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Quantitative Beschreibung des
Transports von polyzyklischen
aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK)
und Tensiden in posen Medien

von Michael Finkel 1

Kurzfassung: Die Qualiit des Grundwassers, der wichtigsten Trinkwasserressource in West-Deutschland, wird
insbesondere imatieren Umfeld sogenannter Altlasten durch den Eintrag von Schadstoffen belastet. Unter die-
sen Schadstoffen sind viele Verbindungen der Stoffgruppe der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe
(PAK) zu finden. Einige dieser Verbindungen wirken nachgewiesenermallen krebserregend und sind daher von
grofRer umweltpolitischer Bedeutung. Aufgrund der grof3en Anzahl beehtigter Féichen und der vielfach tief

in den Aquifer eingedrungenen Schadstoffquelle besteht ein dringender Bedarf an wirksamen und ikstgemg
In-situ-Technologien zur Sanierung der Altlast-Standorte. Hierbei ist inuthgrefen Vergangenheit die Verwen-

dung von Tensiden zur Transportvermittlung, aber auch zur Immobilisierung im GrundwassseigBAK in

den Blickpunkt des Interesses gekt. Um das Potential und dieagliche Effizienz von Tensiden bei der Sa-
nierung von PAK-Kontaminationen zuvadsig abscitzen zu kihnen, muf3 ein wyglichst abgesichertes Bild der

fur den gekoppelten Transport von PAK und Tensiden relevanten Prozesse und Wechselwirkungen entworfen und
in geeigneter Form in ein mathematisches Prognosemodell umgesetzt werden. Daraumh@hGlogischen bzw.
empirischen Anatzen beruhende Modelle hierbei nur von begrenztem Nutzen sind, wurde im Rahmen dieser
Arbeit mit der Entwicklung des Simulationsmodelles SMARSiréamtubeM odel for Advective andReactive
Transport) ein anderer Weg beschritten. Durch ein auf die experimentellen Untersuchungemnzamr [1998)
abgestimmtes Vorgehen wurde ein reines Prognosemodell &tsmvddell) entwickelt, das nur diejenigen Pro-
zesse bercksichtigt, die im Rahmen von Laborexperimenten identifiziert und quantifiziert werden konnten und
das ausschlieR3lich mefRbare Parameter verwendet. Dabei wird die Heteabdesiponsen Mediums in Bezug

auf seine prozelrelevanten physiko-chemischen Eigenschaften expligksiehtigt, indem der lithologischen
Zusammensetzung und Kordénverteilung des Aquifermaterials durch eine Matrix homogener Einzelfraktio-
nen entsprochen wird. Auf diese Weisankien die Bodenparameter als feste@ari behandelt und auf heterogen
zusammengesetzte ndiche Aquifermaterialieubertragen werden. Zur Beschreibung des reaktiven Stofftrans-
ports wurde det.agrang&sche Ansatz von BGAN & CVETKoVIC (1996) adaptiert und erweitert. Das Verfahren
erlaubt eine separate Behandlung von konservativem Transport und reaktiven Prozessen und istisoiedil
mulation kleinskaliger Laborexperimente als aughBérechnungen im Feldmalstab geeignet. Zur Beschreibung
des konservativen Transports kann auf bestehende Modelle bzw. Prograrcieegriffen werden. Der reaktive
Transport wird in Form einer sogenannten Reaktionsfunktion beschriebermeatieine eindimensionale Betrach-

tung einzelner Stronoliren bestimmt werden kann. Durch Modellsimulationen verschiedener Laborexperimente
(DANZER, 1998) mit Phenanthren und dem nicht-ionischen Tensid Terrasurf G50 wurde das konzeptionelle Mo-
dell der fir den Transport von PAK und Tensiden relevanten Prozelsempiift und erweitert. Die Ergebnisse
zeigen, daf3 die Beschreibung des Transports von PAK und Tensiden in heterogenem Aquifermaterial auf der Basis
unabtaingig bestimmter lithokomponentenspezifischer Parametgitich ist. Sie deuten weiter darauf hin, daf3
sowohl die Tensid-Sorption als auch die PAK-Sorption in die adn@izelleénsidphase als kinetische (diffusionsli-
mitierte) Prozesse aufzufassen sind. Im Hinblick auf die Feldanwendung wird der PAK-Transport in Anwesenheit
von Tensiden im Abstrom eines Schadensherdes an zwei Fallbeispielen diskutiert.
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Quantitative description
of the transport of polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAH)
and surfactants in porous media

Abstract: The quality of the groundwater, the main drinking water resource in West-Germany, is endangered by
the release of various contaminants especially in the vicinity of hazardous-waste sites and former manufactured gas
plants. Among these contaminants polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) are of great concern due to their toxic
and carcenogenic potential. In view of the large number of sites with contamination sources which often has been
deeply penetrated into the aquifer there is a urgent need for efficient and economical in-situ remediation technolo-
gies. In this context, the use of surfactants either to immobilize or solubilize PAH dissolved in groundwater became
a point of interest. In order to estimate the potential of surfactants to enhance an in-situ remediation one has to gain
further insight in the processes and interactions associated with the coupled transport of PAH and surfactants and
to develop an appropriate transport model capable of predicting the transport of PAH and surfactants. To this end,
the simulation tool SMART $treamtubeM odel for Advective andReactiveTransport) has been developed. Ba-

sed on a close co-operation with laboratory investigatioms\@ER, 1998) during model development only those
processes that could be identified within the lab experiments have been implemented in the model. Furthermore
process-oriented descriptions were used in order to guarantee that only measurable parameters are needed as input.
The physico-chemical heterogeneity of the porous media is addressed by a matrix of homogeneous soil fractions.
In this way soil parameters can be treated as fixed quantities and may be transfered to any natural aquifer material.
The transport model is based ohagrangiarapproach of RGAN & CVETKoVIC (1996), which has been adapted

and expanded. The method allows for a separate treatment of conservative transport and reactive processes. It can
be applied to problems at laboratory-scale as well as at field-scale. For the description of conservative transport
existing models may be used. Reactive transport is described by a so-called reaction function which can be deter-
mined by simulating onedimensional advective-reactive transport along single streamtubes. In order to evaluate the
conceptual model of processes relevant to the transport of PAH and surfactants, simulations of several laboratory
experiments (BNZER, 1998) has been conducted. It is shown that the transport of PAH and surfactants in hetero-
geneous aquifer material can be modelled by using independently determined lithocomponent-specific parameters.
Furthermore, the results indicate that both the sorption of surfactants and the sorption of PAH into the admicellar
phase should be conceived as kinetic (diffusion-limited) processes. Field-scale transport of PAH and surfactants is
discussed with two case-studies.






Wenn man ein Bi' von sehr wenig
Verstand ist und sich Sachen ausdenkt, findet
man pbtzlich, dal3 eine Sache, die in einem selbst
noch stark wie eine Sache ausgesehen hatte,
ganz anders ist, wenn sie herauskommt und
von anderen betrachtet wird.

(aus: Pu der Bf'oder wie man das Leben meistert von A. A. Milne)
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Abkurzungen und Formelzeichen

HINWEISE:
Zundachst einige wichtige Anmerkungen zur Benutzung der Liste deusshkigen und Formelzeichen:

e Zahlreiche in dieser Arbeit verwendete dBen beziehen sich auf einzelne Komponentenoggel Stoffe
und/oder Einzelfraktionen der Festphase) oder Kombinationen aus diesen. Zur Definition de&em ®erden
daher folgende Indizes eing#irt:

Index Beschreibung

Schadstoffkomponente

Lithologische Komponente der Festphase
KorngroRenklasse der Festphase

Tensid

3 s

Die Indizes sind den @fen jeweils in Klammern als Liste anggf. Beispielsweise ist,q(,,,;,x) als Konzen-
tration der an die Einzelfraktion (LithokomponenteKorngrilRenklassé:) der Festphase sorbierten Ad- und
Hemimizellen des Tensids zu verstehen. In der untenstehenden Liste deuhkigen und Formelzeichen wird
derUbersichtlichkeit halber einetkZzere Schreibweise einggfrt:

Sad(m.j,k) Konzentration des Tensids, sorbiert an Festphasg, &)

Wird eine GoRe mit einer unvollstiidigen Liste der Indizes verwendet, ist sie alter’ die fehlenden Indizes
gemittelter Wert zu verstehes, q(,,) bedeutet also die mittlere Ad- bzw. Hemimizellenkonzentration des Tensids
m. In allgemeineren Beziehungen werden di®eii auch ohne die entsprechenden Indizes verwendet.

¢ Die in der Spalte 'Dimension’ zur Unterscheidung der Massen verwendeten Indizesresith wie folgt:

Dimension Beschreibung

M, Masse einer Schadstoffkomponente (‘contaminant’)
M, Masse einer Tensidverbindung
M Masse eines Feststoffs (‘solid’)
M, Masse einer FiSsigkeit (liquid’)

e Simtliche Variablen und Parameter werden im Text mit ihrer \atidifen Bezeichnung einggfrt. Auf die
Angabe der Dimension wird angesichts der Vielzahl an Formelzeichen und zu Gunsten der Lesbarkeit verzichtet.

Abkurzung Dimension Bezeichnung

A, [L?] Querschnittstiche

As) [L?/M;] Spezifische Gesamt-Kornobextlie der Lithokomponenge
Acat(j) [L?/M] SpezifischaiRere Kornobewdhe der Lithokomponenge
a [—] Empirische Konstante

b [—] Empirische Konstante

Cy -] Formfaktor des parsen Mediums

CMCpy [M;/L3] Kritische Mizellenkonzentration des Tensias

CMCem) [M;/ L3 Effektive kritische Mizellenkonzentration des Tensids
Chd(im) [M./M;] Schadstoff-Konzentratianin Admizellen des Tensids
Cad(i,m,j,k) [M. /M) Konzentration der Schadstoffkomponehia Admizellen des Tensids:, be-

zogen auf die Feststoffmasgg k)



Vi Abkiirzungen und Formel zei chen

Ca(s) [M./M;) Konzentration der Schadstoffkomponentdiffundiert in Festphase

Cint(i,j,k) [M./M;) Konzentration der Schadstoffkomponenie Intrapartikelporen der Festphase

Cint [M. /M) Mittlere Konzentration der Schadstoffkomponenia Intrapartikelporen der
Festphas¢y, k)

Crai(i,m) [M./M;] Konzentration der Schadstoftkomponenie Mizellen des Tensids:

Cmi(i,m) [M./L?] Konzentration der Schadstoffkomponenta Mizellen des Tensids:, bezo-
gen auf das bSungsvolumen

Cs(ij,k) [M./M;) Konzentration der Schadstoffkomponeftsorbiert an Festphagg k)

Cu(i) [M./L?] Konzentration der Schadstoffkomponente der wéf3rigen Phase

Cuw(i),mikro [M./L?] Lokale Konzentration der Schadstoffkomponeniteder wél3rigen Phase

Cuw,0 (M, /L?] Stoffkonzentration im Zugabewasser

Cuw,in [Mc/t/LB] Ausgangs- bzw. aafigliche Konzentration eines Stoffes indling

D [L?/T] Hydrodynamischer Dispersionstensor einer Substanz

D, j) [L?/T) Scheinbarer Diffusionskoeffizient des SchadstbifsPartikel der Festphage

Do) [L?/T) Diffusionskoeffizient einer Substamnin freier Losung (Wasser)

D, [L?/T) Effektiver Diffusionskoeffizient des Schadstoffs

Dy [L?/T)] Tensor der korngestbedingten Dispersion der Substanz

Dy, [L?/T)] Langsdispersionskoeffizient

D, [L?/T] Porendiffusionskoeffizient des Schadstaffs

dg [L] Korndurchmesser

dg [L] Mittlerer Korndurchmesser

dy [L] Wirksamer Korndurchmesser

F(x;2) [—] Wahrscheinlichkeitsverteilungsfunktion der Zufallsvariablex)

f(x;2) -] Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der Zufallsvarialléex)

featik) -] Fraktion direkt zughglicher Sorptionspltze an der Festphaég k)

Fm(ik) -] Massenanteil der Feststoff-Einzelfraktign k)

foc [—] Gehalt des Bodens an organischem Kohlenstoff

fom [—] Gehalt des Bodens an organischem Material

fo(h) [—] Volumenanteil der Lithokomponenje

g [1/T] Wabhrscheinlichkeitsdichtefunktion der Verweilzeit eines konservativen Tracer-
partikels

e [L?/T] Erdbeschleunigung

h [L] Potentiallohe

I [M./M;,] Sorptionsisotherme

In, [M./M;,] Henry-Sorptionsisotherme

Iy, [M./M;) FreundlichSorptionsisotherme

Lo c(s) [M./M;) Effektive Isotherme zur Becksichtigung derdi den Schadstoff relevanten

Gleichgewichtsprozesse
Lo t(m) [M./M;) Effektive Isotherme zur Becksichtigung derdi das Tensidn relevanten
Gleichgewichtsprozesse

J [M/L*T)] Gesamt-Massenfluf des Schadstbffs

J, (i) [M/L?T) Makroskopischer advektiver Massenflu? des Schadstoffs
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1 Einleitung

1.1 Problemstellung

1.1.1 Gebhrdung des Grundwassers
durch Schadstoffe

Das Grundwasser ist die wichtigste Trinkwasserres-
source in West-Deutschland. Etwa 70% déferitli-
chen Trinkwasserversorgung wird durch Grundwas-
serentnahmen gerleistet (MATTHESS & UBELL,
1983). Die zur Verigung stehenden Grundwasser-
mengenubertreffen den Bedarf bei weitem @®LD
RESOURCESINSTITUTE, 1995), so dal3 die Versor-
gung in quantitativer Hinsicht langfristig gesichert ist.
Die Qualitt des Grundwassers wird jedochasgstens
seit Beginn der Industrialisierung, durch den Einfluf3
des Menschen zunehmend gleftlet. Die Ablagerung
und Auswaschung von durch Verbrennung oder Verga-

gangs mit den genannten Abfallprodukten zeigte sich
in den Jahren danach, nachdem durch zahlreiche Un-
tersuchungen und eine systematische Erfassung von
Verdachtstichen das Ausmald der Grundwasserver-
schmutzung und des Gafidungspotentials durch so-
genannte Altlasten abgestht werden konnte. Heute
wird von ca. 240000 Standorten in Deutschland aus-
gegangen Ut die sich aus ihrer Nutzung der Verdacht
einer Kontamination begridet, rd. 35000 davon in
Baden-Wirttemberg (KOBUS, 1996). Zu diesen konta-
minierten Altlast-Standorten getén auch nahezu alle
Betriebsgedhde ehemaliger Kokereien und Gaswerke
(nach GUTSCHE & HEIKE (1990) ca. 1000 in den al-
ten Bundegdhdern), auf welchen die bisheodtisten
Altlast-PAK-Konzentrationen gemessen wurden (Kap.
2.3.2).

sung in die Luft freigesetzten Schadstoffen, aber auch Die Kosten fir eine Sanierung aller Altlast-Standorte

Rickstinde industrieller Produktion, Alagser, De-
ponierung von Hausuoil'und anderen Aldllen, land-
wirtschaftliche Bodennutzung, usw. verursachten (und

waren aus heutiger Sicht nahezu unermefilich. Die
hierzu in verschiedenen Quellen genannteraBaini-
gen (z.B.in KbKBUS(1996): 100 bis 300 Billionen DM

verursachen noch) Bodenkontaminationen, aus denerfiir die Sanierung aller Standorte odetBCHE &

Schadstoffe freigesetzt werden wnget Sickenasser

oder auch direkt ins Grundwasser gelangen (Kap. 2.2).

Die Vielfalt der Belastungenutirt zu Kontaminationen

HEIKE (1990): 10 Billionen DM {ir die Sanierung al-
ler Gaswerkstandorte) sind zwar sicherlich nur bedingt
zuverkssig, da ausreichende Beurteilungsgrundlagen

unterschiedlichster Zusammensetzung und dement-nur fiir einen Teil der Standorte zur Vadiing stehen,

sprechend zu einem breiten Spektrum in das Grund-

wasser eingetragener Schadstoffe (siehe zEBTER,

1993, Tab. 1.2). Unter diesen Schadstoffen sind viele
Verbindungen der Stoffgruppe der polyzyklischen aro-
matischen Kohlenwasserstoffe (PAK). Einige dieser

sie zeigen jedoch deutlich, dal? an eine Sanierung aller
Standorte nicht zu denken ist. Es ist daher zwingend
notwendig, Kriterien festzulegen, nach denen eine
Klassifizierung der Standorte hinsichtlich Notwendig-
keit und Dringlichkeit einer Sanierung vorgenommen

Verbindungen wirken nachgewiesenermal3en krebser-werden kann. Erste AasZe hierzu bestehen in eini-

regend (Kap. 2.4) und sind daher von grof3er um-
weltpolitischer Bedeutung. Einige PAK wurden in die
von der Europischen Gemeinschaft gafiten Liste |
(“schwarze Liste”) der Verordnungbér geéihrliche
SubstanzenKuropean Economic Communit¥976)
aufgenommen. In einer von der amerikanische Um-
weltschutzbebide (EPA) gefihrten Liste gedhrden-
der Umweltgifte ('List of environmental priority pol-
lutants’) sind ebenfalls 16 PAK zu finden.

1.1.2 Altlastenproblematik

gen neueren, auf Bundesiderebeneugtigen Richtli-
nien zur Erkundung von Verdachtélien (z. B. laN-
DESANSTALT FUR UMWELTSCHUTZ BADEN-WURT-
TEMBERG, 1996).

Um die tatsichliche Gefahr di’ Mensch und Tier
realistisch absdatzen zu khnen und zu sinnvollen,
maoglichst problemgerechten Kriterien wie auch Sa-
nierungskonzepten zu gelangen, muf} ein umfassen-
des Versandnisuber das Verhalten der Schadstoffe
im Untergrund, insbesondeubér deren Mobilat und
maogliche Abbauwege erarbeitet werden. Des weite-

Das Problem der Grundwasserverschmutzung undren ist der Frage nachzugehen, durch welche Mal3nah-

die Notwendigkeit von MaRhahmen zum Schutz des
Grundwassers wurde erst in den 70'er Jahren er-
kannt. Die ganze Tragweite des recht sorglosen Um-

men die vorhandenen natichen Rahmenbedingun-
gen im Sinne einer Gafirdungsminderung beeinfluf3t
bzw. veandert werdendarinen.
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1.1.3 MalRnahmen
Grundwassers

zum Schutz des nen ein groBer Aufwand an Instandhaltung whger-
wachung notwendig. Desweiteren muf3 damit gerech-

net werden, dal® in den Entnahmebrunnen kontami-

Bei der Behandlung bzw. Sanierung von Untergrund- Niertes Wasser gepumpt und aufbereitet werden mui3.
kontaminationen lassen sich generell vier Alternativen Die Méglichkeit einesBodenaushubsist a priori
unterscheiden (Tab. 1.1). von der Nutzung des Standorts (z. B. Bebauung)
Eine SicherungsmaBnahmezielt darauf ab, einen und der Verteilung der Kontamination im Untergrund
vom umgebenden Grundwasser hydraulisch isolierten@0fengig. Aus finanziellen Gesichtspunkten kommt
Bereich zu erzeugen. In der Regel wird dies mit ei- €N Aushub nur bei kleirmtimig und oberédchennah
ner UmschlieRung der kontaminiertera&tien durch verteilten Kontaminationen in Betracht. Das Abtra-
den Einbau von Dichtariden (Spund-, Bohrpfahl- 9€n des kon.tqminierten Bodens ist, vorausgesetzt, ng
oder Schlitzvande, ggfs. auch Geotextilien) erreicht. @lle kontaminierten Bereiche abgetragen werden, si-
Alternativ, insbesondere in litigen Medien, kann  cherlich die “sauberste” dsung fir das zu sanieren-
eine hydraulische Barriere auch durch Verdichtung d& Gebiet. Bf die Kosten der MalBnahme entschei-
bzw. Verfestigung des Untergrunds erreicht werden, dend und, global gesehen, auah tlen Sanierungs-

indem geeignete Suspensionen (Silikat, Zement, Ben- Erfolg” insgesamt, ist die Entsorgung des ausgeho-
tonit) injiziert bzw. verpresst werden. Eine Umschlie- benen Materials. Die Abfuhr des kontaminierten Bo-

Bungsmalnahme wird meist argt durch eine Ver-
siegelung oder obedthennahe Rmierung der be-
lasteten Fichen, um so die asung von Schadstoff

dens auf eine geeignete Deponie stellt diesgbeh
lediglich eine Verlagerung der Kontamination und eine
zudem teure “Entsorgung” dar. Es wurden daher ver-

in versickerndes Niederschlagswasser zu verhindern.Schiedene Dekontaminationsverfahren (z. BRET

Hauptproblem aller Sicherungen ist, daf? die Dichtig-
keit auch bei sorgfitiger Ausfihrung der BaumaRi-
nahme nie gewafirleistet werden kann und regelig
kontrolliert werden muf3. Bei Injektionsmaflinahmen

NER, 1987) und Methoden zur Immobilisierung von
Schadstoffen (z. B. ANDESANSTALT FUR UMWELT-
SCHUTZ BADEN-WURTTEMBERG, 1994)entwickelt,
die einen spteren Wiedereinbau des Aushubmaterials

muR sichergestellt werden, daR die eingebrachten sus&rmoglichen. Die Dekontaminationsverfahrenberuhen

pensionen ihrerseits keine Gefabr flas Grundwasser
darstellen.

Eine andere Mglichkeit der Sicherung besteht
in einer gezielten Veriderung der Grundwasser-
sttimungsverhltnisse im Umfeld der Untergrundver-
unreinigung. Durch den Betrieb von Entnahme- und

Zugabebrunnen kann im Bereich des Schadensherd

im wesentlichen auf den in der industriellen Abfall-
beseitigung gewonnenen Erfahrungen. Hierbei werden
mikrobiologische, thermische und chemische Verfah-
ren unterschieden. Ziel ist es, einenglichst groRen
Anteil des Aushubs durch Reinigungrféinen Wie-
dereinbau zu gewinnen bzw. den endzulagernden Mas-
senanteil zu minimieren. Im Unterschied dazu, wer-

%len bei der Immobilisierung keine Schadstoffe ent-

(und evtl. auch der Schadstoffahne) eine Depressionse n sondern es wird durch Zugabe von Bindemitteln

im Potentialfeld, d. h. zum Schaden hin gerichtete Gra-

dienten erzeugt und so ein Ab@tnen kontaminierten

Grundwassers in unbelastete Bereiche verhindert wer-

den. Zur Gewhrleistung einer dauerhaft wirksamen
Sicherung ist jedoch afirend des Betriebes der Brun-

Tab. 1.1: Alternativen bei der Behandlung von Untergrund-
kontaminationen zum Schutz des Grundwassers.

Nr.  Alternative Beschreibung

1 Sicherung
wird durch hydraulische Barrieren
eingefal3t.

2 Bodenaushub Das belastete Aquifermaterial wird
entfernt und anschlieBend entsorgt
oder behandelt.

3 Aktive  In-situ- Die Kontamination wird innerhalb ei-

MalRnahmen nes hydraulischen Kreislaufs zwischen
Zugabe- und Entnahmebrunnen im

Untergrund (‘insitu’) behandelt.
4 Passive In den Untergrund eingebrachte Fest-

Abstromsanierung stoffe bilden eine 'geochemische Bar-
riere' und entkontaminieren insitu
das Grundwasser im Abstrom eines

Schadensherds

Der belastete Bereich (Schadensherd)

oder anderen Zuschlagsstoffen ihre Mohilihd Mo-
bilisierbarkeit drastisch herabgesetzt. In Ablgigkeit
davon, ob die Behandlung vor Ort oder an zentraler
Stelle vorgenommen wird, spricht man von 'On-site'-
oder 'Off-site’-Verfahren.

Bei aktiven In-situ-Maflinahmen werden die naitrli-
chen Stomungsverhltnisse im Grundwasser, im Bo-
denwasser oder in der Bodenluft durch gezielte
Wasser- bzw. Luftentnahmen und -zugaberanegrt,
so dalR eine Entfernung der Schadstoffieer die
Wasser- oder Gasphase erfolgen kann. Eiber-
blick tiber die zur Verigung stehenden Verfahren
ist z. B. in DOMENICO & SCHWARTZ (1990), FET-
TER (1993), BEDIENT et al. (1994) und BNDESAN-
STALT FUR UMWELTSCHUTZ BADEN-WURTTEM-
BERG (1995) zu finden.

Diese rein hydraulischen und pneumatischen Malf3-
nahmen werden in der Regel durch andere Sanie-
rungstechnologien untetgtt. Dabei werden dem in-
filtrierten Wasser Substanzen zugegeben, die einen zur
In-situ-Dekontamination emarischten Prozeldfdern
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Tab. 1.2: Passive Abstromsanierung als Weiterentwicklung von Sicherungs- und 'Pump-and-treat’-Sanierungsmaf3nahmen.

Abkapselung (A) bzw. 'Pump-and-treat'-Maf3nahme (P) Alternative: Passive Abstromsanierung

A: GroRRe Dichtwandinge fir eine vollstindige UmschlieBungufirt zu Keine bzw. bei 'Funnel-and-gate'-Systemen nudie Abstrom-

hohen Sanierungskosten seite eine hydraulische Barriere (‘funnel’) erforderlich

A: Lokalisierung der einzufangendendelie(n) ist schwierig und erfor- Kontaminierter Bereich des Grundwasserabstroms ist ver-

dert in der Regel einen groRen Erkundungsaufwand gleichsweise leicht, z. B. durch Langzeit-Pumpversuche
zu bestimmen (Ausnahme: stark wechselnde Grundwasser-
strdmungsrichtungen)

A: Isolation des Schadensherdes als reine SicherungsmaRnahme. Kgiimadr ein Schutzsystem, dennoch wird die Verunreinigung lang-

Reduzierung der Schadstoffmasse. fristig saniert.

P: In-situ-Sanierung erfordert dauerhaften Betrieb von Zugabe- und Brassives System. Betriebskosten aitfig von Leistungsitiig-
nahmebrunnen. Kontaminiertes Entnahmewasser muf3 aufbereitet weit-und Kapaz#t des Reaktors (‘gate’).

den. Hohe Betriebskosten.

P: Freisetzung von in Phase vorliegenden oder diffusiv gebundei@amierung bezieht sich auf bereits im GrundwassesgelSchad-
Schadstoffen ist limitierend. Bei schweslichen Schadstoffen geringestoffe. Effizienterer Einsatz der Mittel.

Effizienz der MaBnahme.

bzw. beschleunigen. Neben der in dieser Arbeit be- rungen und Problemen bei herkimlichen, aktiven In-
handelten Zugabe von Tensiden (Kap. 1.1.5), gibt situ-Sanierungen mittels 'Pump-and-treat’-Verfahren
es noch einige weitere djlichkeiten. Beispielswei-  sowie bei der reinen Abkapselung des Schadensher-
se kann durch Zugabe molekularen Sauerstoffs, z. B.des (Tab. 1.2). Reaktive &de werden meist in Ver-

in Form von Nitrat, das Wachstum von Bakterien und bindung mit hydraulischen Barrieren in Form von
damit der mikrobielle Schadstoffabbau gefért wer- sogenannten 'Funnel-and-gate'-Systemen konzipiert
den (XHAFER, 1992). (STARR & CHERRY, 1994; TEuTSCHet al., 1996). Sie
bestehen zum einen aus Dichtwandsegmenten (‘fun-
nel'), die als hydraulische Barriere wirken und die
Grundwasserstriiung so vaidern, daf das verun-
reinigte Grundwasser den Reaktorsegmenten (‘gate’)
zugefihrt wird. In den Reaktorsegmenten werden die

Unter passiver Abstromsanierungwird im wesent-
lichen die Sanierung des verunreinigten Grundwas-
sers im Abstrom eines Schadensherdes mittels in
den Untergrund eingebrachter, sogenannter “reaktiver
Wande” verstanden (Abb. 1.1). Die reaktiverade " . L

bestehen aus reaktiven Materialien, in welchen durch gelosten Schadstoffe immobilisiert bzw. dem Grund-
biologische, chemische oder physikalische Prozesse" 2>5€" entzogen, so dafi sauberes Grundwasser ab-
der Schadstoffflul im durchsirienden Grundwasser stomt.

drastisch reduziert wird (“geochemische Barriere”).  In Abhangigkeit davon, welche Prozesse die Grund-
wasserreinigung herbeififen, werden nach 78RR

& CHERRY (1994) finf Wand-Typen unterschie-
den: (i) sorptions-reaktive ¥fide, (ii) pH-redox-
reaktive Wande, (iii) #llungs-reaktive VEihde, (iv)
physikalisch-reaktive \&fide und (v) ahrstoff-

Unter bestimmten Bedingungen kann auch allein
die natirliche Selbstreinigungskraft des Bodens ('in-
strinsic remediation’ bzw. 'natural attenuation’) eine
weitrdumige Ausbreitung der Schadstoffe verhindern

(. B. BARKER et al., 1987, KECKA etal., 1990; - freisetzende \&ide. Die Wahl des einzusetzenden
TON & BARKER, 1992). Wand-Typs richtet sich in erster Linie nach den jeweils
Die Entwicklung von Technologien zur passiven Ab- vorhandenen Schadstoffen und den hydrogeochemi-
stromsanierung folgte im wesentlichen aus den Erfah- schen Bedingungen am Standort. Da Schadstoffahnen
im allgemeinen aus zahlreichen Substanzen unter-
schiedlicher Eigenschaften zusammengesetzt sind,
eignet sich hufig nur eine Kombination der Verfahren
(Hintereinanderschaltung mehrerer Reaktoren).

Die Konzeption des Systems insgesamt muf3 sicher-
stellen, daR (i) die regionalen Grundwassersinings-
verhéltnisse weitgehend unbeeinfluf3t bleiben, (i) die
Schadstoffahne langfristig, auch bei wechselnden hy-
drologischen Veraltnissen, erfal3t wird, (iii) die Auf-
enthaltszeit des Grundwassers im Reakiar dine

H B ‘Funnel-and-gate'-System Stromlinien (nach Einbau) Reinigung ausreicht und daR (lV) die KapaZIDZW
I  Kontaminierter Bereich Einzugsbereich des Reaktors Funktionaligt des Reaktors GgllChSt |ange Standzei-
———————————— Stromlinien (vor Einbau) Schadstoffahne ten erlaubt (bLKSDORFF, 1997)

Abb. 1.1: Schematische Darstellung der Wirkungsweise ei- \\Nelche Sanierungsstrategie diengtigste bzw. er-
nes Funnel-and-gate-Systems. folgversprechendste istahgt immer vom Einzelfall
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ab. Bei der Wahl sind zahlreiche bekannte, teilweise in der limitierten Freisetzung der Schadstoffe aus der

auch schwer abzusatFende Faktoren zu heksich-

Bodenmatrix bzw. aus der Schadstoffphase, welche

tigen. Gegebenenfalls ist auch ein kombiniertes Ver- die bis zur (nahezu) vollatidigen Abreinigung er-

fahren in Betracht zu ziehen, insbesondere bei Kon-

forderliche Sanierungszeit bestimmt KGrHWOHL,

taminationen, die ein breites Spektrum an Schadstof-1992a & b). ki konventionelle 'Pump-and-treat'-
fen unterschiedlicher Eigenschaften aufweisen, relativ Verfahren lassen sich Sanierungszeiten von bis zu

groRdumig verteilt oder in sehr heterogenem Unter-
grund gelegen sind.

1.1.4 In-situ-Sanierung von PAK-

Grundwasserkontaminationen

mehreren Hundert Jahren abattén (RATHWOHL,
1994). Eine erfolgreiche aktive In-situ-Sanierung mufd
daher inshesondere eine Steigerung desungsraten
erreichen, beispielsweise durch den Einsatz von Ten-
siden (Kap. 1.1.5). Solche neuen Sanierungstechnolo-
gien befinden sich jedoch noch in der Entwicklungs-
phase und sind vor einem Einsatz in der Praxis noch

Nachdem die verschiedenen Verfahren zur Sanierungzu erproben. & 'eine praktische Anwendung kommen

von Untergrundverunreinigungen ibberblick vorge-
stellt wurden, wird in diesem Kapitel auf die besonde-
ren Probleme beim Einsatz von In-situ-Verfahren zur
Sanierung von PAK-Kontaminationen eingegangen.

Im Falle von PAK-Kontaminationen des Untergrunds
scheiden 'Off-site’- bzw. 'On-site’-Behandlungen

daher derzeit insbesondere passive Sanierungssysteme
in Betracht.

Welches Verfahren uf* die Sanierung einer PAK-
Kontamination einzusetzen ist bzw. abérhaupt Sa-
nierungsbedarf bestehtahgt nicht zuletzt auch vom
Sanierungsziel ab, d. h. von den zudiginden Richt-

oder eine UmschlieBung des Schadensherds bei degverten fir die Schadstoffkonzentration in Boden und
Mehrzahl der Standorte als Sanierungsverfahren aus.Grundwasser oder auch hinsichtlich der Schadstoff-

Aufgrund der Gol3e der beein&ichtigten Fichen und
der vielfach tief in den Aquifer eingedrungenen orga-
nischen Mischphase (Kap. 2.2.1.1)rdén diese Ver-

fahren zu praktisch nicht finanzierbaren Sanierungsko-

austragsrate aus den Kontaminationsherden. Mindest-
sanierungsziele wurden lange Zeit aus der sogenann-
ten Hollindischen Liste abgeleitet (Tab. 1.3). Die-
se Werte wurden jedoch unadoigig von der Nut-

sten tihren. Es besteht daher ein dringender Bedarf anzung des Galiides und den gegebenen Untergrund-

wirksamen und kostengpstigen In-situ-Technologien.
Aufgrund der geringen Wassesdlichkeit von PAK

eigenschaften festgelegt. In Badernukttémberg gilt
seit 1993 eine Verwaltungsvorschrifibér Orientie-

(Kap. 1.2.1.1) und der damit verbundenen geringen rungswerte it die Bearbeitung von Altlasten und

Bioverfligharkeit (Kap. 3.1.3) sowie des Vorhanden-

Schadensfilen (UMWELTMINISTERIUM DES LAN-

seins einer dauerhaften Schadstoffquelle in Form derpes BADEN-WURTTEMBERG, 1993), in welcher

organischen Mischphase stellt die PAK-Sanierung be-

sondere Anforderungen an die Entwicklung wirksa-

durch Einfihrung verschiedener Wwerte die Nut-
zung des Geliides bzw. das betroffene Schutzgut

mer In-situ-Sanierungsverfahren. Wie die Erfahrungen mitbenicksichtigt wird. Danach gilt als Sanierungs-

in Praxis und Forschung zeigen, ist mittels toerigili-
cher hydraulischer (‘Pump-and-treat’) Verfahren, auch
in Kombination mit mikrobiologischen Abbauverfah-
ren, eine erfolgreiche Sanierung (Erreichen von Trink-
wasserstandards)bfig nicht noglich (MACKAY &
CHERRY, 1989; TRAvIS & DoTY, 1990; MacDo-
NALD & K AVANAUGH , 1994). Der Grund hieuff liegt

Tab. 1.3: Sanierungsrichtwertauf einige ausgeatilte PAK
aus der “Holéndischen Liste”.

PAK Grenzwerte
Verbindung Boden Grundwasser
[mg/kg] [rofl]
Naphthalin 50 30
Anthracen 100 10
Phenanthren 100 10
Fluoranthen 100 5
Pyren 100 5
Benz(a)pyren 10 1
PAK gesamt 200 40

ziel fur die in der EPA-Liste aufgefirten PAK (oh-

ne Naphthalin) ein Rifivert von 0.15u9/l. Die Bela-
stung im Boden darf auf Kinderspiafthen 5 mg/kg,

auf Siedlungsichen 25 mg/kg und auf Gewerbe-
flachen 100 mg/kg nichiterschreiten (zaksige Wer-

te fir Benz(a)pyren jeweils 1/10). Auch hinsichtlich
der Schadstoffemission aus dem Schadensherd wur-
den Grenzwerte festgeleguiRdie 16 EPA-PAK (ohne
Naphthalin) ist der z@lSsige Maximalwert der Schad-
stoffaustragsrate 0.32 g/d.

1.1.5 Einsatz von Tensiden

Im Rahmen der Forschung nach effizienteren Tech-
nologien bei der In-situ-Sanierung von organischen
Schadstoffkontaminationen ist in deungeren Ver-
gangenheit die Verwendung von Tensiden mehr und
mehr in den Blickpunkt des Interessesgekt'(z. B.
WEST & HARWELL, 1992). Aufgrund ihrer besonde-
ren physiko-chemischen Eigenschaften (Kap. 1.2.1.1)
sind Tenside (Englisch: surfactants - surface active
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Abb. 1.2: Prinzipielle Wirkungsweise von Tensiden auf den Transport von organischen Schadstoffen (hier: PAK).

agents, grenz- und obeafihenaktive Stoffe) in der La-

1996; Bal et al., 1997). Im Rahmen von klesuini-

ge, das Verhalten von organischen Schadstoffen imgen Demonstrationsprojekten wurde gezeigt, daf? die

Untergrund zu vearidern. Man erhofft sich daher, daR3

Mobilisierung zu eineatiRerst effizienten und schnel-

mit neuen, auf den Einsatz von Tensiden basieren-len Abreinigung von organischen SchadstoffehrEn
den Verfahren u. a. auch die Sanierung von PAK- kann (z. B.U.S. ENVIRONMENTAL PROTECTION

Kontaminationen sehr viel effektiver und damit ko-
stengihstiger noglich ist. Dabei lassen sich generell

AGENCY, 1995). Ein Einsatz in der Praxis ist je-
doch problematisch, da sich eine solche Mobilisie-

vier Effekte unterscheiden, die im Rahmen einer Sa- rung aufgrund der Heterogeaitihatirlicher Aquifere

nierung ausgenutzt werdeottien:

> die Mobilisierung von Schadstoffen in Phase,

> die Ertohung der scheinbaren Wassstichkeit
von Schadstoffen (Transportvermittiung bzw. Solu-
bilisierung),

> die Immobilisierung im Grundwasser gstér
Schadstoffe (Adsolubilisierung) sowie

kaum vollstindig kontrollierendf3t und insbesondere
bei Mischphasen mit einerohéren Dichte als Was-
ser die Gefahr besteht, daf3 es zu einer unasgfiten
Verlagerung der residualen Schadstoffphase in unter
Umstinden unbelastete Bereiche des Aquifers kommt.

Neben der Mobilisierung von Schadstoffen in Phase
konnen Tenside auch dazu eingesetzt werden, das Ver-
halten im Grundwasser gedter PAK und anderer or-
ganischer Verbindungen zu beeinflussen (Abb. 1.2 und
z. B. EDWARDS et al., 1994c; [ANZER & GRATH-

> die Steigerung des mikrobiellen Abbaus organi- o, 1997). Dabei macht man sich zunutze, daf sich

scher Verbindungen.

Tenside neigen dazu, sich an Grenz- und Ohehi¢éh
anzulagern, wodurch Grenaéiienspannungen herab-

organische Verbindungen in organischen Tensidpha-
sen “lésen”. Werden Tenside in geringen Konzentra-
tionen unter der sogenannten kritischen Mizellenkon-
zentration (‘critical micelle concentration’, CMC) ein-

gesetzt und als Folge davon organischen Mischpha-gesetzt, éihrt die an das Aquifermaterial angelagerte

sen (Kap. 2.2.1.1) im Untergrund mobilisiert werden
koénnen (z. B. AYES & DEMOND, 1993; DEMOND
et al., 1994; BNELL et al.,, 1994; GuUDA et al,,

(sorbierte) Tensidphase (sogenannte Admizellen bzw.
Hemimizellen), quasi als za#liche Sorptionsphase,
zu einer verdikten Retardation des Transports (Ad-



6 Kapitel 1

Grundwasser- und

. Tensidlosung-
Grundwasserentnahme Wasseraufbereitung Eingabe

Tensid-Beregnung ﬂ
Sorptionswand —> HEIE RN

L —

&
=]
f=]
&
Mobilisierung &
+ &
2 { Solubilisierung “
K e p
Adsolubilisierung | ... =

P N e e i A R N R A e e e e A e e R A N e e e e e e e e e S A e A e e A e A e e A e

Abb. 1.3: Schematische Darstellung deiobllichkeiten eines Tensideinsatzes im Rahmen einer 'Pump-and-treat’-Sanierung.

solubilisierung) organischer Substanzen (z. BIRB barkeit und Toxiziat zu beticksichtigen (®11TH et al.,

RIS & ANTWORTH, 1992; WAGNER et al., 1994). 1996). Folglich ist die Auswahl deuf'einen Einsatz
Bei hoheren Tensidkonzentrationaber der CMC for- in Frage kommenden Tenside von vornherein einge-
mieren sich die Tensidmolel€’ (Monomere) in der  schinkt.

walrigen (mobilen) Phase zu sogenannten Mizellen,

die als zuatzliche Losungsphaseuf die organischen

Schadstoffe aufgefalRt werdeoriien. Die sich dar- 1.2 Zie|3etzung und Arbeitsan-
aus ergebende Evhiing der scheinbareroklichkeit

organischer Verbindungen (Solubilisierunghft zu satz
erhohten Losungsraten aus der residualen Phase sowie
zu einem beschleunigten Schadstofftransport (z. B. 1.2.1 Abgrenzung des Themas

KILE & CHIou, 1989; KaN & ToMsON, 1990; B-

WARDS et al., 1991; BNNELL et al., 1993; BWARDS 1.2.1.1 Charakterisierung der betrachteten Stoffe
et al., 1994c; ®RIMBERG et al., 1995; RUsSE et al.,

1995; YEOM et al., 1995; IOYEK & GRATHWOHL, PAK

1997). Als PAK bezeichnet man chemische Verbindungen,

Ein weiterer Effekt, der bei einer tensidgetgten Sa-  deren Grundgesst aus zwei oder mehreren konden-
nierung zu einer weiteren Effizienzsteigerunpién ~ Sierten (anellierten) Benzolringen besteht. sér”
kann, ist die Steigerung des mikrobiellen Schadstoff- die PAK kondensiert sind, destoohér ist ihr Mo-
abbaus durch die mit der Zunahme der scheinba-ekulargewicht und ihre MolakgroRie. Die fir den

ren Wassedslichkeit verbundenen Eochung der Bio- ~ PAK-Transport im Grundwasser wichtigsten physiko-
verfiigbarkeit (z. B. ®OCKER et al., 1995; GHA & chemischen Eigenschaften sind die Wasstidh-
JAFFE, 1996a und b). keit und der Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient

K.y, €in Mal fir die Sorptionsneigung (-affisty
Die SOlUbiliSierUng von PAK kann bEiSpiE|Sweise ZUr ejnes PAK. Mit zunehmender Anzahl der Benzolrin-
Beschleunigung des PAK-Transports zwischen Scha-ge nimmt die Wassesklichkeit der PAK ab und der
densherd und Sanierungsbrunnen eingesetzt, die Ad-g, = zu (Tab. 1.4), wobei diAnderung durch einen
solubilisierung innerhalb einer permeablen Tensid- zysitzlichen Benzolring bis zu einer @3énordnung
Sorptionsbarriere genutzt werden (Abb. 1.3). betragen kann. Die Unterschiede zwischen Isomeren
(gleiche Ringzahl, unterschiedliche Struktur) sind ver-

Selbstverditdliche Voraussetzungifden Einsatz ei- X X )
i_glelchswelse gering.

nes Tensids oder einer Tensidmischung im Rahmen e
ner In-situ-Sanierung ist derekdtoxikologische Un- Der Eintrag von PAK in den Untergrund erfolgt zu-
bedenklichkeit. Bei der Entwicklung und Beurteilung meist als eine mit Wasser nicht mischbare organische
eines Tensids sind daher, neben der Wirksamkeit desFlissigphase (Kap. 2.2.1.1). Im Rahmen der vorlie-
Tensids in Bezug auf die gewschte Beeinflussung genden Arbeit wird jedoch nicht die Migration dieser
des PAK-Transports, insbesondere auch die Bioabbau-Flussigphasen, sondern vielmehr der Transport der aus
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Tab. 1.4: Physiko-chemische Parameter ausgklter PAK. Angaben aus: &)ERSCHUEREN(1983), b)MACKAY & SHIU
(1977), ¢) und d)YALKOWSKY & VALVANI (1979), e)MILLER et al. (1985) und fBIMS & OVERCASH (1983) sowie g)
WALTERS & L UTHY (1984).

Molgewicht Dampfdruck Wasserbslichkeit

Substanz Struktur [g/mol] [torr bei 20°C] [bei 25°C] 109 Kow
a) a) b) c) d) e) f)
Naphthalin 172
C, Mg 128 4.92-10 30.0 30.59 335 335 337
Acenaphthylen . 154 290102 1619 4.07
Cq1oHg 90
Acenaphten X 154 2.00- 102 3.47 393 403 392 433
C1oH10
Phenanthren (PHE) @ 178 6.80- 104 1.29 118 463 457 446
Ci4H10 1
Benz(a)pyren ‘O 252 500 107 00038 00038 650 598 6.04

CooH1o O

solchen Rlissigphasen ins Grundwasser freigesetzten,1.2.1.2 Klassifizierung des Transportmediums

und dort in gebster Form vorliegenden PAK betrach-

tet, wobei Phenanthren (PHE) als Vertreter der PAK Im allgemeinen lassen sich zwei Arten von Grundwas-
ausgewhlt wird (Tab. 1.4). serleitern (Aquiferen) unterscheiden: in den Locker-
gesteinen (Porengrundwasserleiter) bewegt sich das
Grundwasser gleichafdig durch das gesamte Ge-
Tenside sind ebenfalls organische Substanzen, “ steinsvolumen (Filterstriiung), vehrend in den Fest-
licherweise langkettige Mole#€, die aus einer hydro-  gesteinen (Kluft- und Karstgrundwasserleiter) die
philen (wasseranziehenden) polaren Gruppe (“Kopf”) Grundwasserbewegung zu einem groRen Anteil auf
und einer hydrophoben (wasserabstof3enden) unpodominanten FlieBwegen (Kluftstriung) erfolgt (Abb.
laren Kohlenstoff-Kette (“Schwanz”) bestehen (Abb. 1 5). Daraus ergeben sich im Hinblick auf die ma-
1.4). Sie werden in Atdrigigkeit von der Ladung der  thematische Beschreibung von@titings- und Trans-
“Kopf"-Gruppe eingeteilt in anionische, kationische, portvorgingen im Grundwasser sehr unterschiedliche
zwitter-ionische und nicht-ionische Tenside Ieﬁll— Bedingungen und mhchkenen Ein Porengrundwas_
& HARWELL, 1992). Generell kann davon ausge- serleiter &Rt sich aufgrund der relativ gleickaigen
gangen werden, daf3 sich Tenside mit gleicher La- verteilung von Hohlaumen (Poren) und Aquiferma-
dung im Grundwasser relatahnlich und unterschied-  terial durch ein heterogenes Kontinuum beschreiben
lich geladene Tenside sich sehr verschieden verhaltenynd sowohl Swinungs- als auch Transportvarge
Beispielsweise ist die Sorptionsneigung kationischer ksnnen, sofern der heterogene Aufbau des Aquifers

Tenside sehr viel @f3er als von anionischen oder ausreichend erfaRt ist, vergleichsweise gut reprodu-
nicht-ionischen Tensiden, weshalb kationische Tensi- ziert bzw. vorhergesagt werden.

de primar zur Adsolubilisierung und anionische oder
nicht-ionische Tenside eher zur Solubilisierung geeig-
net sind.

Tenside

Das in dieser Arbeit vorgestellte Simulationsmodell,
wie auch die Mehrzahl der existierenden mathemati-
schen Modelle zur Berechnung des Stofftransports im
Tenside werden ebenfalls als im Grundwasseogfel”  Grundwasser, behandelt daher Porengrundwasserlei-
Stoffe betrachtet, wobei von einer absichtlichen Ein- ter, bzw. ist nur auf p@se Aquifere anwendbar.
bringung umweltveraglicher Tenside ins Grundwas-

ser im Rahmen einer Sanierung ausgegangen wird. In- 1y gropnober Hydrophiler

der vorliegenden Arbeit wird das nicht-ionische Ten- "Schwanz" "Kopf®

sid Terrasurf G50, ein ethoxylierter Fettalkohol, be- AAAAAAALALNRAGNNASN AL OH
trachtet (Abb. 1.4), das gaafi ' den Richtlinien der Eu-

ropdischen Gemeinschaft als ungkeflich fiir die Um- Abb. 1.4: Struktur des nicht-ionischen Tensids Terrasurf
welt eingestuft ist. G50 (TG50).



Kapitel 1

Die Beschreibung von Kluftgrundwasserleitern und phase wirkenden Grenafthenkafte bestimmt. Die-
insbesondere von Karstgrundwasserleiternist ungleichse sind wiederum alamgig vom Bodenwassergehalt.

schwieriger. Die Anwendung von Kontinuum- oder
Doppelkontinuum-Modellen besamkt sich hier auf
die Beschreibung der Grundwassesstiting im regio-
nalen Maf3stab (z. B.AUTSCH, 1988). Transportmo-
delle aber auch kleiatimige Stomungsmodelle er-

Die hydraulische Durchsigkeit wird hier in der
Regel als Funktion des Wassergehalts beschrieben
(BEAR, 1979), wobei die Durchlssigkeit mit steigen-
dem Wassergehalt zunimmt. Der Transport von be-
lasteten Sickerassern in der vadosen Zone \atif’

fordern die Einbeziehung der vorhandenen Kluftgeo- im wesentlichen in vertikaler Richtung undHft in

metrie und geeignete mathematische #wne zur Be-
schreibung der Striung in den Kiliften (HUYAKORN
& PINDER, 1983). Die Beschreibung der Geometrie

von Kluftgrundwasserleitern ist selbst in au3erordent-

der Regel zu einer relativ kleiatimigen Ausbreitung
der Schadstoffe (Ausnahme:agtitige und gekiftete
vadose Zone). Die vorliegende Arbeit behandelt den
Transport der gelsten Schadstoffe im wasserg#gj-

lich gut untersuchten Testfeldern nur integrativ oder ten Bereich. Hier sind weitaus @fgére Transportdi-

durch Ersatzsysteme aglich (CAacAs et al., 1987;
ABELIN et al., 1991; ADERMANN & HEER, 1996).
Die Anwendung solcher Modelle in der Praxis ist da-

stanzen in kleineren Zed#timen noglich.

her, insbesondere bei lokalen Problemstellungen, pro-1.2.2  Zielsetzung

blematisch bzw. kaum erfolgversprechend.

Priméres Ziel dieser Arbeit ist die Entwicklung ei-

Fur die Trinkwasserversorgung in Deutschland sind nes mathematischen Modellag fdie Simulation des

Porengrundwasserleiter hinsichtlich der areften
Mengen von goRerer Bedeutung als Kluftgrundwas-
serleiter (NORING, 1986).

Bei der Beschreibung des Transportsogédt Stoffe
in pordsen Aquiferen ist es im allgemeinehlich, die
wasserungestigte und die wassergatigte Zone ge-
trennt zu betrachten. Im ungatgten Bereich, auch
vadose Zone genannt, wird die Sickerwassenstirig

Transports gelSter PAK und Tenside in posén Aqui-
feren. Dabei sollen zwathst die @it den gemeinsa-
men (gekoppelten) Transport von PAK und Tensiden
relevanten Prozesse identifiziert und mittels geeigne-
ter mathematischer Modellamtzé beschrieben wer-
den. Durch ein koordiniertes Vorgehen mittels experi-
menteller Untersuchungen einerseita(ER, 1998)

und Modellentwicklung und -berechnungen anderer-

zusatzlich durch die zwischen Wasser- und Bodenluft- seits sollen dabei proze3spezifische, ausschlie3lich auf

mel3baren Parametern basierende Formulierungen ge-
funden werden (Abb. 1.6). Die Notwendigkeit ei-
ner solchen Kooperation wurde bereits 1994 von der
Senatskommissioruf " Wasserforschung (BUTSCHE
FORSCHUNGSGEMEINSCHAFT1994) festgehalten:

. wird deutlich, daf3 die Entwicklung von nu-
merischen Modellen zur aduaten quantitati-
ven Erfassung von Siniungs- und Transport-
vorgdngen f€if natirliche Grundwassersysteme
gleichermal3en Anforderungen stellt an die Ge-
winnung geeigneter Labor- und Felddaten und
an deren Umsetzung in Aquiferparameter und
hieraus die Ableitung geeigneter Modellparame-
ter. Eine erfolgversprechende Entwicklung setzt
daher sich gegenseitig emgzende Forschungs-
bemihungen voraus, die in geeigneter Form zu-
sammengedftirt und integriert werden assen.

Mit diesen prozeRorientierten Untersuchungen sollen
die Grundlagen geschaffen werdem {i) das Design
groRRerskalige Experimente und (ii) eine Prognose, in-
wieweit mit dem Einsatz von Tensiden ein technisch
wie finanziell tragbares, erfolgreiches Verfahren zur
Sanierung von PAK-Kontaminationen im Abstrom ei-

Abb. 1.5: Beispiel {ir den schematischen Aufbau eines Po- nes Schadensherdesglich ist. Das zu entwickeln-
rengrundwasserleiters (oben) und eines Kiluftgrundwasser-de Simulationsmodell soll ein besseres \ensliis

leiters (unten), nacheGe et al. (1996).

der Prozesse und Wechselwirkungen egiichen und
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als Prognose- und Planungsinstrumeant fii-situ-
Sanierungen dienen.

1.3 Gliederung der Arbeit

PAK in der Umwelt Dieses Kapitel widmet sich
der Entstehung und Verbreitung von PAK in der Um-
welt, unter besonderer Bagksichtigung desuf’ das
Grundwasser gegebenen @leftlungspotentials.

Transport geldster organischer Stoffe in pobsen
Aquiferen In diesem Kapitel wird die theoretische

angtze zum Transports reaktiver gstér Substanzen

in pordsen Aquiferen. SchlieRlich wird - insoweit es
fur das Versandnis der Arbeit erforderlich ist - auf die
Methoden der Geostatistik bzw. der stochastischen Si-
mulation eingegangen.

Gekoppelter Transport im Grundwasser gebster
PAK und Tenside Dieser Abschnitt behandelt die
fur den gemeinsamen Transport @gEr PAK und
Tenside im Grundwasser als relevant erachteten Pro-
zesse und stellt das hierzu erarbeitete konzeptionelle
Modell und dessen modelltechnische Umsetzung vor.

Simulationsmodell SMART  Dieses Kapitel be-
schreibt die Konzeption und den Aufbau des Simula-
tionsmodelles SMART und dessen Einzelkomponen-
ten. Desweiteren werden ddlichkeiten und Vorge-
hensweise der Modellanwendung skizziert.

Modellverifizierung  Hier sind die zutUberprifung

des Berechnungsverfahrens und der Programmtech
nik des Simulationsmodelles durchgbften Verglei-
che mit analytischen und numerischen Modellen dar-
gestellt.

Validierung des Modellkonzepts fir den gekoppel-
ten Transport von PAK und Tensiden In diesem
Kapitel sind die Validierungsberechnungen verschie-
dener Laborexperimente beschrieben, die Giver-
prifung des dem Simulationsmodell zugrunde liegen-
den Modellkonzepts durchgdfit wurden.

PAK-Transport im Abstrom eines Schadensherdes
(Fallbeispiele) Dieses Kapitel beschreibt die Be-
rechnungen zum PAK-Transport auf der Feldskala
in Anwesenheit von Tensiden anhand exemplarischer
Fallbeispiele.

Weiterentwicklungen von SMART  Hier werden
die im Rahmen dieser Arbeit angestelltétberle-
gungen und Konzeptaif'die Weiterentwicklung von
SMART behandelt.

SchluZbetrachtungen Neben einer zusammenfas-
senden Betrachtung der vorliegenden Arbeit wird hier

Basis dieser Arbeit behandelt. Es wird der Stand der @uch auf die Perspektiven sowohl hinsichtlicbgti-
Wissenschaft auf dem Gebiet des organischen Stoff-cher Erweiterungen des Simulationsmodells SMART

transports vorgestellt sowie eidberblick gegeben

als auch im Hinblick auf den Einsatz von Tensiden im

iiber bestehende mathematische Modelle bzw. Modell- Rahmen von In-Situ-Sanierungen eingegangen.
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2 PAK in der Umwelt

2.1 Vorkommen und Entstehung  2.2.1 Transport im Untergrund

PAK sind ubiquitir verbreitet. Sie sind sogar, wie 2-2-1.1 Ausbreitung als organische Mischphasen

astrophysikalische Beobachtungen vermuten lassen,
die organische Stoffklasse mit deoten Verbreitung  Bei PAK-Kontaminationen des Untergrunds als
im Universumuberhaupt (EGER et al., 1987). PAK  Teil von organischen Mischphasen (Tele;” Teer-
sind in geringer Konzentration als Minorkomponen- schBmme und Schlacken) im Bereich von Altlast-
ten in fossilen Brennstoffen wie Minedlénthalten.  standorten handelt es sich uraumlich begrenzte
Sie entstehen bei der Pyrolyse, der thermischen Zer-(“punktformige”) Einttige hoher Konzentration
setzung von kohlenwasserstoffhaltigem Material un- (Abb. 2.1). Im allgemeinen ist dabei zactist nur
ter Sauerstoffmangel, im Temperaturbereich von 400— der ungeattigte Bereich (vadose Zone) betroffen.
2000°C bei der unvollsaindigen Verbrennung von or-  Mit Ausnahme von Ausgasungseffekten in die
ganischem Material, z. B. Holz, Tabak oder auch PVC Bodenluft, die &ir PAK aufgrund ihres niedrigen
(BLUME, 1983). Als bestimmender Faktarrfdie ent- Sattigungsdampfdruckes jedoch keine nennenswerte
stehenden PAK-Profile werden sowohl die Pyrolyse- Rolle spielen, ist die Ausbreitung der PAK an das
bedingungen (BORSETH 1986) als auch die pyro- Verhalten der organischen Mischphase ggkh”
lisierten Materialien (REEMAN & CATTELL, 1990) Diese sich mit Wasser nicht mischendei$digphase
diskutiert. Diese “Neubildung” von PAK wird in klei- ~ ('Non-Aqueous Phase Liquid' - NAPL) versickert, an-
nem Umfang durch natliche Prozesse wie Wald- getrieben durch die Schwerkraft, vertikal in Richtung
brande, vulkanische Aktivitfen oder Biosynthesen Grundwasserspiegel. Die Geschwindigkeit dieses
verursacht, in g3erem Umfang jedoch durch anthro- Vorgangs ist abrigig von der Dichte und Viskosit™
pogene Aktivititen. Hierzu getrt der Betrieb kon-  der Mischphase sowie von der Porenstruktur und
ventioneller Heizkraftwerke, die Kohlevergasung und relativen Wasseedtigung der vadosen Zone. Generell
-verfliissigung, die Abfallverbrennung und der Kraft- wird das Verhalten verschiedener uBigphasen
verkehr (RIMMER, 1985). in einem Mehrphasensystem durch die zwischen
den Phasen wirkenden Grermflienspannungen
bestimmt, wobei insbesondere die Benetzbarkeit
der einzelnen Phasen von Interesse ist. Im Vier-
phasensystem “Bodenwasser—Bodenluft-organische
Flussigphase—Boden” ist bei im allgemeinen feuchten
Boden das Bodenwasser die benetzendesdigkeit
in Bezug auf das Bodenmaterial und bildet einen
Wasserfilm um die Bodenpartikel (Abb. 2.2). Die
eingetragene organischeuBigphase ist benetzend
in Bezug auf die Bodenluft, jedoch nicht benetzend
in Bezug auf den Wasserfilm (MsON & CONRAD,
1984). Die Bodenluft wirkt dementsprechend als
Zwischenschicht. Bei der Bewegung der organischen
2.2 Ausbreitung Flussigphase wird nur Bodenluft, jedoch kein Boden-
wasser verdriigt. Nach Ende des Schadstoffeintrags
wird infolge der zwischen Phase und Wasser wirken-
Der Zielsetzung entsprechend, behandelt die vorlie- den Grenzfichenkafte ein Teil der Mischphase nach
gende Arbeit den Transport von im Grundwasser und nach in den Poren in Form einzelneofichen
geldsten PAK (Kap. 1.2.2). Wie und in welchem Aus- (‘blobs’) oder Ganglien zuckgehalten (Abb. 2.2), es
malR PAK-Eintage in die Umwelt das Grundwasser bildet sich ein Schadstoffsaum mit Residadtigjiung
gefdhrden lohnen, ist von ihrem Eintragsort und - aus (Abb. 2.1 —(1)). Das bedeutet, daR generell
falls das Grundwasser nicht unmittelbar von der PAK- nur ein Teil des urspiriglichen Eintrags den Grund-
Kontamination betroffen ist - von ihrem Transportweg wasserspiegel als mobile Phase erreichen kann. Bei
zum Grundwasser abhgig. kleinen Eintragsmengen ist u. U. eine komplette

Insbesondere bei der Koks- und Gaserzeugung wur-
den enorme Mengen PAK als Bestandteil des Ab-
fallprodukts Teer produziert. So fielen beispielswei-
se allein in Gaswerken der Stadt Karlsruhe zwischen
1844 und 1965 rd. 160000 t Teer an AMR et al.,
1990). Je nach Herkunft der verwendeten Kohle, be-
tragt der PAK-Anteil in Teer etwa 20—-30%NTER-
NATIONAL AGENCY FOR RESEARCH ON CANCER,
IARC, 1985).
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ehemalige aktive 'ehemalige
Eintragsstelle Eintragsstelle Eintragsstelle

Grundwasser-
spiegel

Grundwasser-
flieBrichtung

4

‘ Porengrundwasserleiter ‘

|
T Kluftgrundwasserleiter ‘

|

Abb. 2.1: Ausbreitung von PAK im Untergrund: Schematische Darstellung der beim Transport zu beobachtearand?ie”
(Erklarungen zu den Ziffern im Text).

Immobilisierung als residuale Phase vor Erreichen wirkt. Man unterscheidet daher NAPLs miblmérer
des Grundwassers aglich (Abb. 2.1 —(2)). Die Dichte als Wasser (‘Dense NAPL' - DNAPL) und
Residualattigung ist abhigig von der Ahigkeit der solche die leichter sind als Wasser (‘Light NAPL' -
Flussigphase und vom hydrostatischen Druck bzw. LNAPL). LNAPL “schwimmen” im Bereich des Ka-
vom herrschenden Potentialgradienten: ghdr” der pillarsaums aufyaN DAM, 1967) und bewegen sich
Druck und je geringer die atigkeit, desto kleinere in Richtung des hydraulischen Gradienten. LNAPL-
Poren werden @riiert. Die Residuatgtigung ist in Kontaminationen reichen daher nur bis an die un-
der grundwasserarfiten (wassergestigten) Zone
héher als in der ungestigten Zone. Sie nimmt ferner
—insbesondere in der ungdgdten Zone — mit abneh-
mender Permeabilit des papsen Untergrunds sowie
abnehmender KorngRe zu (WLSON & CONRAD,
1984 und MERCER& COHEN, 1990).

Wasserfilm

‘blobs’
(immobil)

Erreicht die Teerphase den Kapillarsawangdérn sich

die Bedingungendfi'ein weiteres Absinken. Ein Grol3-
teil der Poren ist hier wassergesgt. Zur Uberwin-
dung des Kapillarsaums ist atglich der Kapillar-
druck des Wassers aibérwinden, d. h. es muf3 Was-
ser aus den Poren veaihgt werden. Es erfolgt ein
Aufstau der organischen Phase bis ein ausreichender
Eintrittsdruck erreichtist (§HwILLE, 1984). Mit dem
Aufstau verbunden ist eine laterale Ausbreitung im

oberen Bereich des Kapillarsaums (Abb. 2.13)).
Das Ausmald der Ausbreitung ist abigig von den
spezifischen Eigenschaften der Teerphase (Viskipsit”
Dichte) und des Aquifers (KorngRe, Permeabilit)
aber auch von der Menge und Geschwindigkeit des
Schadstoffeintrags BRMER, 1983).

Organische
Flussigphase
(mobil)

Bodenmaterial

Ganglion
(immobil)

Im wassergeattigten Bereich des Kapillarsaums und

im Grundwasser verlangsamt das Absinken sich gene-Abb. 2.2: Schematische Darstellung des Vierphasensystems
rell, da nur noch der Dichteunterschied zwischen or- 'Bodenwasser-Bodenluft-organischeissigphase—Boden’
ganischer Rissigphase und Wasser als treibende Kraft in der ungeattigten Bodenzone.
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Kapitel 2

tere Grenze des Grundwasserspiegelschwankungsbeal., 1992; ®wERSet al., 1992; BwERSet al., 1994),

reichs. Teer ahlt mit Dichten zwischen 1,07 kg/L und
1,33 kg/L (MAaCKAY etal., 1985) zu den DNAPLS. So-
mit ist, wenn die eingetragene Menge ggeiid grof3
ist, ein Absinken der Teerphase bis an die Aquiferba-
sis noglich. Dort unduber anderen, im Vergleich zum
Grundwasserleiter gering durelsisigen Bereichen bil-
den sich Phasenlachen, sogenannte ‘pools' (Abb. 2.1
— (4) aus. Diese 'pools' bewegen sich in Richtung
des natilichen Geélles der geringleitenden Schicht.
Dies gilt fir die wassergedtigte als auch ut’ die
vadose Zone. Auch geringdiige Permeabil@tsunter-
schiede @ihren zu einer lateralen Verteilung der mobi-
len Phase (Abb. 2.1 &5)). In Kluftaquiferen findet
der Transport von DNAPLs im wesentlichen in den
Kluftoffnungen statt, freigesetzte (gsté) PAK gelan-
gen durch Diffusion jedoch auch in die Gesteinsmatrix
(Abb. 2.1 —(6)). Da Kluftaquifere nicht Gegenstand
dieser Arbeit sind, sei hieuf'weitere Ausfihrungen
auf SCHWILLE (1984), MACKAY & CHERRY (1989)
und KuEPERet al. (1993) verwiesen.

2.2.1.2 Freisetzung und Transport geister PAK

Die Teerphase, die sich auf den beschriebenen We-

gen im Untergrund als residuale Phase oder 'pool’
verteilt hat, ist Ausgangspunkt bzw. Quelle einer von
DOMENICO & SCHWARZ (1990) auch als 'secondary
contamination' bezeichneten @éfdung des Grund-
wassers. Durch die atdige Umsplung der Teer-
phase werden PAK und andere Teerinhaltstoffe ins

Grundwasser freigesetzt und mit dem Grundwasser als
geldste Substanzen in abstromige Bereiche transpor-

tiert (Abb. 2.1<7)). Im ungesitigten Bereich &iinen

Schadstoffe durch versickerndes Niederschlagswasse

geldst und ins Grundwasser gelangen (Abb. 2(8)1.

Die Freisetzung bzw.dsung der PAK aus organischen
Mischphasen wie Teer wird von zahlreichen Faktoren
beeinfludt. Prinzipiell ist zu unterscheiden zwischen
der LGsung aus einseitig umstriten ‘pools’ mit ei-
nem relativ geringen Obe&tthen-Volumen-Verdtnis
und der Schadstofffreisetzung aus 'blobs' bzw. Gan-
glien. Wesentlich ist, daf3 derokiuingsprozel diffusi-
onslimitiertist (z. B. GLLER & HUNT, 1993; FYKA,
1994; PbwERSet al., 1994; MERKEL, 1996, GRATH-
WOHL, 1998) und damit von sehr langen Zaitri-

en (mehrere Jahrzehnte bis Jahrhunderte) ausgegang
werden muf3, in denen PAK ins Grundwasser freige-
setzt werden. Zur Beschreibung degsuihgsprozes-
ses wurden verschiedene mathematische Modelle ent
wickelt und anhand von Labordaten validiert (z. B.
MILLER et al., 1990; BRUSSEAU, 1992a; FATFIELD

et al., 1993; GLLER & HUNT, 1993). Die Umset-
zung auf reale Verdtnisse ist jedoch problematisch,
da die Verteilung der residualen Phase, die dén
Losungsprozeld von grol3er Bedeutung istii@AD et

sehr heterogen (€atzIs et al., 1983; SHWILLE,
1984) und in einem natlichen Aquifer unbekannt
bzw. kaum zu bestimmen ist.

Der Transport gelster PAK wird im wesentlichen
von den herrschenden Grundwasserstingsverhlt-
nissen und von der Sorption an das gs®& Aqui-
fermaterial bestimmt (Kap. 3.1.2). Bei entsprechen-
den Umgebungsbedingungen ist auch ein Abbau der
PAK durch Mikroorgansimen oglich (Kap. 3.1.3).
Die Sorption fihrt in Abhéngigkeit von den Eigen-
schaften der PAK (Kap. 4.2.1) und des Aquifermate-
rials (Kap. 4.2.3) zu einer Retardation (Megerung)
des PAK-Transports im Vergleich zu “konservativen”,
d. h. nicht-reaktiven Wasserinhaltsstoffen. Aufgrund
der sowohl hydraulisch (Permeakalif Porosit) als
auch hinsichtlich seiner physiko-chemischen Eigen-
schaften heterogenen Natur des Aquifermaterials ent-
wickeln sich unregelafRig verteilte Schadstoffahnen
(Abb. 2.1 -(7)).

2.2.2 Ausbreitung in der Atmosplare

Die in den Luftraum freigesetzten PAK bilden klein-
ste Schwebteilchen oder binden sich auf Grund ihrer
hydrophoben Natur leicht an dgérpartikel anderer
Herkunft. Die Gol3e dieser sogenannten Aerosole ist
von ihrer stofflichen Zusammensetzung, aber auch von
den Bildungsbedingungen (Art der Schadstoffquelle,
Lufttemperatur) ab#rigig. Deruberwiegende Anteil
dieser Partikel weist KorngfRen von< 5um auf,
mit einem kontinuierlichetUbergang in die Gasphase
(PROSPEROE al., 1983). Aerosole dieser @$énord-
Eung lohnen in Folge von Luftzirkulationber grof3e
ntfernungen transportiert werdenCi$ROEDER &
LANE (1988) wiesen PAK in Gebieten nach, die Tau-
sende von Kilometern von deradfisten bekannten
Quellen entfernt liegen. Thermische Aalifing, Aus-
waschung durch Niederschlag kBN et al., 1991)
und gravitative Ablagerungifiren zur Depostion der
Aerosole (RPEDEL, 1994). Durch den Transportin der
Atmosptare tritt dabei generell ein Vendhungseffekt
ein (z. B. WEXLER et al., 1994), so dal3 die atmogene
Deposition eine relativ gleichaflige PAK-Belastung
von Bdden und Gewassern bewirkt. Einigedthtigere

eP K sind datiber hinaus auch Gegenstand des welt-

weiten (globalen) Stoffkreislaufs. Sie verdunsten in
den warmeren tropischen und sub-tropischen Regio-
nen in die Atmoshie und kondensieren in dealte-

ren polaren Regionen. Man spricht hierbei von einer
globalen Fraktionierung von SchadstoffenAMiA &
MACKAY, 1996).

Die Gesamtemission an PAK wurde alleim tlie BRD
im Jahre 1989 auf ca. 500-1000 t/Jahr gasahdie
fur Benz(a)pyren auf 10 t/Jahr ¢BACHTSCHABEL
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et al., 1989). Nimmt man eine gleictafdige Vertei- der Lage der Mel3stellen. eiLMAN (1974) konn-
lung dieser Mengen auf die &the der Bundesrepu- te im Rhein bei Koblenz 10-60 ng/L Benz(a)pyren
blik an, ergeben sich daraus mittlere PAK-Eage”  bzw. 500-3000 ng/L Gesamtkonzentration an PAK
von 20-40 g/ha und Jahr, von denen 0.8 g auf Ben- nachweisen. In Kew, einem Stadtteil von London,
zo(a)pyren entfallen. Diese diffuse bzw. graigfi- wurden in der Themse 130 ng/L Benz(a)pyren ge-
ge atmogene Disposition von PAK stellt jedoch kei- funden (ARC, 1983). Im Ohio River bei Hun-
ne massive Gefahuf'das Grundwasser dar. Der ver- tington, West Virginia (USA), wurden dagegen
gleichsweise hohe Gehalt an organischem Material imnur 5,6 ng/L Benz(a)pyren bzw. 58 ng/L PAK-
Oberboden bagistigt die ohnehin starke Sorption der Gesamtkonzentration festgestelltA8J & SAXENA,
PAK, so daf3 diese sich im wesentlichen in dieser Zone 1978).

anreichern bzw. der vertikale Transport durch die was-

serungeattigte Bodenzone sehr stark retardiert wird.

2.4 Toxische Wirkung

2.3 Schadstoffbelastung PAK werden hauptchlich uber die Atmung (be-
lasteter Schwebstaub, Zigarettenrauch, Abgase) und
durch den Verzehr PAK-belasteter Nahrungsmittel
(einschlieR3lich Wasser) aufgenommen. Auch ein in-
tensiver Hautkontakt mit Teer, Ru@®|produkten oder
belastetem Boden isuf'eine Aufnahme (Hautresorp-
tion) ausreichend. Bei der biologischen Wirkung auf
den Menschen ist zwischen einer akut toxischen und
einer potentiell kanzerogenen Wirkung zu unterschei-
den. Von allen bisher in dieser Hinsicht untersuchten
PAK entfaltet vor allem Naphthalin aufgrund seines
vergleichsweise hohen Dampfdrucks (Tab. 1.4) eine
direkt toxische Wirkung durch Inhalation @&TNER

et al., 1993). Von gi3erer Bedeutungif die toxiko-
logische Beurteilung ist jedoch der potentiell kanzero-

| kerbaulich qien Endlicher Gebi gene Charakter vieler PAK. Ein zentrales Ergebnis der
n ackerbaulich genutztendslen Bndiicher Gebiete dieser Hinsicht geffirten Untersuchungen mit einer

wurden in Mitteleuropa PAK-Gehalte von meist weni- Vielzahl von PAK ist, da PAK ihrdi Mensch und

ger als 0.5 mg/kg gemessen. Nacingset al. (1989) . Tier mutagenes bzw. kanzerogenes Potential erst nach

ist jedoch eine steigende Tendenz zu beobachten. Die,; . metabolischen Aktivierung der Erapfjerzellen

Konzentrationen variieren hier mit dem Angebot an selbst entfaltenIARC, 1983; HARVEY, 1985; Wis-

Humu_sstoffen, an wglch_e die PAK adsorptiv gebun- Lockl & L U, 1988). Ob eine PAK-Spezies tatsilich

den sind. So vv_urde in einem Waldboden 0'6_;‘7 mg kanzerogene Wirkung entfaltetahgt dabei in groRem

pro kg Boc_ien, n dgn darunter anstehenden minerali-\12qe yon der Chemie der Verbindung aber auch von

SC“?” Horizonten Jedock; nur 0'007_0'03 mgkfkg nach- der Empéingerzelle ab. Im allgemeinen gilt, daf3 mit

g_emesle;n (!\.ATSNEi:;aé’ ﬁgflgl- Ing;a tnahen 1Ge- zunehmender Ringzahl das kanzerogene Potential des
|eter/1k etaggc er d i hﬁ at_ Ik;arf hen meist B_ PAK ansteigt und das PAK-Konfigurationen mit einer

5 m(? gbBO en. In der hlie vie elz(a rergjer Strafsen '‘Bay-Region' (Abb. 2.3) eher dazu tendieren kanzero-

wurden bis zu 10 mg PAKI pro kg Boden gﬁnLeS- gen zu werden. Substitutionen am PAK-Grundgér”

Sen (SHACHTSCHABEL et.a., 1989)' Extrem. ON€  konnen ebenfalls von Bedeutung sein. Beispielswei-

PAK-Belastungen wurden im Bereich von Raffinerien se gilt Acenaphtylen als wenig mutagerahwénd das

uEd Tele_:r-DeSI;tllath_nsan('jagGe” SOWI'(e |ns(;3esonderfe aNmethylierte Derivat Acenaphten durchaus zu den po-
ehemaligen Kokerel- und Gaswerkstandorten gefun- o ie|| kanzerogenen PAK zuahlen ist (LA VOIE &
den. In solchen Bden werden &lifig Konzentrationen RICE, 1988)

von mehreren Gramm PAK pro kg Boden gefunden
(KAsSTNERet al., 1993). Bay-Region

R

2.3.1 Belastung der Luft

In “Reinluftgebieten”, wie dem Hunack, dem Baye-
rischen Wald und dem Schwarzwald wurden im Jah-
resmittel Benz(a)pyren-Gehalte in der Luft von 0.4—
15 ng/m” festgestellt (WWELTBUNDESAMT, 1979).

Im Ruhrgebiet wurden Maximalwerte (Monatsmittel)
von 275 ng/rﬁ nachgewiesen (HOMAS & HERR-
MANN, 1980).

2.3.2 Belastung des Bodens

2.3.3 Belastung der Gewsser

Uber den Niederschlag gelangen PAK auch in
Oberfichengewsser. Die Konzentrationen schwanken
mit der allgemeinen Schadstoffbelastung bzw. mit  Abb. 2.3: PAK Benz(a)anthracen mit ‘Bay'-Region.
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3 Transport geloster organischer Stoffe in pobsen

Aquiferen

3.1 Transportrelevante Prozesse

Der Transport im Grundwasser gstér Substanzen

Das anhand eindimensionaler Betrachtungen gefunde-
ne Gesetz von BRCY (Gl. 3.1) &Rt sich auf mehr-
dimensionale Systemebeértragen. & die Filterge-

wird von verschiedenen Prozessen bestimmt, wobeiSchwindigkeit in einem pasen Aquifer ergeben sich
zwischen hydrodynamischen und reaktiven Prozes- fur die drei Koordinatenhauptachsen im kartesisches

sen unterschieden werden kann. Die hydrodynami-

schen Prozesse bestimmen dieo8tung des Grund-

wassers und folglich auch den Transport aller darin

geldsten Stoffe. Vdhrend sogenannte inerte Verbin-

dungen (konservative bzw. nicht-reaktive Tracer) idea-
lerweise nur hydrodynamischen Prozessen unterwor-
fen sind, wird der Transport reaktiver Grundwasserin-

haltsstoffe durch weitere Prozesse beeinfluBt.d€h

Transport organischer Verbindungen relevante Prozes-

se sind: (i) die Sorption an die Bodenmatrix, (ii) mi-
krobielle Abbau- bzw. Umbauprozesse und (iii) die
Bindung an andere gadte Substanzen (Kosolventen).
Welche Bedeutung die einzelnen Prozesselés Ver-
halten einer organischen Verbindung habemdt so-

Koordinatensystem die Beziehungen

Oh

fa="kpamo (3.3a)
oh

Vfy = _kf’ya_y (33b)
oh

Vf, = _kf’za (33C)

mit Ah/Az = 0h/0z fur Az — 0 und unter der Vor-
aussetzung, dal3 die Anisotropie-Hauptachsen parallel
zur X-, y- bzw. z-Achse sind ¢, /0y = Ok . [0z =

wohl von den Eigenschaften der Verbindung als auch 0, 8ky , /0x = 0ky,, /0z=0,0ky,./0x =Oky . /Oy =
von den physiko-chemischen Eigenschaften des Aqui- 0). Die z-Achse ist i. a. in Schwerkraftrichtung, die x-

fers ab.

3.1.1 Hydrodynamische Prozesse

Die mathematische Beschreibung von Flie3amggn

in pordsen Medien beruht auf dem Gesetz von
DARcCY (1856), der in &ulenexperimenten nachwei-
sen konnte, dal3 der gemessene Volumensipoine-
zogen auf die QuerschnittafiheA, proportional zum
Druckhshenunterschied zwischerm@éneinlauf bzw.
-auslauf bezogen auf die8lenbngel ist:

hi — h
Q:—k-l 2

_ Ah
A e T

Az

(3.1)

Die Proportionaliétskonstantd:; wird als hydrauli-
scher Durchdssigkeitsbeiwert bezeichnét, und ho
sind die Drucklohen am &uleneinlauf bzw. -auslauf.
Das Minuszeichen ist eine Konvention, die einget”
wurde, weil die Stoimung in Richtung abnehmender
Druckhshen erfolgt.

Der Volumenstrom pro El¢heneinheit wird auch als
Filtergeschwindigkeit; bezeichnet

Ah
v

v = A (3.2)

Achse in Hauptstrungsrichtung definiert. Die “ho-
rizontalen” Durchéissigkeitsbeiwerté , und kg,
natirlicher Aquifere sind aherungsweise gleich, die
vertikale Durch#issigkeitk . ist aufgrund der durch
Sedimentation hervorgerufenen Schichtung meist um
ein bis zwei GolRenordnungen kleiner. Allgemein gilt
fur das Gesamtsystem
7 = —K¢Vh (3.4)
mit h = h(zx,y, z,t) als Potentialbhe am Ortz =
(z,y, z) zum Zeitpunkt, K¢ als Durchéissigkeitsten-
sor undV = (9/dx,d/8y,d/9z). In “kunstlichen”
pordsen Medien, beispielsweise in Versuetmtén im
Labor, kdnnen laufig isotrope Veraltnisse angenom-
men werden. Es gilt danky, = ky, = ky. = ky
und flir das Gesamtsystem:
7y = —k;Vh (3.5)
mit k; als skalare GoRe. Der Zahlenwert vork;
hangt sowohl von der Beschaffenheit desqsan Me-
diums als auch von den Eigenschaften demaiiden

Flussigkeit ab. Die genauere physikalische Bedeutung
erklart sich durch einen Vergleich mit dem Gesetz von
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HAGEN-POISEUILLE (HAGEN, 1870) fir das lamina-  Bei gleichirmiger Stomung wird eine Konzentra-

re FlieBen in zylindrischendtiren und @ihrt zu tionsfront durch Advektion ohne Venderung ihrer
Form mit der mittleren Abstandsgeschwindigk&it
kp = ko - P Je (3.6) fortbewegt.
K1)

mit g. als Erdbeschleunigung, als spezifische Per- 3.1.1.2 Molekulare Diffusion

meabilitit sowiep(;) und u ;) als Dichte und dynami-

sche Zhigkeit der Riissigkeit. Dabei iskq allein von Mit molekularer Diffusion wird der Transport von
den Eigenschaften des jpsen Materials atarigig Stoffpartikeln infolge der Brownschen Molekularbe-

und laRt sich weiter differenzieren mit wegung bezeichnet. Die Partikel diffundieren dabei
von Orten loherer Konzentration zu Orten niedrige-
ko =Cy -dfu 3.7) rer Konzentration, um einen Konzentrationsausgleich

innerhalb der BSsigphase herbeiautiten. Der diffu-
wobeiC'; ein Formfaktor ist, der die Anordnung, Ver-  sive MassenﬂufimD(i) des Wasserinhaltsstoffesm
teilung und Form der Gesteinskier beschreibtd,, Porenwasser wird durch das 1. Fick'sche Gesetz be-
wird als wirksamer Korndurchmesser bezeichnet. In schrieben (z. B. @ANK, 1975):
empirischen Gleichungen zur Bestimmung des
Wertes_ findet man obige B.eziehungen (Gln. 3.(_5 und ij(i) = —D,i - @cw(i) (3.11)
3.7) wieder (FhzEN, 1892; KOzENY, 1927). Die
raumliche Verteilung des Durdmsigkeitsbeiwerts in
natirlichen Aquiferen wird in der Regel durch Pump-
versuche oder andere bohrloch-physikalische Tests be
stimmt (z. B. KRUSEMANN & DE RIDDER, 1990).

D, ;) ist der effektive Diffusionskoeffizient der Sub-

stanzi im Porenwasser und ist von der Struktur des

‘pordsen Mediums und von den Substanzeigenschaften

abhengig. D, ;) ist generell kleiner als der molekula-

re DiffusionskoeffizientD ;) in freier Losung. Zur

3.1.1.1 Advektion Berechnung voD,.(;) ausD, ;) exXistieren verschie-
dene GleichungerJblicherweise wird die Beziehung

Unter Advektion, laufig auch als Konvektion bezeich- von GREENKORN & K ESSLER(1972) verwendet:

net, versteht man die Bewegung von Wasser bzw. Was-

serinhaltsstoffen in Grundwassecstitingsrichtung. Doy = De,D - Dagi) (3.12)

Der advektive MassenfluB, ;, einer Substanzwird Tf

bei makroskopischen Betrachtungen durch die Filter-

geschwindigkeiti; und die Konzentration der Sub- Mit der effektiven diffusionswirksamen Porasiti., p

stanz in Losunge,,(;) bestimmt (z. B. AFNER et al.,  gehtdabeidie im pasen Medium gegerer der frei-
1992): en Losung verringerte Querschnitesthie ein. Der Tor-
tuosititsfaktorr; = (I./14)? benicksichtigt die ge-

fA(i) = U} - Co(i) (3.8) wundenen (tortuosen) FlieBpfade der Stoffpartikel, die

zu einer gegeauber der direkten Wegstreckg lange-
Da die Grundwasserbewegung nur in den Poren statt-ren effektiven Wegstreckig filhren (Abb. 3.1b).
c\r;det, Ist d:jedtat;.:x/shllchg Ir:]lthBgteschW|pdl|g(I;§|t d? D,y ist ablngig von der dynamischenaBigkeit
d assgrs unt er is;grlt;l alssto IEF@.“' ais 'ﬁ au di des Wassers und der Moldkidl3e der diffundieren-
en \sesamiquerschnitt bezogene Tiilergeschwindig-yq Komponente. D, ,; kann nach der empirischen

keit v’y ((_3I._3.4)._Esvx_/|r_d daher eine mittlere Abstands- Formel von H\bUK & L AUDIE (1974) berechnet
geschwindigkeit definiert:

werden:
L _ Uf
= —= (3.9 926-10-5 2
e aq(i) = 113.1?16 Vl[? 89 o (3.13)
Fwy ™ V(i)

wobein, als effektive Porosit bezeichnet wird. Sie
gibt den prozentualen Anteil der durchfluBwirksamen
Querschnittséiche an der Gesamtquerschniétsfie
an.n. ist generell kleiner als die Gesamtporasit”
des poosen Mediums, da in einem Teil der Poren (ein-
geschlossene und sogenannte 'Dead-end'-Poren) kei-

ne FlieBbewegung stattfindet. Mit Gl. (3.8) und GI. 3.1.1.3 Dispersion
(3.9) gilt fir den advektiven MassenfluR3:

mit 1, [centiPoise] als dynamischeaHigkeit des
Wassers undv,,, ;) [ml/mol] als molares Volumen der
Komponente am Siedepunkt.

. Durch Variation von FlieRgeschwindigkeit und
JA@)) = Ne * Vo * Cu(s) (3.10) -richtung im Porenmalf3stab (Abb. 3.1a und c) wird ein
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el Konzen-
trationsprofil
Geschwindig- |\ @~ /AT ] — T TN
keitsprofil Cormik
....................... 'w,mikro
Va,mikro ’ -

//K‘orn
a

Abb. 3.1: Schematische Darstellung der Ursachendié hydrodynamische Dispersion, nd8BAR (1979) undBEDIENT et

al. (1994).

weiterer Transporteffekt, die korngemtbedingte bzw.

zusammengefaldt, indem ein hydrodynamischer Dis-

mechanische Dispersion hervorgerufen. Definiert persionstensdd ;, eingetihrt wird:

man Abstandsgeschwindigkeit und Konzentration
in Losung als Summe aus Mittelwert und lokaler
Abweichung

0, =0 (3.14)

ﬁa,mikro = ﬁa + 66{1 5
Cw(i),mikro = Cw(i) T 0Cuw(i) 5  OCui) =0 (3.15)

ergibt sich aus Gl. (3.10):

—

JA(i),mikrO = Ne * Va,mikro ' Cw(i),mikro

(3.16)

D(i) =Dyx+1- Dp(i) (3.19)
mit Dp;) (= De(i)/ne,p) als sogenannter Porendif-
fusionskoeffizient. Der diffusive Anteil ist im allge-
meinen klein gegarber dem dispersiven Anteil und
kann in der Regel vernacigsigt werden. Man ealt”
dann einen von der betrachteten Subsianmblangi-
gen Dispersionstens@y (=Dy) und flir den dispersiv-
diffusiven MassenfluR der Substainz

ij(i) + j;cD(i)
—ne-D - ﬁcw(i)

jD(i)
(3.20)

Berechnet man den makroskopischen Massenflul
(raumliches Mittel), so ist zu sehen, dal3 neben dem ad-|n einer Eumlichen Dimension wird au® eine ska-

vektiven Massenflu ein za&licher Transportterm,
der dispersive Stoffflul;,p zu berticksichtigen ist:

=

JA(z) ,mikro =

=
NeVa,mikro Cw(i),mikro

neﬁa Cuw(i) + neaﬁa 6cw(i)

Tagiy + Tupi) (3.17)

Nach SHEIDEGGER(1961) wird auch/y,p in Analo-
gie zum 1. Fickschen Gesetz beschrieben:

j;cD(i) = —Ng - Dk : 6011,(1-) (318)
mit Dy als Dispersionstensor 2. Ordnung EER,
1979). Die Dispersion ist unabhgig von der dis-
pergierenden Substanz und in Stomungsrich-
tung immer gol3er als quer zur Simiungsrichtung.
Nach BEAR (1972) konnen bei einem ausreichend

lare Gol3e, der lahgsdispersionskoeffizie® . Flir
den dispersiv-diffusiven Massenfluf3 gilt dann:

OCy(i
., 200

> (3.21)

Jep(i) =
Zwischen der Bhgsdispersion und der mittleren Ab-
standsgeschwindigkeit besteht dabei in Lockergestei-
nen ein @herungsweise linearer Zusammenhang (z. B.
KLoTz, 1973; BERTSCH 1978). kit D, gilt dement-
sprechend:

DL = QJ, ' Uy (3.22)
mit o, als Langsdispersivét;, deren Gol3e allein von

den Eigenschaften des peen Mediums (Kornform,
Porositit, KorngoR3enverteilung) alarigt.

Prinzipiell kénnen auch makroskopische Dispersions-
effekte infolge grof3skaliger Inhomogesii¢h, wie
Tonlinsen oder natfiche Schichtenstrukturen, durch

grof3en Betrachtungsmalfstab (ab etwa dem 50—facher33| (3.18) beschrieben werden. In diesealléi be-

des mittleren Korndurchmessergurilich konstan-
te korngeustbedingte Dispersionskoeffizienten ange-
nommen werden.

Molekulare Diffusion und korngeistbedingte Disper-
sion werden hilfig als hydrodynamische Dispersion

schreibt die lahgsdispersivit jedoch nicht mehr
kleinskalige Eigenschaften des Korngsis sondern
vielmehr die makroskopischen hydraulischen Variabi-
litaten des Aquifers. Sie verliert dadurch ihre Eigen-
schaft eines konstanten (mel3baren) Parameters und
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wird zu einer Art Eichparameter, der nuirfdie je-
weilige zeitliche und aumliche Skala der Beobach-
tung bzw. Berechnung @tigkeit hat. Mit zunehmen-
dem FlieRweg beeinflussen neue undfigre Inho-
mogenititen den Stofftransport, so daf} die makro-
skopische Bnhgsdispersivitt' (Makrodispersivit) mit
zunehmenden FlieBweg ebenfalls zunimmE(BAR

wird. Wahrend bei polaren Verbindungen die Sorption
in der Regel durch chemische Prozesse (Chemosorp-
tion oder spezifische Adsorption) zu starken, teilweise
irreversiblen Bindungen zwischen Sorbat und Sorbent
fuhrt (z. B. S HACHTSCHABEL et al., 1989), resultiert

die Sorption unpolarer oder schwach polarer organi-
scher Verbindungen aus schwachen elektrostatischen

et al., 1985). Es wird davon ausgegangen, dal3 diezwischenmolekularen kften (z. B. \bICE & WE-

Makrodispersividit einer “asymptotischen Dispersi-

vitat” zustrebt, welche die Gesamtheit der vorhande-

nen hydraulischen Aquiferheterogeatéin wiedergibt
(z. B. GELHAR et al., 1979; BGAN, 1988). Dar-
aus folgt, daR sowohluf"'den kleinskaligen Bereich

als auch makroskopisch ein geeignetes Mittelungs-

volumen (repasentatives Elementarvolumen — REV)
existiert, in dem konstante Dispersat€n angesetzt
werden lohnen. Im mittleren bzw. pEisymptotischen

Skalenbereich, dem die Mehrzahl der Problemstellun-

gen in der Praxis, wie auch die in dieser Arbeit be-

BER, 1983; WEBER et al., 1991). Diese Art der Sorp-
tion wird als Physisorption oder auch als unspezifische
Sorption bezeichnet.

3.1.2.1 “Hydrophobe” Sorption

Im Falle stark hydrophober (wasseraslicher) Ver-
bindungen wie den PAK ist die Sorption jedoch we-
niger den zwischenmolekularen &tén als vielmehr
der “Vertreibung” der Moleldle aus der bsung zuzu-

handelten Sanierungsszenarien zuzuordnen sind, ischreiben (*hydrophobe” Sorption). Dies ist in der be-

der Fick'sche Ansatz (Gl. 3.18) zur Beschreibung der
Dispersion ungeeignet bzw. nur mit den vorgenann-
ten Einschanhkungen (Transportstrecke Heteroge-
nitatsskala) anwendbar.

Die Skalenproblematik der Dispersion war in den
letzten zwei Jahrzehnten (und ist immer noch) ei-
nes der am intensivsten untersuchteamdmene des
Stofftransports im Grundwasser. Der Bedarf an allge-
meingiltigeren bzw. skalenunabhgigen Konzepten
fuhrte zur Entwicklung verschiedener neuer Berech-
nungsmethoden. Hierzahlen u. a. stochastische Mo-
dellansitze (siehe auch Kap. 3.3), flieRwegabbige

(z. B. MATHERON & DE MARSILY, 1980; RCKENS

& GRISAK, 1981) und zeitakdrigige Dispersions-
angtze (BASHIA & EL-HABEL, 1993) sowie Mehr-
schichtenkonzepte (z. B.@EN et al., 1984).

3.1.2 Sorption

Im Grundwasser gebte organische Substanzen nei-

gendazu, sich an das Aquifermaterial anzulagern. Die-

sonderen Art der &Sung der hydrophoben Molele
begrindet, die nur durch Einschluf® in eineulkd”
aus strukturierten Wassermolg&i (‘iceberg forma-
tion') in Lésung gehalten werdengRNK & EVANS,
1945). Die Sorption der hydrophoben Moigé flihrt
zur Aufldsung dieser Hifen und zu einer Erfiung
der Systementropie (z. B. A$SETT & BANWART,
1989). Die Physisorption bzw. “hydrophobe” Sorption
ist nachgewiesenermalien reversibel (z. BRICK-
HOFF et al., 1979; 8HWARZENBACH & WESTALL,
1981; MERKEL, 1996) und ist bei Reaktionszeiten im
Sekundenbereich (BBER et al., 1991) als “schnel-
ler” Prozel} (Kap. 3.2.2) aufzufassen. Die von einigen
Autoren beobachteten irreversiblen Effekte (z. B- D
TORO & HORZzEMPA, 1982) sind vermutlich Artifakte
bzw. Fehlinterpretationen infolge nicht leKsichtig-
ter Sorptionsmize in Form von gelsten Schwebstoff-
partikeln (GSCHWEND AND WU, 1985).

3.1.2.2 Gleichgewichtsorption

Zur Beschreibung des Gleichgewichts zwischen der

ser als Sorption bezeichnete ProzeR ist als WechselKonzentration einer Verbindung in derafigen Pha-

wirkung zwischen der mobilen aBrigen Phase und

se ¢, und der Konzentration der an der Kornmatrix

der immobilen Festphase ZU verstehen und bestimmtsorbierten Fraktios wurden verschiedene Beziehun-

dementsprechend die Massenverteilung der organi-

gen aufgestellt, die auf empirische Betrachtungen oder

schen Substanzen innerhalb beider Phasen. Die SorptheoretischeUberlegungen basieren. Im einfachsten
tion bestimmt dadurch einerseits die Retardation desFall kann ein Verteilungskoeffiziedt,; herangezogen

Stofftransports im Grundwasser und steuert anderer-

seits weitere, von der Konzentration in deaRvigen
Phase abdrigige Prozesse (z. B. Bioabbau urasuig
in Tensid-Mizellen).

Mit dem Oberbegriff Sorption werden verschiedene

Prozesse und Bindungsformen zusammengefaft. F~

Art und Stirke der Bindungslafie ist entscheidend,

werden (Gl. 3.23). Da in diesem Fall von ¢,, linear
abréingig ist, spricht man auch von einer linearen bzw.
Henry-Sorptionsisothermég, .

cs = In(ew) = Kgcy (3.23)

Der Retardationsfaktouf‘den Transport einer linear

ob eine polare oder unpolare Verbindung betrachtet retardierten Substanz im Grundwasser ergibt sich dann
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Zu

Negt + ppKa
Ne

R= (3.24)

mit n.,; als Interpartikel- bzwati3ere Porostundp,
als Trockenlagerungsdichte.

Die Sorption im Grundwasser gedfer hydrophober
organischer Verbindungen wird im wesentlichen vom
Gehalt des Aquifermaterials an organischem Materi-
al f,,, bestimmt. Das natliche organische Material
gilt als Lésemittel fir die ebenfalls unpolaren orga-
nischen Verbindungen,atirend die polaren minerali-
schen Oberéichen eine wenig attraktive Phase darstel-
len (KARICKHOFF et al., 1979; 8HWARZENBACH &
WESTALL, 1981; GHI0U et al., 1983; KARICKHOFF,
1984). Entsprechend kann mit

Kom = Kd
fom

(3.25)

ein Verteilungskoeffizient bestimmt werden, der idea-
lerweise unabdrigig vom Sorbenten bzw. ein sorbat-
spezifischer Parameter istatifig wird auch der Ge-
halt an organisch gebundenem Kohlenstfff. als
Bezugsgolie herangezogen. Analog Gl. (3.25) ergibt
sich:

_ Kq

KOC_E

(3.26)

Damit ist fir die hydrophobe Sorption organi-
scher Verbindungen eine Art dsémittel-Wasser-
Verteilungskoeffizient definiert. Dieser kann aus
dem Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizientéd,,,,
der tiblicherweise zur Charakterisierung der Hydro-
phobizi@t organischer Verbindungen verwendet wird
und tabellarisch vorlieguyber eine lineare Beziehung
(linear free-energy relationship’) berechnet werden
(z. B. KARICKHOFF, 1981; (HIouU et al., 1983):

logK,. = a-logK,, +b (3.27)

mit ¢ und b als empirische Konstanten. Der \orteil
dieser, laufig auch als K,.-Konzept” bezeichneten

Vorgehensweise ist, daf? nur der Gehalt des Bodens

an organisch gebundenem Kohlenstoff bestimmt wer-
den muf3, um das Sorptionsverhalten einer organische
Verbindung zu charakterisieren. Hierbei ist jedoch zu

weshalb die in verschiedenen Untersuchungen-(K
RICKHOFF et al., 1979; KARICKHOFF, 1981; G410U

et al.,, 1983; ®NTHEIMER et al., 1983) bestimm-
ten Werte €ir « und b zum Teil erheblich differieren.
Aufgrund der Einfachheit des Verfahrens, wird das
“ K,.-Konzept” dennoch &lifig flir eine Abschtzung

des Verhaltens unpolarer organischer Substanzen im
Grundwasser verwendet.

Eine lineare Sorptionsisotherme (Gl. 3.23) impliziert,
dal3 die Verteilung eines Stoffes zwischealxiger
Phase und Festphase konzentrationsuawadply'ist. Es

ist offensichtlich, dal3 dieses Modell nuarféinen
bestimmten Konzentrationsbereichlgg sein kann,

da zumindest im Bereich deroklichkeit eines Stof-
fes ein vom linearen Modell abweichendes Verhal-
ten zu erwarten ist. Wie die Untersuchungen von
BALL & ROBERTS (1991a) zur Sorption von Tetra-
chlorethen und Tetrachlorbenzol an Sandproben aus
Borden (Ontario, Kanada) zeigten, ist bereits bei sehr
viel geringeren bsungskonzentrationem,f ~ 1%

der Wassedslichkeit) ein nichtlineares (konzentra-
tionsablaihgiges) Sorptionsverhalten zu beobachten.
In zahlreichen weiteren Untersuchungen wurden eben-
falls konzentrationsalamgige Verteilungskoeffizien-
ten beobachtet (z. B. BBER & M ILLER, 1988; HER-
BERT, 1992; SHUTH, 1994).

Zur Beschreibung der Konzentrationsabbigkeit
wurden zahlreiche nichtlineare Isothermenmodelle
vorgeschlagen. it eine ausihrlicheUbersicht sei auf
die Arbeit von WEBER et al. (1991) verwiesen. Die
Frage der Wahl der geeignetsten Isotherme zur Be-
schreibung experimentell bestimmter Verteilungsda-
ten wird in KINNIBURGH (1986) diskutiert, die Be-
deutung der gealilten Isotherme im Hinblick auf die
mathematische Beschreibung des Stofftransports wur-
de von HNz et al. (1994) untersucht.

Die wahrscheinlich am duifigsten verwendete Sorp-
tionsisotherme ist di€reundlichlsothermel s,.:

Nfr

cs = Ipr(cw) = Kir cu (3.28)
Hierbei ist Ky der sogenannte Freundlich
Sorptionskoeffizient und ny, der Freundlich
Exponent. k¥ nz.=1 ist die Freundlichlsotherme
linear (vgl. Gl. 3.23). EinenUberblick zu weite-
ren, kufig angewendeten Isothermenmodellen gibt
HERBERT(1992).

n

beachten, dal die dem Konzept zugrundeliegenden3.1.2.3 Sorptionskinetik

Annahmen (lineare Sorptionsisotherme, Sorption nur
am organischen Material, Eigenschaften des organi-

schen Materials unakin@ig von Herkunft und geolo-
gischer Geschichte) in den meisteallEi nur bedingt
guiltig sind (KARICKHOFF et al., 1979; RATHWOHL,
1990; RUTHERFORDet al., 1992; KLE et al., 1995),

Im vorangegangen Kapitel wurde die Sorption bzw.
die Verteilung einer Substanz zwischeafviger Pha-

se und Festphase unter Gleichgewichtsbedingungen
betrachtet. Entscheidend im Hinblick auf den Trans-
port eines im Grundwasser gstén Stoffes ist je-
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doch, inwieweit die unter den gegebenen Rahmen-(z. B. Wu & GSCHWEND, 1986 und 1988; BLL &
bedingungen (Grundwasserflie3geschwindigkeit, Ei- ROBERTS 1991b). Ein weiterer Ansatz, das sogenann-
genschaften des Aquifermaterialsiliige “charak- te 'dual resistance'-Modell (Filmdiffusion + Intrapar-
teristische” Zeitskala des advektiv-dispersiven Trans- tikelporendiffusion) wurde von (MLER & W EBER,
ports der betrachteten Substanz €ine Einstellung  1986) vorgeschlagen.iXcoumi & TIEN (1994) und
des Sorptionsgleichgewichts ausreichend igt{B & YI1AcouMl & RAO (1997) beutcksichtigen alle drei
RuBIN, 1987). Rir hydrophobe organische Substan- Prozesse und fanden, daR die Intrasorbentdiffusion mit
zen kann davon ausgegangen werden, dal in der Regetunehmender Hydrophobiait'der organischen Ver-
bei Laborexperimenten keine Gleichgewichtseinstel- bindung an Bedeutung gewinnt. Dies wird Izeigft’
lung erfolgt und die Sorption als zeitadogiger (ki- durch die Arbeit von BRUSSEAU et al. (1991), nach
netischer) Prozel3 zu beschreiben ist. der die Intrasorbentdiffusion als dominierender Prozel3

Ein austihrlicherUberblick tiber beobachtete Bho- anzusehen ist.

mene bei der Sorption von organischen Chemika- Nach RUGNER (1998) und KEINEIDAM (1998) ist
lien an natifliches Aquifermaterial und zu demrf”  jedoch aufgrund der geringen @3¢ der organischen
die Sorptionskinetik verantwortlichen Mechanismen Partikel ¢ ~ 5 um) mit einer relativ schnellen In-
wurde jingst von RGNATELLO & XING (1996) trasorbentdiffusion zu rechnenaiwend der diffusive
verdffentlicht. Danach ist im wesentlichen der diffu- Transport zu diesen Sorbentpartikeln (Intrapartikeldif-
sive Massentransfer von der mobilermfvigen Pha-  fusion)uber sehr vieldngere Strecken erfolgt und da-
se zu den SorptionsgtZen im Innern der Gesteinspar- her

tikel (Korner) ir das zeitabaigige Sorptionsverhal-  pje Beschreibung des diffusiven Massentransfers
ten hydrophober organischer Schadstoffe verantwort- qyrch ein “reines” Intrapartikeldiffusionsmodell ba-

lich (Abb. 3.2). Dies wird belegt durch die Resulta- gjert auf dem 2. Fick'schen GesetRNK, 1975):
te zahlreicher experimenteller Untersuchungen (z. B.

COONEY et al., 1983; HITZLER et al., 1986; @LTZ
& ROBERTS 1986; RoBERTS et al., 1986; MLLER
& PEDIT, 1992; RATHWOHL et al., 1994; HKR-
MON AND ROBERTS 1994; FEEDIT & MILLER, 1994;
SCHUTH & GRATHWOHL, 1994; QRATHWOHL &

2 = Dy Viein (3-29)

mit ¢;,: als Stoffkonzentration in der immobilen

oy . waldrigen Phase (Intrapartikelporen) und deaplace
KLEINEIDAM, 1995). Umgekehrt wide eine Limitie Operatov? — 82 /9z2+2 92+ 92>, Ublicher-

rung durch den Sorptionsprozel3 selbst den theoretl—Weise werden kugafmige Komer und ein radial-

scherlUberlegungen zur Sorption hydrophober organi- :
scher Substanzen widersprechen (Kap. 3.1.2.1). EinenSymmetrISCher Transport angenommen und Gl. (3.29)

umfassendefUberblick zur Bedeutung der Diffusion
bei der Sorption organischer Schadstoffe giltABH-
WOHL (1998).

Im wesentlichen sind drei Prozesse am diffusiven
Massentransfer beteiligt (Abb. 3.2§1) — die Dif-
fusion durch einen die #&fher umgebenden Wasser-
film (‘'stagnant layer'),(2) — die Intrapartikelporen-
diffusion und (3) — die Diffusion (“Quasi-losung”)

in das organische Materialiblicherweise als Intra-
sorbentdiffusion bezeichnet. NachRBSSEAU et al.
(1991) kann die Filmdiffusion jedoch als unbedeu- o /—\‘
tend im Vergleich zu den anderen Prozessen ange- "ff;‘;";h";zz' .
sehen werden. Welcher der beiden anderen Prozes- \mmobiler
se, ob Intrapartikelporendiffusion oder Intrasorbent-
diffusion den diffusiven Massentransfer limitiera3t
sich aufgrund der nur mit einer gewissen Unsicherheit
bestimmbaren EinfluRgRen (z. B. Intrapartikelporo-
sitétn;, und Tortuosidtsfaktorr; der Intrapartikelpo-
ren) und der zwangalifig zu treffenden vereinfachen-
den Modellannahmen nicht gruratglich kkiren. In Abb. 3.2: Schematische Darstellung des diffusiven Massen-
deruberwiegenden Mehrzahl der Untersuchungen zur transfers von in der mobilen aBrigen Phase gesten hy-
mathematisch-physikalischen Beschreibung des Pro-drophoben organischen Substanzen zu den Sorptataspl”
blems konnte die Sorptionskinetik mit einem “rei- (organisches Material) im Innern der Gesteinspartikel (Er-
nen” Intrapartikeldiffusionmodell beschrieben werden klarungen zu den Ziffern im Text).
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dementsprechend in Radialkoordinaten geschrieben:

(%)
D, ist der scheinbare Porendiffusionskoeffizient und
ist definiert durch

2 acint

or

Ocint . & 2
ot r2 or

(3.30)

D,
D,==2 (3.31)
«
Fur den Kapazdtsfaktora gilt hierbei:
a=n;+ Kqpp (3.32)

mit n;;, undp, als Intrapartikelporositi'und Partikel-
dichte der immobilen Phase.

Zur Definition vonD, wird hier, im Unterschied zur
Diffusion in der mobilen wR3rigen Phase (Gl. 3.12),
eine weitere Gole eingaihrt, der sogenannte Kon-
striktivitatsfaktord s

Nip * (5f
Ty

D, = - Dag (3.33)

Durch ¢; wird die Behinderung der Diffusion in
Intrapartikel-Mikroporen bercksichtigt, deren Durch-
messer sich in der @Renordnung der Moleké der
diffundierenden Substanz bewegt. Anstelle vonp
wird in diesem Fall die Intrapartikelporoatti;, ver-
wendet.

Fur Gl. (3.30) gelten folgende Randbedingungen:

Oint _ ) fyry =0 (3.34a)
or
Cint = Cw fUrr = Rg (3.34b)

D. h., daB kein Transport durch das Kugelzentrum
stattfindet (Gl. 3.34a) und die Konzentratiop,; in
den Intrapartikelporen an der Kornobadtie der Kon-
zentratiore,, in der die Gesteinspartikel umgebenden
walrigen Phase entspricht (Gl. 3.34b).

Mit der nach GlI. (3.30) bestimmten Konzentrations-
verteilung in der immobilen afi3rigen Phase und der
resultierenden mittleren Konzentration

Ry

3
- _ 2
Cint = - [ 17 Cint dr
K
0

ergibt sich fir den Massentransfer zwischen mobiler
und immobiler Phase:

(3.35)

Ocw
ot

0 Cint

ot

=3 (3.36)

wobei 5 das Verfaltnis zwischen der Stoffmasse in
der immobilen Phase (Intrapartikelporen und Festpha-
se) und der mobilen Phase (Interpartikelporeaf3vic’

ge Phase auRRerhalb der Gesteinspartikel) bei Gleich-
gewicht ist. kif den Fall einer linearen Sorptionsiso-
therme gilt fir 3:

nip(l - nezt) +pp Ky
Next

ﬂ:

(3.37)

Aufgrund der Schwierigkeiten bei der Quantifizierung
der einzelnen, am diffusiven Massentransfer zwischen
mobiler und immobiler Phase beteiligten Prozesse,
wird die Sorptionskinetik sehrehifig auch durch einen
empirischen und mathematisch vergleichsweise einfa-
chen Ansatz, den sogenannten Raten-Ansatz 1. Ord-
nung beschrieben (z. B.GATS & SMITH, 1964);VAN
GENUCHTEN & WIERENGA, 1976; NKEDI-KIzzA et

al., 1984; BrRusseauet al., 1989 und 1992b). Dieser
Ansatz beschreibt den Massentransfer nach folgender
Beziehung (z. B. KGGERTY & GORELICK, 1995):

9w
ot

aEint

ot

=p

Bw, (cw — Emt) (3.38)

wobeic,, undg;,,; die Stoffkonzentrationenin der mo-
bilen bzw. immobilen waRRrigen Phase sind ung der
scheinbare Massentransferkoeffizient ist.

Fur das im Rahmen dieser Arbeit entwickelte Trans-
portmodell wird das Intrapartikeldiffusionsmodell ver-
wendet (GlIn. 3.30 bis 3.37), wobei die oben dargestell-
ten Beziehungen erweitert werden, um die physiko-
chemische Heterogeaitdes Aquifermaterials back-
sichtigen zu khnen (Kap. 4.3.3.5).

3.1.3 Mikrobieller Abbau

Der mikrobielle bzw. mikrobiologische Abbau oder
Umbau organischer Substanzen ist insbesondere im
Hinblick auf deren Persistenz und die Gesamtbilanz
der im Untergrund bzw. Grundwasser vorhandenen
Stoffmassen von Bedeutung. Infolge der durch den
mikrobiellen Abbau bewirkten Konzentraticarsie-
rungen lohnen auch andere, konzentratioreshdige
Prozesse beeinflul3t werden, so daf3 indirekt auch ein
Einflu auf das Transportverhalten organischer Stoffe
maoglich ist.

Bei der in dieser Arbeit angestrebten Quantifizierung
des Transports von PAK oder Tensiden bleiben mi-
krobielle Umsetzungen jedoch noch unieksSichtigt.

Wie im folgenden edutert wird, ist hier eiratiRerst
komplexes System aus Umbauzwischenschritten und
zahlreichen EinfluRBgfien zu barcksichtigen. i ei-

ne Behandlung dieser Prozesse durch einen im Sin-
ne der Zielsetzung “mechanistischen”, auf mefRbaren
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Parametern basierenden Ansatz fehlen derzeit die not-HEITKAMP, 1989). Die Abbauwege folgen dabei im
wendigen Voraussetzungen. Hierzussén noch um-  wesentlichen dem gleichen Grundmuster: 1. Einbau
fassende Laborexperimente durchgefund konzep-  eines Sauerstoffmolelks in einen aromatischen Ring,
tionelle Modelle entwickelt werden (siehe auch Kap. 2. Dehydrierung des entstandenen Derivats, 3. Spal-
10.2). Zur Verdeutlichung der angesprochenen Proble-tung des Rings und 4. Elimination des Ringrestes. Die
matik und aufgrund der Bedeutung der mikrobiologi- Fahigkeit, PAK mit zwei oder drei Ringen abzubau-
schen Prozesselfdie Gesamtthematik dieser Arbeit en, ist fir eine gro3e Anzahl von Mikroorganismen
soll im folgenden ein kurzetberblick gegeben wer-  nachgewiesen. Eine volistdige Mineralisierung ist
den. fur einzelne PAK normalerweise leichter zu erreichen
Die mikrobieller Reinigung des Grundwassers be- &!S iir Gemische. Der Abbau von PAK-Gemischen,
ruht auf der Bhigkeit von Mikroorganismen (Pilze, aber auch von elnzel_nem)her kondenS|erFen Verbm—
Bakterien), PAK zu oxidieren, d. h. alsaKfstoff- dungen, erfordert Mischkulturen von Mikroorganis-
und Energiequelle zu nutzen. Mikrobielle Aktiait” men (ALEF, 1994).

fuhrt jedoch nicht grundszlich zu einer Reduzierung  Fiir einen Uberblick zur mathematischen Beschrei-
der Grundwasserbelastung insgesamt. Unvaildigier bung von mikrobiellen Ab- und Umbauprozessen
Abbau kann unter Umatiden zu Zwischenprodukten sei auf die Arbeiten von KiZELBACH (1992) und
(Metaboliten) fihren, dieokotoxikologisch bedenkli-  SCHAFER (1992) verwiesen.

cher sind als die Ausgangssubstanzen. Wie ein PAK
ab- bzw. umgebaut wird, ist deshalb von gro3er Be- . . .
deutung. Nach KsTNERet al. (1993) kihnen 3 Typen 3.1.4  Interaktion mit organischen Kosol-

des PAK-Abbaus unterschieden werden: venten/Kolloiden

Ein weiterer Prozel3, der den Transportapedi or-

ganischer Verbindungen beeinfluf3t, ist die Interak-

tion mit anderen, im Grundwasser vorhandenen or-

ganischen Stoffen. Diese im Grundwasserogti,

> Kometabolischer Abbau: Der PAK wird nur teil- sogenannten organischen Kolloide (‘dissolved orga-
weise oxidiert. Es entstehen Umbauprodukte. nic matter', DOM) bzw. Makromolaké stellen mo-

bile Sorbenten (organische Pseudophasen) dar und

> U”?’P‘?.Ziﬁsc.he .ra(IjikaIische Oxida.tion .(dL.'r?h konnen durch ihre Anwesenheit di@slichkeit orga-
Wg|f3fau|ep|lze). D|es§r Abbau-Typ ist pr!n2|p|ell nischer Schadstoffe scheinbar enen (ENFIELD et
bei allen PAK auch bei hohen Konzentrationen und al.. 1989: McCARTHY & ZACHARA, 1989: GHI0U,

in ungebster Form mglich. Der Mineralisierungs- 1989 CHIN & W EBER 1989: QHIN et al.. 1990: R-
grad ist jedoch meist gering<(20%), Metabolite | | 1’994) ' ' B '

lassen sich kaum vorhersagen. ] ) o
Zu diesen Makromolakién sind auch die in dieser Ar-
Generell gelten nur im Grundwasser @&l Stoffe beit behandelten Tenside bzw. die Tensidmizellen zu

als mikrobiell abbaubar (biovar§bar). Aufgrund der zahlen, wenngl'eich sie aufgrund ihrer speziellen E|
hohen Sorptionsneigung bzw. geringen Wasssidh- gengchaften (siehe auch Kap. 1.1.5 unq 1..2.1..1) eine
keit der PAK und der daraus folgendanRerst gerin- ~ 98Wisse Sonderstellung emnehmgn. Hinsichtlich der
gen Biovertigbarkeit ist die biologische Umsetzung f[heoretlsc_hen Modellyorstellung (siehe unten) besteht
von PAK im Grundwasser a priori streng limitiert, J€doch kein Unterschied.

Mineralisierungsgrad und Abbauraten sind von den Ebenfalls 6sungsvermittelnd sind mit Wasser misch-
vorhandenen Bakterien- und Pilz-Spezies, der Exi- bare organische dsemittel, sogenannte Kosolventen
stenz anderer Kohlenstoffquellen sowie denurlat™  (z. B. NKEDI-K1zzA et al., 1987; [EE et al., 1993;
chen Umweltbedingungen adhgig (z. B. Tempe- BRUSSEAUetal., 1994; NENGUNGet al., 1996). Ein
ratur, Sauerstoff- und Wassergehalt sowie pH-Wert). merklicher transportvermittelnder Effekt tritt jedoch
Allgemein l&f3t sich sagen, daf3 der Mineralisierungs- in der Regel erst bei hohen Kosolventkonzentratio-
grad mit zunehmendem Molekulargewicht bzw. der nen ¢ 10 Volumen-%) auf (BHWARZENBACH et al.,
Anzahl der aromatischen Ringe abnimmt, wobei je- 1993). Aus diesem Grund kann auch die gegenseitige
doch auch die gegenseitige Anordnung der aroma- Beeinflussung hydrophober, in geringer Konzentration
tischen Ringe von Bedeutung ist AKTNER et al., vorliegender organischer Schadstoffe ausgeschlossen
1993). werden.

Der genaue Verlauf der volstidigen Abbauwege ist Die Wechselwirkungen zwischen unpolaren organi-
bisher nur €ir einige niedermolekulare PAK bekannt, schen Schadstoffen und organischen Kosolventen und
z. B. fir Naphthalin (GBSON & SUBRAMANIAN, Kolloiden werden meist durch Gleichgewichtsbezie-
1984), Anthracen und Phenanthrene@IGLIA & hungen (lineare Verteilungskoeffizienten) beschrieben

> Vollstandige Mineraliserung: Der PAK wird
vollstandig umgesetzt. Theoretisch bleibt nur £O
als Veratmungsprodukt.
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(CHIN & WEBER, 1989; MAGEE et al., 1989; k- mit

FIELD et al., 1989; RussEAuUet al., 1994; BWARDS I,

etal., 1994b und c; ¥om et al., 1995). Beispielsweise J=Ja+Jp (3.42)
kann die DOM-Transportvermittlung durch einen mo-

difizierten Retardationsfaktdt’ (Gl. ??) beschrieben ~ undo als Entnahmery( positiv) oder Zugaberv(ne-

werden (MAGEE et al., 1989): gativ).
Setzt man Gl. (3.10) und Gl. (3.20) in Gl. (3.42) und
diese in Gl. (3.41) ein, so ergibt sich
R =1+ Kapy/ne (3.39) (3.41) g
1+ Kgom Cw(DOM) dec . . .
na—;” = V(n.DVey) — V(Uanecy) — o

wobei K; und K,4,, die Verteilungskoeffizienten = L(cw) (3.43)
zwischen der Festphase bzw. der mobilen organischen
Phase (DOM) und derarigen Phase sind., ponr)

Lo . Der besseren Lesbarkeit halber wird die rechte Seite
ist die DOM-Konzentration in der alrigen Phase.

von Gl. (3.43) tir die weiteren Betrachtungen durch
Zu beachten ist, daf organische Kosolventen/Kolloide den Operato£(c,,) ersetzt.

ebenfglls der Sorptioq an die Festphasg (Bodenmatrix)m einer aumlichen Dimension (semi-infiniteaBle)
unte_rllegen,yvodurch|hrtransportvermlttelnder E_ffekt kann GI. (3.43) if o=0 und homogene Veiiis-
gemindert wird (z. B. DNNIVANT etal., 1992). Wird o (o (x)=va, D1.(2)=D1) SOWie ¢y (0, t)=c,=const.

also zq_a‘tz!ich_die Sor_ptioh von DOM an die_ Festeha— unde, (z, 0)=0 nach GSATA & BANKS (1961) analy-
se beutksichtigt, ergibt sich ein im Vergleich zi tisch gebist werden:

groRerer Retardationsfaktd™:

(2,1) Co f (a:—vat)
cw(z,t) = —lerfc
g — Lt Kdom Cuwom + Kapy/ne (3.40) w 2 2Dt
Ka,om Cw(DOM)
1+ KM py/n oD erfe(23 0l 3.44
e eDr erfc 5 VD7 ( )

mit K P9 als DOM-Sorptionsverteilungskoeffizient. Eine weitere analytischedsung, die im Rahmen die-

Modelle. welche die Kinetik der Wechselwirkun- Se€r Arbeit Verwendung finden wird, ist der Transport
gen von organischen Schadstoffen und Kosolven- einer punktuell und instantan eingegeben Stoffmasse
ten/Kolloiden beutksichtigen, wurden u. a. von M in einerinfiniten (unendlich ausgedehnteru&’

KNABNER et al. (1996) und DHR & T1x (1998) vor- mit der Querschnittsdiche A (Voraussetzungen wie
oben). Mit den Randbedingungen

gestellt.
cw(z,0) = Mn—/Aé(az); (3.45a)
3.2 Deterministische  Beschrei- 5x) = lim 6, (z) (3.45b)
m—0
bung des Transports _ (1/mfalls —m/2< z<m/2, m>0
0 andernfalls
3.2.1 Konservativer Transport
lim (2, t) =0, |z] = o0 (3.46)

Der Transport eines konservativen, d. h. idealen nicht-

reaktiven Tracers wird in der klassischen, sogenanntengilt dann nach @ANK (1975) fir die Konzentration
Euletschen Betrachtungsweise durch Gl. (3.41) be- ¢, ;) (z,t) am Ortz zum Zeitpunki:

schrieben. Sieal3t sich aus der Bilanzierung des Mas-

senflussesui ein beliebiges Kontrollvolumen herlei- M/(A-n,) — (z&;atf
ten (BEAR, 1972). Danach mssen sich (i) die Spei- Cu(2,1) = JirDii vt (3.47)

cherung einer im Grundwasser gsién Substanz, (ii)

deren Stoffflisseuber die Volumengrenzen und (iii)  Auch fiir mehrdimensionale Probleme wurden be-
die Entnahmen (z. B. durch einen Brunnen) bzw. Zu- stimmte Sondedfile analytische b§ungen entwickelt
gaben (z. B. Grundwasserneubildung) innerhalb des(z. B. WiLsoN & MILLER, 1978; BEAR, 1979;

Volumens gegenseitig ausgleichen: SAUTY, 1980; DOMENICO & PALCIAUSKAS, 1982;
KINZELBACH, 1992). kir allgemeinere Problemstel-
0w oo lungen ist Gl. (3.43) numerisch zodén (siehe z. B.

ngy = Vo (341)  BEAR & VERRUIIT, 1987).
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3.2.2 Reaktiver Transport Ersetzt man weitet, durch die gitige Sorptionsiso-
therme, z. B. durcli; ¢,, (Gl. 3.23), dann ergibt sich:

Bei der mathematischen Beschreibung des Transports

reaktiver Wasserinhaltsstoffeussen in der Bilanzie- 0w

rung des Massenflusses (Gl. 3.48) féden ProzeR (ne + po Kd)ﬁ = L(cw) (3.49a)

P : ¢, = ¢, zwischen der wRrigen Phaseu()

und einer zweiten a® beteiligten Phasepf zusitz- bzw. mit Gl. (3.24)

liche Terme der FornB,, - 0c, /9t zur Beschreibung

der Masseariderung in Phasg beticksichtigt wer- de

den. Durch den Paramet®8, wird die Konzentration Rn.—= = L(cy) (3.49b)

¢p in Phasep mit dem Gesamtvolumen (Einheitsvo-

lumen) in Beziehung gesetzt. Je nach Einheit wpn

([M./L3] oder[M./M)) ist B, dimensionslos (“Vo-

lumen der Phasg pro Einheitsvolumen”) oder eine

Dichte[M /L] (“Masse der Phagepro Einheitsvolu-

men”).

Zur Loésung von Gl. (3.49b)dinen die gleichen ana-
lytischen Modelle wie dif den konservativen Trans-
port angewendet werden (GIn. 3.44 und 3.47), indem
die Abstandsgeschwindigkeit, durch die retardierte

Transportgeschwindigkeit... = v,/ R ersetzt wird.
Generell kohnen die Modellkonzepte danach unter-

schieden werden, welcher Art die zu beksichti- . : .
genden Prozesse bzw. Reaktionen sind. NachiR den dementsprechend weitere Terme der linken Seite
(1983) ist insbesondere zu unterscheiden, ob eine Re-/O" Gl. (3.48) hinzugeigt.
aktion “langsam” oder “schnell” ablift. Des weiteren

ist zu befachten, ot_:: eine Reaktion bzw._ ein Prozel3 re-3 5 5 5 Kinetische Prozesse
versibel ist oder nicht. Im folgenden wird von rever-

Sollen mehrere Prozesse beksichtigt werden, wer-

siblen Prozessen ausgegangen. Bei der Beticksichtigung kinetischer Prozesse besteht
Eine Reaktion gilt dann als “langsam”, wenn der Zeit- formal kein Unterschied zu der zuvor beschriebenen
maRstab des advektiven Transpdfts 4 und des di- Vorgehensweiseuf” Gleichgewichtsprozesse, wenn-

spersiven Transportg,, p kleiner als der charakteris- ~ gleich die resultierenden Transportgleichungen un-
tische ZeitmaRsta®),, r der Reaktion ist. In diesem gleich schwerer zuolSen sind. Als Beispiel soll hier
Fall sind die Aufenthaltszeiten der getén Stoffe in-  der zeitabhngige SorptionsprozeR, deurfdie vor-
nerhalb eines bestimmten Kontroll- bzw. Mittelungs- liegende Arbeit von besonderer Bedeutung ist (Kap.
volumens fir einen vollstindigen Ablauf der Reak- 3.1.2.3), behandelt werdenui~den eindimensiona-
tion nicht ausreichend (siehe auch Kap. 3.1.2.3). Mit len Transport unter Becksichtigung der Sorption als
l. als charakteristische Transparitje, beispielswei-  “rein” kinetischer Prozel existieren verschiedene ana-
se die Laufstrecke eines Partikels in einer Modellzel- lytische Modelle, die sich durch die Beschreibung
le, gilt im eindimensionalen Falff,, 4 =1./v, sowie der Sorptionskinetik (Intrapartikeldiffusion oder Ra-
Tm.p=1?/Dy. tenansatz) und die Annahmen hinsichtlich des phy-
sikalischen Transports (reine Advektion oder Advek-
tion und Dispersion) unterscheidenoReN, (1952
und 1954)- Intrapartikeldiffusion + Advektion, BL-
LETT (1966) und RSMUSON & N ERETNIEKS(1980)

— Intrapartikeldiffusion + Advektion und Dispersi-
on, LINDSTROEM & NARASIMHAN (1973) undvAN
GENUCHTEN & WIERENGA (1976)— Ratenansatz +
Advektion und Dispersion.

Umgekehrt gilt ein ProzeR als “schnell”, wenn die Re-
aktionszeit ausreichend klein ist, damit sich ein Reak-
tionsgleichgewicht einstellen kann ('local equilibrium
assumption — LEA).

3.2.2.1 Gleichgewichtsmodelle

Die Beticksichtigung von Gleichgewichtsprozessen Die Sorptionskinetik wird jedochblicherweise nicht
soll im folgenden am Beispiel der Gleichgewichts- als Ersatz dif das Gleichgewichtsmodell verwendet,
sorption erdiutert werden. Durch den Sorptionsprozel3 sondern zustzlich eingefihrt. D. h. man geht da-
ist als zweite Phase, in der sich die betrachtete reak-von aus, daR der Sorptionsprozef3 durch zwei paralle-
tive Komponente aufhalten kann, die sorbierte Kon- le Prozesse, einer “schnellen” Gleichgewichtssorption
zentratione, zu bericksichtigen. Mit deren zeitlicher  an leicht zughgliche Sorptionsptze und einer “lang-
Anderung (durch den Faktgr, bezogen auf das Ein- samen” (kinetischen) Sorption an schwer angfi-
heitsvolumen) ergibt sich aus Gl. (3.43irfdie Mas- che Sorptionspaitze, am ehesten der Reali€ntspre-

senbilanzgleichung der reaktiven Substanz: chend beschrieben werden kann. Dieses, gemeinhin
als 'Two-region'-Ansatz bezeichnete Modell geht auf
0w dcs die Arbeit von VAN GENUCHTEN & WIERENGA

e+ Mg = Lcw) (3.48)  (1976) zutick und wurde von zahlreichen Autoren
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verwendet (siehe Kap. 3.1.2.3). Neben den analyti- und daher gewissen statistischen Gesaffigkeiten
schen losungentit den eindimensionalen Fall (siehe folgt. Da der Wert eines Parameters nur an den Erkun-
oben) wurden auch dsungen dif mehrdimensionale  dungsmefstellen, also nur an einigen wenigen Stel-
Sonderélle entwickelt, z. B. @it den Fall der horizon-  len innerhalb des Untersuchungsrauliisexakt be-

tal ebenen Radialginmiung (3®LTz & OXLEY, 1991). stimmt (gemessen) werden kann, bestehtd&n Un-
tersuchungsraum insgesamt eine Parameterunsicher-
heit. Diese Unsicherheit wird becksichtigt, indem
der Wert eines Parameters fiéden Ortx € U durch
eine Zufallsvariable (random variablRY) Z(x) be-
schrieben wird. Die Gesamtheit allBV wird als Zu-

Pb,s = feq " P (3.502)  fallsfunktion (random functionRF) {Z(x),x € U}

por = (1= feq) - po (3.50b) oder kurzZ(x) bezeichnet.

Die Methoden der Geostatistik basieren auf der Theo-
mit p, s und py s als Trockenlagerungsdichten der rie der regionalisierten VariablefRgV), die auf Ma-
beiden Festphasen:(“schnell”, I: “langsam”) sowie =~ THERON (1963, 1971) zwckgeht. Ziel ist die Be-
feq als Gewichtsanteil der “schnellen” Phase (Gleich- schreibung der Abdmigigkeitsstruktur bzw. deauim-

Zur Unterscheidung zwischen “schnellen” und “lang-
samen” Sorptionsptzen wird die Festphase in zwei
Fraktionen (Phasen) unterteilt:

gewichtsphase). Die Massenbilanzgleichuog dén lichen Verteilung von Variablen oder Parametern, wie
"Two-region'-Ansatz unter Verwendung des Ratenan- z. B. Permeabilét, Potentialbhe, FlieBgeschwindig-
satzes 1. Ordnung (GlI. 3.38) lautet dann: keit oder Niederschlagsmenge. D. h., es gilt ein Modell
zu definieren, welches auf der Basis weniger lokaler
Ocw MeRwerte eine Beschreibung bzw. Abathing der
(ne + po,s Kd)ﬁ untersuchten Variable bzw. Parameters zwischen den

+(nip + pos Ka) walcw — cint) = L(c) (3.51) Mngunkten liefert. Erste Anwendgngen und umfang-
reiche Untersuchungen zur Theorie d&gV wurden

) i im Bereich der Lageratienerkundung durchgdfit
Weitere, neben der Sorptionrfden Transport orga- (JOURNEL & HUIJBREGTS 1978). Es zeigte sich,
nischer Verbindungen relevante Prozesse, die durchysg die aumliche Verteilung der untersuchtendBen
einen kinetischen Ansatz beschrieben werden, Smd(VariabIen) in der Regel einem Trend (drift) folgt,
beispielsweise mikrobielle Umbau- und Abbauprozes- |,y welchen die Einzeldaten unregelRig schwan-
se, die @herungsweise mit einem Ratenansatz 1. Ord- o pDer Trend re@sentiert dabei die generellen
nung, aber auch mit Hilfe sogenanntdonodTerme

o | bzw. strukturellen Gegebenheiten des Aquifers (hy-
guantifiziert werden é&rinen (£HAFER, 1992).

draulische Randbedingungen, Art des Aquifersystems,
Liefergebiet, etc.) in Bezug auf die untersuchte Va-

) ) riable und kann im allgemeinen durch deterministi-
3.3 Stochastische Beschreibung sche Anatze beschrieben werden. Die beobachte-

des reaktiven Transports ten Fluktuationen sind Folge lokaler Variationen, bei-
spielsweise der Aquiferlithologie, von denen ange-

in natrlichen heterogenen  nommen wird, daR sie in Form einer Zufallege
Aquiferen (—yariable) wahrscheinIichkeit"stheoretisch (probabili-
stisch) beschrieben werdearkien. Im folgenden Ab-
schnitt soll auf einige Grundlagen eingegangen wer-
3.3.1 Vorbemerkungen den, die fit das Versihdnis des darauffolgenden Ka-

) L . pitels 3.3.3 von Bedeutung sinduiFéine ausihr-
Hintergrund und Anlaf3uf’ die Verwendung statisti-  |iche Beschreibung und Diskussion geostatistischer
scher Ansitze ist die unzureichende Kenntoiset die  \jethoden sei an dieser Stelle auf die zahlreich vor-
Prozesse und deren Wechselwirkungen, die der Ver-p,5ndenen Publikationen zu diesem Thema verwie-
teilung einer Variable bzw. eines Parameters zugrun- oy (z. B. DURNEL & HUIJBREGTS 1978; DAGAN,

deliegen. Dies trifft nahezu auf alle im Bereich der 19gg: |saaks & SRIVASTAVA . 1989 DEUTSCH &
Geowissenschaften relevanten Variablen zu. Sie sind j5,grNEL 1992).

das Resultat vieler mehr oder weniger unbekannter,

in jedem Fall nicht genau quantifizierbarer Einzelpro-

zesse, so dal eine deterministische Beschreibung deB.3.2 Grundlagen

raumlichen Verteilung der Variablen/Parameter nicht

maoglich ist. Sozusagen als Ausweg aus diesem Di- 3.3.2.1 Zufallsvariablen und -funktionen

lemma wird angenommen, dalR dauriliche Vertei-

lung einer Variablen bzw. eines Parameters die Folge Der Wertz einerRV Z(x) bzw. die Wahrscheinlich-
eines zufallsabdrigigen (stochastischen) Prozesses ist keit (‘probability’,Prob), dall der Wert von Z (x) in
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einem bestimmten Wertebereich (Intervall) liegt, wird
von der zugebrigen Wahrscheinlichkeitsverteilungs-
funktion (‘probability or cumulative distribution func-
tion', cdf) F(x; z) bestimmt:

F(x;z) = Prob(Z(x) < z) (3.52a)
bzw.
Fx;2) = / Fx,2) dz' (3.52b)

mit f(x;z) als Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion
(‘probability density functionpdf) derRV Z(x). Da-
bei gilt:

lim F(x;z) =0 und lim F(x;2) =1 (3.53)
Z——00 Z—00
und flir die pdf.
dF(x; z)
12) = 3.54

mit f(x;z) dz als Wahrscheinlichkeit, da®(x) im
Interval [z : z+dz] liegt.

Um eine RV Z(x) beschreiben zu ddnen, werden
Ublicherweise statistische Parameter der zogghkn
cdf bzw. pdf bestimmt, die eine unmittelbare Aussa-
ge erlauben, welcher Wertim Mittel zu erwarten ist
und wie stark die Einzelwerte um diesen Mittelwert
schwanken. Ganz allgemein gilirffdlen Erwartungs-
wert einer Funktiory (Z(x)):

o0

[ a1 xi2) 2

— 00

E[g(2(x)] = (3.55)

Fir g(Z(x)) = Z(x) erhélt man den Mittel- bzw. Er-
wartungswerk = E[Z(x)] der RV (gleichbedeutend
mit dem ersten Moment vof (x)):

oo

/zf(x;z) dz

—00

i = B[Z(x)] = (3.56)

Die Varianzo2 als MaR der Fluktuation umy erhélt
man fir g(Z(x)) = (Z(x) —1)” als zweites zentrales
Moment vonZ (x)

o0

/(z—,ux)2f(x;z) dz

— 00

= E[(Z(X) - MX)Q}

o = VAR[Z(x)] =

(3.57)

Eine reufig verwendetedfist die Gaussche Normal-
verteilungsfunktion:

F(x;2) = \/%Ux /ewp(_%) dz
_ %(Herf(z\/_i::)) (3.58)

Mit GlI. (3.54) ergibt sich @it die pdf:

f(x,2)= (3.59)

1 ( (z — ,ux)z)
V2mox crp 202
Ersetzt manz durch Ing*) in Gl. (3.58), ergibt sich
direkt diecdfeiner log-normal verteilteRV Z*(x).

Wahrend eineRV durch jeweils einecdf (Gl. 3.52a)
charakterisiert wird, wird eineRF durch einecdf
Schar bestimmt. Diese wird auch als gemeinsa-
me Wahrscheinlichkeitsverteilung (Yjoint probability
function’) bezeichnet, dal’ heif3t, es wird die Wahr-
scheinlichkeitsverteilung mehrer&V an beliebigen
Ortenx € U gemeinsam betrachtet. Dadureltt'sich
die statistische Abdrigigkeit derRV und damit die
raumliche Verteilung der zugehgen RF charakteri-
sieren. In der Regel werden dabei jeweils nur zR¥i
betrachtet:

F(X1,X2;2’1722)

= Prob(Z(x1) < 21, Z(x2) < 22) (3.60)

Die statistische Ab#rigigkeit (Korrelation) zweier
RV Z(x) und Z(x+h) an unterschiedlichen Orten
kann, mith als Abstandsvektor, durch die Autokova-
rianz formuliert werden:

COV[Z(x), Z(x+h)] = COV (x,x+h) =
B[ (260 = ) - (26041 = pin)| =

E{Z(x) : Z(x+h)} — fix * fixin (3.61)

Anstelle der Autokovarianz wirdahifig auch der Kor-
relationskoeffizienp(x+h) verwendet.

plx, x-+h) =
COV(X,X—l—h)

VVAR[Z(x)] - VAR[Z(x+h)]

(3.62)

Im Gegensatz zur Autokovarianz ist der Korrelations-
koeffizient unabhingig von der GuRenordnung der
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Variablenwerte und damit von den verwendeten Ein- Da einepdfmeist nuniber ihre ersten beiden Momen-
heiten. Es gilt—1 < p < +1, wobei fir p=0 die bei- te (Mittelwert und Varianz) definiert wird, wird in der
den betrachteteRV nicht korreliert bzw. unaldrigig Regel nur deren Stationaattgefordert. Man spricht
sind. Rir p <0 spricht man von einer negativen Korre- dann von einer Stationagit zweiter Ordnung bzw. von
lation beiderRV (kleine Werte der eineRV fallen mit einer sogenannten “schwachen Statioa#rit”

grof3en Werten der ander&V zusammen und umge-
kehrt). Dieser Fall ergibt sich in der Regel nur dann
wenn die Ablaihgigkeit zweierRV unterschiedlicher
Parameter (z. B. Permeabditlind Sorptionskapaait)’
untersucht wird. Bi"p > 0 sind die RV positiv kor-
reliert (kleine Werte der eineRV fallen mit kleinen
Werten der andereRV, grol3e Werte mit grof3en Wer-
ten zusammen).

Eine weitere, @i die Anwendung des Konzepts der

' Zufallsfunktionen notwendige, fundamentale Hypo-
these ist die Forderung nach ErgodititDurch die
Annahme ergodischer Vegtinisse wird sichergestellt,
dal3 die aumliche Verteilung der Variable, die durch
die RF beschrieben werden soll, die gleichen statisti-
schen Eigenschaften (Parameter) aufweist, widdie
selbst. D. h. insbesondere, dal3 das Ensemble-Mittel al-
ler maglichen Realisationen dé®F dem dumlichen

3.3.2.2 Stationaritit und Ergodizitat Mittel einer einzigen Realisation entspricht, also auch

der tatgichlichen (realen) Verteilung der zu beschrei-

Um die statistischen Parameter Mittelwert und Varianz benden Variable.

einer ZufallsvariablenZ(x) bestimmen zu éfinen,

ist es, der vorgestellten Theorie folgend, erforderlich,

die GooRe der Variablen mehrfach durch unahpige ~ 3.3.3 Lagrange'scher Ansatz nachDA-

Messungen zu bestimmen, um auf ihre Wahrschein- GAN & CVETKOVIC

lichkeitsverteilung schlieRen zwhkien. In der Rea-

litatist jedoch in der Regel je Mef3stelle nur jeweils ein Das im Rahmen dieser Arbeit entwickelte Simulati-

MeRwertz(x) verflighar. Es wird daher angenommen, onsmodell basiert auf dem vonvETkovic & DA-

daf die cdf eineRV auch aus an verschiedenen Orten gan (1994) bzw. D\GAN & CVETKoviC (1996)

x; gemessenen Werter(x;) ermittelt werden kann.  vorgestelltehagrangschen Ansatz zur Beschreibung

Diese Annahme impliziert, daf? all®/ einerRFdurch  des Transports reaktiver Grundwasserinhaltsstoffe in

ein und diesselbedf definiert sind (G|. 3.63), diese heterogenen poséen Aquiferen (siehe Kap. 5_2)_ Im

also unveanderlich im Untersuchungsrauthist. Die  folgenden soll daher auf die Grundgedanken sowie auf

RV wird dementsprechend als statriezeichnet. die Anwendungsbedingungen dieses Ansatzes einge-

gangen werden.

Fxz) = F(z), VxeU (363)  per Ansatz beruht auf detagrangischen Betrach-

) o i i tungsweise von Transportvaggen in heterogenen
Die statistischen Parameter Mittelwert und Varianz yjadien bei zeitunakdnigiger Stomung und stellt ei-

(vg__l. Gl. _3.56 und 3.57) sind dann ebenfalls konstante o Weiterentwicklung fikerer Arbeiten zur Berech-
Gréfzen im Untersuchungsrad nung des Transports konservativer Tracer das-D
GAN, 1984; DAGAN et al., 1992). Im Unterschied zum
Hx = E[Z(x)] =pu (3.64) Euletschen Ansatz (Kap. 3.2.1) wird bei deha-
grang&chen Konzept die Bewegung einzelner Was-
) 9 ) serpartikel bzw. Partikel eines konservativen Wasse-
ox =B {(Z(X) — Jix) ] =0 (3.65) rinhaltsstoffes imEuletschen FlieRfeld betrachtet. Je-
der Teilchenpfad im Aquifer kann als Stroomre
Entsprechend Gl. (3.63) giluf'die 'joint probability (‘'stream tube’) mit infinitesimalen Querschnitt auf-
function': gefallt werden (Abb. 3.3). Die zeitadoigigen Par-
tikelkoordinaten erélt man als losungen der Be-
wegungsgleichungendg/dt = wv,(x)). Der Ver-
lauf der Teilchenpfade (FlieRwegeaingt zum einen
von den Randbedingungen, zum anderen von der
Heterogenit des Aquifers in Bezug auf die hy-
Die Autokovarianz (vgl. Gl. 3.61) ist damit nur noch draulische DurctaSsigkeit ab. Die eindimensionalen

F(Xl,Xg; Z1, 22) = F(X1 +h, X2—|—h; 2’1,2’2),
V Verschiebungsvektordn (3.66)

vom Abstandsvektds abléngig: Stromohren werden dabei nicht mittels einer Orts-
koordinate entlang der Stroohie, sondern mittels
Laufzeiten parametrisiert. Die Behandlung des kon-
cov h) = i ) .
(X’ X+ ) servativen Transportsifirt schlu3endlich zu einer pdf
E[Z(x) : Z(x+h)] — p? = C(h) (3.67) g(r,z1) der Lauf- bzw. Verweilzeitenr zwischen

einer Eingabe- und einer Kontrollebene (Abb. 3.4).
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Ein Kontroll- dingter Dispersion, so daB letztere vernasklgt wer-
gabe- .. . . . .
ebene L ebene den lonnen. Daraus ergibt sich, daf3 die einzelnen
Gleichformiges Stromchren unabérigig betrachtet werdenokiien
\ FlieRfeld . .
bzw. kein Massenaustausch zwischen benachbarten
— Stromohren stattfindet.
\/_\—/ . . . . .
O: E"V Der EinfluB der reaktiven Prozesse wird in Form ei-
ner Reaktionsfunktiol'(7, t) bericksichtigt, welche,

} wenngleich dies von den Autoren nicht edwit wird,
Stromréhre mit der von URY & ROTH (1990) bzw. RTH & JURY
(1993) vorgestellten Transferfunktion vergleichbar ist.
Die FunktionI'(r,t) wird durch Ldsung der Massen-
bilanzgleichung entlang einer Stromlinie bestimmt:

Abb. 3.3: Generelles Schema des Stradmrén-Ansatzes
nach DAGAN & CVETKovIC (1996): Betrachtung einer de dec
w

Stromohre zwischen parallelen, senkrecht zur mittleren 8—;} + By =o(cw, Cs) ,

0
S =0"(cuscs) (3.68)
Stromungsrichtung orientierten Ebenen.

wobeio undo* Quellterme fir ¢, bzw. ¢, sind. Bei

der Berechnung des reaktiven Transports werden bei
DAGAN & CVETKoVIC (1996) nur solche Prozesse
bernicksichtigt, die zu einer analytischdbaren Mas-

Dabei wird vorausgesetzt, daf? folgende Annahmen
erflillt bzw. zutreffend sind:

e Die Aquiferdurchéissigkeit kann als statiang Zu- senbilanzierung gea® Gl. (3.68) fihren, weshalb sich
fallsfunktion RF aufgefa3t werden, deren statistische ;o Anwendung des Verfahrens bisher auf dieusr"
Momente bekannt sind (Kap. 3.3.2.1). sichtigung einzelner Prozesse (z. B. nichtlineare Sorp-

¢ Das Flie3feld, d. h. die Lage der FlieBpfade ist zeit- tion und ratenlimitierter Massentransfer) besufit
unabkingig. (CvETKOVIC & DAGAN, 1996).

) ) . ) I" rep@sentiert it jeden Zeitpunkt ein normiertes
» Die hydraulische Heterogenittes Aquifers kann  onzentrationsprofil des reaktiven Wasserinhaltsstoffs

durch die Variabilitit der FlieBgeschwindigkeit und  yper gie Verweilzeit eines inerten Tracers (Abb. 3.5).
diese als schwach (zweiter Ordnung) stadi@nZu-

fallsfunktion beschrieben werden (Kap. 3.3.2.2). Die Verwendung einer einzigen Reaktionsfunktion
entspricht der Annahme, dal3 alle Stoffpartikel zwi-

e Es liegen in Bezug auf den Stofftransport ergodi- schen Eingabe- und Kontrollebene den gleichen Pro-
sche Verlaltnisse vor, d. h. die Korrelatiorsigensind ~ zessen (in Art und Ausmalf3) unterworfen sind und da-
klein gegember der lateralen Ausdehnung des Scha- mit jedes Partikel in Bezug auf die reaktiven Prozes-
densherdes bzw. der Schadstoffahne (Kap. 3.3.2.2). se repasentativ @it die Gesamtheit aller Partikel ist

. . . . (“Prinzip der repasentativen Strorofire”).
e Dispersionseffekte infolge makroskopischer Va-

riationen des Geschwindigkeitsfelds dominieren ge- Bei der Behandlung der reaktiven Prozesse wird al-

geriber der molekularen Diffusion und korngstbe- so vorausgesetzt, daf3 die Prozel3parameter im deter-
A
le? — 1.00

2 L 0.67

c L O

o 0.33

g 5T 0.

=2 B

=

) i Chax  2000.

£ | :
B 1000 | e

- - - . L, Y| e 200, 400.
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Abb. 3.4: Beispiel einer ‘probability density function' (pdf)

g mit Tmax als maximaler Verweilzeit eines inerten Tra- Abb. 3.5: Reaktionsfunktiom als unendliche Schan(falle
cerpartikels zwischen Eingabe- und Kontrollebene (hier: Zeitpunktet) normierter Konzentrationsprofilebérr: Bei-
Tmaz =~ 400 S). spiel fiir Tmaq. ~ 400 s.
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meter wesentlich kleiner ist als dieahge der Trans-

FE s portwege, d. h. die Korrelatiorsiigen der reaktiven

08 , Parameter klein gegabér der lahgenskala des Un-
L tersuchungsraums sind (Kap. 3.3.2.2).

06 o Sind g und I' bekannt, kann die normierte Durch-

0.4 }5 bruchskurve der reaktiven Substanz (Abb. 3.6) berech-

net werden durch

C/cC,

0.2

OF=I .-

. ‘1‘00(‘).‘ R 2000 e ‘3‘000- c(w’t) _ /g(T, x) F(T, t) ir (3_69)
Zeit t (s)
0

Abb. 3.6: Durchbruchskurve der reaktiven Substanz im Ver-
gleich zur Durchbruchskurve eines inerten Tracers (beispiel-Ein numerisches Modell, das iahnlicher Weise
haft). auf Laufzeit-parametrisierte Stromlinien odeshrén

zur Beschreibung des advektiven Transports in he-
ministischen Sinn aufgefal3t werdearkien. Das be-  terogenen Medien zuckgreift, und zur Simulation
deutet, dal3 der betrachtete Aquifer entweder homo-des nicht-reaktiven Mehrphasentransports im Bereich
gen ist in Bezug auf seine physiko-chemischen Eigen- der Erkundung und Nutzbarmachung von @rd”
schaften oder effektive Parameter angenommen wer-Lagerséitten entwickelt wird, wurdeufigst von B.-
den konnen. Dies ist dann aglich, wenn die Hetero-  Tycky et al. (1997) vorgestellt.
genititsskala banjlich der physiko-chemischen Para-
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4 Gekoppelter Transport im Grundwasser gebster

PAK und Tenside

In diesem Abschnitt wird auf die reaktiven Prozesse
und Wechselwirkungen eingegangen, die den gemein-

4 \ Tensid -
Mizelle
Tensid - Monomere /
WO (i)

samen Transport von PAK und Tensiden im Grund- ps
wasser bestimmen. Neben den Prozessen selbst sind e PAK i(")
hierbei insbesondere die auf diese Prozesse Einflu (i) Molekiile 00 %

nehmenden spezifischen PAK-, Tensid- und Aquifer-
materialeigenschaften von Interesse. Vorgestellt wir
die hierzu erarbeitete Modellvorstellung, welche auf
der Grundlage der Erkenntnisse experimenteller Un-

tersuchungen, insbesondere vomN2ER (1998),
KLEINEIDAM (1998) und RIGNER (1998a) erarbeitet
wurde, sowie deren modelltechnische Umsetzung.

4.1 Konzeptionelles Modell der
Prozesse und Wechselwirkun-
gen

4.1.1 Beschreibung des Konzepts

Die fir die reaktiven Prozesse von im Grundwas-

(vi)
d Tensid - Admizellen
und Hemimizellen i

Organisches
Material

Abb. 4.1: Schematische Darstellung dermfiden gekoppel-

ten Transport von PAK und Tensiden als relevant erachteten
reaktiven Prozesse und Wechselwirkungen.

Intrapartikel-
Poren

zentration in losung die effektivel’ M C, im be-
trachteten Systemberschreitet,

ii. die lineare Gleichgewichtssorption von Tensid-
monomeren an die Kornmatrix bzw. Festphase,

ser gebsten PAK und Tensiden maRgebende Situation jii. die nichtlineare Gleichgewichtssorption von PAK-

veranschaulicht Abb. 4.1.

Tenside hnen in losung (vélRrige Phase) als einzel-
ne Molekile (Monomere) oder als Konglomerate vie-
ler Monomere (Mizellen) vorliegen. Die im Grund-

wasser gelSten Tensidmonomere unterliegen der

Sorption an die mineralische Obadhie des Aquifer-

materials. Sorbierte Monomere bilden bei zunehmen-

der Konzentration zwachst eine Tensid-Monolage
aus, die als Hemimizelle bezeichnet wird @&f
& HARWELL, 1992). Auf dieser Monolagedkinen
sich weitere Tensidmole#€ anlagern und es bildet
sich ein mizelleahnliches Monomer-Konglomerat in

Form einer Monomer-Doppellage, sogenannte Admi-

zellen, aus (MYYAR et al., 1994).

Molekulen an die Kornmatrix bzw. Festphase,

iv. die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-
steinspartikel (Krner),

v. die PAK-L6sung in die Tensidmizellen in der
walrigen Phase, wobei ein “schnell” ablaufender
und von der PAK-Konzentration unadhgiger (li-
nearer) Prozel3 angenommen wird, sowie

vi. die (ebenfalls “schnelle” und lineare) PAK-
Losung (-Sorption) in an der Festphase sorbierte
Tensidadmizellen und -hemimizellen, wobei zwi-
schen Ad- und Hemimizellen nicht unterschieden
wird.

Fiir die PAK ergeben sich in Anwesenheit von Tensi- Mit Ausnahme der Intrapartikelporendiffusion (iv)

den insgesamt vier agliche “Aufenthaltsphasen”: die
walrige Phase, die mizaté Phase, die admizatE

werden alle Wechselwirkungen als “schnelle” Prozes-
se aufgefal3t.

Phase und die Festphase. Zur Beschreibung der Wechnepen den eingangs eaiiten Arbeiten stzt sich
selwirkungen zwischen den einzelnen Phasen werdengiese Modellvorstellung auf weitere Forschungsergeb-

insgesamt 6 Prozesse eingjerft' (Abb. 4.1):

i. die Bildung bzw. Formierung von Tensidmizellen

aus einzelnen Monomeren, falls die Tensidkon-

nisse, u. a. von Ke & CHiou (1989), KAN & T OM-
SON(1990), EbwARDS et al. (1991), BIRRIS& ANT-
WORTH (1992), WAGNER et al. (1994), BwARDS et
al. (1994c) und ®IMBERG et al. (1995).
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In den von BBWARDS et al. (1994a) und AEEL et

al. (1995) vorgestellten Transportmodellen wird ein
im wesentlichen mit dem hier vorgestellteberein-
stimmendes Modellkonzept verwendet. Unterschiede
bestehen in der Beschreibung der PAK- und Tensid-
Sorption. Wahrend BWwARDS et al. (1994a) und
ADEEL et al. (1995) jeweils einen 'Two-region'-
Ansatz in Verbindung mit einem Ratenansatz zur
Beschreibung der Kinetik verwenden, wird hier auf
die Beticksichtigung der Tensid-Sorptionskinetik ver-
zichtet und i die “langsame” PAK-Sorption ein Dif-
fusionsansatz verwendet. Auch dig filen durch orga-
nische Kosolventen bzw. Kolloide beeinfluRten Trans-
port entwickelten numerischen Modelle verwenden
ahnliche Anatze (KNABNER ET AL., 1996; siehe auch
Kap. 3.1.4).

4.1.2 Beguindung der gewvahlten An-
satze

Die Annahme, daR diBildung von Mizellen dann er-
folgt, wenn die Tensidkonzentration dieM C. Uber-
schreitet, bzw. dafl3 d@M C., mit der maximal nogli-
chen Monomerkonzentration inoksiing gleichzuset-
zen ist entspricht dem Stand der Wissenschaft (z. B.
KILE & CHIou, 1989; WEST & HARWELL, 1992;
GRIMBERG et al., 1995).

Die Beschreibung defensid-Sorption durch einen
Gleichgewichtsansatz bzw. der Verzicht auf einen ki-
netischen Ansatz begndet sich wie folgt:

e Das entscheidende Kriterium bei der Wahl bzw. der
Entwicklung der Formulierungen zur Beschreibung

in welchen sich nur eine geringe Konzentrations-
abréngigkeit zeigte. Die in anderen Untersuchungen
gefundenerfreundlichBeziehungen sind oglicher-
weise auf die relativ hohefi,.-Werte der verwende-
ten Boden zuutckzufihren (LRANO et al., 1984; Ly
etal., 1992; BwaRDS et al., 1992).

Die GesetzraRigkeiten deSorption von PAK bzw.
hydrophober organischer Schadstoffe im allgemeinen
wurde bereits in Kap. 3.1.2 ausfilich behandelt,

so dald der gealilte “Two-region”-Ansatz (Gleichge-
wichtssorption + Intrapartikeldiffusion) an dieser Stel-
le nicht weiter zu avitern ist.

Ein “schneller” Ablauf derPAK-L 6sung in die mi-
zellare Tensid-Phasegilt als nachgewiesen (z. B.
GRIMBERG et al., 1995; BuUsEet al., 1996). Die An-
nahme einer “schnellen” dsung der PAK-Molelle

in die admizelire Phase erfolgt sinngafund in
Entsprechung der Annahme einer schnellen Tensid-
Sorption und demzufolge leicht zagglichen Ten-
sidadmizellen bzw. -Hemimizellen. Daf3 die PAK-
Losung in die (ad-)mizedie Tensidphase durch einen
von der PAK-Konzentration unabhgigen Vertei-
lungskoeffizientenk;,; bzw. K ,) beschrieben wer-
den kann, zeigten &\ & BoyD (1993) und IAN-

ZER (1998). Die Solubilisierung von PAK durch eine
Wechselwirkung mit in der af3rigen Phase gmsten
Monomeren wird vernachbsigt, da hier von einem
um Grilienordnungen geringeren Effekt ausgegangen
werden kann (KLE & CHIOU, 1989).

4.2 Prozel3relevante
schaften

Eigen-

der einzelnen Prozesse istim Sinne der Zielsetzung die
ausschlieRliche Verwendung meRbarer Parameter (sie4.2.1  PAK

he Kap. 1.2.2 und 5.1). Tensid-Sorptionskinetik wur-
de zwar beobachtet (z. B.DEEL & L UTHY, 1995),
Uber die zugrundeliegenden Mechanismen liegen je-
doch keine genauen Erkenntnisse vor. Vermutet wird,
dald die Anordnung der sorbierten Monomere zu einer
vollstandige Mono- bzw. Doppellage limitierend wirkt
(CHEN et al., 1992). Eine Quantifizierung desdpio-

Die spezifischen physiko-chemischen Eigenschaften
der PAK beeinflussen grunatzlich alle fir den PAK-
Transport relevanten Prozesse, die Wechselwirkungen
mit den Tensiden eingeschlossen.

Mit den direkt meRbaren Eigenschaften Was-
serbslichkeit und K,,, lassen sich die Prozesse

mens durch meR3bare Parameter erscheintin jedem Falledoch nur absatzungsweise quantifizieren (z. B.

bislang nicht noglich.

¢ Die beobachteten Zeiten bis zur Gleichgewichtsein-
stellung sind relativ kurza£1h, siehe z. B. WLORAS
et al., 1969), so daf’ insbesondere im Hinblick auf die

HERBERT, 1992; SHUTH, 1994; DANZER, 1998).
Beispielsweise mul3 zur Beschreibung des Sorptions-
gleichgewichts von PAK an natliches Aquifermate-

rial Uber golRere Konzentrationsbereiche generell die
Nichtlinearitit der Sorptionsisothermen bieksichtigt

Beschreibung des Tensidtransports auf der Feldskala, argen (Kap. 3.1.2.2). Zudem sind die Isothermen
von Gleichgewichtsbedingungen ausgegangen werdery, o ajjein vom betrachteten PAK, sondern auch von

kann.

Die Annahme eines linearen Verteilungskoeffizienten
K 4, fur die Tensid-Sorption basiert auf voraBzER
(1998) durchgefhirten Batch-Sorptionsexperimenten,

den Eigenschaften des Aquifermaterials atig
(Kap. 4.2.3). Auch die Wechselwirkungen mit den
Tensidphasen werden durch Parameter (Verteilungs-
koeffizienten) bestimmt, die nicht allein von den
Eigenschaften des PAK abhgen. Der einzige rein



Gekoppelter Transport im Grundwasseriggkr PAK und Tenside

31

PAK-spezifische Parameter, der auf einem fiie
PAK relevanten Prozel3 (Intrapartikeldiffusion) direkt
EinfluR nimmt, ist der molekulare Diffusionskoeffi-
zient D,,, der nach GI. (3.13) in Aldrigigkeit von
der Temperatur berechnet werden kanwor FPHE
(molares Volumer/,,, ~ 230 crr?/mol) ergeben sich
Werte fir D,, zwischen 3.8.0° (0 °C) und 7.810°®
cn/s (30°C).

KLEINEIDAM, 1995; KLEINEIDAM, 1998) als auch
der Tenside (z. B. DToORoO et al., 1990; [ANZER,
1998).

Natiirliches Aquifermaterial ist generell als heteroge-
nes Medium aufzufassen, das aus Gesteinspartikeln
unterschiedlicher Gif3e und lithologischer Herkunft
zusammengesetzt ist ABL et al., 1990; KEINEI-
DAM, 1998; RIGNER, 1998a). Grundszlich kann

Das bedeutet, dafl zur Beschreibung aller Prozes-yayon ausgegangen werden, daf jedes Gesteinsparti-

se, an denen PAK beteiligt sind, entweder PAK-und-
Aquifermaterial- oder PAK-und-tensidspezifische Pa-
rameter im Experiment bestimmt werdemnssén.

4.2.2 Tenside

Die einzige tensidspezifische Einfludge, die ex-
plizit in der Beschreibung der Prozesse mit Ten-
sidbeteiligung barcksichtigt werden kann, ist die
CMC,. Sie steuert die Mizellenbildung und nimmt
dadurch auch indirekt Einflu? auf die PAK-Tensid-
Wechselwirkungen. Di€' M C, ist abkengig von lo-
nenséirke der losung, Temperatur und Anwesenheit
anderer organischer Stoffe bzw. Materialiero§&N,
1989), so dal die effektive kritische Mizellenkonzen-
tration CM C. im Labor-Experiment, aber auch in
natirlichen Aquifersystemen meist niedriger ist als die
CMC in deionisiertem Wasser.uF das in dieser Ar-
beit betrachtete Tensid Terrasurf G50 (TG50) wurde
fur die verwendeten Labaslensysteme von AN-
ZER (1998) einC' M C.-Wert von= 100 mg/l expe-
rimentell bestimmt ' M C'; 450y = 500 mg/l). Als Al-
ternative zur experimentellen Bestimmung dev/ C,
wurden auch semi-empirische Modelle vorgeschlagen
(z. B. DI ToROet al., 1990).

Eine weitere charakteristische Tensid-Eigenschatft, die

vor allem fir die Effizienz der Tensidadmizellen und
-mizellen in ihrer Eigenschaft alsdsémittel fir die
PAK von Bedeutung ist, ist die 'hydrophilic lipophilic
balance' (HLB), ein Mal3uf das VerRltnis von hy-
drophiler zu hydrophober Gruppe eines Tensids. Ge-
nerell kann von einer mit abnehmendem HLB-Wert
steigenden Effizienz ausgegangen werden (z.B\ S
& JAFFE, 1996). Der EinfluR des HLB-WertaRt sich
jedoch nicht in Form einer allgemeinuigigen Bezie-
hung quantifizieren, so daf3 die Verteilungskoeffizien-
ten K7 m) und K, i m) des PAK: zwischen mi-
zellérer(bzw. admizedlier Phase des Tensids und
der wdlrigen Phase experimentell bestimmt werden
mussen.

4.2.3 Aquifermaterial

Die physiko-chemischen Eigenschaften desuriat”
chen Aquifermaterials beeinflussen sowohl die Sorp-
tion der PAK (z. B. $HUTH, 1994; GRATHWOHL &

kel in Bezug auf die Sorption von PAK und Tensi-
den unterschiedliche physiko-chemische Eigenschaf-
ten besitzt. Da die Becksichtigung einzelner Parti-
kel bei der quantitativen Beschreibung der Sorptions-
prozesse aus vesstdlichen Gahden nicht mglich

ist, wird versucht, dhnliche” Gesteinspartikel zu
groReren Fraktionen zusammenzufassen, die in gu-
ter Ndherung als homogen heglich ihrer Sorptions-
eigenschaften angesehen werdemren. ki die-

se quasi-homogenen Einzelfraktionen bestimmte Pa-
rameter (z. B. Sorptionsisothermen-Parameter, Intra-
partikelporosidit, usw.) sollten dann von allgemeiner
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Abb. 4.2: Aufteilung einer heterogenen Gesamtprobe durch
Siebung und Sortierung in homogene Einzelfraktionen.
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Giiltigkeit, d. h. auf alle aus diesen Einzelfraktio-

nen zusammengesetzte Aquifere bzw. Aquifermate-

rialien Ubertragbar sein. Als Kriterieruf die Auftei-
lung des Aquifermaterials in homogene Einzelkompo-
nenten kommen dabei aus methodischemn@ei nur
sichtbare Merkmale in Betracht: die &3€ der einzel-
nen Gesteinspartikel (Korngéenverteilung) und de-
ren makroskopische Merkmale (z. Bafbung), wel-
che eine lithologische Einordnung der Partikel und
damit die Bestimmung der lithologischen (bzw. se-

dimentpetrographischen) Zusammensetzung der hete
rogenen Gesamtprobe des Aquifermaterials erlauben.

Das Aquifermaterial wird dementsprechend in ver-
schiedene Korngf3enklassen (Kornfraktionen) und
lithologische Subkomponenten (kurz: Lithokompo-
nenten) unterteilt (Abb. 4.2).

4.2.3.1 Lithologische Zusammensetzung

Der EinfluR3 der lithologischen Herkunft der Gesteins-
partikel auf die Sorption von Phenanthren wurde in
den Arbeiten von KEINEIDAM (1998) und RIGNER
(1998a) anhand von Neckarkiesproben augii-
gen (Kieswerk Hirschau) und aus dem Naturmef3feld
Horkheimer Insel (siehe z. B. BRNFORSCHUNGS
ZENTRUM KARLSRUHE, 1991) experimentell unter-
sucht. Mit dem gleichen Aquifermaterialtifte DaN-
ZER (1998) Batch-Sorptionsexperimente zur Sorption
von Terrasurf G50 an einzelne Lithokomponenten
durch. Die Ergebnisse der emwiten Arbeiten werden
im folgenden, soweit sieufdie vorliegende Arbeit re-
levant sind, zusammengefalit:

e Bei der Trennung der heterogenen Neckarkiespro-
ben zeigte sich, dal3 eine Unterscheidung von insge-

samt vier lithologischen Subkomponenten flie Be-

schreibung der lithologischen Zusammensetzung des

Aquifermaterials ausreichend ist. Unterschieden wird
zwischen Quarz (q), helle Kalke (hK), dunkle Kalke
(dK) und Sandstein (@binger Proben: Keupersand-

stein (Ks), Horkheimer Proben: Stubensandstein (Ss)).
Andere Komponenten waren nur in untergeordneten

Gewichtsanteilen in den Proben enthalten.

¢ Die Lithokomponentendtinen durch vier Parame-
ter charakterisiert werden: durch (i) die Feststoffdich-
te ps, (ii) die Intrapartikelporosiitn;y,, (i) den Tor-
tuosititsfaktorr; der Intrapartikelporen und durch (iv)
die spezifische GesamtobadlieA;. Alle Parameter,
mit Ausnahme vomg, weisen fir die einzelnen Litho-

Anteilen nur in den Korngi3end g <4 mm vertreten
(siehe auch Tab. 8.5).

e Quarz bildet innerhalb der betrachteten lithologi-
schen Einzelfraktionen aufgrund seiner Bildungsbe-
dingungen eine Ausnahme. Er liegt kristallin vor und
ist in reinster Form frei von organischem Kohlenstoff
(Corg=0) und besitzt keine Intrapartikelporen, so daf
keine nennenswerte Sorption organischer Schadstoffe
wie PHE zu beobachten sein sollte. Infolge von Fehl-

stellen im Kristallgitter oder Mikro-Rissen sowie der

Ablagerung von organischen Substanzen (z. B. Hu-
minstoffe) ist Quarz dennoch als relevanter Sorbent
zu betrachten. Die Sorptionsparametenkén dabei
jedoch nur bedingt als quarzspezifisaltgeitragbare
GroRBen angesehen werden. Weiter kann davon ausge-
gangen werden, dal3 die durch Mikro-Risse und Trenn-
flachen gebildeten Intrapartikel-"Poren” von Quarz ei-
ne relativ geringe Tortuosit aufweisen (RGNER,
1998c).

¢ Die Sorption von PHE unter Gleichgewichtsbedin-
gungen &3t sich €ir alle Lithokomponenten durch
Freundlichlsothermen mit Wertenuf" K ¢, zwischen

ca. 1 L/kg (q) und 150 L/kg (dK) unduf'n ¢ um

ca. 0.7 (mit Ausnahme von s, ~ 1) beschreiben.
Mehrfachversuche zeigen, dal die Isothermenparame-
ter dabei von Probe zu Probe moderat variieren (siehe
auch Tab. 7.5).

e Langzeit-Batchexperimente zeigen, dal3 der zeitli-
che Verlauf der PHE-Aufnahmeifdie einzelnen Li-
thokomponenten sehr unterschiedlich ist und im we-
sentlichen vom,;, und den Sorptionsisothermenpara-
metern gesteuert wird. Die Lithokomponent@emkén
wie folgt eingeordnet werden: g Ss> Ks > hK >

dK (>: “Sorptionskinetik schneller als”).

e Die TG50-Sorption ist ebenfalls adhgig von der
lithologischen Herkunft des betrachteten Sorbenten.
Fur die Lithokomponenten einerubinger Neckar-
kiesprobe (KorngsfRe: 2 mm< dx < 4 mm) wur-
den maximale Belegungskonzentrationgfy** von

rd. 200 mg/kg (g) bis 900 mg/kg (Ks) gemessen.

4.2.3.2 KorngrofRenverteilung

Der Einflu der GoRe der Gesteinspartikel (Korn-
radien bzw. -durchmesser) auf die Sorptionskinetik
organischer Schadstoffe ist bekannt (z. BUW
GSCHWEND, 1986 und 1988, BLL & ROBERTS
1991b; RATHWOHL, 1998) und wird mit dem In-

komponenten sehr unterschiedliche Werte auf (SiehetrapartikeIdiﬁusionsmodeII durch den KornradiBs:

auch Tab. 7.1 und 7.4).

¢ Die lithologische Zusammensetzung derbiriger
und Horkheimer Proben ist unterschiedlich. Zudem
variiert sie zwischen den untersuchten Kowfiggi-

explizit beticksichtigt (Kap. 4.3.3.5).

Die Gleichgewichtssorption von PAK ist dagegen
weitgehend unalarigig von der Korngif3e, d. h. die
Sorptionsisothermenparameter sind tinterschiedli-

fraktionen. Beispielsweise ist Quarz in nennenswerten che Kornfraktionen einer Lithokomponente aheind
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gleich (KLEINEIDAM, 1998). Die in verschiedenen
Untersuchungen (z. B.AL & ROBERTS 1991a) be-
obachtete Korngif3enabhigigkeit der Sorption orga-
nischer Schadstoffe ist darauf mekzufihren, daR die

Trennung des Probenmaterials nur in Bezug auf die

Korngrol3e erfolgte und die unterschiedliche lithologi-

Das von der Lithokomponenjesingenommene Volu-
menV;) ist gegeben durch

_ My

Vg =—=2="2
Ps(j)

Ps(j)

4.2)

sche Zusammensetzung der einzelnen Kornfrakt|0nenm|t ps( ) als Feststoffdichte der L|thokomponerﬁe

unbeticksichtigt blieb.
Da die KorngolRe das Verdltnis vondulRerer Korn-

Entsprechend Gl. (4.2) bestimmt sich der Volumenan-
teil f,(; der Lithokomponentg nach folgender Be-

oberfliche zur Masse der betrachteten Gesteinsparti-ziehung

kel bestimmt (&ir kugelsrmige Partikel: 8(dk ps))
ist es denkbar, daf? der Anteil der leicht anglichen
Sorptionspditze f., fur nicht oder gering pase Par-
tikel ein von der KorngoRRe abhngiger Parameter ist
(siehe auch Kap. 7.3.1).

Wie die Untersuchungen vonAbizER (1998) zeigen,
beeinflult die Korngi3e auch die Tensid-Sorption.
Die fur die verschiedenen Lithokomponenteuar f*
TG50 ermittelters]’**-Werte nehmen mit abnehmen-
der KorngoR3e zu. Eine plausible Ediling hiertir ist,
dal die zur Vedgung stehende spezifische Kornober-

flache (pro Volumen bzw. Masse) mit abnehmender

Korngrol3e ebenfalls zunimmt (siehe obenlrFdie

einzelnen Lithokomponenten wurden jedoch sehr un-

terschiedliche Korngif3enabhigigkeiten beobachtet,

so dal hier noch weitere Faktoren von Bedeutung sein

missen. Die Korngf3e wird deshalb zur Beschrei-

bung der Tensid-Sorption nicht explizit als Parameter,

sondern durch Verwendung gemessener kafdgn-
spezifisches’**-Werte beucksichtigt (Kap. 4.3.2).

4.3 Modelltechnische Umsetzung
des Konzepts

4.3.1 Definition von Porosiiten und
Dichten

Durch die beschriebene Aufteilung des uréithen
Aquifermaterials in homogene Einzelfraktionen so-
wie durch die Einbeziehung der Intrapartikelporasit™
mussen verschiedene Definitionem Dichten und Po-
rosititen, welche die Umrechnung von Konzentratio-
nen in ein einheitliches Bezugssystem egiichen,
erweitert werden. Die hierzu entwickelten Beziehun-
gen sollen im folgenden vorgestellt werden.

Ausgehend von einem Einheitsvolumgreines hete-
rogenen Aquifers mit einer Gesamtfeststoffmakke

V(])

fmi)
foy = 57 ==

fm(j) : Ms _
Psiy "V Ps()

po (43)

Fir die Gesamtheit aller Lithokomponenten gilt dann:

va i) =P me =1-

Ps(j)

(4.4)

Aus Gl. (4.4) folgt damit @it die Trockenlagerungs-
dichte:

1-
fm,
Z Imi)

Ps(5)

Pb (4.5)

Die Partikeldichtep, ;) (Gewicht eines Partikels pro
Partikelvolumen) der Lithokomponengekann uber
die Feststoffdichte berechnet werden mit

o) = (1= nip(j)) - Ps(s) (4.6)
Mit Gl. (4.6) und
_ L)
N = Next + Pb Z Dip(4) (4.7)

wobei n.,; die “externe” Porosit ist (siehe Abb.
4.3), laRt sich die Lagerungsdichte auch wie folgt aus-
drticken:

(4.8)

Bei den zur Verifizierung und Validierung des Sorp-
tionsmodells betrachteten Batch-Experimenten (Kap.
6.1 und 7.2.1) entspricht das Einheitsvolumédem

von dem heterogenen Bodengemisch und desung
eingenommenen Volumen. Jedes Experiment ist durch

sowie den an einer entsprechenden Bodenprobe beie jeweils verwendete Feststoff-Einwaa@é, und

stimmten Massenl/,;, der einzelnen Lithokompo-
nenten ist der Massenantgj), ;) der Lithokomponen-
te j ist definiert durch

M

fm() = A, 4.1)

das Ldsungsvolumeri/,, bzw. durch das Feststoff-
Losungs-Verhlinis ('solid-to-solution ratio’)r s ,,
charakterisiert:

(4.9)
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4.3.3 Mathematische Beschreibung der
Prozesse

4.3.3.1 Bildung von Tensidmizellen

Die Bildung von Tensidmizellen wird durch die vor-
handene Tensid-GesamtkonzentratiQpy,,), bezo-
gen auf das Porenvolumen, und die im betrachteten
System giltige CMC.,(,,) gesteuert (Abb. 4.5). Mi-
zellen formieren sich, wenn die Tensidmasse bezogen
auf das Volumen der affrigen Phase den Konzentrati-
onsschwellenwer,, ;(,,) Ubersteigt. Mit

Pb
Serit(m) = CMCe(m) + ; Z Szi%fn,j,k) (411)
% '‘Dead-end'-Poren |:| Eff. Porenraum (n,) ak

B Feststoff (1-n,,n,) [ | intrapartikelporen (n,) gilt fur die Mizellenkonzentration
m + |:| "Externe" Porositat (n,,,)

Abb. 4.3: Schematische Darstellung der Poratsti.

0 falls sior(m) < Scrit(m)

Smi(m) = Stot(m) — Serit(m) (412)
Mit Gl. (4.9) sowie den GIn. (4.5) und (4.8) exlhinan falls stot(m) > Secrit(m)
fur die Gesamtporositn im betrachteten Einheitsvo-

lumen: 4.3.3.2 Tensid-Sorption

Die Sorption von Tensidmonomeren an die mine-
ralische Ober#éiche der Bodenpartikel in Form von
Tow D J:,’“—((J’)) Tensidadmizellen und -hemimizellen wird als Gleich-
_ J (4.10) gewichtsbeziehung durch eine lineare Isotherme be-
1475wy, ’:,m—((? schrieben. Die Konzentration (., j,x) €ines an Fest-
i stoffpartikeln der Lithokomponentg und der Korn-
groRenklassé: sorbierten Tensids vom Tym wird
berechnet durch

n=1

. Sad(m,j,k) = de(mJ,k) * Smo(m) (413)
4.3.2 Stoff-Fraktionen und Prozel3para-
meter mit K g,(m,,k) @ls Sorptionsverteilungskoeffizientund

Smo(m) als Konzentration der Tensidmonomere in der
walrigen Phase. Dg,,,(,,) < CM .y, (Abb. 4.5),
Durch die Aufteilung der heterogenen Festphase in gilt:
verschiedene Lithokomponentgnund KorngolRen-
klassenk sowie die Miglichkeit, den Transport meh- Sad(m,jk) < Smﬁz,j,k) (4.14)
rerer PAK und Tenside gleichzeitig zu betrachten, ist
bei der mathematischen Beschreibung der reaktivenmit
Prozesse ein komplexes System von Stoff-Fraktionen o
(Konzentrationen) zu backsichtigen. Die Verteilung Sad(m.j.k) = Kds(m,jk) - CMCe(m) (4.15)
der Stoff-Fraktionen und deren Ahhgigkeiten veran-
schaulicht Abb. 4.4 anhand eines Beispieisjéweils
zwei PAK, Tenside, Lithokomponenten und Korn- 4-3.3.3 Losungvon PAK in Tensidadmizellen und
groRenklassen. -mizellen

Des weiteren sind die meisten Prozel3parameter stoff-Die Losung von PAK-Moleklen in Tensidmizellen
und/oder phasenspezifischeoBen, d. h. sie bezie- und -admizellen wird durch eine lineare Gleichge-
hen sich auf eine oder mehrere der beteiligten Kompo- wichtsbeziehung beschriebenurflie PAK-Losung in
nenten (PAK:, Tensidm, Lithokomponente, Korn- Tensidadmizellen gilt:

groRenklassé). In Tab. 4.1 werden alle verwendeten

Parameter intJberblick zusammengefaft. Cad(i,m) = Cw(i) Kaagim) (4.16)
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Lithokom
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Ca(p2,1k1) Ca(p2.1.k2) Ca(p2.12k1) Ca(p2.12.k2) | Cri(p2.t1) | |cmi(pz,|z) |

Cuwip2)
—
Cs(p2.1) Csp2.2)

Abb. 4.4: Schematische Darstellung derr ien Fall des gekoppelten Transports von PAK und Tensiden mehmchtigenden
Stoff-Fraktionen (Konzentrationen) und deren gegenseitigeaAbigkeiten.

Tab. 4.1: Ubersicht der Prozef3parameter und deren spezifischarfgfigkeiten.

spezifisch bemglich

Bezeichnung des Parameters Formelzeichen PAKi Tensidm Lithomponentej KorngroRek

Mizellenbildung

Effektive krit. Mizellenkonzentration CMG X

Tensid-Sorption

Tensid-Sorptionsverteilungskoeffizient Ky, X X X

PAK-L dsung in Tensidmizellen bzw. -admizellen
PAK-Verteilungskoeffizient zwischen

walriger und mizedirer Tensidphase K, X X
PAK-Verteilungskoeffizient zwischen
wafriger und admizedfer Tensidphase K, X X
PAK-Gleichgewichtssorption
Gleichgewichtsfraktion feq X X
PAK-Sorptionsisothermenparameter, z. B. Ky, X X
nfr X X
Feststoffdichte Ps X
PAK-Intrapartikeldiffusion (zus atzlich)
Intrapartikelporosét Tip X
Kornradius R X
Tortuosititsfaktor 75 X

PAK-Diffusionskoeffizient Dag X
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Abb. 4.5: Tensidkonzentrationen innerhalb der einzelnen
Tensidphasen in Aldrigigkeit von der effektiven “kritischen
MizellenkonzentrationC M C..

mit CZd(i,m) als Konzentration der in Admizel-
len des Tensidsn geldsten Molekile des PAKi,
bezogen auf die Admizellenmasse sowig, ..,

als PAK-Verteilungskoeffizienten zwischen der admi-
zellaren und der aRrigen Phase. Als Konzentrati-
ON C,q(i,m,j,k) der in Admizellen sorbierten PAK-
Molekiile bezogen auf die Feststoffmasse der Einzel-
fraktion (4, k) ergibt sich dann:

— *
Cad(i,m,j,k) = Cad(i,m) Sad(m,j,k)

= Cuw(i) K;d(z,m) Sad(m,j,k)

Cu(i) Kad(i,m,j,k) (4.17)

Zu beachten ist, dal3 der PAK-Verteilungskoeffizient
Koa(i,m,j,k) ZWischen der Festphase und defiigen
Phase abdrigig ist von der Konzentration, 4, x) der
sorbierten Tensidadmizellen.

In Entsprechung zu Gl. (4.16) gilaf'die PAK-Ldsung
in Tensidmizellen:

mi(i,m) = Cw(i) Kmigi,m) (4.18)
mit c:ni(i m. als Konzentration der in Mizellen des
Tensidsm gelésten PAK-Molekile des Typs, bezo-
gen auf die Mizellenmasse sowi€; ;) als PAK-
Verteilungskoeffizienten zwischen der mizeéih und
der waldrigen Phase. Als Konzentratiop;; ) der in
Mizellen gebsten PAK-Molekile bezogen auf das Vo-

lumen der vel3rigen Phase ergibt sich:

cmi(i,m) = c:mj(i,m) sz(m)
= Cu(i) Kni(i,m) Smi(m)
= Cw(i) Kmi(i,m) (4.19)
mit K,,;(;,m) als dimensionslosem Verteilungskoeffi-

zienten zwischen in Mizellen und frei giten PAK-
Molekiilen. K,,,;(;,m) ist eine Funktion vom,;;(,,,)-

4.3.3.4 PAK-Gleichgewichtssorption

Die PAK-Sorption an (in) die Festphase wird durch
einen 'Two-region'-Ansatz beschrieben (siehe auch
Kap. 3.2.2.2). B die schnelle PAK-Sorption an die
Fraktion der leicht bzw. direkt zagiglichen Sorpti-
onsphtze wird dementsprechend ein Gleichgewichts-
ansatz herangezogen. Es gilt:

Cs(ijik) = Jea(ik) L(i,5) (Cur(i)) (4.20)
mit ¢,(; ;) als Konzentration der sorbierten Molgg"
des PAK: bezogen auf die Feststoffmasse der Ein-
zelfraktion(j, k), f.q,; als Gleichgewichtsfraktion der
Einzelfraktion(j, k) und/; j)(c.(;)) als Sorptionsiso-
therme.

4.3.3.5 Intrapartikel-Porendiffusion

Die Beuwicksichtigung der PAK-Diffusion in das In-
nere der Gesteinsfragmente diér) innerhalb des
advektiv-reaktiven Transportmodells erfordert ein Dif-
fusionsmodell @it instatiordre Randbedingungen, da
die Konzentrationen im Porenwasser infolge des ad-
vektiven Transports zeitlich variieren. Die bisher pub-
lizierten analytischen asungendi die Intrapartikel-
diffusion gelten €ir Sonderélle im Zusammenhang
mit realen Batchsystemen (z. BRENK, 1975) und
sind hier nicht anwendbar. Die Verwendung eines
numerischen Modells wurde von vornherein ausge-
schlossen. & eine numerische Berechnungtte tir
jede homogene Einzelfraktion der Gesteinsfragmen-
te eine dumliche (radiale) Diskretisierung eingéft
werden nussen, so daf3 mit einem numerischen Mo-
dell ein extremer Rechenaufwand zu erwarten ist.

Von LIEDL (1997a) wurde daher bereits im Vorfeld
dieser Arbeit ein neues analytisches Modellkonzept
entwickelt, das die genannten Anforderungemubrf”
Das Modell basiert auf dem 2. Fick'schen Gesetz
fur den diffusiven Stofftransport bei zeitlich varianten
Konzentrationen (Gl. 3.30) und legt folgende Annah-
men zugrunde:

e Die Gesteinsfragmente (iffier) lonnen m@he-
rungsweise als kugelfinig betrachtet werden.

e Die Sorptionspize sind innerhalb des Korns
gleichmélRig verteilt.

e Der Sorptionsvorgang selbst, zwischeraRwiger
Phase (Intrapartikelporen) und Festphase im Innern
der Korner, ist “schnell” (Kap. 3.2.2) und kann als
Gleichgewichtsprozel} aufgefal3t werden.

e Das Sorptionsgleichgewicht kann durch einen
raumlich und zeitlich konstanten effektiven \ertei-
lungskoeffizienten beschrieben werden.
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e Der Sorptionsprozel3 ist volkstdig reversibel.

Die Beschreibung der natfichen Gesteinspartikel

durch hinsichtlich ihrer Sorptionseigenschaften ho-

mogene Kugeln ist eineagigige Annahme bei der

mathematischen Beschreibung der massentransfer-

limitierten Sorption (z. B. MLLER & W EBER, 1986;
WU & GSCHWEND, 1986UND 1988; FEEDIT& M IL-
LER, 1995).

Die Reversibiliit der Sorption hydrophober organi-
scher Schadstoffe an naliches Aquifermaterial gilt
in den meisten &llen als gegeben (Kap. 3.1.2.1).

Die physiko-chemische Heterogeatities Aquiferma-
terials erfordert eine separate Beksichtigung aller

wobeim eine empirische Hochzahl ist, die im weite-
ren auch als Tortuositsexponent bezeichnet wird.

FUr a; 5 (vgl. mit 3.32) gilt:

= Mip(y)
+ (1= feq(ir)) K(li(i,j) Pp(j)

Q(4,5)
(4.25)

wobei p,;) die Aggregats- oder Partikeldichte
der Lithokomponentej ist (Gl. 4.6). Der Ersatz-
SorptlonsvertelIungskoefﬁmerﬂfe i) beschreibt die
Sorption der Substanz an den Feststoffy Kann
die Sorption durch eine lineare Isotherme beschrie-
ben werden, dann giIth(Z i = Ka,j- Folgt die
Sorption einer mchtlmearen Isotherme, wie es ge-

homogenen Einzelfraktionen. Aus der allgemein for- nerell fiir die Sorption von PHE der Fall ist (Kap.

mulierten Gl. (3.30) ergibt sicluf den diffusiven Mas-
senflul? einer gekten Substanizin ein Korn der Ein-
zelfraktion(j, k) folgende Beziehung:

Ocini(ijk) _ Daij) O 2
ot o2 or

3Cmt(i 7,k)

S > (4.21)

Wobei c;,,(;,5,1) die gebste Konzentration in den In-
trapartikelporeny die Radialkoordinate und ,; ;)
der scheinbare Diffusionskoeffizient idb,,; ;) kann
aus dem effektiven DiffusionskoeffizienteP.; ;)
und dem Kapazatfsfaktor a; ;) berechnet werden
durch (vgl. mit GI. 3.31):

De i,7

Dy = =0 (4.22)
Qi)

wobei D, ; ;) (vgl. mit Gl. 3.33) mitn;,; als diffu-

smnswwksame Porosit'in den Intrapartikelporen der
Lithokomponentg zu einer auch von der Lithokom-
ponente abérigigen GolRe wird:

_ Mip(G) * 01 (i)
Dewo = =0y P
— nip(j) . D

T4()

agq(i)

aq(i) (4.23)

wobei 7(;) die Tortuosiéit der Intrapartikelporen ist.
Der Konstriktivititsfaktord; ;) liegt nach RATH-
WOHL & RUGNER(1996) nahe bei 1 und wird deshalb
vernach#ssigt.

Der Quotientn;,;)/7s(; wird auch als Diffusivitt
D(].) bezeichnet. Nach BGNER et al. (1997) ist
D’j , in Analogie zu den Untersuchungen VOrRA
CHIE (1942) zur elektrischen Ledfigkeit in poosen
Medien, raherungsweise quadratisch ablgig von
Nip(j)» SO dalkD.; ;) abgeschtzt werden kann durch

De(ijy = nip) ™" - Dag(sy  Mit mj) ~ 2 (4.24)

4.2.3.1), muRR die Isothermeahérungsweise lineari-
siert werden (Kap. 7.2.1). Die Annahme eines Ersatz-
Verteilungskoeffizienten ist notwendig, da die ana-
Iytische Losung nur @it konzentrationsunakingige
scheinbare Diffusionskoeffizientemigg ist (zur Be-
deutung dieser Einscainkung siehe Kap. 7.2.1).

Die instatiordre Randbedingung der Konzentration an
der Kornoberfiche (radiale Koordinate= R ;) wird
durch eine Stufenfunktion angainért:

Cint(i,j.k) (BE(k) 1) = Cuiyy (4.26)

falls t;_1 <t <t

wobei R ) der Kornradius der Korngi3enklassé
undec, , die Konzentration in der das Korn umge-
benden w3rigen Phase ist (Abb. 4.6).

Mit den GIn. (4.21) und (4.26) sowie der Annahme
einer anéinglich gleich6irmigen Konzentrationsvertei-
luNg cing(i k) (1t = 0) = ¢y 0¢;) €rhélt man unter
Verwendung der explizitendsung fir das sogenann-
te “offene” System bei konstanter Randkonzentration
(CARSLAW & JAEGER, 1959; (RANK, 1975) fir die
Masse M, . ik einer Substanz in einem Korn des
Typs (, k) als Funktion der Zeit:

Cwy

Cw()

Cw(i 4

Cw() 1

Cuti) 5

to ty tp t3 ty

Abb. 4.6: Approximation der zeitlich varianten Konzentra-

tion c,,;y in der welBrigen Phase durch eine Stufenfunktion
mit konstanter Konzentration innerhalb eines Zeitschritts.
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AR3.
MG () = W( )a(i,j) . {Cw(i)z (4.27)
l
6
a2 Z(Cw(i> m — Cui) m—1)
m=1
. Z ie_Di(i,j) n?m? (t—tm—1)/ R,
n=1 n’

furt,_1 <t <t

Mit Gl. (4.27) wird die Intrapartikeldiffusion durch

Mit M, ;) und der spezifischen Partikelanzahl
np(;,k) (Anzahl der Gesteinspartikel pro Volumen)

Jm(k) Po
Sy = ’ 4.28
") 4/3m R%((k) Pp(5) ( )

kann die diffusiv gebundene Masse einer Substanz
als Konzentratiorr,(;), bezogen auf die Gesamtfest-
stoffmasse, berechnet werden:

_ Z Np(ik) Meijr) (t) (4.29)

“d(d) Pb

eine lineare Superposition der vorausgegangen Zeit- ik

schritte beschrieben.
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5 Simulationsmodell SMART

5.1 Zielsetzung und Strategie der sprechend beschreibt und des weiteren

Modellentwicklung b) ausschlieRlich meRbare Parameter als Eingangs-
groRen beatigt.

Auf der Grundlage einer engen Kooperation zwischen
Labor- und Entwicklungsgruppe am Lehrstuhlim Ver-
lauf der Arbeit (siehe Kap. 4) sollten dabei

Die meisten der existierenden Modelle zur Simula-
tion des Schadstofftransportsim Grundwasser verwen-
den relativ einfache ArsZe zur Beschreibung der
Reaktionen, denen die betrachteteten Grundwasserina) nur diejenigen Prozesse in das Modell implemen-
haltsstoffe unterliegen. &lifig werden dabei mehre- tiert werden, die im Rahmen von Laborexperimenten
re Prozesse zusammengefal3t und/oder mathematischielentifiziert und quantifiziert werden konnten und

Formulierungen gealilt, die zwar den quantitativen ) po,erpeschreibungen entwickelt werden, die all-
Charakter der zu beschreibenden Reaktion, nicht Je'gemein verwendbar, d. hufunterschiedliche gette

doch die zugrundeliegenden physikalischen oder che-\yasserinhaltsstoffe  und Aquifermaterialierultig
mischen Prozesse wiedergeben. Als Beispiel hierzu seig;

der heufig verwendete Ratenansatr flie Beschrei- _ o _
bung der Sorptionskinetik (Kap. 3.1.2.3) efwit, bei ~ Aus der Zielsetzung ergeben sich insbesondere zwei
dem kein direkter Bezug zwischen gefwter Raten- ~ Forderungen an das Simulationsprogramm: zum einen
konstante und den physiko-chemischen Eigenschaftensollte s durch eine aglichst “offene” bzw. modu-
von Grundwasserinhaltsstoff oder Boden hergestellt lare Struktur leicht modifizier- und erweiterbar sein,

werden kann (W & GSCHWEND, 1986; GAMER- um Prozesse bzw. Prozel3beschreiburagetein oder
DINGER et al., 1994; @BER et al., 1995; ®IFFioEN  hinzuftigen zu lohnen und zum anderen auf allen
etal., 1998). GrolRenskalen anwendbar sein. D. h., die Konzeption
des Modelles sollte sowohl die Simulation kleinska-
Auch die Verwendung von makroskopischeah¢- |iger Laborexperimente (Modellvalidierung) als auch

rungen fir die in der Realat auf sehr viel kleineren  gerechnungenim Feldmafstab (Prognoserechnungen)
Skalen ablaufenden Prozesse, beispielsweise die Angrjauben. Ei die Feldanwendung war daher ein ge-
nahme von Gleichgewichtsbedingungen (local equili- ejgneter Ansatzui die Beschreibung sowohl der hy-
brium assumption’, LEA) oder die Beschreibung der graulischen als auch der physiko-chemischen Hetero-

Dispersion durch eine skalenabigige Dispersivét genitit natitlicher Aquifere zu finden.
(Kap. 3.1.1.3) kann zu Modellparametetnfén, die

nicht oder nur schwer aus den zur \tggting stehen-
den Informationen (Schadstoff- und Bodenparameter, 52 Modellkonzeption
hydraulische Randbedingungen, usw.) abgeleitet wer-
den lonhnen. Dementsprechendissén diese Parame-
ter flir jeden Anwendungsfall neu ermittelt bzw. ange-
pafit (geeicht) werden.

Die Grundlage @t die Konzeption des numeri-
schen Transportmodells SMARS(teamtubeM odel

for Advective andReactive Transport’) liefert der
Eine vertiBliche Eichung (Kalibrierung) solcher Mo-  yon DacAaN & CVETKovIC (1996) vorgestelltd.a-
delle - unabdingbare Voraussetzung $jgtere Prog-  grang&sche Ansatz zur Berechnung des reaktiven
noserechnungen - ist zumeist nur in auf3erordentlich Schadstofftransports im Grundwasser (Kap. 3.3.3).
gut erkundeten und meRtechnisch kontrollierten For- purch die Moglichkeit der separaten Behandlung
schungstestfeldernaglich. Um zu einem in der Pra-  von konservativem Transport und reaktiven Prozessen
xis anwendbaren Prognosemodell zu gelangen, wurdekann den im vorherigen Abschnitt genannten Anfor-
deshalb ein anderer Weg der Modellentwicklung be- derungen in idealer Weise entsprochen werden:
schritten. Ziel war es, ein sogenanntes \Varisino-
dell, d. h. ein reines Prognosemodell zu entwickeln,
das nicht geeicht werden muf3 und das

a) Es besteht bei der Berechnung des konservati-
ven Transports hinsichtlich des anzuwendenden Ver-
fahrens (Modells) Wahlfreiheit. D. h., je nach Art

a) alle Reaktionen auf deren “eigener”, prozel3spe- und GoRRenskala der Problemstellung, kann unter den
zifischer GolRenskala und nach addlichkeit den zur Verfligung stehenden Verfahren auf das jeweils
tatsichlich ablaufenden physikalischen Prozessen ent-passendste Verfahren bzw. Modell zur Berechnung
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der Grundwassersiniung und des Tracer-Transports
zunickgegriffen werden (Kap. 5.4). Daher muf3 nur
die nachfolgende Kopplung mit der Reaktionsfunktion
programmtechnisch realisiert werden (Kap. 5.5).

b) Zur Bestimmung der Reaktionsfunktion ist nur eine
eindimensionale Betrachtung des advektiv-reaktiven
Transports erforderlich (Kap. 5.3), da der dispersve ——— ————
Transport in der Berechnung des konservativen Trans-
ports beucksichtigt wird. Daraus ergeben sich zum
einen wesentliche Vereinfachungen im Hinblick auf
die Entwicklung eines, im Sinne der Zielsetzungy, f~
Weiterentwicklungen “offenen” und leicht handhab-
baren Programmsystems. Zum anderen stellt sich bei
der Beschreibung des reaktiven Transports nicht das
Problem der numerischen Dispersion(YAKORN &
PINDER, 1983), da auf die Anwendung deblichen
numerischen Verfahren (Finite Differenzen oder Finite
Elemente) und die @Sung komplexer Differentialglei-
chungssysteme verzichtet werden kann (Kap. 5.3.3).

Wahrend sich analytischeosiingen auf der Grund-
lage der Methode nach ABAN & CVETKOVIC
(1996) bisher auf den reaktiven Transport bei einfa-
chen Grundwassersimungssituationen (BRGLUND

& CVETKoOVIC, 1995; InGAN & CVETKOVIC, 1996;
CVETKoVIC & DAGAN, 1996) besclariken, lassen
sich mit einem numerischen Modell auch komplexere
Strdmungsverhltnisse und physiko-chemische Pro-

Kontroll-

Eingabe-
flache

flaiche

Heterogenes
FlieRfeld
—>

Stromrohren

‘i. 75
I L2 z77r777 74 777>
7 ..-llllIlIllIll. e oo
7 4 /
/

I.I.. .'

! .
S Retardierte Gleichgew.-
/ i Advektion reaktionen
7 1
/ i Flissigphase
: / mobile
(geloste)
Masse
Intrapartikel-
—_ AAA
vy
diffusion
Festphase — | immo-
Heterogene Bodenmatrix bilisierte
(Lithologie, Korngrégen) | Masse

Abb. 5.1: Schematische Darstellung der Erweiterung des
Stromohren-Ansatzes na@AGAN & CVETKOVIC (1996):
Einfithrung von Eingabe- und Kontrobithen und Berck-
sichtigung von komplexen Systemen reaktiver Prozesse.

(@) (b)

(c)

Legende:

JJ\¥

Eingabe- bzw.
Kontrollflache

—— Bahnlinie
Barriere

=P FlieBrichtung

Abb. 5.2: Beispiele fir die Definition von Eingabe- und
Kontrollflachen €ir Feldanwendungen von SMART: (a)
Brunnen-Doublette, (b) Sanierungsbrunnen, (c) 'Funnel-
and-gate'-System.

zesse behandeln (Abb. 5.1)urFdie Berechnung der
reaktiven Prozesse werden die Strohmén durch Mo-
dellzellen diskretisiert. Des weitererofien durch
die Einflihrung gekmmmter Eingabe- bzw. Kon-
trollffachen EF bzw. KF) senkrecht zur mittle-
ren Stomungsrichtung (anstatt der vonaBDAN &
CVETKOVIC (1996) verwendeten Ebenen) auch un-
gleichfdrmige Stomungsfelder bercksichtigt wer-
den. Abbildung 5.2 zeigt hierzu einige BeispielerF"
Zugabe- bzw. Entnahmebrunnen wird beispielswei-
se der Brunnenrand alBF' bzw. K F' definiert. We-
sentlich ist, dal3 alle durch diEF erfal3ten Stromli-
nien bzw. -ohren auch durch di& F' erfalRt werden
und umgekehrt. Falls erforderlich, ist auch eine Zo-
nierung des Modellgebiets aglich, indem mehrere
EF-K F-Bereiche “hintereinandergeschaltet” werden
(Abb. 5.2c).

5.3 1D-Modell des advektiv-reak-
tiven Transports

Die Entwicklung des advektiv-reaktiven 1D-
Transportmodells erfolgte anhand des konkreten
Problems des gekoppelten Transports im Grundwas-
ser gebster PAK und Tenside und deurf'diesen
konkreten Fall zu bercksichtigenden Prozesse
(Kap. 4). Der Anschaulichkeit halber orientiert sich
die folgende Beschreibung des Transportmoduls
von SMART an diesem Beispiel. Da einerseits so-
wohl nichtlineare Gleichgewichtsprozesse als auch
zeitablaihgige Prozesse zu hbeksichtigen sind und
andererseits sowohl Wechselwirkungen zwischen
walriger Phase und Festphase als auch innerhalb
einer Phase, wird nahezu das gesamte Spektrum
moglicher Prozesse behandelt.
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Grundsitzlich kinnen auch andere Prozesse in das bilisierten Massé\/.. 4 ;).-

Modell implementiert und damit ebenso andere Fra- po reaxtive Berechnungsschritt erfolgt in drei Teil-
gestellungen behandelt werden. Hinsichtlich der Sorp- schritten (Abb. 5.3):

tionsisothermenl(; ;) ist das Modell bereits allge-
mein formuliert. Neben der lineargtienryIsotherme
sind die nichtlineareFreundlich; die Langmuir
und die BET-Isotherme (siehe ERBERT, 1992) im-
plementiert. Um Sorptionisothermen heksichtigen

zu konnen, die keinem der genannten Isothermen-
Modelle folgen, besteht za&lich die Miglichkeit ei-

ne “zusammengesetzte”,uskiveise lineare Isother-
me in Form einer Wertetabelle zu definieren. D. h., o
es lonnen verschiedene Konzentrationsbereidle f°  Siot(m) = Smo(m) T Smi(m) + S, Sad(m)
cw(iy Mit jeweils unterschiedlichen Sorptionsvertei-
lungskoeffizienterd( ; ;) definiert werden.

1. Zundchst werden die Konzentrationen der Tenside
in den einzelnen Tensidphasen “Monomerg;, {(,,)),
‘Admizellen” (sqq(m,j,k)) und “Mizellen” (s,,i(m))
berechnet. Mits;,¢(;) = My cqm)/Vw als auf das
Volumen der vaR3rigen Phasé&’,, bezogene Tensid-
Gesamtmasse gilt:

= Smo(m) + Smi(m)

+ % Z Fm(ik) Sad(m.jk) (5.1)
j.k

5.3.1 Reaktiver Berechnungsschritt wobei f,,,(;.x) der Massenanteil der homogenen Ein-

. ) _ zelfraktion (g, k) ist. s,,;(m) Wird nach Gl. (4.12) be-

Bei der Berechnung der reaktiven Prozesse werden di€gchnet. Ei $mo(m) €rgibt sich dann durch Umstel-

Modellzellen als voneinander unaigige Reaktoren lung von Gl. (5.1) und unter Verwendung von Gl.

aufgefaldt. Ausgangspunkirfden reaktiven Berech- (4.13) folgende Beziehung:

nungsschritt ist die nach dem vorangegangenen Trans-

portschrittin der Modellzelle enthaltene Gesamtmasse ( Stot(m)
der PAK M,(;y bzw. der Tenside\/;,,,). Im Fall der T+ 2 5 foiii Kastmoin
Tenside, i die ausschlieRlich Gleichgewichtsprozes- m o
se defmlerfc sind, e_ntsprlclMt(m) (j_erMasseZ\/.ft7eq(m) Smo(m) = falls $10t(m) < Serit(m) (5.2)
in den Gleichgewichtsphasen (siehe auch Kap. 5.3.4).
Fur die PAK ergibt sichV/,(;) als Summe voi/, ., ;) CMC,(m)
und der in der Modellzelle “gespeicherten”, durch In- falls s S 6
trapartikeldiffusion dauerhaft in der Festphase immo- \ tot(m) = Perit(m)
2. Mit den berechneten Tensidkonzentrationen
Tensid-Prozesse Smi(m) UNd S,4(m ;) kann anschlieBend die PAK-
e Tensid-Sorption Verteilung in den Gleichgewichtsphasen dfrige
* Bildung von Tensidmizellen Phase” €,(;)), “schnelle Sorptionspkze” (c(;,j 1)),
“Mizellen” (¢,i(i,m)) Und “Admizellen” €,q(i,m.j,x))
berechnet werden. Mit,,;;y = M, cqi)/Vew als
PAK-Gleichgewichts- PAK—Gesamtkonzentration der Gleichgewichtsphasen
prozesse gilt:
e PAK-Sorption in Admizellen |«
e PAK-LGsung in Mizellen Crot(t) = Cuw(i) + D Cmiiym)
® "schnelle" PAK-Sorption m
+ % (cs(i) + Z cad(i,m)) (53)
A 4
PAK-Intrapartikel- . .
diffusion Mit den GIn. (4.17), (4.19) und (4.20) sind alle Terme
der rechten Seite von Gl. (5.3) Funktionen vap;),
Iteration so dal sie zu einer Funktidfi(c,,;)) zusammenge-
fal3t werden kinen. Zur Berechnung ven, ;) ist da-
nein mit folgende Gleichung zwkKen:
F(cw(i)) — Ctot(i) = 0 (5.4)

ja

Die Funktion F' ist infolge der nichtlinearen PAK-
Abb. 5.3: Schematische Darstellung der Teilschritte bei der Sorptionsisothermen ebenfalls nichtlinear. Zoslirg
Berechnung eines Reaktionsschritts. von Gl. (5.4) wird daher ein iteratives Verfahren, eine
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Kombination der Bisektionsmethode und des Newton-
Raphson-Verfahrens verwender@sset al., 1989).

Die Bisektionsmethode ufirt in jedem Fall zur
Losung, konvergiert jedoch relativ langsam (linear).
Das Newton-Raphson-Verfahren konvergiert wesent-
lich schneller (quadratisch), kann jedoch zu Pro-
blemen fihren, wenn lokale Extrema innerhalb der
vorgegebenen Grenzen liegen oder sich ein nicht
weiter konvergierender Kreislauf einstellt (“Hin-und-
Herspringen” um die gesucht®kiing). Innerhalb des
hier eingesetzten hybriden Algorithmus wird generell
das Newton-Raphson-Verfahren angewendet. Treten
wahrend der Iteration die genannten Konvergenzpro-
bleme auf, wird @ii ein oder - falls erforderlich - auch
mehrere Iterationsschritte zur Bisektionsmethode um-
geschaltet. Das Newton-Raphson-Verfahren verwen-
det die Ableitung vonF', setzt also die Differenzier-
barkeit dieser Funktion voraus. Im Falle einentt-
weise” linearen Isotherme wird an den “Knicken” die
mittlere Steigung der zugefhigen linearenAste als
Ableitung angesetzt.

Istc,,(;y berechnet, &finen die Konzentrationen in den
tibrigen Gleichgewichtsphasen durch Einsetzen in die
Gleichungen (4.17), (4.19) und (4.20) berechnet wer-
den.

3. Nach der Berechnung der Gleichgewichtsprozes-
se wird die PAK-Masseaariderung in der @afdrigen
Phase infolge der Diffusion in die Intrapartikelpo-
ren der Kornmatrix bestimmt. Ausgehend von der zu-
vor berechneten Konzentratiep, ;) wird mit dem in
Kap. 4.3.3.5 beschriebenen Intrapartikeldiffusionsmo-
dell die Konzentratiorr;(;) bestimmt (Gl. 4.29). Da
das Modell auf der analytischerokling fir ein “of-
fenes” Batchsystem beruht bzw, ;) innerhalb eines
Zeitschritts konstant ist (Gl. 4.26 und Abb. 4.6), wird
die aus dem diffusiven Massentransfer in die Fest-
phase resultierende Massexdéerung in der mobilen

walrigen Phase nicht automatisch durch eine entspre-

chendeAnderung vone,,(; bericksichtigt, sondern
mufR anschlieRend ausgeglichen werden. Mit

AJ\4c,d(i) = Mc,d(i):neu - Mc,d(i)

Cagiy "V = po/n — M. q(5)

(5.5)

als Masseariderung ergibt sichuf”die korrigierte
Konzentratior,,(;);ne, in der wélirigen Phase:

AM, 4

- (5.6)

Cw(i)inew = Cw(i) —

Da dieAnderung vorr,,(;) wiederum einéAnderung
derubrigen Gleichgewichtskonzentrationen zur Folge
hat (— Teilschritt 2), wird zwischen den Teilschritten
2 und 3 iteriert, bis die relativdnderung VONC,,(j)

Prozel}

Gl.gew.-Beziehung ‘ Effektive Isotherme ‘

cme cme
Bildung von Smi 1
Mizellen Lot
Sad
Smu + Sml
Kes
TenSi'd- - K, Smo+ Smi
Sorption ds
Smo lo= f(Kgs :Smo Smis CMC)
C,
PAK-Lésung " K s
in Mizellen i mi
cw CSO Ieff
PAK-Sorption Ca K C:d
an Admizellen ad Sad
Cy C,+Cpni
Schnelle Ceo o o™ f(Kes » Kags Ko
PAK-Sorption d w Sad » Smis
Ky, 1 ,c,)

Abb. 5.4: Zusammenfassung einzelner Gleichgewichtsbe-
ziehungen durch effektive Isothermen.

eine bestimmte Schrankkc,, i, (Programmeinga-
beparameter) unterschreitet (Abb. 5.3).

AbschlieRend werdenf jede Modellzelle aus den be-
rechneten Konzentrationen der Gleichgewichtsphasen
die Retardationsfaktorei zur Berechnung der Trans-
portgeschwindigkeit,..; aller betrachteten Stoffe im
nachsten Transportschritt bestimmt (siehe auch Kap.
5.3.4).R ergibt sich aus der Verteilung der Stoffmas-
se zwischen Festphase undRviger Phase. Da hier-
bei alle tir die PAK- bzw. Tensid-Verteilung relevan-
ten Prozesse zusammengefal3t werden, kann man auch
von effektiven Isothermeh, ;) bzw. I, ;(,,) der PAK

i bzw. Tensiden sprechen (Abb. 5.4). Es gelten fol-
gende Beziehungen:

> Sad(m.j.k)
ik

I = 5.7a
&(m) Smo(m) + Smi(m) ( )
ZI; (cs(i,j,k) +> Cad(i,m,j,k))
L.y = & - 5.7b
&) Cuw(i) + E Cmi(i,m) ( )
m
und fiir die effektiven Retardationsfaktoré?, . und
e,t:
Re,c =1+ & 'Ie,c ; Re,t =1+ & ' Ie,t (58)
Ne Ne
5.3.2 \Voniberlegungen zur Kopplung
von Advektion und Gleichge-

wichtsprozessen

Zur Beschreibung der Wirkung schneller Prozesse auf
den Transport reaktiver Substanzen im Grundwasser
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liegen zwei alternative Modellvorstellungen vor, deren Zur Berechnung von/,,,, wurde fir den Fall der
Unterschiede und Konsequenzen &in entsprechen-  linearen Sorption eine analytisclosling entwickelt
des mathematisches Modell am Beispiel der schnellen(Gl. 5.9). Rir M,[i, 7] als mobile Masse in Zellé
linearen (Gleichgewichts-)Sorption an die Festphase nachj Zeitschritten gilt:
(Korngeuwist) flir den eindimensionalen Fall atltert

werden soll: 1
—+

Mmob[iaj] = My - Ri

Alternative I: Die Stoffmassen in der immobilen (sor-
bierten) und mobilen (gekten) Phase werden getrennt i .
behandelt. D. h., die entsprechend dem Sorptions- (Z -1+ k) (R-1) (5.9)
verteilungskoeffizienterd; sorbierte bzw. immobi- — 1—1 Ritk '

le MasseM;,,,, der Gesamtmass&/ innerhalb ei-

nes Einheitsvolumensg wird nicht mit dem Grund- Cfi—14+k (i —1+Fk)!

wasser transportiert, atirend die gelSte bzw. mobi- t ( i—1 ) = m

le MasseM,,,,, ohne Retardation, also wie ein inerter

Tracer, mit der Abstandsgeschwindigkejttranspor- mit Moy=cy,0- V4 als die injeder Zelle enthaltene Mas-
tiert wird. Die Retardation ergibt sich also allein aus se nach Erreichen statiarer Verlaltnisse, wobei:,, o
der Trennung zwischen mobiler und immobiler Mas- die konstante Zugabekonzentration dngdas Poren-
se. Dies entspricht der Vorstellung einer langfristigen volumen innerhalb einer Modellzelle ist.

sorptiven Festlegung von Molalen, welche die Sorp-
tion weiterer Molekile ver- bzw. behindert, so dal ein
bestimmter Anteil der Molaldé des reaktiven Tracers
immer von der Sorption unbeeinfluf3t bleibt.

k

Es ist offensichtlich, dafl3 dieses Verfahren zu einer
sowohl von deraumlichen Modelldiskretisierung als
auch vonR abhangigen numerischen Dispersion der
Tracerfront fihrt, da immer ein gewisser Massenanteil
Alternative Il: Hier wird die gesamte Stoffmas3dé “konservativ” weiter transportiert wirdM s[4, j] #

in der immobilen und mobilen Phase retardiert trans- 0 Vi < j). Derartige Probleme sind typischrfsol-
portiert, wobei die Retardation durch den Sorptions- che “diskreten” Modelle, die u. a. als 'mixing cell
verteilungskoeffiziente&'; bestimmt wird. Die Sorp-  models’ bekannt sind (z. B.CBIWEICH & SARDIN,
tion wird hier als dynamisches Gleichgewicht betrach- 1981;vAN OMMEN, 1985; APPELO& WILLEMSEN,

tet. Das bedeutet, daR alle Mold&'in gleicher Weise  1987). Den “Fehler” des Modells macht man sich nor-
der Sorption unterliegen und sich innerhalb eines Zeit- malerweise zu Nutze, indem mit der durch das Ver-
raumsAt im stindigen Wechsel sowohl in deafii-

gen Phase als auch in der Festphase aufhalten. Advektiver Reaktiver
. . ) Schritt Schritt
Das Gesagteal3t sich auf andere Gleichgewichtspro-

zesse bzw. auf die aus allen beksichtigten Gleichge- L Zetechrt
wichtsprozessen resultierenden effektive Isothermen
I, Ubertragen.
Im Hinblick auf die Modellierung von Gleichge-
wichtsprozessen bzw. deren Einbeziehung in Trans-

2. Zeitschritt

portmodelle €ihrt Alternative | zu wesentlich einfa-
cheren Algorithmen. Insbesondere Multikomponen-
tensysteme lassen sich bequemer behandeln, da auch
bei mehreren unterschiedlich reaktiven Substanzen
nur eine Transportgeschwindigkeit (die Abstandsge-
schwindigkeitv,) zu beachten ist. Folgt man Alterna- 3. Zeitschritt
tive II, mu3 ir jede Substanz eine retardierte Trans-
portgeschwindigkeit,.., berechnet werden.

Die modelltechnische Umsetzung von Alternative |
veranschaulicht Abb. 5.5. Das Beispiel zeigt den
Transport eines linear retardierten Tracdts 8) . Rir
Abstandsgeschwindigkeit,, ZeitschritthngeAt und Mobile Phase Richtiges’ Profil nach
ZellenléngeAL gilt: AL = v, - At. Der Retardations- L] analytischer Losung

faktor R bestimmt die Aufteilung der in jeder Modell- || 1mmobie Phase .:\:\:\j

zelle enthaltenen Gesamtmasse zwischen mobiler und
immobiler Phased o, = M/ R; Mipmm=M —M/R. Abb. 5.5: Schematische Darstellung der Beschreibung des
Im advektiven Schritt wird der Tracer als konservativ Transports eines linear retardierten Tracers durch Advektion

betrachtet und/,,,,; in die réchste Zelle transportiert. ~ der mobilen Masse (Alternative I).
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Dispersion infolge "Ideale" c . "Start' - Modellzelle [i] . "Nachbar" - Modellzelle [i+1]
Diskretisierung Diskretisierung ' Ce - ! !
1. Zeitschritt 1. Zeitschritt ‘ a ‘ ‘
| | |
NN i
2. Zeitschritt 2. Zeitschritt f } '
. I, |2'__H N
H_‘ l Ciot— — “r -= - :
‘ | a ;neu ! ‘
3. Zeitschritt 3. Zeitschritt | : ! Mgy zneu |
Mtom;neu 777777777777 Ciots
2;neu
. . | = |
Abb. 5.6: Schematische Darstellung der Beschreibung des oon Ly N
Transports eines linear retardierten Tracers durch retardierte
Advektion der Gesamtmasse (Alternative Il). Abb. 5.7: Schematische Darstellung der Verschiebung eines

‘parcel’.

fahren induzierten Dispersion die tatsilich vorhan-
dene hydrodynamische Dispersion beschrieben wird, ten Substanzen durch eine kontinuierliche Kette auf-
wobei die Anpassung durch Wahl eines geeigneten €inanderfolgender ‘parcels’ beschrieben. Die in den
Az-Werts erfolgt (3RDIN etal., 1991; BIRACHAR- ‘parcels’ enthaltene Masse entspricht dabei der gesam-
YA & BARRY, 1994). Rif das 1D-Transportmodul von ~ ten Stoffmasse innerhalb der im System der Gleichge-
SMART zur Beschreibung des rein advektiven Trans- Wichtsbeziehungen becksichtigten Phasen. Die Be-
ports in den Stronatiren ist dies nicht wglich, wes- schreibung des Transports erfolgt durch Verschiebung
halb bei der Entwicklung des Transportmodells ein der einzelnen ‘parcels’ entsprechend derden ak-
Ansatz geraR Alternative | nicht geeignet erscheint.  tuellen Zeitschritt gltigen @umlichen Verteilung der
Wie Abb. 5.6 zeiat. k Alt iive Il ebenfall stoffspezifischen retardierten Transportgeschwindig-

1e ADD. 5.6 zeigl, kann Alternalive 1l ebentalls zu - yqit,, . Diese ist jeweils innerhalb einer der zur Be-
numerischen Dispersionseffekteahfen. Im Unter-  o0nnng der reaktiven Prozesse definierten Modell-
schied zu Alternative | ist ]edO_Ch au_ch ene ex_akte zellen konstant und wird im Rahmen des reaktiven Be-
Beschreibung des Transports eines linear retardierteryg \nngsschritts nach jedem Zeitschritt neu bestimmt
Tracers noglich, wenn die Modelldiskretisierung ent- (Kap. 5.3.4). Die Verschiebung der 'parcels' erfolgt

sprechend gealiltist (AL = At v, /R: Courant-Zahl g et die Verschiebung der Anfangs- und Endpunkte:
= 1). Werden mehrere, sich unterschiedlich verhalten- 11 = lonew UNdls =5 I5.0u (Abb. 5.7). Wird ein "par-

de KomponentenRkomp # Rromp2) betrachtet,ant cel' von einer “Start’-Modellzellgi] ganz oder teil-

sich jgdoch keine “i(%e.ale”at'jmliche Djskretisierung weise in die “Nachbar’-Modellzellg + 1] verschoben
mehr fmden: Unabimgg von der_gewhlten Modell- und giltv,ec[i] # vretli + 1], dann veandert sich die
vorstellung fihrt also die Beschreibung des Transports Lange des ‘parcel’ und die Gesamtkonzentration

anhand einer fe_steralnmllchen Diskretisierung _Qes innerhalb des 'parcel'. Die Vorgehensweise im einzel-
Modell zu numerischen Fehlern. Daher wurde die nen:

Beschreibung des reaktiv-advektiven Transports eine
neue, von deratmlichen Modelldiskretisierung un-
abléngige Methode, die Methode des 'parcel tracking'
(siehe folgendes Kapitel) entwickeltuFdie Einbe-
ziehung der Gleichgewichtsprozesse wurde dieafem”
den Vouberlegungen zu bevorzugende Modellvorstel-

1. Verschiebung voi, [k] undl;[k] fur alle 'parcels’
k: Zundchst werden die Transportzeitari] undi.[i]
in der “Start™-Zelle[:] bestimmt. Mitz[i + 1] als Orts-
koordinate der Grenze zur “Nachbar”-Zelle gilt:

lung “Alternative II” gewdhlt. i+1] — i+1] —
g g t]i] = M ; toli] = M (5.10)
UTGt[Z] Uret[z]
5.3.3 Methode des 'parcel tracking' Die neue laihgenkoordinaté .,,.,, kann dann berech-

net werden durch (Berechnung vigh,.,, sinngenal3):
Die Methode des 'parcel tracking' beruht auf der Be-

schreibung von im paisen Medium verteilten Stoff- (11 + vpe[i] - At

massen durch diskrete Volumina bzw. 'parcels'. lh- falls ¢,[i] > At

re rdumliche Abgrenzung ist durch den Umfang der -

betrachteten Strorahie sowie eine bestimmteahge linew = I+ Vrer[i] - 1 [i] (5.11)
Al[k] = I2]k] — l1[k] gegeben (Index fur die Ifd. ) )

Nummer des 'parcel’). Die Verteilung der Stoffmasse Foree[i+1] - (At —t[i])

innerhalb der Stronatire wird fir jede der betrachte- L falls ¢, [i] < At
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Abb. 5.8: Veranschaulichung der Methode des 'parcel tracking' anhand des vereinfachten BeispielaidandeiSdimensi-
onslosen bBhge 16, diskretisiert durch viaqiidistante Modellzellen. Ausgehend von eineraagfichen, durch 4 'parcels’
(abwechselnd hell und dunkel schattiert) eeg@ritierten Konzentrationsverteilung (a), ist der Transport (‘tracking’) der ‘parcel’

und das sich daraus ergebende Konzentrationspuoofd &ufeinanderfolgende Zeitschritte der dimensionslosergé 'l darge-

stellt (b, d und f). Die Abbildungen c und e zeigen jeweils Zwischenschritte, in denen das Einsetzen eines neuen ‘parcel’ zur
Erfullung der Randbedingung (konstanter Zustrom) vorgenommen wird und ‘parcel partitions' innerhalb einer Modellzelle zu-
sammengefalt werden. Zur VerdeutlichungAfederung von lahge und Konzentration der ‘parcels’ wird in jedem Zeitschritt

eine andere, williilich gevahlte Verteilung vom,... angenommen.

Wird das 'parcel' nach Gl. (5.11) ganz oder teilwei-  Fir die MasseM o, 1:ne,, der in der “Start™-Zelle ver-
se in die “Nachbar™-Zelldi + 1] verschoben, wird  bliebenen 'parcel partition' gilt:

‘parcel'-intern eine Aufteilung vorgenommen, es ent-

steht eine neue Unterteilung des 'parcel’, eine soge-

nannte 'parcel partition' (Abb. 5.7). Mot 1;new = Crot * Aly - Ay

. . = i+1] — 14, A 5.13a
2. Bestimmung der neuen Gesamtkonzentration Crot (2li+1] = Lineu) - Aq ( )

Ctot:mew TUr die neu enstandene 'parcel partition’
(falls vorhanden): dieAnderung der 'parcel'drige und flir die neue 'parcel partition' in der “Nachbar”-
insgesamt Al,ew, = lonew — liinew 7 Al) bedingt Zelle:
diese Konzentratiomsiderung, da die im ‘parcel
enthaltene Gesamtmasse konstant ist:
Mtot,Z:neu = Ctot;neu - AIZ ' Aq
Moy = Al - Ctot = Mtot;neu = Ctot;neu * (l2:neu_$[i+1]) . Aq (513b)

- Mtot,l:neu + Mtot,Z:neu (512)
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Gleichsetzen von Gl. (5.13a) und Gl. (5.13b) und Ein-
setzen von Gl. (5.11) ergibt:

Uret [l]

STt ] (5.14)

Ctot;neuw = Ctot *

Abbildung 5.8 veranschaulicht das Verfahren an ei-
nem Beispiel. Zur Verdeutlichung deraglichen Ef-
fekte wird in jedem Zeitschritt eine andere, willich
gewdhlte aumliche Verteilung vom,.., angenommen.
Alle ‘parcels' bestehen zu Beginn der Berechnung aus
je einer 'parcel partition'. Im Verlauf der Berechnung
wird die Verschiebung der 'parcel’ durch die Verschie-
bung ihrer Partitionen geafd der oben beschriebenen
Vorgehensweise vorgenommen.

3. Um die Anzahl der 'parcel partitions' einzu-
schinken (maximal entsteht eine neue Partition je
‘parcel und Zeitschritt),&inen optional ‘parcel parti-
tions' eines 'parcel’, die in derselben Modellzelle lie-
gen, zusammengefalit werden, d. h. durch eine Parti-
tion ersetzt werden. Dieser Partition wird danten-
gewichtete mittlere Konzentration der Einzelpartitio-
nen zugewiesen (Abb. 5.8).

4. Zur Wahrung der kontinuierlichen ‘parcel’-Kette
wird am oberstromigen Rand der Strahré (=0)
zum Ende des Transportschritts ein neues 'parcel’ ein-
gesetzt. Die Bhge dieses neuen, sozusagen “nullten”
'parcel'Al[0] ergibt sich aus der Position des im Zeit-
schritt zuvor eingesetzten, also “ersten” ‘parcel':

Al[0]

=bL[0] - L[] =U[1]-0="01[1] (5.15)

Die Konzentrationc;,:[0] des neuen 'parcel' ist
abléngig vom Masseneintrag im aktuellen Zeitschritt:

Q

1
Ctot[o] = At Z Cw,[) m

(5.16)

mit At als Ldnge des aktuellen Zeitschritt3,/A als
Volumenstrom pro Flche (=) undc,, o als Konzen-
tration der betrachteten Substanz im Zustrom.

5.3.4 Berechnung eines

schritts

Transport-

Die Berechnung des advektiv-reaktiven Transports er-
folgt innerhalb eines Zeitschritts durch vier aufein-
anderfolgende Teilschritte (Abb. 5.9): In Schrit)

@ Advektiv-reaktiver Schritt

%Hﬁﬁﬁﬂﬁfﬂlﬁ

| t

Transformation Transformation
Profil m Zellen Zellen 1 Profil

¢ |

@ Reaktiver Berechnungsschritt

SISSIQURIQ[C[C

Abb. 5.9: Schematische Darstellung des Programmablaufs
bei der Berechnung eines Transportschritts.

Profil der Gesamt-
konzentration im
Gleichgew.system
('Parcel'-Kette)

X

Modellzellen mit
diffusiv immobili-
sierter Stoffmasse

auch Kap. 5.3.1). & die in den Modellzellen (Reakto-
ren) vor dem Reaktionsschritt in den Gleichgewichts-
phasen enthaltene Gesamtmasafe., der PAK (und
sinngenal tir die Tensid-Gesamtmasag ) gilt:

n n
Meeq =Y Miotlf] =Y ciolf] Allj]  (5.17)
j=1 j=1
mit Myot[j], ctot[j] undi[j] als Masse, Konzentration
und Lange der ‘parcel partitiop'sowien als Anzahl
der 'parcel partitions' in der betrachteten Modellzelle.

AnschlieRend wird in Schrit@®) in jeder Modellzelle
die Berechnung der Reaktionen durchdet'und die
im nachsten Transportschrittiffige retardierte Trans-
portgeschwindigkeit bestimmt (Kap. 5.3.1).

In Schritt (4) wird fur jede Modellzelle die aus dem
Reaktionsschritt resultierendederung der Stoffmas-
se in den Gleichgewichtsphas&il,, = Meg:neu —
M., in die betreffenden 'parcel partitiong' riick-
verteilt, indem “neue” Konzentrationef,;. n...[j] be-
rechnet werden:

Meq:neu

M (5.18)

ctot:neu[j] = Ctot[j] :

5.4 Beschreibung des konservati-
ven Transports

Wie bereits edutert (Kap. 3.3.3 und 5.2) kann die Be-
schreibung des konservativen Transports uaaghy
von den weiteren Betrachtungen zum reaktiven Trans-
port erfolgen. Beaglich der erforderlichen Vorga-
ben, welche die Berechnung des konservativen Trans-

wird der stoffspezifische reaktiv-advektive Transport ports fir die nachfolgende Berechnung des reakti-
mit dem 'Parcel-tracking'-Verfahren berechnet (siehe ven Transports zu liefern hat, ist allerdings wichtig,
oben). In Schrit(2) wird jeder Modellzelle die Stoff-  ob das “Prinzip der repsentativen Strorotire” (vgl.
masse zugeordnet, die in den innerhalb der Modellzel- Kap. 3.3.3) angewendet werden kann (Fall 1: Kap.
le liegenden ‘parcel partitiong'enthalten sind (siehe  5.5.1) oder ob die Voraussetzungen hierzu nichilkrf”
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sind, beispielsweise wenn nicht-ergodische Wrh™ zige Reaktionsfunktion zu beschreiben, an die Forde-
nisse vorliegen, so dal die einzelnen Stroimeh se- rung geknipft, da die reaktionsspezifischen Parame-
parat zu betrachten sind (Fall 2: Kap. 5.5.2). ter des betrachteten pmén Mediumsatimlich homo-
gen verteilt sind bzw. durch effektive Parameter be-
schrieben werdendtinen. Kann also davon ausgegan-
gen werden, daB jedes Schadstoffpartikel unabig
vom Verlauf seines FlieBpfades von déF' zur K F

in Art und Ausmalf3 den gleichen reaktiven Prozessen
unterliegt, &Rt sich der Einflu3 der reaktiven Prozes-
se anhand einer regséntativen Strorotire ermitteln
(Kap. 5.5.1). Andernfalls muR3 der reaktive Transport
fur jede Stromohre separat berechnet werden (Kap.
5.5.2).

In Fall 1 ist zur Berechnung des reaktiven Transports
lediglich die pdf der Verweilzeiten zwischdi’F' und

K F erforderlich, wobei die pdf prinzipiell auch de-
terministisch als Verteilung der Lauf- bzw. Verweil-
zeiten einer bestimmten Anzahl von Wasserteilchen
aufgefaldt werden kann. Entsprechend weikilf” sind

die Mdglichkeiten zur Beschreibung des konservativen
Transports:

> Anwendung von Standard-Programmen zur Grund-
wasserstiinungsmodellierung, wie z. B. MOD-

FLOW (MCDONALD & HARBAUGH, 1988) und 551 Annahme einer repasentativen
anschlieBende Berechnung von Verweilzeiten mit Stromrohre

der 'Particle-tracking'-Methode, z. B. MODPATH
(PoLLock, 1988 und 1994). In diesem Fall wird zur Berechnung der Reaktions-
> Direkte Messung der pdf im Rahmen eines Markie- funktion der advektiv-reaktive Transport durch ei-

rungsversuchs. ne repasentative homogene( effektive Parameter)
Roéhre mit dem 1D-Transportmodell simuliert. Die
> Verwendung einer analytischeméling (tir homo- raumliche Ausdehnung des Modells wird hierbei um-
gene hydraulische Parameter und bestimmte Rand-gerechnet in die maximale Verweilzeit eines konserva-
bedingungen vorhanden, siehe z. BIMMON & tiven Tracersr,,,. zwischenEF und K F. Dement-
MILLER, 1978; BEAR, 1979; S\WTY, 1980). sprechend repsSentieren die einzelnen Modellzellen

ZeitabschnitteAr. Da programme-intern &figen als
raumliche Diskretisierung erwartet werden, sind ent-
sprechend skalierte ModellzellamgenAz ;.,; zu de-
finieren:

> Anwendung einer “geschlossenen” stochastischen
Losung (z. B. BGAN, 1988 und 1989).

Fir die im Rahmen dieser Arbeit durchgéften Be-

rechnungen von Labaaslenversuchen (Kap. 6 und AZseqr = Vo - AT (5.19)

7) wird zur Berechnung des konservativen Transports

(Benicksichtigung der aihgsdispersion) die analyti- Alternativ wédre auch die Annahme einer Einheits-
sche Iosung fir eine instantane Tracerzugabe nach Abstandsgeschwindigkeit, r = 1 mdglich, so daf
CRANK (1975) verwendet (Gl. 3.47). Ein Beispiel gilt: Az = v, - AT = AT.

fur die Verwendung der Programme MODFLOW und e fiy die einzelnen Zeitschritte berechneten Konzen-

MODPATH zeigt (Kap. 8.2). trationsprofile rem@3entieren die Reaktionsfunktidn
Wenn der reaktive Transpouiféinzelne Stronufiren d. h. die bei der analytischen Berechnung kontinuier-
(Bahnlinien) zu berechnen ist (Fall 2), muf die Be- liche FunktionI’ wird durch eine endliche Schar nor-
rechnung des konservativen Transports zur Beschrei-mierter Konzentrationsprofile ersetzt.

bung des Verlaufs einer ausreichend groen Scharpementsprechend wird das Integral in GI. (3.69) durch

von Stromohren fihren. In diesem Fall ist daher eine  gjne symme ersetzt und die Durchbruchskurve nach
Kombination aus Strhungs- und Stromlinienberech- 5 (5.20) berechnet (siehe auch Abb. 5.1Q)r Hie

nung notwendig (siehe oben und Kap. 8.1). relative Konzentration der reaktiven Substanz an der
K F nachi Zeitschritten ergibt sich:

5.5 Berechnung der Durch- elt:) Z": () T, 80) A (5.20)
) = g(7; Tj,ti) AT .
bruchskurve reaktiver Tra- o ZT !
cer. Kopplung von konserva- mit 7; als “Lange” derj-ten von insgesamt Modell-
tivem Transport und reakti-  zellenund

ven Prozessen S AT = T (5.21)
j=1

Wie in Kap. 3.3.3 bereits dargestellt wurde, ist die
Maoglichkeit, die reaktiven Prozesse durch eine ein- Ein Beispiel hierzu zeigt Kap. 8.2.
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Abb. 5.10: Veranschaulichung der Vorgehensweise bei der
Berechnung der Durchbruchskurve eines reaktiven Tra-
cers aus der Wahrscheinlichkeitsverteilung (pdf: ‘probability
density function') der Verweilzeite und der Reaktions-
funktionT".

5.5.2 Separate Behandlung einzelner
Stromrohren

Sind aufgrund der gegebenen \Vaithisse (siehe
oben) die Stronwfiren (FlieBwege) des inerten Tra-
cers einzeln zu betrachten, unterscheidet sich die Vor-
gehensweise gegebér dem zuvor behandelten Fall in
einigen Punkten:

e Die pdf g; der Ankunftszeiten eines reaktiven Tra-
cers kanndi jede Stromohre durch dieDirac-Delta-
Funktiond (Einheitsimpuls-Funktion)

=6t — (5.22)

Tmaz,s)

gs(t)

beschrieben werderDfrac-Delta-Funktion: siehe Gl.
3.45a). D. h., die Verteilung der Ankunftszeiten
“schrumpft” auf einen Punktr,,..s zusammen.
Dementsprechend ist bei der Berechnung der Kon-
zentrationsfunktion nur der Wert der letzten Modell-
zelle j = n; 7, = Tmaae,s) YON Interesse. Alle an-
deren Werte liefern in Gl. (5.20) keinen Beitrag, da
9s(75) =0 V7 < Taa,s-

e FUr jede Stromwhre mul eine Reaktionfunktidh,
berechnet werden.

e Der Bereich zwischer®F' und K F' ist hinsicht-
lich der physiko-chemischen Parameter heterogen.

Dementsprechend wird zur Berechnung von der
advektiv-reaktiven Transport durch eine heterogene

Stromohre betrachtet. Die Verteilung der physiko-
chemischen Parameter orientiert sich dabei an den
Aufenthaltszeiteril ; des konservativen Tracers in
den homogenen Teilzonémler Rohre (Abb. 5.11, sie-

he auch Kap. 8.1).

EF Makroheterogenitaten KF
/ \ Stromréhre
/
/ | \ \
[ \ | \
/ ! \ \
/ \ | \
/ ! | \
1 [E2 s Ea s
0 Qnax.s -

Abb. 5.11: Berechnung des reaktiven Transports Ei-
ne Stromohre: zeitlich heterogene Modelldiskretisierung in
Abhéngigkeit der Verweilzeitenc,; eines konservativen
Tracers in den einzelnen Teilzonen
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6 Modellverifizierung

Zur Uberprifung des 1D-Transportmoduls von D. h., die Gesamtmasse der diffundierenden Substanz
SMART werden verschiedene Sonddlé betrachtet, im betrachteten System (Batch-Reaktor)ubei die

fur die analytische und numerischedilingen bzw.  Dauer der Berechnung (des Experiments) konstant.
Modelle als Vergleich zur Veugung stehen. Neben Die analytische b3ung des 2Fickschen Gesetzes
der Uberpuifung des Programm-Codes stehen im (Gl. 3.29) lautet dann (€ANK, 1975):

einzelnen folgende Fragen im Vordergrund:

o Mealt) _ 4 i 67 (7 + 1) e Padt/F*
> Fihrt die entkoppelte Betrachtung von konserva- Megoo 9497+ 22

tivem Transport und reaktiven Prozessen bei Ver-
wendung einer analytischerokling fir den kon-

servativen Transport zu einer exakten Beschreibung Mit Me.a(t) und M. 4, als in die Festphase diffun-
des Transports eines reaktiven Tracers? dierte Stoffmasse zum Zeitpunkbzw. im Gleichge-

wicht. ¢,, ist die n-te positive bsung der Gleichung

(6.1)
n=1

> Ist das 'Parcel-tracking'-Verfahren unter Bak-

sichtigung der @it den gekoppelten Transport von 3¢q

; : tan q, = i (6.2)
Tensiden und PAK relevanten Prozesse numerisch In =377 v g2 :
exakt? "

> Ist das analytische Modell der Intrapartikelporen- WOP€i y das Verfaltnis der in der \afdrigen Pha-
diffusion, insbesondere dieahérungsweise Be- S€ auBerhalb der Feststoffpartikel @@én Masse

schreibung der zeitlich varianten Randbedingung Me,w,oc Zur in die Feststoffpartikel diffundierten Mas-
durch eine Stufenfunktion korrekt? seM. 4, nach Erreichen des Gleichgewichts ist:

Mc,w,oo _ Vw * Cw,o0
M. 4.0 Mg K} - w00

v = (6.3)

6.1 Sorptionskinetik in  einem
BatChSyStem Vi ist das Volumen der &Sung aul3erhalb der Fest-
stoffpartikel,M; das Feststoffgewicht und’; der ma-

Wie in Kap. 4.3.3.5 beschrieben, basiert das in kroskopische VerteilungskoeffizientFK * gilt:
SMART implementierte Modul zur Beschreibung der

retardierten Intrapartikeldiffusion auf einer exakten . Nip
analytischen bsung it die Diffusion in kugelgimi- Ka=Ka+ g~
ge Korper. Aufgrund der numerischen Berechnung der P
unendlichen Reihe in Gl. (4.27) und der zur Bek™ vy . a1s Vieriltnis von Feststoffmasse zostings-
sichtigung d"er Zelt!ICh v:?manten Konzentrgtlon an der volumen (GI. 4.9) ergibt sich aus Gl. (6.3)
Kugeloberféiche eingaffirten Stufenfunktion (Abb.

4.6) ist das Modul jedoch strenggenommen ein semi- 1

analytisches Modell. Das Modul wurde daher anhand Sl

der analytischen @Sung nach €ANkK (1975) ir den dTsw

Sonderfall des “geschlossenen” Batchsystems (‘finite . ) i
bath’) sowie im Vergleich mit dem numerischen Mo- Alternativ kanny auch zum Anteilf, der sorb|'erten
dell von WU & G SCHWEND (1986)uberprift. MasselM. 4 - an der Gesamtmasaé nach Erreichen

des Gleichgewichts (final fractional uptake’) in Be-
ziehung gesetzt werden:

(6.4)

(6.5)

6.1.1 Vergleich mit der analytischen 1o-

sung flir das “geschlossene” Batch- fu= Medoo _ M q,00
System ’ M Mc,d,oo + Mc,w,oo
_ 1 1 6.6
Der Sonderfall des sogenannten geschlossenen Sy- T4 Mewo T 14y (6.6)
M,

stems entspricht einem Batch-Experiment im Labor. e,d,00
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Fur f¢ — 0 bzw.y — oo geht das “geschlosse-
ne System” in ein “offenes” Systembér. D. h., die

im Gleichgewicht in der Feststoffphase sorbierte Mas-
se ist sehr klein gegeibér der in losung verbleiben-
den Masse. Die Konzentration in der die Feststoffpar-
tikel umgebenden &Sung ist somituber die Dauer
des Sorptionsvorgangs konstant. Gleichung (6.1) kann
in diesem Grenzfall durch folgende Gleichung ersetzt
werden:

oo

M..q(t)
Mc,d,oo

_ E - efDan271'2t/R2

w2 n2
n=1

_ 1

(6.7)

Je toher f; ist, desto schneller stellt sich im Batchsys-
tem Gleichgewicht ein. Zublberpuifung des Diffu-
sionsmoduls wurden verschiedene Berechnungen mit
fs-Werten zwischen 0 und 0.9 durchghft (Tab. 6.1).

Tab. 6.1: Verwendete Parameteurfdie Berechnungen zur
Verifizierung des analytischen Modellsrfdie Intrapartikel-
Diffusion fiir den Fall eines geschlossenen Batch-Systems.

fs Isw Next «

0.0 0.0 1.0 00

0.1 0.01106195 0.99510763 9.

0.2 0.02488938 0.98905908 4.

0.3 0.04266751 0.98138958 2.3333
0.4 0.06637168 0.97134670 1.5
0.5 0.09955752 0.95762712 1.

0.6 0.14933628 0.93775934 0.6667
0.7 0.23230088 0.90641711 0.4286
0.8 0.39823009 0.84962406 0.25
0.9 0.89601770 0.71518987 0.1111

Nach Gl. (6.6) istfs von v abléngig, das wiederum
nach Gl. (6.5) vomr,,, und K; bzw. mit Gl. (6.4) von
Kq4, ps und n;, abteingig ist. kii die Berechnungen
wurden folgende Werte geahalt: Ky = 10 L/kg,n;;, =
0.1 undp, = 2.5 kg/L. Das Verhltnis von Feststoff-
masse zu bsungsvolumen wird im Programm-Modul
fur die Diffusion durch die Feststoffdichte und die Po-
rositit bestimmt. Letztere karubér folgende Bezie-
hung berechnet werden:

o _Vo_ VY
ext — Vv _7Vw+Vp

_ Vi Vw

= —v,
Vw + (l_nip) V + Ps (1 nlp)

1

- — (6.8)

I+

mit V, und V,, als vom Feststoff bzw. von den
Gestelnsparukeln (einschl. Intrapartikelporen) einge-
nommenes Volumen.

]
e T
S 00 e
B s %
Ry i vy
Frari
Al -
R e D
0.0 ;;;;* il [

1073 102 1071 100

Dimensionlose Zeit D" - t /| R?

Abb. 6.1: Vergleich des Ergebnisse des analytischen Mo-
dells fir die Intrapartikeldiffusion mit der analytischen
Losung naclCRANK (1975): Zeitlicher Verlauf der Schad-

. Stoffaufnahme in Feststoffpartikedif den Sonderfall eines

geschlossenen Batchsystems (‘finite bath’).

Ein Vergleich der berechneten zeitlichen \eré des
Sorptionsvorgangs mit den Ergebnissen der jeweils
gultigen analytischen @sung (Abb. 6.1) zeigt, dal’ in
allen Rallen die mit dem Diffusionsmodul berechneten
Kurven sich mit den Kurven der analytischen Berech-
nung decken. Die Approximation der zeitlich varian-
ten Randbedingung (variable Konzentration in der die
Feststoffpartikel umgebenderosling im Verlauf der
Berechnung) durch eine Stufenfunktion (Gl. 4.26 und
Abb. 4.6) kann demnach als aslig bzw. als ausrei-
chend exakte Blfierung angesehen werden.

6.1.2 Vergleich mit einem numerischen
Modell

Wie in Kap. 4.2.3.2 edutert wurde, ist die Korn-
groRenverteilung des Aquifermaterialgr fdie Kine-

tik der PAK-Sorption von grol3er Bedeutung. Das ana-
Iytische Modell fir die Intrapartikeldiffusion wurde
daher so konzipiert, dal3 verschiedene Koofgri-
klassen separat heKsichtigt werden &rinen (Kap.
4.3.3.5). Um das Modell auch in dieser Hinsicivet-
prifen zu lonnen, wurden, da analytischeodtin-
gen in diesem Fall nicht existieren, die vonW\&
GSCHWEND (1988) veoffentlichten Berechnungser-
gebnisse als Vergleich herangezogen. In diesem nume-
rischen Experiment wird die diffusive Stoffaufnahme
in ein aus vier unterschiedlichen Korgen (,, 1)

= 0.25V KorngréRenk) zusammengesetztes Aquifer-
material berechnet, wobei zwei verschiedene Korn-
groRenverteilungen betrachtet werden (Abb. 6.2). Ver-
glichen werden eine “eng” (20m < dg < 200 um)
und eine “weit” gestaffelte Verteilung (6m < dg <
660 m), mit einem geometrischen Mittelwert von je-
weils 63um. Weltere Parameter der Berechnung sind:
D,, =6-10%cné/s,n;, = - 13%p, = 2.5 kg/l, K g =
1233 L/kg, 750 = 8.11- 104 1oy = 0.99963.
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Abb. 6.2: Vergleich des Ergebnisse des analytischen Mo- [ ] k,=0.15

dells fiir die Intrapartikeldiffusion mit dem numerischen Mo-
dell vonWu & GSCHWEND (1988): Zeitlicher Verlauf der
Schadstoffaufnahme in die Feststoffpartikel in einem ge-
schlossenen Batchsystem (obew fivei unterschiedliche,
durch je 4 Klassen repséntierte Korngi3enverteilungen
(unten).

Abb. 6.3: Dispersionsfreier Transport einer linear retardier-
ten Tracers: \ergleich der berechneten Durchbruchskurven
fur eine bzgl. der Durcaksigkeit heterogenea8lé und eine
effektive homogene (mittlere Duradsigkeit) Gtlle.

faktor von 1.7. Wie Abb. 6.3 zeigt, stimmt die berech-
nete Durchbruchskurve (BTC) sowohirfden Fall ei-

ner homogenendiile als auch bei einer heterogenen
K j-Wert-Verteilung mit dem berechneten Wert nahe-
zu exaktiberein - ein exakter, d. h. vollkommerop-
dicher (“senkrechter”) Durchbruch ist mit dem numeri-
schen Modell versiridlicherweise (Zeitschritte!) nicht
zu erreichen. Aufgrund der Ergebnisse flieses Bei-
spiel kann also davon ausgegangen werden, dal® das
'Parcel-tracking’-Verfahren prinzipiell tauglich ist und
die Zielsetzung in Bezug auf eine von numerischer
Dispersion freie Berechnung des reaktiven Transports
erflllt.

In einem weiteren Beispiel zum linear retardierten

Wie in Abb. 6.2 zu sehen ist, stimmen die berechneten
zeitlichen Veréiufe der diffusionslimitierten Sorption
in die Festphasauf' beide KorngoRenverteilungen mit
den Ergebnissen von W& G SCHWEND(1988)uber-

ein. Es kann daher davon ausgegangen werden, da
die Behandlung des Aquifermaterials in Form von ver-
schiedenen homogenen Einzelfraktionen im Modell
fehlerlos funktioniert. Auf eindJberpuifung des Mo-
dell hinsichtlich der Baxcksichtigung mehrerer litho-
logischer Einzelfraktionen wurde verzichtet, da hier
modelltechnisch kein Unterschied zu der Behandlung
verschiedener Korngfien besteht.

6.2 1D-Transport

0.025

0=1mm
rrrrrrrrr 0=5mm
——— 0=10mm

6.2.1 Lineare Retardation .
Nachdem die Problematik der BexKsichtigung re-
aktiver Gleichgewichtsprozesse bereits absich am
Beispiel eines linear retardierten Tracersiatért wur- 0ot -
de (Kap. 5.3.2), ist es naheliegend, die Tauglich-

keit des 'Parcel-tracking'-Verfahrens aghst tir die- 0.008
sen Fall zuuberprifen. Betrachtet wird der Trans- .
port durch eine Labogsile ;=2 kg/l, n.=0.3). Es 0
wird angenommen, daf3 der Sorptionsverteilungskoef-

fizient K; des reaktiven Tracers im Mittel 0.15 L/kg Abb. 6.4: Berechnete Verteilungen der Verweilzeiten in der
betréigt. Nach Gl. (3.24) ergibt sich ein Retardations- Laborsiule.

0.015 |-

Haufigkeit (1/s)

200 250 300 350 400
Zeit (s)
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Nachdem die allgemeine Tauglichkeit des 1D-

Transportmoduls am Beispiel eines linear retardierten
Tracers nachgewiesen werden konnte, wird in den fol-
genden beiden Abschnitten auf die speziellen Anfor-
derungen des PAK- und Tensid-Transports eingegan-
gen.

08—

06—

04—

Berechnete Daten  Dispersivitat | -

araieon SWART sl 6.2.2 Nichtlineare Retardation

......... —_— 5

Relative Konzentration C/C,

10

L=7cm;n=03; q=2317e-4m/s,R=5

. ‘ ‘ ‘ ] PAK sind generell, auch in Anwesenheit von Tensi-
’ * et Porenvolumen) * den (siehe Kap. 5.3.1: effektive Sorptionsisotherme),
als nichtlinear retardierte Tracer anzusehen. Zur Veri-
wor T — ] fizierung des Modells wird der dispersionsfreie Trans-
i port durch eine Laboesile L = 9 cm;v=2.152 m/s;
n=n=0.3; pp=1.89 kg/l) betrachtet. Als nichtlineare
Sorptionisotherme wird ein€reundlichlsotherme an-
genommen, wobei zweidHe behandelt werdem: ¢,
= 1.25 (konkave Isotherme) unas, = 0.75 (kon-
vexe Isotherme). Ky, ist 2 L1'25ug'0'29kg bzw. 2
JBerechnete Daten  Relarcaions L0'75ugo'25/kg. Im ersten Fall wird von einer zu Be-
2 ginn der Berechnung “sauberenadé ¢, = 0)
- und einer konstanten Zugabekonzentration al&-
ool e ] einlauf (¢, 0 = 100 ug/l) ausgegangen. Dieufver-
’ ® Zelt (Porenvolumen) ® schiedeneatimliche und zeitliche Modelldiskretisie-
rungen berechneten Durchbruchskurven sind in Abb.
Abb. 6.5: Separate Berechnung des konservativen Trans-g ¢ dargestellt. Vergleichsdaten wurden mit dem 'local
ports und des Einflu3es reaktiver Prozesse: Verifizierung desequilibrium model' (LEM) nach EITTENDEN et al.
Verfahrens am Beispiel eines linear retardierten Tracers in (1986) analytisch berechnet. Es ist zu sehen, daf die
einer Laboratle. Dargestellt sind mit SMART berechnete Ubereinstimmung zwischen Modell und analytischer
Durchbruchskurven (BTCLF verschiedene Dispersigi€n | psung in allen betrachteten Konfigurationen zufrie-
a (oben) und Retardationsfaktorét (unten) im Vergleich  denstellend ist, eine exakte Berechnung jedoch eine
?1“952’)7 analytisch berechneten BTC n@baTA & BANKS  zeitlich wie iiumlich sehr feine Diskretisierung erfor-
. dert.

o In den Berechnungen zum zweiten Fall, der mit
Transport soll das Prinzip der entkoppelten Berech- n»=0.75 eher dem PAK-Transport entspricht (Abb.
nung von konservativem Transport und Reaktion ge- 6.7), wird die Splung (., 0=0) einer andinglich
testet Werdeq. Betrachte't wird Wledergm der Trans- equilibrierten Bille ¢, ;,=100 ug/l) betrachtet. Die
port durch eine Laboaile (charakteristische Da-

0.8—
0.6—

0.4—

Relative Konzentration C/C,

0.2

ten: siehe Abb. 6.5). Zur Berechnung des konserva- |, ‘ ; ; —
tiven Transports, d. h. zur Bestimmung der Vertei- SMART e der  Zeltchiit
lung der Verweilzeiten, wird die analytischeéting 0sl-| ZTTT B8 1 .

30 12

nach RANK (1975) verwendet (Kap. 3.2.1), wobei
drei unterschiedliche &rigsdispersivitten oy, (1, 5,

und 10 mm) baxcksichtigt werden (Abb. 6.4). Die
Berechnung des reaktiven Transports wird, g8rder

in Kap. 5.5.1 beschriebenen Vorgehensweise, anhand
eineruber die maximale Verweilzeit des konservati-
ven Tracersr,.. diskretisierten Slile fir drei ver- i
schiedene Retardationsfaktor&n(2, 5 und 10) mit ool -~
dem 1D-Transportmodul von SMART durchgéfi. 0 2000 4000
Die Ergebnisse sind in Abb. 6.5 dargestellt. Es zeigt

sich, dal3 sowohluf variierendeR-Werte als auchui’ Abb. 6.6: Transport eines nichtlinear (Freundlich-
unterschiedliche Dispersiwtén die mit SMART be-  Koeffizient ng, > 1) retardierten Tracers: Mit SMART
rechneten Durchbruchskurven identisch sind mit den bei unterschiedlichen Modelldiskretisierungen berechnete
nach GGATA & BANKS (1961) analytisch berechne- Durchbruchskurven im Vergleich zum analytischen Modell
ten Vergleichskurven. LEM (CRITTENDEN et al., 1986).

100 1.2

................... Analytische Losung (LEM)

Relative konzentration

0.2

L L
6000 8000 10000
Zeit (s)
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1.0 ~ ‘
L 1

Tab. 6.2: Eingabeparameter der Modellverifizierung tien

! Anzahl der Zeitschritt- | 4 . . . .
i ' SMART ) elalion woio (5) | ] Transport bei Ungleichgewichtsbedingungen.
- i 30 1.2 —
08 L \ e - 100 12
+ + + + Analytische Lésung (LEM) : Sand_ He”e Dunkle

051 Parameter Einheit Quarz stein  Kalke Kalke

Relative konzentration

s ] Fm [%] 70 4 16 10
[ Ky [L/kg] 12 79 75 500
[ ps (kg /1] 265 265 273 273
T ] Nip [%] 05 88 12 07
m ] 12 27 19 20

0.0 I
0 500 1000 1500 2000
Zeit (s)

Abb. 6.7: Transport eines nichtlinear (Freundlich-
Koeffizient ny, < 1) retardierten Tracers: Mit SMART
bei unterschiedlichen Modelldiskretisierungen berechnete
Durchbruchskurven im Vergleich zum analytischen Modell
LEM.

0.6 —

S
a
T

berechnete Abnahme der Tracerkonzentration im
Sdulenauslauf ist in Abb. 6.7 dargestellt. In diesem

Relative Konzentration C/C,

© © & Analytische 1
Losung n. ROSEN | _|

o
N
T

Fall neigt das Modell, auch bei einer relativ feinen Dis- i —— SMART
kretisierung (30 ZellenAt=1.2 s), zu Oszillationen. ol ‘ ‘ ‘ 1
Die Oszillationen lassen sich daraufaokflihren, daf3 0 500 1000 1500 2000

die retardierte Transportgeschwindigkejt.; inner- zeit(s)

halb der Modellzellen konstant ist und der Retarda- Abb. 6.8: Transport von Phenanthren in einer lithologisch
tionsfaktor aufgrund gemittelter (je Zelle) Konzen-  heterogen gefliten Laborsiule: Vergleich des SMART-
trationswerte berechnet wird (Kap. 5.3.1und 5.3.4).  Transportmoduls mit dem Modell vdnepL (1997b).

Bei weiteren numerischen Experimenten mit “Knick”-

Sorptionsisothermen im Hinblick auf die Beschrei- dung auf heterogenes Aquifermaterial.

bung des Tensid-Transports konnten auch bei noch-wie Abb. 6.8 zeigt, stimmen die numerisch und analy-
mals drastisch verfeinerter zeitlicher uraunilicher tisch berechneten Durchbruchskurudyeiein. Damit
Diskretisierung keine oszillationsfreien Ergebnisse er- st nachgewiesen, daR einerseits die Kopplung von ad-
reicht werden. Aus diesem Grund wurden die Vali- vektivem und reaktivem Schritt, d. h. die Verteilung
dierungsrechnungen (Kap. 7) audli€'mit konstanter  der Massen von den 'parcel' in die Modellzellen und

Tensid-Konzentration besamkt und weiterdJberle-  zunick fehlerlos funktioniert, und daR andererseits die
gungen zu einer Verbesserung des Modellkonzepts an-Unterscheidung von effektiver und gesamter Poabsit”
gestellt (Kap. 9). korrekt implementiert ist.

Die Bedeutung der Poroain zeigt der in Abb. 6.9
6.2.3 Transport unter Ung|eichgewichts_ dargestellte Vergleich. Wirch der effektiven Poro-
bedingungen

Fur die Verifizierung des 1D-Transportmodells in Be-
zug auf die Beschreibung des Transports unter Un-
gleichgewichtsbedingungen wird der dispersionsfreie
Transport von Phenanthren durch eine Labals{L

=9 cm;n =0.39;n. = 0.36) betrachtet, welche mit ei-
nem lithologisch heterogen zusammengesetzten Sand
(dx = 0.4 mm) getillt ist. Die angenommenen litho-

n One
———-n=ne

Relative Konzentration C/C,

komponentenspezifischen Parameter sind in Tab. 6.2 <% | |77 Fosoraerate |

aufgetihrt. i ]
0.0 I I L L

Zur Berechnung der Vergleichsdaten wird das von 0 200 400 600 800 1000

Zeit (s)

LIEDL (1997b) entwickelte analytische Modell her-
angezogen. Es basiert auf der vormd$EN (1954) Abb. 6.9: Bedeutung von effektiver Poroatti. und Ge-
publizierten analytischendsung tir ein homogenes  samtporosiin fur die Berechnung des Transports von Phe-
pordses Medium und erweitert dieser fdie Anwen- nanthren in einer Laboasile.
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sitdtn, gleichgesetzt, also kleiner angenommen, wird de von einer Differenz in den Porasi€n von weni-
die Sorption erwartungsgeafi Uberschizt, da dann  ger als 10% heufiren (siehe oben). Im Hinblick auf
die angenommene Feststoffmasse zu grofRpist=£ die Modellanwendung auf natiche Aquifere, wenn

(1 —=ne)ps > pp = (1 —n) ps). Wie aus Abb. 6.9 er-  aufgrund einer im allgemeinen makroskopischen Be-
sichtlich ist, wird die Sorption auch noch bei entspre- trachtungsweise bzw. Interpretation der Aquiferstruk-
chend angepafiter Lagerungsdichte £ p,) Uberbe- tur groRere Differenzen zwischenundn . auftreten,
wertet, was auf die Nichtbecksichtigung der Gleich- st die Problematik von wesentlich aftérer Bedeu-
gewichtsphaser’ — n.” zuriickzufihren ist. Zu be-  tung.

achten ist, dai3 die Abb. 6.9 dargestellten Unterschie-
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7 Validierung des Modellkonzepts tir den
gekoppelten Transport von PAK und Tensiden

7.1 Vorbemerkungen nem eigenstiidigen Programm namens SOSSE ('Si-
mulator Of Solute Sorption Experiments') veuaft.

Zur Validierung des in Kap. 4 vorgesteliten konzeptio- Mit diesem Modell wurden verschiedene Batch-
nellen Modelles denfi‘den gekoppelten Transportvon Sorptionsexperimente simuliert.

PAK und Tensiden relevanten Prozesse und EinfluR3-
groRen werden Batch- unda8lenexperimente heran-

gezogen und mit SMART simuliert. In den betrachte- 7.2.1  Sorption von Phenanthren an litho-

ten Experimenten wurden Phenanthren (PHE) und das logisch homogene Einzelfraktionen
nicht-ionische Tensid Terrasurf G50 (TG50) als Ver- )
treter der PAK bzw. der Tenside untersucht. Hier werden die von KEINEIDAM (1998) durch-

i i geflihrten Batch-Experimente mit den Horkheimer
Anhand der Langzeit-Batchexperimente zur Sorp- Proben (Kap. 4.2.3.1) herangezogen. Die Modell-

tion von PHE &Rt sich die Eignung des zur ma-  g;nqangsparameter sind den Arbeiten voBRTON
thematischen Beschreibung gaufen "Two-region'- 1994), GRATHWOHL & K LEINEIDAM (1995) so-
Sorptionsmoduls, insbesondere des zur Beschreibunque RUGNER et al. (1997) entnommen und in Tab.

dg-r Sorptionskinet.ik ggah'lten Intrapartikelporen- 7.1 zusammengefaft. Bis auf den Tortuasikiktor
diffusionsmodelisyiberpcifen. 7¢j) wurden alle Parameter der verschiedenen Li-
Durch die Simulation von Laboasilenexperimenten thokomponentep durch unabhigige Messungen be-
zum Transport von PHE und TG50 sowie zum Trans- stimmt. 7¢;) wurde mit Ausnahme von Quarz durch
port von PAK in Anwesenheit von TG50 soll un- Anpassung des vonA&GER (1997) entwickelten nu-
tersucht werden, inwieweit sich das postulierte Sys- merischen Modells BESSYuf'die nichtlinear retar-
tem von Prozessen und Wechselwirkungen (Kap. 4.1) dierte Intrapartikel-Porendiffusion quantifiziert. SOS-
zur mathematischen Beschreibung des gemeinsamerSE beticksichtigt die Tortuositt' durch den Exponen-
Transports von PAK und Tensiden eignet. Hierbei tenm; (siehe Gl. 4.24). Die mit der Beziehung

soll auch geldit werden, ob bei auschlie3licher Ver-

wendung gemessener bzw. experimentell bestimmter
lithokomponenten- und/oder substanzspezifischer Pa- mgy =1+
rameter die Ergebnisse dea8énexperimente nach-

vollzogen werden &rinen.

In7¢;
In 75

_ o ermittelten Werte sind ebenfalls in Tab. 7.1 autdet.
Ziel der nachfolgend dargestellten Validierungsrech-

nungen ist daher nicht die Valid?grung des Transport- Tab. 7.1: Physiko-chemische Parameter der lithologischen
modells SMART, sondern desifden konkreten An- Sub-Komponenten der Horkheimer Probe; fein = feine Frak-

Wend'ungsfall dgs gekoppelten Transport von PAK _und tion, 2-2.5 mm; grob = grobe Fraktion, 2.5-3.15 mm, Korn-
Tensiden er_ltW|ckeIten Prozef&vetrsﬁmsses. A_bwel— gréRe von Quarz und Stubensandstein ist 2—4 mm).

chungen zwischen berechneten und im Experiment ge-
messenen Durchbruchskurven sind dementsprechend . - e m ps  mp Kg  ong
als Anlal? zu nehmen, das konzeptionelle Modell zu Komponente -1 [ [ke/l (%] [L/kg] [-]
Uberdenken bzw. zu verbessern.

Qz <10 <14 265 013 1.4 0.97
hK, fein 59 1.92 2.73 1.2 20 0.75
7.2 Batch-Experimente zur Sorp-  "K.grb a7 187
. . dK, fein 88 1.90 2.73 0.7 182 0.67
tion organischer Schadstoffe  a, grob 135 1.9
Ss 71 2.75 2.65 8.8 30 0.66

Fur die Simulation der Langzeit-Batchexperimente
wurde das "Two-region'-Sorptionsmodul (Kap. 4.3.3.4 Die Bestimmung vorr;, wie auch die folgenden
und 4.3.3.5) mit einem Bilanzierungsmodul zu ei- Berechnungen basieren auf der Annahme, dal® der An-
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teil der “schnellen” bzw. leicht zwagiglichen Sorp-  fur die dK, obwohlin s,y < ny.ax) ist. Da der
tionspktze gering undui’ das Langzeitverhalten der  Sorptionsverteilungskoeffizie®t ;,p.,qx) grolRer als
Sorption unbedeutend isf{,=0). Ka(phe,ss) ist und entsprechend,, o pne,qr) Kleiner

In den Berechnungen wird jeweils das geometri- &1SCw,co(phe,ss), ISt die Konzentrationsspanne im Ver-

sche Mittel des kleinsten undaften Korndurchmes-  1auf des Experiments bei den diohér und als Folge
sers (siehe Tab. 7.1) als regentativer Wert ange- davon sind die Abweichungen zwischen linearem und

setzt. Weiter werden, da das analytische Modell zur Mchtlinearem Modell g3er. Wie in den Abb. 7.1c
Berechnung der Intrapartikeldiffusion nunrflinea- ~ Und d am Beispiel der dK zu sehen ist, kann eine bes-
re Sorptionsisothermen anwendbar ist (Kap. 4.3.3.5), SET€ Anpassung erzielt werden, wenofggre Tortuo-
die FreundlichSorptionsisothermen durch den Ver- Sitatsfaktoren angesetzt werden.
teilungskoeffizienter( o, bei Gleichgewichtsbedin-  Aufgrund der in Kap. 4.2.3.1 beschriebenen be-

gungen ersetzt (Tab. 7.2): sonderen Eigenschaften von Quarz, ist die Anwen-
dung des Intrapartikel-Porendiffusionsmodells diie
Kioo=Kpr-cu OOnf,,—l (7.2) Beschreibung der Sorption an/in Quarz problema-

tisch. Die Sorption erfolgt sehr viel schneller als

Die Konzentration in bsung nach Einstellung des eine Abschizung von D, nach Gl. (4.24) erge-

Sorponsgleihgens . hng souch von cen 21 1e, Aue e Anpaseung des niapartel
Sorptionsparametern als auch von dem verwendeten 9

Massen-losungs-Veraltnis ., = M,/V, und der zeitlichen Verlaufs der Sorption ergibt sich eine Dif-

- ol 7103 . )
PHE-Anfangskonzentration indstingc, i ab. Zur fusivitat D' ~1.7-10". Fir die gemessene Intra

Berechnungvon,, . muf3 folgende nichtlineare Mas- parukelporosm‘t_ni,,.:o.13%' (Tgb. 71) wr'd'e' dies
senbilanzgleichung gedt werden: zu einem (physikalisch unsinnigen) Tortuasifaktor

TpQ-) <1 fuhren (n(g.) < 1). Um eher realisti-

schery(g.)- bzw. m(g.)-Werte zu erhalten, ossen
M, = M 4,00+ M entsprechend gReren,;,o.)-Werte angesetzt wer-
bzw. den. Ein Beispiel zeigt Abb. 7.1fnf,.)=0.5%,
m(g-)=1.2). Eine weitere Mglichkeit der Modellan-
passung ergibt sich, wenn angenommen wird, daf3
_ _ ) infolge der in Kap. 4.2.3.1 angesprochenen organi-
Die Berechnungsergebnisse (Abb. 7.1) zeigen, dalschen Ablagerungen auf den Quasmkérn eine re-
del’ Ze|tI|Che Verlauf del’ PHE'AUfnahme n d|e Fest- |ativ groBe G|eichgewichtsfraktion “Schne”er" Sorp_
stoffpartikel fir die hellen Kalke (Abb. 7.1a und b), tionspkitzef.,(o.) = 20% existiert (Abb. 7.1f).
die dunklen Kalke (Abb. 7.1c und d) und den Stu- Welche | ion hi iehen iRt sich
bensandstein (Abb. 7.1e) sehr gut nachgebildet wird. elc el r?‘:ce_fre”tal\t/lloré er vor_zEmebenhll_ﬂIé Séc b
Die notwendige Einihrung einer linearen Ersatz- mangels “fuher Ve \_Ner'Fe nicht apschiie -end be-
Sorptionsisothermeufirt nur zu geringen Abweichun- urtel_llen. Unter Bemcksphtlgung dgr Ergebnisse von
gen. Das Ausmald der Abweichungen ist dabei nicht SC.IHL_JTH (1991)’ der bei Sa;defn”mlt hohgmﬁ:ﬂ)ﬂlfrzan-
nur vom Nichtlinearidtsgrad der Isotherme, sondern tef' ene gpte hpassung ebenta S.”“”*?" Aimiing
insbesondere auch von der Gleichgewichtskonzentra-elner Gle|chgeW|c_htsfrakt|on erreichte, '?t JF_"dOCh zu
tion in LOSUNGE,y, oo (prey UNA daMit VONE g o (pre. \éermgten,_ dan Q|e_aan;|er Kornobadtie _Iura]gen-
abhangig. Dies zeigt ein Vergleich der Ergebnis- enhaorptlonsﬁtze&: ale&/on S”?rzl nic tl\3/er-
se fir Stubensandstein (Ss) und die dunklen Kal- naﬁ _Es'gt \(/jver SIr—]IE _I(_an. n aen all_pltle nl Zur g'
ke (dK). Die Ubereinstimmung istui’ Ss besser als schretbung des ~Transports ihta nwir

auf die vorgenannten Interpretationsalternativen Be-

zug genommen. Der Einfachheit halber werden dazu
die Kiirzel “Qz ohne Gl.gew.” und “Qz mit Gl.gew.”

— n
Next Cw,in = N Cw,c0 T Neat Tsw Kfr Cw,o00 fr (73)

Tab. 7.2: Spezifische Daten der Batch-Experimente und be-
rechnete Ersatz-Verteilungskoeffizienten bei Einstellung des

Gleichgewichts. eingetihrt.
Litho- Ms Vw rsw Cw(phe),0 Kd,eq(phe,j)

Komponente  [g]  [mL][g/mL] [ug/l] [L/kg]

Qz 45.0 40.0 1.13 420 1.20

hK, fein 40.2 104.1 0.39 420 5.96

hK, grob 50.1 99.5 0.50 420 6.32

dK, fein 25.1 108.4 0.23 420 60.67

dK, grob 35.3 1055 0.33 420 71.72

Ss 221 501 045 420 5.98
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Abb. 7.1: Berechnung des zeitlichen Verlaufs der Sorption von PHE an verschiedene lithologische Einzelkomponenten des
Neckarkieses mit dem analytischen Sorptionsmodell SOSSE: (a) helle Kalke - feine Fraktion, (b) helle Kalke - grobe Fraktion,
(c) dunkle Kalke - feine Fraktion, (d) dunkle Kalke - grobe Fraktion, (e) Stubensandstein, (f) Quarz. Dargestellt ist die Abnahme
der Konzentratiom,,,.) in der Batchtsung. Den Berechnungsergebnissen sind die MeBwerte sowie die mit dem numerischen
Modell BESSY berechneten Konzentrationsabnahmen gdggegéstellt.
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Abb. 7.2: Simulation der Batch-Sorptionsexperimente Mo & G SCHWEND (1986) mit dem Intrapartikeldiffusionsmodell:

(a) PCBen an IS, (b) PCBen an NRS, (c) TeCB an IS, (d) TeCB an NRS. Dargestellt ist die relative Abnahme der Schadstoff-
konzentration in bsung (durchgezogene Linien) sowie der Verlauf der relativen Schadstoffaufnahme in die Bodenpartikel der
einzelnen KorngrBenfraktionen (gepunktete Linien).

7.2.2 Sorption von Tetrachlorbenzen und  detwerden. Die Diffusionskoeffizienten in Wasser von
Pentachlorbenzen an nattliches ~ TeCB (7.510° cnffs) undPCBen (7.010° cnr/s)
Aquifermaterial wurden nach HYDUK & L AUDIE (1974) abgesdtzt

(siehe GI. 3.13).

Als ein weiteres Beispiel U’ die Sorption organi- Di_e in Abb. 7.2 dargestellt_e_n Ergebnisse zeigen_, dan
scher Schadstoffe an malichem, in diesem Fall je- mit kqnstanten onen_spezmschen Paramgtt_amn"me
doch physiko-chemisch heterogenen Aquifermaterial Sprptlon unterschledllcherSubste_mzen zeitlich ko”_?kt
wird das Intrapartikeldiffusionsmodell auf die von Wiedergegeben werden kann. Eine Voraussager ™
WU & GSCHWEND (1986) durchgefhirten Versu- das Sorptlor!sverhalten anderer orgamsc;hgr \_/erbm-
che zur Sorption von 1,2,3,4-Tetrachlorbenzen (TecB) dungen an die verwendeten Bodenmaterialien ist da-
und Pentachlorbenzen (PCBen) an uniithe Se- mit mdglich. Betrachtet man de_n Verlauf der reulatl—
dimente/®den angewendet. Die Betrachtungen be- VeN Schadstoffaufnahme in die einzelnen Koaitgm-
schiinken sich hierbei auf die Batch-Experimente mit klassen, so wird deutlich, dal3 sie einerseits sehr un-
einem von der Amerikanischen Umweltschutziwete’ _ _ _

(EPA) verwendeten Standard-Boden (lowa soil, IS; Tab. '7.3: Gew:chtsante:lg der verschiedenen Kowfggii-
EPA-10) und einem FluRsediment (North River sedi- fraktionen (angegeben ipm) nachWu & GSCHWEND
ment, NRS). Da beide Materialien einen relativ wei- (1986) sowie in den Berechnungen verwendete mittlere
ten KorngoRenbereich aufweisen, werden in der Be- KornradienRsc (um).

rechnung sechs unterschiedliche Kowfigiklassen
benicksichtigt (Tab. 7.3). Die lithologische Zusam-
mensetzung des Materials ist inUA& G SCHWEND
(1986) nicht beschrieben, so dal hier keine litholo- lowa Soil 4 32 15 15 27 8
gische Trennung des Materials voregnommen wer- North River 1 19 23 18 15 23
den kann und die von W & GSCHWEND (1986)
bestimmten Parameteurf'die Gesamtprobe verwen-

Boden- Gewichtsanteile in %
material >840 840-177 177-88 88-53 53-28< 28

Ry 420 254 66 35 20 14
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terschiedliche Zeitskalen aufweisen und andererseits,Experimenten zwckgegriffen (Kap. 7.2.1). Die Ge-
mit Ausnahme der @f3ten Korngol3enklasse, im Ver-  wichtsanteilef,, ;) der Lithokomponenteg wurden
lauf des Experiments mehr Schadstoff aufgenommenvon DANZER (1998) fir eine Bodenprobe bestimmt.
wird als es nach Einstellung des Gleichgewichts der
Fall ist. Wlirde man die “kleinen” Korngif3enklassen,

in welche der Schadstoff sehr schnell aufgenommen
wird, durch eine Gleichgewichtsfraktion heKsichti-
gen, bliebe diese Zwischenspeicherfunktion unbler”
sichtigt.

Die Freundlichlsothermenparametenif'die Sorption
von PHE an die lithologischen Einzelfraktionen sind
ebenfalls der Arbeit von BGNER(1998a) entnommen
und werden, irahnlicher Weise, wie in Kap. 7.2.1 be-
schrieben, entsprechend der in desu@nversuchen
verwendeten PHE-Zugabekonzentratiopopne) =

50 pg/l durch einen Verteilungskoeffizientds!, er-
setzt (Tab. 7.5). Zu beachten ist, daf$ fJuarz nur
7.3 Transport von Phenanthren aus den Horkheimer Proben ermittelte Sorptionsiso-

und Terrasurf G50 in La- thermenparameter zur Veigung stehen.

pn Im Unterschied zu den Betrachtungen zur PHE-
borsaulen Sorption im Rahmen der Batch-Experimente, in denen
. im wesentlichen der langfristige Verlauf der Schad-
Zur Uberpufung des 1D-Transportmoduls von  stoffaufnahme durch Intrapartikeldiffusion beobach-
SMART, insbesondere des konzeptionellen Modelles tet wird, ist bei den Labogsilenversuchen insbeson-
der reaktiven Prozesse Kap. 4.1, werden verschiedengjere von Interesse, die Sorptionskinetik zu Beginn
von DANZER (1998) durchgeffirte Laborallen-  der Schadstoffaufnahme zu charakterisieren. Folglich
versuche mit SMART simuliert. Dabei werden kann der Beitrag “schneller” Sorptionsgite nicht,
zuréchst Versuche zum Transport von Phenanthrenwie im Fall der Batch-Experimente, von vornherein
(PHE) behandelt. Hinsichtlich der Beschreibung des g|s unbedeutend angesehen werden. Eine Attzahg
Sdulenmaterials  (Zusammensetzung, Bodenpara-des Verlaltnisses von “schnellen” (leicht zaggli-
meter) bilden die Ergebnisse dieser Berechnungenchen) und schwer zagiglichen Sorptionsptzen im
die Grundlage df die weiteren Berechnungen zum |nnern der Gesteinspartikel auf der Basis meRba-
Transport von TG50 und dem Transport von PHE in rer Parameter erscheint dabei rubret das Verait-
Anwesenheit von TG50. nis von duRerer Kornoberthe zur Oberdiche der
Intrapartikelporen raglich. Es wird also vereinfacht
. angenommen, daf} alle erreichbaren Sorptia@tzel”
7.3.1 Ermittlung der transportrelevan- gleichneRiguber die Gesamtobeafthe der Feststoff-
ten Bodenparameter partikel verteilt sind. Die KornobedtheA.,; kann
unter der Annahme kugelfiniger Kornpartikel in
Alle im folgenden behandelten Experimente zum Abhéngigkeit vom Korndurchmesséi, fur jede Li-
Transport von PHE und TG50 wurden vOrmiZER thokomponentg bestimmt werden durch
(1998) in mit Neckarsand des Kormf¥énbereiches
0.25-1 mm (Tibinger Proben, Kieswerk Hirschau)
gefiillten Edelstahlatilen mit einem Durchmesser von Apar(iy =
1 cm und einer Birge von 7 bzw. 9 cm durchget. ! Mrcuger
Die in den Berechnungen verwendeten materialspezi-
fischen Parameter der lithologischen Subkomponen-Tab. 7.5: Freundlich-Isothermen-Parameter der Sorption

ten helle Kalke (hK), dunkle Kalke (dK) und Keu- von PHE an die lithologischen Einzelkomponenten der
persandstein (Ks) der Neckarsandprobe sind den Ar- Tipinger Probe.

beiten von RIGNER (1998a) und RGNER et al.

K- AKugel

(1997) entnommen (Tab. 7.4)uFQuarz (Qz) wurde Litho- Versuch  Kg  ni Cwo(phe) Kipnej
auf die Ergebnisse der Berechnungen zu den Batch- Kompon.  Nr.  [L/kg] [-]  [ug/l] [L/kg]
_ _ _ Q) 1 1.4 097 50 1.2
Tab. 7.4.: Physiko-chemische P?rameter und Gewichtsantei- hK 1 62 083 50 31.9
le der Lithokomponenten denibinger Probe. hK 2 58 075 50 218
_ _ hK 3 54  0.72 50 18.1
k‘;}?&oneme f'[‘;)? E:C';tl‘]a : AQS ”(7ip T dK 1 125 070 50 38.7
9 m”/g ][] dK 2 156  0.72 50 52.2
Qz 70 2.65 02 013 <14 dK 3 108 0.76 50 422
hK 15 273 26 160 21 Ks 1 78 075 50 293
dK 10 2.73 1.0 057 20

Ks 5 2.65 4.6 8.00 2.1 ) Isothermenparameteuiftie Horkheimer Proben (Tab. 7.1)
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_ 6k
drc (1= nip(j)) Ps(i)

(7.4) Die effektive Porosdtn,. wurde bestimmt durch

PVe t05Q
wobei mitx ein Rauhigkeitsfaktor eingefirt wird, der e =777 " (7.8)
der goRReren Fche einer rauhen Kornobextlie ge- ] ] ]
geniber der Ober#iche einer glatten Kugel Rechnung Wobei PV, das effektive Porenvolument, s die

tragt: Experiment-Laufzeit bis zum 50%-Durchbruch
(cw/cw,0=0.5) am Sulenauslauf und) der Wasser-
Akorn 75) volumenstrom durch diedsile ist.
R = .
AKugel Der longitudinale DispersionskoeffizienD; wur-

de durch Anpassung der Advektions-Dispersionsglei-
Mit der lithokomponentenspezifischen Gesamtober- chung nach GATA & BANKS (1961) an die gemes-
flached, ;) (Tab. 7.4) kann unter Verwendung von Gl.  sene Durchbruchskurve des konservativen Tracers be-
(7.4) die Fraktion der “schnellen” Sorptionafste be-  stimmt. AusD;, kann durch Umstellung von GI. (3.22)
stimmt werden: die Langsdispersivitt o, berechnet werden. Die hy-
draulischen Parameter aller im folgenden betrachte-
(7.6) ten Laborsulenversuche sind in Tab. 7.7 zusammen-
gefalt.

Acat(j)
fe i —
q(4) As(j)

Als représentative KornglRe der verwendeten Korn-

grél3enfraktion von 0.25-1 mm wird, wie in den Be- 7.3.2 PAK-Transport

trachtungen zu den Batch-Experimenten, das geome-

trische Mittel des kleinsten und @fgten Korndurch-  7.3.2.1 Transport in lithologischen Einzelfrak-

messersix=0.5 mm angesetzt. Dies entspricht der tionen
Annahme einer auf der logarithmischen Skala linearen
Verteilung der KorngoRBen innerhalb des Korngféén- Wie aus Tab. 7.5 ersichtlich ist, streuen dier f~

bereichs. Mitdx und den experimentell bestimmten die hellen und dunklen Kalke ermittelten PHE-
spezifischen Gesamtobadlien und Intrapartikelpo-  Sorptionsisothermen beirhtlich. Auch tir Quarz lie-
rosititen der einzelnen Lithokomponenten (Tab. 7.4) gen, wie die Batch-Betrachtungen zeigen, keine ein-
ergeben sich die in Tab. 7.6 aufgkften Gleichge-  deutigen Parameter vor (Abb. 7.1f). Um die Bedeu-
wichtsfraktionenf. ;). tung dieser Parameterunsefe abzuschitzen, wird
zuréichst der Transport von PHE in physiko-chemisch
homogenen &llen (jeweils mit einer Lithokompo-
nente getdillt) simuliert und die verschiedenen Einga-
beparameteralternativen miteinander verglichen. Die
hierbei verwendeten hydraulischen Parameter entspre-

Die hydraulischen &llenparameter wurden von
DANZER (1998) jeweils im Rahmen eines Tracer-
Vorversuchs ermittelt. Die Gesamtporasiti der
Sdulenfillung wurde gravimetrisch bestimmabér die

Beziehung chen den dif die reale (lithologisch heterogene) La-
M, borsiule experimentell bestimmten WerterurFdie
n=1-s ; (7.7)  Gleichgewichtsfraktionerf,,(;, werden zuathst die
s einer glatten Kornobedthe & = 1) entsprechenden
mit M, als Feststoffeinwaage urid als Siulenvolu- Werte (siehe Tab. 7.6) angenommen (Ausnahme: Be-

men. i die mittlere Feststoffdichtp, wurde uber ~ reéchnung @it Quarz mitf,,(q.)=20%). Die berechne-
die ermittelten Gewichtsfraktionen der Lithokompo- t€n PHE-Durchbruchskurvensind in Abb. 7.3, jeweils

nenteny,,,(;, und deren Feststoffdichten ;, ein Wert im Vergleich zu der im “realen” Laboasilenversuch

von 2.66 g/cn berechnet. gemessenen Durchbruchskurve, dargestellt. Es wird
deutlich, daf3 die unterschiedlichen Eingabeparameter,

Tab. 7.6: Berechnete Gleichgewichtsfraktionefa,;, (in insbesonderaif'Qz, zu nennenswerten Unterschieden

%) der lithologischen Einzelkomponenteur ferschiedene 1N den berechneten BTCsifren. Vergleicht man die
Rauhigkeitsfaktorem bei einem Korndurchmessék =0.5 BTCs in den 4 Lithokomponenten, sallf"auf, daf3

mm. die BTCs in den Lithokomponenten mit geringer In-
trapartikelporosét (hK, dK und Qz; siehe Tab. 7.4) ei-
Litho- foa(s) nedhnliche Charakteristik aufweisenatwend die dir
Komponente k=1 k=2 k=5 den weit pooseren Keupersandstein berechnete BTC
auf eine sehr viel srkere PHE-Sorption hinweist. Die
Qz 222 4.35 10.22

Intrapartikelporosdt scheint daher eine weitaére

hK 0.17 0.34 085 Bedeutung tif den PHE-Transport unter Ungleichge-
dK 0.44 0.88 2.16 ) ; X SO

wichtsbedingungen zu haben als die Sorptionsisother-
Ks 0.11 0.21 0.53

menparameter. Dies belegt auch dibnlichkeit der




Validierung des Modellkonzepisrfden gekoppelten Transport von PAK und Tensiden 61

Tab. 7.7: Hydraulische Parameter deadénexperimente.

: i to.s Ve L n Ne ar
Nr. Beschreibung des Experiments
[s] [m/s] [em]  [-] =] [mm]
1 reiner PHE-Transport 149.2 2.15204 9 0.39 0.36 0.8
2 reiner TG50-Transport (“‘unter' M C.") 543.9 1.064 10'4 9 0.40 0.37 0.6
3 reiner TG50-Transport (“Stufen”-Versuch) 669.2 1.0a40% 9 0.40 0.37 0.6
4 gekoppelter PHE/TG50-Transpos (c50) =250 mg/l) 104.5 2.22810% 7 0.42 0.33 0.8
5 gekoppelter PHE/TG50-Transpos (c50) =500 mg/l) 120.2 2.13310%4 7 0.39 0.37 15
6 gekoppelter PHE/TG50-Transpos (rc50)=750 mg/l) 90.1 2.31710% 7 0.39 0.30 1.1
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Abb. 7.3: Berechnete PHE-Durchbruchskurven (BTCs) bei Annahme einer homogenen, aus jeweils einer lithologischen Ein-
zelkomponente bestehendeaufnfillung: Einflul3 der variierenden Eingangsparameter. Oben links: BTCs in Quiadzef”

gen®l3 den Batch-Experimenten (Kap. 7.2.1) in Frage kommenden Alternativen “Qz ohne Gl.gew.” und “Qz mit Gl.gew.”.
Oben rechts: BTCs in dunklen Kalkenrfierschiedene Sorptionsisothermen (Tab. 7.5). Unten links: BTCs in hellen Kalken
fur verschiedene Sorptionsisothermen (Tab. 7.5). Unten rechts: BTC in Keupersandstein.

BTCs in Quarz und dunklen Kalken trotz der sehr un- dunklen Kalke und des Keupersandsteinsr [die
tersch|edl|ched(é(ph8]) -Werte. dunklen Kalke zeigt sich infolge des hohen Sorp-
tionsverteilungskoeffizienten (Tab. 7.5) und der ver-
Im Hinblick auf die Validiel’ung des Modells ist die g|eichsweise geringen Speziﬁschen GesamtcioeTd”
Tatsache von Bedeutung, daf die berechneten BTCsy_ () (Tab. 7.4) eine starke Veriderung der PHE-
ein stirkeres Tailing aufweisen als die gemessene BTC (Abb 7.4, oben), wobei der bisher angenomme-
BTC, so da3df die heterogenedile ebenfalls keine  ne Wertk=1 plausibel erscheint. Bei Keupersandstein
Ubereinstimmung zwischen berechneter und gemes- (kIemererK’( he " Wert, groBe OberdicheA k)
e,Ks !
sener Durchbruchskurve zu erwarten ist. Daher wird wirkt sich eineAnderung vons nur wenig aus (Abb.
zurdchst der Einfluld weiterer, ebenfalls als unscharfe 7.4, unten)

Grol3en zu betrachtende Parameter untersucht.

Weitere unscharfe Modelleingabeparameter sind der
Abbildung 7.4 zeigt den Einflu des Rauhigkeitsfak- Sorptionsverteilungskoeffizient bzw. die Sorptionsi-
tors x bzw. der mitx verbundenemAnderung der  sothermenparametenrfQuarz. Wie bereits eravint,
Gleichgewichtsfraktiorf,, (Tab. 7.6) am Beispiel der  wurden diese nur anhand der Horkheimer Proben,
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Abb. 7.4: EinfluB des Rauhigkeitsbeiwentsauf die PHE-
Durchbruchskurven in dunklen Kalksteinen (oben) und Keu-
persandstein (unten).
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Abb. 7.5: EinfluB des Sorptionsverteilungskoeffizienten
Kphe,q-) auf den PHE-Transport in Quarz.

nicht jedoch €ir das in den Labossilenversuchen ver-
wendete Tbinger Material ermittelt. Wie in Kap.
4.2.3.1 bereits ealitert wurde, ist es wahrscheinlich,
dal3 die Sorptionsparameter von Quarz von Ort zu
Ort variieren. Die Auswirkung eingk ;. -)-Wert-
Anderung innerhalb einer nach (RNER (1998b)
denkbaren Bandbreite zwischen 0.3 und 1.2 Likg f~
“Qz mit Gl.gew.” (Kap. 7.2.1) zeigt Abb. 7.5.

7.3.2.2 Transport in lithologisch heterogenem
Material

Nach den Parameterstudien flie lithologischen Ein-
zelkomponenten wird der PHE-Transport in der realen
Laborsiule, welche mit natrlichem, aus verschiede-

material gedillt ist, betrachtet. & die Sorption von
PHE an die Lithokomponenten hK und dK werden
Mittelwerte aus den jeweils 3 zur Vaigung stehen-
den K, d(phe.j) -Werten (Tab. 7.5) angesetzt (hK: 23.9
L/kg; d 444 L/kg). Rir Quarz wird die in Kap.
7.2.1 beschnebene Interpretation “Qz mit Gl.gew.”
gewahlt. Die Gleichgewichtsfraktionefi,, der drei
anderen Lithokomponenten entsprechen den Werten
fur k=1 (Tab. 7.6). Als Gewichtsanteilg, ;) der ein-
zelnen Lithokomponentehwerden die von BNZER
(1998) bestimmten Werte angesetzt (Tab. 7.4). Wie
Abb. 7.6 zeigt, ist didJbereinstimmung von gemes-
sener und berechneter PHE-Durchbruchskurve zufrie-
denstellend, wenn man h&Ksichtigt, dal’ die ver-
wendeten gemessenen Parameter unschard@e@ar”
darstellen.

Bei genauer Betrachtung von Abb. 7a8ifauf, dal3 die
berechnete BTC einen zu a&en “Erst’-Durchbruch
und einen zu steilen Anstieg im Vergleich zu den Mel3-
werten aufweist. Das Tailing ist, wie aufgrund der Be-
rechnungen zu den homogeneau&h zu erwarten
war, zu ausgejagt.

Obgleich das Modell mit dem in Abb. 7.6 dargestell-
ten Ergebnis als validiert betrachtet werden kann, soll
im folgenden der Versuch unternommen werden, die
genannten Abweichungen zu interpretieren bzw. zu er-
klaren.

Der zu spite Durchbruch der berechneten BTC ge-
geruber den Melwerten deutet darauf hin, daf3 die
Gleichgewichtssorption im Modelliberbewertet ist.
Dies ist am ehesten einem zu hoh¥f) ;.. . -Wert
zuzurechnen, da di&;,,, . -Werte der anderen Li-
thokomponenteyi als verglelchswelse abgesichert an-
gesehen werdenokinen. Daf3 niedriger&’, . .-
Werte denkbar sind, wurde im vorherge enden Ab-
schnitt eriutert. Wie in Abb. 7.7 zu sehen ist (Kur-
ve mod01), wird der “Erst’-Durchbruch mit einem
K, d(phe,Q2) -Wert von 0.6 L/kg wesentlich besser nach-
geblldet

Der Anstieg der BTC “mod1” ist jedoch weiter-

1.0 T
[ 0000000000099Y

0.8
0.6

0.4

Relative Konzentration

0000 MeRwerte
Berechnete BTC:
val_01

0.2

0. L L L L
10 15
Zeit (Porenvolumen)

20

Abb. 7.6: PHE-Transport in einer mit Neckarsand giéf”
ten Laboralile: berechnete PHE-Durchbruchskurvendén

nen Lithokomponenten zusammengesetztem Aquifer- Originalparametersatz (vél1).
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Abb. 7.7: PHE-Transport in einer mit Neckarsand gi#En Zeit (s)
Laborsiule: berechnete PHE-Durchbruchskurvanrfiodi-

fizierte Eingangsparameter (méd bis mod03). Abb. 7.8: Zeitlicher Verlauf des diffusiven Massentransfers

in die Festphase in einemaqlivalenten “offenen” Batch-
_ o o o System ¢, phe) (t) = Co(phe) = CONSL.).
hin zu steil, die Kinetik der PHE-Sorption im Ex-
periment also wesentlich schneller als im Modell.

Nimmt man wiederum an, daf3 Modelleingabepara- - ) .
meter und Modellannahmen (Kap. 4.3.3.5) hinsicht- der Tailings sollte jedoch beachtet werden, daf} die
lich der Lithokomponenten hK, dK und Ks korrekt MeRwerte durch die Methodik der Experimentauswer-

sind, kommt nur eine unzureichende Beschreibung tUng miteiner gewissen Unsicherheit behaftet sind. Da
der Intrapartikeldiffusion in die Quarzegiier als Ur-  die Konzentration amaileneinlal3 schwankt und/oder

in Betracht. D. h., daR die Schadstoffaufnahme in Wert durch die gemessene8énauslaufskonzentrati-
die Quarz-Fraktion schneller ist, als es das Intrapar- ©n @m Ende des Experiments bestimmt. Ist das Sys-
tikelporendiffusionsmodell trotz ‘igristiger” Parame- te_m zu diesem Zeleunkt noch nichtim Gleichgewicht,
ter (Kleinerr(q.)- undK? , . o. -Wert) zu beschrei- ~ Wird cu o Unterscatzt.
ben vermag. Eine ogliche Erkhrung fir diese Dis-
krepanz ist, daf3 eine der Grundannahmen des Mode
lansatzes, die gleichaffige Verteilung der Sorptions-
platze innerhalb der #rher, im Falle von Qz nicht i ‘ .
erfiillt ist und die Sorptionsplze eher imatiReren als ~ Batchsystem (gleiches Volumen, gleiche Einwaage)
im inneren Bereich der &fher zu finden sind (sie- betrachtet. Wie in Abb. 7.8 zu sehen ist, wird die Dauer
he auch Kap. 4.2.3.1). Diesemd*omen kann afie- der Gleichgewichtseinstellung von der Schadstoffauf-
rungsweise entsprochen werden, indem ©z ein ~ nahme in die dK, der *langsamsten” Lithokomponen-
Kleinerer dy .)-Wert als der reale Korndurchmes- bestimmt und beagt etwa Z,LO8 s. Dieser Wert ist
ser angenommen wird. Abbildung 7.7 zeigt die be- in Bezug auf das &ilenexperiment als Mindestwert
rechneten BTCSUF do-)-Werte von 0.1 mm (Kur- anzusehen, da im betrachteten “offenen” Batchsystem
z . . . . .
ve mod02) und 0.05 mm (Kurve mafi3). Es zeigt ~ die Losungskonzentration,,y.) im Gegensatz zum
sich, daf eine sehr gute Anpassung des Anstiegs depaulenexperiment von Begmn_an konstant ist. Da _dle
Durchbruchskurve erzielt werden kann. Der gété Versuchsdauer desa8lenexperiments etwa 1000 min
dr (- -Wertist jedoch in diesem Fall als reiner Eich- betrug _“”d damit wesenthphukzer Ist, st also' en
parameter zu sehen, dem keine meRbaRemider Fehler in derc,, o-Wertbestimmung denkbar. Ein di-

physikalische Bedeutung zugeordnet werden kann."€Kter Rickschluf auf die Gafse des Fehlers ist je-
Fiir eine bessere Interpretation bzwt &ine Interpre-  40Ch nicht noglich, da hier das Veditnis von Einga-
tation, die zu Parametern (z. B. Dicke der sorbierenden P€rateé und Schadstoffaufnahmerate in der Lades

auBeren Schaleyfitt, die der oben ealiterten Mo- entscheidend ist. Abbildung 7.9 zeigt, daf3 bereits eine

dellvorstellung entsprechen, ist der bestehende Model-Untersclaitzung des,, o-Wertes von 2% zu einer Um-
lansatz durch ein Filmdiffusions- oder Kugelschalen- Kehrung der Veraitnisse zwischen gemessener und
modell zu erghzen. berechneter BTC in Bezug auf das Tailinghft, so

dal3 die verbliebenen Abweichungen zwischen Rech-
Bei genauer Betrachtung von Abb. 74t sich er-  nung und Messung nichiberbewertet werden sollten.
kennen, daf sich aus der effektiveren Sorptionskinetik
auch ein geringeres Tailing der BTC und damit auchin Interessant in diesem Zuammenhang ist auch, dal die
diesem Bereich eine bessere Anpassung an die MefRDurchbruchskurve im &ilenexperiment aus deurf”
werte ergibt, wenn auch die berechnete BTC nach wie dasaquivalente Batchsystem berechneten Schadstoff-
vor ein stirkeres Tailing aufweist. Bei einem Vergleich aufnahmerate relativ genau abgestehiwverden kann.

|.Um die Dauer dieser Gleichgewichtseinstellung ab-
zusctlatzen, wird der Verlauf der Schadstoffaufnahme
in die Festphase in einem der Labaugdquivalenten
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Abb. 7.9: Berticksichtigung der Unsicherheit desWerts

im Sdulenexperiment bei der Interpretation der Mel3werte:

Vergleich der Berechnung ma@B mit den “100%-Werten”
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Diffusionsrate im
"offenen” Batchsystem
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Abb. 7.10: Mit dem &dquivalenten Batchsystem bestimmte

(Annahme von Gleichgewicht zum Ende des Experiments) Schadstoffaufnahmerate+ Tr) im Vergleich zur konstan-

und skalierten MeBwerten (Annahme, dafkum Ende des
Experiments 98% des “wahren” Wertes entspricht).

Hierzu wird folgende Beziehung vorgeschlagen:

c(t)

Co

o Schadstoffaufnahmerate— T'r) (7.9)
- Zugaberate '

wobei T die Verweilzeit des Schadstoffs unter allei-
niger Beticksichtigung der Gleichgewichtsfraktion
der Sorption ist. Bi' T'r gilt:

Ty = (7.10)

me(j) fGQ(j) K(Ii(phe,j))
J

tPV . Req

tPV'(l + Py

Te

mit tpy als Verweilzeit eines konservativen Tracers.
Bildlich gesprochen, kanfl'y als die erforderliche

Zeit angesehen werden bis das erste Schadstoffpartike

die gesamte &lle und damit den gesamtaquivalen-

ten Batchreaktor “gesehen” hat. Den zeitlichen Verlauf
der anhand des Batchsystems berechneten Schadstoff-

aufnahmerate als Funktion voh-{ Tg) veranschau-
licht Abb. 7.10.

Zusammenfassend(t sich sagen, dal? die Beschrei-

bung des Transports von PHE in physiko-chemisch
heterogenem Aquifermaterial auf der Grundlage

unabtaingiger, experimentell bestimmter Modellein-

gangsparameter mit dem zur Beschreibung der Sorp-

tionskinetik gevahlten Modellansatz der retardierten
Intrapartikelporendiffusion wglich ist. Die Ergebnis-

ten Schadstoffzugaberate desmifhexperiments.

teile von Quarz in dem hieublicherweise verwende-
ten KorngoRRenbereickl 2 mm besonders hoch sind
(Kap. 4.2.3.1). In der Gesamtbodenprobe ist der Quar-
zanteil dagegen eher unbedeuteadl(0%), so daf3 im
Hinblick auf die Beschreibung des Transports auf der
Feldskala keine Probleme zu erwarten sind.

7.3.3 Tensidtransport

Die Validierung des Modells hinsichtlich des Trans-
ports von Tensiden erfolgt anhand der vomND

ZER (1998) durchgefhirten Laboraillenexperimente
mit dem Tensid Terrasurf G50 (TG50). In den Versu-
chen wurden ebenfalls mit Neckarsandudiké Edel-
stahlsiulen verwendet. die Siulenfillung kdnnen
gaher die gleichen Bodenparameter angesetzt werden
wie bei den Betrachtungen zum PHE-Transport. Die
hydraulischen Parameter deai#énexperimente zum
Tensidtransport sind Tab. 7.7 zu entnehmen.

Die TG50-Sorptionsisotherme kann direkt aus
der von DANZER (1998) ermittelten maximalen
TG50-Belegung di das heterogenea8lenmaterial
S(m. k=000 mg/l ermittelt werden (Abb. 4.5)
mit der effektiven kritischen Mizellenkonzentation
C M C.=90 mg/l ergibt sich ein Verteilungskoeffizient
K gs(tg50,N5,0.25—1mm) VON 6.67 L/kg (Steigung des
ersten linearen Astes der “Knick”-Isotherme).

Zunachst wird der Transport von TG5Qrf eine

se zeigen jedoch auch deutlich, dal? die BehandlungSédulenzugabekonzentratiof,,o = 0.1 CMC, be-

der lithologischen Einzelkomponente Quarz proble-
matisch ist. Die Frage, ob der Modellansatz zur Be-

trachtet, so dal3 das Sorptionsverhalten von TG50 un-
abréngig von dem Einflu3 der Mizellenbildung un-

schreibung der Sorption von PHE und anderen PAK an tersucht werden kann. Der Modellvorstellung ent-

Quarz geeignet istal3t sich, auch unter Becksichti-

sprechend wird davon ausgegangen, dal die TG50-

gung der Ergebnisse zu den Batch-Experimenten, im Sorption als “schneller” Prozel3 aufgefal3t und durch
Rahmen dieser Arbeit nicht abschlieend beantwor- eine Gleichgewichtsbeziehung beschrieben werden
ten. Esist allerdings zu beachten, daf? diese Problemakann (Kap. 4.1). Wie Abb. 7.11a zeigt, sabt die

tik nur bei der Beschreibung des Transports im Labor- Beschreibung des TG50-Transports in der Lahols™

malistab von @f3erer Bedeutung ist, da die Massenan-

auf dieser Basis jedoch fehl. Die Messung zeigt einen
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Abb. 7.11: TG50-Transport in einer Neckarsand-Lalzarte"
bei einer TG50-Eingabekonzentration von @M C,: Veer-
gleich der berechneten Durchbruchskurven (BTC) mit der

Messung: (a) berechnete BTC bei Annahme von Sorptions-

gleichgewicht; (b) berechnete BTC bei Anwendung des
“Two-region”-Modells fir verschiedene Korndurchmesser
dg.

sehr viel fuheren Schadstoffdurchbruch im Vergleich
zur berechneten BTC (Kurve té1). Auch das aus-
gepiAgte Tailing der gemessenen BT&Rt auf eine
“langsame” Sorption von TG50, zumindesir fdie
Zeitskala des advektiven Transports im Lalaoien-
experiment, schlieBen. Die beobachtete Sorptionski-
netik laRt sich, wie im Fall der PAK-Sorption, durch
eine Limitierung des Massentansfers (Intrapartikeldif-
fusion) erkBren, und zwar aus folgendenudden:

e Untersuchungen von ANZER (1998) ergaben, dal3
die Berechnung vogji“(fgw) unter der Annahme ei-

ner vollseindig ausgebildeten Admizellenschicht auf
derauRReren Obedhe der Gesteinspartikel zu deut-

lich geringeren Werterutirt als im Batch-Experiment

Sud(tg50,j,2—4mm)~VVerte korrelieren mit demn,- und
Ag-Werten (vgl. Tab. 7.4 und Tab. 7.8).

Strenggenommen ist die Beschreibung des TG50-
Transports unter Becksichtigung der Sorptionskine-
tik mit dem 1D-Transportmodell nicht oglich, da,
dem Modellkonzept folgend, zur Beschreibung des
Tensidtransports nur Gleichgewichtsprozesse vorgese-
hen bzw. implementiert sind.uf den Fall des reinen
Tensidtransports kann man sich jedoch damit behel-
fen, das Tensid modellintern als “Kontaminant” zu
definieren. Damit kann auchurf’den Transport von
TG50 der "Two-region'-Ansatz zur Beschreibung der
Sorption verwendet werden. Dabei sind, wie im Fall
des PHE-Transports, die einzelnen Lithokomponen-
ten separat zu behandeln. Zur Aufteilung der Sorp-
tionspktze in “schnell” und “langsam” wird wieder-
um das Verhltnis deradufReren und inneren Korno-
berfliche herangezogen (Kap. 7.3.1). Im Unterschied
zu den Betrachtungen zum PHE-Transport, wird hier-
bei fuir Quarz jedoch keine Sonderstellung angenom-
men, da die Tensid-Sorption an die mineralische Ober-
flache und nicht an das organische Material erfolgt.
Als f.,;)-Werte werden die in Tab. 7.6 aufgéfiten
Werte fir x = 1 angesetzt. Die verwendeten lithospe-
zifischens i < ; o.25_1mm)-WWerte und die sich aus
diesen Werten ergebenden Sorptionsverteilungskoeffi-
zienten sind in Tab. 7.8 aufgelistet.

Wie Abb. 7.11b zeigt,dl’t sich der TG50-Transport
mit dem ‘Two-region'-Modell sehr viel besser be-
schreiben. Die Kurve tef2 zeigt die berechnete BTC,
wenn dx dem tatachlichen mittleren Durchmesser
der NS-Korner entspricht. Die limitierende Wirkung
der Diffusion in die Intrapartikelporen wird dadurch
deutlichubersclaizt, da hier eine Diffusion in den ge-
samten Intrapartikelporenbereich unterstellt wird. Der
Vorstellung, dal3 die Tensid-Monomere nur in Ma-
kroporen sowie gi3ere Mesoporen und damit nur in
die duReren Kornbereiche diffundieren, kann, wie im
Fall der PHE-Sorption an Quarz (Kap. 7.3.2.2) durch
die Annahme eines kleineren Korndurchmessahen™
rungsweise entsprochen werden. Wie Kurve_@8n
zeigt, ergibt sich mitlx=0.25 mm eine gute Anpas-
sung. Allerdings kann dieséquivalent-Durchmesser

gemessen wurden. Daraus kann geschlossen werderfiuch hier nicht auf eine mel3baredBe zuckgetihrt

dalR TG50 auch an die Obextlien im Innern der Par-
tikel sorbiert.

e Aufgrund der GoRe der TG50-Moleldé
(gesclatzte lange nach BNzER (1998): 5 - 8
nm) ist die Diffusion in Intrapartikel-Makroporen
(Porendurchmessefr > 50 nm) und, mit einer
gewissen Einsclrikung, auch in Mesoporen (2 nm
< dp < 50 nm; Klassifikation nach IUPAC, siehe z. B.
GRATHWOHL, 1998) grundatzlich noglich.

e Die fur einzelne Lithokomponenten gemessenen

werden.
In einem weiteren Experiment vonADZER (1998)

Tab. 7.8: Modelleingabeparametetirftie Berechnung des
reinen TG50-Transports.

Sand- Helle Dunkle

Parameter Einheit Quarz gioih kalke Kalke
S 0025 —imm) [M0/kg] 600 1000 600 400
Ks(tg50.7.0.25-1mm) [L/kg] 667 1111 667 4.44
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Abb. 7.12: TG50-Transport in einer Neckarsand-Lalzarte"

bei zeitlich wechselnder TG50-Eingabekonzentration
(“Stufen”-Versuch): Vergleich der unter Annahme von
TG50-Gleichgewichtssorption berechneten Durchbruchs-
kurven (BTC) mit der Messung.

wurde der Transport von TG50 bei wechseln-
den Zugabe-KonzentrationeiérC M C, untersucht
(“Stufen”-Experiment, Abb. 7.12). Hier wird zachst
nur die 1. Phase des Experiments betrachtet (Ab
7.13). Um auch in diesem Fall die Kinetik der TG50-
Sorption beucksichtigen zu &hnen, wird TG50 mo-
dellintern wiederum als “Kontaminant” definiert (sie-

b.

he oben). Dies bedingt, dal} zwischen den nun eben-

falls vorhandenen Tensidmizellen und denogéth
Tensidmonomeren vom Modell nicht unterschieden

werden kann, sondern diese vielmehr zusammenge-

fal3t als “Konzentration in @Sung” betrachtet wer-
den. Die Tensidsorption, der Modellvorstellung nach
ein Prozel3 zwischen der gstén und sorbierten
Monomer-Phase (Kap. 4.1), wird damit als Beziehung
zwischen der gesamten gstéen Tensidphase (Mono-
mere + Mizellen) und der sorbierten Tensidphase auf-
gefalit. Durch die Anwesenheit von Tensidmizellen er-
geben sich entsprechend kleinere lithokomponenten-
spezifische Tensid-Sorptionsverteilungskoeffizienten:

max

Sad(tg50,§,0.25—1mm)

*
de(tg50,j,0.25—1mm) -

(Smo(th-O) + Smi(tg50) )
Smam
ad(tg50,7,0.25—1mm)

(7.112)
50(tg50)

0.8

0.6

0.4

©© 0 ¢ MeRwerte

i Berechnete BTC:

ten_04 (Gleichgewicht)

ten_05 (O vgl. ten_03, dyc = 0.25 mm)
ten_06 (O vgl. ten_05, feq= 30%)

Relative Konzentration

0.2

0.0 L | I I
6 8

Zeit (Porenvolumen)

Abb. 7.13: TG50-Transport in einer Neckarsand-Lalzartg"
bei einer TG50-Eingabekonzentration von 1250 myg/(
CMC.)- 1. Phase des “Stufen”-Experiments: Vergleich der
berechneten Durchbruchskurven (BTC) mit der Messung.

(Sandstein). Vergleicht man die bei Annahme von
Sorptionsgleichgewicht berechnete BTC (Abb. 7.13,
Kurve ten04) mit den MeRwerten, danalft' auf, daf?
die Ubereinstimmung wesentlich besser ist als im zu-
vor betrachteten Fall (Abb. 7.11a, Kurve téh). Dies

ist, da die Verweilzeit in der &ile nur geringigig
hoher ist als im zuvor betrachteten Versuch (vgl. Zeile
2 und 3 in Tab. 7.7), die zur Var§iung stehenden
Reaktionszeiten also in etwa gleich sind, auf die
Anwesenheit von Tensidmizellen zokzufihren, die
damit also zu einem dem Gleichgewicht wesentlich
ndheren Transportverhalten beitragen. Nimmt man
umgekehrt eine vollatidig kinetische Sorption an
(feq,;=0V Lithokomponentery) und verwendet man
den zuvor ermittelten “scheinbaren” Korndurchmes-
ser dx=0.25 mm, siehe oben), kann die gemessene
BTC ebenfalls nicht korrekt nachgebildet werden
(Abb. 7.13, Kurve terD5). Erst mit der Einfhrung
einer Gleichgewichtsfraktionf(, ;=30% V j) ergibt
sich eine guteUbereinstimmung von gemessener
und berechneter BTC (Abb. 7.13, Kurve 186).

Es &Rt sich also feststellen, daf3 (i) nur ein Teil
der Tensidadmizellen an leicht zamgjlichen Berei-
chen der Kornoberdiche festgelegt ist und (ii) die
massentransfer-limitierte TG50-Sorption eine schnel-
lere Kinetik aufweist als bei Annahme gleichfig

verteilter Sorptionsgitze im Korninnern zu erwarten

Ist.

DalR die Annahme von Gleichgewichirfdie Tensid-
Sorption im Sinne des Modellkonzeptes dennoch sei-
ne Berechtigung hat, wird deutlich, wenn man das

gesamte “Stufen”-Experiment betrachtet (Abb. 7.12).

Insbesondere im Hinblick auf die Modellanwendung

auf der Feldskala scheint die Beschreibung des Tensid-
Transports auf der Basis von Gleichgewichtsbeziehun-
gen ausreichend zu sein. Die in Abb. 7.12 dargestell-

te Berechnung wurde mit einem neuen Programm-
Fir die verwendete TG50-Zugabekonzentration Modul durchgefihrt, das im Rahmen der Modell-
s0=1250 mg/l ergeben sich Werte von 0.48 (Quarz Weiterentwicklungen (Kap. 9.1.4) behandelt wird. Auf
und helle Kalke), 0.32 (dunkle Kalke) und 0.8 L/kg das “Stufen”-Experiment wird daher an dieser Stelle
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nicht weiter eingegangen. ror
7.3.4 Transport von Phenanthren in An- ’
wesenheit von Terrasurf G50

0,6;
AbschlieBend wird der Transport von PHE in La- “r °
borsdulen untersucht, deren transportspezifischen Ei- i
genschaften vor undavirend der PHE-Zugabe durch 2r e
Spiilung mit einer TG50-bsung modifiziert wur- ook’ ‘ : ]
den. Dabei werden die Ergebnisser fdrei Expe- 0 10 20 30
rimente, in denen TG50dsungen unterschiedlicher Zeit (Porenvolumen)
TG50-Konzentration verwendet wurden {; = s,,,; + 107
S$me=250, 400, 750 mg/l), einander gegireigestellt. i ee0ee)
Da die Laboraulen bereits vor der PHE-Zugabe mit o8-
der TG50-losung gespit wurden, kann hinsicht- i
lich des TG50-Transports von statameh Bedingun-
gen ausgegangen werden (Konzentratiorsanmiich
und zeitlich konstant). In allen drei Versuchen ist
die TG50-Konzentration deutlicaberCMC. (= 90
mg/l), so daf? von einer maximalen Tensidbelegung der
Festphase ausgegangen werden kann (Tab. 7.8). Die A ]
hydraulischen Rahmenbedingungen der Experimente s 10 2‘0 E
sind wiederum Tab. 7.7 zu entnehmen. Zeit (Porenvolumen)

Relative Konzentration
<

S + So = 250 mg/l:
©0 00 gemessen

berechnet

06— <

041

Relative Konzentration

02 Spmi + Spmo = 400 mg/l:
[ 0000 gemessen
berechnet

Fir den PHE-Verteilungskoeffizienten zwischen der
mizellaren bzw. admizedifen Phase und deraf$figen
Phase werden die vonANzER (1998) experimentell
bestimmten Werte verwendek(, ;.. +,50) = 0.0145
LImg; K7 ohe.tg50) = 0-007 L/Im 3

Wie in Kap. 4.3.3.3 dargestellt und im vorherge-
henden Abschnitt bereits diskutiert wurde, wird die
Losung (bzw. Sorption) von PAK-Moleiken in Tensi-
dadmizellen bzw. -hemimizellen im Modell durch eine

Gleichgewichtsbeziehung beschrieben. Die Betrach- . 1
tungen zum TG50-Transport zeigen jedoch, dalR die Zeit (Porenvolumen)

zugrunde liegende Annahme eines Sorptionsgleich-
gewichts fir die kleinen Zeitskalen der Labangén-
experimente nicht gegeben ist. Dies arklauch die
grof3en Abweichungen zwischen gemessener und be-
rechneter Durchbruchskurve in allen drei betrachte-
ten Fallen (Abb. 7.14). Die deutlich geringere Abwei- P€Ziehung beschrieben wird.
chung bei hoher Tensid-Konzentration laggi die Er-
gebnisse zum reinen Tensid-Transport: jeltgri die
Fraktion getister Mizellen ist, desto eher lassen sich
die Prozesse und Wechselwirkungen mit den Tensiden
durch Gleichgewichtsbeziehungen beschreiben.

Relative Konzentration

Spi + Smo = 750 mg/l:

© 000 gemessen
berechnet

Abb. 7.14: PHE-Transport in einer Neckarsand-Lalzorng,

die vor der PHE-Zugabe mit TG50 equilibriert wurde: be-
rechnete PHE-Durchbruchskurven, wenn die PHE-Sorption
in die admizelfite TG50-Phase durch eine Gleichgewichts-

terials in Bezug auf die PHE-Sorption). Die modi-
fizierten WerteK(’i mod(phe, kénnen unter Verwen-
dungvon Gl. (4. 17) durch f7olgende Beziehung berech-

net werden:

Da also auch die PHE-Sorption in die admiaedi” ,

TG50-Phase als diffusionslimitierter ProzeR aufzu- Kd.mod(phe.j) =

fassen ist, mul3 hier ebenfalls das 'Two-region'- Kiphe.i) + Kaa(phe,tg50) * Sad(t950,4,0.25-1)
Modell angewendet werden. Mit dem bestehenden
Modellkonzept wird dies realisiert, indem die “PHE-
an-TG50"-Sorption mit in den “PHE-an-Festphase”-
SorptionsprozeR einbezogen wird. D. h., derazzls” Mit dens;ii7 50,5 0.05—1)-Werten aus Tab. 7.8 und den
chen Sorptionspltzen in Form von TG50-Admizellen Kfz( he,j)~Werten aus Tab. 7.5¢f'hK und dK jeweils
wird durch Anderung derKd( he.jy-VVerte entspro- Mlttelwerte) ergeben sichuf'die lithologischen Ein-
chen (Modifikation der Elgenschagten des Aquiferma- zelkomponenten folgende Werte: 9.3 (Qz), 32.6 (hK),

= Kphe.j) + Kad(phe,tg50,5,0.25-1) (7.12)
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50.2 (dK) und 43.8 L/kg (Ks).

Alle anderen Modelleingabeparameter bleiben ge- die “schnelle” und “langsame” Fraktion jedoch unter-
gernuber der Berechnung des reinen PHE-Transports .=~ ,

(Rechnung mod3, Abb. 7.7) unvaiidert. In Abb. SCh'ed“CheKdvmod(phe,QZ)'Werte verwendet werden.
7.15 (oben) sind die berechneten BTCs den gemesseFr die “schnelle” [s] Fraktion gilt

nen Kurven gegarbergestellt. Es ist zu sehen, dal3 der

Dieser Umstand kann heeKksichtigt werden, indem
zwar weiter mitf,,q-) [phe]=20% gerechnet wirduf”

PHE-Transport nun sehr viel besser nachgebildet wird. .,

Der in allen 3 Ellen zu spte Durchbruch der berech-

neten BTC &3t vermuten, dal die aus den Betrachtun-

gen zum reinen PHE-Transpaittérnommene Gleich-
gewichtsfraktion @it Quarz .,q-)[phe]=20%) auf
den PHE-Transport in Anwesenheit von TG50 nicht und fiir die “langsame” [I] Fraktion

Ubertragbar ist. Wie in Kap. 7.3.2 und 7.2.1 beschrie-

ben, BNt sich dieser Wert nuufdie Sorption an das
organische Material (Ablagerungen) begdén, nicht
jedoch fir die Sorption in die admizelfé Tensidpha-
se, welche an der mineralischen Kornolaffié fest-
gelegt (sorbiert) ist (zur Erinnerungurf'die Tensid-
Sorption (Kap. 7.3.3) wurdé,,(-)[tg50] (=2.22%)
Uiber das Verdltnis der Oberfichen £=1) bestimmt).

Relative Konzentration

Relative Konzentration

0.8

0.6

0.4

!
d,mod[s](phe,Qz) = Kd(phe,Qz)

feq(Qz) [t95

+ Kod(phe,tg50,Q2,0.25-1) Fontam PR
eq(Qz

!

o
d,mod[l)(phe,Qz) = Ka(phe,@z)

1- feq(Qz) [tg50]

oy ————————— (7.14
0.25 1) l_feq(Qz)[phe] ( )

+ -Kvobd(phe,thO,Q:7

Es ergeben Sicl ,,4(pne, )
[s] und 11.23 Lrkg [1].

Wie in Abb. 7.15 (unten) zu sehen ist, wird der Erst-
durchbruch nun sehr viel besser nachgebildet, der
darauffolgende Anstieg der BTC jedoch nur fdie
héchste TensidkonzentrationgE750 mg/l). kir die
beiden anderendié mit niedrigeren Tensidkonzen-
trationen zeigen sich jedochaj$ére Abweichungen
im Anstieg der Durchbruchskurven, was darauf hin-

-Werte von 1.57 L/kg

i of Smi* 5w Durchbruchskurven deutet, daf3 auch in diesem Fall die Interpretation der
oo (M) oemessen Berechnet ablaufenden Prozesse nicht vadistlig ist.
Osz ,l i 400 annn —— | 7
L O g 750 oooo ———
L Dof
0.0gmRD/ . " | 1

0.8

0.6

0.4

0.2

20 30

Zeit (Porenvolumen)

Smi* Smo
(mgfl)
250
400
750

Durchbruchskurven
gemessen  berechnet
Q00O
AANAA

oood

20 30

Zeit (Porenvolumen)

Abb. 7.15: PHE-Transport in einer mit TG50 vor-
equilibrierten Neckarsand-Labaenslé: berechnete PHE-
Durchbruchskurven, wenn die PHE-Sortion in die admi-

zellire TG50-Phase innerhalb des “Two-region”-Modells i.

durch Modifikation der Ky,.,;)-Werte beticksichtigt
wird. Oben: gleicher Ky poa(phe,q=)-Wert in “schnel-
ler” und “langsamer” Fraktion. Unten: unterschiedliche
Ky mod(phe,0-)-Werte in “schneller” und “langsamer” Frak-
tion.

7.4 Schlul3folgerungen

Abschliel3end ist festzustellen, dal? die Beschreibung
der PAK-Sorption in die admizelfé Tensidphase
durch einen Gleichgewichtsansatz, zumindest bei Be-
trachtungen auf der Laborskala, aufgrund der gezeig-
ten Ergebnisse nicht geeignet ist. Auch in Anbe-
tracht der Ergebnisse zum reinen Tensidtransport er-
scheint die Barcksichtigung der Intrapartikeldiffusi-
on der Tensidmonomere notwendigirF€ine eindeu-
tige Interpretation der gemessenen Durchbruchskur-
ven ist ein entsprechentbérarbeitetes konzeptionel-
les Modell der Prozesse und Wechselwirkungen in das
1D-Transportmodul von SMART zu implementieren
(Abb. 7.16). Durch dieAnderung des Modellkonzepts
sind insgesamt 8 Prozesse als relevantien gekop-
pelten Transport von PAK und Tensiden anzusehen:

die Bildung bzw. Formierung von Mizellen aus
einzelnen Tensidmonomeren, falls die Tensid-
konzentration in bsung die effektiveC' M C,

im betrachteten Systeabérschreitet,

die lineare Gleichgewichtssorption der Tensid-
monomere an die Kornmatrix bzw. Festphase,

ii/a.
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ii/b. die Diffusion der Tensidmonomere in die Intra-

partikelmakroporen und -mesoporen,

iii. die nichtlineare Gleichgewichtssorption der
PAK-Molekile an die Kornmatrix bzw. Fest-
phase,

iv.  die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-
steinspartikel (K¥ner),

V. die PAK-L6sung in die Tensidmizellen in der

walrigen Phase,

die “schnelle” PAK-losung (bzw. -Sorption) in

leicht zugingliche, an der Obedthe der Ge-

steinspartikel sorbierte Tensidadmizellen und -
hemimizellen sowie

die diffusionslimitierte Sorption von PAK-

Molekilen an im Innern der Gesteins-

partikel festgelegte Tensidadmizellen und

-hemimizellen.

vi/a.

vi/b.

mente mit lithologischen Einzelkomponenten notwen-
dig. Wertvolle Hinweise sind auch aus Labauten-
versuchen mit unterschiedlichen DurchfluRraten zu er-
warten.

Tensld Mlzellen

Tensid - ﬁ’:},\ \

Monomere (i) i ; ;/

Tensid - Admizellen .""r% /

und - Hemlmlzellen @i ® w

Mééi,y'(llla) ity (m) %%%; o wcgg Mol k ite
.;‘, é (vi/b)
Orgamsches
EWW ) Material %,
.;’ L)

oy
L

=3
) s 3 Korn
Mikro- and Mesoporen
(unzuganglich fiir
Tensid-Monomere)

Makroporen
(zuganglich fiir
Tensid-Monomere)

Die Mehrzahl der beteiligten Prozesse sind direkt oder APP- 7-16: Schematische Darstellung des aufgrund der Va-

indirekt von der lithologischen Zusammensetzung des lidierungsberechnungarbérarbeiteten konzeptionellen Mo-

Aquifermaterials abfirigig. Um ihre Bedeutung besser delles der it den gekoppelten Transport von PAK und Ten-
quantifizieren zu @&finen, sind weitere Laborexperi- siden relevanten reaktiven Prozesse und Wechselwirkungen.



70

8 PAK-Transport im Abstrom eines
Schadensherdes (Fallbeispiele)

Das Programmsystem SMART wurde insbesonderediskrete Zonen (Makroheterogemi¢h) definiert, de-
fur Fragestellungen im Hinblick auf die Sanierung nen in den Berechnungen von den mittleren Aquifer-
bzw. den Transport von PAK im Abstrom eines Scha- parametern abweichende hydraulische und physiko-
densherdes konzipiert (Kap. 1.2.2). Hierzu werden chemische Eigenschaften zugewiesen werden (Abb.
im folgenden zwei Fallbeispiele (FB) vorgestellt mit 8.1). Wahrend Zone 1 im Vergleich zu den mittleren
dem Ziel, nogliche Effekte einer Tensidanwendung Parameterndtiere Durchdssigkeiten und/oder gerin-
zu quantifizieren. Daber hinaus soll der EinfluB der gere Sorptionskapaaitén zugewiesen werden, ath”
heterogenen Aquifereigenschaften aufgezeigt werden.Zone 2 geringere Durch$sigkeiten und/oderohé-
Die Auswahl der Beispiele orientierte sich dabei nicht re Sorptionskapazten. Die Annahme einer solchen
allein an praxisbezogenen Gesichtspunkten, sondermegativen Korrelation von hydraulischer Durabsig-
zielt vielmehr darauf ab, die Einsatoglichkeiten von keit und Sorptionskapazt’ist in derartigen, prin-
SMART zu veranschaulichen. zipiellen Studien gigig (z. B. TomPsoN 1993;
BURR et al., 1994). Bi die hydraulischen Aquiferhe-
terogenititen wurden die drei Kategorien “schwach”,

icni . _ “maRig” und “stark” (vom Mittel abweichend) defi-
8.1 Fa||beISpI(.9.|. 1:"LEA, Makro niert (Tab. 8.2), die physiko-chemische Heteroganit™
heterogenitten” wurde durch vom Mittel verschiedene lithologische
In diesem ersten Beispiel wird anhand eines verein- | T ¥ T
fachten Sanierungsszenarios veranschaulicht, wie die z 2 2 &
Heterogenit eines Aquifers hinsichtlich der hydrau- I‘(ontamina‘- Eingabe-
lischen als auch der physiko-chemischen Parameter tionsherd Ebene
in SMART beticksichtigt werden kann und wie die- } AT TSN
se Heterogerdten den Transport von PHE als auch |5 T |

die Wirkung eines Tensideinsatzes (Terrasurf G50, ; e
TG50) beeinflussen. Durch die Annahme, dal3 die —r Entnahme-|
Sorption unter Gleichgewichtsbedingungen stattfin- brunnen
det (LEA: 'local equilibrium assumption’, siehe auch -
Kap. 3.1.2.2) ergibt sich ein Sonderfall der Anwen- = 1200 :
dung von SMART, it den sich das Prinzip der Ver-

kntipfung von konservativem Transport und Einfluf3
der reaktiven Prozesse merklich vereinfacht. k
GroRskalige

Heterogenititen
==Zone 1 mmm Zone 2

v

8.1.1 Beschreibung des Szenarios

Betrachtet wird ein gespannter, 20 maahtiger
Porenaquifer (Neckarsand/-kies) mit einer mittleren
Durchiéssigkeiti; = 1072 m/s. Die Eigenschaften des
Neckarkieses sind in Kap. 4.2.3 aulsflich beschrie-
ben. Die verwendeten mittleren Gewichtsfraktionen
der lithologischen Subkomponenten sind in Tab. 8.1
aufgefihrt. Gesamtporosit”und effektive Porosit” Abb. 8.1: Vereinfachtes Sanierungsszenario des Fallbei-
betragen 40% bzw. 20%, die mittlere Feststoffdich- spiels 1 mit makroskaligen Aquiferheterogextéri. Die dar-

te p, ist 2.65 g/crﬁ. Die Pumprate des Entnahme- gestellten Strom- und Potentiallinien geltem tlen homo-
brunnens ist in allen Berechnungen 2 I/s. Um den Ef- genen Aquifer. Breite der Injektionafthe ist 10 m, der Ent-
fekt der Aquiferheterogerat'zu simulieren, wurden  nahmebrunnen ist 25 m von der Eingabelié entfernt.
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Tab. 8.1: Mittlere lithologische Zusammensetzung des gen eine Sonderstellung ein, vorausgesetzt (i) die
Aquifermaterials (Gewichtsanteilg, ;, der Einzelkompo- ~ Langsdispersion innerhalb der einzelnen Stahmei
nenten) und innerhalb der homogenen Teilzonen (Makrohe-ist unbedeutend und wird nicht hekKsichtigt (Kap.
terogenititen) je nach Heterogeatsgrad (“schwach” oder ~ 3.3.3) und (i) die Sorption folgt, wie nahezu bei allen
“stark”) angenommene Abweichungen (in %) von der mitt- organischen Verbindungen, negativ gakirnten, z. B.

leren Zusammensetzung. Freundlichlsothermen. In diesem Fall \amdert sich
idealerweise die Form der Schadstofffront nicht und
Lithokom- “schwach” “stark” die Retardation bleibt innerhalb der einzelnen Hetero-
ponente fm®  Zzone1 zone2  zonel zone2 genititszonen konstant. Scheidet, wie in diesem Fall

infolge der sehr ungleichafdig verteilten Heteroge-

dunkle Kalke 40 5 45 -15 425 - ; - o
nitaten, die Anwendung des Prinzips der eearitati-
helle Kalke 35 5 45 -15 0 .
. ven Stromohre (Kap. 5.5.1) aus und werden stattdes-
Sandstein 15 +5 -5 +10 -15 . . . L
sen auch hinsichtlich der reaktiven Prozesse die einzel-
Quarz 10 +5 -5 +20 -10

nen Stromohren separat betrachtet (Kap. 5.5.2), ergibt
sich folgende Vorgehensweise bei der Berechnung der
Tab. 8.2: Hydraulische Durcldssigkeitsbeiwerte der BTC eines reaktiven Tracers:

Makro-Heterogendten.

1. Berechnung des Fliel3feldes, beispielsweise mit ei-

£.Zons /K mistel nem herkimmlichen Stoiungsmodell, in diesem Fall

Heterogenititsklasse

Zonel  Zomez MODFLOW (MCDONALD & HARBAUGH, 1988).
"schwach” 1.2 1/1.2
“maRig” 15 115 2. Ermittlung der FlieBpfade (Strominfen) ei-
“stark” 2.0 1/2.0

ner ausreichend grof3en Partikelanzahlzwischen
Eingabe- und Kontrolliche (hier: Teil des Ran-
Tab. 8.3: In den Berechnungen des Fallbeispiels 1 verwen- des des Entnahmebrunnens) durch eine 'Particle-

dete Freundlich-Sorptionsisothermenparameter. tracking'-Routine (hier: MODPATH; &LLOCK, 1988
und 1994) und Bestimmung der Aufenthaltszei{i]
Litho- Freundlich-  Freundlich- der konservativen Tracerpartikel in den verschiedenen
komponente KoeffizientKg.  Exponent ng, homogenen Teilzonen.
dunkle Kalke 180 0.67

3. Bestimmung der Retardationsfaktot®fi] fur alle

helle Kalke 125 0.58 4 : )
Sandstein 30 0.66 ?omogenen Teilzonen = 1,...n des Modellgebie-
Quarz 1 0.97 es.

o o 4. Berechnung der Gesamt-Aufenthaltszejt;; ei-
Zusammensetzungen realisiert, wobei die Kategoriennes reaktiven Tracerpartikelsrfieden derV FlieRpfa-
“schwach” und “stark” eingeffirt werden (Tab. 8.1). de nach der Beziehung:

Zu beachten ist, daf hier unter Heteroganitie Ma-

kroheterogendt des Aquifers zu verstehen ist und die n

Eigenschaft “homogen” bedeutet, daR die Zusammen-  Triot = »_ 7c[i] - R[i] V n Teilgebiete (8.1)
setzung des lithologisch heterogenen Aquifermaterials i=1

raumlich konstant ist. &"die Beschreibung der Sorp-

tion werden die in Tab. 8.3 aufgéfiten Sorptions- 5. Bestimmung der Durchbruchskurve (die Schar der
parameter verwendet. Weiter wird angenommen, daR N reaktiven Tracerpartikel regséntiert die Schad-
das aus dem Schadensherd ausgetragene Grundwassstofffront) durch

eine konstante Schadstoffbelastung aufweist. Betrach-

tet wird PHE mit einer Konzentration an der Eingabe- c(t)  Partikelanzahl mit,eqc < t
flache von 20Q.g/Il. Dieser Wert entspricht in etwa der =
Séttigungskonzentration von PHE beim Austrag aus
einer typischen residualen PAK-Mischphase.

¢,  Gesamtanzahl aller Partikel (8.2)

Die ReaktionsfunktioT'(r,t) der einzelnen Partikel
) . setzt sich in diesem Fall aus einer Scharr (Eden
8.1.2 Vorgehensweise bei der Berech- zejthunkir) von HeavisideStufenfunktionet (1) zu-
nung sammen:

Wie oben bereits angedeutet, nimmt die Berechnung t
des reaktiven Transports bei Gleichgewichtsbedingun- ~ L'(7:8) = H(7,1) = H[f — 7] (8.3)
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mit R als effektiver Retardationsfaktoyrfden gilt: und 40 mg/kg (Quarz). Weiter wird angenommen, daf3
das Gebiet zwischen Eingabeebene und Entnahme-
vV n Teilgebiete (8.4) brunnen mit einer TG50-sung vollséihdig durch-
TCtot spilt wurde und an jedem Punkt die Kornmatrix mit

sorbierten Tensidmonomeren maximal belegt ist. F~

Mit der Reaktionsfunktiol (Gl. 8.3) und der pdf die drei in Bezug auf die lithologische Zusammen-

(Gl. 5.22) kann die BTC an der Kontrollebene berech- setzung unterschiedlichen Zonesrkien dann modifi-

net werden durch zierte Retardationsfaktore®, 4[] nach folgender Be-
ziehung berechnet werden:

— _ TR,tot

R =

c(t) /
dt—1)H —71]dr (8.5) 5.(1 —
Co Ruqli] = 1+ y - (Kali] + Kaali])  (8.8)
= H[— —TC tot] .
mit
4
8.1.3 Ermittlung der Eingabeparameter Kaali] = Z (fm Dl K raome soso)
j=1
Die RetardationsfaktoreRi[i] der einzelnen Teilzonen ’
(# =0,1,2), welche die Ausbreitungsgeschwindigkeit . sgfi‘zfg507j,2_4mm)> (8.9)

der Schadstofffront bestimmemtrien tir den reinen
PHE-Transport direkt aus den Sorptionsisothermen-
Parametern (Tab. 8.3) mit GI??) berechnet werden
(Austausch zwischen mobilemm{) und immobilem
Porenwassem(— n.) wird vernachéissigt):

wobei K7 ¢ 0.0183 L/mg(+g50) der PHE-
Vertellungskoei?fment zwischen admizal€r und
waRriger Phase ist. Die berechnefeyy[i]-Werte sind
in Tab. 8.4 aufgelistet.

" ps(l—n) ) Fur den Fall der Solubilisierung von PHE, also bei
Rli]=1+ T - Kali] (8.6) einem PHE-transportvermittelnden Einsatz von TG50
ergeben sich gegebér dem reinen PHE-Transport
wobei niedrigere Retardationsfaktoréty,; [i]. Diese lohnen

nach folgender Gleichung berechnet werden:
4
Kqli] = ) (fm(j)[i] _ o Ps(l=n)  Kufi] + Kaali]
j=1 Ri,sol =1+ T 1+ sz

(Mg, —1)
' Kfr(phe,j) uv(p{LeSh ) (87)

(8.10)

wobei K,,; ein von den Aquifereigenschaften un-

. o . abréngiger Verteilungskoeffizient ist:
Mit ¢, (prey = 200ug/1. Die fur die verschiedenen He-

terogenititsszenarien (Tab. 8.1) ermittelt®f]-Werte .
sind in Tab. 8.4 aufgetirt. Kmi = Kppiphe,tg50) * Smi(tg50) (8.11)

In Anwesenheit des Tensids TGZhdert sich die

Ausbreitungsgeschwindigkeit der Schadstofffront. Die
maximale Adsolubilisierung, d. h. die @ftnogliche

Verzogerung des Transports von PHE durch den Ein-
satz von TG50 wird erreicht bei einer Tensidkon- (Rad
zentration in l05UNGS 0(¢g50) = CM Co(1g50)- Die (Resoifi])-
Admizellenkonzentration nimmt dann den Maximal-

Tab. 8.4: Berechnete Retardationsfaktorem tlie homoge-

nen Teilzonen des Modellaquiferarfden Fall des reinen
PHE-Transports Ra[i]), die Adsolubilisierung von PHE
[i]) und die Solubilisierung von PHE durch TG50

wert an und éif die Gesamt-TG50-Konzentration gilt: g:rtl(iat;?s_gra g sl Rall Raalil Rl
Stot = Scrit (Siehe Gl. 4.11). Als effektive kritische

Mizellenkonzentration in natlichem poosen Aqui- Zone 0 17.9 23.2 1.2
fermaterial wirdC' M C(;450) = 100 mg/L angenom- "schwach” Zone 1 16.0 215 1.1
men. Als Maximalkonzentrationen sorbierter Ad- und Zone 2 19.9 24.9 1.3

Hemimizellen werden dieuf”die KorngolRenfrakti-

on '2-4 mm' ermittelten Werte @Nzer, 1998) fir "stark” ;Z:Zi i'z i?i é'z
“ 50.j.2—amm) angesetzt: 170 mg/kg (dunkle Kal- ' ‘ '
(tg50,4, Zone 2 251 29.6 15

m)
ke) 400 mg/kg (helle Kalke), 770 mg/kg (Sandstein)
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Abb. 8.2: Berechnungsergebnisse des Fallbeispiels 1: Durchbruchskurven (BTCs) von PHE an der KaeolfRénd des
Entnahmebrunnens). Reihe 1 (Abb. 8.2.1a — 8.2.1c) zeigt BUCHdf reinen PHE-Transport. In Reihe 2 sind die BTCs
dargestellt ti den Fall, da3 die Terrasurf G50—Konzentrationen im Aquifer gleichCddiC¢ sind. Reihe 3 zeigt die BTCs

fur den Fall, dal3 hohe Tensidkonzentrationgfi ¢ 450y = 10C M C.(.450)) herrschen. In Spalte a (Abb. 8.2.1a — 8.2.3a) ist der
Einflul3 der hydraulischen Aquiferheterogeitii sehen. Spalte b zeigt den Einflul3 einer heterogenen Verteilung der physiko-
chemischen Parameter. Spalte ¢ zeigt die Auswirkungen, wenn sowohl die hydraulischen als auch die physiko-chemischen
Parameter heterogen verteilt sind. Horizontale Achsen bezeichnen digizéahren, die vertikalen Achsen die relative PHE-
Konzentratiorr/cy.

mit K;n(ph&tgw = 0.011 L/mgqgs0) als PHE- nur ein gewisser Teil der Partikel von den einget"
Verteilungskoeffizient zwischen mizaher und vel’ri- ten hydraulischen Makro-Heterogeatiéh beeinflufdt
ger Phase. Hier wird, wie im Fall der Adsolubili- wird. Abbildung 8.2.1b zeigt, dal3 eine heterogene
sierung, angenommen, dal3 hinsichtlich der Tensid- Verteilung der physiko-chemischen Aquiferparameter
Konzentrationen stati@mé Verlaltnisse vorliegen und  prinzipiell zu den gleichen Mustern in den berech-
die TG50-Mizellenkonzentration im Grundwasser neten Durchbruchskurvenlfifen kann wie hydrau-
Smi(tgs0) = 1000mg/l (10CMC.) ist. Die berech-  lische Aquiferheterogeritén, wenn auch in diesem
neten Werte df R[] sind ebenfalls in Tab. 8.4 zu Fall der Einflul der hydraulischen Heterogateti
finden. etwas golRer ist. Des weiteren wird deutlich, daf3
hier der Ansatz homogen verteilter effektiver physiko-
chemischer Parameter (gleicher Retardationsfaltor f*
alle Partikel) zu einer schlechten Interpretation der
tatsichlichen Verhltnisse tihren wirde.

8.1.4 Ergebnisse
8.1.4.1 Transport von Phenanthren

Der reine PHE-Transport wird, was die reaktiven Pro-
zesse betrifft, nur von der Sorption an die Bodenmatrix
kontrolliert. In Abb. 8.2.1 sind die berechneten PHE-
Durchbruchskurven im Entnahmebrunnem finter-

schiedliche Annahmen in Bezug auf die Aquiferhete-
rogenigit dargestellt. In Abb. 8.2.1a ist zu sehen, dal3 TG50 ist als nicht-ionisches Tensid von vornherein

8.1.4.2 Gekoppelter Transport von Phenanthren
und Terrasurf G50

Adsolubilisierung
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eher zur Solubilisierung von organischen Verbindun- vermittelnde Wirkung ist sehr viel gRer, die PHE-
gen im Grundwasser geeignet als zu deren Adsolu- Verweilzeiten reduzieren sich um einen Faktor von rd.
bilisierung (Kap. 1.2.1.1). Dementsprechend zeigen 14.

die in Abb. 8.2.2 dargestellten BTCs, dalR die An-

wesenheit von TG50 den Transport von PHE nicht

wesentlich verlangsamt. Abbildung 8.2.2a zeigt, im 8 2 Fallbeispiel 2 “Intrapartikel-
Vergleich zu Abb. 8.2.1a, einen leicht vexdtten . .

Effekt der hydraulischen Makroheterogenén, was diffusion
auf die in diesem Fall genereladigeren Verweil-
zeiten zuudckgefihrt werden kann. Ein gegenteili-
ger Effekt zeigt sich, wenn nur physiko-chemische
Heterogenidten angenommen werden (Abb. 8.2.2b).
Gegenatzliche Sorptionsaffirdten von PHE und
TG50 in Bezug auf die Lithokomponenten 'Sandstein'
(K sr(phe,ss) istrelativ klein,s i <o o 5 4mm) rela-

tiv gro3) und ‘dunkle Kalke'K ;. (ppe,ss) ist relativ
grol3, st 50, 55,2—amm) Felativ klein) flihren hier zu
einer leicht abgeschachten Auswirkung der physiko-
chemischen Heterogeaten. i den Fall eines so- Das in diesem Fallbeispiel betrachtete Szenario ist in
wohl hydraulisch als auch physiko-chemisch hetero- Abb. 8.4 dargestellt. Betrachtet wird ein Neckarkies-
genen Modellaquifers neutralisieren sich die vorge- Aquifer, dessen hydraulische und physiko-chemische
nannten Effekte weitgehend (Abb. 8.2.2c), so daR der Eigenschaften als makroskopisch homogen bzw. als

In Fallbeispiel 2 wird der Transport von PHE un-
ter Ungleichgewichtsbedingungen betrachtet, d. h. die
in FB 1 getroffene Annahme lokalen Gleichgewichts
(LEA) wird verworfen und die Sorption durch den
‘Two-region'-Ansatz (Kap. 3.1.2.3) beschrieben.

8.2.1 Beschreibung des Szenarios

EinfluR der Heterogerdtén gegembier dem Fall des
reinen PHE-Transports unadert bleibt.

Solubilisierung

Der Effekt einer PHE-Solubilisierung durch TG50
hangt natiflich in groRem Male von der Tensid-
konzentration in der wafirigen Phase und damit
von der in den Aquifer eingebrachten Tensidmen-
ge ab. Prinzipiell kinnen Retardationsfaktoren bis
nahezu 1 erreicht werden. Im Hinblick auf eine
praktische Anwendung gilt es jedoch, zwischen den
Kosten fir die Tensidherstellung und -aufbereitung
einerseits und dem Ausmalfd der Transportvermitt-
lung abzuvagen. Die in diesem Fallbeipiel angesetz-
te TG50-Konzentration in der aRrigen Phase von
1100 mg/l (sz(tg50):]-0 CMOe(th,()):lOOO mg/l,
Smo(tgs,o):CMOe(tgs,()):loo mg/l) fihrt zu deut-
lich verkiirzten Aufenthaltszeiten von PHE zwischen
Eingabe- und Kontrolliche (Abb. 8.2.3). Der relati-
ve Effekt (in Bezug auf die Verweilzeit) der hydrauli-
schen Heterogeratén (Abb. 8.2.3a) und der physiko-
chemischen Heterogeaten (Abb. 8.2.3b) ist mit dem
Adsolubilisierungsszenario (Abb. 8.2.2) vergleichbar.

8.1.4.3 Zusammenfassung

Abbildung 8.3 fal3t die Ergebnisse des Fallbeispiels
hinsichtlich der Wirkung des Tensideinsatzes zusam-
men. Bei den in diesem Beispiel vorausgesetzten
Gleichgewichtsbedingungen ergibt sialr PHE eine

rd. 100 mal gofRere Verweilzeit zwischen Eingabee-
bene und Entnahmebrunnen als Einen konservati-
ven Tracer. Der adsolubilisierende Effekt von TG50 ist
erwartungsgeu? gering, die Verweilzeiten von PHE
erbohen sich etwa auf das 1.3-fache. Die transport-

raumlich konstant angenommen werden. D. h., in die-
sem Fall sind die Voraussetzungen @lie Anwendung
des “Prinzips der repsentativen Stromhire” zur
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Abb. 8.3: Wirkung des Einsatzes von Terrasurf G50 auf den

Transport von PHE: Vergleich der jeweilsrfden homoge-
nen Fall berechneten Durchbruchskurven.

Entnahme-
brunnen
(Q=2L/s)

Eingabl

pppppp =200 (/)

Abb. 8.4: Sanierungsszenario des Fallbeipiels 2: Entnahme-
brunnen in Grundstriiung.
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Tab. 8.5: Gewichtsanteile der homogenen Einzelfraktionen 30e8
des Neckarkieses (naGRATHWOHL & RUGNER, 1996).

2.5e-6 [

Korn- Sand- Helle Dunkle Gesamt- % 2006 |
groike QUarz: grein  Kalke Kalke probe 5
E 1.5e-6
> 16 0 10 10 30 50 2 ]
©
8-16 0 13 6 20 S 10e6 |
4-8 0 6.5 2.5 10
2-4 1 0.5 25 1 5 056 1
1-2 8.2 0.8 3.8 2.2 15 0 . . . . : .
1.40e+06 1.45e+06 1.5e+06
Summe 9.2 13.2 35.8 41.8 100 Verweilzeit (s)

~10 ~15 ~35 ~40 100

Abb. 8.5: Haufigkeitsverteilung der Verweilzeiten des kon-
servativen Tracers zwischen Eingabe- und Kontamié.

8.2.2 Ergebnisse

Tab. 8.6: Lithokomponentenspezifische Sorptionsparameter.

Die Berechnung des konservativen Transports erfolgt
Para- Einheit Quarz Sand- Helle Dunkle mit Standardmodellen (MODFLOW, MODPATH).
meter stein  Kalke Kalke Der Verlauf der Strom- und Potentiallinien ist Abb.
8.4 zu entnehmen uUf die weitere Betrachtung des re-

; % 2 05 05 0.5 . L : 7
f:q“) P;} 05 88 12 o7 aktiven Transports ist jedoch nur die Verteilung der
ip(j) 0 . . . . . . . . .
Kiones  [L/kgl 12 50 135 310 Verweilzeiten (pdf) eines konservativen Tracers zwi

schen Eingabe- und Kontrokfthe von Interesse (Abb.
8.5). Da ein hydraulisch homogenener Aquifer an-
genommen und die Dipersion innerhalb der einzel-
nen Stromohren vernacta$sigt wird, geht die von ei-

smae oy Img/kgl 40 770 400 170

Beschreibung des reaktiven TransportauirfiKap. nem Dirac-Impuls abweichende Form der pdf einzig
5.5.1). auf das konvergente Fliel3feld meK. Im vorliegen-

. den Beispiel wird die pdf durch 10 ZeitschrittAf)
Untersucht wird, inwieweit siciAnderungen der li-  konstanter hihge diskretisiert.

thologischen Zusammensetzung oder der Kaygni-
verteilung des Aquifermaterials auf den Transport von
PHE in Anwesenheit des Tensids TG50 auswirken. sich die physiko-chemischen Eigenschaften der litho-

Als Ausgangsbasis bzw. Referend tfie Zusammen- logischen Einzelkomponenten in Bezug auf den ma-

setzung des Neckarkieses werden die aus einer Hork- .
heimer Probe durch Siebung und Sortierung bestimm- kroskopischen Transport (Feldskala) von PHE unter-

. ) . . scheiden. Die Ergebnisse (Abb. 8.6a) bégen die
ten Gewichtsanteile der einzelnen homogenen Einzel- i >
: . Resultate aus den Labardénbetrachtungen: mit Aus-
fraktionen herangezogen RBTHWOHL & RUGNER,

1996). Hierbei werden jedoch nur die Korogen nahme von Sandstein ergeben siah die einzelnen
e " jecoch Nt Lithokomponenten mit dem heterogenen Material ver-
grolRer Imm” verwendetuf die eine Trennung der

Lithokomponenten vorgenommen wurde (Tab. 8.5). gleichbare PHE-Verweilzeiten. Die Schluf3folgerung,

Die etwa 10 Gew.-% der Gesamtprobe ausmachendedaB Abweichungen in der lithologischen Zusammen-

“feine” Fraktion ({x <1 mm) wird nicht beu¢tksich- setzung dgs Aqwfg'rmate.nals eher'von qermger Be-
tigt deutung sind, beatigen die Ergebnissaifvon der

Gesamtprobe abweichende Zusammensetzungen (Tab.

Die geometrischen (Abmessungen, Entfernungen,8'7)' Abbndung 8.6¢ _ze|gt, d_arS selbst eine “starke”
Machtigkeit, usw.) und hydraulischen Parameter (Po- APWeichung nur zu einer geringefnderung der be-
rositat, Gradient, Entnahmerate, usw.) sind gegren”  '€chneten Durchbruchskurve (BT@ht.

dem FB 1 unveaiidert. Die lithospezifischen Reakti- Von groRerer Bedeutung ist dagegen die Koofkg:
onsparameter sind in Tab. 8.6 zusammengefait. F* Hierzu werden insgesamt 5al¢ betrachtet, in de-
die die Wechselwirkung zwischen PHE und TG50 nen die KorngoRenverteilung (Tab. 8.5) jeweils auf
bestimmenden Verteilungskoeffizienten zwischen der unterschiedliche Weise heKksichtigt wird: (i) se-
admizelbren bzw. mizeliren Phase und derafi- parate Behandlung aller homogenen Einzelfraktio-
gen Phase werden die bereits in FB 1 verwendetennen (j,k), (ii) Berticksichtigung der unterschiedlichen
Werte angesetzti(;; .. 1g50) = 0-0183 L/Mgg50) KorngroRenverteilungen der einzelnen Lithokompo-
K;n(ph&tgw) =0.011 L/mg;450))- nenten durch lithospezifische mittlere Durchmesser

Im Rahmen der Modellrechnungen zum reaktiven
PHE-Transport wird zumchst betrachtet, inwieweit
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Tab. 8.7: In den Parameterstudien des Fallbeispiels 2 angenommene lithologische Zusammensetzungen und mittlere Korn-

gréf3en des Aquifermaterials.

Gewichtsanteile[%)] der Lithokomponenten Korndurchmesser [mm]
Sand- Helle Dunkle Alle Litho-
Quarz stein Kalke Kalke komponenten
Gesamtprobe 10 15 35 40 Gesamtprobe 13.3
“geringe” Abweichung 20(+10) 25(+10) 25(-10) 30(-10) “kleine” Korner 4
“starke” Abweichung 30(+20) 35(+20) 15(-20) 20(-20) “groRe” Korner 30

1.0 1.0
@ 5
08l 08 |} i
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2 i i /77 i) B
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[ Ly i @ 4
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5 L:oofff - S r b
X r /,’ —w==w=n=- Konservativer Tracer X r =w=~=u=-- Konservativer Tracer T
g 04 [ .,’ Gesamtprobe - .g 04 Gesamtprobe (alle Einzelfraktionen) 7
% r f/ 77777777 helle Kalke ® [zvf £ | === d =30 mm ('groRRe’ Kérner) 7
E r !‘v dunkle Kalke § Litho-spezifische Korndurchmesser :
H A Sandsteine H 0.2 | - d=13.3 mm (Mittel) -
———— Quarz ———= d =4 mm (‘kleine' Kérner) 4
Material: Neckarkies, mittlerer Korndurchmesser (13,3 mm) Material: Neckarkies q
| | | 0.0 I I I
200 400 600 800 0 200 400 600 800
Zeit (Tage) Zeit (Tage)
1.0 [T 1.0
Li 4 L |
0.8 = — 0.8 = —
c r 1 c E 4
s | 48t 1
= =
© L 4 © L 4
= =
£ 06 - £ 06 [ =
[ L 4 [ Lt 4
N N i
c L 4 c [ 4
S S i
X r q X Fi B
g 04 — g 04 ) —
£ t —mwmumw- Konservativer Tracer b 5 r / —n=w=w=w- Konservativer Tracer 7
E r ——— Phe (Bodenprobe) 7] E [ /'/ — Phe (s,,16s0 = 100 mg/l) ]
0.2 | Phe ('schwache' Abweichung) _ 0.2 L / Phe (s,es0 = 0 mg/l) |
THE ] s Phe ('starke Abweichung’) i T | e Phe (8,160 = 1000 mg/l) 4
F Material: Neckarkies, mittlerer Korndurchmesser (13,3 mm) 1 Felf Material: Neckarkies 4
0.0 [ s s s ] 0.0 [ili s s s ]

200 400

o

600

800

Zeit (Tage)

400

o

600

®
=3
o

Zeit (Tage)

Abb. 8.6: Berechnungsergebnisse des Fallbeispiels 2: Durchbruchskurven (BTCs) von PHE am Entnahmebrunnen: (a) BTCs in
den lithologischen Einzelkomponenten im Vergleich zur BTC im physiko-chemisch heterogenen Aquifermaterial, (b) Einfluf3
der KorngoBe aud die PHE-BTCs, (c) Einflu3 unterschiedlicher Aquiferzusammensetzungen auf den PHE-Durchbruch, (d)

Beeinflussung des PHE-Transports durch TG50.

(Quarz: 1.7 mm; Sandstein: 16.6 mm; helle Kalke: Fir die Berechnung des PHE-Transports in An-
16.6 mm; dunkle Kalke: 11.4 mm), (iii) Verwendung wesenheit von TG50 werden die gleichen An-

der mittleren KorngoRe der Gesamtprobd £=13.3
mm), (iv) Annahme eines gRereni x-Werts (30 mm)
und (v) Annahme eines kleinereh,-Werts (4 mm).
Wie in Abb. 8.6b zu sehen istufiiit bereits die Ver-
wendung des mittleren Korndurchmesséxsim Ver-

nahmen wie in FB 1 getroffen. uf"die PHE-
Adsolubilisierung wird wiederum eine konstan-
te TG50-Monomerkonzentration von 100 mg/l
(=CMC,), fur die PHE-Solubilisierung eine TG50-
Mizellenkonzentration von 1000 mg/l (=10MC.,)

gleich zur separaten Behandlung aller Einzelfraktio- im Porenraum zwischen Eingabe- und Kontralitie

nen zu eineahnlich groRen Variderung der BTC wie
die Annahme einer “starker&nderung der lithologi-
schen Aquiferzusammensetzung (Abb. 8.6¢). Die f~
einen kleineren bzw. gfleren Korndurchmesser be-

rechneten Durchbruchskurven unterstreichen die Be-ten K ;..

deutung der Korngf3e fir den PHE-Transport unter
Ungleichgewichtsbedingungen.

angenommen. Die PHE-Sorption in die admiaed!”

Tensidphase  unter  Ungleichgewichtsbedingun-
gen wird dabei, wie in Kap. 7.3.4 beschrieben,
durch modifizierte Sorptionsverteilungskoeffizien-
benicksichtigt. Die berechneten

BTC an der Kontrollebene sind in Abb. 8.6d darge-
stellt. Ein Vergleich mit den Ergebnissen des FB 1
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(Abb. 8.3) zeigt, dal3 die mittlere PHE-Verweilzeit gr6Rer sind als die eines konservativen Tracers. Das
(50%-Durchbruch) bei Becksichtigung der Sorp- Tailing der BTC wird deutlich geringer. Die PHE-
tionskinetik wesentlich geringer ist. Durch den Adsolubilisierung durch TG50 edht die mittlere
PHE-solubilisierenden Einsatz von TG50 ergeben PHE-Verweilzeit um einen Faktor von etwa 1.5 und
sich mittlere PHE-Verweilzeiten, die nur wenig verstrktdas Tailing der Durchbruchskurve.
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9 Weiterentwicklungen von SMART

Im Rahmen der Modellverifizierung (Kap. 7) wurde gewéhlten nichtlinearen Sorptionsisotherme (Kap.
auf einige Probleme bei der Berechnung des gekop-3.1.2.2) bsen sich entweder “vordere” (Abb. 9.1a)
pelten Transports von PAK und Tensiden hingewie- und/oder “tickwértige” Fronten (Abb. 9.1b und c) auf
sen, aufgrund derer eine Weiterentwicklung des 1D- (SCHWEICH et al., 1993a). Als Konzentrationsfronten
Transportmoduls von SMART zu empfehlen ist. Auf sind hierbei alle Konzentrationsgmge eines Konzen-

die hierzu in dieser Arbeit angestellteiberlegungen
und realisierten bungsaretze soll im folgenden ein-
gegangen werden.

9.1 Behandlung nichtlinearer
Sorptionsisothermen

9.1.1 Problematik

Die konzentrationsalamigige Sorption bzw. Vertei-
lung von organischen Verbindungen zwischen Fest-
phase und af3riger Phaseufirt zu dispersioradinli-
chen Effekten beim Transport der Stoffe im Grund-
wasser (z. B. BHWEICH et al., 1993b; BSMA et
al., 1994). In Ablahgigkeit von der Form der zur
Beschreibung der konzentrationsabgigen Sorption

a
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Abb. 9.1: Schematische Darstellung der Aagling schar-

trationsprofils anzusehen. Grundlegende Bggrzur
mathematischen Beschreibung der Ausbreitung bzw.
Auflosung von Konzentrationsfronten wurden u. a.
von VAN DER ZEE & VAN RIEMSDIJK (1987),VAN
DUIIN & K NABNER (1991), BOSMA & VAN DER ZEE
(1993) und GRuUNDY et al. (1994) varffentlicht.

Da in der vorliegenden Arbeit nur keexe Sorp-
tionsisothermenKreundlichlsothermen mit Exponent
ng < 1, “Knick™Isothermen) relevant sind, be-
schinken sich die folgenden Augiifungen auf die-
sen Fall. Sie lassen sich jedoch sinng&nauch auf
konkave Isothermen sowie auf nichtlineare effektive
Isothermen zur Bercksichtigung mehrerer Gleichge-
wichtsprozesse (Kap. 5.3.1)bértragen (siehe auch
Kap. 9.2).

Konzentration an Festphase C,

Konzentration in Lésung C,,

Zeit t

Konzentration in Lésung C,,

Transportstrecke x

fer Konzentrationsfronten nichtlinear retardierter reaktiver Abb. 9.2: Veranschaulichung der Awiung scharfer Kon-

Tracer: (a) Freundlich-Sorptionsisotherme mjt, < 1,
(b) Freundlich-Sorptionsisotherme mi§, > 1 und (c)
“Knick-Isotherme (Tensid-Transport).

zentrationsfronten: (a) keexe Sorptionsisothermenf, <
1), (b) Geschwindigkeitslinien der betrachteten Punkte 1 bis
4, (c) Auflosung der Konzentrationsfront.
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Fur konvexdsothermen gilt:

“Ruckwdrtige” Fronten (positive Konzentrations-
springe:de/dz = +o0) ldsen sich auf, da jeder Punkt
des Konzentrationssprungs (Abb. 9.2c: Punkte 1 bis
3) mit einer anderen, jeweils aus der Steigung der

Tangente an die Sorptionsisotherme in dem betrachte-

ten Punkt (Abb. 9.2a) abzuleitenden Geschwindigkeit
(Abb. 9.2b) transportiert wird.

“Vordere” Fronten (negative Konzentrationsspgeé:
de/dxz = —o0) bleiben erhalten (Abb. 9.1b), da jeder
Punkt des Konzentrationssprungs mit der gleichen Ge-
schwindigkeit transportiert wird. In diesem fall kann
die Geschwindigkeit aus der Steigung der Isother-

mensekante durch die den Konzentrationssprung de-

finierenden Punkte (Abb. 9.2a: Nullpunkt und Punkt
4) abgeleitet werden.

In héheren Konzentrationsbereichen liegende Punkte

eines ansteigenden Konzentrationsprofils propagieren
schneller als die entsprechenden Punkte eines negati

ven Konzentrationssprungs (alle Punkte breiten sich
mit derselben Geschwindigkeit aus, siehe oben). Er-
reicht das Profil der ‘uckwértigen” Front die “vorde-
re” Front, so wird der Konzentrationssprung der “vor-
deren” Front sukzessive reduziert (Abb. 9.3). Als Fol-
ge dieser Reduzierurandert (verlangsamt) sich die
Geschwindigkeit der “vorderen” Front, da die Stei-

50 T T T
Geloste Konzentration t,=35e5s
t,=2e5s
t,=4.e5s
= t,=5.e5s
= ]
o
£
<
8
s
(8]
gt
6 8 10 12
250 T T T T T
Gesamt-Konzentration
t,=3.5e5s
200[ t,=0s t =2e5s / t,=4e5s
t,=5.e5s
= 150 1
3 ]
E El
5 / t;=7.e5s
QO 100 / ]
50

X (Gm)
Abb. 9.3: Sukzessive Reduzierung einer Konzentrations-
front (negativer Konzentrationssprung) durch schneller pro-
pagierende positive Teilspnge: (a) Profil der Konzentration
cw in LOsung, (b) Profil der Gesamtkonzentratige.

Lineare Isotherme Nichtlineare Isotherme

Csorb

Cscrb.Z

csorb,1

L 1} L L
Caiss 1 Caiss 2 Ciss Caiss.1 Caiss.2 Cuiss

Transportgeschwindigkeit

ctot

C(ot‘Z

Vi

—

Coot 1

Vo,1

—

Abb. 9.4: Retardierter Transport zweier zeitversetzt initiier-
ter Fronten it den Fall einer nichtlinearen Freundlich- Sorp-
tionsisotherme. Die Transportgeschwindigkeiten und
v1,2 der Fronten sind von der Steigung der zugrggen Se-
kante an die Sorptionsisotherme ahbig. Bei nichtlinea-
ren Sorptionsisothermen ist dahen # vi1,», wahrend bei
linearen Sorptionsisothermen gils,, = v1,2. Die diskre-
ten Volumina (‘parcels’) des 'Parcel-tracking'-Verfahrens
(schraffierte Fiche) werden innerhalb einer Modellzelle mit
einer (konzentrationsgewichteten) mittleren Geschwindig-
keit vy, transportiert.

gung der zugetrigen Isothermensekanteoffér wird.

Neben der Auftsung von positiven Konzentra-
tionssptingen ist auch die konzentrationsahfige
Transportgeschwindigkeit negativer Konzentrations-
spiinge zu beachten (Abb. 9.4), welche, beispielswei-
se durch zeitlich wechselnde Zugabekonzentrationen
am Siuleneinlauf, stiidig neu “produziert” werden.

Wie in Kap. 6.2.2 dargestellt wurde, kann das dén
retardierten advektiven Transport entwickelte 'Parcel-
tracking'-Verfahren (Kap. 5.3.3) bei der Beschreibung
des nichtlinear retardierten Transports zu Oszillatio-
nen fihren. Die Problematik veranschaulicht Abb. 9.4:
jedes 'parcel' wird innerhalb einer Modellzelle mit
einer konzentrationsgewichteten mittleren Geschwin-
digkeit transportiert, so dal’ eine sehr fei@imili-
che und zeitliche Diskretisierung erforderlich ist, um
die nichtlinearen Effekte nachbilden zarikien. Insbe-
sondere bei der Beschreibung des Tensid-Transports,
wenn durch den Isothermen-“Knick” drastische Ge-
schwindigkeitsunterschiede bei Konzentrationen um
die CMC, nachzubilden sindufirt dies zu extremen
Anforderungen an die Modelldiskretisierung.

9.1.2 Die 'Jump-displacement’-Methode

Die zuvor erliuterte Problematik macht deutlich,
daR fir eine gegenber der 'Parcel-tracking'-Methode
verbesserte Beschreibung des nichtlinear retardierten
Stofftransports auf die einzelnen 8pge des Konzen-
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Cot Acy,,; — 0 aus Gl. (9.3) die exakte (kontinuierli-
Con|~ — + — +———1 | ! ! ! che) Beschreibung der Ausbreitung des Konzentrati-
Cors | |:| | | | | onssprungs:
X adim vt = vrei (cu) (94)
ctot
Coz — 7 — =11~ 'j:| ‘ 1 1 1 mit
Ctot‘1 L | | | | | | | | v v
[ Uret\Cw) = - = y (95)
x ) Fled) ~ T 2

Abb.  9.5: Schematische Darstellung der ‘Jump- Je feiner daher die Unterteilung (Diskretisierung) der
displacement’-Methode. positiven Konzentrationsspnge gewhlt wird, desto
exaktere Ergebnisse sind zu erwarten (Kap. 9.1.3).
trationsprofil einzugehen ist. Weiter ist,oetite man  Fir negative Konzentrationssprge ist im Falle der
die Idee eines mehr mechanistischen bzw. diskretenhier angenommenen keexenlsothermen keine Un-
Ansatzes weiterverfolgen (Kap. 1.2.2), eine Diskre- terteilung erforderlich (Anzahl der Teilspmgen=1;
tisierung der Konzentrationssprge einzufihren, um Ctot,i,l = Ctot,1 UNdCror.s.2 = Ctor,2). Die Berechnung
die kontinuierliche Autbsung positiver Spirige nach-  von v,..; erfolgt, wie oben dargestellt, ebenfalls nach
bilden zu lonnen. Das Prinzip des hierzu entwickelten, Gl. (9.3).
als 'Jump-displacement’-Methode bezeichneten Ver-
fahrens zeigt Abb. 9.5. Jeder positive Sprung des Kon-
zentrationsprofils\c,: Mit czoe,1 UNdcor 2 als unte-
rer und oberer Wert der Gesamtkonzentration wird in
n Teilspringe (Intervalle\c;,. ; unterteilt:

Um neben der AuiSung der positiven Konzentra-
tionssptinge auch die Verminderung negativer Kon-
zentrationsspurige durch tiberholende” positive Teil-
spiinge (siehe oben) exakt erfassen anmkeén, er-
folgt die Berechnung eines Transportschritts (Zeit-
schrittiingeAt,.,) in Teilzeitschritten (variabledrige
Actori = Ctot,2 — Ctot,1 Vi={l,...,n} (9.1) At), in Qenen folgende drei Berechnungsschritte
n durchgeftihrt werden:
Fur jeden Teilsprung ergeben sich wiederum ein unte- 1 Ermittiung der ZeitA¢; bis zum michstnoglichen

rer und oberer Konzentrationsweyle ;1 bZW.cior,i2.  «(Jperholvorgang”. B die Zeitspanne, nach der ein
Zur Bestimmung der diesen Werten entsprechendenyqn;entrations(teil-)sprung den vor ihm liegenden
Punkte auf der Sorptionsisotherme, sind atimst die (Teil-)Sprungi + 1 erreicht, gilt:

zugeloirigen Konzentrationen in derafrigen Phase

Cw,i,1 UNdey ;2 durch Losung von Gl. (9.2) zu ermit- Al

teln (siehe auch Gl. 5.4) uf den unteren Konzentrati- Aty = ——— (9.6)
onswert (und sinngeaf8 {ir den oberen Wert) gilt: Uret,i = Uret,it1

V i furdie gilt: vyer,i > Vret,it1
Ctot,i,1 — Cw,i,1 — Cs,i,1 =

Ctot,ig — Cw,ig — L(Cw,i,1) = 0 (9.2) wobei Al; der @umliche Abstand der beiden betrach-
teten Spuhge zu Beginn des Teilzeitschritts ist und
Uret,i UNd v, 541 die Ausbreitungsgeschwindigkei-
ten der Spuihge sind. Das Minimum aller aglichen
Zeitspannen\t; bestimmt die lahgeAt des aktuellen
Teilzeitschritts.

Die retardierte Transportgeschwindigkeit der einzel-
nen Teilspungewv,.: ; ergibt sich dann aus der Stei-
gung der Sekante der Sorptionsisotherme durch die
beiden Punkted, ; 1,¢s,i,1) UNd (€y,i,2,C5,i,2):

2. Verschiebung aller Konzentrations(teil-)spge

Uq Uq (Berechnung neuer Ortskoordinaten):

Vreti = B = T e ®3)

Cuw,i,2—Cuw,i 1

Tineuw = Ti + 'Uret,iAt (97)
Die Vorgehensweise entspricht damit einer Appro- _ o
ximation der nichtlinearen Sorptionsisotherme durch 3. Berechnung der neuen Ausbreitungsgeschwindig-

eine stickweise lineare Isotherme (Siehe auch Kap keit des zum Ende des aktuellen Teilzeitschritts
9.1.3). Mit Acy; = Cuiz — Cuw.ii ergibt sich fir verdnderten Konzentrationssprungs (siehe 1.).
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9.1.3 Approximation nichtlinearer Iso-
thermen durch stlickweise lineare
Isothermen

Wie zuvor eréutert, kann die Ausbreitung sich kon-
tinuierlich aufdsender Konzentrationssprje durch
die Einflihrung einzelner Teilsprige nur mherungs-
weise wiedergegeben werden. Es ist daher mdepr;”
ob, wie nach den GIn. (9.4) bzw. (9.5urf'klei-
ne WerteAc,, ; zu erwarten ist, die mit der 'Jump-

der Konzentrationsfront (Anzahl der Intervalle bzw.
Teilspruingen=1000) die sukzessive Aafsung eines
positiven Konzentrationssprungs nhahezu exakt berech-
net werden. Bi' die zu 5 verschiedenen Zeitpunk-
ten berechneten Konzentrationsprofile ist kein Unter-
schied zur exaktendsung (analytisches Modell nach
CRITTENDEN et al., 1986) erkennbar.

Wahlt man kleinere Intervallzahlem (= 5, 10, 50),
so ergibt sich ein deutlich erkennbarer stuteniiger
Verlauf der Konzentrationsprofile (Abb. 9.7), wobei zu

displacement’-Methode berechnete Ausbreitung der sehenist, daf? eine Diskretisierung in 5 Teilspgé be-
Konzentrationsfront mit der analytisch berechneten reits zu einer akzeptablenaérung fihrt und fir 50

Ubereinstimmt und inwieweit sich die gailie An-
zahl der Teilspuihgen auf die Genauigkeit des Ergeb-
nisses auswirkt.

Wie Abb. 9.6 zeigt, kann mit einer hohen Aagling

T T
10*s 200%s

45 J?Y ¥ ¥
i500%s } i
wrii { B

C,(mg/l)

————— numerische Lésung
(1000 Intervalle)

¢ +mx A analytische Losung

vi=10%m/s n,=02 [}, =2,65g/cm®
Ki=5mg®7’L%%kg n,=0.3 q

P T )
X (m)

Abb. 9.6: Anderung des Konzentrationsprofilsu¢Kingirti-

Intervalle kein nennenswerter Unterschied zur exakten
Losung erkennbar ist.

9.1.4 Beschreibung des Tensid-Trans-
ports mit der ‘'Jump-displace-
ment'-Methode

Die Tensid-Sorptionsisotherme stellt bei der Behand-
lung nichtlinearer Sorptionsisothermen aufgrund ihres
charakteristischen Verlaufs (“Knick”-Isotherme, siehe
Abb. 4.5) einen Sonderfall dar. Zum einarsén sich
positive Konzentrationsspnge nicht zwangalifig,
sondern nur dann auf, wenn hegich des unteren und
oberen Konzentrationswestf,; 1 bzw. ¢ 2 Qilt:

Stot,1 < Serit UNG 8019 > Sepit (9.8)
wobeis...;; der durch Gl. (4.11) definierte Schwellen-
wert der Tensid-Gesamtkonzentration ist.

ge 'Front') eines nichtlinear retardierten Tracers mit der Zum anderendst sich der Konzentrationssprung nicht
Zeit (Berechnungsparameter siehe Legende): Vergleich zwi-kontinuierlich, sondern vielmehr in Form einer einzi-

schen analytischerdsung und Ilgherung mit dem 'Jump-
displacement'-Verfahren bei hoher Aadling (1000 Inter-
valle).

50
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40 -

35 L el
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25 i
Anzahl der Intervalle zur
20 | i Linearisierung der Isotherme

i - 5
151 d im0

exakte Losung

vi=1e5m/s n,=02 [},=265g/cm® | |
o hes s K; =5 mg®7L%%kg n,=0.3
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X (m)

Abb. 9.7: Ubereinstimmung zwischend¥érungsisung und

exakter losung in Ablahgigkeit von der gealtilten Anzahl

gen Stufe auf: der untet.,.;; liegende Teil eines Kon-
zentrationssprungs propagiert mit einer gedeno,
retardierten Geschwindigkeit..; (— “schrager” Ast
der Sorptionsisotherm& =1+ K 45 py /n.), deruber
scrit liegende Teil breitet sich mit Abstandsgeschwin-
digkeit v, aus (~ waagerechter Ast der Isotherme).
Definiert man, den beiden lineargksten der Sorp-
tionsisotherme entsprechend, zwei Teilsggé (GIn.
9.9a und 9.9b):

Sprung Lis¢or,1,1 = Stot,1 3 (9.9a)

Stot,2,1 = Secrit

Sprung 240612 = Scrit 3 Stot,2,2 = Stot,2 (9.9D)

und klassifiziert man weiter die Sprge eines Kon-
zentrationsprofils in 4 verschiedene charakteristische
Sprung-Typen (Abb. 9.8a), so kann der Tensid-
Transport unter Bercksichtigung einiger Fallunter-
scheidungen (Abb. 9.8b) exakt beschrieben werden.

linearer Teilabschnitte (Intervalle): Vergleich der Konzentra- F{ir die Ausbreitungsgeschwindigkeiten der sich nicht

tionsprofile (Berechnungsparameter: siehe Legende).

auflosenden Sprrige (Typ 1 bis 3) gilt:
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(a) Unterscheidung verschiedener Konzentrationssprung-Typen

A

tot

Gesamtkonzentration ¢

Transportstrecke x

(b) Kritische Fille der Anderung von Konzentrationsspriingen

Fall 1: Typ 2 - Sprung holt Typ 3 - Sprung ein und I6st sich auf
b) c)

Fall 2: Typ 3 - Sprung holt Typ 1 - Sprung ein und I6st diesen auf

a) b) c)
R R e EERREEEE EEEEEEE Bt -
1 1

Fall 3: Typ 3 - Sprung holt .

Typ 1 - Sprung (als 'unterer' 3 2: 5 2 2
Teil eines Typ 4 - Sprunges) __ [° % | [ S o
ein und I6st diesen auf L

-1

Fall 4: Typ 2 - Sprung (als
‘oberer’ Teil eines Typ 4 - . I
Sprunges) holt Typ 3 - 4 3 > 2

Sprung ein und I6st diesen B 17_‘|r——”|r””_71‘,—|71_”
auf - L -

Fall 5: Typ 2 - Sprung holt

Typ 1 - Sprung ein und I6st 2 'S 3
di f
lesenaur | _E 777777777777777777
Abb. 9.8: Anwendung des ‘Jump-displacement'-

Verfahrens auf den Transport von Tensiden (“Knick’-

Sorptionsisotherme): (a) Unterscheidung der Sprung-Typen:

Typ 1 — alle Spuhge unters.rit; Typ 2 — alle Spuhge
uber scrit; Typ 3 & 4 — alle Sptinge mit einem oberen
Konzentrationswert @f3ers..;: und einem einem unteren
Konzentrationswert kleinet..;: (Typ 3: negativer Sprung;
Typ 4: positiver Sprung. (b) Zu becksichtigende &ile bei
der Anderung von Konzentrationssprgen (gestrichelte
Linie: Zwischenzustand).

Va
=" 9.10a
Uret,1 1+de pb/ne ( )
Uret,2 = Va (9.10b)
Va
< Upe < Vg 9.10c
1+depb/ne Uret,s v ( )

Ein Beispiel fir die Veanderung des Profils der Ten-
sidkonzentration mit der Zeit zeigt Abb. 9.9. Es ist
zu sehen, daf3 diebérs..;; liegenden, sich unretar-
diert ausbreitenden Konzentrationaspyé sukzessive
die “vordere” Front einholen und eine mit der Zeit zu-
nehmende Gftung des Konzentrationsprofils auf den

Schwellenwers...;; zur Folge haben.

Ein konkretes Anwendungsbeispiel liefert die Berech-
nung des “Stufen”-Experiments zum TG50-Transport,
auf das bereits im Rahmen der Validierungsrechnun-
gen eingegangen wurde (Kap. 7.3.3). Wie Abb. 7.12
zeigt, ist die Transportzei 5(,) der ersten Konzentra-
tionsfront Binger als die Transportzejf s, der zwei-
ten, durch eine weitere Bohuing der Zugabekonzen-
tration initiilerte Front. Aus Gl. (9.3) ergibt sichfdie
Transportgeschwindigkeit der ersten Froistl) mit
Sw,1,1 = Sad,1,1 =0:

Vg Vg

Sad,1,2 pPb
Rl 1+ Sw,1,2 MNe

(9.11)

Uret,1 =

wobei die T'G50-Konzentrations,, 1,2 (= Smo,1,2 +
Smi,1,2=1250 mg/l) in der vaRrigen Phase gBer ist
als dieCMC, (=90 mg/l) und demzufolge die ma-
ximale Tensidbelegung auf den Kornobachien er-
reicht ist. Es gilt also:

Sad,1,2 = Z Fm(i) ‘S%ggs.o,j,o.%—lmm) (9.12)

J

Mit den Werten @f f,,; aus Tab. 7.4 und
Sad(tg50,7,0.25—1mm) AUS Tab. 7.8 ergibt sich ein
Sqd,1,2-Wert von 600 mg/kg. Mitp,=1.67 kg/l und
n.=0.37 errechnet sich aus Gl. (9.11) ein Retarda-
tionsfaktor R, = 3.1 fiir die erste Front. Die zweite
Front (=2) breitet sich unretardiert aus, dg; 1,2 =

— ocmazx _ .
Sad,2,2 = 844(t950,7,0.25—1mm) 2U F2 = 1 fUhrt.

9.2 Raumlich und zeitlich veran-
derliche effektive Isothermen

9.2.1 Problematik

Wahrend bei der Verwendung nichtlinearer Sorptions-
isothermen der Transport einer Substanz nur von der
Konzentration der Substanz selbst abgig ist, muf3

bei der Beschreibung von Gleichgewichtsprozessen
zwischen der betrachteten Substanz (hier: PAK) und
weiteren (Ko-)Substanzen (hier: Tenside) durch effek-
tive Isothermen (Kap. 5.3.1) auch die Abigigkeit
von der Konzentration der Kosubstanz(en) beachtet
werden. Ist die Konzentration der Kosubstaanm-

lich und zeitlich konstant, wie es beispielsweise in den
Laborexperimenten zum gekoppelten Transport von
PAK und Tensiden (Kap. 7.3.4) der Fall ist, bleibt die
effektive Isotherme ebenfalls uneardert und es be-
steht in Bezug auf die mathematische Beschreibung
des PAK-Transports kein Unterschied zu der im vor-
angegangen Kapitel beschriebenen Vorgehensweise.
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Abb. 9.9: Beispiel tir den Tensidtransport bei Annahme einer “Knick”-Isothermealderung des Profils der Gesamtkonzen-
tration CM C. = 100mg/l, p» = 2.0kg/L, n. = 0.25, scrir = 900mg/l, vy = 2.5 - 1075m/s).

Ist die Tensidkonzentration jedoch zeitlich variant, Konzentrationsverteilung ama8leneinlauf @ir den

z. B. wenn eine Tensidzugabe nur zeitweise erfolgt, Beginn einer Tensidzugabe in eine Latzrig, in der
oder ist die Tensidverteilung zwischen den einzel- hinsichtlich des PAK-Transports statene Verfaltnis-
nen Phasen (afrige, mizelire und admizedlie Pha-  se herrschen. Im einzelnen sind dargestellt:

se), aufgrund einer heterogenen Zusammensetzung

des Aquifermaterialsatimlich veginderlich, ergeben ¢ das Profil der PAK-Gesamtkonzentration vor der
sich fiir die Beschreibung des PAK-Transports durch Tensidzugabe (konstante Konzentratiay) und zur

die sich dann ebenfallsndernden effektiven Isother- ~besseren Veranschaulichung drei Wasservolumina (A
men weitaus komplexere GesetaRigkeiten bzw. Be- - noch vor der &tle, B und C - in der &ile, unter-
dingungen, die im Rahmen dieser Arbeit noch nicht schiedlich grau schattiert),

Gege_nstand"d_er Modellentvwcklung sind, im H_|nbl|ck ¢ die Charakteristiken der Ausbreitungsgeschwindig-

auf ene noglichst allgemelne Anvyendbarken VoM eiten der PAK-Partikel in Abwesenheit von Tensid

SMART jedoch zu bercksichtigen sein werden. (vpax), der Tensid-Partikebfronsiq) Sowie der PAK-

Zu beachten ist, dal3 die beschriebene Problema-Partikel in Anwesenheit von Tensidgax (+rensid))

tik kein spezifisches Problem der Beschreibung dessowie der Weg der jeweils die Grenzen der Was-

Transports von PAK und Tensiden ist, sondern servolumina re@Sentierenden Partikel im Weg-Zeit-

grundsitzlich immer dann in Betracht zu ziehen ist, Diagramm,

wenn die Verteilung eines Stoffes zwischen Festphase

und walriger Phase von der Anwesenheit eines oder

mehrerer anderer Stoffe beeinflu3t wird. Nach Kennt-

nis des Verfassers liegen zu diesem Thema jedoch kei-e das veanderte Konzentrationsprofil, das sich aus

ne Publikationen vor, so daf3 die hierzu angestellten einer sequentiellen Berechnung von Tensid- und PAK-

Uberlegungen sowie erste Aatgeé zur Beschreibung Transport ergebenuvde.

des PAK-Transports bei wechselnden Tensidkonzen-

trationen im folgenden pisentiert werden sollen. Im ersten Beispiel (Abb. 9.10) wird eine geringkon-
zentrierte Tensidzugabe<(CMC.) betrachtet, die
zu einer Verringerung der Transportgeschwindigkeit

9.2.2 Planomene und losungsanatze der PAK vonuvpak auf vpag(4rensiay fuhrt (Ad-
solubilisierung). Es wird angenommen, def3.,,s:q4,

Die Bedeutung zeitlich oder atimlich variabler  die Ausbreitungsgeschwindigkeit des Tensids/3gr

Tensidkonzentrationenuf”den PAK-Transport und ist als vpax (Tensid-Sorption geringer als PAK-

die entstehenden Bhomene sind in den Abb. Sorption). Weiter wird zur Vereinfachung von Gleich-

9.10 und 9.11 an zwei Beispielen dargestellt. Die gewichtsbedingungen sowie von einer linearen PAK-

Abbildungen zeigen die Entwicklung der PAK- Sorptionsisotherme ausgegangen.

e das exakte Ergebnisifdas veahderte Konzentra-
tionsprofil nach der Zeif\¢ sowie
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Abb. 9.10: Verdnderung des PAK-Konzentrationsprofils in

einer Laboratile infolge einer gering konzentrierter! ( app. 9.11: Verdnderung des PAK-Konzentrationsprofils in

CMC.) Tensidzugabe (Adsolubilisierung). einer Laboraiile infolge einer hochkonzentrierten-%
CMC.) Tensidzugabe (Solubilisierung). Fall 1 (oben):
VPAK <UPAK (+Tensid) < UTensid Fall 2 (Unten).’UPAK <
UTensid <UPAK (+Tensid)-

Wie Abb. 9.10 zeigt, werden durch die Tensidzuga-

be zwei Spunge im PAK-Konzentrationsprofil “in-  Behandelt man Tensid- und PAK-Transport separat
duziert” (Ortskoordinatem 4 = At-vpAk (4 Tensid) (sequentielle Berechnung) und berechnetoist das
undzp = At-vrensia). Diese Konzentrationsspnge  Konzentrationsprofil des Tensids nach Ende des aktu-
bewegen sich mit unterschiedlichen Geschwindigkei- ellen Zeitschritts und anschlieBend (unter@zsich-

ten Wrensia DZW.vp Ak (+Tensia)) Mit der Zeitimmer  tigung des “neuen” Tensidprofils) den PAK-Transport,
weiter auseinander und grenzen innerhalb des Konzenkann der gekoppe|te Transport von PAK und Tensiden

trationsprofils drei Bereiche ab:< z < z4: erfohte  njcht korrekt beschrieben werden (Abb. 9.10).
Konzentratione;; 4 < x < zpg: verringerte Kon-

zentrationes; > xp: urspringliche Konzentration
co. Die Konzentrationer:; und ¢y lassen sichuber
Verhdltnisse der Ausbreitungsgeschwindigkeiten aus
co ableiten (siehe Abb. 9.10)uFden PHE-Transport

in den in Kap. 7 betrachteten Labatdén und eine . N .
Zugabe von TG50s(=C'} C,=90 mg/l) ergeben sich ~ anNgenommen wird, dalrensia groBer ist als
folgende Wertez; ~2 cy; c220.95 cp. Bei Einsatz ei- ~ VPAK unq VPAK (+Tensid)- Wi Zuvor, werden
nes kationischen Tensids mit starkerSorptionsneigungGle'ChgeW'ChtSbed'm:“lungen und eine lineare PAK-
ist auch denkbar, dalp 4k > v7ensia ist. In diesem Sorptionsisotherme vorausgesetzt.

Fall wird ¢2=0 und es bildet sich zwischen den beiden Prinzipiell ergibt sich in diesem Fall die gleiche Situa-
Springen ein PAK-freier Bereich aus. tion wie im ersten Beispiel. Durch die unterschiedli-

In einem zweiten Beispiel (Abb. 9.11, oben) wird
der Fall einer PAK-Solubilisierung durch eine hoch-
konzentrierte Tensidzugabe>( CMC.) betrachtet,
die eine Erlohung der PAK-Transportgeschwindigkeit
von wvpax auf vpag(frTensiq) bewirkt, wobei
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che Rangordnung der Ausbreitungsgeschwindigkeitenfolgende Bedingung aufgestellt werden:
ist jedoche; < ¢p und ey > ¢g. FUr eine Zugabe von

TG50 in 10-facher Konzentration détM C.. ergeben 1 — Kiasgi™+Ka
sich fiir PHE folgende Werte:; ~0.3 ¢o; co & 1.3 ¢o. Kas >0 (9.15)

| i s 7 Ky Ko Kal 537
Ein Extremfall ergibt sich, wenn die Solubilisierung
bewirkt, dal? der PAK-Transport in Anwesenheit von Das Kriterium kann nur dann et werden, wenn
Tensid schneller ist als der Transport des Tensids selbsb”t:
(VPAK (+Tensid) > VTensia)- IN diesem Fall schrumpft
der Bereich zwischen den eahriten Konzentrations-
spiingen auf einen Punkt zusammer)y (= ) und

es entsteht ein Konzentrationspeak (— o0), der ) _ o _
sich mit vrensiq ausbreitet (Abb. 9.11, unten). Die- Der Tensid-Verteilungskoeffizient zwischen Festpha-

K > K;d . Srand(w + Ky (9.16)

se Situation tritt ein, wenn die Forderuyensiq > se und valriger Phase mul alsoofier sein als der
Rpar(+Tensia) €rfillt wird. Hierzu kann, ausgehend PAK;VertmIungskoeffment zwischen Fe.sftphase (ein-
von den bei Annahme von Gleichgewichitigen Be- schlie8lich admizediier Phase) und aBriger Pha-
ziehungeniii die Retardationsfaktoren se. Rir TG50 wird diese Bedingung jedoch auch

gering sorbierende Substanzen und/oder Materialien
(kleiner K 4-Wert) nicht erfillt.

Auch fir die betrachteten Solubilisierung#é’ a3t
sich das exakte Ergebnis durch einen sequentiellen
Ansatz nicht nachbilden (ohne Abb.).

max

s Pb
=14 — "ad 0 A
Frensia =1+ $mi + CMC, n, (9-13)

K:gsof® + Ka py

9.14
1+ K7 8mi Me ( )

Rpak(+Tensiay = 1+
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10 Schiluf3betrachtungen

10.1 Zusammenfassung und aktive Transport nurui eine einzige, repisentative

ScthBfoIgerungen Stromohre berechnet werden.
Die Entwicklung von SMART orientierte sich an

der konkreten Fragestellung des Transports von PAK

Ausgehend von der Erkenntnis, dal3 mathematische ) - . : .
Modelle, die auf phihomenologischen bzw. empiri- In _Anwesenhelt_von Tensiden m't. dem Z.'el’ d.'e
schen Anatzen zur Beschreibung reaktiver Prozesse Effizienz des Einsatzes von Tensiden bei In-situ-
basieren, nur von begrenztem Nutzen im Hinblick auf Sanierungsma@nahmen besser beurteilenannda.

die Vorhersage des Transports von im GrundwasserH_'erbg' yvurde mit d_em PAK Phenant_hrep und dem
gelisten Schadstoffen sind, wurde bei der Entwick- nicht-ionischen Tensid Terrasurf G50 je ein Vertreter

lung des Simulationsmodells SMART ein anderer Weg Iperi]der ?toﬁg[rguppen ausga\lvvlt, fuir d?n die ﬁr;;order'
beschritten. Ziel war es, ein sogenanntes \dntaiho-  'cen Prozeliparameter als experimentell bestimmte

dell, d. h. ein reines Prognosemodell zu entwickeln, (gemessene) @Ren aus den Arbeiten Vf’nLE'NE"
indem DAM (1998) und DANZER (1998) zur Vertigung stan-

den. Da die Mehrzahl der Parameter nicht nur stoffspe-
o ) ] zifisch, sondern auch von den Eigenschaften des Aqui-
> nur diejenigen Prozesse in das Modell implemen- termaterials abérigig sind, wurden Neckarkiese aus
tiert wurden, die im Rahmen von Laborexperimen- Tyhingen-Hirschau und aus dem NaturmeRfeld Hork-
ten identifiziert und quantifiziert werden konnten, heimer Insel betrachtet, deren physiko-chemische Ei-
genschaften von @ATHWOHL & RUGNER (1996),
RUGNER et al. (1997), RGNER (1998a) und Klein-
eidam (1998) detailliert untersucht wurden.

> die physiko-chemische Heterogeatities Aquifer-  Auf der Grundlage der Ergebnisse verschiedener ex-
materials in Form von lithokomponentenspezifi- perimenteller Untersuchungen wurde eine Modell-
schen Parametern direkt in den Prozef3beschreibunvorstellung der g den gekoppelten Transport von
gen beucksichtigt wurde. PAK und Tensiden relevanten Prozesse entwickelt und
durch Modellsimulationen verschiedener Batch- und
Zur Beschreibung des reaktiven Stofftransports in he- Laborsiulenexperimentaberptift und erweitert. Die
terogenen pasen Medien wurde ddragrang&sche Ergebnisse dieser Berechnungen lassen sich wie folgt
Ansatz von D\GAN & CVETKovIiC (1996) adap- zusammenfassen:
tiert und dahingehend erweitert, dal3 auch komple-
xe Grundwassersiniungsverhltnisse und physiko- e Der 'Two-region’-Ansatz in Verbindung mit einem
chemische Prozesse (z. B. unglemimfiige Stomung, Intrapartikeldiffusionsmodell ist zur Beschreibung der
Intrapartikeldiffusion in physiko-chemisch heteroge- PAK-Sorption geeignet: i~ die betrachteten Litho-
nes Aquifermaterial) behandelt werdearkien. Das  komponenten Quarz, helle und dunkle Kalke sowie
Verfahren erlaubt eine separate Behandlung von kon-Sandstein kann der zeitliche Verlauf der Schadstoff-
servativem Transport und reaktiven Prozessen. Beiaufnahme nahezu exakt nachgebildet werdem.das
der Berechnung des konservativen Transports bested angzeit-Sorptionsverhalten ist die Gleichgewichts-
hen keine Vorgaben hinsichtlich des anzuwendendenfraktion dabei von untergeordneter Bedeutung und
Modells, d. h. je nach Art und ®Renskala der Pro-  kann fir die Kalke und Sandsteine vernaa$gigt wer-
blemstellung kann unter den zur Vledling stehenden  den.
Verfahren bzw. Programmen auf das jeweils passend- _ . o )
ste Modell zur Berechnung der Grundwasserstifig e Durch die explizite Barcksichtigung aquifermate-

und des Tracer-Transports mekgegriffen werden. rialspezifischer Parameter innerhalb des Diffusions-
modells ist eine Voraussagbér die Sorptionskinetik

Zur Beschreibung des reaktiven Transports ist nur eine beliebiger organischer Schadstoffe an das untersuchte
eindimensionale Betrachtung einzelner Strohmein Aquifermaterial noglich.

erforderlich. Lassen sich die reaktionsspezifischen
Eigenschaften des betrachteten qeari Mediums e Der PHE-Transport in physiko-chemisch heteroge-
durch effektive Parameter beschreiben, muf der re-nem natiflichem Aquifermaterial kann auf der Grund-

> ProzelRbeschreibungen entwickelt wurden, die aus-
schlie3lich meRRbare Parameter bggén und
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lage von unab#rigig bestimmten lithokomponenten-
spezifischen ProzeR3parametern allein durch Kenntnis
der lithologischen Zusammensetzung des Aquiferma-
terials mit dem Simulationsmodell nachgebildet wer-
den.

e Die Form der in den Laboasilenversuchen gemes-
senen PHE-Durchbruchskurven ist im wesentlichen
von Dauer und Verlauf der Einstellung des Sorptions-
gleichgewichts akdrigig und kann afierungsweise

auch durch Betrachtung eines Ersatz-Batchsystems

abgeschizt werden.

e Der Transport von TG5@Rt sich €ir kleine Zeit-
skalen, wie sie di' Laborexperimente typisch sind,
nicht, wie urspuhglich angenommen, durch Gleich-

gewichtsbeziehungen beschreiben. Die Berechnungs-

ergebnisse deuten vielmehr darauf hin, da3 auch im
Falle von TG50 die massentransfer-limitierte Sorption
fur das beobachtete Tailing der Durchbruchskurve ver-
antwortlich ist. Mit dem € den PHE-Transport ver-
wendeten Diffusionsansatz in kugaifiiige Partikel
wird die limitierende Wirkung der Diffusion jedoch
Uberschizt, was mit einer auf diaul3eren Partikelbe-
reiche (Makro- und Mesoporen) begrenzten Diffusion
der Tensidmonomere edd ' werden kann.

e Die Berechnungen zum PHE-Transport in An-
wesenheit von TG50 be#igen die Interpretati-
on einer goRtenteils an den inneren Kornober-
flachen festgelegten admizaén TG50-Phase. Nur
wenn dementsprechend die Sorption von PHE in
die TG50-Admizellen in die Intrapartikeldiffusion
miteinbezogen wird, ergibt sich eine gutéberein-

iv. die nichtlineare Gleichgewichtssorption der PAK-

Molekule an die Kornmatrix bzw. Festphase,

v. die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-

steinspartikel (Krner)
vi. die PAK-L6sung in die Tensid-Mizellen in der
walrigen Phase,
vii. die “schnelle” PAK-Losung (bzw. -Sorption)
in leicht zugingliche, an der Obedthe der
Gesteinspartikel sorbierte Tensidadmizellen und
-hemimizellen sowie
viii. die diffusionslimitierte Sorption von PAK-
Molekulen an im Innern der Gesteinspartikel fest-
gelegte Tensidadmizellen und -hemimizellen.

Im Hinblick auf die Verwendung von Tensiden im
Rahmen von In-situ-Sanierungsmaflnahnadst Kich
damit folgende verallgemeinerte Kernaussage ablei-
ten:

Bei der Abschtzung der Tensidwirkung auf den
Schadstofftransport muf3 die Kinetik der Wechselwir-
kung zwischen Schadstoff und admize#i Tensid-
phase barcksichtigt werden. Eine Prognose unter An-
nahme von Gleichgewichtsbedingungahit'zu einer
Uberschitzung der Tensideffizienz.

Insgesamt betrachtet zeigt die vorliegende Arbeit, dal3
das Konzept eines auf prozel3orientierten Formulierun-
gen beruhenden Simulationsmodells und der Verwen-
dung unabhigig bestimmter Prozel3parameter neue
Perspektivendi die Entwicklung und Anwendung nu-

stimmung der berechneten und gemessenen PHEqnarischer Simulationsmodelleadiriet. Wie hier am

Durch.bruc'hskurven. Die. Kinetik dgr Sprption VON  Beispiel des gekoppelten Transports von PAK und
PHE in die TGS0-Admizellen verliert jedoch mit  tensiden dargestellt wurdeokiien die Ergebnisse

zunehmender Mizellenkonzentration an Bedeutung. yon | aborexperimenten durch den Vergleich alternati-
D. h. bei wachsenden Tensidkonzentrationen wird dasVer ProzeRbeschreibungen mit Hilfe von Modellrech-

PHE-Transportverhalten in Anwesenheit von TGS0 1y ngen besser interpretiert werden. Auf diese Weise
mehr und mehr von der schnellen PHBsLing in die  3p¢ sich wesentlich zur Verbesserung des edtiis-
mizellare TG50-Phase dominiert. ses von komplexen Prozessen und Wechselwirkungen

. _ beitragen.
Aufgrund der hinzugewonnen Erkenntnisse aus den

Modellrechnungendsinen tir den gekoppelten Trans-
port von PAK und Tensiden insgesamt 8 Prozesse als
relevant angesehen werden:

Eine unabdingbare Voraussetzung €in solches Mo-
dellkonzept ist die explizite Backsichtigung der
physiko-chemischen Heterogeatitdes pansen Me-
diums im Modell. Nur auf diese Weiseokien

die lithokomponentenspezifischen Parameter als feste
GroéRen behandelt und auf heterogen zusammenge-
setzte natiliche Aquifermaterialierubertragen wer-
den.

i. die Bildung bzw. Formierung von Mizellen aus
einzelnen Tensidmonomeren, falls die Tensidkon-
zentration in losung die effektive kritische Mizel-
lenkonzentratiorC M C'. im betrachteten System
Uberschreitet,

ii. die lineare Gleichgewichtssorption der Tensidmo- 1().2 Perspektiven
nomere an die Kornmatrix bzw. Festphase,

iii. die Diffusion der Tensidmonomere in die Intrapar-

tikelmakroporen und -mesoporen,

Im Rahmen der weiteren Modellentwicklung sind
die in der vorliegenden Arbeit vorgeschlagenenen
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Losungsarstze (Kap. 9) @if eine geeignetere Be- von Tensiden von Interesse. In diesem Zusammenhang

handlung von nichtlinearen und zeitlich aederli- sollten auch die in dieser Arbeit mit vergleichswei-
chen effektiven Isothermen zusammengug&n und in se einfach konfigurierten Fallbeispielen begonnenen
SMART zu integrieren. Berechnungenuf’ die Feldskala weitergefiit wer-

den. Durch umfangreiche Prozel3- und Parameterstu-

sageruber das Verhalten von PAK im natichen Un- dien .unter Be..nt':ksichtigu.ng der hydra'u'!ischen. und
tergrund treffen zu finen, weitere Prozesse bek: physiko-chemischen Aquiferheterogextisollten sich

sichtigt werden, insbesondere der mikrobielle Schad- die dominierenden Prozesse und Parameter weiter ein-
stoffabbau und die Schadstoff-Freisetzung aus organi-9€nzen lassen.

schen Mischphasen. Um die Betrachtungen zum gekoppelten Transport
Des weiteren ist der Frage nachzugehen, inwieweit die V0N PAK und Tensiden auf weitere Vertreter beider
fur kleinskalige Laborexperimente als relevant iden- Stoffklassen ausdehnen zariden, sollte die erforder-
tifizierten Prozesse auf oReren Skalen von Bedeu- liche Datenbasis im Rahmen von Batch-Experimenten
tung sind. Wertvolle Erkenntnisse hierzu sind aus ei- IM Labor erweitert werden. Hierbeiare insbesonde-
nem in Kiirze zu startenden groRskaligen Experiment "€ dié Untersuchung kationischer Tensidenschens-

in VEGAS (Versuchseinrichtung zur Grundwasser- Wert, da dieUbertragung der ErgebnisserfTGs0
und Altlastensanierung, Univeratt'Stuttgart) zu er- auf kationische Tenside aufgrund der unterschiedli-

warten. Hierbei scheint insbesondere die im Rahmen chen Bindungsformen von nicht-ionischen und katio-
der Validierungsrechnungercetérte Sorptionskinetik nischen Tensiden bei der Sorption problematisch ist.

Zudem missen, um zukiftig praxisrelevante Vorher-
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