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Materialuntersuchungen und Modellierungen zur Unterscheidung Gleichgewicht/
Ungleichgewicht in Sidulenversuchen fiir die Sickerwasserprognose organischer Schadstoffe

Bernd Susset!

Kurzfassung: Die Bundes-Bodenschutzverordnung (BBODSCHV, 1999) empfiehlt zur Abschitzung der
Quellstiarke (Stofffracht) von kontaminierten Béden und Abfillen im Rahmen einer Sickerwasserprognose ver-
schiedene Verfahren zur Elution mit Wasser. Schwierigkeiten entstehen im Vollzug u. a. dadurch, dass Sicker-
wasserkonzentrationen am Ubergangsbereich zum Grundwasser im Vergleich zu Priifwerten (PW) fiir den Wirk-
ungspfad Boden-Grundwasser zu beurteilen sind, die Ergebnisse verschiedener Elutionsverfahren jedoch mehr
oder weniger stark von den In-situ-Konzentrationen abweichen konnen. Bei den fiir organische Schadstoffe
empfohlenen Sdulenversuchen ist zur Beurteilung insbesondere eine - fiir die Laborpraxis oftmals schwierige -
Unterscheidung zwischen Gleichgewichts (GG)- und Ungleichgewichtsbedingungen (UG) erforderlich.

Ziel dieser Arbeit war die Entwicklung experimenteller Methoden zur Messung von Schadstoffverteilungen im
Feststoff/Wasser bei GG sowie analytischer und numerischer Modelle zur Definition material- und
schadstoffbasierter Kriterien, anhand derer eine Unterscheidung GG/UG bei der diffusiven Freisetzung
organischer Schadstoffe aus niedrig kontaminierten Bodenmaterialien erleichtert werden kann.

Mittels zahlreicher Testreihen im Labor wurde eine kombinierte, sequenticlle Wasserelutions- und
Extraktionsmethode mit ASE (Accelerated Solvent Extraction) bis zur “Pilotreife* entwickelt. Mit dieser Kombi-
methode kdnnen in einem Arbeitsgang reproduzierbare, maximale PAK-Extraktionsausbeuten gegeniiber vier
gangigen Extraktionsmethoden erzielt und “gleichgewichtsnahe® Konzentrationen im Wasser bestimmt werden.
Resultierende Verteilungskoeffizienten zwischen Feststoff/Wasser eignen sich fiir “Worst-case*-Sickerwasser-
prognosen (direkte Ubertragung der “maximalen GG-Konzentrationen) und als Input fiir Modelle. Feststoff/
Wasser-Stoffverteilungsmuster (z. B. PAK-Profile) konnen zu Materialklassifizierungen herangezogen werden.

Numerische S#ulenexperimente mit dem prozessbasierten und validierten Modell SMART zeigen, dass bei
gingigen Sdulenversuchsmethoden unabhingig vom Konditionierungsgrad des Standwassers der Sdule vor
Versuchsbeginn, sowohl in Fein- als auch in Grobmaterialien zu Beginn eine “gleichgewichtsnahe* Eluat-
konzentration gemessen werden kann. Die Korngrofe besitzt den grofiten Einfluss auf das Freisetzungsverhalten
im Vergleich zu den im Modell explizit beriicksichtigten Materialparametern. Kurze Diffusionswege in
feinkornigen Materialien erlauben i. d. R. eine GG-Einstellung. Hohe Sorptionskapazititen fithren zur Aufrecht-
erhaltung steiler Konzentrationsgradienten zwischen Feststoff/Wasser und folglich zur Elution im GG {iber lange
Zeitraume auf niedrigem Konzentrationsniveau im Wasser. In nichtuniform-heterogenen Materialien dominiert
die Feinstfraktion das Elutionsverhalten dann {iber lange Zeitrdume hinweg, wenn diese eine hohe
Sorptionskapazitit aufweist (z. B. RuBpartikel). Die GG-Elutionszeit kann mit einfachen analytischen Anséitzen
(,,Jokales GG, GG-Retardation* und “Stoffiibertragungslangenansatz®) sehr gut approximiert werden. Ein
angepasstes Damkohlerzahl Konzept erlaubt eine A-priori-Unterscheidung zwischen GG/UG und eine Abgrenz-
ung von Giiltigkeitsbereichen der analytischen Approximationsmethoden. Dieselben analytischen Ansitze
eignen sich auch zur Approximation des Freisetzungsverhaltens aus Korngrofen- und Lithologiegemischen.
Dazu werden gewichtet gemittelte Stofftransfer- oder Verteilungskoeffizienten eingesetzt. Bei Dominanz des
Stofffreisetzungsverhaltens aus einem Gemisch durch eine Feinstfraktion (Damkohlerzahlen >100 zeigen einen
GG-Zustand an) reicht die Betrachtung der Retardation fiir diese GG-Fraktion zur Prognose aus.

AbschlieBend wurde SMART zur Abschitzung der PAK-Quellstérke eines experimentell charakterisierten und
klassifizierten Recyclingmaterials in numerischen Saulenversuchen mit unterschiedlichen Kontaktzeiten und in
realitdtsnahen Verwertungsszenarien im Stralen- und Erdbau eingesetzt. Auch bei Einhaltung der Zuordnungs-
werte im Feststoff nach TR LAGA (1997) kann die diffusive Freisetzung von PAK aus verschiedenen
technischen Kornungen des RC-Materials mit mittlerer Sorptionskapazitit (K, ~ 1000 L kg™) zu einer PW-
Uberschreitung im Sickerwasser an der Untergrenze von Tragschichten verschiedener Michtigkeiten (0,5-10
Meter) fithren. Die vorgeschriebenen technischen Koérnungen fiir Tragschichten (0/5, 0/32, 0/63) weisen
Feinkornanteile von 30-50 % auf, die das PAK-Freisetzungsverhalten {iber lange Zeitrdume (Elution im GG)
dominieren. Folglich resultiert bei stark unterschiedlichen Sieblinien ein &hnliches Freisetzungsverhalten. Die
Verwertungsmafnahmen stellen “PAK-Langzeitquellen* dar (> 1000 Jahre, bei diinnen Tragschichten > 100
Jahre). Abbauprozesse innerhalb der Quelle stellen theoretisch die einzigen Prozesse dar, welche die Schadstoff-
totalgehalte und damit das Langzeit-Gefahrdungspotential abmindern kénnen. Hierzu besteht weiterer Forsch-
ungsbedarf. Berechnete Damkohlerzahlen zeigen, dass sich auch bei erhdhten Kontaktzeiten im Saulenversuch
(z. B. nach Merkblatt 20) bei keiner der technischen RC-Koérnungen ein lokales GG einstellen kann. Deshalb
fiihrt eine einfache Ubertragung der Ergebnisse kleinskaliger Siulenversuche auf die Feldszenarien mittels
Kontaktzeitenverhiltnissen als Ubertragungsfaktoren zu einer starken Unterschitzung der In-situ-“Abreich-
erungszeiten™ und der Langzeit-Konzentrationen im Sickerwasser. Die Ergebnisse belegen die Eignung von
SMART, der analytischen Modelle und der experimentellen Methoden zur Abschitzung der Quellstirke und der
zeitlichen Quellstiarkenentwicklung organischer Schadstoffe im Rahmen von Sickerwasserprognosen.

'Dissertation an der Geowissenschaftlichen Fakultit der Universitit Tiibingen
Anschrift des Autors: Bernd Susset, Hiittenstraf3e 150, 40227 Diisseldorf






Characterisation of materials and modeling of equilibrium/nonequilibrium in
column experiments for the prediction of leaching of organic contaminants

Abstract: According to the federal soil protection ordinance (BBODSCHV, 1999) several different laboratory
leaching tests may be used for the determination of contaminant release rates out of contaminated soils/waste
(“source term”). Yet, the use of these test results as predictions of the in-situ concentrations of seepage water
found at the transition zone between unsaturated and saturated zone (= point of compliance, POC) remains
doubtful. In a risk assessment these in-situ concentrations have to be compared with the legal limits but leachate
concentrations determined by different leaching tests may only be viewed as a more or less valid approximation
of the actual In-situ- concentrations. Furthermore, the distinction between equilibrium (C,,.) and non-
equilibrium conditions (F,,,,) prevailing during contaminant release — cumbersome by practical issues - is critical
for the interpretation of column leaching tests, which are the recommended procedure for organic compounds.

One objective of this work was the development of experimental methods to measure the partitioning of
contaminants between the solid and aqueous phase for equilibrium conditions. A second objective was the
application of numerical, as well as the development of analytical models in order to define material and
contaminant-specific criteria for a better (a-priori) distinction of equilibrium/non-equilibrium conditions with
respect to the diffusive release of contaminants from moderately contaminated, mineralic substances.

A combined accelerated solvent extraction (ASE) method for both leaching (water) and extraction (organic
solvents) of organic compounds was developed, which proved (by direct comparison to four common extraction
methods) to yield reproducible maximum PAH-extraction rates as well as ‘quasi-equilibrium’ concentrations in
the aqueous phase within only one working step. The resulting partitioning coefficients can be used for a “worst-
case” risk assessment (transferring the maximum equilibrium concentration directly to the POC) and as model
input terms. The resulting PAH concentration-distribution patterns (e.g. PAH profiles) in the solid phase/water
can be used for material characterization and classification.

With the validated, process based model SMART the “equilibrium leaching time” - defined as the time duration
until the effluent concentration drops to 50% of the equilibrium concentration - and the long-term contaminant
release rates can be determined. Numerical analog column experiments show, that in laboratory column tests
with different contact times a concentration near the maximum equilibrium concentration can be measured in the
leachate of fine and coarse grained materials independently of the degree of preequilibration of the percolating
water in the column. The most leaching-effective material parameter in this respect is the grain size. Short
diffusion distances allow a fast mass transfer and, therefore, the contact time of the percolating water is sufficient
for equilibration. High sorption capacities help to maintain steep concentration gradients between immobile and
mobile phase, which lead to an equilibration and long-term equilibrium-leaching on a low concentration level. In
nonuniform-heterogeneous materials fine grain size classes related with high sorption capacities can dominate
the leaching behavior over long time periods. The time scales of equilibrium release for various scenarios can be
approximated by simple and practicable analytical solutions based on the concepts of retarded transport of a
dissolution/desorption front or the lengths of mass transfer zones. An adjusted Damkdhler number concept is
suitable for an a-priori distinction of non equilibrium/equilibrium conditions and for a distinction of validity
areas of the two analytical approaches (retardation based on the local equilibrium assumption or considerations
of the length of the mass transfer zone). The same analytical solutions can be used for grain size and/or
lithological mixtures employing weighted, averaged mass transfer rates/partitioning coefficients. If the leaching
behavior is dominated clearly by the fine fraction in a mixture (Damkoéhler numbers > 100 show equilibrium), it
can be sufficient to take the equilibrium retardation for this fine fraction into account.

Finally SMART has been applied to predict the leaching behavior of PAHs out of experimentally characterized
and classified recycling materials in numerical column tests with different contact times. Additionally, SMART
was successfully applied to different “source term” scenarios modeling real world construction work applications
with recycled materials as secondary raw materials. Even if the waste acceptance criteria of recycling materials
with different grain size distributions according to TR LAGA (1997) are met, there is still a risk of a seepage
water contamination at the lower boundary of base layers with thicknesses between 0.5 and 10 meters by
diffusive release of PAH. Common geotechnical grain size distributions (0/5, 0/32, 0/63) include high fractions
of fine grain sizes. These fine fractions dominate the PAH leaching behavior over long time periods (equilibrium
leaching) and lead to a similar leaching behavior in different technical grain size distributions. The base layers
may act as long term sources for PAHs (commonly > 1000 years, for thin layers > 100 years). Potential
degradation processes within the source are the only processes that reduce the long-term risk due to organic non-
volatile contaminants. Damkoéhler numbers show that even at higher contact times in the column test according
to Merkblatt 20 (LUA NRW, 2000) there were no equilibrium conditions prevailing while leaching the technical
grain size distributions. Transfering the equilibrium leaching times from column tests to field scales with contact
time rates as transfer factors leads to an underestimation of both, in-situ leaching times and long-term
concentrations in the seepage water. The results indicate that SMART and the analytical solutions are useful
tools to predict the source term of hydrophobic non-volatile contaminants for groundwater risk assessment.
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1 Einfuhrung

1.1 Problemstellung

Die Verschmutzung der Landoberflichen durch
punktuelle  Schadstoffquellen und  durch
flichenhafte, diffuse Schadstoffeintrage fiihrt zu
einer zunechmenden Verschlechterung der
Bodenqualitdt. Damit ist die Gefahr einer
Ausbreitung von Schadstoffen in andere
Umweltkompartimente verbunden. Die grofite
Sorge gilt dem Risiko eines Schadstoffeintrages
iber den Pfad Boden-Grundwasser, z. B. mit
dem Sickerwasser, in das Schutzgut Grund-
wasser (GRATHWOHL & KLENK, 2000). Dieses
stellt mit 70-80 % den Hauptanteil der Trink-
wasserversorgung in Deutschland (MATTHESS &
UBELL, 1983).

Eine Sanierung aller kontaminierten Flachen ist
O6konomisch und technisch nicht zu leisten.
Umso mehr steigt der Bedarf an Methoden und
Verfahrensempfehlungen zur justitiablen und
praktikablen Evaluierung des Grundwasser-
gefahrdungspotentials  solcher Flachen, um
rasch Entscheidungen iiber Weiternutzungs-
moglichkeiten oder Sanierungsmafinahmen
treffen zu konnen (GRATHWOHL & HALM, 2001;
RUDEK & EBERLE, 2001).

Nach dem Bundes-Bodenschutzgesetz
(BBODSCHG, 1998) basiert die Gefahren-
beurteilung fiir den Pfad Boden-Grundwasser
nicht wie bisher alleine auf Feststoffkon-
zentrationen, sondern auch auf den 1m
Sickerwasser auftretenden (d. h. mobilen)
Schadstoffkonzentrationen. Der  Ort  der
Beurteilung (O. d. B.) einer von kontaminiertem
Boden/Material ausgehenden Gefahr fiir das
Grundwasser ist der Bereich des Ubergangs von
der ungesittigten in die geséttigte Zone
(BBODSCHYV, 1999).

In der Praxis hat sich gezeigt, dass zur
Bestimmung der Sickerwasserkonzentration eine
Sickerwasserentnahme innerhalb der konta-
minierten Zone oder direkt am O. d. B. nur
selten moglich ist. Deshalb muss hiufig auf
Materialuntersuchungen im Labor und/oder auf
Stofftransportmodelle zuriickgegriffen werden,

um die sich aktuell und im weiteren Zeitverlauf
einstellenden Stoffkonzentrationen und -frachten
im Sickerwasser und den Schadstoffeintrag ins
Grundwasser abzuschitzen (= Sickerwasser-
prognose?).

Zur Bestimmung des mobilisierbaren Anteils
organischer Schadstoffe aus Feststoffen werden
nach BBodSchV allgemein Séulenversuche und
Lysimeterversuche empfohlen, ohne diese
Methoden ndher zu konkretisieren (es liegen
bisher keine abgeschlossenen Normen vor).

Erste praktische Erfahrungen mit
Sdulenversuchen, die sich im Normungs-
verfahren befinden (z. B. DIN V 19736, 1998,
derzeit zuriickgezogen) zeigen, dass die
technische Durchfiihrung problemlos ist. Die
Interpretation der Ergebnisse bereitet in der
Praxis jedoch grofe Schwierigkeiten (SORG,
1999, PFEIFFER et al., 1999). Denn zur
Abschédtzung von In-situ-Konzentrationen im
Sickerwasser (Ubertragung der Laborergebnisse
auf Feldbedingungen) ist eine fiir die
Laborpraxis oftmals schwierige Unterscheidung
zwischen Gleichgewichts- und Ungleich-
gewichtsbedingungen im Saulenversuch
unbedingt erforderlich.

Schwierigkeiten = bestehen auch bei der
“rechnerischen* Sickerwasserprognose. Stoff-
freisetzungsmodelle (Abschitzung der Stoff-
freisetzung aus kontaminierten Material =
“Quellstiarke)  und Stofftransportmodelle
(Abschéitzung des Stofftransportes von der
Quelle bis zum O. d. B. = “Transportprognose*)
sind flir praktische Fragestellungen der
Sickerwasserprognose bisher wenig erprobt. Die
Auswahl geeigneter Modelle und die Ermittlung
relevanter Parameter fiir die umfangreichen Ein-
gangsdatensitze iiberwiegend deterministischer
Modelle erfordert viel Fachwissen und ist fiir die
Praxis 1. d. R. zu aufwéndig. Zudem fehlen bei

Legaldefinition "Sickerwasserprognose” nach
BBoODSCHV 1999, Teil I § 2: “Abschitzung der von
belasteten Flidchen ausgehenden aktuellen und
zukiinftigen Stoffeintrige und Frachten iiber das
Sickerwasser in  das  Grundwasser  unter
Berticksichtigung von Konzentrationen und Frachten
am Ort der Beurteilung*.
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den meisten Abschitzungsmodellen einige fiir
die Sickerwasserprognose wesentliche Prozesse
(REINSTOREF et al., 2001; detailliert in Kapitel 2).

Bei zugleich sich rasch verdndernden
gesetzlichen Rahmenbedingungen fiihrt die
derzeit kritisierte mangelnde Umsetzbarkeit und
Praxisreife der Methoden und Verfahrensweisen
zu einer ,,Vollzugshemmnis®“ bei der Sicker-
wasserprognose. Aktuelle Auswertungen von
Gutachten zur Grundwassergefahrdungsab-
schiatzung verdeutlichen, dass nur in sehr
wenigen Fillen das vollstindige Verfahren nach
BBodSchV angewendet wird (u. a. WIELE-
DIXKENS, 2003).

1.2 Zielsetzung und
Arbeitsansatz

Aufgabe dieser Arbeit war es, die Auswirkungen
des diffusionslimitierten Freisetzungsprozesses
(Desorptionskinetik) und der Wechselwirkungen
zwischen Feststoff/Wasser sowie der limitier-
enden KenngréBen auf das Elutionsverhalten
organischer, nichtfliichtiger Schadstoffe aus
porésen Bodenmaterialien zu bewerten. Die
Auswirkungen wurden unter den Rand-
bedingungen kleinskaliger Sdulenversuche und
grof3skaliger numerischer Quelltermszenarien
studiert.

Damit verband sich die spezielle Zielsetzung,
mit Laboruntersuchungen und Modellierungen
material- und schadstoftbasierte Kriterien zu
definieren, anhand derer eine Unterscheidung
zwischen Gleichgewicht (GG)/Ungleichgewicht
(UG) in Séaulenversuchen erleichtert werden
kann. Fernziel ist die Entwicklung einfacher und
praktikabler Berechnungsmethoden, die es dem
Analytiker im Labor erlauben, die zeitliche
Entwicklung der Schadstoffkonzentration im
Sduleneluat basierend auf messbaren Kenn-
groflen “A-priori* abzuschitzen.

Im Rahmen der experimentellen Arbeiten wurde
erstmalig eine ASE-Apparatur (Accelerated
Solvent Extractor, Beschleunigte Losemittel-
extraktion) zur Extraktion (LoOsemittel) und
Elution (Wasser) verschiedener Bdden und
Abfille in einem Arbeitsschritt eingesetzt. Ziel
des Pilotprojekts war die Entwicklung und
Validierung einer kombinierten sequentiellen
Extraktions- und Elutionsmethode mit ASE zur
moglichst schnellen und kostengiinstigen
Bestimmung der Feststoff/Wasser-Verteilung
organischer Schadstoffe im GG und von

2

Stoffverteilungsmustern (z. B. PAK-Profile).
Diese Messdaten sind wichtige InputgréfSen fiir
Materialklassifizierungen und fiir Szenario-
modelle zur Sickerwasserprognose.

Die Modellierung unterteilt sich in folgende
Arbeitsschritte:

Untersuchung des FEinflusses experimentell
bestimmbarer KenngroBen (Material- und
Schadstoffeigenschaften) und  Versuchsrand-

bedingungen auf die Einstellung von GG/UG in
“numerischen Saulenexperimenten mit dem
prozessbasierten ~ Vorwéartsmodell ~SMART
(Streamtube Model for Advective and Reactive
Transport)

Weiterentwicklung und Test analytischer Be-
rechnungsansdtze zur Approximation der
numerischen Elutionsverldufe und zur Unter-
scheidung GG/UG auf der Grundlage von
Damkohlerzahlen.

Szenariomodellierungen zur Abschitzung der
Quellstirke polyzyklischer aromatischer
Kohlenwasserstoffe von Recyclingmaterialien in
Verwertungszenarien und in numerischen
Sdulenversuchen und zur Beurteilung der
theoretischen ~ Ubertragbarkeit von  Siulen-
versuchsergebnissen auf grofiskalige Quellterm-
szenarien. Dabei wurde das ASE-Kombi-
verfahren zur Materialcharakterisierung/
-Klassifizierung von RC-Materialien eingesetzt
um einen moglichst reprisentativen Modell-
inputfile abzuleiten.

1.3 Abgrenzung des Themas

1.3.1 Betrachtete Schadstoffe —
Charakterisierung

Referenzschadstoffklasse der PAK: Die
Freisetzungsprozesse wurden am Beispiel der
Polyzyklischen Aromatischen Kohlenwasser-
stoffe (PAK) studiert. Die PAK eignen sich
aufgrund der grofen Bandbreite an physiko-
chemischen Eigenschaften zu Vergleichen mit
“dhnlichen* organischen Schadensbildern (z. B.
Pestizide, Polychlorierte Biphenyle; SCHUTH,
1994). Nach dem Konzept der “chemical probe‘
wird davon ausgegangen, dass die hier gewon-
nenen Erkenntnisse zur Stofffreisetzung der
PAK auf Schadstoffe = mit  dhnlichen
physikalisch-chemischen Eigenschaften (insbe-
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sondere hydrophobe Stoffe) {iibertragbar sind
(RUGNER, 1998).

Unter der Vielzahl organischer Schadstoff-
verunreinigungen sind die Verunreinigungen mit
unpolaren organischen Schadstoffen - wie den
PAK - besonders problematisch, da diese auf-
grund der Hydrophobizitit und Lipophilizitét in
organischem Material bzw. Gewebe ange-
reichert werden konnen.

Verbreitung und Umweltrelevanz: PAK sind
ubiquitér verbreitet und werden folglich bereits
in Luft, Wasser und Nahrung nachgewiesen.
Angesichts der mutagenen und karzinogenen
Eigenschaften einiger Vertreter dieser Substanz-
klasse (vor allem hoherkondensierte PAK wie
Benzo(a)anthracen und Benzo(a)pyren) stellt die
Stoffklasse ein ernstzunehmendes Umwelt-
problem dar (GARMS, 2000).

PAK entstehen bei der Pyrolyse, d. h. bei der
thermischen Zersetzung von kohlenwasser-
stoffhaltigen Material bei Sauerstoffmangel im
Temperaturbereich von 400-2000°C - also bei
jedem unvollstindigen Verbrennungsprozess
von organischem Material (BLUME, 1983).

Vielfache Bildungsbedingungen flihren zu einer
kontinuierlichen Erweiterung des globalen
“PAK-Haushalts: PAK konnen aus vor-
handenen “PAK-Depots“ wie fossilen Roh-
stoffen (Rohdl, Kohle und Olschiefer) z. B.
durch magmatische Prozesse (KILLOPS &
KILLors, 1997) “natiirlich freigesetzt und
durch Waldbrinde (FREEMAN & CATTELL,
1990), wvulkanische Aktivitdit oder durch
Biosynthese (SIMS & OVERCASH, 1983) auf
natiirlichem Wege neugebildet werden. Aus
natiirlichen Prozessen anfallende PAK-Mengen
treten deutlich hinter anthropogenen
Produktions- und Emissionsmengen zuriick.

Hauptproduzent war bis in die siebziger Jahre
die Kohle- und Gasindustrie. Bei der Koks- und
Gaserzeugung aus Kohle fallen PAK-haltige
Abfallprodukte wie Schlacken und Teerdle an.
Die unsachgemaille Entsorgung der
Nebenprodukte - zumeist vor Ort - fiithrte zu
lokal begrenzten PAK-Schadensfillen und
hochbelasteten ~ Altstandorten  (sogenannte
Punktquellen, GUTSCHE & HEIKE, 1990).

Durch  Kraftwerke,  Hausheizungen und
Kraftfahrzeugsabgase (GRIMMER, 1985)
gelangen die PAK iiber die Atmosphire in
globale Stoftkreislaufe. Gasformig (i. d. R.
mittelfliichtige 2-3 Ring-PAK) oder als Aerosole
(gebunden an Partikel < 5 um; i. d. R. hoher-
kondensierte schwerfliichtige PAK) konnen

PAK fiber grofle Entfernungen transportiert und
durch trockene Deposition (Partikel-
sedimentation, Adsorption an Boden- und
Pflanzenoberflichen) oder nasse Deposition
(wissrige Niederschlige, MCLACHLAN, 1997)
wieder in die Umweltkompartimente Boden und
Wasser gelangen. Die resultierende flachen-
hafte, diffuse Verbreitung der PAK wurde
bereits in Hintergrundgebieten (z. B. Zugspitz-
plateau, Schwarzwald, nichtfliichtige PAK aus
der trockenen Deposition) nachgewiesen
(MARTIN & GRATHWOHL, 1999; GOCHT, 2004).

Auch durch die umweltoffene Verwertung PAK-
haltiger Recyclingmaterialien kann eine mehr
oder weniger flichenhafte Verbreitung der PAK
verursacht werden. In der Bundesrepublik
Deutschland sind noch bis vor wenigen Jahren
pechhaltige (carbostimmige) Bindemittel im
Stralenbau verwendet worden. Obwohl der
Ausbau dieser stark PAK-haltigen Schichten
heute grundsétzlich zu vermeiden ist (TR
LAGA, 1997) muss durch den Aufbruch alterer
abgingiger Stralenbefestigungen auch in den
nichsten Jahren noch mit beachtenswerten
Mengen an Material mit unterschiedlichen Pech-
anteilen gerechnet werden (MERKEL, 1995). Mit
dem Ziel eines mdglichst maximalen Einsatzes
mineralischer Abfille werden den Recycling-
materialien neben den pechhaltigen Strallen-
aufbruchmaterialien — auch  giiteliberwachte,
unterschiedlich PAK-haltige industrielle Abfille
in gesetzlich begrenzten Massenanteilen (siche
Lénderregelungen z. B. MUNLYV, 2001) zuge-
mischt und als sogenannten RC-Gemische
verwertet (TR LAGA, 1997; detailliert in
Kapitel 5). Der Kenntnisstand zum Frei-
setzungsverhalten der PAK aus solchen Ver-
wertungsmaterialien ist bis heute relativ gering
(RUDEK & EBERLE, 2001).
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Schadstoffeigenschaften: Die PAK stellen eine
Substanzklasse mit auBlerordentlich vielen und
verschiedenartigen organischen Molekiilen dar.
Sie ergeben sich aus der Kondensation von
Benzolringen. Tabelle 1.1 gibt einen Uberblick
zu den physikochemischen Eigenschaften der 16
EPA-PAK (16 PAK der Priorititenliste der
amerikanischen Umweltbehorde EPA,

Environmental  Protection Agency). Mit
zunehmender Anzahl kondensierter Benzolringe
und zunehmendem Molgewicht nimmt die
Wasserldslichkeit der PAK ab und der Oktanol-
Wasser-Verteilungskoeffizient K, (als Mal} fiir
die Sorptionsneigung) zu. In der Regel steigt das
okotoxikologische Potential mit zunehmender
Ringzahl.

Tabelle 1.1: Struktur und chemisch-physikalische Eigenschaften der 16 EPA-PAK (SIMS & OVERCASH, 1983,

Tabelle verdndert nach SCHETTLER, 1998).

Substanz Kurz- Struktur  Mol- Schmelz- Siede- Wasser- Dampf- log
form gewicht punkt punkt I6sl. 25°C  druck * K,,
(aus unter- 20 °C
kiihlter Fl.)
[gmol']  [°C]  [°C]  [mgl'| [mmHg] [ |
Naphthalin Nap 128 80 218 30,0 4,92 %107 3,37
(CioHs) (119.4)
Acenaphthylen Any Oi 152 92 265 9,8 2,90 x 102 4,07
(C1oHy) & (51,4)
Acenaphthen Ace 0.0 154 96 279 3,47 2,00 x 107 4,33
(Ci2Hy0) (20)
Fluoren Fln 166 116 293 1,98 1,30 x 107 4,18
(Ci3Hio) (18,1)
Phenanthren Phe ¢ 178 101 340 1,29 6,80 x 10* 4,46
(C14Hi0) e (8.3)
Anthracen Ant 178 216 340 0,07 1,96 x 10* 4,45
(C1aHio) (6.4)
Fluoranthen Fth ® 202 111 383 0,26 6,00 x 10° 5,33
(CieHio) O‘O (PR))
Pyren Py o9 202 149 360 0,14 6,85x 107 5,32
(Ci6Hio) 90 2.7
Benzo(a)Anthracen BaA 2 228 158 400 0,014 5,00 x 107 5,61
(CisHio) QA (0,34)
Chrysen Chr 228 255 441 0,002 6,30 x 107 5,61
(CisHp) a0 (0,45)
Benzo(b)Fluoranthen BbF ¢ 252 167 - 0,0012 5,00 x 107 6,57
(CxoHi2) oay (0.04)
Benzo(k)Fluoranthen BkKF ) 252 217 480 0,00055 500x 107 6,84
(CxoHi2) s 0.02)
enzo(a)Pyren a ) 5,00 x 107 ,
B (a)P BaP 252 179 496 0,0038 , 76,04
(CaoHp) O (0,15)
Dibenz(a,h)Anthracen  DahA 2y 278 262 524 * 0,0005 1,00 x 10" 5,97
(CzHiy) S (0.13)
Indeno(1,2,3-cd)pyren Indeno 276 163 536 * 0,062 1,00 x 10" 7,66
(CaHio) SRee (167)
Benzo(g.h.i)perylen BghiP ‘ 276 222 500 0,00026 1,00 x 101 7,23
(CxHp) O‘OOO (0,03)

*Werte aus VERSCHUEREN, 1996, Klammerwerte: Loslichkeiten aus unterkiihlter Fliissigkeit (subcooled

liquid solubility, S,.;) aus LOYEK, 1998
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1.3.2 Betrachtete Verlagerungs- und
Freisetzungsprozesse

Verlagerungsprozesse: Abbildung 1.1 zeigt
eine typisches Punktquellenszenario einer
Grundwasserverunreinigung durch organische
Schadstoffe (z. B. hochkontaminierter Gas-
werksstandort). Abhéngig von den Schad-
stoffgehalten im Feststoff, sowie von Boden-
und Schadstoffeigenschaften kann die Stoffver-
lagerung in das Grundwasser durch gravitative
Migration einer mit Wasser nicht mischbaren
organischen Fliissigphase (Nonaqueous Phase
Liquid, NAPL), durch Gasdiffusion, oder gelost
im  Sickerwasser erfolgen (sickerwasser-
gebundener Transport).

NAPL liegen vielfach bereits im Grundwasser
vor und die sich einstellenden PAK-
Konzentrationen im Kontaktwasser mit der
residualen Phase iiberschreiten die Beurteilungs-
werte 1. d. R. um ein Vielfaches, so dass 1. d. R.
“mafinahmenseitig” iiber Sanierungsmoglich-
keiten entschieden werden muss.

e :
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residualer Phase
z.B. Teerol

Der Schadstoffeintrag iiber Gasdiffusion kann
bei der Sickerwasserprognose fiir vergleichs-
weise gering volatile PAK vernachlissigt
werden. KLENK (2000) stellt detaillierte
Untersuchungen zur Sickerwasserprognose fiir
leichtfliichtige organische Schadstoffe vor.

In der vorliegenden Arbeit wurde im Rahmen
einer Quelltermbetrachtung (vgl. Abbildung 1.1,
detailliert in Kapitel 2) die Stofffreisetzung aus
kontaminiertem Material in das mobile Sicker-
wasser und der advektive sickerwasser-
gebundene Transport der geldsten Schadstoffe
innerhalb der kontaminierten Zone untersucht.
Ergebnis ist eine Aussage iiber den
Konzentrationswert  (Quellstirke) und die
zeitliche  Entwicklung  der  Schadstoff-
konzentration im Sickerwasser an der Unter-
grenze der Schadstoffquelle (zeitliche Quell-
starkenentwicklung) als malgebliche Input-
groBen fiir eine Transportprognose.

BoLD (2004) untersuchte die relevanten
Prozesse beim sickerwassergebundenen Schad-
stofftransport von der Quelle bis zum O. d. B.
(Transportprognose).
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Diffusionskontrollierte Desorption aus
kontaminiertem Boden und hoch-
porosen mineralischen Materialien

Abbildung 1.1: Aus organischen Schadstoffquellen emittierte geringfliichtige Schadstoffe gelangen entweder in
Form von residualer Phase durch gravitative Migration (z. B. NAPL) oder durch sickerwassergebundenen
Transport ins Grundwasser. In geringpermeablen Schichten akkumulierte (z. B. sorbierte) Schadstoffe konnen

Langzeitschadstoffquellen

innerhalb der wungesdttigten Zone darstellen.

Im Idealfall konnen zwei

Freisetzungsszenarien organischer Schadstoffe aus kontaminierten Zonen in das mobile Sickerwasser
unterschieden werden - rascher Schadstoffiibergang aus residualer Phase und dispergierten NAPL-Tropfchen
und langsame diffusionskontrollierte Desorption aus dem Inter- und Intrapartikelporenraum gering-
durchlissiger Tonschichten oder gering kontaminierter, hochpordser Verwertungsmaterialien.
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Stoffiibertragung in das Kontaktwasser: Bei
Sdulenversuchen zur Elution organischer
Schadstoffe ~ konnen im  Idealfall zwei
grundsitzlich verschiedene “Elutionsszenarien®
unterschieden werden (vgl. Abb. 1.1 u. 1.2):

. Bei schnellem Stoffiibergang, z. B. beim
Vorliegen von feinverteilter residualer Olphase
in der Probe, werden im Séuleneluat unabhéngig
von der FlieBgeschwindigkeit des Wassers
Sattigungskonzentrationen (C,,,) beobachtet,
bis die betreffende Verbindung in der Séule
abgereichert ist (Abbildung 1.2, links).
Tropfchenformig-feinverteilte residuale Phase
bietet ausreichend groB3e Kontaktfldchen fiir den
raschen Stoffiibergang ins Sickerwasser, so dass
sich ein GG einstellen kann (MAYER & MILLER,
1996; MILLER et al., 1990).

o Wird die Schadstofffreisetzung dagegen
von langsamen Diffusionsprozessen in der
Matrix (Aggregate, Sand- und Kieskorner)
dominiert, kann sich oftmals kein GG einstellen,
und die PAK-Eluatkonzentrationen nehmen von
Beginn an rasch ab (Abb. 1.2, rechts).

Die  Gefahrenbeurteilung ist fiir hoch-
kontaminierte Materialien mit visuell nach-
weisbarer, residualer Phase vergleichsweise ein-
fach, da sich - wie experimentelle Erfahrungen
zeigen (siehe unten) — im Kontaktwasser sehr
hohe Konzentrationen nahe der Sattigungs-
konzentration einstellen und davon ausgegangen
werden kann, dass die Priifwerte fiir den Pfad
Boden-Grundwasser nach BBODSCHV (1999)
im Séduleneluat weit iiberschritten werden.

Der Schwerpunkt dieser Arbeit liegt auf der
Prognose der Stofffreisetzung aus schwach-
kontaminierten, grobkérnigen, feinporosen
Materialien, in welchen die organischen
Schadstoffe i. d. R. weder als mobile Phase noch
als residual verteilte Phase vorliegen, sondern
ausschlieBlich an der Feststoffmatrix sorbiert
sind. Bei der Schadstofffreisetzung spielen dann
Diffusionsprozesse im wassergefiillten Intra-
partikelporenraum der pordsen grobstiickigen
Materialien unter GG- bzw. UG-Bedingungen
eine zentrale Rolle.

Die Themenabgrenzung basiert u. a. auf

folgenden experimentellen Erfahrungen: In
Saulenversuchen mit kiesig-sandigen
Materialien, mit visuell sichtbaren Teerol-

phasenanteilen (WEIB, 1998) und in Tank-
versuchen mit Aquifermaterialien, die durch
Teer6lpools unterlagert waren, Schmierzonen
(EBERHARDT & GRATHWOHL, 2002) oder fein
verteilte residuale Phase (LOYEK, 1998)

enthielten, stellten sich bei typischen
GrundwasserflieBgeschwindigkeiten (ca. 1 m
Tag') i. d. R. Sittigungskonzentrationen der
PAK im Siuleneluat oder vorbeistromenden
Wasser ein.

Die Sittigungskonzentrationen der PAK-
Einzelspezies bei der Losung aus organischen
Mischphasen (z. B. Teerdle und Kraftstoffe)
konnen analog zum Raoult'schen Gesetz
hinreichend genau berechnet werden (PYKA,
1994, LOYEK, 1998; Sittigungskonzentrationen
von PAK fiir typische Gemische siche auch im
Anhang der DIN V 19736, 1998). Diese liegen
weit oberhalb der PW nach BBODSCHV (1999).

Die fiir eine Gefdhrdungsabschitzung wichtige
Dauer der Schadstofffreisetzung ergibt sich bei
den  hochkontaminierten = Materialien im
einfachsten Fall aus der Abreicherungszeit des
Schadstoffreservoirs. Vor allem bei der Losung
geringldslicher PAK aus Teerdl ist diese grof3,
so dass die Konzentrationen im FEluat iiber
Wochen und Monate konstant bleiben konnen.

Die minimale Abreicherungsdauer von PAK aus
residualer Phase oder NAPL-Pools kann unter
der Annahme eines lokalen GG’s vereinfacht
aus der retardierten Geschwindigkeit der
Losungsfront berechnet werden (RECKHORN et
al., 2001). Bei kinetischen Limitierungen durch
den Stofftransfer iiber eine NAPL-/Wasser-
Grenzfliche wurde die Freisetzung erfolgreich
mit analytischen Ldsungen des zweiten
Fick'schen Gesetzes berechnet (RECKHORN et
al.,, 2001; EBERHARDT & GRATHWOHL, 2002;
GRATHWOHL, 1997; JOHNSON & PANKOW,
1992).

Auf Messdaten basierende Langzeitprognosen
der PAK-Freisetzung aus Teerdlpools (ca. 2,5 m
Lange) und Schmierzonen ergaben abhingig
vom Kondensationsgrad der PAK Abreich-
erungszeitrdume von mehreren 100 - 1000
Jahren (EBERHARDT & GRATHWOHL, 2001).

Die Verwendung des numerischen Modells
SMART erfolgte hier entsprechend der
Themenabgrenzung mit dem Ziel der
prozessbasierten Prognose des langsamen
diffusionslimitierten Stoffaustrages basierend
auf messbaren Kenngrofen. Die Untersuch-
ungen konzentrierten sich insbesondere auf den
Einfluss der Interferenz der Auswirkungen
verschiedener  Korngroenfraktionen und
Lihokomponenten mit unterschiedlichen
Sorptionseigenschaften auf das  Elutions-
verhalten.
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Abbildung 1.2: Zeitlicher Konzentrationsverlauf verschiedener PAK-Einzelspezies bei der Elution im
Séiulenversuch nach DIN V 19736 bei einer Fliefgeschwindigkeit von ca. 1 m Tag”. Links: Elution einer mit
residualer Teerphase kontaminierten Probe bei GG. Die PAK werden iiber den gesamten Unter-
suchungszeitraum mit konstant hohen, nach dem Raoult'schen Gesetz zu erwartenden Sdttigungskonzentrationen
(C\.sar) eluiert. Rechts: Ungleichgewichtsbedingungen bei der Elution einer Bodenprobe mit sorbierten PAK. Die
Eluatkonzentrationen nehmen von Beginn an rasch ab (aus WEIB et al., 1997).

1.4 Gliederung der Arbeit

Die Arbeit unterteilt sich in drei Hauptteile:
Allgemeiner Teil (Kapitel 2), Experimenteller
Teil (Kapitel 3) und Modellierungsteil (Kapitel
4 und 5).

Kapitel 2 “Sickerwasserprognose:
Allgemeine  Aspekte des Bodenschutzes,
Konzept wund rechtliche Grundlagen der
Sickerwasserprognose  sowie  Stand  der
Wissenschaft

Kapitel 3 “Kombinierte Elution/Extraktion
mit ASE zur Bestimmung der Stoffverteilung
Feststoff/Wasser“: Ergebnisse von Testreihen
zZur Methodenentwicklung, Methoden-
validierung und Methodenanwendung,
Bewertung der “Gleichgewichtsndhe™ der ASE-
Wasserelutionsdaten  mittels  theoretischer
Berechnungsansitze zur Stoffverteilung
Boden/Wasser in GG bei linearer/nichtlinearer
Sorption

Kapitel 4
Methoden

“Analytische und numerische
zur Quantifizierung des

Quellterms*: Modellkonzept der analytischen
Ansdtze und von SMART, Ergebnisse
“numerischer Saulenversuche“, Entwicklung
und Test analytischer Approximationsmethoden
zur Prognose des Elutionsverhaltens und zur
Unterscheidung GG/UG

Kapitel 5 “Anwendung der Ergebnisse zur
PAK-Quellstiirkenprognose fiir RC-Material
bei
Charakterisierung und Klassifizierung von

der Verwertung“:  Experimentelle
Recyclingmaterialien, Szenariomodellierungen
von Saulenversuchen nach DIN V 19736 (1998)
und nach Merkblatt 20 (LUA NRW, 2000) und
groflskaliger Verwertungszenarien von RC-

Typmaterialien mit den erabeiteten Methoden

Kapitel 6: Schlussbetrachtungen:
Zusammenfassung der  Ergebnisse  und
Schlussfolgerungen



2 Sickerwasserprognose

2.1 Allgemeine Aspekte

Eine spezialrechtliche Regelung des
Bodenschutzes wird in Deutschland bereits iiber
30 Jahre diskutiert. Bisher wurde der
Bodenschutz als Querschnittsaufgabe in andere
Gesetze integriert (u. a. Bundesimissions-
schutzgesetz, Bundesnaturschutzgesetz,
Diingemittelgesetz). Das 1998 verabschiedete
BBodSchG ist deshalb den Spezialgesetzen
teilweise subsididr (vgl. § 3 des BBodSchG, zu
den Anwendungsbereichen).

Die Schwierigkeit bei der Entwicklung eines
umfassenden Bodenschutzrechtes - nachdem
nicht der Boden selbst, sondern ausgewéhlte
Bodenfunktionen geschiitzt werden sollen - liegt
letztendlich in der Multifunktionalitit des
Bodens selbst begriindet. Denn dadurch werden
unterschiedlichste Nutzungsbereiche fiir Natur
und Gesellschaft beeinflusst, was zu Interessens-
konflikten fithren kann.

STAHR (1999) untergliedert bekannte Boden-
funktionen in drei Gruppen: Biotische Funk-
tionen (Nahrungsproduktion, Werkstoffprodukt-
ion, Energiegewinnung, Artenerhaltung etc.),
abiotische = Funktionen = (Wassergewinnung,
Rohstoffgewinnung, Luftreinhaltung etc.) und
Flachenfunktionen (Standplatz, Verkehrsfldche
Entsorgungsfliache, Erholungsraum etc.).

Die Statistiken verdeutlichen eine verbreitete
Gefahrdung nahezu aller Bodenfunktionen:
Biotische Funktionen werden vielerorts durch zu
hohe Nutzungsintensitdt (z. B. Landwirtschaft)
erschopft. Die Trinkwassergewinnung wird
angesichts der liber 340000 erfassten altlasten-
verdichtigen Flichen und Altlasten in Deutsch-
land (Stand 12/2000, siche WWW.
umweltbundesamt.de) und durch groBflichige
Schadstoffeintridge (z. B. Diingung oder atmos-
phérische Deposition) gefdhrdet. Natur- und
Erholungsraum geht durch den ungebrochenen
Flachenverbrauch (ca. 100 FufBballfelder pro
Tag alleine in Deutschland, NEIDHARDT, 1999)
zunehmend verloren.

Die vollstindige  Wiederherstellung  aller
Bodenfunktionen ist zum heutigen technischen
Stand nicht moglich (STAHR, 1999). Umso
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wichtiger wird der vorsorgende Bodenschutz.
Auch deshalb schitzen die meisten Autoren die
Vorsorge beim flichenhaften Bodenschutz zur
Umsetzung eines nachhaltigen Schutzes der
Boden fiir die Zukunft wesentlich bedeutender
ein als die Nachsorge.

Mit dem BBODSCHG (1998) und dem
untergesetzlichen Regelwerk der BBODSCHV
(1999) steht nun ein vollstindiges Netzwerk des
Bodenschutzrechtes zur Verfligung. Obwohl
urspriinglich mit der Zielrichtung des nach-
sorgenden Bodenschutzes konzipiert (z. B.
Altlastenbewertung und -sanierung), werden mit
dem BBodSchG (§ 7) und der BBodschV auch
Vorgaben zur Vorsorge gemacht (BBodSchV, §
8-12:  Einfilhrung von  Vorsorgewerten,
technische MaBnahmen zur Vermeidung von
Schadstoffeintrdgen, Vorgaben fiir zuldssige
Zusatzbelastungen etc.).

Die Erfassung und Bewertung der von bereits
kontaminierten Bdden oder von neu aufzu-
bringenden Materialien ausgehenden Gefahren
wird tliber die 3 Belastungspfade Boden -
Mensch, Boden - Pflanze und Boden — Grund-
wasser geregelt. Die Beurteilung einer
Grundwassergefdhrdung durch den Schadstoff-
transfer Boden - Grundwasser erfolgt liber die
oben definierte Sickerwasserprognose (Fulinote
2, Abschnitt 1.1).

2.2 Rechtlicher Rahmen

2.2.1 Anwendungsbereiche

Nach BBodSchV  wird ein dreiteiliger
Stufenplan zur Altlastenbearbeitung vorge-
schlagen (vgl. FlieBschema in Abb. 2.1):

e Erfassung (Flichendeckende Erhebung und
Historische Erkundung)

e Gefdhrdungsabschitzung  (Erstbewertung,
Orientierende Untersuchung und Detail-
untersuchung)

e Sanierungsplanung und Sanierung



2.2 Rechtlicher Rahmen

Die Sickerwasserprognose ist sowohl bei der
orientierenden Untersuchung (aus der Erfassung
liegen Anhaltspunkte fiir das Vorliegen einer
Altlast im Sinne von § 3, Absatz 1 der
BBodSchV vor), als auch bei der Detailunter-
suchung (orientierende Untersuchung ergibt
einen hinreichenden Verdacht einer schidlichen
Bodenverdnderung im Sinne von § 3, Absatz 4
der BBodSchV) durchzufiihren.

Im Falle von Sanierungsmafinahmen kann die
Sickerwasserprognose zur Abschitzung der im
weiteren Zeitverlauf zu erwartenden Schadstoff-
frachten und zur Uberpriifung des Sanierungs-
erfolges zum Einsatz kommen.

Bei der Verwertung mineralischer Abfille ist
iiber eine Sickerwasserprognose (i. d. R.
Materialuntersuchungen, vgl. Abbildung 2.1) zu
beurteilen, welche Sickerwasserkonzentrationen
entstechen und ob sie als geringfiigig zu
betrachten sind.

2.2.2 Bewertung

Das System Boden/Grundwasser ist aufgrund
der vielfachen Wechselwirkungen haufig nur als
Einheit zu beurteilen. Allerdings muss sich
aufgrund mangelnder Gesetzgebungskompetenz
des Bundes fiir das Wasserrecht das BBodSchG
auf die Beurteilung von Bdden beschrianken.
Deshalb erfolgt die Gefahrenbewertung fiir das
Grundwasser anhand von nutzungsunab-
héngigen Priifwerten (PW) fiir das Sickerwasser
am O. d. B. (PW fiir den Wirkungspfad Boden-
Grundwasser nach BBodSchV, Anhang 2,
Absatz 3). Mit der Sickerwasserprognose wird
folglich ein Schadstoffeintrag in das Grund-
wasser (nicht die Grundwasserkonzentration
selbst) bewertet (SIMON, 1998). Bereits vorlie-
gende iiber eine direkte Grundwasserbeprobung
nachweisbare Grundwasserschiaden werden nach
Wasserrecht und anhand sogenannter Gering-
fligigkeitsschwellen (GFS; LAWA, 2003;
TRENCK et al., 1999) bewertet (vgl. Abb. 2.1).

Bei der Bewertung der Ergebnisse der
orientierenden Untersuchung und der Detail-
untersuchung anhand der PW ist zu beachten,
dass sich diese auf den Ubergangsbereich unge-
séttigte Zone/gesittigte Zone (O. d. B.) be-
ziehen. Im Einzelnen bedeutet dies, dass bei der
Ubertragung von Laboruntersuchungs-
ergebnissen (Eluatkonzentrationen) auf das Feld
neben methodisch bedingten Abweichungen des
Versuchsergebnisses von den In-situ-Sicker-
wasserkonzentrationen auch die konzentrations-

mindernden und -fordernden Prozesse beim
Sickerwasserdurchgang durch die ungesittigte
Zone beriicksichtigt werden miissen.

Die in der Praxis hdufige Notwendigkeit von
SanierungsmafBnahmen wird anhand von MaB-
nahmewerten beurteilt. Diese sind dann erreicht,
wenn die Konzentrationen im Sickerwasser
nicht nur am Ort der Probenahme, sondern auch
am O. d. B. nach kleinrdumiger und kurzzeitiger
Mittelwertbildung den PW fiir den Pfad Boden-
Grundwasser tiberschreiten. Demnach sind Priif-
und MaBnahmewerte fiir den Wirkungspfad
Boden - Grundwasser numerisch gleich, be-
ziechen sich aber auf unterschiedliche Wasser-
volumina (BANNICK et al., 2000).

Zur Vermeidung eines Automatismus durch
einen einfachen numerischen Abgleich eines
Konzentrationswertes mit dem PW werden
sowohl bei der Gefahrenbeurteilung als auch
mafnahmenseitig (vor der endgiiltigen Anord-
nung von MaBinahmen) grundsétzlich die gesam-
ten Umsténde des Einzelfalls miteinbezogen —
es wird also die VerhéltnisméBigkeit gepriift
(HAHN, 1999). Die Frachtbetrachtungen bei der
Gefahrenbeurteilung und bei der Priifung von
SanierungsmafBnahmen stellen dabei noch keine
VerhéltnismaBigkeitsaspekte dar (BANNICK et
al. 2000).

Ermessensgrundlagen zur VerhidltnismaBig-
keitspriifung gibt die BBodSchV (§ 4, Abs. 7
zur Sanierungszielbestimmung). Zur Priifung
der VerhiltnismiBigkeit von Erkundungs- und
SanierungsmafBnahmen soll demnach untersucht
werden, ob der Schadstofffluss in das Grund-
wasser auf Dauer nur in geringen Frachten
erfolgt und nur lokal begrenzt zu erhohten
Stoftkonzentrationen im Grundwasser fiihrt. Die
tatsiachlichen Frachten, die sich im weiteren
Zeitverlauf und nach einer Sanierung einstellen
sind wiederum iiber eine Sickerwasserprognose
zu ermitteln (FLITTNER, 1999; HAHN 1999,
BANNICK et al., 2000).

Fir die Bewertung des Sickerwassers neu
aufzubringender Materialien sind nach den
Grundsédtzen des vorsorgenden Grundwasser-
schutzes bei Abfallverwertung und Produkt-
einsatz (GAP-Papier, LAWA 2002) die GFS
einzuhalten. Die GFS entsprechen i. d. R.
numerisch den PW fiir den Pfad Boden-Grund-
wasser, missen aber bereits innerhalb der
ungesittigten Zone an der Unterkante des
Verwertungsmaterials bzw. im Kontaktbereich
des Bauprodukts mit dem Sickerwasser
eingehalten werden bzw. diirfen nur kurzfristig
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2 Sickerwasserprognose

und kleinrdumig iiberschritten werden (zeitliche
und rdumliche Mittelwertbildung). Mit dieser
Vorsorgestrategie soll sichergestellt werden,
dass Riickhalte- und Abbauvorginge im Verlauf
der Sickerstrecke, bei einem das Vorsorgegebot
verwirklichenden Sicherheitsabstand, zu Sicker-
wasserkonzentrationen am O. d. B. < GFS
fiihren (BOHME & LEUCHS, 2002).

Zur Vermeidung aufwindiger Sickerwasser-
prognosen bei jeder einzelnen Verwertungs-
mafnahme wird eine Art antizipierende Quell-
starken- und Transportprognose diskutiert. Dies
bedeutet, dass GFS fiir das Sickerwasser in
materialbezogene Eluatwerte iibersetzt werden
(LEUCHS, 2003; LEUCHS et al., 2003).

Schidliche Bodenverinderung, Altlast (BBodSchV) |
Direkte . ..
Grundwasser- Gefahrenbeurteilung fiir das Grundwasser
Beprobung | I !
Sickerwasserprobe Sickerwasserprognose
oberhalb O.d.B.
Materialunter- n-sita Rickn }!
Gleichgewichtskonz.: suchungen uckrechnung aus
direkte Ubertragung von I Untersuchungen || Untersuchungen im
Comax (,, Worst-case ) Elution und z. B. Bodenluft Grundwasser-
| Ungleichgewichtskonz.: |{  Extraktion (fiir leichtfliichtige abstrom
Berechnung der I Substanzen)
Konzentration am O. d. B.| | Transportprognose
aus Frae A, Vsiwa Modelle, “verbal- _I
- argumentativ*
I_I
o Priifwertiiberschreitung im Sickerwasser am O.d.B.

Beurteilung nach

Wasserrecht

Sanierung nach Ermessen im Einzelfall (kleine Fracht, lokal begrenzt)

Abbildung 2.1: Methoden und Verfahrensablauf einer Sickerwasserprognose zur Grundwassergefihrdungsab-
schdtzung nach BBODSCHYV (erarbeitet von Kleineidam, Gocht und Susset im “Bodenschutzkrinzchen* 1999-

2001).

2.3 Konzeption

Das Sickerwasserprognoseverfahren wird zur
Vereinfachung in zwei unterschiedliche Teile
getrennt (vgl. Abb. 2.2):

e Schadstoff-Freisetzung ("Emission") aus

kontaminiertem Material ("Quellterm")

e Transport der Schadstoffe bis zum Ort der
Beurteilung (“Transportterm*)

Im ersten Fall kommt es durch die Schadstoft-
freisetzung im Schadensherd zunéchst zu einer
Anreicherung der Schadstoffe im Sickerwasser,
wiahrend ggf. vorhandene Abbauprozesse in der
ungesittigten Zone wieder zu einem Riickgang
der Konzentrationen auf dem Weg zum O. d. B.
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fiihren konnen. Riickhalteprozesse (Sorption,
Féllung, etc.) sorgen nur fiir eine mehr oder
minder ausgeprigte Verzogerung des Stoff-
transports (GRATHWOHL & SUSSET, 2001).

Wenn das Grundwasser bei einer ersten
orientierenden  Untersuchung noch  nicht
erschlossen 1ist, eine Sickerwasserentnahme

technisch nicht umsetzbar ist oder kontami-
niertes Material (z. B. im Rahmen einer
Verwertungsmalnahme) erneut zur Ablagerung
kommen soll, basiert die Sickerwasserprognose
alleine auf der Grundlage von Material-
untersuchungen im Labor zur Bestimmung der
“Quellstiarke* (sieche Abschnitt 2.4.1) und auf
einer Transportprognose zur Bestimmung des
Stoffeintrages in das Grundwasser am O. d. B.
(siche Abschnitt 2.4.2).



2.4 Stand der Forschung

Schadstoffkonzentration

"Quellterm"
Schadstoffelution:
Materialuntersuchung
z.B. im Saulenversuch

~—»

Saulenversuche

freisetzungsrate

\" (Nicht-Gleichgewicht)

Cmax : maximale
Schadstoff-
konzentration
Gleichgewicht)

—_

Lysimeter
<_

Schadstofftransport
zum Grundwasser
durch Sickerwasser
oder Gasdiffusion

S
neqqy auyo

v /

D > Grundwasser

[}

Ort der Beurteilung —— v

Abbildung 2.2: Zweiteilung der Sickerwasserprognose in einen Quellterm und einen Transportterm. Rechts:
Zunahme der Stoffkonzentrationen im Sickerwasser entlang der Sickerstrecke. Anfangs max. Schadstoff-
Freisetzungsrate (Ungleichgewicht: F,,). Bei lingeren Fliefstrecken (bzw. -zeiten) konnen sich die maximal
moglichen Konzentrationen im Wasser einstellen (C,..: Gleichgewichtskonzentration C,,., bei der Desorption
bzw. die Léslichkeit von Schadstoffen C, ., bei residualer Phase). Auf dem weiteren Weg zum O. d. B. und im
Grundwasser kann es z. B. durch Bioabbau zu einem Riickgang der Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser

kommen (aus GRATHWOHL & SUSSET, 2001).

2.4 Stand der Forschung

2.4.1 Quellterm

2.4.1.1 Materialuntersuchungen

Die BBodSchV (Anhang 1, 3.3) empfiehlt neben
Saulenversuchen auch Lysimeterversuche zur
Untersuchung der Quellstirke organischer
Schadstoffe. Sie unterscheiden sich von den
Sdulenversuchen dadurch, dass sie auch den
Transportpfad (zumindest zum Teil) inkl. der
dort stattfindenden Riickhalte- und Abbau-
prozesse beinhalten konnen (vgl. Abbildung
2.2). Deshalb sind mit Lysimetern ermittelte
Sickerwasserkonzentrationen auch nicht immer
mit den in Sauleneluaten gefundenen Konzen-
trationen vergleichbar (GRATHWOHL & SUSSET,
2001).

In der Praxis werden die gegeniiber Lysimeter-
versuchen wesentlich praktikableren Séaulen-
versuche eingesetzt, die Vorgehensweise orien-

tiert sich an der Vornorm DIN V 19736 (1998,
derzeit zuriickgezogen) und am Merkblatt 20
(LUA NRW, 2000).

Saulenversuche gelten als etablierte Methode
zur Bestimmung von Desorptions- bzw.
Losungsraten von Schadstoffen aus kontami-
niertem Material. Ringversuche mit PAK-
kontaminierten Proben eines Gaswerkgeldndes
zur Priifung der Reproduzierbarkeit des DIN V
19736-Versuches ergaben hinreichende Wieder-
holvariationskoeffizienten von 12 — 28 %
(BLANKENHORN, 1997). Laboriibergreifende
Vergleichsvariationskoeffizienten lagen bei ca.
30 % (WEIB et al. 1997).

HENZLER (2004) und MADLENER (2004)
wendeten den Sdulenversuch nach DIN V 19736
erstmalig zur Elution von PAK aus grob-
stiickigen mineralischen Abfillen (Abbruch-
materialien, Hausmiillverbrennungsaschen) und
aus feinkormigem Baggergut (Hafenschlicke,
kohlige Auesedimente) an. Bei gegebener
Homogenitdt der Proben  konnen  die
Versuchsergebnisse (Konzentrationswerte und
zeitlicher Konzentrationsverlauf) mittels
Parallelelutionen desselben Materials mit dem
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2 Sickerwasserprognose

DIN V 19736-Verfahren sehr gut reproduziert
werden. Diese gute Reproduzierbarkeit gilt auch
laboriibergreifend bei erstmaliger Anwendung
des Verfahrens (Elution von Referenz-
materialien im F&E-Verbundprojekt “Sicker-
wasserprognose” des BMBF). Damit wurde
auch die einfache und praktikable Durchfiihrung
des Versuchskonzepts nachgewiesen (Ergeb-
nisse zusammengefasst in GRATHWOHL &
SUSSET, 2003).

Gingige Elutionsmethoden wie “Schiitteltests*
(z. B. nach DIN EN 12457-4, 2002) und der
Bodensittigungsextrakt (“BSE* nach
BBodSchV, Anhang 3, Absatz 3.1.2) konnen
wegen methodischer Probleme nicht fiir die
Sickerwasserprognose organischer Schadstoffe
eingesetzt werden (dies gilt vor allem fiir
lipophile Stoffe). Die bei Schiittelelutionen
auftretenden Artefakte durch Suspensions-/
Emulsionsbildung (z. B. bei mit Mineralol
kontaminierten Proben, WEIB 1998) sowie
Minderbefunde  durch  Filtersorption  und
Sorption an Bauteilen (auch bei BSE) werden
beim Séulenversuch infolge der langsamen und
gleichméfigen Durchstromung und durch die
Verwendung von  ausschlieBlich  inertem
Material vermieden. Da die Triibe im Séulen-
eluat in der Regel nach wenigen Tagen auf
Werte wie im Grundwasser zuriickgeht, muss
nicht vorfiltriert werden (WEIB, 1998).

Der Sidulenversuch kommt mit naturnahen
Wasser/Feststoffverhdltnissen (W/F von ca. 1:5,
gegeniiber Schiitteltest mit W/F von 2:1 bis
10:1) den Feldbedingungen relativ nah - eine
Abweichung stellt allerdings die versuchs-
bedingte Wasserséttigung dar. Bei der Schiittel-
elution konnen einerseits Verdiinnungseffekte
(infolge der hohen W/F-Verhiltnisse) oder
Minderbefunde durch Filtersorption zu einer
Unterschitzung,  andererseits  Suspensions-
bildung und groBe Kontaktflichen (infolge der
Vereinzelung der Korner) zu einer Uberschitz-
ung der Konzentration im Sickerwasser fiihren.

Der wichtigste Vorteil der dynamischen Elution
gegeniiber den genannten statischen Tests wird
in der Mdglichkeit einer Trendaussage (durch
zeitlich kontinuierliche Beprobung und Analytik
des Eluates) bzw. einer Langzeitprognose
(mittels Vorwértsmodellierungen) des zeitlichen
Verlaufs des Stoffaustrages gesehen. Aussagen
zur zeitlichen Quellstirkenentwicklung ge-
winnen derzeit auch flir anorganische
Schadstoffe zunehmend an Bedeutung. So
konnte mit Sdulen- und Lysimeterversuchen
tiberpriift werden, ob die Uberschreitungen von
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GFS im Sickerwasser z. B. an der Unterkante
eines Verwertungsmaterials zeitlich beschriankt
ist (GFS-Uberschreitungen iiber “kurze Zeit-
riume” nach LAWA, 2003, siche Abschnitt
2.2). Entsprechend haben einige aktuelle
Normungs- und Forschungsaktivititen zum Ziel,
ein Siulenversuchsverfahren zu entwickeln, mit
dem gleichzeitig das Freisetzungsverhalten
sowohl anorganischer als auch organischer
Schadstoffe untersucht werden kann (SUSSET et
al. 2004, Normungsaktivititen im CEN TC 292
WG 6 zur PrEN 14405).

Fir die Bewertung der im Siuleneluat
ermittelten Schadstoffkonzentrationen hinsicht-
lich der Ubertragung der Ergebnisse auf Feld-
bedingungen und zum Vergleich der Saulen-
versuchsergebnisse mit Ergebnissen anderer
Elutionsmethoden ist eine Unterscheidung
zwischen GG/UG-Bedingungen im Saulen-
versuch erforderlich (eine detaillierte Definition
des Gleichgewichtsbegriffs wird in Kapitel 4,
Abschnitt 4.1.2 gegeben).

Die unter In-situ-Bedingungen an einem
bestimmten Ort der Sickerstrecke, zu einer
bestimmten Zeit zu erwartende und von vielen
Randbedingungen (Sickerrate, Lagerungsdichte,
Wegsamkeiten etc.) abhédngige tatséchliche Kon-
zentration im Sickerwasser kann nur dann genau
bestimmt werden, wenn die In-situ-Verhéltnisse
in der Séule exakt abgebildet werden.

Bei GG-Bedingungen ist jedoch eine verein-
fachte Gefahrenbeurteilung moglich, denn die
(maximale) GG-Konzentration kann im Sinne
eines ,,Worst-case-Ansatzes™ direkt auf den Ort
der Beurteilung iibertragen werden. Bei UG-
Bedingungen muss die unter In-situ- Be-
dingungen zu erwartende Konzentration im
Sickerwasser aus den im Labor bestimmten
maximalen Freisetzungsraten berechnet werden
(GRATHWOHL 2000 a/b, Berechnungsverfahren
detailliert in DIN V 19736, 1998).

Um die schwierige Unterscheidung GG/UG zu
umgehen, wird bis heute verbreitet der einfacher
und kostengiinstigere “Schiitteltest nach DIN
EN 12457-4 auch fiir organische Schadstoffe zur
Bestimmung einer GG-Konzentration einge-
setzt, was nachweislich zu falschen Ergebnissen
fiihren kann (siche oben).

Derzeit wird eine Séulenversuchsmethode
angestrebt, “welche unabhdngig von der
Bindungsform der Schadstoffe die Einstellung
von Gleichgewichtsbedingungen und somit eine
wesentlich vereinfachte und sichere Auswertung
der Befunde iiber die Eluatkonzentration
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ermoglicht” (Ausschreibung des BMBF zum
F&E-Verbundvorhaben “SiWaP‘“; SCHMIDT &
ZEISBERGER, 2001). Vorgehensweisen, um die
Gleichgewichtseinstellung zu erreichen, werden
auch in verschiedenen Praxispapieren zur
Sickerwasserprognose diskutiert (u. a. NIEDER-
SACHSISCHER ARBEITSKREIS SICKERWASSER-
PROGNOSE, 2001; LUA NRW, 2002).

Das LUA NRW (2000) stellt mit dem Merkblatt
20 bereits eine Sdulenmethode zur Bestimmung
von GG-Konzentrationen vor. Diese baut zwar
auf die DIN V 19736 auf, durch die Anpassung
von FlieBgeschwindigkeiten und der Séulen-
dimensionierung werden aber i. d. R. fiinf Mal
hohere Kontaktzeiten des Perkolates mit dem
kontaminierten Material eingestellt, um eine
“Verschiebung der Elutionsbedingungen® in
Richtung GG zu erreichen. Allerdings ist im Fall
einer Gleichgewichtselution iiber den gesamten
Versuchszeitraum (GG-Plateau) keine Trend-
aussage zum zeitlichen Verlauf der Quellstirke
mehr moglich (z. B. Hochrechung der In-situ-
Abreicherungszeiten aus der Abreicherungszeit
im Sdulenversuch, detailliert in Kapitel 6).

Im Rahmen dieser Arbeit wurde auch
untersucht, ob mit einer kombinierten
Extraktions- und  Elutionsmethode am
Accelerated Solvent Extractor (ASE) die

Feststoff/Wasser-Verteilung der Schadstoffe im
GG gemessen werden kann (vgl. Kapitel 3). Ein
solches Kombiverfahren unter Beibehaltung des
Saulenversuchs nach DIN V 19736 konnte dem
Ziel der Bestimmung einer GG-Konzentration
gerecht werden, ohne auf den wesentlichen
Vorteil der dynamischen Elution - einer Trend-
aussage iiber die zukiinftige Entwicklung der
Schadstofffreisetzung - zu verzichten.

2.4.1.2 Modellierung der Quellstirke

Im Hinblick auf die typischen Problem-
stellungen bei der Gefahrenbeurteilung von
Altlasten wie z. B. der Ausbreitung von Teerdl-
phasen, deren Auflosung in der geséttigten Zone
und der Wiederanlagerung geloster Schadstoffe
in niedrigpermeablen, ggf. hochsorbierenden
Aquiferbereichen, lag der Schwerpunkt der
Forschungsbemiihungen der letzten Jahre auf
der quantitativen  Beschreibung  16sungs-
kinetischer Prozesse (MILLER et al., 1990;
MAYER & MILLER, 1996; JOHNSON & PANKOW,
1992) wund Sorptionsprozessen organischer
Schadstoffe in Geosorbenten (WEBER et al,
1991; XING & PIGNATELLO, 1997; LUTHY et al.
1997; Xia & BALL, 1999; siehe auch ALLEN-

KING et al. 2002). Die Modellansétze werden
heute schwerpunktmifBig fiir die Transport-
prognose weiterentwickelt. Die Quantifizierung
der Quellstirke mittels Stofffreisetzungs-
modellen wird fiir die Praxis der Sickerwasser-
prognose bisher wenig diskutiert.

Unter der Annahme eines vollstindig rever-
siblen Sorptionsverhaltens konnen die Modell-
ansdtze jedoch auch zur Quantifizierung der
diffusionslimitierten Quellstdrke organischer
Schadstoffe (Desorptionskinetik, vgl. Abgrenz-
ung in Kapitel 1, Abschnitt 1.3.2) der hier
relevanten niedrigkontaminierten hochpordsen
Materialien eingesetzt werden.

Es kommen folgende Modellansétze in Frage:

Gleichgewichtsmodelle: In GG-Modellen wird
an allen Orten ein GG-Zustand zwischen
geloster Verbindung und der Feststoffphase
(lokales Gleichgewicht) angenommen. Dem
oftmals kinetischen Sorptionsverhalten wird
nicht Rechnung getragen.

Kinetik 1. Ordnung: Zur mathematischen
Beschreibung des kinetischen Prozesses der
Sorption-/Desorption wird héiufig ein empir-
isches Ratengesetz 1. Ordnung (z. B. SPURLOCK
et al.,, 1994; FETTER, 1993) verwendet. Diese
Modelle eigenen sich i. d. R. nicht fiir eine
prozessbasierte  Vorwértsmodelllierung  der
Schadstofffreisetzung, da die empirische Raten-
konstante meist nicht bekannt ist und z. B. durch
Modellkalibrierung ermittelt werden muss.

Intrapartikeldiffusion (IPD): Die Schadstoff-
freisetzung wird héufig durch langsame
aquatische  Diffusionsprozesse im  wasser-
gefillten Intrapartikelporenraum limitiert (u. a.
BALL & ROBERTS, 1991; GRATHWOHL &
REINHARD, 1993). Fiir bestimmte Verein-
fachungen, Anfangs- und Randbedingungen
kann IPD aus einem sphérischen Korn heraus
(Desorption) bzw. in das Korn hinein (Sorption)
basierend auf dem zweiten Fick'schen Gesetz
(CRANK, 1975) analytisch berechnet werden.

U. a. GRATHWOHL et al. 1990; HARMON &
ROBERTS, 1994, FARRELL & REINHARD, 1994
setzten analytische IPD-Modelle erfolgreich zur

Simulation der Desorption hydrophober
organischer Schadstoffe aus kontaminierten
Aquifermaterialien unter gesdttigten

Bedingungen ein.

“Kombinationsmodelle“: U. a. GRATHWOHL &
REINHARD (1993) und HARMON & ROBERTS
(1994) stellten bei der Anwendung eines reinen
IPD-Modelles zur Modellierung des Frei-
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setzungsverhaltens halogenierter Alkene aus
Aquifermaterialien eine Unterschdtzung der
Desorptionsrate zu Versuchsbeginn und eine
Uberschitzung der Desorptionsrate im Lang-
zeitelutionsverhalten fest. Begriindet wird dies
mit einer grofen Schwankungsbreite von
Korngrofien und Sorptionseigenschaften
einzelner Lithokomponenten im heterogenen
Material (FARRELL & REINHARD, 1993; WERTH
et al., 1997), was zu einer unterschiedlichen
Erreichbarkeit von ,,Sorptions-/Desorptions-
platzen® fiihrt.

In Kombinationsmodellen wird zur Unter-
scheidung zwischen “schnellen* und
“langsamen® Sorptionsplidtzen die Feststoff-
phase in zwei oder mehrerere Fraktionen
unterteilt und die unterschiedlichen Sorptions-
/Desorptionsregimes ~ werden  durch  eine
Kombination aus den oben genannten analy-
tischen Modellansdtzen angenéhert. Chemische
Ungleichgewichtszustéinde (der Sorptionsvor-
gang selbst ist limitierend) werden i. d. R. {iber
Kinetik 1. Ordnung mit unterschiedlichen
Ratenkonstanten  beschrieben  (“Two-Site*-
Modelle; u. a.. CONNAUGHTON et al., 1993;
VAN DER ZEE & VAN RIEMSDIJK 1986). Die
unterschiedliche Zugénglichkeit von Sorptions-
plitzen (oder Zonen unterschiedlicher Mobilitit)
kann durch die Kombination von Kinetik 1.
Ordnung und Intrapartikeldiffusion (“Two-
Region“-Modelle) beriicksichtigt ~ werden
(weitere Beispiele: Kombination von IPD-
Modellen mit gefitteten Tortuositétsfaktoren und
Konstriktivitdtsfaktoren, WERTH et al., 1997;
Kinetik 1. Ordnung + IPD, MERKEL, 1996; GG-
Ansatz + IPD oder Kinetik 1. Ordnung,
PIGNATELLO et al., 1993).

Numerisches IPD-Modell: Bei stark
heterogenem  Material und nichtlinearem
Sorptionsverhalten kénnen Schadstoff-

desorptionsraten mit einfachen analytischen
Modellen und gemittelten Parametern zur
Beschreibung der Heterogenitdt des Systems
nicht mehr hinreichend genau abgeschitzt
werden  (KLEINEIDAM et  al., 1999a;
KLEINEIDAM et al., 1999b, KLEINEIDAM et al.,
1999c; BALL, 1989).

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde das
numerische Modell SMART (FINKEL, 1999) zur
Berechnung der Sorptions-/Desorptionskinetik
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auch mit nichtlinearen Sorptionsisothermen
(BOLD, 2004) eingesetzt. Nachfolgend wurde
untersucht, ob die komplexen numerischen
Elutionsverldufe mit den oben genannten
vergleichsweise einfachen analytischen An-
sitzen (“lokales Gleichgewicht® und “IPD*)
approximiert werden konnen.

2.4.2 Transportprognose

2.4.2.1 Prozesse

Im Prinzip kehren sich beim Transport die bei
der Freisetzung von  Schadstoffen zu
beachtenden Prozesse um - in der Schad-
stoffquelle freigesetzte Stoffe konnen wéhrend
des Transports zum Grundwasser z. B. wieder
sorbiert, d. h. retardiert werden. Bei konstanter
Sickerrate konnen die Schadstofffliisse und auch
die sich einstellenden Schadstoffkonzen-
trationen im  Sickerwasser aus  dem
kontaminierten Material heraus (Quellterm)
vereinfachend als zeitlich konstant betrachtet
werden (an der Untergrenze der Schadstoff-
quelle gilt: Q = konstant, C = konstant, F =
konstant). Fiir diese vereinfachenden Anfangs-
und Randbedingungen wurden im Rahmen der
vorliegenden Arbeit ‘“Prinzipszenarien zur
Veranschaulichung der wesentlichen Transport-
prozesse mit einfachen analytischen Losungen
der 1D Advektions- und Dispersions-Gleichung
(OGATA & BANKS, 1961) modelliert. Abbildung
2.3 zeigt die in einem elektronischen Datenblatt
(MathCad) berechneten Konzentrationsprofile
fir Retardation, Retardation + Abbau und
Retardation + Abbau + partikelgetragenem
Transport entlang bevorzugter FlieBwege. Eine
detaillierte Beschreibung der Prozesse geben
GRATHWOHL & SUSSET (2001).
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Abbildung 2.3: Vergleich der verschiedenen Transportprozesse beim Sickerwassertransport von Schadstoffen
zum Grundwasser (O. d. B.). Die Kurven zeigen die Konzentrationsverteilung des Schadstoffes tiber die Tiefe z
[Meter] zu verschiedenen Zeitpunkten: t; = 1 Jahr, t, = 6 Jahre, t; = 16 Jahre = stationdrer Zustand
(gestrichelte Linien), d. h. keine Anderung des Konzentrationsprofils (Grundwasserneubildungsrate: 1 mm Tag”;
longitudinale Dispersivitdit oy 2,8 cm; wassererfiillter Porenraum 0: 0,1; Retardationskoeffizient R, :10).

A: Stofftransport ohne Abbau, nur Retardation:
Im hier vorgestellten vereinfachten Fall (GG-
Ansatz) wurde die Retardation direkt aus dem
Sorptionskoeffizienten (K,;), der Trocken-
raumdichte und dem wassererfiillten Porenraum
bei der Feldkapazitit berechnet (siehe Kapitel 4,
Abschnitt 4.2.5.1, Gl. 4-10). Die (reversible)
Sorption von Schadstoffen im Untergrund fiihrt
lediglich zu einer Verzdgerung (Retardation) des
Stofftransports relativ. zur reinen Sicker-
geschwindigkeit, d. h. die Schadstoffe treten
nach einer gewissen Zeit (>16 Jahre, in
Abhéngigkeit vom Retardationsfaktor) in
unverminderter Konzentration am O. d. B. auf.

B: Bioabbau: Fiir die gleichen Anfangs- und
Randbedingungen der Ogata-Banks-Gleichung
wurde hier eine eindimensionale Lésung nach
BEAR (1979) zur Beschreibung des advektiv-
dispersiven 1D-Flusses unter Beriicksichtigung
von Abbaukinetik 1. Ordnung eingesetzt. Der
Berechnung liegt eine Halbwertszeit des
abbaubaren Stoffes von 1 Jahr zugrunde. Die
Schadstoffkonzentration nimmt im giinstigsten
Fall (biologisch gut abbaubare Stoffe) soweit ab,
dass kein  Schadstoffeintrag mehr ins
Grundwasser erfolgt (vgl. stationdrer Fall fiir
t;=16 Jahre).

C: Priferenticlle FlieBwege: Ein Teil der
Schadstoffe (20 %) gelangt so rasch ins
Grundwasser, dass Riickhalte- (Retardation) und

Abbauprozesse (Bioabbau) nicht vollstindig
greifen ("preferential flow" und/oder
partikelgetragener Transport). Die einfachste
Moglichkeit, diesem raschen, extrem von den
Standortbedingungen abhingigen Stofftransport
bei der Sickerwasserprognose Rechnung zu
tragen, liegt hier in der Annahme, dass ein
gewisser Anteil der Schadstofffracht (z. B. 20
%) keinen Riickhalte- und Abbauprozessen
unterliegt und dieser Anteil der Stoffkonzen-
tration praktisch immer am O. d. B. vorliegt.

REINSTORF et al. (2001) stellen eine Sammlung
von Modellen zum Transport von geldsten
Stoffen in der ungesittigten Zone vor und
kommen zu dem Ergebnis, dass den meisten
Stofttransport-Modellen einige fiir die Sicker-
wasserprognose wesentliche Prozesse fehlen.

Eine Durchsicht von Arbeitshilfen und
Praxispapieren zur Sickerwasserprognose der
Lander (zusammengefasst in SCHMIDT, 2001)
verdeutlicht, dass die Transportprognose-
modellierung bisher keineswegs standardméafig
durchgefiihrt ~ wird.  Vielmehr = werden
sogenannte ‘‘verbal-argumentative Transport-
prognosen” empfohlen (katalogartige Beurteil-
ung der Schadstoffmobilitit iiber Feststoft-
gesamtgehalte,  physikochemische  Eigen-
schaften der Schadstoffe und Bewertung von
Standortfaktoren wie z. B. Miéchtigkeit der
Riickhaltezone; HLUG, 2001 und LFW, 2001).
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2.4.3 Relevanz des Quellterms

Lysimeterversuche zeigen, dass die Quellstirke
verschiedener Schadstoffe aus Materialien, die
fiir die Sickerwasserprognose relevant sind, im
Gegensatz zur oben genannten Annahme
oftmals nicht zeitlich konstant ist.

Bei leichtloslichen Schadstoffen (z. B. Chlorid,
Sulfat, Phenole) zeigt sich ein exponentielles
Abklingen der Sickerwasserkonzentrationen an
der Unterkante der Quelle. Die Lebensdauer der
Quelle hédngt in diesem Fall maBgeblich von der
GroBe des “Schadstoffreservoirs® ab (u. a.
gegeben durch die Schichtmichtigkeit).

Hydrophobe, abbaubare organische Schadstoffe,
die durch diffusionlimitierte =~ Desorption
freigesetzt werden, stellen zwar Langzeitquellen
dar, insbesondere PAK zeigen aber infolge der
“Stérung von Sorptions-/ Desorptionsgleich-
gewichten durch die instantiondren FlieB-
bedingungen im Quellterm und infolge eines
“trdgen Anpassungsprozesses” der Bioaktivitit
an die variable Nihrstoffsituation eine stark
variable Quellstarke (unterschiedlich effektiver
Bioabbau in der Quelle selbst; STIEBER et al.
2004, SUSSET et al., 2004).

SCHNEIDER & STOFEN (2002) zeigen anhand
einfacher Szenariomodellierungen, dass die
Vernachldssigung des experimentell nach-
gewiesenen Zeitverhaltens des Quellterms zu
Fehlern bei der Transportprognose der Konzen-
trationen am O. d. B fithren kann. Nicht abbau-
bare und/oder nichtfliichtige Schadstoffe wiirden
bei einer zeitlich konstanten Quellstirke auch
am O. d. B. langfristig die Quellkonzentration
einstellen. Bei endlichem Quellterm kann jedoch
infolge der Dispersionseffekte selbst dann eine
Konzentrationsabminderung auftreten, wenn die
Schadstoffe weder Sorption noch Abbau unter-
liegen (“Auffiacherung der Konzentrations-
front®).

BoLD (2004) untersuchte den Einfluss der
zeitlichen Quellstarkeentwicklung in Szenario-
modellierungen zur Transportprognose mit dem
hier angewendeten Modell SMART unter
Beriicksichtigung von priferentiellen FlieB-
wegen, Retardations- und Abbauprozessen.
Danach konnen bei zeitlich konstanter Quell-
stairke priferentielle FlieBwege zu erhohten
Schadstoffkonzentrationen am  Ort  der
Beurteilung fiihren, da fiir den Schadstoffanteil,
der relativ rasch durch die bevorzugten
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FlieBwege transportiert wird, weniger Zeit fiir
den Bioabbau zur Verfiigung steht.

Bei endlichen Quellen konnen priferentielle
FlieBwege jedoch auch zu einer Verringerung
der maximalen Schadstoffkonzentration am
O. d. B. fiithren, wenn ein Teil der Schadstoffe
aus dem begrenzten “Schadstoffreservoir™ {iber
die bevorzugten Wegsamkeit bereits abge-
reichert ist, bevor die Matrixflusskomponente
hinzutritt (Verdiinnung).

Neben dem quantitativen Wert der Quellstdrke
(Maximalkonzentration als Input fiir die
Transportprognose) kann demnach auch der
zeitliche Verlauf der Quellstirke die am O.d.B
zu erwartende und nach den PW der
BBODSCHV (1999) zu beurteilende Schad-
stoffkonzentration beeinflussen.



3 Kombi-Elution/Extraktion
Stoffverteilung

Bestimmung der
Feststoff/Wasser

3.1 Einleitung

Das Verfahren der beschleunigten
Losemittelextraktion  (DIONEX-Handelsname
ASE: Accelerated Solvent Extraction), im
Englischen auch als Pressurized Fluid
Extraction (PFE) bezeichnet, wurde zum ersten
Mal von RICHTER et al. (1995) und EZZELL et al.
(1995) beschrieben. Bei dem Extraktions-
verfahren werden organische und/oder wissrige
Losemittel bei erhohten Temperaturen und
Driicken eingesetzt, um eine moglichst
vollstindige Extraktion des Analyten aus
Feststoffen oder halbfesten Materialien zu
erreichen.

DIONEX (2000) stellte dazu eine automatisierte
ASE-Apparatur vor. Eine integrierte Hochdruck-
sdulenapparatur erlaubt die ‘“Hintereinander-
schaltung” von Wasserelutionen und Feststoff-
extraktionen mit unterschiedlich geeigneten
Losemitteln bei variablen Temperaturen und
Extraktionszeiten und bei einem konstant hohen
Druck von 100 bar (Modell ASE 300).

Die im Folgenden vorgestellten ASE-Testreihen
zielten auf die Entwicklung einer einfachen und
kostengiinstigen ASE-Methode ab, mit der
sowohl die Konzentration organischer Schad-
stoffe im Feststoff als auch im Wasser unter
“gleichgewichtsnahen” Bedingungen und in
einem Arbeitsgang bestimmt werden sollte. Die
Schadstoffverteilung zwischen Feststoff und
Wasser bei Gleichgewicht und resultierende
Verteilungskoeffizienten (K,;) sind wichtige
KenngroBen u. a. fiir die Sickerwasserprognose.

3.1.1 Stand der Forschung

Aus der Literatur liegen einige Untersuchungs-
ergebnisse zum Einfluss der ASE-Bedingungen
(Druck, Temperatur und Extraktionszeit) und
der Eigenschaften von Losemitteln auf die ASE-

ASE zur
zwischen

mit

Wiederfindungsraten von PAK aus “frisch® mit
PAK dotierten Referenzmaterialien vor (u. a.
JENSEN et al., 1996; SCHANTZ et al.,, 1997;
RICHTER, 2000). Basierend auf diesen
Forschungsergebnissen entstand eine fiir die
Extraktion von PAK aus Boden, Schlamm und
festen/halbfesten  Abfillen optimierte und
validierte =~ ASE-Standardmethode (Methode
3545; Solid Waste Methods; US-EPA, 1995).
DIONEX (2000) stellt dazu eine Methoden-
konkretisierung vor (Applikationsnotiz 313).

Fiir die Methodenentwicklung der vorliegenden
Arbeit waren folgende aktuelle Forschungs-
ergebnisse besonders relevant:

U. a. JENSEN et al. (1996) und RICHTER et al.
(1995) finden mit Gemischen aus einem
unpolaren und einem polaren Ldsemittel im
Volumenverhiltnis 1:1 weit hohere Extraktions-
ausbeuten von PAK aus dotierten marinen
Sedimenten und Oberbdden als mit “rein®
unpolaren Losemitteln. Dabei reichte nur ein
Extraktionsschritt zur quantitativen Extraktion
aus. Die Effektivitdit des Losemittels héngt
mafgeblich von der “Ahnlichkeit* der Polaritit
des Losemittels und des Analyten ab.

Die Extraktionseffizienz hingt zudem stark vom
Wassergehalt der Probe ab. RICHTER (2000) und
SCHANTZ et al. (1997) zeigen, dass getrocknete
Proben unabhéngig von der Wahl des Lose-
mittels (bzw. der Ldsemittelmischung) und
unabhéngig von Temperaturvariationen quanti-
tativ extrahiert werden koOnnen, sofern die
Temperaturen mindestens 100 °C betragen. Bei
feuchten Proben mussten dagegen Gemische aus
einem unpolaren Losemittel mit einem polaren
Losemittel (hier Aceton) und Temperaturen von
mindestens 175 °C eingesetzt werden, um die
PAK vollstindig aufzuschlieBen. Mit “rein‘
unpolaren Losemitteln konnten maximal 30 %
der dotierten PAK-Menge aus feuchten Proben
wiedergewonnen werden.

SCHANTZ et al. (1997) untersuchten auch den
Einfluss des Druckes auf die Extraktions-
ausbeuten der ASE von PAK aus getrockneten
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marinen  Sedimenten (dotierte  Referenz-
materialien) mit dem organischen Losemittel
Dichlormethan (DCM). Driicke >100 bar
erlauben eine Fliissigextraktion bei sehr hohen
Extraktionstemperaturen, was in erster Linie zu
einer besseren Benetzung des Materials fiihrt.
Druckvariationen oberhalb 1000 psi beein-
flussten die Extraktionseffizienz der ASE
erwartungsgemaf nur noch geringfiigig.

Mit einer ASE-Standardmethode (US-EPA,
1995) wurden im Vergleich zum Soxhleth-
verfahren (JENSEN et al., 1996; RICHTER et al.,
1995; RICHTER, 2000; SCHANTZ et al., 1997,
GAN et al., 1999 und HEEMKEN et al., 1997) und
im Vergleich zu vier weiteren Methoden
(“Focused Microwave Assisted Extraction
(FMAE)”, “Supercritical Fluid Extraction
(SFE)”, “Sonication Extraction (SE)* und
“Soxleth Extraction”, DUPEYRON et al., 1999)
die hochsten PAK-Wiederfindungsraten aus
PAK-dotierten trockenen Referenzmaterialien
erzielt. Zudem wiesen die ASE-Extraktions-
ergebnisse fiir alle 16 EPA-PAK im Methoden-
vergleich die hochste Reproduzierbarkeit auf -
Losemittelverbrauch und Zeitaufwand waren
zugleich am niedrigsten.

Die Literaturdurchsicht verdeutlicht, dass nur in
wenigen Fillen der Einfluss von Matrixeffekten,
Kontaminationsart und Kontaminationsalter auf
die ASE von PAK mit organischen Losemitteln
untersucht wurde (iiberwiegend wurden frisch
dotierte Referenzmaterialien untersucht). Dazu
miissen “reale Proben“ eingesetzt werden, die
sich hinsichtlich der Textur, der Sorptions-
eigenschaften und der Kontaminations-
geschichte stark unterscheiden.

ZULOAGA et al. (2000) schitzen bei der ASE
»realer*  Bodenproben mit  “natiirlicher*
Kontamination den Gehalt an organisch
gebundenen Kohlenstoff, den Tongehalt und die
Benetzbarkeit der Proben durch das Losemittel
(gegeben durch die Textur der Matrix und die
Viskositdit des Losemittels) als wichtigste
SteuergroBen fiir die Effektividt der ASE ein.

Zur ASE-Wasserelution liegen bisher nur
wenige Literaturergebnisse vor: HUBERT et al.
(2001) gehen bei der ASE-Wasserelution von
einer GG-Einstellung aus, was durch groB3e
Kontaktzeiten (max. 99 Minuten bei ASE-
Modell 300), hohe Driicke (Benetzung groBer
Kontaktflichen) und relativ kleine W/F-
Verhiltnisse begiinstigt wird (siche auch HAUCK
& SCHULZ, 2000; JENSEN et al. 1996).
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HAWTHORNE et al. (1994, 2000) und ROMERO
et al. (2002) wiesen bei der ASE mit Wasser
eine Zunahme der PAK-Auslaugbarkeit mit
zunehmender Wassertemperatur (ASE-Tests
zwischen 50 °C und 400 °C, bei konstant hohem
Druck) nach und fiihren dies auf eine Abnahme
der Polaritit des Wassers (bzw. Abnahme der
Dielektrikzitdtskonstante) zuriick. MADLENER
(2004) und HENZLER (2004) nutzen diesen
Effekt bei der Entwicklung einer ASE-
Temperaturgradientenmethode. Ziel ist die
Bestimmung einer GG-Konzentration hydro-
phober Stoffe im Wasser iiber sequentielle ASE-
Wasserelutionen bei erhohten Temperaturen und
nachfolgende Riickrechnung auf die GG-
Konzentrationen bei Feldtemperatur {iber einen
einfachen thermodynamischen Zusammenhang
(Desorptionsenthalpien). Das Verfahren wurde
mit der hier entwickelten ASE-Kombimethode
gekoppelt.

3.1.2 Vorgehensweise

Die Entwicklung einer kombinierten
Extraktions-/Elutionsmethode mit ASE basiert
auf dem Standardverfahren nach US-EPA
(1995) und der Methodenkonkretisierung von
DIONEX (2000). Tabelle 3.1 gibt einen Uber-
blick zur empfohlenen Probenaufbereitung
sowie zu den empfohlenen Extraktionsmitteln
und Extraktionsbedingungen.

Tabelle 3.1: Standardverfahren zur ASE von PAK
aus Boden, Schlamm und halbfestem/festem Abfall,
ASE-Bedingungen nach US-EPA-3545 (US-EPA,
1995); Probenaufbereitung nach Applikationsnotiz
313 (DIONEX, 2000)

Probenaufbereitung: Mischung mit NaSO,/
Diatomeen zur Trocknung (wenn Wassergehalt >
10 %) und zur Auflockerung, Mahlen < Imm

Probenmenge [ml] 30 (ca. 10 - 20 g)

Natriumsulfat [%] 50
Probe [%] 50

ASE — Bedingungen

Static Time [min] 5
Temperature [°C] 100

Flushing [%] 60
Purge Time [sec] 60
Aceton [%] 50

Dichlormethan [%] 50

Mit dem Ziel einer praktikablen kombinierten
Wasserelution- und Extraktion wurde das
Standardverfahren schrittweise modifiziert:

e Einsatz maximaler Probenmengen zur
Bestimmung einer moglichst repridsentativen
PAK-Konzentration im Wasser.
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e Finsatz feldfeuchter  Originalproben
(naturnahe Verhiltnisse, Vermeidung auf-
windiger Probenaufbereitungsverfahren).

e Kopplung ASE-Wasserelution mit
Losemittel-ASE: Wahl geeigneter Losemittel
zum “Aufschluss® von Restfeuchtigkeit nach der
Wasserelution und moglichst effektiver PAK-
Extraktion.

Anschlieend wurde die ASE-Kombimethode
iiber den Vergleich von Messergebnissen aus
Parallelextraktionen mit verschiedenen gangigen
Extraktionsverfahren validiert und Testreihen
zur Uberpriifung der Reproduzierbarkeit des
Verfahrens durchgefiihrt.

Zur Uberpriifung der Anwendbarkeit und
Praktikabilitit wurde die ASE-Kombimethode
zur Elution/Extraktion zahlreicher heterogener
und ,,natiirlich® kontaminierter Boden- und
Abfallproben eingesetzt, wobei direkte Daten-
vergleiche zwischen Feststoff/Wasser- und Priif-
wertkonzentrationen durchgefiihrt wurden. Zur
Uberpriifung der “Vollstiindigkeit der ASE®
wurden bei den Materialuntersuchungen zwei
weitere LoOsemittelfolgeschritte mit verschie-
denen polaren und unpolaren Losemitteln
eingesetzt, um die Effizienz der einzelnen ASE-
Schritte iiber den Vergleich der jeweiligen
Extraktionsausbeuten zu bewerten.

AbschlieBend war die Plausibilitit der ASE-
Wasserelution zu priifen. Dazu wurde die GG-
Konzentration im Wasser aus der mit ASE
gemessenen Feststoffkonzentration sowohl mit
einem linearen Sorptionsmodell als auch mit
einem nichtlinearen Soptionsmodell berechnet.
Der Vergleich der Messdaten mit den
berechneten Daten erlaubt im Idealfall eine
Unterscheidung GG/UG bei der ASE-
Wasserelution und ecine Einschitzung der
Sorptionsqualitit der verschiedenen
Materialien.

Die Grundlagen dieser Sorptionsmodelle werden
im folgenden Kapitel dargestellt.

3.2 Grundlagen

3.2.1 Sorption

Der Prozess der An- und Einlagerung
organischer Verbindungen aus der wissrigen
Phase an bzw. in eine Feststoffphase wird als

Sorption bezeichnet und umfasst sowohl die
zweidimensionale Adsorption an Oberflichen
oder Grenzflichen als auch die dreidimensionale
Absorption - ein vollstindger Phaseniibergang
mit l6sungsdhnlichem Charakter. Beide Prozesse
konnen simultan stattfinden.

Ausloser hydrophober Sorption ist die Erhdhung
der Systementropie durch die Auflosung
strukturierter Wassermolekiilhiillen (“Iceberg-
Formation“, FRANK & EVANS, 1945) der quasi
gelosten hydrophoben unpolaren organischen
Verbindungen. Untergeordnet kann hydrophobe
Sorption auch aus schwachen physikalischen
zwischenmolekularen Bindungskriaften resul-
tieren. Die Aufldsung/Neubildung von Wasser-
molekiilhiillen und die schwachen Wechsel-
wirkungen sind reversible Vorginge. Infolge-
dessen kann der Sorptionsvorgang organischer
Sorbenten an das Sorbat i. d. R. als vollstindig
reversibel angesehen werden, was zahlreiche
Arbeiten bestétigen (zitiert in SCHUTH, 1994).

3.2.2 Sorptionsisothermen und
-mechanismen

Die Sorption organischer Sorbenten iiber einen
Konzentrationsbereich wird als Sorptions-
isotherme bezeichnet. Diese setzt die Konzen-
trationen der Verbindung im Wasser und im
Feststoff unter GG-Bedingungen bei einer
konstanten Temperatur in Beziehung.

Gleichung 3-1 beschreibt den einfachsten Fall
einer linearen Sorption, bei der die GG-
Konzentration im Feststoff (an Kornmatrix
sorbierte  Stofffraktion = bzw.  Feststoft-
konzentration Cy) direkt proportional zur Gleich-
gewichtskonzentration im Wasser (C,,,) ist.

Cs: Kd Cw,eq (3-1)

Die Steigung dieser linearen Sorptionsisotherme
wird durch einen konzentrationsunabhingigen
und damit konstanten Verteilungskoeffizienten
K; im Gleichgewicht (verbreitet auch als
~Partitioning“-Koeffizient bezeichnet) wieder-
gegeben. Das lineare Sorptionsverhalten hydro-
phober organischer Schadstoffe in natiirlichen
Materialien wird auf einen Verteilungsprozess
geloster Stoffe zwischen Wasser und dem
natiirlichen organischen Material zuriickgefiihrt
(u. a. CHIOU et al. 1979, KARIKHOFF et al.
1979). Das organische Material wird dabei als
organisches Losemittel betrachtet (z. B. Poly-
mertheorie nach WEBER et al. 1991).
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Vielfach wird eine starke Abweichung vom
linearen  Sorptionsverhalten in natiirlichen
Boden-/Wassersystemen festgestellt (das sorp-
tive Aufhahmevermogen geloster Stoffe nimmt
mit steigender Losungskonzentration i. d. R. ab).
Das nichtlineare, also konzentrationsabhéngige
Sorptionsverhalten wird auf die Heterogenitit
des organischen Materials (heterogene Ver-
teilung von Sorptionsenergien) und/oder auf
hohe Sorptionskapazititen kohliger Boden-
bestandteile zuriickgefiihrt (u. a. X1A & BALL,
1999; KLEINEIDAM et al. 1999; detailliert in
ALLEN-KING et al., 2002).

ALLEN-KING et al. (2002) fiihren das nicht-
lineare Sorptionsverhalten organischer Stoffe in
heterogenen Materialien auf die Dominanz
zweier unterschiedlicher Sorbenttypen zurlick,
in  welchen unterschiedliche  Sorptions-
mechanismen ablaufen:

e Organisches Material, welches Schadstoffe
iiber einen Verteilungsprozess aufnimmt
(“Partitioning®, lineare Sorptionsisotherme),

e thermisch verdndertes organisches Material,
welches eine Adsorption organischer Ver-
bindungen zuldsst (“Pore Filling*).

Die Autoren zeigen, dass die Uberlagerung der
Porenfiillungs- und der Verteilungsisotherme
ndherungsweise  durch  die  nichtlineare
Freundlichisotherme wiedergegeben werden
kann  (FREUNDLICH, 1909, Details zu
kombinierten Sorptionsisothermen in XIA &
BALL, 1999):

Cs = KFer,eql/n (3'2)
Kp [MM™)  (ML®)"] und 1/n [ ] sind der
Freundlichkoeffizient und der Freundlich-
exponent. Einheiten und numerischer Wert von
Kr hingen von den fiir Cs bzw. C,, gewihlten
Einheiten ab. Das Sorptionsverhalten verschie-
dener Stoffe kann durch eine wesentlich
einfachere auf die Wasserldslichkeit normierte
und damit einheitsdquivalente Freundlich-
isotherme beschrieben werden, wenn das
Sorptionsverhalten der Stoffe aus dem Wasser
sowohl bei “Pore Filling* (i. d. R. bei geringen
Relativkonzentrationen) als auch bei
“Partitioning* (i. d. R. bei hohen Relativ-
konzentrationen) durch die Wasserldslichkeit
gesteuert wird (CARMO et al., 2000).
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GG-
Konzentration bei linearer Sorption

3.2.3 Berechnung der

Unter der  Annahme  eines linearen
“Partitioning”-Prozesses geldster Stoffe
zwischen dem Wasser und dem “Losemittel
organisches Material” kann der Verteilungs-
koeffizient K, auf den Gehalt des organisch
gebundenen Kohlenstoffs im Boden f,. bezogen
werden. Es resultiert ein normierter Verteilungs-
koeffizient (K,.):
Ky

Koc = 4 (3'3)
Die Gleichgewichtskonzentration eines Stoffes
im Wasser kann bei linearer Sorption im
Idealfall nach dem K,-Konzept (KARICKHOFF
et al., 1979) direkt aus der Feststoffkonzen-
tration bestimmt werden:

CS

w,eq
K oc f oc

Die K,.-Werte werden auf der Basis einfacher
extrathermodynamischer Bezichungen (“Linear-
Free-Relationship™) zwischen zwei Ldsemittel/
Wasser-Systemen (COLLANDER, 1951) abge-
schétzt:

(3-4)

log K,.=alog K,,—b
log K,,.=-alogS+b (3-5)

Der Verteilungskoeffizient K, ldsst sich dem-
nach {iber den Oktanol-/Wasser-Verteilungs-
koeffizienten K,, oder die Wasserloslichkeit S
beschreiben, beides bekannte KenngroBen fiir
viele organische Verbindungen, a und b sind
empirische Konstanten.

Fir die Berechnungen im Rahmen der
Plausibilititspriifungen der ASE-Wasserelution
wurden aus der Vielzahl empirischer Korre-
lationen der Literatur vier neuere Korrelationen
zur Ermittlung von K,. ausgewdhlt, die nach
ALLEN-KING et al. (2002) im fiir PAK
relevanten K,,-Bereich eine relativ gute Uber-
einstimmung zeigen und auf umfangreichen
neueren Messdatensédtzen beruhen (vgl. Tabelle
3.2).
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Tabelle 3.2: Ausgewdhlite Konstanten a und b zur
Berechnung von K,. mittels K,,,, oder S

a b Quelle

lOg Kuc =da log Kuw -b (Kac‘ [1 kg-l]; Kuw [1 1_1])

1 0,21 KARICKHOFF et al., 1979
1,06 0,72 XI1A, 1998

log K,. =-alog S + b (K, [1kg™])

0,89" 0,127 SETH et al., 1999

1? 5,2° ALLEN-KING et al., 2002

'Mittelwerte aus Literaturdatenvergleich, S in mol 1"
%S in mg "' bzw. mg kg™, fiir Koc " abgeleitet

Bei den Berechnungen dieser Arbeit wurden
Loslichkeiten aus unterkiihlter Fliissigkeit
(subcooled liquid solubility, Sy, aus Tab. 1.1 in
Kapitel 1, Abschnitt 1.3.1) verwendet. Diese
stellen in neueren linearen K,/S-Beziehungen
verbreitet den Referenzzustand dar.

In vielen Féllen wird die GG-Konzentration im
Wasser mit dem K,.-Konzept systematisch stark
iiberschétzt, was mit grundsétzlichen Problemen
hinsichtlich der Giiltigkeit des Konzeptes be-
griindet wird (detailliert in GRATHWOHL, 1990).

SCHUTH (1994) fasst die “kritischen* Annahmen
des K,-Konzepts zusammen: Die Sorption
findet ausschlieBlich am organischen Material
statt (bei sehr geringem f,. kann jedoch auch
Sorption an der mineralischen Phase statt-
finden); die Sorption entspricht einer Verteilung
(Annahme linearer Isothermen héufig jedoch
nichtlineares Sorptionsverhalten); das
organische Material verschiedener Bodden
verhilt sich gleich. U. a. GRATHWOHL (1990)
und KLEINEIDAM et al. (2002) zeigen, dass das
Sorptionsvermdgen sehr stark von der Herkunft
und der geologischen Geschichte und bei
anthropogen iiberpragtem Material von der
Aufbereitungsart (z. B. thermische Uberprigung
bei Aschen und Schlacken) abhingt, d. h. eine
“pauschale” Beriicksichtigung iiber die Fraktion
an organisch gebundenem Kohlenstoff ist nicht
ausreichend.

3.2.4 Berechnung der GG-Konzen-
tration bei nichtlinearer Sorption

Zur Berechnung der GG-Konzentration im ASE-
Wasseluat unter Beriicksichtigung nichtlinearer
Sorption wurde basierend auf dem oben
beschriebenen Allen-King-Konzept eine S-
normierte und damit einheits-dquivalente
Freundlichisotherme verwendet.

Nach CARMO et al. (2000) gilt:

* Cwe
Cs = KFr Cw,eql/n = KFr S: : (3-6)

1/n

Ky~ bezeichnet hier den einheits-dquivalenten
Freundlichparameter. Die S-normierte
Freundlichisotherme gilt einheitlich fiir alle
organischen Verbindungen, deren Sorptions-
verhalten aus dem Wasser durch die Wasser-
loslichkeit wiedergegeben wird. D. h. “dhnliche*
Stoffe, die in unterschiedlichen Absolut-
konzentrationen, aber vergleichbaren Relativ-
konzentrationen (C,/S) in einem Feststoff/
Wassersystem vorliegen, unterliegen einem
dhnlichen Sorptionsverhalten.

Bei Normierung der Sorption auf den Gehalt an
organisch gebundenem Kohlenstoff resultiert
eine Sorptionsisotherme, die nicht nur fiir
verschiedene Verbindungen sondern auch fiir
verschiedene = Bdden und  Verwertungs-
materialien gilt, wenn diese gleichartiges
organisches Material enthalten, d. h. eine
dhnliche “Sorptionsqualitit” aufweisen (vgl.
Giiltigkeitsbedingungen des K,.-Konzepts). Im
Idealfall gelten folgende Beziehungen zwischen
Co/foes Ky und S:
* 1/n-1 * 1/n

G KL(&J _Kn G 1 5

Joo o S \S Joo ST

Bei gegebener Relativkonzentration (C,,/S) eines
Stoffes kann ein zugehdriger Verteilungs-
koeffizient K; wie folgt berechnet werden
(ALLEN-KING et al., 2002):

Kd ~ CS ~ KFr* 1 CW 1/n-1 3 8
foc waoc foc S S ( ] )

D. h. bei gegebener Relativkonzentration ist ein
invers-linearer Zusammenhang zwischen K /f,.
und S zu erwarten.

Bei sehr hohen Konzentrationen nahe der
Wasserloslichkeit S (C,/S = 1) entspricht
KF,*/O’UC S) dem K,-Wert und das Produkt K, S
(= K /f,c) wire eine material- und stoffunab-
hingige Konstante. K,. S (= KF,*/f(,C) stellt die
auf f,. normierte max. Sorptionskapazitit des
organischen Materials dar und liegt bei ca.
1 mol kg'. Fiir die hier untersuchte Schadstoff-
klasse der PAK mit Molgewichten der
Einzelspezies zwischen 128 g mol” (Nap) und
276 g mol' (BghiP) (vgl. Tabelle 1.1, Kapitel 1,
Abschnitt  1.3.1) wurde ein  mittlerer
reprisentativer Wert fiir K, /f,c von 160 g kg
verwendet.
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3.3 Material und Methoden

3.3.1 Probenauswahl und
Untersuchungsumfang

Fir die ASE-Testreihen wurden Abfall- und
Bodenproben ausgewihlt, die sich sowohl in der
Textur als auch im Kontaminationsgrad stark
unterscheiden. Tabelle A 1.1 im Anhang fasst
Materialeigenschaften und Herkunft zusammen.

Im Rahmen der ASE-Methodenentwicklung
wurden die Bodenproben BII und BIII
(Stadtoberboden mit kiinstlicher Auffiillung)
und der Feinanteil eines Hafenbaggergutes
(Hamburger Hafenschlick, HHS) eingesetzt. Der
Feinkornanteil des Baggerguts wurde nach dem
METHA-Verfahren abgetrennt und durch
Eindicken und Siebbandpressung auf ca. 50%
der Trockensubstanz entwéssert (detailliert in
MADLENER, 2004). Im Rahmen einer 10-fach-
Beprobung (Mischproben) des Hafenschlick-
trenngutes und nachfolgender “Hot-Methanol-
Extraktion (Erlduterung der Methode in
Abschnitt 3.3.2) wurden niedrige Vergleichs-
variationskoeffizienten von ca. 20 % fiir die
Extraktionsausbeuten der 16 EPA-PAK Einzel-
spezies und der X16 EPA-PAK (vgl. Abbildung
3.1) und damit ein hoher Homogenisierungsgrad
des Materials ermittelt. Das Material wurde
deshalb fiir Parallelextraktionsversuche zur
Uberpriifung der Reproduzierbarkeit der neu
entwickelten ASE-Methoden herangezogen.

In Tabelle A 1.2 im Anhang sind die bei den
verschiedenen ASE-Testreihen gewihlten ASE-
Methoden zusammengefasst. Die einzelnen
Testmethoden  wurden zu  ASE-Folge-
extraktionen ‘“hintereinandergeschaltet. Unter-
suchungsumfang und die gewihlten Methoden-
abfolgen bei den Folgeextraktionen sind aus der
letzten Tabellenspalte ersichtlich (Beispiel: M3—
M4-M1-M5 bedeutet ASE-Folgeextraktion:
Wasserelution, Aceton-, Cyclohexan-, Toluol-
extraktion).
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Abbildung 3.1: Mehrfachbeprobung und Extraktion
(m=10) des Testmaterials Hamburger Hafenschlick:
Mit der “Hot-Methanol-Methode *“ ermittelte mittlere
Extraktionsausbeuten und prozentuale Variations-
koeffizienten (fette Zahlen) fiir 16 PAK-Einzelspezies
und die 216 [EPA-PAK. Kleine Variations-
koeffizienten zeigen einen hohen Homogenisierungs-
grad des Materials und damit dessen Eignung zur
Validierung der ASE-Methoden an.

3.3.2 Extraktionstechniken

Hot-Methanol-Methode (Hot-M): Hot-M wird
verbreitet zur Feststoffextraktion von Boden-
proben eingesetzt (BALL et al., 1997) und diente
hier als Referenzmethode (Parallelextraktionen

von Probenaliquoten, Ergebnisvergleiche mit
ASE-Ausbeuten).

40 — 60 g erdfeuchte Probe wird in einem
100 ml Headspaceglas mit 20 — 60 ml Methanol
versetzt und luftdicht verschlossen. Das Glas
wird in einem elektrischen Sandbad bis zur
Hohe der -eingefiillten Probe in den Sand
eingedriickt und eine Woche lang bei 60 °C
equilibriert.

AnschlieBend wird das iiberstehende Methanol
abgezogen und mit 10 ml internem Standard und
3 ml Cyclohexan versetzt. Danach wird mit
einer 10-fachen Menge deionisiertem Reinst-
wasser aufgefiillt und das Gemisch ca. 1 h
geschiittelt. Durch die Wasserzugabe kann die
Phasentrennung zwischen Cyclohexan und
Methanol optimiert werden. Gleichzeitig wird
das Losungsvermogen des Methanol verringert
und ein vollstindiger Ubergang der PAK in die
Cyclohexanphase begiinstigt.
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ASE: Abbildung 3.2 zeigt das Funktionsprinzip
der ASE-Apparatur (Modell ASE 300, DIONEX
2000).

Das Losemittel (A) wird bei geschlossenem
statischem Ventil iiber eine Pumpe von oben in
die Edelstahlextraktionszelle (33 ml, 66 ml oder
100 ml Volumen) bis zu einem Druckanstieg auf
100 bar (konstanter Druck bei Modell ASE 300)
eingepumpt. Die Extraktionszelle (C) wird in
den Ofen (B) gefahren und auf die gewliinschte
Extraktionstemperatur  (Umgebungstemperatur
bis 300 °C) aufgeheizt. Nach einer wéhlbaren
Extraktionsdauer (Static Time: 0 — 99 min) wird
das Losemittel mit Stickstoff bei einem Druck
von 10 bar (= konstant) aus der Zelle in eine
Probenflasche gepresst (Stickstoff Purge Time:
0 - 300 sec). Der mit Schadstoff angereicherte
Extrakt kann durch Nachpumpen von frischem
Losemittel aus der Extraktionszelle vollstindig
ausgewaschen werden (Flushing Spiilmenge:
zwischen 0 bis 100 % des Zellvolumens
wéhlbar, Wiederholungen mdglich).

Losemittel-
vorrat

flasche

Abbildung 3.2: Funktionsprinzip des ASE 300
(DIONEX, 2000)

Ein externes Losemittelkabinett erlaubt die Zu-
flihrung von maximal vier verschiedenen Lose-
mitteln in beliebigen Mischungsverhéltnissen.
Bis zu 12 Proben (12 Extraktionszellen in
Karussellhalterung) kénnen ein- oder mehrfach
extrahiert werden. Die Extrakte werden ent-
weder zusammen in einer Flasche oder separat
in mehreren Schraubdeckelflaschen (luftdichte
Einspritzung {iber Teflonsepten) gesammelt
(entsprechend 12 Sammelflaschen in Karussell-
halterung). Eine digitale Volumenanzeige gibt
die gewonnene Extraktmenge an (Messung mit
Durchflusszelle).

Samtliche Arbeitsschritte konnen durch eine
interne Steuereinheit voll automatisiert werden.

Abweichend von der US-EPA-Standardmethode
wurden groflere Probemmengen (max. 200 g, in

groBtmoglichen  Extraktionszellen mit Zell-
volumen = 100 ml bei ASE-Modell 300)
verwendet. Bei den ASE-Testreihen mit
organischen Losemitteln wurden die
Extraktionszeiten gegeniiber der US-EPA-
Methode (vgl. Abschnitt 3.1.2, Tabelle 3.1) auf
10 min verdoppelt (Static Time) und maximale
Stickstoffspiilzeiten (Purge Time) von 300 sec
gewdhlt. Die Losemittelsplilung  erfolgte
entsprechend der Standardmethode mit 60 % des
Zellvolumens (Flushing = 60 ml). Maximale
Stickstoffpurgezeiten nach der Wasserelution
sollten eine bestmdgliche Trocknung der Probe
gewihrleisten und eine Verschleppung der
verschiedenen Ldsemittel zwischen einzelnen
Extraktionsschritten ~ vermindern. Maximale
Extraktionszeiten von 99 Minuten bei der
Wasserelution begiinstigen eine Gleichgewichts-
einstellung zwischen Feststoff und Eluat. Zur
Bestimmung der Wasserkonzentration muss der
Analyt auf die tatsdchlich zur ASE-Elution
eingesetzte Wassermenge bezogen werden.
Funktionstests zur Uberpriifung der digitalen
Extraktionsvolumenanzeige des ASE zeigen,
dass die Extraktionsvolumen im Mittel um 14 %
unterschitzt werden, weswegen eine manuelle
Differenzwégung durchgefiihrt werden sollte.
Bei den ASE-Wasserelutionen wurden wegen
potentieller Verdinnungseffekte (im Falle von
Ungleichgewichtsbedingungen) keine Wasser-
spiilschritte (Flushing) durchgefiihrt.

3.3.3 Extraktaufbereitung

Wassereluate: Bei der ASE-Wasserelution der
natiirlichen Materialien und technogenen Sub-
trate konnten durchschnittlich 35 ml meist klares
Eluat gewonnen werden.

Die Wasserproben wurden mit 2 pl internem
deuteriertem PAK-Standard (beinhaltet 5 ver-
schiedene deuterierte PAK g, in einer Konzen-
ration von je 200 mg I Cyclohexan) versetzt
und mit 2 ml Cyclohexan extrahiert. Die
Cyclohexanphase war stets hinreichend klar, so
dass ohne weitere Extraktaufreinigung in das
GC/MS injiziert werden konnte. Die ASE-
Wasserextrakte mussten nicht aufkonzentriert
werden.

Losemittelextrakte:

1. Losemittelextrakt: Im ersten Losemittelschritt
(polares Losemittel Aceton bzw. Methanol nach
der Wasserelution) fielen meist stark getriibte
Extrakte an (Extraktion von Huminstoffen,
Triibstoffen und Wasser). Die Extrakte wurden
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mit 10 pl internem PAK-Standard sowie 3 ml
Cyclohexan versetzt. Zur Phasentrennung und
zur Optimierung des Phaseniibergangs der PAK
von Aceton nach Cyclohexan wurde mit der 10-
fachen Menge deionisiertem Reinstwasser
aufgefiillt und das Gemisch ca. 24 h stehen
gelassen.

Die stark verunreinigte Cyclohexanphase wurde
iber eine mit Kieselgel (iiber einem Al,Os-
Filter) befiillte Glassdule gegeben und mit ca. 10
ml Cyclohexan nachgespiilt. Der meist noch
stark gefarbte Extrakt musste im Stickstoffstrom
auf ca. 1 ml eingeengt werden und wurde
anschlieBend in das GC/MS injiziert.

2. Losemittelextrakt: Die ASE-Cyclohexan-
extrakte aus der Folgeextraktion nach dem
Acetonschritt waren hinreichend klar und
konnten ohne weitere Extraktaufreinigung im
Stickstoffstrom eingeengt und anschlieBend in
das GC/MS injiziert werden.

3. Losemittelextrakt: Die Toluolextrakte aus der
Folgeextraktion nach dem  Cyclohexan-
Extraktionsschritt waren durch die Extraktion
von Huminstoffen wund Tribstoffen stark
verunreinigt und wurden nach dem oben
beschriebenen Verfahren aufbereitet und mit
dem GC/MS analysiert.

SCHANTZ et al. (1997) und RICHTER (2000)
fiihrten vergleichbare ASE-Extraktauf-
bereitungen (Pipettierung des Aceton/DCM-
Extraktes {iber Sodiumsulfat und Siliciagel und
nachfolgende Einengung) durch. GOCHT (2004)
entwickelt und  vergleicht  verschiedene
Methoden zur Aufbereitung der ASE-Extrakte.

Tabelle 3.3: GC/MS-Gerdteparameter und -einstellungen

3.3.4 Analytik

Die in den Losemittelextrakten enthaltenen PAK
wurden gaschromatographisch aufgetrennt und
mit Hilfe eines Massenspektrometers detektiert.
Bei den Gerédten handelte es sich um einen HP
5890 Series II Gaschromatographen gekoppelt
mit einem HP 5972 Massenspektrometer. Die
Proben wurden mit einem Autosampler im
splitlos-Modus injiziert. Die Trennung der

Substanzen erfolgte in einer Restek XTI®-5
Crossbond-Kapillarsdule (Gerdteparameter und
-einstellungen siehe Tabelle 3.3).

Die quantitative Analyse erfolgt {iber einen im
Probenextrakt mitgefithrten internen Standard
und tiber externe Eichung (externer Standard,
welcher ebenfalls den internen Standard
enthdlt). Damit konnen  Volumenfehler,
Geriteschwankungen und Verluste bei der
Extraktaufbereitung  erkannt  und  {ber
Korrekturfaktoren  rechnerisch  kompensiert
werden (detailliert in KUMMER, 1999).

Die PAK-Massen wurden auf die Boden-
einwaage (entweder Einwaage feldfeuchter
Originalprobe oder Trockengewicht) bezogen
(PAK-Konzentrationen in pg kg™).

Bei der Analyse wurden Benzo(b)fluoranthen
und Benzo(k)fluoranthen gemeinsam detektiert
und in den Ergebnisdarstellungen als Summe
Benzo(b+tk)fluoranthen (Bbf-BkF) angegeben.

Gaschromatograph Hewlett Packard HP 5890 Series 11

Saule Restek XTI®-5 (5% Diphenyl-, 95% Dimethylpolysiloxan)
Séulenléinge 30 m

Innendurchmesser 0,25 mm

Filmdicke 0,25 pm

Trigergas Helium 5.0

Fluss 0,6 ml/min

Temperaturprogramm 65°C (4 min)—10 K/min—270°C (10 min)—10 K/min—310°C (6,5 min)

Detektor Hewlett Packard HP 5972

Autosampler Hewlett Packard HP 7673

Injektion splitlos im fast-mode (schnelle Injektion)
Injektionsvolumen 1 ulbis2 ul
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3.4 Methodenentwicklung

Angesichts der aus der Literatur bekannten
Problematik der Herabsetzung der Extraktions-
effizienz  unpolarer =~ Ldsemittel  infolge
mangelnder Benetzbarkeit des von ,,Wasser-
hiillen* umgebenen Feststoffes (siche Abschnitt
3.1.1) bietet sich bei der kombinierten
Wasserelution/Extraktion im ersten Losemittel-
extraktionsschritt nach der Wasserelution der
Einsatz eines polaren Losemittel an. Mit diesem
kann im Idealfall Wasser “aufgeldst® und
zusammen mit dem Losemittelextrakt aus-
geblasen werden. Bei Folgeextraktionen mit
unpolaren Losemitteln wird dann eine bessere
Benetzbarkeit erwartet.

Anhand der im folgenden vorgestellten ASE-
Testreihen wurden die Extraktionseffizienz des
polaren Losemittels Methanol mit der des
Losemittelgemisches Aceton/DCM (nach US-
EPA, 1995) verglichen und der Einfluss der
Probenfeuchte auf die Extraktionsausbeuten
quantifiziert. Uber Effizienzvergleiche der
polaren Losemittel Aceton und Methanol bei der
Extraktion feuchter —Proben nach einer
Wasserelution sollte abschlieBend das geeignete
Losemittel fir das ASE-Kombiverfahren aus-
gewahlt werden.

3.4.1 Effizienzvergleich Methanol/
DCM+Aceton in trockenen Proben

Nach Applikationsnote 313 aufbereitete (vgl.
Abschnitt 3.1.2, Tab. 3.1) lehmige Oberboden-
poben (B II, Tabelle A 1.1 im Anhang) wurden
je zweimal mit den Losemitteln Methanol bzw.
Aceton/DCM mit ASE und zum Vergleich je
einmal mit dem Hot-M-Verfahren extrahiert.
Die ASE-Bedingungen entsprachen der US-
EPA-Methode.

Abbildung 3.3 zeigt die mit den verschiedenen
Losemitteln und Extraktionsverfahren
gefundenen absoluten Extraktionsausbeuten der
16 EPA-PAK-Einzelspezies und der £16 EPA-
PAK fiir einzelne Extraktionsschritte und fiir die
Summe beider Extraktionsschritte (rechts, fette
Zahlen: prozentuale Anteile der Einzelschritt-
Ausbeuten am Gesamtextrakt fiir die 216 PAK,
Summe beider Extraktionsschritte = 100 %).

Beim Vergleich der Extraktionseffizienzen muss
generell eine potentielle Ergebnisbeeinflussung

durch Heterogenititen der Probenaliquote der
Boden (Mehrfachbeprobung einer Mischprobe)
berticksichtigt werden. Abbildung 3.3 unten
zeigt Quotienten aus mit verschiedenen Lose-
mitteln und Methoden gefundenen ASE-
Ausbeuten versus Wasserldslichkeiten (S, aus
Tab. 1.1) fir 18 PAK-Einzelspezies. Die
Korrelation gibt Aufschluss iiber eine potenticlle
Abhingigkeit der Extraktionseffizienz von der
Polaritdt eines Losemittels (so wéare eine
verstarkte Extraktion von PAK mit hohem
Kondensationsgrad bzw. niedriger Wasser-
16slichkeit durch unpolare Losemittel gegeniiber
polaren Losemitteln zu erwarten). Die
Ergebnisse werden wie folgt zusammengefasst:

e Mit dem Gemisch “polar/unpolar
(Aceton/DCM) wurde in der Summe aus zwei
ASE-Folgeschritten die 2,6-fache Masse der
216 PAK gegeniiber dem polaren Ldsemittel
Methanol im gleichen ASE-Verfahren erzielt.
Methanol zeigt allerdings mit 71 % der Gesamt-
masse eine hohere relative Extraktionseffizienz
im ersten Extraktionsschritt.

e Mit beiden ASE-Methoden (Summe der
Folgeextraktionen) konnten wesentlich hohere
Extraktionsausbeuten als mit der Hot-Methanol-
Methode erzielt werden (US-EPA: 4,4-fache,
ASE-Methanol: 1,6-fache Extraktionsausbeute
der 216 PAK). Die erhohte Extraktionseffizienz
der Methanol-ASE gegeniiber der Hot-M-
Methode weist auf einen verfahrenstechnischen
“Extraktionsvorteil“ der ASE (hohere Driicke/
Temperaturen) hin.

e [Es ist kein signifikanter Anstieg der
relativen  Extraktionseffizienz des weniger
polaren Losemittelgemisches mit zunehmendem
Kondensationsgrad der PAK (Korrelation in
Abbildung 3.2, unten) zu erkennen — die erhdhte
Effizienz der US-EPA-Methode gilt unabhéngig
von den PAK-Eigenschaften.
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3.4.2 Einfluss der Probenfeuchte

Bei dem ASE-Kombiverfahren kann auf eine
Probenautbereitung (Trocknung, Auflockerung,
Zerkleinerung etc.) zur Optimierung der
Benetzbarkeit des Feststoffes vollstindig
verzichtet werden (sieche 3.1.2). Mit den
folgenden ASE-Testreihen sollte zunédchst der
Einfluss der Probenaufbereitung auf die
Extraktionsausbeute quantifiziert werden. Dazu
wurde ein nach  Applikationsnote 313
aufbereitetes Probenaliquot und eine feldfeuchte
Originalprobe des Oberbodenmaterials BIII
(Tabelle A 1.1, Anhang I) mit einer ASE-
Aceton-Folgeextraktion und einmal mit der
HOT-Methanol-Methode extrahiert. Die ASE-
Bedingungen entsprachen der Acetonmethode
M 4 (siche Tabelle A 1.2, Anhang I). Die
vergleichenden Darstellungen der Ergebnisse in
Abbildung 3.4 zeigen folgendes:

e Aus der feldfeuchten Originalprobe konnte
in der Summe aus zwel Acetonextraktions-
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schritten 89% der ASE-Extraktionsausbeute aus
dem aufbereiteten und getrockneten Material
erzielt werden.

e In beiden Fillen ibertrafen die PAK-
Ausbeuten die der konventionellen Hot-M-
Methode  (getrocknete  Probe  1,7-fache,
feldfeuchte Probe: 1,5-fache Extraktionsaus-
beute fiir 216 EPA-PAK).

e Beim Gemisch Probe/NaSO, fillt eine
erhohte relative Extraktionseffizienz im ersten
Extraktionsschritt (96 % der Gesamtmasse der
216 EPA-PAK gegeniiber 77,5 % bei feld-
feuchter Probe) auf. Allerdings wurde in einigen
Féllen das mnach Applikationsnote 313
empfohlene NaSO, zur Probentrocknung und
-auflockerung in der Versuchszelle bei den
erhohten Druck- und Temperaturverhdltnissen
gelost. Die nachfolgende Féllung in der
Ablaufleitung fiihrte zur Beschidigung des
Gerites und zum Geriteausfall (Probenverlust).
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e Erwartungsgemil hatte auch die Proben-
aufbereitung keinen Einfluss auf die relative Ex-
traktionseffizienz bei Verwendung des gleichen
Losemittels Aceton. Es ergeben sich +/- kon-
stante Korrelationsfaktoren von ca. 2 aufgrund
der gleichméfig, d. h. unabhidngig von den
Stoffeigenschaften der PAK, erhdhten Effizienz
von Aceton in der getrockneten Probe (vgl. Abb.
3.5 unten links).

3.4.3 Effizienzvergleich Aceton/

Methanol in feuchten Proben

Probenaliquote des homogenen Hafenschlick-
materials (HHS, siehe Abschnitt 3.3.1) wurden
ohne weitere Aufbereitung (feuchte Original-
probe) iiber eine Dauer von 99 Minuten (bei ca.
20°C) mit Wasser eluiert (zu den Ergebnissen
der Wasserelution siehe Abschnitt 3.6), zur
bestmoglichen Trocknung iiber die maximale
Zeit (Purge Time: 300 sec) mit Stickstoff (bei 10
bar) ausgeblasen und nachfolgend je einmal mit
der Methode Aceton M4 und Methanol M2
(Tabelle A 1.2, Anhang I) extrahiert.
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= ] Abbildung 3.4: ASE-Folgeextraktionen einer nach
£ [} Applikationsnote 313 aufbereiteten  lehmigen
@ Oberbodenprobe (BIIl) bzw. eines  feldfeuchten
@ . B | unaufbereiteten Probenaliquots mit Aceton; oben:
:- ] H. ... m B . Vergleich der absoluten Extraktionsausbeuten (fette
(\)t 13 L Zahlen = prozentuale Anteile der 216 PAK der
g ] Einzelschritte an der Gesamtausbeute = Summe
£ beider Extraktionsschritte = 100 %). Links: Quotient
"-;'-; aus den mit Aceton in trockenem bzw. feuchtem
: Material gefundenen Extraktionsausbeuten (Summe
Q0.1 I I R ] Delder ASE-Schritte) fiir 18 PAK-FEinzelspezies versus
00001 0,001 0,01 0.1 1 1 10 100 Wasserloslichkeiten.
S, [mg ]

Die vergleichenden Darstellungen in Abbildung
3.5 zeigen folgendes:

) Die Extraktionseffizienz von Methanol
fiir die 216 EPA-PAK liegt deutlich unter der
von Aceton (58%).

o Die Verteilungsmuster der PAK-
Einzelspezies (prozentuale Massenanteile der
Einzelspezies an der 218 EPA-PAK) konnten
mit den verschiedenen Losemitteln gut
reproduziert werden (Abbildung 3.5 rechts, 218
EPA-PAK =100 %).

o Nahezu konstante Korrelationsfaktoren
von =~ 2 (vgl. Abb. 3.5 unten) weisen auf die
dhnlichen Eigenschaften der Losemittel Aceton
und Methanol hin - die relative Extraktions-
effizienz ist unabhingig von den Schadstoff-
eigenschaften der PAK.
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3.4.4 Mehrfachextraktion zur

Uberpriifung der “Vollstindigkeit
der Aceton-ASE

Zu Uberpriifung der “Vollstéandigkeit“ der
Aceton-ASE wurden die Extraktionsausbeuten
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Abbildung  3.5: ASE  eines = homogenen
Hafenschlickmaterials nach einer Wasserelution im
ASE-Kombiverfahren mit den polaren Ldsemitteln
Aceton bzw. Methanol. Oben links: absolute
Extraktionsausbeuten; oben rechts: Prozentuale
Anteile der PAK-FEinzelspezieskonzentrationen an
der Y18 PAK (= 100 %), unten links: Quotienten
aus den mit Aceton bzw. Methanol gefundenen
Extraktionsausbeuten fiir 18 PAK-Einzelspezies
versus Wasserloslichkeiten.

extraktion verglichen (Abb. 3.6). Wie die
Auswertung zeigt, ist die relative Extraktions-
effizienz von Aceton im ersten Extraktions-
schritt mit 27 % im Gegensatz zu den bisherigen
Befunden relativ niedrig und liegt knapp unter
dem Ergebnis der konventionellen Hot-
Methanol-Methode. Bis in den dritten Folge-
extraktionsschritt werden noch relativ hohe
PAK-Ausbeuten erzielt.
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Abbildung 3.6: Extraktionseffizienz der Einzelschritte bei der dreifachen Aceton-Folge-ASE einer gering-

permeablen Hafenschlickprobe
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Zur qualitativen FEinschitzung der Proben-
benetzbarkeit wurde das HHS—Material in
Parallelversuchen nach Einfach-, Zweifach- und
Dreifach-Aceton-ASE aus der Extraktionszelle
ausgebaut und im Léngsanschnitt visuell beur-
teilt. Auch nach dem dritten Extraktionsschritt
konnten noch trockene Bereiche in dem feinen,
geringpermeablen HHS-Material festgestellt
werden. Dies zeigt, dass in geringdurchlissigen
Materialien bei jeder Folgeextraktion sukzessive
neue  Kontaktflichen und kontaminierte
Bereiche erschlossen und extrahiert werden.
Auch ZULOAGA et al. (2000) stellen bei der
ASE von PAK aus feinen Bodenproben dhnliche
Matrixeffekte fest. Eine Mischung gering-
permeabler Materialien mit NaSO, bietet sich
aus den in Abschnitt 3.1.2 und 3.3.2 genannten
Griinden nicht an. Deshalb wurden bei den in
Abschnitt 3.6 vorgestellten = Methoden-
anwendungen auf natiirliche Boden und Abfille
ASE-Folgeextraktionsschritte mit unterschied-
lichen organischen Losemitteln eingesetzt, um
die Vollstandigkeit der ASE unterschiedlicher
Matrices zu beurteilen. Die Auswertungen in
Abbildung 3.5 zeigen bereits, dass mit nur einer
ASE-Folgeextraktion mit Aceton in der Summe
deutlich hohere Ausbeuten erzielt wurden als

mit der konventionellen = Hot-Methanol-
Methode.

3.4.5 Zusammenfassung und
Schlussfolgerungen

Ausgehend von der ASE-Standardmethode
(US-EPA, 1995) wurden Testreihen zum
Einfluss der Probenfeuchte, der Matrix-
eigenschaften, der Probenaufbereitung und der
Losemitteleigenschaften auf die Extraktions-
ausbeuten bei der ASE von PAK aus
“natiirlichen Materialien durchgefiihrt.

Die Probentrocknung und Auflockerung mit
NaSO, (DIONEX, 2000) fiihrt zu einer
gesteigerten Extraktionseffizienz infolge der
besseren Benetzbarkeit der Probe. Mit dem
Lésemittelgemisch polar/unpolar (Aceton/DCM
nach US-EPA, 1995) wurden aus entsprechend
aufbereiteten Proben maximale Extraktionsaus-
beuten erzielt. Gesamtausbeuten (Summe zweier
Folgeextraktionen) polarer Losemittel (Aceton/
Methanol) aus den aufbereiteten, getrockneten
Proben waren deutlich niedriger, {tbertrafen
jedoch stets die der konventionellen Hot-
Methanol Methode.

Bei der kombinierten ASE-Wasserelution-/
Extraktion konnen feldfeuchte Originalproben
verwendet werden, wenn zum Aufschluss von
Wasserresten nach der Wasserelution polare
Losemittel eingesetzt werden. Die Wasserreste
fiihren auch bei Verwendung polarer Losemittel
zur Herabsetzung der Extraktionseffizienz im
ersten Extraktionschritt. Erste Ergebnisse zeigen
jedoch, dass dieser “Extraktionsverlust durch
eine weitere “polare” Folgeextraktion kom-
pensiert werden kann.

Im direkten Vergleich weist Aceton gegeniiber
Methanol eine hohere Extraktionseffizienz auf
und bietet weitere Vorteile wie Kostengiinstig-
keit und geringere Toxizitét.

Damit steht ein kombiniertes Wasserelutions-
und Extraktionsverfahren zur Verfligung, mit
welchem auch ohne aufwindige Proben-
aufbereitung stets hohere Extraktionsausbeuten
als mit der konventionellen Hot-Methanol-
Methode erzielt werden. Da diese jedoch
deutlich unter den Ausbeuten der US-EPA-
Methode liegen und in geringpermeablen
Matrices mit eingeschriankten Extraktions-
effizienzen zu rechnen ist, werden weitere
Folgeextraktionen mit unpolaren Ldsemitteln
bei erhohten Temperaturen zur vollstindigen
Extraktion des Analyten empfohlen (vgl.
Anwendungsbeispiele in Abschnitt 3.6). In
Tabelle 3.4 sind die ASE-Bedingungen und
Arbeitsschritte der  ASE-Kombi-Methode
zusammengefasst.

Tabelle 3.4: Kombiniertes  Elutions-  und

Extraktionsverfahren mit ASE

ca. 100 ml feldfeuchte Originalprobe

ASE — Bedingungen
Elution Extraktion Extraktion

1 1I-IV
Static Time [min] 99 10 10
Temperatur [°C] ca.25 100 >100
Flushing [%] 0 60 60
Purge Time [sec] 300 300 300
Wasser [%] 100 0 0
Aceton [%] 0 100 0
Unpolare 0 0 100

Losemittel [%]
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3.5 Validierung

3.5.1 Reproduzierbarkeit

Zur Uberpriifung der Reproduzierbarkeit des
ASE-Verfahrens wurden drei Probenaliquote
des homogenen Hafenschlickmaterials mit dem
ASE-Kombiverfahren untersucht (Wasserelution
+ 1 Aceton-ASE). Abbildung 3.7 zeigt die
mittleren Extraktionsausbeuten (arithmetisches
Mittel, n = 3) und Variationskoeffizienten. Mit
Variationskoeffizienten zwischen 1 und 26 %
(Ausnahme: 37 % BaA) bei den Einzelspezies
und 12 % fiir die X16 EPA-PAK variierten die
Extraktionsergebnisse wesentlich geringer als
bei der konventionellen Hot-Methanolmethode
(vgl. Abschnitt 3.3.1, Abbildung 3.1). Dieser
Vergleich gilt vorbehaltlich der hoheren
Probenzahl bei der Hot-Methanol-Untersuchung
(n=10).

Ubereinstimmend finden DUPEYRON et al.
(1999) die hochsten Reproduzierbarkeiten mit
dem ASE-Verfahren (US-EPA-Methode) im
Vergleich mit vier konventionellen Extraktions-
verfahren (siche Abschnitt 3.1.1).

20— s 16 EPA-PAK:
{ BAceton, n= Caes, witer: 1077 pg kg’
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Abbildung 3.7: Reproduzierbarkeit der Aceton-ASE
bei der Extraktion homogener Probenaliquote des
Hafenschlicks (n=3) nach einer Wasserelution.
Dargestellt sind arithmetisch gemittelte absolute

Extraktionsausbeuten und prozentuale Variations-
koeffizienten (fettgedruckte Zahlen).
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3.5.2 Methodenvergleiche

Zur Validierung der ASE-Kombimethode (in
Kombination mit einer Aceton/Methanol-
Folgeextraktion) wurde ein Methodenvergleich
durchgefiihrt. Als Vergleichsmethoden standen
die konventionelle Hot-Methanol-Methode; ein
Soxtherm-Extraktor (Soxtherm-2000-Extraktor
Typ S 306 von Gerhardt, Cyclohexan- bzw.
Methanolmethode) und ein Biichi-Extraktions-
system (System B-811 von Biichi, Methanol)
zur Verfiigung. Eine detaillierte Beschreibung
der einzelnen Verfahren gibt STEIDLE (2000).

Abbildung 3.8 zeigt exemplarisch fiir Ober-
bodenproben (BII und BIII, Tabelle A 1.1,
Anhang) die mit den verschiedenen Verfahren
gefundenen PAK-Gesamtausbeuten der X16

EPA-PAK  (konventionelle = Hot-Methanol
Methode = 100 %).
250
O Hot-Methanol
W ASE-Aceton (BIl),-Methanol (BIIl)
200

m Soxtherm-Cyclohexan
71 Soxtherm-Methanol
N Biichi-Methanol

?

o] Z& ON

Bl Bl

Anteil an C_ g, (Hot-M = 100) [%]

Abbildung 3.8: Extraktionseffizienz des ASE-
Verfahrens (Summe zweier Folgeextraktionen) im
Vergleich mit 3 gdngigen Extraktionsverfahren. Pro-
zentuale Anteile der PAK-Ausbeuten (216 EPA-PAK)
verschiedener Verfahren an der Ausbeute der Hot-
Methanol-Methode (= 100 %) fiir die Oberboden-
proben BII und BIIl (ASE-Werte = X aus zwei
Folgeextraktionen, Daten z. T. aus STEIDLE, 2000).

Mit der ASE-Kombimethode (+ eine Folge-
extraktion mit polarem Ldsemittel) wurden auch
ohne weitere Folgeextraktionen mit unpolaren
Losmitteln die hochsten Ausbeuten aus dem
geringpermeablen schlecht benetzbaren Hafen-
schlickmaterial erzielt.
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Abbildung 3.9 zeigt die mit den verschiedenen
Verfahren ermittelten Verteilungen der Einzel-
spezies (prozentuale Massenanteile an der 216
EPA-PAK) in der Probe BIII. Die Verteilungs-
muster der PAK-Einzelspezies (PAK-Profile)
konnten mit allen Extraktionsverfahren bis zum
hoherkondensierten PAK Chrysen gut re-
produziert werden. Hoherkondensierte PAK wie
z. B. Benz(b,k)fluoranthen bis Benzo(g,h,i)-
perylen wurden mit dem ASE-Aceton-Verfahren
und mit dem Soxtherm-Cyclohexan-Verfahren

iiberdurchschnittlich  extrahiert (ansteigende
Korrelationsfaktoren der Extraktionsausbeuten
der ASE-Acetonmethode/konventionelle Hot-
Methanol-Methode mit abnehmender Wasser-
loslichkeit der PAK, vgl. Abbildung 3.9 unten).
DIONEX (2000) weist iibereinstimmend mit
diesem Befund eine gegeniiber gingigen
Extraktionsverfahren = erhohte  Extraktions-
effizienz des ASE-Verfahrens bei hoher-
kondensierten PAK in marinen Sedimenten
nach.

35,0
I Hot-Methanol
32,5 = mmm ASE-Aceton

\

20.0 -] &4 Soxtherm-Cyclohexan
& _ { XY Soxtherm-Methanol 7]
= 17,5 EZ3 Biichi-Methanol
o° 15,0
8 12,5
= ] 7 7
£ 10,0 N
< N
7,5 ;§
] N
0,0 k) AN,
x> .
o & ‘?& WS D @,b‘? ot 9)\3 @'g b"}\o s &\8
] Y & Q Qo
3 £2
= [ Abbildung 3.9: oben: Mit verschiedenen
5] .. Extraktionsverfahren ermittelte prozentuale
3 Anteile der PAK-FEinzelspezieskonzen-
g Eng® = mE . — 100%) i
514 M trationen an der 215 PAK (= 100%) in der
:':; ] Oberbodenprobe BIIl, (Daten z. T. aus
(&) STEIDLE, 2001). Unten: Quotienten aus den
\5, mit ASE-Aceton bzw. mit der konventionellen
:- Hot-Methanol-Methode gefundenen Extrak-
o tionsausbeuten fiir 18 PAK-Einzelspezies
0.1 At T yepsus Wasserloslichkeiten.
0,0001 0,001 0,01 0,1 ] 1 10 100
S [mgl]
3.5.3 Zusammenfassung und zweier Aceton-Folgeextraktionen nach der
Schlussfoleerungen Wasserelution) aus natiirlichen Bodenproben
g g iibertraf die Ausbeute drei géngiger Extraktions-
o ) . verfahren. In Ubereinstimmung mit Literatur-
Zur Validierung des hier entwickelten ASE-  daten wurden hoherkondensierte PAK durch das
Kombiverfahrens wurden Testreihen zur Uber- ASE- und das Soxlethverfahren {iberdurch-
prifung  der  Reproduzierbarkeit  sowie schnittlich extrahiert.

Methodenvergleiche durchgefiihrt.

Geringe Abweichungen von maximal 15 % in
der Gesamtausbeute der £ 16 EPA-PAK bei
ASE-Parallelextraktionen homogener Proben-
aliquote des Hafenschlickmaterials zeigen eine
hohe Reproduzierbarkeit des Verfahrens an.

Tabelle 3.5 fasst die Ergebnisse des Methoden-
vergleichs zusammen. Die PAK-Extraktions-
ausbeute des ASE-Kombiverfahrens (Summe

Trotz einer Zweifachextraktion mit Aceton zur
Steigerung der Effizienz nach der Wasserelution
lagen der Ldsemittelverbrauch und der Zeit-

aufwand deutlich unter dem der
Vergleichsmethoden.
Ein weiterer wichtiger Vorteil der ASE-

Apparatur liegt in der Multifunktionalitidt der
integrierten ~ Hochdrucktemperatursdule  be-
griindet. Diese erlaubt eine Mehrfachextraktion
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bei unterschiedlichen Temperaturstufen, also
eine sequentielle Temperaturgradienten-Elution/
-Extraktion (vgl. Abschnitt 3.7).

Das Losemittelkabinett in Kombination mit dem
Extraktionszellen- und Probenahmekarussell

ermoglicht eine vollautomatisierte Folge-
extraktion mit verschiedenen Ldsemitteln in ein
Sammelglas oder separat in mehrere Sammel-
gliaser (HAUCK & SCHULZ, 2000).

Tabelle 3.5: Vergleich des ASE-Kombiverfahrens (1 x Wasserelution + 2 x Aceton-Folgeextraktion) mit
verschiedenen Extraktionsverfahren unter Effizienz-Gesichtspunkten (Beispiel BII).

Extraktions- Zeitaufwand Losemittel Losemittel- PAK- PAK- Besonder-
verfahren (ohne Extrakt- verbrauch Ausbeute Ausbeute heiten
aufbereitung) [ml] [ng kg"] [%o]
ASE 300 40 min* (+ 99 Aceton 37 9067 100 Multifunk-
DIONEX min Wasser- tionalitét
elution: 2 h 20 12 Proben
min) gleichzeitig
Hot-Methanol- 7 Tage Methanol 60 6496 72 20 Proben
Methode im Sandbad
Soxtherm-2000 Cyclo- Metha- 6 Proben
GERHARDT 3 h 30 min hexan nol > 100 4946 5942 54 65 gleichzeitig
Extractor B- Cyclo- Metha- 4 Proben
811, BUCHI 3 h 15 min hexan nol 140 3581 40 gleichzeitig

*40 min ASE-Losemittelextraktion: 2 x Aceton-ASE (je 10 min), 2 x Autheizphase (je 5 min), 2 x Stickstoffpurge (je 5 min)

3.6 Anwendung der ASE-
Kombimethode

3.6.1 Vorgehensweise

Zur Prifung der Anwendbarkeit und
Praktikabilitit des Kombiverfahrens wurden 5
Materialien untersucht, die sich hinsichtlich der
Material- und Sorptionseigenschaften, der PAK-
Gesamtgehalte, der Kontaminationsgeschichte
und der hydraulischen FEigenschaften stark
unterscheiden (siehe Tabelle A 1.1, Anhang I).
Tabelle 3.6 fasst die fiir die nachfolgende Inter-
pretation der ASE-Messergebnisse wichtigsten
Eigenschaften und KenngroBlen der Materialien
zusammen.

Tabelle 3.6: ASE-Untersuchungsmaterialien

Material Probenzustand Corg
[%]
Kontaminierter Originalprobe 2,8
Auelehm (KA) lehmig
geringdurchléssig
Gieflereisand sandig 3,6'
(GRS) gut durchléssig
Steinkohle (SK) pulverisiert 40,17
gut durchléssig
Tonstein (Lias )  pulverisiert 15,2°
gut durchléssig
Hafenschlick tonig-schluffig 14,1*
(HHS) geringdurchléssig

"WEIB, 1998; 2KLEINEIDAM et al. 2002; RUGNER, 1998;
“MADLENER, 2004
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Zur Uberpriifung der Vollstindigkeit der
Feststoff-~ASE  bei stark unterschiedlichen
Probenmatrices wurde die ASE-Kombimethode
mit weiteren Folgeextraktionen gekoppelt (vgl.
Abschnitt 3.4.4 und Tabelle 3.3). Dabei wurden
verschiedene unpolare organischen Ldsemittel
bei erhohten Temperaturen eingesetzt.

HUBERT & WENZEL (2001), JENSEN et al.
(1996) und RICHTER (2000) ermittelten bei der
ASE von PAK-dotierten Proben maximale
(quantitative) PAK-Extraktionsausbeuten mit
den unpolaren Ldsemitteln Toluol, Cyclohexan
und DCM bei erhéhten Temperaturen von
150 °C - 200°C. Oberhalb 300°C kann es zur
molekularen Neubildung von Kohlenwasser-
stoffen mit hohem Molekiilgewicht (z. B.
hochkondensierte PAK) kommen (ROMERO et
al., 2002). Bei eigenen ASE-Testliufen mit
Cyclohexan und Toluol traten bei Temperaturen
oberhalb 100 °C bzw. 200 °C Losemittelddmpfe
aus der ASE-Hochdrucktemperatursiule aus,
was zu einer automatischen Sicherheitsab-
schaltung durch einen integrierten Hydro-
carbonsensor fiihrte.
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In der Konsequenz wurde eine Methodik mit
moderaten Temperaturen eingesetzt (Geriteein-
stellungen detailliert in Tab. A 1.2, Anhang I):

e Einbau feldfrischer Originalproben

e Wasserelution-M3 (99 min; bei Raum-
temperatur)

e Aceton-M4 (10 min, 100 °C)
e (Cyclohexan-M1 (10 min, 100 °C)
e Toluol-M5 ( 10 min, 200 °C)

Bei den Testreihen mit Hafenschlick wurde
abweichend eine 10-fach-Wasserelution
(Sammeleluat) durchgefiihrt und es wurden drei
Aceton-Folgeextraktionen = (M4)  “nachge-
schaltet“. Beim Karlsruher Auelehmboden
fihrte der erste Toluolextraktionsschritt bei
200 °C zur Sicherheitsabschaltung des Gerites
und wurde wiederholt (Toluol-Schritt 4).

Um die Auslaugbarkeit der Stoffe mit Wasser
und die Abhéngigkeiten der Extraktions-
effizienzen von den Losemitteleigenschaften
(Polaritdt der Losemittel) und von den Matrix-
effekten zu untersuchen, wurde jeder Extrakt
separat gesammelt und im GC/MS analysiert.

3.6.2 Direkter Datenvergleich:
Feststoff-, Wasser- und Priifwert-
konzentrationen

Tabelle 3.7 zeigt im Wasser bzw. Feststoff
ermittelte PAK-Summenkonzentrationen, ent-
sprechende Priifwerte (Feststoff-Vorsorgewerte

nach BBODSCHV fiir die £ 16 EPA-PAK in
Boden mit Humusgehalt > 8 % und fiir BaP,
Sickerwasser-PW fiir die X 15 PAK und fiir Nap
fir den Pfad Boden-GW) und die dominier-
enden Einzelsubstanzen. Die Abbildungen A I
I, 1-5 (Anhang I) geben einen detaillierten
Uberblick zu den absoluten Extraktionsaus-
beuten der einzelnen ASE-Wasserelutions- und
Extraktionsschritte fiir die 5 Untersuchungs-
materialien (sowohl fiir die Einzelspezies als
auch fiir die PAK-Summen).

Sowohl bei natiirlichen Materialien (Steinkohle,
Hafensediment) als auch bei dem Altlasten-
material GieBereisand iiberschreiten die PAK-
Konzentrationen z. T. deutlich die Vorsorge-
werte im Feststoff. Bei nur einem dieser
vergleichsweise hochkontaminierten Materialien
- bei GieBereisand - kommt es zur Uber-
schreitung von Sickerwasser-PW im ASE-Eluat.

Im Gegensatz dazu zeigen zwei Proben mit
Feststoffkonzentrationen < Vorsorgewert (kon-
taminierter ~Auelehm und Lias-Tonstein)
Priifwertiiberschreitung im Wasser. Erwartungs-
gemill weisen diese Materialien eher geringe
Sorptionskapazititen auf (gegeben durch
vergleichsweise geringe Gehalte an organisch
gebundenem Kohlenstoff, vgl. Tabelle 3.6.

Die Ergebnisse verdeutlichen die Unsicherheiten
bei einer pauschalen Festlegung von Priifwerten
fiir organische Schadstoffe im Feststoff ohne
Bertiicksichtigung der speziellen Materialeigen-
schaften (wie z. B. der Sorptionskapazitit).

Tabelle 3.7: Mit der ASE-Kombimethode ermittelte PAK-Gehalte und Konzentrationen im Wassereluat,
dominierende Einzelsubstanzen und PW nach BBodSchV (Vorsorgewert fiir 516 EPA-PAK = 10 mg kg und
BaP = I mg kg in Béden mit Humusgehalt > 8 %, Sickerwasser-PW fiir X 15 PAK = 0,2 ug I'', Nap= 2 ugl’).

Mater- C; Vorsorge- dominierende C, PW dominierende Einzel-
ial werte Einzelspezies Boden- spezies im Wasser
¥ 16 PAK Boden im Feststoff > 15 PAK GW (ohne Nap, in Reihen-
(BaP) X 16 PAK (ohne Nap, in Rei- (Nap) > 15PAK  folge abnehmender
[mg kg'] (BaP) henfolge abnehmen- [ug1™h (Nap) Konzentrationen)
der Konzentrationen)
KA 0,13 < (<) Fth, Py, Phe 0,21 (0,13) > (<) Any, Ant, Phe
(0,00073)
GRS 20,44 > (>) Fth, BbF, Chr 0,55 (0,25) > (<) Fth, Py, Phe
(1,53)
Lias € 6,01 < () Phe, DahA, Indeno 0,3 (3,6) > (>) Ace, Phe, Any
(0,03)
SK 36,14 > (<) Phe, Any, BaP 0,02 (0,25) <(<) Phe
(0,82)
HHS 10,3 (0,6) > (<) Fth, Py, Phe 0,03 (0,01) <(<) Fth, Py, Phe
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Im Zuge der Uberarbeitung der Technischen
Regeln der LAGA zur Abfallverwertung
(LAGA, 2003) werden Zuordnungswerte fiir die
Einbauklasse 1.1 (Z 1.1. neu) von 3-5 mg kg™
fiir die £16 EPA-PAK bzw. von 0,3-0,5 mg kg™’
fiir Benz(a)pyren diskutiert mit dem Ziel, eine
Einhaltung der Geringfiigigkeitsschwellenwerte
im Sickerwasser an der Unterkante von
Verwertungsmalinahmen zu gewihrleisten. Bei
den hier untersuchten Materialien fiithrt der
kontaminierte Auelehm trotz einer 300-fachen
Unterschreitung des diskutierten Zuordnungs-
werts von 3 mg kg' zu Sickerwasser-
konzentrationen im Bereich des Sickerwasser-
PW. Dagegen zeigen vergleichsweise hoch-
kontaminierte Materialien teilweise den gegen-
teiligen Befund (vgl. Abbildung 3.10).

—100 5 i
‘o ]
= ] X |
g 10 | Vorsorgewert: 10 mg kg”'| .
= ] 1w ]
S 1Z1.1 (in Diskussion): 3-5mgka” _ |_ _ _ _ ____ |
S |
£ 1 1| @Karlsruher Auelehm
8 7| & Giessereisand |
(2] 1A Har_nburger Hafenschlick I PW Boden-GW:
3 71| X Steinkohle 02 I
& '|| m Lias-Tonstein 2 Hg
0,1 ‘ ‘ e ———
0,01 0,1 1

Konzentration im Wasser [ug I'1]

Abbildung 3.10: Gegeniiberstellung von PAK-
Gehalten im Feststoff und PAK-Konzentrationen im
ASE-Wassereluat, Vergleich mit Priifwerten und
Zuordungswerten

3.6.3 PAK-Verteilungsmuster

Bei der Neubildung von PAK aus verschiedenen
Quellen entstehen die PAK-Einzelspezies nicht
zu gleichen Anteilen (MERKEL, 1995).
Beispielsweise sind fiir die Verteilung der PAK-
Einzelspezies in einem Teer - sogenannte PAK-
Verteilungsmuster - sowohl die Pyrolyse-
bedingungen (BJORSETH, 1986) als auch die
pyrolisierten Ausgangsmaterialien (FREEMAN &
CATTELL, 1990) malBigebend. Neben den
Bildungsbedingungen fiihrt die Vermischung
der FEmissionen in der Atmosphdre in
Verbindung mit unterschiedlichen Bestindig-
keiten einzelner PAK zu  bestimmten
Verteilungsmustern. Bemerkenswert ist in
diesem Zusammenhang, dass trotz des
Zusammenspiels  verschiedenster  Einfliisse
charakteristische PAK-Verteilungsmuster
beobachtet werden.
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Abbidung 3.11 zeigt die mit dem ASE-
Kombiverfahren gefundenen PAK-Verteilungs-
muster in Feststoff und Wasser der ver-
schiedenen Untersuchungsmaterialien.

. Generell wurde eine charakteristische
Verschiebung der dominierenden PAK von den
héherkondensierten PAK im Feststoff zu den
niedrigkondensierten PAK im Wasser fest-
gestellt.

. Die im Hafenschlick (HHS) und im
kontaminierten Auelehm (KA) beobachteten
dhnlichen PAK-Verteilungsmuster entsprechen
den Verteilungsmustern vier verschiedener
mariner Hafensedimente und eines kohle-
haltigen Bodens (MADLENER, 2004). Die gefun-
denen Verteilungsmuster gleichen den durch
GOCHT (2004) bei atmosphérischer Deposition
beobachteten PAK-Verteilungsmustern. Unter-
suchungen von GOCHT (2004) und eigene Daten
(vgl.  Kapitel 6) zeigen, dass auch
verschiedeneste Bauschuttproben ein atmos-
phérisches Depositionsverteilungsmuster ~ fiir
PAK aufweisen. Leitsubstanzen im Feststoff
sind die dominierenden PAK-Einzelspezies
Fluoranthen, Pyren und Phenanthren. In Kapitel
6 werden Moglichkeiten und Grenzen einer
Materialklassifizierung u. a. auf der Grundlage
von Stoffverteilungsmustern aufgezeigt.

o Die PAK-Verteilungsmuster im
GieBereisand und in den fossilen Ablagerungen
Lias-Tonstein und Steinkohle unterscheiden sich
deutlich von der oben beschriebenen atmos-
phérischen Deposition. Bei den Tonstein- und
Steinkohlepulvern kann eine Hintergrund-
kontamination mit Naphtalin und Methyl-
naphtalinen aus der Laborluft nicht ausge-
schlossen werden (mehrjdhrige Lagerungszeit).
Der Gieflereisand stammt aus einer kiinstlichen
Auffiillung eines Gaswerksgeldndes. Das PAK-
Verteilungsmuster dieses  Altlastenmaterials
wurde vermutlich durch lokale produktions-
spezifische PAK-Emmissionen  iiberprigt
(Teerdlverarbeitung etc.).
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3.6.4 Effizienz von Folgeextraktionen

Bei der Wasserelution wird erwartungsgemaf
nur ein in der Massenbilanz vernachlissigbarer
Anteil des PAK-Gesamtgehaltes mobilisiert
(vgl. Tabelle 3.8).

Die Effizienz der Losemittelextraktion wird
durch Matrixeffekte beeinflusst. Pulverisierte
Materialien (Steinkohle und Tonstein) sind gut

5 GieBlereisand
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Abbildung 3.11: Prozentuale Verteilungen
der PAK-Einzelspezies im Feststoff (Summe
aller ASE-Schritte, X 16 EPA-PAK = 100 %)
und im ASE-Wassereluat (X15 EPA-PAK =
100 %).

benetzbar, so dass schon im ersten Extraktions-
schritt mit Aceton der Hauptanteil der PAK
(> 50 % des Gesamtgehaltes) extrahiert werden
konnte. Bei den geringdurchldssigen Materialien
wie Hamburger Hafenschlick und Karlsruher
Auelehm konnten dagegen auch im dritten
Extraktionsschritt mit Toluol hohe PAK-
Massenanteile extrahiert werden, da vermutlich
sukzessiv neue Kontaktflichen erschlossen
werden (vgl. Abschnitt 3.4.4). Aus dem gut-
durchléssigen Giellereisand wurden im dritten
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Extraktionsschritt mit 50 % des Gesamtgehaltes
die hochsten Ausbeuten erzielt. Nach WEIB
(1998) besitzt der Sand Teerphaseanteile und
wurde iiber ca. 6 Jahre gelagert. Die erhdhten
Extraktionsausbeuten mit Toluol kdnnten auf
eine Extraktion gealterter Teerphasenanteile bei
den sehr hohen Temperaturen von 200 °C
zuriickgefiihrt werden.

Tabelle 3.8: Prozentuale Anteile der Ausbeuten
einzelner ASE-Schritte an der Gesamtausbeute der
216 EPA-PAK (= ZXaller Extraktionsschritte
inklusive der Wasserelution = 100 %,).

Mate- Wasser Aceton Cyclohexan Toluol
rial [%] [%] [%] [%]
KA 0,08 42 13 45!
GRS 0,0002 12 28 50
Lias ¢ 0,001 87 5 8
Kohle 0,04 51 24 25
HHS 0,002 27 44> 292

'Summe aus zwei Toluolschritten, 2Aceton

3.6.5 Losemittelspezifische Effizienz

Literaturergebnisse und Ergebnisse aus der
Methodenentwicklung (Abschnitt 3.4) zeigen,
dass die Effektivitit der ASE auch von der
“Ahnlichkeit* der Polaritit des Losemittels und
des Analyten abhingt. Zur Untersuchung dieser
losemittelspezifischen  Effekte  wurden in
Abbildung A 1.2 (Anhang I) die mit den
unterschiedlichen Losemitteln in verschiedenen
Extraktionsschritten ermittelten Verteilungs-
muster der 16 PAK-FEinzelspezies (prozentuale
Anteile der 16 PAK-Einzelspezies an den 216
EPA-PAK = 100 %) fiir jedes Untersuchungs-
material miteinander verglichen. Eine erste
qualitative Betrachtung zeigt, dass unpolare
Losemittel in Relation zu den polaren Lose-
mitteln eine leicht erhohte Extraktionseffizienz
bei den hoherkondensierten PAK aufweisen.

Zur  Quantifizierung  18semittelspezifischer
Extraktionseffizienzen wurden Quotienten aus
den mit verschiedenen Ldsemitteln gefundenen
absoluten Extraktionsausbeuten fiir die 16 EPA-
PAK-Einzelspezies mit entsprechenden Wasser-
loslichkeiten korreliert. Voraussetzung fiir die
Interpretierbarkeit der 10semittelspezifischen
Extraktionseffizienz mittels dieser Korrelations-
analysen ist die Aufrechterhaltung des Schad-
stoffreservoirs im Feststoff bei den Folge-
extraktionen. Eine Abreicherung einzelner PAK-
Spezies oder eine schlechtere Erreichbarkeit von
PAK-Restgehalten im Porenraum im Folge-
schritt konnte als geringere Extraktionseffizienz
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des Losemittels im Folgeschritt fehlinterpretiert
werden.

Effizienzvergleich Toluol/Cyclohexan: Im
abschliefenden Hochtemperaturextraktions-
schritt (200°C) mit Toluol wurden bezogen auf
die £16 EPA-PAK zwischen 100 % (Quotienten
~ 1, GieBereisand) und 400 % (Quotienten = 4,
Karlsruher Auelehm) der Extraktionsmenge der
vorhergehenden Cyclohexan-ASE gewonnen
(vgl. Abbildung 3.12).

Demnach war auch nach der vierten
Folgeextraktion bei keinem der Materialien das
“Schadstoffreservoir®  vollstindig  erschopft
(Quotienten < 1 zeigen lediglich die quantitative
Extraktion  einzelner = PAK-Spezies  an).
Erwartungsgemél zeigt sich aufgrund der
“dhnlichen* Losemitteleigenschaften der un-
polaren Losemittel Toluol und Cyclohexan
keine Abhéngigkeit der relativen Extraktions-
effizienz von den physikochemischen Eigen-
schaften der PAK (+/- konstante Quotienten, die
erhohte  Extraktionseffizienz von  Toluol
gegeniiber Cyclohexan gilt flir die gesamte
~PAK-Flote” gleichermaflen). Die gesteigerte
Effizienz von Toluol gegeniiber Cyclohexan
wird deshalb alleine auf den Temperatureffekt
zuriickgefiihrt (200°C gegeniiber Cyclohexan-
ASE mit 100°C). Folglich empfiehlt sich statt
der Vewendung von Cyclohexan im Folge-
extraktionsschritt nach Aceton der Einsatz des
weniger toxischen wund kostengiinstigeren
Losemittels Toluol.
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Abbildung 3.12: Effizienzvergleich Toluol/Cyclohexan; Quotienten aus den absoluten Extraktionsausbeuten des
abschlieffenden ASE-Schrittes mit Toluol (200°C) und des vorhergehenden Extraktionsschrittes mit Cyclohexan
(100°C) fiir 16 PAK-Einzelspezies versus entsprechender Wasserldslichkeiten.

Effizienzvergleich “unpolar*“/“polar*:
Abbildung 3.13 zeigt auf die Extraktionsmengen
des “polaren” Losemittelschritts (erste Folge-
ASE mit Aceton/Methanol nach der Wasser-
elution) normierte Gesamtextraktionsraten der
PAK-Einzelspezies versus Wasserloslichkeiten.
Uberwiegend kann durch die Folgeextraktionen
die 4- bis 10-fache Extraktionsmenge des ersten
polaren Losemittelschritt gewonnen werden.
Dieser Befund bestitigt die im Rahmen der
Methodenentwicklung bei dem Hafenschlick-
material festgestellte Unvollstidndigkeit der
einfachen Acetonextraktion nach der Wasser-
elution. Lediglich beim Auelehm und vereinzelt
beim Tonstein zeigen Quotienten von ca. 1 bei
den hohermolekularen PAK eine hinreichende
Extraktion im ersten polaren Ldsemittelschritt
an (bzw. eine Limitierung der Extraktionsmenge
der Folgeschritte durch den erreichbaren “PAK-
Vorrat®).

Der erwartete Trend ansteigender Quotienten
mit zunehmendem Kondensationsgrad des
Analyten, infolge einer erhohten Extraktions-
effizienz unpolarer Losemittel bei den hoher-
kondensierten PAK, ist lediglich bei der Stein-
kohle signifikant (PAK mit Wasserldslichkeiten
> 1 mg I"" (Phe bis Nap) wurden im polaren
Acetonschritt mit > 50 % der Gesamtausbeute -

Quotienten < 1 — extrahiert, wahrend bei den
hoherkondensierten Spezies im Mittel lediglich
nur 1/10 der Gesamtausbeute erzielt wurde).

Abbildung 3.14 zeigt einen Effizienzvergleich
der Aceton-Folgeextraktionen des Hafenschlick-
materials (Gesamtextrakt normiert auf den 1.
Acetonschritt). Entsprechend der konstanten
Losungseigenschaften und Temperatur-
verhéltnisse wurden in jedem Extraktionsschritt,
also auch im ersten Acetonschritt nach der
Wasserelution, unabhingig von der Wasser-
l6slichkeit der PAK dieselben PAK-Massen
extrahiert (konstante Quotienten von 3). Damit
kann nachgewiesen werden, dass der Aceton-
Folgeschritt nach der Wasserelution, trotz der im
Feststoff verbleibenden Wasserreste, nicht
minder effizient war als die Aceton-Folge-
extraktionen des dann wasserfreien Feststoffes.
Konstante Extraktionsausbeuten der Folge-
schritte und die Aufrechterhaltung des Schad-
stoffreservoirs konnen zudem auf die visuell
nachgewiesene (vgl. Abschnitt 3.4.4) sukzessive
Benetzung neuer Kontaktflichen in dem
schlecht-durchldssigen Material zurlickgefiihrt
werden.
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Abbildung 3.13: Effizienzvergleich “polar*/“unpolar*: Quotienten aus den absoluten Extraktionsausbeuten der
Summe aller ASE-Schritte und des polaren Extraktionsschritts (Aceton) fiir 16 PAK-Einzelspezies versus
Wasserloslichkeiten

Hamburger Hafenschlick Effizienzvergleich Losemittel-
] extraktion/Wasserelution: ~ Abbildung 3.15
zeigt auf die im Wasserelutionsschritt aus-
gelaugten PAK-Mengen normierte Gesamt-
extraktionsraten der PAK-Einzelspezies versus
gE = .. Em Wg N 5 Wasserloslichkeiten.

Erwartungsgemall steigen die Quotientwerte
aufgrund des geringeren Losungsvermogens des
polaren Wassers gegeniiber unpolaren, hoher-
kondensierten PAK mit abnehmender Wasser-
16slichkeit der PAK an. Die mit Wasser auslaug-
baren Massen hoherkondensierter PAK liegen
Abbildung 3.14: Effizienzvergleich der Aceton-ASE- bei allen Materialen mindestens um den Faktor

Folgeschritte fiir den Hafenschlick: Quotienten aus 10000 unter den mit organischen Ldsemitteln
den absoluten Extraktionsausbeuten der Summe aller extrahierten Massen.

ASE-Schritte und des ersten Aceton-Folgeschrittes

nach der Wasserelution fiir 16 PAK-Einzelspezies

versus Wasserloslichkeiten.
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3.6.6 Unterscheidung GG/UG bei der
ASE-Wasserelution und
Plausibilititspriifungen

Vergleich  ASE-Eluatkonzentration/  be-
rechnete GG-Konzentration bei linearer
Sorption: Zur Einschétzung der
,»Gleichgewichtsnidhe” der ASE-Wasserelution
wurden aus den gemessenen Feststoff-
konzentrationsverteilungen mit den in Abschnitt
3.2.3 beschriebenen empirischen Korrelationen
die GG-Konzentrationen im Wasser unter der
Annahme linearer Sorption berechnet und mit
den ASE-Messwerten verglichen.

Abbildung 3.16 oben zeigt exemplarisch fiir
den Auelehm gemessene prozentuale Ver-
teilungen der 15 PAK-Einzelspezies im Feststoff
sowie gemessene und berechnete prozentuale
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Abbildung 3.15: Effizienzvergleich
organische Losemittel/Wasser: Quotienten
aus den absoluten Extraktionsausbeuten der
Summe  aller  ASE-Schritte  und  der
Wasserelution  fiir 16 PAK-Einzelspezies
versus Wasserloslichkeiten.

100

Verteilungen der 15 PAK-Einzelspezies im
Wasser. In Abbildung 3.16 unten sind ge-
messene und berechnete absolute Kon-
zentrationsverteilungen dargestellt. Abbildungen
A 1.3/1-2 im Anhang zeigen die Ergebnisse fiir
den Lias-Tonstein und fiir den Hamburger
Hafenschlick (bei den restlichen Materialien aus
Tab. 3.6 waren nur wenige PAK-Einzelspezies
im Wasser nachweisbar).

Die prozentuale Verteilung der PAK-Einzel-
spezies im ASE-Eluat der verschiedenen
Materialien konnte mit den einfachen
theoretischen Ansétzen relativ gut reproduziert
werden. Dagegen werden die Absolutkon-
zentrationen vor allem beim Lias-Tonstein und
beim Hamburger Hafenschlick systematisch
stark tiberschétzt (vgl. Abb. A 1.3/1-2 im
Anhang).

Die systematische Uberschitzung der ASE-
Wassereluatkonzentrationen mit dem K-
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Konzept (Gleichung 3-3, Abschnitt 3.2.3)
spricht fiir ein nichtlineares Sorptionsverhalten
aufgrund einer besonderen “Sorptionsqualitéit
des organischen Materials der verschiedenen
Materialien (vgl. Giiltigkeitsbedingungen des
K,-Konzepts, Abschnitt 3.2.3). Denn bei
nichtlinearer, also konzentrationsabhingiger
Sorption treten im unteren Konzentrations-
bereich viel hohere Gehalte im Feststoff bzw.
niedrigere Konzentrationen im Wasser auf als
im linearen Fall - z. B. infolge eines Ad-
sorptions- bzw. Porenfiillungsmechanismus im
Niedrigkonzentrationsbereich  (vgl. Abschnitt
3.2.2 und 3.2.4). In den vorliegenden Fillen
erfolgt dies systematisch tiber die gesamte
“PAK-Flote” hinweg, da, wie die Relativ-
konzentrationen (C,/S) in Tabelle A 1.3 im
Anhang zeigen, alle PAK-Spezies gleicher-

vorliegen. Die Konzentrationen der PAK-
Einzelspezies in den verschiedenen ASE-
Wassereluaten erreichen bis auf wenige Aus-
nahmen maximal 0,1 % der Wasserloslichkeit
(C,/S = 0,001). Nach ALLEN-KING et al. (2002)
wird die maximale Kapazitit des “Pore-
Filling“-Mediums bei ca. 10 % der Wasser-
loslichkeit (C,/S = 0,1) erreicht.

Auch bei Ungleichgewichtsbedingungen stellen
sich gegeniiber der Gleichgewichtskonzen-
tration tiefere Konzentrationen im Wasser ein.
Dabei ist aber wahrscheinlich, dass verschiedene
PAK abhingig von den physikochemischen
Eigenschaften ‘“unterschiedlich rasch® ins
Gleichgewicht gelangen. Folglich wére bei UG
keine systematische Abweichung der ge-
messenen  Absolutkonzentrationen  einzelner
PAK-Spezies im Wasser von den berechneten

mafBlen in sehr niedrigen Konzentrationen GG-Konzentrationen zu erwarten.
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Abbildung 3.16: Prozentuale Verteilung der PAK im Auelehm (ASE-Feststoffextraktion) und daraus nach

verschiedenen empirischen Korrelationen berechnete Gleichgewichtskonzentrationen im Wasser.

Oben:

gemessene und berechnete prozentuale Verteilungen der PAK-Einzelspezies im Feststoff bzw. Wasser, unten
links: gemessene/berechnete Verteilungen der Absolutkonzentrationen der PAK-FEinzelspezies bzw. der X15

EPA-PAK (rechts) im Wasser.
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3.6 Anwendung der ASE-Kombimethode

Im  Ergebnis weisen die  Vergleichs-
untersuchungen und theoretischen Uberlegungen
auf die Einstellung von Gleichgewichts-
bedingungen bei der Wasserelution mit ASE
und auf ein nichtlineares Sorptionsverhalten der
Untersuchungsmaterialien hin.

Vergleich ASE-Eluat/berechnete GG-
Konzentration bei nichtlinearer Sorption:
Gilt das von ALLEN-KING et al. (2002)
postulierte  18slichkeitsdominierte ~ Sorptions-
verhalten (fiir alle 16 PAK-Einzelspezies) und
herrschen bei der ASE-Wasserelution Gleich-
gewichtsbedingungen, sollte sich bei gegebener
Relativkonzentration eine invers-lineare
Beziehung zwischen den aus den ASE-Mess-
daten berechneten Verteilungskoeffizienten und
den Wasserloslichkeiten der PAK-Einzelspezies
einstellen (bei den hier untersuchten ASE-
Eluaten lagen C,/S-Werte in einem Bereich von
+/- 0,0001). In Abbildung A 1.4 im Anhang sind
entsprechende K,-S-Korrelationen fiir jedes
einzelne Material separat dargestellt, Abbildung
3.17 zeigt alle Korrelationen im direkten
Vergleich. Bis auf den GieBereisand zeigen alle
“gemessenen K,-Werte*, zumindest iiber eine
GroBenordnung hinweg, eine invers-lineare
Abhingigkeit von S (hier: Loslichkeiten aus
unterkiihlter — Flissigkeit, S,). Allerdings
weichen einzelne PAK-Spezies relativ stark vom
Trend ab (doppelt-logarithmische Darstellung).

Abweichungen nach oben, also “zu hohe*
Verteilungskoeffizienten bzw. “zu niedrige™
Konzentrationen im Wasser weisen auf UG-
Bedingungen hin. Bei allen ASE-Wassereluaten
zeigen dies lediglich die vergleichsweise
volatilen PAK Naphtalin und Acenaphtylen. Der
experimentelle Befund kann auch auf eine
scheinbare K,-Erhéhung durch PAK-Verluste
iiber die Gasphase zuriickgefithrt werden.
Abweichungen nach unten, also “zu hohe*
Konzentrationen im Wasser weisen u. a. auf
einen partikelgebundenen Stoffaustrag eines
Stoffes hin (Glasfaserfilter in der ASE-
Extraktionszelle, keine Vorfiltration der Wasser-
proben). Bei allen Untersuchungen zeigen die
vergleichsweise hochsorptiven PAK wie z. B.

B(b)F bzw. B(k)F erniedrigte scheinbare

Verteilungskoeffizienten.

Abschlieend wurde die ,,Sorptionsqualitit™ des
organischen Materials der unterschiedlichen
Untersuchungsmaterialien beriicksichtigt.
Abbildung 3.17 rechts zeigt eine Korrelation auf
den Gehalt an organisch gebundenem Kohlen-
stoff normierter, experimenteller K,f,.-Werte
und Wasserldslichkeiten bei  unterkiihlter
Fliissigkeit nach Allen-King (vgl. Abschnitt
3.2.3, Gleichung 3-6) fiir unterschiedliche
Nichtlinearitdtsgrade der Freundlichisothermen.
Die Partitioning-Koeffizienten wurden jeweils
fiir eine konstante minimale und eine konstante
maximale Relativkonzentration der PAK in den
ASE-Wassereluaten berechnet, dadurch ergeben
sich Ky/f,.-Bénder zwischen den Hilfslinien in
Abbildung 3.17 (entsprechend der Schwan-
kungsbreite der Relativkonzentrationen in den
Wassereluaten, vgl. Tabelle A 1.3 im Anhang).

Die Normierung der Sorption auf den f,—Wert
filhrte nicht zum Zusammenfallen der Trend-
linien. Die Sorptionsqualitdt des organischen
Materials der verschiedenen Material ist folglich
als stark heterogen zu bewerten - es treten stark
unterschiedliche Nichtlinearititsgrade bei der
Soption auf. Dieses Verhalten kann mit einer
einheitlichen f,.-normierten Sorptionsisotherme
nicht hinreichend genau beriicksichtigt werden,
d. h. die Giiltigkeitsbedingungen des K,./f,.-
Konzepts sind nicht erfiillt (vgl. Abschnitt 3.2.3
und 4).
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Abbildung 3.17: Experimentell ermittelte (links) sowie gemessene und mit einer einheitlichen, S-normierten

Freundlich-Sorptionsisotherme berechnete K /f,.

—Werte fiir 16 EPA-PAK-Einzelspezies versus entsprechender

Wasserloslichkeiten aus unterkiihlter Fliissigkeit (rechts); Die Kyf,.-Werte wurden fiir unterschiedliche
Nichtlinearitdtsgrade und zwei verschiedene Relativkonzentrationen (Minimalwerte und Maximalwerte von C,/S

aus Tabelle A 1.1, Anhang 1) berechnet.

Die Korrelationen der f,.-normierten Feststoff-
konzentrationen versus tatsdchlich gemessenen
Relativkonzentrationen C,/S der Einzelstoffe
mit  S-normierten  Sorptionsisothermen in
Abbildung 3.18 verdeutlichen die unter-
schiedlichen Nichtlinearititsgrade der Sorption
im organischen Material der Boden und Abfille.

In allen ASE-Eluaten liegen die PAK in sehr
niedrigen Konzentration < 1 % der Wasser-
loslichkeit vor. ALLEN-KING et al. (2002)
erwarten in Konzentrationsbereichen bis 10 %
der Wasserloslichkeit eine maximale Schad-
stoffaufnahme durch den Feststoff infolge eines
Porefilling-Prozesses, d. h. maximale Ab-
weichungen der Wasserkonzentrationen vom
linearen Fall. Unter der Annahme, dass bei
hohen Konzentrationen nahe der Wasser-
l6slichkeit das Sorptionsverhalten durch einen

Lediglich das Auelehmmaterial zeigt bei dem
gegebenen niedrigen Konzentrationsniveau ein
nahezu lineares Sorptionsverhalten, was bereits
durch die hinreichende Ubereinstimmung der
ASE-Fluatkonzentrationen mit den nach dem
K,/for-Konzept bei linearer Sorption
berechneten Daten belegt wird (vgl. Abb. 3.1.7).

Hafenschlick, Steinkohle und Tonstein zeigen
ein nichtlineares Sorptionsverhalten (starke
Uberschitzung der ASE-Konzentrationen mit
dem K,/f,.-Konzept, vgl. Abb. A 1.3/1-2 im
Anhang). Das nichtlineare Sorptionsverhalten
des Hafenschlicks kann mit einer S-normierten
Freundlichisotherme mit einem Nichtlinearitéts-
grad von I/n = 0,775 hinreichend genau be-
schrieben werden. Bei der Steinkohle (es liegen
nur wenige nachweisbare PAK im ASE-
Wassereluat vor) zeichnet sich ein Nicht-

Verteilungsprozess dominiert wird, konver- linearitdtsgrad 1/n = 0,5 ab. KLEINEIDAM et al.
gieren die  verschiedenen  nichtlinearen (2002) finden bei der Anpassung S-normierter
Sorptionsisothermen bei einem einheitlichen Freundlichisothermen an Sorptionsdaten ver-
konstanten K/f,. = Kp*/for = Koe S =160 g kg'l schiedener Kohlen &hnliche Freundlich-
(vgl. Abb. 3.18, gilt fiir Schadstoftklasse PAK). exponenten.
1000000 1 # Lias-Tonstein @ Steinkohle A Hafenschlick
100000 H O Auelehm + GielRereisand=-Allen-King
10000 bei C,/S ~ 1 und
“Partitioning” gilt:
_@’ 1000 Co/foc = KFr/foc
o 100 ‘ I|neare Isotherme 160 g kg
E N / Abbildung 3.18: Vergleich
"_8 10 der auf den organisch
~ 1 : gebundenen Kohlenstoff-
© 0 1 gehalt normierten, mit ASE
’ gemessenen  PAK-Gehalte
0,01 mit linearen und nicht-
0’001 i ———— linearen Sorptionsmodellen

1E-08 1E-07 1E-06 1E-05 0,0001 0,001
C./S[ 1]
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3.6 Anwendung der ASE-Kombimethode

Die relativ  groBen  Trendabweichungen
einzelner PAK stellen die “Stabilitit™ der ASE-
Einfach-Wasserelution bei 25 °C an sich in
Frage. Es besteht deshalb weiterer Validierungs-
bedarf fiir die ASE-Wasserelution. Insgesamt
sprechen die hier dargestellten Befunde -
Reproduzierbarkeit prozentualer PAK-
Verteilungsmuster  durch  Gleichgewichts-
modelle und der invers-lineare Zusammenhang
K; ~ 1/8;; - dennoch fiir die Einstellung von
Gleichgewichtsbedingungen bei der ASE-
Wasserelution. Bei den verschiedenen Bdden
und Abfillen zeichnet sich iiberwiegend ein
nichtlineares Sorptionsverhalten aufgrund einer
besonderen Sorptionsqualitdt des organischen
Materials (z. B. thermische Uberprigung) bei
zugleich relativ hoher Variationsbreite des
Nichtlinearitdtsgrades ab.

3.6.7 Zusammenfassung und
Schlussfolgerungen

Die hier entwickelte ASE-Kombi-Methode
wurde in Kopplung mit zwei weiteren
organischen Losemitteln zur Untersuchung
natiirlicher Boden, einer fossilen Steinkohle und
eines Altlastenmaterials eingesetzt. Die Unter-
suchungsmaterialien unterscheiden sich stark
hinsichtlich der Materialeigenschaften (Durch-
lassigkeit, Sorptivitit), im Kontaminationsgrad
und im Kontaminationsalter. Die Effizienz der
Folgeextraktionen @~ und  die  16semittel-
spezifischen Extraktionseffizienzen wurden iiber
Vergleichsanalysen der Extraktionsausbeuten
der Einzelschritte und anhand von Korrelationen
relativer Extraktionsausbeuten mit Wasser-
l6slichkeiten der PAK bewertet.

Zur Einschitzung der Plausibilitdt der
Ergebnisse der (einmaligen) ASE-Wasserelution
bei 25 °C, zur Unterscheidung zwischen GG-/
UG-Bedingungen und zur Einschitzung der
Sorptionsqualitit der Materialien wurden mit
ASE gemessene Konzentrationen im Fest-
stoff/Wasser und resultierende experimentelle
Verteilungskoeffizienten = mit nach  ver-
schiedenen  Sorptionsmodellen  berechneten
Werten verglichen. Dabei kamen das K,./f,.-
Konzept zur Berechnung der GG-Konzentration
im Wasser aus den gemessenen Konzentrations-
verteilungsmustern im Feststoff bei linearer
Sorption und S-normierte Freundlichisothermen
nach ALLEN-KING et al. (2002) zum Einsatz.

e Mit dem ASE-Kombiverfahren in Kopplung
mit einer Aceton-Folgeextraktion wurden die

PAK-Ausbeuten von drei géngigen Exraktions-
verfahren bereits deutlich tbertroffen. Weitere
Folgeextraktionen mit unpolaren organischen
Losemitteln zeigen allerdings, dass die PAK-
Gehalte durch die Kombimethode nicht
quantitativ extrahiert wurden. Bei den meisten
Materialien wurden mit zwei weiteren
Folgeextraktionen nochmals die vierfache PAK-
Menge der ersten Acetonextraktion nach der
Wasserelution erzielt. Auch im letzten Folge-
extraktionsschritt war das “PAK-Reservoir im
Feststoff meist nicht erschopft.

e In Folgeextraktionen mit gleichen Lose-
mitteln (Aceton) wurde iiber die gesamte
Kondensationsreihe der PAK jeweils die gleiche
relative Extraktionsmenge extrahiert. D. h. die
erste Aceton-ASE nach der Wasserelution war
trotz vorhandener Wasserreste im Feststoff nicht
minder effektiv als die Folgeextraktionen des
dann wasserfreien Feststoffes.

e Die Extraktionseffizienz von  Folge-
extraktionsschritten ist matrixabhéngig. In fein-
kornigen  schlechtdurchldssigen  Materialien
werden mit jeder Folgeextraktion neue
Kontaktflichen im kontaminierten Material
erschlossen und damit weitere PAK extrahiert.
Bei gut benetzbaren pulverisierten Materialien
wurden die PAK dagegen schon im ersten
Extraktionsschritt nahezu vollstindig extrahiert.

e [ d. R. zeigt sich kein signifikanter Extrak-
tionsvorteil unpolarer Ldsemittel bei hdher-
kondensierten PAK gegeniiber polaren Lose-
mitteln.

e Toluol bei 200°C zeigt gegeniiber Cyclo-
hexan bei 100 °C eine gleichmiBig iiber die
gesamte Kondensationsreihe der PAK verteilte,
stark erhohte Extraktionseffizienz. Angesichts
der dhnlichen Losungseigenschaften der beiden
Losemittel, wird dies alleine auf den
Temperatureffekt zuriickgefiihrt. Die Cyclo-
hexan-ASE kann demnach durch eine weniger
toxische und kostengiinstigere Toluol-ASE bei
200°C ersetzt werden.

Mit Wasser wird ein in der Massenbilanz
vernachldssigbarer Anteil des PAK-Gehaltes
ausgelaugt. Die  Vergleiche mit ASE
gemessener/ berechneter Wasserkonzentrationen
erlauben folgende Schlussfolgerungen:

e Systematische Uberschitzungen der ASE-
Wassereluatkonzentrationen durch das lineare
Sorptionsmodell (reproduzierbare prozentuale
PAK-Verteilungen) weisen auf ein nichtlineares
Sorptionsverhalten  unter  Gleichgewichts-
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bedingungen hin. In allen Féllen stellten sich
sehr niedrige Relativkonzentrationen < 0,1 %
der Wasserloslichkeit ein. Nach ALLEN-KING et
al. (2002) wird das Sorptionsverhalten bei
niedrigem Konzentrationsniveau oftmals durch
einen Pore-Filling-Prozess dominiert.

e Korrelationen von K,/ mit Sy, und Cy/f,.
mit C,/S, sowie mit nach linearen und
nichtlinearen Sorptionsmodellen unterschied-
licher Nichtlinearititsgrade (ALLEN-KING et al.
2002) berechneten Werten, bestitigen oben
genannte Befunde:

Bei den meisten Materialien stellen sich
invers-lineare Zusammenhédnge zwischen
Ki/f,. und S ein, was auf ein l6slichkeits-
dominiertes Sorptionsverhalten unter GG-
Bedingungen hinweist.

Die Normierung der Sorption auf f,. fiihrt
nicht zu einem einheitlichen Zusammenhang
fiir alle Materialien, da die Giiltigkeits-
bedingungen des K,.f,.-Konzepts aufgrund
einer besonderen Sorptionsqualitit des
organischen Materials in den verschiedenen
Untersuchungsmaterialien nicht erfiillt sind.

Die nichtlineare Sorption (I//n = 0,775) im
Hafenschlick konnte auf RuBpartikel mit
hoher  Sorptionskapazitit  zuriickgefiihrt
werden. Auelehm zeigt dagegen ein lineares
Sorptionsverhalten und entsprechend gut
reproduzierbare PAK-Absolutkonzen-
trationen im Wasser mit dem einfachen
linearen GG-Sorptionsmodell.

Insgesamt weichen einige PAK-Einzelspezies
von den invers-linearen Zusammenhéngen nach
unten ab, was auf einen partikelgetragenen
Austrag zuriickgefiihrt werden konnte. Letzt-
endlich kann nicht abschlieBend geklért werden,
ob dabei auch Instabilititen einer einmaligen
ASE-Wasserelution bei 25 °C an sich eine Rolle
spielen.
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3.7 Ausblick

MADLENER (2004) und HENZLER (2004)
validierten die hier entwickelte kombinierte,
sequentielle Elutions- und Extraktionsmethode
und koppelten diese mit einem Temperatur-
gradientenverfahren zur Bestimmung der GG-
Konzentration im Wasser bei Feldtemperaturen.
Im Temperaturgradientenverfahren werden die
Proben hintereinander in 8 Temperaturschritten
zwischen 25 °C bis 100 °C mit Wasser eluiert
(vgl. Abbildung 3.19).

HENZLER (2004) zeigt fiir verschiedene
Referenzmaterialien des Bundesamtes fiir
Materialpriifung und  -forschung (BAM)

(niedrigkontaminierte mineralische Materialien),
dass die ASE-Wassereluatkonzentrationen der
dritten Folgeelution bei 25 °C sehr gut mit den
im Gleichgewichtsplateau des Sduleneluats nach
DIN V 19736 gefundenen GG-Konzentrationen
der PAK iibereinstimmen.

Die im ASE-Temperaturgradientenverfahren
gefundenen PAK-Konzentrationen im Wasser
verschiedenster Materialien korrelieren sehr gut
mit einem thermodynamischen Berechnungs-
modell nach Van’t-Hoff (MADLENER et al.,
2003 und HENZLER et al., 2003). Mit der Van’t-
Hoff-Gleichung konnen Desorptionsenthalpien
verschiedener PAK bei der ASE-Waserelution
aus verschiedensten Materialien berechnet
werden. Fernziel ist es, durch die Untersuchung
zahlreicher Materialien eine breite Datenbasis zu
schaffen, mit der die Desorptionsenthalpien der
PAK in verschiedenen Materialien spezifiziert
und im Idealfall Materialklassen mit typischen
Desorptionsenthalpien  identifiziert — werden
konnen. Uber die charakteristischen Enthalpien
konnte fiir dhnliche Materialien die Gleich-
gewichtskonzentration im Sickerwasser bei
Feldtemperatur aus nur einem ASE-Wasser-
eluatwert (Ermittlung bei erhohter Temperatur)
berechnet werden.

Ein solcher “Schnelltest” konnte im Rahmen der
Sickerwasserprognose fiir eine “Worst-case‘-
Abschitzung des Grundwassergefadhrdungs-
potentials fiir (zundchst) organische Schadstoffe
eingesetzt werden - eine erste Sickerwasser-
prognose mit relativ geringem zeitlichen,
experimentellen und finanziellen Aufwand.
Materialien, die nach diesem Verfahren eine
Gleichgewichtskonzentrationen unterhalb der
gesetzlichen Prifwerte (PW) fiir den Pfad-
Boden-Grundwasser liefern, wiren sowohl im
Sinne des Vorsorgeprinzips bei der Verwertung
(Einhaltung der PW schon am Ausgang aus dem
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Verwertungsmaterial/Produkt) als auch im
Rahmen einer Sickerwasserprognose (z. B.
Probe aus einer Altlastenfliche) als unbe-
denklich einzustufen.

Die GG-Verteilung von Schadstoffen zwischen
Feststoff und Wasser ist zudem ein wichtiger
Input fir Simulationsmodelle. Nach erfolg-
reicher Validierung konnte das Verfahren auch
zur Evaluierung theoretischer Modelle zur
Abschitzung der GG-Konzentration im Wasser
aus der Feststoffkonzentration im Boden
eingesetzt werden. Obwohl die Abschitzung
von Verteilungsskoeffizienten Boden/Wasser
bisher nur gréBenordnungsmifig moglich ist

ASE-Wasserelution:

(GRAHTWOHL, 1990 und 1998), werden diese
fiir Fragstellungen der Sickerwasserprognose
verbreitet eingesetzt (z. B. in Stofftransport-
modellen oder zur Festlegung von Obergrenzen
fiir Feststoffgehalte).

Kapitel 6 zeigt Ergebnisse aus der Anwendung
des ASE-Kombiverfahrens zur Material-
klassifizierung von Recyclingmaterialien mittels
gemessener Stoffverteilungsmuster von PAK im
Feststoff/Wasser zur Ableitung eines
charakteristischen Modellinputs fiir Szenario-
modelle mit SMART (PAK-Quellstirke von
Recyclingmaterialien bei der Verwertung).

\
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Elution 6: 30 min, 53°C
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Elution 12: 99 min, 100°C
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Abbildung 3.19: Verfahrensablauf einer kombinierten sequentiellen Wasserelution und Losemittelextraktion mit
ASE, Ergebnisse und Anwendungsmoglichkeiten fiir die Sickerwasserprognose.
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4 Analytische und numerische Methoden zur
Quantifizierung des Quellterms

4.1 Einleitung

Die Betrachtungen zum Stand der Forschung in
der Sickerwasserprognose (Abschnitte 2.3-2.5)
und zur Relevanz des Quellterms (Abschnitt
2.5.4) zeigen, dass der justitiablen Bewertung
der Quellstarke und der zeitlichen Quellstarke-
entwicklung eine hohe Bedeutung zugemessen
wird, obwohl bei den experimentellen Methoden
Probleme auftreten. Die Schwierigkeiten liegen
in erster Linie in Unsicherheiten bei der Inter-
pretation der Sdulenversuchsergebnisse hin-
sichtlich einer Unterscheidung zwischen GG-/
UG und im hohen experimentellen Aufwand zur
Bestimmung des  Langzeitfreisetzungsver-
haltens begriindet (detailliert in Abschnitt 2.4).

Hauptziel der numerischen und analytischen
Untersuchungen war die Definition einfacher
mathematischer Kriterien, die - basierend auf
“elutionseffektiven®, unabhéingig bestimmbaren
KenngroBen - eine A-priori-Unterscheidung
zwischen GG/UG bei der Schadstofffreisetzung
mit dem Sickerwasser erlauben sollen.

Anhand numerischer Experimente mit dem

prozessbasierten ~ Vorwirtsmodell ~SMART
(FINKEL, 1999) in Kombination mit dem
numerischen Intrapartikeldiffusionsmodell

BESSY (Batch Experiment Simulation System,
JAGER, 1999) wurden =zunéchst diejenigen
Material- und  Stoffeigenschaften  sowie
hydraulischen Randbedingungen identifiziert,
die das Freisetzungsverhalten der PAK - als
“chemical probe* fiir hydrophobe nichtfliichtige
organische  Schadstoffe - aus  niedrig
kontaminierten, pordsen Materialien mal3geblich
beeinflussen.

Nachfolgend wurde untersucht, ob die mit den
vergleichsweise =~ komplexen = numerischen
Modellierungen gefundenen Elutionsverldufe
anhand  einfacher  analytischer = Modelle
approximiert werden konnen und ob eine
Unterscheidung GG/UG aufgrund einfacher
Fallunterscheidungen moglich ist. Dazu wurden
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die  numerisch identifizierten, “elutions-
effektiven®, messbaren KenngroB3en verwendet.

Die Zielsetzung verlangt eine rein prozess-
basierte Beschreibung des Schadstofffrei-
setzungsverhaltens. Die  Entwicklung des
Stofftransportmodells SMART und des
Intrapartikeldiffusionsmodells BESSY beruht
ausschlieBlich ~ auf  experimentell  nach-
gewiesenen Prozessen. Das numerische Intra-
partikeldiffusionsmodell BESSY wurde in einer
Kopplung mit dem Transportmodell MT3D
(ZHENG, 1990) erfolgreich zur Vorwarts-
modellierung wassergeséttigter Sdulenversuche
mit natlirlichen Bodenmaterialien eingesetzt
(LIEDL & PTAK, 2003). BOLD (2004) stellt
erstmalig die Modellkopplung SMART +
BESSY vor und setzte diese erfolgreich zur
Vorwirtsmodellierung von ungeséttigten Durch-
flussexperimenten mit Phenanthren im Sorp-
tionsmodus ein. In Kooperation mit HENZLER
(2004) wurde die im Rahmen dieser Arbeit zur
Modellierung der Schadstofffreisetzung
(Desorptionskinetik) modifizierte SMART +
BESSY-Version mit Ergebnissen von Langzeit-
sdulenversuchen zur PAK-Freisetzung aus ver-
schiedenen = mineralischen,  niedrig-konta-
minierten Verwertungsmaterialien validiert.

Abbildung 4.1 zeigt exemplarisch eine Vor-
wartsmodellierung des Langzeitfreisetzungs-
verhaltens ausgewihlter PAK aus einem Bau-
schutt-Referenzmaterial der Bundesanstalt fiir
Materialforschung und -Priifung (BAM, 2003)
im Sdulenversuch nach DIN V 19736 iiber 280
Tage (HENZLER, 2004). Die KorngroBBenver-
teilung wurde mit 7 Korngrofenklassen < 4 mm
angenihert. Die PAK-Konzentrationen im Fest-
stoff/Wasser und resultierende experimentelle
K,Werte wurden fiir jede PAK-Einzelspezies
mit dem ASE-Kombiverfahren (siche Kapitel 3)
ermittelt und stellen somit Mittelwerte iiber das
gesamte heterogene System dar (keine Unter-
scheidung zwischen Lithokomponenten mit
unterschiedlichen Sorptioneigenschaften). Die
Intrapartikelporositit wurde abweichend vom
Messwert € = 3,47 % mit &€ = 1,5 % angepasst
und stellt damit die einzige “Fittinggroe* dar.



4.1 Einleitung

Der mit dem  numerischen  Modell
prognostizierte Riickgang der Konzentration der
einzelnen PAK stimmt sehr gut mit den
Messdaten iiberein. Das notwendige “Fitting*
der Intrapartikelporositét stellt keine Abweich-
ung von der Forderung nach einer rein
prozessbasierten  Vorwértsmodellierung  dar,
denn das Problem liegt nicht im Modellcode
sondern in methodischen Schwierigkeiten bei
der Bestimmung der effektiven Intrapartikel-
porositit begriindet. Die bei der Vorwirts-
modellierung eingesetzte Intrapartikelporositét
wurde als Gesamtintrapartikelporositét bestimmt
(experimenteller Mittelwert einer Mischprobe).
Diese kann von der tatsdchlichen Intrapartikel-
porositit stark abweichen. Fiir eine genaue
Bestimmung der effektiven Intrapartikelporo-
sitdit wire ein manuelle Aufgliederung des
Materials in einzelne Lithokomponenten und die
separate Messung der Intrapartikelporositét fiir
jede einzelne Lithokomponente notwendig.
Diese Probenseparierung kann mit
SMART+BESSY anhand von Korngréflen- und
Lithologieklassen genau beschrieben werden.

100 =
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= ]
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Abbildung 4.1: Vorwdrtsmodellierung mit SMART:
Prognose des Schadstoffaustrags einzelner PAK-
Spezies aus dem Referenzmaterial Bauschutt im DIN
V' 19736-Langzeitversuch basierend auf gemessenen
Parametern (nach HENZLER, 2004).

HENZLER (2004) stellt weitere Modell-
validierungen mit Sdulenversuchsdaten ver-
schiedener Verwertungsmaterialien vor, welche
die Eignung der Modellkopplung
SMART+BESSY zur Prognose des diffusions-
limitierten Austrages organischer Schadstoffe
bei der Elution im Siulenversuch belegen.

SMART kann aufgrund der von FINKEL (1999)
konzipierten modularen Struktur stets um
relevante Prozesse erweitert werden. Zur
Bearbeitung von Fragestellungen der Transport-
prognose implementierte BOLD (2004) fiir die
Sickerwasserprognose relevante und experimen-
tell nachgewiesene Prozesse in SMART.

Abbildung 4.2 zeigt Modellgebiete im zweige-
teilten Sickerwasserprognoseverfahren und die
jeweils in SMART beriicksichtigten Prozesse -
das Modellgebiet “Quellterm* der vorliegenden
Arbeit und “Transport™ der Dissertationsarbeit
von BOLD (2004). Damit kann sowohl der
Schadstoffaustrag aus der Quelle als auch der
Stofftransport bis zum O. d. B. mit dem Sicker-
wasser mit einem Simulationsmodell - dem

numerischen Modell SMART - simuliert
werden.
advektive Stromung .
(wassergesiittigtes yOde:llgeb“;t
Sédulenexp./ungesiittigtes Quellterm
Quelltermszenario)

Desorptionskinetik ¢ Ort der
A Quellterm-
betrachtung

' Sicker- / Fliefirichtung

v v

Grundwasser

Abbildung 4.2: Modellgebiete von SMART im
zweigeteilten Sickerwasserprognoseverfahren sowie
beriicksichtigte Prozesse: Quelltermbetrachtung im
Rahmen der vorliegenden Arbeit und Transport-
prognose nach BOLD (Abbildung verdndert nach
BoLp, 2004).
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4 Analytische und numerische Methoden zur Quantifizierung des Quellterms

4.1.1 Referenzfall und
Begriffsdefinitionen

Zur besseren Vergleichbarkeit der Aus-
wirkungen verschiedener Stoff- und Material-
eigenschaften sowie der Versuchsrandbe-
dingungen auf das Schadstofffreisetzungsver-
halten wurde ein Referenzfall definiert.

Referenzfall: Der Referenzfall basiert auf dem
Versuchsaufbau nach DIN V 19736 (1998). Bei
einer Pumprate von 0,96 ml min"' und einer
effektiven Porositit von 35 % ergibt sich im
Modell eine Kontaktzeit zwischen perkolier-
endem Wasser und der immobilen Phase von
2,75 h. Das FlieBlverhalten in der Modellsdule
wurde vereinfachend mit eindimensionaler
wassergesattigter, advektiver Strémung unter
Vernachldssigung der Dispersion beschrieben
(Simulation in SMART mit dem “Piston-Flow-
Modell“, Abschnitt 4.2.5.1).

Das Referenzmaterial war homogen und uni-
form, die Referenzkorngréfle war Grobsand
(Korndurchmesser ag,s = 1 mm). Als Referenz-
lithokomponente wurde Muschelkalkmaterial
gewdhlt, das eine weitverbreitete Lithokom-
ponente in den Sedimenten siiddeutscher
Talaquifere bildet (TERTON , 1998, vgl. Kapitel
4.3). RUGNER (1998) ermittelte fiir separierten,
homogenen Muschelkalk einen C,,-Wert von
0,34 %, eine Korndichte von ¢, = 2,73 g cm?,
eine Intrapartikelporositit von ¢ = 1 %
(Bestimmung mittels N,-Adsorption) und einen
Gleichgewichtsverteilungskoeffizienten K; =
10 L kg' (Batch-Sorptionsexperiment mit
Phenanthren). Der Referenzschadstoff war
Phenanthren mit einer konstanten Ausgangs-
konzentration im Feststoff von 10 mg kg™

Bei den numerischen Siulenexperimenten zur
Sensitivitdt des Freisetzungsverhaltens auf

Versuchsbedingungen sowie Material- und
Stoffeigenschaften =~ wurden  stets lineare
Sorptionsisothermen verwendet. YOUNG &

BALL (1995) zeigen in Simulationen mit einem
Intrapartikeldiffusionsmodell zum Transport von
Perchlorethylen in Sandaquifermaterial mit stark
nichtlinearen Batch-Isothermendaten, dass die
vereinfachte Annahme linearer Isothermen eine
hinreichend genaue Beschreibung des Sorptions-

/Desorptionsverhaltens  zuldsst (sieche auch
GRATHWOHL, 1998).

Der Einfluss der Nichtlinearitit einer
Freundlichisotherme auf das Schadstofffrei-

setzungsverhalten wurde separat untersucht (vgl.
Abschnitt 4.4.4).
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In Tabelle 4.1 sind Modellinputparameter fiir
den Referenzfall zusammengefasst.

Tabelle 4.1: Modellparameter fiir den Referenzfall

Parameter Wert

Geometrie der Modellsiule
(nach DIN V 19736)

durchflossene Oberflache: 4gye rer [cm?] | 28
Saulenlénge: Lgue rer [cm] 16

Volumen der Siule: Ve ger[cm?®] 453,32
Hydraulische Eigenschaften

Pumprate: QOge[ml min™] 0,96
Gesamtporositét (inkl. €): nges [-] 0,36
FlieBeffektive Porositét: 1, ges [-] 0,35
Porenvolumen (ng,= 0,35) PVg,: [ml] | 158,31

Hydraul. Leitféhigkeit: k;z./[m sec'] 1-10”

Wassergehalt: w g,/ [-] 1
Abstandsgeschw.: v, z,s[m Tag"] 1,4
Zeit  zum  Austausch 1 PV
(:Kon‘[aktzeit): TPVRef’ (:TRef) [h] 2,75

Materialeigenschaften der Referenz-
lithokomponente Muschelkalk

Korndichte: o, g[8 cm’] 2,73
KorngroBe: agor[mm] 1
Intrapartikelporositit: &g.s /%] 1

Lin. Verteilungskoeffizient: K; e[l kg'] [10

Schadstoffeigenschaften
Phenanthren:

Diffusionskoeffizient in Wasser: D ger
[m? sec’']

7,68-1071°

Schadstoffkonzentrationen

Feststoffkonzentration Phenanthren:
C, [mg kg"] 10
Resultierende GG-Konzentration von
Phenanthren im Wasser: C,, ., zs [mgl'] | 1

Bei den Sensitivitdtsanalysen wurden ausgehend
vom Referenzfall einzelne Parameter innerhalb
bestimmter in natiirlichen Aquifermaterialien
vorkommenden Schwankungsbreiten variiert.
Die Festlegung der Schwankungsbreiten basiert
auf einer in Kapitel 4.3 vorgestellten Parameter-
studie. Bei der Interpretation der Simulations-
ergebnisse muss beachtet werden, dass bei
separater Parametervariationen, in der Realitét
existierende Abhéngigkeiten zwischen den
Materialeigenschaften und der Systemhydraulik
(z. B. geringdurchlissiges, toniges Material mit
kleiner flieBeffektiver Porositit im Gegensatz zu
gut durchldssigem, grobsandigen Material) nicht
beriicksichtigt werden koénnen. Zudem sind
bestimmte Sorptionseigenschaften und Intra-
partikelporosititen typischerweise an bestimmte
KorngroBen gebunden, die wiederum die FlieB-
eigenschaften beeinflussen (z. B. feines, gering-
durchlissiges, hochsorptives Tonmaterial bzw.
partikuldre, hochsorptive Kohle/Ruf3 oder grober
gut durchléssiger, schwach sorbierender Quarz-
sand). In Saulenversuchen wird allerdings die



4.1 Einleitung

Verweilzeit des Perkolationswassers im Sdulen-

material durch die Anlegung erzwungener
Gradienten  fir  verschieden  durchléssige
Materialien  konstant  gehalten, = wodurch

wiederum eine Vergleichbarkeit gegeben ist.

Abbildung 4.3 zeigt das Grundkonzept eines
»~humerischen Sdulenexperimentes” (4.3 A) und
exemplarisch ~ SMART-Simulationsergebnisse
fiir den Referenzfall und eine Parameter-
variation des Kornradius auf 1/100 des agy-
Wertes (4.3 B: simulierte Konzentrationsprofile
innerhalb der Sdule bei konstanten Zeitschritt-
langen, 4.3 C: resultierende Durchbruchskurven
am Ausgang der Modellsdule fiir die Referenz-
korngroBe Grobsand ag,s = 1 mm, feine Linien
und Mittelschluff a = 0,01 mm, fette Linien).

Begriffsdefinitionen: Gleichgewichts-
bedingungen konnen sich einstellen, wenn die
Kontaktzeit des perkolierenden Wassers grof3
genug ist fiir den diffusiven Stofftransfer
(Diffusion in wassergefiillten Intrapartikel-
porenrdumen und/oder Filmdiffusion iiber die
Korngrenze ins Perkolat) zwischen dem
Sorptionsort und dem mobilen Perkolations-
wasser bis zu einem Konzentrationsausgleich.
Im Sduleneluat (Perkolat am Siulenausgang)
stellt sich dann eine Gleichgewichtskonzen-
tration (C,.,) ein, die der unter den gegebenen
Randbedingungen  maximal  erreichbaren
Konzentration im Wasser entspricht (Cy,ma)-
Die Zeitdauer bis zum Abklingen der Konzen-
tration im Perkolat auf Konzentrationswerte
C/Cyeg = 0,5 wird hier als Gleichgewichts-
elutionszeit (1) definiert (4.3 C).

Wie das Beispiel zeigt, erlauben kurze
Diffusionswege im Feinmaterial in Szenario A
einen schnellen Stoffiibergang. Die Kontaktzeit
des perkolierenden Wasser, also die Zeit zum
Austausch eines Porenvolumens (PV) Tpy (ca.
2,7 h) ist in diesem Fall groB3 genug, so dass sich
Gleichgewichtsbedingungen einstellen konnten.

Die Stoffiibertragungsliinge ist diejenige Weg-
strecke, entlang der sich das perkolierende
Wasser im Kontakt mit dem kontaminierten
porosen Medium bewegen muss, bis ein
Konzentrationsausgleich zwischen immobilen
Wasser und mobilem Perkolationswasser
stattgefunden hat. Innerhalb der Stoffiiber-
tragungsldnge findet der Stofftransfer in erster
Néherung unter maximalen Fliissen statt (F,,,,).
Sind Gleichgewichtsbedingungen erreicht, dann
erfolgt kein weiterer Massenaustausch ab
diesem Zeitpunkt. Simulierte Konzentrations-

profile in Abbildung 43 B (Momentan-
aufnahmen der Konzentrationsprofile nach
gleichen Zeitschrittlingen) zeigen, dass die
Stoffiibertragungsliinge fiir den feinkornigen
Fall (fette Linien) wesentlich kleiner als die
Sdulenldnge ist - es herrschen Gleichgewichts-
bedingungen.

Beim Referenzfall (diinne Linien) verhindern
langsame Diffusionsprozesse entlang relativ
langer Diffusionsdistanzen im grobkoérnigen
porosen Material eine vollstindige GG-
Einstellung innerhalb der gegebenen Kontakt-
zeit. Die Konzentrationsprofile zeigen nur
anfangs GG-Konzentrationen im vorequili-
brierten Standwasser, dass vom zuflieBenden
Frischwasser innerhalb 7py (Austausch des
wassergefiillten Porenraums in der Siule)
“verdrangt” wird. Nach Tpp gehen die Konzen-
trationen rasch zuriick und es werden keine GG-
Konzentrationen innerhalb der Séule erreicht -
es herrschen Ungleichgewichtsbedingungen.
Die Konzentrationen im Séauleneluat nehmen
von Beginn an rasch ab (zu Beginn mit der
Wurzel der Zeit) und gehen in ein “Tailing*
tiber. Die Konzentration im Tailing C,, 1uiiing
kann iiber ldngere Zeit messbar bleiben, da die
Schadstoffe ggf. nur sehr langsam abgereichert
werden.
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Abbildung 4.3: Ergebnis eines ‘“numerischen Sdulenexperimentes” mit SMART exemplarisch fiir den
Referenzfall und einer Parametervariation “Feinmaterial” (1D-wassergesdttigtes Fliefsen, konstante
Hydraulik/Sorptivitit). A: Experimenteller Aufbau, B: Numerische Konzentrationsprofile in der Sdule (zu
gleichen Zeitschritten), C: Numerisch bestimmte Konzentrationen im Sduleneluat iiber die Zeit, Szenario A (fette

Linien), Mittelschluff (Kornradius = 0,01 mm), Szenario B (diinne Linien) Grobsand-Referenzmaterial
(Kornradius = 1 mm).
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4.2 Grundlagen

4.2.1 Retardierte Intrapartikel-
diffusion (IPD) - Prozessvorstellung

Sowohl Arbeiten mit Sdulenexperimenten in
verschiedenen GroBenskalen (SCHUTH, 1994;
GEWALD, 1996; MERKEL, 1996; zusammen-
gefasst in GRATHWOHL, 1998 sowie WEIB,
1998) als auch grofiskalige Feldexperimente
(ROBERTS et al., 1986, PTACEK & GILLHAM,
1992, BALL & ROBERTS, 1991) zeigen, dass der
Stofflibergang zwischen mobiler und immobiler
Phase in vielen Fillen durch Diffusionsprozesse
im Porenraum beeinflusst und oft limitiert wird.
So wurden in Feldexperimenten zum reaktiven
Schadstofftransport mit dem Grundwasser an-
steigende  (“Gleichgewichts“-) Retardations-
faktoren mit zunehmenden Transportstrecken
gefunden. WEIB (1998) fand in Sdulenversuchen
zum desorptiven Schadstoffaustrag zunehmende
Schadstoffkonzentrationen im Sauleneluat mit
abnehmenden  Perkolationsgeschwindigkeiten.
Diese Beobachtungen sind auf langsame
Diffusionsprozesse im Intrapartikelporenraum
und im Intrasorbenten (z. B. natiirliches
organisches Material) zuriickzufiihren, welche
den Schadstoffaustrag limitieren und ggf. zu
einem Stoffaustausch unter Ungleichgewichts-
bedingungen fithren. Diese Abhingigkeiten
werden zur Identifizierung einer Raten-
limitierung bzw. zur Unterscheidung von GG-
/UG-Bedingungen genutzt (BRUSSEAU et al.,
1990; WEHRER & TOTSCHE, 2003). TOTSCHE
(1998) stellt hierzu Experimentdesigns zur

Sicker-, Grundwasser Pore mit Kapillarwasser
° Immobile Phase

Mobile Phase

(niedrige Konzentration)
o

o

A —

Schadstoff
' (gelost in Wasser)

¢hohe Konzentration)

—— = Tortuositit

<« Diffusion «———

Prozessidentifikation vor (z. B. automatisierter
Stopp-Flow-Sédulenversuch).

Die immobile Phase besteht aus den Boden-
partikeln, Bereichen mit organischem Material
und immobilen Wasser einschlie8lich eines
stagnierenden Wasserfilms. Grundwasser bzw.
Sickerwasser und die Bodenluft repréisentieren
die mobile Phase. Bei wassergeséttigten Sdulen-
experimenten sind die Intrapartikel- und Intra-
aggregatporen stets wassergefiillt. Die Aus-
prigung und Maichtigkeit des stagnierenden
Wasserfilms hdngt von den hydrodynamischen
Bedingungen ab. Bei Siulenversuchen mit
relativ. hohen FlieBgeschwindigkeiten bilden
sich nur relativ diinne Wasserfilme aus und die
Filmdiffusions- und die raschen Oberfldchen-
diffusionsprozesse konnen gegeniiber dem
langsamen Intrapartikelporendiffusionsprozess
vernachldssigt werden (GRATHWOHL, 1998).

Aus diesen Uberlegungen folgt das in
Abbildung 4.4 veranschaulichte Modellkonzept
zur Intrapartikelporendiffusion, wonach der
Stoffiibergang durch Intrapartikeldiffusions-
prozesse in wassergefiillten Poren pordser
Partikel und in aggregierten Materialien
beschrieben wird. Der Massenfluss héngt dann
allein von der aquatischen Diffusion in tortuosen
Poren und im organischen Material ab. Dem
Modellkonzept liegt zudem die Annahme zu
Grunde, dass der aktuelle Prozess der
Adsorption/Desorption  eines Molekiils am
Sorptionsort (immobile Phase) im Vergleich
zum langsamen diffusiven Transport der
Molekiille von der mobilen Phase (z. B.
perkolierendes Wasser in einer Sdule) zum
Sorptionsort sehr rasch geschieht (es gilt
chemisches Gleichgewicht, PIGNATELLO, 1989).

poroses Korn

sorbierte
chadstoffe

Abbildung 4.4: Schematische Darstellung des retardierten Intrapartikelporendiffusionsprozesses in pordsen

Partikeln (verdndert nach GRATHWOHL, 1998).
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Die Porendiffusion ist folglich im wesentlichen
von folgenden Materialeigenschaften abhingig:

o KorngroBle bzw. KorngroBenverteilung
(sowie Kornform),

o Intrapartikelporositét, innere Oberfldchen
(Porenraumgrofe), Korndichte,
Tortuositit,

. Sorption bzw. organischer Kohlenstoff-
gehalt, Verteilung des organischen
Materials.

4.2.2 IPD - Mathematische
Formulierung

Die  Sorptions-/Desorptionskinetik  geldster
Stoffe in pordsen Bodenaggregaten und Litho-
fragmenten kann unter der Annahme einer
vollstindig reversiblen Sorption und der
Intrapartikeldiffusion sowohl fiir den Sorptions-
modus als auch fiir den Desorptionsmodus mit
dem 2. Fick'schen Gesetz in Radialkoordinaten
beschrieben werden. Dabei wird von kugel-
formigen Kornern, einer homogenen, uniformen
Verteilung der Sorptionseigenschaften im Korn
und einem zeitlich und rdumlich konstanten
Diffusionskoeffizienten ausgegangen (WU &
GSCHWEND, 1986; BALL & ROBERTS, 1991;
GRATHWOHL 1998). Die allgemeine Formu-
lierung der Differenzialgleichung (DGL) der
retardierten Intrapartikelporendiffusion fiir ein
einzelnes Korn der Matrix lautet:

% [SC + (1 - g)pS(C)] =

|l 2 (eacC
r-or or

C und ¢ sind die Konzentration im Wasser
[M L?] und die Zeit, r der radiale Abstand [L]
vom Kornmittelpunkt des sphérischen Korns
und ¢ die Intrapartikelporositit [-]. D, be-
schreibt die gegeniiber freier Diffusion im
Wasser reduzierte Diffusion [L* T™'] in tortuosen
Poren mit reduzierter diffusionseffektiver
Flache. Dead-End-Poren und Poren, deren
Durchmesser im Bereich der Molekiil-
durchmesser liegen, tragen nicht zu dieser
effektiven  Diffusion bei. Dieser Steric
Hindrance-Effekt, ausgedriickt durch die
Konstriktivitdt () [-] und die Tortuositét (7)) [-]
eines pordsen Mediums, ist experimentell nur
schwer zu ermitteln. Die Tortuositit wird hier

(4-1)
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vereinfachend direkt aus der Intrapartikel-
porositdt liber das empirische Gesetz von Archie
(ARCHIE, 1942) abgeschétzt werden. Fiir den
effektiven Diffusionskoeffizienten gilt dann in
erster Ndherung:

D,=D,&" (4-2)

Fir porose Gesteine wird ein empirischer
Koeftizient (m) [-] zwischen 1,8 und 2,2
angegeben (GRATHWOHL, 1998, BOVING &
GRATHWOHL, 2001). Dieser empirische Ansatz
wird im numerischen Modell SMART
verwendet. Der empirische Koeffizient stellt
damit die einzige nicht direkt messbare Input-
groBBe dar (JAGER & LIEDL, 2000). In allen
Simulationen der vorliegenden Arbeit wird ein
konstanter empirischer Koeffizient von m = 2,0
angenommen.

Sc) stellt hier eine Sorptionsfunktion dar. Bei
der Quelltermbetrachtung zur diffusiven Frei-
setzung organischer Schadstoffe wird der Intra-
partikelporendiffusionsprozess (vgl. Abb. 4.4)
beriicksichtigt. 0S¢/t entspricht dann der
Freisetzungsrate der an den Intrapartikel-
porenoberflichen sorbierten Schadstoffmasse
pro Einheitsmasse Feststoff.

Fir den Fall linearer also konzentrationsun-
abhingiger Isothermen (lineare Sorptions-
/Desorptionsisotherme nach Gl. 3-1 in Kapitel 3,
Abschnitt 3.2.2) wird vereinfachend ein schein-
barer Diffusionskoeffizient (D,) [L* t'] in DGL
4-1 eingefiihrt, die spezielle Formulierung fiir
lineare Isothermen lautet (GRATHWOHL, 1998):

oC 0°’C 20C
_ :Da + —
ot o r’

ror
Im wassergesittigten porésen Medium héngt D,
von der Diffusion im Wasser (D,,) [L*t'], & Ko,
der Trockenraumdichte des Korns bzw. der
Lithokomponente (pps) [M L?] und vom
Tortuositéitsfaktor (z) ab:

D ¢ D ¢
- = (4-4)

a =
(5 + Ky oy Pruie Jith ) Ty @ty

(43)

mit dem Kapazititsfaktor [-] (fiir den Fall einer
linearen Sorptionsisotherme):

o= &+ Kaeq Pouik (4-5)

als Mall fir das Aufnahmevermdgen eines
Korns an diffundierenden und sorbierenden
Stoffen. Der scheinbare Diffusionskoeffizient
tragt also dem Phdnomen Rechnung, dass unter
nichtstationdren Bedingungen in den Intra-
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partikelporen  durch die  Sorption eine
Retardierung des diffusiven Stofftransports
auftritt. D, geht aus dem effektiven Diffusions-
koeffizienten (stationdrer Fall) wie folgt hervor:

D, = = (4-6)

In vielen Fillen nimmt das sorptive Auf-
nahmevermogen geloster Stoffe mit steigender
Losungskonzentration ab. Zur Beschreibung
dieses Phidnomens wird hiufig die in Kapitel 3,
Abschnitt 3.2.2 beschriebene Freundlich-
isotherme (GIl. 3-2) verwendet (FREUNDLICH,
1909). Im instationdren Fall ergibt sich bei
konzentrationsabhéngiger Sorption bzw.
Desorption zugleich eine Zeitabhidngigkeit der
Isothermen angesichts voranschreitender oder
riickschreitender Konzentrationsfronten im Korn
(zeitliche ~ Anderung der Konzentrations-
gradienten). Damit werden auch D, und «
zeitabhéngig und der Intrapartikeldiffusions-
prozess kann mit D, und DGL 4-3 nicht mehr
korrekt in ein numerisches Losungsverfahren
umgesetzt werden. Eine numerische Losung der
DGL 4-1 wird in Abschnitt 4.2.5 vorgestellt.

4.2.3 Analytische Losungen zur IPD

Befindet sich ein Séaulenexperiment “weit
entfernt vom Gleichgewichtszustand“ so wird
bei konstanter Perkolationsgeschwindigkeit nach
einmaligen Austausch des Porenwassers 7pp
(vorequilibriertes Standwasser in der Boden-
sdule) der Konzentrationsriickgang im Eluat
alleine durch den diffusiven Massentransfer im
wassergefiillten Intrapartikelporenraum
kontrolliert. Die Zeitdauer bis zum Riickgang
der Konzentrationen im Sauleneluat auf die
Hiélfte der Gleichgewichtskonzentration konnte
dann vereinfacht iiber die Betrachtung der
Desorption aus einem (reprasentativen) Korn
berechnet werden. In der vorliegenden Arbeit
kam ein analytischer Losungsansatz fiir die
Randbedingungen des infiniten Falles (unend-
liches Bad) zum Einsatz.

4.2.3.1 Desorption (unendliches Bad)

Bei Ungleichgewichtsbedingungen herrschen
steile Konzentrationsgradienten zwischen dem
mobilen perkolierenden S&ulenwasser und dem
immobilen Intrapartikelporenwasser im Korn
bzw. in der Feststoffmatrix. Durch den Zufluss
von Frischwasser in die Séule kommt es zu einer
instantanen Konzentrationsinderung von C,, .,
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(Standwasser in der Bodensiule) nach C,, = ,,0
in der mobilen Phase deren Konzentration in der
Sdule dann quasi konstant nahe 0 bleibt. Es gilt:

Cyw=Cle t=0 0<r<a
C,=0 t>0 r=a
oc,/or=0 t>0 r = 0 (keine Fliisse

iiber den Kornmittelpunkt hinweg)

Fiir die Schadstofffracht nach einer bestimmten
Desorptionszeit aus einem sphirischen Korn
heraus, bezogen auf die absolute Masse im Korn
im GG, gilt folgende analytische Ldsung der
DGL 4-3 (CRANK, 1975):

F D & D
M_ = — 62 exp{— n*r? aza t} 4-7)

eq a n=1

Nach GRATHWOHL (1998) kann fir D, t/a’ <
0,15 eine Kurzzeitapproximation zur Berech-
nung der zu einem bestimmten Zeitpunkt
desorbierten Masse und der zugehorigen
mittleren Fracht hinreichend sein. Es gilt.

D D
_Aj -3 / - % ~3 = (4-8)
» Ta A\t a

Fiir sehr kurze Zeitrdume D, t/a> < 0,1 hangt der
Fluss alleine von der reziproken Wurzel der Zeit
ab (Steigung von -1/2 im loglog-Plot).

Bei UG im Siulenversuch kann die Zeitdauer
bis zum Riickgang der Konzentrationen im
Sdulenperkolat  bzw.  Sickerwasser  auf
C./Cyeq = 0,5 unter weiteren vereinfachenden
Annahmen iber die Betrachtung von
Stofftransferlingen approximiert werden (siche
Kapitel 4.5).

4.2.4 Numerische Losung zur IPD

Das Schadstofffreisetzungsverhalten aus
Mischungen verschiedener Korngroflen und
verschiedener Lithokomponenten mit unter-
schiedlichen Sorptionseigenschaften kann mit
einfachen analytischen Losungen nur dann
hinreichend genau beschrieben werden, wenn
die Sorption konzentrationsunabhingig und
damit D, zeitunabhingig ist. Kapitel 4.5 zeigt
entsprechende analytische Approximationen des
Schadstofffreisetzungsverhaltens aus Korn- und
Lithologiegemischen fiir lineare Isothermen.

Im Falle nichtlinearer Isothermen muss die
allgemeine  IPD-Gleichung (DGL  4-1)
numerisch gelost werden.
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JAGER & LIEDL (2000) entwickelten mit dem
Modell BESSY (Batch Experiment Simulation
System) eine numerische Losung fiir die
retardierte Intrapartikeldiffusion. Dabei werden
die sphérischen Korner in Kugelschalen
unterteilt. Die Distanzen zwischen den
Knotenpunkten bzw. die Dicke der Schalen
nehmen in Richtung der Kugeloberflachen ab,
so dass die in Richtung Kornoberfliche
ansteigenden Konzentrationsgradienten genau
aufgelost werden konnen (vgl. Abb. 4.5). Dieses
Konzept erlaubt die Beriicksichtigung nicht-
linearer Isothermen - also konzentrations-
abhingiger Verteilungskoeffizienten - bei
zeitlich sich @ndernden Konzentrationen inner-
halb des Korns.

In BESSY wird die DGL 4-1 mittels eines
Finite-Differenzen-Verfahrens gelost. Gleich-
ungen und Details zu den numerischen
Loésungsverfahren und zu den verschiedenen in

BESSY implementierten Randbedingungen
geben JAGER (1996) und BOLD (2004).
Fir die numerischen Experimente der

vorliegenden Arbeit wurde die Kopplung
SMART+BESSY verwendet (BOLD, 2004).
Dabei werden die Modellzellen von SMART als
unabhéngige Batch-Reaktoren betrachtet, in
welchen iiber die Dauer eines Zeitschrittes der
Intra- und Interpartikelporenraum als ge-
schlossenes System betrachtet und eine
Massenbilanzierung iiber die Auswertung von
Schadstofffliissen  durchgefithrt wird. Die
Intrapartikelporen sind dabei stets wasser-
gesittigt (unabhidngig vom Wassergehalt des
Interpartikelporenraums). Innerhalb des Korns
bzw. zwischen den inneren Schalen gilt eine
Flussdefinition (erstes Fick'sches Gesetz). Am
Kugelmittelpunkt findet kein Schadstofffluss
statt (no flux, die zeitliche Anderung der
Schadstoffmasse der innersten Kugel entspricht
folglich der iiber die innerste Kugeloberfliche
eingetretenen oder im Falle der Desorption
ausgetretenen Schadstoffmasse). Am dulleren
Rand, also auf der Kugeloberfliche wird die
Randbedingung realisiert indem die Konzen-
tration an der Kugeloberfliche mit der Konzen-
tration im mobilen Wasser gleichgesetzt wird.
Die Stoffmassendnderung in der Kugel ent-
spricht wiederum dem Schadstofffluss iiber die
duBere Kugeloberflache. Hier muss das gesamte
System heterogener Komponenten simultan
beriicksichtigt werden, so dass der Fluss durch
die Kugeloberfliche einer Komponente stets mit
den Fliissen aller anderen Komponenten in
Wechselwirkung steht. Die Fliisse werden
hierzu iterativ bestimmt. Bei allen Komponenten
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(unterschiedliche KorngréBen und Lithologien)
entspricht die Randkonzentration der gleichen
Losungskonzentration (JAGER, 1996).

Abbildung 4.5: Numerisches Kugelschalenmodell
BESSY (nach JAGER & LIEDL, 2000)

4.2.5 Kopplung Stofftransport + IPD

Zur Beschreibung des sickerwassergebundenen
Schadstoffaustrags aus porésen Medien miissen
neben den eigentlichen Freisetzungsprozessen
(z. B. diffusionslimitierte Sorption/Desorption)
auch die Prozesse des Sickerwassertransports
berticksichtigt werden.

4.2.5.1 Analytische Losung

Retardation im Gleichgewicht: Sind die
Kontaktzeiten des perkolierenden Wassers in der
Sdule groB3 gegeniiber der Zeitdauer fiir den
desorptiven/sorptiven Massentransfer, kann ein
Konzentrationsausgleich stattfinden. Im Gegen-
satz zum rein diffusionslimitierten Fall hingt die
Gleichgewichtselutionszeit dann von der Per-
kolations- bzw. Sickergeschwindigkeit im
System ab (“Abreicherungsdauer*).

Gleichgewichtsmodelle beschreiben den
Sorptions-/Desorptionsprozess  eines  Schad-
stoffes an die Bodenmatrix als instantane
Gleichgewichtsreaktion (lokales Gleichgewicht,
vgl. Kapitel 2, Abschnitt 2.4.2). Der reaktive
Stofftransport unter Gleichgewichtsbedingungen
kann unter diesen Annahmen durch die Multi-
plikation des Speicherterms in der Advektions-
Diffusionsgleichung mit einem konstanten
Gleichgewichtsretardationsfaktor ~ beschrieben
werden. Fiir die wassergeséttigte 1D-Stromung
gilt unter Beriicksichtigung der eindimen-
sionalen longitudinalen Dispersion mit dem
Dispersionskoeffizient D, und der Sorption unter
Gleichgewichtsbedingungen (DOMENICO &
SCHWARTZ, 1996):
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o°C oCc _oC
D T )

mit dem Gleichgewichtsretardationsfaktor [-]:

R, =1+K, Phuik
n

e

(4-10)

Phuikges 15t die Gesamttrockenraumdichte [M L? ]
und n, die flieBeffektive Porositdt [-]. In den
folgenden Simulationen wird nicht zwischen
einer Gesamtporositit und einer flieBeffektiven
Porositét unterschieden (n, = ngge= n [-]).

Beim  wassergesittigten  Sdulenexperiment
(semiinfinite Sdule) gelten folgende Rand- und
Anfangsbedingung (Desorptionsmodus):

C.(0,)=0
Co (%,0) = Cheg

Eine vereinfachte analytische Losung der DGL
(4-9) fiir diese Anfangs- und Randbedingungen
und fiir homogene Verhéltnisse (vi(x) = v,, D\(x)
= D,) lautet:

R, x—v,t

(4-11)

Cw,eq
Clx,t)=1- 5 erfc -
2(D,tR,)?
Dabei ist v, die Abstandsgeschwindigkeit
[L T'] eines konservativen nicht retardierten
Tracers, x die Wegstrecke [L] und D, der
Dispersionskoeftizient [L*T"].

Herrschen GG-Bedingungen im Saulenversuch
kann die Zeitdauer bis zum Riickgang der
Konzentrationen im  Saulenperkolat bzw.
Sickerwasser auf C,/C,,, = 0,5 iiber die unter
GG-Bedingungen maximal retardierte Stoff-
transportgeschwindigkeit (v.) [L T'] approxi-
miert werden (siche Abschnitt 4.5.2.1), es gilt:

\% \%

a a

(4-12)

R, Pk

1+K,

n

4.2.5.2 Numerische Losung SMART+BESSY

Zur Beschreibung des reaktiven Stofftransports
unter Beriicksichtigung diffusionslimitierter
Sorptions-/Desorptionsprozesse ~ wurde  die
Kopplung SMART+BESSY eingesetzt (BOLD,
2004).

SMART-Konzept: Das Grundkonzept des
Multikomponentenmodells SMART (FINKEL et
al. 1998; FINKEL, 1999; FINKEL et al. 1999)
basiert auf einem Ansatz von DAGAN &
CVETKOVIC (1996). Basierend auf einer
Lagrange'schen Betrachtungsweise wird die
Stoffausbreitung entlang von Stromrohren
(“FlieBlinien) zwischen sogenannten Kontroll-
querschnitten prognostiziert. Der Verlauf der
Stromrohren entspricht dem jeweiligen ggf.
heterogenen aber stationédren Fliefeld. Im Falle
einer Versuchssdule entspricht der Sdulenzulauf
dem oberen und der Sdulenausgang dem unteren
Kontrollquerschnitt (vgl. Abb. 4.6).

Schadensherd
(oberstromiger
Kontrollquerschnitt)

Heterogene Bodenmatrix
(Lithologie, KorngréBen)

gD

d
™
-_.-n-.---l" s

l Heterogenes FlieRfeld

§ Stromréhren
== (inkl. partikelge-

tragener Transport)

Festphase Flissigphase

eSS
RS e~SRRRRS e

(S
Ls
&

Diffusiv ge-| Geldste | |Advekt
bundene :: Stoffe l

Stoffe <
diffubion Q

Grundwasserspiegel
(unterstromiger
Kontrollquerschnitt)

Abbauprozesse

Redoxr::ktionen
Abbildung 4.6: Schemaskizze zum Stromréhren-
konzept von SMART (Beriicksichtigung des Intra-
partikelporendiffusionsprozesses im Rahmen der vor-
liegenden Arbeit; verdndert nach FINKEL et al., 1998)

Das Konzept erlaubt eine getrennte Betrachtung
der konservativen Transportprozesse und der
reaktiven Prozesse. Das Flielsystem wird dabei
nicht wie typischerweise in kommerziellen
Modellen (siche REINSTORF et al. 2001) rdum-
lich mit diskreten Raumkoordinaten, sondern
iiber die Verweilzeit eines inerten Stoffes im
komplexen FlieBsystem zwischen den Ebenen
(“Travel Times*™) beschrieben. Je nach dem,
welchem FlieBpfad der konservative Tracer im
heterogenen FlieBfeld folgt, erreicht dieser die
Kontrollebene - im Falle einer Saule den
Saulenauslauf - zu unterschiedlichen Ankunfts-
zeiten. Bei dem stochastischen Ansatz wird
angenommen, dass die Verteilung unterschied-
lichen Verweilzeiten durch eine Wahrschein-
lichkeitsdichtefunktion  beschrieben  werden
kann. Diese PDF (Probability Density Function)
stellt also ein “Gesamtsignal® dar und beriick-
sichtigt im Idealfall alle stromungsbeein-
flussenden Faktoren des heterogenen Systems
und insbesondere auch die mechanische
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Dispersion. Die PDF kann z. B. iiber Tracer-
experimente oder - falls keine Messdaten zur
Verfiigung stehen oder bei grof3skaligen
Szenarien - mit geeigneten Modellen (z. B.
Hydrus nach SIMUNEK et al. 1998; Feflow nach
DIERSCH, 2002, zusammengefasst in REINSTORF
et al. 2002) modelliert werden.

Die Beschreibung des FlieBsystems iiber eine
einzige Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion, in
der ggf. vorhandene Dispersionsprozesse
beriicksichtigt sind, erlaubt eine eindimensionale
Betrachtung des advektiv-reaktiven Transports
bei der Beschreibung von reaktiven Prozessen.
Diese werden in Form einer Reaktionsfunktion
beriicksichtigt, welche die Massenbilanz-
gleichung entlang einer Stromréhre 16st. Dazu
wird die Stromréhre durch Modellzellen
diskretisiert, wobei die einzelnen Modellzellen
iiber die Verweilzeit des mobilen Wassers als
Batchsystem betrachtet werden. Das Programm-
system bleibt aufgrund dieser Separierung von
Transport und Reaktion “offen” fiir Er-
weiterungen (vgl. Abb. 4.2).

Das stochastische Modell SMART geniigt
statistischen Grundregeln, es werden folgende
Annahmen getroffen:

e Der Stationaritédt der PDF entspricht ein {iber
den Betrachtungszeitraum konstantes FlieBfeld
(zeitlich konstante Durchléssigkeit, konstante
Wasserspannung im ungesittigten Fliefeld,
keine Setzungsprozesse, Mineralumwandlungs-
prozesse im porosen Medium etc.).

e Die rdumliche Verteilung einer Variable und
die resultierende Zufallsfunktion sind {iber
gleiche Mittel und Varianzen mit der
statistischen Verteilung “verwandt“ (Einhaltung
ergodischer Verhiltnisse). Die Ankunftszeiten-
verteilungsfunktion muss somit die hydraulische
Heterogenitdt des Systems vollstindig be-
schreiben konnen.

e Die Stromrohren sind in sich abge-
schlossene Systeme d. h. der Massentransfer
zwischen benachbarten Stromréhren z. B. in-
folge molekularer Diffusion im FlieBfeld wird
vernachldssigt. Folglich konnen Schadstoffe
nicht miteinander in Wechselwirkung treten,
wenn sie sich in verschiedenen Stromréhren
befinden.

e Da das System mit einer einzigen Reakt-
ionsfunktion beschrieben wird, “durchleben® die
verschiedenen Stoffe beim Durchgang durch das
heterogene FlieBfeld (unterschiedliche Verweil-
zeiten) die  gleichen  physikochemischen
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Prozesse. Das heterogene System kann deshalb
zwar eine Mischung aus verschiedenen Korn-
groflen und Lithokomponenten mit unterschied-
lichen physikochemischen Eigenschaften sein,
diese Mischung muss aber homogen iiber das
gesamte Fliefifeld verteilt sein.

Die Beschreibung der Heterogenitit in SMART
orientiert sich an Laborverfahren zur Material-
untersuchung heterogener Materialien (z. B.
SCHUTH, 1994, RUGNER, 1998, KLEINEIDAM
1998, TERTON, 1996). Das heterogene Material
wird in Korngroflenklassen aufgeteilt (Sieb-
verfahren). Innerhalb der Siebfraktionen erfolgt
eine  makroskopische  Lithokomponenten-
separierung aufgrund visueller Merkmale. Im
Idealfall sind die visuell separierbaren Litho-
komponentenfraktionen in sich relativ homogen,
so dass diesen bestimmte Sorptionseigen-
schaften zugeordnet werden kdnnen. Kapitel 4.3
zeigt eine Auswertung von Ergebnissen aus
Materialuntersuchungen von Sedimenten ver-
schiedener Herkunft (Sorptionsisothermen-
parameter und Intrapartikelporositdten typischer
Lithokomponenten (LK) etc.).

Abbildung 4.7 veranschaulicht die Beschreib-
ung der Heterogenitit in SMART basierend auf
einer Aufgliederung in Korngréenklassen und
Zuweisung von Massenanteilen definierbarer
LK innerhalb der KorngroBenklassen.

Heterogenes
Ausgangsmaterial

KorngroBen- (@)
fraktionen  { GQ

D&Y
Lithokom-
ponenten- Q% 'E w
fraktionen )

Pulverisieren

Parameterbestimmungen:
Corgr & Quii» g&f. Sorptionsisothermen

SMART-Input

Prozentuale Massenanteile von
KormngroBenfraktionen und definierbarer LK
Verkniipfung der LK mit spezifischen
Material- und Sorptionsparametern

Abbildung 4.7: Beschreibung der Heterogenitit in
SMART+BESSY mittels Aufteilung in Massenanteile
von Korngréfienklassen und von makroskopisch
separierbaren homogenen LK mit spezifischen
Sorptionseigenschaften.



4.2 Grundlagen

Den Lithokomponenten konnen entsprechende
Sorptionseigenschaften  zugeordnet werden.
Lineare Sorptionsisothermen und Stoffkenn-
groBBen (K,,, K,.) werden in SMART entweder
iiber die direkte Eingabe eines K,-Werts (z. B.
experimenteller K; aus dem ASE-Kombi-
verfahren) berlicksichtigt oder iiber das K,—
Konzept aus f,.-Werten berechnet.

Konservativer Transport in numerischen
Sédulenexperimenten: Bei den numerischen
Sdulenexperimenten steht die Ermittlung der
Auswirkungen verschiedener physiko-
chemischer Eigenschaften des Materials und der
Schadstoffe auf das Stofffreisetzungsverhalten
im Vordergrund. Zur besseren Vergleichbarkeit
der Simulationsergebnisse wurde ein konstantes
homogenes, wassergesittigtes 1D-FlieBfeld (vgl.
Daten des Referenzfalles in Abschnitt 4.1.2)
verwendet. Die PDF kann in diesem Fall mit
einem einfachen Advektionsmodell, dem soge-
nannten Piston-Flow-Modell (PFM) beschrieben
werden.

Kopplung Transport/Reaktion: Die
Reaktionsfunktion wird iiber Konzentrations-
profile zu bestimmten Zeitpunkten in Abhéngig-
keit einer Verweilzeit (Travel  Time)
approximiert. Bei der Piston-Flow-Betrachtung
entspricht diese Verweilzeit der zuriickgelegten
Wegstrecke eines konservativen Inhaltsstoffes
(alle “Wasserteilchen in der Sdule legen eine
bestimmte Wegstrecke in der gleichen Zeit im
gleichformigen FlieBfeld zuriick). In der
vorliegenden  Arbeit wird eine einzige
Reaktionsfunktion benutzt, das heifit das System
ist hinsichtlich der Verteilung der physiko-
chemischen Eigenschaften, welche die reaktiven
Prozesse beeinflussen, homogen und kann iiber
die Betrachtung einer einzigen repridsentativen
Stromrohre beschrieben werden.

FINKEL (1999) entwickelte das Parcel-Tracking-
Verfahren zur Simulation des Stofftransportes.
Beim Parcel-Tracking-Verfahren werden die im
pordsen Medium verteilten Stoffmassen iiber
diskrete Volumina, sogenannte Parcels, aus-
gedriickt, deren Léingen unabhingig von der
Modellzellenldnge sind. Diese Parcels werden
entsprechend der ggf. retardierten Transport-
geschwindigkeit verschoben. Damit kdénnen
numerische  Dispersionseffekte =~ umgangen
werden, die vor allem dann entstehen, wenn
unterschiedliche Komponenten infolge von
Gleichgewichtsprozessen (z. B. lineare Sorption
im GG) unterschiedlich retardiert werden und
deshalb keine passende rdaumliche Modell-
diskretisierung gefunden werden kann. Da bei

den numerischen Saulenexperimenten keine
Gleichgewichtsprozesse beriicksichtigt werden,
werden die Parcels gemiall der Advektions-
geschwindigkeit unretardiert durch die Strom-
rohre transportiert (die Retardation reaktiver
Stoffe geht dann alleine auf den Intrapartikel-
diffusionsprozess zuriick). Der reaktiv-advektive
Transport wird in vier numerischen Schritten be-
schrieben:

1. Fiir jeden Zeitschritt werden die Parcels
entsprechend der Advektions-
geschwindigkeit verschoben (keine

Retardation infolge von GG-Prozessen).

2. Fiir jede Modellzelle wird eine mittlere
Schadstoffkonzentration im Wasser aus der
Summe der innerhalb der Zelle “geparkten®
Parcels berechnet.

3. Uber die Dauer eines Zeitschrittes
werden die Modellzellen als unabhingige
geschlossene Batchreaktoren betrachtet und
es wird der Stoffaustausch mit BESSY
berechnet.

4, Riicktransformation der geldsten Schad-
stoffmasse in der Zelle zu den Parcels ent-
sprechend gednderter Wasserkonzentration.

4.2.6 Vereinfachende Annahmen bei
den numerischen Siulenexperimenten

Abbildung 4.8 zeigt eine Schemaskizze zur
Veranschaulichung der vereinfachenden An-
nahmen bei den numerischen Experimenten.

“Ouasi—Heterogenitdt ‘" der Sdulenpackung: Mit
SMART+BESSY konnen isotrope KorngréBen-
gemische und/oder Lithologiegemische (vgl.
Abb. 4.7) beschriecben werden. Zur Model-
lierung eines anisotropen Materials (vgl. Abb.
4.8 links, z. B. geschichtete Saulenpackung)
miisste fiir jede Schicht eine neue Stromrohre
definiert werden. Anisotropien der Matrix
werden bei den folgenden numerischen
Experimenten nicht beriicksichtigt.

Einfaches Fliefsystem: Dispersionsprozesse und
Stromungsheterogenititen (z. B. préferentielle
FlieBwege) werden vernachléssigt.

Homogene Schadstoffverteilung in der Matrix:
Mit der hier verwendeten Anfangsbedingung fiir
BESSY - eine zu Beginn homogene Verteilung
der Schadstoffe tiber das Korn - konnen
heterogene Schadstoffverteilungen innerhalb des
sphérischen Korns oder lokal hochkontaminierte
Bereiche (z. B. tropfchenformig verteilte
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residuale Phase) nicht beriicksichtigt werden.
Heterogene Schadstoffverteilungen kdnnten mit
SMART+BESSY niherungsweise beschrieben
werden mittels Einfithrung

e von Gleichgewichtsanteilen: z. B. “schnelle*
Sorptionspldtze  an  Partikeloberflachen
(“Two-Region-Modelle”, wvgl. Kapitel 2,
Abschnitt 2.4.2) - SMART bietet die Option
der Einfithrung von “GG-Anteilen*

e ciner feinen Partikelfraktion, welche
aufgrund kleiner Diffusionswegstrecken eine
GG-Einstellung erlauben (Einfithrung von
Feinstfraktionen in SMART+BESSY)

Zur prozessbasierten Beschreibung wire eine
experimentelle Bestimmung der Massenanteile
der Matrixfraktionen mit verschiedenen Schad-
stoffgehalten notwendig. Solche Heterogenititen
werden bei den numerischen Untersuchungen
dieser Arbeit nicht beriicksichtigt.

Separate Betrachtung der Einzelspezies:

Nach dem Stromrohrenkonzept (kein Massen-
transfer zwischen in sich abgeschlossenen
Stromrohren) konnen Schadstoffe, die sich in
unterschiedlichen Stromrohren befinden, nicht

miteinander in Wechselwirkung treten. Prozesse
wie z. B. konkurrierende Sorption kénnten ggf.
durch entsprechende Definition der Sorptions-
isothermen beriicksichtigt werden (z. B.
niedrigere K; der Einzelstoffe in Gemischen).
Wechselwirkungen  zwischen  Schadstoffen
werden hier nicht berticksichtigt.

Sphdrische Kornform: BESSY basiert auf einem
radialsymetrischen Ansatz (vgl. IPD-Modell
Abschnitt 4.2.2). GRATHWOHL (1998) verglich
Sorptions-/Desorptionsraten aus pordser Medien
verschiedener Geometrie (Ebene, Wiirfel etc.)
basierend auf analytischen Losungen des IPD-
Modells nach CRANK (1975) und COLE (1983)
fiir den infiniten Fall und fiir Batchrand-
bedingungen. Die Berechnungen zeigen, dass
das Kurzzeitverhalten der Sorption nahezu
unabhédngig von der Geometrie/Kornform ist
und maBgeblich vom Verhéltnis Oberflachen zu
Volumen abhéngt. Im Langzeitdesorptions-
verhalten ergaben sich die grofiten Unterschiede
zwischen diinnen Schichten und Kugeln, wobei
mit der Annahme einer Kugelform “reale
Sedimente™ i. d. R. besser abgebildet werden
konnen. Abweichungen von der Kugelform
werden hier nicht beriicksichtigt.

Vereinfachungen

“Realitat* Modell
b wesine @ nnw @ 78
oder naf)tiirli chgs zB.30 ZA) hil;zzzifsw:ti
L Bodenprofil ZI; ;{? 0?’ 2 Mischproben
- z o
a 0,“ ‘
.| Komplexes .
1 D-Adyekt
‘x:ﬂ V FlieBfeld hydraulisch
homogen

i Schichtung heterogen-
anisotrop

nicht sphiirische
Partikelformen

Inhomogene Verteilung
sorbierter Schadstoffe im
Partikel und auf Partikel-

Anisotropie von T und &

oberflichen, residuale Phase

keine Schichtung ___ |
(heterogen-isotrop)

Kugelform —

Homogene Schad-
stoffverteilung im
Partikel und in der
Sédulenpackung

Isotropie von T und ¢

Abbildung 4.8: Vereinfachende Annahmen bei den numerischen Sdulenexperimenten mit SMART+BESSY
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4.3 Parameterstudie

Mittels einer Parameterstudie sollten “natiirliche
Schwankungsbreiten der im Modell explizit
beriicksichtigten ~Materialkenngréflen (Korn-
grofe a, Intrapartikelporositit &, organisch ge-
bundener Kohlenstoffgehalt foc, linearer Ver-
teilungskoeftizient K;, Freundlichkoeffizient K,
und Freundlichexponenten 1/n) fiir die
Sensitivitdtsanalysen in numerischen Sdulen-
experimenten festgelegt werden.

Die Parameterstudie basiert auf einer um-
fassenden Datenbasis zu den Material-
eigenschaften typischer Aquifersedimente des
stiddeutschen Raumes. Fiir natiirliche Aquifer-
sedimente und deren Ausgangsgesteine wurde
gepriift, ob Lithokomponenten (LK) makros-
kopisch separiert werden konnen und ob mit den
makroskopischen Merkmalen auch charakter-
istische, fiir die Schadstofffreisetzung relevante
Materialkenngréfen verbunden sind. Im Ideal-
fall kann - basierend auf Ergebnissen numer-

ischer Sensitivitdtsanalysen - natiirlich vor-
kommenden und visuell separierbaren LK ein
typisches Schadstofffreisetzungspotential zuge-
ordnet werden.

4.3.1 Messdaten

U. a. TERTON (1994), SCHUTH (1994),
KLEINEIDAM (1998) und RUGNER (1998)
fiihrten umfassende Materialcharakterisierungen
aquiferbildender, fluviatiler Sedimente und
deren Ausgangsgesteine durch. Neben petro-
graphischen Analysen stand die Bestimmung der
Sorptionseigenschaften visuell separierbarer LK
oder enggestufter KorngroBenfraktionen von
Lithogemischen im Vordergrund. Tabelle 4.2
zeigt Ergebnisse einer Lithokomponenten-
trennung von TERTON (1994) fiir ein typisches
Talaquifersediment - prozentuale Anteile
einzelner LK in den einzelnen KorngroBen-
fraktionen und Sorptionsparameter der einzelnen
Lithologien.

Tabelle 4.2: Datensammlung zur petrographischen Zusammensetzung eines fiir Siiddeutschland typischen
Talquifersediments (Horkheim, Neckartal, Pegelbohrung aus dem grundwasserleitenden Teil, Teufe 4,95-8,0 m),
prozentuale Anteile enggestufter Korngréfienfraktionen im Gesamtmaterial, sowie prozentuale Anteile
homogener Lithokomponenten innerhalb der Korngroflenklassen (v. n. b.: visuell nicht bestimmbar, Daten aus

TERTON, 1994).

Aquifersediment Neckartalaue ,,Horkheimer Insel*

Korngrofien- Fraktion Jurakalk Muschelkalk Buntsandstein Sandstein  Quarz Meta-
verteilung (JK hell) (Msk (BS hell) (SS dunkel) morphite
[mm] [%] [%] dunkel) [%] [%] [%l] [%]  (MM) [%]
0,063 - 0,25 5,61 v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b.
0,25-0,5 8,57 v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b.
0,5-1 10,12 v.n.b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b. v.n. b.
1-2 5,26 28,87 15,13 1,26 2,30 51,00 1,40
2-4 7,16 48,70 25,46 1,35 5,75 11,98 6,67
4-8 14,98 66,33 26,35 1,24 3,30 1,01 1,77
8-16 23,13 65,60 31,38 1,07 1,24 0,29 0,40
> 16 25,17 24,63 58,90 8,97 4,35 0 3,05
KLEINEIDAM (1998) und RUGNER (1998) MaterialkenngréBen  zusammengefasst.  Zur

untersuchten visuell separierbare LK aus
fluviatilen Sedimenten des letzten Glazials
(Alpenrhein) und des glazialen Einzugsgebietes
(Liefergebiet). SCHUTH (1994) charakterisierte
abgesiebte Teilfraktionen verschiedener
Aquifermaterialien. In Tabelle 4.3 sind die
Messergebnisse von Sorptionsexperimenten mit
Phenanthren und die gemessenen - fiir den
Intrapartikeldiffusionsprozess relevanten -

Bestimmung der Sorptionskinetik der PAK
wurden Batch-Sorptionsexperimente - mit
Mehrfachbeprobung der wissrigen Phase, im
Idealfall bis zum Erreichen von Gleichgewichts-
bedingungen - durchgefiihrt. Die Verteilungs-
koeffizienten K; wurden aus den Endkonzen-
trationen im Feststoff bzw. Wasser nach langen
Versuchszeitraumen (bis 1100 Tage) bestimmt.

59



4 Analytische und numerische Methoden zur Quantifizierung des Quellterms

Tabelle 4.3: Datensammlung zu physikochemischen FEigenschaften von LK und —fragmenten typischer
Agquifersedimente in Siiddeutschland. Untersuchungsmethoden: Mineraldichte (0,): Heliumpyknometrie; org.
geb. C (f,): katalytische Verbrennung von pulverisiertem Material; Intrapartikelporositit (¢): Porosimetrie
(“:N,-Adsorption,” : Kombination aus Ny-Adsorption und Hg-Intrusion); Freundlich-Verteilungskoeffizient
(Kr,), Freundlichkoeffizient (1/n): GG-Sorptionsisothermen (ug-Isothermen) mit pulverisierten Proben;
Verteilungskoeffizient im Gleichgewicht bzw. Gleichgewichtsnihe (K,): Endkonzentrationen im Feststoff bzw.
Wasser nach langen Versuchszeitrdumen in  Batch-Sorptionskinetikexperimenten mit enggestuften
Korngrifienfraktionen homogener Lithokomponenten (Daten aus TERTON, 1994, SCHUTH, 1994, RUGNER, 1998;
KLEINEIDAM, 1998)

Probe Soc S & GG-Batch-Sorptions- Sorptionskinetik-Batch
isothermen (Phenanthren) (bei GG-Nibhe)
3
[-] [g em™] [%] Ky, In K,
[ng" kg I'] -] kg

Horkheimer Talaquifersediment (Werte bestimmt in

der 8 — 16 mm Fraktion visuell separierter homogener
Lithokomponenten aus RUGNER (1998), TERTON (1994) sowie KLEINEIDAM (1998, Werte in Klammern)

Msk (dunkel)  0,0034 2,73 0,70® 182+ 1,2 0,67+0,04 |66 (60)

Jk (hell) 0,0022 2,73 1,2 20,2+ 1,2 0,75+0,03 |6,1(6,2)
SS (dunkel) 0,003 2,65 k. A. 30,4+ 1,2 0,66+0,04 |6,7(6,7)
BS (hell) 0,0004 2,64 10® 32+12 0,67+0,17 |1,9(1,9)
Quarz 0,0003 2,65 0,13® 1,4+12 1,0+ 0,61 n.b. (0,8)
MM 0,0006 k. A. k. A. 57,8+ 12 0,94+0,07 |kA. (kA)

Fluviatile Sedimente aus
Lithokomponenten bzw. *KorngroBenfraktion 0,063 — 8,0 mm (LK-Gemisch) aus RUGNER (1998)

Tiibinger Talquifer (Werte bestimmt an visuell

separierten homogenen

Kies, sandig * 0,007 2,70 1,5® 95,4 0,67+0,04 |k A.
MsK dkl 0,008 2,72 0,57@ 156+1,1 0,72+0,02 |62
JK hell 0,0073 2,72 1,6® 58+1,1 0,75+0,03 |25
Keupersst. 0,0059 2,66 8,0 78,9+1,0 0,76 £0,01 |17

Sandfraktionen (0,315-1,0 mm) fluviatiler und glaziofluviatiler Sedimente mit verschiedenen Liefergebieten
(LfG): Neckarsand (NS), LfG: Muschelkalk, Jura und Buntsandstein; Allgduersand (AS), LfG: Wiirmeiszeit,
Vorarlberger Kreide und Jurakalke; Rheinsand, LfG: Schwarzwald, Alpen; Quarzsand: industrielles Produkt
(0,5 — 1mm). *Nicht pulverisiertes Material da rasche GG-Einstellung; K;: bei GG gemessener oder bei GG-
Nihe aus C,, berechneter Verteilungskoeffizient, alle Werte aus SCHUTH (1998)

Neckarsand 0,0089 2,73 3,11® 163 0,81+ 0,025 |84,1
Allgiusand 0,0057 2,70 1,01® 249 0,62+ 0,034 |332
Rheinsand 0,0016 2,65 0,80 12%* 0,73+ 0,064 |2,17
QS 0,0006 2,65 0,001® |2 0,71 £ 0,051 {0,385

Lithokomponenten fluviatiler Sedimente aus definierten Lithofaziestypen (verschiedene Liefergebiete):

Mittelwerte aus makroskopisch separierten, homogenen Lithokomponenten verschiedener Korngréenklassen
(Singen: > 16 mm, 8-16 mm, 4-8mm, 2-4 mm und Hiintwangen: 2-5 mm), Kinetik-Batch:
Verteilungskoeftizient bei Versuchsende (K., ); *Gesamtporositit verschiedener natiirlicher Kohlen nach VAN

KREVELEN (1993); alle Messwerte aus KLEINEIDAM (1998)

Singen
Dkl. Kalk 0,00803 2,70 0,34® 4898 0,39+0,02 |7,5(16700)
DkI. Sand 0,00806 2,69 1,62® 1995 0,38+0,03 |11,5(1423)
Helle Kalke 0,00244 2,72 0,89 120 0,63+0,02 |7,0(27)
Helle Sande 0,0029 2,70 4,50® 72 0,64+0,04 |kA.(kA)
Qz. u. Fsp. 0,00032 2,64 0,14® 11 0,64+0,14 |k.A.(kA)
MetS 0,0007 2,84 0,48@ 0,85 1,01 £0,23 |kA. (kA
Kohle 0,4 0,78 0,61® 19952-79432 0,78+ 0,04 | 6966 (8804)
ca. 10*
Hiintwangen
Dkl Kalk 0,00408 2,74 0,37® 355 0,58 +0,02 |8,3(132)
Dkl. Sand 0,00618 2,67 1,51® 977 0,50+ 0,01 |30 (705)
Helle Kalk 0,00234 2,73 1,109 48 0,65+0,04 |11(9,5)
Helle Sande 0,00322 2,67 4,60® 85 0,64 +0,03 [4,9(14.,8)
Qz. u. Fsp. 0,00022 2.64 0,14 0,42 1,15£020 |kA. (kA)
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4.3.2 Materialklassifizierung
aufgrund makroskopischer Befunde

Bei allen untersuchten Aquifersedimenten und
Ausgangsgesteinen war eine makroskopische
(visuelle) Trennung in klastische (Sande, Quarz,
Feldspat) und karbonatische Lithokomponenten
(LK) und innerhalb dieser Gruppen eine
Unterscheidung  zwischen  dunkleren und
helleren Komponenten méglich.

Gehalt an organisch gebundenem Kohlenstoff:
Mit der geologischen Ansprache ist zugleich
eine Separierung in LK mit hohen und LK mit
geringen Gehalten an organisch gebundenem
Kohlenstoff (C,,, bzw. f,.) moéglich. Maximale
fo-Werte sind stets bei den Karbonaten und
innerhalb der Karbonate bei den dunkleren
Kalken festzustellen. Helle Sande weisen
wesentlich  niedrigere f,.-Werte und die
separierten Quarz- und Feldspatkomponenten
die geringsten f,.-Werte auf.

Sorptionsparameter: Generell steigen mit zu-
nehmendem C,,-Gehalten die GG-Verteilungs-
koeffiztienten (K;) und die Freundlich-
koeffizienten (Kr,) an.

KLEINEIDAM  (1998) separierte in den
Sedimenten des Singener Beckens tertidre
Braunkohlepartikel, welche die LK mit dem
hochsten  C,,,-Gehalten im  LK-Gemisch
darstellen und resultierend die hochsten K- und
Kr-Werte aufweisen. Die Nichtlinearitdt der
Freundlichisotherme ist mit 1/n ~ 0,8 gering.

Optisch dunkle LK (dunkle Kalke und Sande,
also hohe f,.-Werte, siche oben) weisen sehr
hohe Kr-Werte bei zugleich stark nichtlinearem
Sorptionsverhalten auf (1/7 < 0,5).

Helle Kalke und Sande weisen relativ kleine K -
und Kg-Werte bei zugleich relativ hoher
Nichtlinearitét der Isothermen auf (1/n = 0,7).

Kristalline und metamorphe Fragmente und die
Monominerale Quarz und Feldspat
verschiedener Herkunft besitzen generell
geringe K- und K;,-Werte bei nahezu linearem
Sorptionsverhalten (1/n =~ 1).

Intrapartikelporosititen:  Die  Intrapartikel-
porositéiten verschiedener LK unterscheiden sich
stark. Die hochsten Werte finden sich bei den
hellen Sanden und Kohlen, mittlere bei den
dunklen Sanden und sehr geringe Werte bei den

kohlenstoffreichen = dunklen Kalken. Die
Schwankungsbreiten von ¢ sind auch innerhalb
“homogener Lithologieklassen® relativ hoch.

Korndichten: Karbonate und Metamorphite
weisen geringfiigig erhohte Korndichten auf.
Die Schwankungsbreite der Korndichte ist
innerhalb der Hauptkomponenten der Sedimente
und Ausgangsgesteine sehr gering. Eine
Ausnahme bilden Kohlen mit generell sehr
geringen Korndichten.

Verteilung der LK innerhalb der Korngrofien-
klassen: Die quantitativen, petrographischen
Analysen von TERTON (1996) (vgl. Tab. 4.2)
verdeutlichen, dass in jeder Korngrofenklasse
sowohl karbonatische also auch klastische
Komponenten in unterschiedlicher Menge
vorliegen konnen. Wiahrend die Kalke und
Sandsteinkomponenten relativ gleichmiBig tiber
alle KorngroBenklassen verteilt sind, befindet
sich der hochste Anteil an Quarz im
KorngroBenbereich 1-4 mm. Natiirliche Braun-
kohle liegt nach KLEINEIDAM (1998) i. d. R.
partikuldr (maximal SchluffkorngréBe) vor, was
mit der Genese begriindet wird (z. B. Ein-
schwemmung  feiner = Kohlepartikel  aus
erodierten Kohleflozen in die Sandfraktion des
Sediments).

Tabelle 4.4 zeigt eine Zuordnung typischer
Messwerte und deren Schwankungsbreiten zu
makroskopisch eindeutig separierbaren LK. In
Ubereinstimmung mit den Bewertungen von
SCHUTH (1994), RUGNER (1998) und
KLEINEIDAM (1998) zeichnet sich eine Ein-
grenzbarkeit der KenngroBen f,., £ und o, in
dhnlichen Lithologien trotz unterschiedlicher
Herkunft der Materialien ab. Quarz Dbesitzt
praktisch keine Intrapartikelporositit (¢ nahe 0)
und die Messwerte sind wenig belastbar (grof3e
Unschérfe der Werte; SCHUTH 1994).

Innerhalb makroskopisch separierbarer LK-
Klassen kann sowohl der Gehalt als auch die Art
und Zusammensetzung des  organischen
Materials stark schwanken, was zu stark
unterschiedlichen Kpz- und ng-Werten fihrt
(RUGNER et al., 1999; KLEINEIDAM et al.,
1999¢c). Prinzipiell fithren unterschiedliche
Korngroflen der LK auch zu gewissen
Variabilitidten bei den Materialkenngrofen. Bei
den hier dargestellten Bewertungen wurden
Korngrofeneinfliisse nicht beriicksichtigt.
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Tabelle 4.4: Schwankungsbreiten physikochemischer Eigenschaften von makroskopisch separierbaren
Lithokomponenten héufig vorkommender Aquifersedimente und deren Ausgangsgesteine verschiedener Herkunft

Litho- Vorkommen Messwerte von Material- und Sorptionseigenschaften verschiedener
komponente Lithologietypen
Joc Ps £ Ky, nEy K,
-] [gem®] (%] [mg"ke'I [ [1kg]
MsK dunkel  Muschelkalk |0,0034-0,008 2,72-2,73  0,57-0,70 156-182 0,67-0,72  62-66
Helle Kalke  Jurakalk 0,0022-0,0073 2,72-2,73  0,89-1,6  20-120 0,63-0,75  6-25
Dunkle Kalke Helvetikum | 0,004-0,008 2,70-2,74  0,34-0,37 355-4898 0,39-0,58  7,5-8,3
Dunkler Sst.  Molasse/ 0,003-0,00806 2,65-2,67 1,51-1,62 30-1995 0,38-0,64 7-1423
Flysch
Heller Sandst. BS, SS 0,0004-0,0059 2,67-2,70  4,5-10,0 3-85 0,064-0,67 2-17
Metamorphite Schwarzwald, | 0,0006-0,0007 2,84 0,47 1-58 0,94-1,01 k.A.
Alpen
Natiirl. Kohle z. B. Braun- | 0,4 0,78 10 19952- 0,78 8804
kohlen 79432
Qz., Feldspat Schwarzwald, | 0,00022-0,00058 2,64-2,65 (0,001-) 0,4-11 0,64-1 0,8
Alpen 0,14

Fir die Sensitivititsanalysen mit SMART
wurden die einzelnen Parameter innerhalb der in
Tabelle 4.4 gezeigten Schwankungsbreiten
variiert. Somit kann im Idealfall den Auswirk-
ungen einer Parametervariation auf das Elutions-
verhalten im numerischen S&dulenexperiment
eine  bestimmte natiirlich vorkommende
Litholgie zugeordnet werden.

HENZLER (2004) und MADLENER (2004)
untersuchen verschiedene Abfélle und Bdden
mit einem einheitlichen = Materialcharak-
terisierungsverfahren, mit Siulenversuchen zur
Bestimmung der Schadstofffreisetzungsraten
(vgl. Kapitel 2, Abschnitt 4.2.1) sowie mit der in
Kapitel 3 vorgestellten ASE-Kombimethode zur
experimentellen Bestimmung von K,-Werten.
Weisen auch technogene Substrate makros-
kopische Merkmale auf, welchen charakterist-
ische fiir die Schadstofffreisetzung relevante
MaterialkenngroBen zugeordnet werden konnen,
konnte mit einem fiir die entsprechende
Materialklasse charakteristischen Modellinput
fiir verschiedenste Quellstirkeszenarien (unter-
schiedliche Schadstoffgehalte, FlieBverhiltnisse,
Schichtméchtigkeiten etc.) das Grundwasser-
gefdhrdungspotential abgeschitzt werden — eine
erste Sickerwasserprognose erfolgt dann auf rein
theoretischer Basis. Kapitel 5 zeigt Ergebnisse

einer solchen Materialklassifizierung und
entsprechende  numerische  Szenarien  fiir
Recyclingmaterialien.
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4.4 Numerische Experimente —
Ergebnisse und Diskussion

4.4.1 Einfluss der Versuchsrand-
bedingungen

In den gingigen Séaulenversuchsvorschriften
(z. B. DIN V 19736, 1998; Merkblatt 20, 2000;
Schweizer Elutionsnorm, BUWAL, 1999)
werden unterschiedliche = Saulengeometrien,
Perkolationsgeschwindigkeiten und Standzeiten
der wassergesittigten Sdule vor Versuchsbeginn
empfohlen bzw. z.T. nicht ndher spezifiziert.
Die im folgenden vorgestellten numerischen
Sdulenexperimente hatten zum Ziel, den
Einfluss dieser Versuchsrandbedingungen auf
die Einstellung von GG-/UG-Bedingungen und
den zeitlichen Konzentrationsverlauf im
Sduleneluat bei der FElution organischer
Schadstoffe zu bewerten.

4.4.1.1 Konditionierungsgrad der
“Séiulenpackung*

Je nach Standzeit der wassergesittigten Séule
vor Versuchsbeginn stellen sich unterschiedliche
Konzentrationen bis hin zur Gleichgewichts-
konzentration im Kontaktwasser (equilibrierte/
konditionierte Proben bzw. nicht equilibrierte/
unkonditionierte Proben) ein. WEIB (1997)
empfiehlt in einer Methodenkonkretisierung zur
DIN V 19736 den lageweisen Einbau von
feldfrischem Bodenmaterial ohne vorherige
Trocknung (identische Vorgehensweise bei
Schweizer Elutionsnorm, dagegen vorherige
Lufttrocknung nach  Merkblatt 20) bei
simultaner Flutung der Sdule (identische
Vorgehensweise bei Merkblatt 20, dagegen
nachtrigliche Wasserséttigung bei Schweizer
Elutionsnorm), d. h. teilgeséttigte Proben
werden dabei mit schadstofffreiem Wasser
aufgesittigt. In grobstiickigem Material herrscht
wegen der groBBen Diffusionswegstrecken direkt
nach Sdulenbefiillung eher ein Ungleich-
gewichtszustand (vgl. Abschnitt 4.1.2). Bindiges
Material wird nach WEIB (1997) im gebrochenen
Zustand in die Sdule eingebaut. Aufgrund neu
geschaffener Kontaktflichen und der kurzen
Diffusionsstrecken ist mit einer raschen Gleich-
gewichtseinstellung zwischen dem Perkolations-
wasser und der immobilen Phase zu rechnen.
Das In-situ-Sicker- und/oder Haftwasser steht
wegen der vergleichsweise hohen In-situ-

Kontaktzeiten i. d. R. im Gleichgewicht mit der
kontaminierten immobilen Phase. Die Aus-
fiihrungen verdeutlichen, dass zu Versuchs-
beginn je nach Materialprobe und Vorgehens-
weise  mit  unterschiedlichsten = Anfangs-
bedingungen zu rechnen ist.

Abbildung 4.9 zeigt das mit SMART simulierte
Freisetzungsverhalten von Phenanthren unter
Ungleichgewichtsbedingungen aus  grobem
Material (links, Referenzfall Grobsand) und
unter Gleichgewichtsbedingungen aus feinem
Material (rechts: Mittelschluff) jeweils fiir eine
konditionierte bzw. unkonditionierte Siule.
Abbildungen A und C zeigen simulierte
Konzentrationsprofile (alle 2 Stunden) in einer
16 cm langen Versuchssdule (z. B. DIN V
19736) fiir konditioniertes Material (Anfangs-
bedingung “Gleichgewicht; C,, = C,,.q; t = 0)
und die Abbildungen B und D fir
unkonditioniertes Material (Anfangsbedingung
“Ungleichgewicht; C,, = 0; ¢ = 0). Die
Abbildungen unten zeigen die resultierenden
zeitlichen Konzentrationsverldufe fiir den ersten
Versuchstag im Eluat einer 16 cm (z. B. DIN V
19736), einer 32 cm (z. B. Merkblatt 20) und
einer 50 cm langen (z. B. Schweizer
Elutionsnorm) Siule.

Beim grobstiickigen Referenzfall stellten sich
erwartungsgemal keine Gleichgewichts-
bedingungen ein. Folglich wird das vor-
equilibrierte Standwasser der konditionierten
Saulenpackung (A) durch das Frischwasser
verdrangt (geringe effektive Retardation von
Phenanthren). Resultierend kann die Gleich-
gewichtskonzentration lediglich {iber die Zeit-
dauer zum Austausch des ersten Porenvolumens
vel. A, Tryisem = 2,70, Tppzo om = 5,4 h, Thpesy
o = 8,4 h) im Sauleneluat beobachtet werden.
Im Falle der unkonditionierten Probe steigen die
Konzentrationsprofile (B) in Abhéngigkeit der
zuriickgelegten FlieBstrecke bzw. der Kontakt-
zeit auf ein bestimmtes von der Kontaktzeit
abhingiges Konzentrationsniveau an, wihrend
die Losungsfront durch das Frischwasser
verdringt wird. Dennoch stellt sich bei allen
Versuchsmethoden mit dem grobstiickigen
Material mindestens 50 % der Gleichgewichts-
konzentration im Séauleneluat ein (vgl. B’,
C,-16 cm Sédule = 0,5 C,,¢y, C,-32 cm Séule =
0,6 Cyey Cy- 50 cm Sdule ~ 0,75 C,, ). Die
Stoffiibertragungslinge war demnach kleiner/
gleich der Séaulenldnge (vgl. Definition, in
Abschnitt 4.1.2).

Weiterhin kann gezeigt werden, dass sich die
zeitlichen Konzentrationsverldufe von
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Phenanthren unabhéngig vom Konditionierungs-
grad der Probe bereits innerhalb eines Versuchs-
tages angleichen (Abb. 4.9 A’, B’). Die
Zeitdauer bis zur Angleichung der Konzen-
trationen im Sduleneluat steigt mit zunehmender
Retardation des Losungsinhaltes (bzw. lingeren
Sdulen) geringfiigig an.

Abbildung 4.9 C und D zeigen entsprechende
Simulationsergebnisse fiir den Gleichgewichts-
fall (rasche Schadstofffreisetzung aus Fein-
material). Eine kurze Konditionierungsphase

Wassers mit dem kontaminierten Material (= 1
Tpy) reicht bereits fiir eine Gleichgewichts-
einstellung aus. Unabhéngig vom Konditionier-
ungsgrad der Sdulenpackung wird deshalb die
Gleichgewichtskonzentration gemessen. Ver-
nachlédssigbare Unterschiede ergeben sich bei
der Abreicherungszeit. Bei nicht konditionierten
Proben kann sich die Abreicherungszeit der
Schadstoffe um die Zeitdauer bis zur Gleich-
gewichtseinstellung verldngern (entsprechend 1
Tpy, vgl. Abb. 4.9 C’ und D’).

bzw. die Kontaktzeit des perkolierenden
-1
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Abbildung 4.9: Simulierte Konzentrationsprofile von Phenanthren in einer Sdule (oben) und resultierende
zeitliche Konzentrationsverldufe im Sdulenluat (unten) bei Ungleichgewichtsbedingungen (A, B) bzw.
Gleichgewichtsbedingungen (C, D) in Abhdngigkeit der Anfangsbedingungen: vorkonditionierte (A, C)/nicht

vorkonditionierte Sdulenpackung (B, D, 2-stiindliche Konzentrationsprofile;, A’, B, C’ D’:

zeitliche

Konzentrationsverldufe im Sduleneluat einer 16 cm, 32 cm und 50 cm langen Sdule).

In der Konsequenz bedeutet dies, dass der
Konditionierungsgrad der Sdulenpackung, d. h.
die Standzeit der wassergesittigten Sédule vor
Versuchsbeginn fiir das Versuchsergebnis
praktisch keine Rolle spielt. Auch bei
grobstiickigen Materialien kann in géingigen
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Saulenversuchsmethoden zu Versuchsbeginn
eine gleichgewichtsnahe Konzentration im
Séuleneluat gemessen werden (min. 0,5 C,, )

In der Laborpraxis werden Sdulen i. d. R. im
Laufe eines Arbeitstages vorbereitet und liber
Nacht bei Wassersittigung gelagert. Insofern
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kann bei Séulenversuchen generell von vor-
equilibrierten Systemen ausgegangen werden.
Bei allen numerischen Sédulenexperimenten der
folgenden Kapitel gelten deshalb die Anfangs-
bedingungen des vorequilibrierten Falles.

4.4.1.2 Versuchskonzeption -
Sidulengeometrie, Einbaumasse, Hydraulik

Abbildung 4.10 zeigt die Schadstofffreisetzung
von Phenanthren aus feinem Material (links,
Gleichgewichtsbedingungen) und aus grobem
Material (Referenzfall rechts, Ungleichgewicht)
in numerischen Sdulenexperimenten mit unter-
schiedlichen =~ Pumpraten, FlieBgeschwindig-
keiten, Séaulenldngen und entsprechenden
Kontaktzeiten (Abb. 4.10 oben: Konzentration
versus Zeit; Abb. 4.10 unten: Konzentration
versus ausgetauschtes Porenvolumen PV). Bei
Gleichgewicht fiihrt eine Verdopplung (Vervier-
fachung) der Sdulenldnge bzw. eine Halbierung
(Viertelung) der FlieBgeschwindigkeit zu einer
Verdopplung (Vervierfachung) der Gleich-ge-
wichtselutionsdauer. Dies wird damit begriindet,
dass bei doppelter Sdulenlédnge (d. h. doppelte
Einbaumasse) die doppelte Phenanthrenmasse
aus dem “begrenzten Schadstoffreservoir
ausgetragen werden muss, bis eine Ab-
reicherung eintritt. Der Elutionsverlauf ist
wiéhrend der Gleichgewichtsphase weitgehend
unabhéngig von der tatsdchlichen Kontaktzeit,
so dass sich bei Normierung der Zeit auf die
Zeitdauer zum Austausch eines Porenvolumens
(Tpy) wiahrend der ersten 50 PV (GG-Phase)
nahezu identische Elutionsverlaufe ergeben. Die
GG-Elutionsdauer liegt damit konstant bei
50 PV.

Bei einer Ratenlimitierung, d. h. unter UG-
Bedingungen fiihrt die doppelte (vierfache)
Saulenldnge bzw. halbe (geviertelte) FlieB-
geschwindigkeit zu einer Verdopplung (Vervier-
fachung) der Konzentrationen im Tailingteil,
weil bei zunehmender Kontaktzeit des mobilen
Wassers mit der immobilen kontaminierten
Phase mehr Zeit fiir den Stofftransfer zur
Verfiigung steht. Die GG-Elutionszeit wird

deshalb abhidngig von der tatsdchlichen
Kontaktzeit und liegt bei unterschiedlichen PV.

WEIB (1998) sowie WEHRER & TOTSCHE (2003)
finden dieselben Abhéngigkeiten in Labor-
sdulenversuchen  mit  variablen  FlieBge-
schwindigkeiten. YOUNG & BALL (1995) finden
dhnliche Zusammenhidnge in hypothetischen
Saulenexperimenten zum sorptiven Stofftransfer
mit einem analytischen Modellansatz (Kinetik
erster Ordnung) unter FEinsatz zeitabhingiger
Ratenkoeffizienten. Mit zunehmender Kontakt-
zeit (bzw. sinkender Abstandsgeschwindigkeit
v, bzw. steigender Sdulenlinge Lg;,.) mussten
kleinere Ratenkoeffizienten “gefittet werden,
da infolge der erhohten Kontaktzeiten Kon-
zentrationsgradienten abflachen und diffusive
Flussraten absinken.

Die Ergebnisse lassen sich wie folgt zusammen-
fassen:

Die “dufleren Versuchsrandbedingungen beein-
flussen das Elutionsverhalten und damit das
Ergebnis von Sdulenversuchen mafB3igeblich.

Bei GG-Bedingungen héngt die GG-Elutionszeit
linear von der Probenmenge und der Kontaktzeit
ab. Damit ergeben sich im Falle homogen
kontaminierter Materialien einfache lineare
Proportionalititen zwischen GG-Elutionszeit,
Sdulengeometrie bzw. Einbaumasse und linear
reziproke Abhidngigkeiten von der FlieB-
geschwindigkeit bzw. Pumprate nach folgenden
Gleichungen (bei reiner Advektion):

PV L A n

) ) L.
_ _ ™Sdule “~Sdule _ ™Sdule
Kontakt ~— - - (4- 1 3)
Q pump

Q Pump Va
und

MProbe = p LSt'iule A

t

Séiule (4_14)
Bei UG-Bedingungen héngt die Hohe der
Konzentration im Tailingteil linear von der
Kontaktzeit des Sickerwassers mit dem
kontaminierten Material ab und es ergeben sich
folgende lineare und linear reziproke
Proportionalitéten:

Cw, Tailing =~ TNLSdule, ~ I/Q ~1/‘}11
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Abbildung 4.10: Simulierte zeitliche Konzentrationsverldufe von Phenanthren im Sduleneluat (oben: C/t-Plots,
unten: C/PV-Plots) in Abhdingigkeit der Versuchsrandbedingungen (Q: Pumprate, v,: Abstandsgeschwindigkeit,
Lggue: Sdulenlinge, T: Kontaktzeit), links: Gleichgewichtsbedingungen im Feinmaterial (a = 0,01 mm); rechts
Ungleichgewichts-Referenzfall (Grobmaterial, a = 1 mm).

4.4.2 Einfluss der
Materialeigenschaften

Die Auswirkungen einzelner Materialkenn-
groflen auf das Schadstofffreisetzungsverhalten
wurden zundchst anhand homogen-uniformer
“virtueller Materialien untersucht (Abschnitt
4.4.2.1). Jeweils ein Materialparameter wurde
separat innerhalb der festgestellten, fiir
natiirliche Aquifersedimente charakteristischen
Werteschwankungen (vgl. Kapitel 4.3) variiert.
Das resultierende Elutionsverhalten kann damit
dem Einfluss einer bestimmten natiirlich
vorkommenden Lithokomponente zugeordnet
werden. Alle restlichen Modellinputparameter
blieben entsprechend dem Referenzfall (vgl.
Tab. 4.1) konstant, d. h. potentielle Abhéngig-
keiten zwischen den einzelnen Kenngrofien
werden nicht beriicksichtigt (vgl. Abschnitt
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4.1.2). Abschnitt 4.4.2.2 zeigt Simulations-
ergebnisse zum Einfluss von Heterogenitdten
(KorngrofBengemische und/oder Lithologie-
gemische) auf den Elutionsverlauf.

4.4.2.1 Uniform-homogene Materialien

Abbildung 4.11 zeigt mit SMART simulierte
Konzentrationsverldufe von Phenanthren im
Sauleneluat fiir verschiedene Korngrofen, Intra-
partikelporositéten, Verteilungskoeffizienten
und Packungsdichten. Jede numerische Elutions-
kurve entspricht einer separaten Parameter-
variation im uniform-homogenen Material.

Einfluss der Korngrofie (a): In Tonen (d = 2
um), Schluffen (d = 20 um) und Feinsanden (d
= 200 pm) konnen sich aufgrund der kleinen
Diffusionswegstrecken  Gleichgewichtsbeding-
ungen einstellen, wobei mit zunehmenden
Diffusionswegstrecken die  Gleichgewichts-
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clutionszeit abnimmt (vgl. Uberlegungen in
Abschnitt 4.1.2, Feinsand: tGo= 1 Tag = 8 PV,
Ton: tso= 7 Tage = 56 PV).

In grobem Material (Grobsand, d = 2 mm; Kies,
d = 20 mm) verhindern lange Diffusionswege
eine vollstindige Gleichgewichtseinstellung.

Abbildung 4.11 oben links zeigt zusétzlich eine
Simulation des PHE - Austrags aus Ton (d = 2
um) mit gegeniiber dem Referenzfall ver-
doppeltem linearen Verteilungskoeffizienten (K,
=20 L kg - es weichen also zwei Parameter
vom Referenzfall ab). Die K,;-Erhéhung fiihrt zu
einer Verldngerung der Gleichgewichtselutions-
phase bei entsprechend verringertem Konzen-
trationsniveau im Wasser (Halbierung der GG-
Konzentration).

Einfluss der Intrapartikelporositit (&) und
des linearen Verteilungskoeffizienten (K,):

Bei separater Variation von ¢ innerhalb der fiir
natiirliche Materialien charakteristischen Werte-
schwankungen (Kgzes = 10 1 kg - = konst.) er-
geben sich die in Abbildung 4.11 oben rechts
dargestellten Elutionsverldufe von Phenanthren
im Saulenversuch. Bei konstant niedrigem
Verteilungskoeffizienten fiihrt die separate
Steigerung von & zu einer nur geringfligigen
Abnahme der Sorptionskapazitit o (“Quarz” mit
e=0,1 %: a=27,27;”dunkle Kalke” mit & =
0,5 %: a=27,17; “helle Kalke” mit &= 1,25 %:
a = 2697, Sandsteine” mit & = 7,5 %:
a=25,33; ”Kohlen” mit £ = 20 %: a = 22,04)
und folglich zu geringfiigigen Schwankungen in
der Gleichgewichtskonzentrationen (Elutions-
kurven in Abb. 4.11 oben rechts nicht auf C,,,
normiert).

Ausgehend vom Referenzfall bei Ungleich-
gewicht (helle Kalke, ¢ = 1 %) kann mit einer
Steigerung von ¢ auf fiir Kohlepartikel typische
Werte (¢ = 10 - 20 %) infolge der erhohten
Stoftflussraten eine Gleichgewichtseinstellung
im Saulenversuch erreicht werden. Zugleich
filhren die hohen Stofffliisse zu einer rascheren
Abreicherung des organischen Schadstoffes.

Hier muss allerdings beriicksichtigt werden,
dass eine Erhohung von ¢ bei zugleich hohen
K,Werten zu einer entsprechenden Ver-
ringerung der Sorptionskapazitit und damit zu

einer FErhéhung der Gleichgewichtskonzen-
tration im Wasser fithren kann.

Bei separater Variation von K, innerhalb der fiir
natiirliche Materialien charakteristischen Werte-
schwankungen ergeben sich die in Abbildung
4.11 unten links dargestellten Elutionskurven
von Phenanthren im Sdulenversuch. Alle
Elutionskurven wurden auf die entsprechenden
spezifischen Gleichgewichtskonzentration
normiert (Cyger= 10 mg kg = konstant; Gleich-
gewichtskonzentrationen: “Quarz mit K; = 1 1
kg, Cieg = 10 mg I"'; “helle Kalke* (Referenz-
fall) mit K, = 10 1 kg, C,,., = 1 mg I''; “dunkle
Kalke* mit K; = 100 1 kg'l, Cyeg = 0,1 mg I
“Kohle* mit K, = 1000 1 kg™ , Cieg= 10 ng I
»hochsorptive Kohle® mit K; = 10000 1 kg'l,
Cueg =1 ng 1.

Steigende K,~Werte (gzer = 1 % = konstant)
fiihren zu erhdhten Sorptionskapazitdten und zu
einem entsprechend verringertem Konzen-
trationsniveau im Wasser. Infolge der Aufrecht-
erhaltung steiler Konzentrationsgradienten und
resultierender erhohter Stofffliisse (« geht direkt
in die Diffusionsratenkonstante mit ein) kdnnen
sich  Gleichgewichtsbedingungen einstellen.
(siehe “Kohle“ mit K, > 1000 L kg™).

Einfluss der Gesamtporositit
(n)/Packungsdichten: Die In-situ-Kontaktzeit
des Sickerwassers mit dem kontaminierten
Material hingt von der flieBeffektiven Porositit
ab und beeinflusst die Gleichgewichtsein-
stellung und das Schadstofffreisetzungs-
verhalten mafgeblich (vgl. Abschnitt 4.4.1).
Durch Anpassung der ZufluBrate @ bzw.
Anlegung erzwungener Gradienten in Saulen-
versuchen  konnen  verschieden  porGse
Materialien bei konstanten Verweilzeiten bzw.
FlieBgeschwindigkeiten  untersucht werden
(z. B. verschieden pordse Bodenarten, vgl. Abb.
4.11 unten rechts). Variationen der Porositit
fiihren dann zu veridnderten Wasser-/Feststoff-
verhéltnissen. Die Eluatkonzentrationen klingen
ausgehend vom Referenzfall bei Ungleich-
gewicht mit steigender Gesamtporositit zu-
nehmend rasch ab, da die Sorptionskapazitit im
System absinkt (vgl. Gl. 4-5, mit zunehmender
Gesamtporositit fallen die Trockenraumdichten,
dies gilt umgekehrt fiir zunehmende Mineral-
dichten).
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Abbildung 4.11: Simulierte zeitliche Konzentrationsverldufe von Phenanthren im Sduleneluat in Abhdngigkeit
von der Korngrdfle (oben links), der Intrapartikelporositit (IP, oben rechts), dem linearen Verteilungs-
koeffizienten (unten links, Konzentrationen normiert auf resultierende C,,.,) sowie der Gesamtporositit der
Sdulenpackung bei konstanten hydraulischen Bedingungen und konstanten Ausgangskonzentrationen von
C, = 10 mg kg™ (generell gelten die “Siulenbedingungen* des Referenzfalles, jede Elutionskurve entspricht
einer separaten Parametervariation innerhalb der natiirlichen Schwankungsbreiten, Ausnahme: K Erhéhung +

Korngrofienverringerung bei Ton, Abb. oben links).

Die Ergebnisse konnen wie folgt interpretiert
werden:

Die natiirlichen Schwankungsbreiten der
Materialkenngréfen fiihren zu einem stark
unterschiedlichen Schadstofffreisetzungs-
verhalten und beeinflussen die Einstellung von
Ungleichgewicht/Gleichgewicht im  Séulen-
versuch mafgeblich. Kurze Diffusionswege in
Feinmaterialien (<  Mittelschluffkorngrof3e)
erlauben innerhalb der fiir Sdulenversuche (z. B.
DIN V 19736) typischen Verweilzeiten i. d. R.
die Einstellung von Gleichgewichts-
bedingungen. In grobem Material (Grobsand)
fihren groBe  Diffusionswegstecken  zur
Einstellung von Ungleichgewichtsbedingungen
und die Konzentrationen im Sduleneluat fallen
von Beginn an rasch ab.

Hohe Sorptionskapazititen fithren generell zur
Aufrechterhaltung  steiler =~ Konzentrations-
gradienten und damit ggf. zur Gleichgewichts-
einstellung tiber lange Zeitrdume bei zugleich
erniedrigten Konzentrationsniveau im Wasser.
Sowohl Intrapartikelporosititen als auch
Sorptionskoeffizienten beeinflussen die
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Sorptionskapazitdt. Bei linearer Sorption gilt
nach Umformung von Gleichung 4-5 (siche
Abschnitt 4.2.2):

a=¢e+ Kyeq (1-8) ps (4-15)

mit der Feststoffdichte des Korns p,. Der
Einfluss von ¢ auf die Sorptionskapazitit steigt
also mit zunehmendem Verteilungs-
koeffizienten. Bei groBen K,~Werten (K, ps > 1)
nimmt die Sorptionskapazitit bezogen auf das
Volumen pordses Medium mit zunehmendem &
ab. ¢ steuert zudem den Massenfluss, und geht
bei der Direktabschitzung der Tortuositdt aus
¢ lber das empirische Gesetz nach Archie (vgl.
Abschnitt 4.2.2, Gl. 4-2) quadratisch in den
scheinbaren Diffusionskoeffizienten ein. Hohe
Intrapartikelporosititen bzw. Tortuosititen und
damit gesteigerte Stofffliisse fithren zur Gleich-
gewichtseinstellung bei zugleich schnellerer
Abreicherung des organischen Schadstoffes aus
dem Feststoff.

Zur Verdeutlichung der Zusammenhinge kann
die Kurzeitapproximation zum Stofffluss nach
Gleichung 4-8 (Abschnitt 4.2.3.1) mit
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M, =C,., und D, nach Gl (4-2)

eq

Phuik
umgeformt werden. Fiir den Stofffluss bezogen
auf die spezifische Oberfliche einer Kugel

A 3
— = —) gilt dann:
(V a)g

P C, /Daqg "o 3
Pruik Tt a

4.4.2.2 Heterogene Materialien

(4-16)

Die Parameterstudie (vgl. Tab. 4.2 und 4.3 in
Abschnitt 4.3.1) verdeutlicht, dass natiirliche
Materialien i. d. R. als KorngroBengemische
(nicht-uniform) vorliegen und dass an bestimmte
KorngroBen oftmals typische Lithologien mit
entsprechenden  Sorptionseigenschaften  ge-
bunden sind. Séulenversuche zur Elution
organischer Schadstoffe aus z. B. kohlehaltigen
Auesedimenten zeigen eine Uberlagerung ver-
schiedener Desorptionsregime (z. B. anfing-
licher Gleichgewichtsaustrag und nachfolgende
diffusionslimitierte = Desorption mit ausge-
pragtem Tailing, HENZLER, 2004; MADLENER,
2004; vgl. Kapitel 1, Abschnitt 1.3, Abb. 1.2).
D. h. in nicht uniform-heterogenen Materialien
fiihrt die Interferenz von Schadstofffrei-
setzungseigenschaften  verschiedener Korn-
groBen und Lithologien i. d. R. zu einem
wesentlich komplexeren Elutionsverhalten als in
uniform-homogenen Materialien.

Eine Sensitivititsanalyse zur Quantifizierung
dieser Effekte ist angesichts der Vielzahl von
Zusammensetzungen nicht uniform-heterogener
Materialien kaum zu leisten. Im Folgenden wird
exemplarisch anhand einiger hypothetischer
KorngroBenmischungen und/oder Lithologie-
mischungen das Elutionsverhalten organischer
Schadstoffe aus nicht uniformem bzw.
heterogenem Material diskutiert.

Korngroflenmischungen (nicht uniform-
homogen): Abbildung 4.12 zeigt simulierte
Elutionsverldufe von Phenanthren aus ver-
schiedenen  Korngroenmischungen  (links:
Zweikorngemische, rechts: Dreikorngemische;
oben: lineare, Mitte: einfach-log, unten: loglog
Darstellungen).

Die virtuelle Beimischung von Feinfraktionen
zur Grobfraktion fiihrt zu intermedidren
Elutionsverldufen (vgl. lineare Darstellungen).

Nach dem SMART-Konzept werden die
Schadstoffe - wie in der Realitit zu erwarten -
gemédl den Konzentrationsgradienten diffusiv
zuriickverteilt. D. h. feine Korner, die aufgrund
kleiner = Diffusionswege den  Schadstoff
vergleichsweise schnell abgeben, bleiben nicht
abgereichert, sondern nehmen instantan wieder
Schadstoffe auf, so dass C;., der Feinfraktion
nie unter den Wert der zugehorigen C, ., im
Perkolationswasser absinkt. Die Feinfraktion
stellt somit ein “Zwischenlager dar (langsam
abgegebene Schadstoffe aus den groben Kornern
werden in die feinen Korner zuriickverteilt). Da
im Vergleich zu homogenem groben Material
bei Vorhandensein einer feineren Kornfraktion
im Korngemisch ein Teil des endlichen
Schadstoffreservoirs ~ schneller  abgereichert
wird, ergeben sich bei der KorngréBenmischung
tiefere “Langzeitkonzentrationen” im durch die
Grobkomponente dominierten “Tailing* (vgl.
Einfach-log-Darstellungen, Tailingkonzentrat-
ionen nach 23 Tagen: Grobsand: C,, r4iiing = 0,03
mg I"'; Kornmischung Grobsand + Feinsand:
Cy, aiting = 0,02 mg I'! sowie Mittelkies: Cy, 1ailing
= 0,003 mg 1"'; Kornmischung Kies + Feinsand:
Cy. 1aiting = 0,022 mg I bzw. Dreikorngemisch
(30% Kies + 50% Grobsand + 20% Feinsand):
Co Taiting = 0,013 mg 1),

Die  Auswertungen der  Gleichgewichts-
elutionszeiten (loglog-Darstellungen) zeigen,
dass die feinste Komponente das Elutions-
verhalten in lithologisch homogenen Korn-
groBenmischungen lediglich iiber kurze Zeit-
rdume beeinflusst - das Langzeitelutionsver-
halten wird maBigeblich von der Grobfraktion
dominiert (Feinsand uniform: ¢ = 4 Tage bzw.
~ 36 PV; Grobsand uniform: tG; ~ 4 Stunden
bzw. = 1,8 PV; Mischung: ¢ ~ 8 Stunden bzw.
~4,4 P)).

Bei allen Kornmischungen  homogener
Lithologie gleichen sich die FElutionsverldufe
nichtunifomer/uniformer Materialien innerhalb
relativ kurzer Zeitrdume an (maximal 20 Tage
bzw. 175 PV).
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Abbildung 4.12: Simulierte zeitliche Konzentrationsverliufe von Phenanthren im Sduleneluat in Abhdngigkeit
verschiedener Korngréfenmischungen (nicht uniform, homogene Lithologie; oben: lineare C/t-Plots, Mitte:
einfach-logarithmische C/t-Plots, unten: doppelt-logarithmische C/t-Plots ) bei konstanten hydraulischen
Bedingungen (“Sdulenbedingungen  des Referenzfalles).

Korngrofien- und Lithologiegemische (nicht Braunkohle liegt meist feinpartikuldr vor,
uniform-heterogen): Die Sensitivititsanalysen KLEINEIDAM 1998).

fiir eund K, (vgl. Abschnitt 4.4.2.1) zeigen, dass
das Elutionsverhalten maligeblich durch die
Sorptionskapazitit der Lithokomponenten ge-
steuert wird. Dieser Einfluss gewinnt an Effekt-
ivitdt, wenn eine hohe Sorptionskapazitit wie in
der “Natur oftmals der Fall an eine Feinfraktion
gebunden ist (z. B. kohlehaltiger Auelehm,
Hafenschlick mit RuBpartikeln; MADLENER,
2004; technogenen Substraten mit feinpordsen
Bitumenresten, HENZLER, 2004; natirliche

Abbildung 4.13 zeigt exemplarisch die Elutions-
kurven von Phenanthren fiir verschiedene Korn-
groBBen + Lithologiemischungen. Im Gegensatz
zum obigen Befund einer kurzzeitigen Beein-
flussung des Elutionsverhaltens durch die
Feinfraktion in homogenem Material, wird der
Schadstoffaustrag aus dem nicht uniform-
heterogenen Material mafBgeblich und iiber
relativ grole Zeitrdume durch die hochsorptive
Feinstkomponente (“virtuelle* Ruf3- oder Kohle-
partikel mit =2 pm und K> 1000 L kg™, vgl.
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Parameterstudiec Abschnitt 4.3.1, Tab. 4.3)
dominiert. Die Schadstofffreisetzung erfolgt
dann unter Gleichgewichtsbedingungen bei
entsprechend tieferem Konzentrationsniveau.
Die Gleichgewichtselutionszeit steigt mit
steigender Sorptionskapazitit (vgl. virtuelle
Tone/Kohle, zunehmende GG-Elutionszeit mit
zunehmenden K;-Werten, bei konstantem Korn-
durchmesser von d = 2 pm) und mit steigendem
“Schadstoffreservoir an. Das Schadstoff-
reservoir wird durch den Massenanteil der
hochsorptiven Feinstfraktion im Korngréfen-/
Lithologiegemisch (vgl. durchgezogene Linien
mit jeweils gesteigertem Feinstanteil von 10 %
Ton bzw. 10 % Kohle) gesteuert.

Abbildung 4.13 unten =zeigt das Langzeit-
freisetzungsverhalten aus den Gemischen mit
1 % hochsorptiver Kohle (K, = 10000 L kg™)
bzw. 10 % maBig sorptiver Kohle (K, = 1000 L
kg"). Bei den Mischungen ergeben sich zwar die
gleichen Sorptionskapazititen und resultierende
Gleichgewichtskonzentrationen, = das  Frei-
setzungsverhalten unterscheidet sich dennoch
aufgrund der unterschiedlichen Teilfraktionen
von Feinsand. Im Falle der Mischung mit 19 %
Feinsand besteht ein groBeres Zwischenlager mit
niedrigerer Sorptionskapazitit (K;zer = 10 1 kg’
", iiber welches die Schadstoffe insgesamt
schneller abgereichert werden konnen.

Die Ergebnisse konnen wie folgt zusammen-
gefasst und diskutiert werden:

Feinfraktionen im Gemisch beeinflussen sowohl
die Dauer der Gleichgewichtselution als auch
die Hohe der Tailingkonzentration, da Fein-
fraktionen ein “Zwischenlager” bilden, iiber das
Schadstoffe rasch “ausgetauscht werden. Bei
homogener Lithologie (nichtuniform-homogene
Materialien) dominiert die Feinfraktion das
Elutionsverhalten nur iiber kurze Zeitrdume. Die
Feinfraktion fiihrt generell zu tieferen
Konzentrationen im Tailing infolge der
schnelleren Abreicherung einer Teilfraktion des
endlichen  Schadstoffreservoirs aus dem
Gemisch. Je feiner die Kornfraktion und je
hoéher ihr Anteil, umso effektiver wird die
Konzentration im Tailing herabgesetzt.

Besitzt die feine Komponente eine hohe
Sorptionskapazitit (z. B. RufB-/Kohlepartikel,
nichtuniform-heterogene Materialien), so wird
der Schadstoffaustrag aus dem Korngréf3en- und
Lithologiegemisch mafgeblich und iiber relativ
lange Zeitrdume durch diese hochsorptive
Feinstkomponente dominiert. Die Zeitdauer
dieses Gleichgewichtsaustrags héngt von der
Sorptionskapazitit (abnehmende GG-Elutions-

zeit mit abnehmenden K,;) und dem “Schadstoft-
reservoir im Feststoff ab, gegeben durch den
Massenanteil der hochsorptiven Feinstfraktion
im KorngroBen- und Lithologiegemisch.

1 —O—— 80% Sg, 20% Sf
| —e—— 80% Sg; 19 % Sf; 1% Ton (100 L/kg)
— 85— 80% Sg; 19% Sf; 1% Kohle (1000 L/kg)
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Abbildung 4.13: Simulierte Konzentrationsverldufe
von Phenanthren im Sduleneluat in Abhdngigkeit
verschiedener ~ Korngréffen-  und  Lithologie-
mischungen (Bild unten: Langzeitapproximation des
Freisetzungsverhaltens)  bei  konstanten  hy-
draulischen Bedingungen (“Sdulenbedingungen” des
Referenzfalles, konstante Cyper = 10 mg kg dyone =
dTon =2 /um)

4.4.3 Einfluss der Schadstoffeigen-
schaften

4.4.3.1 Diffusivitit und Sorptivitit

Das Stofffreisetzungsverhalten wird neben den
Materialeigenschaften und den Versuchsrand-
bedingungen auch durch die physikochemischen
Eigenschaften des betrachteten Stoffes beein-
flusst. Der Diffusionskoeffizient in Wasser (D)
steuert als stoffspezifische KenngroBe die
Mobilitét eines Schadstoffes (Diffusionsrate, Gl.
4-2). Stoffspezifische KenngroBen wie die
Wasserloslichkeit und der Oktanol-Wasser-
Verteilungskoeffizient K,,, bestimmen die Sorp-
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tivitdt eines Stoffes und steuern die Gleich-
gewichtskonzentration im Wasser.

Die Einzelspezies der Stoffgruppe der PAK
weisen deutliche Unterschiede in den Stoffkenn-
groflen auf (vgl. Tab. 1.1, Abschnitt 1.3.1). In
Tabelle 4.5 sind berechnete Diffusions-
koeffizienten und Verteilungskoeffizienten fiir
ausgewihlte PAK-Einzelspezies, die sich in der
Ringanzahl und damit in den stoffspezifischen
Kenngrofen stark unterscheiden, zusammen-
gestellt. Sie stellen den Modellinput fiir die
folgenden Simulationen zur Untersuchung des
Einflusses von D,, und K, auf das Freisetzungs-
verhalten dar.

Tabelle 4.5: Aus stoffspezifischen Kenngrdfien (vgl.
Tab. 1.1) berechnete D, und Kg-Werte ausge-
wiéhlter PAK-Einzelspezies als Eingabeparameter fiir
die SMART-Simulationen (fiir K; wurden die Relativ-
werte in Klammern verwendet).

Substanz D, K, K, bei
ber. nach ber. nach JocRef=
HAYDUK &  KARICKHOFF 0,00034
LAUDIE, 1979  etal. 1979, ber.
(T=20°C) wvgl.Tab.4.2 nach GL
3-3
[cm? sec”'] [1kg] [1kg']
Naph- 7,99-10° 1420 0,5
thalin (D
Phenan- 6,75-10° 23035 7.8
thren (10)
Fluoran- 6,36:10°° 205301 69,8
then (100)
Benz(a)- 5,69-10° 1969612 669,7
pyren (1000)
Einfluss der Diffusionskoeffizienten:
Abbildung 4.14 zeigt simulierte zeitliche

Konzentrationsverldufe der PAK-Einzelspezies
fiir den Referenzfall (Grobsand, Ungleich-
gewicht) und fiir Feinmaterial (Gleichgewicht).
Jede Elutionskurve entspricht einer separaten
Variation von D,,. Zunehmende D,, (BaP, Fln,
Phe, Nap in Reihenfolge ansteigender D,,)
fiihren zu einer geringfiigigen Erhdhung der
Diffusionsraten und damit zu einem geringfiigig
beschleunigten  Stoffaustrag. Der Einfluss
verschiedener D,, auf das Freisetzungsverhalten
bzw. auf die Gleichgewichtselutionsdauer ist
separat betrachtet innerhalb der Schwankungs-
breite der PAK als sehr gering einzustufen.
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Abbildung 4.14: Simulierte Konzentrationsverldufe
verschiedener PAK-Einzelspezies im Sduleneluat in
Abhdngigkeit  der  stoffspezifischen  Diffusions-
koeffizienten in Wasser bei konstanten hydraulischen
Bedingungen (“Sdulenbedingungen® des Referenz-
falles, zwei verschiedene Korngrofien, restliche
Parameter konstant)

Sorptivitit: Abbildung 4.15 zeigt FElutions-
kurven verschiedener PAK-Einzelspezies unter
Beriicksichtigung der stoffspezifischen Kenn-
grofen K, und D,, bzw. daraus resultierender
K,Werte (siche Tab. 4.5) fiir verschiedene
Korngroflen (obere Reihe, Ungleichgewicht:
Referenzfall Grobsand, A und Kies, B; untere
Reihe, Gleichgewicht: Schluff, C und Feinsand,
D). Bei Gleichgewicht werden nach einer kurzen
Gleichgewichtsphase  zuerst die  niedrig-
kondensierten 2- und 3-Ring-PAK rasch
abgereichert, bei zugleich hohem Konzen-
trationsniveau im Wasser (niedrige K;,-Werte der
weniger lipophilen Stoffe fiihren zu hohen
Gleichgewichtskonzentrationen). Die hoher-
kondensierten PAK zeigen dagegen eine
ausgedehnte Gleichgewichtselutionsphase auf
entsprechend niedrigem Konzentrationsniveau
im Wasser. Bei Ungleichgewichtsbedingungen
zeigen niedrigkondensierte Substanzen ein
“kiirzeres Tailing® entsprechend der rascheren
Abreicherung des begrenzten Schadstoff-
reservoirs. Hinsichtlich der Auswirkungen
steigender K,,-Werte und daraus resultierend
steigender K,-Werte gelten die bei der separaten
Betrachtung der Sorptionskapazitit gefundenen
Zusammenhénge (vgl. Abschnitt 4.4.2.1).

Freisetzung aus “PAK-Gemischen“:
Reaktionen zwischen Schadstoffen werden bei
dem hier angewendeten Stromrdhrenkonzept
von SMART nicht beriicksichtigt (vgl.
Abschnitt 4.2.5.2). Das Austragsverhalten der
Summe der PAK ergibt sich dann durch
einfache Superposition der Konzentrationsver-
laufe der Einzelspezies (in SMART konnen
mehrere Kontaminanten gleichzeitig simuliert
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werden, wobei nach oben genanntem Konzept
jeder Einzelstoff separat ,,abgehandelt* wird).

Die fettgedruckten Linien in Abbildung 4.15
zeigen entsprechende zeitliche Konzentrations-
verlaufe der X4 PAK, wie sie sich aus der
Superposition der Einzelsubstanzen ergeben. Bei
konstanter Feststoffkonzentrationen der Einzel-
spezies und homogener “Sorptionsqualitdt der
Materialien werden sowohl bei Gleichgewicht
als auch bei Ungleichgewicht der FElutions-
verlauf und die Gleichgewichtselutionsdauer der
PAK-Summe maBgeblich durch die niedrig-
kondensierten PAK kontrolliert. Diese stellen
aufgrund der niedrigen K,Werte die
dominanten Spezies im Wasser dar und
iiberpragen das initiale Freisetzungsverhalten
der PAK-Summe. Experimentelle
Sdulenversuchs-ergebnisse  bestitigen  dies:
Trotz relativ geringer prozentualer Anteile
niedrigkondensierter PAK am
Gesamtfeststoffgehalt  konnen  diese  das
Kurzzeitelutionsverhalten der PAK-Summen-
kurve und damit die Gleichgewichtselutionszeit
kontrollieren (z. B. Acenaphten in Altlasten-
boden; Acenaphten und Phenanthren in
Bauschuttmaterialien sowie Acenaphten in
Hausmiillverbrennungsaschen; HENZLER, 2004).
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Das Langzeitelutionsverhalten wird bei Gleich-
gewicht nach rascher Abreicherung der nieder-
molekularen PAK aus dem begrenzten Schad-
stoffreservoir durch die hoherkondensierten
PAK dominiert (ggf. langandauernde Gleich-
gewichtselutionsphasen auf niedrigem Konzen-
trationsniveau). Im Gegensatz dazu kdnnen die
niedrigkondensierten PAK bei  Ungleich-
gewichtsbedingungen auch den Verlauf des
Tailings und die Hohe der Konzentration im
Tailing kontrollieren. Der Konzentrations-
verlauf der PAK-Summe entspricht dann nahezu
dem Konzentrationsverlauf der niedrigkonden-
sierten Hauptkomponente im Wasser (vgl. Kies
und Grobsand).

Je rascher der Abreicherungsprozess im Gleich-
gewicht erfolgt (z. B. kleine Probenmengen
bzw. Schadstoffmassen oder hohe FlieB-
geschwindigkeiten), desto stirker wird der
Elutionsverlauf der PAK-Summe durch die
Interferenz des Abreicherungsverhaltens ver-
schiedener  Einzelspezies iiberpriagt (vgl.
treppenartiger Elutionsverlauf der PAK-Summe
beim  Feinstmaterial = gegeniiber = nahezu
identischen Elutionsverldufen bei den Grob-
materialien).
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Abbildung 4.15: Simulierte Konzentrationsverldufe verschiedener PAK-Einzelspezies und der Summe der PAK

im Sduleneluat in Abhdngigkeit der stoffspezifischen Kenngrdfien (K,., D,,) fiir

“gleichgewichtsferne

(Referenzkorngréfie Grobsand, A und Kies, B und “gleichgewichtsnahe* (Schluff, C und Feinsand, D, unten)
Elutionsbedingungen bei konstanten hydraulischen Bedingungen (loglog-Darstellung, “Séulenbedingungen * des
Referenzfalles, konstante Feststoffkonzentrationen der Einzelspezies, Cper = 10 mg kg™).
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4 Analytische und numerische Methoden zur Quantifizierung des Quellterms

4.4.4 Einfluss nichtlinearer Sorption

Im numerischen IPD-Modell BESSY werden
zur Beschreibung des nichtlinearen Sorptions-
verhaltens nach Freundlich der Freundlich-
exponent //n, (vgl. Kapitel 3, Abschnitt 3.3.3,
Gl. 3-2) und der Freundlichkoeffizient Kpz
explizit Dberiicksichtigt (BOLD, 2004 im-
plementierte weitere nichtlineare Sorptions-
isothermen, z. B. Langmuir-Isothermen). Fiir die
numerischen Saulenexperimente A (Grobsand)
und C (Schluff) in Abbildung 4.15 (lineare
Sorption) wurde der FEinfluss des Nicht-
linearitdtsgrades der Freundlichisotherme auf
das Freisetzungsverhalten der entsprechenden
PAK-FEinzelspezies und PAK-Summen unter-
sucht. Um die Ergebnisse fiir nicht-
lineare/lineare Sorption direkt miteinander ver-
gleichen zu konnen, wurden bei konstanter
Feststoftkonzentrationen der Einzelspezies mit
Cirer= 10 mg kg'l die Kr-Werte so angepasst,
dass identische Anfangskonzentrationen C,,, ., im
Wasser resultieren. Durch Gleichsetzung der
Henry-Isotherme mit der Freundlich-Isotherme
(Gl. 3-1 und 3-2 in Abschnitt 3.2.2, Kapitel 3)
kann bei den gegebenen (konzentrations-
abhédngigen) Verteilungskoeffizienten K, (vgl.
Tab. 4.5 und bei gegebener Gleichgewichts-
konzentration im Wasser (Konzentrationen im
Gleichgewichtplateau der numerischen Siulen-
experimente, vgl. Abb. 4.15) Ky wie folgt
berechnet werden:

weq 1-1/n
- Kd Cw,eq

C 1/n

w,eq

(4-17)

Zur Sensitivitidtsanalyse wurden zwei ver-
schiedene Freundlichexponenten (//n) ver-
wendet, die innerhalb der Schwankungsbreiten
natiirlicher Aquifermaterialien liegen (vgl.
Abschnitt 4.3.2, Tabelle 4.4). Tabelle 4.6 zeigt
die berechneten Sorptionsinputparameter fiir die
SMART+BESSY-Simulationen.
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Tabelle 4.6: Bei konstanter Feststoffkonzentration
Corer= 10 mg kg sowie gegebenem K, und Coyeq fiir
verschiedene Freundlichexponenten (1/n) berechnete

Freundlichkoeffizienten (Kr,) als Input fiir SMART.

Stoff  K,=  C,,, K¢, K,
Coref bei bei
Creq 1/n= 0,67 1/n= 0,34
i kg’l] [mg 1.1] [kgl»l/nkg»l 11/n] [kgl-l/nkg-l ll/n]
Nap 1 10 0,0224 5,01-10"
Phe 10 1 0,105 1,10-10°
Fth 100 0,1 0,480 2,40-10°
BaP 1000 0,01 2,29 5,25:107

Fir eine Zuordnung der Auswirkungen der
Nichtlinearitit der Sorptionsisothermen einer
natiirlich  vorkommenden Lithokomponente
kénnen die berechneten Kr-Werte fiir SMART
mit den in Batchexperimenten ermittelten pg-
Isothermendaten (vgl. Parameterstudie Tab. 4.3)
verglichen werden. Fiir den direkten Vergleich
wurden die gemessenen pg-Isothermendaten
(Kp-Werte in  (ng/kg)/(ng/H)'™) wie folgt
konvertiert: X x [(ug/kg)/(ng/H)'™ = 107 x
107" % X [(kg/kg)/((kg/M)'™)], die Ergebnisse
zeigt Tabelle 4.7.

Tabelle 4.7: Konvertierte Sorptionsparameter
verschiedener natiirlicher LK (vgl. Sorptions-
parameter aus Batchexperimenten mit ug-Isotherm-
en, Kapitel 4.3, Tab. 4.3 und 4.4). Fiir 1/n wurden
arithmetische Mittel aus dem Maximal- und dem
Minimalwert der Schwankungsbreiten verwendet.

Litho- Messwerte (Phe) konvert.
kom- pug-Isotherme Werte
ponente K, 1/n Ky,
(Tab 4.4)
[ugl—l/n kg—l ll/n] [_] [kgl—l/n kg—l ll/n]
Dunkle 156-4897 0,39-0,72 0,015 -
Kalke 0,48
Helle 20-120 0,63-0,75 0,032 -
Kalke 0,20
Dunkler 30-1995 0,38-0,64  1,20-10° —
Sandstein 0,078
Heller 3-85 0,64-0,67  2,36:10° —
Sandstein 0,067
Metamor-  1-58 0,94-1,01 0,60 -
phite 34,55
Kohle 19952- 0,78 209 — 832
79432
Quarz, 0,4-11 0,64-1 9,60-10° —
Feldspat 0,26




4.4 Numerische Experimente — Ergebnisse und Diskussion

Abbildung 4.16 zeigt simulierte zeitliche
Konzentrationsverldufe der PAK-Einzelspezies
und der X4 PAK flir verschiedene
Nichtlinearititsgrade der Freundlichisotherme,
komplementdr zu den linearen Szenarien A und
C (vgl. Abb. 4.15). Das nichtlineare
Sorptionsverhalten fithrt zu einer Verkiirzung
der  Gleichgewichtselutionsphase, da im
Vergleich zu linearer Sorption erhohte
Sorptionskapazititen, d. h. steilere Konzen-
trationsgradienten vorliegen und damit eine
raschere Stoffabreicherung aus dem begrenzten
Schadstoffreservoir erfolgt. Im Langzeitfrei-
setzungsverhalten kehren sich die Effekte um.
Die konzentrationsabhédngigen Verteilungs-
koeffizienten unterschreiten dann die dem
linearen Fall entsprechenden K,-Werte und
fihren  wegen  entsprechend  niedrigerer
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Konzentrationsgradienten zu kleineren Stoff-
transferraten, woraus das gegeniiber linearer
Sorption verldngerte Tailing resultiert. Die
scharfen “Abreicherungskanten* der Summen-
kurve der 4 PAK bei Gleichgewicht gehen bei
nichtlinearer Sorption verloren.

Bei Ungleichgewichtbedingungen beeinflusst
das  nichtlineare  Sorptionsverhalten  den
Elutionsverlauf nur geringfiigig. Die zu Beginn
steileren Konzentrationsgradienten reichen nicht
fiir eine Gleichgewichteinstellung aus. Im
Tailing kommt es zu einem geringfligig
rascheren Konzentrationsriickgang bei zugleich
geringeren Stofftransferraten (zu Beginn wurden
im Vergleich zum linearen Fall bereits grof3ere
Schadstoffmengen aus dem endlichen Schad-
stoffreservoir freigesetzt).
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Abbildung 4.16: Simulierte Konzentrationsverldufe verschiedener PAK-Einzelspezies und der Summe der PAK
im Sduleneluat fiir verschiedene Nichtlinearititsgrade der Freundlichisothermen bei “gleichgewichtsfernen
(Referenzkorngriofie Grobsand, oben, vgl. linearer Fall in Abb. 4.15 A) und “gleichgewichtsnahen* (Schluff,
unten, vgl. linearer Fall in Abb. 4.15 C) Elutionsbedingungen und bei konstanten hydraulischen Bedingungen
(loglog-Darstellung, es gelten die “Sdulenbedingungen des Referenzfalles, konstante Feststoffkonzentrationen

der Einzelspezies, Cy gy = 10 mg kg™).
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4 Analytische und numerische Methoden zur Quantifizierung des Quellterms

4.4.5 Abschlielende Bewertung der
Simulationsergebnisse

Abbildung 4.17 zeigt FErgebnisse einer
quantitativen Sensitivititsanalyse zum Einfluss
einzelner =~ MaterialkenngroBen  und  der
Versuchsrandbedingungen auf die Gleich-
gewichtselutionszeit und den Elutionsverlauf.
Auf der Abszisse sind die positiven bzw.
negativen prozentualen Abweichungen vom
Referenzwert des betrachteten Parameters
abgetragen (vgl. Referenzinput Tab. 4.1, Kapitel
4, Abschnitt 4.1.1). Auf der Ordinate sind
resultierende  prozentuale Anderungen der
Ankunftszeiten verschiedener Relativkonzen-
trationswerte  (C,/C,.,) im  Séuleneluat
abgetragen. Die Anderung der Ankunftszeiten
von C,/Cye = 0,75 und C,/C,e = 0,5 (per
Definition die  Gleichgewichtselutionszeit)
gegeniiber dem Referenzfall ist ein MaB fiir den
Einfluss einer KenngroBe auf die Dauer der
Gleichgewichtsphase und auf die “Form® des
Elutionsverlaufs. Bei rascher Abreicherung im
Gleichgewicht, d. h. exponentiellem Konzen-
trationsriickgang im Eluat unterscheiden sich die
Werte von tcy/cw,eq = 0,50 UNd Zey/cweq = 0,75 (bzw.
die prozentualen Anderungen gegeniiber dem
Referenzfall) nur geringfiigig (nahezu identische
Sensitivitdtskurven). Bei langsamer diffusions-
limitierter Desorption dndert sich fcw/cweq = 0,50
wihrend  #cu/cweq = 0,75 Nahezu konstant bleibt.
Bei starkem Ungleichgewicht wird #cy/cw,eq = 0,50
konstant und entspricht der Zeit zum Austausch
eines Porenvolumens 7py. Die Ankunftszeit von
C/Cyeq = 0,25 ist ein MaB fiir die Dauer des
Tailings und damit indirekt fiir die Hohe der
Langzeit-Konzentrationen. Die Ankunftszeiten
wurden aus den numerischen Elutionsverldufen
graphisch ermittelt.

Abbildung 4.17 links oben zeigt die Sensitivitit
des  Freisetzungsverhaltens  nichtfliichtiger
organischer Schadstoffe in Sdulenversuchen auf
die Versuchsrandbedingungen - mit der
Kontaktzeit 7 als maBgebliche Grofe. Eine
Steigerung der Kontaktzeit (linker Ast der
Sensitivitdtskurven) fithrt zur Gleichgewichts-
einstellung und damit zu einem starken Anstieg
von tgg und tcy/cw,eq=0,75. Die zunehmend rasche
Abreicherung der Schadstoffe fiihrt jedoch zu
kleineren tcu/cweq-025. Eine Verkiirzung der
Kontaktzeit (rechter Ast) fithrt zur Einstellung
von Ungleichgewichtsbedingungen und ¢
strebt gegen Tpy =  konstant. Die
Gleichgewichtselutionsdauer zeigt eine
maximale Sensitivitdt gegeniiber der Kontaktzeit
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im Vergleich mit allen im Modell explizit
beriicksichtigten Parametern. Eine Verringerung
der Pumprate von Qg,~ 0,96 ml min™ (nach
DIN V 19736; T = 3 h) auf Pumpraten nach
Merkblatt 20 (LUA NRW, 2000; Q = 0,1 ml
min, bei 7 = 22 h) fiihrt zu einem Anstieg der
Gleichgewichtselutionszeit (f66) um den Faktor
30.

Das Elutionsverhalten ist vergleichbar sensitiv
gegeniiber KorngroBenschwankungen (vgl. Abb.

4.17 oben rechts, konstante hydraulische
Bedingungen nach DIN V 19736). Eine
Verringerung der  KorngroBe  verursacht

zunéchst eine gleichmifig starke Erhohung der
Ankunftszeiten aller betrachteten Relativ-
konzentrationen (Verringerung der Korngrofe
von Grobsand iiber Mittelsand auf Feinsand).
Eine weitere Korngroflenverringerung um 99 %
auf Schluff (d = 20 um) fiihrt zu einem stirkeren
Anstieg von fewcweq = 075 gegeniiber fgg und
tow/Cweq = 025 Towceweq = 025 fallt infolge der
raschen Schadstoffabreicherung unter Gleich-
gewichtsbedingungen (exponentieller Konzen-
trationsabfall, vgl. Abb. 4.11.). Die Korngréf3en
beeinflussen somit sowohl die Gleichgewichts-
elutionsdauer, als auch die Tailingdauer und die
Hohe der Konzentration im Tailing maBgeblich.

Die Gleichgewichtselutionszeit zeigt eine
vergleichsweise geringere Sensitivitdt gegeniiber
Schankungen der K;- und &-Werte im gleichen
Schankungsbereich (vgl. Abb. 4.17 unten, Abb.
rechts zeigt den positiven Ast der Sensitivitits-
kurven der linken Abbildung fiir sehr hohe K-
Werte). Innerhalb der groBen natiirlichen
Schwankungsbreiten der Werte zeigt vor allem
die Dauer des Tailings und damit die Hohe der
Konzentration im  Tailing die hdochste
Sensitivitdt (max. Steigerung von fcy/cweq = 025
um den Faktor 15 flir hochsorptive Materialien)
gegeniiber allen im Modell explizit beriick-
sichtigten Parametern. Bei separater Betrachtung
der Intrapartikelporositiat (Mitberiicksichtigung
der Tortuositdt) und der Verteilungs-
koeffizienten zeigt & einen vergleichsweise
grofleren Einfluss auf die Gleichgewichts-
elutionszeit  gegeniiber  K,-Schwankungen.
Dabei muss beriicksichtigt werden, dass ¢ bei
zugleich hohen K,-Werten die Tailingdauer und
-konzentration stark mitbeeinflusst.



4.4 Numerische Experimente — Ergebnisse und Diskussion

§ 4500 L=24h S 4500 f:20um
5 , T=2hx <= t(Cw/Cweq=075) || = 400 1y ——t(Cw/Cw,eq = 0,75)
g 3500 T :/Mﬂkbl&ltt 20 |H-tGG (Cw/iCw,eq=05)|| N 550, I 43 tGG(Cw/Cw,eq = 0,5)
< 3288 1Al (LUA NRW) | =0—t (Cw/Cw,eq = 0,25) £ 3000 ﬁi\\ o {(CW/Cw,6q = 0,25)
E < 20007 % T, 2500 Tl
5 = 1500 T MT=10,8h ‘f 3% 2000 T &: 200 pm
° 1 S 1500 +
T=5,4 h o 4
g \g\\\»& o = 27h T=14h o 1000 \ Jk
PRI . ¥} —— - Sy~ P 1
k- - G~ S = 2 5007 %:tg d=2mm 3,5 mm
< R N - 0t----=---= B ——— — ==~
L "ttt < 500 L

100 75 -50 25 0 25 50 75 100 125 150

. -100 -80 -60 -40 -20 0 20 40 60 80
Abweichung von Referenzwerten Q gef, V, ger,

Abweichung vom Referenzwert a =1 mm

1/Trer, VL ssuie,rer  [%0] [%] K;=
-1

c 100 1| —A—t(Cw/Cw.eq =0,75) fir IP ‘ z c 5000 1000 lk,%
£ 80 1GG(OwCw,eq = 0,9 fur IP g L 2 1 [ = t(CwiCw.eq = 0.75) fir IP -

S ——t(Cw/Cw,eq = 0,25) fur IP [ —-tGG(Cw/Cw,eq = 0,5) fir IP -~ I
m 60 —A—t(Cw/Cw,eq = 0,75) firr Kd . % 4000 +| —e—t(Cw/Cw,eq = 0,25) fir IP -7 -

‘E 40 —=-tGG(Cw/Cw,eq = 0,5) fir Kd | L ﬂé' || —2—t(Cw/Cw,eq = 0,75) fir Kd P e

5 —o—t(Cw/Cw,eq = 0,25) fiir Kd 5 —++tGG(Cw/Cw,eq = 0,5) fur Kd |~ -

= 20 L X 3000 +| —<—t(Cw/Cw,eq = 0,25) fur Kd _

< o ] == ey = W < - P

a_’ e {—t._ B ot

] -20 s Kd,Ref_:l T - g
g 40 101kg > -

2 60 _ —19 2 -

] &e=1% )

T -80 k-]

c c
<L -100 +—+—F—"+——+—+—+—+—+—+—4—+—+—+—F—+—+—+—+— < = + + t + t +

-100 -80 -60 -40 -20 O 20 40 60 80 100 0 2000 4000 6000 8000 10000
Abweichung von Referenzwerten positive Abweichung von Referenzwerten
Kgeq =101kg" bzw. IP =1 % [%] Ky =101kg" bzw. IP =1 % [%]

Abbildung 4.17: Anderung der Ankunftszeiten von C,/C,,., = 0,75, 0,5 und 0,25 in Abhéngigkeit von Parameter-
variationen innerhalb typischer Schwankungsbreiten von Boden- und hydraulischen Kenngrofien (separate
Anderung der Kontaktzeit/Versuchsgeometrie/Hydraulik und der Materialkenngrofen, fiir die restlichen
Parameter gelten generell die Werte des Referenzfalles).

Auf der Grundlage der Ergebnisse der auf das Elutionsverhalten abschlieBend bewertet
quantitativen Sensitivititsanalyse konnen die werden. Die Ergebnisse sind in Tabelle 4.8
Auswirkungen einzelner Stoff- und Material- zusammengefasst.

kenngroBen sowie hydraulischen Bedingungen

Tabelle 4.8: Zusammenfassende Bewertung der Ergebnisse numerischer Sdulenexperimente: Auswirkungen
einzelner messbarer und im Modell explizit beriicksichtigter Material- und Stoffkenngrifien sowie hydraulischer
Bedingungen (Kontaktzeit) auf das Elutionsverhalten organischer Schadstoffe in Sdulenversuchen am Beispiel
der “chemical probe‘ Phenanthren. Bewertungsschliissel: - keine; + geringfiigige, + + mittlere; + + + starke
Beeinflussung des Elutionsverhaltens bei separater Variation des betreffenden Parameters.

Parameter Gleich- Hohe der Konzentration Tailingdauer Hdhe der Konzentration im
gewichts- im Gleichgewichtsteil  (z. B. t¢,/cy,eq Tailingteil (am Ende des
elutionszeit =0,25) Beobachtungszeitraumes von
(tq) 23 Tagen)
Hpydraulische Eigenschaften, “iuflere Versuchsrandbedingungen“ (Material- und Stoffkenngréfien konstant)
Q’ n, v, LSiiule’ T +++ - ++ +
Konditionierungs- + - - -

grad der Siule
Materialkenngrofien (hydraulische Bedingungen bzw. Kontaktzeit T= konstant)

a +++ - ++ ++
K, ++ +++ +++ + + +
W/F + - + +

ebei K, p>1 ++ ++ ++ ++

g beiK, p<1 + + + +

Stoffkenngrofien innerhalb der Schadstoffklasse der PAK (7= konstant)

K,, bzw. K, ++ ++ ++ ++
K, ++ ++ ++ + +
1I/n + +++ + +
D + - + +

aq
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4 Analytische und numerische Methoden zur Quantifizierung des Quellterms

In nicht-uniform-heterogenen Materialien fiihrt
die Kombination aus den in Tabelle 4.8
gezeigten “elutionseffektivsten” Parametern zu
einer starken Beeinflussung des Elutions-
verhaltens. Der Effekt nimmt mit zunehmendem
Anteil (Massenfraktion) der “elutionseffektiven
Teilfraktion“ im Gemisch zu. So kann die
“virtuelle* Beimischung eines groflen Massen-
anteils einer Feinfraktion mit hoher Sorptions-
kapazitit (hoher K,;) zu einer Dominanz des
Elutionsverhaltens durch diese Teilfraktion
fiihren. Hohe Sorptionskapazititen fithren aller-
dings zugleich zu einer starken Herabsetzung
des Konzentrationsniveaus im Wasser. Diese
ggf. iiber lange Zeitrdume zu erwartende Gleich-
gewichtskonzentration stellt schlieBlich die fiir
eine Gefahrenbeurteilung entscheidende Grofie
dar (Beurteilung {iiber den Vergleich mit
Priifwerten fiir den Pfad Boden-Grundwasser
nach BBODSCHV, 1998).

4.5 Herleitung und Anwendung
analytischer
Approximationsmethoden —
Ergebnisse und Diskussion

Zur Herleitung einfacher Methoden zur
Approximation des diffusiven Schadstofffrei-
setzungsverhaltens auf der Grundlage analy-
tischer Losungen der DGL zur Intrapartikel-
porendiffusion (GI. 4-1, Abschnitt 4.2.4) und der
Advektions-Diffusions-DGL (Gl. 4-9) miissen
deren Giiltigkeitsbereiche abgegrenzt werden. Je
nach dem “wie weit ein Experiment vom
Gleichgewichtszustand entfernt ist, kommen
verschiedene  analytische = LoOsungen  zur
Anwendung.

Anhand des sogenannten Stoffiibertragungs-
langenkonzepts  konnen  Randbedingungen
(“schwache Gleichgewichtsbedingungen® am
Ende der Séule) bei der desorptiven
Schadstofffreisetzung definiert werden, fiir die
von den Material- und Stoffeigenschaften und
den Kontaktzeiten abhidngige Stoffiibertragungs-
laingen berechnet werden konnen. Aus den
spezifischen Stofflibertragungsldngen kann die
Gleichgewichtselutionszeit bei der Elution
organischer Schadstoffe aus homogenen und
heterogenen Materialien abgeleitet werden.

Weiteres Ziel war die Herleitung -eines
mathematischen Kriteriums zur A-priori-
Unterscheidung zwischen Gleichgewicht und
Ungleichgewicht basierend auf unabhéngig
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bestimmbaren Parametern (wie z. B. Schadstoff-
eigenschaften,  hydraulischen = Parametern,
bodenphysikalischen Parametern). Diese A-
priori-Unterscheidung  ist  zugleich  eine
Grundvoraussetzung fir die Auswahl der
geeigneten  analytischen ~ Approximations-
methode.

4.5.1 Konzept der
Stoffiibertragungslange

Abbildung 4.18 zeigt schematisch die Zunahme
der Schadstoffkonzentration im Sickerwasser
wihrend der Durchstromung eines kon-
taminierten Bereichs bzw. bei Perkolation einer
Sdule mit kontaminiertem Material. Per
Definition (vgl. Kapitel 4.1.2) stellen sich am
Ende der Stoffiibertragungslinge Gleich-
gewichtsbedingungen ein.

Die Konzentration (C) am Ende der
Stoffiibertragungslénge ergibt sich hier aus der
Gesamtschadstofffracht F., [M t'l] (Summe der
innerhalb der Stoffiibertragungslinge freige-
setzten Masse) und der FlieBrate bzw. Pumprate
im Saulenversuch O [L* T™J:

C:k
0

Im einfachsten Fall - unter der Annahme zeitlich
konstanter Diffusionsraten und Konzentrationen
im perkolierenden Wasser nahe null (semi-
infinite Verhiltnisse, maximale Konzentrations-
gradienten) - resultieren innerhalb der Stoffiiber-
tragungsldnge (X;) an allen Orten theoretisch
konstante maximale Fliisse (F,.), die zu einem
linearen Konzentrationsanstieg im perkolieren-
den Kontaktwasser fiihren (Gerade in Abb.
4.18). Wegen der Vernachlédssigung zeitlich ab-
nehmender Desorptionsraten wird die Zeitdauer
bis zur Erreichung eines Konzentrations-
ausgleichs nach diesem Konzept jedoch
unterschéitzt, weshalb am Ende der Stoffiiber-
tragungsldnge Relativkonzentration von
lediglich C,/C,, ;= 0,63 (C,,> C,, ) resultieren.

(4-18)

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde zur
Approximation der Gleichgewichtselutionsdauer
- per Definition die Dauer bis zum Riickgang
der Konzentrationen im Sickerwasser auf
C/Cyes = 0,5 - etwas abweichend von der
gingigen Definition nach GRATHWOHL (1998)
eine modifizierte Stoffiibertragungslange (X, o0)
eingefithrt (vgl. Abschnitt 4.1.2, Kapitel 4).
Xsmoa 18t demnach die Strecke, die das mobile
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Wasser zuriicklegen muss, bis sich im mobilen
Wasser ein Konzentrationsverhdltnis  von
C/Cyey = 0,5 einstellt. Liegt die Stoffiiber-
tragungslinge im Bereich der Saulenlinge

(Xs.moa = Lsauie), dann herrschen in einem Saulen-
Gleichgewichtsbe-

versuch “anndhernd*

dingungen.

C,/
Cw,eq

XS,mad x/XS

Abbildung 4.18: Zunahme der relativen Stoff-
konzentrationen im Sickerwasser (C,/C,,.,) entlang
der Sickerstrecke x. Bei Fliefistrecken unterhalb der
Stoffiibertragungslinge Xs findet die Schadstoff-
freisetzung unter maximal mdéglicher Rate statt
(Ungleichgewicht: F ). Bei Fliefstrecken linger als
X stellt sich die maximal mégliche Konzentration im
Wasser ein (C, ., steht dann fiir die Gleichgewichts-
konzentration bei der Desorption bzw. fiir die
Loslichkeit der Schadstoffe bei Vorhandensein von
residualer Phase entsprechend  der Sittigungs-
konzentration C,,y,, modifiziert nach GRATHWOHL,
1998).

4.5.2 Approximationsmethoden fiir
homogen-uniforme Materialien

4.5.2.1 “Lokales Gleichgewicht*,
Retardation

Gleichgewichtsbedingungen  herrschen  per
Definition, wenn die Stoffiibertragungslidnge <
der Sidulenldnge ist (es stellen sich Konzen-
trationen im Sduleneluat/Sickerwasser am Ende
der Sickerstrecke von C,/C,,., = 0,5 ein). Bei
linearer Sorption/Desorption unter Gleich-
gewichtsbedingungen ergibt sich eine maximal
mogliche Retardation geldster reaktiver Stoffe,
die iiber einen konstanten Gleichgewichts-
retardationsfaktor R; quantifiziert werden kann
(siche Abschnitt 4.2.5.1, Gl. 4-11, Losung der
DGL nach OGATA & BANKS fiir den advektiv-

diffusiven Stofftransport bei Desorption im
Gleichgewicht und Gl. 4-10 fiir R,).

Die Gleichgewichtselutionszeit (¢55) kann unter
diesen Randbedingungen aus der retardierten
Bewegungsgeschwindigkeit der gelosten Stoffe
(ve = vJ/Ry) und der Léange der Sdule (Lsiue)
berechnet werden:

L. R
toc =—S"“"j 4 (4-19)

a

4.5.2.2 Ungleichgewicht — Stoffiibertrag-
ungslinge

Ungleichgewichtsbedingungen herrschen per
Definition, wenn die Stoffiibertragungsldange die
Sdulenldnge {ibersteigt, d. h. es stellen sich
Konzentrationen von C,/C,,¢, < 0,5 im Séulen-
eluat/Sickerwasser ein. Zur Approximation von
tcc bei Ungleichgewichtsbedingungen wird die
Stoffiibertragungslange X;,.s berechnet. Die
Liange von Xj,,s hingt vom dominierenden
Schadstoffaustragsprozess  (langsame Intra-
partikeldiffusion oder relativ rasche Losungs-
kinetik), von den Material- und Schadstoff-
eigenschaften und der Kontaktzeit des mobilen
Wassers mit dem kontaminierten Material ab
(vgl. Ergebnisse numerischer Simulationen in
Kapitel 4.4). Bei Durchgang des Sicker- bzw.
Perkolationswasser durch das kontaminierte
Material akkumulieren die Schadstoffe im
mobilen Wasser, so dass die Konzentrations-
gradienten  zwischen = mobilem/immobilem
Wasser abflachen und ein nicht-linearer
Konzentrationsanstieg im Sicker- bzw. Per-
kolationswasser resultiert (vgl. rechter Graph in
Abb. 4.18). Der Konzentrationsanstieg bis zum
Erreichen von C,/C,,.,~ 1 folgt einer negativen
Exponentialfunktion. Nach GRATHWOHL (1998)
gilt:

C. [ konJ
“— =1 - exp| -
C v, n

a e

(4-20)

W,eq

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wird der
instationdre  retardierte  Intrapartikelporen-
diffusionsprozess iiber einen zeitabhingigen
Massentransferkoeffizient & [L* T'] beriick-
sichtigt. Bei der desorptiven Schadstoff-
freisetzung aus dem Korn wandern die
Konzentrationsprofile in Richtung Kornmittel-
punkt hinein, die diffusiven Wegstrecken im
Korn (9) steigen an und die Konzentrations-
gradienten im Korn flachen mit der Zeit (bzw.
zunehmender Wegstrecke des perkolierenden
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Wassers im kontaminierten Material) ab. Die
Stofftransferraten (bzw. der Konzentrations-
anstieg im Séuleneluat) gehen folglich mit der
Zeit  zurick (Abnahme anfangs invers
proportional zur Wurzel der Zeit, nachfolgend
exponentieller Riickgang, siehe Kurzzeit- und
Langzeitapproximation zur analytischen Losung
der retardierten Intrapartikeldiffusion nach
GRATHWOHL, 1998).

Zur Berechnung des Stofftransferkoeffizienten k&
wurde die Kurzeitapproximation der analy-
tischen Losung zum IPD-Modell (vgl. Gl. 4-8,
Abschnitt 4.2.3.1) unter Vernachlidssigung des
letzten Terms (gilt fir sehr kurze Zeitrdume)
herangezogen. Fiir die Schadstofffreisetzung
bezogen auf ein einzelnes sphirisches Korn mit
der spezifischen Oberfliche A/V = 3/a [L'] gilt
nach GRATHWOHL, 1998:

F _3 Dai
M 7[612\/;

M,, ist dabei die Schadstoffmasse in den
Kornern bzw. im Einzelkorn bei Gleichgewicht
[ML?]:

M= Cog

(4-21)

(4-22)

Fiir den Fluss aus einem sphérischen Korn pro
Kugelvolumen [ML™T"'] gilt dann unter
Verwendung der Gln. 4-2 und 4-6:

D,e"a 4
F=C,l———==C,k AV
’ Tt V ’

mit dem

(4-23)

Massentransferkoeffizienten

D«
k = £ (4-24)
Tt
Zur Berechnung von X,,, wird die
Exponentialfunktion (4-20), unter Beriick-

sichtigung des Ratenkoeffizienten k£ nach 4-24
und der spezifischen Kornoberflache (3/a), dem
gesuchten Konzentrationsverhéltnis C,/C,,., =
0,5 gleichgesetzt, fir X; .4 gilt:

v, navNtr

s,mod 1n2 (4-25)
34D, o

mit n = n, = ngzu. = Gesamtporositét in der Sdule

(vgl. Abschnitt 4.2.5.1).

Liegt die Stoffiibertragungslédnge im Bereich der
Sdulenldnge, dann herrschen am Séulenende
“anndhernd Gleichgewichtsbedingungen und
die zugehorige Gleichgewichtselutionsdauer
wird durch Gleichsetzen von Xj,.s mit L.
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berechnet. Per Definition (siche Abschnitt 4.1.2)
schlieft die Gleichgewichtselutionszeit (7g¢) die
Zeit zum Austrag des vorequilibrierten Wassers
aus der Sidule (7py) mit ein und muss addiert
werden. Es gilt:

9D, o L sie

= +
(1n2)2va2n2a27z o

Lo (4-26)

Mit  zunehmender Anndherung an den
Gleichgewichtszustand  im  Séulenversuch
(CW/Cyeqg — 1 bei X 04, die Stoffiibertragungs-
lainge “wandert in die S#ule hinein“, die
Konzentrationsgradienten im Korn flachen ab)
wird die Gleichgewichtselutionszeit mit Gl. 4-26
iiberschétzt, es herrscht GG und Gl. 4-19 wird
giiltig.

Mit zunehmender Entfernung vom
Gleichgewichtszustand wachsen die Stoff-
transferldngen iiber die Séulenldnge hinaus. Bei
starkem Ungleichgewicht (X .00 >> Lsiue) wird
C/C\,eq = 0,5 im Séuleneluat nicht erreicht und
die Gleichgewichtelutionszeit wird mit dem
vorgestellten  Stoffiibertragungsansatz zuneh-
mend unterschitzt (Gl. 4-26 wird ungiiltig).

4.5.2.3 Damkohler-Konzept zur A-priori-
Unterscheidung GG/UG

Das Konzept der Stoffiibertragungsliange liefert
keine Entscheidungsgrundlage zur Auswahl
einer  geeigneten  Approximationsmethode
basierend auf  Randbedingungen  eines
bestimmten Elutionsszenarios. Zur Unter-
scheidung zwischen Gleichgewicht/Ungleich-
gewicht, d. h. zur Abgrenzung von Giiltigkeits-
bereichen wird deshalb ein davon unabhingiges
Konzept herangezogen.

Entscheidend fiir die Einstellung von Gleich-
gewichts-/Ungleichgewichtsbedingungen ist die
Frage, ob eine reversible chemische Reaktion
(hier retardierte Porendiffusion, Desorption)
schnell genug ist, so dass ein lokales
Gleichgewicht angenommen werden kann, bzw.
sehr langsam ist, so dass der Sorptions-/
Desorptionsprozess unvollstindig abliuft bzw.
bei starken Ungleichgewichtszustinden vernach-
lassigt werden kann (im Extremfall erfolgt ein
konservativer Transport). Dies kann basierend
auf dem Konzept der dimensionslosen
Damkohlerzahl D (WEERD et al., 1998,
JENNINGS & KIRKNER, 1984) iber den
Vergleich der Transportzeitskala mit der
Reaktionszeitskala entschieden werden.
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Bei den hier betrachteten Saulenversuchs-
szenarien ergibt sich die Transportzeitskala aus
der Aufenthaltszeit des perkolierenden Wassers
in der Siule (reine Advektion). Die Reakt-
ionszeitskala wird durch den retardierten Intra-
partikelporendiffusionsprozess gesteuert (De-
sorption). Da hier das Erreichen von C,/C,, ¢, =
0,5 als charakteristische Zeitskala definiert
wurde (vgl. Abschnitt 4.5.1) vergroBern sich die
Damkohlerzahlen D um den Faktor 1/In2.
Damit kann folgende angepasste dimensions-
lose Damkéhlerzahl D* [-] formuliert werden:

L Sdiule ) 1
R )

a

D" =

(4-27)

mit der zeitabhéngigen Reaktionsratenkonstante
Apgr  (zeitabhdngiges Voran- bzw. Riick-
schreiten der Konzentrationsfront im Korn). Die
Diffusionszeitskala wird nicht durch den Anteil
der Schadstoffe, der sorbiert vorliegt selbst
gesteuert, sondern durch den Diffusionsprozess
des Schadstoffanteils, der sich im Intrapartikel-
porenwasser befindet. In Analogie zu BOLD
(2004, Anwendung von D" im Sorptionsmodus)
wird deshalb die Sorptionskapazitit im
Stofftransferkoeffizienten vernachldssigt. Die
zeitabhéngige Diffusionsratenkonstante
Apiy kann aus dem Ratenkoeffizient 1. Ordnung
im “Zerfallsgesetz (Kinetik 1. Ordnung)
abgeleitet werden, indem der Konzentrations-
riickgang M/M,, (momentane Schadstoffmasse
im Korn bezogen auf die Schadstoffmasse unter
Gleichgewichtsbedingungen) durch eine
analytische Losung des Intrapartikelporen-
diffusionsmodells nach CRANK (1975) ersetzt
wird (Zeitintegral der Stoffflussgleichung, Gl. 4-
7 in Abschnitt 4.2.3). Nach GRATHWOHL (1998)
gilt:

: D
A= — ln{i2 > iz exp — n’n’ =% tﬂ /t
r

n=1 N a2
(4-28)
Fiir kurze Zeitraume D, ¢t / a® < 0,027 wird eine

Kurzzeitapproximation (entsprechend 4-23 fiir
M/M,,) eingesetzt. Fir Apgp.,- gilt:

—11{1—6 O z}
a 7w

;{’Dj[f',kurz = ¢ (4_29)

Fiir lange Zeitrdume D, t/a’ > 0,05 gilt Ap;giang:

&
—lni2
/1 T 2De

Diﬂ',lang: ; + a—z (4-30)

4.5.3 Approximationsmethoden fiir
nicht uniform-homogene/heterogene
Materialien

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde
untersucht, ob die oben beschriebenen
analytischen Ansétze zur Approximation von
Gleichgewichtselutionszeiten und das
Damkdhler-Konzept zur A-priori-Unter-
scheidung UG/GG auch fiir Korngréfien-
und/oder  Lithologiemischungen  angepasst
werden konnen.

4.5.3.1 “Lokales Gleichgewicht®,
Retardation

Bei Dominanz des Freisetzungsverhaltens aus
heterogenem Material durch eine hochsorptive
Feinstfraktion (vgl. Abschnitt 4.4.2.2) kann es
ausreichend sein, lediglich die Retardation fiir
diese “Gleichgewichtsfraktion” (R, Ge-rrakion) ZU
betrachten.  RycG.Framion Wird — liber einen
“verdiinnten K, der Feinstfraktion berechnet:

p bulk ,ges

Rd,GG—Fraktion = 1 + Kd fM,eq (4-3 1)

Séiule

mit der Massenfraktion der feinsten Kom-
ponente fi., (“Gleichgewichtsfraktion®) im
Mehrkorngemisch und/oder Lithokomponenten-
gemisch.

Die Interferenz verschiedener Teilfraktionen
unterschiedlicher Korngréf3en und Lithologien
fiihrt ggf. zu einem komplexen Elutions-
verhalten. Die Gleichgewichtselutionszeit kann
dann {iiber einen Faktor R;gemiscn basierend auf
einem gewichtet gemittelten Verteilungs-

koeffizienten K., approximiert werden. Unter
der Vorraussetzung, dass sich die einzelnen
Lithokomponenten hinsichtlich der Intrapartikel-
porositdt und Korndichten nicht stark unter-
scheiden, kann die Wichtung bezogen auf die
Massenfraktion der Lithokomponenten unter-
schiedlicher Sorptivitit (ansonsten miissen die
verschiedenen Volumenanteile berticksichtigt
werden) erfolgen. Fiir die folgenden Approxi-
mationen (keine bis geringe Dichteunterschiede
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der Lithokomponenten, vgl. Tabelle 4.4 in
Abschnitt 4.3.2) gilt:

Ed = ZfM(i) K, @) (4-32)
In Analogie zu GI. (4-31) gilt fiir den

Gleichgewichtsretardationsfaktor R;gemisen 1M
Lithokomponentengemisch:

Pulk ges
Rd,Gemisch =1+ ZfM(i) K, 0) n—é (4-33)

Séiule

Der Index i bezeichnet die unterschiedlichen
Lithokomponenten und fi; entsprechende
Massenfraktionen.

Die  Berechnung der  Gleichgewichts-
konzentration des Kontaktwassers in einem
Mehrkomponentengemisch heterogener Litho-
logie kann iiber den gewichtet gemittelten

Verteilungskoeffizient K erfolgen:

S (4-34)

C =
Ky

w, eq,Gemisch —

4.5.3.2 Ungleichgewicht -
gungsliange

Stoffiibertra-

In KongroBenmischungen homogener Lithologie
kann die feinste KorngroBenfraktion das
Elutionsverhalten oftmals nur iiber kurze Zeit-
rdume dominieren — durch die Interferenz von
Ungleichgewichts- und Gleichgewichtsanteilen
ergeben sich i. d. R. intermedidre FElutions-
verlaufe (vgl. Abschnitt 4.4.2.2, Abb. 4.12). Bei
alleiniger Beriicksichtigung der Feinstfraktion
ist folglich eine Uberschidtzung der Gleich-
gewichtselutionszeit zu erwarten. Die “Beitrage*
unterschiedlicher KorngréBen- und Lithologie-
klassen =~ zum  Freisetzungsverhalten  aus
Gemischen unter Ungleichgewichtsbe-
dingungen konnen ggf. iiber die Einfithrung
eines gewichtet gemittelten  Stofftransfer-
koeffizienten (Gl. 4-24) (bezogen auf die
Massenfraktionen der  KorngroBlen-  und
Lithologieklassen) im Stoffiibertragungslédngen-
ansatz beriicksichtigt werden. Fiir die Gleich-
gewichtselutionszeit im Gemisch 766 Gemisen Zilt
dann in Analogie zu Gleichung 4-26:
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2
9 L Séiule

(In2)*v, *n?

tGG Gemisch —

2

+ T,

Doy (€ )+ Ky Pouksins))

T az([)

ZfM(i)\/

(4-35)

Der Index i bezeichnet die unterschiedlichen
KorngroBen- und Lithokomponentenfraktionen
und fy; die entsprechenden Massenfraktionen.

4.5.3.3 Unterscheidung
heterogenen Materialien

GG/UG in

Die Unterscheidung GG/UG bei der Elution
organischer  Schadstoffe aus heterogenen
Materialen basiert auf dem in Abschnitt 4.5.2.3
vorgestellten  Damkdhlerzahl-Konzept.  Die
KorngroBen- und Lithologieheterogenititen
wurden {iber gewichtet gemittelte Stoff-
transferkoeffizienten (Wichtung bezogen auf die
Massenfraktionen der KorngroBen- und
Lithologieklassen) in der Diffusionsraten-
konstante (GIl. 4-28) beriicksichtigt. Fiir kurze

D, .t
Zeitréiumez Suw —0 < 0,027 gilt in

az(i)

Analogie zu Gleichung 4-29:

D .t
—In1-6)> fi e(d)
IZ o T Clz(,')
/lDiff,kurz,Gem[sche = p
(4-36)
D .t
und fiir lange Zeitrdume Z e %>
i a
0,05 gilt:
6
: D
4 2 e(i)
A Diff ,lang,Gemische — __, + T z fM(i)—2
t i a )
(4-37)
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4.5.4 Ergebnisse
Approximationen

analytischer

4.5.4.1 Uniform-homogene Materialien

Abbildung 4.19 zeigt einen Vergleich numerisch
simulierter ~ (graphische = Auswertung  der
Elutionsverldufe  numerischer  Saulenexper-
imente mit SMART+BESSY, siche Abschnitte
4.4.1.2 und 4.4.2.1) und analytisch berechneter
Gleichgewichtselutionszeiten (Stoffiiber-
tragungslangen- und GG-Retardations-Ansatz)
fiir uniform-homogene Materialien bei linearer
Sorption. Anhand der Auswertung von
Residualen zwischen t56 SMART und tgg
analytisch wurde fiir jede Versuchskonstellation

Ergebnis ausgewihlt. Feinkornige Materialien,
groBe Verteilungskoeffizienten (d. h. hohe
Sorptionskapazitdten) und grofe Kontaktzeiten
(d. h. lange Séulen bzw. kleine FlieBge-
schwindigkeiten/Pumpraten) filhren zu aus-
gedehnten Gleichgewichtselutionszeiten, die mit
dem analytischen Ansatz “lokales GG* sehr gut
berechnet werden konnen. Bei grobkoérnigen
Materialien, kleinen Verteilungskoeffizienten
(d. h. niedrigen Sorptionskapazititen) und
kleinen Kontaktzeiten (d. h. kurzen Sédulen bzw.
hohen FlieBgeschwindigkeiten/Pumpraten)
fallen die Konzentrationen im S&uleneluat bei
Ungleichgewicht rasch ab und die resultierenden
kurzen Gleichgewichtselutionszeiten (bei
extremen Ungleichgewicht gilt: 266 = Tpp)
kénnen mit dem  Stofflibertragungsldngen
Ansatz sehr gut berechnet werden.

diejenige Approximationsmethode mit der
geringsten Abweichung zum numerischen
[13 3 7 6
100 TKs—10 L kg schvjarze Symboke lokales Glelchgercht -
1K4=100 Lkg" leefe Symbole GG—Retar'datlon
?D 1 Ka=10000 L kg graue Symbole Y /
g 50 75 cm
- tliche Approximationen: SR 50cm . .
% 10 H res . PP N : % Abbildung 4.19: Vergleich
7)) | “Stoffiibertragungslinge®) e 3;i:1m numerisch simulierter —(graphische
g 2 Yy, / Auswertung der SMART-
+ “D / 32 cm Simulationen) ~ und  analytisch
o berechneter Gleichgewichtselutions-
& 1 / 7 @7sem [] silt zeiten  fiir  eine  Reihe  von
< 50¢ %1 00 cm numerischen Sdulenszenarien
% 1 b 1 /\Feinsand (wassergesdttigte 1D-Advektion,
> ] 75 ¢ 4 i:‘m unterschiedliche Abstandsgeschwin-
S 50 crgg 50 o OGrobsand | digkeiten und Sciulenlingen, uniform-
&S32em _ homogene Materialien mit unter-
Y <O Kies schiedlichen ~ Korngréfilen  und
/ Verteilungskoeffizienten, lineare
0,1 | Sorption).
0,1 1 10 100
t ;; analytische Approximationen [Tage]
Abbildung 420  zeigt die relativen approximierter und numerisch simulierter
Abweichungen numerisch simulierter Elutionszeiten. In einem “Damkdhlerzahl-

(SMART+BESSY, graphische Auswertung) und
analytisch berechneter GG-Elutionszeiten versus
Damkdhlerzahlen fiir die oben gezeigten Sadulen-
szenarien. Fiir Damkohlerzahlen > 100 (die
Kontaktzeit ist relativ hoch gegeniiber der
Diffusionszeitskala) stimmen die nach dem
Gleichgewichtsansatz berechneten Daten sehr
gut mit den numerischen Daten iiberein. Bei
Ungleichgewichtsbedingungen fallt D* unter den
Wert 1 ab und die Berechnungen nach dem
Stoffiibertragungsldngenansatz  ergeben eine
sehr  gute  Ubereinstimmung  analytisch

Fenster von 0,01 < D" < 100 ergeben sich die
groBBten Abweichungen zwischen analytischem
und numerischem Modell. In diesem Bereich
fiihrt der retardierte Intrapartikeldiffusions-
prozess (Interferenz von GG-Anteilen und UG-
Anteilen) zu einem komplexen Elutions-
verhalten, welches nur numerisch
(SMART+BESSY) beschrieben werden kann.

Bei Anndherung an den Gleichgewichtszustand
(d. h. die “Stoffiibertragungszone® wandert in
die Sdule hinein) werden die Gleichgewichts-
elutionszeiten mit dem Stoffiibertragungsldangen-
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ansatz zunehmend {iiberschitzt und die Relativ-
werte tauchen fiir D" > 1 systematisch unter den
Wert von 1 ab. Bei starkem Ungleichgewicht
weisen Relativwerte knapp unter 1 tendenziell
auf eine leichte Uberschitzung der GG-
Elutionszeit durch den Stoffiibertragungs-
langenansatz hin (die Stoffiibertragungslange
wandert iiber die Sdulenlédnge hinaus).

Mit dem Damkohlerzahl-Konzept zur A-priori-
Unterscheidung zwischen GG/UG kann der
Nachteil der Auswahl von Approximations-
methoden iiber Residuale (vgl. Abb. 4.18) und
der damit mehr oder weniger subjektiven
Unterscheidung zwischen Giiltigkeitsbereichen
der analytischen Methoden iiberwunden werden.
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BoLD (2004) verglich das IPD-Modell
(SMART+BESSY) mit einem Gleichgewichts-
sorptionsmodell im Rahmen einer
Modellierungen  des  Durchbruchs  einer
Phenanthrenkonzentrationsfront in Sorptions-
versuchen  (numerische Experimente  mit
verschiedenen gering bis hochsorptiven Aquifer-
materialien) und ermittelte erwartungsgemal die
gleichen Damkdhlerzahl-Abhéngigkeiten im
Sorptionsmodus. Fiir D* < 0,01 lagen nahezu
konservative Transportbedingungen bei starkem
Ungleichgewicht (die Retardation ist effektiv
sehr gering) vor. Fir D* > 100 herrschte
Gleichgewicht mit maximal mdglicher
Retardation, fir 0,01 < D* < 100 mussten
kinetische Intrapartikeldiffusionsprozesse
beriicksichtigt werden. BOLD (2004) begriindet
die Anwendbarkeit des Damkdhlerkonzepts
sowohl fiir den Sorptions- als auch fiir den
Desorptionsmodus mit dem symmetrischen
Durchbruch eines reaktiven Momentantracers
(Eingabe eines Konzentrationsimpulses) nach
Durchgang durch sorptives Material. Diese
These konnte mit den hier gezeigten
Simulationsdaten zur  Schadstofffreisetzung
(Desorption) bestitigt werden.
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4.5.4.2 Nichtuniform-homogene/nichtuni-
form-heterogene Materialien

Abbildung 4.21 zeigt einen Vergleich numerisch
simulierter ~ (graphische = Auswertung  der
Elutionsverldufe numerischer Saulen-
experimente mit SMART+BESSY, siche
Abschnitt 4.4.2.2) und analytisch berechneter
Gleichgewichtselutionszeiten fiir nichtuniform-
homogene/heterogene Materialien bei linearer
Sorption. Fiir KorngréBenmischungen homo-
gener Lithologie (Zwei- oder Dreikorn-
gemische) konnen die numerischen Gleich-
gewichtselutionszeiten mit dem Stoffiiber-
tragungslédngenansatz mit den  gewichtet
gemittelten Stofftransferkoeffizienten (Gl. 4-35)
angendhert werden. Mit zunehmender Sorp-
tivitit der Feinstkomponente verschiebt sich das
Elutionsverhalten in Richtung Gleichgewicht
und der Ansatz “lokales Gleichgewicht™ ergibt
eine erste Ndherung der numerisch simulierten
Zeiten. Bei Dominanz des Elutionsverhaltens
durch die hochsorptive Feinstfraktion reicht die
Beriicksichtigung der Retardation fiir die
Feinstfraktion = (Berechnung iiber  einen
,verdiinnten K,“) zur ersten Abschétzung der
Gleichgewichtselutionszeit aus. Insgesamt fallt



4.5 Herleitung und Anwendung analytischer Approximationsmethoden — Ergebnisse und Diskussion

jedoch bei den hier untersuchten nichtuniform-
homogenen/heterogenen ~ Materialien  eine
stirkere Abweichung der analytischen Approxi-
mationsergebnisse vom numerischen Ergebnis
gegeniiber den Sdulenszenarien mit homogenen
Materialien auf. Wie die Sensitivitdtsanalysen
mit SMART+BESSY zum Einfluss der
Heterogenititen auf das Elutionsverhalten
zeigen, fihren Feinfraktionen im Korngrofen-
gemisch zu einer schnelleren Abreicherung des

endlichen Schadstoffreservoirs — d. h. die GG-
Elutionszeiten werden verkiirzt. Da Korngrof3en-
heterogenitidten bei den stark vereinfachenden
analytischen Gleichgewichtsanséitzen (“Lokales
Gleichgewicht®, vgl. Abschnitt 4.5.3.1) nicht
beriicksichtigt werden, fiihren diese analytischen
Approximationen fiir den Fall, dass Kormn-
groflenunterschiede eine - wenn auch gering-
fiigige - Rolle spielen, generell zu einer Unter-
schitzung der GG-Elutionszeiten (vgl. Abb. 21).
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= RS g L, R S
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numerisch  modellierter (SMART+BESSY,
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den oben genannten Befund (vgl. Abb. 4.22).

Alle Simulationsszenarien fiir heterogene
Materialien liegen in einem ‘“Damkdhlerzahl-
Fenster von 0,01 > D < 100, bei dem die
grofften Abweichungen zwischen analytischen
und numerischen Berechnungen zu erwarten
sind.

Dies bedeutet, dass auch im Fall der
nichtuniform-heterogenen ~ Materialien  mit
erhohten  Sorptionskapazititen der Fein-
fraktionen das Elutionsverhalten nicht voll-
stindig durch die hochsorptive Feinfraktion
dominiert wurde, sondern Ungleichgewichts-
anteile eine Rolle spielen.

Tendenziell zeichnen sich bei den heterogenen
Materialien erwartungsgemil die gleichen
Damkdhlerzahl-Abhéngigkeiten wie bei den
homogenen Materialien ab.

4.6 Zusammenfassung und

Schlussfolgerungen

Ziel der Modellierungen war die Identifizierung
von Material- und Stoffeigenschaften sowie von
hydraulischen  Randbedingungen, die das
diffusive Schadstofffreisetzungsverhalten von
PAK aus gering kontaminierten Materialien mit
dem Sickerwasser bzw. bei der Elution in
Saulenversuchen malgeblich beeinflussen. Dazu
wurden zahlreiche Simulationen (numerische
Sadulenexperimente) mit dem  validierten
Vorwirtsmodell SMARTH+BESSY, das aus-
schlieflich unabhédngig bestimmbare Prozess-
parameter verwendet, durchgefiihrt.

Basierend auf analytischen Losungen der
Differentialgleichung zur Intrapartikeldiffusion
wurden einfache analytische Methoden zur
Approximation von Gleichgewichtselutions-
zeiten weiterentwickelt.

Weiterhin wurde ein Damkohlerzahl-Konzept,
welches die relative Bedeutung von Advektion
und Desorption (diffusive Stofffreisetzung)
quantifiziert, an die Fragestellungen angepasst.
Das  Damkohlerzahl-Konzept ~— dient  als
mathematisches Entscheidungskriterium zur A-
priori-Unterscheidung zwischen Gleich-
gewichts- und Ungleichgewichtszustdnden in
Sadulenversuchen und zur Abgrenzung von
Giiltigkeitsbreichen der analytischen
Approximationsmethoden basierend auf unab-
hangig bestimmbaren Kenngrofen.
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SMART + BESSY eignet sich zur Untersuchung
der Auswirkungen von Material- und Schad-
stoffeigenschaften und von Versuchsrand-
bedingungen auf das diffusive Freisetzungs-
verhalten organischer Schadstoffe. Die Er-
gebnisse der Sensitivitdtsanalysen lassen sich
wie folgt zusammenfassen:

e Bei nicht teildesorbierten Materialien (es
gilt: C = C,,¢4 bei t = 0 fiir a > r > 0) spielt die
Standzeit der wassergesittigten Sédule vor
Versuchsbeginn, d. h. der Konditionierungsgrad
der Saulenpackung (Grad der Equilibrierung des
Kontaktwassers) fiir das Versuchsergebnis
sowohl bei der Elution im Ungleichgewicht
(Grobmaterialien) als auch bei Gleichgewicht
(Feinmaterial) binnen eines Versuchstages
praktisch keine Rolle mehr. Auch bei der
Elution von Grobmaterialien im Ungleich-
gewicht stellen sich bei gingigen Séulenléingen
(= 16 cm) und Kontaktzeiten (= 3 h) zu Beginn
Sduleneluatkonzentrationen von mindestens
50 % der Gleichgewichtskonzentration ein.

e Versuchsrandbedingungen und Versuchs-
geometrie (Kontaktzeiten und Probenmengen)
beeinflussen die Einstellung von Gleich-
gewichts-/Ungleichgewichtsbedingungen  und
den zeitlichen Konzentrationsverlauf im
Sduleneluat maBgeblich. Bei GG-Bedingungen
hingt die GG-Elutionszeit linear von der
Probenmenge und der Kontaktzeit ab. Bei UG-
Bedingungen  ergibt sich eine lineare
Abhéngigkeit der Hohe der Konzentration im
Tailing von der Kontaktzeit des Sickerwassers
mit dem kontaminierten Material.

e Den groBten Einfluss im Vergleich der im
Modell explizit beriicksichtigten Material-
kenngroBen auf den zeitlichen Elutionsverlauf
zeigt die KorngroBe. Kurze Diffusionswege in
Feinmaterialien erlauben i. d. R eine Gleich-
gewichtseinstellung

e Hohe Sorptionskapazititen fithren zur
Aufrechterhaltung  steiler =~ Konzentrations-
gradienten zwischen immobiler/mobiler Phase.
Es resultieren lang andauernde GG-Phasen bei
niedrigem Konzentrationsniveau im Wasser.

e Diffusionskoeffizienten im Wasser
beeinflussen das Freisetzungsverhalten inner-
halb der Schwankungsbreiten der 16 EPA-PAK
nur geringfiigig. Die Abreicherungsdauer unter
Gleichgewichtsbedingungen steigt mit zu-
nehmendem Kondensationsgrad der FEinzel-
spezies (Kop-Werte) bei entsprechend ab-
nehmendem Konzentrationsniveau der PAK im



4.6 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen

Wasser - es gelten die gleichen Abhéngigkeiten
wie bei der Sorptionskapazitit.

In heterogenen Materialien fiihrt die Interferenz
von Schadstofffreisetzungseigenschaften ver-
schiedener Korngroen und Lithologien (unter-
schiedliche Sorptivitét) i. d. R. zu einem wesen-
tlich komplexeren Elutionsverhalten:

e In lithologisch homogenen KorngroBen-
mischungen fiihrt die feinste Komponente zu
einer Gleichgewichtseinstellung {iber relativ
kurze Zeitrdume. Das Langzeitelutionsverhalten
wird maBgeblich von den groben Komponenten
dominiert. Die Konzentration im Tailing und
dessen Dauer wird durch Feinfraktionen im
Gemisch herabgesetzt, da ein Teil des
begrenzten  Schadstoffreservoirs  schneller
abgereichert wird.

e Besitzt die Feinfraktion eine hohe
Sorptionskapazitit, so wird der Schadstoffaus-
trag aus dem Korngroen- und Lithologie-
gemisch mafigeblich und iiber relativ lange Zeit-
rdume durch diese hochsorptive Feinst-
komponente dominiert (langandauernden GG-
Phasen auf niedrigem Konzentrationsniveau).
Generell fiihrt die  “Kombination  der

elutionseffektivsten = Parameter und ein
entsprechend hoher Massenanteil der
“elutionseffektiven  Teilfraktion“ zu einer

starken Beeinflussung des Elutionsverhaltens.

Fir jedes numerische S#ulenexperiment mit
uniform-homogenen und nichtuniform-
homogenen/heterogenen Materialien wurde eine
giiltige analytische Approximationsmethode
(“Lokales Gleichgewicht*, GG-Retardation und
“Stofflibertragungsldnge™) gefunden mit der,
basierend auf Stoff- und Materialkenngroflen
sowie hydraulischen Eigenschaften, die anhand
numerischer Séulenexperimente mit SMART als
relevant fiir das Elutionsverhalten identifiziert
wurden, eine hinreichende Approximation der
Gleichgewichtselutionszeiten moglich ist. Ein
angepasstes Damkdhlerzahl-Konzept eignet sich
zur A-priori-Unterscheidung zwischen Gleich-
gewichts- und Ungleichgewichtzustdnden und
zur Abgrenzung der Giiltigkeitsbereiche der
analytischen Approximationsmethoden.

e Fiir Damkohlerzahlen > 100 stimmen die
nach dem  Gleichgewichtsansatz  “GG-
Retardation” berechneten analytischen Daten
gut mit den numerischen Daten iiberein. Bei
Ungleichgewicht fillt D” unter den Wert 1 ab
und die Berechnungen nach dem Stoffiiber-
tragungslidngenansatz ~ ergeben eine  gute

Ubereinstimmung  approximierter und simu-
lierter Elutionszeiten. In einem “Damkdhler-
Fenster” von 0,01 < D < 100 muss der Prozess
der retardierten Intrapartikeldiffusion numerisch
gelost werden (numerisches Modell
SMART-+BESSY). Diese Damkohlerzahlab-
hingigkeiten gelten sowohl fiir den Sorptions-
als auch fiir den Desorptionsmodus.

e Dieselben analytischen Ansétze eignen sich
zur Approximation des Freisetzungsverhaltens
aus KorngréBen- und/oder Lithologiegemischen
indem gewichtet gemittelte Stofftransfer-/bzw.
Verteilungskoeffizienten eingefithrt werden.
Wird das Elutionsverhalten durch eine hoch-
sorptive  Feinstfraktion dominiert (gleich-
gewichtsnahe Elution aus einem Gemisch) kann
die Betrachtung der Retardation fiir diese
Gleichgewichtsfraktion basierend auf einem
“verdiinnten K, filir eine erste Ndherung der
Gleichgewichtselutionszeit ausreichen. Spielen
Ungleichgewichtsanteile aus Grobfraktionen im
Gemisch eine zunehmende Rolle, dann fiihren
die stark vereinfachenden GG-Ansétze zu einer

zunehmenden  Uberschitzung  der  GG-
Elutionszeit.
e Fir heterogene  Materialien  gelten

erwartungsgemall dieselben Damkohlerzahl-
abhingigkeiten wie flir homogenes Material
(Einfiihrung einer Reaktionsratenkonstante im
Damkohlerzahl ~ Konzept  mit  gewichtet
gemittelten Ratenkoeffizienten fiir Gemische).
Damkéhlerzahlen mit 0,01 < D < 100 zeigen fiir
die hier untersuchten nichtuniform homogenen/
heterogenen Materialien, dass bei keinem
Szenario das Elutionsverhalten eindeutig durch
die Feinfraktion dominiert wurde. Deshalb
weicht die analytische Approximation bei den
heterogenen Materialien generell stirker vom
numerischen Ergebnis ab als bei den homogenen
Féllen.

o Zur Beschreibung des Stofftrei-
setzungsverhaltens aus Materialien, die ein stark
nichtlineares  Desorptions-/Sorptionsverhalten
aufweisen, missen numerische Methoden
(SMART+BESSY) eingesetzt werden.
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5 Anwendung der

Ergebnisse zur

PAK-

Quellstarkenprognose fur RC-Material bei der

Verwertung

5.1 Einleitung

5.1.1 Problemstellung und Ziele

“Baggergut“ sowie  “Bodenaushub  und
Abbruchmassen (Bauschutt)“ sind mengen-
missig relevante Abfall- und Stoffstrome in der
Bundesrepublik Deutschland und in Europa.
Innerhalb letzterem fielen im Jahr 1996 - nach
Angaben des Statistischen Bundesamtes - 78
Mio Tonnen mineralische Bauabfille und 137
Mio Tonnen Bodenaushub an. Das politische
Ziel (BUNDESREGIERUNG, 1991) ist eine mog-
lichst vollstindige Stoffkreislauffithrung, wobei
die Recyclingquote in Deutschland mit 70 %
(gegeniiber z. B. Portugal mit ca. 2 %) heute
bereits relativ hoch ist.

Der abfallpolitischen Forderung nach einer
Steigerung der  Verwertungsquote stehen
verschiedene Probleme gegeniiber:

GORG (2001) prognostiziert gegeniiber gingigen
Statistiken, welche tblicherweise auf einer
linearen Fortschreibung der Bauabfallmengen
beruhen, iiberdurchschnittliche Mengen-
steigerungen und fiihrt dies auf fallende mittlere
Lebensdauern von z. B. Nichtwohngebéduden bei
zugleich steigenden Baumengen zuriick. U. a.
durch InstandhaltungsmafBnahmen bei Bau-
werken werden unkontrolliert Schadstoffe in den
allgemein als inert wund unbedenklich
angesehenen  Bauschutt eingetragen. Im
Recyclingkreislauf fiihrt dies langfristig zu einer
Anreicherung der Schadstoffe im Materialstrom
“Bodenaushub und Abbruchmassen®. GORG
rechnet folglich sowohl mit einer quantitativen
als auch qualitativen Verschlechterung des
Materialstroms.

Schwierigkeiten bestehen zudem bei der
Abgrenzung zwischen Abfall und Produkt bzw.
Beseitigung und Verwertung. Zudem ist der
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Stand des Wissens zur Abschitzung des
Grundwassergefahrdungspotentials insbesondere
fiir Verwertungsmaterialien bisher liickenhaft
(RUDEK & EBERLE, 2001).

Die Schadlosigkeit der Verwertung von
mineralischen Abfillen wird i. d. R. auf der
Grundlage der LAGA-Mitteilung 20 bewertet
(TR LAGA, 1997). Danach erfolgt die
Gefahrenbeurteilung fiir organische Schadstoffe
bisher auf der Grundlage von Obergrenzen fiir
Feststoffgehalte. Bei Einhaltung stoffspezi-
fischer, feststoffbasierter = Zuordnungswerte
konnen Recyclingmaterialien auch im offenen
Einbau bei Beriicksichtigung entsprechender
Nutzungseinschrankungen verwertet werden.
Die Ergebnisse dieser Arbeit zeigen allerdings,
dass MaterialkenngroBen (z. B. Sorptivitit,
KorngroBenverteilungen) und  hydraulische
Randbedingungen (z. B. verschiedene Kontakt-
zeit des Sickerwassers mit dem kontaminierten
Material) bei gleichen Feststoffgehalten zu
unterschiedlichen Gefahrdungspotentialen, d. h.
Konzentrationen 1im  Sickerwasser fiihren
konnen. Mit Inkrafttreten des Bodenschutz-
gesetzes und mit dem neuen fachlichen Konzept
des Grundwasserschutzes (GAP-Papier, Gering-
fiigigkeitschwellen, vgl. Kapitel 2, Abschnitt
2.2) haben sich fiir die Entsorgung mineralischer
Abfille und den Einsatz daraus hergestellter
Produkte neue Anforderungen ergeben, die
derzeit bei der Uberarbeitung des LAGA-
Regelwerks Eingang finden sollen. Um die oben
genannten Unsicherheiten bei der feststoff-
basierten Bewertung von  Organika zu
iiberwinden, wird in neueren Regelungen eine
Elution organischer Schadstoffe in Séulen-
versuchen empfohlen (BBODSCHV, 1998; siche
auch LEUCHS et al.,, 2003 zur Ableitung von
Zuordungswerten aufgrund materialbezogener
Eluatwerte).



5.2 Materialcharakterisierung/—klassifizierung

Ziel der folgenden Untersuchungen war es, die
Quellstarke von PAK an der Unterkante von
VerwertungsmaBBnahmen fiir RC-Materialien
unterschiedlicher Kérnung und mit einer derzeit
zuldssigen Feststoffbelastung der %16 EPA-
PAK von 50 mg kg' (Zuordnungswert Z1.2
nach TR LAGA, 1997) anhand prozessbasierter
Vorwirtsmodellierungen mit SMART+BESSY
und basierend auf einer Materialcharak-
terisierung/-klassifizierung von RC-Materialien
unter Anwendung der hier entwickelten
Methoden abzuschétzen. Damit soll ein Beitrag
zu den aktuellen Fragestellungen bei der
Ableitung  von  Zuordnungswerten  im
Wasser/Sduleneluat fir PAK und der Sicker-
wasserprognose fiir Verwertungsmaterialien
geleistet werden.

BoOLD (2004) stellt Szenariomodellierungen mit
SMART+BESSY zur Ausbreitung nicht-
fliichtiger hydrophober organischer Stoffe in der
Bodenzone unterhalb des Quellterms in einem
Inertdeponieszenario nach European Landfill
Directive vor.

5.1.2 Vorgehensweise

Anhand von Materialcharakterisierungen im
Labor und Literaturrecherchen zu den
MaterialkenngrofBen (Intrapartikelporositét,
Gehalte an organisch gebundenem Kohlenstoff
etc.) von RC-Materialien wurde ein - fiir
Recyclingmaterial moglichst reprédsentativer -
Modellinputfile fir SMART+BESSY abgeleitet.
Mittels Datenvergleichen fiir Einzelproben
wurden Moglichkeiten und Grenzen einer
Materialklassifizierung von RC-Materialien

gepriift.
Ausgehend von einem experimentell
charakterisierten und damit reprasentativen

hypothetischen RC-Typmaterial wurde fiir
verschiedene, 1im StraBen- und Erdbau
iiblicherweise eingesetzte KorngroBenvertei-

lungen und  Schichtméchtigkeiten  eine
“numerische Sickerwasserprognose” zur PAK-
Quellstirke durchgefiihrt. Im Einzelnen wurde
mit numerischen Sdulenversuchen nach DIN V
19736 (1998) und nach Merkblatt 20 (LUA,
2000) die theoretische Ubertragbarkeit der
Saulenversuchsergebnisse untereinander und auf
grof3skalige Quelltermszenarien beurteilt.

Alle Simulationen basierten auf der Annahme,
dass die Schadsstofffreisetzung durch Diffusion
aus dem kontaminierten Material limitiert wird,
welche mit dem in Kapitel 4 vorgestellten

prozessbasierten ~ Modell SMART+BESSY
beschrieben werden kann. D. h. potentielle
Bioabbauprozesse (STIEBER et al., 2004, SUSSET
et al. 2004), praferentielle FlieBwege und
partikelgetragene  Transportprozesse (BOLD,
2004) innerhalb der Quelle selbst wurden
vernachléssigt.

5.2 Materialcharakterisierung/-
klassifizierung

Die Materialcharakterisierung unterteilte sich in
folgende Arbeitschritte:

e  Materialansprache (makroskopischer

Befund, ggf. Zuordnung einer Probe zu

bekannten Abfalltypen)

e Kombinierte sequentielle Wasserelution
und Losemittelextraktion mit dem ASE-
Kombiverfahren (vgl. Kapitel 3, Abb. 3.19) zur
Ermittlung der Konzentrationsverteilungen der
PAK-Einzelspezies im Feststoff und Wasser
(PAK-Profile, PAK-Summen) und
resultierender K,-Werte im Gleichgewicht.

e Erweiterte Materialcharakterisierung zur

Bestimmung von Sorptionsparametern
(Intrapartikelporosititen und Sorptions-
kapazititen) sowie Bestimmung des Frei-

setzungsverhaltens der PAK-Einzelspezies in
Sdulenversuchen.

5.2.1 Materialansprache

Bauschutt und RC-Baustoff sind aufgrund
technischer Lieferbedingungen (z. B. TL RC-
ToB, 1995) eindeutig definierte Materialien.

Nach TR LAGA (1997) wird mineralisches
Material als Bauschutt definiert, wenn es zuvor
schon als natiirlicher oder kiinstlicher
mineralischer Baustoff in gebundener oder
ungebundener Form eingesetzt wurde und bei
Umbau, Neubau, Sanierung, Renovierung und
Abbruch von Gebduden und Bauwerken anfillt.

RC-Baustoff ist Bauschutt im Sinne der
Technischen Regeln, der in entsprechenden
Anlagen fiir den spiteren Verwendungszweck
ohne weitere Vermischung mit anderen Stoffen
aufbereitet worden ist.

Von reinen RC-Baustoffen sind Mineralstoff-
gemische aus RC-Baustoffen und unge-
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brauchten Baustoffen - sogenannte RC-
Baustoff-Gemische (RC-Gemische) - zu unter-
scheiden. Zu den ungebrauchten Baustoffen
zdhlen giiteilberwachte industrielle Neben-
produkte wie z. B. Schlacken, Aschen und
Hiittensande, wobei vor allem Hausmiill-
verbrennungsaschen und GieBereisande als
PAK-haltig einzuschitzen sind. Die Begrenzung
der Zumischungsanteile und die Giiteanfor-
derungen an die industriellen Nebenprodukte
unterliegen Lénderregelungen (z. B. MUNLYV,
2001). Die Zumischung von Teer und
teerhaltigen  Bindemitteln ist unzuldssig,
Asphaltgranulate sind in RC-Gemischen auf 30
Gewichtsprozente begrenzt (TR LAGA, 1997).

Folglich kénnen RC-Materialien i. d. R. auf-
grund visueller Befunde und iber historische
Erkundungen als solche identifiziert werden
und liegen im Idealfall beziiglich der stofflichen
Zusammensetzung in  einer  kontrollierten
Qualitat vor.

5.2.2 Wasserelution/Extraktion mit
dem ASE-Kombiverfahren

In Kooperation mit HENZLER (2004) wurden 6
verschiedene RC-Bauschutt- und RC-Baustoff-
proben untersucht und Ergebnisvergleiche mit
Literaturwerten durchgefiihrt. Tabelle 5.1 gibt
einen Uberblick zu den untersuchten Materialien
und Literaturquellen.

Tabelle 5.1: Untersuchte RC-Bauschutt und —Baustoffproben sowie Vergleichsproben aus der Literatur.
Herkunfi, Untersuchungsverfahren, PAK-Gesamtgehalte, organisch gebundene Kohlenstoffgehalte (C,,,), Intra-

partikelporositiiten (€); Abkiirzung: k. A.= keine Analyse

Material Quelle Extraktions-(Elutions-) Y16 EPA-PAK C,, &
Verfahren [mg kg'] [%]  [%]
Bodenproben ehemaliger =~ ROTHER & Soxhlet-Extraktion 2 —127 k. A. kA
Bauschuttdeponien aus FRIESE Cyclohexan
NRW (2001)
RC-Baustoff (Uni Mainz)  HENZLER ASE-Kombiverfahren: 17 0,81 3,1
BMBF-“SIWAP* (2004) Wasserelution + Aceton,
Cyclohexan, Toluol
Siebfraktion aus HENZLER ASE-Kombiverfahren: 1709 3,6 k. A.
Abbruchmaterial BMBF- (2004) Wasserelution + Aceton, 2xToluol
“SIWAP*
Bauschutt (BAM) BAM (2003) ASE-Kombiverfahren: 50 0,55 3,47
BMBF-“SIWAP* Wasserelution + Aceton, 2xToluol
RC-Baustoff (Krefeld) HENZLER ASE-Kombiverfahren: 64 4 kA
BMBF-“SIW AP« (2004) Wasserelution + Aceton, 2xToluol
RC-Baustoff (Liinen) SUSSET et al. Soxhlet-Extraktion 32 1,3 k. A.
BMBF-“SIWAP* (2003) Cyclohexan
RC-Baustoff (Kéln) SUSSET et al. Soxhlet-Extraktion 117 1,4 k. A.
BMBF-“SIWAP* (2003) Cyclohexan

Abbildung 5.1 unten zeigt die mit verschiedenen
Extraktionsverfahren ermittelten Verteilungen
der PAK-Einzelspezies (arithmetisch gemittelte
prozentuale Massenanteile an der X16 EPA-
PAK) im Feststoff der untersuchten RC-
Materialien (links) und der 20 verschiedenen
Bauschuttdeponiebdden nach ROTHER & FRIESE
(unten rechts) sowie resultierende Standard-
abweichungen. Abbildung 5.1 oben zeigt einen
Vergleich der gemessenen Verteilungen der
PAK-Einzelspezies im ASE-Eluat mit nach dem
K,/f,.-Konzept berechneten Verteilungen fiir
vier RC-Materialien aus Tabelle 5.1 (arith-
metisch gemittelte prozentuale Massenanteile an
der ZX15 EPA-PAK, Berechnung nach
KARICKHOFF et al. 1979). Unabhéngig von der
Herkunft/Genese der Materialien und von den
absoluten PAK-Gehalten im Feststoff, weisen
die Materialien
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dhnliche prozentuale PAK-Verteilungsmuster im
Feststoff auf (vgl. geringe Standardab-
weichungen in Abb. 5.1). Diese korrelieren sehr
gut mit atmosphérischen Depositionsver-
teilungsmustern sowie mit den PAK-Ver-
teilungsmustern der hier untersuchten Hafen-
schlickmaterialien und Auesedimente (vgl.
Kapitel 3, Abschnitt 3.6.3, Abb. 3.11).
Fluoranthen, Pyren und Phenanthren stellen
Leitsubstanzen im Feststoff dar. Uberein-
stimmend mit den PAK-Verteilungsmustern im
Wasser  der  Hafenschlicke und  des
Auesedimentes stellen Acenaphten, Phenanthren
und Anthracen die Leitsubstanzen im ASE-
Wassereluat dar (Verschiebung der
dominierenden PAK von den  hoher-
kondensierten zu den niedrigkondensierten PAK
im Wasser).
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Abbildung 5.1: Unten: Prozentuale Verteilungen der
PAK-FEinzelspezies im Feststoff (arithmetische Mittel)
und Standardabweichungen (links: Proben aus dem
BMBF-Projekt “SiWaP*, rechts: Boden ehemaliger
Bauschuttdeponien nach ROTHER & FRIESE, 2001).
Oben: Gemessene/berechnete prozentuale Verteilung
der  PAK-Einzelspezies im  ASE-Wassereluat
(arithmetische Mittel) fiir 4 verschiedene RC-Proben
(Daten z. T. aus HENZLER, 2004).
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Abbildung 5.2 zeigt exemplarisch fiir den
Bauschutt der BAM (2003) mit ASE-Wasser-
elution ermittelte und nach dem K, ./f,.-Konzept
berechnete Absolutkonzentrationen der PAK-
Einzelspezies im Wasser.
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Abbildung 5.2: Verteilungsmuster der Absolut-
konzentrationen der PAK-Einzelspezies im ASE-
Wassereluat des Bauschuttes der BAM sowie
berechnete PAK-Verteilungsmuster nach dem K,/fo.-
Konzept (KARICKHOFF et al. 1979).

In Ubereinstimmung mit den ASE-Unter-
suchungsergebnissen fiir mineralische Abfille
und natiirliche Boden (vgl. Kapitel 3, Abschnitt
3.6.5) wird eine systematische Uberschitzung
der Absolutkonzentrationen mit dem K,./f,.-
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Konzept festgestellt, was auf ein nichtlineares
Soptionsverhalten zuriickzufithren ist (vgl.
Korrelationsanalysen mit Allen-King-Modell in
Kapitel 3, Abschnitt 3.6.5). Dies gilt auch fiir
die drei hier nicht dargestellten RC-Materialien.

5.2.3 Erweiterte Material-
charakterisierung und Siulenversuche

HENZLER (2004) fiihrte experimentelle Unter-
suchungen zur Bestimmung von Intrapartikel-
porosititen und Langzeitsdulenversuche nach
DIN V 19736 mit einem Teil der in Tabelle 5.1
genannten RC-Materialien durch. Im Ergebnis
zeigt sich eine geringe Schwankungsbreite der
Intrapartikelporosititen innerhalb der Material-
klasse. Der PAK-Austrag aus den RC-
Materialien im Saulenversuch erfolgte unter
gleichgewichtsnahen Bedingungen (HENZLER,
2004). Das Langzeitfreisetzungsverhalten (ca.
200 Tage) der PAK aus dem Bauschutt des
BAM konnte mit einer prozessbasierten
Vorwirtsmodellierung mit SMART+BESSY
unter Verwendung einer effektiven Intrapartikel-
orositdt von £= 1,5 % fiir das Gemisch sehr gut
reproduziert werden (detailliert in Kapitel 4,
Abschnitt 4.1.1, Abb. 4.1 sowie HENZLER,
2004).
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5.2.4 Moglichkeiten/Grenzen einer
Materialklassifizierung

Im Folgenden werden zunéchst allgemeine
Vorraussetzungen fiir eine Materialklassi-
fizierung formuliert:

e Eine Materialprobe kann aufgrund makros-
kopischer Befunde zu einer definierbaren
Materialklasse zugeordnet werden.

e Verschiedene Proben einer definierbaren
Materialklasse weisen unabhédngig von deren
Herkunft/Genese (Aufbereitungs-, Lagerungsart
etc.) geringe Schwankungsbreiten der Material-
kenngrolen und der prozentualen Konzen-
trationsverteilungen auf.

e Geringe Schwankungsbreiten der Material-
kenngroBen und Stoffverteilungen kdnnen durch
eine wissenschaftlich fundierte Datenbasis mit
hinreichender Datendichte bestitigt werden.

Fiir die Stoffgruppe der PAK sind folgende Fille
einer Klassifizierung und  resultierende
Vereinfachungen fiir die Praxis denkbar:

Fall 1: Proben einer Materialklasse weisen
geringe Schwankungsbreiten der Material-
kenngroflen und dhnliche prozentuale PAK-
Verteilungsmuster im Feststoff/Wasser auf und
die Sorption ist linear:

Es ist die “Messung™ nur einer Leitsubstanz
(dominierende PAK-Einzelspezies im PAK-
Verteilungsmuster, Konzept der chemischen
Sonde, FORSTNER & GRATHWOHL, 2002)
lediglich im Feststoff notwendig. PAK-
Gesamtgehalte/Einzelspezieskonzentrationen im
Feststoff/Wasser lassen sich aus den konstanten,
fir RC-Material charakteristischen PAK-
Profilen wund {iber das K,/f.,.-Konzept
berechnen.

Fall 2: Wie oben, das Sorptionsverhalten ist
jedoch nichtlinear (K, /f,.-Konzept ist ungiiltig).

“Messung“ einer Leitsubstanz als chemische
Sonde im Feststoff und im Wasser (z. B. ASE-
Kombiverfahren), Berechnung absoluter Kon-
zentrationsverteilungen im Feststoff/Wasser aus
konstanten prozentualen PAK-Profilen

In beiden Fillen erlaubt eine erfolgreiche
Materialklassifizierung eine einfache erste
“Worst-case-Abschitzung“ im Rahmen der
Sickerwasserprognose bei stark reduziertem
Aufwand im Labor. Resultierende K;,-Werte (im
Gleichgewicht) konnen als Modellinput fiir
Szenariomodellierungen zur Abschitzung der
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zeitlichen Quellstarkenentwicklung eingesetzt
werden.

Die dargestellten experimentellen Befunde fiir
die hier untersuchten RC-Einzelproben sind
erfolgsversprechend. Bestitigt sich bei wissen-
schaftlich fundierter und umfassender Daten-
basis der Befund konstanter PAK-Pofile im
Feststoff/Wasser fiir die Materialklasse “RC-
Material“ wére bei nichtlinearen Sorptions-
eigenschaften eine Vorgehensweise gemif3 Fall
2 denkbar. Phenanthren stellt sowohl im PAK—
Profil des Feststoffes als auch im Wasserprofil
eine Leitsubstanz dar und eignet sich somit als
chemische Sonde fiir das ASE-Kombiverfahren.

5.3 RC-Verwertungsszenarien -
Umsetzung im Modell

5.3.1 Konzentrationsverteilungen und
Materialkenngrof3en

Konzentrationsverteilungen/Sorptionsparameter:
Das Referenzmaterial Bauschutt (BAM, 2003)
weist einen Feststoffgehalt der 216 PAK von 50
mg 1" gemiB Z 1.2 (Maximalwert zuziiglich der
zuldssigen Obergrenze der Abweichung im
Einzelfall nach TR LAGA, 1997) und fiir RC-
Materialien reprasentative PAK-Profile im
Feststoff/Wasser auf (vgl. Abb. 5.3). Das
Material eignet sich folglich als RC-Typmaterial
fiir die SMART-Szenarien. In Tabelle 5.2 sind
die Messergebnisse aus dem ASE-Kombi-
verfahren und resultierende K;-Werte der PAK-
Einzelspezies zusammengefasst. Mit
SMART-+BESSY wurden sechs dominierende
PAK-Einzelsubstanzen im ASE-Wassereluat
beriicksichtigt, welche 99,8 % der Masse der
215 EPA-PAK und 63,8 % der Masse der 16
EPA-PAK im Feststoff stellen. Infolge der
Vernachldssigung der im Wasser geringfiigig
konzentrierten Einzelsubstanzen bei den Fest-
stoffgehalten resultiert ein geringerer K,-Wert
fiir die Summe der PAK im SMART-Modell
(vgl. Tab.5.2). Es wurde lineare Sorption und
ein effektiver Wert von ¢ = 1,5 % fir die Intra-
partikelporositit aus der Vorwértsmodellierung
des Langzeitsdulenversuchs nach HENZLER
(2004) eingesetzt.
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Tabelle 5.2: Mit ASE-Kombiverfahren ermittelte
prozentuale Verteilungen (Werte in Klammern) und
Absolutkonzentrationen der PAK-Einzelspezies im
Feststoff/Wasser des BAM-Bauschuttes sowie resu-
ltierende K~Werte, fett: Input fiir SMART.

Stoff  Feststoffgehalte Crreq K,
(ASE) (ASE)
[mg k'] [pg L] [Lkg']
> PAK 50; 31,35 57 877, 547
Ace 12 %) 16 (28 %) 63

Fln 0,75 (1,5 %) 4(72%) 188
Phe 10 (20 %) 27(47%) 370
Ant 2,6 (5,3 %) 6(10,3%) 433
Fth 10 (20 %) 3(5%) 3333
Py 7 (15 %) 123%) 5690
100
$ 90 | ez KorngroRenklassen
2 g0 { Y
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Korngréfenverteilungen: RC-Materialien
konnen durch Absieben und/oder Brechen fiir
einen bestimmten Verwendungszweck zur
technischen Eignung verdndert werden (ZTV T-
STB, 1998).

Abbildung 5.3 zeigt eine Anpassung der
KorngroBenklassen in  SMART an die
Obergrenzen technischer Sieblinien fiir RC-
Materialien zum Einsatz in Tragschichten. Es
wurden 4 verschiedene technische Sieblinien
simuliert: Schotter- (0/56) und Kiestrag-
schichten (0/32) nach RLW (1975) sowie
Schottergemische (32/63) und Frostschutz-
schichten (0/5) nach PRINZ (1991).
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Abbildung 5.3: Anpassung der Korngroflenklassen in SMART an die zuldssigen Obergrenzen technischer
Sieblinienbereiche von Kiestragschichten (RLW, 1975) sowie von Frostschutzschichten und von Schotter-

gemischen (PRINZ 1991).

5.3.2 Verwertungsszenarien

Die Schemaskizze in Abbildung 5.4 zeigt
Verwertungsmoglichkeiten von RC-Material im
Straflen- und Erdbau nach TR LAGA (1997) bei
Einhaltung des Zuordnungswertes Z 1.2, welche
die Grundlage der SMART-Szenarien darstellen.

Einbaumdchtigkeiten: Es wurden drei fir den
StraBBenoberbau und Erdbau iibliche Einbau-
michtigkeiten nach RSTO (2001) und RLW
(1975) simuliert. Eine 50 cm méchtige Trag-

schicht, ein 4 m maéchtiger Larmschutzwall
sowie ein 10 m méchtiger Stralendamm.

Sickerwasserhaushalt/Hydraulik:  Erfahrungen
aus der Praxis zeigen, dass bei Stralenbaumal-
nahmen trotz Oberflichenabdichtungen mit
einer, wenn auch deutlich reduzierten Sicker-
wasserrate zu rechnen ist. Im Stralenoberbau
existieren Bauweisen mit Restdurchlédssigkeiten
oder partiellen Durchléssigkeiten (z. B. hydrau-
lisch gebundene Tragschichten im Bankett-
bereich, Durchsickerung von Fugen zwischen
Pflastersteinen). Trockenrisse in Erdbauab-
dichtungen sowie Frostrisse und Fehlstellen in
Stralendecken konnen auch bei eigentlich
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dichter Bauweise zum Sickerwasserzutritt
filhren. STOPPKA (2003) bilanzierte die durch
Tragschichten fliefenden Wassermengen unter
dichten Stralendecken anhand numerischer
Simulationsszenarien. Nach Stoppka konnen je
nach Geldndeneigung bis zu 20 % der
Gesamtsickerwassermengen aus dem
Boschungsbereich durch das kontaminierte
Tragschichtenmaterial selbst abflieBen (z. B. ca.
300 Liter Sickerwasser pro Monat und Straflen-
meter bei einem ebenen Stralenbauszenario und
Niederschlagsmengen von 1200 mm Jahr™).

Die Wahl der hydraulischen Parameter fiir die
hier untersuchten Verwertungsszenarien
orientierte sich an einem EU Landfill-Szenario,

das vom Comittee for the Adaption to Scientific
and Technical Progress of EC-Legislation on
Waste (TAC, 2000) vorgeschlagen wurde (vgl.
SMART-Szenarien von BOLD, 2004). Die
Sickerwasserinfiltrationsrate liegt demnach bei
300 mm Jahr' bei einer Wassersittigung von
50 %. Das ungesittigte Sickerwasserflieen
wurde stark vereinfacht mit dem Piston-Flow-
Modell simuliert. Fiir die numerischen
Sdulenversuche wurde wassergesittigte 1-D-
Advektion mit den Normen entsprechenden
FlieBgeschwindig-keiten ~ angenommen. In
Tabelle 5.3 sind alle SMART-Inputdaten zu den
numerischen Saulenversuchen und
Verwertungsszenarien zusammengefasst.

Sickerwasser-Infiltrationsrate (TAC, 2000):

300 mm Jahr!

Straflendamm (z.B 10 m) oder v

Lirmschutzwall (z.B. 4 m)

4-10 m

Deckschicht

Tragschicht mit Pflasterdecke

Abbildung 5.4: Verwertungsmaoglichkeiten fiir RC-Baustoffe und -Bauschutt bei Einhaltung des Zuordnungs-
wertes Z 1.2 (Cy 516 gpa-pax = 50 mg kg'l) und der Nutzungseinschrinkungen nach TR LAGA (1997).

Tabelle 5.3: Parameter fiir SMART zur Geometrie und Hydraulik der wassergesdttigten Sdulenversuche nach
DIN V 19736 (1998) und Merkblatt 20 (LUA, 2001), sowie der grofiskaligen ungesdttigten Quelltermszenarien.

Modellinput- “DINV  “Merkblatt 20”  “Trag- “Lirm- “Strafien-
Parameter 19736” Schicht® schutzwall* damm*
Geometrie

Oberflache [cm?] 28 20 10000 10000 10000
Lénge kont. Material [cm] 13,5 29,5 50 400 1000
Volumen kont. Material [cm?] 378 590 5-10° 4-10° 1-107
Hydraulische Eigenschaften

Pump- /Sickerwasserrate [ml min’l] 0,6 0,2 0,57 0,57 0,57
spez. Flussrate [ml min” cm™] 0,02 0,01 5,71-10° 5,71-10° 5,71-10°
Porositét n [-] 0,3 0,3 0,3 0,3 0,3
Porenvolumen PV [ml] 113 177 1,5-10° 1,2-10° 3-10°
Sattigungsgrad w [-] 1 1 0,5 0,5 0,5
Gesattigte Porositit n,, [-] 0,3 0,3 0,15 0,15 0,15
Gesittigtes Porenvolumen PV [ml] 113 177 0,7-10° 0,6-10° 1,5-10°
Abstandsgeschwindigkeit v, [m Tag™] 1,0 0,47 548107 548107 5,48-107
Zeit zum Austausch 1 PV, Tpy =T [h] 3,2 15 2189 17543 43795
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5.4 Ergebnisse und Diskussion

5.4.1 Zeitliche Quellstirken-
entwicklung

Abbildung 5.6 zeigt das simulierte Langzeit-
elutionsverhalten der £ 6 EPA-PAK aus den
verschiedenen Kornungen des hypothetischen
RC-Typmaterials in numerischen Séulen-
versuchen nach DIN V 19736 (5.6 links) und
nach Merkblatt 20 (5.6 rechts). Bei keinem der
Versuchsszenarien (unterschiedliche Kontakt-
zeiten und Kornungen) konnten die PAK-
Konzentrationen innerhalb des Betrachtungs-
zeitraumes von 1000 Tagen unter den Sicker-
wasser-Priifwert von 0,02 mg/l fiir die X15
EPA-PAK nach BBODSCHV (1998) abklingen.

Bei beiden Séulenversuchskonzeptionen, welche
sich in der Kontaktzeit und in der Probenmenge
unterscheiden, wird das Elutionsverhalten der
PAK aus den Kornungen 0/5 (Frostschutz-
schichten), 0/32 sowie 0/56 (Kiestragschichten)
durch die Interferenz von Gleichgewichts-
anteilen aus den Feinfraktionen (Abreicherung)
und diffusionslimitierten Freisetzungsprozessen
(Ungleichgewicht) aus den Grobfraktionen ge-

Kornungen dominieren das Elutionsverhalten
iiber relativ kurze Zeitrdume von 10 Tagen (GG-
Plateau im DIN-Versuch) bis 100 Tagen (GG-
Plateau im M20-Versuch) — das Langzeit-
elutionsverhalten wird malBgeblich durch die
Grobfraktionen dominiert.

Ein wichtiges Ergebnis ist, dass sich das PAK-
Freisetzungsverhalten aus den stark unterschied-
lichen technischen Sieblinien aufgrund dhnlicher
Anteile der Feinfraktionen sowohl in der Gleich-
gewichtselutionszeit als auch in der Hohe der
Langzeitkonzentrationen kaum unterscheidet.

Im Falle des Schottergemisches (32/63) fehlt die
Feinfraktion und die PAK-Elution erfolgt bei
beiden Versuchskonzeptionen eindeutig im
Ungleichgewicht — die Konzentrationen fallen
nach dem Austausch eines Porenvolumens rasch
ab. In fiir die Laborpraxis tiblichen Versuchs-
zeitrdumen (< 7 Tage) wiirden bei den unter-
schiedlichen Versuchsmethoden nahezu
identische =~ Versuchsergebnisse  resultieren
(Bestimmung von C,, ., bei den Kérnungen 0/5,
0/32 und 0/56 und Cw,Tailing,D[N vV 19736 ~ 1 ug 1-1
bzw. Cw,TailingMerkblazz 207 1a4 ng 1-1 bei 32/63)

Bei keinem der Versuche aufler fiir 32/63 wire
ein Konzentrationsriickgang der £6 PAK unter
einen Wert von 0,5 C,,., zu beobachten. D. h. es
besteht nicht die Mdglichkeit einer Trend-

pragt. Relativ hohe Feinkornanteile < 0,5 mm aussage innerhalb  praktkabler = Versuchs-
von 30-50 % (vgl. Abb. 5.3) in den genannten laufzeiten.
pPr: 1 14_8 2_96 7407 1 254 476 1587
C,= 100y =T = .3. i : = ; C
0,5 Cw,e,,ﬁ‘ | = G
A . = s (1000 Tage)
A g Cy : 11
10 : - W L (1000 Tage) imsztrzi=gecd bl 5
oA 39 1= S
- H N 1,5 w, Tailing
ol A N 3 MM
[ngl] i N L (1000 Tage)
T Coraing TN 0.2
R A (1000 Tage) H J
0,14 N 0,08 4 :
J—-e— summe 6 PAKDIN (0/5) *5* {—8— Summe 6 PAK M20 (0/5)
J—©— Summe 6 PAK DIN (0/32) ]—6— summe 6 PAK M20 (0/32)
PW ] Summe 6 PAK DIN (0/56) ] Summe 6 PAK M20 (0/56) _
315 PAK Summe 6 PAK DIN (32/63) Summe 6 PAK M20 (32/63)
0,01+ FF——FFFF— R :
0,1} 1 10 i i 100 1000 0,1 P 1 10 1008 §  1Q00
te: 0,13 20 40 t 0,63 160 300

[Tage] '
Abbildung 5.6: Simulierte zeitliche Konzentrationsverliufe der X6 PAK aus dem RC-Typmaterial bei der

Elution im Sdulenversuch nach DIN V 19736 (links) bzw. Merkblatt 20 (rechts) und in Abhdngigkeit
verschiedener, im Strafsenbau iiblicherweise eingesetzter Kérnungen (Frostschutzschichten, Schottergemische).
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Abbildung 5.7 zeigt simulierte Langzeitelutions-
verldufe der £ 6 EPA-PAK im Sickerwasser an
der Untergrenze des RC-Typmaterials fiir
verschiedene Komung und Schichtméchtig-
keiten zur Verwertung.

Bei den Kornungen 0/5, 0/32, 0/56 werden
infolge der im Vergleich zur Desorptionszeit
sehr hohen Verweilzeiten, iiber lange Zeitrdume
zeitunabhingige Konzentrationsverldufe bei
Gleichgewicht beobachtet. Im Falle der relativ
geringmichtigen Tragschicht (Abb. 5.8 oben
links) erfolgt nach ca. 100 Jahren eine teilweise
Abreicherung des entsprechend kleineren
“Schadstoffreservoirs® (geringere Probenmenge
bzw. PAK-Gesamtmasse).

Die Interferenz des Abreicherungsverhaltens
verschieden wasserldslicher PAK-Einzelspezies
fiihrt zu einem “treppenformigen Elutions-
verlauf“ der PAK-Summenkurve. Dieses Frei-
setzungsverhalten aus PAK-Gemischen (vgl.

Abschnitt 4.4.3, Abb. 4.15) spricht fiir
eindeutige Gleichgewichtsbedingungen -
kinetisch  limitierte  Intrapartikeldiffusions-

prozesse aus Grobfraktionen spielen im Gegen-
satz zu den kleinskaligen Sdulenversuchen mit
kiirzeren Verweilzeiten praktisch keine Rolle
(eher kontinuierliches Abklingverhalten in den
“Sauleneluaten®, vgl. Abb. 5.6).

Bei allen Verwertungszenarien fiihrte der nach
TR LAGA (1997) zuléssige Feststoffgehalt der
¥16 EPA-PAK von 50 mg kg und die mittlere
fiir RC-Materialien reprisentative Sorptivitit
des RC-Typmaterials zu einer “PAK-
Langzeitquelle“. Da auch nach langen Zeit-
rdumen von 1000 Jahren keine vollstindige
Abreicherung erfolgen kann, werden die
Priifwerte im Sickerwasser an der Untergrenze
der Verwertungsmafinahme iiber sehr lange
Zeitraume tiberschritten.

PV: 1 140 1600 2800 4000 1 500
100— : —H : C.,
(o
C,=
0,5 Cyeq
101 3 . B. Tragschicht z. B. Lirmschutzwall
——&—— Summe 6 PAK, (0/5),L=0,5m {|=——8—— Summe 6 PAK, (0/5),L=4m
—&—— Summe 6 PAK, (0/32),L=0,5m ||—6— Summe6 PAK, (0/32),L=4m
—P— Summe 6 PAK, (0/56),L=0,5m —P— Summe 6 PAK, (0/56),L=4 m
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Abbildung 5.7: Simulierte zeitliche
Konzentrationsverldufe der 26 PAK
im Sickerwasser an der Unterkante
verschieden mdchtiger Schichtpakete
des RC-Typmaterials bei PAK-Fest-
stoffgehalten von 50 mg kg (Z 1.2
nach TR LAGA, 1997) und teil-
gesdttigtem 1D-Sickerwasserfluss.



5.4 Ergebnisse und Diskussion

Im Anhang sind in den Abbildungen A II-1 und
A 1I-2 entsprechende Konzentrationsverldufe
der PAK-Einzelspezies fiir alle Szenarien
dargestellt.

Die  experimentelle  Klassifizierung  der
Materialklasse “RC-Material” zeigt, dass die
prozentualen PAK-Profile im Feststoff konstant
(Leitsubstanzen in Reihenfolge abnehmender
Gehalte: Fth, Py, Phe, vgl. Abb. 5.1 und Tab.
5.2) und die Sorption i. d. R. nichtlinear ist.
Liegen die PAK-Einzelspezies in einer
dhnlichen Relativkonzentration (C,/S) vor (vgl.
Kapitel 3, Abschnitt 3.6.5), dann resultieren fiir
diese Materialklasse zum einen konstante PAK-
Profile im Wasser (Leitsubstanzen in Reihen-
folge abnehmender GG-Konzentration: Phe,
Ace, Ant, Fin, Fth, Py vgl. Abb. 5.2 und Anhang
I 1-2) und zum anderen gleiche zeitliche
Abreicherungsabfolgen der PAK-Einzelspezies
(vgl. Anhang A 1II. 1-2, in Reihenfolge
abnehmender Gleichgewichtselutionszeit: Py,
Fth, Ant, Phe, Fln, Ace). Die Elutionsverldufe
der PAK-Einzelspezies (Anhinge A II. 1-2 ) aus
der Kérnung 0/5 im numerischen DIN V 19736-
Szenario stimmen mit den gemessenen Daten
des Langzeitelutionsversuchs fiir den Bauschutt
der BAM der Kérnung 0/4 sehr gut {iberein (vgl.
Kapitel 4, Abschnitt 4.1, Abb. 4.1, HENZLER,
2004).

5.4.2 Ubertragbarkeit der Ergebnisse

kleinskaliger = Siulenversuche auf

grofiskalige Quellterme

Der  wesentliche  Vorteil  dynamischer
Sdulenversuche wird in der Moglichkeit einer
Trendaussage zum Langzeitfreisetzungs-
verhalten der Schadstoffe “im Feld*“ gesehen
(z. B. Berechnung der Zeit bis zur Abreicherung
eines Stoffes im Feld aus der im S&ulenversuch
ermittelten Gleichgewichtselutionszeit. 7¢¢ kann
allerdings nur dann bestimmt werden, wenn
innerhalb  des  Versuchszeitraumes  ein
Konzentrationsriickgang erfolgt). In Bezug auf
diese Fragestellungen wird hier die theoretische
Ubertragbarkeit der Ergebnisse aus den
numerischen Séulenversuchen sowohl unter-
einander als auch auf die groBskaligen
Quelltermszenarien untersucht.

Die Sensitivititsanalysen mit SMART+BESSY
(vgl. Kapitel 4, Abschnitt 4.4.1) und
experimentelle Erfahrungen belegen, dass bei
der Elution homogener Probenaliquote unter

verschiedenen Versuchsrandbedingungen
(unterschiedliche Kontaktzeiten), die ermittelten
Gleichgewichtselutionszeiten und  Konzen-
trationen im Tailing im Idealfall iiber das
Kontaktzeitenverhéltnis ineinander umgerechnet
werden konnen. Vorraussetzung dafiir ist, dass
bei verschiedenen Versuchsrandbedingungen
entweder ein eindeutiger Gleichgewichtszustand
herrscht, d. h. die Retardationsfaktoren bleiben
bei unterschiedlichen Kontaktzeiten konstant,
oder ein eindeutiger Ungleichgewichtszustand
herrscht.

Zur Unterscheidung zwischen Gleichgewicht/
Ungleichgewicht fiir die hier untersuchten
Szenarien wurde das Damkohlerzahl-Konzept
fiir heterogenes Material und zur Uberpriifung
der  Giiltigkeit  einfacher ~ Ubertragungs-
funktionen die analytischen Approximations-
methoden fiir Gemische (vgl. Kapitel 4,
Abschnitt 4.5.3) herangezogen. Abbildung 5.8
zeigt die relativen Abweichungen numerisch
modellierter (vgl. graphische Auswertungen der
SMART+BESSY-Simulationskurven, siehe
Hilfslinien in Abb. 5.6 und 5.7) und analytisch
berechneter Gleichgewichtselutionszeiten versus
Damkdhlerzahlen.

Im Ergebnis zeigt sich, dass sich lediglich bei
den Kornungen mit hohen Feinstkornanteilen
(0/5, 0/32 und 0/56) und bei den hohen
Verweilzeiten des “Sickerwassers” in den
Verwertungsszenarien ein eindeutiger Gleich-
gewichtszustand bei Damkdhlerzahlen > 40
(Einsatz  der  Langzeitapproximation  der
Diffusionratenkonstante fiir Gemische nach GI.
4-37) einstellten. Die Gleichgewichtselutions-
zeiten konnten mit einem Retardations-
koeffizienten fiir die Gleichgewichtsfraktion
unter Beriicksichtigung der Massenfraktionen
der KorngroBenklassen < 0,5 mm (30 % - 50 %,
vgl. Abb. 5.5) sehr gut approximiert werden.
Folglich  konnen  die  Ergebnisse  der
Verwertungsszenarien mittels Kontaktzeiten-
verhiltnissen als Ubertragungsfaktoren einfach
ineinander umgerechnet werden (Rge.rrakion =
konstant und t66= T*RsG.Fraksion, VEl. Gl. 4-19).

Weiterhin zeigen die Korrelationen, dass sich
lediglich bei den Schottergemischen (32/63) und
kleinen Kontaktzeiten in den Séulenversuchen
ein eindeutiger Ungleichgewichtszustand bei D
< 0,01 einstellte (Einsatz der Kurzzeit-
approximation der Diffusionratenkonstante fiir
Gemische nach Gl. 4-36). Die Gleichgewichts-
elutionszeit kann fir diesen Fall mit dem
Stoffiibertragungsldngen-Ansatz fiir Gemische
(Gl. 4-35) sehr gut berechnet werden. Die
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Tailingkonzentrationen im Sé#uleneluat der
beiden Versuche konnen folglich iiber das

Kontaktzeitenverhéltnis  einfach  ineinander
umgerechnet werden.
Bei der Mehrzahl der Szenarien zeigen

Damkéhler-Zahlen von 0,01 < D" < 10, eine
Interferenz aus Intrapartikeldiffusionsprozessen
und Gleichgewichtsanteilen bei der Schadstoft-
freisetzung an, was zu einem relativ komplexen
Elutionsverhalten fiihrt (vgl. kontinuierliches
Abklingverhalten der PAK-Konzentrationen in

den Siulenversuchen mit den Kdrnungen 0/5,
0/32 und 0/56 und in den Verwertungsszenarien
bei der Kornung 32/63). Da dieses
Elutionsverhalten mit einfachen analytischen
Modellen nicht hinreichend genau approximiert
werden kann, fiihrt eine einfache Ubertragung
der Gleichgewichtselutionszeiten aus den
kleinskaligen = Saulenversuchen  auf  die
grof3skaligen Verwertungsszenarien mittels dem
Kontaktzeitenverhiltnis als Ubertragungsfaktor
zu Fehlinterpretationen.

| |
D# <0.008 Verwertung RC #
10 ={num. Séiulen’versuche | (32/63); Saulen- | Verwe])rn;g:gzenarien‘
S RC (32/63) | versuche RC (0/5), 1]
i | (0/32), (0/56) | RC (0/5), (0/32), (0/56)
2 13 —] s
£ : |
- i | |
Z 01 %
8 i | m |
; T oor L tcG (Xsmoa) I tec| SMART+ I tcc (R GG-Frakiion)
E ¥ GL[4-26 : BESSY) : Gl. 4-31
) I
5 0,001 +—— -1 | !
- i | |
© I
s i | |
0,0001 % I i
T | |
0,0000'] — — I - -+ t IIIIHI -+t -+t
0,001 0,01 0,1 1 1 10 ' 100 1000 10000

Damkohlerzahl [—]

Abbildung 5.8: Unterscheidung Gleichgewicht/Ungleichgewicht bei der Freisetzung der X 6 PAK aus dem RC-
Typmaterial verschiedener Kérnung bei der Elution in numerischen Sdulenversuchen nach DIN V 19736 bzw.
Merkblatt 20 und bei der Durchsickerung verschieden mdchtiger Schichtpakete zur Verwertung: Relative
Abweichung numerisch modellierter (graphische Auswertung der SMART-Kurven, vgl. Abb. 5.6 und 5.7) und
analytisch berechneter Gleichgewichtselutionszeiten versus Damkéhlerzahlen. Quadrate: ,, Gleichgewichts-
ansatz - lokales GG mit RGG.Framion Unter Beriicksichtigung der Feinkornanteile < 0,5 mm; Rauten:

,, Ungleichgewicht - Stofftiibertragungslingen-Ansatz

Die in Tabelle 5.4 dargestellten Ergebnisse einer
einfachen Ubertragung der Siulenversuchs-
ergebnisse nach DIN V 19736 auf “Feldbe-
dingungen® bestétigen die Einschédtzungen nach
dem Damkdhlerzahl-Konzept.

Die Umrechnung der Tailingkonzentrationen im
Eluat der beiden Saulenversuchskonzepte iiber
das Kontaktzeitenverhiltnis als Ubertragungs-
faktor filhrt bei den eindeutigen Ungleich-
gewichtsbedingungen (D"<0,01) zu hinreichend
genauen Ergebnissen.
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Die Gleichgewichtselutionszeiten “im Feld®,
d. h. die Zeitrdume bis zur Abreicherung der
PAK aus den RC-Schichtpaketen, werden mit
den einfachen Ubertragungsfaktoren stark unter-
schitzt. Dies gilt auch bei der Ubertragung auf
Basis der Ergebnisse des Saulenversuches nach
Merkblatt 20, da sich auch bei dieser Siulen-
versuchskonzeption trotz erhohter Kontaktzeiten
kein eindeutiger Gleichgewichtszustand ein-
stellen konnte.



5.5 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen

Tabelle 5.4: Ubertragung numerischer Siulenversuchsergebnisse nach DIN V 19736 auf Ergebnisse des
Séulenversuches nach Merkblatt 20 sowie auf grofiskalige Quelltermszenarien mittels der Kontakizeiten-
verhdltnisse als einfache Ubertragungsfaktoren (Abkiirzung: n.b. = nicht bestimmt)

Szenario Szenario Szenario Szenario
1 2 3 4
DIN V 19736 Merkblatt 20 Trag- Lirm-
(1998) (LUA, 2000) Schicht schutzwall
Ubertragungsfaktoren aus Kontaktzeitenverhiltnissen (T=PV/Q=L An/Q =L,
T [Jahre] 3,7x107 1,710 0,3 2
Ubertragungsfaktoren (UF7) Referenz 5 810 5405

Berechnung der Gleichgewichtselutionszeiten aus den Versuchsergebnissen des DIN V 19736: #66,gesucht =
teepin XUFy [Jahre]

166 gesucne Kornung (0/5) Referenzwert: 200 Tage 89 Jahre n.b.
(Simulationsergebnis) 40 Tage (300 Tage) (700 Jahre)

166 gesucn: Kornung (0/32) bzw. (0/56)  Referenzwert: 100 Tage 44 Jahre 592 Jahre
(Simulationsergebnis) 20 Tage (160 Tage) (400 Jahre) (1000 Jahre)

Berechnung der Langzeitkonzentration der 6 PAK aus den Versuchsergebnissen des DIN V 19736:
Cy. 1000 are = Cuw,_1000 Trage.oiv X UF, Maximalwert = Cwe_q

Cw, 1000 Tage bZW~ Cw, 1000 Jahre Referenzwert: 054 Cw,eq Cw,eq
Kornung (0/5)
(Simulationsergebnis) 0,08 pg 1" (0,32) (19) (Cheg)
den Materialstrom ‘“Abbruchmaterialien” -
5.5 Zusammenfassung und

Schlussfolgerungen

SMART+BESSY wurde zur Abschitzung der
diffusionslimitierten PAK-Quellstirke an der
Untergrenze von Recyclingmaterialien bei deren
Verwertung im Straflen- und Erdbau eingesetzt.
Dabei stand die Untersuchung der Abhéngig-
keiten der =zeitlichen Quellstirkeentwicklung
von den - im Erd- und Stassenbau iiblicherweise
eingesetzten - Schichtméchtigkeiten (0,5 m, 4 m,
10 m) und KorngréBenverteilungen (technische
Sieblinien 0/5, 0/32, 0/56, 32/63) im Vorder-
grund. Unabhingig von der Korngréfien-
verteilung wurde vereinfachend ein konstantes
1D-advektives FlieBfeld bei einer Teilséttigung
von 50 % und bei Sickerwasserraten von 300
mm Jahr' angenommen. Anhand numerischer
Saulenversuche nach DIN V 19736 (1998) und
nach Merkblatt 20 (LUA NRW, 2000), welche
sich im wesentlichen in den Kontaktzeiten und
Probenmengen unterscheiden (wassergesattigtes
1D-advektives FlieBen bei unterschiedlichen
Perkolationsgeschwindigkeiten), wurde die
theoretische ~ Ubertragbarkeit der  Séulen-
versuchsergebnisse auf die grofiskaligen Quell-
termszenarien beurteilt.

Zur  Ableitung eines  hinsichtlich  der
MaterialkenngroBen und der Stoffverteilungen
der PAK-Einzelspezies im Feststoff/Wasser - fiir

moglichst reprdsentativen Modellinputs wurden
verschiedene Bauschutt- und Baustoffproben im
Labor charakterisiert und die Stoffverteilungen
mit dem hier entwickelten ASE-Kombiverfahren
ermittelt. Korrelationen von Labor- und
Literaturdaten fiir 26 Bauschutt-Einzelproben
hatten zum Ziel, Moglichkeiten und Grenzen
einer Materialklassifizierung fiir RC-Material zu
iberpriifen.

e Die untersuchten Bauschuttproben (n = 26)
zeigen herkunftsiibergreifend und trotz stark
unterschiedlicher Feststoffgehalte der 16 EPA-
PAK konstante prozentuale PAK-Profile im
Feststoff und Wasser. Die gefundenen PAK-
Profile stimmen  mit  atmosphérischen
Depositionsprofilen iiberein. Korrelationen der
Messdaten mit nach dem K,./f,.-Konzept und
mit nichtlinearen Sorptionsmodellen berech-
neten Daten weisen auf ein nichtlineares
Sorptionsverhalten der Materialien hin. Intra-
partikelporosititen zeigen eine realtiv geringe
Schwankungsbreite.

e Die Ergebnisse sind hinsichtlich einer
Materialklassifizierung erfolgsversprechend. Da
Phenanthren sowohl im Feststoff als auch im
Wasser eine Leitsubstanz darstellt, kann aus der
gemessenen Stoffverteilung von Phenanthen
zwischen  Feststoff/Wasser (Konzept der
chemischen Sonde) die Absolutkonzentrationen
der PAK-Einzelspezies im Wasser/Feststoff und
die Gesamtgehalte aus den konstanten
prozentualen PAK-Verteilungsmustern
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berechnet werden. Bei Bestitigung konstanter
prozentualer PAK-Profile durch eine wissen-
schaftlich fundierte und breite Datenbasis fiir
RC-Materialien wire fiir beliebige Einzelproben
der Materialklasse nach genannter Vorgehens-
weise eine erste “Worst-case“-Sickerwasser-
prognose mit vergleichsweise geringem Auf-
wand moglich.

Prozessbasierte ~Vorwiértsmodellierungen —mit
SMART+BESSY erlauben die Abschitzung des
zeitlichen  Verlaufes der Quellstirke in
grofiskaligen Verwertungsszenarien.

e Bei derzeit zuldssigen Feststoffgehalten der
16 PAK von 50 mg kg' und mittleren
Verteilungskoeffizienten von RC-Materialien
von ca. 1000 L kg™ fiir die PAK-Summe ist fiir
im StraBen- und Erdbau {iblicherweise ein-
gesetzte Korngroflenverteilungen und Schicht-
maéchtigkeiten mit einer langandauernden
Priifwertiiberschreitung im Sickerwasser an der
Untergrenze von Verwertungsmaflnahmen auf-
grund  der  diffusiven  Stofffreisetzung
(Desorption) zu rechnen (> 1000 Jahre).

e Die fir  Frostschutzschichten  und
Tragschichten iiblicherweise eingesetzten Korn-
groBenverteilungen weisen relativ hohe Fein-
kornanteile auf, welche bei den hohen
Verweilzeiten “im Feld“ iiber lange Zeitrdume
zu einem zeitunabhingigen Freisetzungs-
verhalten (Gleichgewichtsbedingungen) fiihren.
Deshalb resultiert bei stark unterschiedlichen
technischen Sieblinien ein nahezu identisches
PAK-Freisetzungsverhalten. Schottergemische
besitzen keine Feinkornanteile und zeigen
folglich ein von der KorngréBenverteilung
abhingiges Verhalten. Bei hohen In-situ-
Kontaktzeiten kommt es anfangs zur GG-
Einstellung, gefolgt von einem durch kinetische
Desorptionsprozesse aus Grobfraktionen
limitierten Abklingverhalten.

e Bei konstanten prozentualen PAK-Profilen
im Feststoff und Wasser von RC-Materialien
und unter der Vorraussetzung, dass im Falle
eines nicht-linearen Sorptionsverhaltens alle
PAK-Einzelspezies in &dhnlichen Relativ-
konzentrationen (C,/S) vorliegen (vgl. Kapitel
3, Abschnitt 3.6.5), resultieren neben
konstanten relativen Konzentrationsniveaus der
PAK-Einzelpezies auch konstante zeitliche
Abreicherungsabfolgen innerhalb der Material-
klasse.

Damkdhlerzahlen zeigen, dass bei keinem der
kleinskaligen Sédulenszenarien (unterschiedliche
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Kontaktzeiten und KorngréBenverteilungen) ein
eindeutiger Gleichgewichtszustand herrschte.
Auch bei den Konrgroflenverteilungen mit
hohen Feinstkornanteilen fiihrt die Interferenz
aus Intrapartikeldiffusionsprozessen und Gleich-
gewichtsanteilen zu einem relativ komplexen
Elutionsverhalten. Eine einfache Ubertragung
der Gleichgewichtselutionszeiten aus den
kleinskaligen  Sdulenversuchen  auf  die
groBBskaligen  Verwertungsszenarien  mittels
Kontaktzeitenverhiltnissen als Ubertragungs-
faktoren fiihrt deshalb zu Fehlinterpretationen —
einer Unterschdtzung der Abreicherungs-
zeittdume im Feld (Retardationsfaktoren
nehmen mit steigenden Kontaktzeiten zu). Das
Damkdhlerzahl-Konzept bietet jedoch,
basierend auf unabhéngig bestimmbaren Kenn-
groBen, eine Entscheidungsgrundlage zur Aus-
wahl einer geeigneten analytischen Methode zur
Approximation des Freisetzungsverhaltens unter
Feldbedingungen (z. B. GG-Retardationsanstaz
fir die Verwertungsszenarien; Stoffiiber-
tragungsléngenansatz fiir Sdulenversuche).

Bei den numerischen Quellstirkeprognosen
wurden lediglich ein diffusiver Stofffrei-
setzungsprozess und ein advektiver Transport-
prozess bei konstantem Fliefeld beriicksichtigt.
Aktuelle Forschungsergebnisse zur Sicker-
wasserprognose (u. a. zusammengefasst in
EBERLE, 2004) zeigen, dass auch innerhalb der
Quelle selbst bei der Schadstofffreisetzung
neben der Desorptionskinetik in Abhéngigkeit
von Gleichgewichts-/Ungleichgewichts-
bedingungen in Verbindung mit instationdren
FlieBbedingungen auch weitere konzentrations-
fordernde bzw. —mindernde Prozesse stattfinden
konnen. Insofern wire der Quellterm wie der
Transportterm zu behandeln. BOLD (2004) zeigt
anhand numerischer Transportprognosen mit
SMART, dass Abbauprozesse theoretisch die
einzigen Prozesse darstellen, welche die
Schadstofftotalgehalte und damit das Langzeit-
gefdhrdungspotential abmindern konnen.
STIEBER et al. (2004) weisen in Kleinsdulen-
versuchen nach, dass Bioabbau in niedrig
kontaminierten mineralischen Quellterm-
materialien, also in der Quelle selbst, schr
effektiv sein kann. Hinsichtlich der Abbildung
der Dynamik der Biotransformation der
Schadstoffe in Modellen und der instationédren
FlieBbedingungen bestehen noch erhebliche
Unsicherheiten.



6 SchluBbetrachtungen

Mittels Materialuntersuchungen im Labor und
mit numerischen sowie analytischen Modellen
wurden material- und  schadstoffbasierte
Kriterien definiert, anhand derer eine Unter-
scheidung zwischen Gleichgewicht/Ungleich-
gewicht in Saulenversuchen fiir die Sicker-
wasserprognose organischer Schadstoffe
vorgenommen werden kann. Diese Unter-
scheidung ist fiir die Bewertung der im
Sauleneluat  erhaltenen  Schadstoffkonzen-
trationen und deren Ubertragung auf Feld-
bedingungen im Rahmen einer Sickerwasser-
prognose unbedingt erforderlich.

Es wurde eine kombinierte, sequentielle
Wasserelutions- und Extraktionsmethode mit
ASE (Accelerated  Solvent  Extraction)
entwickelt, mit der in einem Arbeitsgang
reproduzierbare, maximale PAK-Extraktions-
ausbeuten gegeniiber vier gingigen Extraktions-
methoden erzielt und “gleichgewichtsnahe®
Konzentrationen im Wasser fiir verschiedene
heterogene Bdden und Abfille in nur einem
Arbeitsgang bestimmt werden kdnnen.

Anhand numerischer Sdulenexperimenten mit
dem validierten, prozessbasierten Vorwirts-
modell SMART (Modellkopplung
SMART+BESSY) konnten diejenigen Material-
und Stoffkenngrofen identifiziert werden,

welche das diffusive Freisetzungsverhalten
nichtfliichtiger organischer Schadstoffe aus
nierdrig kontaminierten, mineralischen

Materialien, in welchen die Schadstoffe
ausschlieflich an der Feststoffmatrix sorbiert
vorliegen, maBBgeblich beeinflussen.

Fiir eine einfache und praktikable Quellstirke-
prognose wurden analytische Approximations-
methoden entwickelt, welche basierend auf
numerisch identifizierten, relevanten Stoff- und
Materialkenngréf3en sowie hydraulischen Eigen-
schaften i. d. R. eine hinreichend genaue
Prognose der  Gleichgewichtselutionszeiten
erlauben. FEin angepasstes Damkdohlerzahl-
Konzept eignet sich zur A-priori-Unter-
scheidung Gleichgewicht/Ungleichgewicht und
damit zur Abgrenzung von Giiltigkeitsbereichen
der einfachen analytischen Ansitze.

Die  experimentellen und  analytischen/
numerischen Methoden eignen sich trotz einiger
vereinfachender Annahmen fiir eine erste
Quellstiarkeprognose von PAK aus Recycling-
materialien bei der Verwertung im Straflen- und
Erdbau.

Die Ergebnisse der Laboruntersuchungen lassen
sich wie folgt zusammenfassen:

e Die Kombination aus einer ASE-Wasser-
elution (99 min, Raumtemperatur), einem ASE-
Folgeschritt mit dem polaren Losemittel Aceton
(10 min, 100 °C) zur Auflésung und
“Mitextraktion von Wasserresten und zwei
ASE-Folgeschritten =~ mit dem  unpolaren
Losemittel Toluol (10 min, 200 °C) zur
“vollstandigen™ Extraktion des dann wasser-
freien Feststoffes eignet sich zur Ermittlung von
Gesamtgehalten und einer “gleichgewichts-
nahen“ Konzentration organischer Schadstoffe
im Wasser/Feststoff in einem Arbeitsgang im
Labor.

e Mittels Korrelationen von Messdaten aus
dem ASE-Kombiverfahren fiir verschiedene
Boden und Abfdlle mit linearen und
nichtlinearen Sorptionsmodellen wurde nach-
gewiesen, dass sich auch “liber Material- und
Schadstoffheterogenitidten hinweg™ gleichge-
wichtsnahe Konzentration im ASE-Wassereluat
bestimmen lassen. Die untersuchten natiirlichen
Boden und niedrig-kontaminierten
mineralischen Abfille weisen z. T. ein stark
nichtlineares Sorptionsverhalten auf.

Die Ergebnisse der Sensitivititsanalysen mit
SMART + BESSY konnen wie folgt
zusammengefasst werden:

e SMART+BESSY eignet sich zur Unter-
suchung der Auswirkungen unabhingig
bestimmbarer Materialparameter, Schadstoft-
parameter und der Versuchsrandbedingungen
auf das Elutionsverhalten nichtfliichtiger
organischer Schadstoffe.
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e Versuchsrandbedingungen (Sdulengeo-
metrie, Einbaumassen, Pumpraten) bzw. die
Verweilzeiten des Sickerwassers im Feld
beinflussen die Einstellung von Gleichgewichts-
/Ungleichgewichtsbedingungen im Versuchs-
verlauf und den zeitlichen Konzentrations-
verlauf im Sauleneluat/Sickerwasser mal3-
geblich.

e Die Korngrofle zeigt den grofiten Einfluss
im Vergleich der im Modell explizit beriick-
sichtigten Materialkenngroflen auf die Ein-
stellung  von  Gleichgewichts-/Nichtgleich-
gewichtsbedingungen und die Gleichgewichts-
elutionszeit.

e Die Sorptionskapazitit zeigt den grofiten
Einfluss auf die Hohe der Gleichgewichts-
konzentration, die Dauer des Tailings und die
Hohe der Langzeitkonzentrationen im Sicker-
wasser.

e In heterogenen Materialien fithrt die
Interferenz  von Schadstofffreisetzungseigen-
schaften  verschiedener = Korngroflen und
Lithologien  (unterschiedlichen = Sorptions-
eigenschaften) i. d. R. zu einem wesentlich
komplexeren Elutionsverhalten als in uniform-
homogenen Materialien. Das Freisetzungs-
verhalten aus Gemischen wird durch Feinst-
fraktionen umso stirker dominiert, je groBer die
Massenfraktion und Sorptionskapazitit dieser
Teilfraktion im Gemisch ist.

Die Ergebnisse der analytischen
Approximationen werden im  folgenden
zusammengefasst:

e Fir nahezu jedes “numerische Saulen-
experiment“ konnte eine giiltige analytische
Methode (GG-Retardation “lokales Gleich-
gewicht und der “Stoffiibertragungslédngen-
ansatz”) zur Approximation der numerisch
simulierten Gleichgewichtselutionszeiten
(SMART) gefunden werden.

e Fiir Damkohlerzahlen > 100 (die Kontakt-
zeit ist relativ hoch gegeniiber der Diffusions-
/Reaktionszeit) stimmen die nach dem Gleich-
gewichtsansatz berechneten analytischen Daten
gut mit den numerischen Daten iiberein. Unter
Ungleichgewichtsbedingungen fillt D” unter den
Wert 1 ab und die Berechnungen nach dem
Stoffiibertragungsldngenansatz  ergeben eine
gute Ubereinstimmung. In einem “Damkéhler-
Fenster” von 0,01 < D* < 100 kann der Prozess
der retardierten Intrapartikeldiffusion nur
numerisch beschrieben werden
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e Dieselben analytischen Ansétze eignen sich
auch zur Approximation des Freisetzungs-
verhaltens aus KorngroBen- und Lithologie-
gemischen, indem  gewichtet gemittelte
Stofftransfer- oder Verteilungskoeffizienten
eingefiilhrt werden. Damkoéhlerzahlen fiir die
hier  untersuchten = KorngréBen  und/oder
Lithologiegemische in numerischen S&ulen-
versuchen zeigen lediglich eine gleichgewichts-
nahe Elution an. Das heisst, dass das
Freisetzungsverhalten nicht alleine durch die
Feinstkomponenten dominiert, sondern auch
durch Intrapartikeldiffusionprozesse in Grob-
fraktionen mitbeeinflusst wird. Eine alleinige
Betrachtung der Retardation fiir die Feinst-
fraktion (Gleichgewichtsfraktion) fiihrt deshalb
zu einer, wenn auch geringen Uberschitzung der
Gleichgewichtselutionszeiten.

AbschlieBend wurden die Methoden dieser
Arbeit zur Abschitzung der PAK-Quellstirke
eines experimentell charakterisierten und klassi-
fizierten Recyclingmaterials in numerischen
Saulenversuchen mit unterschiedlichen Kontakt-
zeiten und in realitdtsnahen Verwertungs-
szenarien im Stralen- und Erdbau eingesetzt.
Die Ergebnisse lassen sich wie folgt zusammen-
fassen:

e Bauschuttproben (n = 26) zeigen herkunfts-
iibergreifend und trotz stark unterschiedlicher
Feststoffgehalte der 16 EPA-PAK konstante
prozentuale PAK-Profile im Feststoff und
Wasser. Das Sorptionsverhalten der PAK in
Recyclingmaterialien ist i. d. R. nichtlinear. Da
Phenanthren sowohl im Feststoff als auch im
Wasser eine Leitsubstanz darstellt, konnen aus
der gemessenen Stoffverteilung von
Phenanthren zwischen Feststoff/Wasser
(chemische Sonde z. B. im ASE-Kombi-
verfahren) die Absolutkonzentrationen der
PAK-Einzelspezies im Wasser/Feststoff und die
Gesamtgehalte aus den konstanten prozentualen
PAK-Profilen berechnet werden.

e Auch bei Einhaltung der Zuordnungswerte
im Feststoff nach TR LAGA (1997) kann die
diffusive  Freisetzung von PAK  aus
verschiedenen technischen Kérnungen des RC-
Materials mit mittlerer Sorptionskapazitit (K,; =
1000 L kg"') zu einer langandauernden PW-
Uberschreitung im  Sickerwasser an der
Untergrenze von Tragschichten verschiedener
Michtigkeiten (0,5-10 Meter) fiihren.

e Die vorgeschriecbenen technischen Kor-
nungen fiir Tragschichten (0/5, 0/32, 0/63)
weisen hohe Feinkornanteile auf, die zu
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dhnlichem  PAK-Freisetzungsverhalten = im
Gleichgewicht fiihren.

e Bei konstanten prozentualen PAK-Profilen
von RC-Materialien resultieren stets konstante
relative Konzentrationsniveaus im Wasser und
konstante zeitliche Abreicherungsabfolgen.

e Berechnete Damkohlerzahlen zeigen, dass
sich auch bei erhohten Kontaktzeiten im
Saulenversuch (z. B. nach Merkblatt 20) bei
keiner der technischen RC-Kornungen ein
lokales GG einstellen kann. Deshalb fiihrt eine
einfache Ubertragung der FErgebnisse klein-
skaliger Sédulenversuche auf die Feldszenarien
mittels Kontaktzeitenverhiltnissen als Uber-
tragungsfaktoren zu einer starken Unter-
schitzung der In-situ-“Abreicherungszeiten®.

Die Ergebnisse dieser Arbeit erlauben folgende
zentrale  Aussagen fiir die Praxis der
Sickerwasserprognose:

e Das ASE-Kombiverfahren konnte bei
erfolgreicher Validierung als “Schnelltest fiir
eine “Worst-case“-Sickerwasserprognose einge-
setzt werden (direkte Ubertragung der
“maximalen GG-Konzentrationen). Liegt die
ASE-Wassereluatkonzentration eines Unter-
suchungsmaterials unterhalb der gesetzlichen
Priifwerte (PW) fiir den Pfad-Boden-Grund-
wasser, wire das Material sowohl im Sinne des
Vorsorgeprinzips bei der Verwertung als auch
im Rahmen einer Sickerwasserprognose als
unbedenklich einzustufen. Die experimentell
bestimmten Verteilungskoeffizienten zwischen
Feststoff/Wasser konnen als Input fiir
Sickerwasserprognose-Modelle und die
resultierenden Stoffverteilungsmuster (z. B.
PAK-Profile) im Feststoff/Wasser bei Gleich-
gewicht zu Materialklassifizierungen herange-
zogen werden. Ein Vergleich der ASE-Wasser-
eluatkonzentrationen mit Sduleneluatkonzen-
tration erlaubt zudem eine Unterscheidung
Gleichgewicht/Ungleichgewicht im  Séulen-
versuch.

e Bei der Ubertragung von Siulenversuchs-
ergebnissen auf das Feld miissen die ergebnis-
beeinflussenden Effekte der Versuchsrand-
bedingungen beriicksichtigt werden. Ggf. ist
eine Anpassung der Versuchsrandbedingungen
notwendig. Bei der Ubertragung der Ergebnisse
wassergesittigter Sdulenversuche auf das In-
situ-Sickerwasser muss beachtet werden, dass
die Kontaktzeiten in der ungesittigten Zone bei
ungesittigten FlieBen unter der Annahme eines

homogenen stationdren Fliefeldes im Mittel
wesentlich hoher sind als beim wasser-
gesittigtem FlieBen. Bei direkter Ubertragung
der Versuchsergebnisse einer Elution bei
Ungleichgewicht werden deshalb die In-situ-
Sickerwasserkonzentrationen i. d. R. unter-
schitzt. Die Sorptionskapazitit steuert letzt-
endlich die sich einstellende Maximal- bzw.
Gleichgewichtskonzentration, welche fiir die
Bewertung einer Grundwassergefihrdung auf
der Grundlage von Konzentrationen (Priifwert-
vergleich) entscheidend ist. Die Sorptions-
kapazitit steuert zudem den Zeitraum, iiber
welchen die Gleichgewichtskonzentration am
Ausgang der Quelle zu erwarten ist.

e Mit den Modellierungen wird eine bessere
Abstimmung von Siulenversuchsexperimenten
auf die Fragestellung (C,,. bei Gleichgewicht
oder £, bei Ungleichgewicht) ermoglicht. Dies
erlaubt eine  optimierte  Planung  des
Sdulenversuchs hinsichtlich der Versuchsdauer
(Arbeitsplanung und Kostenkalkulation), der zu
erwartenden Konzentrationen (Bestimmung der
Analysemethoden), des  Wasserdurchsatzes
(anfallende Abwassermenge) und der Probe-
nahmezeitpunkte.

e Mit einfachen analytischen Approxima-
tionen und einfachen mathematischen Kriterien
kann basierend auf messbaren KenngroBen A-
priori zwischen Gleichgewicht/Ungleichgewicht
unterschieden werden, was fiir eine Inter-
pretation der Ergebnisse hinsichtlich einer
Gefahrenbeurteilung unbedingt erforderlich ist.
Die analytischen Approximationsmethoden sind
auf der Basis von Tabellenkalkulations-
programmen praktikabel einsetzbar.

e Trotz einiger Vereinfachungen erlauben
Quelltermszenarien  mit  SMART+BESSY
folgende zentrale Aussagen: Bei mittleren
Sorptionskapazititen der Recyclingmaterialien
und zuldssigen Grenzwerten der £ 16 PAK im
Feststoff von 50 mg 1" besteht das Potential
einer PW-Uberschreitung im Sickerwasser iiber
lange Zeitrdume. Die VerwertungsmaBinahmen
fihren zu “PAK-Langzeitquellen. Das heif3t
lediglich Abbauprozesse konnten Schadstoff-
totalgehalte und damit das Gefdhrdungspotential
fiir das Grundwasser abmindern.
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Tabelle A I1: Ubersicht zu den Untersuchungsmaterialien, Materialbeschreibungen, Bodenkenndaten und
Untersuchungsumfang mit ASE

Probe / Standort Ent- Bodenart Bemerk- Untersuch- | ASE-Extraktions-
nahmetiefe ungen ungsumfang Reihen’
[cm]
BII/BIII 3-10/10-15 Ls3, Gl/ Oberboden |1. ASE V1 (BII): US-EPA
Oberboden Innenstadt, Ls3, G2 und 2.  Hot (1:1) -US-EPA(1:1)
Tiibingen kiinstliche Methanol | V2 (BII): M2(1:1) -
Auffiillungen [3. Biichi-M. | M2(1:1)
Gartenanlage |4. Soxtherm- | V1 (BIII): M4 (1:1)
Innenstadt Cyclohex. |[-M4(1:1)
5. Soxtherm - [ V2 (BIIl): M4 -
M. M4
HHS Obere Tu3 Sieb-und |1. ASE V1(GF): M3-M4
Schlick aus | Schlickschicht Trenngut aus [2. Hot—M. | V2(QF): M3-M4
Hafenbecken Hamburg Hafenschlick V3: M3-M2
(Auf- V4: M3x12-M4-
bereitung M4-M4
nach
METHA-
Verfahren
KA 2,2-25 220 - 250 Lf, Auvelehm, |1. ASE V1: M3-M4-Ml-
Auelehm 30 m viele Pflanzen- fluviatiles |2. Hot- M. |M5
abstromig des reste Sediment aus
Schadensherds dem Rheintal
(Karslruher Gaswerks-
standort)
GSII1 - MAG ? S,Yb,Yzg,Bhk kiinstl. 1. ASE V:M3-M4-M1-M5
Geislingen MAG- Auffiillung |2. Hot- M.
Gaswerk, Giellereisand Grobsand mit
Kohle-,
Schlacken,
Ziegelresten
SK SWF ? Steinkohle fein- 1. ASE V:M3-M4-M1-M5
Steinkohle Decazeville, pulverisiert |2. Hot- M.
SW-Frankreich
Lias ¢ ? Lias, Tonsteine fein- 1. ASE V:M3-M4-M1-M5
Tonstein ~ Schwébische pulverisiert [2. Hot- M.
Alb

" Bodenansprache nach Bodenkundlicher Kartieranleitung (AG BODEN, 1994):
Ah/aAh: humoser Oberbodenhorizont/dito, mit Auendynamik; Ls2/3/4: sandiger Lehm (Ls):
schwach/mittel/stark sandig; S: Sand; Tu2/Tu3: schluffiger Ton (Tu): schwach/mittel schluffig; Gr/G/g:

Grus/Kies/Grobkies; G1/2/3/5: Anteil in Volumen-% Kies: < 2/2-10/10-25/50-75; Lf/Tf:
Auenlehm/Auenablagerungen, schluffig-tonig; Yb/Ygl/Yzg: anthropogene Beimengungen (Y):
Bauschutt/Glas/Ziegel; Bhk/Bmu: biogene Beimengungen (B): Holzkohle/Molluskenschalen

2V:Versuchsreihe (Probe in Versuchszelle wird mit beschriebenen Methoden mehrmals nacheinander extrahiert,
separate Sammlung des Extraktes in Probegldsern nach jeweiligem Methodenlauf); MI1-M2-
Methodenbezeichnungen (siehe Tab. A 1.2), Methoden werden in Folgeextraktionen “hintereinandergeschaltet”;
(1:1) Mischungsverhiltnis NASO,/Probe (gewichtsbezogen)

(GF)/(QF): Glasfaserfilter/Quarzfilter, keine Zusatzbezeichnung bedeutet Glasfaserfilter
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Tabelle A 1.2: Ubersicht zu den ASE-Testmethoden und ASE-Geridteeinstellungen

Methode 1 (M1): ASE-Cyclohexan

Methode 2 (M2): ASE-Methanol

schedule no. 1
static time [min] 10
temperature [°C] 100

schedule no. 2
static time [min] 10
temperature [°C] 100

flushing [%] 0
purge time [sec] 300
Wasser [%] 0
Methanol [%] 0
Aceton [%] 0
Cyclohexan [%] 100
Toluol [%] 0

flushing [%]

purge time [sec]

Wasser [%]
Methanol [%]
Aceton [%]

Cyclohexan [%]

Toluol [%]

60
300

100
0
0
0

Dichlormethan [%] 0

Dichlormethan [%] 0

Methode 3 (M3): ASE-Wasser

Methode 4 (M4): ASE-Aceton

schedule no. 3
static time [min] 99

temperature [°C] Raumtemperatur (20-30°C)

flushing [%] 0
purge time [sec] 300
Wasser [%] 100

Methanol [%] 0
Aceton [%] 0
Cyclohexan [%] 0
Toluol [%)] 0
Dichlormethan [%] 0

schedule no. 4
static time [min] 10
temperature [°C] 100
flushing [%] 60
purge time [sec] 300
Wasser [%] 0
Methanol [%] 0
Aceton [%] 100
Cyclohexan [%] 0
Toluol [%] 0

Dichlormethan [%] 0

Methode 5 (MS5): ASE-Toluol

schedule no. 5
static time [min] 10
temperature [°C] 200
flushing [%] 60
purge time [sec] 300
Wasser [%] 0
Methanol [%] 0
Aceton [%] 0
Cyclohexan [%] 0
Toluol [%] 100

Dichlormethan [%] 0
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Abbildung A 1.1/1-2: Ergebnisse der kombinierten ASE-Wasserelution und -Folgeextraktion mit verschiedenen
polaren und unpolaren organischen Losemitteln. Links: absolute Feststoffkonzentrationen der 18 PAK

Einzelspezies, rechts: Konzentration der X' 16 EPA-PAK fiir ASE-Einzelschritte bzw. fiir die Summe aller
Extraktionsschritte (inklusive Wasserelution in [ug kg'']), separat; Konzentration der X 15 EPA-PAK und von

Naphthalin im ASE-Wassereluat; oben: absolute Konzentrationen der 18 PAK Einzelspezies im ASE-
Wassereluat.
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Fortsetzung Abbildung A 1.1/ 3-5
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Abbildung A 1.3/1: Prozentuale Verteilung der PAK im Lias & - Tonstein (ASE-Feststoffextraktion) und daraus
nach verschiedenen empirischen Korrelationen berechnete Gleichgewichtskonzentrationen im Wasser. Oben:
gemessene und berechnete prozentuale Verteilungen der PAK-Einzelspezies im Feststoff bzw. Wasser, unten

links: gemessene und berechnete Verteilungen der Absolutkonzentrationen der PAK-Einzelspezies bzw. der 215
EPA-PAK im Wasser (unten rechts).
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Abbildung A 1.3/2: Prozentuale Verteilung der PAK im Hamburger Hafenschlick (ASE-Feststoffextraktion) und
daraus nach verschiedenen empirischen Korrelationen berechnete Gleichgewichtskonzentrationen im Wasser.
Oben: gemessene und berechnete prozentuale Verteilungen der PAK-FEinzelspezies im Feststoff bzw. Wasser;
unten links: gemessene und berechnete Verteilungen der Absolutkonzentrationen der PAK-Einzelspezies bzw.
der 215 EPA-PAK im Wasser (unten rechts).
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Tabelle A 1.3: Relativkonzentrationen C,/Sy, [-] in den ASE-Wassereluaten der verschiedenen

Untersuchungmaterialien (Abkiirzung: nn = nicht nachweisbar)

Stoff Auelehm Giellereisand Steinkohle Tonstein Hafenschlick
Nap 0,001102 0,002076 0,002078 0,30313 0,0000743
Any 0,000119 nn nn 0,000819 nn

Ace 0,003619 nn nn 0,00515 0,00029544
FIn 0,001038 nn nn 0,000827 0,000169
Phe 0,003969 0,020113 0,002718 0,011208 0,001258
Ant 0,006398 nn 0,00134579 0,00029379
Fth 0,007561 0,103211 nn nn 0,00215252
Py 0,003906 0,062026 nn nn 0,00184129
BaA nn nn nn nn nn

Chr nn nn nn nn nn

BbF 0,157838 nn nn 0,3174357 0,01845298
BKF 0,210450 nn nn 0,423247 0,02469398
BaP nn nn nn nn nn

Indeno nn nn nn nn nn

DahA nn nn nn nn nn

BghiP nn nn nn nn nn
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Numerische Sdulenversuche nach DIN V 19736 (1998)
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Abbildung A II.1: Langzeitprognose der Freisetzung der PAK-Leitsubstanzen und der X6 PAK mit
SMART+BESSY aus verschiedenen technischen Kdérnungen eines RC-Typmaterials (konstante mittlere
Sorptionskapaztit) in wassergesdttigten Sdulenversuchen nach DIN V 19736 (oben) und nach Merkblatt 20
(unten, 1D-Advektion)
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Numerisches Verwertungsszenario: Tragschicht der Méchtigkeit von 0,5 m
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Numerisches Verwertungsszenario: Lirmschutzwall der Machtigkeit von 4 m
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Abbildung A 1I1.2: Langzeitprognose der Freisetzung der PAK-Leitsubstanzen und der X6 PAK mit
SMART+BESSY aus verschiedenen technischen Kornungen eines RC-Typmaterials (konstante mittlere
Sorptionskapaztdt) in teilgesdttigten Quelltermszenarien. Oben Quellstirke einer 0,5 m-mdchtigen Tragschicht;
unten: Quellstréirke eines 4 m-mdchtigen Larmschutzwalls (konstante 1 D- Advektion bei 50 % Teilsdttigung
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