflichen Konta-
minationen mogliche Kombinationswirkungseffekte einer Beurteilung zugénglich
machen wiirde.
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Abb. 5:  Kurzzeit-Leuchtbakterientoxizitat: Vorhergesagte und beobachtete Kombinationstoxizitat
von 16 Chlor- und Nitrophenolen in einer Mischung, bei der die Stoffe alleine betrachtet
einen statistisch geschétzten, nicht signifikanten Effekt von 1% aufweisen wiirden.
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3 Modellierungen

3.1 Mesoskalige stationire und instationire Strémungsmodellierung -
Simulation der Flutung des Tagebaurestloches Goitsche

H. GEISTLINGER

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Hydrogeologie, Theodor-Lieser-Stralle
4, 06120 Halle/Saale

M. BORKERT
GFE-Geologische Forschung und Erkundung GmbH Halle, Kéthener StralRe 34, 06118 Halle

G. KNAB

IHU-Gesellschaft fir Ingenieur-, Hydro- und Umweltgeologie mbH, Buchsbaumweg 26, 06118
Halle/Saale

Einfiihrung

Im Vergleich zu konventionellen ,pump-and-treat’-Methoden erfordern innovative
Methoden zur in situ-Sanierung (reaktive Wande, sfunnel-and-gate”-Systeme) i.a. ein
tieferes Verstandnis der im Aquifer-Reaktionsraum ablaufenden Prozesse. Beson-
ders deutlich wird dies an folgendem Beispiel:

Ein vielversprechender Forschungsansatz zur Stimulierung des aeroben mikrobiellen
Abbaus von organischen Schadstoffen bilden die sogenannten reaktiven ,bubble
walls”, die als ,oxygen releasing compounds” (ORC’s) wirken. Aufgrund der domi-
nierenden Kapillarkrafte wird die residuale Gasphase feinverteilt im Porenraum fest-
gehalten, &ndert damit grundlegend die lokalen hydraulischen Eigenschaften und die
abstromseitigen Redoxverhéltnisse. Eine optimistische Vision fiir eine Vielzahl von
Einsatzféllen wurde in der jingsten Arbeit von FRY et al. [1] gegeben. Der Schitssel-
prozel ,Sauerstoffphasentransfer” Iauft hier aber unkontrolliert im Aquifer-Reaktions-
raum ab. Unter welchen hydrogeologischen und geochemischen Bedingungen diese
.bubble walls” erfolgversprechend angewandt werden kénnen, ist weitestgehend
unverstanden [2].

Zur Bewertung der Sanierungseffizienz und zur optimalen Positionierung von reak-
tiven Wénden sind Modelle zur Bilanzierung und Prognose notwendiger Bestandteil
der Technologie-Entwicklung. Zwei fir das SAFIRA-Projekt interessante Beispiele
von an Feldversuchen validierten Transport-Modellen sind

a) das numerische TBC-Modell (Tranport, Biochemistry, Chemistry) [3], welches
speziell fir den aeroben Abbau von Chloraromaten entwickelt und zur Inter-
pretation des BOEHRINGER-Feldexperimentes angewendet wurde und
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b) das PHTRAN-Modell, das zur Beschreibung der ,natural attenuation” eines
kontaminierten Standortes in Perth/West Australien entwickelt wurde, wobei
der anaerobe/aerobe Abbau von BTEX im Mittelpunkt stand [4].

Das PHTRAN-Modell besitzt eine ,Interface” zum Strémungsmodell MODFLOW und
ist daher ohne Schwierigkeiten an die vorhandenen Strémungsmodelle fur den
SAFIRA-Standort anzukoppeln.

Ziel der vorliegenden Arbeit ist es deshalb, einen Uberblick tber die bisherigen
Arbeiten zur SAFIRA-Strémungsmodellierung zu geben, die die notwendige Voraus-
setzung fir eine biogeochemische Transport-Modellierung darstellen. Ferner sind
Strémungsmodelle schon an sich von Interesse, da eine hydraulische Dimensionie-
rung von reaktiven Wénden und ,funnel-and-gate”-Systemen eine Kenntnis der zeit-
lichen Entwicklung der Strémungsverhaltnisse im Standortumfeld voraussetzt.

Der Artikel gliedert sich wie folgt: In Abschnitt 2 werden das 3D-Netz, MODPATH und
die grundlegende Differentialgleichung, die MODFLOW mit Hilfe der Methode der
Finiten Differenzen IGst, vorgestellt. Im 3. und 4. Abschnitt werden die wichtigsten
Ergebnisse der mesoskaligen stationdren bzw. instationdren Modellierung - insbe-
sondere die Flutung der Goitsche - und deren Relevanz fir die Pilotanlage diskutiert.
Auf der Grundlage dieser Ergebnisse wird versucht, ein konsistentes Bild tber die
wahrscheinlichste ,case history” der SAFIRA-Schadstoffe zu entwickeln, um még-
liche Schadstoffquellen bzw. Schadstoffverteilungen zu identifizieren, die in den
nachsten 5 Jahren die Schadstoffentwicklung am SAFIRA-Standort unter der
Randbedingung ,Goitsche-Flutung” bestimmen.

MODFLOW: Ein 3D-ortsdiskretes Mehrschicht-Strémungsmodeli

Fir die Strémungsmodellierung wurde die Programmkombination MODFLOW/
MODPATH angewendet. Die beiden Programme sind vom U.S.G.S. (United States
Geological Survey) entwickelt worden und z&hlen zu den weltweit am haufigsten
eingesetzten Grundwasserstromungsmodellen. Entsprechend sind diese Modelle in
hohem Male verifiziert und damit sehr sicher in ihrer Anwendung. Fur die Trans-
portmodellierung wurde das Programmsystem MT3D und die um den Front-
Limitation-Algorithmus erweiterte Version MT3DFL verwendet. Aus Platzgriinden
werden sich die folgenden Ausfihrungen i.w. auf die Darstellung der Ergebnisse der
mesoskaligen Strémungsmodellierung konzentrieren.

Es sei bemerkt, dall auch mit Hilfe der Strémungsmodellierung der konvektive Trans-
port der Schadstoffe, d.h. die mittlere Schadstoffbewegung, simuliert werden kann.
Diese sogenannte ,dispersionsfreie Naherung” ist anwendbar, wenn in erster Linie
die Richtung des Schadstofftransports, die Bahnen von Fronten oder Schwerpunkten
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von Konzentrationsverteilungen und mittlere Ankunftszeiten an bzw. Laufzeiten zu
Entahmebrunnen interessieren [5].

MODPATH stellt zum Verfolgen von Bahnlinien die elegante Methode des
»backward-particle-tracking” zur Verfiigung. Bei gegebenem Strémungszustand (s.
Abb. 6 Isohypsenplan: senkrecht zu den Isohypsen verlaufen die Bahnlinien!) wird
ein Testteilchen auf eine Bahnlinie gesetzt, die den SAFIRA-Standort schneidet und
gefragt, woher das Testteilchen kam. MODPATH berechnet dann zeitlich rickwarts -
dies ist wegen der Symmetrie der Differentialgleichung méglich - die dazugehérige
Bahn; d.h. man kann mit Hilfe des ~backward-particle-trackings” den Herkunftsort der
Schadstoffteilchen (und damit auch mégliche ,hot spots”) identifizieren.

Kalibrierung von Strémungsmodellen

Strémungsmodelle werden z.B. an Stichtagsmessungen oder Ganglinien von
Leistungspumpversuchen - die mehrere GWM'’s anregen - angepaldt oder kalibriert;
meistens durch Variation geohydraulischer Parameter. Ziel der Anpassung ist die
Minimierung des Fehlers zwischen gemessenen und berechneten Standrohrspiegel-
héhen. Wenn dieser Fehler ein Minimum erreicht hat oder, praktisch, einen be-
stimmten Betrag unterschreitet, so betrachtet man den zugehorigen Parametersatz
als représentativ. Er spiegelt die ablaufenden Prozesse - im vorliegenden Fall
Stréomungsprozesse - entsprechend dem Kenntnisstand ,am besten” wider.

Die Vielzahl der geologischen Aufschlisse im Umfeld des SAFIRA-Standortes (Saf
Bit 1/96 - 37/98 u.a. GW-MeRstellen), die umfangreichen Daten zur Hydrostrati-
graphie, zu den geohydraulischen Parametern und zur Hydrochemie bilden eine gute
experimentelle Basis zur Modellkalibrierung [6,7]. Kalibrierte Strémungs- und Trans-
portmodelle sind in der Lage:

a) den derzeitigen und zukunftigen Strdmungszustand im Umfeld des SAFIRA-
Standortes zu berechnen und

b) bei bekannter Schadstoffquelle (im folgenden auch kurz ,hot spot” genannt) die
zeitliche Entwicklung der Schadstoffkonzentration am SAFIRA-Standort vorher-
zusagen bzw.

c) durch ,inverse modelling” bei gegebener Schadstoffverteilung am Standort
maogliche Schadstoffquellen zu identifizieren.

Dieses ,inverse modelling” wird i.a. nicht eindeutig sein, d.h. gleiche Verteilungen
kénnen durch unterschiedliche Quellen hervorgerufen werden (Man beachte, daR
Intensitat, Lage, Ausbreitung und Zeitdauer der Infiltration eine Schadstoffquelle
charakterisieren.).
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Da i.a. die ,case history” der standorttypischen Schadstoffe (z.B. Monochlorbenzen)
nicht bekannt ist, ist nur ein indirektes SchlieRen auf mégliche Schadstoffquellen
(,forensic modelling”), die die vorliegenden experimentellen Datensatze unter Be-
ricksichtigung aller Randbedingungen konsistent erklaren, moglich. Diese Schad-
stoffquellen kénnen als Ausgangsbasis fiir eine Prognose-Modellierung verwendet
werden.

Modellgebiet, Modell-Netz

Das Modellgebiet fur die mesoskalige stationire und instationére Strémungsmodel-
lierung (siehe Abb.1) erstreckt sich zwischen den West-Ost Koordinaten von
4519000 bis 4524000 und den Nord-Sud-Koordinaten von 5722000 bis 5717500,
d.h. ein 5 km x 4,5 km Fenster (ndhere Details s. [8]). Der SAFIRA-Standort ist in
allen Abbildungen durch ein Kreuz gekennzeichnet. Ferner ist die GWM 19/91 (sehr
hohe AOX-Konzentrationen ~ 80 mg/l) als Zentrum eines méglichen ,hot spot”
dargestellt.

Die Standortmodellierung (Strémung und Transport) wurde im Sinne einer ,Modell-
lupe” des mesoskaligen Modells fir einen 750 m x 750 m Ausschnitt durchgefihrt (s.
Abb. 2) [9].

Grundlegende Differentialgleichung, Konventionen

Unter Verwendung der Kontinuitatsgleichung und eines Quellen- und Senkenterms
fuhrt die 3D-DARCY-Gleichung auf die fir die Strémungsmodellierung grundlegende
partielle Differentialgleichung

é éh 2 ch ¢ Zh ch

ar H‘£+5Kw'§;+zf{xg=g+3§, (1)
mit
X,Y,Z - Koordinaten [m]
t - Zeit [d]
h(x,y,z,t) - Standrohrspiegelhéhe [m Wassersaule]
K, Ky, Kzz - Komponenten des Leitfahigkeitstensors [m/d]
Q - Volumenstrom der Quellen und Senken [m®m?s]
S - spezifischer Speicherkoeffizient [1/m].

Modellintern werden die in den eckigen Klammern angegebenen Einheiten ver-
wendet; H6henangaben beziehen sich generell auf m + NN. Flr das gesamte Modell
wurde ortliche Isotropie in horizontaler Richtung angenommen, d.h. Ky = Ky = ky.
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Abb. 1 Modellnetz fir die mesoskalige Strémungsmodellierung.
Eingezeichnet ist auch die Lage der ‘Modellupe’ (s. Abb. 2).
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Abb. 2 Modellnetz fur die Strémungs- und Transportmodellierung am SAFIRA-

Standort:
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Nur im Bereich der weichselkaltzeitlichen Niederterassenschotter wurde eine Aniso-
tropie angesetzt, da sich hier deutlich Nord-Suid-Strukturen zeigen.

Randbedingungen

Erst die Wahl der Randbedingungen (RB) bestimmt die Lésung von (1) eindeutig.
Neben den ,constant-head”™-RB (RB 1. Art) spielen fir das vorliegende Modell Rand-
bedingungen 3. Art - Flisse und Drainagen - eine entscheidene Rolle, um z.B. eine
Vielzahl von WasserhaltungsmaRnahmen zu beriicksichtigen. Die Beriicksichtigung
von Flissen erfolgt in MODFLOW nach den beiden Gleichungen fiir den Leitwert
(2a) bzw. fir den Volumenstrom (2b) (siehe Abb. 3):

I
CRIV=Kr—j—MZ, ORIV = CRIV(HRIV —h), h> RBOT, (2a,b)

wobei HRIV den Wasserspiegel im FluR, RBOT die Héhe der FluRsohle, h den
Grundwasserstand, L die FluBlange, W die FluRbreite und M die Dicke der kolma-
tierten FluBsohle bezeichnet (Die ungewshnlichen Bezeichnungen entsprechen den
programminternen Variablennamen von MODFLOW).

IMPERMEABLE
SiAtRee naa
IAIVER

SURFACE
N

HRIV)

Abb. 3: Definition der in Gleichung (2) verwendeten GréRen fiir ein FluB-Aquifer-System.

Aus Glg. (2b) ist sofort ersichtlich, daR Flusse sowohl als Senken (QRIV < O fiir h >
HRIV) als auch als Quellen (QRIV > 0 fiir h < HRIV) wirken kénnen. Wenn h < RBOT
stabilisiert sich die ‘leakage rate’ und bleibt konstant:

ORIV = CRIV(HRIV — RBOT), h<RBOT. (2c)

Drainagen genligen ebenfalls der Gleichung (2), wobei der Fall einer Quelle (h <
HRIV) ausgeschlosssen wird. In diesem Fall wird QDRN = 0 gesetzt.
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Modellschichten, Leitfdhigkeiten

Neben der in Abb. 1 gezeigten horizontalen Diskretisierung wurde das Modell in
vertikaler Richtung in 8 Modellschichten diskretisiert (sieche Tabelle 1). Die Zellen der
einzelnen Modellschichten missen mit den jeweiligen Durchléssigkeitsbeiwerten (k-
Werte) belegt werden. In Abb. 4 ist die Verteilung der k-Werte fiir einen standort-
typischen Ausschnitt der 4. Modelischicht dargestellt, da diese fir das SAFIRA-
Projekt eine besondere Rolle spielt (Entnahme des Grundwassers fiir die Pilotanlage
erfoigt aus dem unteren quartdren GWL, d.h. oberhalb der kontaminierten Kohle-
schicht). Die unterschiedlichen Kippenbereiche sind griin (ks = 8.6 m/d), dunkelblau
(kr = 2.0 m/d) und graublau (ks = 0.17 m/d) dargestellt. Die hellgrauen und weien
Flachen entsprechen den Feinsanden (k; = 2.5 m/d) und Decktonen (ks = 0.015 m/d)
und die benachbarten hellblauen Fldchen den schiuffigen Sanden (k; = 0.086 m/d).
Die lilafarbigen Flachen entsprechen den Bitterfelder Glimmersanden (k; = 7.0 m/d).
Die quartéren sandigen Kiese (K« = 43 m/d, K,y = 56 m/d) sind hellbraun und die
quartaren FluBkiese mit Zwischenmittel (K = 100 m/d, K,y = 200 m/d) sind blau
dargestelit.

Tab. 1: Modellschichten
Normal Kippe Nordbereich HolzweiBig
1. |oberster GWL Auffille oberster GWL oberster GWL
2. | Zwischenstauer/GWL |Auffiille Zwischenstauer/GWL | Schiuff/Ton
3. |ob. quartarer GWL Auffille ob. quartarer GWL Ton (Deckton)
4. |unt. quartdarer GWL | Auffulle unt. quartdrer GWL | Ton (Deckton)
5. Deckton/Kohle Auffille tertidrer GWL 500 Ton (Deckton)
6. |Kohle/Zwischenmittel |Auffiille tertiarer GWL 500 Kohle/Zwischenmittel
7. |Kohle Auffiille/RK | tertidrer GWL 500 Kohle
8. |tertidrer GWL 500 GWL 500 tertiarer GWL 500 tertidrer GWL 500

Stationdre Stromungsmodellierung

In Abb. 5 ist das stationare Strémungsfeld fir den unteren quartaren GWL (4. Modell-
schicht) vor der Goitsche-Flutung dargestellt. Der Anstrom weist eine ausgepréagte
West-Ost-Stromung auf, d.h. Schadstoffe aus den ,hot spots” des weiter nérdlich
gelegenen ehemaligen Chemiegelandes wirden unter heutigen Randbedingungen
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Abb. 4 Verteilung der krWerte im unteren quartiren GWL (4. Modellschicht).
(Erlauterungen zur Zuordnung ‘Farbe > krWert' sind im Text gegeben.)
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Abb. 5 Isohypsenplan fiir das stationére Stromungsfeld des unteren quartaren
GWL (Vergleiche auch mit der Verteilung der k-Werte in Abb. 4.).
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den SAFIRA-Standort nicht erreichen (Der siidlichste bekannte ,hot spot” - die GWM
19/91 - ist schematisch eingezeichnet.).

Dies wird noch deutlicher, wenn man die Bahnen von Testteilchen verfolgt (s. Abb 6).
Hierzu wurden 3 Testteilchen, deren Ankunftsort der SAFIRA-Standort ist, gewahlt
(Teilchen 1: Kreuzmittelpunkt, 2: 100 m nérdlich, 3: 100 m sidlich) und gefragt,
welche Bahn die Teilchen in den letzten 10 Jahren zuriickgelegt haben, bevor sie
den Standort erreichten (,backward-particle-tracking”; der zeitliche Abstand benach-
barter Pfeilspitzen betragt in dieser und in den folgenden Abbildungen immer 1 Jahr).
Wie man sich leicht Uberzeugt, haben die 3 Testteilchen - aus westlicher Richtung
kommend - eine Entfernung von ca. 700 m zurlickgelegt, wobei das dargestellte
Strémungsfeld vorgeherrscht haben muB. Folglich konnten Teilchen aus dem ,hot
spot” GWM 19/91 den Standort nicht erreichen. Dies zeigt auch die mit dem
~forward-particle-tracking” berechnete Bahnlinie des 4. Testteilchens (t = 10 Jahre),
dessen Startpunkt die GWM 19/91 war. Auch wenn angenommen wird, da die
Quellen der derzeitigen Belastung etwas westlich der GWM 19/91 liegen, ist die am
SAFIRA-Standort vorgefundene Grundwasserbelastung nicht aus dem heutigen
Strémungsbild erklarbar.

Die Grundwasserabstandsgeschwindigkeiten entlang den Bahnlinien lassen sich aus
Abb. 6 unmittelbar ablesen, da der zeitliche Abstand benachbarter Pfeilspitzen 1
Jahr betragt und der 6rtliche Abstand direkt gemessen werden kann (Die Hoch- und
Rechtswerte sind in Meter angegeben!). Damit erhalt man fiir die mittlere Bahnlinie
von West nach Ost fir die letzten 10 Jahre die folgenden Abstandsgeschwindig-
keiten in m/Jahr: 57; 23; 34; 34; 46; 57; 91; 137; 114 und 114. Da die Bewegung der
Schadstoffteilchen durch Sorption retardiert ist, ergibt sich deren Transportgeschwin-
digkeit durch Division mit dem jeweiligen Retardationsfaktor.

Instationdre Strémungsmodellierung

Hydroisohypsenpléne des quartidren Hauptgrundwasserleiters

In den Abbildungen 7 und 8 sind die Hydroisohypsenpléne des unteren quartédren
GWL, fir 2 und 5 Jahre nach Beginn der Goitsche-Flutung dargestellt. Deutlich zu
erkennen ist, daR das instationdre Stromungsfeld eine zunehmende Siid-Nord-
Komponente im Vergleich zum stationdren Strémungsfeld enthélt, d.h. Schadstoffe
werden durch die Goitsche-Flutung vom anstromseitigen Umfeld des SAFIRA-Stand-
ortes in norddstliche Richtung wegtransportiert. Dabei ist zu beachten, daR sich im
Bereich des Reaktors etwa 5 bis 7 Jahre nach Flutung zeitweise sehr geringe Stré-
mungsgeschwindigkeiten einstellen, bevor die Strémung verstarkt nach Nordosten
dreht.
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Abb. 6 Bahnlinien von 4 Testteilchen fur t = 10 Jahre (gleiches Stromungsfeld wie in
Abb. 5; zeitlicher Abstand der Pfeilspitzen 1 Jahr)
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Abb. 7 Isohypsenplan fur das instationare Strémungsfeld des unteren quartéren

GWL zwei Jahre nach Beginn der Goitsche-Flutung.
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Abb. 8 Isohypsenplan fir das instationdre Strémungsfeld des unteren quartaren

GWL fiinf Jahre nach Beginn der Goitsche-Flutung.
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Instationdrer Wiederanstieg

Der Verlauf der Wasserstande typischer Grundwassermefstellen ist in Abb. 9 dar-
gestellt. Die Berechnung erfolgte fiir 20 Jahre, aus Griinden der Anschaulichkeit
werden aber die letzten 10 Jahre, in denen nur noch ein geringer Anstieg erfolgt,
weggelassen. Die berechneten Ganglinien zeigen ein extrem schnelles Reagieren
auf die Flutung. Das ist darauf zurlickzufiihren, daR es sich hier um weitgehend
gespannte Grundwasserleiter handelt, wobei die verwendeten Speicherkoefﬁiienten
eher zu gering angesetzt wurden. Nach ca. 3 bis 4 Monaten beginnt bereits ein
verstarkter Anstieg im Bereich des SAFIRA-Standortes. Insgesamt dirfte der End-
wasserstand eher zu hoch berechnet sein, da méglicherweise zwecks Vermeidung
flurnaher Grundwassersténde zuséatzliche MaBnahmen zur Grundwasserabsenkung
im Bereich des Strengbachs erfolgen.

Die MeRstellen Saf Bit 1/96 und Saf Bit 2/96 befinden sich in verhé&ltnismaRig
geringer Entfernung ober- bzw. unterhalb des Kohleflézes. Im Verlaufe des Grund-
wasserwiederanstieges wird das vertikale Druckgefalle aufgehoben und infolge der
Ma3nahmen zur Wasserhaltung im Bereich Bergmannshof sowie der Entnahmen
durch die Pilotanlage geringfligig umgekehrt. Die MeRstelle BF 1/94 des obersten
GWL ist natlrlich wegen der zwecks Gebaudesicherung erforderlichen Absenkungs-
malnahmen kaum vom Wiederanstieg des Grundwassers betroffen.

Zeitliche Entwicklung

77,0 - . . T T
; 5 | ——

|
76,5 -
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i —r——————e—
76,0 7 ! ‘ I [~safBit 1/96 |
| ; w : | |——samit2/96 |
: . \ | i |——safit 19/97
| | ! |=——safBit 26/58
75,5 - | ‘ {"—BF 1/94
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Abb. 9: Ganglinien der GWM’s: Saf Bit 1/96, 2/96, 19/97, 26/98 und BF 1/94 infolge der
Goitsche-Flutung.
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Zusammenfassung

Wichtigstes Ergebnis der stationdren Modellierung ist, daR unter den heutigen
Randbedingungen Schadstoffe aus den weiter nérdlich gelegenen ,"hot spots” des
ehemaligen Chemiegeléndes (z.B. GWM 19/91) nicht an den SAFIRA-Standort
herantransportiert werden kénnen, da das anstromseitige Stromungsfeld eine
dominierende West-Ost-Richtung aufweist. Mit der Goitsche-Flutung erhalt dieses
noch eine zuséatzliche Std-Nord-Komponente.

Damit ist klar, daf? fur den Betrieb der Pilotanlage in den nachsten 5 Jahren Schad-
stoffe relevant werden, die sich zur Zeit westlich des SAFIRA-Standortes befinden.
Dies wird schon durch eine Transportmodellierung, die auf dem stationdren Stro-
mungsfeld basiert, verifiziert (s. Abb. 10). Die Schadstoffquelle (rote Flache) wurde
i.S. einer inversen Modellierung so bestimmt, dall sie das derzeit gemessene
Konzentrationsfeld zu reproduzieren vermag.

Damit erhebt sich die Frage, welche Prozesse fir die am SAFIRA-Standort
vorhandene extreme Grundwasserbelastung verantwortlich sind. Es ist zu vermuten,
dal in der Vergangenheit lokale Wasserhaltungen im Anstrom des Standortes
ausgedehnte Schadstoffahnen (hoher Konzentration) erzeugt haben. Entsprechend
einer historischen Recherche [11] wurde im Bereich der Chemie AG Betriebsteil Stid
(ehemaliger Tiefbunker des Kraftwerkes Sid; Rechtswert: 4521400, Hochwert:
5720100) von 1968 - 1990 an insgesamt 10 Brunnen ca. 80 bis 100 m*/h Grund-
wasser gehoben. Das Absenkungsziel zur Trockenhaltung des Tiefbunkers lag ca.
10 - 11 m unter Gelédnde. Die Tiefbunkeranlage wurde bereits 1928 errichtet, so dal
zu ihrer Trockenhaltung schon in der Zeit von 1928 - 1968 abgepumpt werden mufte
(Mengen sind nicht bekannt).

Berlicksichtigt man diese Wasserhaltung (Pumprate = 100 m®h), so ergibt sich das
in Abb. 11 dargestelite Stromungsfeld. Ferner ist aus Abb. 12 zu erkennen, daR
unretardierte Testteilchen die Entfernung ,GWM 19/91 - Tiefbunker” in 2 - 3 Jahren
zurlicklegen. Damit 4Rt sich die Hypothese ableiten, da die historische lokale
WasserhaltungsmaRnahme (Zeitdauer ca. 70 Jahre) eine Schadstoffahne hoher
Konzentration erzeugt hat, die in den nachsten 5 Jahren als flaichenhafte Schad-
stoffquelle die Konzentrationsverteilung am SAFIRA-Standort bestimmt.

Weitere Ursachen sind auch in der sidlich des SAFIRA-Standorts lange Zeit betrie-
benen Grundwasserabsenkung durch altere Braunkohlentagebaue zu vermuten.

Wir weisen ausdriicklich darauf hin, da die hier vorgestellten Modelle Forschungs-
charakter haben -deswegen nicht endgliltig sind- und ausschlieRlich fiir Fragestel-
lungen des Projektes SAFIRA entwickelt wurden. Es ist deshalb z.B. nicht zulassig
(und wiirde maglicherweise zu falschen Schilissen flihren), das Modell fur Aussagen
zu kunftigen Grundwasserflurabstidnden im Stadtgebiet Bitterfeld anzuwenden.
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Abb. 10  Konzentrationsverteilung am SAFIRA-Standort. Dargestellt sind die auf

die Schadstoffquelle (rote Flache) normierten Konzentrationen (aus [10]).
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Abb. 11 Hydroisohypsenplan mit der WasserhaltungsmaRnahme ‘Tiefbunker
Kraftwerk Siid’ (Pumprate: 100 m%h)
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Hier sind spezielle MaRnahmen im Stadium der Planung, die nicht im vorliegenden
Modell beriicksichtigt werden konnten. Auch bedarf die hypothetische Ableitung von
Schadstoffquellen einer experimentellen Verifizierung und einer umfassenden
Strémungs- und Transportmodellierung.
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3.2 Modelluntersuchungen zum EinfluR des kontaminierten Kohleflézes auf
die Qualitit des Grundwassers

G. CHRISTOPH, J. DERMIETZEL

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Hydrogeologie, Theodor-Lieser-Stralie
4, 06210 Halle (Saale)

Einfiihrung

Wie durch vorangegangene Messungen [1-3] festgestellt wurde, stellt das konta-
minierte Braunkohlenfléz in der Region Bitterfeld ein betrachtliches Schadstoffpoten-
tial fur das Grundwasser dar. Um den EinfluR der adsorbierten Schadstoffkompo-
nenten in der Kohle (aber auch anderer Effekte) auf die Grundwasserqualitit prog-
nostisch zu untersuchen, wurden deshalb hydrodynamische Modellrechnungen mit
dem Grundwassersimulationsprogramm FEFLOW [4] durchgefiihrt.

Die erwarteten Aussagen sind insbesondere wichtig bei der Beantwortung der Frage,
inwieweit der Betrieb von in situ-Sanierungsmanahmen im Quartdr Uber eine
Laufzeit von ca. 5 Jahren gesichert werden kann. Wesentlich ist dabei, mit welchen
zeitlichen Anderungen der zugefilhrten Schadstoffkonzentrationen zu rechnen ist.
Die zu berechnende Konzentrationsverteilung ist dabei das Ergebnis mehrerer
gleichzeitig ablaufender Einzeleffekte (Advektion, Dispersion, Diffusion, Adsorption
bzw. Desorption, chemische Reaktion) des Massentransports, die sich in ihrer
Wirkung verstarken, aber auch kompensieren kénnen.

Die vorliegende Modellierung betrachtet die beziglich der Umweltproblematik
unglnstigste hydrogeologische Situation. Grundlage der Modellannahmen sind
experimentell abgesicherte Untersuchungen [1,2] Uber die gegenwartige Konzen-
trationsverteilung, die Hydraulik vor Ort [5], allgemein Ubliche Annahmen Uber die
GréRenordnung von Transport-Materialdaten [4] und von Laboruntersuchungen zum
Adsorptionsverhalten [1] .

Ergebnisse der Voruntersuchungen

Das Modellgebiet im Raum Bitterfeld besteht weitrdumig aus nur wenig gegen-
einander geneigten fast horizontalen geologischen Schichten. Das Quartér, in
dessen gespanntem Grundwasserleiter 110 (GWL 110) der Grundwasserspiegel in
ca. 5 m Teufe liegt, reicht bis zu 22 m Teufe. Darunter befindet sich das 5 - 9 m
méchtige relativ wasserundurchlassige Braunkohlenfléz. Von ca. 28 m bis 50 m
Teufe sind die tertidren Bitterfelder Glimmersande zu finden, die den ebenfalls
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gespannten Grundwasserleiter 500 (GWL 500) bilden. In 50 m Teufe befindet sich
der praktisch wasserundurchldssige Rupelton.

Im GWL 110 herrscht im ganzen Untersuchungsgebiet im wesentlichen eine horizon-
tale Strémung nach SO vor. Der hydraulische Gradient betragt ca. 0,03 % - 0,04 %.
Es existiert eine gewisse Zonierung der K-Werte. Die abgeleitete teufengemittelte
Abstandsgeschwindigkeit betragt ca. 10 cm/d.

Im GWL 500 herrscht ebenfalls eine im wesentlichen horizontale Strémung nach SO
vor. Der hydraulische Gradient betragt ca. 0,1 %. Die K-Werte sind erheblich kleiner
als im Quartér. Das hydraulische Potential liegt ca. 20 cm unter dem des Quartar,
womit bei genligend groRem K~Wert des Braunkohlefl6zes Wasserstrémungen vom
Quartar Gber die Kohle ins Tertidr einschlielich des damit verbundenen advektiven
Stofftransports mdéglich sind.

Die hydraulischen Verhéltnisse im Braunkohlefléz sind noch weitgehend ungeklart,
da die Einzelmessungen der K-Werte zu stark voneinander abweichen. Ent-
sprechend dem Hauptanstrom aus NW sind bei primarem advektiven Transport nur
Schadstoffanreicherungen westlich der Verbindungslinie der Standorte Saf Bit 14/97
und Saf Bit 2/96, die die Ostgrenze des Untersuchungsgebiets darstellt, von
Interesse.

Im GWL 110 schwanken die Schadstoffkonzentrationen der Wasserproben von MeR-
stelle zu MefBstelle relativ stark. Als Maximalwerte wurden fir chlorierte Kohlen-
wasserstoffe bisher festgestellt: trans-1,2-Dichlorethen 0,17 mg/l, cis-1,2-Dichlor-
ethen 0,28 mg/l, Trichlorethen 0,46 mg/l, Benzen 0,18 mg/l, Chlorbenzen 28 mg/l,
1,4-Dichlorbenzen 1,0 mg/l, 1,2-Dichlorbenzen 0,18 mg/l.

Nur die Bohrung Saf Bit 2/96 fuhrt im Untersuchungsgebiet bis in den GWL 500.
Trotz der erwdhnten Einwédnde sollen die dort ermittelten Maximalwerte erwéhnt
werden: trans-1,2-DCE 4,7 mg/l, cis-1,2-DCE 7,5 mg/l, Trichlorethen 10,9 mg/I,
Benzen 0,22 mg/l, Chlorbenzen 0,16 mg/l.

Der Vergleich zeigt, daR die Konzentrationen der chlorierten Ethene im Tertidr héher
sind als im Quartér, wahrend die Verhéltnisse der Chlorbenzene sich gerade ent-
gegengesetzt verhalten. Analysen von teufenrichtigen Grundwasserproben, die mit
Hilfe des Multilevel-Packersystems [6] gewonnen wurden, haben gezeigt, da die
Konzentrationen im Quartar in der Nahe der Schichtgrenze zur Kohle eine Schich-
tung aufweisen.

Ebenso gibt es im Kohlefl6z Konzentrationsgradienten der chlorierten Kohlenwasser-
stoffe. Fur die Aromaten und das Trichlorethen liegen die Peaks nahe der Schicht-
grenze zum Quartdr. Die Hauptpeaks der Dichlorethene sind im Innern des Kohle-
flozes zu finden. Folgende maximale Feststoffkonzentrationen wurden festgestelit
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(auBer bei Saf Bit 2/96, 13/97, 14/97): trans-1,2-DCE 28,3 mg/kg, cis-1,2-DCE 82,8
mg/kg, Trichlorethen 153 mg/kg, Benzen 7,6 mg/kg, Chlorbenzen 74,4 mg/kg, 1,4-
DCB 16,5 mg/kg, 1,2-DCB 13,6 mg/kg.

Modellszenario

Anhand der Voruntersuchungen waére es denkbar, daB sich im Untersuchungsgebiet
folgender ProzeR abgespielt hat. In der Vergangenheit sind aus den Schadstoffpools
des westlich vom Untersuchungsgebiet gelegenen Chemiebetriebes héhere Konzen-
trationen chlorierter Kohlenwasserstoffe in die quartdren und tertidren GWL gelangt
und haben sich entsprechend der GrundwasserflieRrichtung nach SO ausgebreitet.
Wegen des mdglichen vertikalen Flusses des Grundwassers in die Kohle und ins
Tertiar sind diese Schadstoffe (oder Abbauprodukte, die sich wahrend des Trans-
ports gebildet haben) in die Kohle eingedrungen. Die Schadstofffront der Stoffe mit
kleineren Retardationsfaktoren (z.B. Dichlorethene) dringt schneller in die Kohle ein
als die der Stoffe mit den gréReren Retardationsfaktoren (Trichlorethene, Benzen-
derivate). Das auBert sich u.a. darin, daB die gefundenen Hauptpeaks entsprechend
gegeneinander verschoben und weiter von der Kohlegrenze entfernte Peaks erheb-
lich kleiner (Nebenpeaks) sind.

Die Ausbildung eines Peaks ist dabei entweder dadurch denkbar, daR ein bereits im
GWL 110 in der Vergangenheit vorhandener Konzentrationspeak (ein besonderes
Ereignis in der Vergangenheit) hauptsachlich advektiv in die Kohle transportiert
wurde oder dal® chemische Prozesse in Nahe der Kohleoberflache die einge-
drungene Schadstofffront bereits abgebaut haben.

Unabhangig davon, ob das hier diskutierte Szenario stimmt, ist es jedoch méglich,
dal diese Vorgénge sich in Zukunft in umgekehrter Richtung abspielen: durch ver-
anderte hydraulische Bedingungen, aber auch durch Diffusion oder Dispersion
wandern die in der Kohle vorhandenen Schadstoffe wieder ins Quartir und stellen
dort eine Grundwassergefahrdung dar.

Die folgenden Modelluntersuchungen beschaftigen sich mit diesem Problem.

Modellierung

Die Modellierung des Massentransports einer Konzentration C;’ der Komponente i in
der flussigen Phase (I) als Funktion von Advektion, Diffusion, Absorption (Adsorp-
tion), chemischer Reaktion und Quellen erfolgt in der 3-D-Formulierung (i, j=1, 2, 3)
[4] durch GI. (1)
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éci(a') o”C,.(” O caci(l)
R; P Ox _c?x,-(D"f" oz, )JFRfSiC*(]) = (1)
mit
Ri=¢ +(1-g) ;i Retardationsfaktor,
€ Porositat,
Ki Gleichgewichtsverteilungskoeffizient,
Dix = E(Ddi + B [V)Si + (Bui + Bri)e vj Vi / |V Dispersionstensor,
Dyi Diffusionskoeffizient,
Bui longitudinale Dispersivitét,
Bri transversale Dispersivitat,
9i Abbaurate,
Qj Quellterm.

Um GI. (1) zu lésen, ist es zuvor notwendig, die Filtergeschwindigkeit v;(j = 1, 2, 3)
Uber die Feldgleichung fir das hydraulische Potential und die Darcy-Gleichung zu
berechnen. Das Hauptproblem bei der Lésung von Gl.(1) sind die unbekannten
Randbedingungen fiur den FIluB und den Massentransport. Wenn man die
vorliegende Situation analysiert, ist die zweidimensionale vertikal-ebene Modellie-
rung ein geeignetes Modell, um Adsorptions- und Desorptionsprozesse in der
Braunkohle sowie ihren Einflu auf die Zusammensetzung des Wassers im Quartar
zu studieren. Die Modellierung wurde mit dem Grundwasser-Simulations-Programm
FEFLOW durchgefihrt.

Geometrie

Im folgenden wird die vereinfachte Geometrie von Abb. 1 genutzt. Sie kann relativ
schnell fur Spezialstudien modifiziert werden, wenn mehr geologische Details be-
kannt sind. Die Modellebene ist die vertikale x-y-Ebene langs einer Stromlinie im
(oberen) Quartar. Das Modellgebiet ist rechteckig mit den horizontalen Begrenz-
ungen O m < x < 30 m und den vertikalen -177m<z <13 m.

Entsprechend der geologischen Situation in der Nahe der Bohrung Saf Bit 6/97 ist
das Modellgebiet in 3 parallele wassergeséttigte Schichten mit unterschiedlichen
Materialdaten gegliedert

Schicht 1:  Quartarer Grundwasserleiter GWL 110, 0<z <13 m,
Schicht 2: Braunkohle, -6 m<z<0m,
Schicht 3:  Tertiarer Grundwasserleiter GWL 500, -17m<z<-6 m.

Fir die Modellierung ist die schattierte Flache von Abb. 1 in ein quadratisches Netz
unterteilt worden. In der einfachsten Modellversion haben die finiten Elemente die
Abmessung 0,5 mx 0,5 m.
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Abb.1: Geometrie des Modeligebiets

Materialdaten, Rand- und Anfangsbedingungen

Da cis-DCE diejenige Schadstoffkomponente von den von uns vermessenen che-
mischen Verbindungen ist, die die beste Wasserléslichkeit aufweist und auBerdem
nur schwach von der Kohle adsorbiert wird, reprasentiert das Verhalten von cis-DCE
in der Kohle fur die Verunreinigung des Grundwassers gewissermafen den un-
gunstigsten Fall. Die verwendeten Materialdaten sind in Tab. 1 dargestellt.

Tab. 1: Materialdaten, die fur die Modellrechnungen verwendet wurden.
Schicht | Flug  Transport .
. hydraulische | longitudinale | transversale | molekulare | Adsorption | Reaktion | Porositat

Leitfahigkeit | Dispersivitat | Dispersivitat | Diffusion i

K¢ Bu Br Do K A |

[10* mi/s] [m] [mj [10® m%/s] [x] 078 1]
Quartar 20,0 5 0,5 1 0 0 0,3
E;i?e"- 0,01 0,5 0,05 1 10,0 0 0,3
Tertiar 0,2 5 0,5 1 0 0 0,3

Gemal den MeRwerten der Vorstudien wurden als Randbedingungen 1. Art flir einen
stationdren Flul in Siidost-Richtung folgende Annahmen bzgl. des hydraulischen

Potentials gemacht.
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Quartar: linker Rand (x = 0) h = 75,00 m, rechter Rand (x = 30 m), h = 74,99 m,
Tertiar: linker Rand h = 74,80 m, rechter Rand h = 74,79 m.

Folgende Randbedingungen 1. Art fiir den Transport wurden verwendet.

Quartar: C=0,12 mg/l am linken Rand (x=0m, 0,5m<z<13,0m),
C=7,0mg/l amrechten Rand (x=0m,-17m<z<-6,5m).

Ziel der Modellierung ist das Studium des instationdren Transports einer zum gegen-
wartigen Zeitpunkt vorgegebenen Konzentrationsverteilung in der Kohleschicht. Da-
bei ist insbesondere die Entwicklung der Konzentration nahe der Grenzschicht
Quartér/Kohle interessant. Um den EinfluR der cis-DCE-Verteilung in der Kohle zu
ermitteln, wurde eine Konzentrationsverteilung entsprechend den Messungen in
Saf Bit 6/97 (berechnet aus den Feststoffkonzentrationen dividiert durch den
Verteilungskoeffizient) mit folgenden Konzentrationen C (im Wasser) an den
Knotenpunkten des Kohleflézes fur alle x vorgegeben:

z [m] 60 (05|10 |-15|-20 |25 |-30|-35 |40 |45 ]|-50|-55|-60

Clmgh] | 06 | 14 | 22 | 26 | 38|80 | 86| 86| 64| 55| 66| 66| 7.0

Korrespondierend zu den Randbedingungen wurden als Anfangsbedingungen
0,12 mg/l im Quartar und 7,0 mg/l im Tertidr angenommen. Abb. 2 zeigt die Konzen-
trationsverteilung am Beginn der zu untersuchenden Desorption der Kohleschicht.

C (mg/l)

PRI\ ‘?;\'\9‘9 ®

,'\<3 :\q’ 9;5) 59 :1;.3 ﬂ’ Db N rlfa = q;b A q;p ’\Q \r\c.:) '{b
z (m)
Abb. 2: Anfangskonzentration von ¢-DCE im vollstandigen Modellbereich und

Konzentrationsverteilung nach 3650d (10a) im Vertikalschnitt x = 25m
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Ergebnisse der Modellierung

Als ein Ergebnis der Berechnung mit den diskutierten Eingangsparametern ist in
Abb. 2 die Konzentrationsverteilung am Ort x = 25 m 10 Jahre (3650 d) nach Beginn
der Desorption dargestelit. Der Konzentrationspeak in der Kohle hat sich danach
durch vertikale Advektion in gréBRere Tiefen verlagert, weil das hydraulische Potential
im Tertiar niedriger ist.

Infolge Diffusion kann (trotz des Flusses vom Quartér durch die Kohle ins Tertir)
das Quartar durch die Schadstoffe der Kohle verunreinigt werden. In Abb. 3 ist die
Konzentration in der Zone lber der Grenzflache Kohle/Quartar (z > 0) fur ver-
schiedene vertikale Schnitte nach 10 Jahren dargestellt. Es ist zu sehen, dalk die
Konzentrationsverteilung im Quartdr im wesentlichen durch die starke Advektion im
Quartar in Ostrichtung (wachsendes x) und Diffusion aus der Kohle begriindet ist.
Die Bereiche nahe der Grenzflache (z = 0) haben die héchsten Konzentrationen.
Einige Meter Uber der Grenzflache ist die Konzentration praktisch durch die Desorp-
tion unbeeinfluf3t.

C (mg)

Abb. 3: Vertikale Konzentrationsverteilung von ¢c-DCE oberhalb der Grenzflache Kohle/Quartér
(z = 0 m) nach 3650 d in verschiedenenen Vertikalschnitten zwischen x = 0 m und x =
30 m
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Die Entwicklung der Verunreinigung im Verlauf von 10 Jahren in verschiedenen
Teufen bei x = 25 m ist in Abbildung 4 halblogarithmisch dargestellt. Die héchsten
Konzentrationen werden in den kohlenahen Schichten bei x = 25 m ca. 2 Monate
nach Beginn der Desorption verzeichnet. Bei den oberen Schichten stellt sich das
Maximum geringfiigig spéter ein. Die 2 Monate entsprechen der Zeit, die benétigt
wird, damit sich infolge der angenommenen hydraulischen Situation (WasserfluR im
Quartér im wesentlichen in Ostrichtung) die auf der linken Begrenzung (x = 0 m)
angenommene Randbedingung fiir die Konzentration bei x = 25 m bemerkbar macht.
Nach dieser Zeit wird die vorilbergehend durch die Diffusion aus der Kohle ange-
stiegene Konzentration im Quartér durch Zumischung mit dem schwach kontami-
nierten Wasser des linken Randes wieder abgebaut. Der Maximalwert der Konzen-
trationen im Quartér oberhalb von z = 0,5 m betragt im Verlauf von 10 Jahren nach
Beginn der Desorption 0,39 mg/l.
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Abb. 4:  Durchbruchskurven von DCE in verschiedenen Schichten des Quartar im Schnitt x = 25 m

Im Hinblick auf mégliche Sanierungsmanahmen besteht die Aufgabe darin, abzu-
schatzen, weiche Situationen zu einer weiteren VergréRerung der Konzentration im
Quartér flhren kénnen. Je nach Parameterkombination und geometrischer Modi-
fikation ist an den verschiedenen Orten des Quartir mit Konzentrationsdurchbruch-
kurven analog Abb. 4 zu rechnen, von denen jeweils die Maximalhéhen von beson-
derem Interesse sind. Anhand veranderter realistischer Parameter und anderer
Modifikationen gegeniiber dem diskutierten Grundmodell wurden diese Einflusse
durch Modellrechnung abgeschétzt.
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Im folgenden wird diskutiert, welchen Einflu® jeweils ein EinfluBfaktor auf die Berech-
nung der Konzentration gegeniiber dem Grundmodell im Quartérbereich0 <z <13 m
austibt.

1. Die Verringerung der vertikalen Translationsgeschwindigkeit durch die Kohle auf
v =0 bewirkt kurzfristig in den unteren Quartérschichten eine geringe Konzen-
trationserhéhung (Cuax = 0,4 mg/l nach ca. 30 d).

2. Die gleichzeitige Erhéhung des Diffusionskoeffizienten in der Kohle um das 100-
fache fuhrt zu einer weiteren Konzentrationserhéhung (Cmax = 0,69 mg/l nach ca.
10 a).

3. Die vollstandige Umkehr der vertikalen Stromungsrichtung in der Kohle (d.h. Flu
vom Tertiar durch die Kohle ins Quartdr) bewirkt die starkste Konzentrations-
erhohung (Cmax = 1,37 mg/l nach ca. 10 a).

4. Die Verringerung des horizontalen Flusses im Quartar auf v = 0 verhindert auch
einen Transport infolge Dispersion. Die rein diffusiven Vorgénge in der Kohle und
im Quartar fuhren gegeniuber dem Grundmodell innerhalb von 5 a langfristig nur
zu sehr geringen Konzentrationserhéhungen in den unteren Quartarschichten (das
Maximum des Grundmodells wird nicht erreicht)

5. Die denkbaren Abbaureaktionen von TCE zu DCE in der Kohle und im Quartar
fuhren zu keinen wesentlichen Konzentrationserhéhungen im Quartar, da die ge-
messenen TCE-Konzentrationen maximal in der GréRenordnung der DCE-
Konzentrationen liegen.

Erst wenn sich die hydraulische Situation in dem Sinne andert, daR das hydraulische
Potential des GWL 500 gréRer als das Potential im GWL 110 wird, kénnen Desorp-
tionsprozesse der Kohleschicht von Bedeutung fiir eine Konzentrationserhéhung im
Quartar werden. Die Kontaminationsgefahr wird gréer

- je gréRer die aufwarts gerichtete vertikale Geschwindigkeit durch das Kohlefléz ist,
- je geringer der Adsorptionskoeffizient ist,

- je naher das Konzentrationsmaximum des Sediments an der Quartérgrenze liegt,
- je héher das Konzentrationsmaximum im Sediment ist,

- je gréRer die Diffusionskoeffizienten in der flissigen Phase sind und

- je groRer die Dispersivitaten sind.

Sollte die Umkehr der Vertikalgeschwindigkeit des Wassers durch das Kohlefléz
infolge hydrogeologischer Anderungen in der Umgebung (z.B. Flutung des Tagebau-
restloches Goitzsche) tatséchlich eintreten, so steigen im Quartar vor allem die Kon-
zentrationen der bisher dort schwach vertretenen Chlorethene, wahrend die Chlor-
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benzene, die bereits jetzt im Quartar stark vertreten sind, sich nur unwesentlich
andern werden. Die Ergebnisse der Modellrechnungen lassen sich dahingehend
zusammenfassen, dal trotz des in der Kohle gespeicherten erheblichen Schad-
stoffpotentials eine wesentlich schlechtere Qualitat des Grundwassers im Quartar als
Ergebnis der Wechselwirkung mit dem Kohlefl6z nicht zu erwarten ist.
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3.3 Modellierung von Abbaureaktionen in in situ-Sanierungsreaktoren

R. LIEDL, M. FINKEL, G. TEUTSCH

Lehrstuhl fir Angewandte Geologie, Universitét Tiibingen, Sigwartstrale 10, 72076 Tiibingen

Einfiihrung

Ziel des SAFIRA-Vorprojekts ,Standortbezogene Prinzipmodellierung verschiedener
Sanierungsvarianten” ist es, den Transport von Schadstoffen durch verschiedene
Typen von in situ-Sanierungsreaktoren quantitativ zu beschreiben und aus den
Ergebnissen Aussagen uber die Effizienz des Reaktordesigns abzuleiten. Hierzu
wurden u.a. auch Reaktoren betrachtet, deren Wirkungsweise auf chemischen oder
mikrobiellen Abbau- bzw. Umbauprozessen beruht [1]. Hierzu zahlen der Abbau von
chlorierten Kohlenwasserstoffen (CKW) aufgrund von (i) Reduktion durch null-
wertiges Eisen, z. B. in sogenannten ,iron walls* [2], (ii) katalytischer Hydrodehalo-
genierung [3], (iii) elektrochemischer Dechlorierung [4] sowie (iv) mikrobiologischen
Prozessen [5]. Aus Sicht der Modellentwickiung ist festzuhalten, daR sich die Mehr-
zahl dieser Abbauprozesse jeweils mit Hilfe einer gewdhnlichen Differentialgleichung
erster Ordnung beschreiben 1aBt. Hierzu gehéren die sog. ,Abbaukinetik n-ter
Ordnung” sowie die sog. ,Langmuir-Hinshelwood-Kinetik“. Eine Ausnahme bildet der
mikrobielle Abbau, fur dessen Modellierung in der Regel komplexere Ansétze unter
Verwendung von Differentialgleichungssystemen erforderlich sind [6]. Im Vorprojekt
wird flir die Abbaukinetik n-ter Ordnung und fiir die Langmuir-Hinshelwood-Kinetik
eine Vorgehensweise entwickelt, die es erlaubt, die Sanierungseffizienz von in situ-
Reaktoren zu beurteilen. Insbesondere wird untersucht, welche Mindest-Verweil-
zeiten von Schadstoffen im in situ-Reaktor gewahrleistet sein missen, um eine be-
stimmte Abstromkonzentration (z.B. vorgegebener Prifwert) nicht zu Uberschreiten.

Modellansatz

Abbau n-ter Ordnung

Die Reaktionskinetik fur Abbau n-ter Ordnung in einem Batch-Reaktor laft sich
allgemein durch die Modellgleichung

s

beschreiben. Dabei bezeichnen ¢ = ¢(t) die Stoffkonzentration im Reaktor zur Zeit t,
canf die Anfangskonzentration, A die Abbaukonstante und n die Ordnung der Reak-
tionskinetik. Als Lésung erhalt man die relative Konzentration
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l;’(lﬁn)
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_nn-1
z‘”zzE firn =1 bzw. t”zz%l_d—znj firn #1 (3)

Die zeitliche Konzentrationsabnahme ist in Abb. 1 fiir die Falle 0 < n < 1,n=1und
n > 1 dargestellt. Die gezeigten Kurven verdeutlichen, daR die Konzentrationen umso
langsamer abnehmen, je héher die Ordnung der Reaktionskinetik ist. Das Langzeit-
verhalten ist im Fall n > 1 dadurch gekennzeichnet, da® sich die Schadstoffkonzen-
tration asymptotisch dem Wert Null nahert.

Demgegeniiber kommt es im Fall n < 1 nach einer endlichen Zeit t; zu vollstandigem
Schadstoffabbau, wobei to/ ti2 = 1/(1-2™"). Insbesondere wird der vollstdndige Abbau
umso schneller erreicht, je kleiner die Ordnung der Reaktionskinetik ist.

Relative Konzentration c/cans
o
(4)]
L

| toltsz

0 | ; —T—T T T : ! ! '

0 025 05 075 1 125 15 175 2 225 25 275 3 325 35 375 4 425 45 475 5
Relative Zeit t/ity;

Abb. 1: Zeitliche Abnahme der Schadstoffkonzentration (Abbau n-ter Ordnung)

Die Ordnung n der Reaktionskinetik und die Halbwertzeit t12 lassen sich aus den
Ergebnissen von Laborexperimenten (Batch-Reaktoren) durch Anpassung der Bezie-
hung (2) an KonzentrationsmeRreihen ermitteln. Fir die erforderlichen, umfang-
reichen Berechnungen stehen Standardverfahren zur Verfugung [7]. Im Fall n = 1 ist
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zu beachten, daB die ermittelten Halbwertzeiten von der Anfangskonzentration ab-
hangen, also fir andere Ausgangssituationen nicht tibernommen werden kénnen.
Dies kann insbesondere dann relevant werden, wenn sich die Schadstoff-
konzentration im Anstrom eines in situ-Reaktors von den im Labor verwendeten
Anfangskonzentrationen unterscheidet. Damit wird entweder eine erneute experi-
mentelle Bestimmung der Halbwertzeit unter entsprechend modifizierten Labor-
bedingungen oder eine Umrechnung unter Verwendung der Beziehung

l-n
UVEN _(CAnj',b) 4)
li/2,a Canf,a

fur die Versuchsbedingungen ,a“ und ,b“ erforderlich. Das geschilderte Problem tritt
lediglich im Fall n = 1 nicht auf, d. h. die Halbwertzeit ist bei Abbau erster Ordnung
stets unabhéngig von der Anfangskonzentration.

Langmuir-Hinshelwood-Kinetik

Die Langmuir-Hinshelwood-Reaktionskinetik wird zur Modellierung von Abbau-
prozessen herangezogen, bei denen zu Beginn ein Verhalten wie beim Abbau nullter
Ordnung, spater wie beim Abbau erster Ordnung zu beobachten ist. Prozesse dieser
Art treten bei katalytischen Reaktionen auf [8]. Einige Beispiele zur Anwendung der
Langmuir-Hinshelwood-Kinetik bietet [3] bzgl. der Eignung von Palladium als Kata-
lysator fur den Abbau von CKW und polyzyklischen aromatischen Kohlenwasser-
stoffen (PAK). Fir einen Batch-Reaktor 1aRt sich die Langmuir-Hinshelwood-Kinetik
in der Form

d(cj= ij (5)

E Codnf ml"f'f’CL

Cary

angeben. In Gl. (5) sind A und k die Parameter der Reaktionskinetik. Der Parameter k
kann dazu benutzt werden, um den Anteil von Abbaureaktionen nullter (k — +o0) bzw.
erster Ordnung (k = 0) prozef3spezifisch zu variieren [9]. Als Lésung von Gl. (5) erhalt
man die implizite Darstellung

k(l— g )—m -
r_ Canf CAnf (6)

hy2 £ in2
2
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mit der Halbwertzeit

£+1112

(7)

Lyre=

Gl. (6) ist in Abb. 2 graphisch dargestellt. Fir k = 1 erkennt man den Ubergang von
einer Abbaukinetik nullter Ordnung (,groRes” k, z. B. k = 1 00) fur ,kurze” Zeiten zu
einer Kinetik erster Ordnung (k = 0) fiir ,lange” Zeiten. Dieser Ubergang erfolgt umso
friher, je kleiner k gewahlt wird.
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Abb. 2: Zeitliche Abnahme der Schadstoffkonzentration (Langmuir-Hinshelwood-Kinetik)

Die Bestimmung des Reaktionsparameters k und der Halbwertzeit t1, erfolgt analog
der Vorgehensweise beim Abbau n-ter Ordnung durch eine bestmdgliche Anpassung
der Beziehung (6) an Mefreihen aus Laborexperimenten. Auch bei der Langmuir-
Hinshelwood-Kinetik hangt die Halbwertzeit t1,» von der Anfangskonzentration ab. Die
Gl. (4) entsprechende Umrechnungsformel lautet hier

k ca,
p E—H—szf'b+ln2
/2.6 _ Anf ,a (8)

byia k
o —+In2
5 n
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Prognose von Verweilzeiten in einem in situ-Reaktor

Abbau n-ter Ordnung

Far einen in situ-Reaktor kann Gl. (2) zur Bestimmung der Abstromkonzentration in
leicht modifizierter Form Gbernommen werden. Hierzu ist t durch die Verweilzeit ta
des Schadstoffs im Reaktor zu ersetzen, wobei

L

ta=_=

Vo nKrAR

(9)

mit L = FlieBstrecke, va = Abstandsgeschwindigkeit, n. = durchfluBwirksame Poro-
sitat, K¢ = hydraulische Durchlassigkeit (jeweils im Reaktor) und Ah = Potential-
differenz zwischen ReaktoreinlaR und -auslaB. Firr das Verhéltnis aus Verweilzeit
und Halbwertzeit ergibt sich damit

In = 1-()
fa o "% fyrn=1 bzw. o= ("') fiirn #1 (10)
Ly, In2 tiyg 1=-2"71

wobei ¢y die Ab- und ¢, die Anstromkonzentration bezeichnen.
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Abb. 3: Ermittlung von Mindest-Verweilzeiten (Abbau n-ter Ordnung)

Abb. 3 zeigt diese beiden Beziehungen in halblogarithmischer Darstellung fur
unterschiedliche Werte der Ordnung der Reaktionskinetik. Aus Abb. 3 1alt sich die
Verweilzeit ermitteln, die erforderlich ist, um eine bestimmte Abstromkonzentration
(z.B. Prifwert) nicht zu Gberschreiten. Dabei wird angenommen, daR die Ordnung
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der Reaktionskinetik und die Halbwertzeit aus Laborversuchen bzw. aus der Literatur
bekannt sind und die Anstromkonzentration im Feld gemessen wurde. Damit liegt
das Verhéltnis aus Abstrom- und Anstromkonzentration fest und bildet eine Ziel-
vorgabe fur die Grundwassersanierung. Fir die ermittelte Ordnung der Reaktions-
kinetik 1aRt sich das zugehérige Verhéltnis aus Verweilzeit und Halbwertzeit direkt
aus Abb. 3 ablesen. Hieraus kann die erforderliche Mindest-Verweilzeit berechnet
werden.

Diese Vorgehensweise ist in Abb. 3 fiir ein Konzentrationsverhaltnis von 107
illustriert, d. h. das Reaktorbauwerk soll die im Anstrom vorhandene Schadstoff-
konzentration um 5 GréRenordnungen reduzieren. In diesem Beispiel ergibt sich fur
n =1 ein zugehdriges Zeitverhaltnis von ca. 16,6. Dies bedeutet, daR die Verweilzeit
des Schadstoffs im Reaktor der 16,6-fachen Halbwertzeit entsprechen mu3, um das
Sanierungsziel zu erreichen. Liegt hingegen eine Reaktion der Ordnung n = 0,9 vor,
so verringert sich gemaR Abb. 3 die Verweilzeit auf das 10,2-fache der Halbwertzeit.

Allgemein zeigt Abb. 3, daR die Verweilzeit bei Abnahme des logarithmierten Kon-
zentrationsverhaltnisses log(cou/Cin) - d.h. bei einer Verscharfung des Sanierungs-
ziels- anwéchst. Dieser Zusammenhang ist allerdings nur bei Abbau erster Ordnung
(n = 1) linear. Im Fall n > 1 fuhrt eine Verkleinerung des logarithmierten Konzentra-
tionsverhéltnisses log(couw/cin) zu einer Uberproportionalen Erhéhung der Verweilzeit,
im Fall n < 1 zu einer tberproportionalen Verringerung.

Langmuir-Hinshelwood-Kinetik

Die Vorgehensweise aus dem vorangegangenen Abschnitt 148t sich unmittelbar auf
die Langmuir-Hinshelwood-Kinetik Gbertragen. Fur das Verhéltnis aus Verweil- und
Halbwertzeit ergibt sich dabei

: k[l—ﬁ)—mﬁ’f‘—’

C Cin

= - (11)

£+l 2
2 n

tlﬂ'.?.

Diese Beziehung ist in Abb. 4 fiir verschiedene Werte des Reaktionsparameters k
halblogarithmisch dargestelit.

Zur Bestimmung des Verhéltnisses aus Verweil- und Halbwertzeit, das erforderlich
ist, um im in situ-Reaktor eine vorgegebene Verringerung der Schadstoffkonzen-
tration zu erzielen, kann die anhand Abb. 3 bereits erlduterte Vorgehensweise direkt
Ubernommen werden.
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Abb. 4: Ermittlung von Mindest-Verweilzeiten (Langmuir-Hinshelwood-Kinetik)

Zusammenfassung

Far Ab- und Umbauprozesse konnte eine Vorgehensweise entwickelt werden, die es
fur eine Reihe von Reaktortechnologien erlaubt, Mindestverweilzeiten abzuschatzen,
die flir eine geplante Verminderung der Schadstoffkonzentration im Grundwasser
erforderlich sind. Die Quantifizierung der reaktiven Prozesse ist dabei sowohl mit
einer Abbaukinetik n-ter Ordnung als auch mit der Langmuir-Hinshelwood-Kinetik
mdéglich. Fir beide Beschreibungsformen werden Modellgleichungen bzw. gra-
phische Darstellungen bereitgestellt, die eine einfache Prognose der Mindest-
Verweilzeiten zulassen.

Die im Rahmen dieses Projekts durchgefiihrten generellen Untersuchungen in bezug
auf das Reaktordesign sollen im Rahmen des Projekts ,Reaktiver Transport in Tech-
nischen Reaktoren® fortgefihrt und erweitert werden. Die Betrachtungen konzen-
trieren sich auf insgesamt fUnf Reaktortypen, wobei der Vergleich der Effizienz
sowohl einzelner als auch miteinander kombinierter Reaktorkomponenten von zen-

traler Bedeutung sein wird.
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3.4 Simulating the Migration of Biodegradable Contaminants
D. READ

Enterpris Ltd., Philip Lyle Building, University of Reading, Whiteknights, Reading RG6 6BX, United
Kingdom

Introduction

The overall aim of the SAFIRA (SAnierungs-Forschung In Regional kontaminierten
Aquiferen) Project, is to design and operate, for demonstration purposes, in situ
reactors for site decontamination in the Bitterfeld/Wolfen district, Sachsen-Anhalt. An
area of 25 km? representing some 200 million m®, is affected, the contamination
comprising @ complex mixture of halogenated hydrocarbons, including high levels of
¢-DCE (> 100 ppm), TCE (> 10 ppm) and chlorobenzene (> 50 ppm). Vinyl chloride,
perchloroethene and benzene, itself, are also widespread. Detailed chemical and
hydrogeological investigations have revealed a clear stratification in which the local
lignite horizons (Figure 1) exert an important control [1]. It is noteworthy that,
whereas chlorinated aromatics tend to reside above the lignite, highest concen-
trations of the aliphatics are found within the seam, itself. This and the wide variation
in hydrogeologic properties between the lignite horizon and the adjacent aquifers
have important implications for predictive simulation and, ultimately, remediation of
the groundwater zone.

The most important feature in developing a remediation strategy is to first assess the
effectiveness of the indigenous microbial population with respect to the particular
contaminant suite. ‘Natural attenuation’ may proceed via aerobic co-oxidation, an-
aerobic dechlorination or co-metabolism depending on the ambient conditions to-
gether with the bacteria, enzyme and substrate combinations. As a result of the
SAFIRA study, there is now a wealth of experimental data from which a number of
trends can be discerned. Numerical models are now required in order to extrapolate
these observations to the appropriate spatial and temporal scales.

As a first step towards developing the necessary methodologies and tools, a review
was carried out of the status of reactive transport modelling, focusing on chemical
and biodegradation issues [2]. Specific objectives included establishing the current
state of the art with respect to:

e numerical analysis of contaminant movement in heterogeneous porous media

e mechanistic treatment of biodegradation for persistent chlorinated hydrocarbons

¢ methodologies for optimising the design of in situ remediation measures

This chapter briefly summaries the findings of the review.
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Figure 1: Contaminants extracted from the aquifer material [1, page 75]
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Simulating Chemical Transport

Summary of Current Status

Simulating reactive transport of water-borne contaminants requires an adequate
understanding of chemical, biological and hydrogeological processes acting in
tandem. The dominant chemical factors likely to influence migration are; speciation in
the aqueous phase, precipitation and dissolution, sorption/exchange and diffusion in
response to chemical gradients. Microbial processes may act to catalyse abiotic
reactions or modify the reaction pathways themselves. To the above must be added
dispersion and flocculation of colloids (inorganic, organic, biota). An outline of current
approaches to modelling such systems is included in [2].

Mathematical representation of the transport of solutes by advection, diffusion and
kinematic dispersion is governed by the conservation of mass, energy and charge.
The tools available were evaluated within the CHEMVAL Projects [3]. The
overwhelming majority simulate chemical systems at equilibrium subjected to a
constant velocity flow in one or, rarely, two dimensions. Two distinct protocols for
coupling chemical reactions to transport equations have been followed. The direct or
‘one-step’ method [e.g. 4] involves solving mass action equations representing the
chemical system and transport terms simultaneously, which restrict it to relatively
simple chemical transport problems in one-dimension. Attempts to extend one-step
models by incorporating reaction kinetics [e.g. 5] have largely been abandoned. By
contrast, the indirect or two-step method [e.g. 6] employs discrete chemical and non-
reactive transport modules, iterating between these to ‘move’ the evolving solution in
space and time. This approach, though less rigorous, is inherently more flexible and,
in principle, can be extended to highly complex chemical systems and transport
pathways. For these reasons, two-step methods have gained increasing currency in
recent years and are believed to offer the best prospects for advanced applications.

Evidence that particles in the colloid size range (1 - 1000 nm) are mobile in ground-
water systems has increased steadily in the last decade [e.g. 7]. Transport equations
for colloids may be sub-divided conveniently into three categories; hydrodynamic -
dispersion, random walk and population balance models. The former operates by
analogy with aqueous solutes, lends itself well to comparison of colloid and agueous
tracer breakthrough [e.g. 8] and is the method most commonly employed by workers
in the field. Random walk models avoid the need to perform a mass balance on
colloids by the use of statistical theory. They are used less commonly nowadays,
since though they may adequately represent the thermal motion of ultra-fine
particulates, they do not normally treat surface interactions in a mechanistic way.
Population balance models are based on a number continuity equation which
accounts for particle growth along a colloid size axis. Colloid charge or any other
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property may be modelled by simply adding the appropriate axis. This type of model
has been applied to colloidal transport of radionuclides [e.g. 9] with a reasonable
degree of success.

At this level, the above approaches do not differentiate between colloids of different
origin and may be applied to inorganic, organic or biological particles; the latter
including bacterial species themselves and biopolymeric material arising from micro-
bial cell lysis. Numerous algorithms have been used to solve colloid transport equa-
tions. These include analytical solutions to simple dispersion-filtration problems, finite
difference, finite element and network models. The method of characteristics has
also been employed to solve for colloid filtration processes and incorporated into the
TRACR3D code [10].

The simulation of NAPL-contaminated sites depends upon solving a large number of
strongly coupled and highly non-linear equations describing multi-phase (aqueous,
non-aqueous, gas) flow and multi-component (organic mixtures) transport. The latter
is subject to differential diffusion, advection, phase (e.g. volatisation) and compo-
sitional (degradation) changes. The most extensively documented and widely used
suite of codes is that based on TOUGH2 [11] which includes STMVOC and its deri-
vative T2VOC. The latter, specifically designed for simulating the transport of organic
contaminants in multiphase systems, has been coupled to ITOUGH2 as an aid to
optimising remediation strategies.

Applicability to SAFIRA

Essential requirements for performing realistic simulations of organically conta-
minated sub-surface media are detailed characterisation of the waste, information on
degradation pathways and an understanding of aquifer properties. The first require-
ment is very well met in the SAFIRA Project as a detailed inventory of the wastes has
already been obtained. However, the analyses point to a complex assemblage of
organics [1] and, thus, interactions within the waste suite cannot be ignored.
Consequently, the inventory must be regarded as evolving with time.

The contamination is known to cover a very large area but is highly stratified with
limited vertical mixing (Figure 1). The areal distribution of individual contaminants is
difficult to constrain but the total inventory is likely to be less critical to the success of
passive remediation than the source term available to flushing water. The latter will
depend upon the solubility or partitioning of each pollutant, affinity for surfaces and,
with time, natural attenuation (biodegradation). Solubility and water-solvent parti-
tioning constants are available in the literature for the majority of organic poliutants
present. Dissolved solvent concentrations in groundwater are often assumed to be
governed by RAOULT's Law where the maximum concentration or ‘effective solubility’
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of a component is a function of its solubility as a pure phase and its mole fraction in
the mixture. Establishing the equilibrium partitioning of organic compounds in this
way will only be valid if source release is rapid relative to groundwater flow. Under
such circumstances, a local equilibrium assumption (LEA) may be said to apply. As
reported by WEIR et al,, [1], the lignite is both an important sink and source for conta-
minants. The LEA assumption is much less likely to hold true in the high permeability
units overlying the lignite, where much of the contamination resides, than in the
lignite itself. Variable source term models are required, therefore, allowing close
coupling to changes in the water flow field. Further, given the large variation in
measured permeability between the lignite and gravel units, multiple porosity models
will be required and should be capable of simulating channelised flow.

Not all of the pollutants present in the Bitterfeld area can be treated as tracers. The
more hydrophobic compounds, such as TCE, may exhibit almost conservative beha-
viour, in which case a detailed understanding of flow paths assumes greater impor-
tance than surface interactions. Other compounds, however, for example dichloro-
benzene, may be strongly sorbed. In such cases, the kinetics of desorption are
critical.

Zones of hydraulic stagnation may contain appreciable quantities of pollutants which
are subject to release as flow conditions change. Therefore, the need for non-steady
state solutions is evident. This limits the number of extant transport models which
may be considered applicable to SAFIRA. In addition to TOUGH2 [11], VapourT, a
finite element code which has been optimised for parallel computations [12] is worth
investigating further. '

Qutside the nuclear sphere, biodegradation is the only means by which the
contaminant mass may be reduced, as opposed to merely redistributed. Recently,
however, it has been recognised that the agents of degradation may themselves
facilitate migration. ZvysseT ef al, [13] provide a review of microbially-mediated
transport models, the majority of which are restricted to one-dimension. As examples
of current thinking, CORAPCIOGLU and KiM [14] discuss the potential for transport by
bacterial colloids and SAIERS and HORNBERGER [15] outline a model for simulating
bacteria-facilitated movement of DDT. Approaches to modelling biodegradation are
discussed in the next section.
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Modelling Biodegradation
Metabolic Biodegradation

Biodegradation models have been variously categorised in terms of the conditions
under which they are thought to operate ie. ‘aerobic’ versus ‘anaerobic’, the
contaminants considered, (e.g. BTEX, PAH etc.), the modelling assumptions made or
the mechanisms operating; principally whether the contaminants are actively metabo-
lised by bacteria or broken down adventitiously by co-metabolic processes. lrres-
pective of conditions or contaminant(s), the overwhelming majority of extant biode-
gradation models start from a set of common assumptions which include the need for
a source of carbon (substrate for reproduction), nutrients, such as nitrogen and
phosphorus, electron acceptors (mainly oxygen, nitrate, sulphate) and appropriate
conditions for bacterial growth (pH, temperature etc.)

In its strictest sense, bioremediation refers to the productive use of biodegradative
processes to remove or detoxify pollutants. Where the degradation pathways are well
understood, these processes can be predicted mathematically and controlled, at
least in surface bioreactors. Generally, the most effective biodegradation of hydro-
carbon compounds is mediated by aerobic bacteria. More recently, it has become
apparent that anaerobic processes can also be effective given the appropriate
conditions and, further, that bulk aerobic conditions in the near surface do not
necessarily exclude the possibility of anaerobic degradation occurring at the
microscopic level [e.g. 16].

In deeper groundwaters, anaerobic microorganisms are believed to offer
considerable potential for the reductive dehalogenation of aromatic compounds. This
is of relevance to SAFIRA as concentrations of chlorobenzenes (CB's) are high in the
Bitterfeld region, monochlorobenzene (MCB) being the most prevalent. Levels of this
compound exceed 50 mg/dm® with 1,2- and 1,4-dichlorobenzene present at lower
concentrations [1]. The possible fate of CB's in the subsurface includes volatilisation,
abiotic and biological degradation. Less chlorinated compounds are characterised by
higher vapour pressures, HENRY’'s Constants and solubilities whereas the more
chlorinated members tend to bind strongly to solid particles. Desorption and sub-
sequent degradation occurs fairly readily under aerobic conditions, via hydroxylation
to chlorocatechol and, possibly, anaerobically via reductive dehalogenation. Model-
ling the breakdown is far from straightforward, however, particularly if a mixed
anaerobic-aerobic process is deployed to take advantage of the more rapid aerobic
degradation of lightly halogenated or dehalogenated intermediaries. The following
approaches have been applied:

Instantaneous reactions. Where the rate of reaction is fast relative to
groundwater velocity, local equilibrium may be assumed and simple
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relationships employed to describe the fate of the contaminant plume. Such
models are unlikely to hold true in the SAFIRA situation as groundwater flow in
the main aquifer units is known to be fast [1].

First order decay. Biodegradation is treated in a manner analogous to
radioactive decay [e.g 17]. The majority of experimental attenuation curves
described in WEIR et al. [1] do not approximate to this type of relationship.

Monod kinetics. This describes the growth of bacterial cultures as a function of
a limiting nutrient [18]. The method is the most widely used at present but, in
all cases, the approach is purely empirical. Monod kinetics may be used with
modification to describe both metabolic and co-metabolic breakdown, as
discussed in the next section.

Michaellis-Menton kinetics. This is employed when the substrate is not
regarded as a critical control on reaction progress [19]. Michaellis-Menton (M-
M) based analysis is the most complex of those listed here and has the most
demanding data requirements.

A number of hybrid modelling approaches have been invoked which utilise two or
more of the above. For example, BIOPLUME Ill, which offers a choice of model at
different points along a given biodegradation pathway [20].

Chlorinated aliphatic compounds, including the dichloroethenes (DCE) and trichloro-
ethene (TCE), are among the most important contaminants at the SAFIRA study site.
Partially chlorinated alkenes appear to be more susceptible to aerobic treatment
whereas perchlorinated alkanes and alkenes are best degraded anaerobically.
However, attempts to discover bacteria that metabolise the most prevalent conta-
minant, TCE, as a carbon and energy source have been unsuccessful. For this
reason, emphasis in recent years has been devoted to co-metabolism, as discussed
below.

Co-metabolic biodegradation

Co-metabolism describes the processes by which micro-organisms growing on one
compound (primary substrate) produce an enzyme capable of fortuitously trans-
forming another compound from which they cannot obtain energy for growth [21].
TCE is one of the most important contaminants which appears not to be used as a
primary energy source for bacterial metabolism but which may be destroyed through
co-metabolism under a wide variety of aerobic and anaerobic conditions. Different
substrates including methane and toluene can induce oxygenase enzymes to convert
TCE to TCE epoxide. The latter spontaneously degrades chemically to products that
can be mineralised by microbes [22].



Simulating the Migration of Biodegradable Contaminants 99

The difficulties in modelling metabolic breakdown are compounded in the case of co-
metabolism since not only are the processes ‘fortuitous’ but also because they
depend, by definition, on waste interactions. Thus, the addition of toluene, for
example, may promote the co-metabolic decomposition of chlorinated aliphatics [22]
but, equally, the presence of non-growth substrate may inhibit the metabolic degra-
dation of the growth substrate itself. The result is a decrease of bacterial growth.
Consequently, co-metabolism may be regarded as an inherently unsustainable
process.

An ambitious kinetic co-metabolism model has been proposed by ELY et al., [21].
Tested successfully against TCE degradation experiments, it was developed further
in order to quantify the effects of different non-growth substrates on cells during co-
metabolism. Unlike most M-M and Monod enzyme kinetics models it allows the
specific activity of cells to vary. As with all such models, however, estimation and
verification of parameters is system-specific and tracking the various feedback effects
is difficult.

Other less complex models of competitive inhibition have been derived [e.g. 23]
which, nevertheless, appear to describe the systems observed. The reality may be
that various models may be used to retrospectively fit experimental results but few, if
any, provide a genuine predictive capability.

Although there is no universally accepted methodology for modelling microbial
systems, possibilities exist using experience from several different fields. The
physical and chemical properties that are essential for modelling bioremediation of
organic pollutants have already been compiled [e.g. 24]. In view of the fact that no
site dataset will ever be complete, however, there will inevitably be a need for data
estimation techniques [2].

Methodology

In order to predict the rate of contaminant degradation and evolution of the plume, a
SAFIRA model requires de minimis:

- adequate characterisation of the waste
- information on the dominant degradation pathways and rates
- a detailed understanding of aquifer properties.

The functional requirements of a SAFIRA transport tool are reasonably clear owing to
the thoroughness of the pilot study [1]. The fact that the inventory and source term
are not constant but evolve with time will need to be incorporated in the model.
Extant approaches to simulating both metabolic and co-metabolic biodegradation are
summarised in [2], from which the difficulty of simulating the transport of a complex
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contaminant suite is apparent. Further, channelling through zones of enhanced
conductivity together with the known stratification of the organics may well make the
use of a three-dimensional solution unavoidable.

Whereas a number of the key components of a transport model suitable for SAFIRA
exist, there is no bespoke model that would satisfy all requirements. The majority of
groundwater codes were designed for purely aqueous flow together with transport of
inorganic pollutants. They do not normally treat biodegradation. Conversely, models
designed to simulate biodegradation tend to be empirical and are not readily
transferable to different sites or systems.

It is suggested, therefore, that model development should concentrate initially on two
representative compounds, one aliphatic the other aromatic, rather than the entire
contaminant suite. TCE is extremely persistent and could be employed as a
‘conservative’ tracer against which to benchmark the degradation of another
important pollutant, such as monochlorobenzene (MCB). Levels of both compounds
are high in the Bitterfeld region but their distribution in vertical section is not the
same. TCE is largely confined to the upper part of the lignite horizon whereas MCB
straddles the interface between the lignite and the overlying sediments (Figure 1).
Thus, a stepwise modelling programme could be envisaged as follows:

i) Characterisation of flow hydraulics in a zone encompassing the postulated
development of the contaminant plume.

i) Calibration of TCE movement against the water flow model.

iii) Benchmarking of MCB transport against TCE, assuming the latter approxi-
mates to an ‘ideal tracer’. Differentials may then be interpreted in terms of
degradative loss and verified by consideration of the accompanying growth in
concentrations of products.

iv) Development of a mechanistic model of MCB breakdown.

V) Consideration of parameter uncertainty, sensitivity studies and the possible
effects of waste interaction.

vi) Examination of role played by the lignite horizon.

vii)  Integration of the above with the results of complementary field, laboratory and
modelling activities in order to guide design of the in situ remediation
apparatus. This would include deriving alternative scenarios for future site
evolution together with optimisation studies.

The SAFIRA Project affords an unique opportunity to develop models of biodegra-
dation/natural attenuation and to test them at realistic scales. The results are likely to

be of value well beyond the confines of the site chosen for the pilot study.
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4 Untersuchungen zum Schadstoffabbau
4.1 Die Mobile Testeinheit

B. FEIST

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Projektbereich Industrie- und Bergbaufolge-
landschaften, Permoserstralle 15, 04318 Leipzig

Die Mobile Testeinheit (Abbildung 1), als ,Fenster im Aquifer® konzipiert, bietet die
Méglichkeit, parallel 5 Verfahren zur Grundwassersanierung im halbtechnischen
MaRstab zu erproben. Die Versuche werden in Saulen durchgefiihrt, wobei die
Standards&ulen aus Edelstahl liber eine Lange von 1 m und einen Durchmesser von
0,1 m bzw. 0,3 m verfigen. Um die Abbauvorgange unter méglichst realitdtsnahen
Bedingungen zu testen, wird die gesamte Anlage klimatisiert und die anaeroben
Bedingungen im Grundwasser aufrecht erhalten. Eine Pumpe férdert aus einer
Grundwassermefstelle aus ca. 20 m Teufe kontinuierlich 5 bis 10 I/h Grundwasser in
den Vorratsbehélter der Anlage.

Abb. 1:  Skizze der mobilen Testeinheit (nicht maRstéblich)

Die Férdermenge liegt iber dem fiir den Betrieb der Versuchssdulen notwendigen
Volumen, so daR durch einen sténdigen Uberlauf langere Verweilzeiten des Wassers
in dem Vorratsbehalter vermieden werden. Aus dem Vorratsbehéiter werden tber
Dosierpumpen die Versuchsséulen und die Apparaturen zur Messung von Sauer-
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stoff, pH, Leitfahigkeit und Redoxpotential mit schadstoffbelastetem Grundwasser
versorgt. Alles in der Anlage anfallende Abwasser wird in einem Sammelbehilter
aufgefangen und iiber einen Aktivkohlefilter geleitet.

Die Mobile Testeinheit wurde Anfang Marz 1998 auf dem Standort in Bitterfeld
aufgestellt und in Betrieb genommen. Das Grundwasser fiir die in der Anlage durch-
zufuhrenden Versuche wird aus der GrundwassermeBstelle Saf Bit 7/97 (Filter-
strecke 20 m bis 21 m) geférdert.

Nach einem zweiwdéchigen Probebetrieb der Mobilen Testeinheit ohne die Versuchs-
sdulen wurden diese ab der 12. Kalenderwoche nacheinander zugeschaltet. Die
Werte fur pH und Leitfahigkeit stabilisierten sich wenige Stunden nach Einschalten
der Anlage. Der pH-Wert des Grundwassers liegt zwischen 6,4 und 6,8, das
Redoxpotential bei ca. -180 mV und die Leitfahigkeit zwischen 2,0 mS/cm und 2,2
mS/cm. Der Sauerstoffgehalt lag nach einer Woche konstant unter 10 pg/l. Die
Konzentration an Chlorbenzen (Hauptkontaminant), die in den ersten beiden
Wochen taglich einmal bestimmt wurde, wies in diesem Zeitraum bei einem Mittel
von 39 mg/l geringe Schwankungen auf.

Die zeitliche Belegung der funf Platze fir die Dekontaminationsversuche ist in der
Tabelle 1 zusammengefalit. Beschreibungen Uber Aufbau und Art der durch-
gefuhrten Versuche sind den jeweiligen Kapiteln zu entnehmen.

Tabelle 1: Belegung der Versuchsplatze in der Mobilen Testeinheit

Séaulenplatz durchgefiihrte Versuche
Nr. Beginn Ende Kurzbezeichnun'g siehe
1 19.03.98| 16.07.98 | sonochemischer Abbau Kapitel 4.2
1 16.07.98 | 25.01.99 | Pt-Zeolithe Kapitel 4.3
2 18.03.98 - elektrochemischer Abbau Kapitel 4.1
3 26.03.98 - autochthone Bakterien - Kapitel 4.5
4 18.03.98 | 19.11.98 | Aktivkohleadsorption Kapitel 4.4
4 20.11.98 | 08.12.98 | Braunkohleadsorption
5 31.03.98 - Referenzsaule Kapitel 4.6

Die Probenahme fiir die zentral durchgefiihrte Analytik erfolgte einmal wéchentlich.
Es wurden der Auslauf aller Versuchssaulen und der Zulauf des Vorratsbehélters der
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Anlage beprobt. Bei Bedarf werden durch die S&ulenbetreiber weitere Proben fir
eigene Untersuchungen genommen.

Die Werte des Zulaufes in dem Vorratsbehalter weisen fur die Konzentration des
Chlorbenzens (Hauptkontaminant) relativ hohe Schwankungen auf. Sie reichen von
15 mg/l bis 45 mg/l, wobei der Mittelwert der Belastung bei 27 mg/l liegt. Eine
grafische Darstellung der Chlorbenzenwerte ist in Abbildung 2 zu sehen.

50 — Anzahl der Wert: 49
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Abb. 1:  Chlorbenzenkonzentrationen im Zulauf



106 Untersuchungen zur elektrochemisch-katalytischen Dehalogenierung

4.2 Untersuchungen zur elektrochemisch-katalytischen Dehalogenierung in
der mobilen Testeinheit

R. KOHLER, F.-D. KOPINKE, K. MACKENZIE, U. ROLAND

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Sanierungsforschung, Permoserstrale
15, 04318 Leipzig

In Laborversuchen war eindeutig gezeigt worden, daR Chlorbenzol rein elektro-
chemisch nicht, aber an Palladiumkontakten reduktiv mit Wasserstoff vollstandig de-
chloriert werden kann. Diese Hydrodechlorierung konnte sowohl unter Nutzung von
extern zugefihrtem als auch mit elektrochemisch in situ erzeugtem Wasserstoff
nachgewiesen werden.

CeHsCl + H, —Paamysator _, Gy + Hl

Die Erfahrungen, die bei der erfolgreichen Reduktion von Chlorbenzol in einem
20 I-Reaktor unter Laborbedingungen gesammelt wurden, dienten als Grundlage fiir
die Erprobung des Moduls unter Feldbedingungen in der mobilen Testeinheit in
Bitterfeld. ‘

Apparatetechnik

Als Ausgangsbasis fiir unseren Reaktor diente eine Zelle des Elektrolysesystems der
Modulreihe ER der Firma enViro-cell (Oberursel). Der Reaktor (vgl. Abb. 1) ist als
DurchfluRreaktor ausgelegt, wobei das Grundwasser den Anoden- und Katodenraum
nacheinander passiert. Die Trennung von Anoden- und Katodenraum ist durch ein
Diaphragma aus geschdumtem PE realisiert, das elektrisch und hydraulisch durch-
|&ssig ist. Das Grundwasser durchstrémt den Anodenraum vertikal von unten nach
oben, wobei zwischen der Anode (RuO; auf Ti) und der Katode ein Strom flieRt und
Wasserelektrolyse stattfindet. Um die gewiinschte Stromung durch den Reaktor
sicherzustellen, wurde das Diaphragma in seiner oberen Halfte durch eine Teflon-
umwicklung abgedichtet. Das Wasser wird wahrend der Anodenraumpassage mit
Sauerstoff angereichert. Um den Anteil an parasitdrem StromfluR durch Reduktion
von Sauerstoff im Katodenraum gering zu halten, ist zwischen Anoden- und Katoden-
raum eine Entgasungsvorrichtung eingebaut, die gasférmigen Sauerstoff ableitet.
Nur geléster Sauerstoff gelangt in den Katodenraum.

Der Katodenraum wird ebenfalls vertikal von unten nach oben durchstréomt. Die
dreidimensionale Katode besteht aus einem Edelstahlstab, umgeben von einer
Mischung aus Elektrographit und Eisenspanen. Diese Eisenspane wurden der
Elektrographitschittung als 'Vorsichtsmanahme' beigemischt, um eventuell den mit



Untersuchungen zur elektrochemisch-katalytischen Dehalogenierung 107

dem Grundwasserstrom transportieten oder im Katodenraum entstehenden
Schwefelwasserstoff zu binden. Die Katode dient vorrangig der Wasserstofferzeu-
gung. Jedoch kénnen reaktive, aliphatische CKWs hier bereits reduktiv dechloriert
werden. Die Elektrographitschittung fillt ca. %/; des Katodenraumes aus. Auf der
Katode lagert als Trennschicht eine ca. 3 cm starke Schicht aus Glaskugeln. Im
oberen Drittel des Katodenraumes befindet sich eine Schiittung von 700 g palla-
disierter Aktivkohle (0,5 Ma% Pd, Degussa AG, Frankfurt; im folgenden Palladium-
kontakt genannt). An diesem Palladiumkontakt (3,5 g Pd) wird der aus dem Katoden-
raum aufsteigende, elektrolytisch erzeugte Wasserstoff zur reduktiven Dechlorierung
verwendet. Das Grundwasser verlaRt den Reaktor am KatodenraumauslaR mit einer
Restbeladung an gelosten Gasen (Wasserstoff und Sauerstoff) und chlorfreien
Kohlenwasserstoffen.

0, - Entgasung Frobenchmeschr
' gersinigtes Grundwasser mit

| Anode
(RuC; auf Ti)

(Blekirographit)

kontaminiertes |
Grundwasser

Abb. 1: Elektrokatalytischer Reaktor zur reduktiven Dechlorierung von Chlorbenzol

Die bisherige Betriebsdauer des Reaktors mu in mehrere Abschnitte unterteilt wer-
den, da wéhrend des Betriebs einige Anderungen am apparativen Aufbau vorge-
nommen wurden: Der untere, elektrochemisch aktive Teil des PE-Diaphragmas
wurde mit einer Kationenaustauschermembran (Nafion 450) beschichtet. AuRerdem
wurde die gesamte Katodenraumschittung erneuert, wobei auf eine Eisenzu-
mischung zum Elektrographit verzichtet wurde.
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Erste Versuchsperiode (1. bis 63. Versuchstag)
Feldbetrieb

Am 9. Marz 1998 wurde der Reaktor mit einem Grundwasservolumenstrom von
1,28 I/h und einer Stromstarke von 1 A (Zellspannung 5 V) in Betrieb genommen.
Dies entspricht einer mittleren Verweilzeit des Grundwassers in der Kontaktschicht
(pschattung = 0,33 kg/l, £~0,75) von ca. 75 min oder einer Kontaktbelastung von
0,6 vivh. Die routinemaRig gemessenen Konzentrationsverlaufe fir Chlorbenzol und
Benzol (Sektion Analytik des UFZ, Dr. Popp) vom 1. bis 180. Versuchstag sind in
Abb. 2 dargestelit.
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Abb. 2: Chiorbenzol- und Benzolkonzentrationsverldufe am Reaktorzu- und -ablauf

Bis etwa zum 50. Betriebstag wurden weder fiir Chlorbenzol noch fiir Benzol signi-
fikante Konzentrationen am Reaktorausgang gefunden (Eliminierungsrate > 99,5 %).
Dies allein sagt noch nichts Uber chemische Reaktionen aus, da beide Verbindungen
an der Aktivkohle sorbiert werden.

Ab Betriebstag 59 trat Benzol als eindeutiger Beleg der reduktiven Dechlorierung am
Reaktorausgang auf. Allerdings reprasentiert das Benzol Giber den gesamten Ver-
suchszeitraum nur einen kleinen Teil des eliminierten Chlorbenzols. Die Extraktion
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und eine Aktivitatsuntersuchung des ,gebrauchten” Palladiumkontaktes soliten
weitere Informationen Uber das Reaktionsgeschehen liefern. Dafiir wurden am 64.
Tag Proben aus den Horizonten 0 - 5 cm (Probe A) und 15 - 20 cm (Probe B) Tiefe
sowie eine Elektrographitprobe entnommen. Bei der Offnung des Reaktors wurde
beobachtet, daR die dem Elektrographitbett zugemischten Eisenspédne vorrangig im
sauren Bereich des Katolyteinlaufs in Lésung gehen. Mit steigendem pH-Wert, d.h.
mit zunehmender Verweilzeit im Katodenraum, wird das Eisen als Oxidhydrat oder
Hydroxid wieder ausgeféllt und lagert sich im gesamten Katodenraum des Reaktors
ab. Diese Ablagerungen koénnten eine negative Wirkung auf die Aktivitat und
Langzeitstabilitat des Palladiumkontaktes haben. Urspriinglich hatten wir erwartet,
dal das katodische Potential den Prozel} der Eisenkorrosion stark verzégern wirde.
Voluminése rotbraune Ablagerungen selbst in den AbfluRleitungen des Reaktors
lieRen jedoch deutlich erkennen, dal? die Verockerung den Palladiumkontakt bereits
durchdrungen hatte. Metallisches Eisen als PraventivmalBnahme zur Schwefel-
entfernung sollte, falls Giberhaupt sinnvoll, besser vor als in dem elektrochemischen
Reaktor positioniert werden. In keinem Falle wiirde dieses Eisen gegen die Wirkung
von Sulfid, das durch mikrobielle Sulfatreduktion in der Kontaktschittung gebildet
wird, schitzen (siehe unten). Weiterhin wurden bei der Inspektion des Reaktors
Salzablagerungen, v. a. CaCOs3;, an der aktiven Diaphragmaoberflache beobachtet.
Diese erhdhen wahrscheinlich den elektrischen (und hydraulischen) Widerstand der
Membran. Die Ausfallung von Carbonaten im Reaktor ist nur bei Stérung der
reguldren Betriebsbedingungen, unter denen in weiten Teilen des Reaktors ein
saures Milieu herrschen sollte, zu verstehen (siehe unten).

Aktivitdtstests und Extraktion von Palladiumkontakt im Labor

Je 5 g des feuchten Palladiumkontaktes (= 2,6 g TS) wurden in Batchversuchen auf
ihre katalytische Aktivitat untersucht (Abb. 3). Die Aktivitatstests fanden unter Stan-
dardbedingungen statt (30 ppm Chlorbenzol, 1,2 | dest. Wasser, wasserstoffgesattigt,
Magnetrihrer). Beide Proben besitzen noch eine signifikante Dechlorierungsaktivitat.
Die Halbwertszeiten von 1,1 bzw. 2,4 h weisen auf einen leichten Aktivitatsverlust im
Vergleich zum frischen Katalysator hin (t<1h). Dies ist angesichts der be-
obachteten Verockerung nicht tGiberraschend. Aus der Chloridbestimmung folgen De-
chlorierungsumséatze von 87 bzw. 77 % (Probe A bzw. B), was mit den gaschromato-
graphisch bestimmten scheinbaren Umsatzen des Chlorbenzols (einschlieRlich Sorp-
tion) von 94 % und 85 % gut Ubereinstimmt. Die Restkonzentrationen an unumge-
setztem Chlorbenzol sind ebenso wie der Verlauf der Benzolkurve fiir Probe A nicht
einfach zu erklaren.
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Abb. 3: Konzentrationsveridufe von Chlorbenzol und Benzol in den Batchversuchen mit Proben

von gebrauchtem Katalysator des Reaktors nach 64 Tagen Betriebsdauer (A = Probe
aus den oberen 5 cm Kontaktschittung, B = Probe aus 15 - 20 cm Tiefe)

Fir die Extraktion des Aktivkohlekontakis und Elektrographits wurden verschiedene
Prozeduren getestet. a) die Extraktion mit Schwefelkohlenstoff bei 65 °C am Riick-
fluB, b) die Ultraschali-unterstitzte Extraktion mit CS; und Methanol bei 25 °C, c) die
'‘Accelerated Solvent Extraction’ (ASE 200 der Fa. DIONEX), sowie Kombinationen
dieser Extraktionsverfahren. Die mehrstufige Methanolextraktion bei 120 bar und
150 °C mit Hilfe der ASE erwies sich im vorliegenden Fall als das effektivste Verfah-
ren (héchste Extraktionsausbeuten), obwohl die drastischen Extraktionsbedingungen
gerade fUr katalytisch aktive Proben die Gefahr unerwiinschter chemischer Reak-
tionen bergen. Neben den erwarteten Verbindungen Chlorbenzol und Benzol ent-
hielten die ASE-Extrakte Cyclohexan und Spuren von n-Hexan, Phenol und Chlor-
phenolen. Der Elektrographit enthielt nur vernachléssigbar geringe Produktmengen.

Benzol ist in allen Proben Hauptkomponente. Folgende Produktverhaltnisse wurden
gefunden: Benzol : Cyclohexan : Chlorbenzol = 1: 0,37 : 0,53 im unteren (Anstrom-)
Teil der Katalysatorschicht und 1:0,23: 0,08 im oberen (Abstrom-)Teil, wobei die
Benzolmenge in der Abstromprobe nur rund 14 % jener in der Anstromprobe betrug.
Eine Bilanzierung der extrahierbaren Verbindungen ergab rund 5,9 g Benzol (zzgl.
Cyclohexan) und 1,6 g Chlorbenzol, entsprechend 13,3 % bzw. 2,5 % der zuge
laufenen Menge an Chlorbenzol (64 g). Daraus folgt ein Bilanzdefizit von ca. 85 %,
das bisher nicht aufgeklart wurde. Wir werten dies als Hinweis auf mikrobiologische
Metabolisierung des Benzols und/oder Chlorbenzols als Folge- oder Parallelreaktion
zur katalytischen Hydrodechlorierung. Inwieweit der anodisch erzeugte, geldste
Sauerstoff katodisch reduziert wird oder am Pd-Kontakt mit Wasserstoff rekombiniert,
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ist nicht untersucht worden. Wir gehen davon aus, daR im Reaktor aerobe Bereiche
existieren, in denen relativ schnelle mikrobiologische Umsetzungen stattfinden
kénnen. Da anodisch stets die starken Bakterizide Chlor und Hypochlorit erzeugt
werden, sollten biotische Umsetzungen erst nach deren vollstdndiger Reduktion, also
im Katodenraum und im Aktivkohlebett, mdéglich sein. Um GewiBheit Uber die
Existenz einer mikrobiellen Besiedlung des Reaktors zu erhalten, wurden Keim-
zahlbestimmungen fiir verschiedene Feststoffproben durchgefihrt (Sektion UMB des
UFZ, Herr Lorbeer). Danach liegen sowohl im Elektrographit als auch in der Aktiv-
kohle hohe Keimzahlen vor. Dieser Befund stitzt unsere Vermutung Uber eine
mikrobielle Komponente des Benzol- und/oder Chiorbenzolabbaus.

Zweite Versuchsperiode (64. bis 128. Versuchstag)

Die Eliminierungsrate fir Chlorbenzol ab dem 64. Versuchstag war weiterhin hoch
(=2 98 %). Die Benzolkonzentration im Ablauf stellte sich auf rund 2,5 ppm ein, was
ca. 18 % des zustrémenden Chlorbenzols entspricht. Nach 128 Betriebstagen fand
eine zweite Inspektion des Reaktors statt, der eine Verstopfung im ReaktorauslaR
durch nicht naher charakterisierten Schlamm vorausgegangen war. Die gesamte
Katodenraumfllung wurde prophylaktisch ausgebaut, mit Grundwasser gespult und
ohne Verénderungen wieder eingebaut. Der Aktivitatstest einer Katalysatorprobe aus
dem unteren Schichtbereich zeigte im Laborexperiment eine weitere Aktivitats-
abnahme (Testbedingungen wie oben beschrieben, 1= 4 h, Umsetzungsgrad des
Chlorbenzols 90 % nach 35 h). Die Extraktion der Aktivkohle ergab fur den unteren
(Anstrom-) Bereich Massenverhaltnisse von Benzol : Cyclohexan : Chlorbenzol
1:0,5:17 und fur den oberen (Abstrom-) Bereich 1:0,15: 1,15 (3 mal mehr Benzol
als im Anstrombereich). Im Unterschied zur Beladung des Kontaktes nach 64 Be-
triebstagen ist hier nicht Benzol, sondern unumgesetztes Chlorbenzol Haupt-
komponente.

I

Die Bilanzierung der Zuflisse, Abfliisse und Aktivkohleextrakte bis zum 128. Ver-
suchstag ergab fiir Chlorbenzol 103 g im Zulauf und 7,9 g im Extrakt (7,7 %) sowie
fur Benzol 3,6 g im Extrakt (5,0 %) und 4,5 g im Abflul (6,3 %). Die verbleibende
Bilanzliicke (81 %) schreiben wir wiederum mikrobiologischen Umsetzungen und - zu
einem kleineren Teil - abiotischen Oxidationsreaktionen im Anodenraum zu. In der
Folge trat eine fortschreitende Verschlechterung der Eliminierungsrate fiir Chlor-
benzol, gekoppelt mit einer Verringerung der Benzolkonzentration im Auslauf ein.
Beides deutet auf eine zunehmende Katalysatordesaktivierung hin. Die Parallelitat
zwischen Chlorbenzolzunahme und Benzolabnahme interpretieren wir als Hinweis
darauf, daB hier die katalytische Dechlorierung einem mikrobiologischen Angriff auf
den aromatischen Ring vorgeschaltet ist.
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Die Annahme von mikrobieller Aktivitat im Katodenraum wird durch ein weiteres
Experiment gestitzt: Eine sauerstoffgesattigte Nahriésung (11, 30 ppm Chlorbenzol)
wurde im Batchversuch mit einigen mg der flockigen Ablagerungen aus dem Re-
aktorauslauf inkubiert. Nach drei Tagen war kein Chlorbenzol in der Lésung mehr
nachweisbar. Allerdings waren auch keine Metabolite durch GC-MS- (Methylen-
chiorid-Extrakt) und HPLC-Analyse nachweisbar. Der niedrige AOX-Wert der Lésung
(126 pg/l entsprechend 1,4 % der Anfangskonzentration) zeigt eine nahezu voll-
standige Dechlorierung an. In einem &hnlichen Batchexperiment mit Leitungswasser
an Stelle von chloridreicher Nahrlésung wurde nach 7 Tagen ebenfalls vollstandige
Eliminierung des Chlorbenzols gefunden, gekoppelt mit einer Wiederfindung von
85 % des eingesetzten Chlors als Chlorid (AOX-Wert: 112 ug/l).

UV-spektroskopische Untersuchungen der Lésung zeigten eine deutliche pH-Wert-
abhangigkeit des Spektrums. Die Extinktion im Wellenlangenbereich um 200 nm
nimmt mit steigendem pH-Wert (6 bis 11) zu, was als Hinweis auf funktionalisierte
Kohlenwasserstoffe, z. B. oligomere Phenole, interpretiert werden kann.

Dritte Versuchsperiode (128. bis 180. Versuchstag)

Katalysatordesaktivierung und maégliche Ursachen

Nach rund 6 Monaten Betriebszeit wurde der erste Langzeitversuch des Reaktors in
der mobilen Testeinheit beendet. Der Reaktor wurde demontiert und auf betriebs-
bedingte Verdnderungen hin untersucht. Dabei wurden wiederum Salzablagerungen
am Diaphragma, besonders stark im unteren, weniger intensiv durchstrémten Teil
beobachtet (Abb. 4).

Da im Anodenraum unter reguldren Betriebsbedingungen stets ein saures Milieu
herrscht, so dal® keine Carbonatablagerungen auftreten durften, vermuten wir als
deren Ursache eine lokale Alkalisierung wéahrend Betriebsstérungen (z.B. Verstopf-
ung) oder als Folge eines Filmeffektes an der Diaphragmaoberflache. Letzterer
kénnte auftreten, wenn der untere Bereich des Katodenbettes unzureichend durch-
strémt wird und infolgedessen alkalische Bereiche entstehen. Im mit Teflon beschich-
teten, elektrochemisch passiven Teil des Diaphragmas waren keinerlei Ablagerungen
erkennbar.

Aktivitatstest mit Katalysatorproben aus unterschiedlichen Schichttiefen zeigten eine
weitgehende Desaktivierung des Pd-Kontaktes. Um mégliche Ablagerungen auf dem
Pd-Kontakt zu entfernen, wurde dieser mehrmals mit 20 %-iger Salzsaure und destil-
liertem Wasser gewaschen. Die Waschprozedur regenerierte teilweise die Sorptions-
aktivitat der Aktivkohle (K4 mcs = 10°, im Vergleich zu > 10* fiir frische Aktivkohle),
jedoch nicht ihre katalytische Aktivitat.
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Abb. 4: Salzablagerungen auf der Diaphragmaoberfiiche (Anolytseite)

Eine Pd-Bestimmung mittels Réntgenﬂuorészenzanalyse (Sektion Analytik des UFZ,
Dr. Morgenstern) ergab identische Werte fir eine gewaschene Probe aus dem
Reaktor und eine ungebrauchte Referenzprobe, so daR Pd-Verluste als Ursache fiir
die Katalysatordesaktivierung ausgeschlossen werden kénnen. Abbildung 5 zeigt
den Verlauf dieses ersten Langzeitversuchs im Uberblick als Eliminierungsrate fir
Chlorbenzol tiber der Betriebszeit.
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Abb. 5: Eliminierungsrate fir Chlorbenzol im elektrokatalytischen Reaktor und relative

Sulfatkonzentration an dessen Auslauf

Einen Hinweis auf die mégliche Ursache fiir den Leistungsabfall des Reaktors nach
120 Tagen entnehmen wir der Analyse der anorganischen Grundwasserbestandteile,
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die routinemaBig in Abstdnden von 1 bis 4 Wochen durchgefiihrt wurde (Sektion
Analytik des UFZ, Dr. Wennrich). Am 121. Versuchstag wurde ein drastischer Abfall
der Sulfatkonzentration von 800 mg/l im Zulauf auf 220 mg/l im Reaktorauslauf ge-
messen, wéahrend unter normalen Bedingungen Zulauf- und Auslaufkonzentration
nahezu gleich waren (+5 %). Die vermutlich mikrobielle Sulfatreduktion fuhrt zu
Schwefelverbindungen (u.a. Sulfid), die als duRerst wirksame Katalysatorgifte be-
kannt sind. Die Antwort auf diese Katalysatorvergiftung wird wegen der Pufferwirkung
der Aktivkohle verzégert sichtbar.

Uber die Ursache der plétzlich aktivierten Sulfatreduktion kénnen wir nur spekulieren.
Eine mogliche Erklarung ist das Ausbleiben der Zufuhr von geléstem Sauerstoff in
den Katodenraum wahrend einer langeren Unterbrechung des Grundwasserflusses
durch den Reaktor infolge Verstopfung. Wahrend dieser Zeit lief die Elektrolyse und
damit die Wasserstoffproduktion weiter, so dal® ausreichend Reduktionsmittel, aber
kein Inhibitor fur die Sulfatreduktion zur Verfligung stand. Eine weitere Ursache fiir
die Katalysatordesaktivierung kénnte das Aufwachsen eines Biofilms sein.

Apparative Anderungen im Reaktor

Um die im ersten Feldversuch erkannten Probleme beheben zu kénnen, wurde
zunachst eine kurze Laborversuchsphase eingeschoben. Als ungiinstig hatte sich
der geringe hydraulische Widerstand des PE-Diaphragmas erwiesen, wodurch eine
bevorzugte Querdurchstromung an Stelle der beabsichtigten vertikalen Durchstro-
mung des Reaktors auftreten konnte. Durch Aufbringen einer hydraulisch undurch-
lassigen Kationenaustauschermembran (Nafion 450) auf das PE-Diaphragma konnte
das Problem der Querstromungen geldst werden. Auf die Einbringung von Eisen als
Schwefelfanger wurde fiir den weiteren Betrieb verzichtet.

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

Am 24. September 1998 wurde die vierte Versuchsperide in der mobilen Testeinheit
begonnen. Wegen der Neufiillung des Reaktors mit Elektrographit und Pd-Kontakt
begannen wir die Zahlung der Betriebstage im Feldversuch erneut mit eins. Der
Grundwasserstrom betrug 1,9 I/h. Nach vier Tagen Reaktorspilung wurde die
Wasserelektrolyse eingeschaltet (5 V/1 A). Die Konzentrationsverlaufe von Chlor-
benzol und Benzol sind in den Abbildungen 6 und 7 dargestellt.
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Abb. 6: Chlorbenzoleliminierung im elekirokatalytischen Reaktor, 4. und 5. Versuchsperiode

Die hohe Chlorbenzolkonzentration im Reaktorablauf zu Beginn der 4. Versuchs-
periode zeigt, daR das Riickhaltepotential der Aktivkohleschiittung (ohne Elektrolyse)
relativ gering ist, was durchaus mit den in Laborexperimenten fiir frische Aktivkohle
gemessenen Sorptionskoeffizienten tbereinstimmt. Nach dem Start der Elektrolyse
wird Chlorbenzol zu 90 % eliminiert. Zu diesem Zeitpunkt sollte der biotische Beitrag
zur Eliminierungsrate noch gering sein, weil wahrend der Spliphase anoxische
Bedingungen im Reaktor geherrscht haben. Die Eliminierung von Chlorbenzol ist in
dieser Phase volistdndig auf abiotische, elektrochemische oder katalytische,
Reaktionen zurlickzufithren.
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Abb. 7: Chlorbenzol- und Benzolkonzentrationsverldufe am Reaktorzu- und -ablauf
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Benzol wird erst mit einer Verzégerung von einigen Tagen im Reaktorauslauf ge-
funden. Seine maximale Konzentration von 1,5 ppm liegt ebenso wie in den vorange-
gangenen Versuchsperioden weit unter der stdchiometrischen Konzentration bei
Hydrodechlorierung des Chlorbenzols.

Zwischen dem 23. und 38. Betriebstag wurde ein deutlicher Ruckgang der Eliminie-
rungsrate auf 30 -40 % beobachtet. Nach dem 51. Betriebstag stieg sie ohne
erkennbaren Grund erneut auf Werte zwischen 90 % und 99 % an. Im gleichen Zeit-
raum fiel die Benzolkonzentration im Auslauf von 1,5 ppm auf 0,2 ppm. Die fehlende
Korrelation zwischen Chlorbenzoleliminierung und Benzolbildung spricht fiir einen
zusétzlichen Abbauweg, zusétzlich zur reinen Hydrodechlorierung, fir den wir auch
hier aerobe mikrobiologische Prozesse favorisieren.

Fiinfte Versuchsperiode (65. bis 120. Versuchstag nach Umbau)

Es war nicht das primére Ziel dieses Versuches, lange, stabile Betriebsperioden zu
realisieren, sondern Erkenntnisse Uber unterschiedliche Betriebsregime zu gewin-
nen. Deshalb wurde am 65. Betriebstag trotz hoher Eliminierungsrate der Pd-Kontakt
ausgebaut und durch eine Kiesfiillung (4 - 15 mm) ersetzt. Der entnommene Kata-
lysator zeigte in Labortests keine Hydrodechlorierungsaktivitadt mehr. Beim Ans&uern
wurde H,S freigesetzt. Die erste Analyse nach Entfernung des Pd-Kontakts am
71. Versuchstag zeigte einen vollstandigen Durchbruch von Chlorbenzol (Zulauf:
15,4 ppm, Ablauf: 14,8 ppm). Dieser Befund spricht in Verbindung mit der Desakti-
vierung des Hydrodechlorierungskatalysators eindeutig fiir einen direkten mikrobio-
logischen Angriff auf das Chlorbenzol. Eine vorgeschaltete Dechlorierungsstufe ist
nicht erforderlich. Trager der biologischen Aktivitat ist offenbar ausschliefllich das
Aktivkohlebett (2 |1 Volumen) und nicht der elekirochemisch aktive Katodenraum
(6 | Volumen). Dies ist plausibel, weil zumindest Teile des Katodenraums &uRerst
unginstige Milieuverhaltnisse aufweisen (Anwesenheit von Hypochlorit, pH > 3).
Gleichzeitig belegen diese Ergebnisse, daR die anodische Oxidation keinen wesent-
lichen Beitrag zur Chlorbenzoleliminierung leistet.

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

Es ist mehr von akademischem als von praktischem Interesse, dal auch ohne Pd-
Kontakt die Benzolkonzentration im Auslauf signifikant Uber jener im Zulauf liegt
(Ablauf: 0,18 — 0,14 ppm, Zulauf: 0,09 + 0,01 ppm). Dies kdnnte auf einen kleinen
Anteil an direkter elektrochemischer Hydrodechlorierung an der Graphitkatode hin-
deuten. Um unsere Arbeitshypothese weiter abzusichern, wurde der ausgebaute Pd-
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Kontakt zusammen mit der desaktivierten Kontakicharge des ersten Versuches
(zus. 1400 g) nach zusatzlicher Vergiftung mit Schwefelwasserstoff am 99. Betriebs-
tag erneut in den Reaktor eingebaut und der Versuch unter gleichen Bedingungen
fortgesetzt. Bereits bei der nachsten Probenahme am 106. Betriebstag wurde ein
Anstieg der Eliminierungsrate auf 76 % festgestellt. Leider kam es in der folgenden
Woche erneut zu Verstopfungen am Reaktorausgang (di= 0,6 cm) durch Kohle-
partikel und Schlammaustrag, die zu Reinigungsarbeiten zwangen. An dieser Stelle
mufR darauf hingewiesen werden, dal als Verstopfung bereits ein Druckanstieg um
10 kPa bezeichnet wird, da die Anodenraumentgasung nur mit einer Wassers3ule
von 1 m Héhe abgesichert ist. Elektrographitschiittung und vergifteter Pd-Kontakt
wurden ausgebaut und mit gereinigtem Grundwasser gewaschen. Nach Wiederein-
bau am 114. Betriebstag wurde die Anodenraumentgasung geschlossen, so daf
auch der gasférmige Sauerstoff durch den Reaktor transportiert wird. Wir erhoffen
uns durch diese MaRnahme eine hohere Betriebssicherheit im ,elektrochemisch-
biologischen” Regime.

Der pH-Wert des elektrochemisch behandelten Grundwassers wird in der Regel nur
wenig verédndert. Einem mittleren pH-Wert des Zulaufs von 6,46 + 0,18 stand ein Ab-
laufwert von 6,13 + 0,23 in der 4. und 5. Versuchsperiode gegeniber. Nach Wieder-
einbau des vergifteten Kontaktes trat eine Tendenzumkehr ein: Der pH-Wert des ab-
laufenden Grundwassers lag um 0,3 Einheiten liber dem des Zulaufs.

Auswertung der AOX-Bestimmungen

Nachdem sich die Hinweise auf mikrobiologische Aktivitat im elektrokatalytischen Re-
aktor verdichtet hatten, wurden ab dem 140. Betriebstag (3. Versuchsperiode) AOX-
Bestimmungen der Anolytlésungen und des Reaktorauslaufs durchgeflhrt (Sektion
Analytik des UFZ, Dr. Flachowsky). Eine Zusammenstellung der Daten zeigt Tabelle
1. '

Tab. 1: Vergleich von Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werten wéahrend der
3. Versuchsperiode (Angaben in mg/l)
Versuchstag Chlorbenzol AOX (als % von Clucg)
im im

(vor Umbau) | Reaktorzulauf | Reaktorablauf Anolyt Reaktorablauf
140 38,4 6,1 8,6 (71) 6,5 (340)
163 28,7 9,9 9,3 (103) 4,1 (130)
170 16,7 7.2 7,0 (133) 4.5 (200)
177 21,0 9,9 3,6 ( 55) 2,7 ( 86)
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Die AOX-Werte der Anolytidsungen streuen in einem weiten Bereich und sind schwer
verstandlich. Relativwerte > 100 % bedeuten, daR im Anodenraum eine Chlorierung
organischer Verbindungen stattgefunden hat; umgekehrt bedeuten Relativwerte
<100 % eine oxidative Dechlorierung. Beides erscheint uns in diesem Umfang un-
wahrscheinlich. Die Anolytprobe mit dem hochsten AOX-Gehalt (9,3 mg/l) wurde
durch Strippen mit Stickstoff von leicht flichtigen Verbindungen (incl. Chlorbenzol)
befreit. Der danach verbleibende AOX-Gehalt (2,3 mg/l) ist polaren Verbindungen
zuzuordnen, die erst im Anodenraum gebildet werden. Die Spannweite der AOX-
Werte im Reaktorauslauf reicht von 86 % bis 340 % der gaschromatographisch be-
stimmten Chlorbenzolkonzentration. In der Tendenz deuten diese Werte auf weitere
CKW neben Chlorbenzol im Reaktorauslauf hin. Einzelne CKW, z. B. Chlorphenole,
konnten jedoch nicht nachgewiesen werden.

In Tabelle 2 sind einige Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werte aus der 4. und
5. Versuchsperiode gegeniibergestellt. Die AOX-Werte am Ausgang des Anoden-
raums sind anndhernd konstant (9,2 +£0,5 mg/l). Sie korrelieren nicht mit der
fallenden Tendenz der Chlorbenzolkonzentration im Zulauf (26 - 15 mg/l) und sie
liegen stets signifikant (um 1,5 - 4,5 mg/l) Gber der Konzentration an gebundenem
Chlor aus dem Chiorbenzol. Die Méglichkeit der anodischen Chlorierung organischer
Verbindungen in Gegenwart hoher Chloridkonzentrationen ist bekannt. Es stellt sich
jedoch die Frage, welche Verbindungen chloriert werden, da das Chlorbenzol selbst
im Anodenraum nicht umgesetzt wird (vgl. Tab. 2, 71. und 77. Versuchstag). Auch
ein Anteil an hochmolekularem DOC von wenigen mg/l, wie er haufig in Grund-
wassern auftritt, kann schwerlich AOX-Werte von bis zu 4,5 mg/l erkléren.

Tab. 2: Vergleich von Chlorbenzolkonzentrationen und AOX-Werten wahrend der 4. und 5.
Versuchsperiode (Angaben in mg/l)

Versuchstag Chlorbenzol AOX (AOX = Clyucs)

(nach Umbau) Zulauf Ablauf Anolyt Ablauf
16 20,9 7,15 8,7 (2,1) n.b.
23 26,2 52 9,8 (1,6) 2,7(1,1)
30 22,5 14,1 9,7 (2,6) 6,8 (2,3)
37 21,9 16,0 9,0(2,1) 8,0 (2,9)
51 19,6 0,6 8,9 (2,7) 1,0 (0,8)
58 18,2 1,8 9,7 (3,9) 1,7(1,1)
64 18,5 2,2 9,5 (3,7) 3,0 (2,3)
71 15,4 14,8 9,3 (4,5) 9,2 (4,5)
77 14,9 16,1 8,2 (3,5) 8,3 (3,2)
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Analog zum Anolyt enthalt der Reaktorablauf einen AOX-UberschuB, tber den
Gehalt an gebundenem Chlor des unumgesetzten Chlorbenzols hinaus (0,8 -
4,5 mg/l). Dieser UberschuB ist um so Kleiner, je effektiver die katalytische
Dechlorierung arbeitet (51. und 58. Versuchstag). Das heilt, die neu erzeugten CKW
unterliegen, zumindest teilweise, ebenfalls der katalytischen Hydrodechlorierung.

Die Aufklarung der Verbindungsklasse, der dieser AOX-Gehalt zuzuordnen ist, stellt
eine wichtige Aufgabe zukiinftiger Arbeiten dar.

Zusammenfassung

Der Bericht stellt die Ergebnisse eines Feldversuchs zur Grundwasserreinigung mit
einem Elektrolysereaktor (Leistung 5 W) in der mobilen Testeinheit des UFZ dar. Der
Reaktor wurde (iber einen Versuchszeitraum von insgesamt 300 Tagen mit einem
Durchsatz von rund 11.000 | Bitterfelder Grundwasser und sehr unterschiedlichen
Regimes betrieben.

Die urspriinglich beabsichtigte Hydrodechlorierung von Chlorbenzol an einem
Palladiumkatalysator wurde bei langerem Reaktorbetrieb durch aerobe mikrobiolo-
gische Prozesse verdrangt. Die Grundlage dafir liefern der durch Wasserelektrolyse
in situ erzeugte Sauerstoff und der Katalysatortrager Aktivkohle. Das Zusammenspiel
dieser Faktoren fuihrte zeitweise zu einer tiberraschend hohen Eliminierungsleistung
far Chlorbenzol (> 98 % bei einer Kontaktbelastung von 0,6 v/vh).

Als Nebenprodukt der Elektrolyse des chloridreichen Bitterfelder Grundwassers
entstehen zusatzliche chlorierte Verbindungen, die als AOX-Wert erfat wurden,
deren Ursprung aber bisher nicht erklart werden konnte.

Die hier beschriebenen Feldversuche mit einem kommerziellen Katalysator dienen
als Vorstufe fur die Anwendung von neuartigen Hydrodechlorierungskatalysatoren,
die sich gegenwartig noch in der Laborerprobung befinden.
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4.3 Aquasonolyse von Chlorbenzol — Untersuchungen zum Scale-up

J. HOFMANN*, B. ONDRUSCHKA**

* Institut fiir Nichtklassische Chemie an der Universitét Leipzig, Permoserstr. 15, 04303 Leipzig,
** Institut fir Technische Chemie, Friedrich-Schiller-Universitét, Lessingstrale 12, D-07743 Jena

Der Abbau von Chlorbenzol durch Ultraschall im Grundwasser —die sogenannte
Aquasonolyse— wurde in einem Reaktor der mobilen Testeinheit untersucht.
Basierend auf den Ergebnissen im LabormaRstab [1] folgten in dieser Phase
Untersuchungen zur MaRstabsvergréRerung. Bei der detaillierten Untersuchung des
Abbaus von Chlorbenzol und des Einflusses unterschiedlicher Reaktionsparameter
wurden die Parameter ermittelt, bei denen die héchste Effektivitat, d.h. mit gering-
stem Energieaufwand die héchste Abbaurate erzielt werden kann. Aus den Labor-
experimenten wurden fir den Versuch im Reaktor der mobilen Testeinheit die
folgenden Parameter abgeleitet:

e Die Ultraschallfrequenz von 850 kHz liegt im optimalen Frequenzband fir den
aquasonolytischen Abbau von Schadstoffen (200 bis 900 kHz).

e Bei einem gegebenen Schwingerdurchmesser von 54 mm erhoht sich bis ca. 80
W die Abbaugeschwindigkeit linear mit der Ultraschalleistung. Darliber steigt die
Geschwindigkeit wesentlich langsamer und nicht mehr linear mit der Leistung an,
so daR die Effektivitat absinkt. Mit ca. 40 W Ultraschalleistung liegt der Schwinger
im optimalen Bereich.

e Durch die Verwendung eines Planschwingers wurde ein homogenes Feld im Ultra-
schallreaktor ausgebildet. Bei Konvex- und Konkavschwingern sind die Felder
inhomogener und die Effektivitat deutlich niedriger.

e Es wurde mit Impulsschall (Impuls : Pause Verhéltnis 1 : 3, Impulslénge: 0,25 s)
gearbeitet, da die Effektivitat des Ultraschalls sich um 30 % erhéht, wenn anstelle
einer Dauereinstrahlung Ultraschallimpulse von 0,05 bis 0,5 Sekunden
eingestrahlt werden.

Weitere die Aquasonolyse positiv beeinflussende Parameter, wie z.B. Argon als
geléstes Gas, sind aus technischen oder 6konomischen Gesichtspunkten nicht
realisierbar. Da die Schadstoffkonzentration im Grundwasser unter 50 mg/l liegt, ist
die Abbaureaktion 1. Ordnung.

Fur die Untersuchungen zur Aquasonolyse von Chlorbenzol wurde ein Reaktionsrohr
der mobilen Testeinheit entsprechend modifiziert, im Labor diskontinuierlich getestet
und anschlieBend in der mobilen Testeinheit eingesetzt.
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Abbau von Chlorbenzol im Reaktionsrohr der mobilen Testeinheit im diskonti-
nuierlichen Betrieb

Fur diesen Versuch wurde am Boden des Reaktionsrohres der Ultraschallschwinger
(BL 820, Fa. Meinhardt Ultraschalltechnik) tUber einen Adapter angeflanscht und am
oberen Flansch eine Einrichtung zur volumetrischen Messung von entstehenden
Gasen angebracht. Nach dem Befillen mit kontaminiertem Grundwasser wurde der
Ultraschallschwinger in Betrieb genommen. Nach vorgegebenen Reaktionszeiten
wurden Uber eine der seitlich angebrachten Offnungen Wasserproben entnommen
und diese headspace-gaschromatographisch analysiert. Aus dem Konzentrations-
Zeit-Verlauf fur Chlorbenzol wurde die Reaktionsgeschwindigkeitskonstante (k) fur
den Abbau nach 1. Ordnung mit 1,4 - 10 min™ bestimmt. Sie liegt in der anhand der
Vorversuche im LabormaRstab abgeschatzten GréRenordnung. Wéhrend des Ultra-
schalleintrages stieg die Temperatur des Wassers im Reaktionsrohr nur 1 Kelvin
Uber die Umgebungstemperatur.

Test des Ultraschallschwingers — Priifung des Ultraschalifeldes

Vor dem Einsatz des Ultraschallschwingers BL 820 im Reaktionsrohr der mobilen
Testeinheit wurde dessen Ultraschallfeld vermessen, um zu prifen, ob das Feld
optimal an den Reaktionsraum des Reaktionsrohres angepalt ist:

Der Ultraschallschwinger wurde dazu an einen Glasreaktor von ca. 80 cm Héhe,
20 cm Tiefe und 100 cm Breite, der mit einer waBrig-alkalischen Lésung von Luminol
(3-Aminophthalhydrazid, Aldrich) gefullt war, angeflanscht. Die durch den Ultraschall
Uber die akustische Kavitation freigesetzten oxidativen Spezies (vorwiegend OH-
Radikale und Wasserstoffperoxid) fiihren zu einer chemischen Umsetzung des
Luminols, die mit einem blauen Leuchten verbunden ist (Chemolumineszens) [2]. Die
Lumineszens wurde fotografiert. Die Starke des Ultraschallfeldes ist proportional der
Lumineszens bzw. der Helligkeit auf dem Foto. Wie aus Abbildung 1 ersichtlich, hat
das intensive Ultraschallfeld eine Lange von ca. 70 - 80 Zentimeter. Nahe dem Ultra-
schallschwinger hat das Feld einen Durchmesser von ca. 5 bis 6 cm, der mit
zunehmender Entfernung vom Schwinger kontinuierlich abnimmt. Die in diesem
Glasreaktor beobachtete Schallfeldgeometrie kann auf das Reaktionsrohr der
mobilen Testeinheit ibertragen werden.
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Foto des Ultraschallreaktors Ultraschallfeld

im Reaktor
Abb. 1: Aufbau des Reaktionsrohres der mobilen Testeinheit und Ultraschalifeld des Ultraschall-
schwingers

Aquasonolyse im Reaktionsrohr der mobilen Testeinheit (kontinuierlicher
Betrieb)

Das Reaktionsrohr der mobilen Testeinheit hat einen Durchmesser von 100 mm und
eine Lange von 1000 mm. Die Dosierung des kontaminierten Grundwassers erfolgt
iber eine seitlich am Adapter angebrachte Offnung, so daR die Reaktorséule von
unten nach oben durchstromt wird. In der Reaktorsaule befinden sich keine weiteren
Einbauten zur Beeinflussung der Strémungsverhaitnisse und der Ultraschallfeldgeo-
metrie. Um ein homogenes Ultraschalifeld im Reaktionsrohr zu garantieren, muf3 der
Schwinger am Boden des Reaktors angeflanscht werden. Zur Verbindung von Reak-
torsédule und Ultraschallschwinger wurde ein entsprechender Adapter gebaut. Das
behandelte Grundwasser wird iber die vorgesehene Entnahmeéffnung am Kopf des
Reaktionsrohres entnommen.

Auf der Basis der Ergebnisse der Laborexperimente und des diskontinuierlichen
Testlaufes wurden entsprechende Reaktionsparameter (Strémungsgeschwindigkeit,
Beschallungsart) vorgegeben.
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Ultraschallschwinger

Die bisher von der Fa. Meinhardt angebotenen Schwinger sind zur wechselseitigen
Polarisierung der Keramik im Schwinger auf der Wasserseite mit einem Silberspiegel
ausgestattet. Da beim Betrieb Uber mehrere Wochen bzw. Monate der Silberspiegel
mechanische VerschleiBerscheinungen zeigte und auBerdem eine Auflésung bzw.
Zerstérung des Spiegels durch Grundwasserbestandteile beflirchtet werden muRte,
wurde der Schwinger auf der mit dem Grundwasser in Kontakt tretenden Seite mit
einer Edelstahloberflache versehen.

Ergebnisse und Diskussion

Im Zeitraum vom 17.04.1998 bis zum 10.06.1998 wurde in der mobilen Testeinheit
der aquasonolytische Abbau von Chlorbenzol im Grundwasser des Modellstandortes
Bitterfeld untersucht. Wahrend des kontinuierlichen Versuches wurde die Konzen-
tration der Schadstoffe Benzol, Chlorbenzol und der Dichlorbenzole in vorgegebenen
Zeitabstdnden gaschromatographisch bestimmt.

Da die Reakforsaule keine stromungstechnischen Einbauten besitzt und der Ultra-
schall zu einer intensiven Durchmischung des Reaktorinhaltes fihrt, kann die Reak-
torsdule als idealer kontinuierlicher Rihrkessel aufgefalt werden. Wahrend des
Betriebes kénnen die entsprechenden Konzentration-Zeit-Verldufe am Reaktoraus-
gang beobachtet werden (vgl. Abbildung 2). Es werden drei Phasen unterschieden:
ohne Ultraschall verlat des Grundwasser den Reaktor mit den gleichen Schad-
stoffkonzentrationen wie am Eingang (Phase 1). Zu Beginn der 2. Phase wird die
Reaktion gestartet (der Ultraschall in Betrieb genommen) und die Konzentration der
Ausgangs- bzw. Schadstoffe sinkt am Reaktorausgang kontinuierlich ab (17.04.1998
- 23.04.1998), bis in der 3. Phase der stabile (stationdre) Zustand erreicht wird. Mit
den in dieser Phase erzielten Umsetzungsgraden kann der Reaktor kontinuierlich
weiter betrieben werden.

Der ermittelte Konzentration-Zeit-Verlauf fiir Chlorbenzol ist in Abbildung 2 darge-
stellt.

In der 3. Phase erreichen die Konzentrationen der Dichlorbenzole und des Chlor-
benzols am Reaktorausgang ca. 50 % der Konzentration am Reaktorzulauf. Die zu
beobachtenden Konzentrationsschwankungen werden durch veranderte Eingangs-
konzentrationen hervorgerufen.
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Abb. 2: Konzentration-Zeit-Verlauf des Chlorbenzols am Reaktorausgang wahrend des konti-

nuierlichen Versuchs in der mobilen Testeinheit

Die Konzentration-Zeit-Funktion von Benzol zeigt ein vollstandig anderes Erschei-
nungsbild: Die Konzentration am Reaktorausgang ist um ca. 20 % hdéher als am
Zulauf. Aufgrund der physikalischen und chemischen Eigenschaften des Benzols
(hdherer Dampfdruck bzw. niedrigerer Siedepunkt als Chlorbenzol, geringere Polari-
tat und damit geringere Wasserlgslichkeit/Hydrophilie) wird Benzol bei gleichen
Bedingungen schneller aquasonolytisch abgebaut als Chlorbenzol, da das Benzol
schneller in die Kavitationsblasen gelangt und sein Partialdruck in den Blasen héher
ist. Kontrollexperimente haben gezeigt, daR die Geschwindigkeitskonstante der
Aguasonolyse von Benzol groRer ist als die von Chlorbenzol. Da aber Benzol als
Intermediat beim Abbau von Chlorbenzol mit Ultraschall gebildet und damit standig
nachgeliefert wird, steigt am Reaktorausgang die Benzolkonzentration im Vergleich
zum Reaktoreingang an. Der Effekt ist deshalb starker, da die Konzentration des
Chlorbenzols um mehr als eine GréRenordnung hoher ist als die des Benzols.
Benzol entsteht aus Chlorbenzol durch thermische Spaltung der C-Cl-Bindung unter
den in den Kavitationsblasen herrschenden drastischen Bedingungen und Ab-
sattigung des gebildeten Radikals durch Wasserstoff.

Obwohl in gleicher Weise aus den Dichlorbenzolen das Chlorbenzol gebildet wird,
aber die Konzentration der Dichlorbenzole deutlich niedriger als die des Chlor-
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benzols ist, werden bei der Konzentration-Zeit-Funktion des Chlorbenzols keine
solchen Effekte beobachtet.

Waéhrend des kontinuierlichen Versuches zur Aquasonolyse wurde die Schad-
stoffkonzentration auf ca. 50 % des Ausgangswertes verringert. Durch eine héhere
Ultraschallleistung bzw. durch Modifizierungen des Reaktorsystems (z.B. mehrere
hintereinander geschaltete Schwinger) kénnte ein deutlich héherer Umsatz erzielt
werden. Da der fir den vollstindigen Abbau der Schadstoffe notwendige Energie-
verbrauch hoch ist, muR3 der Ultraschall mit einem weiteren Abbauverfahren kombi-
niert werden. Da die Ultraschallbehandlung von kontaminiertem Grundwasser mit
einem schnell realisierbaren und geringem technischen Aufwand verbunden ist — flr
die Behandlung mit Ultraschall missen lediglich Bohrlécher abgeteuft werden, in die
die Ultraschallschwinger eingebracht werden - eignet sich diese Methode fiir
Havariefélle.
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4.4 Zeolith-gestiitzte Katalysatoren — Ergebnisse aus der mobilen Testeinheit

C. SCHUTH
Universitét Tibingen, Geologisches Institut, Sigwartstrafe 10, 72070 Tiibingen

Einleitung

Ziel des Projekts ,Zeolith-gestiitzte Katalysatoren zur Hydrodehalogenierung und
Hydrierung von Schadstoffen im Grundwasser” ist es, die Langzeitstabilitdt von
Edelmetallkatalysatoren zur reduktiven Dehalogenierung und Hydrierung halo-
genierter aromatischer und aliphatischer Chlorkohlenwasserstoffgemische fur den
Einsatz unter Atmospharendruck und Grundwassertemperaturen im Feldeinsatz zu
Uberpriifen.

Im Rahmen dieses Projekts wurden in der Zeit von 17.07.1998 — 06.10.1998 und
vom 06.10.1998 — 27.01.1999 zwei Saulenversuche in der mobilen Testeinheit auf
dem SAFIRA-Standort durchgefiihrt. Als Katalysator wurde ein pelletierter Zeolith Y-
200 mit einer Palladiumbelegung von 1 wit% eingesetzt (Degussa AG, Hanau).
Gegenstand dieses Berichts sind die Ergebnisse dieser Vorversuche.

Verfahrensgrundlage

Grundlage des Verfahrens ist die katalytische Hydrodehalogenierung und Hydrierung
von aliphatischen und aromatischen chlorierten Kohlenwasserstoffen (CKW) mit
Palladium und Wasserstoff. Das Reduktionsmittel Wasserstoff wird tber einen
externen Wasserstoffgenerator zugegeben.

Das Hauptproblem, welches bisher eine Anwendung dieses Verfahrens in der Praxis
verhindert, ist die schnelle Deaktivierung von Edelmetallkatalysatoren durch ionische
Grundwasserinhaltsstoffe. Die Langzeitstabilitat ist jedoch Voraussetzung fiir einen
wirtschaftlichen und damit konkurrenzféhigen Einsatz dieser Methode. Durch die
Wahl eines mikroporésen stark hydrophoben Tragermaterials, Zeolithe vom Typ Y,
soll eine wesentliche Erhdhung der Stabilitat der Edelmetallkatalysatoren erreicht
werden.

Dimensionierung und Materialien

Die beiden Versuche wurden in Saule 1 der mobilen Testeinheit durchgefuhrt. Im
folgenden sind die Saulen-, Flllungs- und Betriebsparameter aufgelistet.
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Sédule 1 mobile Testeinheit:

Séulendimensionen 100 cm x 10 cm

Saulenvolumen ~79I

Probennahmepunkte 5, 10, 20, 30, 50 cm

Material Edelstahl

Katalysatorfiillung

Hersteller Degussa AG, Hanau

Tragermaterial Zeolith Y-200

Aktive Komponente Palladium 1 wt%

Aussehen zylindrische Extrudate

Kérnung ca.2mmx3 mm

Schittdichte ca. 500 g/l

Betriebsparameter

Versuch 1

Versuchszeitraum 17.07.1998 - 06.10.1998

Katalysatorfiillung 750 g

Porositat ~50 %

Porenvolumen ~ 750 ml

Durchflu® ~11/h

Kontaktzeit ~ 45 min

Versuch 2

Versuchszeitraum 06.10.1998 — 27.01.1999

Katalysatorfullung 250 g

Porositat ~50 %

Porenvolumen ~ 250 ml

Durchflu® ~ 1 I/h (im Mittel)

Kontaktzeit ~ 15 min (im Mittel)
Versuchsdurchfiihrung

Die Saule wurde wahrend der gesamten Betriebszeit beider Versuche von unten
nach oben mit einer FluBrate von ca. 1 I/h durchstrémt. Die Betreuung der S&ule mit
Probennahme und Analytik wurde vom UFZ im Rahmen der routineméRigen Bepro-
bungsintervalle der Versuche in der mobilen Testeinheit durchgefiihrt. In der Regel
erfolgte eine Beprobung pro Woche wobei der Sauleneingang und der Saulen-
ausgang beprobt wurden. Am Ende der Versuchszeit wurde die Saule geéffnet und
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die Katalysatorflllung beprobt. Diese Proben wurden extrahiert, um die Beladung
des Katalysatormaterials zu bestimmen.

AuslaB AuslaB

<€— Sandbett <€—— Sandbett

Kataly satorbett

Katalysatorbett
‘< total 750 g

B . — total250g

Siliconschlauch
unter H,-Druck

Siliconschlauch
unter H,-Druck

Einlal EinlaR

Zudosierméglichkeit

Abb. 1: Versuchsaufbau in der mobilen Testeinheit. Links: Versuch 1. Rechts: Versuch 2.

Der Versuchsaufbau beider Versuche ist in Abb. 1 dargestellt. In den unteren Teil der
Saule wurde jeweils ein Sandbett eingefiillt, in dem ein Siliconschlauch verlegt
wurde. Dieser an einem Ende verschlossene Siliconschlauch wurde am anderen
Ende an einen Wasserstoffgenerator angeschlossen und so unter einem konstanten
Wasserstoffdruck gehalten (ca. 1 bar). Wasserstoff wird dann durch den Silicon-
schlauch in das vorbeiflieRende Wasser abgegeben. Darlber wurde der Katalysator
eingebaut. In Versuch 1 waren dies 750 g. In Versuch 2 wurden 250 g Katalysator in
zwei Lagen eingebaut und zwischen den beiden Lagen zuséatzlich der Silicon-
schlauch verlegt. Dariiber hinaus wurde beim zweiten Versuch am Einla der Saule
eine Zudosiermdglichkeit geschaffen. Hier wurden im zweiten Versuch einmal pro
Woche ca. 51 einer 5 - 10 g/l H,0, Lésung innerhalb von ca. 2 Stunden durch die
Séaule gepumpt.

Ergebnisse Versuch 1

Bei der eingestellten Pumprate von ca. 1 I/h und einer angenommenen Porositét der
Katalysatorschittung von ca. 50 % werden fiir den Austausch eines Porenvolumens
im Katalysatorbett ca. 45 Minuten benétigt. Die resultierenden Flie3geschwindigkei-
ten liegen im Bereich von ca. 6,1 m/d (Annahme: Gesamtporositat der Saule 50 %).
Im Versuchszeitraum vom 17.07.1998 — 06.10.1998 wurden entsprechend ca. 2300
Porenvolumen in der Katalysatorfullung ausgetauscht.
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Zu Versuchsbeginn Uber einen Zeitraum von ca. 10 Tagen gingen die Chlorbenzol-
gehalte im S&uleneluat bis in den Bereich der Nachweisgrenze von 0,01 mg/l zurlick.
Der Benzolgehalt als Produkt der Dehalogenierung des Chlorbenzols stieg in dieser
Zeit von ca. 0,05 mg/l auf ca. 4 mg/l. Danach kam es zu einem Riickgang der
Abbauleistung bis zur vollstdndigen Deaktivierung nach ca. 30 Tagen (Abb. 2).
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Abb. 2: Ergebnisse des 1. Versuchs in der mobilen Testeinheit. Nach ca. 10 Tagen Riickgang der
Katalysatoraktivitat bis zur vollstdndigen Deaktivierung nach ca. 30 Tagen. Links: Eingangs- und
Ausgangskonzentrationen (in, out) fiir Chlorbenzol (CB) und Benzol (Ben) . Rechts: Verhaltnis der
Chlorbenzolausgangskonzentration zur Eingangskonzentration.

Der Ruckgang der Abbauleistung war begleitet von einer verstérkten Gasentwicklung
in der Saule mit einem deutlichen H>S Geruch. Am 06.10.1998 wurde der Versuch
beendet und die Saule geéffnet. Im Bereich des Siliconschlauchs wurde eine deut-
liche schwarzliche Verschleimung festgestellt, die als bakterieller Bewuchs gedeutet
wurde. In diesem schwérzlichen Belag wurden von der Sektion Mikrobiologie im UFZ
sulfatreduzierende Bakterien nachgewiesen. Das bei der Sulfatreduktion frei-
werdende H,S gilt als ein starkes Katalysatorgift und wird fiir die vollstdndige Deakti-
vierung des Katalysators verantwortlich gemacht.

Ergebnisse Versuch 2

Beim zweiten Versuch in der mobilen Testeinheit sollte gezielt das Wachstum sulfat-
reduzierender Bakterien in der Katalysatorsiule verhindert werden. Dazu wurden
einmal pro Woche ca. 5 | einer waBrigen H.O; Lésung (5 — 10 g/l) innerhalb von 2
Stunden durch die Saule gespuit. Damit sollten anaerobe Mikroorganismen abgetétet
werden.

AuBerdem wurden nur ca. 250 g des zeolithgestiitzten Katalysators in zwei Schichten
in die Séule eingebaut (Abb. 1). Bei einer Pumprate von 1 I/h resultieren Kontakt-
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zeiten im Katalysatorbett von ca. 15 min. Im Versuchszeitraum vom 06.10.1998 —
27.01.1999 wurden entsprechend 10.500 Porenvolumen im Katalysatorbett aus-
getauscht. In der Analytik wurde routinemaRig auch Cyclohexan als Produkt des
Chlorbenzolabbaus miterfaf3t.

Die bisher vorliegenden Analysen zeigten, daR innerhalb der ersten 88 Tage die

Abbauleistung des Katalysators zwar Schwankungen aufweist, jedoch keine Anzei-
chen einer Deaktivierung erkennbar sind (Abb. 3).

100 1
_ 0 os so—eonesfig | =
=
o h‘l:{ m
E (&)
= 0/0\0 >~ o1}
N 5
S 2
X 01 o

O
0.01 - - . - 0.01 .
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100
Zeit (Tage) Zeit (Tage)
-8-CBin -0—-CBou -[J—Benout —a—Cyclohout —#—-CBou/CBin

Abb. 3: Ergebnisse des 2. Versuchs in der mobilen Testeinheit. Die Abbauleistung des Katalysators
weist Schwankungen auf, es sind jedoch keine Anzeichen einer Deaktivierung erkennbar. Links:
Eingangs- und Ausgangskonzentrationen (in, out) fir Chlorbenzol (CB), Benzol (Ben) und Cyclo-
hexan (Cyclo). Rechts: Verhaltnis der Chlorbenzolausgangskonzentration zur Eingangskonzen-

tration.

In den 15 Minuten Kontaktzeit werden zwischen 3 und 7 Halbwertszeiten erreicht.
Diese Schwankungen kénnen verschiedene Griinde haben. Es kénnte z. B. durch
Wasserstoffblasenbildung eine Verringerung des durchstrémten Porenvolumens mit
entsprechend kurzeren Kontaktzeiten auftreten. Auch Schwankungen der Pumprate,
die nicht unmittelbar kontrollierbar ist, kdnnen zu verénderlichen Kontakizeiten
fuhren. Es ist jedoch kein Trend nachlassender Katalysatoraktivitdt erkennbar, so
daR eine zunehmende Deaktivierung des Katalysators wahrend der Versuchszeit als

unwahrscheinlich erscheint.
Eine Chlorbenzol-Massenbilanz des Versuchs wurde Uber den Vergleich der

Chlorbenzol-Eingangsmasse mit der Masse von Chlorbenzol und seiner Abbau-
produkte (Benzol, untergeordnet Cyclohexan) im Ausgang vorgenommen (Abb. 3

und 4).
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Dabei zeigte sich, da® zu Versuchs-
beginn nur Bruchteile der nach der Ab-
bauleistung im Auslall zu erwartenden
Benzolgehalte gefunden wurden, die
aber kontinuierlich ansteigen. Nach ca.
50 Tagen liegen die Massenbilanzen
bis zum Versuchsende zwischen ca.
50% und 120 %. Diese starken
Schwankungen kénnten wiederum
mehrere Ursachen haben, wie etwa die
leichte Flichtigkeit des Benzols und
der Zeit zwischen der Probennahme
vor Ort und der Laboranalytik. Es ist
jedoch anzunehmen, daR nach etwa
950 Tagen eine relativ ausgeglichene

Massenbilanz (%)
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Abb. 4: Massenbilanz des 2. Versuchs in der
mobilen Testeinheit. Errechnet aus der Summe
der quantifizierten Stoffe im Auslass im Ver-
gleich zum Einlass.

Massenbilanz fur Chlorbenzol erreicht
wird.

Die deutlich zu geringen Benzolgehalte im Auslal zu Versuchsbeginn kénnen nur
mit einer Sorption des Benzols im Katalysatortragermaterial erklart werden. Es ist
bekannt, daR hydrophobe Zeolithe vom Typ Y mehrere Gewichtsprozent Benzol
sorbieren kénnen. Bei Annahme eines durchschnittlichen Chlorbenzolgehalt im
EinlaR von 20 mg/l und einem FIuB von 1 I’h Uber 50 Tage die gesamte im AuslaR
fehlende Benzolmasse im Katalysator sorbiert wird, wére dies eine Masse von ca. 20
g (berechnet Uber die Integration der Durchbruchskurve bis zum 50. Tag). Bei einer
Katalysatormasse von 250 g ware somit eine Belegung von etwa 8 Gewichtsprozent
erreicht (ein Wert der im Bereich des theoretisch zu erwartenden Wertes liegt).
Ergebnisse der Extraktion der Zeolithe liegen noch nicht vor.

Neben den Hauptprodukten Benzol und Cyclohexan wurden bei diesem zweiten
Versuch auch eine Reihe weiterer Produkte in geringeren Konzentrationen im
Sauleneluat nachgewiesen. Im wesentlichen waren dies Phenole und Chlorphenole
in maximalen Konzentrationen von 0,5 mg/l. Es ist anzunehmen, daR diese Produkte
eine Folge der Wasserstoffperoxid-Spiilungen sind.

SchluBbewertung

Die beiden Versuche in der mobilen Testeinheit haben gezeigt, daR prinzipiell die
zeolithgestitzten Katalysatoren auch unter den Bedingungen des SAFIRA-Stand-
ortes eingesetzt werden kénnen. Auch die Form der Wasserstoffzugabe tber einen
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externen Wasserstoffgenerator und einen angeschlossenen Siliconschlauch unter
Wasserstoffdruck hat sich in dieser ersten Auslegung bewshrt.

Zu beachten sind jedoch insbesondere biologische Prozesse wie Sulfatreduktion, die
im ersten Versuch zu einer vollstdndigen Deaktivierung des Katalysators gefihrt
haben. Kénnen mikrobiologische Prozesse mit geeigneten MaRnahmen ausge-
schlossen werden, sollten Standzeiten von mindestens einigen Monaten mdglich
sein. Die Spilung des Katalysators mit H,O> im zweiten Versuch bewirkte zwar eine
effektive Unterdriickung mikrobiologischer Aktivitat, es treten jedoch unerwiinschte
oxidierte Reaktionsprodukte in geringen Konzentrationen auf. Hier soll in an-
schlieBenden Versuchen nach anderen Méglichkeiten einer Kontrolle der Mikro-
biologie gesucht werden.
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4.5 Sorptionsbarrieren durch Aktivkohle — Ergebnisse aus der mobilen
Testeinheit

P. GRATHWOHL

Universitét Tibingen, Geologisches Institut, Sigwartstrale 10, 72070 Tiibingen

Einleitung

Ein Ziel des Projekts ,Beeinflussung von in situ-Reaktoren durch grundwasser-
spezifische Parameter am Beispiel der in situ-Aktivkohlefiltration” ist es, den Einflu
grundwasserspezifischer Parameter (z.B. partikelgetragener Schadstofftransport,
.plugging”, ,fouling” z.B. durch kolloidale Ton- und Kohlepartikel) auf die Abrei-
nigungsleistung der Reaktoren zu bestimmen. Diese GréRen sind wichtig fur die
Dimensionierung und die Langzeitstabilitat aller durchstrémten Reaktoren und sollen
am Beispiel der in situ-Aktivkohlefiltration untersucht werden.

Im Rahmen dieses Projekts wurde in der Zeit von Anfang Marz (10. KW) bis zum
16.11.98 ein Saulenversuch mit einer Aktivkohlefiillung in der mobilen Testeinheit auf
dem SAFIRA-Standort durchgefiihrt. Gegenstand dieses Berichts sind die Ergeb-
nisse dieses Vorversuches.

Verfahrensgrundlage

Grundlage des Verfahrens ist die Sorption von in der waRrigen Phase geldsten
Schadstoffen auf Aktivkohle. Dadurch werden die Schadstoffe aus dem Wasser
entfernt. Die Aktivkohlefiltration ist zwar eine seit langem bekannte und bewahrte
Methode der Wasseraufbereitung - zum mehrjahrigen Betrieb unter in situ Bedin-
gungen im Grundwasser liegen allerdings noch keine Erfahrungen vor.

Dimensionierung und Materialien

Der Versuch wurde in Saule 4 der mobilen Testeinheit durchgefuhrt. Im folgenden
sind die Saulen-, Fullungs- und Betriebsparameter aufgelistet.

Sédule 4 mobile Testeinheit:

Sédulendimensionen 100 cm x 28 cm
Saulenvolumen ~61,6 |
Probennahmepunkte 5, 10, 20, 30, 50 cm
Material Edelstahl
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Aktivkohlefiillung (Herstellerangaben)

Typ Adako AGK 303

Hersteller Adako Pica Aktivkohlen GmbH, Diisseldorf

Rohstoff Holz

Aktivierungsverfahren Dampf

Aussehen granular (Bruchkohle)

Kérnung 1-3 mm

Rutteldichte 370 g/l

Aschegehalt ~10%

Betriebsparameter

Versuchszeitraum 01.04.1998 - 16.11.1998

Aktivkohlefillung ~ 23 kg

Porositat ~50 %

Porenvolumen ~301

Durchflul® ~ 1 I/h (im Mittel)

Kontaktzeit ~ 30 h (im Mittel)
Versuchsdurchfiihrung

Die S&ule wurde wéhrend der gesamten Betriebszeit von unten nach oben mit einer
FluBrate von ca. 1 I/h durchstrémt. Die Betreuung des Langzeitversuchs sowie die
Probennahme und Analytik wurde vom UFZ im Rahmen der routinemaRigen Bepro-
bungsintervalle der Versuche in der mobilen Testeinheit durchgefiihrt. In der Regel
erfolgte eine Beprobung pro Woche wobei der Sduleneingang und der Saulenaus-
gang beprobt wurden. Zuséatzlich wurden bei zwei Probennahmen horizontierte Was-
serproben aus den Probennahmepunkten entlang der Saule entnommen.

Am Ende der Versuchszeit wurde die Séule gedffnet und die Aktivkohlefillung hori-
zontiert beprobt. Diese Proben wurden extrahiert, um die Beladung der Aktivkohle zu
bestimmen.

Ergebnisse Wasserproben

Bei der eingestellten Pumprate von ca. 1 I/h und einer angenommenen Porositat der
Aktivkohleschittung von ca. 50 % werden fur den Austausch eines Porenvolumens
in der Saule ca. 30 Stunden benétigt. Die resultierenden FlieRgeschwindigkeiten
liegen im Bereich von ca. 80 cm/d. Im Versuchszeitraum vom 01.04.1998 —
16.11.1998 wurden entsprechend ca. 180 Porenvolumina in der Saule ausgetauscht.
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Wahrend der gesamten Betriebszeit der Sdule konnten nur bei einigen Proben-
nahmen geringe Mengen an Chlorbenzol im Ausla® nachgewiesen werden, wobei
der héchste Wert bei der ersten Probennahme mit ca. 1,7 mg/l gemessen wurde
(Abb. 1). Danach fallen die Konzentrationen schnell in den Bereich der Nachweis-
grenze von 0,01 mg/l. In der zweiten Versuchshélfte von Ende Juli bis Mitte
November 1998 wurde nur noch bei einer Probennahme am 03.11.1998 Chlorbenzol
im Bereich der Nachweisgrenze gefunden.
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Abb. 1: Séule 4 der mobilen Testeinheit, geflillt mit Aktivkohle. Im Auslass konnte wéhrend der
gesamten Versuchsdauer nur bei einigen Beprobungen Chlorbenzol in geringen Konzentrationen
nachgewiesen werden (Nachweisgrenze 0.01 mg/l). Alle anderen Schadstoffe lagen unterhalb der
Nachweisgrenze.

Alle anderen Schadstoffe lagen stets unterhalb der Nachweisgrenze. Auch bei den
beiden horizontierten Probennahmen, die etwa nach der halben Betriebszeit sowie
am Ende des Betriebs durchgefiihrt wurden, konnten bereits ab dem ersten Proben-
nahmepunkt nach 5 cm keine Schadstoffe mehr nachgewiesen werden.

Die abfallenden Chlorbenzolgehalte im Ausla® zu Versuchsbeginn kénnten die Folge
eines partikelgetragenen Transports des Schadstoffs durch das Aktivkohlebett sein.
Theoretisch kénnten dafiir zwei Mechanismen verantwortlich sein:

Gekérnte Aktivkohle hat immer auch einen Feinkornanteil, der sich auch durch
mechanischen Abrieb beim Einbau in die S&dule erhéhen kann. Dieser Feinkornanteil
kann bevorzugt in der Anfangsphase des Saulenbetriebs ausgetragen werden.
Kommt es zum Transport von belasteten Aktivkohlepartikeln vom S&uleneingang

zum Sdaulenausgang, werden geringe Schadstoffkonzentrationen im Sauleneluat
festgestelit.
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In der Anfangszeit des Pumpbetriebs in dem der mobilen Testeinheit angeschlos-
senen Brunnen kénnte es zu einem Austrag von belasteten Braunkohlepartikeln aus
dem Aquifer gekommen sein. Werden diese Braunkohlepartikel in der Aktivkohle-
saule nicht zuriickgehalten und desorbieren nur unvollstdndig, werden wiederum
geringe Schadstoffkonzentrationen im Sauleneluat festgestellt.

Beide Mechanismen sollten sich nur in der Anfangsphase des S&ulenbetriebs aus-
wirken, wie es sich auch in den Versuchsergebnissen gezeigt hat. Welcher Mecha-
nismus fur die geringen Chlorbenzolgehalte im Eluat zu Versuchsbeginn verant-
wortlich ist, kann hier nicht geklart werden. Dieser Punkt bedarf deshalb bei den
nachfolgenden Versuchen weiterer Untersuchungen.

Ergebnisse Aktivkohleextraktion

Am Versuchsende wurde die Saule geéffnet und die Aktivkohle beim Ausbau
horizontiert beprobt. Proben wurden entnommen bei 0 - 5 cm, 10 cm, 15 cm, 20 cm,
30 cm, 40 cm, 50 cm, 70 cm und 90 cm. Zur Probennahme wurden ca. 5-7g
Aktivkohle in 20 ml Headspaceglaser gegeben, in denen sich bereits 10 ml Methanol
befand und welche sofort mit Teflon-beschichteten Septen verdeckelt wurden. Zur
Extraktion wurden diese Proben fur 2 Wochen in einem auf ca. 50°C aufgeheiztem
Sandbad gelagert. AnschlieRBend wurde ein Aliquot des Methanols mit Cyclohexan
ausgeschuttelt. Dem Cyclohexan wurde Naphthalin als interner Standard zugegeben.
Die Quantifizierung erfolgte mittels GC-MS.

Nur aus der am S&uleneingang entnommenen Aktivkohleprobe (0 -5 cm) konnten
signifikante Chlorbenzolmengen (ca. 318 pg/g) und geringe Mengen an 1,4-Dichlor-
benzol und 1,2-Dichlorbenzol extrahiert werden. Dartiber (10 cm) liegen die Chlor-
benzolgehalte bereits im Bereich der Nachweisgrenze. In den anderen Proben
wurden keine Schadstoffe nachgewiesen (Tab. 1).

Nimmt man an, dal} die Konzentration von 318 ug/g reprasentativ fur den gesamten
Aktivkohlebereich zwischen 0 und 5 cm ist, so waren dort nur ca. 364 mg Chlorben-
zol sorbiert (Volumen in 5 cm der Saule ca. 3,1 |; Rutteldichte der Aktivkohle 370 g/l).

Bei durchschnittlichen Chlorbenzolkonzentrationen von ca. 20 mg/l, einer Pumprate
von 1 I/h und einem Versuchszeitraum von 225 Tagen muften in der Sdule jedoch
108 g Chlorbenzol sorbiert sein. Die Wiederfindungsrate liegt demnach nur bei ca.
0,35 %. Diese geringe Wiederfindungsrate war fur Methanol auch zu erwarten. Ziel
der Extraktion war nur die Bestimmung der Eindringtiefe der Schadstoffe in das

Aktivkohlebett.
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Probe CB 1,4-DCB 1,2-DCB
0-5 cm 318 ug/g 0,72 yg/g 0,15 pg/g
10cm 0,01 pg/g n.n. n.n.
15cm n.n. n.n. n.n.
20cm n.n. n.n. n.n.
30cm n.n. n.n. n.n.
40cm n.n. n.n. n.n.
50cm n.n. n.n. n.n.
70cm n.n. n.n. n.n.
90 cm n.n. n.n. n.n

Tab. 1: Ergebnisse der Extraktion der horizontiert enthnommenen
Aktivkohleproben. 0 cm = Sauleneingang. Nachweisgrenze 0,005 ug/g.

SchiuBRbewertung

Nach einer Betriebszeit von (ber 7 Monaten und ca.
Porenvolumen ist festzustellen, daR der Schadstoffcocktail im Grundwasser des
SAFIRA-Standortes durch granulare Aktivkohle effektiv entfernt wird. In keinem Fall
war auch nur anndhernd ein Durchbruch der Schadstoffe festzustellen. Sorbierte
Schadstoffe konnten nur bis zu 10 cm vom Séuleneingang entfernt nachgewiesen

werden.

180 ausgetauschten

In der Anfangsphase des Versuchs treten jedoch geringe Schadstoffkonzentrationen
im Eluat auf. Dies geht vermutlich auf einen partikelgetragenen Transport der
Schadstoffe im Aktivkohlefilter zuriick. Gerade dieser Punkt bedarf weiterer Unter-

suchungen.
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4.6 Anaerober Abbau von Chlorbenzenen unter halbtechnischen Bedingungen
in der mobilen Testeinheit

H. LORBEER, C. VOGT, L. WUNSCHE

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektion Umweltmikrobiologie, Permoserstral3e
15, 04318 Leipzig

Einfiihrung und Zielstellung

Die Fahigkeit der autochthonen Bakteriozénose eines schadstoffbelasteten Aquifers
im Raum Bitterfeld, Monochlor- und Dichlorbenzene unter anaeroben, der realen
Situation im Aquifer weitgehend entsprechenden Bedingungen abzubauen, wurde
1997 in Mikrokosmenversuchen im Labor nachgewiesen (UFZ-Bericht 27/1997).
Durch Zugabe des Elektronenakzeptors Nitrat (im natirlichen Aquifer nicht nachweis-
bar) konnte der Schadstoffabbau beschleunigt werden: Nach einer Kulturdauer von
40 Tagen waren Uber 95 % des eingesetzten Monochlorbenzens (MCB) und 1,4-
Dichlorbenzens (1,4-DCB) umgesetzt bzw. modifiziert.

Die Nutzung von Nitrat als anaerober Elektronenakzeptor hatte bei Sanierungs-
verfahren entscheidende Vorteile: Nitrate sind gut I&slich und sehr mobil im Aquifer.
Reaktionsprodukt eines vollstédndigen Nitratumsatzes kann molekularer Stickstoff
sein - eine unbedenkliche Verbindung. AuRerdem ist die Biomasseproduktion bei der
anaeroben Nitratatmung geringer im Vergleich zu aeroben Abbauprozessen, womit
sich die Gefahr einer Absenkung der hydraulischen Durchldssigkeit des Aquifers
durch bakteriellen Aufwuchs verringert.

In der mobilen Testeinheit (on site-Anlage im kontaminierten Areal in Bitterfeld)
sollten die Ergebnisse der Laboruntersuchungen unter in situ-nahen Bedingungen im
halbtechnischen MaRstab bestétigt und quantitative Kennziffern fur die Projektierung
einer Pilotanlage erarbeitet werden.

Material und Methoden

o Beflllung der Saule 3 der mobilen Testeinheit (nutzbare Lange: 1 m) mit 7,8 |
autochthonem Aquifermaterial aus 18 - 20 m Tiefe. Wassergehalt im Reaktor ca.
28 %, daraus resultiert ein Arbeitsvolumen der Saule von 2,2 | (Bezugswert fiir die
Festlegung/Berechnung der Verweilzeit). Dosierung von Original-Grundwasser mit
variierender Zulaufrate.

e Zudosierung von Nitrat/Phospat-Lésung (Zusammensetzung: 16 mM KNO; und
0,21 mM Phosphatpuffer pH 6,7, ab Dezember 1998 (231 d) nur KNOs-Lsg. mit
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16 mM KNO3) Uber separate Dosierpumpe (Anteil an der Gesamtdosierung um
20 %)

e Bestimmung der Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Saule
(Headspace-GC, Labor Dr. Popp). Bei Zudosierung von Nitrat wurden die fiir das
zugefuhrte Grundwasser ermittelten Chlorbenzenkonzentrationen entsprechend
des Anteils der Nitratidsung am Grundwasserzulauf rechnerisch korrigiert.

e Messungen von Nitrat und weiterer Anionen erfolgten durch lonenchromato-
graphie (Labor Dr. Riis), Redoxpotential, O.-Partialdruck, Temperatur und pH-
Wert wurden im Zu- und Ablauf der Saule kontinuierlich gemessen und
aufgezeichnet.

» Bestimmung mikrobiologischer Parameter: Die Gesamtzellzahlen wurden im Zu-
und Ablauf der Séaule nach Fluorochromierung mit DAPI mittels fluoreszenz-
mikroskopischer Zahlung, koloniebildende Einheiten (KBE) auf R2A/1 00-Agar (3
Parallelen je Verdinnungsstufe) ermittelt. Most probable numbers fur Denitri-
fizierer wurden mit 5 Parallelen je Verdinnungsstufe in entsprechenden An-
reicherungsmedien nach 100 d Inkubation bei Raumtemperatur bestimmt.

Ergebnisse und Diskussion

Der Versuchsbetrieb in der mobilen Testeinheit begann im April 1998 und war bei
Redaktionsschlu® fir diesen Bericht (31.1.1999) noch nicht abgeschlossen. Die
bisherige Versuchsperiode umfalte ca. 9 Monate und verlief in vier experimentellen
Phasen:

I Kontrolle 1 (ohne Nitratdosierung)
Il Nitratdosierung 1 (Verweilzeit in der Séule 4 d)
I Kontrolle 2 (Versuchsbetrieb im Bypass, ohne Nitratdosierung)

IV Nitratdosierung 2 (Verweilzeit in der Saule 12 d)

Die Ergebnisse zum Schadstoffabbau in den vier experimentellen Phasen sind in
den Abbildungen 1 und 2 dargestellt.
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Abb. 1: Abnahme von Monochlorbenzen in unterschiedlichen Phasen der Versuchsdurchfiihrung
in Saule 3 der mobilen Testeinheit. Die Konzentration im Zulauf wurde entsprechend des
zudosierten Anteils Nitratlésung rechnerisch korrigiert.

Versuchsphasen: | Kontrolle 1, ohne Zudosierungen; Il Nitratdosierung 1, Verweilzeit 4 d;
lll Kontrolle 2; IV Nitratdosierung 2, Verweilzeit 12 d. Weitere Erlauterungen siehe Text.

Phase | (Kontrolle 1)

In dieser Phase soliten die Verhéltnisse im Aquifer weitgehend simuliert, die Arbeits-
weise der Sdule 3 in der mobilen Testeiheit unter diesen Bedingungen untersucht
und Referenzdaten fir die Experimente zur Optimierung des Abbaus der Chlor-
aromaten (Zugabe von Elektronenakzeptoren) gewonnen werden.

Die S&ule wurde von unten nach oben mit Originalgrundwasser mit einer Flief3ge-
schwindigkeit durchstromt, die dem ca. 2,5fachen der fir den Aquifer ermittelten
FlieRgeschwindigkeit (0,2 m d") entspricht. Mit dem Grundwasser wurden sténdig
autochthone Mikroorganismen in die S&aule eingetragen (Besiedlungsdichte des
Grundwassers gleichbleibend bei knapp 1 x 10° Zellen/ml).
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Abb. 2: Restkonzentrationen der Schadstoffe Monochlorbenzen (A) und 1,4-Dichlorbenzen (B)
im Ablauf der Versuchssaule. Zu den Phasen I-IV siehe Abb.1 und Text. Horizontale
Linien charakterisieren die Mittelwerte der jeweiligen Versuchsphase nach Einstellung

eines stabilen Zustandes.

Nach Einpegelung eines stabilen Betriebszustandes stellten sich folgende Werte fir

die stédndig gemessenen abiotischen Milieufaktoren ein:

pH- Wert: 6,6-6,7
Temperatur: 14 - 16°C
Redoxpotential: 158 mV im Zulauf, -145 mV im Ablauf

Gel6st-Sauerstoff-Konzentration: 0 % Sattigung

Die absoluten Konzentrationen der Schadstoffe im Zu- und Ablauf schwankten
erheblich, sowohl fur MCB (Abb. 1) als auch fur 1,4-DCB. Im Durchschnitt stellten
sich scheinbare Abbaugrade von ca. 33 % fur MCB (Abb. 2A) und ca. 62 % fur 1,4-
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DCB (Abb. 2B) ein. In der als Referenzsaule fir alle anderen Versuchsséulen der
mobilen Testeinheit betriebenen Saule 5 (Sektion Hydrogeologie) wurden bei an-
scheinend gleicher Versuchsanstellung, lediglich bei kiirzerer Verweilzeit, deutlich
geringere Abnahmen der Chlorbenzenkonzentrationen festgestellt (siehe Kapitel
4.7).

Uber die gesamte Phase | wurde ein deutlicher Zuwachs an Mikroorganismen
beobachtet: Im Sdulenablauf lagen die Gesamizellzahlen nahezu konstant um das
2 -4fache Uber den Zellzahlen im zulaufenden Grundwasser (Abb 3).
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Abb. 3: Bakterienkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Sdule 3 der mobilen Testeinheit. (Die

Zulaufwerte wurden bei Nitratdosierung rechnerisch korrigiert). Zu den Phasen |-IV siehe
Abbildung 1 und Text.

Fior die unerwartet hohen Abnahmen der Chlorbenzenkonzentrationen in dieser
Versuchsphase kénnen mehrere, sehr unterschiedliche Ursachen in Frage kommen
und diskutiert werden:

o Verluste an Chlorbenzenen, bedingt durch die Spezifik des Reaktors und seiner
Peripherie (Entweichen der hochflichtigen Substanzen, Diffusion durch die
Schlauchwandungen) ‘

e Aerober Abbau im Reaktor selbst oder in der Peripherie durch unkontrollierten
Eintrag von Sauerstoff in minimalen Konzentrationen (Diffusion durch die
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Schlauchwandungen, Eindringen in das der Saule nachgeschaltete Probenahme-
gefal, undichte Stellen im gesamten System). Gegen die Présenz von Sauerstoff
sprechen allerdings die niedrigen Redoxpotentiale im System (< 160 mV) und die
Ergebnisse der kontinuierlichen Messung der Geldst-O.-Konzentrationen im Zu-
und Ablauf (0 % Sattigung bei Messungen mit Sauerstoffelektroden).

e Unkontrollierte Reaktionen im nachgeschalteten ProbenahmegefaR (lange Stand-
zeiten, bedingt durch die geringen DurchfluRraten)

Durch Verdnderungen im Versuchsaufbau (Bypass-Schaltung) wurde der EinfluR
einiger dieser Faktoren experimentell tiberpriift (siehe Abschnitt zu Versuchsphase
Ill, Versuchsbetrieb mit Bypass).

Tab. 1: Anzahl vermehrungsfahiger denitrifizierender und aerober Bakterien im Zu- und
Ablauf der Saule 3, Versuchsphasen | und Il
Datum MPN Denitrifizierer KBE Aerobe Bakterien
(R2A/100-Agar)
Zulauf Ablauf Zulauf Ablauf

30.06.98 | 2,3x10° 8,5 x 10* 2,8 x 10*° 3,2x10%°
06.07.98 | 5,0 x 10° 3,0x 10° 4,0 x 10*° 2,6x10%"
23.07.98 | 2,3x10° 2,8 x 10 1,6 x 10°” 1,1 x 108"
22.09.98 | 2,0x10* 5,0 x 10* 1,1 x 10° 3,9x10°

"Daten aus dem Labor Dr. KrauR (Sektion Hydrogeologie)

Phase Il (Nitratdosierung, Verweilzeit 4 d)

Anaerobe Zudosierung von Nitrat-Lésung fiihrte bei unverénderter Verweilzeit zu
einer Absenkung der Restkonzentrationen an Chlorbenzenen im S&ulenablauf (Abb.
1 und 2). Gemittelt Uber die gesamte Versuchsphase wurden Abbaugrade von ca.
63 % bei MCB (Abb. 2A) bzw. ca 80 % bei 1,4-DCB (Abb. 2B) erreicht. Hinweise auf
die Bedeutung der metabolischen Aktivitat der denitrifizierenden Komponente der
autochthonen Bakteriozénose ergaben sich in den Phasen | und Il aus der Zunahme
von denitrifizierenden Bakterien (Tab.1), fur Phase IV liegen vergleichbare Ergeb-
nisse noch nicht vor.

Die in Abb. 4 ausgewiesenen, im Vergleich zu Versuchsphase 1 geringeren Zell-
dichten im Zulauf resultieren zum Teil aus der Verdiinnung des zudosierten Grund-
wassers mit der Nitratlésung.
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Phase [ll (Versuchsbetrieb im Bypass)

Zur Abschétzung unkontrollierter, durch den Aufbau des Reaktors und seiner
Peripherie einschlieflich der verwendeten Materialien bedingter Einflisse auf die
Schadstoffeliminierung, wurde durch eine Bypass-Schaltung der eigentliche Reaktor
Uberbrickt. Zur Erhaltung des biodegradativen Potentials innerhalb der S4ule wurde
diese mit einem anaeroben Gemisch aus Grundwasser und Nitrat-Lésung konti-
nuierlich durchstrémt, ohne daR analytische Bestimmungen vorgenommen wurden.

Die MCB-Konzentration im Ablauf stieg in dieser Phase rasch an und erreichte nach
Einstellung eines Gleichgewichtszustandes durchschnittlich 83 % der Zulaufkonzen-
tration (bei verdoppelter Dosiergeschwindigkeit im Vergleich zu den Phasen | und II).
Das Verschwinden von MCB ist damit etwa 50 % geringer als in Kontrollphase |. Erst
eine weitere Kontrollphase mit Bypassbetrieb kann eindeutig Auskunft geben, inwie-
weit eine Beziehung zwischen Strémungsgeschwindigkeit und MCB-Verlusten in den
Schiduchen und in der Probenahmeflasche besteht.

Phase IV (Nitratdosierung 2, Verweilzeit 12 d)

Durch Verlangerung der Verweilzeit im Reaktor um den Faktor 3 auf 12 d konnten,
bei sonst unverdnderten Bedingungen, die Ergebnisse der Schadstoffeliminierung
weiter verbessert werden. Der Abbaugrad stieg auf > 93 % bei MCB (Abb. 2A) bzw.
> 91 % bei 1,4-DCB (Abb. 2B), die absoluten Schadstoff-Restkonzentrationen lagen
bei 0,6 mg MCB bzw. 0,02 mg 1,4-DCB im Liter sanierten Grundwassers.

Die im UberschuR zudosierte Nitratmenge sicherte eine ausreichende Verfiigbarkeit
des Elektronenakzeptors ab. Die aktuellen Restkonzentrationen im Ablauf (100 mg
Nitrat/l) lagen in einem fir die Qualitdt von Grundwasser nicht unbedenklichen
Bereich und zeigen die Notwendigkeit einer ProzeRoptimierung in dieser Hinsicht
an.

Ausblick

Bis zum planmaRigen AbschluR der Versuchsarbeiten in der Saule 3 der mobilen
Testeinheit (30.3.1999) sind Arbeiten zur weiteren Optimierung des Prozeflregimes
(Bestimmung minimaler Verweilzeiten bei optimaler Schadstoffeliminierung und
minimalem Nitrateinsatz) sowie eine weitere Kontrollphase vorgesehen.

Das in der mobilen Testeinheit ermittelte optimale ProzeRregime wird mit Inbetrieb-
nahme des entsprechenden Reaktors in der Pilotanlage im Langzeitversuch erprobt

und modifiziert.
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4.7 Untersuchungen zum Abbau von Chloraromaten im Grundwasser und im
Aquifer
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K. SEIFERT

Universitat Leipzig, Fakuiltét fir Biowissenschaften, Pharmazie und Psychologie - Interdisziplindre
Isotopenforschung, Permoserstrale 15, 04318 Leipzig

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 - 5] Bedin-
gungen untersucht worden. Auch mit realen Abwassern liegen aus dem Sonder-
forschungsbereich 193 an der TU Berlin positive Ergebnisse vor [6, 7]. Voraus-
setzung flr die vollstandige Mineralisierung ist die Spaltung der C-Cl-Bindung(en).
Nach gegenwartigem Kenntnisstand Gber den Reaktionsmechanismus [8] erfolgt die
Dechlorierung in Gegenwart von Sauerstoff nach der Spaltung des aromatischen
Ringes. Mit steigendem Chlorierungsgrad steigt die Stabilitit des n-Elektronen-
systems gegen oxidativen Abbau. Dagegen werden reduktive enzymatische Angriffe
durch anaerobe Mikroorganismen zunehmend beglnstigt. Beim anaeroben Abbau
von Chloraromaten findet eine schrittweise reduktive Dechlorierung statt, die beim
Monochlorbenzen endet [9].

Folgerichtig sollte fur ein Abwasser, das ein Gemisch aus héher und niedrig
chiorierten Benzenen enthélt, eine zweistufige Behandlung mit anaerober De-
chlorierung und einer nachgeschalteten aeroben Stufe zum Abbau der niedrig
chlorierten Benzene das Verfahren der Wahi sein [7].

Mit den vorliegenden Untersuchungen sollte geprift werden, ob diese Strategie
prinzipiell auch auf die Sanierung kontaminierter Grundwéasser tibertragbar ist.

Das Konzentrationsverhaltnis der Aromaten im quartdren Grundwasser des Unter-
suchungsgebietes (viel Chlorbenzen neben wenig Dichlorbenzenen und Benzen) legt
den Schiul} nahe, dal? im Aquifer ein anaerober AbbauprozeR stattfindet, der auf der
Stufe des Chlorbenzens einen vorldufigen AbschluB erreicht. Bei dieser Ausgangs-
situation sollte folglich die Stimulierung des aeroben Abbaupotentials gute Erfolgs-
aussichten haben.



Untersuchungen zum Abbau von Chloraromaten im Grundwasser und im Aquifer 147

Versuchsdurchfiihrung

Laborversuche: BSB-Messungen

Die Untersuchungen zur aeroben Degradation der Schadstoffe im Bitterfelder
Grundwasser, vorzugsweise von Chlorbenzen, erfolgte durch Bestimmung des bio-
logischen Sauerstoffbedarfs BSB5 (nach DIN 38409 H-52) bei 20°C mit dem Gerat
OxiTop Control der Firma WTW. Dabei wird der Sauerstoffverbrauch einer Wasser-
probe mit einem Volumen von 365 oder 432 ml respirometrisch ermittelt und in
Zeitabstdnden von einer Stunde gespeichert. Auf diese Weise kann die Kinetik der
sauerstoffverbrauchenden Prozesse verfolgt werden. In geeigneten Zeitabstdnden
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 Sauer-
stoffverbrauch sowie Konzentrationsdnderungen verfoigt.

Schliellich wurde die Vollsténdigkeit des Abbaus von Chlorbenzen durch Ermittlung
von Kohlenstoff- und Chlorbilanzen tGberprift. Nahere experimentelle Angaben dazu
sind den entsprechenden Abschnitten zu entnehmen.

Versuche in der mobilen Testeinheit

Die Sektion Hydrogeologie betreut den Reaktor 5 als Referenzversuch. Es sollen
eventuelle Veranderungen der Grundwasserinhaltsstoffe bei der Passage von einem
Meter Aquifer (Durchmesser: 30 cm) bei einer realitatsnahen FluRrate beobachtet
werden. Der Versuch dient damit gleichzeitig der Absicherung der Ergebnisse aus
parallel laufenden Reaktoren. Die Fillung des Reaktors mit Aquifermaterial aus
SAFIRA-Bohrkernen der Grundwassermef3stellen Saf Bit 3/97, 4/97, 5/97 und 6/97
(Pegelkreuz) aus den Teufen 16 - 19 m erfolgte am 31.03.1998.

Die Grundwasser-FluRrate wurde auf den niedrigsten Wert eingestellt, der mit der
systemeigenen Pumpe erreicht werden kann (0,55 I/h). Bei einer angenommenen
Porositat des Reaktormaterials von 0,28 betragt das Porenvolumen 19,81, ent-
sprechend einer mittleren Verweilzeit der mobilen Phase von 36 h. Da damit die
standorttypische Abstandsgeschwindigkeit des Grundwassers von 0,2 m/Tag, ent-
sprechend einer mittleren Verweilzeit im Rohr von 5 Tagen, nicht realisiert werden
kann, wurde ab 37. KW die FluBrate auf 0,17 I/h verringert.
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Ergebnisse

Qrientierende BSB-Versuche mit Grundwasser aus unterschiedlichen Grundwasser-
mefstellen

Es wurden drei Versuchsreihen zur Ermittlung des biologischen Sauerstoffbedarfs
von Bitterfelder Grundwasser aus den Grundwassermefstellen Saf Bit 15/97 (Filter:
19,5 - 21,5 m), Saf Bit 16/97 (35 - 38 m) und GWM 19/92 (23,9 - 31,9 m) durch-
gefuhrt.

Die orientierenden Versuche lieferten ein differenziertes Bild iiber das aerobe Abbau-
potential in den untersuchten Grundwassermefstellen.

Im Grundwasser der MeRstelle Saf Bit 15/97 waren nach 10 Tagen keine Chlor-
aromaten mehr nachweisbar. Nach der Zugabe von Chlorbenzen als einziger C-
Quelle mit einer Konzentration von 30 mg/l wird etwa die gleiche Sauerstoffver-
brauchskinetik beobachtet wie am Anfang. Der zur vollstiandigen Mineralisierung
theoretisch erforderliche BSB-Wert wird nach 15 Tagen ann&hernd erreicht. Chlor-
benzen ist schon nach fuinf Tagen nicht mehr nachweisbar.

Die Wasserprobe aus dem tertidren Aquifer (Saf Bit 16/97) enthalt im Gegensatz
zum quartaren Wasser wenig Chloraromaten und dafiir héhere Konzentrationen an
aliphatischen CKW, wie cis- und trans-1,2-Dichlorethen (cDCE, tDCE) und Trichlor-
ethen (TCE). Eine deutliche Konzentrationsabnahme der Schadstoffe wurde nur
nach der ersten MeRperiode festgestellt. Insbesondere der Gehalt an aliphatischen
CKW stagniert auf hohem Niveau. Die Zugabe von Chlorbenzen als einziger C-
Quelle bewirkt nur einen geringen Effekt bezlglich des Sauerstoffverbrauchs, der
Uber zwei MeBperioden nur 10 - 15 % des berechneten Wertes erreicht.

Die Grundwassermefstelle GWM 19/92 auf dem Geldnde des Chemie-Parks
Bitterfeld enthalt sowohl Chloraliphaten als auch Chloraromaten in hohen Konzen-
trationen und dariiber hinaus Ruckstdnde aus der Dimethoat-Produktion. Mit Aus-
nahme der ersten finf Tage wurde kein Sauerstoffverbrauch beobachtet, auch nicht
nach Zugabe von Natriumacetat oder Chlorbenzen. Ein mikrobiologisches Abbau-
potential konnte in dieser Probe nicht festgestellt werden.

Die Parallelitat von Sauerstoffverbrauch und Abnahme der Chloraromaten-Konzen-
tration im quartaren Grundwasser legt den Schlu nahe, daR eine Mineralisierung zu
den Endprodukten CO;, HO und HCI stattfindet. Die weiteren Untersuchungen
konzentrierten sich daher auf die Stoffbilanz des Chlorbenzen-Abbaus im quartaren
Grundwasserleiter.
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Kohlenstoffbilanz des Chlorbenzen-Abbaus

Mit Hilfe von Isotopen-Tracermethoden ist es mdglich, die Reaktionswege von
Einzelstoffen in einem Vielstoffgemisch aufzuklaren. Als Tracer zur Ermittiung der
Kohlenstoffbilanz beim aeroben Abbau von Chloraromaten diente "C-Chlorbenzen
(uniform markiert). Die Durchfilhrung der Tracerversuche und der Aktivitatsmes-
sungen erfolgte in enger Zusammenarbeit mit der Universitat Leipzig, Fakultat fur
Biowissenschaften, Pharmazie und Psychologie - Interdisziplindre Isotopen-
forschung. Die pro Versuch eingesetzte Aktivitdt lag fast zwei GréRenordnungen
unter der zuldssigen Freigrenze (fiir "*C: 500.000 Bq).

Die Tracerversuche erfolgten mit Grundwasser aus der MeRstelle Saf Bit 7/97, das
vor Ort in sterilisierte Flaschen abgefullt wurde. Damit wurden BSBs-Versuchsreihen
bei 20°C mit je 365 ml Wasser in zwei bis vier parallelen Ansatzen pro Grund-
wassermefstelle 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 Flussigszintillationstechnik (LSC)
gemessen. Am Versuchsende erfolgte eine vollstandige Bilanzierung der '“C-Akti-
vitatsverteilung in den Kompartimenten Wasser, Kohlendioxid und Biomasse.

Abbildung 1 zeigt die Sauerstoffverbrauchskinetik fiur die original belastete Probe (a:
23 mg/l Chiorbenzen + 0,3 mg/l Dichlorbenzene) und nach neuer Zugabe von Chlor-
benzen (b: 30 mg/l). Es konnten 91 % der eingesetzten *C-Aktivitit wiedergefunden
werden, davon 68 % im CO, 16 % in der Lésung 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 Chlorbenzen mit einer

Anfangskonzentration von 30 mg/l (b)
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Aus Sicht der Kohlenstoffbilanz ist damit der experimentelle Nachweis fir eine
aerobe Degradation von Chlorbenzen durch die im Grundwasser vorhandenen
autochthonen Mikroorganismen erbracht worden. Die erforderliche Reaktionszeit bei
20°C betragt 10 - 30 Tage und dirfte auch bei der etwas niedrigeren Grundwasser-
temperatur mit ausreichender Geschwindigkeit verlaufen.

Chlorbilanz des Chlorbenzen-Abbaus

Wegen des hohen Chlorid-Gehaltes im Grundwasser der GrundwassermefRstelle Saf
Bit 7/97 ist der analytische Nachweis der Chloridneubildung aus Chlorbenzen un-
genau. Beim vollstdndigen Abbau von Chlorbenzen mit einer Konzentration von 30
mg/l liegt die theoretische Konzentrationszunahme nur in der GréRenordnung von
2 % des natlrlichen Chloridgehaltes (450 - 470 mg/l). Deshalb erfolgte eine Ab-
senkung des origindren Chloridgehaltes auf weniger als ein Funftel durch Ver-
diinnung der Proben. Abbildung 2 zeigt die Ergebnisse der BSB-Messungen und der
Konzentrationserhéhung von Chilorid Uiber drei MeRperioden.
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Abb. 2: BSB (obere Kurve) und Chloridbildung (untere Kurve) mit Grundwasser Saf Bit 7/97 nach
Zugabe von Chlorbenzen (25,5 mg/l)
a) nach Verdiinnung mit destillietem Wasser
b) nach Verdinnung mit Nahrsalzlésung

Bei volistéandigem 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 fiinf Tagen den theoretischen
Wert, wahrend der Sauerstoffverbrauch erst nach mehr als 15 Tagen abgeschlossen
ist. Das steht in Ubereinstimmung mit den einleitend zitierten reaktionsmechanis-
tischen Vorstellungen zur oxidativen Dehalogenierung von Chloraromaten, nach
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denen die Dechlorierung in einem frihen Stadium des Abbaus, als erster Schritt
nach der Ringspaltung stattfindet.

Es ist bemerkenswert, daR der Chlorbenzenabbau selbst nach einer Verdiinnung der
Originalprobe um den Faktor 5 (siehe Abb. 2a) nicht wesentlich langsamer ablauft als
nach Zugabe von Néhrsalzlésung (2b). Demnach ist die Degradation nicht durch den
Mangel an essentiellen Elementen limitiert.

Abbau von 1.4- und 1.2-Dichlorbenzen

Erste Untersuchungen haben gezeigt, dak die Grundwésser bis 10° KBE/ml und die
Sedimente bis zu 10° KBE/g Trockengewicht mit autochthonen Bakterien besiedelt
sind. Neben aeroben Bakterien dominieren denitrifizierende-, eisen- sowie mangan-
reduzierende Bakterien bei den o6kophysiologischen Gruppen. Trotz hoher Sulfat-
gehalte war die Abundanz sulfatreduzierender Mikroorganismen sehr niedrig [10].

Im Grundwasser aus der MeRstelle Saf Bit 15/97 (quartdrer Grundwasserleiter)
wurden unter zahlreichen aeroben Varianten und denitrifizierenden Bedingungen
schadstoffabbauende habitatspezifische 6kophysiologische Gruppen nachgewiesen.
Abbauraten und -geschwindigkeiten waren je nach gewahiten Milieufaktoren (z.B.
unterschiedlichen Redoxbedingungen) fiir den Stoffwechseltyp der beteiligten bak-
teriellen physiologischen Gruppe und der Struktur der angebotenen Chloraromaten
deutlich unterschiedlich. Monochlorbenzen konnte in allen Versuchsansétzen nach
10 Tagen nicht mehr nachgewiesen werden. Auch fir 1,4-Dichlorbenzen (1,4-DCB)
trifft dies je nach Wahl des oxidierenden/denitrifizierenden Mediums nach 10 bzw. 20
Tagen zu.

Erste Versuchsreihen belegen, daB die Geschwindigkeit der Konzentrationsabnahme
fur den am schwersten abbaubaren Wirkstoff 1,2-Dichlorbenzen (1,2-DCB), durch
Zugabe von Ammoniumsalz ins aerobe Milieu am besten stimuliert werden kann
(Abb. 3, Kurve B).

Nach 20 t&giger Inkubation betrug die Konzentration von 1,2-DCB unter ammonium-
oxidierenden Bedingungen nur noch 11 % und nach 40 Tagen waren nur noch 6 %
des Schadstoffes nachweisbar. In den Sterilkontrollen wurde Uber den gesamten
Untersuchungszeitraum im Rahmen der analytischen Fehlergrenze keine Konzen-
trationsabnahme der Chlorbenzene gemessen. In weiteren Experimenten soll unter-
sucht werden, ob ein vollstandiger Abbau bis zu CO,, HCI und Wasser stattfindet. Mit
der Anreicherung dieser Mikroorganismen wurde begonnen.

Durch Applikation von leicht assimilierbaren organischen Hilfssubstraten wie Acetat
und Lactat zu den Versuchsvarianten (Abb. 3) konnte keine Steigerung des Degra-
datationspotentials sowie der Abbaugeschwindigkeit erreicht werden.
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Abb.3: Abbau wvon 1,2 Dichlorbenzen (10 mg/l) durch habitatspezifische autochthone

Okophysiologische Bakteriengruppen im Grundwasser von Saf Bit 15/97 (je 3 Replicates,
je¢ 5 mlin 10 ml Headspace-Glaschen, 14°C, im Dunkeln, Sterilkontrollen = 100 % der
Ausgangskonzentration)

A = aerob; B = aerob, + Ammonium; C = anaerob, + Nitrat (Elektronenakzeptor)

Ergebnisse des Referenzversuches in der mobilen Testeinheit

Etwa sechs Wochen nach Beginn des Versuches hatten sich in der Saule 5 statio-
ndre Verhaltnisse beziliglich der Schadstoffkonzentrationen eingestellt. Die Verringer-
ung der FluBrate um den Faktor 3 im letzten Quartal hatte keine erkennbaren Aus-

wirkungen.

Die Trendlinien fur die Quotienten der Ablauf-/Zulaufkonzentrationen von Benzen
und Chlorbenzen zeigen einen weitgehend konstanten Verlauf und liegen nahe dem
Wert 1 (bzw. 100 %). Im Falle des 1,4-DCB stelit sich dagegen lber einen Zeitraum
von mehr als sechs Monaten zwischen Zulauf- und Ablaufkonzentrationen ein

anndhernd konstantes Verhaltnis von 0,75 ein (Abb. 4).
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Abb. 4:

Verhélinis Ablauf/Zulaufkonzentrationen fir 1,4-Dichlorbenzen (Zulauf = 100 %)
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Wenn man die Datensatze der letzten drei Monate als Stichproben einer Grund-
gesamtheit interpretiert, erhalt man die in Tabelle 1 zusammengefalten Mittelwerte
mit ihren Standardabweichungen.

Bei dieser Betrachtungsweise sind die Unterschiede der Zulauf- und Ablaufkonzen-
trationen fiir Benzen und Chlorbenzen nicht signifikant, aber fiir 1,4-DCB ergibt sich
eine statistisch gesicherte Konzentrationsdifferenz von 80 pg/l.

Tab. 1: Mittelwerte und Standardabweichungen der Zu- und Ablaufkonzentrationen fiir Benzen,
Chlorbenzen und 1,4-Dichlorbenzen im Zeitraum 14.09. - 2.12.1998
Konzentrationen Zulauf Standard- Ablauf Standard-
(mgfl) abweichung abweichung
Benzen 0,114 + 0,016 0,116 + 0,012
Chlorbenzen 22,96 +2,82 21,68 + 3,06
1,4-Dichlorbenzen 0,312 + 0,045 0,232 + 0,029

Limitierender Faktor fir die Reaktionsgeschwindigkeit in der S&ule diirfte die geringe
Besiedlungsdichte mit geeigneten Mikroorganismen sein, so daR die Abbaukinetik
wahrscheinlich unabhéngig von der Substratkonzentration verlduft (also 0. Ordnung
bezlglich 1,4-DCB). Das Ergebnis ist als vorlaufig anzusehen, liefert aber erstmals
einen experimentellen Hinweis Uber die Geschwindigkeit natiirlich ablaufender De-
chlorierungsreaktionen von Chloraromaten im Aquifer. Es unterstiitzt die These, daR
die im Untersuchungsgebiet anzutreffenden hohen Chlorbenzen- und Chloridkon-
zentrationen zumindest anteilig das Ergebnis eines stufenweisen Abbaus héher
chlorierter Vorlaufer sind.

SchluBfolgerungen

Die autochthone Biozonose des quartaren GWL (Saf Bit 7/97 und 15/97) im
Bitterfelder Untersuchungsgebiet enthalt Spezialisten, die in der Lage sind, den
dominierenden Schadstoff Chlorbenzen aerob abzubauen.

Bei erneuter Zugabe von Chlorbenzen (30 mg/l) in das Grundwasser wird dieses als
einzige Kohlenstoff- und Energiequelle akzeptiert und innerhalb von 15 bis 25 Tagen
quantitativ abgebaut. Der Verbleib des Kohlenstoffs konnte durch Isotopentracer-
versuche 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 quanti-
tativ als Chlorid wiedergefunden.
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Der aerobe Abbau von 1,4-und 1,2-Dichlorbenzen scheint ebenfalls vollstéandig zu
verlaufen, wenn auch mit geringerer Geschwindigkeit. In beiden Fallen ist der Mangel
an Sauerstoff die Hauptursache fir die Inhibierung der Chloraromaten-Abbau-
reaktionen im Aquifer.

Die Ergebnisse des Referenzversuchs unter den anaeroben Bedingungen in der
mobilen Testeinheit zeigen starke zeitliche Schwankungen der Grundwasserbe-
lastung, die eine Erkennung signifikanter Unterschiede zwischen Zulauf- und Ablauf-
konzentrationen erschweren. Nur fir 1,4-Dichlobenzen konnte am Ausgang der 1 m
langen Saule eine signifikante Konzentrationsabnahme nachgewiesen werden, die
auf mikrobiologische Dechlorierungsreaktionen im Aquifermaterial schlie@en lassen.

Die Ergebnisse sind ermutigend fiir eine aerobe in situ-Sanierungsstrategie auf der
Stufe des Chlorbenzens nach vorangegangener anaerober Dechlorierung der
mehrfach chlorierten Aromaten durch spontan ablaufende mikrobiologische Prozes-
se (‘natural attenuation’) im Aquifer.
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5 Planung und Bau der Pilotanlage

R. TRABITZSCH

UFZ-Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Projektbereich Industrie- und Bergbaufolge-
landschaften, Permoserstrale 15, 04318 Leipzig

Einleitung

Die standortspezifische Machbarkeitsstudie 1997 [1] erbrachte den Nachweis der
prinzipiellen Eignung des Modellstandortes in Bitterfeld. In einer sich unmittelbar
anschlieBenden Projektphase wurde zur Schaffung der Planungssicherheit ein
detailliertes Standorterkundungsprogramm durchgefiihrt. Parallel dazu wurden die
wissenschaftlichen Testreihen im Labor und in einer mobilen Versuchsanlage
fortgesetzt und um weitere Abbauverfahren erweitert.

Mit den erzielten Ergebnissen konnten in einer ingenieur-technischen Studie die
grundsatzlichen Anforderungen und Randbedingungen fiir die konstruktive und
anlagentechnische Gestaltung des Bauwerks, wie z.B.:

e Lage, Grundri®, Geometrie und Tiefe des Bauwerkes

e Verfahren zur Herstellung

e Fassungsart fur kleine und mittlere Wassermengen

e Durchstrémung der Reaktoren

o Paralleler Einsatz mehrerer Verfahren

o Mdglichkeit der Kombination unterschiedlicher Verfahren und Verfahrensstufen
bei Optimierung der Verfahrensbedingungen

e Vor-Ort-Montage und Demontage

e Fertigungstechnische Vereinfachung durch Herstellung von mehrfach verwend-
baren Einzelelementen

e Begehbarkeit fir Instandhaltungs- und Wartungsarbeiten sowie fiir Probenahmen

e Analytik, Bilanzierung, Qualitatssicherung

¢ Sicherheitstechnische und prozeRspezifische Erfordernisse

e Genehmigungs- und vergaberechtliche Gesichtspunkte

e Abwassertechnische Anforderungen

e Umsetzbarkeit auf andere Standorte

e Langzeitstabilitat

e Technologische und verfahrensspezifische Méglichkeit zur Optimierung und
Adaptionen bei Anderungen der Randbedingungen

abgeleitet und erstmals bau- und anlagentechnische Lésungsansatze formuliert
werden.
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Die Auswertung dieser Studien fiihrte zur Entscheidung zugunsten einer Anlage aus
S Senkschachten mit vertikal durchstrémten Reaktorsdulen und jeweils 2 horizon-
talen Filterbrunnenstrangen statt eines horizontal durchstrémten ,funnel and gate*
Systems.

Herstellung der Pilotanlage

Entsprechend der Aufgabenstellung und ingenieur-technischen Vorplanung wurden
im Rahmen des SAFIRA-Projektes am Bitterfelder Standort 5 Senkschachte mit
jeweils 2 Horizontal-Filterbrunnen geplant und errichtet.

Das SAFIRA-Bauvorhaben in Bitterfeld gliederte sich dabei in 3 Abschnitte:

1. Herstellung der Senkschéchte und horizontalen Wasserfassungen [2]
2. Ausristung der Senkschéchte
3. Betriebsgebaude

Herstellung der Senkschéchte und horizontalen Wasserfassungen

Die Positionierung der SAFIRA-Pilotanlage ist in der Weise erfolgt, daR die Schad-
stoffe des unmittelbaren Grundwasserabstroms aus dem Kontaminationsbereich der
ehemaligen Chemie AG mittels horizontaler Wasserfassung gezielt dem hdchst-
kontaminierten Bereich des Aquifers entnommen und den Reaktoren zugefilhrt
werden. Diese Reaktoren werden in einem vertikalen Schachtbauwerk aufgenom-
men, welches ohnehin konstruktive Voraussetzung fiir die Herstellung der horizon-
talen Wasserfassung ist.

Fur die Herstellung dieses vertikalen Schachtbauwerkes standen 2 Méglichkeiten zur
Verfligung:

e die Vor-Ort-Bauweise oder
o die Fertigteilbauweise.

Da die erste Variante technisch und wirtschaftlich nur bei Durchmessern gréRer 3 m
vorteilhaft ist, wurden vorgefertigte Schachtsegmente verwendet. Damit konnte
zugleich auf eine aufwendige und flachenintensive Baustelleneinrichtung in Bitterfeld
verzichtet werden.

Die im Betonwerk aus hochfestem und hochverdichtetem Beton B 45 (HS-Zement)
hergestellten Schachtsegmente mit einer Héhe von 2,5 m, einem Innendurchmesser
von 3 m und einer Wanddicke von 30 cm wurden im ausgehartetem Zustand mit
Spezialfahrzeugen zum SAFIRA-Standort transportiert und montiert.
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Zeitgleich mit der Fertigung der Betonréhren liefen am Standort umfangreiche
Vorbereitungsarbeiten.

Abb. 1: Baugrundaushub und Herstellung der Bealstungsfundamente

So ist das Niederbringen eines Schachtes nur mit zusétzlicher mechanischer
Belastung méglich. Diese wird durch Belastungsfundamente und darauf montierten
hydraulischen Pressen und Kraftibertragung tber vorgehaltene Drucksticke reali-
siert. Das Belastungsfundament mit den Abmessungen 5 m x 5 m x 2 m wurde so
ausgefiihrt, da® es zum einen das Bauwerk im Betriebszustand gegen Auftrieb
sichert und zum anderen als Vorschacht nutzbar ist. Auf die Sohle dieses Vor-
schachtes wurden die ersten beiden Schachtelemente, der sogenannte Schneid-
schuh und das untere Betonsegment eingesetzt. Die StéRe von Schneidschuh und
Betonsegment sowie alle weiteren Elemente sind mittels Epoxidharz verklebt worden
und damit kraftschilssig und dichtend verschlossen.

Ferner wurden zur Verstarkung der SegmentstéRe die Rohrenden mit einem aul3en-
anliegendem Flachstahlfalz versehen. Nach einer Aushéartezeit von ca. 12 h konnte
der Schacht mittels Auflast Uber die hydraulischen Pressen und Druckstiick
sukzessive bis auf die jeweilige Arbeitsebene in den Untergrund abgesenkt werden.

Die gezielte Belastung auf die Schachtsegmente bewirkte eine gleichmaRige Ab-
wértsbewegung, bei der die Schachtunterseite stets tiefer lag als der Bodenaushub.
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Mit diesem Vorgehen wird eine stabile Flihrung erreicht, die Grundbruch und das
Abweichen von der Lotrechten verhindert.

Abb. 2: Betonsegment mit Schachtwanddurchfithrung

Die anfallenden Verdrdngungsmassen wurden mittels eines Seilbaggers im Schutz
der Schachtsegmente ausgekoffert, bauseits entwassert und anschlieRBend entweder
entsorgt oder zur kiinftigen Verwendung als Reakiormaterial in Containern zwischen-
gelagert.

Aufgrund der hydrogeologischen und hydrochemischen Standortverhéltnisse sollte
das Schachtbauwerk mindestens 2 m in die geologische Barriere (Kohlefl6z) ein-
binden. Um die entsprechende Teufe gréRer 20 m erreichen zu kénnen, wurden zur
Reduzierung der Mantelreibung mit den Schachtsegmenten Injektionsrohre mitge-
fuhrt. Diese waren seitlich an der SchachtauRenwand befestigt und ermdglichten das
Abschmieren des Schachtmantels in Héhe des Schneidschuhs.
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Nach Erreichen des Zielhorizontes von ca. 23,5 — 24,5 m unter Gelédndoberkante
wurde unterhalb des Schneidschuhs ein Hohlraum zur Aufnahme des nachtraglich
einzubringenden Unterwasser-Sohlbeton ausgebaggert:

Dieser Bauabschnitt des Einbringens einer wasserdichten bzw. wasserundurchlas-
sigen Verbindung zwischen Sohle und Schachtwand wurde durch den Einsatz eines
Tauchers Uiberwacht.

Abb. 3: Tauchereinsatz

Er kontrollierte, ob die schrdgen Innenflichen des Schneidschuhs freilagen und
spllte gegebenfalls das noch restlich verbliebene Bodenmaterial mittels Hochdruck-
aggregaten frei. Dies war insofern von Bedeutung, da nach Fertigstellung des
Schachtes und nach dem Lenzen des Brunnens der durch das anstehende Grund-
wasser aufiretende Auftrieb von der Sohle auf die Betonsegmente (ber diese
Schrage abgeleitet werden muf. Bevor der Unterwasserbeton eingebracht werden
konnte, muBte zuséatzlich Wasser in den Schacht geflit werden, um einen hydro-
statischen Uberdruck gegeniiber dem Grundwasser zu erzielen.

Der Unterwasserbeton wurde nach dem Kontraktorverfahren eingebracht. Dabei
wurde der Schacht mit dem unten aus den Standrohren austretenden Beton nach
oben bis ca. 23 m unter Geldndeoberkante aufgefilit. Nach Aushartung des Unter-
wasserbetons und nach dem Lenzen des Schachtes wurde zusatzlich eine 30 cm
starke Ausgleichssohle aufgebracht. Diese nimmt einen Pumpensumpf auf, dient als
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Montagefldiche zum Bohren der horizontalen Brunnen und das Stahigerist fir die
Reaktoren wird darauf befestigt

In dieser Bauweise wurde jeder der funf Senkschéchte errichtet. Die Senkschéchte
wurden in einer Linie, senkrecht zur GrundwasserflieRrichtung, von Norden
beginnend nacheinander in Richtung Siden errichtet. Im folgenden werden noch
einmal die wichtigsten Daten der Senkschachte zusammengefalit:

e Schachtachsenabstand jeweils 19 m

e Ausbautiefe des Schachtes ca. 23 m unter Gelandeoberkante, wobei der Schacht
ca. 2 m im Kohlehorizont einbindet

¢ Material der Schachtsegmente Spezialbeton B 45

¢ Beton- und Fugendichmaterial Epoxidharz

e Innendurchmesser Schacht 3000 mm

e Hohe eines Schachtsegmentes 2500 mm

¢ Wandstarke Senkschacht 300 mm

e Sohlenstarke Unterwasserbeton 1500 mm

e Sohlenstéarke Ausgleichssohle 300 mm

e Schneidschuh Innendurchmesser 3000 mm, Aul3endurchmesser 3700 mm, Héhe
500 mm

e Pumpensumpf 400 x 400 x 400 mm.

Samtliche Arbeiten zur Schachtherstellung sowie die Bohr- und Ausbauarbeiten der
Horizontalfilterbrunnen wurden auf Anordnung der Tiefbau-Berufsgenossenschaft
unter Anwendung der besonderen Arbeitsschutzrichtlinien und Unfallverhtitungsvor-
schriften flur Arbeiten in kontaminierten Bereichen (ZH 1 1/183 Anhang 3) durch-
gefthrt, durch mefRtechnische Daueriiberwachung begleitet und erforderten eine Be-
wetterung des Schachtes. Da wahrend der gesamten Bohrarbeiten fiir die Brunnen-
strange kontaminiertes Grundwasser in den Schacht eintrat, wurde auerdem mit
Schutzanzigen gearbeitet.

Voraussetzung fiir den Einbau horizontaler Brunnenstrdnge sind Durchgangsoff-
nungen, sogenannte Schachtwanddurchfiilhrungen, die im Zuge der Schachther-
stellung im Betonwerk einbetoniert worden sind.

Der Bohrvorgang wurde mit dem DurchstoRen der an der Schachtaufenwand
befindlichen Berstscheibe begonnen, nachdem der Innenflansch der Schachtwand-
durchfiihrung gelést wurde. Das Vortreiben des Bohrrohres erfolgt Uber ein Hydrau-
lik-Pumpenaggregat, welches auf einer iber der Ausgleichssohle eingebauten Mon-
tagebiihne montiert wurde. Dieses hydraulische Bohrgerét ist innerhalb des Schach-
tes verspannt und besteht aus zwei Druck- und Zugzylindern mit einer Gesamt-
vortriebskraft von 1500-2000 kN.
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Abb.: 4: Baustelleneinrichtung fir horizontale Wasserfassung mit Vortriebseinrichtung

An der jeweils ersten Rohrtour befindet sich ein konischer und geschlitzter Bohrkopf,
der zunéchst die Berstscheibe sprengt und in den beim weiteren Vortreiben in den
Aquifer infolge des hydrostatischen Druckes des Grundwassers das zu verdrangen-
de Material eintritt. Uber ein Riicklaufgesténge, das in einer Trennplatte des Bohr-
kopfes verschraubt ist, wurde das Aquifermaterial in das Schachtinnere abgeleitet
und von dort aus iber Pumpen nach oben zur weiteren Behandlung gefordert. Bis
zur geplanten Bohrlange wurden die Bohrrohre und Anlagenteile der Reihe nach
nachgeschoben. Danach wurde das wiederverwendbare Zubehér (u.a. Rucklauf-
gestange) herausgeschraubt und in das Schachtinnere zuriickgezogen. Damit die
Filterrohre eingebaut werden konnten, muBten die Offnungen des im Gebirge
verbleibenden Bohrkopfes verschlossen werden. Die eingebauten Filterrohre und
deren Verbindungselemente (Fiihrungen, Abstandshalter, Trennscheiben) wurden
entsprechend den Standortbedingungen aus korrosionsgeschiitzem Stahl gefertigt.
Gemeinsam mit dem Filterrohr wurde ein Hohigesténge fir die spétere Kiesein-
splilung eingebaut. Zum Abschluf® des Filtereinbaus wurde das zum Schachtinneren
liegende Filterende gegen die Bohrrohrinnenwand abgedichtet und abgestitzt.

Der Filterkiesmantel, dessen KorngréRe bereits wahrend des Einbaus der Rohrtour
durch Siebanalysen an den Verdrangungsmassen bestimmt wurde, ist nach einem
durch PREUSSAG entwickelten Verfahren eingebracht worden.
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Dabei wird der Filterkies in einem Druckwasserstrom uber ein Schleusensystem in
den Ringraum zwischen Rohrtour und Filter. Das Wasser tritt anfangs Uber die
Filterschlitze des Strangendes in das Filterrohr und von dort zum Schachtinneren
und nach dem stufenweisen Ziehen der Bohrrohre, in den Grundwasserleiter aus.
Gleichzeitig lagert sich der mitgefiihrte Filterkies um das Filterrohr ab, wobei von
Schleusenkammer zu Schleusenkammer, der Ringraum allmahlich verftillt wird.

Zum Abschluf® der Verkiesung wurde das Ende des Filterstranges in die Schacht-
wanddurchfihrung eingepalt und abgedichtet sowie mit einem Formsttick und einem
Kugelhahn verschlossen, der wahrend des Betriebes vom Schachtinneren bedient
werden kann.

Nach der Fertigstellung der Horizontalfilterbrunnen wurde eine Entsandung zur
Entfernung von mdéglicherweise vorhandenen Feinkornanteil durchgefiihrt. Die
Entsandungsprozesse wurden umfassend Uberwacht (siehe Tabelle 1).

In jedem Senkschacht sind 2 horizontale Filterstrédnge von je 10 m Lénge in einem
Winkel von 60° zueinander und einem Bohrdurchmesser von 370 mm sowie einem
Filterdurchmesser von 180 mm in einer Teufe von 19,5 m (Brunnenachse) eingebaut.
Das Filterrohrmaterial ist ein hochlegierter Stahl (Werkstoff-Nr. 1.4475).

Abb. 5: Senkschacht mit horizontalen Brunnenstrangen
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Ausriistung der Senkschéchte

Die im Labor- und halbtechnischen MaRstab erfolgreich getesteten Verfahren zum
Abbau des Bitterfelder Schadstoffcocktails sollen in einer Pilotanlage unter in situ-
Bedingungen ihre Leistungsfahigkeit demonstrieren und optimiert werden. Die bau-
lichen Voraussetzungen zur Forschung im FeldmaRstab wurden durch die oben be-
schriebenen Senkschachte mit den Horizontalfilterbrunnen geschaffen. Dabei ge-
langt das kontaminierte Grundwasser lber die Brunnnenfilterstrénge aus ca. 19 m
Tiefe in die Reaktionszonen.

In einer ersten Phase des SAFIRA-Projektes werden zunidchst Reaktoren fir 8
verschiedene Verfahren wie folgt installiert:

Schacht- | Reaktor- Verfahren Institution
Nr: Nr:
1 11} Mehrstufiger mikrobiologischer Abbau | TNO (Niederlande)
2 V Mikrobiologie auf hochporésen Tragern |TU Dresden
in situ-Sorptions Barrieren Uni Tabingen

Elektrokatalytische Dehalogenierung UFZ Leipzig

3 Il Oxidative Vollmetallkatalyse INC Leipzig
Zeolith-getragerte Pd-Katalyse Uni Tubingen

4 Y Kombinierte Reaktoren Fe°, ORC, Uni Kiel
Aktivkohle

5 | Anaerober mikrobiologischer UFZ Leipzig

Schadstoffabbau

Auf der Grundlage der verfahrenstechnischen Entwicklungsarbeiten und den gege-
benen bautechnischen Rahmenbedingungen wurde die Dimensionierung, Anord-
nung und technische Ausrustung der vertikal durchstrémten Reaktionszonen unter
Beteiligung der einzelnen Forschergruppen, dem kiinftigen Betreiber (UFZ) und den
Ingenieurbiiros geplant und umgesetzt (Abb. 6).

Stahlbau

Der technologische Stahlbau umfat Bedien- bzw. Arbeitsblihnen, Steigleitern, Be-
festigungs- und Verbindungselemente sowie einen Bergungsschacht. Die Buhnen-
konstruktion wurde als verschraubte, feuerverzinkte Stahlkonstruktion eingebaut.
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Die Buhnen, bestehend aus ebenfalls verzinkten Gitterrosten und Riffelblechab-
deckungen, wurden von unten nach oben montiert, indem von der Brunnensohle
beginnend, Stitzen gesetzt wurden. In einem einheitlichen Abstand von 3,25 m
folgen die jeweils nachsten Bihnen, die Uber wechselseitig angebrachte Steigleitern
erreichbar werden.

Reaktoren

Parallel zu den Stahlbauarbeiten wurden die Segmentreaktoren entsprechend den
Verfahrenskonzepten werkseitig gefertigt (Abbildung 8-12). Nach Fertigstellung und
Anlieferung der Reaktoren zum Standort wurden diese mittels GroR3geraten in das
Stahigeriist des Schachtbauwerkes eingehangen (Abbildung 7).

3
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i
%
b
g

Abb. 7: Reaktoreinbau
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Zur Aufhdngung dienen jeweils 4 an den Reaktoren angebrachten Auflagepratzen.
Diese werden in der Héhe variabel auf seitliche Gegenpratzen des Stahlgertstes
aufgesetzt.

Die Reaktoren sind mit zahireichen Stutzen versehen, u.a. fur:

e Rohrleitungsanschlisse (Medienein- und Medienaustritt, Ruckspulmaéglichkeit)
* Rohrleitungsanschlisse fir den Eintrag gasférmiger Medien und Dosierstoffe
e eine Vor-Ort-Probenahme

o die Entluftung

e das Sicherheitsventil

e fiir Druck- und Temperaturmessung.

Die Reaktoren sind fir einen Nenndruck von 6 bar ausgelegt, wohingegen der maxi-
male Betriebsdruck an der Brunnensohle 3,3 bar (max. Uberdruck) betragt. Die
Fahrweise durch die Reaktoren erfolgt wahrend des Forschungsbetriebes von unten
nach oben, fur die Rickspilung ist eine Befahrung sowohl von oben als auch von
unten méglich.

Pumpen

Das aus den horizontalen Wasserfassungen (1 und/oder 2) anfallende Grundwasser
wird Uber einen Schmutzfanger und Grob- und/oder Feinfilter zum Verteiler einer
Pumpengruppe geleitet. Ein Element dieser Gruppe ist eine Membranpumpe mit
einem Leistungsbereich von 4 I/h, regelbar auf 10 %, und fordert das Wasser zu
Analysezwecken Uber Kapillarréhrchen in das Laborgebdude. Diese wird in allen 5
Bauwerken gleichermalen verwendet.

Das fur die Reaktordurchstréomung erforderliche Grundwasser wird iber den 2. Teil
der Gruppe wie folgt geférdert:

e Reaktor 1: 1 Membranpumpe 4 I/h, regelbar auf 10 %
e Reaktor 2: 3 Membrankolbenpumpen mit jeweils 403 I/h, regelbar auf 1 %
e Reaktor 3,4, 5: je 1 Membranpumpe 16 I/h, regelbar auf 10 %.

Alle verwendeten Pumpen sind auf die 3-fache Férdermenge durch Wechseln der
Pumpenképfe aufristbar, ausgenommen die Membrankolbenpumpen

Brunneniiberbauten

Fur jedes Schachtbauwerk wurde ein Brunneniiberbau errichtet. In diesem Gebaude
werden weitere wesentliche Bestandteile der Ausriistung aufgenommen:
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e Sicherheits- und Uberwachungstechnik
e E/MSR Technik

* Bewetterungsanlage

e Armaturen und Versorgungsleitungen

* Bergungsgerat.

Die Brunneniberbauten besitzen eine abnehmbare Dachluke mit einer lichten Off-
nung von 1,80 m x 1,80 m. Daruber wird eine Auswechslung bzw. die Beflllung der
Reaktoren erméglicht.

Betriebsgebiude

Mit der Inbetriebnahme der Pilotanlage wird zudem ein Betriebsgebdude zur Ver-
fugung stehen, das die Forschungstatigkeit am Bitterfelder Standort fiir den geplan-
ten Zeitraum von 10 - 15 Jahren unterstiitzt und gewéahrleistet. Dabei handelt es sich
um ein eingeschossiges, nichtunterkellertes Geb&ude in modularer Raumzellenbau-
weise mit einem Vorfertigungsgrad von 90%. Es umfaRt eine Flache von ca. 370 m?
und ist in 5 Teilanlagen konzipiert:

Labor- und Probenvorbereitungsraum

(u.a. fur die zentrale Analytik der Hauptkontaminanten mittels Headspace-
Gaschromatographie; fur die Bestimmung der Summenparameter AOX und
TOC/DOC, far die Erfassung der Anionen mittels lonenchromatographie und fir
die Bestimmung der Eisenspezies mittels Photometrie; Durchfilhrung der 6ko-
toxikologischen Wirkungstests)

e EIlt-/MSR-Raum (verfahrenstechnische Steuerung und Uberwachung der ProzeR-
ablaufe)

e Prozelsimulationsraum (u.a. Présentation von Forschungsergebnissen)
e Blrordume
e Sanitarraume.

Bauweise und Ausristung dieses Betriebs- und Laborgebdude erméglichen die
Uberwachung und Steuerung des Pilotanlagenbetriebes, die chemisch-analytische
und Wirkungskontrolle der Versuche und die Bereitstellung von Arbeitsméglichkeiten
fur die beteiligte Wissenschaftler.
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