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1 Einleitung

1 Einleitung

Die Bemessung von Anlagen zur Wasserbehandlung erfordert eine interdisziplindre Zu-
sammenarbeit verschiedener ingenieurtechnischer und naturwissenschaftlicher Fachge-
biete. Je hoher die Anforderungen an Effektivitidt und Leistungsfdhigkeit gestellt wer-
den, desto komplexer werden die zu betrachtenden Systeme und deren Wechselwir-
kungen. Mit verbesserten analytischen Moglichkeiten gelang es, die Zusammensetzung
von Roh- und Reinwissern detailliert durch eine Vielzahl einzelner Komponenten zu
erfassen. Das Verhalten vieler dieser einzelnen Stoffe bei speziellen Behandlungspro-
zessen ist nur unzureichend bekannt und deren Beschreibung stiitzt sich auf Summen-
parameter oder Erfahrungsgroflen. Mit der problemspezifischen Definition und Anwen-
dung von stoff- und prozessbeschreibenden Parametern wurden Erfahrungen gesam-
melt, die nicht ohne weiteres auf andere Situationen angewendet werden konnen. Bei
genauerer Betrachtung der naturwissenschaftlichen Hintergriinde lassen sich zwischen
verschiedenen Betrachtungsweisen und Problemstellungen oft Zusammenhénge herstel-
len, die eine Verallgemeinerung spezifischer Ergebnisse zulassen und damit auch eine
breitere Anwendung erlauben.

Ein kontinuierlicher Reaktor zur Wasserbehandlung besteht aus einer Reaktionsstrecke
auf der die Behandlung der zuflieBenden Rohwassers ablauft (Abb. 1-1). Die wesent-
lichen Behandlungseffekte der hier behandelten Verfahren laufen beim Durchstromen
poroser Medien ab. Die Behandlungsreaktionen werden durch Eingriffe ins bio-
chemische Milieu ausgelost.

C
o
N
c
S
(]
(5]
o
Rohwasser . Reinwasser
N Behandlung, Reaktionsstrecke N
Problem —/1 Reaktor T —|/ geldste
stoffe Produkte
Abpro-
dukte
Abb. 1-1: Blockschema eines kontinuierlich durchstromten Reaktors

Ziel der Behandlung ist eine Verdnderung der Wasserbeschaffenheit. Im Ergebnis der
Reaktionen verbleiben Produkte im Reaktor und im Reinwasser sind Reaktionsprodukte
enthalten, die aus restlichen Problemstoffen des Rohwassers und zugegebenen Reagen-
zien sowie Metaboliten bestehen.

Die hier im Mittelpunkt stehenden Behandlungsprozesse konnen sowohl in technischen
Anlagen (Filter) als auch in der Umwelt ablaufen. Damit lassen sich mit den gleichen
theoretischen Grundlagen Versorgungs-, Entsorgungs- und Altlastensanierungsproble-
me (ITVA Fachausschuss 2003, BMBF 2003) beschreiben. Die Anforderungen an das
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behandelte Wasser richten sich dementsprechend nach der Trinkwasserverordnung
(TrinkwV 2000) oder Umweltstandards (z.B. KOM 2003).

Aufgabenstellung

freie Bemessung

A

Betrieb | Steuerung und Kontrolle ||

Abb. 1-2: Blockschema fiir die Errichtung einer Wasserbehandlungsanlage

Die Komplexitit hidngt von der Aufgabenstellung im Kontext mit den jeweiligen Rand-
bedingungen ab. In den meisten Féllen ldsst sich das Problem nicht mit einer hohen
Auflosung (d.h. hohe Parameteranzahl) mit vertretbarem Aufwand 16sen. Dazu ist eine
Parameterreduktion notwendig, die bereits bei der Konzeption der Prozessbeschreibung
vorgenommen werden sollte. Die Parameterreduktion sollte soweit reversibel durchge-
fiihrt werden, dass zwischen verschiedenen Komplexitidtsebenen eine Mindestkompa-
tibilitdt aufrechterhalten wird. Dabei ist zu beachten:

» Die moderne Analytik kann mehr Informationen liefern als meistens zur Problem-
16sung gebraucht werden.

» Die Bewertung der Informationsflut ist nicht immer beherrschbar.

» Es werden meist aus Unkenntnis oder Kostenzwéngen nicht die fiir die jeweilige
Problematik addquaten Parameter ausgewéhlt.

» Archivierte Analysendaten sind oft nicht kompatibel mit neueren Daten oder gedn-
derten Aufgabenstellungen.

Diese Arbeit sollte dem Anwender Auswege aus diesem Dilemma weisen, indem ge-
zeigt wird, wie sich fiir komplexe Stoff- und Reaktionssysteme problemorientiert ad-
dquate Parameter zur Beschreibung formulieren lassen, mit denen funktionelle Zusam-
menhénge erkannt und beeinflusst werden konnen. Es werden Methoden vorgestellt, mit
denen unterschiedlich erhobene verfahrenstechnische Daten zu untereinander kompati-
blen Bemessungsgrundlagen zusammengefiihrt werden konnen. Zahlreiche recherchier-
te und umgeformte Parameter sind tabelliert und in den Anlagen dokumentiert.
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2 Komplexitat der Wasserinhaltsstoffe
2.1 Problematik der stofflichen Vielfalt
211 Grolen- und Stoffdiversitat von Wasserinhaltsstoffen

Die GroBle der im Wasser vorkommenden Teilchen umfasst ein Spektrum von {iber 10
GroBenordnungen, vom geldsten lon liber Molekiile und Aggregate bis zu makrosko-
pischen Partikeln. Neben der stofflichen Vielfalt auf molekularer Ebene spielt auch das
GroBenspektrum von Aggregaten und Teilchen eine wichtige Rolle. Abb. 2.1-1 stellt
diese Komplexitit im Zusammenhang mit den jeweils geeigneten Aufbereitungsverfah-
ren dar.

Abfiltrierbare Stoffe (Membranfilter)

Triibung
Fische
Einzeller Geschicb
eschiebe
Huminstoffe und Baktou Sand
Biopolymere ~ Viren
Zooplankton
einfache Phytoplanktom
Molekiile!
Ton Schluff Sand Kies
molekular- kolloiddispers grobdispers
dispers
| | | | | | | | | »
[ [ [ [ [ [ [ [ [ -
0,001 um 0,001 mm I'mm
Inm 1um 1000pum
. Flockung
Chemische Sedimentation
Verfahren |
Membranverfahren ‘ Filtration

Abb. 2.1-1:  GroBenspektrum von Wasserinhaltsstoffen mit Verweisen auf Analytik
und Aufbereitungstechnologien (in Anlehnung an HOFMANN et al. 2003)

Jede Aggregatkategorie in dem GréBenspektrum ist wieder nach stofflichen und struktu-
rellen Kriterien zu charakterisieren. Diese Parameter dndern sich bereits bei kleinen Ein-
griffen, wie Probenahme und Analysenvorbehandlung. Stoffliche Vielfalt ist auch mit
unterschiedlichen Teilchengréflen verbunden.

Die Anzahl im Wasser gefundener geloster Inhaltsstoffe steigt allgemein auch mit der
Nachweisempfindlichkeit von Analysenverfahren. Der gegenwirtige Stand der Analy-
sentechnik erlaubt sehr detaillierte Einblicke in den Wasserchemismus, wobei im Mit-
telpunkt des analytischen Interesses ausgewihlte Stoffgruppen stehen, wie Chlororgani-
ka (Losungsmittel und polychlorierte Dioxine), Kohlenwasserstoffe (Alkane, Aroma-
ten), Pflanzenschutzmittel, Metallorganika u.s.w. In den vergangenen Jahren hinzuge-
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kommen sind u. a. endokrin wirksame Substanzen, Arzneimittelriickstinde (SCHIEWER
et al. 2001, Industriechemikalien und Metabolite (u.a. SCHONBERGER 1990, WERRES et
al. 2001, DsikowITzKy 2002) und auch Algentoxine (PIETSCH et al. 2002, BORNMANN
& SCHMIDT 2004).

Allein die polycyclischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK), die u.a. bei unvoll-
staindigen Verbrennungsvorgingen entstehen, bilden eine kaum iiberschaubare Stoff-
gruppe, die vom Naphthen bis zu wasserunloslichen, aus vielen Ringen kondensierten
ruBdhnlichen Stoffen, reicht (PREUSS & KLASCHEN 1994). Zu diesem Komplex sollten
aber auch deren alkylsubstituierte Vertreter mitgezéhlt werden. Die Bildung von Phe-
nolen u. 4., z.B. beim biochemischen Abbau, erhdhen die mogliche Anzahl zu betrach-
tender Stoffe. Von den einigen hundert bisher beschriebenen Verbindungen werden
standardmdBig nur die 16 Prioritdtskontaminanten der US-amerikanischen Umweltbe-
hérde analysiert und daraus die summarische Belastung angegeben. Ahnlich hohe Viel-
falt weisen polychlorierte, bzw. polysubstituierte Biphenyle (PCB), Dioxine und Diben-
zofurane auf.

2.1.2 Natural Organic Matter (NOM) und Huminstoffe

Besonders vielfiltig sind die an natiirlichen Prozessen beteiligten organischen Stoffe.
Diese werden auch als Natural Organic Matter (NOM) zusammengefasst. Den hoher-
molekularen Hauptanteil der NOM bilden Huminstoffe, die ausgehend von der traditio-
nellen Fraktionierung von Bodenhuminstoffen (s. Pkt. 2.3.1) mit steigender Molekiil-
grofle in Fulvinsduren, Huminsduren und Humine eingeteilt werden. Im erweiterten Sin-
ne zdhlen auch die niedermolekularen Huminsdurevorstufen (building blocks, Polyphe-
nole, ...) dazu.

Eine allgemeine Strukturformel der NOM, einschlieBlich der Huminstoffe, ldsst sich
nicht angeben. Es lassen sich jedoch bestimmte Strukturelemente beschreiben. Zusam-
menfassende Darlegungen iiber das Verhalten von Huminstoffen enthalten ZIECHMANN
(1980), ZIECHMANN (1996) und STEINBERG (2002) speziell zu ihrer Rolle in Ober-
flichengewissern. Alle Untersuchungen, die sich mit dem Verhalten natiirlicher orga-
nischer Stoffe (NOM) befassen, beschreiben praktisch auch bestimmte Eigenschaften
der Huminstoffe.

Tab. 2.1-1:  Zusammensetzung von Huminstoffen, getrennt nach Fulvin-(FA) und
Huminsduren (HA) in Masse-%, nach Zusammenstellung von STEIN-

BERG (2002)
Element HA FA
C 53,6-58,7 | 40,7-50,6
davon aromatischer C 3040

3,2-6,2 | 3,8-7,0

0,8-5,5 | 0,9-3,3

32,8-38,3139,749,8

0,1-1,5 | 0,1-3,6

1 0,01-0,5

T Qn|oZlz

0,03-0,2
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Die Molmasse liegt zwischen wenigen Hundert bis zu einigen Tausend g/mol mit der
orientierenden Summenformel {C ,H,,0,}. GroBe und Gestalt werden unterschiedlich

angegeben. Die Unterscheidung zwischen gelost und partikuldr erfolgt meist iiber Mem-
branfiltration mit einer Porenweite von 0,45 pm. SIRIPINYANOND et al. (2005) bestimm-
ten die hydrodynamischen Partikeldurchmesserverteilungen von Huminsdure-Metall-
Komplexen mit im Mittel 3 bis 6 nm und maximal 20 nm.

Tab. 2.1-2:  Anteil funktioneller Gruppen in Huminstoffen, getrennt nach Fulvin- und
Huminsduren [mmol/kg] nach Recherchen von STEINBERG (2002)

Funktionelle Gruppen HA FA

saure Gruppen gesamt 5,6-8,916,4-14,2
Carboxyl R-COOH 1,5-5,7|5,2—-11,2
Phenol Ar-OH 2,1-5,7| 0,3-5,7
Alkohol R-OH 0,2-491 2,6-9,5
Quinoid/Keto | (Ar) / R,C=0|0,1-5,6 | 0,3-3,1
Methoxy R-O-CH,4 0,3-0,8| 0,3-1,2

Héaufig wird auch nur der Kohlenstoffanteil als BezugsgroB3e verwendet. Urspriinglich
wurden die NOM mit den Huminstoffen als refraktirer makromolekularer Teil des
organischen Kohlenstoffes definiert. Mit verbesserter Analytik zeigte sich jedoch, dass
sie duBerst reaktiv sind und als stofflich vielfdltige Matrix Reaktionen in der Umwelt
und bei Wasserbehandlungsprozessen beeinflussen (s. Pkt.12.3).

Mit Chlor neigen sie zur Bildung von Brom-Chlor-Trihalomethanen und chlororga-
nischen Stoffen, den Desinfektionsnebenprodukten (HAMBSCH et al. 1993, WICHMANN
1998). Mit dem hohen Aromatenanteil und ihrer Polyfunktionalitit sind sie u.a. an
Komplexierungs-, Sorptions- und Redoxreaktionen (LOVLEY et al. 1998) beteiligt.

2.1.3 Summen- und gruppenspezifische Bestimmungsmethoden

Die genannten Beispiele zeigen bereits, dass flir eine Einzelerfassung geldster und un-
geloster Stoffe im Wasser die analytischen Moglichkeiten meist iiberfordert sind. Bei
der quantitativen Bewertung organischer Stoffe in Wissern bedient man sich deshalb
meist Summenparametern, wie dem organischen Kohlenstoff OC (organic carbon) als
Gesamtkonzentration (total) oder gelost (dissolved). Analoge Parameter sind auch fiir
andere Elemente, wie N, P usw. definiert. (Tab. 2.1-3).

Tab. 2.1-3:  Summenparameter fiir organische Stoffe mit direktem stofflichen Bezug

Parameter | Beschreibung | Einheit
als Kohlenstoftkonzentration

TOC gesamter organischer gebundener Kohlenstoff mg/L C
DOC geldster organischer gebundener Kohlenstoff mg/L C
als Konzentration von Heteroatomen

TOX Totale Organisch Halogene (X=Cl, Br, J) mg/L Cl
AOX Aktivkohleadsorbierbare Organische Halogene mg/L Cl
EOX Extrahierbare Organische Halogene (X=Cl, Br, J) | mg/L Cl
AOS Aktivkohleadsorbierbarer Organischer Schwefel | mg/L S

Die Bestimmung von organischen Heteroatomen ist meist nur nach einer Stofftrennung
bzw. Aufkonzentrierung dieser Stoffe moglich. Damit geben z.B. AOX, EOX und AOS
nur verschiedene unpolare Fraktionen der Gesamtelementkonzentration an.
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Die Summe organischer Stoffe ldsst sich auch iiber die vorgegebenen gemeinsamen
Eigenschaften angeben (Tab. 2.1-4). Da diese Eigenschaften in unterschiedlicher
Stochiometrie mit den jeweiligen organischen Stoffen verkniipft sind, ist kein direkter
stofflicher Bezug mehr gegeben. Diese Summenparameter erfassen unterschiedliche
Bereiche des organischen Stoffkomplexes.

Tab. 2.1-4:  Auswahl von Summenparametern die nur bestimmte Eigenschaften orga-
nischer Stoffe erfassen.

Parameter | Beschreibung | Einheit
Oxidationsmittelbedarf

CSB Chemischer Sauerstoffbedarf (Oxidation mit Dichromat) mg/L O,
Oxidierbarkeit (CSV-Mn) | Oxidierbarkeit (unvollstindige Oxidation mit Permanganat) | mg/L O,
BSB, Biochemischer Sauerstoffbedarf nach t Tagen (meist t=5) | mg/L O,
Séure-Base und Komplexbildungseigenschaften (siche auch Pkt.4)

KAK Kationenaustauschkapazitét mmol/kg
Cp/s zugegebene Base-/Saurekonzentration mmol/L
Ky /S.pH Base-/ Saurekapazitit bis zum Ziel- pH mmol/L
Absorption von Lichtquanten (siehe auch Pkt. 9)

SAK,s, Spektraler Absorptionskoeffizient bei A = 254 nm m’!
E, = Extinktionskoeffizient bei der Wellenldnge A m!
E\) Spektrum (E als Funktion der Wellenlénge) m!
2.2 Systematik organischer Wasserinhaltsstoffe

2.2.1 Ordnungskriterien

Eine systematische Darstellung der organischen Stoffe findet man in jedem klassischen
Lehrbuch der organischen Chemie. Struktur und charakteristische funktionelle Gruppen
bilden hier die Kriterien. Die Index- Nummer dient als ein Ordnungs- und Kennzeich-
nungskriterium und wird Stoffen in der Gesetzgebung (Richtlinie 67/548/EWG und
Listenstoffe nach GefStoffV, ROTH 2005) zugeordnet. Darin wird die Zugehorigkeit zu
chemisch definierten Stoffgruppen verschliisselt angegeben (z.B. 601 fiir Kohlenwas-
serstoffe, 602 fiir Halogen- Kohlenwasserstoffe, u.s.w.). Der Registrierung dienen die
ELINCS/EINECS (EG- Nummer) und CAS (Identifizierungsnummer nach Chemical
Abstracts Service). Innerhalb dieser Kategorien variieren die praxisrelevanten Eigen-
schaften der Stoffe so stark, dass chemisch unterschiedliche Species jeweils in problem-
orientierte Kategorien, wie z.B. Pflanzenschutzmittel, Tenside oder Umweltgifte neu ein-
geordnet werden. Diese Stofflisten enthalten allerdings nur die fiir die menschliche
Zivilisation in irgendeiner Form bedeutenden Stoffe, wihrend alle anderen Stoffe
hochstens als Summenkonzentrationen angegeben werden.

2.2.2 Einfache physikochemische Klassifizierung

Zur Charakterisierung, vor allem von niedermolekularen Stoffen, eignen sich verschie-
dene physikochemische Parameter, wie
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Molekiil-/AggregatgroBe, -volumen, Molmasse
Dipolmoment
Fliichtigkeit, Dampfdruck, Siedepunkt

Loslichkeit in Wasser, Losungsmitteln und anderen Medien

vV V V V VY

Reaktivitit, z.B. als Séure (pKy) Elektronenanregbarkeit, Redoxverhalten (Ej;)

Die MolekiilgroBle beeinflusst die Diffusion, Fliichtigkeit bis hin zu kolloidalen Effek-
ten. Fiir Stoffgemische lassen sich auch Molmassenverteilungen analytisch bestimmen.

Beziiglich des Akkumulationsverhaltens organischer Stoffe wird n-Octanol (n-CgHjs)
als Modellsubstanz herangezogen. Der Verteilungskoeffizient log Kow (n-Octanol/Was-
ser) entspricht etwa dem an Zellmembranen.

logK oy, = Konzentration (Octanol)

Konzentration (Wasser) (2.2-1)

Hohe Verteilungskoeftizienten log Kow entsprechen einer hohen Bioakkumulation bei
der diese unpolaren Stoffe bevorzugt von der Zellmembran aufgenommen, in Fettzellen
gespeichert und in der Nahrungskette akkumuliert werden.

In natiirlichen Wéssern stellen die unpolaren Stoffe meist einen kleinen Anteil des ge-
16sten Kohlenstoffes dar. Dennoch sind sie wegen ihres Vermogens, sich im Fettgewebe
und damit in der Nahrungskette anzureichern, von hoher 6kotoxikologischer Bedeutung.
Der log Ky, ist in einfachen Fillen tiber verschiedene Berechnungsverfahren (z.B. In-

krementmethoden, BIENERT et al. 1993) aus der Molekiilstruktur und physikalischen
Daten ableitbar. Bei Aliphaten wichst der log Ky, mit zunehmender Kettenlange. In

der homologen Reihe der Alkane erhoht z.B. jede eingefiigte CH,-Gruppe log Ky, um

0,54. Substitution von Wasserstoff durch Chlor fiihrt zunichst bei linearen und
cyclischen Alkanen zu einer Absenkung des log Ky, (-0,29). Mehrfachchlorierungen

fiilhren dann jedoch, positionsabhidngig, z.T. zum iiberproportionalen Anstieg des
log K- Ungesiittigte Kohlenwasserstoffe haben gegentiber Alkanen einen reduzierten

log K- Jede Chlorierung fiihrt zu einer Erhéhung gegeniiber der unchlorierten
Verbindung. Polare Substituenten senken den log Ky, unpolare erhéhen ihn. Dabei

hiangt das Ergebnis von der jeweiligen Stellung und gegenseitigen Wechselwirkungen
ab. Bei Aromaten fiihrt jede Chlorsubstitution zur Erhéhung von log K-

223 Umwelttoxizitat

Bei der umfassenden Evaluierung der Geféhrlichkeit von Umweltchemikalien sind unter
anderem die vier Grundsdulen der Gefahrenbewertung zu beachten:

o Toxizitat
o Persistenz
o Bioakkumulation

o Mobilitat
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Mittels Toxizitétstests lassen sich biologische Wirkungen von Stoffen und Stoffge-
mischen auf Organismen ermitteln. Allerdings ist die Dosis-Wirkungs-Beziehung nicht
immer linearisierbar. Viele toxische Wirkungen beruhen darauf, dass diese Stoffe vom
Organismus mit spezifischen Wirkstoffen verwechselt werden, aber nicht die eigent-
liche Wirkung entfalten. Arsenat kann z.B., wie Phosphat, in korpereigene Stoffe einge-
setzt werden (DIETER 1991), versagt aber dann funktionell. Auch kénnen Vertreter sehr
unterschiedlicher Stoffgruppen &hnliche toxische Eigenschaften entwickeln. Dioxine
aktivieren den sogenannten Aryl-Hydrocarbon-Rezeptor (AhR) in Zellen, z.B. der
Leber von Wirbeltieren (SCHIRMER et al. 2004). Die gleiche Wirkung koénnen auch
einige Vertreter polyhalogenierten Biphenyle und auch nicht-halogenierte aromatische
Kohlenwasserstoffe (z.B. Benzofuran, Indan und Inden ) ausldsen. Diese Substanzen
zihlen im weiteren Sinne zu den Dioxin-ahnlichen. Das Toxizitits-Aquivalenz-Konzept
basiert auf den so genannten Toxic Equivalency Factors (TEFs). Dieser bewertet die
Potenz einer einzelnen Substanz, dioxindhnlich zu wirken, relativ zu TCDD, wobei
TCDD den Faktor ,,1¢ (bzw.100 %) erhdlt. Mit Hilfe der TEFs ist es moglich, die
Wirkung einer Substanz derjenigen Konzentration an TCDD zuzuordnen, welche die
gleiche Wirkung hervorrufen wiirde. Fiir eine komplexe Mischung konnen die TECs fiir
die einzelnen bekannten Substanzen addiert werden, um so eine TEC fiir die gesamte
Mischung zu erhalten.

Da sich aber zeigt, dass unterschiedliche Stoffgruppen mitunter gleiche oder dhnliche
biologische Wirkungen auslésen konnen, sind diese z.T. auch sehr aufwendigen Ver-
fahren zu einer allgemeinen Stoffklassifizierung nicht geeignet.

2.2.4 Bioakkumulationsvermdgen

Unter Bioakkumulation versteht man die Fahigkeit von Organismen, Substanzen im
Korper iiber die Konzentration hinaus anzureichern, in der diese in der Umgebung vor-
liegen. Ionisch vorliegende Stoffe 16sen sich fast ausschlieBlich in Wasser. Stoffe ohne
Ladungsverteilungen, wie z. B. Kohlenwasserstoffe, konnen sich im Wasser nur in
Spuren 16sen. Mit diesem Loslichkeitsverhalten korrelieren eine Reihe weiterer 6koche-
misch relevante GroBen.

Der Biokonzentrationsfaktor BCF ist das Verhiltnis der Konzentration der Verbindung
im Organismus zur Konzentration des gelosten Stoffes in der Matrix nach Einstellung
des thermodynamischen Gleichgewichts. Die log BCF- und log K, -Werte von Stoffen

lassen sich in weiten Bereichen linear korrelieren (BIENERT et al. 1993) nach G1.(2.2-2).
—-log BCF =logK,,, +const (2.2-2)

Die Aufnahme ins Fettgewebe erfolgt nur bei log Ky, =3 - 6, dariiber und darunter

weniger bis nicht (STENZ 2001)). Der Transport mit dem Sickerwasser aus der Boden-
zone in das Grundwasser ist nach SKARK & ZULLEI-SEIBERT (2004) sogar nur bis log
Kqow < 5 moglich.
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Hinweise auf eine potenzielle Bioakkumulierbarkeit geben zusammenfassend folgende
Eigenschaften:

o log K,y =3 (bzw. BCF >100) und/oder

o hohe Adsorptionskapazitit und/oder

o Zugehorigkeit zu einer Stoffklasse, bei der eine Anreicherung in lebenden Or-
ganismen nachgewiesen wurde und/oder

o strukturelle Eigenschaften, die auf ein Anreicherungsvermdgen schlielen lassen,
und dass der Stoff keine Eigenschaften (wie Hydrolysierbarkeit) besitzt, die zu
einer Reduktion des Bioakkumulationspotenzials fiihrt.

(STENZ 2001) schldgt vor, dass auch Verbindungen, bei denen keine akute Toxizitét be-
obachtet wurde, einem Test auf Langzeitetfekte (z.B. Daphnientest) unterzogen werden
sollten, wenn der log K, = 3.

Da der fiir viele Substanzen bekannte log Ky, mit einer Reihe physikochemischer

Eigenschaften korreliert und dariiber hinaus auch toxische Relevanz hat, ist dieser Para-
meter fiir die Klassifizierung organischer Stoffe besonders geeignet. Auf Grund der ab-
nehmenden Wasserloslichkeit brauchen in der Wasseranalytik nur die Stoffe bis
log K5y < 8 berticksichtigt werden.

2.2.5 Zweidimensionales Ordnungsschema fur organische
Wasserinhaltsstoffe

Fiir die systematische Einordnung der NOM und der Xenobiotika im Wasser werden
moglichst einfache universelle Kriterien herangezogen. Die potenzielle toxikologische
Relevanz organischer Stoffe ldsst sich iiber deren Bioakkumulierbarkeit bewerten. Es
wird deshalb eine zweidimensionale Darstellung der Stoffe und Stoffverteilung nach
deren log Ky, und deren Molmasse als eine Art Basissystem nach KOCH et al. (2002)

vorgeschlagen. Die Detektion erfolgt bevorzugt iiber den DOC. Es konnen aber auch
zusatzlich spezifische Detektionsverfahren (UV/VIS, ...) eingesetzt werden. Eine der-
artige Darstellung bekannter Stoffe zeigt Abb. 2.2-1.
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Abb. 2.2-1:  Charakterisierung niedermolekularer unpolarer organischer Stoffe durch
Darstellung in der log Kow-Molmasse-Ebene, mit PAK=Polyzyclische
Aromaten, PCB=Polychlorierte Biphenyle, HCB= Hexachlorbenzol,
TCDD=Dioxinreprasentant

Das 6kotoxikologisch relevante Lipophiliefenster ist in Abb. 2.2-2 eingezeichnet.

log Kow lipophil
¢ Fiiii” ~ — Ak PCB~ """~~~ anpolar
7| PAK TCDD
6 DDT
s
F
e e ________J
| Alkane Afrazin Alkylbenzolsulfonate
2
L Phenol
0 : >
0 100 200 300 400
M [g/mol .
Lg/moll] hydrophil

anorganische lonen

polar

Abb. 2.2-2:  Stoffschema mit dem Lipophiliefenster fiir 6kotoxikologische Relevanz

Die Adsorbierbarkeit an Aktivkohle korreliert mit dem log Ky,. Damit ldsst sich auch

die Trinkwasserrelevanz bekannter Stoffe einschitzen. Prinzipiell kann diese Be-
trachtungsweise auch auf hochmolekulare Wasserinhaltsstoffe Abb. 2.2-3 iibertragen
werden.
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Abb. 2.2-3:  Erweiterung der Stoffsystematisierung auf hochmolekulare Stoffe

Zu den natiirlichen unpolaren Stoffen gehdren Fette und Wachse (feste Ester lang-
kettiger Fettsduren mit hoheren Alkoholen), die, z.B. in Kldrschlammen um 2,5 % der
Trockensubstanz bilden (KROGMANN 1994) und die lipophile Spurenstoffe anreichern
konnen.

2.3 Fraktionierungsmethoden flr den organischen Stoffkomplex

2.3.1 Angewandte analytischen Stofftrennungen

In der analytischen Praxis werden vielfiltige Methoden zur Stofftrennung angewandt.
Diese sind meist speziell auf die zu bestimmenden Einzelstoffe, bzw. Stoffgruppen, zu-
geschnitten. Bereits die Filtration der Probe stellt einen ersten Trennschritt nach der Ag-
gregatgrofle (gelost / ungelost) dar.

Durch Extraktion mit organischen Losungsmitteln lassen sich selektiv unpolare Stoffe
abtrennen und anreichern. Das Eindampfen des Eluates ermdglicht eine weitere Anrei-
cherung der nichtfliichtigen extrahierten Stoffe, die anschlieBend gravimetrisch be-
stimmt werden konnen. Die Extrahierbaren Stoffe (z.B. nach AMW 1981) wurden auch
zur Charakterisierung von Trinkwiéssern eingesetzt. Die Fliissig/Fliissig-Extraktion wird
zunehmend von der Festphasenextraktion und chromatografischen Verfahren abgelost.

Bei der klassischen Fraktionierung der ungelosten Huminstoffe wurde das Material mit
verdiinnten Basen behandelt, die die Fulvin- und Huminsauren herauslésen und die un-
l6slichen Humine als Rest zuriick belédsst. Sduert man den alkalischen Extrakt an, fallen
die Huminsduren aus und es bleiben die niedermolekularen Fulvinsiduren in Losung. Die
Huminsduren lassen sich durch Extraktion mit Alkohol oder erneutem Ldsen in Alka-
lien unter Zufiigung von Elektrolyten weiter auftrennen.

Die Fraktionierung der gelosten NOM, speziell der Huminstoffe, nutzt das unterschied-
liche Losungs- und Adsorptionsverhalten bei verschiedenen pH-Werten aus. Unter sau-
ren Bedingungen sind die Carboxyl-Gruppen von organischen Sduren nicht mehr disso-
ziiert und konnen nun auf einer hydrophoben Festphase sorbieren. Als Adsorber dienen
hydrophobe Harze, beispielsweise Harze der XAD-Reihe. Die organischen Basen kon-
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nen unter sauren Bedingungen an der Oberfldche des Adsorbers nicht adsorbiert werden.
Strenggenommen gehoren nur die adsorbierbaren Stoffe zu den Huminstoffen (STEIN-
BERG 2002). Daneben werden je nach Aufgabenstellung unterschiedliche mehrstufige
Fraktionierungsverfahren (ABBT-BRAUN et al. 1990, HUBER et al. 1992, CHEFETZ et al.
1998, WAGONER & CHRISTMAN 1998) und Detektionsverfahren eingesetzt.

Die Bestimmungsmethoden fiir summarische Konzentrationsmessungen, wie DOC,
AOX, ... sind weitgehend standardisiert. Die fiir die Fraktionierung geldster Stoffe
erforderlichen Technologien sind im wesentlichen bereits entwickelt. Die bestehende
Methodenvielfalt geht auf Kosten der Vergleichbarkeit der Ergebnisse. Fiir die Charak-
terisierung der Stoffverteilungen in natiirlichen und anthropogen beeinflussten Wassern
gibt es kein universell anwendbares Standardverfahren.

2.3.2 Die Eliminierungsanalyse

Fiir die Charakterisierung organischer Stoffe in natiirlichen, sowie Trink- und
Abwissern fiihrten VOBACH et al. (1977) in den 1970-iger Jahren das Konzept des Stoff-
kontinuums in die Wasseranalytik ein. Zur summarischen Beschreibung geldster orga-
nischer Stoffe in Wasserproben entwickelten sie die Eliminierungsanalyse, aber auch
um vorhandene Defizite in der organischen Spurenanalytik der DDR damit kompensie-
ren zu konnen.

Die Eliminierungsanalyse (EA), ein Spezialfall des frontalen Verfahrens der Sdulen-
chromatografie, ermdglicht die Trennung des im Wasser vorliegenden organischen
Stoffgemisches pro Trennoperation in zwei Fraktionen. Im Gegensatz zur klassischen
Chromatografie ist die EA eine Methode der Grobtrennung. Durch mehrere Zweifach-
trennungen an verschiedenen stationdren Phasen, die durch gemeinsame Detektions-
reaktionen analytisch in Zusammenhang stehen, sind Aussagen iiber die Hauptstoff-
gruppen moglich (AMW 1981).

Die Eliminierungsanalyse kann auch als ein Versuch gelten, stationdre Reagenzien mit
reaktionsfahigen Wasserinhaltsstoffen so umzusetzen, dass diese Stoffe selektiv und
quantitativ aus der Wasserprobe entfernt (eliminiert) werden. Die Kenntnis der Re-
aktionsmechanismen zwischen stationirem Reagens und in Wasser gelOsten orga-
nischen Verbindungen ermoglicht iiber die Stofftrennung hinaus Aussagen {iber bestim-
mte funktionelle Gruppen und Strukturmerkmale (AMW 1981). Die urspriinglich kon-
zipierten stationdren Phasen enthilt Tab. 2.3-1.

Tab. 2.3-1:  Zur Eliminierungsanalyse konzipierte stationére Phasen

Adsorbens adsorbiert im Ablauf
Modifizierte sauer | polare Stoffe Unpolare Stoffe uS (Neutralstoffe, Phenole,
Aluminiumoxide Amine
neutral
basisch
Graphit lipophil hydrophil
Polyamid niedermolekular | hochmolekular

In den unterschiedlichen pH-Bereichen der Aluminiumoxid-Trennung sollte die Tren-
nung in polar/unpolar spezifiziert werden.
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Zur Detektion wurde der CSB fiir niedrige Konzentrationen modifiziertert. Sémtliche
anderen Analysenergebnisse wurden mit diesem in Beziehung gesetzt. Zusétzlich wurde
die Messung der

e Oxidierbarkeit, der
« UV-Absorption E,, (Ttund n-Elektronen) und der

» Farbabsorption, sowie wenn moglich der

« DOC

empfohlen. Speziell fiir die Eliminierungsanalyse wurde die Messung der
* Kuppelbaren Stoffe (phenolische, Carbanionenstrukturen) und der

* Ninhydrinpositiven Stoffe (Aminofunktionen)

entwickelt. Weitere Untersuchungen, wie biochemische Tests (Fermenthemmung) oder
Toxizitétstests, waren moglich. Die Durchfiihrung der Trennungen entsprach einer Fest-
phasenextraktion mit groBeren Sdulenvolumen und deren manueller Befiillung.

Die Auswertung erfolgte liber sogenannte Beschaffenheitsquotienten, die den Anteil der
nichteliminierten Stoffe am Messwert vor der Trennung angab. Das in AMW (1981)
vorgestellte Auswertungssystem kann zu einer grofleren Anzahl von Stofffraktionen
fithren, denen sich mitunter bekannte Stoffgruppen zuordnen lassen.

Mit jedem weiteren Trennschritt (parallel oder nachfolgend) wurde die Interpretation
undurchsichtiger und weniger reproduzierbar. Der Ausgangspunkt, die Betrachtung als
Stoffkontinuum, trat dabei leider wieder in den Hintergrund.

In der Praxis reduzierte sich die Eliminierungsanalyse hauptsdchlich auf die Trennung
an sauer modifiziertem Aluminiumoxid in eine polare und eine unpolare Fraktion. Die
im Ablauf der sauren Aluminiumoxid-Séule vorhandenen unpolaren Stoffe wurde eine
Indikatorfunktion fiir bedenkliche organische Spurenstoffe zugeordnet, vor allem dann,
wenn diese nicht mit Kaliumpermanganat (Oxidierbarkeit) oxidierbar waren. Diese
schweroxidierbare unpolare Stoffe (SouS) dienten in der DDR u.a. als Kriterium fiir die
Notwendigkeit zur Aktivkohleanwendung in der Trinkwasseraufbereitung.

2.3.3 Anreicherung an Festphasen und selektive Elution (Adstest)

Zur Beschreibung natiirlicher Vielstoffsysteme wurde in Anlehnung an die Eliminie-
rungsanalyse ein Verfahren (KOCH et al. 2002) entwickelt, mit dem die Verteilung der
gelosten unpolaren Stoffe ermittelt werden kann. Diese werden an C¢-Festphasen ange-

reichert. Durch selektive Elution einer beladenen Festphase mit Losungsmitteln, deren
Polaritdt schrittweise verdndert wird und die zur UV-Detektion geeignet sind, lassen
sich die an der Festphase adsorbierten Stoffe in der Reihenfolge ihrer Affinitdt von
dieser eluieren. Mit diesem Verfahren werden unpolare Wasserinhaltsstoffe nach ihrer
(un)Polaritdt summarisch klassifiziert und als Stoffverteilung nach Pkt. 3.2.2 dargestellt.
Die Detektion erfolgt iiber UV-Spektrometrie.

Als quantifizierbarer Trennungsparameter dient der Polarititsindex p', der fiir die reinen
Losungsmittel angegeben wird. Dieser umfasst den Bereich von p'=0,06 fiir n-Hexan bis
zu p'=10,2 fiir Wasser mit p'=4,3 fiir Ethanol im mittleren Bereich. Die Polaritétsindices
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der Losungsmittelgemische wurden entsprechend ihrer molaren Zusammensetzung
interpoliert. Durch diesen Parameter wird der Ubergang zwischen wasserlslich und
fettloslich durch eine skalierbare GroBe beschrieben. Fiir die Mobilisierung von Stoffen
aus Festphasen durch eines dieser Losungsmittel ist die Lage des jeweiligen Phasen-
gleichgewichtes entscheidend. Diese Gleichgewichtslage wird insbesondere von der
Feststoffmatrix mitbestimmt. Die mit unterschiedlichen Festphasen als Adsorbens er-
haltenen Verteilungsfunktionen sind deshalb nicht direkt vergleichbar. Da die unpolaren
Stoffe in wassrigen Losungen, durch ihre begrenzte Wasserloslichkeit bedingt, nur in
Spuren vorkommen, werden sie zunéchst an einer standardisierten unpolaren Festphase
aufkonzentriert (extrahiert). Dazu stehen die flir analytische Festphasenextraktionen
eingesetzten modifizierten Kieselgele zur Verfligung, speziell mit

* Phenyloberflachen oder
* Octadecyloberfichen (Cys),

die sich in ihren Desorptionseigenschaften gegeniiber den eingesetzten Losungsmittel-
gemischen (Tab. 2.3-2) nur wenig voneinander unterscheiden.

Tab. 2.3-2:  Losungsmittelgemische (WEH) zur schrittweisen Elution von an un-
polaren Oberflachen angereicherten organischen Stoffen (nach KOCH et
al. 2002).

Bez. p' [Lipophiliefenster| Mischung mol %
Wasser| Ethanol | Hexan

Ablauf 10,5 Saulenablauf

WEH 0{10,2 100,0 0,0 0,0

WEH 1| 9,5 88,0 12,0

WEH2| 85| lgKgy >3 71,0 29,0

WEH3| 7,5 54,0 46,0

WEH 4| 6,5 37,0 63,0

WEH 5| 4.3 0,0] 100,0 0,0

WEHG6| 3,2 74,01 26,0

WEH 7| 2,1 48,0 52,0

WEH 8| 1,0 22,0 78,0

WEH 9(0,06 0,0 0,0] 100,0

Die Auswertung erfolgt nach Pkt.3.2.2.

2.34 Chromatografische Bestimmung bioakkumulierbarer Stoffe

STENZ (2001) entwickelte einen Summenparameter flir potenziell bioakkumulierbare
Stoffe (PBS) im Abwasser als Ergdnzung und Vervollstindigung etablierter Summen-
parameter. Die Abwasserinhaltsstoffe werden {liber eine semipriparative HPLC-Saule
nach der GroBe ihrer log Ky-Werte aufgetrennt und dabei die potenziell bioakku-

mulierbaren Stoffe als Fraktion innerhalb eines definierten log Ky, -Bereichs (Lipo-
philiefenster: 3 <lg K, < 8) aufgefangen und nach entsprechender priparativer Nach-
behandlung gravimetrisch bestimmt.

Geloste und partikuldre PBS werden getrennt erfasst. Dieses mit Standardverbindungen

kalibrierte Verfahren wurde fiir die Bestimmung von PBS in Abwasserproben von Klar-
anlagenabldufen angewendet. Die Analysenergebnisse zeigten, dass der Summenpara-
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meter PBS eine sinnvolle Ergdnzung zu den Summenparametern fiir organische Was-
serinhaltsstoffe darstellen kann. Die Ubertragung der Methode in den Routinebetrieb
wurde empfohlen.

Abwasserproben aus Abldufen von kommunalen bzw. industriellen Kliaranlagen zeigen
meist stark variierende HPLC-UV-Chromatogramme (A =235 nm), die darauf hin-
deuten, dass auch der Anteil an PBS sehr unterschiedlich sein kann. Die PBS-Konzen-
trationen der Abwasserproben kommunaler Kldranlagen lagen fiir die fliissige Phase
fast immer unter 0,5 mg/L. Es war kein direkter Zusammenhang zwischen dem PBS
und dem TOC bzw. AOX erkennbar. Die Interpretation der Ergebnisse, insbesondere
die Formulierung von Grenz- oder Alarmwerten, ist noch weitgehend ungeklart.

2.35 Bestimmung der Molmassenverteilung tiber Gelchromatografie (LC-
OCD -Verfahren nach Huber)

Das von HUBER (1996) und HUBER & FRIMMEL (1996) vorgestellte LC-OCD — Verfah-
ren (LC-OCD: Liquid Chromatography - Organic Carbon Detection) ist eine Gelchro-
matografie in Kombination mit hochsensibler nachgeschalteter Detektion des orga-
nischen Kohlenstoffes und des spektralen Absorptionskoeffizienten SAK, s, (E,s,).

Auch lassen sich zusidtzliche Untersuchungen, wie UV/VIS-Spektren der einzelnen
Fraktionen, durchfiihren. In der Chromatographieséule werden die organischen Inhalts-
stoffe nach ihrer MolekiilgroBBe aufgetrennt. In das, im molekularen Mafstab, pordse
Gel diffundieren die organischen Inhaltsstoffe, abhéngig von ihrer MolekiilgroBe, unter-
schiedlich tief ein. Niedermolekularen Bestandteilen steht damit ein groBBerer FlieBquer-
schnitt zur Verfiigung als hohermolekularen, die als erste im Séulenablauf erscheinen.
Diese Wechselwirkung wird von ionischen, hydrophoben Wechselwirkungen iiber-
lagert. Die Retentionszeit ist mit Dextranstandards, die sich auch am Konzept stan-
dardisierter Fraktionen (MULLER & FRIMMEL 2002) fiir Fraktionierungssysteme orien-
tiert, kalibriert worden. Damit konnen die Molmassen abgeschitzt und die Konzentra-
tionen vieler natiirlich vorkommender organischer Substanzen angegeben werden.

TOC-Signal

A Building Blocks

/ Niedermolekulare Sduren

/

Huminstoffe

Polysaccharide

Neutralstoffe

[
>

Retentionszeit

Abb. 2.3-1:  Interpretation eines LC-OCD -Chromatogrammes (nach HUBER 2003)
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Eine zusitzliche Hilfe bieten die gleichzeitigen Messwerte der UV-Absorption. Da-
durch lassen sich speziell Gruppen aus dem Huminkomplex identifizieren und niher
charakterisieren. Abb. 2.3-1 zeigt schematisch die zu identifizierenden Elemente.

Tab. 2.3-3:  Pseudokomponenten des LC-OCD -Chromatogrammes

Parameter Beschreibung Einheit
HOC nicht chromatographisch erfassbarer organischer mg/L C
gebundener Kohlenstoff (hydrophober Anteil am
DOC)
CDOC chromatographisch erfassbarer organischer gebundener | mg/L C
Kohlenstoff (hydrophiler Anteil am DOC)
POC partikulérer org. gebundener Kohlenstoff mg/L C
Huminstoffe Polycarboxylsduren und substituierte Phenole, M =
500-1500 g/mol
Building Blocks niedermolekulare Huminsdurevorstufen,
Polycarboxylsduren, M= 350- 500 g/mol 1
Polysaccharide (einschlielich hochmolekular, M > 20 000 g/mol ng/L C,
Aminozucker, Polypeptide und m-!
Proteine)
Neutralstoffe Aminosduren, Alkohole, Aldehyde, Ketone, M < 350
g/mol
Sduren einbasische Séuren, M <350 g/mol

Die hydrophoben Stoffe (HOC) werden aus der Differenz zwischen Probe-DOC und
detektiertem C berechnet. Sie haben meist ein hohes C:O-Verhiltnis. Zu den natiirlichen
Vertretern gehoren Fettsduren und Ester aus Zellmembranen.

Die Polysaccharide konnen alternativ nach Hydrolyse {iber lonenchromatographie be-
stimmt werden. Sie stammen aus der bakteriellen Zellwand oder aus abgestorbenen
Bakterien und Algen, sowie Biofilmen.

Huminstoffe (-sduren) und Building Blocks stellen Polycarboxylséduren and substituierte
Phenole unterschiedlicher Molmassenbereiche dar. Die Molmassenangaben wurden mit
Standardhuminsduren und Fulvosduren kalibriert.

Zu den niedermolekularen Neutralstoffen (Amphiphile) zéhlen Aminoséuren, Alkohole,
Aldehyde, Ketone, ..., die auch aus Bakterienzellmembranen stammen kénnen

2.3.6 Fraktionierung nach der Aufbereitbarkeit

SONTHEIMER et al. (1989) teilte die organischen Stoffe nach ihrem Aufbereitungsverhal-
ten in hdufig angewendeten Oberflichenwasserwerken ein, die aus Bodenpassage,
Grundwasseraufbereitung und Aktivkohlefiltration bestanden. Damit wurden Ober-
flichen- und Abwisser, speziell aus der Industrie auf ihre Aufbereitbarkeit hin iiber-
priift. Zur Bewertung wurden der DOC und andere Summenparameter, wie UV-Ex-
tinktionskoeffizienten SAK,, AOX, AOS, ..., Tab. 2.1-3 und Tab. 2.1-4) eingesetzt.

Nach ihrer Bedeutung fiir das Trinkwasser unterschied SONTHEIMER (1988) folgende
Pseudokomponenten Abb. 2.3-2:
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» Biologisch abbaubare Stoffe

» Wasserwerksrelevante Stoffe (WWR), die nach dem biologischen Abbau verbleiben
(biologisch resistent.). Metabolite des biochemischen Abbaus erhohen die Konzen-

tration, werden aber nicht von den eliminierten Stoffen unterschieden (GIMBEL et al.
1996).

» Trinkwasserrelevante Stoffe (TWR), sind biologisch resistente Stoffe, die als nicht-
oder schlecht adsorbierbar an Aktivkohle und gelangen damit unter den vorgege-

benen Aufbereitungsbedingungen in das Trinkwasser (GIMBEL & SONTHEIMER
1987).

Wasser

biologische Abbaubarkeit
A4 (Kinetik)
Gewasser biologisch leicht abbaubar —
Boden biologisch schwer abbaubar —
v

s

biologisch nicht abbaubar l

W X . . .
asserwer] Wasserwerksrelevante Adsorbierbarkeit an Aktivkohle
gut €

V [ schlecht

Trinkwasser

L—— nicht

Stoffe

Trinkwasserrelevante

Abb. 2.3-2:  Einteilung von Rohwissern in wasserwerksrelevante und trinkwasserre-
levante Stoffe (nach VOLKER & SONTHEIMER 1988)

Im Zusammenhang mit der Trinkwasserversorgung wird diese Klassifizierung gegen-
wartig hdufig angewandt. Fiir die Priifung von Wissern auf biologische Abbaubarkeit
wurde die Testfiltermethodik (Pkt.7.7) entwickelt, die eine modellhafte Abbildung einer
Bodenpassage darstellt. Die Einschitzung der Aktivkohleadsorbierbarkeit erfolgt mit-
tels der Adsorptionsanalyse (s.Pkt.10.2.2).

3 Modellierung komplexer Stoffsysteme
3.1 Thermodynamische Grundlagen
3.1.1 Zustandsbeschreibung von Mischphasen

Die makroskopischen Eigenschaften thermodynamischer Systeme werden durch Zu-
standsgréfen, die iliber Zustandsfunktionen mit Zustandsvariablen untereinander ver-
kniipft sind, beschrieben. Dabei unterscheidet man zwischen intensiven und extensiven
Zustandsgrofen (Systemparametern).
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» Extensive Zustandsgroflen oder —variablen verdndern sich bei einer Systemteilung

» Intensive ZustandsgroBen oder —variablen verdndern sich bei einer Systemteilung
nicht.

Wihrend die Geohydraulik von Mehrphasensystemen (BUSCH et al. 1993) Dichte und
Konzentrationen zu den abgeleiteten extensiven Systemparametern z&hlt, gehdren sie in
der chemischen Thermodynamik zu den intensiven Parametern. Der Zustand von
Mischphasen héngt auler von Temperatur und Druck (systemeigene Gréflen) vor allem
von ihrer Zusammensetzung (stoffeigene Groflen) ab. Die GroBen zur Beschreibung der
Zusammensetzung konnen sehr unterschiedlich definiert werden:

» Extensive GroBen sind Stoffmengen, Massen u.s.w.

* Intensive GroBen erhdlt man durch Division des Anteils einer Komponente durch
die Gesamtmenge der Mischphase. Je nach Wahl der extensiven Parameter erhalt
man Masse- oder Volumenbriiche bzw. molare Konzentrationen.

Eine ZustandsgroBe y in einer Phase wird als Funktion von Zustandsvariablen beschrie-
ben:

y=f(T,p,n,.... (3.1-1)

Die Anderungen beschreibt das totale Differenzial der Funktion

_ [y y dy
dy—@g—Tgm mT%}pE&m uip+z%am in, (3.1-2)

Die partiellen Differenziale von den Stoffmengen stellen die partiellen molaren Gréfen
der jeweiligen Komponenten dar.

GI.(3.1-1) beschreibt den Zustand des Systems nur, wenn alle zweiten gemischten Ab-
leitungen nach den Zustandsvariablen Null sind (mathematische Bedingung fiir eine Zu-
standsfunktion). Unter isotherm-isobaren Bedingungen gilt G1.(3.1-3).

- oy . H 0’y H _
dy= Z%?EHM [dn; mit Ebni Bn Hpﬁj =0 (3.1-3)

Zu den thermodynamischen Zustandsfunktionen zihlen die Enthalpie (h), die Entropie
(s) und die freie Enthalpie (g), sowie stoffmengen- oder reaktionsbezogen die molare
Enthalpie (H), die molare Entropie (S) und die molare freie Enthalpie (G). Die absolute
GroBe der Energie eines Objektes 1dsst sich nicht angeben, weil nicht alle Komponenten
einschlieBlich Masse und dunkler Energie quantifizierbar oder nicht bekannt sind. En-
thalpie, und die daraus nach Gl.(3.1-4) abgeleitete freie Enthalpie, werden nur als Diffe-
renzen beziiglich gewihlter Standardzustinde angegeben:

G = H-T

0G oH — T [®S (3.1-4)

Die Ableitungen von Zustandsgroflen nach der Stoffmenge ergeben die partiellen mo-
laren GroBen Y. (G1.(3.1-5))
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Y = yj% =f(ci,cj,p,T,...) (3.1-5)
T,

Als partielle molare freie Enthalpie einer Komponente ist das chemische Potenzial nach
Gl1.(3.1-6) definiert:

W, =H; +RT On(a,) (3.1-6)

Jede Reaktion der Ausgangsstoffe A und B zu den Reaktionsprodukten C und D ldsst
sich in der Form von GI. (3.1-7) oder als Gl. (3.1-8) schreiben (Autorenkollektiv 1971),

Va|A+VgB — ve|C+v, D (3.1-7)

wobei die Stochiometriekoeffizienten v,, v, der Ausgangsstoffe negativ definiert wer-
den und somit deren Summe nach GI. (3.1-8) Null ergibt:

V,A+v;B+v.C+v,D=0 (3.1-8)

Aus den chemischen Potenzialen der Reaktanden setzt sich die freie Reaktionsenthalpie
zusammen:

AyG=v, O, +vg Mg +ve Oie +v, Oy (3.1-9)

Durch Einsetzen von GI1.(3.1-6) leitet sich die Definition des Massenwirkungsgesetzes
ab:

AR(}sz mA +VB I]'lB +VC mc +VD I]'lD +

RT(VA ln(aA)+vB ln(aB)+VC ln(ac)"‘VD ln(aD)) (3.1-10)

Die Summe der chemischen Standardpotenziale bildet die freie Standardreaktionsen-
thalpie A G° und die Zusammenfassung der Logarithmen fiihrt zum Aktivitétenbruch,

da die Stochiometriekoeffizienten der Ausgangsstoffe negativ sind:
A,G=A,G +2303RTIg(K)=A,H-TA,S (3.1-11)

Der Aktivitdtenbruch entspricht im chemischen Gleichgewicht der allgemeinen Formu-
lierung des Massenwirkungsgesetzes. Dabei ist die freie Reaktionsenthalpie gleich Null.
Irreversible Reaktionen laufen nur in Richtung negativer freier Reaktionsenthalpien ab.
Dabei ist zu beachten, dass sich die freie Reaktionsenthalpie aus der Reaktionsenthalpie

AgH und dem Entropieterm (-T-A,S) zusammensetzt.

3.12 Kontinuierliche Thermodynamik

Komplex bezeichneten RATZSCH & KEHLEN (1983) Vielstoffmischungen, die eine sehr
grole Zahl chemisch &hnlicher Komponenten enthalten. Wegen der grofen Zahl
dhnlicher Molekiilspecies ist es schwierig bzw. praktisch unmoglich, sie analytisch
qualitativ oder quantitativ zu bestimmen. Die Zusammensetzung derartiger Stoff-
kontinuen ldsst sich besser durch Verteilungsfunktionen als durch die Angabe der
Mengen der einzelnen enthaltenen Stoffe beschreiben.
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Die theoretische Grundlage fiir die Beschreibung uniibersichtlicher komplexer Stoff-
systeme, die kontinuierliche Thermodynamik, wurde z.B. zur Modellierung der frak-
tionierten Destillation von Erddl entwickelt. Dabei handelt es sich um Gemische von
Kohlenwasserstoffen, meist Alkanen mit unterschiedlichen Kettenldngen und ihren Iso-
meren. Verteilungsfunktionen kdnnen auf verschiedene Weise definiert werden. Zu-
ndchst muss eine Variable gewihlt werden, mit der sich die verschiedenen Molekiilarten
charakterisieren lassen. Beim Erdol bietet sich hierfiir die Siedetemperatur an. Bei Poly-
meren, die ja meist aus einer sehr gro3en Zahl von Species mit unterschiedlichen Poly-
merisationsgrad bestehen, kann dieser zur Charakterisierung dienen. Haufig existieren
auch semiempirische quantitative Beziehungen zwischen diesen Gréf3en und dem Poly-
merisationsgrad. Bei definierten physiokochemischen Verdnderungen (z.B. Destillation)
lasst sich die Verdnderung der Verteilungsfunktion (Pkt.3.2) vorherberechnen
(RATZSCH & KEHLEN 1983a).

Wenn man mit diesem Konzept natiirliche Wésser beschreiben mdchte, werden die Ver-
teilungsfunktionen vieldimensional und unstetig. Die Unstetigkeiten beruhen auf den
unterschiedlichen enthaltenen Stoffklassen (Huminstoffe, Biopolymere, u.s.w.) und Ein-
zelstoffen. Die Anwendung von Verteilungsfunktionen ist dann eher auf Teilbereiche
des Stoffsystems sinnvoll. Alternativ lassen sich diese Vielstoffsysteme auch mit
Pseudo-Komponenten (Pkt.3.3) beschreiben. Diese repriasentieren summarisch einen
definierten Bereich der Verteilung. Gemessen werden deren integrale Eigenschaften. Da
diese Pseudokomponenten nur Teilbereiche der komplexen Stoffverteilung darstellen,
lassen sie sich ggf. auch wieder zu anderen Pseudokomponenten umordnen. Die Wahl
der Teilbereiche, die Pseudokomponenten reprisentieren sollen, hingt von der jewei-
ligen Betrachtungsweise ab. Analytisch lassen sie sich am einfachsten durch Stofftren-
nung und Detektion (s.Pkt.2.3) erfassen.

3.1.3 Fractale Beschreibungsansatze

Die Verbindung kleiner Teilchen zu grofBeren Aggregaten erfolgt nach jeweils definier-
ten GesetzmafBigkeiten oder Vorschriften. Auf atomarer oder molekularer Ebene bilden
z.B. chemische Bindungen Strukturen, also Molekiile, Ionen oder Koordinationsverbin-
dungen. Werden kompliziertere Aggregationsvorschriften mehrfach nacheinander ange-
wandt, entstehen ggf. grofle Aggregate mit fractalen Eigenschaften. Das sind statistisch
hierarchisch organisierte, selbstihnliche Objekte, deren Eigenschaften durch gebro-
chene (fractale) Dimensionen beschrieben werden.

Bei der Aggregation von Teilchen zu Clustern, mit Poren und Oberflichen im Inneren,
konnen davon abweichende gebrochene Potenzen, die Dimensionen, auftreten. Diese
fractalen Dimensionen hidngen von den jeweiligen konkreten Bedingungen ab. Zum
Beispiel lassen sich Groflen-Dichte-Verhidltnisse von Aggregaten mit Hilfe von frac-
talen Modellen erklédren. Diese fractalen Aggregate werden durch Koagulation kleinerer
ahnlicher Aggregate gebildet. Die kleineren fractalen Cluster sind dichter und haben
engere Poren.

Fiir die Porositét n, eines Aggregates in Abhdngigkeit von deren fractalen Dimension
Dy, geben Li & LOGAN (2001) an:
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f o3
np =1V, E@%g (3.1-12)
K

mit

d, = Aggregatdurchmesser (Kugel)

dg = Partikeldurchmesser der Aggregatbildner

Yirac™ Packungskoeffizient, (bei der Anwendung von Li & LOGAN 2001) = 0,25
n = Anzahl der Aggregatbildner

Die gewohnliche Euklidischen Clustern, haben die Dimension D, = 3. Thre Porositit

ist nach GI.(3.1-12) gréBenunabhéngig. Dieses Verhalten entspricht geordneten Kristall-
gittern oder homogenen Kugelschiittungen. Das Gleiche gilt fiir die Anzahl der
Aggregatbildner n nach GL.(3.1-13):

h =Yy %g (3.1-13)
K

oder

D froc _3)/Dfrac
nP zl_yfrac %% (31-14)
frac

Dieses Verhalten ldsst sich auch fiir andere Gréfen bestimmen. Bei der Polymerisation
von Huminsdurevorstufen (building blocs) zu Fulvin-, Huminsduren bis zu den Hu-
minen wirken ebenfalls Prozesse, die sich mit unterschiedlichen gebrochenen Dimen-
sionen beschreiben lassen. Diese bestimmen implizit die Eigenschaften der gebildeten
Stoffverteilungen. Fractale Betrachtungsweisen erfordern aber einen detaillierten Ein-
blick in die Einzelprozesse. Deshalb werden fractale Beschreibungen nur in diesen
Féllen einsetzbar sein. LEE et al. (2000) und LEE et al. (2002) entwickelten und testeten
beispielsweise Modelle zur Flockungskinetik auf der Grundlage definierter fractaler
Beschreibung des Aggregationsverhaltens der Mikroflocken.

3.2 Beschreibung durch Verteilungsfunktionen

3.2.1 Stoffverteilung, Stofftrennung und Detektion

Die Beschreibung von Stoffverteilungen wird an einem beliebig gewihlten zweidimen-
sional verteilten komplexen Gemisch, bestehend aus zwei Verteilungen und mehreren
Einzelstoffen (Singularitidten als Punkte), in Abb. 3.2-1 veranschaulicht. Die Achsen
reprisentieren je eine intensive Stoffeigenschaft (z.B. Molmasse und Siurestérke, 0.4.).
Die Haufigkeit, bzw. Konzentration oder eine ihr proportionale Gréfle werden in die
Bildebene als Isolinien oder Flichen projiziert.
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Abb. 3.2-1:  Beispiel eines Stoffkontinuums mit Einzelstoffen

Diese Stoffverteilung ist dem Analytiker meist nicht bekannt. Durch Stofftrennung lésst
sich das Gemisch in Fraktionen einteilen (Abb. 3.2-2). Die Trennung erfolgt im Idealfall
entlang einer physikochemisch definierten Schnittlinie, die das Trennkriterium darstellt.
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Abb. 3.2-2:  Einfache Stofftrennungen in Kontinuen (links) und zweifache Stofftren-
nung (rechts).
Der Verlauf des Trennkriteriums durch das Stoffkontinuum entscheidet iiber die
Brauchbarkeit der Ergebnisse (Abb. 3.2-2, links). Verlduft das Trennkriterium durch ein
Maximum der Verteilungsfunktion (Kriterium 1), dann ist der Trennfehler hoch. Bereits
eine geringe Verschiebung des Trennkriteriums verdndert das Ergebnis und die verfah-
rensbedingte Unschirfe der Trennung kann bereits nichtreproduzierbare Ergebnisse be-
dingen. Verlduft das Trennkriterium dagegen durch ein Minimum der Verteilungsfunk-
tion (Kriterium 2), dann beeinflussen kleine Lageverdnderungen des Kriteriums die

beiden Teilkontinuen A und B nur wenig.

Durch eine nochmalige Stofftrennung der Fraktionen A und B (nach Kriterium 3) durch
ein physikochemisch entgegengesetzt verlaufendes Trennkriterium 4 (Abb. 3.2-2,

rechts) erhilt man die vier Teilkontinuen A, A,, B, und B,.

Stoffverteilungen nach thermodynamischer Definition (Pkt.3.1.2) lassen sich als
Mengen mit Molekiilen und Aggregaten als Elementen darstellen. Die Auftrennung des
komplexen Stoffgemisches in Fraktionen (Abb. 3.2-2) geniigt der Beschreibung nach

GL(3.2-1):
A OA,0B,0UB,=A0B
A nA,nB nB,=0
(3.2-1)
A TOA
A 0UB
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Die Vereinigung aller Teilmengen entspricht dem Ausgangsgemisch. Bei den vorausge-
setzten idealen Trennungen sind die Schnittmengen zwischen allen Fraktionen leer
(leere Mengen). Diese Teilfraktionen konnen als Pseudokomponenten nach Pkt.3.3 ein-
gesetzt werden.

Die mengentheoretische Abbildung (SCHADACH 1971) des Gemisches, bzw. dessen
Fraktionen, auf die Menge der natiirlichen Zahlen ergibt deren extensive Vertei-
lungsfunktion, d.h. jedem Punkt im mehrdimensionalen Eigenschaftsraum wird die An-
zahl zugehoriger Elemente zugeordnet. Auf eine Stichprobe bezogen, erfolgt die Abbil-
dung auf die Menge der rationalen Zahlen und fiihrt zur intensiven Verteilungsfunktion,
bei der die Haufigkeit als Konzentration angegeben wird.

In der Praxis beeinflusst das angewandte Detektionsverfahren die Konzentrationsanga-
be. Unspezifische Detektionsverfahren messen nur Eigenschaften der Elemente, selten
ihre molare Konzentration. Dadurch liefert jedes Detektionsverfahren ein anderes Ver-
teilungsmuster. Spezifische Detektionsverfahren erfassen nur bestimmte Teilbereiche
der Verteilung, bzw. Einzelstoffe. Die Stoffverteilung kann deshalb nur iiber verschie-
den kombinierte Detektionsverfahren konstruiert werden. Dabei ist zu beachten, dass

sich die unspezifischen Verfahren in ihren Detektionsbereichen tliberlappen konnen, wie
Abb. 3.2-3 demonstriert.

»

Detektion 1 )
0 O B

Detektion 2

Eigenschaft 2
Eigenschaft 2

Detektion 1

0 / s ; H . A & .
A P AR Hnnnnaal Detektion 2 & & <
> >

L
Eigenschaft 1 Eigenschaft 1

Abb. 3.2-3:  Uberlappende Wirkungsbereiche zweier unspezifischer Detektionen 1
und Detektion 2. Die verdnderliche Nachweisintensitit ist durch die Li-
nienstirke markiert (links) und die nachweisbaren Bereiche C und D
zeigt das rechte Bild.

Mit zwei Detektionsverfahren werden die sich iiberlappenden Stoffbereiche C und D
erfasst. Mengentheoretisch lassen sich die einzelnen Bereiche der Stoffverteilung nach
Gl1.(3.2-2) beschreiben:

C n D =mit beiden Detektionen erfassbar 39
(C [ D) n Gesamtgemisch =nicht erfassbar (3:2-2)
Wegen ihrer unterschiedlichen Spezifitdt ist eine eindeutige (molare) Konzentrationsan-
gabe nicht mehr moglich. Wenn man die Teilfraktionen als Pseudokomponenten be-
trachten will, miissen die GIn.(3.2-1) erfiillt sein, was nicht mehr als die Vermeidung
von Doppelzahlungen heifit. Dieses Problem tritt meist dann auf, wenn verschiedene
parallel durchgefiihrte Trennungsgidnge miteinander verglichen werden sollen.
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3.2.2 Eindimensionale Stoffverteilungen

Eindimensionale Stoffverteilungen sind nur durch einen Eigenschaftsparameter (x) ver-
teilt, z. B. G1.(3.2-3):

ac(x)=cg,, OF(x)Dx (3.2-3)
mit

X = Verteilungsparameter (-eigenschaft) mit -co < x < +oo

Coum™ Summenkonzentration der Komponente

Die Konzentration c(x) wird als partielle integrale Grof3e im Intervall
-0 ... X

definiert.

Fiir die Verteilungsfunktion muss GI.(3.2-4) gelten.

+o0o

If(x)@x =1 (3.2-4)

Diese Bedingung erfiillt u.a. die GauBBverteilung (Summenfunktion).

Partielle molare GroBen einer Stoffverteilung konnen ebenfalls funktionelle Zusammen-
hiange widerspiegeln. Die Ableitungen von Zustandsgrofen nach der Stoffmenge stellen
nach GL.(3.1-5) deren partielle molaren GroBen dar:

an 1 oy =
Y= = _1 _
M %T v E’F%T V Hog Fl)0BxH (3.2-5)

Durch Erweiterung mit dem Volumen V ldsst sich die Stoffmenge n auf die Konzen-
tration zurlickfiilhren und dabei die jeweilige ZustandsgroBe y als eine volumenspezi-
fische GroBe darstellen. Prinzipiell konnen auch von mehrdimensionalen Stoffvertei-
lungen die partiellen molaren GroéB3en bestimmt werden.

Reaktionen mit Stoffverteilungen sind mathematisch sehr aufwendig zu beschreiben.
Eine analytische Losung fiir Sdure-Base-Prozesse ist in Pkt.4.2.2 beschrieben. Alter-
nativ zu Verteilungsfunktionen eignen sich die aus ihrer Diskretisierung hervorge-
gangenen Pseudokomponenten besser fiir verfahrenstechnische Berechnungen.

3.3 Beschreibung durch Pseudokomponenten

3.3.1 Definition von Pseudokomponenten durch Fraktionierung

Durch Diskretisierung eindimensionaler Stoffverteilungen nach Gl.(3.2-4) werden diese
in Pseudokomponenten einteilt, die sich wie Einzelstoffe weiterbehandeln lassen:

xi+1 xi+l

c(i,i+1)= J'ac(x)=c5um DIf(x)E(Px (3.3-1)



25
3 Modellierung komplexer Stoffsysteme

Die mengentheoretischen Voraussetzungen nach Gl.(3.2-1) sind erfiillt, wenn der ge-
samte Definitionsbereich einer Eigenschaft in nichtiiberlappende Abschnitte eingeteilt
wird, zwischen denen jeweils eine Pseudokomponente durch Integration entsteht. Das
Beispiel in Abb. 3.3-1 zeigt die Diskretisierung einer zweigipfeligen Verteilung durch
mehrfache Fraktionierung mittels gestaffelter Trennkriterien.

o 4 gestaffelte Trennschritte\
=

S ()

=

(0]

20
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A | i | | | Eigenschaft 1

g I 5 ! | | . i Summenfunktion
g | Verteilungsfunktion | ' | |
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5 | | | | : !

S | | ! :
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(v | / T i

Eigenschaft 1

Abb. 3.3-1:  Gestaffelte Fraktionierung einer zweidimensionalen Stoffverteilung und
Projektion auf eine eindimensionale Dichte- und Summenfunktion der
Eigenschatft 1

Die erste Ableitung der Summenfunktion beschreibt die entsprechende Dichteverteilung
der Stoffe in Abhdngigkeit des gewéhlten Parameters. Die Dichtefunktion wird aus den
Differenzenkoeffizienten der Summenfunktion berechnet:

Ac

P BEigenschaf 632

Fiir die Dichtefunktion ergibt sich meist eine ungew6hnliche Mafleinheit. Da auch die
Auftrennungsparameter nur niherungsweise quantifizierbar sind, konnen aus dem Kur-
venverlauf nur die Lage des Maximums u.s.w. interpretiert werden. Aus der diskreti-
sierten Verteilung lassen sich Pseudokomponenten zusammenfassen, die wichtige
Eigenschaften des Gemisches oder darin enthaltene Stoffklassen reprasentieren. Eine
Verschiebung der Trennungskriterien oder eine andere Zusammenfassung der Frak-
tionen verdndert die den Pseudokomponenten zugeschriebenen Eigenschaften derart,
dass sie in chemischen Berechnungen dhnliches Verhalten zeigen. Eine hohe Anzahl
von Pseudokomponenten entspricht einer hohen qualitativen Auflosung des betrachteten
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Gemisches. Anwendung findet diese Fraktionierung bei Korngréfenanalysen oder bei
der Interpretation von Chromatogrammen.

3.3.2 Charakteristische Eigenschaften von zu Pseudokomponenten
zusammengefassten Stoffen

Die Pseudokomponenten werden wie homogene Stoffe behandelt. Dadurch geben die
Messwerte einer Fraktion, auf einen Basissummenparameter bezogen, die jeweiligen
mittleren Eigenschaften (Tab. 3.3-1) an. Fiir die (Pseudo-) Komponente i mit deren
Messwert y. und deren wahren (molaren) Konzentration folgt aus G1.(3.2-5) der Zusam-

menhang nach G1.(3.3-3) mit dem partiellen molaren GroBe Y;:

dy. = % Eﬂ =Y, @, (33-3)
n, 1 V

Anstelle der molaren Konzentration kénnen auch andere stoffmengenspezifische Para-
meter y, nach Tab. 2.1-3 eingesetzt werden.

Tab. 3.3-1:  Charakteristische Eigenschaften (Y) von Komponenten und Pseudokom-

ponenten
Parameter | Beschreibung Einheit
M Molmasse g/mol
v, Anzahl der Kohlenstoffatome in einem Aquivalent der Komponente 1
M, " Molmasse eines Aquivalentes bezogen auf deren organischen Kohlenstoff g C/mol
(Pkt.4)
€, spezifischer Extinktionskoeffizient bei der Wellenldnge A (Pkt.9) m?/mol
e\ spezifisches UV/VIS Spektrum fiir A; < A < A, (Pkt.9) m?2/mol
€554 spezifischer Extinktionskoeffizient bei A=254nm oder m?/mol
Aromatizitdt (Pkt.9) m?/g C
€D Integraler spezifischer Extinktionskoeffizient der Absorptionsbande i (Pkt.9.2) | m2/(mol'nm)

Die partiellen molaren, bzw. auf andere Groflen bezogenen Ableitungen entsprechen
den charakteristischen Eigenschaften der jeweiligen Pseudokomponente.

3.3.3 Definition von Pseudokomponenten tber Dosis-Wirkungs-Beziehungen

Das in Pkt. 3.3.2 vorgestellte Verfahren erfordert eine mehrstufige Fraktionierung, die
nicht immer moglich ist. Gleichgewichtskonstanten werden héufig in parallelen Batch-
Ansitzen bestimmt, in denen verschiedene Systemzustinde eingestellt werden. Adsorp-
tionsisothermen und Titrationskurven entsprechen in diesem Sinne einer Dosis-Wir-
kungs-Beziehung. Aus diesen Funktionen lassen sich deren Gleichgewichtskonstanten
ableiten. Liegen Mischungen von Stoffen mit unterschiedlichen Gleichgewichtskonstan-
ten vor, ist dieses in den Dosis-Wirkungs-Beziehungen erst ab einem bestimmten Unter-
schied zu erkennen. Bei Kenntnis dieses prinzipiellen Einflusses lassen sich ggf. aus
Dosis-Wirkungs-Beziehungen Pseudokomponenten mit dhnlichen Eigenschaften zu-
sammenfassen. Das wird nachfolgend iiber Modellrechnungen veranschaulicht:
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Zwischen einem Stoff A und einem Produkt AX beschreibt Gl.(3.3-4) eine Gleich-
gewichtsreaktion:

A+X=AX (3.3-4)
mit dem Massenwirkungsgesetz:
c
K 0, =K =—2%— -
R o 2y (3.3-5)

Bei bekannter Gesamtkonzentration Cg
Cs =C, tCyxx (3.3-6)

soll der Anteil des Reaktionsproduktes ¢,y an der Gesamtkonzentration cg berechnet

werden,
c
K=——2 < (3.3-7)
Cx [(CS _CAX)

und umgeformt

Cax _ K¢y _ Cy

¢ (1+KL&y) At L. (3.3-8)

X
K 0

Der Ausdruck nach GI1.(3.3-8) tritt formal bei verschiedenen Problemen auf, u.a.:
o Siure-Base- und Komplexierungsgleichgewichte (Pkt.4)

o Sorptionsgleichgewichte an definierten Bindungspldtzen, entsprechen formal der
Langmuir-Isotherme (s.Pkt.5)

o Enzymkinetik (formal wie Monod, Michaelis-Menten, s. Pkt.6.2)

Die reziproke Gleichgewichtskonstante gibt die Konzentration von ¢, an, bei der genau

die Hilfte des Stoffes A als Produkt AX vorliegt (Halbwertskonzentration). Liegen Ge-
mische unterschiedlich stark bindender Stoffe vor, dann staffeln sich die Konzen-
trationen ihrer Produkte entsprechend der Gleichgewichtskonzentrationen. G1.(3.3-8) er-
scheint gegen den Logarithmus der Konzentration cy aufgetragen als eine sigmoide

Kurve mit einem, der Gauflschen Integralfunktion &hnlichen, Verlauf. Zur Veranschau-
lichung der Uberlagerung von Gleichgewichten wird ein Vierstoffgemisch (A, B, C, D)
mit Reaktionen analog Gl.(3.3-4) betrachtet. Die Gesamtkonzentrationen der einzelnen
Reaktionspartner sind fiir jeden Stoff gleich Eins. Die Summe der gebildeten Komplexe
ergibt den Messwert y:

y= (CAX +CBX:CCX +CDX) mit CS(A):CS(B):CS(C):CS(D):CS =1 (3.3-9)
N

Die Gleichgewichtskonstanten werden in geometrischer Folge gestaffelt. Fiir den Faktor
10 ergibt sich die Konzentrationsabhdngigkeit der einzelnen Komponenten und deren
Summe y ein Verlauf nach Abb. 3.3-2.
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Abb. 3.3-2:  Geometrische Reihenfolge der Gleichgewichtskonstanten (Faktor 101)

Wenn sich die Gleichgewichtskonstanten nur um den Faktor 10 unterscheiden, ergibt
deren Summe y eine dhnliche sigmoide Kurve, die allerdings flacher iiber 4 Grofenord-
nungen verlduft, wihrend jede einzelne Verbindung innerhalb des Konzentrations-
sprunges von 102 von den Ausgangsstoffen in die Produkte iibergeht. Zwischen y=0,5
und y=3,5 verléuft y(log cy) annihernd linear. Stellt man die Einzelkonzentrationen und
deren Summe y gegen die cy dar (Abb. 3.3-2, rechts), erkennt man noch die Uber-

lagerung der einzelnen Produktkonzentrationen.

Auch bei einer geometrischen Reihe der Gleichgewichtskonstanten mit dem Faktor 102
verlduft die Summe y(cy) noch liber 8 GroBenordnungen, leicht gewellt aber fast linear

(Abb. 3.3-3).

¢ A — AY c V
0.8 | KB=102K 5 {5 08
0,6
0,6 b i |
04 0.4
1 ]
" / 02
00 O ) 00 B — 0
70,0001 0,001 001 0,1 1 10 100 1000 ¢ 0.0 02 0.4 0.6 0.8 cy

Abb. 3.3-3:  Geometrische Reihenfolge der Gleichgewichtskonstanten (Faktor 102)

Dabei iiberlagern sich aber die einzelnen Reaktionen nur noch sehr wenig. Betrachtet
man nur den Konzentrationsbereich von ¢y, in dem B reagiert, dann lassen sich bereits

aus dem Verlauf der Summenkurve drei Pseudokomponenten ableiten:

o sehr gut reagierende Pseudokomponenten, die sich im letzten Beispiel aus C und
D zusammensetzen,

o reagierende Pseudokomponente, hauptsidchlich B und
o nicht reagierende Pseudokomponente, hauptséchlich A

Mit noch grofBeren geometrischen Faktoren geht y in eine Stufenfunktion (Abb. 3.3-4)
tiber.
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Abb. 3.3-4:  Geometrische Reihenfolge der Gleichgewichtskonstanten (Faktor 10%)

Die Einteilung in nicht-, sofort und im Bereich reagierend, ist noch schérfer ausgepragt.
Innerhalb der groflen Variationsbreite von Parametern ist oft nur ein kleiner Bereich fiir
die zu betrachtende Situation relevant. Damit lassen sich drei Wirkbereiche definieren:

» vernachldssigbar
» prozeB(mit)bestimmend

» in Prozesskonstanten enthalten (unabhéngig von der exakten GrofB3e, mafigebend bei
Analogiebetrachtungen)

Diese Einteilung muss nicht zwangslaufig mit der numerischen Grofe korreliert sein.
Die aus den Gleichgewichtsversuchen ableitbaren Pseudokomponenten lassen sich gra-
fisch nach Abb. 3.3-3 oder Abb. 3.3-4 ermitteln oder durch die nachfolgend im
Pkt.3.3.4 beschriebene Anpassungsrechnung bestimmen.

3.34 Definition von Pseudokomponenten durch Anpassung an Reaktions-
modelle

Wenn Stoffgemische beziiglich interessierender Eigenschaften Dosis-Wirkungsbezie-
hungen nach Gl.(3.3-8) enthalten, lassen sich Pseudokomponenten nach logarithmisch
gestaffelten Gleichgewichtskonstanten definieren. Die Gesamtkonzentrationen der
Pseudokomponenten sind allgemein nicht gleich, wie im Beispiel nach Gl.(3.3-9)
angenommen. Sie lassen sich liber Regressionsrechnung aus zugehdrigen Messwerten
ermitteln. Die zundchst vorgegebenen Gleichgewichtskonstanten miissen iterativ ange-
passt werden.

Fiir die Pseudokomponenten ¢, . werden deren Beitrige zum Gesamtmesswert als Funk-

tionen definiert. Diese beschreiben den partiellen Anteil der Pseudokomponente am
Messwert entsprechend Gl.(3.1-5) als Proportionalititsfaktor. Jeder Messwert y setzt
sich somit aus der Summe von n Produkten aus Pseudokomponenten(anfangs)konzen-
tration Co.i und der Ansatzfunktion f,(x) zusammen. Die Ansatzfunktion beschreibt den

Anteil der urspriinglichen Pseudokomponente, der unter dem Parameter x entweder
umgesetzt wird oder noch vorhanden ist (GI.(3.3-10)). Eine mogliche Ansatzfunktion
stellt G1.(3.3-8) mit einer noch anzupassenden Gleichgewichtskonstante dar:

0<f(x)<1 (3.3-10)
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In G1.(3.3-8) entspricht der Parameter x der Konzentration eines Reaktionspartners (c,),

der variiert werden kann:

y= ic‘“ I, (x) (3.3-11)

Zur Auswertung liegen meist m > n Datensétze fiir den Messwert y und dem Parameter
x vor. Das daraus ableitbare Gleichungssystem ist {iberbestimmt und wird iiber die Mi-
nimierung der Fehlerquadrate gelost, was einer linearen Mehrfachregression entspricht.

Der Messwertvektorg; und die Matrix der Ansatzfunktionenf ici ) sind bekannt, bzw.

lassen sich berechnen. Die Ausgangskonzentrationen der Pseudokomponenten ¢ sind
unbekannt und stellen die Koeffizienten der Regressionsanalyse dar:

= (cl,...ci...cn)T

(. | (3.3-12)

Spaltenvektor der Pseudokomponenten

Spaltenvektor der Messwerte

I <iol

Matrix der Ansatzfunktionen

Die Matrix der Ansatzfunktionen setzt sich aus den einzelnen Ansatzfunktionen fiir jede
Messung (Stiitzstellen) zusammen. Die Matrix G enthélt m Zeilen mit den jeweils n An-
satzfunktionen fiir jede Pseudokomponente. Der Spaltenvektor der zu den Stiitzstellen
gehdrenden Messwerte berechnet sich aus dem Vektorprodukt der Matrix G und dem
Spaltenvektor der Konzentrationen:

y=Gxc (3.3-13)

Nach Losen von GI1.(3.3-13) als Regression ldsst sich statistisch priifen ob, der Ansatz
die Versuche hinreichend genau beschreibt. Die Regressionsrechnung stellt den linearen
Anpassungsschritt dar.

Prozessmodell mit Pseudokomponenten
gegebene Bedingungen E> und prozessspezifischen Konstanten

meist nichtlinear

Summenparameter y: ii

y= Zfl Ei,o Messwert y, f; f, f; f; f; f, fiir x,
Messwert Y, fl f2 fl fl fl fn fir X,
e I e e s TR e
e oo (6] e
L é L . -
Messwertvektor y Matrix G

Abb. 3.3-5:  Lineares Prozessmodell mit nichtlinearen Ansatzfunktionen
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Die Berechnung und Invertierung der Matrizen iibernimmt das Regressionsunterpro-
gramm, z.B. in gingigen Tabellenkalkulationen, so dass nur Eingangs- und Ergebnis-
daten eindeutig definiert werden miissen, d.h.

* der x-Eingabebereich enthilt die berechneten Ansatzfunktionen fiir jede Stiitzstelle
(jede Spalte enthélt die Ansatzfunktionen fiir eine Pseudokomponente und jede
Zeile représentiert eine Messung),

* der y-Eingabebereich enthilt in einer gleichlangen Spalte die anzupassenden Mess-
werte y.

* Die Regression wird ohne zusétzliches absolutes Glied bestimmt.

Der Ergebnisbereich enthalt:

* die berechneten Konzentrationen als Vektor der Pseudokomponenten,

» die zugehorigen Standardabweichungen (0y) als Vektor,

« sowie den Regressionskoeffizienten R, der bei guter Anpassung nahe 1 liegt.

Mit einem derartigen Regressionsschritt erhidlt man die Konzentrationen nur fiir den
jeweils vorgegebenen nichtlinear dimensionierten Ansatz.

Mit dem linearen Anpassungsschritt wird fiir die eingesetzten Parameter in den Ansatz-
funktionen der Vektor der Pseudokonzentrationen berechnet. Wenn die verwendeten
Ansatzfunktionen den Prozess nicht richtig beschreiben, ist die Ubereinstimmung nur
gering.

In nichtlinearen Anpassungsschritten sind die eingesetzten Parameter der Ansatzfunk-
tionen so lange zu variieren und der Konzentrationsvektor erneut zu bestimmen, bis eine
moglichst hohe Ubereinstimmung zwischen den Messwerten und den korrespondie-
renden berechneten Daten erreicht wird. Dabei miissen formulierte Anpassungskriterien
die Ubereinstimmung quantifizieren:s

> Der Regressionskoeffizient R? allein ist nur eingeschriinkt als Anpassungskriterium
einsetzbar, weil er nur wenig auf Anderungen der nichtlinearen Funktionskonstanten
reagiert.

» Die berechneten relativen Fehler der Pseudokomponentenkonzentrationen reagieren
wesentlich empfindlicher auf Variationen der Konstanten in den Ansatzfunktionen.
Daraus leitet sich das Anpassungskriteruim KRT ab, das den Mittelwert der
relativen Fehler angibt. Das Anpassungskriterium KRT nach GI1.(3.3-14) ist in den
nichtlinearen Anpassungsschritten zu minimieren:

Aol
KRT = Bl JZ 8 H_} min (3.3-14)

» Es sind meist nur positive Konzentrationen von Pseudokomponenten plausibel.
Werden negative Konzentrationen berechnet, ist moglicherweise die Anzahl n der
Pseudokomponenten zu hoch und muss reduziert werden, auch wenn dadurch R?
dadurch kleiner wird.
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Ein allgemeingiiltiger Anpassungsalgorithmus kann jedoch noch nicht explizit ange-
geben oder empfohlen werden. Deshalb wird die nichtlineare Anpassung meist noch per
Hand durchgefiihrt.

Folgende Anwendungen werden beschrieben:

» Interpretation von Titrationskurven als Gemisch unterschiedlich starker Sduren (Pkt.
4.1.5)

Beschreibung von Adsorptionsprozessen an heterogenen Oberflichen (Pkt.5.2)

Interpretation von Parallelreaktionen (Pkt.6)

YV V V

Auswertung von Siebtests (Pkt.8.1.6)
» Zerlegung von UV/VIS-Spektren in Elementarbanden (Pkt.9.2.2)

Bei der Anpassung von grafisch darstellbaren Zusammenhéngen sollten gemessene und
berechnete Kurve nach jedem Anpassungsschritt miteinander verglichen werden, um
die Plausibilitidt der Ergebnisse stindig iiberpriifen zu konnen. Der Aussagewert der
angepassten Gleichgewichtskonstanten ist kritisch zu iiberpriifen.

3.4 Modellierung von Reaktionen in Stoffverteilungen

Die zu einer Stoffverteilung gehorenden Pseudokomponenten bilden in ihrer Summe
deren Gesamtkonzentration. Fiir diese werden Reaktionen definiert, die sich in
bestimmten Konstanten, entsprechend der vorgegebenen Verteilung, unterscheiden.
Einfache Modellrechnungen lassen sich in Tabellenkalkulationsblittern durchfiihren.
Wenn Einfliisse der lonenstérke, Temperatur oder Oberflaichenladungen die Reaktionen
wesentlich bestimmen, sollten geochemische Berechnungsmodelle eingesetzt werden.

Fiir die Modellierungen wird das iiber das Internet als freeware zu beziehende geoche-
mische Rechenprogramm PHREEQC2 (PARKHURST & APPELO 1999) mit seinem
umfangreichen Basisdatensatz Wateq4f.dat empfohlen. Es ermoglicht folgende Berech-
nungen chemischer Gleichgewichte flir die im Wasser geldsten An- und Kationen:

* Komplexbildung

e Losung und Féllung von Mineralien und festen Losungen
* Gasaustausch

* Redoxreaktionen

* Jonenaustausch

* Sorptionsreaktionen definierter Oberflichenkomplexe als Zweischichtmodell nach
DzOMBAK & MOREL (1990)

und auB3erdem
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* definierte chemische Reaktionen, ggf. mit Kinetik
» Gleichgewichte mit festen Losungen
e Mischung

e Transport durch eine Riihrstufenkaskade (mixed cells) unter Beriicksichtigung
longitudinaler Dispersion

* Totrdume
* Transport durch Diffusion

Die im Basisdatensatz zusammengestellten Gleichgewichtskonstanten und Parameter
zur Berechnung der Temperaturabhéngigkeit u.s.w. lassen sich beliebig erweitern. Es
konnen Pseudokomponenten und Reaktionen in das System eingefiigt werden. Alle wei-
teren Randbedingungen, wie z.B. pH-Veridnderungen, werden beriicksichtigt.

Die Formulierung der Aufgabenstellung in den sog. Input-files erfordert allerdings be-
sondere Sorgfalt. Die programmeigene Syntax (manual) ist dabei zu beachten. Hilfreich
ist auch die von MERKEL et al. (2002) in deutscher Sprache vorliegende Einfiihrung in
die Modellierung geochemischer Probleme mit PhreeqC. Vorteilhaft hat sich bei spezi-
fischen Problemstellungen die Erstellung des input-files und die Auswertung des
selected output-files liber Tabellenkalkulation erwiesen.

4 Saure-Base-Gleichgewichte und Komplexbildung in
Stoffverteilungen

4.1 Beschreibung von Saure-Base-Gleichgewichten tber das
Massenwirkungsgesetz

41.1 Titrationskurven

In komplexen Stoffgemischen kdnnen auch die Konstanten chemischer Gleichgewichte
kontinuierlich verteilt sein. Deren analytische Erfassung, Modellierung und Interpreta-
tion wird nachfolgend beschrieben. Fiir Protolysegleichgewichte von Breonstedt-Séuren
gilt nach allgemein nach STUMM & MORGAN (1996) Gl.(4.1-1):

HA=H"+A" (4.1-1)
Deren Massenwirkungsgesetz lautet jeweils einzeln:
I
K, =f, A 2He (4.1-2)
CHA

Der Ubergang vom Einkomponenten- zum Vielkomponentensystem lisst sich zur
Untersuchung der dabei auftretenden Effekte modellieren. Die Gesamtkonzentration der

Sdure wird mit Coes bezeichnet. Das Problem ist vergleichbar mit dem in Pkt.3.3.2,

wobei Gl.(4.1-2) formal GI1.(3.3-5) entspricht:

Cges = CHA +CA (41-3)
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woraus sich der Dissoziationsgrad o nach Gl.(4.1-4) ergibt:

Ca
a=— -
- (4.1-4)

ges

Bei der Beschreibung von Titrationskurven ist die Elektroneutralititsbedingung zu
beachten (STUMM & MORGAN 1996). Bei der Titration einer Sdure HA mit z.B. der
starken Base Natronlauge NaOH (cp) muss gelten:

Cna+ TCHy =Cx- FCop- (4.1-5)

oder mit dem pH-abhéngigen Dissoziationsgrad O:

Cp =C_FCoy- —Cpy, A LE+ ey —Cyy, (4.1-6)
bzw.
c,—Ccg=0ald+cy, —Ccoy (4.1-7)

Gl.(4.1-6) wird auf die Gesamtkonzentration der Sdure normiert:

_Ca- |, Con- " Cny _ Con- ~ Ch+
= A= 4 =g+ O THe (4.1-8)
C C C C

ges ges ges ges

Im Neutralbereich wird der zweite Term sehr klein und die Protonen- und Hydroxyl-
ionenkonzentrationen kénnen vernachldssigt werden.

Die Funktion cgz(pH) nach Verdiinnungskorrektur stellt eine einfache Titrationskurve
dar. Alternativ wird auch héufig die inverse Funktion pH(cy) dargestellt.

Die Pufferung eines Wassers ist durch den Umsatz pro pH-Anderung definiert:

B = ai = —_aCA_

oo~ api (4.1-9)

Bei starker Pufferung éndert sich der pH-Wert bei Zugabe von Sadure oder Lauge nur
wenig.

4.1.2 Diskussion einfacher Titrationskurven
Fiir das einfache korrespondierende Siure-Base-Paar nach Gl.(4.1-1) zeigt Abb. 4.1-1
die zugehorige inverse Titrationskurve pH(a). Dabei wurde der Einfluss von (¢, -¢op)

bereits nach Gl.(4.1-8) beriicksichtigt. Die (inverse) Titrationskurve beschreibt den Zu-
sammenhang zwischen dem pH-Wert und der umgesetzten Séure:

pH = pH(a) = pK, +lgi>1
O+aD 4.1-10)
IOPH_PKS (
a = alpH) = T+ 1075

Bei pH = pKg liegen Saure (HA) und korrespondierendes Anion (A”) in gleichen Kon-

zentrationen vor.
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pH O=cy /e,

£

7 1 %

5 © Heo

0 0,22 04 0,6 08 o

Abb. 4.1-1:  Inverse Titrationskurve eines einbasischen Sdureanions mit Siure und
Darstellung des Konzentrationsverhiltnisses Sdureanion/Gesamtsiure

Uber die Zusammenhiinge nach Gl.(4.1-14) lisst sich die Gesamtkonzentration an-
geben. Fiir den Wendepunkt gilt dementsprechend GI.(4.1-11):

pK =pH(a =0,5) (4.1-11)
oder
B - min (4.1-12)

Die Umsetzung der Sdure zu ihrem Sdureanion erfolgt zu etwa =80% im pH-Intervall
nach GI.(4.1-9),

[PK +10
pH,,, = EPKS -15 (4.1-13)
S

dem Pufferbereich. Nach dem Massenwirkungsgesetz gilt fiir die freie Sdure HA:

_ 1008 ,0910

== 4.1-14
1 + 10 ®Ks-pH) %))909% ( )

CHA
Und umgekehrt gilt G1.(4.1-14) auch fiir das Sédureanion. Bei 0=l steigt ¢y nach

Gl1.(4.1-6) entsprechender Basenzugabe. Das heif3t, es erfolgt ein pH-Sprung - der Um-
schlag (B=max). Die zwischen den Umschlagspunkten 0=0 und 0=1 zugegebene Base
entspricht nach Korrektur von Verdiinnung und Protonen/Hydroxylionen der gesamten
Saurekonzentration Coes: Damit ldsst sich die Siurekonzentration und die Siure-

konstante pK¢ durch Kurvendiskussion aus der (inversen) Titrationskurve ableiten.

Im einfachsten Fall geniigt es fiir vorgegebene pH-Werte die zu deren Einstellung erfor-
derliche Base-/Saurekonzentrationen als Base-/Sdurekapazitit Ky g pH [mmol/L,

mol/kg] anzugeben. Wenn die gewéhlten pH-Werte in den Umschlagsbereichen (Titra-
tionsendpunkte) der puffernden Sduren liegen, dann lassen sich die Messwerte als Stoft-
konzentrationen interpretieren. Bei ausschlieBlich hydrogencarbonatgepufferten Wis-
sern entspricht z.B. im Bereich 4,3<pH<8,2 die Séurekapazitit Kg, ; der Hydrogencar-

bonat- und die Basenkapazitéit K, , der Kohlenstoffdioxidkonzentration. Au3erhalb des
angegebenen pH-Bereiches gelten Zuordnungsvorschriften u.a. nach HANCKE (1991).
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4.1.3 Titrationskurven komplexer Stoffsysteme

Liegen anstelle einer Sdure zwei mit geringem Unterschied in ihrer Sdurestirke vor,
liberlagern sich deren Einzeltitrationskurven. Unterschiede von ApK (<1 lassen sich aus

dem Verlauf der Titrationskurve nicht erkennen. c(pH) wird dabei aus der Summe der

a.(pH) nach GI1.(4.1-10) als Linearkombination gebildet. Dabei sind die Gesamtkonzen-
trationen der einzelnen Komponenten mit zu beriicksichtigen:

Cs (pH):_CH+ + Cou- +C1a1(pH)+Czaz(pH)+----
=Cps+ TCou- + Zcidi(pH)

Haufig wird cg auf messbare GroBen, wie der Gesamtkonzentration der Sédure, als

(4.1-15)

relativer Titer Qo bezogen. Der Proportionalitdtsfaktor Coes lasst sich im gegebenen
einfachen Fall, zusammen mit dem pKg, durch Kurvendiskussion ermitteln.

Bei ApK>2 dissozieren beide Sauren in getrennten pH-Bereichen und werden nachein-

ander titriert, wie z.B. bei der Kohlensdure. Zwischen beiden Pufferbereichen erscheint
ein Umschlag.

pH CHA/Cges pH HAT™ges
A A100 A100
T % -

2
\

\

o
X

wn
AN
(9,

\
%
N

o

S

160

N j,pK'Sz 35 sz= 4,57 B /pKS pKS
3 e g 3 ///
~pH —pH
o 20
!
‘ ‘ ‘ ‘ » >
0 02 04 0,6 0,8 1 0 0,2 04 06 0,3 1

Abb. 4.1-2:  Inverse Tirationskurven von dquimolaren Séuregemischen mit ApK =1
(links und ApK =3 (rechts)
Fiir die Kohlensaure gilt Q nach GL.(4.1-16)t:

Q — Ccos +2 [0,
TOT DIC

Der graphisch dargestellte inverse Zusammenhang pH(Qp, Temp, lonenstérke) wird

=0..2 (4.1-16)

zur Schitzung von pH-Verdnderungen bei Wasserbehandlungsprozessen eingesetzt.

Uberlagern sich Siure-Base-Systeme mit ApKg; = 1 verbreitert sich der Pufferbereich

auf mehrere Einheiten. Aus diesen Titrationskurven von Vielstoffgemischen lassen sich
durch Kurvendiskussion die zu Grunde liegenden Systeme nicht mehr rekonstruieren.
Umgekehrt lassen sich gemessene Titrationskurven ersatzweise durch Pseudokompo-
nenten analog Pkt.3.3.2 darstellen.
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cya/c
PH 4~ A100
=65

7 %

57 160

3!

120
1

0,6 0,8 1
Abb. 4.1-3:  Darstellung einer Titrationskurve mit verbreitertem Pufferbereich aus 4

Pseudokomponenten

Diese in Abb. 4.1-3 dargestellte Titrationskurve verlduft zwischen pH=3 und pH=7
nahezu linear. Wenn man eine unbekannte Titrationskurve durch zwei oder mehrere
einbasische Sauren beschreiben will, gentigt fiir deren Abstand ApKg; > 1. Abb. 4.1-2

und Abb. 4.1-3 entsprechen den Darstellungen der Abb. 3.3-2 bis Abb. 3.3-4 und kon-
nen zur Ermittlung von Pseudokomponenten herangezogen werden.

4.1.4 Elektrostatische Effekte an den Oberflachen von Festphasen und
Kolloiden

Oberflachen mit Sdurefunktionen verhalten sich wie zweidimensionale Polyelektrolyte.
Je nach Dissoziationsgrad und Art der funktionellen Gruppen laden sich diese Ober-
flichen elektrostatisch auf. Dariiber hinaus beeinflussen adsorbierte Kat- und Anionen
die Oberflichenladung. Diese sorptiven Prozesse bestimmen damit auch das Saure-
Base-Verhalten der Oberfliache (s. Pkt. 5.1).

Die Oberfldchenladung berechnet sich aus der Ladungsbilanz, bezogen auf die spezi-
fische Sorptionsoberflache. Das elektrische Potenzial gegeniiber der freien Losung be-
einflusst die chemischen Gleichgewichte an der Oberfléche.

I
O + H* |
2 2 | &
ég OH - Ca?* | ::3
5 =2
8 -OH |
O - Ca* + Hf I ep
3 | 2
£ B8-oH | 3
E |2
OH &
on; |
Potenzialdifferenz ¢ —>Kondensatorspannung U 0

@)

Abb. 4.1-4:  Zweischichtmodell mit Analogie zu einem aufgeladenen Kondensator
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Die freie Reaktionsenthalpie der Protolyse- oder Adsorptionsreaktion wird in einen che-
mischen und einen elektrostatischen Term aufgespalten. Die scheinbaren (oder ap-
parent, app) Gleichgewichtskonstanten enthalten beide Terme, aus denen der chemische
Term (intrinsic, int) abgeleitet wird (DZOMBAK & MOREL 1990). Der elektrostatische
Term wird aus der Potenzialdifferenz zwischen Oberfliche und freier Losung und der
Ladungszahl des Ions an der Oberfliche gebildet. Im einfachsten Fall, dem Zwei-
schichtmodell, wird eine elektrische Doppelschicht mit konstanter Kapazitdt, mit der
Oberflichenladung 0 und der Kapazitit ke (sowie Faradaykonstante F, Gaskonstante R,
absolute Temperatur T) angenommen.

=K @xpﬂiog (4.1-17)

K
S.app RT ke

Zur Kalkulation von Oberflachenreaktionen nach diesem Modell werden folgende Para-
meter bendtigt (im Programm PHREEQC, PARKHURST & APPELO 1999 auf 1 kg Sor-
bensmaterial bezogen):

1. Anzahl bzw. Konzentration der aktiven Zentren (vergleichbar mit KAK)

2. spezifische Oberflache

3. Definitionen der Oberfldchenreaktionen mit ihren thermodynamischen Konstanten
4. Dicke der diffusen Schicht

Die Ladung der Oberfliache bestimmen 1 bis 3. Die Kapazitit der elektrischen Doppel-
schicht definiert dabei 4.

Die planare Doppelschicht nach Abb. 4.1-4 gilt fiir Oberflichen von Festphasen. Fiir
Kolloide, z.B. Huminstoffe wurden, fiir den elektrostatischen Term sphérische Ansitze
entwickelt (s.Pkt.4.3).

4.1.5 Zerlegung von Titrationskurven komplexer Stoffsysteme in Pseudo-
komponenten

Bei der Interpretation gemessener Titrationskurven unbekannter Gemische wird anstelle
des dimensionslosen Dissoziationsgrades o die umgesetzte Sdure/Base auf eine Stoff-
konzentration [mg/L] oder den DOC als relativer Titer Q bezogen:

Q - % _ Ca _ Con- ~Cus
TOT
DOC M, [c, +c,,)  DOC

(4.1-18)

mit
M Molmasse eines Sduredquivalentes bezogen auf deren organi-
«d schen Kohlenstoff [g C / mol]

Die Séure- und Saureanionenkonzentrationen sind mit dem DOC verkniipft. Q) leitet

sich aus der Ionenbilanz der Titration abgeleitet ab und stellt soll eine Zustandsfunktion
dar. Gl.(4.1-1) ergibt umgeformt:
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QTOT =

1
M [EJ, Cua E (4.1-19)
eq CA

Der Sdurebruch wird durch das Massenwirkungsgesetz substituiert und weiter umge-
formt:

Sva
— Meq —_ Meq

Quor =L = _
TOT 1+a¢ 1+ (K;I Blm) (4.1-20)

S

Nun wird postuliert, dass sich Q4 aus der Summe verschiedener Sauren mit den Kon-
zentrationen ¢, zusammensetzt. G1.(4.1-20) in G1.(4.1-15) eingesetzt ergibt:

H

¢s _Con- ~ CH++ZE

DOC DOC
Eii% (4.1-21)
o, 8
COI—I— CH+ + Z D: - D
DOC 1+10™ ™
D U

Die Titrationskurve cg(pH) ldsst durch eine Linearkombination einbasischer Sduren

nach GIl.(4.1-21) beschreiben. Nach Verdiinnungskorrektur und Beriicksichtigung der
Protonen-/Hydroxylionenkonzentrationen konnen fiir ein vorgegebenes Siuregemisch
dessen einzelnen (Pseudo)komponenten mit ihren Sdurekonstanten {iber den
Anpassungsalgorithmus nach Pkt.3.3.4 bestimmt werden.

Da die meisten zur Titration eingesetzten Proben bereits aus Mischungen verschiedener
Séuren und ihrer korrespondierender Anionen bestehen, werden sie jeweils mit einer
Saure und einer Base titriert. Der Sdure- und der Laugeast werden unter Beachtung von
Gl.(4.1-22) zu einer Titrationskurve zusammengefasst:

—Cq (4.1-22)

Da nicht von der undissoziierten Sédure aus titriert wird erhilt G1.(4.1-21) ein absolutes
Glied ¢, und nimmt die Form von Gl.(4.1-23) an. Das negative absolute Glied -cg,

entspricht der bereits in der Probe vorliegenden Anionenkonzentration.

OC. 1
CB =COH— - + CBO + Z EDM 1+ IOPKS oH E (41-23)

Nach diesem Ansatz mit einem absoluten Glied lassen sich Titrationskurven in Pseudo-
komponenten mit dem Algorithmus in 3.3.4 zerlegen. Die durch Anpassungsrechnung
ermittelten scheinbaren (apparenten) Sdurekonstanten von Oberflichen und Kolloiden
enthalten die zugehorigen elektrischen Terme nach Pkt.4.1.4.
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4.2 Interpretation komplexer Saure-Base-Systeme in nattrlichen
Wassern
4.2.1 Huminstoffe mit abweichender Protolysestéchiometrie nach RITCHIE et
al. (2003)

Das Sédure-Base-Verhalten natiirlicher Vielstoffgemische (NOM), denen meist Humin-
charakter zugeordnet wird, steht im Mittelpunkt zahlreicher Untersuchungen. Deren
Komplexbildungseigenschaften stehen in engem Zusammenhang mit ihren verschie-
denen Sduregruppen. Eine einfache Moglichkeit das Sdure-Base-Verhalten zu studieren,
besteht in der Interpretation ihrer Titrationskurven. Dazu wurden héufig standardisierte
Humin- und Fulvinsdureisolate eingesetzt.

Bei der Betrachtung von Protolysereaktionen wird je Dissoziationsstufe jeweils genau
ein Proton abgegeben. Formal sind aber auch andere Stochiometrien moglich. RITCHIE
et al. (2003) tibernahmen ein derartiges Modell zur Beschreibung der Aciditétseigen-
schaften von Huminstoffen, ohne deren Herleitung anzugeben. Die Modellgrundlagen
werden nachfolgend rekonstruiert.

Der Ansatz wird auf die Dissoziation mehrbasischer Sduren zuriickgefiihrt:

H A<= VH" + A" (4.2-1)
Aus Gl.(4.2-1) leitet sich das Massenwirkungsgesetz Gl.(4.2-2) ab:
W@
K, = A fus (4.2-2)
CHA

Bei der Berechnung von Q- ist in GL.(4.1-18) die Stdchiometrie zu berticksichtigen:

Q _vid, _ vie,
T poCc M, e, +cy)

(4.2-3)

Die Saure- und Sdureanionenkonzentrationen sind weiterhin iiber den Stochiometrieko-
effizienten v, als Proportionalitétsfaktor, mit dem DOC verkniipft. Qpqp wird auch aus

der Ionenbilanz der Titration abgeleitet. Gl.(4.2-4) ergibt umgeformt Gl.(4.2-5). Der
Saurebruch wird durch das Massenwirkungsgesetz substituiert und unterscheidet sich
nach weiterer Umformung von Gl.(4.1-20) nur durch die Potenz v:

I ’

Meq - Meq

14 dne 1+§<;% @mﬁ
KS

RITCHIE et al. (2003) geben fiir die mit zwei funktionellen Typen (I=R-COOH und

2=Ar-OH, die sich nicht gegenseitig liberlagern) ausgeriisteten Huminstoffe (4.2-5) an,
analog zu Gl.(4.1-21):

Qror = 1 SN ) ] (4.2-5)

QTOT =

(4.2-4)
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Gl1.(4.1-20) auf dieses System angewendet ergibt:

_E %\/qul H H %/I E
D U

(4.2-6)

Durch Koeffizientenvergleich mit i=1 oder i=2 fiir carboxylische und phenolische
Saurefunktionen erhilt man Gl.(4.2-7) und Gl.(4.2-8):

Q=— (4.2-7)

1
V. = — -
Ty (4.2-8)

Daraus werden die Sdurekonstanten berechnet, wobei von Wasserstoffionenkonzentra-
tionen auf deren Aktivititen iibergegangen wird:

%E/ und logarithmiert: (4.2-9)

gk, =Pos (4.2-10)

pK,, == (4.2-11)

Die Titrationen fiihrten RITCHIE et al. (2003) unter konstanter lonenstiarke von 0,1 mol/L
mit Standardhuminsduren durch. Die Titrationskurven wurden nach Verdiinnungskor-
rektur auf den Parameter Q4 bezogen und sind in Anlage 1, Tab. 1 und die nach dem

Ansatz von Gl.(4.2-4) abgeleiteten thermodynamischen Daten in Anlage 1, Tab. 2 zu-
sammengestellt.

Fiir die funktionellen Gruppen R-COOH ergab sich:
pK, = 1,19 (0,96 ... 1,43)
v, = 0,29 (0,25...0,32)
M =€) 93 (62...133)
Fiir die funktionellen Gruppen Ar-OH wurde erhalten:
pK, = 9,1 (7,4..10,7)
v, = 0,93 (0,76 ... 1,00)
M. ,~(C) 837 (383 ...1351)

Die Kontrollrechnungen (Abb. 4.2-1) wurden mit dem geochemischen Berechnungs-
modell PhreeqC (Anlage 9.1) mit den iibertragenen Mittelwerten der Anlage 1, Tab. 1
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durchgefiihrt. Dabei wurde die Huminséure als Oberfliche mit zwei Séuregruppen defi-
niert, damit auch elektrostatische Effekte mit einbezogen werden kdnnen.

QTOT [mmol/g C]
‘E — Literatur
12 -
B _ berechnet
10 -
8 -
6 -
4 =
0 2 4 6 8 10 12 pH

Abb. 4.2-1:  Vergleich von nachgerechneten Daten aus der Literatur (RITCHIE et al.
2003) mit den auf ein chemisches Modell iibertragenen Daten (PhreeqC)

Das chemische Modell Gl.(4.1-1) lisst sich mit guter Ubereinstimmung auf die von
RITCHIE et al. (2003) genutzte Beziechung nach Gl.(4.2-5) iibertragen. Wenn dabei die
Oberflichenladung der Huminsiureaggregate beriicksichtigt wird, ergeben sich jedoch
erhebliche Verdnderungen in der berechneten Titrationskurve.

Die angewandte Beschreibung mit von Eins abweichender Protolysestochiometrie hat
Nachteile:

> Der Kurvenverlauf ist zusétzlich von der Gesamtkonzentration der Huminsidure
(DOC) abhéngig.

» Puffer- und Umschlagsbereiche lassen sich nicht generell mit den Stoffkonstanten
verkniipfen.

Die Beschreibung der Titrationskurven durch mehrere einbasische Sduren wurde an-
schlieBend nach dem in Pkt.4.1.5 beschriebenen Verfahren durchgefiihrt. Dabei wurde
Qror(pH) nach GL.(4.1-21) an eine Linearkombination einbasischer Sduren angepasst

(Abb. 4.2-2).

Qror E‘f’m"l/ g C] A Q;(pH)

0,8

A Rechenwerte 0.6

0,4
0.2
/ pK=9,70 N

Abb. 4.2-2:  Anpassungsergebnis flir die Darstellung einer Titrationskurve durch zwei
Sauren (Ansatzfunktionen)
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Es stellte sich nach einigen Versuchen heraus, dass meist zwei Sduren, je eine fiir die
carboxyl- und eine fiir die phenolische Sduregruppe, ausreichen. Die einzelnen Ergeb-
nisse enthdlt Anlage 1, Tab. 3. Die pK, wurden in 0,05-Schritten optimiert. Die Anpas-

sungsfehler waren sehr gering.

Der verwendete Anpassungsalgorithmus ist zur Interpretation von Versuchsdaten ge-
eignet. Da die Titrationskurven auf den DOC normiert sind, beziehen sich die angepas-
sten Konzentrationsgrofen ¢, und c, auf den organischen Kohlenstoff der Huminstoffe.

Fiir die funktionellen Gruppen R-COOH ergab sich:
pK, = 4 (3,6 ... 4,6)

M., =(C) 100 (62 ...132)

Fiir die funktionellen Gruppen Ar-OH wurde erhalten:
pK, = 9,7 (8,5...10,7)

M,,=(C) 1000 (380 ... 1350)

Es fillt auf, dass etwa zehnmal mehr carboxylische Sduregruppen als phenolische Grup-
pen ermittelt wurden. Daraus lésst sich ableiten, dass jedes 8. Kohlenstoffatom zu einer
Carboxylgruppe gehort und dass auf je 80 Kohlenstoffatome eine protolysierbare phe-
nolische Hydroxylgruppe entfillt.

4.2.2 Beschreibung durch Verteilungsfunktionen

PERDUE & REUTER (1984) werteten tabellierte Sdaurekonstanten von organischen Sduren
statistisch aus. Das Spektrum der Sdurekonstanten lag zwischen monoprotischen und
hexaprotischen. Sauren mit Carboxylgruppen, Phenolen, Alkoholen und [3-Dicarbonyl-
Carbonsauren. Eine dhnliche statistische Verteilung der pKg tibertrugen sie auf Humin-
stoffe. Diese wurden als eine Mischung von zwei monoprotischer Sduren beschrieben.
Die Sdurekonstanten (Ig K¢) sind jeweils um deren Mittelwert 1g K¢=lg K, G1.(4.2-13)

normalverteilt:

flgK,.lgK,,0%)=— expE»%EgKS;AQE (4.2-12)

ol/2m

agpc—i%:f(ngs,lg K,,0" PlgK, (4.2-13)
L
mit

ci/cp = Molfraktion von Liganden im Bereich von d Ig K
lgKy;, = Mittelwert der Verteilung
o =  Standardabweichung der Verteilung und

CLF =  Konzentration der Sdureanionen



44
Ralph Schopke

Fiir die Carboxyl- und Hydroxylsduregruppen wurden je eine Verteilungsfunktion kom-
biniert eingesetzt Gl.(4.2-14):

flgK,. 102 )=00, (gKs.lgK .07 )+ (1-0) 0, (K. lgK . 02)  (42-14)

wobei 0 den Anteil der saureren Gruppe von Anionen charakterisiert. Damit entsteht ein
zweiteiliger Term hinter dem Integral.

Entsprechend dem Massenwirkungsgesetz dissoziiert jede Spezies in Abhdngigkeit vom
pH-Wert. Uber die Integration der Anionenspecies, entsprechend GI.(4.2-15), erhalt
man die gesamte Anionenkonzentration:

=CLIf(1gK,1gKM,02)

(1+K08C¢,,)
Dabei enthéilt der Faktor 0,8 die Aktivitdtskoeffizienten.

BlgK, (4.2-15)

CLF

Fiir eine aquatische Huminsédure aus dem Satilla River (Siidost Georgia/USA) bestimm-
ten sie iiber Anpassung die Daten fiir die Gauss-Verteilung Gl1.(4.2-12) in Tab. 4.2-1.

Tab. 4.2-1:  Daten fiir die Verteilungen einer aquatischen Huminsaure aus dem Satilla

River (Siidost Georgia/USA)

Parameter R-COOH | Ar-OH, R-OH
KAK [mol/kg] 10,4

Mittlerer 1g K lg Ky 3,7 12,5
Streuung von IgKg | o 3,7 1,8
Anteil 0 0,49 0,51

Die saure Gruppe kann weitgehend den Carboxylgruppen zugeordnet werden. Der An-
teil phenolischer Gruppen bildet nicht allein die Gruppe mit pK¢=12,5. Die Zuordnung

dieses Anteils allein auf phenolische Gruppen fiihrt zu deren Uberschitzung, weil dazu
auch die alkoholische Gruppen von Sacchariden zihlen.

Dichte

cpllgk) ¢, [mmol/g]
cp A 4 KAK=10,4 mmol/g
pH=12 10 F
08 [ pH-12 |8
gk
/
0,6 [ L pH=10 7|6
6
_ pH=7
04 pH=3 8 4 4L
pH=3
H=10
02 R T2 2r
pH=7
. 0 >

0 S0 4 6 8
Abb. 4.2-3:  Verteilung der Sdureanionen in Abhéngigkeit von 1gK und bei verschie-
denen pH-Werten (links) und die daraus berechnete Titrationskurve
(rechts)

Die Beschreibung der Sauregruppen iiber Verteilungsfunktionen ldsst sich analytisch
nicht mehr anwenden. Mit der Anwendung verschiedener Komplexbildungsgleichge-
wichte wird die Beschreibung der Verteilungsfunktionen iiber Pseudokomponenten
vorteilhafter.
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4.3 Interpretation der Vereinheitlichten Modelle der
Kationenbindung von Huminstoffen und NOM

431 Erweiterung einfacher Protolysemodelle (Modell 1V)

Zur Beschreibung von Protolyse und Komplexbildung von Huminstoffen wurden die
durchnummerierten Modelle entwickelt, die TIPPING et al. (1991) diskutieren.
Ausgehend von Beschreibungen der Protolyse (bis Modell III) wurden Komplexbildung
und elektrostatische Effekte in der Weiterentwicklung in dieser Modellreihe bis zum
Modell VI mit beriicksichtigt. Dieses Modell geht von einem organischen Polyelektro-
lyten aus, der aus n identischen funktionellen Sduregruppen besteht. Die Ladungsdichte
des Molekiils bestimmt den elektrischen Term. Die Beschreibung entspricht dem Zwei-
schichtmodell fiir Oberflachen, jedoch ohne Protonierungsreaktion. Die Protolyse-
gleichgewichtskonstante wird ebenfalls in den intrinsic und den elektrischen Term auf-
gespalten. Die Heterogenitét der Bindungsstirke beschreiben Verteilungsfunktionen.

Die wesentlichen Sdurefunktionen in Huminstoffen sind in dieser Modellreihe:
o Carboxylgruppen: R-COOH
o phenolische Hydroxylgruppen: Ar-OH

Modell IV (TIPPING et al. 1991) beriicksichtigt noch schwache Séduregruppen, die bei
pH<7 nur unter Bindung eines Metallions in der Lage sind, ein Proton abzuspalten.

Metallionen konnen sich auch an zweizdhnige Liganden binden. Fiir Aluminium wurde
im Modell IV postuliert:

o [Al(R,COO") (R,COO)]*
o [Al(R,COO") (WA)]'
o [Al(WA") (R,COO)]"

Tab. 4.3-1:  intrinsic — Konstanten aus TIPPING et al. (1991)

Komplexierung log K
Protolyse Carboxyl Ky -2,31
Protolyse WA K, -4,16
Al-Proton -Austausch K Al -3,18
Hydrolyse von komplexiertem Al | K ;1| -5,26
Ca-Proton-Austausch Ke a, -6,84

Das Verhalten von Calcium und Magnesium, sowie Natrium, Kalium und Ammonium
wurde im Modell IV dhnlich definiert.

4.3.2 Modelle V und VI

Die Modelle V (TiPPING & HURLEY 1992) und VI (TIPPING 1998) beschreiben die
Huminstoffe als spharische Molekiile mit einer ionenbindenden Oberfliche, die eine
elektrische Doppelschicht ausbilden kann. Die Verteilung der Gleichgewichtskonstan-
ten wird durch diskrete Bindungsstellen (Pseudokomponenten), die nach einem vorge-
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gebenen Algorithmus aus wenigen Ausgangsgroen generiert werden, ausgedriickt. In
die Modelle flossen die bis dahin bekannten strukturchemischen Erkenntnisse liber Hu-
minstoffe ein.

Modell V und VI definieren Carbonséure- (pK(<7) und phenolische HydroxIgruppen
(pK¢>12) durch je 4 Pseudokomponenten.

Im Modell V werden die mittleren pK, , fiir diese Bindungsstellen definiert und dazu

jeweils die Verteilung der Sdurekonstanten durch insgesamt 8 Pseudokomponenten
annéhernd dargestellt. Dazu dienen die Spreizungsparameter ApK , , in G1.(4.3-1):

pK, = pK, Apf . pK. = pK, Apf 2

pK, = pK, Ap?’* pK, = pK, Apgf’ W
pK. = pK, Apé(A K, = pK, AP?B '
pK, = pK, ApfA K, = pK, Apfs

Modell VI fasst die Definition der Sdurekonstanten als Reihenentwicklung nach
Gl.(4.3-2) zusammen:

21-5

pK, =pK, + ApK, firi=1.4 (4.3-2)

pK; =pK; + 21713

ApK, firi=5..8

Beide Bildungsvorschriften sind identisch. Die gebildeten Konstanten konnen als ein
Linienspektrum (Abb. 4.3-1) veranschaulicht werden.

Die pKg beider Modelle sind nicht gauBverteilt, liegen aber in einem sehr breiten

Bereich, entsprechend der an experimentelle Daten angepassten ApK. Das Carb-
oxyl/Hydroxyl-Verhéltnis ist mit 2:1 definiert, im Gegensatz zu 10:1 nach RITCHIE et al.
(2003) in Pkt.4.2.1.
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. R-COOH R-OH und Ar-OH
Konzentration,
"Haufigkeit" APKA ApKB
® ([
A
a b c d
N e T e it - -
Verteilungs-
I~ funktion
nA/4 L2 PN | SR
7
0 5 10 pKg

Ky pKp

Abb. 4.3-1:  Linienspektrum der pKg in den Modellen V und VI mit den zugeordneten
Verteilungsfunktionen und der nach Pkt.4.2.1 berechneten Verteilung

Fiir die Metallbindung wird im Modell V ein einzdhniger und ein zweizdhniger Kom-
plextyp postuliert. Fiir jeweils alle Bindungspliatze A bzw. B gelten die Konstanten
PKyua bzw. pKy g aus denen die Gleichgewichtskonstanten unter Einbeziehung ihrer

Sdurekonstanten berechnet werden:

R-H+Me” « R-Me" " +H" (4.3-3)
bzw.
(R,R,)H, +Me™ o (R,R,)Me™™* +2H" (4.3-4)

Die zweizdhnigen Bindungstypen werden auf 12 begrenzt. Zwischen beiden Bindungs-
stirken lieB sich ndherungsweise G1.(4.3-5) ermitteln.

PKyms = L38PK s +2,57 (4.3-5)

Die Bindung an die carboxylischen Gruppen A korreliert mit denen an Lactat (Milch-
sdure). Daraus wurden eine Reihe von Konstanten abgeleitet. Die zweizdahnigen Kom-
plexbildungskonstanten werden als Produkte der jeweiligen zugehdrigen einzéhnigen
Konstanten formuliert. Die Haufigkeit von zweizéhnigen Bindungspldtzen wird durch
einen weiteren Niherungsfaktor fi, ( proximity faktor, f, <1) angegeben.

Die Metallkomplexbindung im Modell VI wurde auf 3-zdhnige Liganden erweitert. Im
Gegensatz zu Modell V ist die Metallbindung mit dem S&urerest definiert.
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Abb. 4.3-2:  Kombination der zweizdhnigen Kationenbindungsplitze im Modell V
(links) TIPPING (1998) und Kombinationen zu zweizéhnigen (mitte) und
dreizdhnigen (rechts) Bindungsplédtzen. Die unterschiedliche Haufigkeit
im Modell VI ist durch Strichstirken angedeutet. (TIPPING 1998)

Die Komplexbildungskonstanten werden im Modell VI wieder iiber Reihenentwicklung
berechnet. Fiir die Kationen gilt folgende Reihenfolge ihrer Bindungsstérke:

Mg2+< CaZt< Mn2t< Cd2t< Cot< Ni2t= Zn2t< Pb2t< Cu2t< VO2t

Unterschiedliche Hiufigkeiten werden durch KorrekturgroB3en berticksichtigt.

Der elektrische Term basiert auf der Theorie von Debye-Hiickel und Gouy-Chapman
unter Annahme kugelformiger Gestalt. Die elektrostatische Term ist in beiden Modellen
ionenstdrkeabhingig. Beide Modelle gehen von kolloiden Teilchen aus.

Tab. 4.3-2:  Sterische Parameter von Huminmolekiilen

Parameter Modell V Modell VI

Fulvinsduren | Huminsduren
Molmasse M | g/mol 1500
Dichte o g Jom? 1,5
Molekiilradius | 1y, nm 0,8 0,8 1,72
Oberfldche OSp mz/g 2500 2500 1200
Bindungsplitze |n, | mol/g 7,051 0-3

Uber die Ladungsbilanzierung an der Molekiiloberfliche wird unter Beachtung der
Dicke der elektrischen Doppelschicht (Ionenstidrke) und der sphérischen Gestalt der
elektrische Term berechnet. Die zu Grunde gelegte Kugelsymmetrie unterscheidet die
Berechnung von den iiblichen planaren Zweischichtmodellen.

Zur Beschreibung der Aciditdt benotigt das Modell V die Konzentration der Bindungs-
plitze (n,), die Sdurekonstanten (pK,, pKy) und deren Spreizungsparameter (ApK,,
ApKy) sowie einen elektrischen Term (P). Fiir jedes bindende Kation werden weiterhin

zwei Bindungskonstanten (pKy ;14> PKyyepp) benotigt.

MeH
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Kombinatorisch sind im Modell VI 36 zweizdhnige und 120 dreizéhnige Bindungs-
platze mdglich. Deren Anzahl wurde durch reprasentative Auswahl auf 24 Bindungs-
plitze reduziert, die aus relativ wenigen Ausgangsdaten (Tab. 4.3-3) generiert werden.
Durch die differenzierte Metallkationbindung verdreifacht sich deren Zahl bei der Be-
trachtung von Komplexbildungsreaktionen und ergibt zusammen mit den einzdhnigen
Liganden 80 verschiedene Bindungsstellen.

Tab. 4.3-3:  Parameter fiir das Modell VI nach TIPPING (1998)

Parameter | Beschreibung Erfassung

n, Haufigkeit der Bindungsplitze A Anpassung

ng Haufigkeit der Bindungsplétze B 0,5n,

K, Saurekonstante der Carboxylgruppen (A) Anpassung und Ubertragung von

pKy Saurckonstante der schwachen Sauregruppen (B) | eXperimentellen Daten

ApK Streuungsparameter fiir pK ,

ApKy Streuungsparameter fiir pK

1gKyia intrinsic Gleichgewichtskonstante fiir die
Metallbindung an A

1gKy\p intrinsic Gleichgewichtskonstante fiir die
Metallbindung an B

ALKA, Streuungsparameter fiir 1gK,,, (einzéhnig)

ALKA, Streuungsparameter fiir zwei- und dreizéhnige

Liganden
P elektrostatischer Parameter

K Selektivitdtskoeffizienten fiir die Gegenionen...

fPr,B Anteil der zweizdhnigen Plitze an den geometrische Uberlegungen
Protonenbindungsplitzen

fPr’T Anteil der dreizdhnigen Plitze an den
Protonenbindungsplitzen

M Molmasse Literaturauswertung

Iy Molekiilradius

Die Komplexbildung wurde als Analogie zur der mit Milchsdure (lactic acid = LA)
betrachtet. Tab. 4.3-4 enthélt fiir einige Standardhuminstoffe die Parameter flir das
Modell V.

Tab. 4.3-4:  Zusammenstellung von Parametern der Titrationskurven (nach TIPPING &
HURLEY 1992, Tab.4)

Code mean | DA2H | DA3H | PAH | PEAH | PLAH
nA[mmol/g] 4,7 5,7 5,1 5 4,8 33
pPK, 33 3,1 32 3,5 32 33
pKy 9,6 9,9 9,9 | 10,3 9,9 8,1
ApK 33 3,9 3,1 2,9 4,4 2,5
ApK g 5,5 4,4 6,1 8,5 3,7 4,9
-P 103 99 107 73

Die vielfach zitierten (z.B. in STEINBERG 2002, s. Tab. 4.3-9) Komplexstabilitdtskon-
stanten mit Schwermetallen sind, ohne den Modellhintergrund zu beachten, nicht
tibertragbar. Deshalb wurden entsprechende Modellrechnungen durchgefiihrt.
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4.3.3 Umsetzung auf PhreeqC

Das Modell V wurde mit PhreeqC (s. Anlage 9.2) als System von Oberflichenkom-
plexen dargestellt, da die Originalsoftware nicht zur Verfiigung stand. Einzige Abwei-
chung bildet der elektrische Term, der im verwendeten Modell von einer planaren Ober-
flache ausgeht. Der lonenstarkeeinfluss ist dabei ebenfalls impliziert. Da das Modell VI
eine Erweiterung des Modell V darstellt, geniigt es fiir Vergleichsrechnungen das Mo-
dell V nachzubilden. Der Verzicht auf dreizdhnige Liganden ermdglicht einen noch ver-
tretbaren Aufwand.

Die Modellrechnungen wurden mit den mittleren Parametern von TIPPING & HURLEY
(1992) fiir Huminstoffe durchgefiihrt. Im Gegensatz zum sphérischen Modell wird das
planare Zweischichtmodell in PhreeqC nach Pkt.4.1.4 verwendet:

pK, =330 ApK, =330 R-COOH
pKy=9,60 ApK,=550  Ar-OH

Die pK¢-Verteilung der sauren Pseudokomponenten entspricht dem Linienspektrum in
Abb. 4.3-1. Die Komplexbildung wurde nur fiir Calcium berticksichtigt.

Tab. 4.3-5:  Definierte Pseudokomponenten und deren berechnete pKg

Pseudokomponente | pKg | pK,

Hs aOH 1,65 | 0,76
Hs bOH | 2,75 | -0,34

R-COOH Hs cOH | 3,85 | -1,44
Hs dOH | 4,95 [ -2,54
Hs ¢OH | 6,85 ] 049
Arop | Hs fOH | 8.68 | -1.34

Hs gOH | 10,52 | -3,18
Hs hOH | 12,35 | -5,01

Alle zweizdhnigen Bindungsstellen mussten als neue Oberflichenspecies neu definiert
werden. Jeder dieser Species wurden Protolyse und Komplexbildungsreaktionen (Tab.
4.3-6) zugeordnet.

Tab. 4.3-6:  Zweizidhnige Pseudokomponenten und deren pK ., und Beispiele fiir die
Reaktionsdefinitionen

Pseudokomponente | pK, Reaktionsdefinition fiir den Bindungsplatz a und ab
Hs abOH2 5,35 Hs aOH = Hs aO-+H+ log k -1,65
Hs adOH2 3,15 Hs abOH2 = Hs abOH-+ H+ log k -1,65
Hs afOH2 -0,58 Hs_aOH + Ca+2 = Hs aOCa++H+ log k -0,76
Hs ahOH2 -4,25 Hs abOH2 + Ca+2 <= Hs abOCa+ 2H+ log k -5,.35
Hs bcOH2 3,15 U.S.W.
Hs beOH2 0,15 s. Anlage 9.2
Hs bgOH2 -3,52
Hs c¢dOH2 0,95
Hs cfOH2 -2,78
Hs chOH2 -6,45
Hs deOH2 -2,05
Hs dgOH2 -5,72
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Die Oberflichenladung berechnet sich aus der Ladungsbilanz bezogen auf die spezifi-
sche Sorptionsoberfldache. Die scheinbare (app) Gleichgewichtskonstante setzt sich aus
der intrinsic-Konstante und dem elektrischen Term zusammen:

(W .
KS app = KS int &XPBLH mit (43_6)
’ ’ O RT O
F Faradaykonstante (96493,5 J/(V-mol))

W Potential and der Oberflache [Volt] aus der Ladungsbilanz
R Gaskonstante (8,3147 J/(mol'K))

Der elektrostatische Term wird aus der Potentialdifferenz zwischen Oberflache und
freier Losung und der Ladungszahl des Ions an der Oberfliche gebildet. Die Anwen-
dung der in PhreeqC implementierten planaren Oberfliche, anstelle der im Modell V
und VI angewendeten sphirischen Oberfldche, fiihrt zu konstanten Abweichungen, die
durch Anpassung ausgeglichen werden konnten. Das input-file enthélt Anlage 9.2.

4.3.4 Formulierung der Randbedingungen

Als Ausgangslésung wurde eine Natriumchloridlosung mit der gewiinschten Ionenstér-
ke gewdhlt, bei der die Chloridkonzentration die Ionenbilanz vervollstindigte.

Tab. 4.3-7:  Ausgangswasser fiir die Titrationen mit dem Datenset fiir "mean"

Parameter Testwasser Optionen

Temp °C 10

pH 3,50

redox O(-2)/0(0) | entsprechend O,(g)
Huminstoff-DOC mg/L 1,0

Na mg/L 230 | Einstellung der lonenstirke
Cl mg/L charge | Ausgleich der Ionenbilanz
DIC mg/L 1,2 | Puffervergleich

0(0) lg Partialdruck | O2(g) -0.699 | luftgeséttigt

Die sterischen Daten des Huminstoffes wurde fiir r,; =0,80 nm Tab. 4.3-2 entnommen
und n, =4 mmol/g definiert.

Die Titration wurde durch Zugabe von NaOH ohne Wasseranteil simuliert. Dadurch er-
hohte sich die Ionenstirke bei jeder Titration um etwa 5 mmol/L. Die Titration wurde
nur im Intervall pH= 3,5 bis <11,0 ausgewertet. Der Anteil an Anionen wird mit Hilfe
des Parameters Q entsprechend Gl1.(4.1-18) angegeben.

4.3.5 Titrationskurven und Vergleich mit einem Ersatzsystem

Die berechnete Titrationskurve zeigt Abb. 4.3-3. Fiir diese Titrationskurve wurde ein
Ersatzsystem nach Pkt.4.1.5 angepasst.
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Abb. 4.3-3:  Berechnete Titrationskurve und Anpassung an ein Ersatzsystem

Im Linienspektrum der pKg wurden variable Konzentrationen der Pseudokomponenten

zugelassen. Im eingeschrinkten Intervall brauchten nur 5 von den 8 Siuregruppen be-
riicksichtigt werden.

Da bereits der erste Schritt eine sehr gute Anpassung erreichte, wurden die Abstdnde
zwischen den pKg konstant gelassen und das Ausgangsspektrum auf der pH-Achse um

ApK=2,5...3,0 verschoben. Dabei wurde noch eine geringfligige Verbesserung erreicht.
S
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Abb. 4.3-4:  Linienspektrum der angepassten Beispielsrechnung (blau) und Ergebnis
des 2. Anpassungsschrittes (rot). Die zugehorige hypothetische Vertei-
lungsfunktion ist als Hintergrundfliche skizziert.

» Das Linienspektrum vom Ersatzsystem unterscheidet sich von dem Ausgangsspek-
trum durch eine Konzentrationsverteilung und einer Verschiebung der pKg (Abb.

4.3-4).
> Die Verschiebung der pKg resultiert aus der modellierten Oberflichenladung.
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> Bei Erhohung der Ionenstirke und Beibehaltung der einzelnen pKg verdndern sich
deren Konzentrationen der Pseudokomponenten nur wenig.

» Auch durch Verdoppelung des hypothetischen Molekiilradius verandert die Konzen-
trationsverteilung kaum.

Es liegt nahe, statt, der sich aus dem jeweiligen Datensatz berechneten pKg, eine Reihe

standardisierter pKy fiir die Anpassung einzusetzen. Dabei wird nur die Dichte der

funktionellen Gruppen n, bei allen Modellrechnungen beibehalten. Die reprasentativen

pKg werden entsprechend Abb. 4.3-4 gerundet und an den Beispieldatensatz mean an-

gepasst. Mit diesen Vorgaben lassen sich die fiir die anderen Datensidtze berechneten
Titrationskurven in das Ersatzsystem iiberfiihren.

Tab. 4.3-8:  Anpassungsergebnisse an das Ersatzsystem von Datensédtzen des
Modells V aus TIPPING & HURLEY (1992)

pKg mean | DA2H | DA3H | PAH | PEAH PLAH

const | 0,174 | 0,194 | 0,179 | 0,142 | 0,207 | 0,149 | 0,149

435] 0,192 | 0,192 | 0,197 | 0,203 | 0,169 | 0,219 | 0,220

5,85 0,128 | 0,141 | 0,150 | 0,130 | 0,077 | 0,171 | 0,167

6,85 | 0,155| 0,130 | 0,130 | 0,192 | 0,167 | 0,156 | 0,163

8,85] 0,093 | 0,030 | 0,051 | 0,120 | 0,063 | 0,154 | 0,112

10,35 | 0,053 | 0,100 | 0,086 | -0,056 | 0,088 | -0,387

Summe | 0,795 | 0,787 | 0,793 | 0,732 | 0,771 | 0,463 | 0,811

R2 0,9997 | 0,9998 | 0,9998 | 0,9992 | 0,9989 | 0,9997 | 0,9996

KRT 0,0238 | 0,0187 | 0,0167 | 0,0549 | 0,0395 | 0,0468 | 0,0151

Die Ergebnisse sind hochsignifikant. Die negativ berechnete Pseudokomponente des
Datensatzes PLAH konnte durch Weglassen dieser basischen Pseudokomponente ent-
fernt werden.

C;, A
020 [ -

means

, PLAH
0,15 [ o
PLAH(4)

0,10 [
0,05 [
0,00 ' ' >

const 3 4 5 6 7 8 9 10 pK

Abb. 4.3-5:  Vergleich verschiedener Datensitze fiir das Modell V nach Anpassung an
das vereinfachte Modell
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Die Verteilung von Abb. 4.3-4 lisst sich nicht wiedererkennen, d.h., die durch verschie-
dene Anpassungsansitze bestimmten Verteilungen werden vom Anpassungsansatz mit
beeinflusst und kdnnen nicht als Stoffcharakteristik verallgemeinert werden.

4.3.6 Berechnung von Metallkomplexen

Aus TIPPING & HURLEY (1992) wurden die Komplexbildungsdaten zusammengestellt
(Tab. 4.3-9). Nach den Bildungsvorschriften im Modell V fiir Bindungsplitze und deren
Gleichgewichtskonstanten mit Kationen stehen z.B. fiir Calcium 8 einzdhnige und 12
zweizihnige Bindungsplitze mit jeweils unterschiedlichen pK., und Anteilen an der

Gesamtaustauschkapazitdt zur Verfiigung.

Tab. 4.3-9:  Mittlere repriasentative Komplexbildungskonstanten.

Kation PKima PKyms
Tab.9 | Tab. 8 | Tab.9 | Tab. 8
Ca 2,41 2,1 7,34 5,5
Mg 2,5 6,0
Fe(II) 0,6 3,4
Mn 1,7 4,9
Co 1,4 4,5
Ni 1,1 4,1
Cu 0,67 0,5 3,98 3,3
Pb 0,91 0,9 3,29 3,8
Cd 1,51 5,54
Zn 1,5 4,6

Die ein- und zweizéhnigen Bindungsplatze nach deren pK ., sortiert, ergeben die Sum-
menkurve in Abb. 4.3-6, die der einer Gauss-Verteilung dhnelt.

Die im Hintergrund skizzierten Verteilungen entsprechen denen in Pkt.4.2.1 diskutier-
ten Verteilungen, die auch Abb. 4.2-3 zeigt. Die Bindungsplitze mit negativen pK,

werden zuerst besetzt. Die Titrationskurven wurden fiir verschiedene Calciumkon-
zentrationen modelliert (Abb. 4.3-7). Dabei wurden bereits bei niedrigen pH-Werten
etwa die Hilfte der Bindungspléitze fest besetzt, so dass fiir die Titration weniger
Sauregruppen iibrig blieben.
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Anteil an Bindungsplitzen

- be ab
cd
08 [~
be a
e
0,6 [
04 [
02 [
0 ' : >
-6 -4 -2 0 2 4 pKCa
Abb. 4.3-6:  Summenkurve der calciumbindenden sauren Oberflichengruppen (ein-
zahnige fett unter der Kurve, zweizéhnige iiber der Kurve). Die Vertei-
lung von Calciumkomplexen ist fiir drei verschiedene Bedingungen als
Fléache skizziert.
pH A
1
10 [
o F

Ca [mmol/L]

4
3 1 1 ] >
0 1 2 3 Cop [mmol/L]
Abb. 4.3-7:  Titrationskurven von 4 mmol/L Huminsdure im Gleichgewicht mit unter-

schiedlichen Calciumkonzentrationen

Der iiberwiegende Teil der sauren Gruppen ist bei der betrachteten Beispielhuminsiure
mean bereits bei niedrigen Kationenkonzentrationen weit unter der gewohnlichen Was-
serhirte an diese fest gebunden. Dabei bilden Calcium und Magnesium im Verhiltnis zu
Ubergangsmetallen weniger stabile Komplexe.
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4.3.7 Interpretation mittels Termschema

Die energetischen Verhiltnisse der zahlreichen Bindungsplidtze lassen sich in einem
Energieniveauschema verdeutlichen. Dazu ist aber eine einheitliche Betrachtungsweise
der typischen Reaktionsabldufe notwendig. Zur Bewertung wird das Modell V nach
Pkt.4.3.6 herangezogen.

Grundlage fiir die vergleichende Betrachtung ist die freie Standardreaktionsenthalpie,
die sowohl fiir die Protolyse als auch die Komplexbindung einheitlich definiert werden
muss.

Fiir die Protolyse gilt:

Hs aOH <= Hs aO +H" (4.3-7)
fiir alle einzdhnigen Bindungsplitze
Hs_abOH, == Hs_abOH + H" (4.3-8)

fiir alle zweizdhnigen Bindungsplitze, 1. Protolysestufe

Hs ahOH- = Hs ahO%* + H"

Hs_ahOH, = Hs_ahO* +2H" 439
fiir alle zweizéhnigen Bindungsplitze, 2. Protolysestufe

Calcium bindet an ein- und zweizdhnige Plitze.

Hs aOH + Ca2* = Hs aOCa'+H" (4.3-10)
Hs abOH, + Ca** = Hs_abOCa + 2H* (4.3-11)

Alle Reaktionen werden in Richtung Dissoziation definiert:
Hs XOH = Hs XO" +H" (4.3-12)

Es lésst sich ein Energieausdruck formulieren, der fiir die Protolyse einzdhniger Ligan-
den nach GI.(4.3-12) pH-unabhéngig ist:

— RT
AG =pK y =—— [NG® 43-1
HRE T (1) (4.3-13)

mit

pKy =pH + lgHCMH (4.3-14)
ElFHs_XO— H

entsprechend ergibt sich fiir die Protolyse des zweizdhnigen Ligandentyps:
pK, +pK, _2pH+1gHwE:pH+pK (4.3-15)
Hs X02-

oder

pKy =pK, +pK, -pH (4.3-16)
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Fiir die Calciumbindung an einzdhnige Liganden nach GI.(4.3-10) folgt analog:

pKy =pK, —lglcc, ) (4.3-17)
und mit zweizdhnigen Liganden nach GI.(4.3-11) folgt:
PKx =pKe,, ~lglec,)-pH (43-18)

Die pKy wurden fiir den Datensatz mean aus dem Modell V berechnet und in Abb. 4.3-

8 dargestellt. Die energetischen Abstinde zwischen den Bindungsplitzen sind durch die
Modellparameter festgelegt. Der jeweilige Komplex von Bindungspldtzen eines Typs
werden durch die sich einstellende Oberflichenladung (elektrischer Term) verschoben.
Die Lage der zweizdhnigen Bindungsplitze und die der Calciumkomplexe hingt
dariiber hinaus auch vom pH und der Calciumkonzentration, entsprechend Gl.(4.3-16)
bis (4.3-18), ab.

einzdhnig einzdhni
Ky S g
Hs_hO- S zweizdhnig
0 Hs_gO- zweizahnig
Hs_fO- Hs CW 26022
Hs eO-
fs-d9-  Hs deOHs dgbH- Hs deO 2

Hg_g - Hs aE(%PY%%Hb H ﬁbs S ch2
0 Hs %c%ig 2

Hs abO-2
~ Hs abOCa

Hs bdOCa

o0 [ e e [l g
Ca = Immol/L BhOEM g% ggg%af
Hs c¢dOCa+ ﬁg gﬁ88§1

Protolyse Ca-Komplexe

Abb. 4.3-8:  Termschema der Liganden und Liganden-Calciumkomplexe fiir den Da-
tensatz mean (Modell V)

Die energetisch giinstigsten (tiefsten im Diagramm) Oberflichengruppen werden zuerst
gebildet. Bereits bei niedrigen Calciumkonzentrationen bilden sich bevorzugt Calcium-
komplexe, wie Abb. 4.3-6 zeigt. Konkurrierende Komplexbildung verschiedener Me-
tallionen untereinander diirfte in diesen Bereichen wie eine Austauschreaktion ablaufen.

4.4 Folgerungen aus den komplexen Modellen fir NOM

Die sehr komplex gestalteten Modelle V und VI versuchen Stoffkontinuen durch eine
Vielzahl von Pseudokomponenten zu beschreiben. In die Bildungsvorschriften fiir die
durch Pseudokomponenten reprisentierten Bindungspldtze wurde der Wissensstand
iiber Huminstoffe eingearbeitet. Zu deren Generierung geniigen relativ wenige Aus-
gangsdaten. Die untersuchten Standardisolate unterscheiden sich in diesen Ausgangs-
daten. Die Ubertragung auf NOM erscheint dadurch nicht zweckmiBig. Die alternative



58
Ralph Schopke

Beschreibung durch wenige angepasste Pseudokomponenten sollte im Anwendungsfall
vorgezogen werden.

Das Modell VI behandelt Protonen- und Metallbindung formal gleich. Das vereinfacht
den Vergleich von Konstanten. Dariiber hinaus gilt es fiir Konzentrations-(Aktivitats-)
bereiche von mehreren GrofBenordnungen. In der Praxis sind diese meistens durch die
Milieuverhéltnisse eingegrenzt:

* pH-Bereich
* Makrokomponenten (Ionenstirke, Hirte, ...)
* Spurenkomponenten

Beziiglich der Bindung mit einem Partner ergeben sich daraus vier Bereiche (s. auch
Pkt. 3.3.3):

0: keine Wechselwirkung

aq: aktive Losungs- Bindungs-Wechselwirkung

s: fest gebunden aber Wechselwirkung durch Verdrangung (=lonenaustausch)
i: fest gebunden, dieser gebundene Anteil des Huminstoffes verhalt sich inert.

Ein groBer Teil der Bindungsplétze braucht bei praktischen Berechnungen gar nicht be-
ricksichtigt zu werden. Jedoch kann deren Auswahl von Fall zu Fall sehr unter-
schiedlich sein. Die fiir isolierte Fulvin- und Huminsduren bestimmten Modellparameter
sind nicht generell libertragbar. Fiir angewandte Probleme lassen sich die aufwendigen
Versuche zur Parameteranpassung der Modelle V und VI praktisch kaum rechtfertigen.
Die Einteilung in die vier Wechselwirkungsgruppen erlaubt jedoch fiir diese Fille
Ersatzfunktionen zu ermitteln, die die jeweiligen Verhiltnisse angemessen beschreiben.

5 Sorptions- und Verteilungsgleichgewichte in
Stoffverteilungen

5.1 Beschreibung von Adsorptionsgleichgewichten tber
Isothermen

511 Sorption an Oberflachen und empirische Adsorptionsisothermen

Adsorption im engeren Sinne bezeichnet die Anreicherung von Stoffen an der Ober-
flache von Fliissigkeiten und vor allem von Festkorpern. Sie erfolgt durch Wechselwir-
kung der aktiven Zentren mit Atomen, Molekiilen oder Ionen einer benachbarten fliis-
sigen oder gasformigen Phase (KUMMEL & WORCH 1990). Das Ausmal} der Adsorption
hiangt von den physikalischen und chemischen Eigenschaften der adsorbierenden Ober-
flache (spezifischen Oberfliche, Oberflichengruppen, aktive Zentren) und des Adsorp-
tivs (Wasserloslichkeit, Polaritét, funktionelle Gruppen, lonisationszustand) ab.

Der sich nach hinreichend langer Zeit einstellende stabile Zustand zwischen der Sorp-
tivkonzentration in der fliissigen Phase und der Beladung an dessen inneren Oberfliche,
wird im allgemeinen durch die Adsorptionsisotherme beschrieben. Jede Isotherme gilt
definitionsgeméB fiir eine konstante Temperatur (SONTHEIMER et al. (1985).
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Aus der Beschreibung von Verteilungsgleichgewichten zwischen zwei Phasen (Absorp-
tion) leitet sich das Nernstsche Verteilungsgesetz ab (z.B. Gl.(2.2-1) fiir Wasser/n-
Octanol). Es besagt, dass das Verhiltnis der Konzentrationen eines sich zwischen zwei
Phasen verteilenden Stoffes bei gegebener Temperatur konstant ist (Kos 1997). Die
Konzentration an einer Oberfldchenphase wird durch die Beladung q beschrieben:

K, = % (5.1-1)
mit K; = Verteilungskoeffizient [L/kg]
¢ = Losungskonzentration [mol/L]
q = Konzentration des Adsorbates [mol/kg]

Aus GL.(5.1-1) folgt die lineare Isotherme Gl1.(5.1-2), auch Henry-Verteilung genannt.
q=K, ¢, (5.1-2)

Die maximale Beladung des Adsorptionsmittels ist begrenzt. Dadurch ist diese lineare
Beziehung jeweils nur in engen Bereichen giiltig. Da vor allem umweltrelevante Sorp-
tionsprozesse mit Spurenkomponenten im niedrigen Konzentrationsbereich ablaufen, ist
das auf der Henry-Verteilung beruhende K ;-Konzept weit verbreitet.

Auf empirischer Grundlage wurde daraus die Freundlich-Isotherme, Gl. (5.1-3) ent-
wickelt.

q=K, [&" (5.1-3)

Bei der Freundlich-Isotherme ergibt sich kein Ubergang zu einer linearen Isotherme bei
niedriger Konzentration und ebenso wenig existiert eine maximale Beladung bei hohen
Konzentrationen. Sie hat sich bei der Beschreibung technischer Adsorptionsprozesse,
vor allem der Aktivkohleanwendung, bewéhrt.

512 Thermodynamisch begriindete Isothermen

Die Bindung eines gelosten Stoffes an einen Bindungsplatz an einer Oberfldche
(Surface S) beschreibt G1.(5.1-4).

S+A=S-A (5.1-4)
Fiir eine ideale Oberflache mit

* energetisch gleichwertigen,

e diskreten Bindungsplétzen

gilt das Massenwirkungsgesetz G1.(5.1-5).

K. = Csa  _ Csa
Ao B, (c —-c )E’n
S A Smax SA A

(5.1-5)
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Die Konzentration des Adsorbates an der Oberfldche ldsst sich als Quotient aus der Be-
ladung und der maximalen Beladung beschreiben. Somit ergibt sich die als Langmuir-
Isotherme bekannte G1.(5.1-6):

K,c c
P E900 R 519
mit
N = Beladung mit Stoff A [mol/kg]
Qpax = Maximalbeladung [mol/kg]
CasCh = Losungskonzentrationen der Stoffe A, B [mol/L]
K., Ky = Gleichgewichtskonstanten der Adsorptionsgleichgewichte [L/mol]

Betrachtet man zwei oder mehrere adsorbierende Komponenten, erhdlt man auf gleiche
Weise die Erweiterung fiir konkurrierende Stoffe (STUMM & MORGAN 1996) nach
GL.(5.1-7):

— I<A|1A 517
qA qmax1+KA|1A+KB|]:B (_)

Bei K¢ << 1 geht Gl.(5.1-6) in eine lineare Isotherme iiber (Henry-Bereich) mit dem
Verteilungskoeffizienten K ; nach G1.(5.1-8):

Ky = Ky (5.1-8)
Die Adsorptionsplitze sind in der Realitét selten energetisch gleichwertig, so dass meist

die Freundlich-Isotherme die Verhaltnisse besser beschreibt.

Die Gleichgewichtskonstante K ist nach Gl.(5.1-9) {iber die freie Standardreaktionsen-
thalpie des Adsorptionsprozesses AG® definiert:

_an

AG°® = RT
oder (5.1-9)

_AG®

K = ¢ RT

Bei energetisch inhomogenen Sorptionsplidtzen werden die gilinstigsten zuerst besetzt.
Die Standardreaktionsenthalpie ist von der Beladung abhingig.

Insbesondere fiir die technischen Sorptionen an Aktivkohle diskutieren SONTHEIMER et
al. (1985) verschiedene Adsorptionsisothermen, die jeweils stoffspezifische Heterogeni-
tdten der Oberfldche approximieren. Wahrend die Langmuirisotherme von energetisch
homogenen Bindungsverhéltnissen ausgeht, sinkt die freie Bindungsenthalpie bei der
Freundlich-Isotherme. Eine von THOTH zitierte Dreiparametergleichung kombiniert eine
heterogene Oberfldche mit einer maximalen Sorptionskapazitit, u.s.w.
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Fiir die Berechnung von Gemischisothermen aus verschiedenen Einzelstoffisothermen
nutzen SONTHEIMER et al. (1985) die IAS-Theorie (Ideal Adsorbed Solution Theory),
die von der Anderung der Oberflichenspannung an der Grenzfliche Feststoff/reines
Losungsmittel bzw. Feststoff/Sorptivlosung ausgeht.

Alternativ lésst sich die in empirischen Isothermengleichungen als Kontinuum beschrie-
bene Oberfliche durch unterschiedlich definierte Bindungsstellen auf der Sorbensober-
fliche diskretisieren. Damit besteht die Moglichkeit, auch spezifische Bindungsme-
chanismen mit Modellen nach Pkt.3.4 zu beschreiben. Bei der Adsorption von Ionen
wird dabei der Einfluss der Oberfldchenladung auf das Verteilungsgleichgewicht nach
Pkt. 4.1.4 beriicksichtigt.

5.2 Beschreibung tber Pseudokomponenten der Bindungsplatze

521 Sorptionsmodell

Die Adsorption wird in geochemischen Berechnungsmodellen analog GI1.(5.1-4) als
Gleichgewicht mit definierten Oberflichenkomplexen beschrieben. Darin wird implizit
die konkurrierende Adsorption verschiedener Stoffe mit beriicksichtigt.

Alternativ zu Pkt.5.1 werden unterschiedliche Bindungsplédtze mit den Sorptionskapa-
zitdten ¢, und Gleichgewichtskonstanten Ky; fiir einfache Sorptionsreaktionen nach
GL.(5.1-4) vorgegeben. Die Sorptionskapazititen g, geben dabei die Bindungsstellen-
konzentration beziiglich des Adsorptionsmittels an. Die Massenwirkungsgesetze der
Sorptionsgleichgewichte nehmen die Form von Langmuir-Ausdriicken nach G1.(5.1-6)
an, die als Linearkombination zusammengefasst die Gesamtbeladung nach GI (5.2-1)
bilden:

q(c)_ Q. K, [¢ + A2 K, ¢ + dm3 K, ¢

= B 5.2-1
(ETI0 M TS A T P A e oo
Die Konstanten q_. und K, in G1.(5.2-1) lassen sich somit in den Basisdatensatz von

chemischen Berechnungsmodellen fiir jede definierte neue Oberfldche i als apparente
Konstanten einfiigen. Die Bindungsplatzkonzentrationen q,; lassen sich aus Isothermen-
daten iiber Regressionsrechnung nach dem Algorithmus in Pkt.3.3.4 berechnen. Die zu-
gehorigen apparenten Gleichgewichtskonstanten K;; werden im Ergebnis der nichtline-
aren Anpassung erhalten.

522 Ubertragung von Isothermendaten

Die Beschreibung von Adsorptionsgleichgewichten nach GI.(5.2-1) hat den Nachteil,
dass praktisch nur sehr wenige spezielle Daten verfiigbar sind. Zur Ubertragung tabel-
lierter Freundlich-Isothermenparameter wurde ein Anpassungsalgorithmus {iber diskrete
Stiitzstellen entwickelt. SONTHEIMER et al. (1985) enthdlt u.a. eine Sammlung von
Freundlich-Isothermen, die jeweils fiir bestimmte Konzentrationsbereiche giiltig sind.
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Abb. 5.2-1:  Interpolation einer Isotherme durch mehrere Freundlich-Isothermen

Die Logarithmen von Beladung und Konzentration wurden fiir den gréf3eren Konzentra-
tionsbereich entsprechend Abb. 5.2-1 abschnittsweise linear interpoliert (KOCH et al.
2002). Das wird nachfolgend am Beispiel der Sorption von methyl-tert-butylether
(MTBE) und tert-butylalkohol (TBA als Verunreinigung/Begleiter von MtBE) an dem
Adsorberharz Amberlite XAD4 (styrene-divinyl-benzene polymer) demonstriert.
ANNESINI et al. (2000) ermittelten fiir 20°C die verwendeten Sorptionsisothermendaten.

Tab. 5.2-1:  Aus den Freundlich-Isothermenparametern libertragene Langmuirdaten

Probe|Ky, [1/n [KRT[qm [q1 [q2 [lgKl1|lgK2
{L/kg} % mmol/kg
Einzelanpassung

MtBe| 8,47]0,48] 1,94| 23,2|21,05|2,10{-0,30| 1,75
TBA | 5,70(0,77| 0,64| 15,5[15,17{0,31|-0,30] 1,60
Anpassung beider Isothermen an ein System
MtBe| 8,47(0,48 -0,20[ 2,05
TBA | 5,70[0,77 2:63|22,95121,40 1,55 -0,70[ 0,85

Die Freundlich-Isothermen wurden mit der vorgestellten Methodik an zwei Sorptions-
platzspecies angepasst.

log(Stiitzst./angepasst)
A 5
q = Stiitzstellen " i
. 0,03
berechnet »
- - 7 002
i\ e o« — log (Stiitzst./angepasst) | (¢
P ol v 0,00
g 7 001
< IBA M(BE
o e e e
00 01 02 04 0001 01020304

Konzentration

Abb. 5.2-2:  Beispielanpassung TBA und MtBE an Adsorberharz in doppeltlogarith-
mischer Darstellung mit logarithmischer Fehlerangabe
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Die Ubertragung auf das alternative Adsorptionsmodell ist recht genau. Die Bindungs-
platze mit hoherer Affinitét liegen in geringerer Konzentration vor.

Fiir die Einschitzung konkurrierender Sorption konnten beide Stoffe auch parallel an
ein System angepasst werden (Tab. 5.2-1). Dabei wurde fiir beide Komponenten die
gleiche Sorptionskapazitidt verwendet. Diese Anpassung hatte einen geringfiigig hohe-
ren Fehler. Die grofiten Abweichungen zwischen Stiitzstellen und angepassten Daten
treten meist an den Definitionsbereichsgrenzen auf.

Weitere Anpassungsergebnisse enthdlt Anlage 1. Die Adsorptionskonstanten zwischen
einzelnen Substanzen an unterschiedlichen Adsorptionsmitteln korrelieren teilweise.
Die maximalen Beladungen unterscheiden sich um Gro3enordnungen.

KocH et al. (2002) entwickelten darauf aufbauend ein Adsorptionsmodell (PhreeqC,
Anlage 9.3) fiir organische Oberflichenkomplexe, mit denen auf dieser Datenbasis der
sorptive Transport von organischen Stoffen beschrieben werden kann. Die konventio-
nelle Beschreibung von sorptiven Wechselwirkungen als Retardation enthélt Anlage 2.

5.3 Beschreibung der Absorption als Verteilungsgleichgewicht
zwischen verschiedenen Phasen

53.1 Thermodynamische Beschreibung von Verteilungsgleichgewichten

Die amorphen Matrixbestandteile des Porensystems, einschlieBlich Biofilmen lassen
sich moglicherweise wie gesonderte homogene Phasen behandeln. Die Wechselwirkung
von Stoffen mit kolloiden Phasen oder die Bildung fester Losungen liegt im Ubergangs-
bereich zur Absorption, Kondensation und Komplexbildung. Bereits MATTHIESSEN
(1994) beschrieb den Einfluss geloster Huminstoffe auf den Transport von PAK. Auch
manche wasserunloslichen Pestizide vermogen Assoziate mit Boden- und aquatischen
Huminstoffen zu bilden und damit eine hohere Mobilitdt im Grundwasser zu erreichen
(HUBER et al. 1992). Fir die Beschreibung werden zunéchst einfache Verteilungs-
modelle eingesetzt.

Das Gleichgewicht zwischen zwei Phasen wird nach Gl.(5.1-1) durch den Verteilungs-
koeffizienten K, beschrieben. Analog der Anreicherung von Stoffen in Biomasse

(Pkt.2.2.4) wird das Sorptionsverhalten im Boden und Grundwasserleiter haufig auf
deren organischen Kohlenstoffgehalt bezogen. Der entsprechende Verteilungskoeffi-
zient ist der K~ nach GL.(5.3-1):

CX
Koe =% (5.3-1)
Cx,W
Zwischen dem K- und dem log Ky, lassen sich ebenfalls lineare Regressionsbezieh-
ungen analog Gl.(2.2-2) ermitteln. APPELO & POSTMA (1993) stellten diese fiir ver-
schiedene Stoffgruppen zusammen.
Analog lasst sich auch die Masse organischer Substanz (OM, K,,,) als Bezugsbasis ver-
wenden. Als Summenparameter der Losung dient dann der DOC fiir den Ky oder die
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geloste organische Substanz DOM fiir den K5, ;. Thermodynamische Zusammenhénge
zwischen gelosten und kondensierten Huminstoffen stellte GEORGI (1998) zusammen.
Im Verteilungsgleichgewicht sind die chemischen Potenziale des Stoffes in beiden Pha-

sen gleich. Das chemische Potenzial des Stoffes X im Wasser berechnet sich nach
GL.(5.3-2):

My w =My +RT Onffy Gy ) (5.3-2)
mit

Xy w Molenbruch des Stoffes X im Wasser

fy w Aktivititskoeffizient fiir den Stoff X im Wasser

U, =  Standardpotenzial des Stoffes X

GEORGI (1998) betrachtet die organische Substanz als Polymerphase und verwendet fiir
die Definition des chemischen Potenzials nach GI1.(5.3-3) des Stoffes X dessen Volu-

menanteil <DX:

Mxom = W +RT Dn(fX,OM D:DX,OM) (5.3-3)
Fiir das Verteilungsgleichgewicht (fliissig/fliissig) erhielt sie G1.(5.3-4):
fX,W &X,W = fX,OM EDX,OM (5-3‘4)

Fiir sehr kleine Konzentrationen néhert sich der Molenbruch dem Volumenbruch (ideale
Gastheorie). Die KonzentrationsgroBen in Gl.(5.3-4) lassen sich folglich durch die
iiblichen Konzentrationsmalf3e substituieren, in dem das Bezugsvolumen durch das Mol-
volumen Vi des jeweiligen Mediums i (i= W, OM) dividiert wird. Definitionsgeméaf

ist (Massenbezug) die Dichte der organischen Phase zu beriicksichtigen:

XX,W = CX,W Ij\/M,W (5 3_5)
DPyon = Cxom Nuom Pou -
und daraus folgt

c fyw LV
KX,OM — UXO0M _ X,W M, W (5.3-6)

Cx,w fX,OM Vou Pom

Fiir die Aktivititskoeffizienten in der wassrigen Phase besteht anndhernd ein Zusam-
menhang mit deren Loslichkeit:

1
Xw = WL OV (5.3-7)
X M,W
Daraus lésst sich ein Zusammenhang mit der Wasserldslichkeit herstellen:
1 1
Kyouw = E (5.3-8)

fX,OM WOM |I)OM WLX

Fiir den Verteilungskoeffizienten mit n-Octanol gilt analog (5.3-9):
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c f RY
Ky ow = X0t _ xw Vuvw (539)
Cx,w fX,Oct Vo WPou

Damit ldsst sich eine Beziehung zum log K,y herleiten. Nur wenn das Verhéltnis zwi-

schen den Aktivitdtskoeffizienten in Octanol und der organischen Phase gleich bleiben,
kann eine allgemeingiiltige Beziehung angegeben werden:

fX,Oct |3]M,Oct
fX,OM |1/OM |j)OM

Uber die Flory-Huggins-Theorie, die Grundlagen fiir die thermodynamische Beschrei-
bung der Losung niedermolekularer Verbindungen in amorphen Polymeren enthilt,
ergibt sich flir den Aktivitdtskoeffizienten G1.(5.3-11),

v
Infy o :(I_CDX,OM)EE_ 2 %Xm_¢x,omy (5.3-11)

VM,OM

Kx om (5.3-10)

KX,OM -

mit dem Flory-Parameter X:
Inay g =In®y o +Infy oy (5.3-12)

Das Molvolumen des Sorptives ist vernachldssigbar kleiner als das der organischen
Matrixpolymere (OM). Bei eingeschriankter Loslichkeit in der organischen Phase ist
auch der quadratische Ausdruck etwa Eins. Somit ergibt sich GI.(5.3-13):

Infy gy =1+X (5.3-13)

Der Flory-Parameter X setzt sich aus einem enthalpischen und einem entropischem
Term zusammen:

IgKyon = —lg(WLX WM,X)_lg Pom ~ (1 _X)/2=303 (5.3-14)

Dabei wurde der Aktivitdtskoeffizient von X in Wasser durch die Wasserloslichkeit er-
setzt. Damit gibt GI.(5.3-15) den Zusammenhang zwischen dem Verteilungskoeffzien-
ten in organischen Polymerphasen und dem log K, an:

11’1 KX,OM

:XX,Oct _XX,OM (53'15)

KX,OW

Die meist als Huminstoffe vorliegenden organischen Bodensubstanzen enthalten hydro-
phobe und aromatische Strukturen, die &hnliche Bindungseigenschaften aufweisen wie
organische Losungsmittel, z.B. n-Octanol.

Analog Gl.(2.2-2) fiir den Bioakkumulationsfaktor (BCF) folgen lineare Beziehungen
auch zum log K, nach G1.(5.3-16):
logK,. =alogK,,, +b (5.3-16)

Die Substanzklassenunterschiede entstehen durch die verschiedenen Flory-Parameter.
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Tab. 5.3-1:  Von GEORGI (1998) recherchierte Konstanten der G1.(5.3-16)

a b betrachteter Fall

OoC 0,3..0,8]0,3...1,9 | Schwankungsbereich

oC 0,903 | 0,094 |allg.

oC 0,81 0,1 chlorierte Kohlenwasserstoffe

DOC 1 -0,18 |PAK an HS

DOC| 0,67 1,85 |PAK und DDT an HS

DOC| 0,93 -0,35 |PAK und PCB an HS

DOC| 0,97 -0,75 | PAK und PCB an Porenwasserkolloide

DOC| 1,44 -2 PAK an Porenwasserkolloide

DOC| 0,24 2,78 | PAK,DDT, HCB und PCB an natiirliche DOM

5.3.2 Feste Losungen (solid solutions)

Losungs- und Féllungsgleichgewichte werden durch das Loslichkeitsgleichgewicht be-
schrieben:

Ay, B,z =V,A+VB (5.3-17)

Handelt es sich dabei um eine reine Festphase, so wird die Aktivitit dieser Festphase
gleich 1 gesetzt (SIGG & STUMM 1994), und aus dem Massenwirkungsgesetz folgt das
Loslichkeitsprodukt Gleichung (5.3-18):

K, =a’ @Y (5.3-18)

Der Sattigungsindex (SI) beschreibt den Sattigungszustand einer Losung gegeniiber
einer Festphase:
ay [@”
SI=lg—2—3- (5.3-19)
L
Beim Ubergang zu KonzentrationsgroBen werden die Aktivitiitskoeffizienten in einem

Reaktionsaktivititskoeffizienten zusammengefasst.

Bei Mineralphasen mit variabler Zusammensetzung, den festen Losungen, hingt die
Aktivitdit der Festphasenkomponenten von deren Zusammensetzung ab. APPELO &
POSTMA (1993) erldutern diese Verhéltnisse am System Calcite/Rhodochchrosite:

CaCO; = Ca?™ + CO%‘ Calcite (5.3-20)
MnCO, = Mn?* + CO%‘ Rhodochchrosite (5.3-21)

Es gibt keine allgemeingiiltige Beziehung fiir die Berechnung der Aktivititskoeffizien-
ten in festen Losungen, was deren Modellierung auf Einzelfille beschréankt.

Fiir beide Loslichkeitsgleichgewichte ldsst sich das Massenwirkungsgesetz formulieren:

a. L&
et (5.3-22)

a Calcite

I<L,Ca =
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a, L&
Ky = (5.3-23)

Rhodochrosite

Damit ergibt sich:
KL,Mn

aMn — aRhodochrosite —

(5.3-24)

a Ca a Calcite K L,Ca

Die Aktivitdten der Phasenkomponenten berechnen sich aus deren Molenbruch x;:

a, =f X, miti=Ca’", Mn?" (5.3-25)

mithi =1

Eingesetzt und umgestellt ergibt sich G1.(5.3-26):
K

L.Mn EFCa |ijhodochrosite =K — CMn 3 X Calcite

(5.3-26)

S0S0
K L,Ca an |:fCalcite Y Ca X Rhodochrosite

Im einfachsten Fall werden die Konstanten und Aktivititskoeffizienten im Verteilungs-

koeffizienten K zusammengefasst. Analog lassen sich auch Mehrphasensysteme de-

finieren.

In vielen Féllen sind die Aktivitdtskoeffizienten der Mischphasenkomponenten nicht
konstant. PARKHURST & APPELO (1999) enthilt fiir nichtideale bindre Mischphasen fiir
die Berechnungen der Aktivitidtskoeffizienten die Guggenheim-Ausdriicke nach GI.(5.3-
27) und GL.(5.3-28):

f, ZeXp(a0 —a1(4x1 —l)xlz) (5.3-27)
f, = exp(a0 +al(4x2 —l)xlz) (5.3-28)

Die dimensionslosen Guggenheim-Parameter berechnen sich aus sogenannten freien
Excessenthalpien.

Die Definition von Mischphasen bildet eine weitere Moglichkeit das Verhalten von
Stoftverteilungen zu beschreiben. Wenn gut und weniger gut 16sliche Komponenten
eine Mischphase bilden, dann verdndert sich deren Zusammensetzung entsprechend der
jeweiligen Randbedingungen, d.h. bei einfacher Losung verarmt die Mischphase zuerst
an den gut 16slichen Pseudokomponenten. Solange die Mischphase existiert, enthilt sie
jedoch alle Bestandteile.

5.3.3 Phasenstabilisierte Beschaffenheitsbereiche

Eine andere Moglichkeit besteht darin, die konventionellen Phasen mit verdnderten
Gleichgewichtskonstanten einzusetzen. Diese sind dann allerdings nur fiir den
jeweiligen betrachteten Fall giiltig.

Die Ionen bilden im Wasser 16sliche, oft nicht bekannte Komplexe mit gelosten und
oberflachenfixierten Liganden.
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Bei der Aufklarung dieser Prozesse werden meist nur deren Gesamt-(Total)- konzentra-
tionen ¢ y (mit X= A, B) messtechnisch erfasst. Die Konzentration der freien lonenspe-

cies ist, milieuabhdngig, tiber einen Korrekturfaktor f, i und dem Aktivititskoeffizien-
ten fy mit der Aktivitit ay verkniipft. Damit berechnet sich die Aktivitit nach G1.(5.3-
29):

ay =fy HK,X EDT,X (5.3-29)

Die in GIl.(5.3-18) das Loslichkeitsprodukt bildenden Konzentrationen werden in
Gl1.(5.3-30) zum lonenprodukt IP zusammengefasst:

I<L
(. o) OEs Bs)”

Die Korrekturfaktoren und Aktivititskoeffizienen lassen sich fiir bekannte Losungen
iiber geochemische Modelle berechnen. Wenn im betrachteten System dieser Gleichge-
wichtszustand eingestellt ist, nimmt das Ionenprodukt IP nach Gl.(5.3-30) einen
konstanten Wert an, der vom thermodynamisch berechneten abweichen kann. Diese
Abweichung charakterisiert den spezifischen Milieueinfluss und es gilt G1.(5.3-31):

KB = 1Py (5.3-31)

— VA vB
IPAB _CT,A B:T,B -

(5.3-30)

Die Haufigkeitsverteilung von Analysendaten von einem System im Sattigungsbereich
bricht bei [P=K?P ab. Ein Anwendungsbeispiel enthélt Pkt.12.1.2.

534 Reaktive Tracer zur Aufklarung des Sorptionsverhaltens

Fiir die Aufkldrung reaktiver Transportprozesse werden hiufig Tracer eingesetzt, die
auf dem FlieBweg bestimmte Reaktionen eingehen. Aus dem Unterschied zwischen dem
Antwortsignal eines konservativen Tracers und des reaktiven Tracers lassen sich Reak-
tionsparameter der FlieBstrecke ermitteln. Die eingesetzten Tracer reprisentieren dabei
das Verhalten bestimmter Stoffgruppen. Im Batch-Versuch kann man durch Zusatz
adsorptiver Tracer zu einem Gemisch auch besser und schlechter adsorbierende Stoffe
voneinander abgrenzen. WORCH (2000) untersuchte damit das Adsorptionsverhalten von
Elbwasser an Aktivkohle in Kombination mit der Adsorptionsanalyse (Pkt.10.2.1).

KocH et al. (2002) schlugen vier unterschiedlich adsorbierende Farbstoffe als reaktive
Tracer vor, die in der log Kow-Molmasse-Ebene in Abb. 5.3-1 skizziert sind.
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1
&gy
s
7k
6 -
5+ Sudan IV
O Sudanblau 11
4= —
3 Rhodamin B
s
1
0 . . Uranin >
0 100 200 300 400 M [g/mol]

Abb. 5.3-1:  Lage der Testsubstanzen in der log K-Molmassen-Ebene (nach Abb.
2.2-2, bioakkumulierbarer Bereich hervorgehoben)

Die Spektren der ausgewahlten Farbstoffe unterscheiden sich im Intervall zwischen 400
und 700 nm und lassen eine Berechnung der Farbstoffkonzentrationen aus gemessenen
Spektren nach Pkt. 3.3.4 zu.

e Uranin (sehr gut wasserldslich)

* Rhodamin B (sehr gut wasserldslich)

* Sudanblau II (ethanolldslich)

e« SudanIV  (ethanol- und hexanldslich)
Die Strukturformeln zeigt Abb. 5.3-2.

/COOH
Uranin: Na+
rC 2Hs
\
o, C,H,

HO o ) )\I
C2H5

Uranin Rhodamin B

CH. , CH, HO,
0 NH CH, CH, CH, CH;
I
. .

O NH CHz CHz CHz CH3

Sudanblau II Sudan IV

Abb. 5.3-2:  Strukturformeln der als reaktive Tracer ausgewihlten Farbstoftfe
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Die Auswahl der Farbstoffe erfolgte nach ihren Sorptionseigenschaften an der Octade-
cylsdule (C ), die mittels Adstests (s. Pkt. 2.3.3) ermittelt wurden.

Tab. 5.3-2:  Auswahl der Testsubstanzen nach ihren Eigenschaften an C ¢-Sdulen

Testsubstanz M Hauptfraktion an C-[p' [Bemerkung
18
g/mol
Uranin Fluorescein Natriumsalz 376,3 | Durchlauf >10|nicht
Rhodamin B N,N,N'N'-Tetraethylrhodamin 479,0 (WEH2 8,5 |adsorbierbar
Hydrochlorid

Sudanblau II ~ Solvent Blue, Fettblau 350,5 (WEH3 7,3 |gut adsorbierbar
Sudan IV Solvent Read 24, Scharlachrot 380,5 | WEH4 6,8 |sehr gut

adsorbierbar

Von den nichtadsorbierbaren Farbstoffen (Uranin, Eosin B und Eosin G) wird das
Uranin haufig als nichtreaktiver Tracer eingesetzt.

Rhodamin B reprisentiert die adsorbierbare Gruppe. Es ist gegeniiber dem auch getes-
teten Sudan I sehr gut wasserloslich und eignet sich deshalb besser flir Sorptionsversu-
che aus wissriger Losung. Ein unerwiinschter Kationenaustausch des Rhodamins an
Tonmineralien konnte bisher nicht bemerkt werden. Mit einer relativ schmalen Absorp-
tionsbande (Anlage 6, Abb. 2) ldsst es sich gut aus den VIS-Spektren von Farbstoft-
mischungen herausrechnen.

Die gut adsorbierbare Gruppe repriasentiert Sudanblau II, das in wéssrigen Losungen
nicht mehr eingesetzt werden kann. Dieser Farbstoff kann aber zum Markieren un-
polarer Partikel und zur Charakterisierung ihrer Phasengleichgewichte mit wissrigen
Losungen verwendet werden.

Farbstoffe mit sehr hoher Affinitdt zur C,¢-Oberflache, die sich nur mit Ethanol/Hexan-

Gemischen mobilisieren lassen, standen nicht zur Verfiigung. Der Farbstoff Sudan IV
hatte die hochste Affinitat und reprasentiert die sehr gut adsorbierbare Gruppe.

KocH et al. (2002) ermittelten, dass Neutralsalz (NaCl) bis 1,5 mol/L die spezifischen
Extinktionskoeffizenten von Rhodamin B (RhbCl) nicht beeinflusst, dieses jedoch bei
hohen Konzentrationen mit Chlorid als Niederschlag ausfillt (Ig K=-3,66). Auch in
Kombination mit Uranin bildet sich iiber einer Konzentration von jeweils 0,8 mmol/L
ein weiller alkoholldslicher Niederschlag (Ig K =-6,2).

6 Kinetik biochemischer Reaktionen
6.1 Kinetik einfacher Reaktionen
6.1.1 Aktivierungsenergie

Biochemische Reaktionen laufen meist vom chemischen Gleichgewicht weit entfernt
ab. Komplexe Reaktionssysteme lassen sich ebenfalls iiber Definition von Pseudokom-
ponenten nach Pkt.3 ndherungsweise beschreiben. Dabei sind einige kinetische Grund-
lagen zu beachten.
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Die Lage des chemischen Gleichgewichtes chemischer Reaktionen, z.B. nach Gl.(3.1-7)
bestimmt die Differenz der chemischen Potenziale (molare freie Enthalpien) der Reak-
tanden. Die Reaktion verlduft iiber einen energetisch hoheren aktivierten Komplex. Je
hoher diese Energiebarriere ist, desto geringer ist die Wahrscheinlichkeit, dass die
Reaktanden beim Zusammenstoll diese Energiebarriere mit der Aktivierungsenergie E,

iiberwinden. Die energetische Barriere der Riickreaktion im Beispiel nach Abb. 6.1-1 ist
wesentlich hoher. Damit ist die Riickreaktion gehemmt und das chemische Gleich-
gewicht verzogert oder gar nicht einzustellen.

freie Enthalpie (Ubergangs) aktivierter Komplex
G

A
EA

Reaktionspartner

A+B

Produkte
C+D

-
Ll

Abb. 6.1-1:  Energieschema einer chemischen Reaktion (v,=1) mit Ubergangskom-

plex und der molaren freien Reaktionsenthalpie A G
Die Reaktionsgeschwindigkeit beschreiben Zeitgesetze. Aus der Wahrscheinlichkeit

eines energetisch ausreichenden Zusammenstof3es ldsst sich die Reaktionsgeschwindig-
keit r einfacher Reaktionen nach G1.(6.1-1) ableiten:

_Ea

r:k I} ﬁ |1\/}\A |]:\]}3B :kTempO I:ITemp @\/J\A |1\]}BB (61-1)

Reaktionen mit mehreren Reaktanden verlaufen meist iiber einzelne Zwischenstufen.

6.1.2 Einfache Reaktionsmechanismen mit Stoffverteilungen

Die Reaktionsordnung bestimmt entsprechend GI1.(6.1-2), in welcher Potenz die Kon-
zentration eines Ausgangsstoffes die Reaktionsgeschwindigkeit bestimmt.

r, = kg)[" =const ReaktionnullterOrdnung
= kgl Reaktion erster Ordnung (6.1-2)
r, = kgl Reaktion zweiter Ordnung

Es sind auch gebrochene Reaktionsordungen mdéglich. Am héufigsten treten Reaktionen
erster und nullter Ordnung auf.

Abb. 6.1-2 zeigt eine Folge von Reaktionen mit einem Gleichgewicht.
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> ~N ~
Co D — ] > G, >

Abb. 6.1-2:  Folge von Reaktionen, ggf. auch mit Gleichgewichten

Fiir die Berechnung der Reaktionsgeschwindigkeit geniigt manchmal bereits die Be-
trachtung eines geschwindigkeitsbestimmenden Schrittes, wenn eine der Geschwindig-
keitskonstanten wesentlich kleiner als die iibrigen ist. Fiir einfache Systeme lassen sich
noch analytisch beherrschbare Losungen angeben.

Lauft eine Gesamtreaktion in zwei Teilreaktionen erster Ordnung entsprechend GlI. (6.1-
2) und Abb. 6.1-2 ab, dann ergibt sich wieder eine Reaktionsgeschwindigkeit erster
Ordnung, deren Geschwindigkeitskonstante aus dem harmonischen Mittel der Reak-
tionskonstanten k; gebildet wird:

1 _k, [k,
Lyl ktk,
ki ks

Die Anwendung von Gl.(6.1-3) zur Berechnung von kges ist nur sinnvoll, wenn beide

r=

=k, 8 (6.1-3)

Konstanten in der gleichen GroBenordnung liegen. Anderenfalls geht GIl..(6.1-3) in
Gl.(6.1-4) tber:

[k, O
K = min%2 E (6.1-4)
0.4

Bei Parallelreaktionen ergibt sich die gesamte Reaktionsgeschwindigkeit aus der Sum-
me der Einzelreaktionsgeschwindigkeiten. Sind dieses Reaktionen erster Ordnung,
genligt die Addition der Geschwindigkeitskonstanten. Handelt es sich dabei aber um ein
heterogenes Mehrkompartimentensystem bildet, sich die Gesamtreaktionsgeschwindig-
keit aus der Summe der Einzelgeschwindigkeiten, deren Konzentrationen in den Kom-
partimenten beriicksichtigt werden miissen.

I, I,

> C
n ———————>
k
2 k,
) I,
G > ¢ Cp —> ¢
1
k2 k,
1'3 r3
> Cg — >
ks ks
Homogenes System Mehrkompartimentensystem

Abb. 6.1-3:  Parallel verlaufende Reaktionen in einem homogenen und einem Mehr-
kompartimentensystem.
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Wird die Losungskonzentration (c,) nahe Null gehalten, lassen sich die Kompartimente

einzeln betrachten und deren Konzentrationsabnahme durch separate Integration
berechnen. Zusammengefasst beschreibt G1.(6.1-5) die Reaktionsgeschwindigkeit:

e = Y (cor K, Exp(-k, ) (6.1-5)

1

In den einzelnen Konstanten k; sind jedoch noch die Volumen und Phasengrenzfliachen

der Kompartimente, sowie hydraulisch bedingte Parameter enthalten. Das entspricht
einer Uberlagerung (Linearkombination) von Ansatzfunktionen und ldsst sich nach
Pkt.3.3.4 behandeln. Stoffverteilungen, die als Pseudokomponenten beschrieben
werden, konnen dementsprechend als parallel reagierende Systeme nach GI.(6.1-5)
behandelt werden.

Mit einem analogen Ansatz beschrieb z. B. DERMIETZEL (2003) die Freisetzungskinetik
von fliichtigem organischen Kohlenstoff (VOC) aus Kohlepartikeln im Grundwasser-
leiter.

6.1.3 Vereinheitlichung der Temperaturabhangigkeit fir Reaktionen

Die Reaktionsgeschwindigkeit einfacher Reaktionen hingt von der Uberwindung der
Energiebarriere nach GI.(6.1-1), die temperaturabhingig ist. Daraus leitet sich eine
gesonderte Temperaturfunktion ZTemp nach G1.(6.1-6) ab:

_Ea

ZTemp =¢ K (61-6)

Abb. 6.1-4 veranschaulicht den Temperatureinfluss fiir verschiedene Aktivierungs-
energien E ,.

Zlooc(Temp)

0 I I I ! »

0 20 40 60 80 E A [kJ/mol]
:l"emp — 15 25 7/ 35
Abb. 6.1-4:  Temperaturfunktionen ZTemp beziiglich Temp,=10°C in Abhéngigkeit
von der Aktivierungsenergie E,

Von GL.(6.1-6) abweichend, werden in der Praxis sehr verschiedene vereinfachte empi-
rische Temperaturfunktionen angewendet. Diese lassen sich letztlich nur iiber die
implizit enthaltenen Aktivierungsenergien miteinander vergleichen. Deshalb werden
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nachfolgend verschiedene empirische Temperaturfunktionen auf die Aktivierungsener-
gie zuriickgefiihrt. Dabei gibt Temp die Celsiustemperatur [°C] an Die Tempera-
turfunktion GIL.(6.1-6) wird dazu auf eine Standardtemperatur TempO entsprechend
Gl.(6.1-7) bezogen:

E E,

Lo (Templ) —e _R(Temp11273,15) [ R (Temp0+273.15) (6.1-7)
emp

Anschliefend wird eine Naherungsgleichung fiir die Umgebung von T=T|, liber Taylor-

reihenentwicklung (BARTSCH 1972) formuliert und iiber Koeffizientenvergleich der Zu-
sammenhang mit G1.(6.1-6) hergestellt:

+ az Temp (TO) [AT + azzTemp (TO) f’rz + (618)
oT oT? 20

Die Reihenentwicklung wird nach dem linearen Glied abgebrochen. Fiir Gl. (6.1-6)

folgt:
E
+ A2 AT (6.1.9)
RT,

Die Temperaturkonstante const ist in den jeweiligen Termen quantifiziert.

ZTemp (TO + AT) = ZTemp (TO )

_Ea

0
G_T Z Temp (TO + AT) =¢C o

» linearer Ansatz nach GL.(6.1-10):
Ctemp (T =T, ) =1+ const (T - T, ) (6.1-10)

Uber Konstantenvergleich l4sst sich die Konstante const in die Aktivierungsenergie um-
rechnen:

E, =const[R [T, (6.1-11)
» Potenzansatz nach G1.(6.1-12):

L ey (T = T, ) = (Temp)*™™ mit Temp =T - 273,15 (6.1-12)
Die Niherung wird an Temp=10°C=T=283,15K abgeleitet:

{(Temp)= (Temp, )* +a [{Temp, )™ [{Temp — Temp,) (6.1-13)

bzw.

(Temp)= (Temp, )™ E g oot [{Temp — Temp, )E (6.1-14)
(Tempo)

Und nach Koeffizientenvergleich mit G1.(6.1.9) gilt:

g o const [RT; D(Temp —Temp, ) _ const [RT;
i (Tempo ) (T -T, ) (Tempo )

(6.1-15)
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» Exponentialansatz nach GL.(6.1-16):
Gy (T =T, ) = e (6.1-16)
Die Niherung wird an T;=273,15K abgeleitet:

(Temp) = e« [{l + const [Temp, ) (6.1-17)
Daraus ergibt sich:
E, =const [RT; (6.1-18)

Mit diesen funktionalen Zusammenhédngen lassen sich aus den meisten in der Literatur
beschriebenen Tempraturfunktionen die zugehorigen Aktivierungsenergien ermitteln.

6.2 Biochemische Reaktionen

6.2.1 Enzymkinetik als kinetischer Ansatz

Das Wachstum der Zellen ist unter optimalen Bedingungen (d.h. in der exponentielle
Phase) nur durch interne Faktoren (zellinterne Enzymkonzentrationen bzw. deren Akti-
vitdten, EINSELE et al. 1985) bestimmt. Solange die spezifische Wachstumsgeschwin-
digkeit W konstant ist, wéchst die Zellzahl N exponentiell entsprechend der integrierten
Form von G1.(6.2-1) an:

r:_t:H[N (6.2-1)

Die Substratabhéngigkeit der spezifischen Wachstumsgeschwindigkeit wird meist in
erster Ndherung durch die Enzymkinetik nach Michaelis-Menten bestimmt. Alle an-
deren Teilschritte sollen danach so schnell verlaufen, dass ein Gleichgewicht voraus-
gesetzt werden kann (Gl.(6.2-2)). Der Umsatz eines Substrates oder Ausgangsstoffes A
mit einem Enzym oder Bakterium X zu einem Produkt P erfolgt danach iiber einen
Ubergangskomplex AX:

A+X=AX - P+X (6.2-2)

Die Folgereaktion des Komplexes zu den Reaktionsprodukten lésst sich formalkinetisch
nach LANGMUIR-HINSHELWOOD behandeln. Diese mathematische Modellierung der ki-
netischen GesetzmiBigkeiten von heterogenen Reaktionen basiert auf der theoretischen
Vorstellung, dass die Reaktionspartner in adsorbierter Phase miteinander reagieren.

Daraus resultiert
c c

r=k,cpp —=r1,,, - 6.2-3
’ EOkm-l_cs km-l_cs ( )

mit der MICHAELIS-Konstanten
k, =(k_ +k,)/k (6.2-4)

der Enzymkonzentration C, die proportional der Biomasse- oder Zellkonzentration ist,
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und der Sattigungs- oder auch Mondkonstante K=k .

Bei tragerfixierten Enzymen miissen gegebenenfalls Phidnomene des inneren und
duBleren Stofftransportes sowie der elektrischen Ladung in der Mikroumgebung, sowie
der pH-Gradient im Trager beriicksichtigt werden.

Die Biomasseproduktion ist gegeben durch:
I-cells = (l"l - b) |}cells (62-5)

Die Wachstumsreaktion und der Zerfall sind Reaktionen erster Ordnung beziiglich der
Bakterienkonzentration. Dabei gibt b die spezifische Zerfalls-(Absterbe)rate an. Fiir die
Substrataufnahmegeschwindigkeit (rg) gilt:

I-S =-V m |1cells (62-6)

Der Ertragskoeffizient Y entspricht haufig dem reziproken herkdmmlichen Stochio-

metriekoeffizienten v:

V= 1 (6.2-7)
- .

Durch Erweiterung ldsst sich die Reaktionsgeschwindigkeit durch ein Produkt para-
meterspezifischer Terme beschreiben, wie z.B. G1.(6.2-8) fiir die Wachstumsgeschwin-
digkeit i der mikrobielle Sulfatreduktion zeigt:

M= M, [ pH (pH)[l Temp (Temp) s, (CSu )HSO4 (CSO4)an (CI ) (6.2-3)

Die Substrat- (fg, ), Sulfat- (fy,,) und Inhibitorkonzentrationen sind in weiteren Termen
enthalten.

Der einfache Substratterm lautet abgeleitet aus G1.(5.1-3):

c

f. (c =—__ “Su _
su( su) K +cq, Substratterm (6.2-9)

6.2.2 Inhibition

Bei der competitiven Hemmung (c) tritt meist ein Inhibitor I in Konkurrenz zum
Substrat. Dadurch nimmt scheinbar die Konstante Kg, zu (EINSELE et al. 1985). Der

inhibierende Effekt ergibt sich formal iiber die Langmuirisotherme in der Schreibweise
nach G1.(6.2-9):

fs, (CSu’CI): =

u

cg, +Ky, [E + S E competitive Hemmung ¢ (6.2-10)

Die Produkthemmung ist meist competitiv.

Bei der nichtcompetitiven Hemmung (nc) greift der Inhibitor direkt das Enzym bzw.
den Enzym-Substrat-Komplex an:
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_ K1 L : ..
fe (CI) = Inhibitorterm nicht competitive

Kiter 480 Hemmung (nc)
1

(6.2-11)

Spezielle Formen der Substrathemmung bei anaeroben Prozessen konnen auch nach
dem Ansatz von Haldane beschrieben werden:

Cs Cs

fo, (cq, H1/2)= u = u

c n+l

Su + + Su

KSu +CSu +CSu KSu Csu K*
I 1

(6.2-12)

Der Exponent n kann die Werte n=1 und n=2 annehmen. Dementsprechend unter-
scheidet man zwischen Haldane 1 (H1) und Haldane 2 (H2).

6.2.3 Temperaturabhangigkeit

Die allgemeine Temperaturabhédngigkeit von Reaktionen nach Arrhenius geht von der
Aktivierungsenergie E, nach Gl.(6.1-6) aus (OKABE et al. 1992). Neben der Geschwin-
digkeitskonstante | . - sind auch die Monod-Konstanten temperaturabhidngig. Wenn

man davon ausgeht, dass diese implizit eine Gleichgewichtskonstante enthalten, ldsst
sich formal die gleiche Beziehung annehmen, nur dass die freie Bindungsenthalpie des
Enzymkomplexes dabei eingesetzt wird. Mit steigender Temperatur nimmt [ zu und

Ky, ab. Tab. 6.2-1 enthilt recherchierte Aktivierungsenergien filir biochemische Reak-
tionen.

Tab. 6.2-1:  Zusammenstellung von Aktivierungsenergien verschiedener Bakterien-

gruppen
Bakteriengruppe E, Quelle
kJ/mol
Nitrosomonas/Nitratation in der Abwasserbehandlung 61 zit. aus LOPP (2004)
Lyse 41
cl.lemls.che E1§6n0X1Qat19n nach G1.(6.2-2) 93 MODGLUE nach MOLLER (2003)
biologische Eisenoxidation 59
Abbau organischer Abwasserinhaltsstoffe 24
Nitrifikation 53 HIDAKA & TSUNO (2004)
endogene Atmung mit NO;’, leichtabbaubares Substrat | 111
- Lorp (2004)
endogene Atmung mit NO;", Abwasserbehandlung 42
Anaerobier
FER und einige ACE, MPB 50-100
ACE, MPB, div. anaerobe Schlaimme 30— 50 ,
SRB im marinen Sediment 23 AsPE” etal. (1997)
E. coli, u.a. Anaerobier 14 - 20

Aus Loprp (2004) wurden Temperaturfunktionen der Abwasserbehandlung nach GI1.(6.1-
18) iibertragen.
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6.2.4 pH-Einfluss

Der pH-Wert kann sich bereits iiber die Dissoziationsgleichgewichte inhibierender
Komponenten auswirken, wie z.B. bei anaeroben Prozessen, bei denen Schwefelwasser-
stoff und undissoziierte Substratsduren stérker inhibieren als deren Anionen. Empirisch
ermittelte pH-Terme charakterisieren mehr oder weniger die Abnahme der Aktivitdt mit
zunehmendem Abstand von einem Optimalwert.

Die pH-Abhéngigkeit autotropher Bakterien bei der Filtration gereinigten Abwassers
geben HIDAKA & TSUNO (2004) G1.(6.2-13) an:
[0 pH<6 O
= _ 0
f.=0-0833(7,2-pH) 6<pH<7.2(0 (6.2-13)

H pH>72 H

Die pH-Abhéngigkeit anaerober Prozesse wurde von verschiedenen Autoren nur fiir
pH > 6,8 bestimmt. Die Funktionen sind nicht vollstindig symmetrisch, sondern verlau-
fen im Sauren etwas steiler. Fiir die Daten von O'FLAHERTY et al. (1998) wurde eine
quadratische Funktion mit Nullstellen an pH_ und pH angepasst. An diesen Punkten

sollte der Einflussfaktor die Halfte des Optimums bei
pH = (pH tpH,)/2 bzw.

m
EuPH,) = 1
betragen. Aus diesen Normierungsanforderungen ergibt sich G1.(6.2-14):

_FelpH-pH, )fpH-pH,, )_1 H
g =8 GHo)y L (6.2-14)
p

Abb. 6.2-1 zeigt drei Beispielfunktionen.

ausgewdhlte pH-
Funktion fiir die
Sulfatreduktion im
Grundwasser

Abb. 6.2-1:  Verschiedene pH-Funktionen und die von DGFZ/BTUC (2003) zur
Modellierung der Sulfatreduktion im Grundwasser ausgewéhlte Funktion

Da allerdings kein funktioneller Zusammenhang zwischen pH und Stoffwechselaktivitit
bekannt ist, lassen sich die Literaturwerte nur mit Einschrinkungen auf andere Situ-
ationen iibertragen.
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6.2.5 Einfluss des RedOx-Milieus

Das Redoxpotenzial ist pH-abhdngig. Zur Charakterisierung der Redoxbedingungen
eines Habitats von Mikroorganismen schlagen KOHLER & VOLSGEN (1998) die Verwen-
dung des rH,-Wertes vor.

E
H, = b +2pH =2pe+2pH 6.2-15
> = 0,020V p p p ( )

rH, liegt in wiéssrigen Losungen zwischen 0 (sauerstofffrei) und 42,6 (sauerstoffgesit-
tigt).

Tab. 6.2-2:  rH,-Bereiche anaerober Prozesse nach KOHLER & VOLSGEN (1998).

Prozess Vertreter rH, Bereich
Desulfurikation Desulfovibrio 6- 20
Denitrifikation Pseudomonas 10- 30
Fe-/Mn-Reduktion Pseudomonas, Alteromonas| 15- 25
Féulnis (Proteine) Clostridium 0- 5
Garung (Kohlehydrate) | Saccharomyces 10- 15

Biochemische Redoxprozesse laufen jeweils in bestimmten rH,-Bereichen ab

6.2.6 Reaktionsmechanismen mit mehreren Substraten

Mikroorganismen konnen auch unter Verwertung verschiedener Kohlenstoffquellen
wachsen. BRANDT et al. (2003) entwickelten Modellvorstellungen zur Beschreibung des
Abbau vieler Substrate gleichzeitig. Sie definierten dazu eine Enzymeinheit SU
(synthesizing unit), das mit verschiedenen Substraten Komplexe bildet und abbaut.
Erlautert wird ein -Komponenten-Substrat aus A und B die zu C reagieren. Dabei kann
die Enzymeinheit sowohl mit jedem Substrat als auch mit beiden gleichzeitig reaktive
Komplexe bilden. In diesem Falle treten vier Species von SU auf, deren Anteile 6,

angibt.
Der Abbau ldsst sich in vier Typen einteilen:

» Die Substrate gelten als substituierbar, wenn sie unabhingig voneinander zu C um-
gesetzt werden konnen und

» komplementdr, wenn beide in einem stdchiometrischen Verhéltnis reagieren.
Diese Prozesse konnen

» parallel oder

» sequenziell ablaufen.

Diese Varianten zeigt Abb. 6.2-2.
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Abb. 6.2-2:  Transformation von zwei Substraten A und B zum Biomasseprodukt C

Entsprechend des Reaktionsmechanismus ist das Differenzialgleichungssystem fiir die
Reaktionsgeschwindigkeiten zu formulieren.

6.2.7 Instationare Wachstumskinetik

In der Biotechnik wurde beobachtet, dass bei Anderungen der Wachstumsbedingungen
deren Einfluss auf die Wachstumsrate mit zeitlicher Verzogerung erfolgen kann. Der in-
stationére kinetische Ansatz ist zweiter Ordnung (HEKMAT 2002):

o’u, D 1
aTt‘J,zT_u[%_l::t_Z[qus_u) (6.2-16)

u

Der aktuelle Wert von u(t) lauft dem stationdren Wert g hinterher, wobei Tu eine cha-
rakteristische Verzugszeitkonstante und D“ eine Dampfungskonstante darstellen. Die

Parameter der GI.(6.2-16) sind aus Versuchsdaten anzupassen. Bei industriellen bio-
technischen Reaktoren lagen T“ im Bereich von 2 bis 6 Tagen und Du unter 0,5. Bis zur

Einstellung des neuen stationdren Zustandes konnten dabei mehrere Tage vergehen.
Prozesse mit Produkthemmung konnten durch eine pulsierende Betriebsweise effektiver
gestaltet werden.

HEKMAT (2002) weist in diesem Zusammenhang auf die Deborah-Zahl G1.(6.2-17) hin,
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t
De = t—' (6.2-17)

Extern

als Quotienten aus der charakteristischen Relaxationszeit und der Zeitkonstante fiir die
Anderung der Umgebungsbedingungen.

Anlage 3 enthédlt eine Zusammenstellung recherchierter kinetischer Daten fiir bioche-
mische Prozesse.

7 Durchstromte kérnigen Medien
7.1 Modellreaktoren als Raumfilter
7.1.1 Analogien zwischen technischer und naturnaher Prozessfihrung der

Filtration Uber kdrnige Medien

Unter Filtration wird vielfach hauptsidchlich nur die Partikelentfernung aus Suspensio-
nen verstanden. HANCKE (1991) bemerkte zur Beschreibung von Filtrationsprozessen:

... Auch in der Theorie ist man seit den Anfangen der Darcyschen Filtrationgleichung
weitergekommen. Allerdings fehlt bis heute die Briicke von der Theorie zur praktischen
Anwendung. Die verbesserten theoretischen Erkenntnisse tragen heute weder zur
sicheren Dimensionierung noch zu besseren Filtrationsergebnissen bei....

Fiir die Betrachtung (bio)chemischer Reaktionen in kornigen Medien trifft diese Aus-
sage heute nur eingeschrankt zu.

Nachfolgend wird versucht eine Schnittstelle zwischen Prozessen im Grundwasser-
strom, technischen Wasseraufbereitungsprozessen und chemischer Verfahrenstechnik
zu formulieren. Dabei konnten nicht alle Aspekte jedes Fachbereiches beriicksichtigt
werden. Weiterfithrende Modellansétze sind u.a. zu finden:

» Grundwasserhydraulik: BuscH et al. (1993), DAVID (1998)
» Chemische Verfahrenstechnik: HAGEN (1993)

» Geochemische Verfahrenstechnik: APPELO (1999), PARKHURST & APPELO (1999),
MERKEL et al. (2002)

» Verfahrenstechnik der Wasseraufbereitung KITTNER et al. (1975), SONTHEIMER et al.
(1985), HANCKE (1991)

Technische Filter bestehen in der Regel aus einem mit den Filtermaterialien (Filter-
medium) gefiillten Behélter durch den das zu behandelnde Wasser geleitet wird. Analog
lasst sich ein von Infiltrat oder Grundwasser durchstromter Bereich des Grundwasser-
leiters betrachten.
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i ..
Wilcamanste T

@®——Filtermaterial

’ v z—Wasserstrom

Abb. 7.1-1:  Vergleich eines Infiltrationsbeckens (gesittigte Stromung) mit einem
Druckfilter

Die sich im Porensystem der Filtermaterialien abspielenden Prozesse konnen in natiir-
lichen wie auch in technischen Reaktoren mit einheitlichen Methoden beschrieben wer-
den. Technische Anlagen sind im Vergleich zu natiirlichen Reaktoren in Aufbau und
Betriebsweise meist einfacher gestaltet.

|ﬁ\Auibereitungss'rrom

\Z

| Expansionsraum (Uberstau)

o—

W/Filtermaterial 1BV

Filterflache

Mantelhche
Schichthéhe

—Diisenboden

$/ Spiilwasserstrom

Abb. 7.1-2:  Schema eines abwirts betriebenen (Druck-) Filters

Die Begriffe zur makroskopischen Beschreibung werden aus der Technik {ibernommen.
Sie lassen sich auf Grundwasserleiter iibertragen. Das Reaktorvolumen nach Gl.(7.1-3)
berechnet sich aus dem durchstromten Querschnitt (GI1.(7.1-2)) und dem betrachteten
FlieBweg (Gl.(7.1-1)).

* Schichtlinge, -hohe FlieBstrecke L m (7.1-1)
 Filterfliche Stromungsquerschnitt Ay m? (7.1-2)
« Reaktorvolumen Vi m? (7.1-3)

Das Reaktorvolumen wird auch Filterbettvolumen BV genannt:

e Bettvolumen BV = Ar[L m?3 (7.1-4)



&3

7 Durchstromte kdrnigen Medien

Der Porenvolumenanteil n, hingt von der jeweiligen Lagerungsdichte des Filtermate-
rials ab und ist selten exakt bekannt.

* Porenvolumen, Porositit effektives Porenvolumen n, 1,% (7.1-5)

Stromung:

« Durchfluss Qr m?h (7.1-6)

Die Filtergeschwindigkeit v bezieht dabei sich auf den leeren Filter:

» Filtergeschwindigkeit Vi = % m/h (7.1-7)
F

Bei der Berechnung der Abstandsgeschwindigkeit wird dagegen das Porenvolumen be-
rlicksichtigt:

» Abstandsgeschwindigkeit m/h (7.1-8)
Die effektive Kontaktzeit beriicksichtigt das Porenvolumen und gibt damit die wahre
mittlere Aufenthaltszeit im Filterbett an. Die Raumzeit (G1.(7.1-9)) bezieht sich dagegen
auf das Reaktorvolumen:

o fiktive Verweilzeit, Raumzeit (7.1-9)
Die markantesten Unterschiede zwischen natiirlichen und technischen Filtrationen
liegen vor allem in deren rdumlichen und zeitlichen Dimensionen. Tab. 7.1-1 zeigt am
Beispiel der Trinkwassergewinnung den Ubergang von natiirlichen Filtrationsprozessen
zur technischen Filtration {iber kornige Materialien.

Ubergang zwischen natiirlichen und technischen Filtrationen tiber
kornige Medien

Tab. 7.1-1:

Infiltrationsverfahren \3 Satti- |Evaporation/ |[Kolmation |Infiltrationsflichen,

Richtwerte gungl Niederschla wenn vorhanden

g

natiirliche 250 mm/a u |groB unbedeutend |natiirliche Boden
Grundwasserneubildung und Biotope
Bodenfilter zur 40 m/a u/g natiirliche gut
Regenwasserbehandlung durchléssige
Grundwasseranreicherung mit | 0,5 m/d | u/g abnehmend - \zunchmend Béden,
niedriger Leistung aufgebrachte
Grundwasserstrom 1 m/d g |keine innere K. |Filtersandschichten,
(schnelle) Langsamsandfilter 10 m/d g |unbedeutend |verfahrensbe |bewachsen und
mit Oberfldchenregenerierung stimmend ~ |unbewachsen
Schnellfilter in der 15 m/h g |keine Raumfilter |Filtersande, u.a.
Wasseraufbereitung
u-ungesittigte, g-gesattigte Vertikalstromung

Die verschiedenen Filtrationsarten unterscheiden sich vor allem in der GroBenordnung
der Filtergeschwindigkeit bzw. Beaufschlagung und deren Relation zu Nebeneftekten.
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Die komplexen Vorginge lassen sich auf eine eindimensionale Betrachtung des reakti-
ven Stofftransportes reduzieren, wenn ein weitgehend stationdres Stromungsfeld vor-
liegt, in das reprisentative Stromrdhren eingeordnet werden konnen. Wasserbehand-
lungsfilter werden normalerweise homogen durchstromt, so dass auch hier eine Reduk-
tion auf den eindimensionalen Fall sinnvoll ist.

Das durchflossene pordse Medium, in dem die Aufbereitungsreaktionen ablaufen, be-
steht primér aus einer geriistbildenden stationdren Feststoffphase und die den Poren-
raum ausfiillenden mobilen und stationdren Phasen. Das gesamte System kann aus ver-
schiedenen Phasen aufgebaut sein.

Naturnahe Verfahren nutzen meist die am jeweiligen Standort vorhandenen Materialien.
Die erkundeten Bedingungen entscheiden meist iiber die Eignung des Standortes. In der
Wasseraufbereitung werden als Filtermaterialien engklassierte chemisch inerte Kor-
nungen wie Quarzsand / -kies, Hydroanthrazit, Granatsand, [lmenit, Bldhton, Bims und
Kunststoffgranulate eingesetzt. Deren Aufbereitungswirkung wird durch ihr Porensys-
tem oder sich bildende aktive Kornbeldge hervorgerufen. Daneben werden auch che-
misch aktive Materialien wie Calcit, halbgebrannter Dolomit, Aktivkohle und Ionenaus-
tauscher eingesetzt. (Anforderungen sieche auch BRUMMEL et al. 1990).

71.2 Reaktionsraume Phasen und Reaktionen

Abb. 7.1-3 zeigt den Schnitt durch ein geséttigtes Porensystem mit wesentlichen
Reaktionsrdaumen, Phasen und Prozessen:

* Porenkanalstromung mit Stofftransport und Dispersion (Pkt.7.3.2)
* homogenen Reaktionen in der Losung

* heterogenen Reaktionen mit stationdren Phasen (Pkt.7.5)

Transport,
(Dispersion)

Gleichgewichte und
Reaktionen in der
homogenen Losung

Reaktionen mit
stationdren Phasen

Reaktionen an
Grenzflachen

Reaktionen mit/in
dem Porengel

Abb. 7.1-3:  Prozesse bei der gesittigten Strdmung durch ein Porensystem
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Das reale Filtermedium besteht aus:

» geristbildenden Feststoffen mit ihren Oberflachen, die das Porensystem bilden und
primir den Triger darstellen fiir:

e adsorbierte Phasen,

* Belédge auf der Trageroberflache:
o Biofilme

o Schichten z.B. aus Hydroxiden, Carbonaten, Sulfiden, Tonmineralen und orga-
nischen Stoffen, u.a. Huminstoffe

» und den Porenhohlrdumen, die teilweise mit den genannten Bestandteilen gefiillt
sein konnen.

Das Porensystem der Filter mit kornigen Materialien und der Porengrundwasserleiter
stellt ein komplexes Mehrphasensystem dar. Diese wird gewohnlich auch als Kontinu-
um behandelt. Da aber Poren, Korngro3en vor allem in Inhomogenititen nahe der Mal3-
stabsebene des Betrachters liegen, lassen sich keine beliebig kleine Volumen- und Zeit-
elemente angeben. Die untere Schranke des rdumlichen und zeitlichen Auflosungsver-
mogens stellen das reprisentative Elementarvolumen REV dar. Das REV muss grof3 im
Vergleich zu den charakteristischen Abmessungen der Heterogenitéiten (einschlieBlich
Poren- und KorngréBen), und andererseits klein gegeniiber dem zu dem Betrachtungs-
gebiet sein. Daraus leitet sich die repridsentative Elementarzeit REZ ab, wobei die Ein-
stellung lokaler Gleichgewichte mit zu beachten ist. Die Wahl richtet sich nach der Pro-
blemstellung, ob z.B. bekannte Heterogenititen {iber den Betrachtungsraum gemittelt
werden sollen.

Die Phasengrenzflichen miissen nach ihrer Wirkungsspezifitiat bewertet werden. In bio-
logisch aktiven Sandfiltern /-schichten wirkt die Kornoberfliche als Triager fiir Bio-
filme. Die verfiigbare Oberflache entspricht der Kornoberfliche ohne Beriicksichtigung
des Feinstkorns. Ahnlich verhilt es sich mit katalytisch wirkenden Beligen, wie z.B. bei
der Enteisenung und Entmanganung. In diesen Féllen ist die die zu betrachtenden Pha-
sengrenzflache mit der geriistbildenden Kornoberfliche weitgehend identisch.

Diese verschiedenen Phasen mit ihren Grenzfldchen, die im engsten Porenraum iiber die
Losungsphase aggregiert sind und miteinander wechselwirken, werden zum Porengel
als eine gesonderte Phase zusammengefasst. Es ist als ein Kolloid im Gelzustand,
vergleichbar mit Bodenkolloiden, zu verstehen.

Gasphasen im Filtermedium liegen z.B. in der Sickerzone von Infiltrationsanlagen oder
bei der sogenannten technischen Trockenfiltration vor. Porenverstopfende Reaktions-
produkte konnen auf der Oberfliche der Filterschicht abgelagert werden (Kolmation).
Porenverstopfende Ablagerungen im Filtermedium werden im Grundwasserleiter als
innere Kolmation oder als Raumfilterwirkung bei technischen Prozessen bezeichnet. Je
nach Prozessfithrung kann eine Regenerierung des verstopften Porensystems durch me-
chanische bzw. hydraulische Mallnahmen (Spiilung) vorgenommen werden oder nicht
erforderlich sein.
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7.1.3 Randbedingungen und Einschrankungen fur die zu betrachtenden
Modellreaktoren

Werden alle biochemischen Prozesse, einschlieBlich der reaktiven Komponenten,
Phasen und Oberfldchen, in einem nulldimensionalen Prozessmodell implementiert,
beschreibt dieses Modell einen Batch-Ansatz. Die sich entlang des FlieBweges
ausbildenden Reaktions- und Vermischungszonen beschreibt ein Transportmodell.

Viele Praxisfille lassen sich auf eine eindimensionale Stromrohrenbetrachtung redu-
zieren. Rechentechnisch wird dabei die Stromrdhre, in eine der geforderten Auflésung
addquaten Anzahl von Raumelementen, diskretisiert. Jedes Raumelement enthédlt das
Prozessmodell.

Fiir das Transportmodell werden zunéchst folgende Einschrinkungen festgelegt:
» Betrachtung eines eindimensionalen Stromungsvorganges (Stromrohre),
» gesittigte anndhernd laminare Einphasenstromung.

Aus eindimensionalen Betrachtungen lassen sich zwei- und dreidimensionale Modelle
aus den Raumelementen ableiten. Auch die Beschrinkung auf nur eine mobile Phase
lasst sich durch entsprechende Erweiterungen autheben (Mehrphasenstromung BUSCH
et al. 1993). Mit zunehmender Komplexitdt erhoht sich der erforderliche Rechenautf-
wand, so dass mitunter das hier im Mittelpunkt stehende Prozessmodell vereinfacht
werden muss.

7.2 Das Korngerdust als ideale Kugelschittung

7.2.1 Ideale Kugelschittungen oder Rohrbindel als Prozessmodell fir das
Filtermaterial

Die Geriistbildner lassen sich nach Modellen der idealen Kugelschiittung beschreiben.
Das Porenkanalsystem kann auf eine ideale Kugelschiittung und/oder ein Rohrbiindel
iibertragen (Abb. 7.2-1) werden, die ein gleiches Porenoberflachen-Volumen-Verhiltnis
zwischen den Systemen aufweisen (Aquivalenzkriterium). Dadurch ist der Kugeldurch-
messer der idealen Kugelschiittung oder der Rohrdurchmesser des Rohrbiindels festge-
legt. Beide Betrachtungsweisen sind untereinander austauschbar. Gut durchléssige
Grundwasserleiter und technische Filtermaterialien lassen sich relativ einfach auf diese
Modellsysteme tlibertragen. In idealen Kugelschiittungen kann das REV nicht kleiner als
deren Elementarzelle sein.

Die mikroskopische Modellierung des Fluidflusses und des Transportes in der
Dimension des Porenraumes ist iiber generierte Kugelpackungen grundsétzlich moglich
(ENzMANN 2000). Diese Untersuchungen laufen aber noch in der Grundlagenforschung.
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Realsystem Modellsysteme

000
'C‘.@Q

ideale Kugelschiittung

d
|
Reaktor = durchstromter e
Lockergesteinsgrundwasserleiter oder
Filter ..
Rohrbiindel

Abb. 7.2-1:  Ubertragung eines gesittigt durchstromten Reaktors auf die Prozess-
modelle einer idealen Kugelschiittung und eines Rohrbiindels

Die ideale Kugelschiittung charakterisiert der fiir alle Kugeln gleiche Durchmesser, in
der Verfahrenstechnik auch als Sauter-Durchmesser bezeichnet. Dieser dquivalente
Kugeldurchmesser ist derjenige Kugeldurchmesser des Teilchenkollektivs, bei dem eine
homogene Kugelschiittung gleicher Volumensumme die gleiche Teilchenoberfliche
besitzt. Fiir eine Probemasse m;,_ aus n kugelformigen Teilchen mit dem Durchmesser

dy berechnet sich die spezifische massebezogene Phasengrenzfliche OgeS der idealen
Kugelschiittung nach GI.(7.2-1) aus der Summe der Kugeloberfldchen,

O, =m, [0y, =n [l (7.2-1)

ges

wobei sich die Anzahl der Teilchen n aus deren Gesamtmasse einer Probe my, deren
Korn-(Feststoff-)dichte poq und dem Kugelvolumen eines Teilchens nach GI1.(7.2-3)
berechnet:

_ 6 ijnPr

=—F (7.2-2)
Pss Cldy

Die spezifische Oberfliche der Teilchen ist nach Gl.(7.2-3) umgekehrt proportional zu
threm Durchmesser und ihrer Korndichte:

0. = 6
¥ dpg

Die gleiche Relation gilt zwischen spezifischer Oberfliche von Wiirfeln und deren
Kantenldnge.

(7.2-3)

Die gesamte innere Oberfldche Oges [m?] eines Filters mit dem Volumen Vj berechnet
sich nach Gl.(7.2-4) aus dem Kugeldurchmesser dy unter Beriicksichtigung des spezi-
fischen Porenvolumens n, (MAECKELBURG 1978):
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6-(1-n,)-L
K

(ps = Schutttdichte) Auf die Filterfliche As normiert ergibt sich O [m%/m?] GI.(7.2-5):

Oges =Ps 'OSp 'AF L= 'AF (72'4)

6-(1-n,)-L

O =y
F d .

(7.2-5)
Fur das Rohrbindelmodell mit zylindrischen Porenkanélen (Abb. 7.2-1) wird deren Po-
rendurchmesser nach GI.(7.2-6) berechnet:

n.-BVv. 2 n,

dp =4- =2 d 7.2-6
" Oges 'AF 3 (1_nP) “ ( )

Analog der idealen Kugelschittung stimmen Porenvolumen und innere Oberflache mit
dem Originalsystem Uberein.

Je mehr bindige und feinkdrnige Komponenten die Lockergesteine und Erdstoffe ent-
halten, desto schwieriger wird die Formulierung eines entsprechenden Modellsystems.

Die KorngroRenverteilung von technischen Filtermaterialien wird durch Trockensie-
bung bestimmt. Die grafische Darstellung der Siebanalyse erfolgt als Sieb(sum-
men)linie indem der kumulierte relative Siebdurchgang gegen den Logarithmus der
jeweiligen Maschenweite aufgetragen wird (z.B. nach DVGW Arbeitsblatt W113,
DVGW Regelwerk 1983).

1004
80
60
40

20

0

i
0,1 1

10
Maschenweite d [mm]
Abb. 7.2-2:  Siebkurven von kdrnigen Materialien, (Filtermaterial 1/2 mm grin)

Die Kornverteilungskurve lasst sich ber statistische GroRen beschreiben, bei denen
Perzentile d ,, der Kornverteilung zur Berechnung der KenngréBen nach GlI. (7.2-7) bis

GI.(7.2-11) eingesetzt werden:
Mediane KorngroRe dg, (7.2-7)

mittlerer Korndurchmesser d, (7.2-8)
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d

Ungleichformigkeit U U= d—“ (7.2-9)
10
: d75
Sortierung S S=_|— (7.2-10)
d25
d25 + d75

Schiefe S Sy =———" (7.2-11)

Fiir engklassierte Schiittungen berechnet sich der wirksame Korndurchmesser als arith-
metisches Mittel der Korngrenzen (d,, und d,;) nach Gleichung (7.2-8) unter Voraus-

setzung von U<1,5. Das entspricht in der Regel Ober- und Unterkornanteilen < 5...10%.
In diesem Fall weicht diese Grofle nur wenig von der medianen Korngréf3e ab. Als hy-
draulisch wirksamer Korndurchmesser von natiirlichen Materialien wurden von BUSCH
et al. (1993) der d;, in Verbindung mit ungleichformigkeitsabhéingigen Korrektur-

faktoren beschrieben.

7.2.2 Schéatzung des aquivalenten Kugeldurchmessers aus Siebanalysen

Uber die Berechnung dieses wirksamen Korndurchmessers wird fiir die reale Kornver-
teilung der Korndurchmesser eines idealen Kugelschiittungsmodells erhalten. Einheit-
liche Korndichte vorausgesetzt, beschreibt die Kornverteilung als Funktion des Durch-
messers den jeweiligen Massenanteil einer Kornung bis zum angegebenen
Durchmesser:

d

) - Hg)= ft(a) 0 (7.2-12)

mPr 0

Die Sieblinie stellt die integrierte Verteilungsfunktion dar:

f(d)= :—dE;Li)E (7.2-13)

Analog ldsst sich die spezifische Oberfliche eines Kornbereiches berechnen:

0 6 Dam_
i iro A [Dgg My,

Aus OSp folgt nach GI.(7.2-3) der Kugeldurchmesser.

® 6
F(d)dd )
J; e () (7.2-14)

Das DVGW-Arbeitsblatt W 210 empfiehlt flir Filtermaterialien ein grafisches Aus-
werteverfahren der Siebkurve. KOCH et al. (2002) geben eine numerische Berechnung
des Integrals in G1.(7.2-3) (G1.(7.2-15)) an:

6 _04 05 16, 608 16 044 016, 0,09 02 0,05
SRR A g + + + +

d d95 d90 d70 dSO d30 le d8 d6 d3,5 dl

w

(7.2-15)

Gl. (7.2-15) beriicksichtigt besonders den Feinkornanteil mit hoher Kérnungsoberflache
bis zu 1 % Siebdurchgang und wurde zur Bewertung von Filtermaterialien in Schnell-
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und Langsamfiltern entwickelt. Diese Materialien enthielten wegen der technologisch
bedingten Spiilungen oder Sandwéschen keine zu berticksichtigenden bindigen Anteile.

Bei den engklassierten Schiittungen berechnet sich der wirksame Korndurchmesser d
mit ausreichender Genauigkeit aus dem arithmetischen Mittel der Korngrenzen.

7.2.3 Porenvolumen

Die in natiirlichen Medien enthaltenen Feinkorn-, Schluff- und Tonkomponenten sind
meist im Porensystem eingelagert und verringern das freie Porenvolumen. Das Poren-
volumen hidngt auch von der Lagerungsdichte der Schiittung ab. Nach einer Filter-
splilung ist das Material aufgelockert. Das DVGW-Arbeitsblatt W 210 gibt fiir die
Bestimmung des relativen Porenvolumens die Ndherung nach Gleichung (7.2-16) an:

n, =a+bU* (7.2-16)
mit den Konstanten in Tab. 7.2-1.

Tab. 7.2-1:  Konstanten der Gleichung (7.2-16)

Lagerungsdichte a b c

lockere Lagerung 0,300 0,146| -0,6636
mittlere Lagerung 0,260 0,160| -0,6941
dichte Lagerung 0,224 0,165| -0,5890

oder folgende Richtwerte n, =

* 0,40 bei riickspiilbaren Schnellfiltern (lockere Lagerung, engklassiert) und
* 0,30 bei Langsamfiltern (dichte Lagerung, ungleichformig)
e 0,2...0,35 fiir Grundwasserleiter (Erkundung dringend empfohlen)

Diese Richtwerte liegen im Bereich von geometrischen Berechnungen (BUSCH et al.
1993) oder statistisch generierten Kugelpackungen (ENZMANN 2000).

7.3 Prozesse in Kugelschittungen
7.3.1 Laminare Strémung durch ideale Kugelschittungreaktoren (Darcy-
Bereich)

Bei laminarer Durchstromung eines Filters ist die Stromungsgeschwindigkeit dem
Druckgefille proportional (Darcy-Bereich, G1.(7.3-1)) mit dem Durchléssigkeitsbeiwert
ke als Faktor. Die Druckverlusthohe (Stromungswiderstand) wird in technischen

Systemen Filterwiderstand h; und in natiirlichen Systemen Potenzialgefille Ah be-
zeichnet:

v, =k, d“L—f (7.3-1)

Der Filterwiderstand unverschmutzter Sandfilter berechnet sich unter Zugrundelegung
laminarer Stromungsverhéltnisse (Darcy-Bereich) nach MAECKELBURG (1978). Dabei
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ist auch der als Tortuositit bezeichnete Umweg als Faktor f; (in idealen Kugelschiit-

tungen f; =1,5) mit zu beriicksichtigen:

2y _ 2
h, =720 e 0 3n") v 'L (1.3-2)
g

2
np K

Gl.(7.3-2) ist auch als Karmann-Kozeny-Gleichung bekannt. Durch Einsetzen der

kinematischen Viskositét bei 10°C und der Erdbeschleunigung g wird die Arbeitsglei-

chung (7.3-3) erhalten:

_, mm’ [ oV ff(l—np)2 v, L
mim/h V.. n dy

h, =2,6500 (7.3-3)

Die durchgeflossene Wassersdule H berechnet sich aus dem Integral der Filterge-
schwindigkeit nach der Zeit nach G1.(7.3-4):

H(t) =J'Vfdt (7.3-4)

Im einfachsten Fall bei konstanter Filtergeschwindigkeit (technische Anwendungen) gilt
Gl.(7.3-5):

H(t)=v, @ (7.3-5)

Diese Grofe gibt die behandelte Wassersdule, bezogen auf den FlieBquerschnitt an.

7.3.2 Bilanzierung von homogenen und heterogenen Reaktionen in idealen
Reaktormodellen

Bei der Bilanzierung von Reaktionen ist zunichst zwischen homogen in der Losung ab-
laufenden Reaktionen und an Phasengrenzflichen ablaufenden Reaktionen zu unter-
scheiden. Fiir die zu betrachtenden eindimensional strémenden Systeme wird die allge-
meine Bilanzgleichung (7.3-6) angewandt:

Konzentrationséinderung = Konvektionsglied + Diffusionsglied + Reaktionsglied (7.3-6)

das entspricht

o= el =—aivly )+ div(D rad(e) + (7.3-7)
ot O

mit
v = Geschwindigkeitsvektor
D = Diffusionskoeffizient (auch als Vektor)

r Reaktionsgeschwindigkeit, Quellen, Senken

Im Porensystem gilt fiir das Konvektionsglied bei eindimensionaler Stromung:
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- div(C @): Z—; Bg—: (7.3-8)

Die Riickvermischung (Dispersion) wird im Prozessmodell nicht beriicksichtigt. Es gilt
damit fiir das Diffusionsglied G1.(7.3-9):

div(D [grad(c))=0 (7.3-9)

Das Reaktionsglied r setzt sich aus der homogenen Reaktionsgeschwindigkeit r, und
heterogenen Reaktionsgeschwindigkeit ro an der Oberfliche zusammen. Der Einfluss
der heterogenen Reaktionskomponente wird durch das Oberflichen/Lésungsvolumen-
Verhiltnis nach GI.(7.3-10) bestimmt:

ges

=gy (7.3-10)

w

Vw = Volumen der fliissigen Phase (Wasser)

Damit nimmt die allgemeine Bilanzgleichung die Form von GI1.(7.3-11) fiir die mobile
Phase an:

* o __ V¢ pe
C_@E‘[C@L_ np%+0+

Gl. (7.3-11) gilt zunéchst fiir durchstromte pordse Materialien, ldsst sich aber auch auf
quasi-0-dimensionale Laborreaktoren (z.B. Batch- oder Kreislaufreaktoren) iibertragen
und es entfillt der Konvektionsterm:

Og

1o+ 7.3-11
T I -
V. ©° b ( )

w

21, +, (7.3-12)
w

é=@§tcé —040+

Im stationdren Fall einer durchstromten FlieBstrecke ohne Riickvermischung gilt
andererseits G1.(7.3-13):

. d

C=H—CH =0 (7.3-13)
Dt o

Das sich einstellende stationdre Konzentrationsprofil geniigt Gl. (7.3-14):

oc n, ges

—=—— I *1 7.3-14

e E (73-14)

GI. (7.3-12) und GI. (7.3-14) sind tber die Substitution GI. (7.3-15) ineinander iiber-
fithrbar:

v, = n, L
ot — n_paL (7.3-15)
Vi

Unter der Bedingung, dass die Reaktion in der homogenen Losung vernachlissigbar ist,
gilt:
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Oges
[ oS> (7.3-16)

w

Aus Gl. (7.3-12) folgt nach Integration (7.3-17):

‘ aC tOges Oges
—=—=—t=—100 -
Je) v, 27V, (7.3-17)

Co

Den linken Term bestimmen der Reaktionsverlauf einschlieflich Stochiometrie. Im
rechten Term, dem Filtrationsparameter FP nach GI.(7.3-18), sind die geometrischen
Randbedingungen des Filters mit der Reaktionszeit zusammengefasst. Unter gleichen
hydrochemischen Voraussetzungen gibt der Filtrationsparameter FP den Reaktionsfort-
schritt an. Damit konnen unterschiedliche Filtergeometrien in kontinuierlicher oder dis-
kontinuierliche Betriebsweise miteinander verglichen werden. Uber die Transformation
nach GI.(7.3-15) ldsst sich FP auch auf stationdre Konzentrationsprofile stromender
Medien (GL.(7.3-18)) anwenden:

O, O, 0,0 <9
gz e e o 00 hD (7.3-18)
Vw Vy By % 10 ET_IH

Aus GL. (7.3-12) und unter Beachtung von Gl. (7.3-16) wird fiir die Reaktionsge-
schwindigkeit an der Kornoberfliche r, abgeleitet:

FP =

oc = r,[0FP

dc (7.3-19)
I, = —

OFP

In idealen Kugelschiittungen gilt fiir die spezifische Oberfliche Gl.(7.2-4). Das Lo-
sungsvolumen entspricht dem Porenvolumen und daraus ergibt sich die Definitions-
Gl1.(7.3-20) des Filtrationsparameters, fiir Oberflichenreaktionen in idealen durchstrom-
ten Kugelschiittungen:

FP:6[(1—111,)&:6[(1—111,)Et
dK B’f dK IjlP

Gl. (7.3-20) ist fiir den Vergleich der Wirkungen verschiedener Aufbereitungsfilter
untereinander und mit der Bodenpassage (s. Pkt.7.5 und Pkt.11) geeignet.

(7.3-20)

7.3.3 Stofflibergangskinetik an Phasengrenzflachen in Kugelschittungen

7.3.3.1 Transportkontrollierter Stoffiibergang

APPELO & POSTMA (1993) berechnen den Stoffstrom j bei der Losung/Féllung eines
Minerals mit der aktuellen Masse m in der Probe allgemein aus einem massen (F)- und
konzentrationsspezifischen (g) Term Gl. (7.3-21), die sowohl Transport als auch Ober-
flichenreaktionen enthalten konnen. Diese Formulierung kann auf beliebige Oberfla-
chenreaktionen erweitert werden:

=2 = F(m)'e(e) (7.3-21)
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Bei einer transportkontrollierten Reaktion entsprechend Abb. 7.3-1 bestimmt die Diffu-
sion durch einen Grenzfilm zwischen der Feststoffoberfliche mit eingestellter Kon-
zentration c¢s an der Phasengrenzfliche und der Konzentration in der freien Losung c
den Stoffstrom.

. Grenzfilm | Ldsung

A

Cs

Abb. 7.3-1:  Filmdiffusion an der Phasengrenzfliche eines sich 16senden Stoffes
Der konzentrationsspezifische Term g(c) ergibt sich nach dem 1. Fickschen Gesetz
(SONTHEIMER et al. 1985) aus dem Produkt des molekularen Diffusionskoeffizienten D,

mit dem Konzentrationsgradienten (& Diffusionsschicht) und bezieht sich auf die
Oberfldache der reagierenden Festphase:

Cg—C
o

Der massenspezifische Term F(m) beschreibt den Zusammenhang zwischen Masse und
Festphasenoberflidche, welcher dem Produkt der spezifischen Oberfliche Os und der
Masse mp, entspricht:

F(m)= Oy [y, (7.3-23)
Eingesetzt in Gl. (7.3-21) erhilt man fiir den Stoffstrom Gl.(7.3-24):

g(c)=D, (7.3-22)

j= 0, n,, BDE)—f(cS ~c) (7.3-24)

Der molekulare Diffusionskoeffizient und die Filmdicke werden im Stoffiibergangsko-
effizienten 3 in G1.(7.3-25) zusammengefasst:

B= % (7.3-25)

Der Stoffiibergangskoeftizient ist liber die Filmdicke strémungsabhingig.

7.3.3.2 Berechnung des Stoffiibergangskoeffizienten aus dem Stromungszustand

SONTHEIMER et al. (1985) beschrieben den Stoffiibergangskoeffizienten durch eine hy-
draulische Ahnlichkeitsbeziehung der Reynolds-(Re), Schmidt-(Sc) und Sherwood-
Zahlen(Sh). Die Reynoldszahl G1.(7.3-26) charakterisiert den Stromungszustand:

_d0;
\Y

Re

(7.3-26)
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Mit
der charakteristischen Lénge d und
der kinematischen Viskositit V.

Die Definition der charakteristischen Linge d kann auf verschiedene Weise erfolgen.
Fiir Filterschiittungen aus kornigen Materialien eignet sich die Definition der Reynolds-
zahl nach Gl. (7.3-27):

de Oy

fe= (l_np)w

(7.3-27)

Dabei wird indirekt der mittlere Durchmesser der durchstromten Poren als charak-
teristische Lénge analog GIl.(7.2-6) verwendet. Der streng laminare Stromungsbereich
erstreckt sich bis Re<1-10 (DAVID 1998). Darauf folgt der Ubergang zu turbulenten
Stromungsverhiltnissen.

Die Schmidt-Zahl, G1.(7.3-28), ist der Quotient aus kinematischer Viskositidt und dem
Diffusionskoeffizienten:

SC_L 7.3-28
5 (7.3-28)

f

In wissrigen Medien liegen die Diffusionskoeffizienten anorganischer Ionen in der
GroBenordnung um 10°m?/s. Die Schmidt-Zahl liegt zwischen 2000 (10°C) und 1400
(25°C).

Den Stoffiibergang charakterisiert die Sherwood-Zahl, G1.(7.3-29):
_pBd_d
D, o

Sh (7.3-29)

Die in der Sherwood-Zahl enthaltene Grenzschichtdicke & wird vom Stromungszustand
bestimmt. SONTHEIMER et al. (1985) gibt von Williamson vorgeschlagene Beziehungen
(7.3-30) auch fiir niedrige Reynoldszahlen an:

Sh(Williamsa) = 0,442 [h, [(Re"® [$c"® 125 < Re <5000
Sh(Williamsb) = 2,4[h, [Re"*[$c** 0,08 <Re <125 (7.3-30)

WORCH (1993) stellt eine Reihe von empirischen Beziehungen zur Berechnung der
Sherwood-Zahl fiir die Berechnung von Aktivkohledurchbruchskurven zusammen. Im
Bereich technischer Filtrationsvorgédnge, zu der auch die Kornkohlefiltration gehort, lie-
fern diese Beziehungen beinahe {iibereinstimmende Sherwod-Zahlen. GIl.(7.3-31).
(Ohashi et al. zit. in WORCH 1993), G1.(7.3-31)) begrenzen den Stoffiibergang bei sehr

niedrigen Stromungen auf Sh > 2:

Sh 2 +1,58 [(Re™* [Bc'"? 0,001 <Re<5,8
Sh 2+121 Re* B’ 5,8 <Re <500

(7.3-31)

Die Untersuchungen von PREUB (1999) ergaben dennoch niedrigere Werte.
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Sh = 2,010, Re”*$c"* 0,008 <Re < 0,05 (7.3-32)

Fiir den Grenzbereich Re — 0 flihrten PFEFFER & HAPPEL (1964) eine vom Poren-
volumen abhidngige Liickengradfunktion ein, die die untere Grenze fiir die Sher-
woodzahl Sh,, bestimmt. Im Bereich 0,25 <n, <0,75 lassen sich deren Beziehungen

noch weiter vereinfachen zu (7.3-33):
Sh, =16,5{0,12 +n, )=6...14 (7.3-33)

Diese untere Grenze wurde bereits in den Untersuchungen von PREUS (1999) unter-
schritten. Fiir die Anwendung auf Filtervorginge und Stromungen im Grundwasserleiter
wird aus diesen empirischen Beziehungen eine effektive Sherwood-Zahl Sh_g nach

Gl1.(7.3-34) ausgewihlt. Damit werden Unstetigkeiten vermieden, auch wenn die Gliltig-
keitsgrenzen nicht immer exakt eingehalten werden:
Sh. = min(maX(Sh Onashi » SN pr s )a Shipr e (Re = 0,00S)) (7.3-34)

Die maximale Sherwood-Zahl nach den GlIn.(7.3-31) entspricht dem gerade giiltigen
Bereich. Fiir kleine Re wird die Berechnung nach GI. (7.3-32) vorgenommen, wobei
Sh,(Re=0,005) als untere Grenze (willkiirlich) nur knapp unter dem experimentell von

PREUB (1999) untersuchten Stromungsbereich festgelegt wird.

sh A
1E+03 [
1E+02 [
Ohashi et. al. ——
1E+01 |7 Re=5,8-500 A Sh(eff)
Williams b
1E+00 A A A AAAAAA AKX
1E-01 [ — Williams a
Preuf}
1E-02 [
1E-03 L L L L L L L >
1E-05 1E-04 1E-03 1E-02 1E-01 1E+00 1E+01 1E+02 Re

Abb. 7.3-2:  Zusammenstellung von Berechnungsansitzen fiir die Sherwood-Zahl in
Abhingigkeit von der Reynolds-Zahl und Auswahl von Sh(eff)

Aus der Sherwood-Zahl berechnet sich der Stoffiibergangskoeffizient 3 unter Beriick-
sichtigung der charakteristischen Lange nach GI.(7.3-35):

np

(D

! Sh

8= (7.3-35)

-n,
dy
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7.3.3.3 Schétzung der molekularen Diffusionskoeffizienten

Fiir die Abschitzung des Stoffiiberganges bei der Filmdiffusion ist die Kenntnis des
molekularen Diffusionskoeffizienten notwendig. WORCH (1993) verglich einen Ansatz
nach Wilke-Chang mit Datensétzen aus der Literatur und ermittelte die Korrelations-
beziehung Gl.(7.3-36) fiir niedermolekulare organische Stoffe (56 g/mol < M <
407 g/mol):

T O, . PaB(g/mol)™ B

D, =3,595007"" ————m’s
ntM™ g K 0

(7.3-36)

Fiir die Temperaturabhéngigkeit der dynamischen Viskositét n gab er G1.(7.3-37) an:

1,37023(Temp — 20°C) + 8,36 10~ (Temp - 20°C)’
109°C + Temp

m1t (7.3-37)

N, =1,0019007 Pa 3

G1.(7.3-36) ldsst sich wahrscheinlich auch auf hohermolekulare Stoffe (>2000g/mol)
anwenden.

SIRIPINYANOND et al. (2005) geben Gl.(7.3-38) zur Berechnung der Diffusionskoeffi-
zienten von Huminstoffaggregaten in Abhdngigkeit ihres hydrodynamischen Partikel-
durchmessers d [nm] an.:

ST 7.3-38
3 O [, (7.3-38)
Fiir 20°C ergibt sich die Arbeitsgleichung (7.3-39):
2
13800 X8 o35 NER.
D, = s le S =42860070 7 Bld— (7.3-39)
3010,0019007 2 00 m ;
s Lm nm
7.3.3.4 Transportkontrollierte Reaktionen an der Korngrenzflache

Die Definition des Filtrationsparameters FP beachtet nicht den diffusionskontrollierten
Stoffiibergang an der reaktiven Oberfldche. Dieser kann nur durch Spezifikation des Re-
aktionsterms in GL.(7.3-17) beriicksichtigt werden. Den Stoffiibergang bestimmt die
Diffusion durch eine Grenzschicht, die zischen der Oberfliche mit der Konzentration cg
und der freien Losung mit der Konzentration c liegt:

ro =Bcs —¢) (7.3-40)

Der Stoffiibergangskoeffizient B berechnet sich nach Gl.(7.3-35). Unter Voraussetzung
eines stationdren Zustandes sind die Oberflachenreaktionsgeschwindigkeit und die
Stoffiibergangsgeschwindigkeit gleich grof. Dadurch stellt sich an der Phasenober-
flache eine konstante Konzentration cg ein:
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ro =1,(cs)=B e —¢) (7.3-41)

Fiir einfache Grenzfille ldsst sich nach Gl. (7.3-17) die Stromungsabhédngigkeit der
Oberfliachenreaktionsgeschwindigkeit berechnen. Bei

Cg =const (7.3-42)
wird die Reaktionsgeschwindigkeit ausschlieBlich vom Transport bestimmt. Dieser Fall
entspricht der Losung von Mineralphasen, bei der ¢y die Sattigungskonzentration dar-
stellt.

Wenn die Konzentration an der Kornoberfliche nicht konstant ist, sondern durch die
Funktion cg(...) beschrieben wird, bleibt unter transportkontrollierten Bedingungen die

Konzentrationsdifferenz zwischen Oberfliche und Porenlosung geschwindigkeitsbe-
stimmend:

oc

r=——=LBOc4l..)— ¢ 7.3-43

opp = Pes(-)=¢) (7.3-43)
Die Gleichgewichtsfunktion cg(...) wird in die Transformation X eingebunden,
X = (cS () - c) (7.3-44)
differenziert,
oX __ 9 (7.3-45)
OFP OFP
und in G1.(7.3-43) eingesetzt
0X
—=—BIX 7.3-46
3FP B ( )
Die exponentielle Anndherung an den Gleichgewichtszustand beschreibt G1.(7.3-47):
01n(X)=—BBFP = -\, Bt =-A, (L (7.3-47)

Nach Integration in den Grenzen 0 bis FP und Riicktransformation wird der Exponen-
tialausdruck Gl.(7.3-48) erhalten, der die Anndherung an die variable Oberflichenfunk-
tion beschreibt.

hﬁf‘o’%;((»»% B [FP (7.3-48)

Die Zeitkonstante A, und der Filterlingenkoeffizient A; lassen sich iiber Gl. (7.3-18)
transformieren:

L
np Ve (7.3-49)
O B

A, = il
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Daraus lassen sich Zeiten oder Langen berechnen (In2/A), in denen sich die Konzen-
trationsdifferenz zwischen der Oberflichenkonzentration ¢ und der Ldsungskonzen-
tration jeweils halbiert.

7.4 Verweilzeit- und Transportmodelle

7.4.1 Dispersion und Verweilzeit

In durchstromten Filtern und im Porenkanalsystem finden Transport- und Mischungs-
prozesse (Dispersion) statt, die sich in unterschiedlichen Verweilzeiten des stromenden
Mediums im Reaktor duBlern. Die Aufenthaltszeiten aller Teilchen, die den Reaktor
passieren, bilden ein Verweilzeitspektrum.

Die Verweilzeitdichtefunktion p(t) gibt die Wahrscheinlichkeit p(t)At an, dass ein Volu-
menelement eine Verweilzeit im Bereich (t ... t+At) besitzt. Der Wert der Verweilzeit-
summenfunktion F(t) stellt den Anteil der Volumenelemente dar, die den Reaktor bis
zum Zeitpunkt t nach ihrer Zugabe zum Zeitpunkt Null wieder verlassen haben.

Beiden Darstellungen liegt dieselbe Information zugrunde:

OF

F(1)= oot bow, o)=2 (7.4-1)

Sie konnen durch Differenziation bzw. Integration ineinander entsprechend GI.(7.4-1)
umgewandelt werden.

Die Raumzeit t; nach GL(7.1-9) ist eine fiktive GroBe. Die effektive Kontakt- oder
Verweilzeit t_q berechnet sich nach G1.(7.4-2) aus dem durchstromten Porenvolumen
Vy und dem Volumenstrom (Durchfluss Qp).

_Vw
Qr

Zur Messung von Verweilzeitfunktionen dienen Tracer, die in einer bestimmten Weise
in den Eintrittsstrom des Reaktors eingespeist werden (Eintrittssignal) und deren Kon-
zentration am Reaktorausgang oder einer anderen Position des Reaktors gemessen wird
(Austrittssignal). Die Tracerkonzentration als Antwortfunktion wird auf die Eingangs-
konzentration bezogen (GIMBEL et al. 1996). Nach Ablauf der effektiven Verweilzeit
werden 50% der in einen Reaktor gegebenen Tracerlosung am Ablauf erwartet.

(7.4-2)

eff

7.4.2 Reaktorgrundtypen

Die idealen Verweilzeitspektren lassen sich aus Reaktormodellen ableiten, wobei sich
folgende drei Reaktorgrundtypen unterscheiden lassen (HAGEN 1993):

» diskontinuierlicher Riihrkessel,
> kontinuierlicher Rithrkessel und

» Stromungsrohr.
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Der ideale kontinuierliche Riihrkessel ist vollstindig durchmischt. Das Verweilzeitver-
halten ist charakterisiert durch ein sehr breites (exponentielles) Spektrum. Die Konzen-
tration ist zeitlich und ortlich konstant und entspricht stets der Austrittskonzentration.

Das ideale Stromungsrohr ist durch Pfropfenstromung gekennzeichnet, d.h. es findet
keine Vermischung in axialer Richtung statt. Dem gegeniiber wird in radialer Richtung
vollstindige Vermischung angenommen. Die Zusammensetzung des Reaktionsge-
misches und folglich auch die Reaktionsgeschwindigkeit dndern sich {iber die Rohr-
lange. Die Verweilzeit ist fiir alle Teilchen gleich der mittleren Verweilzeit.

Fiir reale, stromungstechnisch also nichtideale Reaktoren, treffen die fiir ideale Reaktor-
grundtypen formulierten vereinfachenden Annahmen im allgemeinen nicht zu. Die ein-
fachsten Moglichkeiten der Anpassung idealer Reaktortypen sind folgende Modifi-
kationen:

» Rohrreaktor mit Riickvermischung (Abb. 7.4-1 oben)

Liegen in einem Stromungsrohr Konzentrationsgradienten in axialer Richtung vor,
so bilden sich diffuse Stoffstrome aus, welche Konzentrationsunterschiede aus-

gleichen.
; : DaX - Vax e mmmmmm _
—> l+— : ! i —_ >
$ > | ;
QRl
|__
O, | e, I
QRS

Abb. 7.4-1:  Rohrreaktor (oben) und Rohrbiindelreaktor aus drei idealen Stromréhren
(unten)

» Rohrbiindelreaktor (Modell idealer paralleler Stromungsreaktoren, Abb. 7.4-1
unten)

Es handelt sich hier um eine Parallelschaltung, die grundlegend dadurch gekenn-
zeichnet ist, dass der in die Schaltung eintretende konvektive Volumenstrom iiber
eine Verzweigung in mehrere Teilstrome zerlegt wird, die jeweils durch einen Re-
aktionsapparat geleitet und in einem Vermischer wieder vereinigt werden.
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» Riihrstufenkaskade (Zellen- oder Kaskadenmodell, Abb. 7.4-2)

Der Stofftransport wird durch eine Riihrstufenkaskade (mixed cells) beschrieben,
die die zu modellierende Stromrohre in eine Kette von Mischreaktoren einteilt.
Nach Gleichgewichtseinstellung und Ablauf weiterer definierter Reaktionen wird
die mobile Phase in die néichste Zelle geschoben und die definierten Reaktionen
laufen erneut ab.

mixed cell durchmischte Zellen mit mobiler Phase
Jeweils voll;:t’eédiger Austausch d/eénobilen Phase
I

| : > | > n Zellen
dl 2 e b a a longitudinale Dispersion

stationar

Festphasen Dispersion als Mischung zwischen zwei Zellen

Abb. 7.4-2:  Rijhrstufenmodell

Bei einer hohen Zahl Riihrstufen néhert sich das Dispersions- und Verweilzeitverhalten
dem des Rohrreaktors mit Riickvermischung an.

7.4.3 Ruckvermischung im Strémungsrohr

Liegen in einem Stromungsrohr Konzentrationsgradienten in axialer Richtung vor, so
bilden sich diffuse Stoffstrome aus, welche Konzentrationsunterschiede ausgleichen.
Als Verhéltnis zwischen konvektivem Stofftransport und axialer Vermischung wird die
dimensionslose Bodenstein-Zahl Bo, HAGEN 1993) oder Peclet-Zahl Pe (RAUSCH et al.
2002) eingefiihrt. Diese beschreiben den Grad der Riickvermischung im Reaktor. An-
schaulich kénnen sie als Verhéltnis zweier Strome gedeutet werden:

Konvektionsstrom

Pe Bo = -
axialer Diffusionsstrom (7.4-3)

Eine groBe Bodensteinzahl entspricht einem kleinen axialen Diffusionskoeffizienten
und somit engen Verweilzeitspektren,

Pe OBo =4 L

(7.4-4)

L

wobei D, der axiale Diffusionskoeffizient (effektiver Mischkoeffizient) und L die
typische Langenskala des Transportphdnomens charakterisieren.

Nach der Grenzbetrachtung:
Bo - o« ,D; - 0 ideales Stromungsrohr (keine axiale Vermischung)

Bo - 0,D; - o idealer Riihrkessel (vollstindige Riickvermischung)

lasst sich ein Realreaktor, zwischen diesen Grenzwerten liegend, so durch einen
bestimmten Zahlenwert der Bodensteinzahl charakterisieren.
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Die Riickvermischung im PorenkanalmaBstab erfolgt durch axiale Dispersion (Mikro-
dispersion). Heterogenitidten der Durchldssigkeit flihren zu unterschiedlichen Stro-
mungsgeschwindigkeiten paralleler FlieBwege und verursacht die Makrodispersion. Als
GroBe zur Erfassung dieser Effekte wird ebenfalls der axiale (effektive) Misch-
koeffizient Dy verwendet (HAGEN 1993). Uber die Dispersivitit o wird nach G1.(7.4-5)
die Makrodispersion berticksichtigt (f; -Umwegfaktor oder Tortuositit):

D
D, :f—;+aLv (7.4-5)
L

Die Peclet-Zahl nach G1.(7.4-4) definieren APPELO & POSTMA (1993) fiir Grundwasser-
stromungen entsprechend Gl. (7.4-6):

- VPoredK
DL

Pe (7.4-6)

Dabei ist vpore die Porenkanalgeschwindigkeit, d der mittlere Kugeldurchmesser.

Die Dispersion ist bei hohen Peclet-Zahlen fiir einen vorgegebenen Weg unabhéngig
von der FlieBzeit (Geschwindigkeit) und damit ist in diesem Bereich die Dispersivitit o
eine charakteristische Eigenschaft des porésen Mediums. Bei Pe < 0,5 kontrolliert
dagegen die molekulare Diffusion die axiale Dispersion:

o, =—= (7.4-7)
v

ENZMANN (2000) erhielt mit einem Modell generierter Kugelschiittungen Hinweise

darauf, dass die hydrodynamische Dispersion nicht exakt linear mit der Abstandsge-

schwindigkeit zusammenhingt. Die Mikrodispersivitét liegt nach G1.(7.4-8) und (7.4-9)

im GroBenbereich der Kérnung. Die Makrodispersivitidt wird durch Inhomogenitdten

auf dem FlieBweg L bestimmt und ist dadurch wesentlich grof3er (G1.(7.4-10)):

o, =3,50,, Mikrodispersivitit (APPELO & POSTMA 1993) (7.4-8)
a, =d,, Mikrodispersivitit (KOBUS 1992) (7.4-9)
o, =0,1LL Makrodispersivitidt (APPELO & POSTMA 1993) (7.4-10)

Weitere Schiatzmethoden fiir die Makrodispersivitit gehen von der Streuung des kg
Wertes aus. Bei der Erweiterung auf weitere Raumdimensionen ist in analoger Weise
die transversale Dispersivitéit a (quer zur Stromungsrichtung) zu beriicksichtigen, die

in Relation zu o etwa nach GL.(7.4-11) steht.
o 2%% DAVID (1998) (7.4-11)

Die Verweilzeitverteilung idealer Stromungsrohre mit Riickvermischung zeigt Abb.
7.4-3.
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1,0 -
F(t)

0,577

0,0

Zeit t

Abb. 7.4-3:  Ideale Verweilzeitfunktion eines Rohrreaktors mit Riickvermischung
Die ideale Verweilzeitfunktion stellt eine GauB3-Funktion um t; mit der Varianz o2 dar.

Die Bodensteinzahl steht im Zusammenhang mit der normierten Varianz Og* der

Verweilzeitfunktion, die auf das Quadrat des effektiven Verweilzeit nach Gl. (7.4-12)
bezogen ist:

0y = (7.4-12)

m

Fiir den funktionelle Zusammenhang zwischen Bo und 0’ gilt annéhernd GI. (7.4-13),

2 2 2 -Bo
Oy =—— I-e 7.4-13
® Bo Bo [( ) ( )
oder fiir hohe Bodensteinzahlen (Bo = 100) G1.(7.4-14).
2
Bo=-"- (7.4-14)
T

Damit ist der Zusammenhang zwischen der Dispersion und dem Verweilzeitverhalten
hergestellt.

7.4.4 Ruhrstufenmodell (mixed cells)

Das Riihrstufen- oder Zellenmodell weicht in seinen physikalischen Grundlagen voll-
stindig vom Dispersionsmodell ab, da nach ersterem prinzipiell kein Stofftransport

gegen den Konvektionsstrom moglich ist. Einziger Modellparameter ist die Anzahl n_,

der Zellen, deren Zusammenhang mit der Varianz durch Gl. (7.4-15) gegeben ist:
g2 =_L_
n

(7.4-15)
cell
Jeder Transportschritt (shift) entspricht der Verschiebung eines Zelleninhaltes in die

nichste Zelle. Fiir eine aus n_,-Zellen bestehende Stromréhre werden genau n

cell cell

Transportschritte zum vollstdndigen Losungsaustausch bendtigt.
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Ist die Dispersion insgesamt gering (Bo > 50), ergibt sich zwischen den Modell-
parametern des Dispersions- und Zellenmodells die Aquivalenz nach Gl. (7.4-16)
(GIMBEL et al. 1996):

B
ncell = 70 (74-16)

HAGEN (1993) bestitigt auch fiir n_,; > 10 (d.h. Bo > 20) eine gute Ubereinstimmung,
wogegen fur niedrigere n_, diese Aquivalenz nur niherungsweise erreicht wird. Wenn

moglich, sollte dem Riihrstufenmodell wegen der einfacheren Handhabung bei der
Modellierung von Reaktoren den Vorzug gegeben werden.

7.4.5 Einsatz von Tracern zur Verweilzeitmessung

Die Reaktormodelle lassen sich iiber ihr Verweilzeitverhalten beschreiben und aus be-
kannten Verweilzeitspektren konnen deren Dimensionierungen abgeleitet werden. Zur
Messung des Verweilzeitverhaltens werden konservative Tracer eingesetzt.

Folgende Anforderungen werden an diese Tracer gestellt:
» Tracer sollen die Hydrodynamik im Reaktor nicht beeinflussen,
» Tracer sollen analytisch leicht und genau nachweisbar sein,

» der Tracer darf die Reaktion nicht beeinflussen und nicht das Transportmedium un-
zuldssig verunreinigen.

Um das Verweilzeitverhalten experimentell zu bestimmen, wird folgende Versuchs-
durchfithrung angewendet:

1. Dem Zulaufstrom des Reaktors wird ein Tracer mit bekannter zeitabhdngiger Ein-
gangskonzentration cO(t) zugesetzt.

2. Der Konzentrations-Zeit-Verlauf des Tracers c(t) am Reaktorausgang wird gemes-
sen.

Bei der Methode der Verdringungsmarkierung (auch Sprungmarkierung oder perma-
nenter Stoffeintrag) wird zum Zeitpunkt t = 0 der tracerfreie Zulaufstrom durch einen
gleich groflen Strom mit konstanter Tracerkonzentration ¢, ersetzt, der das im Reaktor

vorhandene Material ,,verdrangt®. Diese Sprungfunktion kann dargestellt werden durch:
Gl1.(7.4-17)

co(t)=DO firt<t,d

Epo ﬁirtztog (7.4-17)

und dient dazu, einen Sprung von 0 auf 1 zu beschreiben. Alternativ kann auch umge-
kehrt der tracerhaltige Strom durch einen tracerfreien Strom ausgetauscht werden.

RAUSCH et al. (2002) geben fiir die Konzentrationsfunktion nach der FlieBstrecke L
Gl1.(7.4-18) an,

elt,t) 1 H-v, [ E (7.4-18)

Cy 2 24Dl
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mit dem Gaul'schen Fehlerintegral G1.(7.4-19):
27 e

erfe(x)=1-erf(x)=1-—= e 0 (7.4-19)
Vel

Gl. (7.4-18) ist die analytische Losung fiir die Transportprozesse im Stromungsrohr mit
Riickvermischung.

Weitere Grundlagen zur Durchfithrung und Auswertung von Verweilzeitversuchen (z.B.
pulsférmige Zugabe) enthélt u.a. RAUSCH et al. (2002).

7.5 Reaktionssystem Porengel als gesonderte Phase

75.1 Definition

Das in Pkt. 7.1.2 definierte Porengel besteht aus kolloiddhnlichen, auf engstem Raum
koexistierenden Phasen, die zusammen andere makroskopisch messbare Eigenschaften
zeigen, als aus ihren einzelnen chemischen Zusammensetzungen zu erwarten wire.

Primér bestimmen die das Porengeriist autbauenden Materialien im Zusammenhang mit
den durchflieBenden mobilen Medien die sich entwickelnden Porengele. Meist sind es
Sande mit hydratisierten Quarzoberflichen auf denen sich verschiedene anorganische
oder organische Molekiile bzw. Aggregate abgelagert haben. Abb. 7.5-1 zeigt Sand-
kornoberflachen, an denen sich anorganische Phasen abgelagert haben.

Abb. 7.5-1:  Elektronenmikroskopische Einblicke in das Korngeflige von alkalisch
reagierenden Sanden in die saures Tagebauseewasser eingestromt ist,
nach BTUC (2002a)



106
Ralph Schopke

Die Rissstrukturen sind erst bei der Probenvorbehandlung entstanden. Die organischen
Bestandteile dieses Porengels sind elektronenmikroskopisch schwer im Originalzustand
darstellbar.

7.5.2 Veranschaulichung der Kondensation von Kolloiden im Sol-Zustand
zum Porengel

Makromolekulare Polyanionen, wie Tonminerale, Huminstoffe, Polysaccharide
(Alginate u.d.) und bestimmte Polypeptide bzw. Proteine, konnen unter bestimmten
Bedingungen sich zum kolloiden Gel-Zustand aggregieren. Den einfachen Fall, dass
die Séureform eines Kolloids im aggregierten Gel-Zustand {KollH,} © vorliegt und

durch Protolyse in die Losungsphase (Sol) tibergeht Koll"'(aq) beschreibt G1.(7.5-1):

{KollH, } ;) < Koll*_, , + VH" (7.5-1)

(aq)
Mit dem Loslichkeitsgleichgewicht:

lgK =lga(Koll'")-v pH (7.5-2)

Die negative Ladung an den Oberflichen der Kolloide wird auch durch Komplexbil-
dung mit (bevorzugt zweiwertigen) Kationen neutralisiert, d.h. stabilisiert:

{KollMe,,} , = Kol + 0,5vMe** (7.5-3)

(aq)
Mit dem Loslichkeitsgleichgewicht fiir die neutrale Phase:

IgK, . =lg a(Koll"_)— 0,5v0Oga,,, (7.5-4)

Das Stabilitdtsdiagramm fiir dieses stark vereinfachte Modell zeigt Abb. 7.5-2.

A

Ig ey Koll-Me
Koll-H

|
t
|
|
|
|
|
|
|
|
|
|

|

\i/

als TriibungZunahme der
-——----4---+-\-> gel6sten Konzentration

Koll" als Triibung >
pH

Abb. 7.5-2:  Stabilitdtsdiagramm der definierten Kolloidaggregate fiir eingezeichnete
Isolinien der Kolloidkonzentration

Nach GI.(7.5-2) und (7.5-4) koexistieren beide kondensierten Kolloidfestphasen nur an
der eingezeichneten Linie. Als feste Losung nach Pkt.5.3.2 betrachtet, entfillt diese Ein-
schrankung.

Mit diesem stark vereinfachten Modell lassen sich bereits Eigenschaften von Poren-
gelen qualitativ erkldren. Bei Anderungen des chemischen Milieus in der Losung, z.B.
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bei der Aufschlaimmung von Bodenproben oder bei der Infiltration von Wissern iiber
Schluckbrunnen, sind Mobilisierungseffekte von Feststoffen bereits langer bekannt.

Die Kolloidmobilisierung aus Bodenproben nimmt zu mit:
» steigendem pH-Wert und

> sinkender Neutralsalzkonzentration.

Das Expertensystem von KNOKE et al. (1997) beriicksichtigt diese Effekte in stark ver-
einfachter Form bei der Bewertung der Gefahr innerer Kolmationserscheinungen in In-
filtrationsbrunnen.

In KocH et al. (2002) wurden Methoden zur Bestimmung der Randbedingungen fiir die
Mobilisierung von Kolloiden aus kornigen Materialien entweder {iber einfache Batch-
Versuche (qualitativ) oder durch kontinuierliche Elution beschrieben. Bei orientieren-
den Untersuchungen an pleistozénem Sand (Bausand) wurden beim Unterschreiten von
etwa 30 uS/cm massiv Triibstoffe aus diesem mobilisiert. Die unterschiedlichen hydrau-
lischen Bedingungen (in der Bandbreite 1:2 bzgl. Reynoldszahl, Schergradient) zeigten
noch keinen messbaren Einfluss auf deren Mobilisierung.

7.5.3 Erweiterung von Vorstellungen tber Biofilme zur Erklarung von
Eigenschaften des Porengels

Fiir den organischen Anteil des Porengels gibt es bereits umfangreiche Vorstellungen
zum Aufbau und zu den Vorgéingen in Biofilmen. Die Eigenschaften der anorganischen
Bestandteile des Porengels, wie Tonmineralen, Kieselsdure-, Eisenhydroxid- u.a.
Mineraloberflichen werden ausflihrlich in bodenkundlicher Literatur (z.B. Scheffer &
Schachtschabel 1992) beschrieben. Bildungs- und Losungsreaktion der wichtigsten
Tonminerale sowie die Bildung von Oberflichenkomplexen auf Eisenhydroxidober-
flachen enthélt das Programm PhreeqC (PARKHURST & APPELO 1999). Diese lassen sich
miteinander kombinieren.

Die Biofilme werden hauptsédchlich von extrazelluldren polymeren Substanzen (EPS in
Tab. 7.5-1 Nr.1-5) gebildet in deren gelférmige Strukturen die Mikroorganismen
anderen Komponenten (Nr.6-8) eingebettet sind. Die meisten EPS sind Makromolekiile,
die sich aus wiederholenden, dhnlichen oder identischen Untereinheiten (repeating
units) zusammensetzen. Im Porensystem natiirlicher Grundwasserleiter befinden sich
dariiber hinaus feste Beldge oder Aggregate aus Tonmineralen (6), Huminstoffen (5)
und weiteren reaktiven oder inerten Mineralphasen (7). Diese werden zusammen dem
Porengel zugeordnet.

Tab. 7.5-1:  Komponenten des Porengels (erweitert nach FLEMMING & WINGENDER
2000)

Stoffgruppe Komponenten Hauptbindungstypen zw. Struktur des
Untereinheiten Polymerriickgrates

—_—

Polysaccharide Monosaccharide
Uronséduren glycosidische Bindung
Aminozucker

linear, verzweigt,
Seitenketten

2 | Proteine Aminosduren

Peptidbindung linear
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Stoffgruppe Komponenten Hauptbindungstypen zw. Struktur des
Untereinheiten Polymerriickgrates
3 | Nucleinsiuren Nucleotide Phosphodiesterbindung linear
4 | (Phospho)lipide | Fettsduren
Glycerin
Phosphat
Ethanolamin Esterbindung Seitenketten
Serin
Cholin
Zucker
5 | Huminstoffe Phenphsche Etherbindungen
Verbindungen .
- C-C -Bindungen Quervernetzungen
einfache Zucker g
— Peptidbindungen
Aminoséuren
6 | Tonminerale Schichtsilicate elektrostatisch, lonenaustausch | Aggregatbildung
7 | Mineralphasen Hydroxide ) )
Carbonate amorph und kristallin,
Silicate pH-abhéngige Anionen
Sulfide feste Losungen
Sulfate
8 | Mikroorganismen | Archae, Eubakterien,
Eukarioten

Niedermolekulare Xenobiotika konnen ad-/absorbiert werden oder mit anderen
Komponenten feste Losungen (s.Pkt.5.3.2) bilden. Die in das Porengel aufgenommenen
Stoffe reagieren weiter und modifizieren dadurch dessen Eigenschaften. Der organische
Anteil vom Porengel lésst sich analog Abb. 2.2-3 darstellen (Abb. 7.5-3). Dabei miissen
auch die anorganischen Komponenten beriicksichtigt werden.

IOgAKOW unpolare
8 I Xenobiotika iberwiegend unpolare
L Wechselwirkungen
o)
- on
=
[0
- 5
(=¥
NE
i LE st 15lopalymens; iberwiegend elektrostatische
B uzv . % Wechselwirkungen
0 ‘ ‘ ‘ ~ : >
0 1000 2000 3000 IOOOOM [g/mol]
Abb. 7.5-3:  Einordnung des organischen Anteils des Porengels in die Stoffsystematik

nach Molekiilgro3e und Polaritit

Grampositive Bakterienzellen enthalten nach NATHAN & FEIN (2001) auferhalb der
Plasmamembran eine dicke Schicht aus Peptidoglycan sowie weitere Sduren. Das
Peptidoglycan enthilt zwei Komponenten:
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* ein Polymer aus den Sacchariden (N-acetylglucosamin und N-acetylmuramicséure)
» iber Kreuz verbundene kurze Peptidketten (4-8 Aminosiuren)

An der Grenzfliche zur Losung liegen verschiedene Kohlehydrate mit Sdurefunktionen
(Uronséduren).

Die gramnegativen Zellwinden bilden eine pordse und gut durchlédssige Struktur, die
reich an Proteinen und Lipopolysacchariden ist, aus.

Die funktionellen Gruppen an den Bakterienzellwidnden sind protonenaktiv (NATHAN &
FEIN 2001). WIGHTMAN et al. (2001) beschreiben die Oberflichenaciditit vom sauren
bis alkalischen Bereich iiber drei Protolysegleichgewichte, denen sie Carboxyl-,
Phosphat- und Hydroxylgruppen zuordneten.

B COOH <= B COOH +H' mit pKg, = 4,5-4,8 (7.5-5)
B_PO,H <= B_PO; +H" mit pKg, =6,2-6,9 (7.5-6)
B OH = B O +H mit pKg; = 8,5-9,8 (7.5-7)

NAJA et al. (2005) ermittelten mit einem dem in Pkt.4.1.5 beschriebenen analogen Ver-
fahren zusitzlich starke Séduregruppen (strong acidities), die wahrscheinlich aus
Phosphonat- und Sulfonatgruppen sowie aromatischen Carboxylgruppen mit pK <4

bestehen. Die Sorptionskapazititen der Carboxyl- und Phosphatgruppen erreichten bis
zu 100 mmol/kg und die, der Hydroxylgruppen nach Gl.(7.5-7) erreichten etwa nur die
Hilfte davon (s. Anlage 1.3). Die Untersuchungsergebnisse zur Komplexbildung einzel-
ner Mikroorganismen mit Calcium und Schwermetallen lassen sich noch nicht verall-
gemeinern.

754 Bindung und Stabilitat von Porengelen

Auf die Bindungskrifte zwischen einzelnen Makromolekiilen (FLEMMING &
WINGENDER 2000) lassen sich Beschreibungen fiir Alginate (LATTNER 2003) im Zusam-
menwirken mit anorganischen Kationen und niedermolekularen organischen Stoffen
iibertragen.

Die freien Reaktionsenthalpien liegen in folgenden Bereichen:
e 2,5kJ/mol: van-der-Waals-Kréfte in hydrophoben Bereichen

e 12-29 kJ/mol: elektrostatische Wechselwirkungen von Séurefunktionen mit kom-
plexbildenden Kationen (Ca®", ...)

e 10-30 kJ/mol: Wasserstoftbriickenbindungen, vorwiegend zwischen Hydroxylgrup-
pen

» Stabilititskonstanten von Komplexen oder Assoziaten (pK) lassen sich iiber
Gl.(3.1-11) in freie Standardbildungsenthalpien umrechnen. Die Konstanten sind in
Gl. (7.5-8) zusammengefasst.

kI

A,G" =561 J1 [(pK (7.5-8)
(0]

m
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Die hohe Anzahl von Einzelverbindungen zwischen den Makromolekiilen und Aggre-
gaten ergibt in der Summe eine wesentlich hohere effektive freie Bindungsenthalpie
(Abb. 7.5-4). Die Stabilitiat der elektrostatischen Wechselwirkungen bestimmen pH-
Wert und Ionenzusammensetzung der Losung. Tenside und chaotrope Substanzen (ver-
andern die Wasserstruktur) beeinflussen die Stabilitdt der van-der-Waals- und Wasser-
stoftbriickenbindungen.

ARGK [kJ/mol]
600 ! ! i 2
! ! Stabilitit durch | 200 nm;
4 1 1 |
500 i i n-Assoziationen i ?0
| I
! | ! =]
400 | | ! | ;-9
< | i ! g
300 i B —— I~ S o : s
B PR VRVROROR ' 5
200 = é :é e e e S i %
B % & : IE , (aerob) 700nm 7
o - m‘ : : |
= o | 1 |
100 | § | _ = | B E.(SRB)
= = l— - ! —-—
olm == e i
Aggregatbindung | Komplexstabilitt | | Aktivierungs-
' : I energien

Abb. 7.5-4:  Freie Standardenthalpien ARGO fiir verschiedene Wechselwirkungen im
Vergleich zur Aktivierung mikrobiologischer Reaktionen und Elektronen

Die angegebenen Aktivierungsenergien beziehen sich auf die in Pkt.6.2.3 beschriebene
Temperaturabhéngigkeit von mikrobiologischen Prozessen (SRB=Sulfatreduzierer).

Die Stabilitdt des Gel-Zustandes wird durch Einzelassoziationen hergestellt, deren
Anzahl u.a. von Protolysegleichgewichten, z.B. nach Gl.(7.5-5) bis G1.(7.5-7) und deren
nachgelagerten Komplexbildungsgleichgewichten abhidngt. Die chemischen (intrinsic)
Gleichgewichtskonstanten werden unter den jeweiligen Bedingungen vom elektrosta-
tischen Term, entsprechend GI.(4.1-17) oder Gl.(4.3-6), iiberlagert. Bei komplex zusam-
mengesetzten Gelphasen lassen sich die elektrostatischen Effekte praktisch nicht mehr
berechnen. Fiir die Aktivititen der Polymere gilt nicht mehr die Debye-Hiickel-Theorie,
sondern es miissen Ansitze, z.B. nach Pkt.5.3.1 eingesetzt werden.

Durch Komplexbildungseigenschaften und elektrostatische Effekte verandern sich auch
die Loslichkeiten benachbarter reiner Mineralphasen, so dass sie in die Phasendefinition
mit einbezogen werden miissen. Diese Strukturen bilden sich meist langsam und
enthalten hochgeordnete Bereiche mit niedriger Entropie. Bei einer erheblichen Milieu-
dnderung werden die Bindungen in kurzer Zeit gelost. Beim Ubergang in den unge-
ordneteren Losungszustand erhoht sich auch die Entropie. Bei der Umkehrreaktion
werden die Bindungsenthalpien erst in Verbindung mit einer Enthropicabnahme frei-
gesetzt. Diese hohe Enthropieabnahme, die fiir die Riickkondensation erforderlich ist,
erscheint nach GIl.(3.1-4) als hohe Aktivierungsenergie und erklart, warum die Mo-
bilisierung von Porengelen meist hysteres erfolgt.
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7.5.5 Makroskopische Beschreibung

Wegen der Vielzahl von Einflussgroflen, Komponenten und Wechselwirkungen im
Porengel konnen Modellvorstellungen nur problemorientiert entwickelt werden. Dabei
miissen dessen Eigenschaften experimentell bestimmt und in einem Prozessmodell
beschrieben werden. Die Gelphase wird anschlieBend nach Pkt.3.3 in reprisentative
Pseudokomponenten aufgeteilt. Im Ergebnis konnen die in Pkt.7.5.2 genannten relativ
einfachen Modellvorstellungen zur Beschreibung der jeweiligen Problematik aus-
reichen. Dabei ist aber in jedem Fall die Methodik der Parameterbestimmung fest-
zulegen.

7.6 Anwendung auf empirische Bemessungsformeln ftir die
Grundwasserfiltration

7.6.1 Bemessungsgrundlagen der Enteisenungs- und
Entmanganungsfiltration

In der Grundwasseraufbereitung wird u.a. die Filtertechnologie zur Enteisenung, Ent-
manganung und Entsduerung eingesetzt. Die jeweiligen Aufbereitungsprozesse laufen
an der Kornoberfldche ab. Damit miissen sich diese Prozesse auch mit den in Pkt.7.3 zu-
sammengestellten Reaktionsmodellen beschreiben lassen. Fiir diese Prozesse wurden
bereits empirische Bemessungsgleichungen entwickelt, in denen die chemischen und
stromungsbedingten Einfliisse implizit enthalten sind.

Die chemische Entsduerung {iiber halbgebrannten Dolomit in Filtern stellt einen
Minerallosungsprozess dar (WIEGLEB, zit. in KITTNER et al. 1975).

CaCO; - MgO +3CO, +2H,0 - Ca?"+ Mg?" +4HCO; (7.6-1)

Parallel zur Entsduerung lassen sich auch Eisen und Mangan in geringerer Konzentra-
tion entfernen, wobei die Entsduerungsaktivitit der Oberfliche durch Belagbildung
gemindert wird.

Die autokatalytische Enteisenung und Entmanganung im Filter erfolgt in zwei Schritten:
1. Adsorption des zweiwertigen lons an der Oxidhydratoberfldche,

2. Oxydation zur hoheren Oxydationsstufe und Hydrolyse, wobei das Reaktionspro-
dukt selbst katalytisch wirksam wird.

Fiir die Enteisenung nach Reaktions-Gl.(7.6-2) wurden von KITTNER et al. (1975) und
RATHSACK (1996) Bemessungsgleichungen vorgestellt.

Fe* + 4 0, + 5/, H,0 - Fe(OH), + 2H* (7.6-2)

Fiir die Entmanganung nach Reaktions-Gl.(7.6-3) beschrieben LAMM (zit. in KITTNER et
al. 1975) und Boum (1992).

Mn> +1/, 0, + H,0 -~ MnO, + 2H* (7.6-3)

Die Reaktionsgeschwindigkeit wird von der Sorption an der Filteroberfldche einschliel3-
lich aller Transportvorgidnge bestimmt. In ausreichend gepufferten Wissern ergab sich
fiir alle betrachteten Filtrationen eine Reaktionskinetik erster Ordnung. Bei der Ent-
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wicklung der Bemessungsformeln wurde folglich auch eine exponentielle Konzen-
trationsabnahme mit der Schichtldnge nachgewiesen.

Tab. 7.6-1:  Einsatzbereiche der Filtrationsverfahren zur Grundwasserautbereitung

Entfernung von Fe Mn Co,
Filtermaterial Sand Decarbolith|Sand Decarbolith
zuléissige Filtergeschwindigkeit | v, mh | <30 <30 3..20 <30
Schichtlinge L m | 05..3 0,5...3 05.3 0,5...3
wirksamer Korndurchmesser  [d,, mm | 1.2 1..3 1..3 1..3
Temperatur Temp| °C | 6... 18 3..17 8...14 3..17
pH im Zulauf pH 1 168..73] 5.73 [6,6..KKGI. >59
Zulaufkonzentration (o mg/L| 0,5... 10 <20 <2
Ablaufkonzentration cL mg/L 0,1 0,1 0,05 KKGI.

*) Kalk-Kohlensiuer-Gleichgewicht, bzw. Calcitsittigung

Der nach Pkt. 7.3.3 den Stofftransport an die Kornoberfliche bestimmende Stromungs-
zustand héngt hauptsdchlich von der Filtergeschwindigkeit ab. Die Korndurchmesser
der eingesetzten Filtermaterialien liegen in einem zu engen Bereich um deren Einfluss
auf den Stoffiibergang sicher nachweisen zu konnen. Fiir die in Tab. 7.6-1 zusammen-

gestellten Einsatzgrenzen der Filtrationsverfahren berechnet sich folgender Bereich fiir
die Reynoldszahl:

o Re= 3 furd, =3 mm, v,=30m/hund
o Re=90 furd =1 mm, v,=3m/.

In diesem Bereich gilt fiir die Sherwood-Zahl Gl.(7.3-31) und daraus ergibt sich eine
Stromungsabhingigkeit fiir den Stoffiibergangskoeftizienten nach GI1.(7.6-4).

B Ov? (7.6-4)

7.6.2 Umformung der Bemessungsformeln

Mit den Bemessungsgleichungen wird eine fiir die jeweiligen Vorgaben zuldssige
Filtergeschwindigkeit v berechnet. Deren allgemeinen Form zeigt G1.(7.6-5):

D Ijonst
_ (remp.ph...) L

Ve = d
0 ln%—oﬁ v
i L

Im chemischen Term f(pH, Temp, ...) sind die reaktionsspezifischen Grofien
zusammengefasst. Der Logarithmus des Quotienten aus Zu- und Ablaufkonzentration
charakterisiert den Reaktionsansatz erster Ordnung. Schichtldnge und Korndurchmesser
stehen fiir die Kornoberfliche.

(7.6-5)

mOoOdOod
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Fiir transportkontrollierte Reaktionen erster Ordnung an der Kornoberfldche, lassen sich
die Schichtlinge, der Korndurchmesser und die Filtergeschwindigkeit im Filtrations-
parameter FP nach Pkt.7.3.2 zusammenfassen. Die Bemessungsformel wird durch Sub-
stitution mit G1.(7.6-7) in das zugehdrige integrierte Zeitgesetz der Form von G1.(7.6-6)
iiberfiihrt, das sich aus dem chemischen Term, dem Stréomungsterm (VfCO“S“) und dem

Filtrationsparameter FP zusammensetzt:

ln%:i%: f(Temp, pH,...) ™! [FP (7.6-6)
X0

Dabei wird der durch Siebung ermittelte wirksame Korndurchmesser d; durch den
Formfaktor £,=0,85 in den dquivalenten Kugeldurchmesser dy tibertragen. Das Poren-

volumen wird mit n,=0,35 angenommen:
L f,
O 6 [(1 — )

In die Bemessungsgleichungen sind die GréBen mit vorgegebenen Dimensionen einzu-
setzen. Daraus folgt der Faktor 1073 fiir den Korndurchmesser in Millimetern.

[FP=0,200" [FP (7.6-7)

» Eisen(IDfiltration tiber Sand:

Die Bemessungsgleichung von KITTNER et al. (1975) GL.(7.6-8) wird nach diesem
Schema umgeformt:

0 0™

O
v =t %mpH 6,2)Temp”* GED (7.6-8)

suf

Dabei ist fH ein harteabhdngiger Sicherheitsfaktor (0,8...1,8) der hier nicht weiter be-
riicksichtigt wird. Durch die Substitution ergibt sich G1.(7.6-9):

-4 _ 0,8
e % 6007 (pH - 6,2)Temp 12 (pp (7.69)

01
Co

0

Aus GI.(7.6-10) nach RATHSACK (1996) folgt:

ln l:F FeL k EGPH

FeO exp A +204D [d, (7.6-10)
lmol/L

Dabei wird die Temperaturabhingigkeit iiber die Aktivierungsenergie formuliert. In
dem Term ist der lonenstérkeeinfluss als additive Gré3e mit enthalten:
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-4
2007 [k, pH, - @2’3[1101)

expl—2 +2 040 (7.6-11)
lmol/L

» autokatalytische Entmanganungsfiltration:

Die éltere Bemessungsgleichung (7.6-12) von LAMM (zit. in KITTNER et al. 1975) be-
riicksichtigt die konkurrierende Adsorption des Mangans mit den anderen Kationen an
der katalytischen Oberflache:

ﬂﬁl
0
_ v LiPH = 6,2) (28 (@, +50) {1 +0,206 [Temp) L
n 0 (7.6-12)
lOl]n%EﬂO72 @Kat dWD
g
Mit dem die konkurrierend Adsorption beschreibenden Term GL.(7.6-13):
Kat = 0,042(5,6 [y — 2,8 [0, )+ 0,097 BN 40,0042 N (7.6-13)
mg/L mg/L
Ubertragen ergibt sich G1.(7.6-14):
B B 2007 v, fpH —6,2) (2,8 ¢, +5,0) {1 + 0,206 [Temp)
. 0 72 [gKat (7.6-14)

;"' [FP

Die Bemessungsgleichung fiir die Entmanganungsfiltration nach BoHM (1992) und
BoHM (1992a) ist auch fiir halbgebrannte Dolomite giiltig:

H

B Ko 0 BOPH-5.6)02, 2.5 —c, —c,, )* L

@xpE‘ﬁ—gH 1@4% £

Die Aktivitdt der Oberfliche wird mit dem Bedeckungsgrad B beschrieben. Nach Sub-
stitution nimmt G1.(7.6-15) die Form von GL.(7.6-16)an:

11@20%2["() 280 n, (BIfpH -5,6)ctics 12,57 —ce, oy, ) Y7 FP (7.6-
L

exp H 16)
OT O

(7.6-15)

imi[ -

» Entsduerungs- und Enteisenungsfiltration iiber halbgebrannte Dolomite

Analog wird mit der Gleichung (7.6-17) zur Entsduerung mit halbgebrannten Dolomiten
nach WIEGLEB (zit. in KITTNER et al. 1975) verfahren.:
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] ]

U 0,05Tem U
A 5 p
¢, =c, Expt- o [ L o (7.6-17)

H Tv,@d, O
(1 +2.8 [Ks4,3 )@8’5 E}C&Q f
Mg

-4 0,05[Tem
IHE:CL 2007 Mg, BT
0

1

' 7.6.18
(+28K,, )%, , Lo @ (7:6.18)
Mg

Die zuldssige Enteisenungsgeschwindigkeit iiber Decarbolith berechnet sich nach
GL.(7.6-19):

(7.6-19)

% "M 1 (0,22 [H) L
Fe T
0

d
(1+28K,,, ) c0 [ﬂn%% v
8

und daraus folgt G1.(7.6-20).

0 ,04[Temp
200 AFS In . ZOZF’H) 3, FP (7.6-20)
1+28K,,, ) ol

OOOoOoOoc-

Aus allen umgeformten Gleichungen lassen sich die chemischen Terme und die
Exponenten fiir die Filtergeschwindigkeit entsprechend Gl1.(7.6-6) entnehmen.

7.6.3 Zusammenfassung der in den Bemessungsformeln enthaltenen
Informationen

Die in den chemischen Termen enthaltenen Temperaturfunktionen lassen sich nach
Gln.(6.1-11), (6.1-15) und (6.1-18) in Aktivierungsenergien iibertragen. In Tab. 7.6-2
sind diese mit den Stromungstermen zusammengestellt.

Weil sich Stofftransport und Oberfldchenreaktion beeinflussen, sind davon abweichende
Beziehungen auch moglich.

Tab. 7.6-2:  Aktivierungsenergien und Stromungseinfluss der Filtrationsverfahren

Verfahren Bemessung E, Stromung
kJ/mol
Autokatalytische Enteisenung Sand KITTNER et al. (1975) 49,6 v 2
RATHSACK (1996) 11,6...<10 Vf0,3
halbg.Dol. | KITTNER et al. (1975) 24,8 Vf0,333
Autokatalytische Entmanganung | Sand Lamm zit. KITTNER et. al (1975) 127,8 v f-0,1
BOHM (1992) 39 [0
Entsduerung halbg.Dol. | zit. KITTNER et al. (1975) 31,0 Vfo
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Uber den Stromungsterm lisst sich einschitzen, ob die Reaktion an der Kornoberfliche
oder der Transport durch die Diffusionsschicht die Reaktionsgeschwindigkeit bestimmt.
Fiir den Ubergangsbereich gilt G1.(6.1-3).

In den Bemessungsformeln geht bei der Enteisenung/Entmanganung der Einfluss der
Filtergeschwindigkeit durch v* etwas niedriger ein als theoretisch nach Gl. (7.6-4)
erwartet (liberwiegend transportkontrolliert). Das bestitigen auch Ergebnisse von
SCHOPKE (1984), der wéhrend des Stillstands von Enteisenungsfiltern praktisch keine
nutzbaren Aufbereitungswirkungen feststellen konnte.

Die Losung halbgebrannten Dolomits ist im definierten Bereich nicht stromungsab-
hingig, d.h. die Losungsreaktion an der Oberfliche kontrolliert die Reaktionsge-
schwindigkeit.

Die iiber die Temperaturterme berechneten Aktivierungsenergien schwanken erheblich,
wie aus empirischen Ansédtzen auch zu erwarten war. RATHSACK (1996) fasste die
Temperatur- und lonenstarkeabhéngigkeit summarisch zusammen. Diese Aktivierungs-
energie ist deshalb wenig repriasentativ. Bei transportkontrollierten Reaktionen ist in der
berechneten (scheinbaren) Aktivierungsenergie auch die Temperaturabhéngigkeit der
Viskositit und der Diffusionskoeffizienten implizit enthalten.

Die umgeformten Bemessungsformeln lassen sich auch verfahrenstechnisch bei der
Malistabsiibertragung von Versuchergebnissen nutzen.

7.7 Anwendung auf Testfiltersysteme

7.7.1 Erfahrungen mit Testfilteranordnungen

Testfiltersysteme wurden entwickelt, um im Labor- oder kleintechnischem Mafistab die
Aufbereitbarkeit von Rohwissern iiber Bodenpassage zu priifen. In deren Ergebnis
werden die organischen Stoffe in die biologisch abbaubaren und die wasserwerksrele-
vanten Stoffe eingeteilt (s. Pkt.2.3.6).

Volumenstrom Qg

|
J/ Luft, O, Oberflache des Biofilms m-OSp
‘..‘ ®
o°2. @ Filtergeschwindigkeit v
[ ] 8 'Y f
L J
.... . .
< .... le Verweilzeit im Testfilter

Losungsvolumen (gesamt) Vy, Testfilter (Durchmesser, Linge)

Verweilzeit im System

Abb. 7.7.1:  Standardanordnung einer Testfilteranlage ohne technisches Zubehor
(Kreislaufanlage)

Die Testfilteranlage (Abb. 7.7.1) stellt einen aeroben Kreislauffilter dar, auf dessen in-
nerer Oberfldche sich Mikroorganismen ansiedeln (Biofilm als Porengel), die orga-
nische Inhaltsstoffe abbauen. Nach entsprechend langer Behandlungszeit bleiben die
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wasserwerksrelevanten Stoffe im Kreislaufwasser librig. Zum Zwecke der Einarbeitung
der Biologie kann das Kreislaufwasser mehrfach durch frisches Probewasser ausge-
tauscht werden. Auch eine kontinuierliche Fahrweise als durchstromter Kreislaufreaktor
wird angewendet.

Grundsitzlich sollten alle Apparaturen, mit denen die biologisch abbaubaren Stoffe aus
einem Probewasser abgetrennt werden konnen, zur Bestimmung wasserwerksrelevanter
Stoffe geeignet sein. Bei der Bewertung konkreter Wisser ist es angebracht, die Rand-
bedingungen fiir den biologischen Abbau den vorliegenden Gegebenheiten anzupassen.
GERLACH (1998) verwendete Bodensdulen zur Bestimmung der WWR aus Havelwasser
unter Bedingungen der Uferfiltration. MALZER et al. (1992) beschreibt verschiedene
Varianten von Testfilteranlagen (Abb. 7.7-2). Neben der Standardkreislaufanordnung
(Abb. 7.7.1) mit etwa 14 Tagen Verweilzeit wurden offene Filteranlagen bis zu 10 m
Linge und 24 Stunden Verweilzeit (Langsamfiltration) eingesetzt. Eine weitere Mog-
lichkeit stellen Kreislauffilterkaskaden dar.

1 = -‘- o] 1Tag \L
[ B
—

3 Tage \L
1K

oo
—]

[
Behiilter, einschl. Differentialfilter .,“ ees T }
Leitungen (anndhernd g-;"'i |
(Mischreaktor) Mischreaktor) R =
T ]

Abb. 7.7-2:  Testfiltersystem als Differenzialreaktor, als offene Filteranlage und als
Kreislauffilterkaskade nach MALZER et al. (1992)

LINDNER et al. (1996) untersuchten Testfilter von drei Industrieunternehmen (BASF
AG, Bayer AG, Hoechst AG), die schon viele Jahre betrieben worden sind (Bayer AG
seit 1979). Zur Wasserwerksrelevanz von Einzelstoffen konnten sie jedoch keine ge-
sicherte Aussage treffen, da nicht nachvollziehbar war, ob die gegebenenfalls beobach-
tete Eliminierung des Einzelstoffs auf biologischen Abbau oder auf Adsorption beruhte.

KARRENBROCK et al. (1999) verglich Testfiltersysteme mit unterschiedlichen Filter-
materialien. Selbst nach jahrelangem Betrieb verhielt sich das Filtermaterial nicht als
inerter Trager der biologischen Aktivitdt, sondern zeigte ausgepragte Adsorptions- und
Desorptionseffekte (LINDNER et al. (1996), Moglicherweise auch an der Biomasse.
KARRENBROCK et al. (1999) erzielte dariiber hinaus in leeren und mit unterschiedlichen
Filtermaterialien gefiillten Testfiltersystemen sehr &hnliche Abbauergebnisse.

Die Systemdimensionierungen der genannten Testfiltersysteme sind in Tab. 7.7-1
zusammengefasst.
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Tab. 7.7-1 Dimensionierung von Testfiltersystemen

Quelle Testfiltersystem Filtermaterial
Vw Qr dFilt Ap Lp m dw Osp
dm3 | dmh | dm | dm? | dm ke | mm | dm¥kg
Sontheimer 23,00 501 0,75 | 0,44 | 5,00 1,21 | 2,05 456
Testf. 1,59 0,92 | 0,81 | 0,52 | 1,08 0,81 | 0,51 534
GERLACH (1998)-Testf. 21,88 | 235 1,00 | 0,79 | 6,00 5,18 | 2,30 203
Test-LF | 362,77 | 7,80 | 3,15 | 7,79 | 133 | Sand GWL 155 | 0,20 | 1444
PTAK (1999) 0,321 0,80 [ 0,81 | 0,52 | 1,08 0,78 | 0,60 476
PIETSCH et al. (2001) 5,18 | 0,60 | 0,50 [ 0,20 | 1,28 0,20 | 1,90 169
10,00 | 0,90 | 0,57 | 0,26 | 1,80 | Siran 0,21 | 2,50 377
KARRENBROCK et al. (1999 10" 50 1000 10,57 [ 0.26 | 1.80 | HydrofiltBS | 0.30 | 1.50 | 440
NEITZEL et al. (1999) 5,00 | 0,36 Bims

0,60 [ 0,80 | 0,81 | 0,52 | 1,10 | Sand 0,50 | 0,60 149
SCHOPKE et al. (2002) 0,23 | 1,00 | 0,26 | 0,05 | 0,37 | Sand 0,03 | 0,51 523
1,221 0,80 | 0,81 | 0,52 | 1,08 | Sand 0,78 | 0,10 | 2857

Einzelne Parameter wurden, wenn nicht eindeutig aus der Quelle zu entnehmen war,
durch Schitzwerte ersetzt. Die spezifische Oberflache wurde aus dem wirksamen Korn-
durchmesser mit einem geschitzten Formfaktor berechnet.

7.7.2 Reaktionstechnische Beschreibung von Testfiltersystemen

Die im Kreislauf betriebenen Testfiltersysteme lassen sich als Mischrektoren
betrachten. In diesem Fall setzt sich die im Behélter gemessene Konzentrationsénderung
nach GI. (7.3-10) aus dem homogenen Reaktionsanteil r; und dem Oberfldchenreak-

tionsanteil r, zusammen.
Die Unterscheidung beider Terme ist nicht ohne weiteres moglich. Bei Reaktionskinetik

erster Ordnung, entsprechend GI. (7.7-1), ergibt sich ebenfalls eine Gesamtreaktion

erster Ordnung.
, = ky[d

7.7-1
, = k,[¢d ( )

Die integrierte Form zeigt Gl. (7.7-2).

¢, =c, @xpE %ko +k, EDH:CO rg (<0 (7.7-2)
w

Durch Substitution mit GI1.(7.3-20) erhdlt man Gl. (7.7-3) mittels der die Prioritdt von
Oberflachenreaktion oder homogener Reaktion gepriift werden kann.

¢, =c, lexp(- (k, CFP +k, 1)) (7.7-3)
Dabei wird vorausgesetzt, dass eine der beiden Geschwindigkeitskonstanten nahe Null
ist.

Das Abbauverhalten entsprechend Gl. (7.7-2) wurde in vielen Testfiltersystemen, erst
nach entsprechender Einarbeitungszeit, beobachtet. Die Konzentration bezieht sich da-
bei auf den biologisch abbaubaren Anteil der Wasserinhaltsstoffe. Unter Berticksichti-
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gung der biologisch nicht abbaubaren, d.h. wasserwerksrelevanten Stoffe, und einer
Adaptationszeit bis zum Beginn des Abbaus nach erster Ordnung, geht Gl. (7.7-2) in
Gl. (7.7-4) tber:

cwwr —  Wasserwerksrelevante Stoffe
t = Adaptionszeit
¢, = Cynur +(Co = Cypyp JBE) mit t > ¢, (7.7-4)
mit
k= %ko +k, (7.7-5)
VW

MALZER et al. (1992) erweiterten Gl.(7.7-4) auf Pseudokomponenten verschiedener
Abbaubarkeit:

c, =¢ E_kl[ﬂt_tu) + c, E_kzmt_to) + Cuwwr
mit (7.7-6)

Cy =C, TC, T Cywr

Die Differenzierung in gut und schwerabbaubare sowie wasserwerksrelevante Stoffe
erfolgte mittels Anpassungsrechnung. Die Testfilterversuche lassen sich kinetisch in
Ubereinstimmung mit dem in Pkt.6.1 vorgestellten Konzepten auswerten.

Die Testfilterkonzeption geht von einem Uberwiegen der Oberflichenreaktion im Filter
aus, d.h. der Anteil der Reaktion in der homogenen Losung kann vernachléssigt werden.
In diesem Falle begrenzen die Versuchsbedingungen die Bestimmung der Geschwindig-
keitskonstante. Fiir den Fall eines sofortigen Abbaus oder Sorption an der Oberfldche ist
die Stoffkonzentration an der Oberflaiche Null. Die Konzentrationsabnahme bestimmt
allein der Stoffiibergang an der Biofilmoberfliche und die Geschwindigkeitskonstante
entspricht damit dem Stoffiibergangskoeffizienten 3. Betrachtet man nur den biologisch
abbaubaren Anteil, nimmt Gl. (7.7-2) folgende Form an:

Oges .
c, = ¢, [exp V—BD mit
W (7.7-7)
Oges
kmax = ~, B
VW

Unter den postulierten Voraussetzungen stellt dieser Wert eine Obergrenze fiir die zu
bestimmende Geschwindigkeitskonstante dar. Aus den Dimensionierungen der Testfil-
ter nach Tab. 7.7-1 lassen sich die Stoffiibergangsparameter in Tab. 7.7-2 berechnen.
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Tab. 7.7-2:  Stoffiibergangsdaten der Testfilter nach Pkt. 7.3.3.2

Quelle Stromendes Medium Stoffiibergang

Temp | v, VWZ | Re Sc Sh B o) K ax

°C m/h h 1 1 1 m/s mm 1/h
Sontheimer 25 11,32 | 0,02 | 30,34 | 1373 | 63,67 | 4,33E-05 | 0,015 | 37,5
Testf. 20 0,18 024 | 0,14 | 1543 | 4,52 | 9,61E-06 | 0,068 | 95,2
GERLACH (1998)-Testf. 25 30,0 [ 0,01 [ 90,25 | 1373 | 92,24 | 5,59E-05 | 0,012 [ 96,8
Test-LF | 25 0,10 [ 46,5 0,03 | 1373 | 1,38 ] 9,25E-06 | 0,070 [ 2062
PTAK (1999) 10 0,16 [ 0,28 ( 0,11 | 2000 | 4,30 | 7,76E-06 | 0,084 | 321,1
PIETSCH et al. (2001) 20 0,31 0,29 1,35 | 1543 | 37,69 | 7,89E-06 | 0,082 1,9
KARRENBROCK et al. (1999) 20 0,35 0,16 [ 1,23 | 1543 | 15,12 ] 9,27E-06 | 0,070 2,6
20 0,35 0,26 | 0,73 | 1543 | 17,69 | 1,09E-05 | 0,059 52
SCHOPKE et al. (2002) 10 0,16 [ 0,28 [ 0,02 | 2000 [ 1,27 | 1,38E-05 | 0,047 | 901,9
10 0,16 [ 0,28 | 0,18 | 2000 | 6,08 | 6,59E-06 | 0,099 [ 43,2

Die Bestimmungsgrenze fiir Oberflichenreaktionen beschreibt k__ nach GI.(7.7-7).

max
Wenn der Abbau hauptsdchlich am Biofilm des Filters ablduft, miissen Filtersysteme
mit unterschiedlichen Oberfldchen vergleichbare Ergebnisse beziiglich des Filterpara-
meters FP ergeben. SCHOPKE et al. (2002) konnten unter ihren Versuchsbedingungen
eher eine Verweilzeitabhingigkeit feststellen. Der biochemische Abbau lief damit
bevorzugt im Vorratsbehélter ab, der mit einem Belebungsbecken vergleichbar ist.

8 Siebeffekte bei der Filtration
8.1 Halbempirischer Ansatz zur Ubertragung von Siebeffekten
8.1.1 Einsatzgrenzen

Partikelabtrennung durch Siebung erfolgt durch iiberwiegend mechanische Effekte un-
mittelbar nach Eintritt der Suspension in das porése Medium. Die Siebeffekte domi-
nieren bei der Betrachtung der Hydraulik vor allem bei.

* Siebanlagen

e Grundwasseranreicherung und Langsamsandfiltration von partikuldr belasteten
unvorgereinigten Oberflichenwéssern in der Kolmationsschicht.

» Schnellfiltration dieser Wisser ohne Zusatz von Flockungschemikalien.

Die hydraulischen Effekte der Siebung sind dabei verhdltnisméBig grofl gegeniiber dem
Einfluss anderer Partikelriickhaltemechanismen sowie biologischen Effekten und lassen
sich gesondert beschreiben.

Auf der Grundlage von LOFFLER (1969), eigenen Erfahrungen und denen von VOIGT et
al. (1988) und VOIGT et al. (1985) wurde ein einfacher Ansatz zur Beschreibung von
Sieb- und auf Siebeffekten beruhender Filtrationsprozessen entwickelt, der unter den
definierten Randbedingungen Malstabsiibertragungen zwischen verschiedenen
Sieben/Filtern erlaubt. Damit lassen sich viele technische Bemessungsprobleme durch
Versuche und Analogiebetrachtungen mit ausreichender Genauigkeit 16sen.
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8.1.2 Partikeldurchgang

Unter Siebwirkung wird im folgenden das mechanische Festhalten eines Teilchens in
einer Porenverengung auf Grund der TeilchengroBe verstanden. Dabei werden die Po-
renverengungen korniger Materialien zunéchst idealisiert als nacheinandergeschaltete
Siebe, sogenannte Siebebenen betrachtet. Der Partikelriickhalt beruht ausschlieBlich auf
sterischen Effekten. Dabei entscheiden die Poren- und Partikelgeometrien liber Passie-
ren der Siebebene oder Absieben des Teilchens. Unter den zunéchst betrachteten idea-
len Bedingungen wird auch jede Pore hochstens mit einem Partikel verstopft.

Fiir die Durchgangswahrscheinlichkeit X eines
kugelformigen Teilchens mit dem Durchmesser dp
durch eine Siebebene mit der Porenweite dg

gilt GL.(8.1-1) entsprechend Abb. 8.1-1 links:
Xx=0 fir d,=>d

8.1-1
x=1 fir d, <dq ( )

Sobald jedoch die Teilchen von der idealen Kugelgestalt abweichen bestimmt deren
Orientierung beim Passieren der Siebebene die Durchgangswahrscheinlichkeit. Die
Durchgangswahrscheinlichkeit X liegt zwischen Null und Eins (0 < x < 1, Abb. 8.1-1
rechts).

o=

kugelformige irregulére
Partikel Partikel

Abb. 8.1-1:  Absieben von kugelformigen und irreguliren Partikeln auf
nacheinandergeschalteten Siebebenen.

Die Partikelkonzentration im Ablauf des Siebstapels berechnet sich aus dem Produkt
der gesamten Durchgangswahrscheinlichkeit mit der Zulaufkonzentration nach GI.(8.1-
2):

c, =x[&, =c, &™" (8.1-2)

Teilchen mit Durchgangswahrscheinlichkeiten X<75% werden bereits in den oberen
Siebebenen eines Filters zuriickgehalten, wihrend man bei
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75% < X< 99%

anndhernd eine Raumfilterwirkung mit exponentieller Abnahme der Partikelkonzentra-
tion beobachtet. Der angegebene Wahrscheinlichkeitsbereich gilt unter Voraussetzung
von 10 bis 20 Siebebenen.

LOFFLER (1969) beschrieb die Konzentration abgesiebter Teilchen aus Oberflichenwis-
sern in den oberen Schichten von Sandfiltern folglich durch die Summe von zwei Expo-
nentialfunktionen nach GI.(8.1-2).

Physikalische und chemische Bindungskréfte, sowie Formverdnderungen durch Scher-
kriafte werden hier noch nicht betrachtet. Durch eine Siebung kann zwischen absieb-
baren und nicht absiebbare Partikeln (Pseudokomponenten analog Pkt. 3.3.3), z.B. in
einer Suspension mit variablen Partikelgrof3en, unterschieden werden.

Tiefenfiltration

¢
P
A 100% > x> 99% 99%> X > 75% 75% > x> 0%

Durchgang

Abb. 8.1-2:  Schema einer PartikelgroBenverteilung vor und nach Siebstapeln mit
Kennzeichnung der sicher abgesiebten, der sicher durchgehenden und der
partiell zuriickgehaltenen Partikel (Tiefenfiltration).

Es ergibt sich die charakteristische Dreiteilung des Partikelgemisches. Die einzelnen
Anteile werden von der Porenweite bestimmt. Da sich die Siebeigenschaften mit jedem
abgelagerten Teilchen dndern und sich dadurch meist die Effektivitdt des Riickhaltes
andert, ist die Beschreibung der Tiefenwirkung durch lineare Kombination von Expo-
nentialfunktionen wenig sinnvoll. Die Siebwirkungen lassen sich kleintechnisch mit
originalen Materialien und Schichtldngen bestimmen.

8.1.3 Allgemeine hydraulische Beschreibung

Jede Porenverstopfung mindert den effektiven FlieBquerschnitt. Fiir die Hydraulik der
Grundwasseranreicherung préagte bereits LOFFLER (1969) die Begriffe fiir zwei Phasen:
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» Die Invasionsphase, bei der die oberen Siebebenen bis zur merklichen Verdnderung
ihres Siebverhaltens mit abgesiebten Stoffen beladen werden und

» die Kolmationsphase, bei der die beladene Schicht als Sekundérfilter auf den oberen
Siebebenen wichst.

Invasions- und Kolmationsphase gemeinsam in Abhdngigkeit von der Laufzeit eines
Filters betrachtet ergeben anndhernd einen exponentiellen Filterwiderstandsanstieg:

h, =h, 2" fiir v, =const (8.1-3)

Auf dieser Modellvorstellung beruhen Siebtest und Auswerteverfahren nach THIELKE
(1972), VoIGT et al. (1988) und VOIGT et al. (1985). Da die Siebeffekte nur in der
obersten Schicht ablaufen, bleibt der Filterwiderstand der {ibrigen Filterschicht konstant
und fiir den Prozess ohne Bedeutung. Die Schichtlinge bestimmt aber den Anfangsfil-
terwiderstand (s.Pkt.7.1) und beeinflusst die Konstante A. Unter standardisierten Rand-
bedingungen lieBen sich daraus Bemessungshilfen erarbeiten. Da aber die Siebprozesse
dabei nur pauschal quantifiziert werden ist diese Modellvorstellung fiir MaB3stabsiiber-
tragungen wenig geeignet.

8.14 Invasionsphase

Unter laminaren Stromungsverhiltnissen und konstantem Druckverlust (Filterwider-
stand) hidngt die sich einstellende Filtergeschwindigkeit vom durchstromten FlieBquer-
schnitt ab. Beim Absieben werden die Poren proportional zur durchflossenen Wasser-
menge verstopft, d. h. die Filtergeschwindigkeit nimmt ebenfalls proportional zur
durchflossenen Wassermenge ab (s. Abb. 8.1-3). Dieses Verhalten ist mit der Inva-
sionsphase nach LOFFLER (1969) identisch und gilt auch fiir kurze Filterschichten.

Vf{hf

0,5 10 HWH

K

Abb. 8.1-3:  Lineare Abnahme der Filtergeschwindigkeit, bzw. v/h; in Abhéngigkeit
von der durchgesetzten Suspensionsmenge H (Invasionsphase)
Die stetige Abnahme des Stromungsquerschnittes entspricht dem linearen Abnehmen

des Quotienten v¢hy in Abhédngigkeit der durchflossenen Suspensionssdule H nach
Gl1.(7.3-4) und wird durch G1.(8.1-4) beschrieben:

v _B(LH)_%EE (8.14)

-t
he  hy Hy he, Hy
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Theoretisch endet der Durchfluss mit der vollstindigen Bedeckung aller Poren. Unter
realen Bedingungen weicht GI.(8.1-4) bereits vor Erreichen der vollstindigen Be-
deckung bei Hy von der Geraden ab.

Aus der Uberlegung, dass bei H=Hg der gesamte Stromungsquerschnitt theoretisch mit
abgesiebten Stoffen belegt ist, kann man eine Konzentration absiebbarer Partikel
definieren. Diese Grofle charakterisiert die Konzentration verstopfender Querschnitts-
flache in der Suspension:

n, A, =H, [A, &,(d) (8.1-5)
n, [m’ O
cp(ds):HP O =m E (8.1-6)
K

Die Konzentration cp ist von dem jeweiligen Siebdurchmesser abhédngig und lasst sich
entsprechend einer Siebkurve als Verteilungsfunktion darstellen. Diese aus Beobach-
tungen entwickelte Beziehung gilt anndhernd fiir:

* den laminaren Stromungsbereich,
e Siebzone < Filterschicht,
e bis H/Hx < 0,8 und

* konstante Temperatur.

8.15 Kolmationsphase

Die theoretisch vollstindige Verstopfung ist nicht moglich. Beim Verschluss einer
Porendffnung verbleibt eine Restdurchlédssigkeit, die geringer ist als die Durchldssigkeit
des Sieb- oder Filtersystems. Bei zunehmender Bedeckung der oberen Siebebenen
ndhert sich die Durchldssigkeit der Siebschicht dieser Restdurchlédssigkeit. Die dabei
abgesiebten Teilchen bilden einen Sekundirfilter mit einem kleineren Porendurch-
messer. Die Eigenschaften dieses Sekundérfilters werden von den abgesiebten Stoffen,
den hydraulischen Bedingungen und den Suspensionseigenschaften bestimmt.

Abb. 8.1-4:  Bildung eines Sekundaérfilters
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Durch Mehrfachverstopfungen von Porenkandlen wichst die Sekundérfilterschicht (Fil-
terkuchen) senkrecht zu den Siebebenen. Der Zusammensetzung des Wassers und des
Korngertistes entsprechend hat dieser Sekundirfilter eine niedrigere Durchldssigkeit als
das urspriingliche Filtermaterial. Bei einem inkompressiblen Filterkuchen wichst des-
sen Schichtlainge und damit der spezifische Filterwiderstand hg/v¢ proportional mit der
behandelten Wassersdule H (Abb. 8.1-5).

h/vg
A

Hy

Abb. 8.1-5:  Kolmationsphase

Diese Phase ist mit der Kolmationsphase nach LOFFLER (1969) identisch. Es gilt dem-
entsprechend G1.(8.1-7):

h h
—L =0 +y[(H-H,) (8.1-7)
Ve Vg
mit
H> 1,2 Hx

Die die Kolmation beschreibenden Groflen sind allgemein nicht aus der Konzentration
der abfiltrierbaren Stoffe oder der Triilbung berechenbar. Die objektspezifischen Zusam-
menhédnge zwischen der Beschaffenheit des zu infiltrierenden Wassers und der Kol-
mationsentwicklung sind durch Versuche aufzukliren.

Der Kolmationsbeiwert y setzt sich aus der Konzentration kolmatierender Stoffe und der
Durchléssigkeit des gebildeten Sekundirfilters zusammen. Deshalb schwanken die
praktisch ermittelten Werte auch sehr stark. Viele technische Anwendungen werden in
der Kolmationsphase begrenzt. Dabei werden rasch nicht mehr akzeptable Filterwider-
stainde erreicht, so dass auch hier der Kolmationspunkt Hx die wichtigere Grofe
darstellt.

8.1.6 Geschlossene Beschreibung

Die im Ubergangsbereich zu beiden Phasen liegenden Messungen sind praktisch nicht
auswertbar, stellen aber meistens den grofiten Teil des Datenmaterials dar. Es wurde
deshalb nach einer mathematisch gemeinsamen Beschreibung beider Phasen gesucht
und in einer Hyperbelgleichung mit vorgegebenen Asymptoten gefunden.
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hf/Vf-“

[h] Hyperbeliste

Asyinptoten

-

2

T H [m]

'

Abb. 8.1-6:  Beschreibung des Sieb-/Filterwiderstandsanstieges durch eine Hyperbel

Die parallel zur Abszisse verlaufende Asymptote beschreibt den Anfangsfilterwider-
stand.

H=0
he _he .19
Vi Vi

Die Kurve nihert sich der linearen Asymptote wihrend der Kolmationsphase.

h

V_f:y[qH—HK) (8.1-9)
f

Der Schnittpunkt beider Asymptoten hat die Koordinaten Hx und hgo/vgy. Die Annédhe-
rung an den Asymptotenschnittpunkt bestimmt formal der Parameter €, der ansonsten
keine praktische Bedeutung hat. Diesen Bedingungen geniigt in erster Ndherung die
positive Losung folgender Hyperbelgleichung:

Vi Vi U U

Die Beschreibung der Filterwiderstandsentwicklung durch eine Gleichung ist zur rech-
nergestiitzten Auswertung von Versuchsdaten gut geeignet. Im Ergebnis von Versuchen
liegen die Wertepaare (H, hy/vy) vor.

Folgende Koordinatentransformation wird durchgefiihrt:

h
LA (8.1-11)
x=-H

damit ergibt sich fiir die Asymptoten:
y=0

X_XO_% (8.1-12)
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und die Hyperbelgleichung lautet:
— y, ¢

X=X, —>+— 8.1-13
VAR ( )

oder

y2+yx-x,)F-yE=0 (8.1-14)

Durch Losung der quadratischen Gleichung und Riicktransformation ergibt sich G1.(8.1-
15):

-1
£
HEH+=—g ﬂﬁ&%}—w%&%}-yo% (8.1-15)
—f f f
Yo

Ve

Aus den Regressionskoeffizienten Bi, B, und Bj lassen sich die Grofen Hk, y und €
bestimmen.

Allerdings ist die GroBe Yo nicht bekannt. Durch iterative Minimierung der Summe der
Fehlerquadrate der Regression durch Variation von y, nach Pkt.3.3.4 und unter Beach-
tung einer sinnvollen Losung werden die Parameter des Filterwiderstandsanstieges nach
GIL.(8.1-16) bestimmt:

H, = B,

1
Vo= 3 (8.1-16)
g = -B,

Fiir die berechneten Konstanten konnen die Vertrauensintervalle angegeben und ggf.
Signifikanztests durchgefiihrt werden.

8.2 Experimentelle Erfassung

8.2.1 Grundsétze

Aus zuverldssigen Wertepaaren (hg/'ve, H) von Siebprozessen kdnnen prinzipiell iiber
grafische oder numerische Auswertungsverfahren die den Siebprozess beschreibenden
GroBen ermittelt werden. Das eigentliche Problem besteht darin, diese Daten mit mog-
lichst geringem Aufwand und hoher Repriasentanz zu gewinnen.

Hiufig ist eine kombinierte Vorgehensweise von Vorteil:
» Auswertung vorhandener Anlagen, die dieses Wasser behandeln

» Héufige Durchfilhrung von Vor-Ort-Tests iiber eine langere Zeitspanne und statis-
tische Bearbeitung des gewonnenen Datenmaterials (KOCH et al. 2002)

» Durchfiithrung von kleintechnischen Versuchen oder Betrieb von Pilotanlagen mit
der wihrend der Versuchszeit angetroffenen Rohwasserqualitit.
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Durch die ldngerfristig angelegten Tests ist eine statistische Bewertung der aufwendigen
Versuche moglich, bei denen nicht alle moglichen Rohwasserzusténde erfasst wurden.

8.2.2 Vor-Ort-Filtertest

8.2.2.1 Versuchsanordnung

Dieser Test wurde aus dem Filtertest nach THIELKE (1972) weiterentwickelt, der von
einem exponentiellen Filterwiderstandsanstieg ausgeht. Mit diesem Schnelltest kann fiir
vorgegebene Maschenweiten und Koérnungen der Kolmationspunkt Hx des augenblick-
lichen Gewaisserzustandes bestimmt werden. Der Test ist hdufig und gegeniiber klein-
technischen Versuchen mit geringem Aufwand durchfiihrbar. Der Kolmationsbeiwert y
kann nicht mit erforderlicher Sicherheit bestimmt werden und muss nach Erfahrung ges-
chétzt werden.

Die Apparatur besteht aus einem kalibrierten durchsichtigen 1 Zoll Plastrohr mit einem
Priifsieb oder einem Testfilter vor dem Ablauf und dem in Abb. 8.2-1 aufgezihlten
Zubehor.

Trichter mit Ablauf

Zubehor:
div. MeBzylinder

kalibrierte Eimer

Stoppuhr
Lineal
A .
Z Schreibkram
& Siebe 0,05 ... 1 mm
=)
2 |o Filtermaterialien
s |o
1= 03 ]
= | = \
2 |8 04 — Verschraubungen mit
L l= L
'§ 05 — Gummidichtung
=t ,
= 06 —1
-
o
07 —
<
=
5 _m
212 Verschluss Siebgewebe
= zwischen zwei
3 Dichtungen
R
o
: Ablauf (iiber Siebniveau) 3/,"
o . .
Q mit Verldngerungsrohr

LAI_:_I
Abb. 8.2-1:  Versuchsanordnung ohne Stativ (nach KOCH et al. 2002)

Mit dieser Apparatur ldsst sich das Filterwiderstands-Durchflussmengen-Verhalten in
einem sehr breiten Bereich bestimmen.

8.2.2.2 Versuchsdurchfiihrung

Im Testfilter werden engklassierte Filtersande (im Labor gesiebt), Glaskugeln oder auch
Originalfiltermaterialien unter Wasser eingefiillt. Dabei ist zu beriicksichtigen, dass
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bereits bei engklassierten Priifsanden die Gefahr der Klassierung beim Einfiillen be-
steht. Feinkornschichten konnen durch vorsichtiges Umriihren oder Absaugen entfernt
werden. Fiir die Filtermaterialien kann eine dquivalente Maschenweite von dg = d,,/5 an-
genommen werden.

Der Messbereich von Hx kann durch Verwendung geeigneter Querschnitsflichen
eingestellt werden.

Vor den Messungen wird der Wasserstand hy.x bei gedffnetem Uberlauf mit klarem
Wasser bestimmt und anschlieBend der Ablauf verschlossen.

Die Apparatur wird bis zur 0-Marke mit gut durchmischtem Probewasser gefiillt.

Nach der Freigabe des Ablaufes wird das Absenken des Wasserspiegels gemessen.
Tab. 8.2-1:  Beispiel einer Messung

H t
m s
0,050 2 Zeitmessung an den Marken
0,100 11
0,150 21,5
0,200 34,3
0,232 60 H-Messung zu bestimmten Zeiten
0,241 90
0,262 210

Die Messung wird der jeweiligen Situation angepasst.

Wird der Kolmationspunkt nicht erreicht, kann eine definierte Menge Probewasser
nachgefiillt werden. Das zugegebene Volumen wird protokolliert und bei der Auswer-
tung als zusétzliche Wasserséule verrechnet.

» Erweiterung des Messbereiches

Das h¢/ve-Verhalten wird nur bei offenem Ablauf auf die beschriebene Weise bestimmt.
Bei groben Sieben und Filtermaterialien sind die Anfangswerte durch turbulente Ver-
héltnisse gestort und es empfiehlt sich in diesem Bereich keine Messungen durchzufiih-
ren.

Es wird so lange Probewasser nachgefiillt, bis ein messbarer Kolmationseffekt auftritt.

Bei schnellem Durchlauf kann der Ablauf gedrosselt werden, und der fest aufgesetzte
Trichter als Vorratsgefal3 verwendet werden.

Auf keinen Fall darf das abgesiebte Material aufgewirbelt werden.

Die zugegebenen Wassermengen miissen genau bilanziert werden. Bei sehr langen Ver-
suchen mit einigen 10 Litern Durchsatz empfiehlt es sich das ablaufende Wasser in
einem kalibrierten Eimer aufzufangen. Zwischendurch wird das h¢/veVerhalten mehr-
fach bestimmt. Mit abnehmendem Durchsatz ist die Messgenauigkeit schrittweise zu
erhéhen.
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8.2.3 Aufbereitungsversuche und kleintechnische Testanlagen

8.2.3.1 Versuchsanordnungen

Untersuchungen mit variablen Filtergeschwindigkeiten konnen auch an kleintech-
nischen Filteranlagen durchgefiihrt werden. Diese konnen z.B. neben umzuriistenden
Aufbereitungsanlagen zum Test verschiedener Filtermaterialien aufgestellt werden. Die
beschriebenen Versuchsanordnungen eignen sich auch zur Untersuchung von Beschaf-
fenheits- und anderen verfahrenstechnischen Problemen. Dabei stellt die Filterhydraulik
nur einen Aspekt der Versuchsdurchfiihrung dar.

Fiir Untersuchungen zur Versickerung von Straenoberflichenwésser wurden z.B. in
KocH et al. (2002) Liner fiir die Entnahme von Bohrkernen aus Lockergesteinsgrund-
wasserleitern eingesetzt und zu Versuchsfiltern umgeriistet. Am Ablauf befindet sich
eine sogenannte Linerendkappe mit einer Siebplatte, die den Austrag von Material
verhindert.

Tab. 8.2-2:  Abmessungen von Testfiltern aus Bohrkernen (KOCH et al. 2002)

Innendurchmesser 1,05 dm
Querschnittsfliche 0,87 dm’
Lénge 10,00 dm
empfohlene Schichtlinge des Materials 8,00 dm
Volumen des Materials 6,93 dm’

daraus folgt:
1 m Wassersdule entsprechen 8,66 LWasser bzw.
1 L Wasser entsprechen 115 mmWassersdule

Das Ablaufniveau hat iiber der Schiittungsoberkante zu liegen, um ein Trockenlaufen
der Apparatur zu vermeiden.

Zugabe ohne Aufwirbelung @Zﬂﬂms
-
Messung = Messung
.. = Filterwiderstand
Uberstau (Zeit) | Hy
; —? v l Y l

Durchfluss

— L — L

Abb. 8.2-2:  Versuchsanordnungen fiir Filtertests
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Die Versuche konnen als offener Filter oder als Druckfilter betrieben werden.

« Bei einem variablen Uberstau (offene Anordnung) und diskontinuierlicher Zugabe
wird die Filtergeschwindigkeit und der Kolmationswiderstand direkt aus dem Uber-
stauhShen-Zeit-Verhalten bestimmt. Nachteilig konnen sich Turbulenzen an der
Kolmationsschicht auswirken.

* Bei geschlossener Anordnung miissen Durchfluss und Druckverlust gesondert ge-
messen werden. Dafiir werden bei hoherem Uberstau grof3ere Durchfliisse erreicht.

Beide Fahrweisen lassen sich auch miteinander kombinieren.Bei Infiltrationsbecken mit
Einstauhohen iiber 0,5m kann man notfalls auch die Beckenwasserstinde und die
aufgebrachten Wassermengen auswerten.

8.2.3.2 Auswertung des Filtertests bei konstantem Filterwiderstand

Der von LOFFLER (1969) entwickelte Filtertest zur Vorbereitung von Grundwasseran-
reicherungsanlagen misst die Abnahme der Filtergeschwindigkeit unter konstantem
Filterwiderstand. Temperaturschwankungen wahrend der Laufzeit miissen iiber die Vis-
kositét beriicksichtigt werden.

Der Parameter Hx wird nach G1.(8.2-1) ermittelt, die aus G1.(8.1-4) folgt:

Ve = Vi, Bxp%%% (8.2-1)
K

Diese von LOFFLER (1969) angegebene Beziehung kann direkt aus der Bestimmungs-
gleichung der Invasionsphase abgeleitet werden. Bei einer Trennung der Siebzone Lgg
von der gesamten Filterldnge L ergibt sich GI.(8.2-2):

Ly +L_LSB —

1
Vi _H k, k;
f HK

Die iiber die Hydraulik berechneten Lgsg sind meist groBBer als die visuell oder aus den
Filterdruckdiagrammen ermittelten Eindringtiefen. G1.(8.2-2) kann vereinfacht werden:

(8.2-2)

h, B
- = [ o —
v, At H (8.2-3)
HK
mit
L-L
A= k—SB (8.2-4)
f
und
L
B= & (8.2-5)
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sowie H < 0,8 Hk

Da in den seltensten Fillen die Invasionsphase die Filterlaufzeit begrenzt, ist diese
Bemessung nur in Sonderfillen erforderlich.

8.2.33 Auswertung der Kolmation bei absinkendem Wasserstand im Messrohr
Zwischen dem Siebwiderstand und dem Wasserstand im Messrohr Hy gilt G1.(8.2-6).

hS = hmax - HR (82-6)
Daraus folgt G1.(8.2-7),

oH .
E = L = _ill’l(h
h, h_, —H; ot

“u,) (8.2-7)

max

und vereinfacht G1.(8.2-8):
v; __Aln(h,, -H;)
h; At

(8.2-8)

Nach GI1.(8.2-8) werden die hy/ve ermittelt. Die zugehorigen H ergeben sich aus der Bi-
lanzierung der durchflossenen Wassersdule bzw. werden im einfachstem Fall abgelesen.

8.3 Anwendung zur hydraulischen Bemessung

In Abhéngigkeit vom Siebdurchmesser dg kann fiir die jeweilige Rohwassersituation der
Kolmationspunkt Hy als Siebkurve (Abb. 8.3-1) dargestellt werden. Fiir eine repra-

sentative Anzahl von Daten lassen sich die Abhédngigkeiten des Kolmationspunktes vom
Siebdurchmesser analog Siebkurven darstellen.

Die an einzelnen Versuchstagen ermittelten Siebkurven verliefen etwa parallel zu den
Ober- und Untergrenzen. Aus dieser Darstellung lassen sich Extremsituationen ab-
schitzen, aber auch die Eignung bestimmter Filtermaterialien zur Aufbereitung oder
Versickerung kann daran leicht iiberpriift werden. Die grof3te Unsicherheit besteht in
der Einschdtzung eines reprisentativen Wertes von Y.

In umfangreichen Vor-Ort-Tests wurde auch der Zusammenhang zwischen Korndurch-
messer und Maschenweite dg von Siebgeweben in kurz aufeinanderfolgenden Unter-

suchungen {berpriift. Dabei konnte der bereits von SCHOPKE (1989) und SCHOPKE
(1989a) angegebene Zusammenhang nach GI1.(8.3-1) bestitigt werden:

d, 0,27d, NeiBe/Gorlitz -
d 0,19d, Spree/Sdier (8.3-1)

S

Bei den einzelnen Vergleichsmessungen streute der Quotient im Bereich £30%.
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mé H

10007 Spree bei Sdier,
1987/88
1007
10
Spree, bei Neuzittau,
1 1984
0,1 >

0,1 1 mm

Maschenweite dS = d“/S

Abb. 8.3-1:  Bereich der Kolmationspunkte in Abhéngigkeit von der Maschenweite
des verwendeten Siebes (Spreewasser nach SCHOPKE et al. 1985 und
SCHOPKE 1989)

Die Bemessung von Anlagen, deren Betriebsverhalten von Siebeffekten bestimmt wer-
den, erfolgt iiber die G1.(8.1-4) oder GI1.(8.1-7). Aus den statistischen Auswertungen der
Siebprozesse werden repriasentativ ungiinstige Daten ausgewdhlt und das Filterwider-
standsverhalten fiir eine gewéhlte Technologie berechnet. Daraus lassen sich
Filterlaufzeiten oder Beckenbetriebszeiten ableiten. Bei hoheren Filtergeschwindig-
keiten, wird die Laufzeit meist beim Erreichen von Hy beendet, der in erster Néherung

die in einem Filterzyklus aufbereitbare Wassermenge angibt. Ein Beispiel enthalt
Anlage 7.

Eine Alternative zu dieser Vorgehensweise beschrieben TANG & MAYS (1998), die zur
Optimierung der Infiltration von Wasser mit stark schwankendem Siebverhalten einen
genetischen Algorithmus einsetzten.

9 Interpretation von UV/VIS-Spektren als
Summenparameter

9.1 Stoffbezug der Messung

9.11 Extinktion als MaR fir Lichtabsorption eines Stoffes

Die UV/VIS-Spektrometrie (Elektronenspektren) ist ein wichtiges analytisches Verfah-
ren und ist besonders in Kombination mit Trennverfahren ein geeignetes Werkzeug zur
Aufklarung von Stoffverteilungen. Die Lichtabsorption farbiger Stoffe ist eine stoff-
spezifische Funktion der Wellenlinge A und kann dhnlich wie Stoffverteilungen be-
schrieben werden. Bei der Absorption eines Lichtquantes werden in einem Molekiilbe-
reich ein- oder mehrere Elektronen angeregt. Diese im Molekiil abgegrenzete Elektro-
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nenstruktur mit einem definierten Absorptionsvermdgen wird auch als Chromophor be-
zeichnet.

Bei der kolorimetrischen Bestimmung der Konzentration ¢ von lichtabsorbierenden
Stoffen wird die Schwéchung dI eines Lichtstrahles I einer Wellenldnge A beim Durch-
gang durch eine Schicht L gemessen. Die Konzentration ist in verdiinnten Losungen
iiber das Lambert-Beersche Gesetz mit der Lichtabsorption verkniipft (AMW 1981 bzw.
DIN 38404-3 2003):

ol =-¢, [ O OL (9.1-1)

Integriert vom einfallenden Strahl Iy zum austretenden Strahl I geht GL((9.1-1) in
Gl1.(9.1-2) lber:

1=1, xp(-¢, L) (9.1-2)

Der negative dekadische Logarithmus des Quotienten I/Iy wird als Extinktion E; be-
zeichnet:

I
B, =-lg—=¢ RIL (9.1-3)

0
Im Bereich der Giiltigkeit dieses Gesetzes konnen die Konzentrationen von bekannten
lichtabsorbierenden Stoffen {iber Extinktionsmessungen bestimmt werden. Die spezi-
fische Extinktion eines Wassers bei einer vorgegebenen Wellenldnge wird als Extink-
tionskoeffizient E) nach GI.(9.1-5) angegeben:

E

E, = TL (9.1-4)
Der spezifische Extinktionskoeffizient €, ist im Giiltigkeitsbereich des Lambert-
Beerschen Gesetzes eine von der Wellenldnge A abhéngige Stoffkonstante, die tiber Ex-
tinktionsmessungen von Losungen definierter Konzentrationen bestimmt wird:

= m%lol

& =—
c
Bei konzentrierten Losungen verlduft die Beziehung zwischen Konzentration und Ex-
tinktion nicht mehr linear. Der Extinktionskoeffizient stellt ein Konzentrationsmal} dar.
Die "Stoffmenge" ergibt sich formal aus dem Produkt Konzentration * Volumen nach
GL.(9.1-6):

3 2

Menge Absorptionseinheiten E , = E, [V %-=m

m

(9.1-5)

9.1-6
Stoffmenge (Objektmenge) n = ¢V mol=10"mmol ( )

Fiir die Menge an lichtabsorbierenden Einheiten ergibt sich die Dimension m®. Man
kann sich diese Grof3e als im Strahlengang statistisch verteilte Absorptionsflaichen vor-
stellen (Abb. 9.1-1).
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Kiivette mit Farbstoff
hv
! oo
S\ 1
eintretender Strahl 1 austretender Strahl
IO INANANNANANNANNNNANNNN> 1 1 1
1 1
VAVAVAVAVAVAVAVANANAVANANANANAN e |

statistisch verteilte Absorptionsflichen
(Farbstoffmolekiile)

Abb. 9.1-1:  Interpretation der Konzentration von Absorptionseinheiten (~flichen)

Den Zusammenhang zwischen diesen Absorptionsflaichen und der Stoffmenge stellt der
spezifische Extinktionskoeffizient €, her. Die Menge an Absorptionseinheiten ist eine
extensive Zustandsgrofle. Der wellenldngenabhingige spezifische Extinktionskoeffi-
zient €, ist dagegen eine partielle molare GroBe nach G1.(3.1-5). Der Gesamtmesswert
setzt sich aus den Komponenten der Einzelstoffe zusammen, und zwar unabhéngig
davon, ob die extensiven Absorptionseinheiten oder direkt die Extinktionskoeffizienten
betrachtet werden:

c = Er
€
EA (9.1-7)
n,A
n = ’
8)\

Zur Messung von Einzelstoffen wahlt man aus dem Absorptionsspektrum €,(A) des
Stoffes die geeignete Wellenldnge A, wobei meist die Wellenldnge des Extinktionsmaxi-
mums verwendet wird. Bei der Uberlagerung von Spektren unterschiedlicher Stoffe de-
ren Spektren sich unterscheiden, lassen sich die Einzelkomponenten durch Messungen
bei mehreren Wellenldngen berechnen. GI.(3.1-5) gilt fiir jede gemessene Wellenlénge.
Aus dem durch diese Messungen gebildeten Gleichungssystem werden die Konzentra-
tionen der Einzelkomponenten bestimmt. Uberbestimmte Gleichungssysteme lassen
sich liber den Regressionsansatz in Pkt.3.3.4 16sen. Grundsitzlich miissen aber die
Kriterien flir Zustandsfunktionen nach Gl.(3.1-3) erfiillt sein, was die lineare Beziehung
nach GI1.(9.1-3) mit einschlief3t.

Die Extinktionskoeffizienten von Elektronenspektren, erstrecken sich iiber mehrere
GroBenordnungen. Dadurch wird der Giiltigkeitsbereich des Lambert-Beerschen-Ge-
setzes generell nicht in allen Spektralbereichen eingehalten. Es wird davon ausge-
gangen, dass die hohe Konzentration der Absorptionseinheiten nur die Messung ver-
falscht ohne dass die Kriterien der Zustandsfunktion verletzt werden. Die geforderte
Linearitit 14sst sich iiber folgende Moglichkeiten wiederherstellen:
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» Entzerrung tiber nichtlineare Kalibrationskurven

» Extinktionsmessung auflerhalb des Maximums.
» Verdiinnung und Bezug auf unverdiinnte Losung

Die Entzerrung des nichtlinearen Bereiches ist nur begrenzt mdglich. AuBlerhalb des
Absorptionsmaximums beeinflussen zunehmend auch andere Stoffe den Spektrenver-
lauf. Die Bewertung eines Gesamtspektrums sollte deshalb iiber die Rekonstruktion aus
verschiedenen gemessenen Verdiinnungen erfolgen. Dabei iiberlappen sich die Giil-
tigkeitsbereiche der in Verdiinnungen gemessenen Spektren, ohne dass sich die daraus
berechneten unverdiinnten Werte exakt gleichen. In diesem Bereich ist eine Mittelung
vorzunehmen. Fiir diesen Zweck wurde in KOCH et al. (2002) eine Methode vorgestellt,
die Anlage 6.1 enthilt.

9.12 Interpretation kontinuierlicher Spektrenverlaufe der DOM

Natiirliche Wisser enthalten in ihrer organischen Fraktion {iberwiegend Huminstoffe
und deren Vorstufen, bzw. Spaltungsprodukte (building blocks, Polyphenole). Im
Wellenldngenbereich zwischen 250 und 300nm wird in natiirlichen Wissern meist ein
linearer Zusammenhang zwischen Extinktionskoeftfizient und Wellenldnge beobachtet.
Fiir Ligninsulfonsduren und Phenole sind ein Extinktionsmaximum um 280 nm charak-
teristisch (Phenolbuckel). Nitrat beeinflusst den Spektrenverlauf bei A < 240nm und in
hohen Konzentrationen auch bei A=300nm.

Extinktion
[1/m)]
A humintypisches Spektrum
80 I
"Phenolbuckel”
60 [ !
n |
}
}
S S
40 [~ i Anstieg m !
. | |
} I
} I
' !
20 q ! |
200 250 300 350
A [nm]

Abb. 9.1-2:  Typisches Huminspektrum (alkalisches Kippensandeluat)

Zwischen der Extinktion einer huminstoffhaltigen Lésung und deren Konzentration
besteht allgemein ein qualitativer Zusammenhang. Fiir definierte Huminstoffe ldsst sich
auch ein quantitativer Zusammenhang ermitteln. Dabei stellt diesen ein Kalibrations-
faktor in Form der Aromatizitit (Pkt.2.3.5) oder einem spezifischen Extinktionskoeffi-
zient nach G1.(9.1-5) her. Neben der Standardwellenldinge A=254 werden hohermole-
kulare Huminstoffe auch iiber ihre Farbextinktion, z.B. bei A=430nm erfasst. Der Ex-
tinktionskoeffizient bei A = 240 nm bewihrte sich wegen zu hoher Storanfalligkeit u.a.
durch Nitrat nicht als Summenparameter fiir organische Stoffe. ZACEK & SORM 1981
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und ZACEK & SORM 1982 schlugen zusitzlich die Extinktionsmessung bei 228 bzw.
278nm vor, denen sie aromatische Carboxyl- bzw. Hydroxylgruppen zuordneten. Sie
vermuteten einen Zusammenhang zwischen Molmasse der Huminstoffe und der Steil-
heit ihres Spektrenverlaufes nach der Wellenlidnge.

Im Bereich zwischen 250 und 300nm beschrieben WAGNER & HOYER (1975), bei ho-
hermolekularen Huminstoffen den in Abb. 9.1-2 dargestellten lineareren Zusammen-
hang zwischen Extinktionskoeffizient und Wellenldnge nach G1.(9.1-8):

E, =E,,, [l + m [{300nm - ))) (9.1-8)

Die Steilheit m des Spektrums nach GI1.(9.1-8) ist eine fiir das vorliegende Gemisch von
Huminstoffen charakteristische mittlere GroB3e:

E,, —E o
v ©19)
mit der Annahme:
steiles Spektrum m — grof => niedermolekular
flaches Spektrum m —klein => héhermolekular

Darauf aufbauend entwickelten sie eine Methode zur rechnerischen Trennung von Hu-

minstoffen und Ligninsulfonsduren aus den Extinktionskoeffizienten bei A =265, 280
und 300nm.

Als Kriterium fiir den linearen Verlauf des Spektrums verwendete SCHOPKE (1986) den

Parameter E, als mittlere Abweichung von der Linearitét im Bereich zwischen A = 254
und 300 nm. E, wurde entweder nach G1.(9.1-10) oder G1.(9.1-11) berechnet:

E,(a)=0,5[{~1,24 (B, +E i +Ep —0,76 [E,, ) (9.1-10)

Dabei wurde davon ausgegangen, dass vor allem Phenole in diesem Bereich ein Extink-
tionsmaximum besitzen und mit diesem Parameter sich dieser Phenolbuckel quanti-
fizieren lésst:

A=254

IEQpA

- AZ300 (9.1-11)
0,5 [(E 300 ¥ Eosy ) [46 nm

EP

Bei kontinuierlich aufgenommenen Spektren ergab sich E, aus der Fliche ober- oder

unterhalb der Verbindungsgerade zwischen den Extinktionen bei A =254 und 300nm
nach G1.(9.1-11).

9.2 Kombination von UV/VIS-Spektren aus Elementarbanden

9.2.1 Modellierung von Absorptionsbanden

Beim Kalibrieren von Spektrenmessungen mit Vergleichssubstanzen ist deren Interpre-
tation von diesem gewéhlten Bezugssystem abhéngig. Alternativ wird eine substanz-
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unabhingige Kalibration von Spektren vorgeschlagen, in dem diese aus berechneten
Elementarbanden zusammengesetzt werden.
Die molare freie Enthalpie fiir eine Absorptionslinie mit der Wellenldnge A berech-

net sich nach GI1.(9.2-1) iiber das Planck'sche Wirkungsquantum h, wobei c¢” hier die
Lichtgeschwindigkeit im Vakuum bezeichnet:

AG=hD__ :hE-I)\C— (9.2-1)

max
bzw.

, 2,99800°m _1,986007" ;= 1196 00° nm [kJ
107 ™A s LA A mol

nm max max

AG =6,625007* Ws

(9.2-2)

Auf Grund von Unschirfen und Uberlagerungen mit Schwingungszustinden erscheint
anstelle einer scharfen Absorptionslinie eine Absorptionsbande, die in erster Ndherung
symmetrisch beziiglich der Absorptionsenergie verlduft. Dadurch korreliert weniger der
maximale Extinktionskoeffizient mit der Konzentration des Chromophors sondern viel
mehr die Flache der Bande unter der Energieachse. Die Extinktionsverteilung nach der
Absorptionsenergie wird durch die GauBlverteilungsfunktion in G1.(9.2-3) approximiert.
Die Absorptionsenergie wurde durch die indirekt proportionale Wellenldange A und der
Wellenldnge des Extinktionsmaximums A substituiert:

E, =E__ @xpE— diff [g‘;\i —1§ E (9.2-3)

mit
diff = Bandenbreite (Reziprokwert der Standardabweichung)
GL.(9.2-4) gilt tiber G1.(9.1-5) fiir die spezifischen Extinktionskoeffizienten:

£ =¢. Bxp% diff> [@A;\i - 1@ E (9.2-4)

Die Absorptionsenergie streut um den Mittelwert A . In élterer Literatur wird die
Frequenz auch als Wellenzahl nach G1.(9.2-5) angegeben:

=Y (9.2-5)
C

V=

> | —

Bei theoretischen Betrachtungen ist zu beachten, dass der Extinktionskoeffizient als de-
kadischer Logarithmus definiert ist.

Der integrale molare Extinktionskoeffizient der theoretischen Absorptionsbande lédsst
sich aus G1.(9.2-4) durch Uberfiihrung in die Normalform der GauBform berechnen:

e=¢g Eéxpél diff 2> A2 % - }\Lé E (9.2-6)
|:| max |:|
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Nach Substitution der Wellenldnge durch die Frequenz folgt:

= € &xp@dlffzﬂ—% %E (9.2-7)
|:| max |:|

Durch Erweiterung wird die Standardform der GauB3verteilung erhalten,

H ]
Vi ) O

€=¢ e -
- f e 62

Odiff O H Ddlff 0 H

deren Integral zwischen -co und + nach GI.(9.2-9) Eins ergibt.

0 ] i
0 1 0 (v—vmax)Z% ~

J'Eli [exp [T v = (9.2-9)
e max g g %g (]
A'carrg 0 odffo (B

Nach Integration von G1.(9.2-8) unter Beachtung von GI.(9.2-9) folgt fiir den integralen
molaren Extinktionskoeffizienten GI.(9.2-10):

*

gdv=¢,, e — ¢ o> 9.2-10
_.[, im diff ™ Ain A Odiff ( )

Durch Einsetzen der Konstanten und Beriicksichtigung des als dekadischen Logarith-
mus definierten Extinktionskoeffizienten erhilt man GI1.(9.2-11) als Arbeitsgleichung:

+o0o 2

[eav =53100" (n(i0)fre g 1NM M (9.2-11)
Mol A e LI s (ol

Der integrale Extinktionskoeffizient einer Bande ist proportional zur gesamten Energie-
absorption auf der Strahlungsstrecke:

+00

hv=hJfE, ov (9.2-12)

Zwischen der integrierten molaren Bande und einer Extinktionsbande gilt nach dem
Lambert-Beerschen Gesetz G1.(9.2-13), wobei ¢ wieder die Konzentration bezeichnet:

+o0o +oo

IE“ ov=c Dfsav (9.2-13)

und daraus folgt fiir die Konzentration:
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}WEV ov

]’os ov

Die Integration des Extinktionskoeffizienten ergibt analog zu GI.(9.2-10) und GI.(9.2-
11) folgenden Ausdruck:

c=

(9.2-14)

*

p E ¢ Inm _
E, 0v=—= E —122000" [Fo )" 5.
;[o » ln(IO) U A Odiff m™ A, Cdiff (m ) (9.2-15)

max

Aus Griinden der besseren Handhabbarkeit werden aus G1.(9.2-15) Arbeitsparameter flir
die (molaren) Extinktionskoeffizienten abgeleitet, in denen die Naturkonstanten als
Faktor unberticksichtigt bleiben:

e ¢ E nm
E ov= TT max 1,22 00" —[E.
B, o= B R T ; Ea
O 1 O

S O (9.2-16)

E. =
™7\, [iff Fhm GnH
€ O m?> O

max

€
™ "N [@iff Hm OnolH

Damit ist auch G1.(9.2-14) zur Konzentrationsbestimmung bekannter Stoffe einsetzbar.

9.2.2 Zerlegung von gemessenen Spektren in Elementarbanden

Die Zerlegung eines Spektrums in eine Reihe sich liberlagernder Elementarbanden nach
G1.(9.2-3) erfolgt zunichst ohne Stoffbezug. Das linearisierte Spektrum (Lambert Beer-
schen Gesetz giiltig) eines Stoffgemisches aus n-Komponenten setzt sich als Zustands-
funktion nach GL.(3.1-5) aus der Summe der n Einzelspektren seiner Komponenten zu-
sammen:

n [
)= § 0= 5 B, gt Ees 0 0217

= H H

Werden die Einzelspektren fiir diskrete Wellenldngen angegeben, dann bildet die Ex-
tinktionsfunktion des Spektrums E(A) einen Vektor und GI.(9.2-17) entspricht dem in
Pkt.3.3.4 beschriebene Anpassungsproblem. Die E___ . lassen sich flir vorgegebne Para-

=

meter der Einzelspektren (A diff;) iiber Regressionsrechnung bestimmen.

max,i’

Die Nachweisgenauigkeit von sich iiberlagernden Spektren lésst sich durch Auswertung
threr Ableitungen nach der Wellenldnge, der sogenannten Derivativ-Spektroskopie
(HELLMANN 1994, HELLMANN 1994a), erhohen. Deshalb werden von den gemessenen
Spektren auch die jeweils 1. Ableitungen als unabhéngige Daten mit eingesetzt. Dazu
sollten die Einzeldaten wenig streuen oder vorher gegldttet werden. In der Praxis hat
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sich eine Gewichtung der 1. Ableitungen mit dem Faktor 10 bewéhrt. Die A und

diff; aller n eingesetzten Elementarbanden werden iterativ nach dem in Pkt.3.3.4 be-

max,i

schriebenen Algorithmus ermittelt.

9.2.3 Effekte bei der Uberlagerung von Elementarbanden

9.2.3.1 Uberlagerung gleicher Elementarbanden

Abb. 9.2-1 zeigt die Uberlagerung zweier gleicher Elementarbanden zu einem resultie-
renden Spektrum. Diese lésst sich fehlerfrei anpassen.

— Summe
= _
© angepasst
v
£
T )\max =250 nm
H N1 | .
diff =20
N2 _
Emax =1

200 220 240 260 280 300 320 340
Wellenlidnge

Abb. 9.2-1:  Uberlagerung von zwei gleichen Banden N1 und N2 zur resultierenden
Bande Summe mit Kennzeichnung charakteristischer Punkte

Die charakteristische Bandenbreite wird aus praktischen Griinden definiert als der
Wellenlédngenbereich in dem der Extinktionskoeffizient iiber E_ /e liegt. Nach G1.(9.2-

3) ergibt sich G1.(9.2-18):

InfCos L = gifp? Cfhom (9.2-18)
max /e }\B

Nach Radizieren und Umstellen folgt G1.(9.2-19):

Py 9.2-19
diff | A, (©.2-19)
Und daraus lassen sich der obere Ay, und der untere Wert Ay, fiir die Bandbreite nach
G1.(9.2-20) berechnen:

diff

A, =A
Bl1,2 max EﬂlffilD

(9.2-20)

Verschiebt man die beiden Elementarbanden gegeneinander, dann ergibt sich etwa bis
zu einer Differenz zwischen den A, , vom 2/3 der Bandbreiten eine verbreiterte Sum-

menbande.
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— Summe

angepasst

Extinktion

v

200 220 240 260 280 300 320 340
Wellenldnge

Abb. 9.2-2: Interpretation der Uberlagerung von zwei sich noch iiberlappenden
gegeneinander verschobenen Elementarbanden als eine verbreiterte Ele-
mentarbande

Bei noch groflerer Verschiebung lassen sich beide iiberlagernde Banden bereits erken-
nen (Abb. 9.2-3).

— Summe

" angepasst

Extinktion

200 220 240 260 280 300 320 340
Wellenldnge

Abb. 9.2-3:  Fehlinterpretation zweier gegeneinander verschobenen Banden

Die numerischen Ergebnisse sind in Tab. 9.2-1 zusammengefasst. Dabei wurden die
Absorptionsmaxima der Elementarbanden von 250 nm abgeriickt. Die resultierende
Bande verbreiterte sich dabei (diff abnehmend) mit steigendem Anpassungsfehler. Da-
bei erh6ht sich auch deren angepasster integraler Extinktionskoeffizient E, | | gering-

fiigig.
Die getrennt erscheinenden Banden in Abb. 9.2-3 lassen sich wieder fast fehlerfrei

durch zwei Elementarbanden darstellen. Die Summe der beiden integralen Extinktions-
koeffizienten E, , , und E,  , ergibt wieder die Summe der eingesetzten integralen Ex-

tinktionskoeffizenten.
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Tab. 9.2-1:  Ergebnisse der Beispielrechnungen

A maxt Pmaxo|Fehler| M |diff1 [Emaxi[Fehler| A2 |diff2{Emaxa| Fehler | Eini \ Einio
nm % |nm| 1 |[1/m| % |nm| 1 | 1/m % 1/(mnm)
250 [ 250 | 0,000250] 20| 2,00] 0,00 0,000400
248 [ 252 | 0,16]250] 19] 1,94 0,16 0,000409
245 [ 255 | 0,15]250] 17 1,71] 0,15 0,000403
242 [ 258 | 0,77)250] 13] 1,38 0,77 0,000425
240 | 260 | 1,520249] 11] 1,19] 1,52 0,000434
235 | 265 | 3,950247] 8| 0,87] 3,95 0,000443
235 | 265 | 0,000235] 20| 1,00] 0,00R65] 20]  1]5,59E-15/0,000213]0,000189

In Stoffgemischen, deren Chromophore statistisch unterschiedlich substituiert sind, wie
z.B. in Huminstoffen, iiberlagern sich bathochrom und hypsochrom verschobene Ban-
den zu resultierenden verbreiterten Banden. Dabei korreliert die aus der resultierenden
Bande berechneten fiktiven Konzentrationen, die der Summe der integralen Extinkt-
ionskoeffizienten proportional ist, am ehesten mit der tatsdchlichen Konzentration der
Chromophore. Dariiber hinaus lassen sich Storeinfliisse durch breite Banden anderer
Wellenldngenbereichen herausrechnen. Durch die Zerlegung der Spektren in Elementar-
banden konnen damit differenziertere Informationen aus den gemessenen Spektren her-
ausgelesen werden.

9232 Lineare Spektrenverldufe

Bei der Uberlagerung breiter Elementarbanden entstehen auch die beschriebenen weit-
gehend linear verlaufende Bereiche. Der Zusammenhang zwischen Spektrenparametern
der GL.(9.1-9) und GIL.(9.1-11) und der Lage von Elementarbanden wurde an einem
angepassten Huminsdurespektrum gepriift. Dazu wurden die angepassten Parameter von
zwei Elementarbanden, die im Bereich zwischen A=250...300nm liegen variiert. Abb.
9.2-4 zeigt den Einfluss des Extinktionsverhidltnisses im Maximum der Elementarban-
den und die der Spektrensteilheit der zweiten Bande auf die Steilheit m und die Abwei-
chung von der relativen Linearitit Ep,, .

Die Abweichung von 5% von der Verbindungsgeraden zwischen E,, und E,, ist bei

flachen Spektrenverldufen héufig erfiillt. Die Steilheit ergibt sich aus den Bandenpara-
metern ohne eindeutigen Zusammenhang mit den Parametern der Elementarbanden.

» Elementarbandenverbreiterungen fithren zu flacheren Spektren mit geringerer Ab-
weichung von der Verbindungsgeraden.

> Das Verhiltnis und der Abstand der Maxima bestimmen ebenfalls die Steilheit.
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m Ep[%] m Ep %]
1,00 S m 1,00 T m

5,00 5
0,60 — 0,00 0,60 0

Ep% -  E%
0,20 -5,00 0’20 P -5
0,00 ‘ g 0,00 - »_10
0 0,5 1 1,5 2 Emax,l/Emax,2 0 1 2 3 4 diff2

Abb. 9.2-4:  Spektrensteilheit m und relative Abweichung von der Geraden E,,, fiir

ein Huminsdurespektrum aus zwei sich iliberlagernden Banden, in Ab-
hiangigkeit vom Verhéltnis der Extinktionsmaxima und der Spektren-
breite diff2

Wenn durch statistische Derivatisierungen sich die Absorptionsbanden verbreitern, ver-
lauft das Spektrum im ausgewidhlten Intervall immer flacher und linearer. Diese
Reaktionen charakterisieren auch Humifizierungsprozesse. Ein Zusammenhang mit der
Molmasse ist damit nicht zwangsldufig gegeben.

9.3 Auswertung von UV-Spektren tber Elementarbanden-
zerlegung

Fir die Konstruktion von Stoffverteilungen nach der Molmasse und der Polaritit
entsprechend Pkt.3 werden neben dem DOC die UV-Spektren zur Interpretation heran-
gezogen. Die durch Zerlegung von UV/VIS-Spektren erhaltenen Elementarbanden nach
Pkt. 9.2.2 stellen keine Pseudokomponenten dar, konnen aber anstelle von Einzelextink-
tionskoeffizenten (E,) in Kombination mit Trennungs- oder Behandlungsschritten als
sehr spezifische Summenparameter zur Definition von Pseudokomponenten eingesetzt
werden.

Die UV-absorbierenden Anteile der NOM enthalten hauptséchlich polysubstituierte
Aromaten als Chromophore. Damit sind prinzipielle Ahnlichkeiten zwischen natiir-
lichen Spektren und Aromatenspektren zu erwarten.

Aromatenspektren zeigen mindestens zwei Absorptionsbanden (Abb. 9.3-1). Die inten-
sivere liegt meist im Bereich A =200 bis 230 nm und die schwichere im Bereich

)\max =250 bis 290 nm.
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Extinktion
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Abb. 9.3-1:  UV-Spektren von Phenol, Naphthen und Anisol und deren Zerlegung in
Elementarbanden

Extinktion
[m2/mol] o Extinktion
350 [ —— K-H-Phthalat 1] [m2/gnol
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Abb. 9.3-2:  UV-Spektren von Kaliumhydrogenphthalat und Anthron und deren Zer-
legung in Elementarbanden

Die Spektren wurden im Bereich von 200 bis 800 nm in Schritten zu je Inm gemessen.
Die kurzwelligeren Anteile zeigten héufig nichtreproduzierbare Stérungen und im
langerwelligen néherte sich die Extinktionskoeffizienten meist der Nulllinie. Deshalb
wurde nur der Bereich 215nm bis 365nm numerisch ausgewertet. Die verschiedenen
Banden lassen sich nach Zerlegung in Elementarbanden nach Pkt.9.2.2 jeweils durch
deren Maximum A . und deren Breite diff beschreiben. Den Zusammenhang mit der
Konzentration stellt der integrale spezifische Extinktionskoeffizient € her. Daten der

ausgewerteten Einzelstoffspektren sind in Tab. 9.3-1 zusammengestellt. Die Elementar-
banden wurden vom kurzwelligen zum langwelligen Bereich mit s1, s2 usw. bezeichnet.
Die Banden der Einzelstoffe sind mit diff = 11 ... 28 schmal. Die angegebenen €, , be-

ziehen sich auf den Stoff, bzw. die chromophore Einheit. Diese Einheiten bestehen aus
je V. Kohlenstoffatomen. Die integralen Extinktionskoeffizienten, auf Kohlenstoff be-

zogen, ergeben den €, (C) bezeichneten Wert. Beim Vergleich mit unbekannten Stoffen
ist meist nur der Bezug auf den gesamten Kohlenstoff moglich.
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Tab. 9.3-1:  Bandenparameter von Einzelstoffen
Stoff Bande. | A [diff [v.| &, [£.0
nm | I 1 m? (molnm)!
Benzen sl 200 6 »
s2 254 °
Toluen sl 208 7 % E
s2 262 g o
Styrol sl 248 p 57
(Ethylenbenzol) | s2 | 282 <8
Phenol sl 207 | 17 6 0,2138 | 0,0356
s2 270 | 18 0,0182 | 0,0030
Naphthen sl 215 | 28 10 0,0114 | 0,0011
s2 268 | 12 0,0014 | 0,00014 o
Anisol sl 214 | 17 7 0,0410 | 0,00586 g
s2 268 | 21 0,0061 | 0,00087 %
K-H-Phthalat sl 204 | 17 0,0868 | 0,01085 g
s2 230 | 12| 8 | 0,0567 | 0,00709 é’o
s3 281 18 0,0058 | 0,000725 | =
Anthron sl 205 11 1,0416 | 0,0744
s2 258 | 17 | 14| 0,4353 | 0,0311
s3 285 | 10 0,2177 | 0,0156

Mesomeriestabilisierende Substituenten verschieben die Absorptionsbanden ins Langer-
welligere (bathochrome Verschiebung), wie z. B. die Hydroxy- (Phenol) oder Meth-
oxygruppe (Anisol) am Benzen. Die integralen Extinktionskoeffizienten der einfachen

untersuchten

Stoffe nehmen mit zunehmender Wellenldnge ab, was nicht fiir alle ande-

ren Stoffe gelten muss.

€,(C) 10 A
1 [ Anthron
Anthron
Phenol Anthron
0.1 [" K-H-Phthalat
. K-H-Phthalat
Anisol
Phenol
0,01 [ Naphthen
Anisol K-H-Phthalat
Naphthen . . »
0,001 >
180 200 220 240 260 280 300 A [nm]
Abb. 9.3-3:  Zusammenhang zwischen Wellenldnge und integralem Extinktionskoeffi-

zienten der Elementarbanden aus Einzelstoffspektren.(bezogen auf die
Stoffkonzentration)

Auch die UV-Spektren natiirlicher Wasser und Abwaésser lassen sich in Elementarspek-

tren zerlegen
sers mit dem

. Abb. 9.3-4 zeigt das flache, UV-Spektrum eines enteisenten Grundwas-
humintypischen linearen Bereich zwischen 254nm und 300nm. Durch vier

Elementarbanden lésst sich der gemessene Spektralbereich beinahe ideal anpassen.
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Extinktion

B2 linearer Bereich B4

— Grundwasser (AT253)

] BO

~ angepasst

e 4 I > 0
200 220 240 260 280 300 320 340
A [nm]

Abb. 9.3-4:  Elementarbandenzerlegung eines Grundwasserspektrums (pH=6,78;
Fe=50mg/L enteisent; DOC=6,8mg/L).

Die aus natirlichen Wissern und Abwéssern ermittelten Elementarbandenmaxima
lassen sich in vier bis flinf Energiebereiche einteilen, die mit den Aromatenbanden der
untersuchten Einzelstoffe korrelieren.

Haufig steigt der Extinktionskoeffizient zur unteren Messbereichsgrenze (200nm) stark
an. Das kann von der ersten Aromatenbande oder Doppelbindungen, die bei

A, <200nm absorbieren herriihren. Auch anorganische Stoffe, wie Nitrat absorbieren

in diesem Energiebereich. Weil das Maximum aullerhalb des Mess- und Berechnungs-
bereiches (A>214nm) liegt, sind die approximierten Parameter nicht stofflich auswert-
bar. Deshalb wird der Verlauf dieser Bande rechnerisch nur als Storgro3e BO erfasst.
Die Definition der Elementarbanden B2 bis B4 enthilt Tab. 9.3-2.

Tab. 9.3-2:  Typische Elementarbanden fiir natiirliche Wisser und untersuchte Ab-

waésser

Bez | Wellenldngenbereich | Energiebereich | Bemerkung
)\max

nm kJ/mol

BO <220 > 550 auch Nitrat, wg. Messbereichsgrenze nicht
quantifizierbar

Bl 222..235 545-510 1. Aromatenbande, oft teilweise mit BO
B2 236...275 510-435 1. und 2. Aromatenbande, meist gut auswertbar
B3 >275 <380 2. und 3. Aromatenbande und konjugierte
B4 280..>300 >320 Elektronensysteme, relativ schwach

Der langerwelligere Bereich wird durch die Banden B3 und B4, die nicht gleichzeitig
auftreten miissen, charakterisiert. B4 reicht in den sichtbaren Teil des Spektrums hinein
und wird von konjugierten umfangreicheren TeElektronensystemen gebildet. Wegen der
Vielzahl moglicher Chromophore verlduft diese Elementarbande meist sehr flach.

Zur Darstellung sich tiberlappender Elementarbanden werden diese in ein Energieni-
veauschema (Abb. 9.3-5) eingetragen. Die freie Standardanregungsenthalpie berechnet
sich aus A nach GL.(9.2-1) bzw. (9.2-2).
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Abb. 9.3-5:  Darstellung der Elementarbanden als Energieniveaus im Vergleich mit
dem natiirlichen Spektrum des Grundwassers (GW)

Die Bandbreite wird durch je zwei Balken nach oben und unten dargestellt und gibt
nach Pkt.9.2.3 die Anregungsenergie an, bei der der Extinktionskoeffizient auf 1/e des
Maximums (37%) abgesunken ist.

10 Anwendung auf Stoffverteilungen in Wassern

10.1 Stoffverteilungen nach Polaritat und Molmasse

10.1.1 Erweiterung der LC-OCD-Chromatografie durch UV-Spektrometrie

Mit der gleichzeitigen Messung der UV-Absorption bei der LC-OCD-Chromatografie
nach Pkt.2.3.5 werden Informationen iliber die Aromatizitdt der einzelnen Fraktionen
gewonnen. Unter Aromatizitdt versteht HUBER (2003) den spezifische Extinktionskoef-
fizienten bei A=254nm bezogen auf die Kohlenstoffmassekonzentration (€,5, bzgl. g C).
Die Ergebnisse einer LC-OCD-Untersuchung lassen sich als Fldchen in einem Dia-

gramm nach Molmasse und Aromatizitdt (Abb. 10.1-1) grafisch veranschaulichen. Die
in Grund- und Oberfldchenwasser detektierten Stoffe (DGFZ/BTUC 2003) sind darin

als Beispiel dargestellt.
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Aromatizitat

€y54

m2/g] 8‘5 [m2/mol]
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Abb. 10.1-1: Detektierte Stoffbereiche als orientierende Darstellung von Aromatizitit
gegen die Molmasse (DGFZ/BTUC 2003)

Die im gekennzeichneten Bereich liegenden Stoffe lassen sich iiber die eingesetzten
Standards recht genau quantifizieren. Bei der Auswertung konkreter Analysen wird die
Lage der Bereiche prazisiert und der bestimmte DOC eingetragen.

10.1.2 Kombination von LC-OCD-Chromatografie und Adstests

Der Adstest nach Pkt.2.3.3 und das LC-OCD-Verfahren charakterisieren jeweils eine
der in Pkt.2.2.5 vorgeschlagenen Ordnungskriterien.

» Das LC-OCD-Verfahren (Pkt.2.3.5) trennt die organischen Stoffe nach ihrer Mole-
kiilgr6Be auf und detektiert sie tiber den DOC und die UV-Absorption.

» Der Adstest teilt die mehr unpolaren organischen Spurenstoffe in maximal 10 Frak-
tionen unterschiedlicher Polaritdt auf. Da zur Elution organische Losungsmittel ein-
gesetzt werden erfolgt die Detektion gegenwartig nur iiber deren UV-Spektren.

Jedes Verfahren stellt eine Projektion des zweidimensionalen Kontinuums (s. Abb.
10.1-2) auf eine eindimensional skalierte Eigenschaft dar.
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Abb. 10.1-2: Unterschiedliche Betrachtungsweise eines zweidimensionalen Stoftkonti-
nuums durch die LC-OCD-Chromatografie und den Adstest als Projek-
tionen auf die Achsen (Blockpfeile).

Fiir die Rekonstruktion der zweidimensionalen Verteilung sind allerdings zusitzliche
Informationen erforderlich.

10.1.3 UV-absorbierende potenziell bioakkumulierbare Stoffe

10.1.3.1  Definition

Die unpolaren und potenziell bioakkumulierbaren Stoffe lassen sich mit dem Adstest
nach Pkt.2.3.3 anreichern und in Eluaten entsprechend ihrer Polaritit detektieren. Da
zum Eluieren organische LoOsungsmittelgemische aus Wasser, Ethanol und Hexan
(WEH) eingesetzt werden, lésst sich der unpolare Anteil vom DOC damit nicht bestim-
men. Uber die Messung der UV-Spektren werden nur die UV-absorbierenden Stoffe er-
fasst. Da die Spektren sehr unterschiedlich verlaufen konnen, wurden fiir eine tibersicht-
liche Darstellung die Summe der integralen Extinktionskoeffizienten aus den Elemen-
tarbanden B1, B2 und B3 gebildet. Die nicht vollstindig oder nur ungenau messbaren
Elementarbanden BO und B4 wurden nicht beriicksichtigt.

10.1.3.2  Natirliche Wéisser

Abb. 10.1-3 enthélt die Verteilungen unpolarer Stoffe von einzelnen natiirlichen Wis-
sern. Aus den Grundwéssern musste vor der Messung das storende Eisen ausgefallt
werden. Dabei ging ein Teil der mit Eisen ausfdllbaren Pseudokomponente verloren.
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Das Tagebauseewasser und die Wésser vom Senftenberger See werden 20-fach iiber-
hoht dargestellt. Es gibt eine natiirliche Hintergrundbelastung von unpolaren Stoffen in
sehr unterschiedlichen Konzentrationen. Das kontaminierte Grundwasser zeigt eine
hohe Konzentration unpolarer Stoffe (p'=3,2) Dort wurden u.a. Trimethylbenzole im
mg/L-Konzentrationsbereich nachgewiesen, die auch im UV-Spektrum erscheinen.

Dichte [ |

u Grundwasser, kontaminiert

M Grundwasser

OKippen-GW

BRL111 %20

B6w am Senftenbg.See * 20
S 9.5 102 P° HSenftenberger See * 20

Abb. 10.1-3: Darstellung der Verteilung unpolarer Stoffe (Dichtefunktionen) in natiir-
lichen Wissern

Abb. 10.1-4 zeigt die Verteilung der unpolaren Spektrenanteile fiir das Grundwasser mit
dem UV-Spektrum in Abb. 9.3-4.

Abb. 10.1-4: Dichteverteilungen der Elementarbanden nach dem Polaritétsindex p' fiir
ein nichtkontaminiertes Grundwasser

Die Elementarbande BO ist nicht auswertbar. Deren Anteil nimmt in den unpolaren
Fraktionen rasch ab. Auch die langwellige B4 liel3 sich nicht genau genug erfassen. Das
Geamtspektrum (Abb. 9.3-4) ist humintypisch mit einem anndhernd linearen Verlauf
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zwischen A=250...300nm. Diese Charakteristik bleibt bis p'=8,5, was etwa log K,=3
entspricht, erhalten (Abb. 10.1-5).

B2 ~ angepasst

16
! —p=8,5
12
BI
8
BO
4
B0

200 220 240 260 280 300 320 340 A [nm]

Abb. 10.1-5: Elementarbandenzerlegung der Fraktion WEH2 (p'=8,5)

Die Grundwasserhuminstoffe reichen bis an die potenziell bioakkumulierbaren Stoffe.
Es kann auch als Rand der Stoffverteilung nach der Unpolaritdt interpretiert werden.
Die stiarker unpolaren UV-absorbierenden Stoffe sind in diesem Grundwasser vernach-
lassigbar klein.

In der mit Produkten eines Tanklagers kontaminierten Probe des gleichen Grundwasser-
leiters zeigt sich eine stark unpolare Pseudokomponente bei p'=3,2. Das UV-Spektrum
(Abb. 10.1-6) zeigt zwei isolierte Banden (beschrieben durch 3 Elementarbanden), die
auf den Aromatenanteil der Kontamination zuriickgefiihrt werden kénnen.

Extinktion

A BO B2
400
| 300

~angepasst 200

—p=32
P 100

T R A

. ‘ | ‘ , ‘ ‘ -
200 220 240 260 280 300 320 340
A [nm]

Abb. 10.1-6: Unpolare Kontamination im Grundwasser

Im Unterschied zur konventionellen Altlastenanalytik lassen sich iiber den Adstest auch
nicht im Analysenprogramm befindliche Derivate und Isomere summarisch erfassen.

Das Kippengrundwasser des Skadodamms (Abb. 10.1-7) enthilt einen deutlichen
unpolaren Anteil.
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Abb. 10.1-7: Dichteverteilungen der Elementarbanden nach dem Polaritidtsindex p' fiir
das Kippengrundwasser des Skadodamms

Es zeigt sich auch hier, dass bis p'=8,5 die unpolareren Anteile der Huminstoffe reichen.

L Extinktion
Extinktion

g

N B4 40 20
~ KippenGW . \ ~ angepasst
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0 = 1 T — :0
200 220 240 260 280 300 320

340 A[nm] 200 220 240 260 280 300 320 340 A[nm]

Abb. 10.1-8: Elementarbandenzerlegung des Kippengrundwassers und der Fraktion

WEH2 (p'=8,5)
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Die sehr breiten Elementarbanden in Abb. 10.1-8 weisen auf statistisch vielfiltig substi-
tuierte Aromaten hin. In den unpolareren Fraktionen werden die Elementarbanden
schmaler und erscheinen auch im Gesamtspektrum einzeln(Abb. 10.1-9).

Die Tendenz zu schmaleren Elementarbanden der unpolaren Stoffe zeigt sich allgemein
bei den ausgewerteten Adstests. In einigen Féllen musste eine Elementarbande hinzuge-
fiigt (BO ... BS) werden.Es deutet auf eine geringerere Variabilitit beziiglich die Elek-

tronenbeweglichkeit beeinflussender Substituenten hin, also insgesamt einer geringeren
Stoffvielfalt.

10.1.3.3  Ab- und Prozesswéisser

Untersuchungen zur Verteilung UV-absorbierender unpolarer Stoffe in Abwéssern lie-
gen nur in wenigen Stichproben vor. Abb. 10.1-10 zeigt deren Verteilungen als Dichte-
funktionen der Elementarbanden B1+B2+B3.

Dichte

M Strassenoberflichenwasser * 0,1

W Pyrolyseabwasser * 0,5

@ Schwarzlauge gealtert * 0,5

alkal. Kippensandeluat, Skado * 2
M alkal. Kippensandeluat BUL * 0,5
OMolke 2 * 5

Abb. 10.1-10: Darstellung der Dichtefunktion fiir die Summe der Elementarbanden B1
bis B3 fiir einzelne Abwisser

Die dargestellten Verteilungen wurden durch die angegebenen Faktoren in ihrer Grof3e
normiert. Die meist sehr gro3e Fraktion WEHO (p'=10,2) wurde nicht dargestellt.

StraBBenoberflichenwasser: Die trockene Deposition auf Stra3en und Autobahnen setzt
sich aus Reifen-, StraBenbelagabrieb, Abgaskondensaten, Transportverlusten sowie
den regionalen Immissionen zusammen. Die deponierten Feststoffe werden durch
Verkehr oder Windeinfliisse stdndig aufgewirbelt und umgelagert. Dabei treten sie
mehrfach in Kontakt mit den Abgasen. Mikrobiologische Aktivitidten und Sonnen-
strahlung modifizieren die abgelagerten Stoffe. Diese trockene Deposition kann als
sogenanntes Kehrgut erfasst werden. Bei der Bildung von Stralenoberflichenwiés-
sern wird sie durch einen vergleichsweise gering belasteten Niederschlag sus-
pendiert und abtransportiert. Bei der untersuchten Probe handelt es sich um ein
Modellniederschlagswasser (filtriert), das aus Kehrgutproben von der A 13 bei
Cottbus aus den Jahren 2000 und 2001 hergestellt wurde (KOCH et al. 2002).
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Pyrolyseabwasser: Bei der Pyrolyse von Papierabfillen (Spuckstoffe, SIEBER 2001) zur
Energiegewinnung fillt ein Abwasser aus einem komplexen Gemisch aus gaswerks-
typischen niedermolekularen alicyclischen Verbindungen mit hohen Anteilen von
Phenolen an. In DGFZ/BTUC (2003) war dieses ein typischer Vertreter eines fiir
die Untergrundsanierung ungeeigneten Substrates.

Schwarzlauge: Beim alkalischen Aufschluss von Textilhanf féllt im Produktionsprozess
ein dunkelgeférbtes alkalisches Abwasser, die Schwarzlauge an. Wegen ihres hohen
Zehrungspotenzials wurde sie in SCHOPKE et al. (2002) und DGFZ/BTUC (2003)
als Substrat fiir die anaerobe Sulfatreduktion gepriift. Auf Grund der hohen Konzen-
trationen an Ligninspaltprodukten war sie nicht fiir die Bergbausanierung geeignet.

Alkalische Kippensandeluate: Bei pH-Werterh6hungen im flieBenden Grundwasser
werden aus der Feststoffmatrix (Porengel) Huminstoffe geldst. Die beiden Proben
wurden bei Laborversuchen aus einem Kippensand eluiert.

Molke: PREUS (2004) fiihrte kleintechnische Sulfatreduktionsversuche mit saurem Tage-
bauseewasser aus dem RL111 durch, u.a. mit Ziegenmolke als Substrat.

Allgemein zeigt sich auch hier zunédchst eine Abnahme mit zunehmender Unpolaritét,
was als Rand der wasserloslichen Pseudokomponente hin zu den unpolaren Stoffen in-
terpretiert werden kann. Auch fallen die Spektren der unpolaren Stoffe wieder durch
schmalere, sich nicht zu einem Kontinuum iiberlagernde, Elementarbanden auf.

10.1.4 Molmasseverteilungen

Die in Pkt.2.3.5 vorgestellte und in Abb. 10.1-1 demonstrierte zweidimensionale Aus-
wertung von LC-OCD-Chromatogrammen wurde auf verschiedene Wisser angewendet.

In Abb. 10.1-11 Ist die Verteilung des DOC fiir den Senftenberger See dargestellt.. Als
biologisch aktives Gewdsser enthielt dieser Polysaccharide und niedermolekulare
Aliphaten.

Aromatizitdt

€54
[m2/g] 8‘5 mZ/mol]
L nieder-
7| 84 molekulare
+ Sauren
6|72 Building
L Blocks
5160 Huminstoffe
4148
3|36
0,93 1,26
2(24  0,0053 Polysaccharide
12 niedermolekulare
oy Neutralstoffe ) ) ) | 0,26 >
0 7200 400 600 800 1000 20000

Molmasse M [g/mol]

Abb. 10.1-11: Grafische Auswertung der LC-OCD-Untersuchung des Senftenberger
Sees vom 16.07.03 (Angaben in mg/L DOC)
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Die Konzentrationen von gelostem organischen Kohlenstoff (DOC) sind in den Tage-
bauseen der Lausitz oft extrem niedrig (<0,Ilmmol/L). In oxischen Wasserschichten
liegen bis zu 10% des geldsten Eisens als Eisen(Il) vor. FRIESE et al. (2002) wiesen am
RL111 nach, dass photolytische Reaktionen fiir diese Verarmung an DOC und die
Bildung von Eisen(Il) verantwortlich sind. Den Zusammenhang zwischen dem DOC-
Abbau und der Eisen(Il)-Bildung bestitigten sie im Labor mit Sonnenlicht-Experimen-
ten. Abb. 10.1-12 zeigt den von DGFZ/BTUC (2003) und PREUB (2004) untersuchten
organischen Stoffkomplex der RL111 nach Neutralisation und Eisenhydroxidféllung.

Aromatizitit

€54

m2/g] A [mZ/mol]
7[ 84
672
5060
4748

3] 0,47

2[ 24

0,19
: ‘ ‘ —0,05 ——p
200 400 600 800 1000 20 000
Molmasse M [g/mol]

Abb. 10.1-12: Saures Tagebauseewasser aus dem RL111

Der DOC, um 2 mg/L, setzte sich zusammen aus einer niedermolekularen neutralen
Einzelkomponente mit 0,65 mg/L, die nicht mit Methanol identisch war und mit hoher
Wabhrscheinlichkeit ein niedermolekulares Photolyseprodukt darstellt (Abb. 10.1-12).
Diese Komponente erscheint auch nicht im UV-Spektrum. Huminstoffe waren praktisch
nicht vorhanden.

10.1.5 Schéatzung integraler molarer Extinktionskoeffizienten

Die LC-OCD-Untersuchungen ermittelten auch den UV-absorbierenden Anteil des
DOC. Damit ist es fiir die Gesamtprobe moglich, molare Extinktionskoeffizienten be-
zliglich des DOC zu berechnen. Genauso konnen auch die integralen Extintionskoeffi-
zienten einer oder mehrerer Elementarbanden eingesetzt werden. Die Untersuchungser-
gebnisse zum spezifischen integralen Extinktionskoeffizienten sind in Tab. 10.1-1 zu-
sammengestellt.
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Tab. 10.1-1:  Auswertung von Daten aus DGFZ/BTUC (2003)

Probe DOC, | B E. €t E, €int Nr.
mg/L (m'nm)'l m? (mol'nm)'1 (m‘nm)'l m? (mol'nm)'1

Senftenberger See 3,57 | 2 | 0,002381 0,0052 | 3 | 0,009841 0,0265 | AT244

B9/3, 29.09.2002 42 |2 |0,013654 0,0390 | 3 | 0,018551 0,0530 | AT234

B9/4, 17.09.2003 7,7 |2 ]0,015136 0,0236 | 3 | 0,052010 0,0811 | AT247

B9/4 20.10.2003 14 2 | 0,018490 0,0158 | 3 | 0,018490 0,0158 | AT249

B9/4 20.10.2003 7,284 | 2 | 0,014239 0,0811 | 3 | 0,027052 0,0811 | AT251

biol.stab.

Pyrolyseabwasser 1624 | 2 | 3,600754 0,0266 | 3 | 8,401663 0,0621 | AT245

M4, biologisch 7,9 |2 ]0,017680 0,0269 | 3 | 0,017680 0,0269 | AT241

stabilisiert

Schwarzlauge 11/2000 | 8973 | 2 | 6,127590 0,0082 | 3 | 6,127590 0,0082 | AT246

Phenol 0,0030 0,0386

Naphthen 0,0001 0,0012

Anisol 0,0009 0,0067

K-H-Phthalat 0,0078 0,0187

Anthron 0,0467 0,1211

Fiir die behandelten Grundwasserproben lassen sich Mittelwerte berechnen. Dabei ist
eine geometrische Mittelung zu empfehlen:

e (B2+B3)

e (BI+B2+B3)

0,0316

0,0431

*/1,74

*/1,90

m2~(mol~nm)'l

mz-(mol-nm)'1

Aus der Auswertung von Grundwéssern (s. auch Pkt.12.1) leitet sich

€(B2+B3)
ab.

0,01 ... 0,05 m2-(mol-nm)-1

Die grafische Zusammenstellung zeigt Abb. 10.1-13.
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Abb. 10.1-13: Vergleich der integralen molaren Extinktionskoeffizienten von unter-

suchten Proben und Einzelstoffen fiir B1-B3 (blau) und B2-B3 (rot)




158
Ralph Schopke

Wenn auch die integralen Extinktionskoeffizienten erheblich schwanken, lassen sich
mit deren Hilfe die Groenordnung des DOC der gemessenen Proben abschitzen.

10.2 Aufbereitungsorientierte Pseudokomponenten

10.2.1 Bewertungsmalistab: Flockbarkeit

Bei der Flockung mit Metallsalzen laufen auch Sorptionsprozesse ab, mit denen auch
geloste organische Stoffe eliminiert werden. Zur Ermittlung der Aufbereitungsgrenzen
eignen sich Batch-Versuche mit exponentiell steigenden Flockungsmittelkonzentra-
tionen (z.B. AlI= 0,512 4 8 16 mg/L) beim optimalen Flockungs-pH-Wert. Die Ein-
teilung der organischen Summenparameter nach ihrer Aufbereitbarkeit ldsst sich iiber
die Auswertung der Dosis-Wirkungs-Beziehungen nach Pkt.3.3.2 ermitteln. Die Elimi-
nierungsleistung wird formal wie eine Adsorption durch Langmuirisothermen beschrie-
ben. Die Sorptionskonstanten unterscheiden sich um den Faktor 102 und ergeben kom-
biniert eine Stufenfunktion. Aus den Messwerten werden nach dem in Pkt.3.3.4 be-
schriebenen Algorithmus maximal folgende Pseudokomponenten ermittelt:

o sehr gut eliminierbar

o 1m Dosisbereich gut eliminierbar
o 1im Dosisbereich eliminierbar

o nicht eliminierbar

Meist lassen sich aber nur zwei Pseudokomponenten (flockbar, nicht flockbar) unter-
scheiden. Mit dieser Methode wurden die Aufbereitungsgrenzen fiir verschiedene
Flockungsmittel aber auch Aktivkohle ermittelt (Anlage 4.1).

10.2.2 Bewertungsmassstab: Aktivkohlebehandlung (Adsorptionsanalyse)

Aus der qualitativen Aufteilung der organischen Stoffe nach ihrer Adsorbierbarkeit en-
wickelten VOLKER et al. (1984) die Adsorptionsanalyse. Die Adsorptionsisotherme des
Stoffgemisches an einer Aktivkohle, gemessen als DOC oder E,,, wird dabei durch

konkurrierende Sorption mehrerer Pseudokomponenten unterschiedlicher Adsorbierbar-
keit beschrieben. Den Pseudokomponenten werden einzelne Freundlich-Isothermen
nach GIl.(5.1-3) zugeschrieben. lhren Erfahrungen entsprechend gilt meist fiir den
Freundlich-Exponenten:

o n=0,2.
Die Adsorbierbarkeit beschreibt die Freundlich-Konstante K.. VOLKER et al. (1984) de-
finierten die Pseudokomponenten folgendermalen:

o Ky=0 fur nicht adsorbierbar

o Kg=3,13 fiir schlecht adsorbierbar
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o Kp=43 fiir gut adsorbierbar
o K =70 fiir sehr gut adsorbierbar

Zur Bewertung von Kliranlagenabldufen setzten VOLKER & SONTHEIMER (1988) alter-
nativ K;; = {0 1,5 5 18 50 150} ein. Neben der Moglichkeit die Aktivkohlefiltration iiber

Modellrechnungen zu bemessen, kann aus der Adsorptionsanalyse bereits der DOC in
mehrere aufbereitbare und die nichtaufbereitbare Pseudokomponenten eingeteilt werden
(KOHLER 1998).

GIMBEL et al. (1996) reduzierten den Aufwand fiir die Adsorptionsanalysen in dem sie
die Gleichgewichtskonzentrationen im Batch-Versuch fiir zwei Aktivkohledosen be-
stimmten. Der Stoffanteil fiir eine Dosis von 20 mg/L (TWR20) ist nicht bzw. nur sehr
schlecht an Aktivkohle adsorbierbar und kann somit einen Adsorber relativ leicht pas-
sieren. Der Stoffanteil, der im Gleichgewicht mit 500 mg/L steht (TWR500), bricht sehr
frithzeitig nach einer Regenerierung durch.

10.2.3 Wasserwerksrelevante und trinkwasserrelevante Stoffe

Wasserwerksrelevante und trinkwasserrelevante Stoffe sind in Anlage 4.2 als Einzeler-
gebnisse zusammengestellt. Tab. 10.2-1 enthélt die daraus gemittelten typischen Anteile
an der organischen Gesamtbelastung.

Tab. 10.2-1: Anteile der wasserwerksrelevanten Stoffe (WWR) an verschiedenen
Summenparametern (in %, Einzeldaten s. Anlage 4.2).

Parameter | gereinigte Abwisser Fliisse Neiie/
min mitt max min mitt max ?90 ;11;;2

DOC 27 50 75 57 73 87

E)s4 48 66 79 61 76 &9 36

AOX 50 66 87 46 66 87

AOS 56 72 88 52 65 86

CSB 24 43 71 59 68 75

Die grofite Schwankungsbreite weisen erwartungsgeméal diejenigen gereinigten Abwis-
ser auf, die auch Industrieabwisser enthielten. Deren relativer Anteil der biologisch
nicht abbaubaren Stoffe ist niedriger als in den untersuchten Fliissen, da diese dort z.T.
nicht umgesetzt werden. Interessant ist auch, dass in den Flissen DOC, E,;, und CSB
sich in dhnlichen Verhiltnissen auf diese Stoffgruppen aufteilen. Eine Ausnahme bildet
der niedrige Anteil wasserwerksrelevanter Stoffe beziiglich der UV-Absorption (E,s,)
der Neifle in den 1980-iger Jahre, die erheblich abwasserbelastet war. Leider liegen
keine weiteren vergleichbaren Parameter vor.

Die Eigenschaft der biologischen Abbaubarkeit oder Nichtabbaubarkeit (WWR) lésst
sich nicht einzelnen Stoffgruppen zuordnen.

10.2.4 Stoffliche Interpretation aufbereitungsorientierter Pseudokomponenten

Bei der Definition der Pseudokomponenten nach einem Aufbereitungskriterium ist die
Forderung von Gl.(3.2-1) meist erfiillt. Die Zusammenfassung von Pseudokomponenten
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durch Vergleich unterschiedlicher Aufbereitungsverfahren gelingt anndhernd, wenn
diese auf dhnliche Stoffgruppen wirken. Diese &duflern sich in &hnlichen charak-
teristischen FEigenschaften der eliminierten oder nichteliminierten Fraktionen. Das
Kriterium GI.(3.2-1) kann dabei hochstens anndhernd eingestellt werden.

Die Auswertung verfahrenstechnischer Untersuchungen ergab, dass iiberwiegend Stoffe
mit flachen Spektrenverldufen (Pkt.9.1.2) durch Aktivkohle und Flockung (Al, Fe, CaO)
bevorzugt eliminiert werden. Daraus ldsst sich schematisch die iiberlappende Wirkung
beider Verfahren in Abb. 10.2-1 skizzieren.

log .
"4 Aktivkohle
al Flockung
Sk
oF
sl
JF
b
il
1 B 1
nieder- hochmolekulare Stoffe
steile flache Spektrenverldufe (250...300nm)

Abb. 10.2-1: Schematische Darstellung der Wirkungsbereiche von Aktivkohle- und
Flockungsbehandlung (analog Pkt. 2.2.5)

Die Zuordnung der Stoffe mit flachem und steilen Spektrenverldufen zu nieder- und
hochmolekularen Stoffen ist hypothetisch. Hochmolekulare Stoffe werden als Kolloide
bevorzugt geflockt und kdnnen nur begrenzt in das Porensystem der Aktivkohle ein-
dringen. Somit stiitzen die Beobachtungen diese Hypothese.

Die sowohl mit Aktivkohle als auch mittels Flockung eliminierbaren Stoffe (a/f-
eliminierbar) geben Spielraum fiir die optimale Verfahrensgestaltung:

aktivkohleadsorbierbar n flockbar = a/f - eliminierbar (10.2-1)

Meist wird die Aktivkohlestufe entlastet, in dem diese Stoffe bereits vorher durch
Flockung entfernt werden.

Die biochemisch eliminierten UV-absorbierenden, meist auch humintypischen Stoffe,
lagen in den Wirkungsbereichen von Flockung und Aktivkohle. Diese Darstellung lasst
sich auch mit den Ergebnissen der LC-OCD Untersuchungen von HUBER (2004,Abb.
10.2-2) vereinbaren. Weitere Wechselwirkungen im Huminkomplex zeigt auch Abb.
12.3-1. Die bevorzugte Flockung von Huminstoffen mit hohen spezifischen Extink-
tionskoeffizienten duflert sich auch in der, im Verhiltnis zur UV-Absorption, geringeren
Abnahme des DOC. Interessant ist auch, dass nach einer oxidativen Spaltung hochmole-
kularer Strukturen durch Ozon diese sich teilweise wieder zu hohermolekularen Stoffen
organisieren. Polysaccharide werden als biochemisch abbaubare Stoffe in Langsamfil-
tern zuriickgehalten.
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Aromatizitat
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Abb. 10.2-2: Darstellung von Behandlungsprozessen nach HUBER (2004)

Abb. 10.2-3 zeigt stark vereinfacht, welche Stoffe unter den Kategorien WWR und
TWR zusammengefasst werden. Dabei werden die Verteilungen auf die log Ky -Achse

projiziert nach SCHOPKE (2005).

log Kow
5
w— O
o ELS
biologische g 8
. = N
ufbereitungs- <0
leistung s 8
2
Rohwasser
Aufbereitungsleistung

der Aktivkohle

Abb. 10.2-3:  Schematischer Vergleich der toxikologisch relevanten bioakkumulier-
baren Stoffe mit den fir die WWR und TWR definierten Prozesse und
den aus einem Rohwasser erhaltenen WWR und TWR

Im Idealfall gilt nach der Aktivkohlebehandlung PBS=0. Die trinkwasserrelevanten
Stoffe gehoren deshalb nicht zu den potenziell bioakkumulierbaren Stoffen. Sie konnen
aber u. U. bedenkliche Desinfektionsnebenprodukte bilden.

Die biochemischen Prozesse bei der Bodenpassage wirken sich iiberwiegend auf die
polaren Stoffe aus. Dementsprechend konnen die wasserwerksrelevanten Stoffe noch
unpolare Anteile enthalten, die durch die Aktivkohle entfernt werden. Die trinkwasser-
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relevanten Stoffe enthalten polare, aber nicht mehr potenziell bioakkumulierbare Stoffe
(PBS). Entsprechend G1.(3.2-1) gilt anndhernd:

PBSn TWR =[J (10.2-2)

Die weitgehende Entfernung bioakkumulierbarer Stoffe sollte aus Vorsorgegriinden bei
der Trinkwasseraufbereitung eine freiwillige Zielgrofle fiir den Betreiber bilden. Die
Konzentration und Zusammensetzung bioakkumulierbarer Stoffe bestimmt aber die Er-
fordernis einer Aktivkohle oder dhnlich wirkender Behandlung.

Die UV-absorbierenden potenziell bioakkumulierbaren Stoffe erfassen weitgehend nur
den Aromatenanteil der PBS. Fiir nicht UV-detektierbare Stoffe sollten weitere analy-
tische Schritte der einzelnen Eluate angeschlossen werden.

11 Anwendung auf biochemische Effekte bei der Filtra-
tion und Bodenpassage

11.1 Grundwasseranreicherungsversuche Neu Zittau

11.1.1 Anwendung der Grundwasseranreicherung

Zur Ergénzung schwindender Grundwasservorrite werden seit langem die Uferfiltration
und die kiinstliche Grundwasseranreicherung als Verfahren zur Oberflichenwasserauf-
bereitung eingesetzt (SCHMIDT 1994). Die Aufbereitungsprozesse wurden vielfach un-
tersucht. LOFFLER (1969) postulierte die Abnahme der Oxidierbarkeit nach dem Loga-
rithmus des FlieBweges. GERLACH (1998) erklirte die Huminstoffabscheidung bei der
Uferfiltration durch einen kolloidchemischen Ansatz. Dabei wurden u.a. Durchbruchs-
kurven von Huminstoffen an Versuchsfiltern zur Parametrisierung ausgewertet, wobei
vor allem kinetische Einfliisse zu beriicksichtigen wurden. Auch die Pflanzenbeetver-
fahren zur Abwasserbehandlung nutzen Bodenfilter, die sogar zur Grubenwasserbe-
handlung eingesetzt werden (WOLKERSDORFER & YOUNGER 2002).

Im Zusammenhang mit der Porengeldefinition in Pkt.7.5 lieBen sich Phdnomene
zuriickliegender Versuche zur Grundwasseranreicherung und Langsamsandfiltration
durch eine Neubewertung erkldren.

11.1.2 Versuche in der Spreeniederung Neu Zittau

In der Spreeniederung im Raum Neuzittau bei Erkner wurden vom VEB Hydrogeologie
Nordhausen drei Infiltrationsbecken (Naturbecken, Pflanzenbecken und Sandbecken s.
Abb. 11.1-1) mit jeweils 900 m* Grundfliche parallel zur Spree errichtet und im Zeit-
raum 1982 - 1984 mit unvorgereinigten Spreewasser betrieben (HGN 1985). Auf einer
angrenzenden Hochfldche wurden gleichzeitig zwei quadratische Becken mit jeweils
350 m? Sickerfliche und von 1987 bis 1991 Pilotversuche zur Kurzkontaktoberflachen-
filtration, einer Hochleistungsinfiltration mit Regeneriergerdt (WEIBE & WOLF 1991,
MENSCHEL et al. 1989), betrieben. Zielstellung war der Nachweis einer Kapazitdt von
250 000 m*/d iiber Grundwasseranreicherung. Die hydrochemischen und verfahrens-
technischen Ergebnisse des ersten Versuchsbetriebes wurden in SCHOPKE et al. (1985)
zusammengefasst. Die Erfahrungen zur Langsamfiltration und Grundwasseranreiche-
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rung wurden in SCHOPKE et al. (1982), SCHOPKE et al. (1984), (SCHOPKE (1989a) und
SCHOPKE et al. (1990) vervollstiandigt.

Forder- ..
Spreewasser- brunnen GWBR Forder-
fdrderunf 3 GWA brur_men
| ' ]
$ Sickerstrecke ]
: /
/
it
nfiltra
| = v
— | —
Uferfiltrat || < | I
> - echtes Grundwasser

Abb. 11.1-1: Schema von Grundwasseranreicherung GWA und Uferfiltration in der
Spreeniederung von Neu Zittau bei Erkner, (West-Ost-Schnitt entlang der
Pegelreihe Sandbecken)

Das Rohwasser wurde liber ein Pumpwerk an der Spree auf die Becken gefordert.
Zwischen den Becken und der Spree verlief eine Brunnengalerie zur Uferfiltratfassung
fiir das Wasserwerk Erkner (Abb. 11.1-1). Die Grundwasserverhiltnisse konnten durch
vier Pegelreihen (je 3 bis 4 GWBR, 0...30m u.G.) gemessen werden. Eine zweite Brun-
nengalerie forderte Infiltrat aus den Becken und Grundwasser. Zwischen Becken und
diesen Brunnen befanden sich keine Messstellen. Drei Pegelreihen lagen jeweils zwi-
schen Becken und den zugeordneten Forderbrunnen und eine Pegelreihe erfasste Ufer-
filtrat und das anstromende echte Grundwasser.

Der Grundwasserleiter in der Profilebene des Sandbeckens besteht aus Mittelsanden
(ke= 4 - 10-10” m/s) mit einer Michtigkeit von etwa 28 m. Im Bereich 13 bis 15 m u.G.
erstreckt sich ein Feinsandbereich (ke=0,6...1,4.10” m/s). Im oberen Bereich befinden
sich Torf und Auelehm. Das in Abb. 11.1-1 skizzierte mittlere Stromungsfeld wurde
durch die Auswertung der jahreszeitlichen Temperaturschwankungen im Grundwasser
nach der in Anlage 5 beschriebenen Methodik ermittelt. Dabei konnten auch die mittle-
ren FlieBzeiten des Infiltrates bis zu den jeweiligen Messstellen abgeschétzt werden.
Allerdings wurde nur der obere und mittlere Bereich des GWL von Infiltrat durch-
stromt.

11.1.3 Kolmation der Infiltrationsbecken

Bei der Versickerung des unvorgereinigten Spreewassers bestimmten die Kolmations-
effekte die Filtergeschwindigkeiten und die jeweilige Beckenbetriebszeit. Die mittlere
Filtergeschwindigkeit lag bei seltener Regenerierung nur bei vi= 0,1 bis 0,8 m/d.

Aus der Betriebsdatenauswertung der Infiltrationsbecken nach Pkt.8.2.3.3 und Siebver-
suchen nach Pkt.8.2.2 wurden die geometrische Mittelwerte der Tab. 11.1-1 fiir die Kol-
mationsphase zusammengestellt. Die Siebkurvenbereiche zeigt Abb. 8.3-1.
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Tab. 11.1-1:  Ergebnisse fiir das Siebverhalten von Spreewasser am Standort Neuzittau
(SCHOPKE et al. 1985)

Anlage Anzahl He |y
Datensitze | m | h/m
Becken 14 29 12,800
Sieb dS:O,lmm 7 22 10,036
Sieb dS:O,me 6 80 | 0,005

Die Siebe mit der Maschenweite dg=0,1mm beschrieben den Kolmationspunkt Hy der

Becken am besten. In den Sickerbecken wurden die Kolmationseffekte durch Algen-
wachstum (fadenbildende Griinalgen, Cladophora u.d.) zusétzlich verstiarkt. Dadurch
waren die Kolmationsbeiwerte y der Becken wesentlich hoher als die der Siebe. Wegen
der schnellen Kolmation der Beckenoberfldchen bei Infiltration unvorgereinigten Was-
sers konnten nur die niedrigen Sickergeschwindigkeiten erreicht werden.

11.1.4 Infiltratbeschaffenheit

Aus statistischen Auswertungen (zusammengefasst im Entwurf WAPRO 1.17 1989) des
mittleren Infiltratgiite-Fliezeit-Verhaltens lieen sich drei Phasen der Beschaffenheits-
entwicklung (Abb. 11.1-2) in Abhéngigkeit vom FlieBweg/-zeit angeben:

1. Abfiltrieren (Sieb- und Raumfilterwirkungen) partikuldrer Stoffe an der Becken-
oberfliche

2. Biochemischer Abbau bis zu niedrigen stabilen Restkonzentrationen (wasserwerks-
relevante Stoffe) unter aeroben Bedingungen,

3. Konzentrationserhohungen verschiedener Parameter nach Einsetzen anaerober
Milieubedingungen

Da die Autfbereitungsprozesse wahrscheinlich liberwiegend an den Kornoberflichen
ablaufen, kann anstelle der FlieBzeit oder des FlieBweges auch der Filtrationsparameter
FP angegeben werden. Die Berechnung nach Gl1.(7.3-20) in Pkt.7.4.5 erfordert aber ent-
sprechend genaue Erkundungsdaten.

1 Maximum
2T T~ -
§ T Abbau p -
= ! ’ ~o.
e | /
= ! ! .
) @ i / @ anmooriger GWL
= ! /
1S : ,
: /
Minimum vl geeigneter GWL
I #
WWRZK < -
I >
! . .
Riicklosung FP oder Fliefzeit

Abb. 11.1-2: Charakteristische Konzentrationsprofile nach der Verweilzeit im abstro-
menden Infiltrat (nach Entwurf WAPRO 1.17, 1989)

Diese Phasen lielen sich auch an anderen Standorten, an denen Spreewasser infiltriert
wurde (Tab. 11.1-2), wiederfinden.



165

11 Anwendung auf biochemische Effekte bei der Filtration und Bodenpassage

Tab. 11.1-2: Zusammenfassung der zeitabhéngigen Infiltratbeschaffenheit von Spree-
oder Miiggelseewasser bei Berlin

Parameter, Eigenschaft wWw Neu Zittau Neu Zittau 1988/89
Friedrichs- Prowa 1983/84
hagen
nach SCHOPKE et al. (1985) nach WEIBE & WOLF (1991) und
MENSCHEL et al. (1989)
LF OP | MP | Hochf. | Drén der LF GWA
Eisen Minimum mg/L 0.05 <04
Beginn d. Riicklosg. d 30 <7| <7 3 >7 2 bis 4
Mangan Minimum d 2
mg/L <0.05
Beginn d. Riicklosung d 10...30 <4 <4 >7 1.4
NH, Abbau d <2 8 | 8 <1
Anstieg d 1..30 8 | <8
Maximum d >60 30 | 25
mg/L | kein 0,6
NO; Abbau d <10 <1|<1 >7
Eliminierung % 23 (15)| 24
Oxidierbarkeit
Eliminierung E,g, % 27 -11..19| 33

Die Versickerung (mit Uberstau) verlduft analog der Langsamsandfiltration. In diesen
Filterschichten laufen die wichtigsten Aufbereitungsprozesse, wie aerober bioche-
mischer Abbau, Sorption an biologischen und abiotischen Materialien (Porengel) und
Inaktivierung bzw. Eliminierung von Bakterien und Viren ab.

Die Konzentrationserhohungen auf dem weiteren FlieBweg betrafen meist Mangan,
Eisen und Ammonium, aber gelegentlich auch organische Stoffe und bakteriologische
Befunde. Besonders ausgepragt waren die Riicklosungserscheinungen in der Flussniede-
rung der Spree (Tab. 11.1-2 Spalte OP).

11.1.5 Bildung hochbelasteter Wasserkérper (Huminwolken)

Die statistisch ermittelte Infiltratverschlechterung nach lédngerer Verweilzeit wurde
durch instabile Verhiltnisse bei der Bodenpassage verursacht. Im Verlaufe von 6 Be-
probungen zwischen Juli 1983 bis Januar 1984 konnte im Stromungsprofil des Sand-
beckens ein hochbelasteter Wasserkorper (Huminwolke) beobachtet werden. Abb. 11.1-
3 zeigt in drei schematischen Darstellungen des FlieBquerschnittes (s. Abb. 11.1-1) die
Bildung und Migration einer Huminwolke von der Infiltration bis zum Forderbrunnen.
Die Grundwassermessstellen sind durch diinne Linien und die Brunnenfilter der
Grundwasserbeobachtungsrohre (GWBR) durch Rechtecke markiert. Der nicht aus
Infiltrat gebildete Grundwasserkorper im tieferen Bereich ist hellblau eingeférbt.

Unter den sommerlichen Bedingungen entwickelten sich bereits nach kurzer FlieBzeit
(<1d) im GWL anaerobe Verhiltnisse. In der Folge sank der pH-Wert ab und das Infil-
trat reicherte sich voriibergehend mit Eisen, Mangan, Huminstoffen und Bakterien (Ko-
loniezahlerh6hung) an. Die gebildete Huminwolke bewegte sich mit dem Infiltratstrom
im Verlaufe von Monaten zum Fassungsbrunnen. Die weiteren Konzentrationsverdnde-
rungen wurden durch Dispersions- und Chromatografieeffekte bestimmt.
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Am stirksten ausgepriagt waren die Losungserscheinungen im Bereich der organisch
hochbelasteten Oberpegel. Im mittleren Bereich des GWL nahm die Belastung auf dem
FlieBweg langsam ab.

Uber den Beobachtungszeitraum gemittelt ergab sich die in Abb. 11.1-2 dargestellte
Beschaffenheits-FlieBzeit-Charakteristik (s. Tab. 11.1-2). Die gelegentlich beobachteten
bakteriologischen Belastungen der Uferfiltratbrunnen lassen sich mit Huminwolken in
Zusammenhang bringen. In den meisten Féllen lédsst sich mangels regelméBiger Unter-
suchungen keine Kausalitdt zur Infiltration herzustellen.

Die Huminwolken bildeten sich in der als Langsamfilter wirkenden Schicht (Phase 2 in
Abb. 11.1-2) bei niedrigen FlieBgeschwindigkeiten und erhohten Temperaturen. Als
eigentliche Ursache wurde der Ubergang vom aeroben zum anaeroben Milieu im Poren-
gel erkannt.

A

Abb. 11.1-3:  Entwicklung einer Huminwolke zwischen dem Sandbecken und dem Fas-
sungsbrunnen
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11.2 Erfahrungen mit Porengelen in biologisch aktiven Filtern

11.2.1 Problembeschreibung

Bei der Grund- und Oberfldchenwasseraufbereitung iiber Filtration ohne Chemikalien-
einsatz bilden sich unterschiedliche Porengele im Porensystem der Filter. Bei der
(Langsam-) Filtration von Oberflichenwiassern und der Grundwasseranreicherung bil-
den sich Biofilme, die u. a. leichtabbaubare organische Stoffe entfernen. Der Belag auf
der Kornoberfliche aerober Filterschichten, die aus Biofilm und eingelagerten Reak-
tionsprodukten bestehen, werden nachfolgend Porengel als Porengel betrachtet. Dazu
zéahlen auch die Kornbeldge der Eisen(I)-Filtration, die sich auch unter Mitwirkung von
Mikroorganismen bilden.

Bei Versuchen zur Aufbereitung von Wasser aus der Spree und der Neille (SCHOPKE et
al. 1980, SCHOPKE et al. 1982, SCHOPKE et al. 1984, SCHOPKE et al. 1985, SCHOPKE
1989a, SCHOPKE et al. 1990) iiber Schnell- und Langsamsandfilter wurden ebenfalls die
in Pkt.11.1.5 beschriebenen Effekte beobachtet. Dabei entschied die Sauerstoffversor-
gung der Filter {iber die Filtratbeschaffenheit:

o aerober Ablauf mit ¢, > Img/L: funktionierende Aufbereitung
o Sauerstoffmangel ab ¢, < Img/L: drastischen Ablaufgiiteverschlechterung

Nach dem FEinsetzen anaerober Bedingungen wurden vorher abgeschiedenes Eisen,
Mangan sowie organische Stoffe und Bakterien remobilisiert. Damit entscheiden die
Sauerstoffzehrung und das Sorptionsverhalten des Porengels iiber die Storungsanféllig-
keit des Filtrationsprozesses. Diese Eigenschaften werden nachfolgend einzeln
betrachtet.

11.2.2 Sauerstoffzehrung des Porengels

Die Aufbereitungswirkung und auch die Sauerstoffzehrung von Filtern wird als eine he-
terogene Reaktion nach Pkt.7.3.2 betrachtet. Dabei miissen Sauerstoffzehrung und Eli-
minierungsleistung nicht zwangsldufig miteinander korrelieren. Die summarische At-
mungsaktivitit vom Porengel in Filtern wird auf dessen reaktive Oberfliche bezogen
und iiber den Filtrationsparameter FP nach Gl.(7.3-20) beschrieben. Die integrale Sauer-
stoffzehrungsgeschwindigkeit R ,, berechnet sich folglich aus der Konzentrationsdiffe-

renz zwischen Zu- und Ablauf und dem zugehérigen FP. In Ry, sind auch die transport-
bestimmenden Terme nach Pkt.7.3.3 enthalten. Sinnvoll ist die Berechnung der Sauer-
stoffzehrungsgeschwindigkeit nur fiir acrobe Filterablaufe.

_Acoy fiir ¢, > 1 mg/L (11.2-1)

02 FP

Die Sauerstoffzehrung konnte an Versuchslangsamfiltern erst nach mindestens halbjih-
riger Einarbeitungszeit bestimmt werden (Tab. 11.2-1).



168

Ralph Schépke
Tab. 11.2-1: Zusammenstellung unter Sommerbedingungen gemessener Rop
2.
[mg/(m~h)]
Gorlitz/Weinhiibel 1981 (SCHOPKE et al. 1982)
Schnellfilter 2 10
Langsamfilter 0,02 .. 0,1
WW Berlin/Friedrichshagen 1980 (SCHOPKE et al. 1980)
Versuchsschnellfilter 5 12
Versuchslangsamfilter 0,6 1
Langsamfilter WW 0,15 0,25
WW Frankfurt/O (SCHOPKE et al. 1990)
Versuchslangsamfilter | =0,2

Der Unterschied zwischen dem Versuchslangsamfilter und dem Wasserwerkslangsam-
filter (SCHOPKE et al. 1980) wurde auf die unterschiedlichen Betriebsbedingungen
zuriickgefiihrt. Wiahrend der Versuchslangsamfilter bei niedrigen Temperaturen mit
hoher Filtergeschwindigkeit (>20 m/d) eingearbeitet wurde, liefen die Wasserwerks-
filter in der gleichen Zeit mit v<2m/d. Dabei konnte der Versuchsfilter durch die

hohere Beaufschlagung mehr Biomasse akkumulieren, die dann bei hohen Wassertem-
peraturen veratmet wurden.

Die um eine GroBenordnung hoheren Zehrungen der Schnellfilter lassen sich durch
zwei Effekte erkléaren:

* Abbau abfiltrierter partikuldrer Substanzen, die nach der Filterspiilung noch zuriick-
bleiben.

* Hoherer Stoffiibergang durch hohere Stromungsgeschwindigkeit, analog Pkt.7.6.3.

11.2.3 Huminstoffe in aeroben Porengelen

Zur Messung der in Aufbereitungsschlimmen gebundenen Huminstoffe wurden von
SCcHOPKE et al. (1990) die alkalische Extraktions- und Fraktionierungsmethode von na-
tiirlichen Huminstoffen nach ZIECHMANN (1980) modifiziert und auch zur Untersu-
chung von Filtermaterialien eingesetzt. Die eluierten Huminfraktionen wurden nur UV-
spektrometrisch charakterisiert und sind in Tab. 11.2-2 zusammengestellt.

Tab. 11.2-2: Zusammengestellte Beladungen von Filtermaterialien mit Huminstoffen
(alkalische Eluate nach SCHOPKE et al. 1990)

Materialien Beladung als E, 5, [10° m*/kg]
Filtersande GWA Neu Zittau, Sandbecken 3.8

WW Frankfurt/O Langsamfilter zur Enteisenung 0,.9

WW Frankfurt/O Schnellfilter zur Enteisenung 5
Grundwasserleiter | Sdier bei Bautzen (fiir GWA) 8

GWL Spreewald 1...38

Alle untersuchten Filtermaterialien enthielten auch mobilisierbares Eisen. Analoge
Verhéltnisse fanden sich auch in untersuchten Materialien von Eisen(IDfiltern. Eisen
und Huminstoffe konnten nur parallel zum Aufbereitungsprozess abgelagert worden
sein. Die Bindung von organischen Stoffen an Eisenhydroxiden im Porengel wird als
Bildung einer festen Losung nach Pkt.5.3 interpretiert.
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11.2.4 Mobilisierbarkeit organischer Stoffe aus Porengelen

Die Stabilitdt von Eisen(Ill)hydroxid-Huminstoff-Komplexen im Porengel ist vom pH-
Wert und vom Redoxpotenzial abhiingig. Die Filtration lduft in einem engen pH-Be-
reich ab, so dass die Huminstoffe entweder liber Verdringung durch stabilere Komplex-
bildner oder nach reduktiver Auflosung des Eisenhydroxides freigesetzt werden konnen.
SCHOPKE et al. (1990) konnten reduktiv aus Langsamfiltersand Huminstoffe mobilisie-
ren. Dazu wurden Proben unterhalb der Kolmationsschicht mit Reinwasser drei Wochen
mit Methanol und Saccharose als Substrat inkubiert. Dabei ging zuerst Mangan in
Losung. Die UV-Spektren verliefen nach Pkt.9.1.2 humintypisch.

Tab. 11.2-3:  Anaerob riickgeldster Anteil aus dem Porengel eines Langsamfilters

Remobilisierung Ejs4 Spektren Fe Mn pH
103 m?/kg | humintypisch: | mg/kg | mmol/kg | mg/kg | mmol/kg | 1
NaCl -12% 15 steil - - -
Sacharose, anaerob 70 sehr flach 5 0,0900 | 350 6,4 6,1
Methanol, anaerob 27 steil 0,1 0,0018 97 1,8 8

Die Beeinflussung durch Stoffwechselprodukte war nicht ganz auszuschlieBen. Dieser
im Anaerobversuch mobilisierbare Anteil war mehrere GroBBenordnungen kleiner als die
alkalisch eluierbare Fraktion (Tab. 11.2-2). Auch mit konzentrierter Natriumchlorid-
16sung konnte ein Teil durch Verdringung (Anionenaustausch?) mobilisiert werden.

11.3 Modellierung von Porengel-Porenwasser-Wechselwirkungen
bei der Langsamfiltration

11.3.1 Allgemeine Modellvorstellungen

Die in Pkt.11.2 zusammengestellten Ergebnisse zum Verhalten aerober Porengele bei
der Filtration konnen die in Pkt.11.1 vorgestellten Effekte nicht ausreichend erklaren.
Es werden deshalb diese Hypothesen durch eine Modellierung {iberpriift.

Bei der aeroben Langsamsandfiltration bildet sich (s. Pkt. 7.5) aus kolloidem Eisenhy-
droxid, das sich mit extrazelluldrer Substanz der Biomasse und refraktdren Abbaupro-
dukten abscheidet, ein Porengel (s.Pkt.5.3.1, Gl.(5.3-15)). Dieses Material stabilisiert
sich langsam weiter. Dabei entstehen in diesem Gel hochgeordnete Bereiche mit niedri-
ger Entropie.

G 4 G A
0O,(aq)
Fe(OH); o). -
/ / . . Spurenstoffe
bloverﬁubbare bioverfiigbare —
NOM / Spure 15toff¢ NOM ,.A
A G| Produkte /
AG |
AH| | By \\ ) H¢ ---/ DpoMm
I R {
e G Poren_gel 8,G {7
TALS / =T s$ e
co / abgeschiedenes ~ Porengel -t "\\‘\ Co,
2 / bei der Humifizierung Fo NN

Abb. 11.3-1:  Abscheidung und Remobilisierung von Porengel in Langsamfiltern
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Das Porengel kann instabil werden, wenn das als Hydroxid abgeschiedene Eisen(III) als
Elektronenakzeptor fiir den Abbau organischer Stoffe dient. Durch den Ubergang in den
ungeordneten geldsten Zustand erhoht sich die Entropie. Bei einer Riickreaktion ist die
Wiederherstellung der sich langsam herausgebildeten hochgeordneten Bereiche relativ
unwahrscheinlich. Die Ubergangszustinde miissen eine niedrige Entropie aufweisen,
bevor Bindungsenergien freigesetzt werden kénnen. Dadurch weisen diese Uberginge
relativ hohe Energieniveaus auf. und die Riickreaktion l4uft stark gehemmt ab (Hyste-
rese).

Die im Pkt. 11.1.5 und Pkt.11.2.1 beobachteten Effekte werden durch ein stark verein-
fachtes Reaktionssystem nach Abb. 11.3-2 ausgedriickt.

Substrat = Fe2* Porenldsung
leichtabbaubare
organische Stoffe CH,
0,
co,
co,

“ Biomasse im Porengel

Porengel

Abb. 11.3-2: Reaktionsmodell fiir die Wechselwirkungen Porenldsung/Porengel im
Filter

Dabei besteht das Porengel aus dem Biofilm (Biomasse im Porengel) und eingelagerten
Eisen(Ill)hydroxid-Stoffkomplexen. Die Biomassekonzentration wird durch die Bildung
aus leichtabbaubaren Stoffen (Substrat) in der Losung und deren Zerfall durch Verat-
mung in einem dynamischen Gleichgewicht bestimmt. Die Reaktionswege und Gleich-
gewichtskonstanten leiten sich aus den in Abb. 11.3-1 dargestellten Energieniveaus ab.

11.3.2 Prozessmodell zur Biomassebildung und Sauerstoffzehrung

Fiir Biomasse und Substrat wird die Zusammensetzung entsprechend dem Modell
KNOBEL et al. (2002) in Anlage 3.1, Tab. 1 definiert. Die Biomasse wird bei der Verat-
mung des geldsten Substrates gebildet. Der Stochiometriefaktor v gibt dabei den Ertrag
an neuer Biomasse an:

(1+v)CsH,O,N + 5,750, - 5CO, + 3,5H,0 + 0,5N, + vC;H,O,N (11.3-1)
Die Prozesse der Biomassebildung (Bio) und deren Abbau (Lyse) lassen sich u.a. in

PhreeqC implementieren (Anlage 9.4). Der Zerfall in Kohlenstoffdioxid und Wasser-
stoff nach GI1.(11.3-2) war rechnerisch instabil:
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C,H,0,N + 8H,0 - 5CO, + 23H + 0,5N, (11.3-2)

Um den Ubergang vom aeroben ins anaerobe Milieu bei der Formulierung des Biomas-
seabbaus zu umgehen wurde Bruttoreaktion (11.3-3) formuliert, die sauerstoffzehrende
Stoffe freisetzt, die in den nachgelagerten Gleichgewichten die zugehorigen Milieu-
bedingungen einstellen. Das entspricht einer Disproportionierung von Biomasse in
Methan und Kohlenstoffdioxid:

C,H,O,N + 18/ H)O 17/, CO, + 23/, CH, + 0,5 N, (11.3-3)
C,H,O,N +2,25 H,0 2,125 CO, +2,875 CH, + 0,5 N,

In der Folge konnen sich sowohl aerobe als auch anaerobe Prozesse anschlie3en. Dieser
(Um-)Weg musste beschritten werden, weil dquivalente realistischere Ansétze das geo-
chemische Berechnungsmodell numerisch iiberforderten.

Die integrale Sauerstoffzehrungsgeschwindigkeit wird zunidchst iiber die Substratoxida-
tion nach Pkt.6.2.1. durch je einen Monod-Term fiir die Substrat- und Sauerstoffkonzen-
tration beschrieben Durch Gleichsetzen mit der integralen Sauerstoffzehrungsgeschwin-
digkeit nach GIL.(11.2-1) entsteht G1.(11.3-4):

dcy, Cg Coz
=R, O, =viu_ [, (FlpH, Temp )3 L O 3-
at 02 sp max X (p p) Ksu +Csu K02 +C02 (11 3 4)

Bis zu ¢, > 1 mg/L scheint die Zehrung von der Sauerstoffkonzentration unabhéngig

zu sein. Damit ist der Sauerstoffterm in Gl.(11.3-4) etwa 1. Daraus ldsst sich summa-
risch die Atmungsaktivitit von Biofilmen in den Filtern abschitzen:

R, [0, DKSu *Cgy
f(pH,Temp) Cg

VU, Lexeg, = (11.3-5)

Wenn man weiterhin davon ausgeht, dass nach den Erfahrungen zu den Messzeiten
wenig abbaubare Stoffe im Zulaufwasser vorliegen und die Sauerstoffzehrung auf Ver-
atmung akkumulierter Biomasse zuriickgefiihrt wird, dann kann auch der Substratterm
vernachléssigt werden (=1). Daraus lésst sich dann die GroBe von p, abschdtzen.

Der Biofilm auf der Kornoberfliche (FP-Definition) bietet nur eine begrenzte Flache
und somit kann dessen Aktivitdt nicht unbegrenzt anwachsen. Beriicksichtigt man
dieses nicht, wird entgegen den Erfahrungen nur in der obersten Schicht Substrat
abgebaut und die tieferen Schichten verarmen an Biomasse.

Deshalb wurde die Biomasseaktivitit in Gl.(11.2-1) durch einen Monod-Ausdruck

ersetzt, der ¢, auf eine maximale Konzentration, entsprechend der verfiigbaren Ober-

flache begrenzt:

6002

C C
=v 57 H, Temp) G—>*—3—22 11.3-6
max X max (p p) Ksu + Csu K02 + 002 ( )

x max X

Mit GIL.(11.3-6) wurden fiir verschiedene Temperaturen Orientierungsrechnungen
durchgefiihrt. Die Temperaturabhédngigkeit des Substratabbaus und der Lyse beschreibt
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GL(6.1-6) mit E,= 50 kJ/mol. Die Temperaturerh6hung von 10°C auf 25°C entspricht
dabei einer Beschleunigung beider Reaktionen um den Faktor 2,91.

Fiir den Temperatursprung wurde aus numerischen Griinden des Programms Gl1.(11.3-7)
in den Kinetik-Term eingearbeitet:

k(t): k, +k, _ k, =k, t = prung
2 2 ﬁt ~ tprung | T Ot

Das Vorzeichen des zweiten Terms legt fest, dass k,<k, und der Sprung von k,, zu k, er-

(11.3-7)

folgen soll.

11.3.3 Modellierung einer Langsamfilterschicht

Die Modellrechnungen wurden fiir eine 2 m lange Stromrdhre (Langsamfilter) aus 10
mixed cells durchgefiihrt. Die sich dabei aus n_, ergebende Dispersivitit (0,2m) ist

grofer als die Mikrodispersivitit. Die in Anlage 5.4 fiir die FlieBstrecke in Neu Zittau
berechnete Dispersivitdt ist nicht reprasentativ fiir den Entstehungsbereich der Humin-
wolken im unmittelbaren Infiltrationsbereich. Die Berechnung der Filtereffekte erfolgte
in 2 Phasen:

1. Einarbeiten bei einer niedrigen Temperatur, wobei Biomasse akkumuliert wird.
2. Temperaturerh6hung mit Einstellung eines neuen Biomasseprofils

Die stationdren Substrat- und Biomasseprofile zeigt Abb. 11.3-3 fiir zwei Temperaturen
(10°C und 25°C).

02

mmol/L * *[mmol/L]
Biomasse 7 0,30
- Umschlag in den anderen stationéren
Zustand bei Temperaturerhdhung -
i 10
0,10
1 0,20
— 0,
25 7]
0,05 [- 10
’ Y — = 0,10
Yy T —
— Substrat k
0,00 ' ' : » 0,00
0 0,5 1 1,5 Tiefe [m]

Abb. 11.3-3: Stationdre Konzentrationsprofile fiir 10°C und 25°C

Bei niedriger Temperatur wird mehr Biomasse auch in tieferen Schichten gebildet. Alle
Konzentrationsprofile verlaufen dabei flacher. Bei einer Temperaturerh6hung geht der
stationdre Zustand mit hoher Biomassekonzentration in den mit niedrigerer Biomasse
iiber. Nach dem Erhohen der Geschwindigkeitskonstanten durch Temperaturerhohung
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wurde beim Ubergang in den neuen stationiren Zustand Biomasse abgebaut. Das fiihrte
zu einer kurzen anaeroben Phase (Abb. 11.3-4), in der Sulfat zu Sulfidschwefel redu-
ziert worden ist.

mmol/L A aerob 0 IanaerObl aerob 1 Sulfid-S
1 > [mg/L]
- Biomasse = =S(2) 0,80
0.04 T Sprung _
’ Lo 0,60

= 0,40
0,02 kshift =10 ‘o i
40,20
Ashift=50 |
0,00 - S - - > 0,00
13 13,5 14 14,5 15 155 ¢4

Abb. 11.3-4:  Anaerobphase nach Temperaturerh6hung (At ist als Ashift angegeben)

Bei flacheren Temperaturspriingen nahm die kritische Anaerobie ab. Im gegebenen
Beispiel wurde die Biomasseakkumulation durch relativ hohe Substratkonzentrationen
im Zulauf verkiirzt.

11.34 Modellierung der Stoffriickhaltung in Abhangigkeit vom Redoxzustand
im Porengel

Nach den in Abb. 11.3-2 formulierten Arbeitshypothesen wurde die Bindung eines (fik-
tiven) Spurenstoffes Sta (= Stoff A) als Eisenkomplex, analog eines amorphen Eisenhy-
droxides definiert. Das Eisenhydroxid wird modelltechnisch beim Substratabbau frei-
gesetzt, was einem parallelen Abscheiden von kolloidem Eisen aus dem Zulaufwasser
entspricht. Diese beiden weitgehend unabhéngigen Vorginge wurden in der Modellfor-
mulierung miteinander verkniipft. Sta repriasentiert alle mit Eisenhydroxid zu einem Po-
rengel kondensierenden Stoffe (Adsorption, feste Losungen, Komplexbildung, ...). Dazu
gehoren z.B. Huminstoffe, Phosphat aber auch Mikroorganismen (Bakterienkolonien).

PHASES
M st
SaFe(H3 + 3H = Fe+t3 + 3H2O0 + Sa
| og_k -1,0

Die Gleichgewichtskonstante wurde in der Phasendefinition fiir eine Bindung aus einer
Losungskonzentration von 0,01 mmol/L gewéhlt und nicht weiter optimiert. Die Sto-
chiometriekoeffizienten fiir die beiden biochemischen Reaktionen sind in Tab. 11.3-1
zusammengestellt.
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Tab. 11.3-1: Reaktionsstochiometrien

Bio Lyse
Substratabbau | Biomassezerfall
Substrat -1,40
0, -5,75
CO, 5 2,125
CH, 2,875
H,0 3,5 -2,25
Biomass 0,40 -1
Fe(OH), 0,14

Unter den modellierten Bedingungen ist weniger Eisenhydroxid als Sta vorhanden, so
dass nur der gebildete Komplex vorliegt. Abb. 11.3-5 zeigt die Konzentrationsentwick-
lungen von Sta und dessen Eisenkomplex.

1 A
Sta-Komple -
mmol/L R _p_x ———————————— I aerob 0
* ko Spriinge ?
IE I %
R
anaerob |, i (?ﬁ** * /N
1,":** |
0,1 [ % ok I 1
VR~ L—\ _______ 1y aerob 1
————— n
* ~ —y == 1
anaerob % ~
\ Sta =~ -~ !
\% ~ - |
Sta im Zulauf \ ~<
0,01 * \
\ " V aerob 1
\
- == -.aerobO
0,001 ' ' ' >
-5 0 5 10 15 pE

Abb. 11.3-5: Spurenstoffmobilisierung bei niedrigen Redoxpotenzialen

Die Konzentrationsverléufe sind darin durch die gestrichelten Pfeile dargestellt. Die
Mobilisierung erfolgt nur in der kurzen Ubergangsphase, in der der gebildete Eisenkom-
plex reduktiv gelost wird. Dabei hingt die Sta-Konzentration vom Redoxpotenzial ab.

11.35 Folgerungen

Die Arbeitshypothesen mit denen die Bildung von Huminwolken und drastische Be-
schaffenheitsdurchbriiche an Filtern begriindet worden sind, konnten durch Modellie-
rung qualitativ bestitigt werden. Es zeigt sich auch, wie empfindlich ein Filter auf
Milieudnderungen reagieren kann. Die in Pkt.11.2.2 beschriebene Sauerstoffzehrung
(Ry,) ist eine von der Entwicklung des jeweiligen Porengels abhéngige Grofe. Uber

GL.(11.2-1) ldsst sich unter Vorgabe einer maximal zuldssigen Sauerstoffzehrung ein
Mindest-FP berechnen. Dabei ist fiir Extremsituationen reprasentativer Parameter R,

zu wihlen. Fiir die jeweilige Filterkonstruktionen berechnet sich nach Gl.(7.3-20) die
Mindestfiltergeschwindigkeit, die in diesen Extremsituationen nicht unterschritten
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werden darf.. Das in Anlage 9.4 vorgestellte inputfile kann auf aktuelle Probleme ange-
wendet werden.

12 Anwendung auf die Reaktivitat von Huminstoffen mit
Porengelen
12.1 Anaerobe Behandlung bergbauversauerter Wasser

12.1.1 Versuchsanlagen zur Sulfatreduktion

Im Siidanstrom des Senftenberger Sees wurde eine Untergrundbehandlung zur Sulfat-
reduktion von Kippengrundwasser (Abb. 12.1-1) erfolgreich getestet (DGFZ/BTUC
2004 und BTUC 2005).

Dosierung
Substrat, Hilfsstoffe

Polizeifilter

Nachreaktion

Grundwasseroberfldche sulfatreduzierender

substratangereicherter Bereich X/

I” . I
potenziell saurer Kippengrundwasserstrom | induzierte . |
| Transversalstromung |

GW

Abb. 12.1-1: Infiltrationsanlage INFILT® quer zur Grundwasserstrdomung und Aufsicht

Nach Infiltration von methanolangereichertem Grundwasser (Substrat) wurde im einge-
arbeiteten Grundwasserleiter Sulfat zu Schwefelwasserstoff nach G1.(12.1-1) reduziert:

2H* + SO + 4/,CH,OH = H,S + 4/,CO, + 8/,H,0 (12.1-1)

Der gebildete Sulfidschwefel fiel anschlieBend mit Eisen(Il) als Eisensulfid aus. Das
Reaktionssystem enthdlt Anlage 3. Die gemessenen Behandlungseffekte wurden vom
Porengel mit gepragt.

Parallel dazu untersuchte PREUB (2004) im TechnikumsmaBstab die Behandlung von
saurem Tagebauseewasser (RL111) durch Sulfatreduktion in Filterreaktoren. Dabei
wurde in einer Vorstufe Eisenhydroxid reduktiv gelost und das Seewasser in ein dqui-
valentes, hydrogencarbonatgepuffertes Grundwasser (pH > 5) umgesetzt. Die Sulfat-
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reduktion verlief in den nachgeschalteten 4 parallel betriebenen Anaerobfiltern dhnlich,
wie im Untergrundreaktor. Die Verweilzeiten waren kiirzer und das eingesetzte Filter-
material (Filtersand, Stroh, inerte Fiillkdrper) stammte nicht aus dem Grundwasserleiter.
Die Abldufe der Technikumsanlage enthielten bei der kiirzeren Verweilzeit noch iiber-
schiissiges Substrat und Metabolite (Schwefelwasserstoff und organische Stoffe), die in
einem mit Sand gefiillten Tropfkorper nachbehandelt wurden.

12.1.2 Einfluss der anorganischen Fraktion des Porengels auf die Behandlung
im Untergrund

Fiir die Reaktionen im Untergrund musste ein umfangreiches Porengel definiert werden,
das die Aciditdt der Kornoberfliche und die Bildung anorganischer Oberflichenkom-
plexe mit Calcium, Eisen und Sulfat nach Pkt. 4.1.4 sowie im Séttigungsgleichgewicht
stehende mineralische Festphasen als Rektionsprodukte berticksichtigt. Fiir die Be-
schreibung der Sulfatreduktion reichte die Definition des anorganischen Porengels aus.
Fiir die Beschreibung der Nebenwirkungen der eingeleiteten Prozesse auf die orga-

nische Belastung des Grundwassers musste der organische Anteil des Porengels bertick-
sichtigt werden (Pkt. 12.2.2).

Das Porengeriist im Untergrundreaktor wird durch Quarzsand mit einem dquivalenten
Kugeldurchmesser

dy,~=0,9 mm und einem Porenvolumen von
n,=0,35
gebildet.

Substrat @

Porenlésung

(4\—‘(\5 :10) <\'é<r §
«~ LL I s
|2 z|g ¢ g £
[aR
© © 0 0
55 5\5 8|5 & &
N B HNS v FS +
O LL
I I g
) ) S g ¢
1. SRB-Biomasse im Porengel i i T
[ CaCo, S £ 3 Porengel

Abb. 12.1-2: Wechselwirkungen zwischen Porengel und Porenwasser im Untergrund-
reaktor zur Sulfatreduktion (vereinfacht entsprechend Abb. 11.3-2)
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Die Oberflichenaciditit mit Konstanten nach DZOMBAK & MOREL (1990) beschreiben
GL.(12.1-2) und GI.(12.1-3). Die Konzentration der Bindungsplédtze (4 - 16 mmol/kg),
die im weitesten Sinne der Kationenaustauschkapazitit entsprechen, beeinflusste das

Pufferungsverhalten der Bodenmatrix entscheidend.
Sand-wOH + H* = Sand-wOH? logK=4.5
Sand-wOH = Sand-wO-+ H" logK=-7,2

(12.1-2)
(12.1-3)

Die Sorption der Ionen wurde formell nach DZOMBAK & MOREL (1990) postuliert und
die Konstanten {iber Laborversuche angepasst. Dabei konnten die zweiwertigen Kat-

ionen Eisen und Calcium nicht differenziert betrachtet werden.

Sand-wOH + Ca™?2 =  Sand-wOHCa'? log K =16,0
Sand-wOH + FeZ" = Sand-wOHFe?* log K =16,0
Sand-wOH + SO7 + H+ <=  Sand-wSOj; + H,0 log K =17,0
Sand-wOH + SO%- =  Sand-wOHSOZ log K =0,0

(12.1-4)
(12.1-5)
(12.1-6)
(12.1-7)

Folgende anorganische Phasengleichgewichte im schwach sauren pleistozdnen Grund-

wasserleiter waren zu beriicksichtigen:
» Eisensulfid als primdres Reaktionsprodukt
» elementarer Schwefel als Reaktionsprodukt
» Eisenhydroxid als moglicher Bestandteil des GWL
» sowie folgende Produkte von Nebenreaktionen:
o Eisencarbonat (Siderit)

o Calciumcarbonat (Calcit)

Die dem im Milieu des Porengels veranderten Loslichkeitskonstanten wurden nach Pkt.
5.3.3 GI1.(5.3-30) iiber die statistische Auswertung ihrer lonenprodukte (Abb. 12.1-3)

bestimmt.

relzi{ive Haufigkeit

0,6 - FeCO, FeS

04 -

02 L

T
9]

0,0

IP -15 -10 -5 0

Abb. 12.1-3: Haufigkeitsverteilungen der lonenprodukte (IP) von Siderit, Eisensulfid

und elementarem Schwefel im Grundwasser der Versuchsanlage
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Die Haufigkeitsverteilungen der Ionenprodukte des Siderits (IPp ;) und des Eisensul-
fides (IPg.g) weisen zwei Maxima auf. Ein Maximum ergibt sich aus der allgemeinen
Verteilung der Wasserbeschaffenheit fernab vom Loslichkeitsgleichgewicht. Das zweite
liegt am Loslichkeitsgleichgewicht (Tab. 12.1-1). Der Abbruch der Héufigkeitsvertei-
lung an der Sittigung zeigt, dass iibersittigte Zustinde nicht moglich sind. Dabei wird

die Form der Abbruchkante von der Analysenunschirfe und den im Untergrund wech-
selnden Milieuverhéltnissen bestimmt.

Tab. 12.1-1:  Vergleich verschieden ermittelter Kriterien fiir phasenstabilisierte Zu-

stinde
Kriterium | Theorie | milieukorrigiert | Analysenstatistik | Modellierung
nach Pkt.5.3.3 Anlage 9.5
IP(FeS) -3,9 -3,3 -2,3 -3,3
IP(Siderite) | -10,9 -10,3 -10,1 -10,1
IP(Calcite) -8,5 -7,9 -7,8
IP(Sulfur) -12,9 -12,8

Das gemessene Redoxpotenzial charakterisiert als Summenparameter nicht automatisch
die Gleichgewichtslage IPg des Redoxpaares S(-2)/S(6). Dadurch entsteht die breite,

nicht auswertbare Verteilung ohne Abbruchkante. Die Haufigkeitsverteilung des Eisen-
sulfides (IPp.g) bricht an der Sittigungsgrenze fiir Eisensulfid um 1P, ¢=-2,3 ab. Die

Loslichkeit des Eisensulfides ist im untersuchten Porensystem hoher als thermodyna-
misch berechnet (P ;=-3,3). Fiir Eisencarbonat, Siderit, gilt bei Sattigung 1P ;=-

10,1. Dieser Wert liegt nahe an dem abgeschitzten Wert von -10,3. Mit den in Tab.
12.1-1 zusammengestellten Konstanten BTUC (2005) lieBen sich die Prozesse im
Untergrundreaktor durch Modellierung annéhernd rekonstruieren (s. Anlage 9.5).

Die Sulfatreduktion setzte im Untergrund erst nach langsamer Einarbeitung ein. Bei nie-
drigen pH-Werten oder fehlendem Eisen(Il) stieg die Schwefelwasserstoffkonzentration
zeitweise bis iiber 60 mg/L an. Mit einer optimierten Substratzugabe ldsst sich ein
eisenarmes Grundwasser im Abstrom herstellen. Die Untergrundsulfatreduktion ist nach
BTUC 2005 fiir die Sanierung bergbauversauerter Grundwisser einsetzbar.

12.1.3 Veranderungen im organischen Stoffkomplex durch die Untergrund-
behandlung

Bei der Verwendung alternativer Substrate sind Beeintrachtigungen der Wasserbeschaf-
fenheit zu priifen. Erhohungen der organischen Fracht im Grundwasserstrom kénnen
durch Restsubstrat, Metabolite oder Wechselwirkungen mit dem Porengel zuriickge-
fiihrt werden. Tab. 12.1-2 enthélt ausgewihlte Parameter, die bei der Untersuchung der
UV-absorbierenden potenziell bioakkumulierbaren Stoffe (PBS;,y,) nach Pkt.10.1.3 und

Abb. 12.1-6 im Grundwasser bestimmt worden sind.
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Tab. 12.1-2: Beschaffenheitsparameter des Grundwassers im Untergrundreaktor in
verschiedenen Situationen

Situation Datum Parameter der gelosten Fraktion PBS.y

N© pH | Fe ‘ SO, ‘ H,S ‘ DOCy €int E . DOC
1 mg/L m%/(molnm) | 1/(mnm) | mg/L
1 29.09.2002 | 4,48 | 193 1500 | 0,0 6,0 [ 0,0304 0,00062 0,24
2 29.09.2002 | 4,96 | 193 1660 | 10,0 4,2 | 0,0390 0,03400 0,40

+56 0 0

(Methanol)

3 18.06.2003 | 5,14 | 120 | 1400 | 18,4 4,4 | 0,0942 0,00108 0,14
4 17.09.2003 | 5,65 | 2,4 803 | 47,0 10,7 | 0,0236 0,00848 4,30
5 20.10.2003 | 5,92 | 2,4 650 | 33,2 14,0 | 0,0110 0,00016 0,17
6 20.10.2003 | AT249 aerob stabilisiert 7,3 | 0,0326 0,00053 0,20

Dabei wurden folgende Situationen erfasst:

1: Anstromendes unbehandeltes, potenziell saures Grundwasser, das durch hohe
Eisen(II)konzentrationen gekennzeichnet ist.

1N

Grundwasser im Abstrom mit beginnender Sulfatreduktion. Bei dem noch zu niedri-
gen pH-Wert wurde nur H,S gebildet. Es konnte noch kein FeS ausfallen und der

DOC bestand hauptsichlich aus nicht umgesetztem Methanolsubstrat (LC-OCD-
Untersuchung)

|98

Sulfatreduktion mit fast vollstdndiger Substratumsetzung (Methanol <0,5mg/L,
Abb. 12.1-4).

|

und 5: Sulfatreduktion unter Eisenmangel und erheblicher Schwefelwasserstoft-
bildung. Infolge der pH-Wert-Erhohung wurden Huminstoffe aus dem Porengel
mobilisiert (Pkt.12.1.4)

[o)

: Probe 5 nach aerober Nachbehandlung (aerobe biochemische Stabilisierung)

Der natiirliche DOC-Background bestand aus Huminstoffen, Building Blocks und
weiteren Sduren und war relativ unauffallig.
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Aromatizitit
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Abb. 12.1-4: LC-OCD-Ergebnisse fiir das behandelte Grundwasser Nr.3

Dabei war eine deutliche mikrobiologische Aktivitdt in Form von Polysacchariden
nachweisbar, die in Grundwéssern unter natiirlichen Bedingungen nicht nachzuweisen
waren.

Aromatizitét

€254
m2/g] 8‘! [m2/mol]

7184

= o Huminstoff
6172 building )

L blocks 3,3
5160

1,9

4[48
3136 Amphiphile
224 153
1[12
010,05 ‘ ‘ ‘ ‘ R 2
0 200 400 600 800 1000 20 000

Molmasse M [g/mol]

Abb. 12.1-5: Behandeltes Grundwasser unter Eisenmangel und Mobilisierung von Hu-
minstoffen aus dem Porengel (2 dhnliche Proben zusammengefasst, dar-
unter Nr.4)

Der Anteil UV-absorbierender unpolarer Stoffe wurde mit den Adstests untersucht. Die
integralen Extinktionskoeffizienten wurden dabei summarisch zusammengestellt. Abb.
12.1-6 zeigt deren Verteilung und den bioakkumulierbaren Bereich.
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Abb. 12.1-6: Verteilung der UV-absorbierenden unpolaren Stoffe aus den Adstests

Aus den unfraktionierten Spektren wurden mit den in Tab. 12.1-2 zusammengestellten
UV-absorbierenden-DOC (entsprechend der LC-OCD-Ergebnisse) molare Extinktions-
koeffizienten (C) berechnet. Damit wurde die Summe der bioakkumulierbaren Extink-
tionseinheiten in einen dquivalenten DOC iibertragen. Unter Beachtung der Schwan-
kungen ldsst sich weder eine Erh6hung noch eine Senkung dieser Pseudokomponente
erkennen. Daraus wird abgeleitet, dass keine unpolaren Metabolite in hohen Konzen-
trationen freigesetzt werden.

Nur Probe Nr. 4 erscheint dabei als Ausnahme, die nach dem gegenwértigen Wissens-
stand als Ausrei3er einzuordnen ist.

12.1.4 Mobilisierung von Huminstoffen im Untergrund nach pH-Anhebung
durch Sulfatreduktion

Der organische Kohlenstoff im behandelten Grundwasser lief3 sich nach Pkt.10.1.1 {iber
die LC-OCD-Messungen in Restmethanol und die organische Grundlast, die iiberwie-
gend aus UV-absorbierenden Huminstoffen besteht, einteilen. In Tab. 12.1-2 zeigt sich,
eine leichte Erhohung dieser Grundlast wahrend der Behandlung. Damit eigneten sich
die haufiger gemessenen UV-Spektren zur Aufkldrung von Verdanderungen in der orga-
nischen Grundlast. Abb. 12.1-7 zeigt die Bandenstruktur der UV-Spektren des behan-
delten Grundwassers einer Messstelle (B9/4) wihrend eines pH-Sprunges im Grund-
wasser.
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Konzentrationserh6hung
von Huminstoffen
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folgt
5,0
pH-Sprung
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Abb. 12.1-7: Verdnderungen der UV-Spektren im behandelten Grundwasser nach
einem pH-Sprung (Messstelle B9/4)

Im UV-Spektrum der Grundwésser konnte die Elementarbande B2 und selten auch B1
ausgewertet werden. Es zeigte sich aber eine voriibergehende deutliche Erhdhung der
Huminkonzentration nach dem pH-Anstieg. Die Alkaliloslichkeit von Huminstoffen ist
allgemein bekannt. Es scheinen aber auch bei niedrigen pH-Werten kleine Fraktionen
im pH-abhingigen Loslichkeitsgleichgewicht zu stehen.

Nachgewiesen wurde dieser Effekt durch Laborversuche in der REV-Fluidzirkulations-
anlage, bei denen der pH-Wert einer zirkulierenden gipsgesattigten Losung schrittweise
erhoht wurde. Das eingesetzte Material stammte aus der gleichen pleistozidnen Schicht
aus der die Grundwasserproben entnommen wurden.

Abb. 12.1-8 zeigt die Bandenstruktur der mit steigendem pH-Wert eluierten Humin-
stoffe. Ein mit der LC-OCD-Methode untersuchtes Eluat bestand zu iiber 95% aus
Huminstoffen. Abb. 12.1-9 enthélt zusitzlich die Ergebnisse des behandelten Grund-
wassers.

Beide Proben stammen aus unterschiedlichen pH-Bereichen. Die spezifischen Extink-
tionskoeffizienten des mobilisierten Porengels sind hoher als die der Grundwasserhu-
minstoffe. Die Loslichkeitskonstante ist iiber die Huminstoffe des Porengels verteilt,
wie in BTUC 2005 nachgewiesen werden konnte.
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Abb. 12.1-8: Bandenstruktur der aus dem GWL mobilisierten Huminstoffe in Ab-
hiangigkeit vom pH-Wert (ein Versuch von vier Parallelversuchen)

Aromatizitit ginl(ll(mg mobilisiertes
OCKS Huminstoffe Porengel
€554 2,2
[m?/g] A [m%/mol] 124
Amphiphile
7[84 =T
1,2 L=
672 PR
(€ 7 2-4
5160 /' Grundwasser
4148 o9 Huminstoffe
L. Building
3136 Blocks
2024
| Polysaccharide
1112
0— 14 - om \ \ \ \ 20509 p
Metang 200 400 600 800 1000 20000
ethano Molmasse M [g/mol]

Abb. 12.1-9: Mittlere Bereiche des behandelten Grundwassers im Siidanstrom des
Senftenberger Sees mit der alkalisch 16slichen Fraktion des korrespon-
dierenden Porengels nach Anlage 8 (Angabe der DOC in mg/L)
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12.1.5 Veranderungen bei einer aeroben biochemische Stabilisierung
sulfatreduzierter Wasser

Vor allem bei den niedrigeren Kontaktzeiten in den Technikumsversuchen enthielt das
sulfatreduzierte Wasser haufig noch Restsubstrat (Methanol) und Sulfidschwefel, die in
einem schwach belasteten Tropfkorper (liberdimensioniertes Testfiltersystem nach Pkt.
7.7) aerob nachbehandelt wurden. Dabei sollten alle biochemisch abbaubaren Stoffe
umgesetzt werden. Damit enthielt das nachbehandelte Wasser nur noch wasserwerks-
relevante Stoffe nach Pkt. 2.3.6 und 10.2.3.

Das eingesetzte Rohwasser aus dem Tagebausee RL111 enthielt praktisch keine hoch-
molekularen Stoffe (s. Abb. 10.1-12). Im Anaerobreaktor (s. Abb. 12.1-11) bildeten sich
Huminstoffe und deren Vorstufen (building blocks) in geringen Konzentrationen.

Aromatizitét

€354

[m2/g] x‘! [m2/mol]
784
6172 Building Blocks
560 Lo
448
0,81
36 Neutralstoffe Huminstoffe
224
Ha org.Séuren
,1

9,5

2 3,57 ) ) . 087
Methanol 200 400 600 800 1000 20000

Molmasse M [g/mol]

Abb. 12.1-10: Sulfatreduziertes Tagebauseewasser (RL111) nach dem Anaerobfilter
(DOC als Zahlenangabe)

Der hohe Anteil an nicht UV-absorbierenden organischen Sduren nach der Sulfatreduk-
tion und die hochmolekularen Polysaccharide aus Biofilmen weisen auf eine intensive
anaerobe Respiration hin. Der Abbau der Séuren und des restlichen Methanols mit Bil-
dung von Huminstoffen fand erst in der acroben Nachbehandlung (Abb. 12.1-11) statt.

Die nach dem LC-OCD-Verfahren ermittelte Zusammensetzung des Wasser unterschied
sich nicht wesentlich von einem Kliranlagenablauf bei Schwachlast oder gar einem
natiirlichen eutrophen Oberflichenwasser. Methanol war mit 40 pg/L C nur noch in
Spuren vorhanden. Die niedermolekularen Fraktionen wurden verstoffwechselt. Abb.
12.1-12 zeigt die Verdnderungen im organischen Stoffkomplex durch biologische
Stabilisierung.
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Abb. 12.1-11: Aerob biostabilisiertes Wasser nach der Sulfatreduktion
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Abb. 12.1-12: Verdnderungen bei der aeroben Stabilisierung des sulfatreduzierten

Organische Sduren und Building Blocks bilden abgrenzbare Molmassenbereiche, die
miteinander wechselwirken. Dabei nimmt der niedermolekulare Anteil ab und Humin-
stoffe nehmen in ihrer Gesamtkonzentration und in ihrer Molekiilgroe zu. Der aroma-
tische Anteil schwankt dabei nicht nachvollziehbar. Die hochmolekularen Huminstoffe
sind natiirliche Endprodukte des mikrobiellen Abbaus. Das biologisch stabilisierte Was-
ser enthélt nach Definition nur noch wasserwerksrelevante Stoffe. Die generell beim
Substratmetabolismus freigesetzten Polysaccharide (ca. 1 mg/L C) sind wahrscheinlich
biologisch abbaubar. Das bedeutet, dass die mittels Testfiltermethodik ermittelten was-

Huminstoffe

Building
Blocks

05 38T ‘ ‘ ‘ S SN

400 600 800 1000 20 000
Molmasse M [g/mol]

Wassers als Zusammenfassung der Abb. 12.1-10 und Abb. 12.1-11.

serwerksrelevanten Stoffe noch biologisch abbaubare Anteile enthalten konnen.
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12.2 Modellierung pH-abhangiger Wechselwirkungen zwischen
Huminstoffen im Porengel und in der Porenlésung

12.2.1 Allgemeine Problemstellung

Allgemein ist nach ZIECHMANN (1980) die gute Loslichkeit von Huminstoffen im al-
kalischen bekannt. Damit sind auch bei pH-Verdnderungen Losungs- oder Fillungser-
scheinungen natiirlicher Huminsiuren zu erwarten.

(KocH & SCHOPKE 1996) beschrieben die Mobilisierung von Huminstoffen an einer
Grundwassermessstelle neben einem Infiltrationsbecken von alkalischem Ascheklar-
wasser (Abb. 12.2-1). (MULLER & SCHOPKE 1992) wiesen den Zusammenhang zwi-
schen der Aschewasserinfiltration und der Erhdhung der Extinktionskoeffizienten (E,s,)

in Laborsdulenversuche mit dem Material des Grundwasserleiters nach.
Escia[1/m]
25+
20F

15

Eysq | 6

»

19.09.91 31.01.93 15.06.94 28.10.95 Zeit

Abb. 12.2-1: Mobilisierung von Huminstoffen aus dem Grundwasserleiter durch alka-
lisches Grundwasser neben einer Ascheklarwasserinfiltration

Im Unterschied zu Abb. 12.1-7 erschienen die Huminstoffe, infolge der relativ hohen
Pufferkapazitit des pleistozanen GWL, zeitlich vor dem pH-Sprung im Grundwasser
(Chromatografieeffekte). Neben der Huminsduremobilisierung trat sowohl im Labor als
auch bei der Pegelbeprobung kolloides Eisenhydroxid auf. Auch PREUB et al. (2000)
beschrieben Mobilisierungserscheinungen bei Labor- und Pilotversuchen zur Neutrali-
sation von Kippengrundwasser mittels in Kippensand eingetragener Kraftwerksasche.
Damit ist diese Problematik von allgemeiner Bedeutung.

12.2.2 Modellansatz zur Mobilisierung von Huminstoffen aus dem Porengel

12.2.2.1 Loslichkeitsmodell

Der zur Erkldrung der Stabilitit von Porengelen in Pkt.7.5.2 vorgeschlagene einfache
Modellansatz wird auf die Mobilisierung von Huminsdurepseudokomponenten iiber-
tragen. Durch Dissoziation der Sauregruppen laden sich die Molekiile negativ auf. Die
Abstofungskrifte werden groBer als die unpolaren Wechselwirkungen. Die Loslichkeit
von Huminstoffen in alkalischen Medien wird mit deren Sdure-Base-Eigenschaften in
Zusammenhang gebracht. Dabei liegen bestimmte Sdureformen (HS-H) als Festphase

vor und deren Anionen (HS") sind geldst:
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(HS-H), = (HS"),, + H* (12.2-1)

Zweifellos beeinflussen auch Nebenreaktionen mit Kationen (z.B. Ca?") die Léslichkeit
der Huminstoffe. Leider konnen deren Effekte bisher nur qualitativ beschrieben werden.

Vor der Formulierung des Loslichkeitsproduktes ist ein Bezug zwischen der Konzentra-
tion der Huminstoffe, z.B. als DOC, und der Konzentration der zu betrachtenden Saure-
funktionen, den Sauredquivalenten ¢y, Uber G1.(12.2-2) herzustellen:

DOC=M. . [t (12.2-2)
mit

M. = Molmasse des Kohlenstoffes (12000 mg/mol)

Ve = Anzahl der Kohlenstoffatome je sdurebildender Einheit

Chs = Konzentration der Sduredquivalente

M und v stellen dabei charakteristische Eigenschaften der jeweiligen Huminséure-

pseudokomponente nach GI.(3.3-3) in Pk.3.3.2 dar. Fiir das Loslichkeitsgleichgewicht
lasst sich G1.(12.2-3) formulieren:

log(DOC) - log(M. W.)-pH =logK, =-pK, (12.2-3)

pK, =pH - 1og%ﬁ+ log(v.)=pK; (DOC)+1log(v..) (12.2-4)
C

Die scheinbare (apparent) Loslichkeitskonstante pKL* wird direkt aus den Messwerten

berechnet und unterscheidet sich durch den Stochiometriefaktor von der auf die Saure-
funktionen bezogenen Konstante. Analog ldsst sich fiir Ey (meist A=254nm) als Sum-

menparameter fiir die gelosten Huminstoffe formulieren:
pK, =pH- log(EA ) + log(el\ ) =pK| (EA ) + log(sl\ ) (12.2-5)

Dabei steht €, fiir den molaren Extinktionskoeffizienten der jeweiligen sdurebildenden

Einheit. Da die Konstanten v und €, nicht bekannt sind, werden zunéchst
scheinbare Loslichkeitsprodukte pKL*(X),
(mit X = DOC, E,, ...)

eingesetzt.

Nach Gleichsetzen von GI.(12.2-4) mit (12.2-5) erhidlt man den spezifischen Extink-
tionskoeffizient beziiglich dem organischen Kohlenstoff (Gl.(12.2-6)):

1ogEjAE:pK’; (DOC) - pK: (B, )= —2 (12.2-6)
C

" DOC
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Da als Standardkonzentrationsmafeinheit fiir thermodynamische Berechnungen das
mol/L definiert ist, muss fiir €,5, die Mafeinheit entsprechend umgerechnet werden. Die

direkte Berechnung aus den Messwerten des DOC und E, ist vorzuziehen:
U D_ (n' n’ O 0 m’ O

0 (= = _
OO 0 (12.2-7)
ol
HDAH MO0 mol ] [ mol[

Die Angabe erfolgt allgemein in m?/mol.

Aus Versuchsergebnissen mit selektiver Elution, wie z. B. in DGFZ/BTUC (2003) be-
schrieben, lassen sich entsprechende Verteilungsfunktionen des pKL*(pH) ermitteln.

Die betrachteten Losungsvorgédnge laufen hysteres zur Kondensation ab. Die erhaltenen
schwach alkalischen Eluate konnen angesduert werden, ohne dass wieder feste Produkte
ausfallen. Aus diesen Losungen lassen sich Titrationskurven problemlos bestimmen.
Um die Modellierung von Huminstofflosungsprozessen mit den Siure-Base-Prozessen
nach Pkt.4.1 kompatibel zu gestalten wurde, ein zusétzliches Gleichgewicht zwischen
der kondensierten Phase und einer in Spuren geldsten undissoziierten Huminsdure ein-
gefiihrt:

(HS-H), = (HS-H), (12.2-8)
(HS-H),, = (HS),, + H* (12.2-9)

Die geldste undissoziierte Huminsdure liegt in einer pH-unabhingigen Spurenkonzen-
tration vor. Der stabilisierende Einfluss von Calciumionen lief3 sich qualitativ nachwei-
sen und erklért sich mit Effekten wie sie LATTNER (2003) fiir Alginate beschrieb. Diese
Einfliisse konnten aber noch nicht in das Modell formuliert werden.

12.2.2.2  Beschreibung der Huminstofflosung iiber Pseudokomponenten

Im Porengel liegen Huminstoffe unterschiedlicher Loslichkeit vor. Die jeweilige
Gleichgewichtskonzentration kann sich nur solange einstellen wie noch ungeldste Fest-
phase der jeweiligen Pseudokomponente vorhanden ist. Fiir einen stetigen Modellansatz
iiber feste Losungen (Pkt.5.3.2), der die simultane Losung verschiedener Pseudokom-
ponenten aus dem Porengel beschreibt, fehlen Informationen zur Berechnung der Akti-
vititskoeffizienten (s.Pkt.5.3.1). Deshalb wurde in erster Néherung ein unstetiger
Ansatz fiir die selektive Losung mehrerer Pseudokomponenten formuliert. Dabei gilt flir
jede Pseudokomponente:

V, = Elutionsvolumen

mp, = Probemasse

z = V. /mp.  Phasenverhiltnis des Elutionsschrittes

q = Beladung [mmol/kg] des Materials mit der 16slichen Festpasenkompo-
nente

c = Konzentration der gelosten Festphase (DOC)
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Die Bilanzierung jedes Elutionsschrittes erfolgt tiber die Beladung. Der Substanzverlust
berechnet sich iiber GI1.(12.2-10) und GI.(12.2-11) unter Beachtung, dass die Beladung
keine negativen Werte annehmen kann:

q; =9, —zleg 20 (12.2-10)

-zI[d
q =maXE]° 0 SE (12.2-11)

Rechentechnisch wird diese Unstetigkeit tiber die Funktion Maximum max() gelost. Die
Losungskonzentration berechnet sich rekursiv aus der gelésten Menge und dem Eluat-
volumen:

c, - (9 -a) (12.2-12)
V4

Die Konzentration im Eluat ergibt sich aus der Summe aller postulierten Pseudokompo-
nenten. Jede Pseudokomponente ist durch deren Anfangsbeladung und pKg vollstandig

beschrieben. Wenn diese Parameter fiir ein System von Pseudokomponenten vorge-
geben sind, ldsst sich jeder beliebige Elutionsverlauf daraus berechnen. Durch Anpas-
sung dieser Parameter fiir jede Pseudokomponente kann die berechnete, mit einer im
Versuch ermittelten Elutionskurve, zur Deckung gebracht werden. Damit ist das Mobili-
sierungsverhalten der Huminstoffe beschrieben.

12.2.2.3  Anwendung der Modellvorstellungen

Die Ergebnisse der in Anlage 8 beschriebenen Versuche wurden an die Modelle ange-
passt. Calcium erhohte meist die scheinbaren Loslichkeitskonstanten, d.h. die Mobilitit
der Huminsduren sinkt mit zunehmender Calciumkonzentration.

Der rot unterlegte Bereich in den Summenkurven kennzeichnet den Bereich unzu-
reichender Gleichgewichtseinstellungen. Mit den vorgestellten Modellansidtzen lassen
sich aktuelle Probleme der Grundwassersanierung in Bergbaugebieten beschreiben.
Standig neue Untersuchungsergebnisse vervollstindigen laufend die hier nur angeris-
senen Losungsansatze.
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Abb. 12.2-2:  Verteilungsfunktionen fiir DOC und E,, des in Pkt.12.1.1 beschriebenen

pleistozdnen Grundwasserleiters

12.3 Humifizierungsprozesse

12.3.1 Bildung von Huminstoffen

Huminstoffe konnen auf zwei Wegen gebildet werden, durch Abbau komplexer orga-
nischer Substanz oder durch Polymerisierung / Kondensation niedermolekularer Aus-
gangsstoffe (VOGT et al. 2002).

Wiéhrend des mikrobiellen Abbaus von Organismen und deren Stoffwechselprodukten
werden die gut verfiigbaren (labilen) Makromolekiile zerkleinert und metabolisiert. Wi-
derstandsfiahigere Komponenten oder Biopolymere, wie Lignin, Cutine, Suberine, N-
haltige paraffinische Makromolekiile, Melanine und andere Biopolymere werden selek-
tiv konserviert, um spéter ein Teil dessen zu werden, das operational als ,,Humin* be-
zeichnet wird. Als eine Folge des erhohten Abbaus wird die Struktur der entstandenen
Makromolekiile variabler und beginnt die chemische Ahnlichkeit mit dem Ausgangsma-
terial zu verlieren. Dieser Weg der Humifizierung lduft z.B. bei der Kompostierung
(CHEFETZ et al. 1998) ab.

Der andere Stoffwechselweg beinhaltet Kondensations- und Polymerisationsreaktionen
aus niedermolekularen reaktiven Ausgangsstoffen. Die autochthone Bildung von Hu-
minstoffen lduft dann oxidativ enzym-katalysiert oder durch indirekte Photolyse ab.
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Viele enzymatische Wege verlaufen iiber Phenolase und Peroxidase. Ein vergleichbarer
Prozess kann auch als Auto-Oxidation ablaufen. Auch die auf diesem Weg entstandenen
Makromolekiile verlieren zunehmend ihre Ahnlichkeit zu ihren Ausgangsstoffen (VOGT
et al. 2002).

Beide Stoffwechselwege iiberlagern sich. Nur als Gesamtkohlenstoff o. 4. gemessen, er-
scheinen die Huminstoffe chemisch inert. Die einzelnen Bestandteile reagieren stindig
mit und untereinander. Im Molmasse-Aromatizitits-Diagramm befinden sich die Hu-
minbestandteile in einem charakteristischen Bereich (Abb. 12.3-1).

Aromatizitét

pedogene R
€54 [m?/g-C] Huminstoffe ;¢ K
A RS N

R R 5

8 - K
- A

L * g

7 K
L4

L .O

6 g
>
epw -
50 Humifizierungsweg o
"“ . ‘0.
4 o aquatische Fulvo- "0
und o°

[ *

3 Huminsduren «*
*
*
20 * “"‘
PR3 o
1r Phenol “"‘
Building Blocks .

O L L L L L L ;
0 200 400 600 800 1000 1200

Molmasse M [g/mol]

Abb. 12.3-1: Darstellung der Entwicklung aquatischer Huminstoffe nach HUBER
(2003)

Bei der Entwicklung der Huminstoffe spielen folgende Vorgéinge eine Rolle:
1. die Bildung von Makromolekiilen iiber neue chemische Bindungen und

2. die Aggregation von Makromolekiilen zu kolloiden Komplexen und Ubergang in
die feste Phase.

Die chemischen Verdnderungen bei der Polymerisation haben meistens auch Einfluss
auf die TeElektronensysteme der aromatischen Molekiilbestandteile, mit Auswirkung
auf die UV-Spektren. Die Aggregation kann bis zur Kondensation fiihren. Diese Pro-
zesse sind mit der Bildung und Stabilitdt von Porengelen (s. Pkt.12.2.2) vergleichbar.

12.3.2 Technische Nutzung von Humifizierungsprozessen

Huminstoffe bilden sich spontan bei der Abwasserbehandlung, bei der Kompostierung
und weiteren natiirlichen und technischen Prozessen (s.Pkt.12.1.5). Die dabei ablau-
fenden Prozesse werden beziiglich der Humifizierung meist nur summarisch (DOC)
betrachtet. Die Immobilisierung von Schadstoffen iiber Humifizierungsreaktionen be-
trachten meist Autooxidationsreaktionen von Phenolen.
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WAGNER & NICELL (2002) behandelten Phenollosungen (einschlieBlich Methyl- und
Chlorderivaten) mit Wasserstoffperoxid und Meerrettichperoxidase und konnten > 95%
der nachweisbaren Phenole innerhalb weniger Stunden (Entgiftung) entfernen.

COLARIETI et al. (2002) untersuchten die biotische und abiotische partielle Oxidation
von Phenolen in wasserunlgsliche Polymere an Bodenkomponenten. Dabei wirkten
Luftsauerstoff, Eisen-, Mananoxide, Nitrat und Sulfat als Elektronenacceptor, sowie
Tonminerale als Katalysator. Die kinetischen Daten sind in Anlage 3.3
zusammengefasst.

12.3.3 Humifizierungsversuche

Humifizierungsreaktionen wurden an den in Pkt.10.1.3.3 vorgestellten Abwéssern,
sowie einer benzoathaltigen Sodalosung, unbekannter Herkunft beobachtet. Hier
werden nur die Ergebnisse der Versuche mit Pyrolyseabwasser und der Sodalésung
diskutiert. Zur Charakterisierung der Ausgangsgemische wurden u.a. auch die Titra-
tionskurven (Abb. 12.3-2) ausgewertet.

dpH/dey o 4 Hi A 0,005
pH PK(Ar-OH)=10 S P -
10 > bl i
1. Ableit | \
gl eitung sk - 0
4041 S
6 W | 6 N pK, (DIC) 7 0,005
A Ty --pK (R-COOH)=4,7 - Soda N\
\\ . 4r "\f\’ ””””” pK (Benzoesdure) |
L e -0
2r 1 5 1.Ableitung —_—
o 4 20 o 0 4 ‘ ‘ ‘ ‘ o
- - - + 0 1 2 3 4 +
OH Titer [mmol/L] mit H mol/L H
Lauge Siure Titer [mmol/L] mit Séure

Abb. 12.3-2: Titrationskurven des Pyrolyseabwassers und der Sodaldsung mit jeweils
deren ersten Ableitungen

Aus den Titrationskurven wurden Pseudokomponenten der Sduren nach Pkt. 4.1.5
berechnet (Tab. 12.3-1).

Tab. 12.3-1:  Anpassungsergebnisse der Titrationskurven [mmol/L] in Abb. 12.3-2

Bezeichnung pK,=6,4,pK,=10,5 | pK=4,30 pK=4,7 pK=10,0

DIC Benzoat R-COOH Ar-OH
Pyrolyseabwasser 09.01.2002 2,76 +0,3 31,4 +0,37 | 18,07 +0,5
Pyrolyseabwasser 14.12.2001 9,87 +3.0 184 +23 | 2545 =62
Sodaldsung mit Benzoat 1217 +7 229  #11,5

In der Sodalosung (130 g/L, wasserfrei) befanden sich umgerechnet 33g/L. Na-benzoat.

Die Humifizierungsprozesse setzten in den untersuchten Wissern bei hoheren pH-Wer-
ten und Sauerstoffzufuhr meist spontan ein, und waren an einer zunehmend dunkleren
Verfarbung zu erkennen. Die Titrationskurven énderten sich dabei nicht zwangslaufig.
Damit blieben die meisten Sduregruppen erhalten, wiahrend die Aromaten polymerisier-
ten. Nach Ansduern der reagierten Proben fielen auch Huminstoffe in relativ kleinen
Mengen aus. Dabei wurde meist die Filtration behindert aber technisch verwertbare
GroBenordnungen wurden nicht erreicht.
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Die biochemische Behandlung an Belebtschlammorganismen kommt den in der Natur
ablaufenden Humifizierungsprozessen am néchsten. Bei der Behandlung des
Pyrolyseabwassers in einer Laborbelebungsanlage wurden hauptsichlich die Phenole
von adaptierten Bakterien abgebaut und Huminstoffe gebildet. Die Verdnderungen in
den UV-Spektren zeigt Abb. 12.3-3.

BO Bl B2 B3 B4 Extinktion

Phenolbuckel
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T
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'1
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Extinktion

Bandenverbreiterung

langwellige Bande
erscheint neu

—574h

—angepasst T 50

200 220 240 260 280 300 320 340 360
Wellenlédnge

Abb. 12.3-3: Vergleich der UV-Spektren vom Abwasser, vor- und nach dem biolo-
gischen Abbau

Abb. 12.3-3 zeigt folgende Verdnderungen im UV-Spektrum:
* Der kurzwellige Anteil (A<230nm) nimmt stark ab.

e Der Phenolbuckel verschwindet.

e Es bildet sich der fiir Huminstoffe typische lineare Spektrenverlauf im Bereich
A=254 - 300nm aus.

* Das gesamte Spektrum verléduft flacher.

Die Bandenzerlegung des Spektrums liefert die typischen Elementarbanden, deren
Maxima sich wéhrend der Behandlung kaum verschieben. Wahrend des Behandlungs-
prozesses verbreitern sie sich.

BO: A ,,=210nm diff=18

Bl: A, =229nm diff=18 -> 15
B2: A_,,=250nm diff=15 -> 14
B3: A, =275nm diff=13 -> 10

Die langerwelligere Elementarbande B4 erscheint erst im behandelten Wasser.
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B4: )\maX=324nm dift=7

Die Bandenverbreiterung beruht auf weiteren, die TeElektronenbeweglichkeit verin-
dernden Substituenten.

Pyrolyse-
abw. * 0,3 476h

738h

Abb. 12.3-4: Elementarbanden des Pyrolyseabwassers wihrend der Laborbelebung

Nach 300h blieb der Rest-DOC etwa stabil, wihrend die Verdnderungen im UV-Spek-
trum noch nicht abgeschlossen waren.

Tab. 12.3-2: Molare Extinktionskoeffizienten (DOC) der Elementarbanden

DOC| &g ‘ g2 ‘ €83 ‘ €p4 ‘ € p1+p2+83 B2/ 81“33/ Bij‘” B

mg/L m’nm™'mol! 1

IPyrolyseabwasser|1043] 0,0044] 0,0024| 0,0034] 0,0000 0,0102 0,54 | 0,77 | 0,00
311h 106/ 0,0078 0,0020| 0,0029| 0,0015 0,0126| 0,26 | 0,37 | 0,19
476h 93] 0,0038 0,0019| 0,0026/ 0,0017 0,0083| 0,50 | 0,67 | 0,45
574h 110] 0,0031] 0,0015 0,0020, 0,0015 0,0066 0,49 | 0,66 | 0,47

738h 0,50 1 0,70 ] 0,52

Insgesamt sanken die molaren Extinktionskoeffizienten wéhrend des Humifizierungs-
prozesses.

=

Die Molmassenverteilung und deren Aromatizitidt (LC-OCD), der sich im Labor wih-
rend mehrwochiger Standzeit gebildeten Produkte, zeigt Abb. 12.3-5 im Vergleich zu
alkalisch mobilisierten Huminstoffen aus Kippensand (Porengel).
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AAromatizitét
) 5 - alkalisch 16slich
[m</g] m</mol] >
i 12,4 pK > 8
Building
77 84 Blocks Huminstoffe
| 1,2 Kippensandeluat
6| 72
5] 60
41 48 rPyrolyseabwasseLl
3 36 neutral 16slich
NE pK <17,5
B 78 || 334 i——
112 . Schwarzlauge
0" 664 ‘ ‘ ‘ - >
0 200 400 600 800 1000 20 000

Molmasse M [g/mol]

Abb. 12.3-5: Uberlagerte Zusammenstellung der LC-OCD-Ergebnisse der Schwarz-
lauge, des Schwelabwassers und Vergleich mit dem alkalischen Kippen-
sandeluat. (Angaben in mg/L C)

Die haufigste Fraktion des reagierten Pyrolyseabwassers ist niedermolekular geblieben.
Die geringen Anteile hochmolekularer nichtaromatischer Stoffe (Abb. 12.3-5) stellen
beim Pyrolyseabwasser wahrscheinlich Aliphaten und bei der reagierten Schwarzlauge
polymere Kohlehydrate dar. Uber die Molmasseverteilung der reagierten Produkte lisst
sich ihre geringe Neigung zur Bildung von Kondensationsprodukten erkennen. Die
klassischen Autooxidationsvorginge bendtigen wahrscheinlich ohne Katalysatoren sehr
lange Reaktionszeiten zur Bildung aggregierter, hochmolekularer Huminstoffe. Die
Prozesse lassen sich iiber UV-Spektrometrie, LC-OCD-Untersuchungen, sowie Auswer-
tung von Titrationakurven verfolgen. Mit den zusammengestellten Methoden wird die
Beschreibung und Optimierung von technischen Humifizierungsprozessen , ergianzend
zur konventionellen Analytik, moglich.

13 Zusammenfassung

Fiir die Beschreibung von Vielkomponentensystemen iiber Verteilungsfunktionen oder
Pseudokomponenten wurden thermodynamische Grundlagen zusammengestellt und auf
die in Tab. 13-1 zusammengestellten Probleme angewendet. Dabei zeigte sich, dass
damit sehr unterschiedliche Phdnomene aufgekldrt und fiir verfahrenstechnische Be-
rechnungen zuganglich gemacht werden konnten.
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Tab. 13-1: ~ Beschriebene Kontinuen und entwickelte Methoden zu deren Autkldrung
Kontinuum Effekte Methode Auswertung
organische Stoffe
Loslichkeitsverhalten | Bioakkumulation Adstest Darstellung in log K 5y-M-
Ebene
Molmassen Diffusion, Kolloid, Kon- LC-OCD
densation
Bindung an Oberfld- | Oberflaichenkomplex- Adsorptionsiso- Pseudokomponentenzerlegung
chen, Adsorptionsver- | bildung thermen der Bindungsplatze (Adsorp-
halten tionsanalyse)
Absorption elektro- Elektronenbeweglichkeit, | Auswertung von Elementarbandenzerlegung
magnetischer Reaktivitit, Farbe UV-Spektren (Spktpass. XLS)
Strahlung
Séuregruppen pKg Pufferung, Loslichkeit, Titrationskurven | Pseudokomponenten nach pKg
Kolloideigenschaften,
Komplexbildung
Filtration
Porensystem, Oberflachenreaktionen Modell ideale Anwendung Filtrationsparame-
Kornverteilung Kugelschiittung ter FP
Aufbereitungseffekte Testfilter, .. WWR, TWR
Stromung div. software
Verweilzeit Tracer, mixed cells u.a. Modelle
grobdisperse suspendierte Stoffe
Siebeffekte mechanischer Verschluss | Siebtests, graph. Auswertung, ...
von Porenkanilen Filtertests
Porengel,
org. + anorg. Kondensation und Mobili- | problemorientierte | problemorientierte Modellie-
sierung Versuche rungen

Fiir organische Stoffe wurde ein zweidimensionales Ordnungsschema nach dem
log Ky, und der Molmasse vorgeschlagen. In dieses Schema lassen sich bekannte Stof-

fe zusammen mit unterschiedlich ermittelten Pseudokomponenten eintragen. Uber die
Lage von Stoffen in diesem Schema erhélt man orientierende Informationen zu deren
Behandlungseigenschaften und Umweltverhalten (Adsorption, Flockung, Bioakkumu-
lationsvermdgen). In diesem Zusammenhang wurden neue Auswertemethoden fiir
UV/VIS-Spektren, Titrationskurven, Adsorptionsisothermen und Filterversuche vorge-
stellt. Ergdnzend zu modernen Analysenverfahren steht der entwickelte Adstest zur
Bestimmung der Stoffverteilung von UV-absorbierenden unpolaren Stoffen zur
Verfligung.

Die technische Adsorptionsmodellierung verwendet Isothermen vom FREUNDLICH-Typ,
die sich in geochemischen Gleichgewichtsmodellen nicht einsetzen lassen. Mit dem
allgemeinen Anpassungsalgorithmus lassen sich diese Isothermendaten auf Sorptions-
gleichgewichte von Pseudokomponenten iibertragen und damit auch in geochemische
Berechnungsmodelle integrieren.

Die bis dahin einzeln betrachteten Reaktionsgruppen laufen in der Natur und der Tech-
nik parallel in heterogenen Systemen, den Reaktoren ab. Deshalb mussten fiir die
entwickelten Modellvorstellungen komplexer Stoffsysteme passende reaktionstech-
nische Beschreibungsformen zusammengestellt bzw. modifiziert werden. Durchstromte
Porensysteme erscheinen dabei selbst als kontinuierliche Verteilungen.
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13 Zusammenfassung

Die Verteilungsfunktionen beschreibenden Pseudokomponenten lassen sich iiber die
Anpassung an Reaktionsmodelle (allgemeiner Algorithmus in Pkt. 3.3.4) iterativ ermit-
teln. Diese Pseudokomponenten sind prozessspezifisch definiert.

Tab. 13-2:  Anwendung des Anpassungsalgorithmus (Pkt.3.3.4) zur Bestimmung von
Pseudokomponenten und Prozessparametern

Anwendung Messung | Ansatzfunktion f Anpassungs- | Pseudokom- Pkt.
parameter | ponenten
. 1

Titrationskurven | Qrops € T+ 107 PKy; ¢ 4.1.5
Ad-/ Absorpti Kyle K 522

- sorption c 7 —— A i

p Q( ) (1+KLi EQE) L,i m,i
Parallelreaktionen
1.0rdnung in | Tyeq k, Cexp(-k, ) K, Coi 6.1.2
Kompartimenten
GL.(8.1-15) und

Siebprozesse H Riicktransformation nach Gl. Yo Hy 8.1.6

(8.1-16)

922

max,i

. >\ max, i
Spektrenzerlegung | E,, &, expE— diff; [E = -1 H Amax i 4iffy | Ej i €

Die sich an den inneren Grenzflichen von Porensystemen bildenden Stoffsysteme
lassen sich zu einer gesonderten Phase, dem Porengel, zusammenfassen. Mit dieser Mo-
dellvorstellung ldsst sich die Mobilisierung von Huminstoffen im Porengrundwasser-
leiter durch pH-Erhdhung oder durch Sauerstoffzehrung in Langsamfiltern beschreiben.
Die vorgestellten Anwendungsbeispiele zeigen jedoch, dass viele Probleme bei der
Behandlung oder Bewertung von Wissern noch offen geblieben sind. Die aus zahl-
reichen verfahrenstechnischen und analytischen Arbeiten extrahierten Stoff- und Reak-
tionskonstanten sind in den Anlagen zusammengestellt und stehen damit weiteren An-
wendern zur Verfligung
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16 Abkirzungen und Symbole

| GroRe | Einheit | Pkt. | Bedeutung

A 4 Saureanion einer Bronstedt-Saure

A m2 7 Filterfliche, Strémungsquerschnitt

a 1 Aktivitét des Stoffes i

AOS mg/L Aktivkohleadsorbierbarer Organischer Schwefel

AOX mg/L Aktivkohleadsorbierbare Organische Halogene

app 4.1  scheinbar (apparent) Konstanten

Ar-OH phenolische Saurefunktionen

BCF 1 2.2.4 Biokonzentrationsfaktor

Bo 1 7 Bodenstein-Zahl

BSB, mg/L O, Biochemischer Sauerstoffbedarf nach t Tagen (meist

t=5)

BV m3 7 Bettvolumen

c mol/L Konzentration

¢ 2,998:103m/s 9.2.1 Lichtgeschwindigkeit im Vakuum

CDOC mg/L C 2.3.5 hydrophiler Anteil am DOC

cp(dg) 1/m 8 absiebbare Partikelkonzentration bei dg

CSB mg/L O, Chemischer Sauerstoffbedarf (Oxidation mit Dichromat)

ds, mm 7 Mediane Korngrofie

Df m2/s 7 molekularer Diffusionskoeffizient

di mm 7 Teilchendurchmesser

D m2/s 7 axialer Diffusionskoeffizient
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| GroRe | Einheit | Pkt. | Bedeutung
DOC mg/L geloster organischer gebundener Kohlenstoff
dp mm 8 Teilchendurchmesser eines abzusiebenden Partikels
dp mm 7 Durchmesser einer Zylinderpore
dg mm 8 Porenweite eines Siebes
d, mm 7 mittlerer Korndurchmesser
Ex kJ/mol 6 Aktivierungsenergie
Ey mV Redoxpotenzial gegen Normalwasserstoffelektrode
Ep 1 9 Extinktion bei Schichtlinge L
EOX mg/L Extrahierbare Organische Halogene (X=Cl, Br, J)
Ep 1, % 9 Parameter fiir die mittlere Abweichung von der
Linearitét
E\ 1/m 9 Extinktionskoeffizient bei Wellenldnge A
F 96,485 As/mol 4.1  Faradaykonstante
f 1 Aktivititskoeffizient
F(t) 7 Verweilzeitsummenfunktion
FA Fulvinsduren
fi 1 7 Tortuositat, Umwegfaktor
FP h/m 7 Filtrationsparameter
g 9,81 m/s? 7 Erdbeschleunigung
g kJ 3 freie Enthalpie
G kJ/mol 3 molare freie Enthalpie
GWBR Grundwasserbeobachtungsrohr
h 6,625:1034 Ws2  9.2.1 Planck'sches Wirkungsquantum
H m 7 durchgeflossene Wasserséule
h kJ 3 Enthalpie
H kJ/mol 3 molare Enthalpie
HA 4 Brenstedt-Saure
HA Huminséuren, humic acid
HCB Hexachlorbenzol
he m 7 Filterwiderstand
Hg 8 Kolmationspunkt
HOC mg/L C 2.3.5 nicht chromatographisch erfassbarer DOC
HPLC 2.3.4 Hochdruckfliissigchrpmatografie
Hy m 8 Wasserstand im Messrohr
I 9 Intensitét eins Lichtstrahles
int 4.1  chemischer (intrinsic) Term
j mol/s 7 Stoffstrom
K Gleichgewichtskonstante
KAK mmol/kg Kationenaustauschkapazitét
Ky /S.pH mmol/L Base-/ Sdurekapazitit bis zum Ziel- pH
K4 L/kg Verteilungskoeffizient
Kpoc 1 Verteilungskoeffizient mit dem geldsten organischen
Kohnenstoff
Kpom 1 5 Verteilungskoeffizient mit dem geldsten organischen
Material
kg m/s 7 Durchléssigkeitsbeiwert
k; 6 Geschwindigkeitskonstante der Reaktion i
Koc 1 5 Verteilungskoeffizient auf den organischen Kohlenstoff-
gehalt bezogen
Kom 1 5 Verteilungskoeffizient auf die Masse organischer
Substanz bezogen
KRT 1, % 3.3.4 Anpassungskriterium
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| GroRe | Einheit | Pkt. | Bedeutung
Ky 4 Saurekonstante, Protolysekonstante
L m 7 Schichtlinge, -hohe oder FlieBstrecke
LC-OCD 2.3.5 Liquid Chromatography - Organic Carbon Detection
log Kow 1 Verteilungskoeffizient n-Octanol/Wasser
Lgs m 8 Siebzone
M g/mol 3 Molmasse
M, g C/mol 4 Molmasse eines Aquivalentes bezogen auf deren orga-
q .
nischen Kohlenstoff
mp, kg 7 Probemasse
n mol Objektmenge
N 1 7 Anzahl der Zellen
NOM mg/L Natural Organic Matter
np 1,% 7 Porenvolumen, Porositit, effektives Porenvolumen
ocC mg/L organischer Kohlenstoff , Organic Carbon
OF m2/m?2 7 Kornoberflache auf die Filterfliche Ar normiert
o e m2 7 Kornoberflache einer Filterschiittung
Osp m?/kg 7 Spezifische Kornoberfldche
Oxidierbarkeit mg/L O, Oxidierbarkeit (unvollstdndige Oxidation mit
(CSV-Mn) Permanganat)
P 4.3  elektrischer Term in Modell V
p' 1 2.3.3 Polarititsindex
PAK Polycyclischen Aromatischen Kohlenwasserstoffe
PBS mg/L 2.3.4 Potenziell Bioakkumulierbare Stoffe
PCB Polychlorierte Biphenyle
Pe 1 7 Peclet-Zahl
pK 1 negativer dekadischer Logarithmus einer Gleichge-
wichtskonstante
POC mg/L C 2.3.5 partikuldrer gebundener organischer Kohlenstoff
q mol/kg 5 Beladung
Qg m3/h 7 Durchfluss
QroTt 4 relativer Titer
R 8,314 J/(K'mol) 4.1 Gaskonstante
R2 Regressionskoeffizient
R-COOH carboxylische Saurefunktion
Re 1 7 Reynoldszahl
REV dm3 7 Reprisentatives Elementarvolumen
REZ h 7 reprasentative Elementarzeit
I mol/(m?s) 7 homogene Reaktionsgeschwindigkeit (im Porenraum)
Io mol/(mz's) 7 heterogene Reaktionsgeschwindigkeit
Ry, mg/(m*h) 11 integrale Sauerstoffzehrungsgeschwindigkeit
S 1 7 Sortierung
S 5 Surface, Oberfldchenbindungsplatz
s J/K 3 Entropie
S J/(K'mol) 3 molare Entropie
SAK,s, m’! Spektraler Absorptionskoeffizient bei A = 254 nm
Sc 7 Schmidt-Zahl
Sh 7 7 Sherwood-Zahl
shift 7 Transportschritt
Sk 1/mm 7 Schiefe
T 4.1  absolute Temperatur
TCDD, TCDD Dioxinspecies

TEF 1 2.2.3 Toxic Equivalency Factor
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Verzeichnisse
| GroRe | Einheit | Pkt. | Bedeutung
togr h 7 effektive Kontakt- oder Verweilzeit
Temp °C Temperatur
tp h 7 fiktive Verweilzeit, Raumzeit
TOC mg/L gesamter organischer gebundener Kohlenstoff
TOX mg/L Totale Organisch Halogene (X=Cl, Br, J)
TWR 2.3.6 Trinkwasserrelevante Stoffe
U 1 7 Ungleichformigkeit
uS 2.3.2 unpolare Stoffe
UV/VIS Spektrometrie im ulravioletten und sichtbaren Licht
Va m/h 7 Abstandsgeschwindigkeit
Ve m/h 7 Filtergeschwindigkeit
Vi L/mol 5.3 Molvolumen von i
vVOC 6 fliichtiger organischer Kohlenstoff
Vi m3 7 Reaktorvolumen
Vw 7 Volumen der fliissigen Phase (Wasser)
WEH 2.3.3 Losungsmittelgemische aus Wasser, Ethanol und Hexan
WWR 2.3.6 Wasserwerksrelevante Stoffe
Xy W 1 5 Molenbruch des Stoffes X im Wasser
y 3.1  Zustandsgrofie
y 3.3 konzentrationsdquivalenter Messwert
Y 3 partielle molare Grofle
z 1 Phasenverhéltnis fliissig/fest
Pss kg/dm? 7 Korn-(Feststoff-)dichte
by 1 5.3 Volumenanteil
a m 7 Dispersivitit
a 1,% 4 Dissoziationsgrad
B m/s 7 Stoffiibergangskoeffizient
B 4.1  Pufferung
X 1, % 8 Durchgangswahrscheinlichkeit eines Partikels
X 1 5.3  Flory-Parameter
o) mm 7 Diffusionsschicht
€ h'm 8 Parameter in der Beschreibung des Siebwiderstandes
gim(i) mz/(mol'nm) 9 Integraler spezifischer Extinktionskoeffizient der
Absorptionsbande i
€554 m?%/mol 9 spezifischer Extinktionskoeffizient bei A=254nm oder
Aromatizitit
€, m?/mol 9 spezifischer Extinktionskoeffizient bei A
y h/m 8 Kolmationsbeiwert
n 1,0 10°3Pass 7 dynamische Viskositit
(20°C)
KE 4.1  Kapazitit einer elektrischen Doppelschicht
A nm 9 Wellenlidnge
)\L 1/m 7 Filterlangenkoeffizient
A ¢ 1/s 7 Zeitkonstante
v kJ/mol 3 chemisches Potenzial
V) Hz 9 Frequenz des Lichtes
v 1,3:10°m?%/s 7 kinematische Viskositit
(10°C)
Va 1 3 Stochiometriekoeffizient fiir dieKomponente A
3 Dichteparameter, -funktion
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| GroRe | Einheit | Pkt. | Bedeutung
p(t) 7 Verweilzeitdichtefunktion
o 4.1  Oberflichenladung
og’ 7 Varianz der Verweilzeitfunktion
ZTemp(Temp) 6 Temperaturabhingigkeit der Reaktionsgeschwindigkeit
(HS") 12.2  geldstes Huminsdureanionendquivalent
aq
(HS-H), 12.2  festes Huminsduredquivalent
17 Abbildungen
Abb. 1-1: Blockschema eines kontinuierlich durchstromten Reaktors 1
Abb. 1-2: Blockschema fiir die Errichtung einer Wasserbehandlungsanlage 2

Abb. 2.1-1:  GroBenspektrum von Wasserinhaltsstoffen mit Verweisen auf Analytik
und Aufbereitungstechnologien 3

Abb. 2.2-1:  Charakterisierung niedermolekularer unpolarer organischer Stoffe durch
Darstellung in der log Kow-Molmasse-Ebene, mit PAK=Polyzyclische
Aromaten, PCB=Polychlorierte Biphenyle, HCB= Hexachlorbenzol,
TCDD=Dioxinrepriasentant 10

Abb. 2.2-2:  Stoffschema mit dem Lipophiliefenster fiir 6kotoxikologische Relevanz
10

Abb. 2.2-3:  Erweiterung der Stoffsystematisierung auf hochmolekulare Stoffe 11
Abb. 2.3-1:  Interpretation eines LC-OCD -Chromatogrammes (nach HUBER 2003) 15

Abb. 2.3-2:  Einteilung von Rohwissern in wasserwerksrelevante und trinkwasser-
relevante Stoffe (nach VOLKER & SONTHEIMER 1988) 17

Abb. 3.2-1:  Beispiel eines Stoffkontinuums mit Einzelstoffen 22

Abb. 3.2-2:  Einfache Stofftrennungen in Kontinuen (links) und zweifache Stofft-
rennung (rechts). 22

Abb. 3.2-3:  Uberlappende Wirkungsbereiche zweier unspezifischer Detektionen 1
und Detektion 2. 23
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Projektion auf eine eindimensionale Dichte- und Summenfunktion der
Eigenschatft 1 25

Abb. 3.3-2:  Geometrische Reihenfolge der Gleichgewichtskonstanten (Faktor 10!) 28

Abb. 3.3-3:  Geometrische Reihenfolge der Gleichgewichtskonstanten (Faktor 10%) 28
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Anlage 1: Gleichgewichtskonstanten

Anlage 1

Gleichgewichtskonstanten

1 Saurekonstanten aus der Beschreibung von Titrationskurven

Tab. 1: Ergebnisse von RITCHIE et al. (2003)
Nr. | Herkunft [HSS Code %C Q, | IgK, n Q, | IgkK, n,
1 | Flusswasserfulvosdure | 1S101F 52,44 |1 12,00 | 3,80 | 3,21 | 1,48 | 9,52 | 1,00
2 | Bodenfulvosiure 2S102F 50,12 | 14,12 | 3,67 | 3,62 | 0,74 | 9,53 | 1,00
3 | Torffulvosiure 1S103F 50,45 | 1422 | 3,99 | 3,33 0,76 | 9,57 | 1,00
4 | Flusswasserfulvosiure | 1IR101F 53,04 | 12,94 | 3,81 | 3,36 | 1,60 | 9,62 | 1,00
5 | Torffulvosiure 1R103F 52,12 | 16,25 | 3,73 | 3,54 | 1,31 | 10,74 | 1,00
6 | Nordic-fulvosdure 1R105F 52,31 | 12,15 | 3,79 | 3,95 | 1,49 | 9,67 | 1,00
7 | Flusswasser-NOM IR101IN 52,47 | 10,57 | 3,94 | 3,60 | 2,61 | 9,74 | 1,19
8 | Flusswasser-HA 1S101H 52,55 10,69 | 4,42 | 3,79 | 2,28 | 9,68 | 1,11
9 | Boden-HA 1S102H 58,13 | 890 | 436 | 3,16 0,85 | 9,80 | 1,00
10 | Torf-HA 1S103H 56,37 | 9,64 | 422 (3,20]0,94| 9,86 | 1,00
11 | Leonardit-HA 1S104H 63,97 | 817|459 (332 1,13 | 9,72 | 1,31
12 | Torf-HA 1R103H 56,84 | 954 | 426 |325]| 1,01 | 9,85 1,00
13 | Nordic-HA 1R105H 53,33 11032 | 432|422 | 1,64 | 9,89 | 1,11
14 | Summ..-HA 1R106H 54,00 | 7,53 | 447 | 3,12 | 1,31 | 9,23 | 1,57
Tab. 2: Nach dem Ansatz von Gl.(4.2-4) iibertragene Daten
Nr. | Herkunft v, | PK; v, | pK, Meql(C) Meqz(C)
1 1 1 1| gC/mol | g C/mol
1 | Flusswasserfulvosdure | 0,31 | 1,18 | 1,00 | 9,52 83,3 675,7
2 | Bodenfulvosdure 0,28 | 1,01 | 1,00 | 9,53 70,8 13514
3 | Torffulvosiure 0,30 | 1,20 | 1,00 | 9,57 70,3 1315,8
4 | Flusswasserfulvosdure | 0,30 | 1,13 | 1,00 | 9,62 77,3 625,0
5 | Torffulvosiure 0,28 | 1,05 | 1,00 | 10,74 61,5 763,4
6 | Nordic-fulvosiure 0,251 096 | 1,00 | 9,67 82,3 671,1
7 | Flusswasser-NOM 0,28 | 1,09 | 0,84 | 8,18 94,6 383,1
8 | Flusswasser-HA 0,26 | 1,17 | 090 | 8,72 93,5 438,6
9 | Boden-HA 0,32 | 1,38 | 1,00 | 9,80 1124 | 1176,5
10 | Torf-HA 0,31 | 1,32 | 1,00 | 9,86 103,7 | 1063,8
11 | Leonardit-HA 0,30 | 1,38 | 0,76 | 7,42 122,4 885,0
12 | Torf-HA 0,31 | 1,31 | 1,00 | 9,85 104,8 990,1
13 | Nordic-HA 0,24 | 1,02 1 0,90 | 891 96,9 609,8
14 | Summ..-HA 0,32 | 1,43 | 0,64 | 5,88 132,8 763.,4
Mittelwert 0,29 | 1,19 | 0,93 | 9,09 93,3 836,6
Standardabweichung 0,02 | 0,15 | 0,11 1,19 19,9 294,2
% 851|124 | 11,7 | 131 21,3 35,2
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Tab. 3: Anpassungsergebnisse fiir die Titrationskurven aus RITCHIE et al. (2003)
Nr. | HS Code | R? KRT pK, c,t0o PKi, | c¢,,t0 | pPK, c,*0
mmol/g C mmol/g C mmol/g C
1 | ISI0IF 1,0000 | 0,0074 | 3,80 | 11,24 | 0,02 | 3,90 | 0,77 | 0,02 | 9,50 | 1,48 | 0,00
2 | 2S102F 1,0000 | 0,0034 | 3,60 | 13,12 | 0,01 | 3,70 | 1,01 | 0,01 | 9,55 | 0,74 | 0,00
0,9999 | 0,0042 | 3,60 | 14,12 | 0,01 9,52 10,74 | 0,01
3 | ISIO3F 1,0000 | 0,0006 | 4,00 | 14,22 | 0,00 9,55 10,76 | 0,00
4 | IRIOIF 0,9996 | 0,0045 | 3,75 | 12,94 | 0,01 8,50 | 1,60 | 0,01
5 | IRI03F 1,0000 | 0,0003 | 3,75 | 16,25 | 0,00 10,70 | 1,31 | 0,00
6 | IRIO5F 0,9998 | 0,0028 | 3,85 | 12,15 | 0,01 9,65 | 1,49 | 0,01
7 | IRI0IN 0,9999 | 0,0011 | 3,90 | 10,57 | 0,00 9,75 | 2,61 | 0,00
8 | 1S101H 1,0000 | 0,0004 | 4,50 | 10,69 | 0,00 9,70 | 2,28 | 0,00
9 | 1S102H 0,9998 | 0,0042 | 4,30 | 8,90 | 0,01 9,80 | 0,85 | 0,01
10 | 1S103H 0,9999 | 0,0027 | 4,25 | 9,64 | 0,00 9,85 10,94 | 0,00
11 | 1S104H 1,0000 | 0,0004 | 4,60 | 8,17 | 0,00 9,75 | 1,13 | 0,00
12 | 1R103H 0,9992 | 0,0074 | 4,25 | 9,53 | 0,01 9,85 | 1,00 | 0,01
13 | 1R105H 1,0000 | 0,0000 | 4,25 | 10,32 | 0,00 9,90 | 1,64 | 0,00
14 | 1R106H 0,9995 0,0037 | 4,45 | 7,53 10,01 9,20 | 1,31 | 0,01
Mittel 4 10 9,7

2 Adsorptionskonstanten

Diein Pkt.5.2.2 beschriebene Ubertragung von Isothermendaten auf Langmuirausdriicke
wurde auf folgende Literaturdaten angewendet:

a BAUMANN et al. (1994)
b RUGNER et al. (1997)

¢ SONTHEIMER et al. (1985)
d ANNESINIet al. (2000)

e ENGLERTet al. (2000)

mineralische Dichtung einer Hausmiilldeponie

Lockergesteine aus dem Neckartal

Zusammenstellung von Literaturdaten

Adsorptionsversuche an Adsorberharz

Grundwasserleitermaterial

Die auswertbaren Ergebnisse enthélt Tab. 4.

Tab. 4: Ubertragung von Literaturdaten auf Gleichgewichtsmodelle
Stoffe Adsorbens Autor|  Qumax q, q, K, | K, lg
Kow
mmol/kg L/mol
Benzo(b)fluoranthen Schluff a 0,021010[0,020160]0,000850{7,22] 9,48 6,57
Benzo(ghi)perylen 8,00| 8,28
Benzo(k)fluoranthen 9,10(11,00| 6,84
Benzo(a)pyren 8,00 8,25| 6,04
Fluoranthen 7,80(10,09| 5,40
1.1.1-Trichlorethan Montmorillonit 9,80 9,80 5,30
Trichlorethen 4,87
Trichlormethan 4,77
Tetrachlorethen 4,55
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Anlage 1: Gleichgewichtskonstanten

Stoffe Adsorbens Autor|  Qumax q, q, K, | K, lg
I<OW
mmol/kg L/mol
Phenanthren Buntsandstein 2- b 0,003000{0,003000|0,000051{2,30| 4,80| 4,46
4mm
Stubensandstein 2- 0,029000{0,029000|0,000530{2,30| 4,90
4mm
Jurakalke 2,5-3,2mm 0,050000{0,050000|0,000508{2,05| 4,50
Muschelkalke 2,5- 0,241000{0,235000|0,006270{2,10| 4,40
3,2mm
Rhétsandstein 4- 0,025 0,02510,000033{1,30| 3,90
6mm
Malm- 4-6mm 0,229 0,22510,003263{2,10| 4,50
Oberer Muschelkalk 1,502 1,489(0,013583|1,85| 4,20
4-6mm
Benzo(a)pyren Aktivkohle F300 c 10 10 0{8,90/10,70[ 6,04
Naphthalen 1.580 1.360 210]4,80| 6,90 3,4
1-Amino-naphthalen, 2.080 1.460 610]4,90| 7,00
pH=3
PCB 1232 5.250 5.160 90(5,30( 7,60
PCB 1221 1.530 1.490 4015,50| 7,60
Benzen 190 170 20(5,30 6,90 2,13
Toluol 1.650 1.440 210]3,80| 6,30
Hexachlorbenzen 160 150 1017,60| 9,50 6,44
Phthals@urediethylester 1.440 950 490(4,30( 6,10
Phthalsaure-di-n- 2.840 2.350 490(4,70( 6,30
butylester
Phenol 2.370 2.160 210(3,50( 6,00 1,1
2,4-Dimethylphenol 3.470 3.010 460(4,00( 5,90
2,4-Dimethylphenol 3.130 2.410 710]4,10| 6,10
2-Chlorphenol 2.130 1.760 370]3,90| 5,70
MtBe Amberlite XAD4 d 22,95 21,40 1,55(-0,20] 2,05| 0,94
. 1,3
TBA 0,70] 0,85
Uranin Grundwasserleiter  [e 0,010  0,010] 7.10-5[4,55[6,75
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3 Sorptionsparameter an Biomasse

Tab. 5: Sorptionsparameter fiir Bacillus subtilis und TOR-39 nach WIGHTMAN et
al. (2001), Berechnung der Reaktionsenthalpie und Ubertragung auf
25°C

Reaktion Temp | AH® log k | Bereich | Sorpt.plitze

°C kJ/mol | 1 Literatur | mmol/kg

Bacillus subtilis 25°C 25 34,61 | 459 | 4,7-438 95

Bsubtil COOH = Bsubtil COO-+H* |30 9,38 -4.,4 70 - 120

50 43,08 -4,3
75 -3,8

Bacillus subtilis 25°C 25 34,61 | -6,20 | 6,2—6,9 100

Bsubtil_PO,H = Bsubtil_PO, +H" 30 | 37,51 | -6,1 44-100

(zylinderform 1 x 5 pm, 140 m%/g) 0 | 000 | -57

75 -5,7
Bacillus subtilis 25°C 25 69,22 | -8,50" | 8,8-9,8 88
Bsubtil OH = Bsubtil O+ H" 30 46,89 -8,3 62 -150
50 86,17 -7,8
75 -6,8

TOR-39 zylinderform 0,5 x 2pm,

290 m?/g

TOR_COOH = TOR_COO" + H* 50 -4.4 60

TOR PO,H=TOR PO, + H* 50 -6,1 50

TOR OH=TOR O +H" 50 -8,3 30

*) aus dem gemessenen Intervall fiir die Umrechnung auf 25°C ausgewihlt

Die niherungsweise Ubertragung der Reaktionsenthalpie iiber die vant' Hoffsche
Reaktionsisobare ist flir den orientiernden Einsatz in geochemischen Berechnungen
(PhreeqC) gerechtfertigt. Die von WIGHTMAN et al. (2001) ermittelten Daten waren ver-
gleichbar mit den an Klebsiella pneumonia, Chlamydomonas rheinhardi (Alge), Rhodo-
coccus erythropolis von anderen Autoren bestimmten Konstanten.

Tab. 6: Gleichgewichtskonstanten fiir Kationensorption nach DAVID et al. (1999)
(Bsubtil = Bacillus subtilis; Blich = Bacillus licheniformis)

Oberfldchenreaktion log K
Bsubtil COO™ + PbOH" = Bsubtil COOPbOH | 5,80
Bsubtil COO™+ CuOH"' = Bsubtil COOCuOH | 6,40
Blich COO™ + PbOH = Blich COOPbOH 6,60
Blich COO™ + CuOH" = Blich COOCuOH 6,10
Bsubtil COO™ + Ca2* = Bsubtil COOCa" 2,80
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Ein dhnliches Verfahren wie hier beschrieben wendeten NAJA ET AL. (2005) zur Bestim-
mung saurer Bindungsplédtze an Mikroorganismen an.

» starke Sauregruppen (strong acidities), wahrscheinlich bestehend aus Phosphonat-
und Sulfonatgruppen sowie aromatischen Carboxylgruppen mit pK<4

schwache Sauregruppen (weak acidities) von Carboxylgruppen 4<pK <7

» sehr schwache Sduregruppen (very weak acidities) von phenolischen Hydroxylgrup-
pen und Aminogruppen (auch aus Proteinen) pK>7

Tab. 7: Saurekonstanten von Pilzen und Bakterien nach NAJA ET AL. (2005)
Gruppe | Organismus Gesamt | strong | weak | pKg pKg
Pilze Aspergillus niger 0,81 0,005 0,35| 4,0/0,45| 8,3
Rhizopus arrhizus 2,54 0,27| 0,39| 44[1,88]| 82
Bakterien | Thiobacillus ferrooxidans 3,871 050 1,16| 5,812,211 9,3
Corynebacterium glutamicum 1,31 0,177 10,827| 5,3|0,31| 9,8

DAVID et al. (1999) schlussfolgerten, dass die Adsorption von Kationen an Bakterien ein
weitgehend abiotischer Prozess ist. Die Zellwand besitzt keine metallspezifischen
Adsorptionsplitze.

Fiir die Kationensorption:

Me™" + R — A" = R - A(Me)m-D+ (1)
NATHAN & FEIN (2001) geben an:

R COO + Cd?** =R _COOCd* (2)
und DAVID et al. (1999) beziehen auch die Sorption von Hydrolyseprodukten mit ein
R-COO" + MeOH' = R-COO MeOH 3)

DAVID et al. (1999) testeten eine Reihe von Sorptionsmodellen in denen sich u.a. Ca®",
CaOH" und CaHCO;" an ein oder zwei Carboxyl- oder Phosphato-Gruppen bindet. Die

beste Anpassung entsprach dem Typ nach Gl.(3). Die Schwermetallkationen reagierten
bevorzugt als Hydroxokomplex, Calcium dagegen als zweifach positives lon. Durch die
Einbeziehung von Calcium ist auch der Einfluss der Hauptionenmatrix eingeschriankt
kalkulierbar. Die Standardabweichungen lagen um 0,1 bzw. in zwei Féllen um 0,9. Die
Biomasse ist biologisch abbaubar und damit auch potenziell sauerstoffzehrend.
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Anlage 2

Oberflachenreaktionen

1 Reaktionskontrollierte L6sungsvorgange

Chemische Verwitterungsprozesse laufen in einem Zwei- bzw. Mehrphasensystem ab
und zdhlen damit zu den heterogenen Reaktionen. Diese werden dabei maf3geblich vom
Kontakt zwischen den Phasen und im speziellen von der Fliache der Wechselwirkungen
bestimmt (VOIGT 1989). Man kann drei Typen von Losungsmechanismen unter-
scheiden:

1. Die Geschwindigkeit der Oberflichenreaktion bestimmt die Reaktionskinetik
2. Die Diffusion der gelosten Reaktionsprodukte bestimmt die Reaktionskinetik
3. Die Diffusion von Elementen im Feststoff bestimmt die Reaktionskinetik

Beim Typ 1 verlduft die Reaktionsgeschwindigkeit so langsam, dass die Reaktionspro-
dukte frei weg diffundieren konnen. Die Oberfldche bestimmt die Losungsgeschwindig-
keit. Adsorption von Stoffen an der Oberfliche kann sowohl beschleunigend als auch
inhibierend wirken.

Beim Typ 2 bestimmt der diffusive Abtransport der Reaktionsprodukte die Losege-
schwindigkeit. Die Konzentration der gelosten Stoffe ist durch das Loslichkeitsprodukt
beschriankt und entspricht direkt an der Phasengrenze der jeweiligen Séttigung. Dieser
Reaktionstyp ist fiir Sulfate wie Gips und Chloride charakteristisch.

Der Losungstyp 3 ist flir Auslaugungsprozesse charakteristisch, bei denen der diffusive
Transport der Teilchen innerhalb des Feststoffes, der die Geschwindigkeit des Gesamt-
prozesses bestimmende kinetische Faktor ist.

PhreeqC (PARKHURST & APPELO 1999 oder MERKEL et al. 2002) schlagen verschiedene
Beschreibungsmoglichkeiten vor. Aus der Theorie des Ubergangskomplexes leitet sich
fiir die spezifische Reaktionsgeschwindigkeit (oberflichenbezogen) Gl.(1):

AP
rkzkkg_%gg (1)
H U0

mit

k, empirische Konstante
IAP/K, = Sittigungsverhéltnis, wobei

0 die Stochiometrieverhéltnisse fiir den aktivierten Komplex angibt. Meist gilt 0=1.

Diese Beschreibung gilt fiir iiber- und untersittigte Losungen, ist im Gleichgewicht Null
und gilt auch fern vom chemischen Gleichgewicht.

Eine andere Ndherung beschreibt:
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r =k, [© [ﬂoggﬁl% k, &SI )
k

STUMM & MORGAN (1996) beschreiben verschiedene Ldsungsreaktionen flir die
Carbonatlosung, die auch im Basisdatensatz WATEQ4f (PhreeqC) enthalte ist.
JOHANNSEN & RADEMACHER (1999) geben die Losekinetik von Calciumhydroxid an.

» Carbonatlosung

STUMM & MORGAN (1996) beschreiben verschiedene Losungsreaktionen:

kI
CaCOs(s) + H = Ca** + HCO; 3)
3
CaCO4(s) + H,CO, :: Ca2* + 2HCO; @)
2
k3 2+ -
CaCOs(s) =—==Ca>" + 2HCO; (5)

3

Die Losungsreaktionen laufen an der Phasengrenzfliche ab und werden von deren
Ladung und den verschiedenen Oberflichenkomplexen (adsorbierte Phasen) bestimmt.
Aus der Summe der definierten Losungsreaktionen ergibt sich das Zeitgesetz fiir die
Gesamtreaktion:

I-Calcite :kl Ijll-[+ +k2 IjlC02 +k3 IjlHZO _k4 IjiCa IjlHCO3 (6)

GL.(6) enthélt auch einen Term fiir die Riickreaktion und ist somit fir Losung und
Féllung zu gebrauchen. Die Konstanten sind temperaturabhéngig:

444

lgkl = 0,198_T

lgk, = 2,84—21l (7)
T

lgk, = —5,86—% (bis 25°C)

Fiir reine Calcit-Wasser-Systeme in denen anndhernd doppelt soviel Hydrogencarbonat
gelost ist wie Calcium wurde die Konstante fiir die Riickreaktion definiert und es folgt
die Losungsrate fiir Calcit:
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Diese Losekinetik ist im Basisdatensatz WATEQA4f (PhreeqC) enthalten und kann somit
modelliert werden. Im schwach sauren bis neutralen Bereich liegen die Losungsraten
nach STUMM & MORGAN (1996) in den GroBenordnungen von:

103mol/(m?h) fiir Calcit
10*mol/(m?h) fiir Dolomit
10°mol/(m?h) fiir Magnesit.

Deren Bestimmung erfolgte unter nicht transportkontrollierten Bedingungen.

» Hydroxidlosung

JOHANNSEN & RADEMACHER (1999) untersuchten die Losekinetik von Calciumhy-
droxid:

L 2+ -
Ca(OH),(s) = Ca2* +20H 9)
kb

Dabei sind Hin- und Riickreaktion zu beriicksichtigen. Die Riickreaktion hdngt von den
Aktivitaten der Hydroxyl- und Calciumionen ab:

Ca0 = 6 ot =k; —k, W, aéﬁ (10)
mit
ke = 2,210°% 1,3:10° mmol/(L'scm?)
k, = 2,1'10°  L%(mmol*scm?)
bei 25°C.

2 Kinetik bei Stoffabtrag von kugelférmigen Partikeln
(Schrumpfkornansatz)

Der Masseverlust durch Losung mindert iiber die Verringerung der Phasengrenzfldchen
die Geschwindigkeit des Stoffiiberganges. Fiir eine 16sliche Komponente aus N,

kugelformigen Teilchen mit dem Durchmesser d, berechnet sich die spezifische Phasen-
grenzfliche Og, nach GL(11) aus der Summe der Kugeloberflichen am Anfang des
Versuchs,

m, [Og, =N, Otld; (11)
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wobeli sich die

Anzahl der Teilchen N, aus deren
Gesamtmasse m,,,
deren Korndichte pg und dem

Kugelvolumen eines Teilchens nach Gl.(12) berechnet:

6,

e )

Das Volumen der 16slichen Komponente wird bei bekannter Dichte pg des loslichen
Materials durch deren Masse m ersetzt. Die spezifische Oberflache der Teilchen ist nach
Gl.(13) umgekehrt proportional zu ihrem Durchmesser und ihrer Korndichte:

6

S ()

Beim Losungsvorgang dndert sich die Anzahl N der Kristalle zundchst nicht, sondern

deren Durchmesser verringert sich von d, am Anfang um die geloste Schichtdicke Ad/2.
Die Kornmasse m, zum Zeitpunkt t betrdgt nach G1.(14):

m, =N, msdg[ﬂdo—AdY:mo O;Ada (14)

Fiir den Stoffaustrag, bezogen auf die Anfangsmasse m,, folgt G1.(15):

-Ad
Am=m0—mt=m0[§—g%%§ (15)
U 0 N

Die spezifische Phasengrenzfliche Og, zum Zeitpunkt t berechnet sich analog aus der
urspriinglichen Oberfléche Og

-Ad
Os, =04, Od é (16)
0

GL.(15) mit Gl.(16) kombiniert, ergibt die Abhangigkeit der Oberfliche Og, vom
Massenaustrag Am:

/3
Am
OS,t :OS,O%__E (17)
m,

Fiir gleichformige Kornungen der 16slichen Stoffe besteht ein einfacher analytischer Zu-
sammenhang nach GI.(17) zwischen Massenaustrag und Phasengrenzfléche.

Etwas komplizierter gestalten sich die Verhiltnisse bei Gemischen aus n verschiedenen
Kornungen oder gar Kornverteilungen. Der Stoffaustrag sowie die Phasengrenzfldache
ergeben sich dann aus der Summe der Einzelaustrige bzw. der Summe der Einzel-
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oberfldchen nach GI.(17) aus den jeweiligen Anteilen der einzelnen Kornfraktionen. Bei
gleichméfBigem Abtrag durch den Losungsprozess ist Ad fiir alle Kérnungen gleich.
Dabei ist zu berticksichtigen, dass es keine negativen Korndurchmesser gibt.

Der Stoffabtrag wird meist als molarer Strom j angegeben. Dieser ist aber in die
Anderung des Radius r umzurechnen:

or . M
o oo, Gn, (18)

Bei kugelformigen Teilchen betrdgt die infinitesimale Durchmesserdnderung dem

doppelten Stoffabtrag.

Berechnungen

Unter Voraussetzung etwa konstanter Losegeschwindigkeit 14sst sich die Masseab-
nahme, d.h. auch die Durchmesserabnahme der Partikel abschétzen.

oM [0y, % g (19)
m,

Durch Variablentrennung wird erhalten:

—m23 = —T, mS,O EtBt
_m, (20)
m,

Vor der Integration wird die Transformation eingesetzt:

m, 21

om =-m, [du

und in den Grenzen 0 bis t integriert:

J'u3@u 3[(\: )

Dabei ergibt sich u;=0 und riicktransformiert ergibt sich:

—mo[ﬁ—%%ﬁég (23)
0 Mo 0

und mit der Losezeit toox

- =

ro (22)

m
max = 3E—"— 24
1, [Og, @4)

bis sich die Partikel vollstindig aufgelost haben.
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3 Stofftransportvorgange mit sorptiver Wechselwirkung an der Fest-
stoffmatrix (Retardation)

Nichtreaktive, d.h. konservative Tracer bewegen sich mit der Abstandsgeschwindigkeit
durch den Reaktor oder den Aquifer. Durch Wechselwirkung eines mobilen geldsten
Stoffes mit der stationdren Phase(n) verzogert sich dessen Migrationsgeschwindigkeit
gegeniiber dem nicht reagierenden Tracer.

Der Retardationsfaktor Ry wird flir beliebige Wasser-Feststoff-Verteilungen, den Iso-
thermen, aus einer einfachen Stoffbilanz nach GI.(25) abgeleitet. Gegeben sei eine
Stromrohre mit einer mobilen und einer festen Phase. Die Verteilung eines Stoffes
beschreibt die Verteilungsisotherme q(c). In dem System sind zwei Gleichgewichtszu-
stiande, (co,q(co)) und (cy,q(cy)), erlaubt:

e v OWasse) b ale)=f.) o)
\N (Tracer) n, ¢, —¢,
mit
Pss = Feststoffdichte
np = Porenvolumen

Unter Verwendung des Verteilungskoeffizienten nach GL.(5.1-1), Nullsetzen des An-
fangsgleichgewichtes sowie Verwenden der Feststoffdichte des Adsorbens, geht
GI. (25) in G1.(26) uber:

Pss

np

R, =1+ K, (26)

Uber den Verteilungskoeffizienten K, ldsst sich das Ausmal} der Migrationsverzoge-

rung leicht abschitzen. Kop (1993) gibt fir durchstromte Grundwasserleiter
Orientierungswerte nach Tab. 8 an. Danach sind in der Regel Chlorid und/oder Bromid
als konservative Tracer geeignet.

Tab. 8: Einfluss des Verteilungskoeffizienten auf den Retardationsfaktor (nach
Kos 1993) fiir geldste lonen im Grundwasserleiter

Gruppe K, [L/kg] Einfluss auf R [1] | Vertreter
1 <1072 vernachldssigbar | Halogenidionen
2 102<K 4s1 0! | kleiner Faktor 2 | Na*, K*, (Ca?")
3 >107! wichtig Schwermetalle, (Ca2")

Der Hirtebildner Ca?" kann durchaus die Migration von Schwermetallen beeinflussen.
Dabei beschreibt der Verteilungskoeffizient die Ionenaustauscheigenschaften der
Matrix. Diese sind meist unabhidngig von den Sorptionseigenschaften gegeniiber orga-
nischen Stoffen.

Ausgehend vom Verteilungskoeffizient n-Octanol/Wasser konnen die Verteilungskoef-
fizienten Biomasse/Wasser oder fiir den refraktdreren organischen Kohlenstoff im
Bodenmatrix/Wasser-System, eingeschitzt werden. Haufig gelten lineare Beziehungen
zur Umrechnung der log Kow in die spezifischen Verteilungskoeffizienten Ky
(s.Pkt.2.2.4 und Pkt.5.3).
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Diese Verteilung gilt strenggenommen fiir das Phasengleichgewicht im niedrigen Kon-
zentrationsbereich. Wenn in der Matrix eine nichtmischbare organischen Phase (NAPL)
vorhanden ist, ldsst sich auch fiir diesen Fall eine Retardation beziiglich einem kon-
servativem Tracer durch Gl.(27) angeben, vorausgesetzt das Verteilungsgleichgewicht
mit dieser Phase und deren Anteil am Porenvolumen ist bekannt (HERFOR & PTAK
2002):

Ro=1+K, 24K, 0o 27)
ne (I_SN)

mit

Ky Kyw  Verteilungskoeffizienten zwischen Wasser und Feststoff, bzw. NAPL

n, effektive Porositét
Py Trockenraumdichte
Sy Sattigung der durchflusswirksamen Porositét mit NAPL (0<S<I)

HERFOR & PTAK (2002) untersuchten die Tracer Uranin, Eosin, Naphthionat und
Bromid in kontaminierten Aquifermaterialien, die fluide Olphasen (NAPL = Octanol,
Teerdl, Schmierdl) enthielten. Keiner der Tracer zeigte im Laborsdulenversuch eine
deutliche Beeinflussung. Nur fiir Eosin ermittelten sie iiber die R-Bestimmung einen

von Null verschiedenen Verteilungskoeffizienten mit Bodenmaterial (K;=0,021 L/kg).

Uranin und Eosin sind demzufolge auch im 6lkontaminierten Grundwasser geeignete
Tracer. Der Einsatz von Naphthionat war dort jedoch aufgrund der Hintergrundfluores-
zenz eingeschrénkt.



8
Ralph Schopke




1

Anlage 3: Biochemische Reaktionssysteme

Anlage 3

Biochemische Reaktionssysteme

1 Anaerobe Reaktionsmechanismen zur Sulfatreduktion

Modellentwicklung

Fiir die Betrachtung von Reaktionen im Untergrund wurden hauptsidchlich anaerobe
Prozesse zusammengestellt und mit dem aeroben Biomasseabbau ergidnzt. Die ausge-
werteten Daten und Modellvorstellungen befassten sich vor allem mit der anaeroben
Abwasserbehandlung, mit dem Ziel der Biogasgewinnung und/oder der Sulfatent-
fernung. Diese technischen Nutzungen laufen meist bei nicht naturnahen Temperaturen
tiber 30°C ab.

Das Modell von KNOBEL et al. (2002) zur Behandlung pyritversauerter Bergbauwésser
(AMD = acid mine drainage) wurde im Grundkonzept iibernommen und wie nach-
folgend beschrieben erginzt und erweitert. Die Beschreibung des anaeroben Abbaus
(Fermentation) stammt aus COSTELLO et al. (1991) und NAGPAL et al. (2000), die
ihrerseits auf MOSEY (1983) aufbauten. Als Substrat wurden von KNOBEL et al. (2002)
Acetat und niedere Fettsduren betrachtet, das aus einem komplexen System (Schlamm,
Melasse) durch Hydrolyse entsteht. GUPTA et al. (1994) betrachteten auch methanogene
Bakterien (MPB) und die Substrate Methanol und Formiat. Das aufbauende Konzept
zur Modellierung von Anaerobfiltern enthélt LINDGREN (1983).

Reaktionssystem

Zu den in LINDGREN (1983) definierten reprisentativen Komponenten werden weitere
relevante hinzugefiigt. Neben den Hydrolisierern werden weitere Gruppen von Mikro-
organismen beriicksichtigt:

o Fermentierer (FER) von Glucose, Aminosédure und Glycerin

o Lactat-Fermentiere (IFER)

o Beta-oxidiernde Bakterien (BOB), die langkettige Fettsduren verwenden
o Butyrat (hACE) und Propionat (pACE) verwendende Acetogene

o homoacetogenetischen Bakterien (HAB)

o Wasserstoff (hMPB) und Acetat (aMPB) verwendende Methanogene

o Wasserstoff (hSRB), Acetat (aSRB), Lactat (ISRB), Propionat (pSRB) und Butyrat
(bSRB) verwendende Sulfatreduzierer

o Ergdnzung um Formiat und Methanol verwertende Methanogene fMPB mMPB
und fSRB, mSRB nach GUPTA et al. (1994)

Alle Biomasse wird durch eine empirisch ermittelte Zusammensetzung représentiert
(CsH,0O,N).

Fiir die Organismen (biologische Komponenten) wurden von KNOBEL et al. (2002) re-
prasentative Zusammensetzungen als Summenformeln angegeben. Diese werden im Zu-
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sammenhang mit weiteren Literaturdaten weiterverwendet. Dadurch wird es auch
moglich die chemische Oxidierbarkeit (COD) von organischen Stoffen und Organismen
in molare Gréfen umzurechnen.

Tab. 1: Komponenten des Reaktionssystems
Komponente Formel M spez. COD
g/mol | & 02 /mol
Mikroorganismen und Detritus | CsH,O,N 113 184
feste Substrate
Kohlehydrat CeH,(05 162 192
Protein CsH,O,N 113 184
Glycerintripalmitinester CsHygOg 803 2320
Hydrolyseprodukte
Glucose Gluc | C,H,,0q 180 194
Glycerin Glyc | CH,(OH)CH(OH)CH,OH 92 112
Palmitinsiure Palm | CH;(CH,),,COOH 256 736
geloste Aminoséure CsHyO;N 131 184
Substrate
Methanol Mtl | CH;0H 32 48
Ethanol Etl C,H;OH 46 96
Formiat Form | HCOOH 46 16
Acetat Ac CH,;COOH 60 64
Propionat Prop | C,H,COOH 74 112
Butyrat But | C;H,COOH 88 160
Lactat Lac | CH,CH(OH)COOH 90 96
Anorganische Komponenten und Methan
Wasserstoff H, 2 16
Methan C-4 | CH, 16 64
Kohlenstoffdioxid Cc+4 | CO, 44 0
Sulfidschwefel S-2 H,S 34 80
Sulfat S+6 | SO,* 96 0
Ammoniak N-3 | NH; 17 0

Bei der Berechnung des COD aus der jeweiligen Summenformel wurde die Oxidation
des Stickstoffs bis zum N, postuliert.
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Methanogenese und Sulfatreduktion konkurrieren hiufig miteinander. Bei der Modell-
bildung werden mehrere Reaktionsgruppen (Bakteriengruppe in Klammern) betrachtet:

» Fermentationsprozesse (FER), d.h. Abbau der organischen Ausgangsstoffe bis zu
den fliichtigen niedermolekularen Fettsduren.

» Acetogenese (ACE), d.h. Umsetzungen fliichtiger Fettsduren zu Acetat und teil-
weise Wasserstoff.

» Methanogenese (durch MPB, methanproduzierende Bakterien), d.h. Methanbildung.

» Sulfatreduktion (durch SRB, sulfatreduzierende Bakterien), d.h. Nutzung von Sulfat
als Elektronenakzeptor und Bildung von Sulfidschwefel.

Eine Ubersicht der verschiedenen Reaktionswege enthilt Abb. 1.

Die Sulfatreduzierer (SRB) vermogen eine Vielzahl organischer Substrate (Wasserstoff,
Formiat, Acetat, Pyruvat, Propionat, Butyrat und hohere Fettsduren, Lactat, Methanol,
Ethanol und hohere Alkohole, Fumarat, Succinat, Malat und auch aromatische Verbin-
dungen) zu nutzen.

Die Methanogese (MPB) geht in der Regel nur von Wasserstoff oder Acetat aus. Das
Acetat hat in den Biogasreaktoren eine gewisse Schliisselstellung.

H,
Cco,
. hMPB
Ethanol X
hSRB
Formiat —-fM PB 7
aSRB fs RB
eSRB \ pSRB Propionat
> H,S -
/ —~bSRB Butyrat
Methanol\mSRB ISRB
Lactat
Abb. 1: Zusammengestellte Reaktionswege fiir die Methangidrung und Sulfat-
reduktion

Die Bakteriengruppen wurden entsprechend ihrer Substratspezifitit weiter untergliedert
und diese durch einen vorangestellten Kleinbuchstaben gekennzeichnet. Die einzelnen
Reaktionen wurden nach DGFZ/BTUC (2003) zusammengestellt.
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Bei der Aufstellung der Koeffizientenmatrix wurden die Reaktionsgleichungen fiir das
Wachstum jeweils auf die Biomasseeinheit normiert.

POULTON et al. (2002) beschreiben die Sulfatreduktion mit einer vollstindigeren
Biomasseformel:

(CH,0),,4(NH,),H,PO, + 53802 . 53CO, + 53HCO; + 53HS" + 16NH, 0
+53H,0 + H,PO,

Das entspricht einer Biomasse folgender Zusammensetzung:

C6,625H1 6,43N1 PO,0625

Die Sulfatreduktion beschreibt MULLER (2003) mit Kohlehydrateinheiten:
2CH,0 +SOF + H" - 2CO, + HS" +2H,0 (2)

Die Kinetik entspricht einem einfachen pH-abhéingigen Zeitgesetz 0.-Ordnung
beziiglich Sulfat und Substrat:

O k, fiir pH < pH, O
6c504 %( H _le .. E
VsS04 — _ k, —-k,) firpH, <pH<pH 3
ot Dl H, - pH, 2 I) pa, <p p 2% (3)
H k, firpH2pH, {
k,=710"31  pH, =30
k,= 710121 pH, =50

Diese Reaktion ist im Programm MODGLUE zur Prognose der Beschaffenheitsent-
wicklung von Tagebauseen enthalten.

In Tab. 2 sind aus der Literatur zusammengestellte Reaktionsgeschwindigkeiten der
Sulfatreduktion zusammengestellt.

Tab. 2: Sulfatreduktionsgeschwindigkeiten
Autor Kompartiment Umsatz / Daten
LEUCHS (1988) Grundwasser in der Niederrheinischen Bucht mit intensiver 22mmol/(L-a)
Landwirtschaft
Recherche | 1,5 bis 190
mmol/(L-d)
SRB im Grundwasser 0,2 bis 30 mL-!
Recherche 0,2 — 240 mL!
SRB im Sediment 1 bis 100 SRB/g TS
KLEEBERG (1998) | Sediment hocheutropher Seen in Korrelation mit P- 800 mmol'm-2-d-!
Freisetzung
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Autor Kompartiment Umsatz / Daten
JAKOBSEN & flacher Grundwasserleiter auf Jiitland 0,05 bis 5
PosT™MA (1999) mmol/(La)
KLEEBERG (1998) | langfristige Sdurebindung im Sediment durch Sulfatreduktion |4 bis 160

im Hypolimnion und Benthos verschiedener Seen mmol'm-=2-a-!
BYRNE & LuO Agquifer in South Carolina 1,110 ... 2,510
(2000) mmol/a
ZHANG & mikrobiologische Sulfatreduktion in Wetlands zur passiven 110mmol/(L-a)
GRATTONI (1998) | Behandlung von AMD
WAYBRANT et al. | reaktive Wand zur Schwermetallentfernung aus dem 500 bis 800
(2002) Grundwasserstrom einer Bergbauhalde mmol /(m3' d)

~ | 180 bis 300
mol/(m3'a)

Spitzenwerte erreicht die Reaktive Wand von WAYBRANT et al. (2002). Unter Bertick-
sichtigung von Versuchsergebnissen ldsst sich auch die mikrobiologische Aktivitit
einschétzen.

Reaktionssystem des Substratabbaus durch Fermentation (FER) und Acetogenese
(ACE)

Da per Definition Methan, Kohlenstoffdioxid und Wasser immer ausreichend zur Ver-
fiigung stehen, fehlen sie teilweise in den Reaktionsgleichungen, die nach KNOBEL et al.
(2002) zitiert wurden. Diese mussten erginzt werden. Auch fehlt in den Gleichungen
der Phosphor. Von anderen Autoren wurden im Detail abweichende Gleichungen
angegeben. Wenn mit abweichenden Gleichungsdefinitionen thermodynamische Daten
angegeben wurden, mussten diese zusitzlich angegeben werden. Die nach KNOBEL et
al. (2002) zitierten Reaktionsgleichungen wurden nicht extra gekennzeichnet.

Hydrolyse von (toter) Biomasse zu Aminoséure:

CH,0,N +H,0 - C;HyO;N (4)

Hydrolyse von ungeldsten Kohlehydraten zu Glucose:

CH,,05+H,0 - C,H,0( (5)

Hydrolyse von Glycerintripalmitinester:

Cs,HyO¢ +3H,0 — CH,OHCHOHCH,OH + 3CH,(CH,)COOH (6)

Glucosefermentation (FER):

C¢H,,0.+2H,0 - 2CH;COOH + 2CO, +4H, (7)

C¢H,,0, - CH,CH,CH,COOH + 2CO,+2H, Mosey (1983) (8)
COsSTELLO et al. (1991)

C¢H,,0, +2 H, -~ 2CH;CH,COOH + 2H,0 9)

C¢H,,0, - 2CH,;CHOHCOOH (10)

5CH,,0O( + 6NH; - 6FER + 18H,0 MOSEY (1983) (11)
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Die bevorzugte Reaktion ist die Bildung von Acetat nach GIl.(7) mit dem grofBten
Energiegewinn und bildet die Ausgangstoffe flir die Methanbildung nach Gl.(34)
(MosEY 1983). GL.(9) und die Angaben zum ATP-Gewinn sind nach MOSEY (1983).
Fir GL(11) verwendet COSTELLO et al. (1991) die Biomassedefinition geldste
Aminosaure mit einer Wassereinheit mehr. Dadurch entstehen in deren Gleichung nur

12 H,0.

Aminosaurefermentation (FER):

CsHyO5N +3H,0 - 2CH,COOH + CO, + 2H, + NH,
CsHyO5N +3H,0 - CH;CH,COOH + 2CO, + 3H, +NH,
CsHyO5N - FER + H,0

Glycerinfermentation (FER):

CH,OHCHOHCH,OH +CH, + H,0 - 2CH,COOH + 3H,
2CH,OHCHOHCH,OH + 2H,0 +NH; - FER + CO, + 4H,

Lactatfermentation (IFER):
CH,CHOHCOOH +H, — CH;CH,COOH + H,0

CH,CHOHCOOH + H,0 — CH,COOH + CO, +2H,
5CH,CHOHCOOH + 3NH, - 3 IFER + 9H,0

Beta Oxidation:
CH3(CH2)1 4COOH + 14H,0 - 8CH,COOH + 14 H,

5CH,(CH,),,COOH + 16 NH, + 14CO, - 16BOB +14H, +14CH, +6H,0

Acetogenese mit Propionatsubstrat (G1.(22) nach MOSEY 1983):
MOSEY (1983)

CH,CH,COOH +2H,0 - CH;COOH+CO,+3H,  Costeiio ot al
(1991)
CH,CH,COO" + 3H,0 - CH,COO" + HCO; +H*+3 H, (ZII;JSSADEKE etal.
3CH,CH,COOH + CO,+ 3NH; - 3pACE + H, + 4H,0
Acetogenese mit Butyratsubstrat:
MOSEY (1983)
CH,CH,CH,COOH + 2H,0 - 2 CH;COOH + 2H, COSTELLO ef al.
(1991)

CH,CH,CH,COO" + 2H,0 — 2CH,COO" +H"+ 2H, (1990)

zit. RADEKE et al.

(12)

(13)
(14)

(15)
(16)

17)
(18)

(19)

(20)
21

(22)

(23)

(24)

(25)

(26)
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5CH3CH2CH2COOH + 4NH3 - 4bACE + IOH2 + 2H20 f;)%l\so etal. (27)
H,.CH.CH FISCHER &
+ + - +2H
C 3C 2C 2COOH CO2 NH, bACE +2 2O UDERITZ (1996) (28)

Acetogenese durch indirekte Oxidation von HPA nach DE SMUL et al. (1999):
2C,H,OH + H,0 - 2CH,;COOH + 2H, (29)

Mit diesen Reaktionen werden verschiedene Ausgangsstoffe zu den von den MPB und
SRB verwertbaren Substraten umgesetzt.

MizuNO & NOIKE (1998) beschreibt die Acetogenese mit homoacetogenetischen Bak-
terien HAB:

4H, + HCO; + H" — CH;COO" +4H,0  MIZUNO & NOIKE (1998) (30)

Reaktionssystem der Methanogenese

Methanogenese aus Wasserstoff und Kohlenstoffdioxid:

4H, + CO, -» CH, + 2H,0 COSTELLO et al. (1991) (31)
4H, + HCO; + H" —~ CH, +3H,0 MIzUNO & NOIKE (1998)

5CO, + 10H, + NH; - hMPB + 8H,0 (32)
4H, + HCO3; +H" - CH, + 3H,0 zit. RADEKE et al. (1990) (33)
Methanogenese mit Acetatsubstrat:

CH,COOH - CH, + CO, + 6H,0 GUPTA et al. (1994) (34)
CH,COO" + H,0 - CH,+HCO; zit. RADEKE et al. (1990) (35)
5CH,COOH + 2NH4 - 2aMPB + 6H,0 (36)
Methanogenese mit Methanolsubstrat (GUPTA et al. 1994):

CH,OH - 0,75CH, + 0,25CO, + 0,5H,0 (37)
10CH,OH + NH; - mMPB + 5CH, + 8H,0 (38)

Methanogenese mit Formiatsubstrat (GUPTA et al. 1994):
HCOOH - 0,25CH, + 0,75CO, + 0,5H,0 39)

10HCOOH + NH,; - fMPB + 5CO, + 8H,0 (40)
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Reaktionssystem der Sulfatreduktion

Wasserstoffsubstrat:

4H, + H,S0, - H,S +4H,0 bzw.

4H, + SO% +H" - HS +4H,0
2 4 2 RADEKE et al. (1990)

5CO, + 10H, +NH; - hSRB + 8H,0

Formiatsubstrat (GUPTA et al. 1994 umgeschrieben):
4HCOOH + H,SO, - H,S +4CO, + 4H,0

10HCOOH + NH; — fSRB +5 CO, + 8H,0

Acetatsubstrat:
CH,COOH + H,S0, - H,S +2CO, + 2H,0 oder

CH,COO" + SO% . HS+2HCO; zit. RADEKE et al. (1990)
5CH,COOH +2NH, - 2aSRB + 6H,0

Propionatsubstrat:

4CH,CH,COOH + 3H,S0, + 4H,0 - 3H,S + 12CO, + 16H,
20CH,CH,COOH +12NH, + 5H,SO, - 12pSRB + 5H,S + 36H,0

MizUNO & NOIKE (1998)zit.

(41)

(42)

(43)
(44)

(45)

(46)

(47)
(48)

Bei G1.(47) stimmte nicht die Kohlenstoftbilanz.. CO, und Wasserstoffbildung mussten

hinzugefiigt werden.

Lactatsubstrat:

2CH,CHOHCOOH +H,S0, — 2CH,COOH + H,S +2CO, + 2H,0
5CH,CHOHCOOH + 3NH; - 3 ISRB + 9H,0

Butyratsubstrat:
2CH,CH,CH,COOH +H,S0, - 4CH,;COOH + H,S

20CH,CH,CH,COOH + 16NH, +10H,SO, — 16 bSRB +10 H,S + 48H,0

Ethanolsubstrat nach NAGPAL et al. (2000):
2C,H,OH + H,SO, - H,S +2CH,COOH + 2H,0

C,H,OH + H,S0, — H,S + 1,5CO, +0,5CH, + H,0
6C,H,OH + NH; - eSRB +0,5CO, + 6,5 CH, + 3H,0

(49)
(50)

(1)
(32)

(33)
(54)
(35)
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Nach DE SMUL et al. (1999) erfolgt neben GI.(54) auch eine vollstindige Ethanol-
umsetzung:

LENS et al. (1998) weisen auf die Féhigkeiten von Desulfovibrio dismutans und
Desulfovibrio thiosulfate zur Reduktion von Sulfit und Thiosulfat hin:

4SOF +H* -, 3502 + HS" (56)
S,03 + H,0 - SO7 + HS"+ H' (57)

Biologischer Schadstoffabbau am Beispiel von Benzen

In der Altlastensanierung werden iiber aktive Verfahren oder Verfahren der Natural
Attenuation werden auch Schadstoffe entweder direkt oder cometabolisch abgebaut. In
Abwesenheit von Sauerstoff kann Benzen im Grundwasser unter verschiedenen Redox-
Bedingungen abgebaut werden (GODEKE et al. 2003). Die von den Mikroorganismen fiir
den Abbau verwendeten Elektronenakzeptoren werden mit abnehmende Energiegewinn
in der Reihenfolge Nitrat (GI1.(58)), Mangan (IV), Fe (IIl), Sulfat und unter methano-
genen Bedingungen (GI. (61)) umgesetzt. Wesentliche Voraussetzungen fiir den anaero-
ben Schadstoffabbau sind generell an den Standort angepasste Mikroorganismen sowie
eine ausreichende Versorgung mit Elektronendonatoren, Elektronenakzeptoren und
Néhrstoffen:

6NO; + 6H" + C(H, — 6CO, + 6H,0 + 3N, nitratreduzierend (58)
60H" + 30Fe(OH), + C,H, - 6CO, + 30Fe?" + 78H,0 eisenreduzierend (59)
30H" + 15803 + 4C,H, — 24CO, + 15H,S + 12H,0 sulfatreduzierend (60)
CcH¢ +6H,0 —» 3CH;COOH + 3H,0 methanogen (61)

Anaerober Benzenabbau beginnt meist nach ldngeren Lag-Phasen. Sulfat als Elek-
tronenakzeptor hat fiir den anaeroben Benzenabbau die grofite Bedeutung.

2 Aerobe Reaktionssysteme

Photosynthese

Die Photosynthese von Algenbiomasse verlduft je nach Stickstoffquelle nach GI.(62)
oder (63):

Photosynthese

106CO, + 16NO; + HPO2- +122H,0 + 18 H*
Respiration (62)

Cio6H2630110N16P + 1380,

Photosynthese

106CO, + 16 NH, + HPO2" +106H,0 o CrootheOioNiP + )

1070, + 14 H*
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Die Biomassebildung wird von der jeweils im Minimum befindlichen Komponente
bestimmt. Zu den Naihrstoffen P und N wurde fiir saure Tagebauseen noch der
anorganische Kohlenstoff C hinzugefiigt. Die Limitierung der Néhrstoffe ergibt sich aus
einem Monod-Ausdruck.

Biomasseabbau aerob und mit Nitrat

Biomasse, Substrat und ggf. Detritus haben bzgl. CHON die gleiche Zusammensetzung.
Biomassebildung durch Veratmung geldsten Substrates beschreibt G1.(64):
(1+v)C;H,0,N + 5,750, - 5CO, + 3,5H,0 + 0,5N, + vC;H,O,N (64)

Fiir den Biomasseabbau mit Nitrat als Elektronenakzeptor (endogene Atmung) zitiert
Loprp (2004):

C,H,O,N +4NO; + 4H" - 4CO, +3H,0 + 2N, + NH;; + HCO; (65)
Die Gesamtreaktion fiir die Anwendung der Nitrifikation in der Abwassertechnik zitiert

ScHOLZ (2002) wie folgt:

NH] + 1,83 0, + 1,98HCO; - 0,98NO; + 0,021 C;H,NO, + 1,88H,CO, +

1,041H,0 (66)

Der Basisdatensatz Wateq4f enthélt die Kinetik fiir den Abbau von Organic C unter
Nutzung der Elektronenakzeptoren O,, NO, und SO, als multiplen Monod-Ansatz.

Tab. 3: Konstanten fiir den Abbau von organischen Stoffen in Wateqg4f.dat
(APPELO & POSTMA 1993)

Elektronenacceptor | K; [mmol/L] | K [mg/L] TH [103 d1

Sauerstoff O, 0,294 9,4 0, 1356

Nitrat NO4 0,155 9,6 0, 001443

Sulfat SO, 0,100 9,6 0, 0000086

Die zugehdrigen Reaktionsgleichungen sind nicht angegeben. Die nicht temperatur- und
pH-abhingige Reaktionskinetik beschreibt G1.(6.2-9):

157007 & S0z -
W 294007 +¢c,, O
0o ¢ O 5
Fownic ¢ _0,1 67007 g Sr03 A o _c ©7
a O L5SO0™ +cyp, O 7
a 0
D+10—13 Bﬂ L
H 107" +cgo, H
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Biochemische Eisen(l1)-oxidation

MULLER (2003) verwendete die biochemische Eisen(II)oxidation bei der Modellierung
von Prozessen in sauren Tagebauseen. Fiir die Reaktion nach GI.(68) wurde die che-
mische Oxidation in homogener Losung nach Gl.(69) bis (71) mit der biochemischen
Oxidation nach GL.(72) und (73) kombiniert:

Fe?* + 0,250, + 2,5 H,0 - Fe(OH); + 2 H* (68)

Die im Kinetikterm von PhreeqC implementierten Zeitgesetze weichen von den in der
theoretischen Beschreibung genannten Gleichungen leicht ab:

pH <2 a;% =~k [, Lag, (69)
0 N
ZSPHSS ﬂ=—:2,91ﬂ]0_9 +k|:}£ Fe2 (70)
ot ] Ay,
0 []
t L aH+
aCFeZ —
pH <2 T - _kBio |]:Bact |]:F62 Ijl02 (72)
aCFeZ —
pH> 2 at - _kBio |]:Bact |:‘]"“Fe2 Ijl02 Ijll-l+ (73)
mit
Kyppis  =23210715 61

Alternativ ldsst sich die chemische Eisenoxidation auch iiber einzelne Species formu-
lieren:

aCFeZ - —

ot

Die Konstanten haben die Dimension s™!. Durch Verwendung von Aktivititen in den
GL.(69) bis (71) dndern sich die Dimensionen nicht. Fiir Gl.(74) ist keine Temperatur-
abhingigkeit angegeben.

(7,9 []]0_6aF62+ +25 EFe(01-1)+ +7,9 D]06aFe(OH)2)E02 (¢, (74)

Bezogen auf 273,15K ergibt sich die Geschwindigkeitskonstante zu k; 75 ;5 = 0,936
s!. MULLER (2003) setzt Chact=3 €in. Die Oxidationsrate setzt sich aus beiden Reak-

tionen zusammen

3 Humifizierungsreaktion nach CoLARIETI et al. (2002)

Die Autooxidation von Phenolen spielt eine zentrale Rolle. Eingesetzt wurde allerdings
das reaktivere Brenzkatechin (1,2-Dihydroxybenzol= C H,-1,2-(OH),). Gute Abbauer-

gebnisse wurden nach >150 ...350 h bei Braunfiarbung der Reaktionsldsung erhalten.
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Die Reaktionskinetik verlief je erster Ordnung nach Phenol nach GL.(75) und dem ein-
gesetzten Katalysator (Bodenmaterial):

m
aC Phn — k @ o Katalysator (7 5)
at Ty,

Die angegebenen Konstanten beziehen sich auf die eingesetzten Bodenproben, die auch
aus kontaminierten Bereichen stammten und sind dadurch nur eingeschréinkt libertrag-
bar.

Tab. 4: Geschwindigkeitskonstanten nach COLARIETI et al. (2002)
Bodenprobe k (L/h (g fines)) | k (L /h (g roher Boden)
33/10 81110 730 107
4/99/10 171107 1541074
Uncontaminated 134 1073 1:09 1073

Die Losung nach der Reaktion hinterlieB schwarzen Filterkuchen auf Membranfiltern.
Als Katalysator eignete sich auch oxidasehaltiges zerhacktes Pilzmycel. Dabei wurde
eine Stochiometrie von 1 Mol atomarerer Sauerstoff pro Mol Brenzcatechin angegeben.
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Anlage 4

Zusammenstellung aufbereitungsorientierter Pseudokompo-
nenten

1 Flockbarkeit

Die Pseudokomponenten sind UV-spektrometrisch (E,s,) und als Oxidierbarkeit ange-

geben.
Tab. 1: Mit Aluminiumsulfat flockbare und nichtflockbare Pseudokomponenten
(Mittelwerte aus Versuchen mit Spreewasser bei Sdier nach SCHOPKE
1989)
Versuchsbedingungen | Laborflockung Al=2...3 mg/l | Batchversuchsreihe
Pseudokomponente flockb nicht flockb. flockb | nicht flockb.
Ejsq m! 6,2 6,6 8,3 5,9
Oxidierbarkeit (CSV-Mn) mg/L O, 1,4 33 33 3,0
Spektrensteilheit nach G1.(9.1-9) | 102 nm’! 1,50 2,22 1,20 2,10
acsy nach Gl. (4) g/m? 0,23 0,50 0,40 0,50

Die fiir eine Schnellfiltration optimale Aluminiumdosis entfernte die flockbaren Stoffe
nicht vollstindig. Die aus den Batchversuchsreihen ermittelten Pseudokomponenten
kennzeichnen dagegen die prinzipielle Aufbereitungsgrenze. Die charakteristische
Eigenschaft a.q,, und die Spektrensteilheit wurden zum Vergleich mit den analog er-

mittelten Eigenschaften zur Aktivkohleadsorption herangezogen. Damit sollte {iberpriift
werden, inwieweit durch Flockung die Aktivkohlebehandlung entlastet werden kann um
entsprechende gezielte Versuche zu konzipieren.

2 Wasserwerksrelevante und trinkwasserrelevante Stoffe

Ergebnisse aus Versuchen

Tab. 2 enthilt die in Versuchen ermittelten aufbereitbaren und nichtaufbereitbaren
Pseudokomponenten von organischen Summenparametern bei biochemischen Behand-
lungsprozessen. Dabei wurden die in Pkt. 9.1.2 definierten Parameter zur Interpretation
der verschiedenen Summenparameter eingesetzt.

Tab. 2: Aufbereitbare und nichtaufbereitbare Pseudokomponenten der Langsam-
sandfiltration / GWA
aufbereitbar nichtaufbereitbar (WWR)
E25 4 Oxidierbarkeit m acgy E25 4 Oxidierbarkeit m acgy
CSV CSV
Spree/NZi (in SCHOPKE 2,68 3,311,19] 1,23 13,9 5,0 2,26 0,36
et al. 1985)
im GWL 5,04 1,6 1,16 0,32 | 8,1 3,3 2,411 0,40
Miiggelsee (SCHOPKE et 3,47 1,410,39| 0,35| 4,9 0,49 0,12
al. 1984)
NeiBe/Gorlitz (SCHOPKE 5,00 1,610,321 0,54 | 2,7 0,54 0,20
et al. 1982)
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Bei der Bodenpassage wurden hauptsidchlich Stoffe mit flachem UV-Spektrum abge-
baut. Fiir die Eliminierung der biochemisch abbaubaren Stoffe der Neifle (SCHOPKE et
al. 1982) geniigten in den Langsamfilterversuchen FP=30 000...50 000h/m. Diese Auf-
bereitungsleistung wurde auf die Bodenpassage iibertragen. Biologisch aktive Schnell-
filter mit FP < 700 h/m erreichten diese Leistung nicht. Auch mit der Kombination von
Schnell- und Langsamfiltern konnte keine weitere Leistungssteigerung erzielt werden.

Die Langsamfiltration von Grundwasser (SCHOPKE et al. 1990) zeigte keine sichtbare
Wirkung auf die Konzentration organischer Stoffe. Phasen der Eliminierung wechselten
mit der Erhéhung der UV-Absorption.

Tab. 3: Autbereitungsleistung von zwei Versuchslangsamfiltern mit enteisentem
Uferfiltrat der Oder im WW Frankfurt/O nach SCHOPKE et al. (1990)

WWR Zulauf LF 1/2 | Differenz - Zul-LF

Ejs4 7,5+0,8 |7,2+1,3 | 0,48 +0,43

Oxidierbarkeit | 3,4 +0,9 3,5+1,3

m 2,18+0,26 [ 2,2 +0,25

Bei der Auswertung der humintypischen UV-Spektren fillt ebenfalls auf, dass tiberwie-
gend Stoffe mit flacheren Spektrenverldufen eliminiert werden.

Die prozentualen Anteile der wasserwerksrelevanten Stoffe an verschiedenen Summen-
parametern enthdlt Tab. 10.2-1. Die recherchierten Einzeldaten enthdlt Tab. 4. In
MULLER et al. (1993) wurde die Uferfiltration als biologische Stufe im Vergleich zum
Testfiltersystem bewertet. Dabei unterschieden sich die Ergebnisse unter Beachtung
nichtidentischer Probenahmen nicht erheblich.

Nach DREWES & JEKEL (1997) lag der trinkwasserrelevante Anteil des DOC im Ablauf
der kommunalen Kliranlage Berlin-Ruhleben zwischen 50 und 77% und liegt damit im
Schwankungsbereich der in Tab. 10.2-1 angegebenen Grenzen. Innerhalb des DOC
verhielt sich dabei AOX wie ein Einzelstoff.

Tab. 4: Wasserwerksrelevante Stoffe
DOC [mg/L] [ E,g, [1/m] AOX AOS [ Einzelstoff
[ng/L] [ng/L] [ng/L]
Rohwasser RW WWR | RW WWR | RW [ WWR | RW | WWR | RW | WWR
Havel GIMBEL et 7,5 6,5 18,5 16,4 21 18
Havel al. (1996) 73 6,0 18,7 16,1 23 20 | 190 156
Saale 4,8 3,6 9,8 8,3 28 18
Saale 4.4 3,2 10,4 8,6 29 22 | 253 191
Elbe vor
Sealormindunz 49 37) 121 99| 35| 20
Elbe vor
Sealormindunz 48 38| 135] 109 29| 23| 219 126
Elbe bei Magdeburg 49 37| 115 94| 37| 20
Elbe bei Magdeburg 4,7 3,8 12,9 10,6 28 21 | 203 116
Elbe bei Dresden 1992 | MULLER et 6,1 45| 145 | 125 74 57
Elbe al. (1993
Testf.= Uferfiltration ( ) 6.3 4.8 16,5 15,6 101 48
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DOC [mg/L] | E,g, [1/m] AOX AOS | Einzelstoff
[ng/L] [ng/L] [ng/L]
KA WeiBenburg i.B. HOBBY & 6,2 4,1 39 31
KA Speyer GIMBEL 17,6 5,4 73 43
KA (1988)
Riisselsheim/Raunheim 10,5 6.3 >4 41
KA Ansbach 9,7 4,9 44 34
KA Mainz 19,9 10,4 222 130
KA Krefeld 12,8 5,8 96 51
KA Mannheim-
Scharnhof 20,2 6,5 9 49
KA Diisseldorf-Siid 33,5 9,2 122 87
KA Emschermiindung 13,8 7,6 115 100
PWA Waldhof GmbH,
Mannheim 174,0 86,0 13 6
PWA Graf.Papiere,
Werk Stockstadt 185,0 91,8 25 13
Rhein, Basel GIMBEL & 2,06 1,45 4,7 3,1 27 14 | 62,6 | 32,6
Rhein, Wiesbaden SONTHEIMER | 293 | 2,07 6,0 4,2 66 34 ] 88,3 | 53,8
Rhein, Bomn (1987) 303 2,06 74| 51| 59| 37| 128] 79.9
Rhein, Kéln 3,36 | 2,07 7,5 49 57 34| 103 71
Rhein, Diisseldorf 3,11 2,28 8,0 5,5 44 28 1 94,7 | 62,3
Rhein, Wittlacr 334 246 77| 57| 56| 35[99.7] 855
Rhein, Lobith 3,26 | 222 8,3 5,1 69 32 | 91,7 | 50,7
Ruhr bei Halingen 3,22 1,84 5,4 3,7 60 38 | 66,1 [ 39,6
Ruhr bei Miihlheim 3,05 1,79 5.4 3,8 27 20 | 67,8 49
Elbe, Barby GERLACH 4,50 | 3,40 11,7 9,7 31 21| 219 126
HYO-Elbe, Barby (1998) 4,50 3,80 | 12,7 10,8 ] 26 17
NeiBe/Gorlitz SCHOPKE et
al. (1982) 140150
A: KA mit LINDNER et
Chemicabwasser al. (1996) 28,40 | 18,70 [ 80,2 [ 55,7 10,49 | 0,32 | 2,2 1,6
B: KA mit ’
Chemicabwasser 44,60 | 33,30 | 281,0 [ 223,01 0,99 | 0,75 | 8,6 7,6
C: KA mit
Chemicabwasser 74,60 | 33,20 | 338,0 | 162,0 1,9 1,3 8,6 4.8
Elbe/Pillnitz EPPINGER et
tische Ami 1. (1
e [P s 0 163 36,9 84 25

EPPINGER et al. (1999) untersuchte das Verhalten aromatischer Amine als Anilinequi-
valente, im Elbewasser und erhielt einen Anteil wasserwerksrelevanter aromatischer
Amine zwischen 32 % und 83 %. Das steht im FEinklang mit Untersuchungen von
PIETSCH et al. (2001), der fiir einzelne polare Amine unterschiedliche Wasserwerks-
relevanzen ermittelte:

» nicht wasserwerksrelevant: Dimethylamin, Ethylendiamin, Ethanolamin, Pyrrolidin,
Piperidin

» wasserwerksrelevant: Morpholin, Piperazin, Diethylamin, Cyclohexylamin

3 Kinetische Daten zum Schadstoffabbau aus Testfilteruntersuchungen

MALZER et al. (1992) untersuchten das Abbauverhalten vom DOC (c;) im Rheinwasser
(Anlage 4.2) an Wasserwerksstandorten und passten die Ergebnisse an GI1.(7.7-6) an.
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Tab. 5: Aufteilung des DOC im Rhein nach verschiedener biologischer Abbau-
barkeit (MALZER et al. 1992)
Standort (o ‘cl ‘Cz ‘CWWR k, ‘kz
mg/L h!

Wittlaer 3,0510,3710,46| 2,22]0,113]0,013

Diisseldorf |3,08]0,39]0,50| 2,190,298 0,026

Miindelheim | 3,09 0,39 0,40 | 2,300,428 0,080

Gut- und schwerabbaubare Stoffe unterscheiden sich in ithrer Abbaukonstante etwa um
eine GroBenordnung. Die in Tab. 6 zusammengestellten Einzelstoffe sind im Vergleich
eher als schwerabbaubar einzustufen.

Die recherchierten Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau nach 1.0rdnung enthalt
Tab. 6. Einige Geschwindigkeitskonstanten wurden aus Grafiken oder Halbwertszeiten
erschlossen. Die Geschwindigkeitskonstanten verschiedener Autoren lassen sich nur
schwer miteinander vergleichen, da der Abbau nicht allein in den Filtern erfolgte und
die mikrobiologischen Randbedingungen sehr unterschiedlich waren. Fiir die qualitative
Bewertung des Abbauvermogens im Gewisser oder bei der Bodenpassage reichen diese
Daten jedoch aus.

Fiir Chloressigsduren wurden von KARRENBROCK et al. (1999) die hochsten Abbau-
geschwindigkeiten bestimmt. Mdoglicherweise liegt das an der zusitzlich beriick-
sichtigten Adaptationszeit, die andere Autoren nicht angaben.

PIETSCH et al. (2001) unterschieden biologisch abbaubare und biologisch nichtabbau-
bare Stickstoffverbindungen danach, ob deren Geschwindigkeitskonstante grofler oder
kleiner als 0,005 h'! war. Der aus den Anaerobreaktoren (SCHOPKE et al. 2002) abgege-
bene organische Kohlenstoff miisste demnach als biologisch schwer abbaubar eingestuft
werden, was nicht in diesem Untersuchungszusammenhang interpretiert werden kann.
Hier zeigt sich wieder die problematische Ubertragbarkeit von FErgebnissen
unterschiedlicher Versuche.
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Tab. 6: Abbaukinetik von Summenparametern und Einzelstoffen
Zitat Versuch/Substanz Probewasser k t0 Bemerkungen
[1/h] | [h]
NEITZEL et al. Monochloressigséure Elbewasser f.+400 0,071 2.8
(1999) (MCE) MCE+400DCE+300TCE
Dichloressigsédure Elbewasser f.+400 0,038 | 12,4
(DCE) MCE+400DCE+300TCE
Trichloressigséure Elbewasser f.+400 0,014 | 18,4
(TCE) MCE+400DCE+300TCE
Trichloressigsdure Elbewasser f.+260TCE 0,018 | 26,2
(TCE)
KARRENBROCK | NTA Rheinwasser + 10 pg/L 0,005 aus
et al. (1999) NTA Halbwertszeit
Naphtalin-1 - Rheinwasser + 10 pg/L 0,029 erschlossen
sulfonsdure
N-Methyl-N- Rheinwasser + 10 ng/L
(phenylsulfonyl)- € - HPS
aminocapronsdure
(HPS)
EPPINGER et al. | aromatische Amine Elbe/Pillnitz mit 9,8pg/L 0,026 aus Angaben
(1999) Anilinequivalente erschlossen
PIETSCH et al. Dimethylamin Elbe mit 1 pg/L Stoff 0,025 von
(2001) Diethylamin 0,003 Kontaktzeit
Ethylendiamin 0,016 umgerechnet
Ethanolamin 0,071
Cyclohexylamin 0,001
Pyrrolidin 0,019
Piperidin 0,016
Morpholin 0,002
Piperazin 0,002
. DOC (Restmethanol Ablauf eines 0,002 REV-Fluid-
SCHOPKE et und I\/§etabolite) Anaerobreaktors zur bis zirkulations-
al. (2002) Sulfatreduktion 0,009 anlage
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Anlage 5: Ermittlung von Parametern des Untergrundreaktors Neuzittau

Anlage 5

Ermittlung von Parametern des Untergrundreaktors Neu
Zittau

1. Bestimmung des FlieBverhaltens im GWL Uber jahresperiodische
Temperaturganglinien

An den Unterpegeln der Versuchsanlage Neu Zittau (Abb. 11.1-1) wurden im Abstand
von ca. 2 Wochen die Tiefenprofile der Temperatur gemessen. Da die Ganglinien mehr
als eine Jahresperiodik erfassten, liess sich liber deren Laufzeitunterschiede das mittlere
Stromungsverhalten von Infiltrat im Grundwasserleiter bestimmen (Abb. 1).

x=0 X
I |
L
| !
I |
| |
|
I |
|
Temp
,,,,,,,,,,, —
Zeitverschiebung ) >
Abb. 1: Wairmemigration im durchstrémten Grundwasserleiter

Dazu wurde die Verdnderung eines harmonisch schwingenden Parameters y(t)=Temp(t)
in erster Naherung durch eine Sinusfunktion nach Gl.(1), ggf. mit linearem Trend v,

beschrieben:

y(t)=y, + AGin(wft—t, +1))+y, dt—t,) (1)
Darin sind:

y periodisch schwankender Wert

Yo Mittelwert

A halbe Schwingungsamplitude

t, Bezugszeitpunkt

T Schwingungsperiode = 1la

T Zeitverschiebung

w Kreisfrequenz

Yy konstanter Trendfaktor
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_2m
T
1 Jahr Periode entspricht w=217365,25 d=0,0172 d’'.

2)

Die Berechnung der Koeffizienten in Gl.(1) erfolgte iiber lineare Regression, nachdem
diese tliber ein Additionstheorem zur Berechnung von Winkelsummen (BARTSCH 1972)
in den Summenausdruck GI.(3) tberfiihrt worden ist. Bei den jahreszeitlichen
Temperaturschwankungen brauchte kein Trend beriicksichtigt zu werden. Die Zeit
wurde auf den Beginn der Messungen normiert (t,=0):

y(t) =h,+A E:os(ooT) Bin(oot) +A Bin(oor) E:os(oot) 3)

Alle fiir eine Messstelle konstanten GréBen (T, A) in Koeffizienten des Regres-
sionsansatzes (Gl.(4)) zusammengefasst:

y(t)=Y =b, +b, sinfwlt ~t, ))+b_, cos(ft -, )) @)
Mit

Y =Temp(t) =  Ergebnisfunktion der Regression
sin(wt) = 1. Ansatzfunktion der Regressionsanalyse
cos(xt) = 2. Ansatzfunktion der Regressionsanalyse

Durch Koeftfizientenvergleich mit G1.(3) folgt GL.(5):

b, = Temp,
b, = Alos(w) (5)
b, = AGin(wi)

Die Zeitverschiebung T berechnet sich:

T= &) Brctan%% (6)
1

und die halbe Amplitude A folgt nach GL.(7) aus dem berechneten T:

— bl
A= cos((oET) D

Die Zeitverschiebung T gibt die Phasendifferenz beziiglich des gewéhlten Zeitbezuges t,

an. Die Phasenverschiebungen zwischen zwei Messstellen (0 und 1) erhdlt man durch
Differenzbildung:

At =1(1)-1(0) (8)

Dabei ist eine Verzogerung negativ. Ein Zeitvorlauf (At > 0) kann wegen der Periodizi-
tit auch als eine grofle Verzogerung interpretiert werden (365,25 d + At). Eine berech-
nete negative Amplitude entspriche folglich einer Verschiebung um 172 auf der Zeit-
achse. Aus der flieBzeitproportionalen Zeitverschiebung und den zugehdrigen FlieB-
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wegen konnte das mittlere Stromungsfeld im Untergrund (s. Abb. 11.1-3) rekonstruiert
und in charakteristische Stromrohren eingeteilt werden. Den meisten Unterpegeln
wurde, der nichtschwankenden Temperaturganglinien entsprechend, echtes Grund-
wasser zugeordnet.

SCHOPKE et al. (1999) und DGFZ/BTUC (2000) wendeten diese Interpretationsme-
thodik auch auf jahresperiodische Wasserstandsschwankungen, bzw. DGFZ/BTUC
(2003) auf entsprechende Beschaffenheitsschwankungen an. Dabei war der lineare
Trend mit zu beriicksichtigen.

2. Transportmodell fir die Warmemigration im Grundwasserleiter

Stoff- und Wérmetransport lassen sich formal identisch beschreiben. LUCKNER &
SCHESTAKOW (1986) formulierten den Sonderfall der Warmemigration durch eine
Schicht des GWL mit einer jahresperiodischen Temperaturperiode.

J _ YA

Phasen im thermischen Gleichgewicht

Abb. 2: Definition des GWL mit Warmemigration

Zu den Nachbarschichten wird kein Warmeaustausch zugelassen. Die stationire Fest-
phase und die mobile Grundwasserphase stehen wegen der relativ langsamen Stro-
mungsgeschwindigkeit im thermischen Gleichgewicht. Die spezifischen Wérmekapa-
zitdten c, werden auf das Gesamtvolumen bezogen, d.h. es ist die Materialdichte unter
Beriicksichtigung des Poren- bzw. Feststoffvolumens einzusetzen. LUCKNER &
SCHESTAKOW (1986) geben an:

0 =1,67 J/(cm3K) fiir nassen Sand

CP,ges.p ges
0 CpwPw =4%419J/(cm®K) fiir Wasser
Damit ergibt sich fiir ein wassergefiilltes Porenvolumen von 35% der Materialkonstan-

tenquotient im partiellen Differenzialgleichungssystem fiir die Warmemigration GI.(9)
bzw. GL.(10) zu 1,14. Die Diffusion wird duch den effektiven Mischkoeffizienten D

nach GI.(7.4-5) beschrieben:

o, BB Y, polien v N
pges P,ges aX pges P.ges ox ot

D Bi—y v, Y = Pe "g“GaL (10)

0X Py lépy O
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LUCKNER & SCHESTAKOW (1986) formulieren den Ansatz nach Gl.(11) und verweisen
auf eine Verzogerung und Dampfung der Temperaturfunktion:

y(t,x)=e_°”‘ E*kin((ut —Bx) (11)

Zum Einsetzen in GI1.(10) werden die Ableitungen der Ansatzfunktion Gl.(12) bis (14)
gebildet:

(;ix y(t,x)=e™ [{- o Bin(wt — Bx) - B Ltos(wt — Bx)) (12)
a—zzy(t,x) =™ (( : —Bz)Bin(wt —Bx)+ 203 E’zos(oot - BX)) (13)
X

%y(t,x) = ¢ ™ [Goldos(cot —Bx) (14)

In die partielle Differentialgleichung eingesetzt, werden Gl.(12) bis (14) separat fiir die
Sinus- (15) und Cosinusterme (16) gelost:

(D, ffo? -B2)+v, @)@ GBin(wt -px)=0 (15)
Pecs Cryes [3™* [doldos(wt —Bx) (16)

4 P,W

(D, 20 +v, [B)&™ [Bos(wt—Bx)=

Die Winkelfunktionsterme und der Exponentialterm werden zur Ermittlung der
Nullstellen des Gleichungssystems nicht benotigt:

D, fo? —B*)+v, @ =0 (17)
[¢
D, maB+vAm:Mm (18)
w IjP,W

Durch Umstellen und Einsetzen erhilt man:

pges IjP,ges |ﬁ w

P Ty Bl +F) (19)
_pesEP,es —G) _
N d‘—’ (B -o*)mm (20)

Uber die Definition der Bodenstein- oder Peclet-Zahl kann diese aus G1.(17) abgeleitet
werden:

Pe = G -a?) Q1)
D olx

Uber die Pe-Zahl lisst sich die Anzahl der Riihrstufen bei der Modellierung abschiitzen.
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3. Auswertung der Warmemigration zur Ermittlung von Parametern
des Transportmodelles

Die Temperaturfunktionen werden analog zu Gl.(4) liber Regressionen ohne linearen
Trendeinfluss ermittelt:

Temp(t) = Temp, + A Gin(w{t - t, + 1)) (22)
GL(11) wird aus dem Vergleich von zwei Temperaturfunktionen gebildet. Dabei ist w

durch die Jahresperiode vorgegeben. Die mittlere Temperatur Temp, muss fiir beide

Funktionen gleich groB sein da Warmequellen und Senken ausgeschlossen worden sind.
Die Dampfung berechnet sich aus dem Vergleich der (halben) Amplituden:

oo = Ak (23)
Alx=0)
somit
Alx)
lg — E
a =-2,303 “OA=0) @)

X

Wenn beide Funktionen fiir den gleichen Zeitbezug t, ermittelt worden sind, ist dieser
auch in der GroBe T enthalten und hebt sich bei Differenzbildung auf. Somit gilt fiir 3
GL.(25):

- wi(x)-wi(x=0)_w

== At (25)
X X

Damit berechnet sich die Pe-Zahl {iber (26):

rH -0 AXDE
o Yx Hp A
0" O (mAt)z—En 0 (26)
OH_

N N
e:

A A

In—% x? On—%

Ax AX

Und weiter vereinfacht folgt G1.(27):

]

_ 1 gent) | AQ

= n—% (27)
X’ Blnﬁ A E
0O A, 0

Die Peclet-Zahl entspricht ndherungsweise der doppelten Stufenzahl einer Riihrstufen-
kaskade. Der FlieBweg fiir jeweils Pe=1 ist gleich der Dispersivitidt nach GI.(28) im
Grundwasserleiter:
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D, =0y v, = P Va
[
(28)
a. =
" Pe

Damit ist der Zusammenhang zwischen dem Verhalten der Temperatur im GWL und
der Dispersivitit hergestellt.

Aus G1.(29) leitet sich eine mathematische Plausibilitdt fiir Pe > 0 ab:

(At) = In2o (29)
AX

Die Temperaturverldufe werden iiber Regressionsanalyse approximiert und anschlie-

Bend miteinander verglichen. Dadurch sind die Fehler fiir geringe Unterschiede am

groBten. Geringe Ddmpfungen A/A ; sind praktisch nicht signifikant messbar.

Bei glinstigen Standardabweichungen um +1K und Halbamplituden von 10K sind Didm-
pfungen erst unterhalb von 80% signifikant. Dabei wird der die Zeitverschiebung ent-
haltene Term bereits mit dem Faktor 4,5 multipliziert. Geringe Abweichungen bei Dam-
pfungen iiber 80% konnen bereits sehr hohe Pe-Zahlen vortduschen, bei ebenfalls nied-
rigen Zeitverschiebungen aber auch unplausible Werte ergeben. In diesen Féllen kann
die Dampfung auf 80% beschrinkt werden.

4. Anwendung auf den Untergrundreaktor der GWA-Versuchsanlage
Neu Zittau

Die ermittelten jahreszeitlichen Temperaturfunktionen im Untergrund konnten fiir die
drei verschiedenen Sickerbecken und das Uferfiltratprofil ausgewertet werden.

I A
Sickerbecken Uferfiltrat
&n
E 1270P - 1180P
g* 127MP1
8 Loaup [0OMP1
127MP2
124QpP
113MP1130P 24MPAMP
113MP2 111MP2 1110P
111MP1
124MP2
llaop  1080P
»
0,1 »
10 100 1000
At [d]
Abb. 3: Zusammenhang zwischen der Didmpfung und der Zeitverschiebung bei

den Grundwasseranreicherungsversuchen Neu Zittau (SCHOPKE et al.
1985)
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Aus der Zeitverschiebung berechnete sich ein Richtwert fiir die Verweilzeit. Dadurch
war es moglich, die an einer vertikalen Mehrfachmessstelle beprobten Tiefenbereiche
nach der Verweilzeit des Infiltrates zu ordnen. Die Grundwassermessstellen im Abstrom
der Sickerbecken unterschieden sich von denen der Uferfiltratfassung. Bei den an den
Beckenrdandern angeordneten Messstellen erschien der Temperaturverlauf bereits stark
gedampft. In diesem Bereich flie3t das Infiltrat iiberwiegend vertikal. Auch die im Ver-
héltnis zum Messbereich groBe Infiltrationsfliche fiihrte zum Ausgleich durch Uber-
lagerung unterschiedliche langer FlieBwege.

Die unterschiedlich berechneten Abstandsgeschwindigkeiten stimmen dagegen meist
relativ gut {iberein.

m NNA
30 [ 1,3
L 3,5
25
20 Infiltratstrom
15[ 10,6 >
0k 4.8
5,4
57 a, [m]
0 ‘ ‘ : ‘ ‘ ‘ : >
0 20 40 60 80
horizontaler Fliessweg x [m]
Abb. 4: Dispersivititen o) [m] im Infiltratstrombereich

Die Dispersivititen im infiltratdurchstromten Bereich, berechnet nach GI.(28),
schwankten zwischen 5 und 10 m, d.h. der FlieBweg von 80 m lieBe sich durch nur 4 bis
8 mixed cells darstellen. Diese Ergebnisse liegen im Bereich der Erfahrungen nach
Gl1.(7.4-10), wenn auch mit groen Schwankungen.
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Anlage 6
Methoden zu UV-Spektren

1 Zusammenfthren von Verdinnungsspektren
(Methodenbeschreibung)

Wenn ein Spektrum aus bei verschiedenen Verdiinnungen gemessenen Einzelspektren
zusammengestellt werden soll, wird die Genauigkeit jeder Einzelmessung iiber eine
Wichtungsfunktion bewertet. Dabei sind die im optimalen Messbereich liegenden Werte
starker als die am Rande des Messbereiches liegenden zu beriicksichtigen.

Die mittlere Extinktion bei jeder Wellenldnge E,) wird durch gewichtete Mittel-
wertbildung berechnet:

_ S e(B)E
E,, = (E )A (1)
zg A
Die Wichtungsfunktion g(E,) beriicksichtigt die Genauigkeit des jeweiligen Mess-

wertes. Dabei wird eine GauB3-Funktion verwendet, die im nichtlinearen Bereich gegen
Null strebt und auch kleine Werte gering bewertet:

g(E):expﬁg(E—Eo)E(E—EU)E )

(E, -Ey)
mit
Eu =  0,lcm’
Eo =  1,5cm’

Diese Wichtungsfunktion (s. Abb. 1) wurde derart gewdhlt, dass sie an den angege-
benen Messbereichsgrenzen den Wert Eins annimmt. Das Maximum erreicht diese
Funktion zwischen beiden Grenzen mit dem Wert 7,4.
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Wichtungsfaktor g
A linearer Bereich

7 unterer
' Bereich

Wichtungsfunktion g(E)

0% o1 0L5 | 1‘,5 2 25
Extinktion [1/m]
Abb. 1: Angewandte Wichtungsfunktion nach KocH et al. (2002)

Durch diese Wichtung werden auch noch Werte nahe den angegebenen Grenzen be-
riicksichtigt. Die untere Grenze Ey schlieft auch noch Werte an der Nachweisgrenze
mit ein. Die Genauigkeit der Wichtung wird iiber eine modifizierte Standardabweichung
GI1.(3) berechnet:

- Z (g(E)\)[ﬁE)\ _Em,x)z)
? z g(E)\)

Dabei wird das Abweichungsquadrat zwischen Messwert und Mittelwert durch Multi-
plikation mit der Wichtungsfunktion gewichtet. Die Summe dieser gewichteten Ab-
weichungsquadrate normiert man durch Division durch die Summe der verwendeten
Gewichte. Dabei muss auf die Berechnung der Freiheitsgrade (Anzahl - 1) verzichtet
werden. Ein Fehlerbereich kann allerdings nur dort angegeben werden, wo mindestens
zwel Messungen im auswertbaren Bereich liegen. Deshalb ist die berechnete Fehleran-
gabe nur unter Vorbehalt zu betrachten.

S

m

3)

E

Tausend
50 -

Mittel

40 Verdiinnungsfaktoren

Fehlerbereich 1000

30 -

20 -

10 -

0 . . .
350 400 450 500
Wellenlidnge

Abb. 2: Konstruktion des Spektrums fiir Rhodamin B aus Messungen unter-
schiedlicher Verdiinnung
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Die Anwendung des Algorithmus mittels Tabellenkalkulation ist in KOCH et al. (2002)
beschrieben.

2 Hilfsmittel zur Nutzung alterer Spektrendaten

Die in Pkt.10.2 und Pkt.11.1.4 zusammengestellten Ergebnisse wurden aus é&lteren
Daten konstruiert. Die Extinktionskoeffizienten wurden immer aus der eisenfreien,
zentrifugierten Probe bestimmt. Meistens waren keine auswertbaren Farbextinktions-
koeffizienten bei A >400 nm messbar. Am Rande des Messbereiches der eingesetzten
Spektralkolorimeter vom Typ SPEKOL konnten bei A =360 nm auswertbare Extink-
tionswerte erhalten werden.

Die Ergebnisse von SCHOPKE et al. (1980, 1982, 1984, 1985) und SCHOPKE (1984,
1986) beruhen auf der Messung dieser beiden Extinktionskoeffizienten, zusammen mit
der Oxidierbarkeit und der Kupplungsextinktion nach AMW (1981). Uber die
Kupplungsreaktion mit diazotiertem p-Nitroanilin wurden summarisch Phenole und
Aromaten mit negativiertem C-Atom bestimmt.

In SCHOPKE (1987, 1989, 1989a, 1990) und SCHOPKE et al. (1990) wurden die UV-
Spektren an 8 Stiitzstellen (B, Eyye, Esyg Essgs Eogss E,78 E300> E360) gemessen und
numerisch ausgewertet.

Danach wurden die gesamten Spektren (A-scan ab 200nm im Abstand von Snm, spiter
Inm) gemessen.

Zur Charakterisierung der Wiésser und ermittelter Pseudokomponenten wurden
charakteristische Eigenschaften nach Gl.(3.3-3) auf E,, bezogen:

_ Oxidierbarkeit (CSV - Mn)
dcgy = E 4)
254

Dabei steht CSV-Mn als éltere Bezeichnung fiir die Oxidierbarkeit mit Kaliumper-
manganat. Fiir den Extinktionskoeffizienten E,, wurde ebenso formuliert:

Es0
Q360 = ®)
Eos

Insbesondere der Zusammenhang zwischen E, ) und E,;, ermdglichte die Verwertung

alteren Datenmaterials. Aus dem gesamten bis 1990 verfiigbaren Datenmaterial wurden
Beziehungen zur Beschreibung der Spektrensteilheit nach GI.(9.1-8) ermittelt:

m = 0,661+ 0,263 +0,13
a ..
0,4316907 0,021 Spreewaldgrundwisser (6)
m = 0,021+ —
a360 4360
0,307 0,0103
m=0,673 + B Uferfiltrat der Oder 7)

2
A 360 4360
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0,1167 0,00216

m=1373+ Oberflichenwisser (Neife, Spree.) (8)

2
A360 A360
Trotz relativ grofBer Streuungen konnten mit diesen Beziehungen qualitative

Zusammenhdnge zwischen den Pseudokomponenten aufbereitbarer und nicht aufbereit-
barer Stoffe hergestellt werden (s.Pkt. 11.1).
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Anlage 7

Bemessung der Betriebszeiten von Langsamfiltern und kiinst-
lichen Grundwasseranreicherungsanlagen Uber Siebeffekte

Die Kolmation von schnellen Langsamsandfiltern ldsst sich in erster Ndherung als ein
Siebprozess beschreiben. Vor allem bei niedrigen Infiltrationsgeschwindigkeiten und

langen Betriebszeiten konnen folgende schwer kalkulierbare Einfliisse die hydrau-
lischen Parameter zusitzlich bestimmen:

» Algenwachstum auf der Kolmationsschicht, Dichtung mit abfiltrierten Stoffen und
biogen ausgeschiedenem Kalziumkarbonat

» Biologische Abbauvorginge in der Kolmationsschicht,
» Temperaturdnderungen

Diese Einsatzgrenzen sind bei der Bemessung auf der Grundlage von Siebeffekten zu
beachten.

Uberstau Vi Uberstau

Kolmationsschicht Saugspannung

Sickerstrecke oder

Aerationszone

Grundwasser,
Infiltrat

Abb. 1: GWA-Vertikalpassage

Bei Grundwasseranreicherungen wird meist eine Aerationszone vorgesehen,
wohingegen Langsamsandfilter meist vollstdndig mit Wasser geséttigt sind.

Tab. 1: Bemessungsparameter
Grofle Einh. Bedeutung
h¢ m Filterwiderstandshohe, Filterwiderstand
hfinax m maximale Filterwiderstandshohe
hg m Saugspannung unter der Kolmationsschicht
hy m Uberstau, Einstauhohe beziiglich der Beckenoberfliche
tg d Betriebszeit zwischen zwei Regenerierungen
Vo m/d Anfangsfiltergeschwindigkeit
Vol m/d |geforderte Infiltrationsgeschwindigkeit fiir eine festgelegte Betriebszeit tg

Der Filterwiderstand setzt sich aus dem Uberstau hy und der Saugspannung hg
zusammen.
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Der Betrieb von Sickerbecken fiir die Grundwasseranreicherung lduft in folgenden
Phasen ab (Abb. 2):

1. Beaufschlagung der Becken mit einer Anfangsmenge, die der Filtergeschwindigkeit
v, entspricht. Zunéchst versickert das Wasser ohne Anstau.

2. Im Becken bildet sich eine freie Wasserflache, die bis h_, ansteigt.

3. Der Zufluss wird schrittweise bis auf v, gesenkt, wobei h__ nicht tiberschritten
werden darf.
4. Der Zufluss wird eingestellt und das restliche Wasser versickert. Dabei kann es zu

sehr langen Austrocknungszeiten kommen, sofern keine Moglichkeit zum
Grundablass besteht.

5. Filterregenerierung durch Abtragen der Kolmationsschicht.

Das Becken auch mit konstantem Zufluss Ve = Vo bis zum FErreichen des

Maximaleinstaues betrieben werden. Fiir diesen Fall wird zundchst die Bemessung
vorgenommen. Die maximale vertikale Sickergeschwindigkeit im Untergrund wird
durch deren Durchléssigkeit k; bestimmt. Das hydraulische Gefille ist in diesem Fall

(h#=L) etwa 1. Die Sickergeschwindigkeit v, sollte kleiner als die maximale vertikale
Sickergeschwindigkeit sein. Als Richtwert gilt GL.(1):
Ve <050k, (D

Fiir die Bemessung sind aus den Daten plausible Szenarien fiir mittlere giinstige und
ungiinstige Situationen auszuwdihlen.
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. e AuBerbetriebnah
y 4 Sickergeschwindigkeit uberbetricbnahme
Vi | Regenerierphase
Beckenbetriebszeit !
max.
Uberstauh@gh
Vsoll
Zeit
y 4 AuBerbetriebnahme
Beckenbetriebszeit Regenerierphase
Uberstauhdhe h_
Sickergeschwindigkeit vy = v ;
Zeit
Abb. 2: Betriebsregime von Sickerbecken

Das Ende der Betriebszeit soll wihrend der Kolmationsphase erreicht werden und ist
dadurch festgelegt, dass bei der mittleren Infiltrationsleistung vs; der maximale
Uberstau h__ erreicht wird. Die Verdnderung der Infiltrationsgeschwindigkeit wahrend

der Invasionsphase ist dann von untergeordneter Bedeutung.

Die bis zu diesem Zeitpunkt infiltrierte Wassermenge ist abzuschétzen. Dabei wird der
Anfangsfilterwiderstand und die nicht bekannte Saugspannung unter dem Becken
vernachléssigt:

h
Hmax :HK +ﬁ (2)

soll

Unter konstantem Forderstrom berechnet sich dann die zu erwartende
Beckenbetriebszeit nach G1.(3):

—_ Hmax — HK + hmax 3
Vit 3)

soll

\'% \'%

soll soll

Setzt man die Werte aus Tab. 11.1-1 ein, erhédlt man fiir die Becken und

0 Vg =24m/d (sehrniedrig)
o h, =1m (relativ hoch)
t, = 29m + Im =290h +35,7h =13,6d @

0,m  2,8h[,01nm®
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Ein niedrigerer Wert von y sollte nicht eingesetzt werden. Je hoher v, gewahlt wird,

desto geringer wird der Einfluss der Kolmationsphase. Abb. 8.3-1 zeigt aber auch, dass
die das Siebverhalten charakterisierenden Parameter im Bereich von 1 bis 2
GroBenordnungen schwanken konnen. Diese Schwankungsbreite ist groBer als die
Unsicherheiten der Bemessung. Durch sorgfiltige Auswahl der Szenarien ist deshalb
eine hinreichend genaue Bemessung moglich.

Im Ergebnis der Pilotversuche wurde eine Vorreinigung des zu versickernden Wassers
empfohlen. Die parallel entwickelte Methodik zur Bemessung von Siebprozessen
bestétigte die Pilotversuche.
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Anlage 8

Bestimmung von pH-abhangigen Phasengleichgewichten mit
Feststoffen (Lockergesteine, Bdden)

1 Versuchsmethodik

Jeweils 4 Kippensandproben (Bezeichnung: Zelle E, F, G. H) werden in einer REV-
Fluidzirkulationsanlage mit Lauge titriert, in dem nacheinander definierte alkalische
Losungen mit den Proben ins Gleichgewicht gebracht werden. Das Elutionsmittel mit
einer vorgegebenen lonenstirke wird aus gipsgesittigtem und entionisierten Wasser
hergestellt und mit dem definierten Volumen Natronlauge (MaBlosung) versetzt.

Die Einmischung erfolgt diskontinuierlich nach folgendem Algorithmus (Abb. 1):
1. Probe im Kreislaufbetrieb ohne Behilter

2. FElutionsmittelbehélter wird intermittierend (Teilaustausch 0=4% nach SCHOPKE
1999) in den Kreislauf geschaltet.

3. Nach Anndherung des Phasengleichgewichtes (pH, Ltf, RedOx) wird der Elutions-
mittelbehalter stindig durchstromt.

4. Das Elutionsmittel wird gegen neues ausgetauscht. Ablauf erneut bei 1. beginnen

a al

L. Innenkreislauf 2. Einmischen des 3. Gleichgewichts- 4. Wechsel des Elutions-
Elutionsmittels einstellung mittels

Abb. 1: Ablaufalgorithmus fiir einen Elutionsschritt

Die verschiedenen untersuchten Materialien zeigten prinzipiell die in Abb. 2
dargestellten pH-Versuchszeit-Abhingigkeiten.
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A
pH 2
neutrale Losung 1 \t\k\
10 C | m\w .
9 e —
“E508 E509 |
8
; — E gipsgesittigt
— F gipsgesittigt
6
— G 50% gipsgesiittigt
5
H 27% gipsgesiittigt
4 | Losung mit Laugezusatz
hm‘—/ | >
3 E501 1 : 1 1 1 1 1 >
0 100 200 300 400 500 600 v7eit [h]
Abb. 2: Elution/Titration mit der REV-Fluidzirkulationsanlage: Material eines

bergbaubeeinflusstes Wasser filhrenden Grundwasserleiters. Die Be-
schriftungen kennzeichnen die entnommenen Proben.

Auch nach langer Einstellungszeit im Kreislauf konnte keine zeitlich stabile Losungsbe-
schaffenheit erhalten werden. Die gekennzeichneten Probewechsel stellen damit nur
Kompromisse dar, die relativ gleichgewichtsnahe Zusténde charakterisieren.

Ab pH>7,8 wurden vor allem in die verdiinnten Medien Tonminerale als Triibung
ausgetragen. Mit zunehmendem pH-Wert stellten sich die Gleichgewichte immer
langsamer ein. Deshalb konnte die Loslichkeit ab pH>8,5 nicht mehr reproduzierbar
ermittelt werden.

2 Ergebnisse (Auswahl)

Tab. 1: Probematerialien (Auswahl)

Probenbezeichnung | Zelle | Material TR GV | Kgu3 | Kggo | pH 1y}
1 1 mmol/kg 1

BULLO04 E | Kippensand 4-1 | 0,975 | 2,22 | -37,8 0,0 8,2

BULLO4 F | Kippensand 4-3 | 0,893 | 3,19 | -1,0 | 31,2 4,5

BULL04 G+H | B9/22-23m 0,988 | 0,44 53| 16,1 3,6

BM106 E.H | B9/22-23m 0,988 | 0,44 53| 16,1 3,6

D in der Suspension mit entionisiertem Wasser 1:10 gemessen

Fiir die einzelnen Versuche erhdlt man jeweils Funktionen der scheinbaren Loslichkeits-
konstanten in Abhédngigkeit der ausgetragenen Huminstoffe, die umgekehrt auch als
Summenfunktion der Loslichkeitskonstanten zur Berechnung von Verteilungen genutzt
werden konnen. Die scheinbar hoheren Gleichgewichtskonstanten waren durch die
Losekinetik beeinflusst. Abb. 3 stellt nach Gl.(12.2-4) und (12.2-5) berechnete
Ergebnisse dar.
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PKL*ApK=7 pK=12
0,8 mmol/kg C > 5 mmol/kg C
8:89 ¢ $889.0 g8  DOC
6FE 85856 H 5
10 |- Eg H-g H
| oalen i = S 58 ;
64y H — 889 &P98W.0- T T g8 254
% H - - '_8 9 o bl
! B H=g" H !
5 P .2
7
E 4E
& H
fon
O 1 1 1 1 1 >
0 1 2 3 4 5
DOC-Austrag [mmol/kg]
Abb. 3: Zusammenstellung der scheinbaren Loslichkeitsprodukte fiir DOC und
E,s, in Abhingigkeit vom ausgetragenen DOC fiir den pleistozénen
GWL (BMO06)

Tendenziell scheinen die Huminstoffe im gipsgesattigten Wasser (E, F) etwas schwerer
16slich zu sein als die in verdiinnteren Losungen (G, H). Die quantitative Beschreibung
weiterer Einflussgroen wird allerdings immer schwieriger. Die scheinbare
Loslichkeitskonstante wéchst mit dem Austrag von Huminstoffen.

Tab. 2 Daten fiir Pseudokomponenten der Huminsduren
Versuchsmaterial Fraktion pK*(DOC)| DOC Ve | Mgpie €954
1 mmol/kg 1/100nm | m?/mol
Kippensand (BULL2-3) | leichloslich 7,3 7-14 2,2 25
alkalisch 16slich 10 130 - 140 0,9 90 - 100
Rest >10 unbekannt
GWL Pkt.12.1.1: E, F | alkalisch 16slich 6,3 4 2,3
neutral 16slich 6,3 4 12,8 2 40
alkalisch 16slich 11 >5 6,7 1,7 75
G/H | neutral 16slich 6,3 1 20 2,5 20
alkalisch 16slich 11 >0,5 6,3 1,5 120
E ... H | neutral 16slich 7 0,8
alkalisch 16slich 12 >5

Qualitativ sind die Huminsduren in gipsgesittigten Medien schwerer mobilisierbar.

Das untersuchte alkalische Eluat (Probe H614, Abb. 12.1-2) aus dem Kippensand wurde
bei

pH =9,1 und
¢(SO,) = 3,4 mmol/L

gewonnen. Die Probe repréisentiert damit den Bereich der kinetisch gehemmten Gleich-
gewichtseinstellung. Es entspricht einem Braunkohlen-Extrakt, 83% des TOC sind
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Huminstoffe und Building Blocks (=Huminstoff-Bausteine), weitere 11 % sind
vermutlich schwerlsliche Humine (als HOC), gesamt also 95% Huminstoff.

Tab. 3: Ergebnisse LC-OCD Messung der Probe H614

Bezeichnung alkalisches Kippsandeluat
DOC | Ejsy €
mg/L Im | m%q

TOC 17,8

davon chromatografierbar: CDOC 15,8 134 8,45

hydrophob und partikulér: HOC+POC 2,0

Huminstoffe (Fr.1) 12,4 104 8,42

building blocks (Fr.2) 2,2 19,4 8,79

niedermolekulare Sduren (Fr.3) 0 1,2

polare Neutralstoffe: Amphiphile (Fr.4,Su) 1,2 7,4 6,07

Polysaccharide (Fr.5) 0,023 0 0

Im Chromatogramm gehen die Huminstoffe in die building blocks iiber. Zusammen mit
den partikuldren Anteilen (POC) bilden also eine Verteilung. Die Amphiphilen (polare
Neutralstoffe) sind davon deutlich abgegrenzt.

Zwischen den Bandenparametern und dem gemessenen DOC wurden Beziehungen
gesucht. Abb. 4 zeigt den Zusammenhang zwischen dem DOC und der Summe E; , der

kurzwelligen (BO) und der mittleren Elementarbande (B2).

Summe der Banden

A
G610
1,0 [
L H610
oo [ e
H606
H601 g1
E613a
>
30 40 50 60 DOC [mg/L]
Abb. 4: Zusammenhang zwischen dem DOC und der Summe der integralen

Extinktionskoeffizienten (mit der Probenbezeichnung gekennzeichnet)

Die hochsten DOC wurden in alkalischen Eluaten bestimmt. Die Férbung von
Huminstoffen nimmt mit dem pH allgemein zu. Uber eine Regressionsrechnung lisst
sich eine korrelierte Beziehung zwischen DOC und den integralen Bandenextinktionen
herstellen. Dabei wurden nur die in allen Spektren ermittelten BO und B1 verwendet.
Die dritte herausgerechnete Bande (B3) war zur Konzentrationsschdtzung nicht mehr
erforderlich:

DOC =(99,1 £ 7,6)E,,, + (69,1 £8,2)E,., (5)
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Die reziproken Konstanten der Gl.(5) entsprechen (partiellen) spezifischen Extinktions-
koeffizienten.Die Beziehungen zwischen dem DOC und den integraleen
Bandenextinktionskoeffizienten sind nur fiir die jeweiligen untersuchten Stoffgruppen
charakteristisch.

Die Titrationskurven der Eluate wurden nach Pkt.4.1.5 ausgewertet. Die ermittelten
Saurekonstanten korrelierten jedoch nicht mit den Loslichkeitskonstanten, wie nach
Pkt.12.2.2.1 hitte erwartet werden konnen.
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Anlage 9

Berechnungen mit PhreeqC

1. Uberprifung der Huminsaureaciditit nach RITCHIE et al. (2003) in
Pkt.4.2.1

Die Huminsdure wurde als Oberfliche mit zwei S&duregruppen definiert, damit auch
elektrostatische Effekte mit einbezogen werden kénnen:

SURFACE MASTER SPEA ES
H_a Hs_aHD, 29
Hs_b Hs_bHD, 92

Und daraus folgen die Protolysegleichgewichte:

# Aciditaeten
H atD, 29 = Hs a-0,29 + 0, 29H+
log k -1,18
H bHD, 92 = Hs b-0,92 + 0, 92H+
log k -8,92

Die Oberfliche wurde zunichst ohne elektrostatische Wirkungen definiert.

SURFACE 1-1 # Definition Humnstof f #
-equil solution 1

Hs_aHD, 29 0,000858 9,97 0,078

Hs_bHD, 92 0, 000109

-equil solution 1

-no edl # ohne el ektrostati schen Term
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2. Titrationskurve nach dem Modell V (Pkt.4.3.3)

T TLE

Titration mt Mdel |l V =>28.1.2004 18: 34
i Definitionen #HHH

SAUN AN MASTER SPEA ES

N N2 0.0 28.0134 14.0067
SQ.UN ON SPEQ ES

N2 = N2

log K 0.0

SURFACE MASTER SPEA ES
# ei nzéhni ge B ndungsstel | en

H a H_aH
H_b Hs_bMH
H c H_cH
H_d Hs_dH
H e H_e™
H_f  H_fdH
H_g H_gH
H_h Hs_htH

# zwei zahni ge B ndungsstel | en
H_ab Hs_abQP
Hs_ada2
Hs_af Q2
Hs_aha2
Hs_bcQR
Hs_beQ2
Hs_bga2
Hs_cda
Hs cfaR
Hs_cha
Hs_deQR2
Hs_dga2

Iglala

(9]

FFFFFFFF
lO IO lcrlcrlcr
0 Q ®d

& & o
o_lo_o
Q O© =T

SURFACE SPEA ES
H_aH= H_aH

log_k 0
H_bH = Hs_bCH
log_k 0
H_cH= H_cH

I og_k 0
H_dH = Hs_dH
log_k 0
H_eH= H_e

I og_k 0

H faH= H_fdH

l og_k 0

H gH= H_gH
log_k 0
H_hH= Hs_hH

I og_k 0
Hs_abQR2 = Hs_abQR
I og_k 0
Hs_adQ® = Hs_adaR
I og_k 0

H_af Q2 = Hs_af a2
I og_k 0
Hs_ahQ® = Hs_ahaR
I og_k 0
Hs_bcOR = Hs_bcQR
I og_k 0
Hs_beGR = Hs_beG2
log_k 0

Hs_bgQLR = Hs_bga2
I og_k 0
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H_cdaR = Hs_cda

l og_k 0
H_cfaR = H_cfaR
log_k 0
H_chG®R = Hs_cha
I og_k 0
Hs_deGR = Hs_deQR
I og_k 0
Hs_dgGL2 = Hs_dga®
I og_k 0

# Aciditaeten
H alH =H a0 + Ht
log k -1.65
Hs_abQ® = Hs_abCH + H+
log k -1.65
Hs_ada® = Hs_adH + H+
log k -1.65
H_af Q2 = Hs_afGH + H+
log k -1.65
Hs_ahQ® = Hs_ahCH + H+
log k -1.65

H bH= H_bO + H+
log k -2.75
H_bcOR = Hs_bcH + H+
log k -2.75
Hs_beGR = Hs_beCH + H+
log k -2.75
Hs_bgQ®R = Hs_bgH + H+
log k -2.75
H_abH =Hs_ abO2 + H+
log k -2.75

H_cH= H_cO + Ht
log k -3.85
H_cda®R = Hs_cdH + H+
log k -3.85
H_cfGR = H_cf+ + Hr
log k -3.85
H_chaG®R = Hs_chH + H+
log k -3.85
H_bcH = H_bcOG2 + H+
log k -3.85

H_dH = Hs_dO + H+
log k -4.95
Hs_deGR = Hs_deCH + H+
log k -4.95
Hs_dgQ2 = Hs_dgOH + Hr
log k -4.95
Hs_adH = Hs_adO2 + H+
log k -4.95
Hs_cdOH = Hs_cdO 2+ Ht+
log k -4.95

H_eH= H_eO + Ht
log k -6.85
Hs_beQH = Hs_beG2 + H+
log k -6.85
Hs_deQH = Hs_deOG2 + H+
log k -6.85

B fH= H_fO +H+
log k -8.68
H_afH = H_afG2 + Hr
log k -8.68

H_cfH =H_cfO2 + H+
log k -8.68
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H gH= H_gO + H+

log k -10.52
H_bgH = Hs_bgO2 + Ht+
log_ k -10.52
H_dgH = H5_dgO2 + Ht+
log k -10.52

H_hH= H_hO + H+
log k -12.35
Hs_ahH = Hs_ahO2 + H+
log k -12.35
Hs_chH = Hs chG2 + H+
log k -12.35

# Ga-Sorption

Hs_atH + Gat2 = Hs_aQCa+ + Hr
log k -0.76

Hs_bH + Gat2 = Hs_bQGa+ + Hr
log k 0.34

Hs_cH + Gat2 = Hs_cQGat + Hr
log k 1.44

Hs_dH + Gat2 = Hs_dQGa+ + Hr
log k 2.54

Hs_eH + Gat2 = Hs_eQGat + Hr
log k -0.49

H_fH+ Gt2 = Bs_fQGat + Hr
log k 1.34

Hs_gH + Gat2 = Hs_gQCa+ + Hr
log k 3.18

Hs_hH + Gat+2 = Bs_hQGa+ + Hr
log_ k 5.01
Hs_abQR + Gat2 = Hs_abQa + 2H+
log k -5.35
Hs_adQR + Gat2 = Hs_adCa + 2H+
log k -3.15
H_af Q2 + Gat2 = Hs_af Q& + 2H+
log_k 0.58
Hs_ahQR + Gat2 = Hs_ahQa + 2H+
log k 4.25
Hs _bcOR + Ga+2 = Hs_bcOxa + 2H+
log k -3.15
Hs _beGR2 + Ga+2 = Hs_beQXa + 2H+
log k -0.15
Hs bgQ2 + Ga+2 = Hs_bgQa + 2H+
log k 3.52
Hs cd2 + Ga+2 = Hs_cdOa + 2H+
log k -0.95
H cfGR2 + Ga+2 = Hs_cf A + 2H+
log k 2.78
Hs chG®R + Ga+2 = Hs_chOXa + 2H+
log_ k 6.45
Hs deQ2 + Ga+2 = Hs_deOa + 2H+
log k 205
Hs dgQ®2 + Ga+2 = Hs_dgQa + 2H+
log k 5.72

PHASES

N2(g)

N2 = N2

| og_k -3.260

delta h -1. 358 kcal

HHHHHHHRRRARARHAH Def | Ni Ui Onen HHRHHHHHHHHHHHHHHERRHR
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SAUNN 1-1 Test
tenp 10. 00

pH 3. 50

pe 7.00

redox -2)/Q0)

units ny/l
Na 276. 00

Q0) 0.000010 (g) -0.699

EQU LI BR UV PHASES 1-1
# Fe(QY3(a) -5.00 0.000000
# Sderite 0.00 0.000000

# CGlcite 0.00 0.000000
# Gypsum  0.00 0. 000000
# FeS(ppt)  0.46 0. 000000
# Gbbsite 0.00 0.000000

Hilite 0. 00 0. 000000
SAVE EQU LI BRUMPHASES 1-1
SAVE SOUN N 1-1 Porenl sg.

KNCBS
# -i 1000
# -t 1e-16

PR NT
# -species fal se
-sa fal se

SH ECTED QUTPUT ##HHH#H#HHH Ausgabet abel | e ###HHHHHHE

-file xinprn

-total GG My Fe @ §6) C

-nolalities Q2 H HSO- OH

-nolalities 5 aCHHs bCHHs cCH Hs_dH ;

H_eH Hs_fH Hs_gH Hs_hCH

# -eq FeS(ppt) Fe()3(a) S derite Sul fur #CGl cite G/psum
# -mu

# -total Mh A Na

# -nolalities H3B- G2 GaCH+r GB-2
## -eq Pyrite Gllcite

# #-solid solutions Hina Hinb Hint #Hind
# # QpsumCGlcite Fe(H2.740.3

# #-kinetic reactants B o

SURACE 1-1 # Definitionen: (berflaeche vom Himinst of f #
-equil solution 1

Hs_aCH 0.000600 2500.00 1.000

Hs_bCH 0. 000600

Hs_cCH 0. 000600

Hs_ddH 0. 000600

Hs_eCH 0. 000300

Hs_faH 0. 000300

Hs_gCH 0. 000300

Hs_hCH 0. 000300

Hs_abG2 0. 000100
Hs_ada® 0. 000100
Hs_af G2 0. 000100
Hs_ahG2 0. 000100
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Hs_bcG® 0. 000100
Hs_beG 0. 000100
Hs_bgQG 0. 000100
Hs_cda® 0. 000100
Hs_cf G2 0. 000100
Hs_chG 0. 000100
Hs_deG 0. 000100
Hs_dgQ 0. 000100

-equil solution 1
# mt Bektrik
SAVE SIRFACE 1-1
USE SURFACE none
SE S RFACE 1-1

B\D

T TLE

Titration

WBE SURFACE 1-1

WSE SAUNAN 1

WSE BQU LI BR UM PHASES 1-1
REACTION 1

Nat+ 1.0

H 1.0

# G2 0.5

#d- 1.0

0. 000900 nol es in 240 step
BEND

3. Adsorptionsmodell flr organische Oberflachenkomplexe

In das von PhreeqC implementierte Reaktionssystem miissen zusitzlich organischen
Komponenten und unpolare Oberflaichenkomplexbildner aufgenommen werden. Fiir die
unpolare Hintergrundbelastung werden drei Pseudokomponenten definiert:

Una stark unpolare Stoffe, wie hohere PAK
Unb  stark unpolare Stoffe, wie Naphthen
Unc  unpolare Stoffe, wie Benzen

Dazu werden noch die Stoffe A und B definiert:
Sta
Stb

mit ebenfalls freiwdhlbaren Eigenschaften.

Die Adsorption wird jeweils als Bildung eines Oberflichenkomplexes aus einem freien
Oberflichenplatz mit einer Pseudokomponente beschrieben. Der Basisdatensatz enthélt eine
Standardeisenhydroxidoberfliche mit der Bezeichnung Hfo , die stark bindende und schwach
bindende Oberflachenplitze enthdlt Hfo s (strong) und Hfo w (weak). Diese kommen aber
jeweils in drei, die Oberflichenaciditit bestimmenden, Spezies vor und bestimmen die
Kationenadsorption.

Die Sorption organischer Stoffe erfolgt an anderen Bindungsplitze, die wie folgt definiert
werden:
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Oc_h stark bindend
Oc_w schwach bindend

Fiir jede Oberfldchenreaktion wird eine Reaktionsgleichung definiert und der Logarithmus der
Gleichgewichtskonstante angegeben. In erster Ndherung wurde hier einfach fiir die stark
bindenden Oberflidchenplédtze der unpolaren Hintergrundbelastung das Gleichgewicht mit n-
Octanol iibernommen. Diese konnen entsprechend modifiziert werden.

Tab. 4: Bildungsgleichgewichte fiir die Oberflichenreaktionen

Pseudokomponente | Oberflichenkomplex lg K |und|Oberflachenkomplex IgK
stark bindend schwach bindend

Una Oc h+ Una=0c hUna|5,0 Oc w+ Una=0Oc wUna |3,0

Unb Oc h+ Unb=0c hUnb|3,4 Oc w+ Unb=0c wUnb|1,4

Unc Oc h+ Unc=0c hUnc|2,1 Oc w+ Unc=0c wUnc |0,1

Der Unterschied zwischen den Komplexbildungsgleichgewichtskonstanten der stark
bindenden und der schwach bindenden Oberflichen betrug in den durchgefiihrten
Anpassungsrechnungen etwa 2 Groflenordnungen. Dieses wurde bei der Definition der
Gleichgewichtskonstanten in Tab. 4 berticksichtigt.

Die Reaktionen werden fiir ein Losungsvolumen, Standard ist ein Liter, definiert. Auf dieses
Volumen werden Oberflichen, Festphasen und Reaktionen bezogen. Zur Definition einer
Oberflache werden folgende Angaben benotigt:

e Masse der Oberflachenphase [g],

o spezifische Oberfliche [m?/g] (nur erforderlich, wenn Oberflichenladung beriicksichtigt
werden soll, sonst Richtwert eingeben),

* Anzahl der Sorptionsplitze [mol] fiir jede Oberflichenspezies (Bindungsplétze) einzeln.

Diese Daten miissen aus den spezifischen Groflen berechnet werden. Beispielrechnungen und
Anwendungsbeispiele enthédlt KOCH et al. (2002).

Inputfile zur Sorption organischer Stoffe

TITLE # Beginn des 1. H ocks

Saul ensorpti on

A Defini ti onen ##H# # B ock mt Definitionen:
SAUN AN MASTER SPEQ ES # Dekl aration der zusétzlichen
tha LUha # or gani schen Mast er speci es
b Wb
Uc Uhc
Sa Sa
Sb Sb

cooooo
e
e

SAUNN SPEAES # Definition zusétzlicher Ldsungsspeci es
Uha = Uha # Bezei cner der organi schen
log k O # Soffe

Lhb = Lhb

log k O

thc = Uhc

log k O

Sa=S3Sa

log k O

Sb =Sb

log k O
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SURFACE MASTER SPEA ES
G h &_h
acw Cw

SIRFACE SPEAES
G h=C_h
log k 0.0
Cw=Cw
log k 0.0

# Ads_lha
Q& _h + lha = @ _hlha
log k 5.00
G w+ Wha = G _wha
log k 3.00

# Ads_lhb
QG _h + thb = G&_hlhb
log k 3.40
G w+ thb = G&_whb
log k 1.40

# Ads_lhc
Q& _h + lhc = @& _hlhc
log k 210
@ w+ Whe = G _whce
log k 0.10

# Ads Sa
C h+3%a=QC hxa
log k 1.90
C w+Sa=QC wWwa

log k 1.90

# Ads Sb

@ _h+3Sb=0C hSb
log k 0.00

T w+ Sb = witb
log k -2.00

# Dekl aration der Masterspezies fur oerfl&chen
# stark bi ndende Sorptionspl & ze (high)
# schwach bi ndende Sorptionspl & ze (weak)

# Definition der Qperfl&chenspeci es

# Definition Qoerfl &henkonpl exbi | dungsreakt i onen
# Reakti onsgl ei chung
# 1 og (@ ei chgew cht skonst ant e)

# fur jeden Soff und jede oerfl che
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SAUN N 0 2ul auf | oesung

tenp 10.00

pH 7.20

pe 5.00

redox -2)/Qq0)
units ny/l

N 23.00

K 5.00

(@:] 120. 00

My 10. 00

a 0. 10 charge
§6) 50.00

C 36. 00

Qo) 6.00

Sa 0.010000
Sb  0.010000
tha 0. 000000
Lhb 0. 000000

Lhc 0. 000000
SAVE SQUNT AN 0

SAUNN 1-20 Porenl sg.

tenp 10.00

pH 7.20

pe 5.00

redox 0-2)/Qq0)
units noy/l

Na 23.00

K 5.00

(@:] 12. 00

My 10. 00

a 0. 10 charge
S6) 5.00

C 36.00

qo) 6.00

Sa  0.000000
Sb  0.000000
Lha 0. 000000
Lhb 0. 000000

thc 0. 000000
SAVE SOUN N 1-20

# Anal yse Zul auf wasser, Bei spi el

# Vor gabe der Mifei nhei t

# Ausgl ei ch der lonenbilanz mt Q4 -

# Spei chern der Anal yse

# Anal yse Zul aufwasser der Zellen 1 ... 20

# Vor gabe der Mifei nhei t

# Ausgl ei ch der |onenbilanz nit Q-

# Spei chern der Anal ysen

KNCBS
# -i 1000
#-t 1le-12

PR NT
-speci es fal se
# -sa fal se

SH ECTED QUTPUT

# -h fal se
-file xin.prn
-total Ga Na §6)

# Paraneter umggf. Rechenstabilitadt zu erreichen

# zur Gestaltung des Qutputfiles

# Gestal tung der Ausgabet abel | e
#intern fuer Version 2.2

# Nane der ASO|-Datei mit der Ausc. Tab.
# Paraneterlisten:

-nolalities @ h & hYa & hSb G wa wia & Wb Sa;

Sb Wha Lthb Uhc
B\D

# Ende des ersten H ocks
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TITLE

# Titel des 2. H ocks

per f | aechengl ei chgew cht

WSE SAUN QAN 1-20
SURFACE 1-20
-equil solution 1

# Nt ze di e Lésungsanal ysen
# Definition GG Qperfl &chen 1-20
# Qeichgewicht mt Initialldsung einstellen

QG_h 0.002900 100.00 4833 # nol, (spez (berfl.) (Misse)

G _w 0.072500
-no_edl
SAVE SURFACE 1-20
WSE SURFACE none
USE SURFACE 1-20

# nol auf 1 L bezogen

# Berechnung ohne Ladungst erm
# Spei chern der berfl &chen

# das mul3 so sein

# das mul3 so sein

B\D # Ende des 2. B ocks
TITLE # Titel des 3. H ocks
Dur chf | uss
USE SQAUN AN O # Benut ze abgespei cherte Daten (Zul auf anal yse)
TRANSPCRT # Transportdefi ni ti onen
-cells20 # Anzahl der Zellen = 20
-dis 20*0.00 # Dspersivitat fur 20 Zellen =0 m
-1 20*0. 050 # Zellenl angen fir 20 Zellen = 0,05 m
-shifts 200 # Anzahl der Austauschschritte = 200
-tine_step 0.00 # zugehoriger Zeitschritt hier nicht erforderlich
-se 2 # in Ausgabet abel | e j ede 2. Rechnung
-print 5 # Anwei sungen zum Ausgabefil e (*.out)
END # BEnde des 3. B ocks

4. Modellierung der Wasserbeschaffenheit bei der Versickerung und

Bodenpassage

Tab. 5: Variantentiibersicht

Variante/Datei ncell shift

1 |Gwll 01.wk3 | 10 60|60 | Biomasse=0,1 10 °C
2 | Gwll 02.wk3 | 10 60|60 | Biomasse=0,1 10 12°C
3 |Gwll 03.wk3 | 10 500|10 |Biomasse=0,1 zuviel 10 °C
4 |Gwll 04.wk3 | 10 500] 10 | Biomasse=0,01 noch zu kurz 10 °C
5 |Gwll 05.wk3 | 3 |2500](10*) | unbegrenztes Biom..wachstum 10 °C
6 |Gwll 06.wk3 | 3 2500 Begrenzung Biomasseaktivitit 10 °C
7 |Gwll 07.wk3 | 10 2500 nach 500 shift stationér 10 °C
8 |Gwll 08.wk3 | 10 1500 25°C

9 |Gwll 09.wk3 | 10

1000 | 1000 | Temp-Sprung in "RATES", riesig | 10 25 °C

10 | Gwll 10.wk3 | 10

gekiirzt | Temp-Sprung in "RATES"

11| Gwll 11.wk3 | 10 | 1000|1000 | Temp-Sprung in "RATES" 10 25 °C | Substrat=0,1
12| Gwll_12.wk3 | 10 | 1000|300 | Sprungfkt. At=10 1025 °C
13| Gwll_13.wk3 | 10 | 1000|300 | Sprungfkt. At=50 1025 °C

14| Gwl1_14.wk3| 10

1000 | 300 | Sprungfkt. At=5, Schadstoff Sta | 1025 °C

15| Gwll_15.wk3 | 10

1000 | 300 | Sprungfkt. At=15, Schadstoff Sta | 10 25 °C

16 | Gwll_16.wk3 | 10

1000|300 |. At=5, Schadstoff Sta 10 25 °C | Fe-Uberschuss
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input-file Gwll_14.wk3

TITLE

\er suchssi mul ati on GAL1 vom4. 3.2004 17:20
i Defini tionen

SAUN AN MASTER SPEA ES

\p] N2 0.0 28.0134 14. 0067
Sa Sa 011
Sb Sb 0 11

B onass Bomass 011

Substrat Substrat 0 11

SAUN N SPEA ES
#N\n2 secondary naster speci es
N2 = N2

log K 0.0
Sa=Sa

log k O

Sb =Sb

logk O

Substrat = Substrat
log k O

B omass = B onass
logk O

SURFACE_ MASTER SPEA ES
Sand w  Sand wWCH

SURFACE_SPEQ ES
Sand WH = Sand_wH

log k 0.0
Sand WOH + HF = Sand w2+
log k 4.5 # = pKal,int
Sand WH = Sand WO  + H+
log k -7.2 # = -pKaz,int

PHASES

M st

SaFe(A3 + 3H+ = Fe+t3 + 3HO + Sa

| og_k -1,0

N2(g)

N2 = N2

| og_k - 3.260

delta h -1.358 kcal

B onasse

B onass = B onass

| og_k -15

B o

HHHHHHAAA A Def i Ni Ui ONen  HHHHHHHHHHHHHHHHHHHH A
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SAUN N 0 Zul auf
tenp 10, 00

pH 7,50

pe 7,00

redox -2)/q0)

# 0,00 charge
units ny/l

Na 14, 00

K 7,00

CGa 120, 000000

My 24,00

Fe(3) 0,000100 Fe(@)3(a) 0,00
#Fe(2) 0,0100

#Mh 0, 00

#A 0,00

a 30,00

S6) 10,00 charge
C 36,00

Sa 0,0100

Sb 0, 0000

Substrat 0, 1000
Qo) 10,0000

N 0,000 N2(g) -0,097

SAVE SQUN N O

KNCBS
-i 1000
-t le-17

PR NT
-speci es fal se
-sa fal se

RATES
Bo
-start
1rem Abbau
2 rem parnfl) =7? pan{2) =?
reml0 phl =-1* LA("H")
rem20 kt =4 * (pHL - 6,00) * (pHL - 9,00 ) / 9,000
rem30 ny =0.25* 2/ (kt - 1)
50 ny = 0,956 * (total _tine - 1209600 )
55 ny =ny/ ( ABY total _tine - 1209600 ) + 6048 )
60 ny = ny + 1,956
110 ny = ny * ACT("Q") * ACI("Substrat")
120 ny = ny / (ACT("Q") + 0, 00001563)
130 ny = ny / (ACT("Substrat") + 0, 000005)
150 ny = ny * equi ("B onasse") * 0, 000300
151 ny = ny / (equi ("B onasse") + 0, 000300)
160 ny = ny * 0, 00004630
198 noles = ny
199 noles = noles * tine
200 save nol es
-end
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Lyse

-start

1rem B onassezerfal |

2 rem parnfl) =7? pan{2) =?
100 x = 0,00001157 * ( equi ("B omasse") - 0, 00000100 )
110y = 0,956 * ( total _time - 1209600 )

115y =y / ( ABY total _tine - 1209600 ) + 6048 )
120 x =x * (y + 1,956 )

198 noles = x

199 noles = noles * tine

200 save nol es

-end

SH ECTED QUTPUT ##H####H#  Ausgabet abel | e ###HHHHHHH

-file xinl prn

-total G Fe Fe(2) 96) S-2) 4 Sa

-nolalities Q2 H HI3B- Sa

-molalities CGat2 My+2 ;

Sand WOH+2 Sand wOHRe+2 Sand w80 Sand wOHSO!- 2

-eq FeS(ppt) Fe(H3(a) Sderite Mst #Glcite Gypsum

HHHHHH

-total Substrat #a M A
-nolalities Qubstrat @
-eq Bonmasse Gilcite Fe(H 3(a)
-si G2(g) Mst Fe()3(a)

BEND # 1. Bock mt Definitionen

T TLE
Por ensyst em

SAUNN 1-10 Porenl sg.
tenp 10, 00

pH 7,50

pe 7,00

redox -2)/q0)

units noy/l

Na 14,00

K 7,00

G 120, 000000

M 24,00

Fe(3) 0,000100 Fe()3(a) 0,00
a 30,00

S6) 10,00 charge

C 36,00

Sa 0,0000

Sb 0, 0000

Substrat 0, 1000

Qo) 10,0000

N 0,0001 Nn2(g) -0, 097

EQJ LI BR UM PHASES 1- 10
Fe()3(a) 0,00 O, 000000
Sderite 0,00 0, 000000
Glcite 0,00 0,000000

Mst 0,00 0, 000000
Fe(ppt) 0,00 0, 000000
B omasse 0,00 0, 000010
SAVE EQUJ LI BR UM PHASES 1-10
SAE SOUNM N 1-10
BEND
HHHHHH Vorberei tung bis hi er ##H#H#H#?
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TITLE
Dur chf | uss
USE SQUNMAN O

TRANSPCRT
-cells 10
-shifts 1300
-tine_step 1209, 60
-1 10*0, 200
-dis 10*0, 060
-punch f 5
-print 5
K netics 1-10
B o #nasse
-formul a Substrat -1,40 @ -5.75 Q2 5 HO 3.5 B onmass 0,40 Fe((H 3 0,14
-tol le-8

Lyse

-formul a B onass -1 HRO-2.25 Q2 2. 125 G4 2. 875
-tol le-8

B\D

5. Modellierung der Sulfatreduktion im Untergrundreaktor

TITLE

Ver suchssi mul ati on GAL1 vomdd. nm 2003 hh: mm
i Definitionen #HH#HE

SAUN AN MASTER SPEA ES

\p] N2 0.0 28.0134 14. 0067
Sa Sa 011
Sb Sb 0 11

Bomass Bomass 011
Substrat Substrat 0 11

SAUN N SPEA ES

#N\n2 secondary naster speci es
N2 = Nn2

log K 0.0

Sa=Sa

log k O

Sb =Sb

log k O

Substrat = Substrat
logk O

B onass = B onass
log k O

SURFACE MASTER SPEA ES
Sand w  Sand WCH

SURFACE SPEA ES
Sand wOH = Sand_wH
log k 0.0
Sand wWH + H+ = Sand wa2+
log k 4.5 # = pkKal,int
Sand WH = Sand WO + Hr
log k -7.2 # = -pKaz,int
Sand WH + Gat+2 = Sand_wOHGa+2
| og_k 16. 00
Sand WH + Fe+2 = Sand wOHe+2
| og_k 16. 00
Sand WOH + SG4-2 + H+ = Sand_ w804+ + HO
| og_k 7.0
Sand WH + SO4-2 = Sand_wOHSO4- 2
| og_k 0.0
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PHASES

Nn2(g)

N2 = N2

| og_k - 3.260
delta h -1.358 kcal

B omasse
B onass = B onass
| og_k -15
B o
#lyse
AR Def | Ni ti ONEN  HHHHHHHHHHAHHAHHHAHH T

SAUN N 0 zul auf
tenp 10.00

pH 4.30

pe 7.00

redox Fe(2)/Fe(3)

units nuy/l

Na  14.00

K 7.00

Ca  350. 000000

My 90.00

Fe(3) 0.000100 Fe()3(a) -5.00
Fe(2) 180. 0000

M 0.00

A 0.00

a b5.00

S6) 1200.00 charge

C 30.00 asC

Qo) 0.00

N 0.0001 Nn2(g) -0.097
Sa 0.000000

S b 0.100000

Substrat  0.00

SAVE SOUNMTAN O

KNOBS

# -i 1000

# -t le-16

PR NT
-speci es fal se
-sa fal se

RATES
Bo
-start
1rem Sul fatreduktion
2 rem parnfl) =7? pan{2) =?
10 phl =-1* LA"H)
20 kt =4* (pHL - 5.00) * (pHL - 7.50 ) / 6.250
30 ny =0.25* 2~ (kt - 1)

110 ny = ny * ACI("SOW-2") * ACT("Substrat") * ACT("Stb")

120 ny = ny / (ACT("SO42") + 0.000500)
130 ny = ny / (ACT("Substrat") + 0.001000)
131 ny = ny / (ACT("Sb") + 0.000000)

rem140 ny = ny - 0.00000116

150 ny = ny * equi ("B onasse")

rem151 ny = ny - equi ("B omasse") * 0.00000116
160 ny = ny * 0.00003472

198 noles = ny

199 noles = noles * tine

200 save nol es

-end
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Lyse
-start
1rem B onassezerfal |
2 rem parnfl) =7? pan{2) =?
100 x = - 0.00000116 * equi ("B onasse")

198 noles = x

199 noles = noles * tine
200 save nol es

-end

HiHH

SH ECTED QUTPUT ##HH##HHH  Ausgabet abel | e #HHHHHHHHHT

-file xinl. prn

-total G Fe Fe(2) §6) S-2) d4) Sb

-nolalities Q2 H HBO-- Sa

-molalities Sand waR+ Sand_wWH ;

Sand_ WOHGa+2 Sand wOHe+2 Sand_wSO4- Sand waHSO!t- 2

-eq FeS(ppt) Fe(H3(a) Sderite Sulfur #CGalcite Gypsum

H O HHH

-total Substrat #d M A
-nol al i ti es H3ICB-
-eq Pyrite Galcite B onmasse
-si Q2(g) H2Yg) Mackinawte Pyrite Geigite Sulfur ;
GpsumCGlcite Fe(H2.740 .3
# -kinetic_reactants B o
B\ND # 1. Bock nit Definitionen

T TLE

Por ensyst enfber echnung
SAUNN 1-16 Porenl sg.
tenp 10.00

pH 4.30

pe 7.00

redox Fe(2)/Fe(3)
units ny/l

Na  14.00

K 7.00

Ca  350. 000000

My 90.00

Fe(3) 0.000100 Fe()3(a) -5.00
Fe(2) 180. 000000

M 0.00

A 0.00

a 5.00

S6) 1200.00 charge
C 30.00 asC

Qo) 0.00

Nh 0.0001 MNi2(g) -0.097
Sa 0.000000

Sb 0.100000

Substrat 0. 000000

EQJ LI BR UM PHASES 1- 16
Fe(AH 3(a) -5.00 0.000000
Sderite 0.00 0.000000
Gilcite 0.00 0.000000
Sul fur 0.10 0.000000
FeS(ppt) 1.00 0.000000
#Fe() 2.7 .3 0.00 0.000000
B omasse 0.00 0.002000
#Geigite 0.00 0.000000
SAVE EQUJ LI BR UM PHASES 1- 16
SAE SOUN N 1-16
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GAS PHASE 1-16
-pressure 1. 000
-vol une 0. 000
-tenperature 10. 00

G#(g) 0.00

Qa2(g) 0.00

HSg) 0.00

N2(g) 0.00

BEND

TITLE

Qper 1. gl ei chgew cht

# WBE SAUN AN 1- 16

SRFACE 1-16  # Definition Qoerflaeche #

Sand wH 0. 064000 0. 003440 4000
-equil solution 1

SAVE SURFACE 1- 16

USE SUIRFACE none

WSE SLRFACE 1- 16

END

HHHHHH Vorberei tung bis hi er ##H#H#H#?

TTLE
1. Durchfl uss ohne Reaktion
USE SQUNAN O
#USE SRFAE 1-16
#UBE SAUNT N 1-16
#USE EQJ LI BR UM PHASES 1- 16
TRANSPCRT
-cells 16
-shifts 4
-tine_step 27000.00
-1 16*1. 000
-dis 16*0.50
-punch f 4
-print 5
B\D

T TLE

2. Durchfluss nmit Dosi erung
SAUN N 0 2ul auf

tenp 10.00

pH 4.30

pe 7.00

redox Fe(2)/Fe(3)
units noy/l

Na  14.00

K 7.00

Ga  350. 000000

My 90.00

Fe(3) 0.000100 Fe()3(a) -5.00
Fe(2) 180. 0000

M 0.00

A 0.00

a 5.00

S6) 1200.00 charge
C 30.00 asC

qo) 0.00

Nh 0.0001 MNi2(g) -0.097
Sa 0.000000

Sb 0.100000

Substrat 15.00
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TRANSPORT

-cells 16

-shifts 160
-tine_step 81000.00
-1 16*1.000

-dis 16*0.50

Kinetics 1-16

B o #nasse

-formula G# 1.0010 Sa 1.0 Substrat -1.0 Bonmass 0.04 Sb 0.00
-tol le-8

# -n® 0.002000

#-m  0.002000

Lyse

-formula Substrat -1.0 B onass 0.04 Sb 0.00
-tol le-8

-steps 27000 in 20

B\D

TTLE

3. Durchfl uss Nachreaktion
SAUN N 0 Zul auf

tenp 10.00

pH 4.30

pe 7.00

redox Fe(2)/Fe(3)

units noy/l

N 14.00

K 7.00

Gy 350. 000000

My 90.00

Fe(3) 0.000100 Fe(@)3(a) -5.00
Fe(2) 180. 0000

M 0.00

A 0.00

a 5.00

S6) 1200.00 charge
C 30.00 asC

qo) 0.00

N 0.0001 Nn2(g) -0.097
Sa 0.000000

Sb 0.100000

Substrat  0.00

SAE QUM AN O

TRANSPCRT
-cells 16
-shifts 80
-tine_step 81000.00
-1 16*1. 000
-dis 16*0.50
K netics 1-16
B o #nasse
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