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Sorptions- und Desorptionsverhalten von ausgewihlten polyiyklischen aromatischen
Kohlenwasserstoffen (PAK) im Grundwasserbereich
von Mike Herbert!

Kurzfassun g: Den polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK) kommt bei Schadensfillen bzw.
Altlasten von-Kokereien oder ehemaligen Gaswerken eine besondere Bedeutung zu, da sie zu den Hauptinhaltsstoffen von
Teerdlen gehdren. Zudem weisen viele PAK toxische, karzinogene, mutagene und teratogene Eigenschaften auf.

Wichtige Faktoren fiir die Ausbreitung der PAK in der wassergesittigten Bodenzone sind deren Sorptions- und Desorptions-
verhalten. Dieses Verhalten hingt von sehr unterschiedlichen schadstoff- und bodenspezifischen Parametern ab. Die Sorp-
tion der PAK ist konzentrationsabhingig und damit nicht iiber alle Konzentrationsbereiche linear. Bis ca. fiinf Prozent der
Wasserloslichkeit des jeweiligen PAK 1ift sich die Verteilung der PAK zwischen der festen und der fliissigen Phase mit
einem linearen Verteilungskoeffizienten (K, beschreiben. Da-nach nimmt unter statischen Bedingungen die Sorptionsnei-
gung zunichst stark ab, bis die PAK ab 40 - 60% der Wasserldslichkeit schlieBlich wieder verstirkt vom Boden festgehal-
ten werden, wo sie in einer Art kristalliner Form vorliegen. Dieser Bereich 1Bt sich nur mit nichtlinearen Sorptionsmodel-
len, wie z.B. dem BET-Modell, beschreiben. Die Sorption der PAK ist zum groften Teil abhingig vom Gehalt an orga-
nischem Material. Die Art der organischen Substanz beeinflufit das Sorptionsverhalten, so daf} junges (rezentes) organisches
Material weniger sorbiert als altes (fossiles). Mit steigendem Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizienten (Kqw) des PAK
nimmt dieser EinfluB ab. Die spezifische Oberfliche hat bei der Sorption nur bei extrem geringen Gehalten an organischer
Materie einen mefibaren EinfluBl, der mit steigendem Kgy, zunimmt (hydrophobe Sorption). Die Zeit zur Einstellung des
Sorptionsgleichgewichts ist bei PAK linger als bisher angenommen. Sie wird stark beeinfluit von der Art und Weise, wie
das Bodenmaterial und die organische Substanz vorliegen. Béden mit mikropordsen Aggregaten und viel organischer Sub-
stanz (hohe Sorptionskapazitit) bendtigen wesentlich lingere Zeitrdume als kiesiges, sandiges Material mit sehr wenig orga-
nischer Substanz (geringe Sorptionskapazitiit). Die Zeit zur Gleichgewichtseinstellung wird dabei durch diffusive Prozesse
in das Bodenmaterial bestimmt. Ein hoher Zeitbedarf fiir die Gleichgewichtseinstellung bei der Sorption bedingt umgekehrt
auch lange Zeiten fiir die Desorption. Eine kurze Desorptionsphase kann somit dazu fiihren, daB nur geringe PAK-Anteile
wieder in die fliissige Phase lbertreten. Solche Ungleichgewichtsbedingungen bei der Desorption werden dokumentiert
durch eine rasche Abnahme der PAK-Konzentration in der fliissigen Phase, bei geringer Abnahme der PAK-Konzentration

an der festen Phase. Dies kann sich auf die Effizienz von Sanierungen stark negativ auswirken.

Sorption and desorption characteristics of selected polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAH) within the aquifer

Abstract: Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) are of particular interest in hazardous waste sites produced by coking
plants or former gas works because they are the main constituent of tar oils. In addition, they are considered toxic, carcino-
genic, mutagenic and teratogenic.

Important factors controlling the transport of PAH in the saturated zone are their sorption and desorption behaviour. This,
in turn, depends on various contaminant characteristics and subsoil specific parameters. Sorption of PAH depends on their
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concentration and does not show a linear relationship throughout the concentration ranges. The distribution of PAH between
the solid and the liquid phase can be described by a linear distribution coefficient (K,) for up to approximately 5% of the
solubility of respective PAH. With time and under static conditions the sorption tendency decreases. After the PAH attain
40 - 60% of their solubility in water they are increasingly adsorbed by the soil, where they exist in a kind of crystalline
form. Behaviour of PAH in this solubility range can only be described by non-linear sorption models, e.g. the BET-model.
The sorption of PAH is for the most part dependent on the amount of organic material present in soils. The type of organic
matter has an influence on the sorption behaviour: young (recent) organic material adsorbs less than older organic material.
This influence decreases with an increase in the octanol/water distribution coefficient (Kow) of the PAH. The specific
surface only has a detectable influence on the sorption in soils with an extremely low amount of organic matter, however,
this increases with an increase of Kqy (hydrophobic sorption). The time needed to adjust to the sorption equilibrium is
longer for PAH than assumed up to now. It is affected by the type and manner in which the soil and organic material are
present. Soils with microporous aggregates and abundant organic matter (high sorption capacity) need considerably longer
to reach equilibrium than gravel or sandy material with a slight organic content (low sorption capacity). The time required
to obtain equilibrium is determined by diffusive processes in the soil. The large amount of time needed to acquire sorption
equilibrium stipulates the long time required for desorption. A short desorption period thus leads to only a small amount
of PAH transfer to the liquid phase again. Such non-equilibrium conditions during desorption are documented by a rapid
decrease in PAH concentration in the liquid phase and a small decrease of PAH concentration in the solid phase. This can
negatively affect the efficiency of remediations.
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1. Einleitung

Jede Arbeit, die sich mit der- Problematik von industriell, privat oder anderweitig emittierten
Stoffen beschiftigt, kann nur Teilaspekte beleuchten. Dies wird deutlich, wenn man die Flut von
chemischen Verbindungen betrachtet, die industriell in Gebrauch sind bzw. als Synthesezwischen-
produkte vorkommen. Von rund 3 Milliorien bekannten chemischen ‘Verbindungen werden ca.
500.000 verwendet, von denen wiederum etwa 500 in erheblichen Mengen in die Umwelt emittiert
werden. Fiir iiber 400 Stoffe gibt es maximale Arbeitsplatzkonzentrationen (MAK), wobei fiir sich
spricht, daB die Mehrzahl organische Verbindungen sind (ANTWEILER & SCHLIPKOTER 1978;
THOME-KOZMIENSKY 1988).

Die Eigenschaften organischer Schadstoffe sind sehr unterschiedlich, so daf3 Ergebnisse von Un-
tersuchungen mit einer Substanz oder Schadstoffgruppe nur eingeschrinkt auf andere organische
Verbindungen {ibertragbar sind, wenn man die chemisch-physikalischen Unterschiede nicht be-
ricksichtigt.

Dies gilt auch fiir den Vergleich von polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK)
mit leichtfliichtigen chlorierten Kohlenwasserstoffen oder Pestiziden. Die PAK stellen selbst eine
sehr heterogene Gruppe dar, so daB man nur schwer allgemeingiiltige Aussagen iiber das Verhal-
ten d e r PAK treffen kann.

1.1 . Chemisch-physikalische Eigenschaften der PAK

Die PAK weisen beziiglich ihrer chemisch—physikalischen Eigenschaften groBe Unterschiede auf.
-Eine grobe Eingrenzung innerhalb dieser Schadstoffgruppe stellen die 16 PAK der US~EPA -Liste
(Priority Pollutant List der Umweltbehérde der USA) dar. Die Liste enthilt die hiufigsten in
Steinkohlenteeren vorkommenden PAK und zeigt einen guten allgemeinen Querschnitt der Eigen-
schaften der PAK (Tab.1.1 aus STARKE et al. 1991).

In der Tabelle nimmt die Anzahl der Benzolringe und der Oktanol/Wasser- Verteilungskoeffizient
(Kow) von oben nach unten zu. Der Ko ist ein MaB fiir die Hydrophobizitit oder Lipophilitit
einer Substanz. Je groBer der Koy ist, desto hydrobhober bzw. lipophiler ist eine Verbindung.
Bei genauerer Betrachtung werden die Griinde, die eine umfassende Aussage iiber PAK erschwe-
ren, deutlich. Die Liste beinhaltet PAK von zwei bis sechs Ringen, deren K gy sich um vier, de-
ren Wasserloslichkeiten sich um fiinf und deren Sittigungsdampfdrucke sich um acht (1) GréBen-
ordnungen unterscheiden. Es ist daher nicht zu erwarten, daB sich alle PAK bzgl, der Sorption
gleich verhalten. Vergleicht man die Eigenschaften der PAK dieser Liste mit anderen organischen,

z.B.aliphatischen Verbindungen, werden die Unterschiede noch gréBer. Leichtfliichtige chlorierte



Kohlenwasserstoffe (LCKW) weisen beispielsweise einen Koy auf, der nochmal ein bis zwei
GroéBenordnungen kleiner ist als der von Naphthalin. Ahnlich verhilt es sich mit dem Dampfdruck
und der Wasserldslichkeit. Allgemein gelten die PAK, wie auch das Benzol, als eine Gruppe unpo-
larer Verbindungen und werden in RUSKE (1970) und BARROW (1974a) entsprechend bezeich-
net. Obwohl schon homdopolare Bindungen zwischen heteronuklearen Atomen, bedingt durch die
asymmetrische Ladungsdichteverteilung, extrem schwache Dipolmomente erzeugen koénnen
(BARROW 1974a), werden sie, wie auch die LCKW (HORVATH 1982), definitionsgemif ab
einer Dielektrizititskonstante < 30 als unpolar bezeichnet. Im englischsprachigen Raum wird auch
hiufig die Bezeichnung "non-ionic" ("nicht-ionisch") verwendet.

Als Schadstoffe gelten die PAK aufgrund ihrer Wirkungen auf Mensch, Tier und Umwelt. So sind
die meisten der Vier- bis Sechs-Ring PAK der US-EPA Liste karzinogen (SIMS & OVERCASH
1983), toxisch bzgl. der relativen Toxizitit (FUTOMA et al. 1981) und mutagen (MCCANN &
AMES 1975).

Tab. 1.1: Chemisch-physikalische Parameter der PAK aus der USA-EPA -Prioritidten-Liste,

Trink- Ringe Mol- Schmelz-  Siede- Sattigungs- Wasserldslichk. (mg/] logK
Substanzname wv gewicht unkt punkt damg}tlr%ck X (mg/l Fow '
°C} °C) (torr) 1 2 3 4 5 6 7

Naphthalin 2 128 80 218 4.92x102 300 3059 12,5 335 3.35 3.36 3.37
Acenaphthylen 3 154 92 265 2.90x102 Walters (1984) 16.1) * . 4.07
Acenaphthen 3 154 96 279 2,00x10°2 3.47  3.93 4.03 3.92 4.33
Fluoren 3 166 116 293 1.30x102 198  1.83 447 4.8 4.18
Phenanthren 3 178 101 340 6.80x10"4 1.29  1.18 1.6 4.63 4.57 A.57 4.46
Anthracen 3 178 216 314 1.96x104 0.07 0733 0.075 4.63 4.54 4.54 445
Fluoranthen o+ 4 202 111 6.00x1 06 0.26 0.26 0.265 5,22 5.22 5.33
Pyren 4 202 149 360 6.85%10°7 0.14 013  0.175 5.22 5.18 5.32
Benz{a)anthracen 4 228 158 400 5.00x10°9 0.014 0.014 0.01 591 591 5.61
Chrysen 4 228 255 6.30x10°7 0.002 0.002 0.006 581 5.79 5.61
Benzo(b)fluoranthen + 5 252 167 500x107 -+ 0.0012 6.57
Benzo{k)fluoranthen + 5 252 217 480  5.00x107 0.00055 6.84
Benz(a)pyren + 5 252 179 496 5,00x10°7 0.0038 0.0038 6,50 5.98 6.04
Dibenz(a,h)anthracen "5 278 262 1.00x10'10 00005 0.0005 7.19 5.97
Indeno(1,2,3-cd)pyren + 6 276 163 1.00x10710  0.062 7.66
Benzo(g,h,i)perylen + 6 276 222 1.00x10'0  0.00026 0.00026 7.10  7.10 7.23
1

MACKAY & SHIU (1977) weitgehend tibereinstimmend mit SIMS & OVERCASH (1988), dort ist Acenaphthylen
mit 8.93 mg/L deutlich gu niedrig angegeben

YALKOWSKY & VALVANI (1979) identisch mit Miller et al.(1985)
KLEVENS (1950)

YALKOWSKY & VALVANI (1979)

MILLER et al. (1985)

KARICKHOFF et al. (1979)

SIMS & OVERCASH (1983)

Wahrscheinlich Dimensionsfehler, eine GréBenordnung zu hoch

Diese Wasserléslichkeit konnte in dieser Arbeit in etwa bestitigt werden

* A =~ O N B LW



1.2 Schadstoffproblematik

Aufgrund ihrer Entstehungsbedingungen kénnen PAK in jedem Bereich und Lebensraum unserer
Umwelt vorkommen, und mit vielen PAK -Quellen geht man tiglich um. Hierzu z#ihlen z.B. Ziga-
retten, Grillfleisch (FREEMAN & CATTELL 1990) und arbeitsplatzbedingte Emissionen
(OSTEROTH 1985; BERNERT & WURFEL 1988), aber aiich RuBpartikel von Dieselkraftfahr-
zeugen und Hausbrand (GRIMMER 1985). Dazu Ebmmen Quellen‘, bei denen der "Normalbiirger”
zwar vermautet, dafB sie Schadstoffé beinhalten kénnen, mit denen er im allgemeinen aber selten
in Berithrung kommt. Dies sind z.B. Abwisser (HARRISON et al. 1978; LOPEZ-AVILA & HITES
1980; WALTERS & LUTHY 1984a), Klarschlimme (WILD et al. 1990a; GELBERT & BOGUS-
LAWSKI 1990) und Miillkompost (HAGENMAIER et al. 1986) oder auch Ablagerungen in Pipe-
lines (EICEMAN et al. 1985).

Die Tatsache, daB uns eine stark schwankende Hintergrundbelastung praktisch immer;t}md ﬁpgrall
umgibt, diirfte hiufig unbekannt sein. So finden sich PAK in Pflanzen, wobei einige Pf hnzen s.el-
ber PAK synthetisieren (SIMS & OVERCASH 1983; GELBERT & BOGUSLAWSKI 1990) und
in Béden neben StraBen (TEBAAY & BRUMMER 1989). Sie kommen aber auch flichendeckend
vor, wie z.B. in StraBenstaub von Stidten (TAKADA et al. 1990), in Oberflichengewissern und
in Sedimenten fast iiberall auf der Erde, wie z.B. FluBablagerungen und Astuaren (LAFLAMME
& HITES 1979; HAGENMAIER & KAUT 1981; BARRICK 1982; BATES et al. 1984; MERRILL
& WADE 1985; SMITH et al. 1988) (Tab. 1.2). v

DaB dies keine Erscheinung der letzten 10 oder 20 Jahre ist, zeigen Versuche, eine Art Geochro-
nologle der letzten 100 Jahre m1t Hilfe der PAK -Gehalte in Sedxmenten bzw. Bohrkernen durch-
zufiihren (EICEMAN et al. 1986 ASTLE et al. 1987; JONES 1988 SMITH & LEVY 1990).
Ubigitire Belastungen koénnen dabei sowohl auf geogene Entstehung wie auch auf atmogene Ein-
trage, in der Regel iiber die Depo‘sition von RuBpartikeln, iurﬁckgef tthrt werden, welche indu-
striell, durch Kraftfahrzeuge, Hausbrand, aber auch durch Waldbrénde (FREEMAN & CATTELL
1990) erzeugt werden. '

Klar davon abgrenzen mufl man hohe PAK -Konzentrationen und deren Isomere (NISHIOK A et
al. 1986), die von Schadensfillen, welche in der Regel vor mehreren Jahrzehnten entstanden sind,
herrithren. Teerdle von ehemaligen Gaswerken und Kokereien mit ihren extrem hohen Konzen-
trationen sind dabei die Hauptverursacher (FRANCK & COLLIN 1968; FRANCK & KNOP 1979;
PEREIRA etal. 1983; OSTEROTH 1985; HAUGEN & STAMOUDIS 1986). Mit zu Schadensf#llen
beitragen konnen auch weiterverarbeitende Industriezweige wie z.B. die Anilinfarbenindustrie und
vor allem die Holzschutzmittelhersteller und -verwender (ILLNER 1990). Da bei diesen Schadens-
fallen in der Regel Teer oder -o6le in die wass_erupgeséittigte oder wassergesittigte Bodenzone ein-
gedrungen sind und die leichter flichtigen Bestandteile sich inzwischen verfliichtigt haben, sind

die Schadstoffe zum heutigen Zeitpunkt meist recht immobil. Es ist daher von Interesse, wieviel



PAK in welchem Zeitraum in Lésung gehen und wenn sie in Lésung sind, wie weit sie z.B. im

Grundwasser transportiert bzw. vom Grundwasserleitermaterial zuriickgehalten werden.

Tab. 1.2:

Beispiele fiir ubiquitire Belastungen (Tabelle aus STARKE et al. 1991).

FluB- und Seesedimente

Neckar Nebenarme Rhein Donau Bodensee
(mg/kg) (mg/kg) (mg/ke) (mg/kg) (mg/kg)
Summe 6 PAK (TVO) 8.6
(4.6-21.8)° 0.61-35.78% 1.96-14.1¢ 1.87-12.64¢
Benr(a)pyren Le*
Boden in Wales ("semi”-lindlicher Raum)
(mg/kg)
Summe 14 PAK 0.108-54.52"
Baltisches Meer Baltisches Meer Grénland *
Strandbodenbildung Waldbéden
{ug/kg) (a/kg) (ug/kg)
Beng(a)pyren 0.0008" 0.035% 5.0°
Italien Frankreich
Industriegebiet Mittelmeerkiiste
(kg /kg) (ng/kg)
Benz(a)pyren 1000-3000° 400°
Deutschland Deutschland Deutschland
neben LandstraBe neben Autobahn Wiesengut
(ke/ke) (ug/kg) (1g/ke)
Benz(a)pyren 3.0° 90-1360f 1.0-1250f
2 ZANDER (1980) ® JONES (1988)

4 HAGENMAIER & KAUT (1981)

1.3 Persistenz der PAK

¢ HAGENMALIER et al, (1986)
° HARRISON et al. (1978) {TEBAAY & BRUMMER (1989)

Unter Persistenz wird hier die "Lebensdauer” von PAK unter natiirlichen Bedingungen in Bdden

und Grundwasserleitern verstanden. Sich widersprechende Aussagen iiber Abbauraten und -mog-

lichkeiten von PAK beruhen hiufig auf einer unklaren Trennung von Samerungsmethoden und

natiirlichen Umweltbedingungen oder von Labor-.und Gelindeversuchen.

Die Transportweite und ~dauer der PAK héngt aber nicht zuletzt von deren natiirlichen chemi-



schen, photochemischen und biologischen Abbaumdglichkeiten und Abbauraten ab. Der Abbau
von organischen Schadstoffen unter natiirlichen Bedingungen ist fiir eine Vielzahl von Verbindun-
gen beschrieben. Relativ polare organische Verbindungen wie Phenole, substituierte Phenole
(GOERLITZ et al. 1985; DOBBINS et al. 1987) und viele Mineralélbestandteile (PUTTMANN
1988) werden recht schnell abgebaut. Auch Monoaromaten wie Benzol, Toluole, Xylole und
chlorierte Vertreter wie Dichlorbenzol werden von Bakterien als Substrat angenommen und ver-
wertet (MCCARTY et al. 1981; SCHWARZENBACH et al. 1983; KUHN et al. 1985; WARD et
al. 1989). Wihrend der Abbau von bromierten aliphatischen Kohlenwasserstoffen nachgewiesen
ist (JOSEPHSON 1983), galten frither viele chlorierte Aliphaten als biologisch nicht abbaubar
(SCHWARZENBACH et al. 1983). Das Auftreten von typischen Metaboliten bei Schadensfillen
zeigt aber, daB zumindest ein langsamer Abbau durch einen Kometabolismus, also eher zufilligen
Abbau, stattfindet (BOUWER & MCCARTY 1983, zitiert in GRATHWOHL 1989). Bei der Beur-
teilung von Ab- bzw. Umbauraten und Erfolgen von einigen zitierten Autoren muf} allerdings be-
riicksichtigt werden, daB viele Versuche im Labormaf3stab und unter bakteriologisch sehr giinsti-
gen Bedingungen, z.B. hohen Temperaturen, abgelaufen sind. Dies gilt auch fiir viele Versuche
zum Abbau von polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen. Allgemein muf} bei der Anga-
be von Abbauraten von PAK beachtet werden, in welchem Aggregatzustand bzw. in welchem Me-
dium sie sich befinden. In der Gasphase, z.B. von Verbrennungseinrichtungen, werden PAK wie
Naphthalin, Pher;anthren, Anthracen, Pyren und Benz(a)pyren relativ schnell das Opfer von OH-
Radikalen oder Stickoxiden, wobei allerdings z.T. unbekannte Um- und Abbauprodukte entstehen
kénnen (BIERMANN et al. 1985; BRORSTROM-LUNDEN & LINDSKOG 1985).

In wissriger Phase ist bei freien Wasserflachen die Photooxidation der wichtigste Prozef3. Die Ab-
bauraten, die angegeben werden, sind recht unterschiedlich, da sie von der Intensitit des Licht-
einfalls und damit z.B. von der Wassertiefe abhingig sind (NEFF 1979). In schwebstoffreicheren
Gewissern kénnen die photochemischen Abbauvorginge bei PAK mit mehr als vier Ringen und
hohem Molekulargewicht in den Hintergrund treten, da diese Verbindungen eine gréBere Tendenz
haben an Schwebstoffen zu sorbieren und mit diesen abzusedimentieren. Deshalb werden sie aus
lichtreichen Bereichen schnell entfernt (LEE et al. 1978). PAK kdnnen im Wasser auch mit freiem
Chlor reagieren, was aber stark vom Gehalt an gelésten Huminsduren abhéingt und nicht zwingend
zu nichttoxischen Verbindungen fithrt (ZANDER 1980; JOHNSEN & GRIBBESTAD 1988).

Beim Abbau in Béden bzw. im Untergrund, also auch im Grundwasser, hat die Photooxidation
praktisch keine Bedeutung, da der Lichteinfall und die Sauerstoffkonzentration in den obersten
Zentimetern der Béden bereits stark abnimmt (SIMS & OVERCASH 1983). Die grof3ite Rolle spie-
len in dieser Zone Bakterien (im pH-neutralen Bereich) und Pilze (im sauren Bereich).

Die Halbwertszeiten, die in B6den ermittelt wurden, sind recht unterschiedlich und hingen stark

von den vorliegenden Organismenpopulationen, dem pH-Wert, dem Molgewicht des jeweiligen



"PAK und vor allem von der PAK -Ausgangskonzentration und der Temperatur ab. Bei hohen
Temperaturen (>25°C) und hohen Ausgangskonzentrationen kénnen z.B. die Halbwertszeiten von
Zwei-Ring PAK nur wenige Tage betragen. Bei niedrigen Temperaturen (<15°C) und niedrigen
Ausgangskonzentrationen kdnnen Vier- und Fiinf-Ring PAK bereits Halbwertszeiten von einigen
Jahren erreichen (NEFF 1979; SIMS & OVERCASH 1983). Bei Temperaturen wie sie in Mitteleu-
ropa im Grundwasser in der Regel vorliegen (8°-11°C), weisen PAK also eine noch gréflere Per-
sistenz auf. Sind fiir die relevanten Bakterien toxische Inhaltsstoffe in hohen Konzentrationen im
Boden vorhanden (z.B. Schwermetalle), konnen sich die Halbwertszeiten auf ca. zwei Jahrzehnte
erhdhen (WILD et al. 1990b). Die Abh#dngigkeit der Abbauraten von der Ringanzahl der PAK ist
h#ufig beschrieben worden. So zeigen sich in der Regel hohe Abbauraten bei Zwei-Ring PAK
(SCHWARZENBACH et al. 1983; MIHELCIC & LUTHY 1991), die dann kontinuierlich mit zu-
nehmender Ringzahl abnehmen, selbst wenn die Milieubedingungen, wie bei SanierungsmafBnah-
men, fiir die Bakterien stark optimiert wurden (NEFF 1979; SIMS & OVERCASH 1983; HOSLER
etal. 1988; PUTTMANN 1988; WERNER & BRAUCH 1988; WANG et al. 1990). Biologische Ab-
bauraten von PAK mit mehr als vier Ringen werden hiufig mit einem eher zufilligen Kometabo-
lismus erklédrt (SIMS & OVERCASH 1983). Die Metabolisierung von Benz(a)pyren in Bakterien
und im Endoplasmatischen Reticulum von S#ugerzellen unter Mitwirkung von Cytochrom P450
ist allerdings eindeutig nachgewiesen (NEFF 1979; ZANDER 1980). Es geht damit aber, wie auch

bei anderen Abbau- und Umbauprozessen von PAK, nicht zwingend eine Abnahme der Mutage-
nitit einher (DONNELLY et al. 1987).



2. Grundlagen der Sorption organischer Schadstoffe
2.1 Sorptionskriifte und -mechanismen

Der Begriff der Sorption umfaf3t, je nachdem ob man polare oder unpolare ("non-ionic" s. 1.1)
Verbindungen, Gase oder wissrige Losungen betrachtet, sehr unterschiedliche Prozesse und
Krifte.

Bei polaren Verbindungen handelt es sich hauptsichlich um zweidimensionale, oberflichenge-
steuerte, also adsorptive Vorgéinge. Die Bindungsformen, wie z.B. Wasserstoffbriickenbindungen,
sind in der Regel sehr stark. Sie beinhalten einen chemisch-molekularen Einbau, der zu nichtli-

nearen und z.T. irreversiblen Sorptionsprozessen fithren kann (Chemisorption).

Bei unpolaren oder schwach polaren Verbindungen umfaft der Begriff Sorption die Absorption,
also dreidimensionale, l6sungsihnliche Prozesse und die Adsorption (Physisorption und hydro-
phobe Sorption) (BARROW 1974b).

Die Krifte, die an der Sorption beteiligt sind, sind wesentlich schwicher (< 2 kcal/mol) als bei
polaren Stoffen. Es handelt sich in erster Linie um:

- London-

- und van der Waals-Krifte,

- Dipol-Dipol-Wechselwirkungen

- und um Dipol-induzierte Dipole

(HASSET & BANWART 1989).

Diese Kriifte fihren in erster Linie zu Idsungsidhnlichen Sorptionsvorgangen z.B. in organischer
Substanz (C,

nierenden ProzeB3 bei Sorptionsvorgingen dar.

) (Abb. 2.1). Die Sorption an/in Corg stellt bei unpolaren Verbindungen den domi-

Bei vollstandig kondensierten organischen Verbindungen wie den PAK sind die obeﬁ erwihnten
Krifte noch schwiicher als z.B. bei leichtfliichtigen chlorierten Kohlenwasserstoffen und dadurch
ist auch ihre Loslichkeit in Wasser und organischen Losungsmitteln geringer. Innerhalb der Grup-
pe der PAK verringert sich die Ldslichkeit stark mit der Gréfe und Ringanzahl der Molekiile.



Abb. 2.1: Quasildsung von Fluoranthen (FLA) in Partikeln aus organischer Substanz (stark
schematisiert; Legende s. Abb. 2.2)

Um so stark hydrophobe Molekiile iberhaupt in Lésung halten zu kdnnen, reicht der verschwin-
dend kleine polare Anteil dieser Verbindungen nicht mehr aus. Die Wassermolekiile bilden dazu
eine Art "Kiafig" aus strukturierten Wassermolekilen um das organische Molekiil herum (“iceberg
formation"; FRANK. & EVANS 1945), was man als eine Folge des "Le Chatelier Prinzips" be-
trachten kann. Dieses Prinzip des kleinsten Zwanges besagt, daf ein System, das sich im Gleich-
gewicht befindet, einem von auBen wirkenden Zwang ausweicht und so reagiert, daB sich sein

Zustand moglichst wenig dndert. Mit Zunahme der Anzahl an organischen Molekilen liegt ein
immer groferer Anteil des Wassers in strukturierter Form vor,

was zu einem hdheren Ordnungs-
grad im betrachteten System (z.B. Wasser, Boden und organische Verbindung) fihrt. Dies fubrt

wiederum zu einem Entropieverlust, was nach dem 2. Hauptsatz der Warmelehre nicht haltbar ist.

Um weniger Wassermolekiile in strukturiertem Zustand vorliegen zu haben, ist es energetisch ge-

sehen giinstiger, wenn sich die organischen Molekiile an Oberflichen organischer oder anorgani-

scher Materie anlagern, die schon eine oder mehrere Schichten ausgerichteter Wassermolekiile um

sich herum aufweisen. Die organischen Molekiile diffundieren auf ihrem Weg zu den Material-

oberflichen durch diese Schichten hindurch. Wenn sie die Oberflichen erreicht haben, nimmt die

Anzahl der ausgerichteten Wassermolekiile ab und die Entropie zu (Abb. 2.2). Diese Form der

Sorption wird auch als "hydrophobe Sorption” bezeichnet (HASSET & BANWART 1989). NEUE




(1988) hat bei NMR-Studien von an Oberflichen sorbiertem Anthracen festgestellt, daB sich bei
hohen Anthracenkonzentrationen, in diesem Fall in Cyclohexanphase, um die einzelnen PAK -
Molekiile einen "K 4fig" aus Molekiilen der Fliissigphase bildet. Diese "Kiifige" beeinflu3ten dabei
nicht nur die Struktur der Fest/Fliissig-Grenzfliche, sondern sie ermdglichten auch Rotationsbe-
wegungen des eingeschlossenen Molekiils wihrend der Diffusion, so daf3 mehr Molekiile auf der
Oberfliache vorhanden waren, als vom theoretischen Platzbedarf der Molekiile errechnet worden

war.

) Normales freies Wasser

® Strukturiertes Wasser an polaren Oberﬂachen

® Strukturiertes Wasser an unpolaren Molekdilen
Kréafte die gegen eine Losung im Wasser wirken

Abb. 2.2: Hydrophobe Sorption von FLA an polareren Oberflichen (stark schematisiert;
verandert nach HASSET & BANWART 1989)

2.2 Sorptionsisothermen und Modelle

Die Darstellung der MefBergebnisse aus Sorptionsversuchen, bei konstanter Temperatur und unter
Gleichgewichtsbedingungen, erfolgt in einem X,Y-Diagramm, wobei die Konzentrationen, die
in den einzelnen Phasen (z.B. Wasser, Boden oder Luft) gemessen wurden, gegeneihander aufge-
tragen werden. Die daraus resultierenden Isothermen lassen sich mit unterschiedlichen Modellen
beschreiben. Unabhingig davon wie exakt die einzelnen Methoden sind, kdnnen Isofhermen, je

nach Polaritit der betrachteten Verbindung und Spanne des MeBbereichs, recht verschiedene

‘



Formen annehmen. Dadurch konnen die daraus zu berechnenden Sorptionskoeffizienten sehr un-
terschiedlich sein.

Vier der giingigsten Isothermen-Modelle sollen hier kurz vorgestellt werden:

- ein lineares Modell,

- das Freundlich-Modell, -

- das Langmuir-Modell und

- das BET-Modell.

Die Bezeichnung "BET" setzt sich zusammen aus den Anfangsbuchstaben der Nachnamen des
Forscherteams, das diese Isotherme entwickelt hat (BRUNAUER, EMMET & TELLER 1938).
Es existiert eine groBe Anzahl an #hnlichen Isothermen-Modellen, die aber in der Regel Sonder-~
falle einzelner Isothermen oder Ubergangsformen darstellen (GREGG & SING 1982; KINNI-
BURGH 1986; ADAMSON 1990) und daher die Arbeit mit dem "Werkzeug" Isotherme eher er-
schweren als erleichtern.

C, aus linearem Sorptionsmodell

o
Abb. 2.3: Lineare Isotherme. clgoq
C.=K;, C, . (1)
C, = Schadstoffkonzentration der Feststoffphase
Ceq = Gleichgewichtskonzentration in der Flissig- oder Gasphase
K4 = linearer Verteilungskoeffizient

Das lineare Modell beschreibt in der Regel ‘das sogenannte "Partitioning”, also die Verteilung eines

Stoffes zwischen Gasphase und Wasser (Henry-K onstante) oder Oktanol und Wasser (K o). Die-
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ses Modell kann natiirlich nur eine begrenzte Giiltigkeit haben, da die Verteilung nicht unendlich
konzentrationsunabhingig ist. Spitestens im Bereich des Sattigungsdémpfdruckes oder der Los~
lichkeit eines Stoffes im betrachteten System muf die Isotherme von der Linearitit abweichen.
Dieses Partitioning-Modell wurde vor allem fiir die Sorption von unpolaren Verbindungen am or-
ganischen Material des Bodens herangezogen (K ARICKHOFF et al. 1979; CHIOU et‘al. 1983;
ABDUL et al. 1986).

C, aus empirischem Freundlich-Sorptionsmodell

...............................................................................

............................................................. ”‘o"”..
............. e T
o’_:.:— N
Abb. 2.4: Freundlich Isothermen. ~ Ceg
_ . 1/ )
Cs_ KF C.eq

Kp = Freundlich-Sorptionskoeffizient
1/n = Freundlich-Exponent

Das Freundlich-Modell ist ein aus empirischen Daten entwickeltes Modell, das einen gréBeren
Konzentrationsbereich abdeckt als das lineare Modell. Es beriicksichtigt die Konzentrationsab-
hingigkeit der Sorption iiber einen groflen Teil der Isotherme. Aus der linearisierten Form der
Freundlich-Isotherme erhilt man die Sorptionsparameter, mit deren Hilfe man die Konzentration
in der Festphase berechnen kann. Der Freundlich-Exponent bestimmt die Linearitit der Isother-
me, wobei der Sonderfall 1/n = 1 eine lineare Isotherme, also den Verteilungskoeffizienten K,

beschreibt.

Linearisierte Form:
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logC, = 1/n + logC,, + logKy 3
Die Sorptionsparameter erhilt man aus:
Kp = Y-Achsenabschnitt der Regressionsgeraden

1/n = Steigung der Regressionsgeraden

C, aus theoretischem Langmuir-Sorptionsmodell -

[
o
Abb. 2.5: Langmuir Isotherme. Ced
K-C -C
Cs= 1L I?ax eq (4)
+ .
L Ceq
K = Langmuir-Sorptionskoeffizient

Chax = maximale monomolekulare Belegungsdichte des Feststoffes

Das Langmuir-Modell stellt ein theoretisches, nichtlineares Sorptionsmodell dar, bei dem von
einer maximalen monomolekularen Belegung der Oberfliche des Sorbenten als limitierender Fak-
tor der Sorption ausgegangen wird. Dabei nimmt man an, daB auf der Oberfliche Molekiil neben
Molekiil vorhanden ist, ohne sich gegenseitig zu beeinflussen. Dieses Modell findet bei techni-
schen Fragestellungen hiufig Anwendung, z.B. bei der Sorption von Schadstoffen an Aktivkohle-
filtern (WALTERS & LUTHY 1984b). Bei der Beschreibung der Sorption polarer Verbindungen
an natiirlichen Proben beriicksichtigt sie allerdings nur die Chemiesorption (BARROW 19745).

12



Linearisierte Form:

c - .
eq : : :
5 vs. C eq . (5)

Die Sorptionsparameter erhilt man aus:

Ky, = Steigung der Regressionsgeraden / Y-Achsenabschnitt
Coax =1/ Steigung der Regressionsgeraden ‘
(KINNIBURGH 1986).

C, aus theoretischem BET-Sorptionsmodell

C - KBET' Cmax. Ceq "

 (C - C) L+ (g - D) (2]

(6)

Kger = BET-Sorptionskoeffizient
C
C

max = maximale Sorptionskapazitit des Sorbenten

et = Sdttigungskonzentration bzw. -dampfdruck (abhiingig von den Systemparametern, wie
z.B. der Temperatur)

['d
G s —————
Abb. 2.6: BET-Isotherme. - . Ceq
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Das BET-Sorptionsmodell wurde urspriinglich fiir die Sorption von Gasen an Festmaterialoberfli-
chen entwickelt, 148t sich aber, aufgrund des &hnlichen Erscheinungsbildes des Sorptionsverhal-
tens aus wissrigen Losungen, also aus rein phinomenologischen Gesichtspunkten, auch auf diese
anwenden (ADAMSON 1990). Das BET Modell hat den Vorteil, daB3 es, im Gegensatz zu den
restlichen Modellen, theoretisch iiber den gesamten Konzentrationsbereich der Sorption anwend-
bar ist und dabei auch die Physisorption beriicksichtigt (BARROW 1974b; ADAMSON 1990).
Dies ermdglicht auch die mehrlagige Sorption von Molekiilen ("multiple-layer sorption"; HUANG
1980; ADAMSON 1990) mit einzubeziehen, was dazu fithrt, daB ab 40 - 60% der Wasserldslich-
keit (bei Gasen bei 40 - 60% des Sﬁttigungsdampfdfucks) der Schadstoff in einer Art kristalliner
bzw. kondensierter Form vorliegt.

Die BET-Isotherme ist, wie auch die Langmuir-Isotherme, fiir sehr kleine Gleichgewichtskon-
zentrationen (Ceq) im {ibrigen linear.

Cax hat bei der BET-Isotherme eine andere, niher im Bereich der Realitit liegende Bedeutung
als beim Langmuir-Modell. Infolge der Beriicksichtigung der mehrlagigen Sorption nimmt C_
bei der BET-Isotherme einen anderen Wert an als bei der Langmuir-Isotherme. Er beschreibt hier
die maximale Sorptionskapazitit des Sorbenten unabhanglg davon, ob es sich um Chemi- oder
Physisorption handelt ;

Der Parameter C,,, fithrt zum konkaven Abknicken der Isotherme, die sich im AnschluB daran
asymptotisch der Wasserléslichkeit bzw. dem Sattigungsdampfdruck annihert.

Linearisierte Form:

\ Ca vs. Cu
Cs. (Csat N Ceq)

)
sat

Die Sorptionsparameter erhilt man aus:

Kggpr = Steigung der Regressionsgeraden / Y-Achsenabschnitt + 1

Cmax =1/ Steigung der Regressionsgeraden + Y-Achsenabschnitt
(GREGG & SING 1982).

Das BET-Modell hat die Vorteile, daB es Wendepunkte bei den Isothermen und asymptotische
Anndherungen an Grenzwerte (z.B. die maximale Lislichkeit) zulifit und man mit ihm auch Iso-

thermen erfassen kann, die z.B. {iber ihren gesamten Konzentrationsbereich konkav verlaufen

(ADAMSON 1990). (Ausfiihrliche Beschreibungen der unterschiedlichen Typen der BET-Isother-
men bei GREGG & SING 1982; ADAMSON 1990.)

14



2.2.1 Das K,o-Konzept

Beim K o-Konzept wird davon ausgegangen, daf3 die Sorption organischer, im Wasser geldster
Schadstoffe ausschlieBlich vom Gehalt des Bodens an festem, organisch gebundenem Kohlenstoff
(COrg %) gesteuert wird. Der organisch gebundene Kohlenstoff des Bodens wird dabei als ideales
Loésungsmittel betrachtet, in dem organische Schadstoffe quasi in Lésung gehen konnen. Uber
eine oder, je nach Autor, mehrere empirische. Konstanten wird die Verteilung des Schadstoffes
zwischen Corg und Wasser in Beziehung gesetzt mit der Verteilung desselben Schadstoffs zwischen
Oktanol und Wasser (K oy ). Die Werte, die aus Berechnungen mit diesen unterschiedlichen Kon-
stanten resultieren, kbnnen gréfBere Schwankungen aufweisen, da sie zum einen hiufig nur auf
einzelne Bodenproben mit lokal beschrinkter Giiltigkeit beruhen und zum anderen abhéingig von
den K oy sind; die in der Literatur nicht immer einheitlich angegeben sind. KARICKHOFF et
al. (1979) untersuchten diese Beziehung fiir mehrere Schadstoffe. Eine relativ einfache lineare

Form ist z.B.:
- . (8)

(KARICKHOFF 1981).
Der K o stellt praktisch eine iiber C,,, normierte Form des linearen Verteilungskoeffizienten K 4
dar, der sich bei linearen Isothermen aus der Schadstoffkonzentration im Boden und der Schad-

stoffkonzentration im Wasser oder Gas ermitteln 148t. Daher 1aB¢ sich der K 4 auch errechnen mit:

C,, %

K, - %= K

00 Koo 9

Mit dem daraus ermittelten K4 148t sich dann, bei bekannter Schadstoffkonzentration in der
Fliissigphase (C,,), die sorbierte Konzentration im organischen Anteil des Feststoffs errechnen:

C.,=K, C (10)

Der Koy liegt in katalogisierter Form fiir eine groe Anzahl an Einzelsubstanzen vor (z.B.
HANSCH & LEO 1979). Bei der Anwendung des K 5o-Konzepts miissen allerdings einige Vorbe-

dingungen und Einschrinkungen beriicksichtigt werden:
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Es wird davon ausgegangen, dafl die Sorption am Corg immer gleich ist.

Dies ist nicht immer der Fall, da, wie auch in dieser Arbeit, je nach Art des Corg, grofie
Unterschiede in der Sorption gemessen wurden (GARBARINI & LION 1986; GAU-
THIER et al. 1987; GRATHWOHL 1989, 1990; SANNS 1990). ‘

Es wird davon ausgegangen, da3 die Sorption linear ist und nur am Cors stattfindet.

Die Sorption von organischen Schadstoffen ist oft konzentrationsabhiingig, wie z.B. die
von polaren Verbindungen, da auch die Sorptionskapazitit von organisch gebundenem
Kohlenstoff nicht unendlich ist. Daher sind ihre Isothermen nicht iiber den gesamten
wasserldslichen Bereich eines Schadstoffs linear (WALTERS 1981; WALTERS & LUTHY
1984b; GRATHWOHL 1989; KATZ et al. 1989).

STAUFFER & MACINTYRE (1986) stellten fiir Naphthalin bei Materialien mit extrem
niedrigen C,,-Werten (Grundwasserleitermaterialien, Al,05 und Goethit) eine Korrela-
tion der Sorption mit Corg und der spezifischen Oberfliche des Gesamtmaterials fest. RO-
GERS et al. (1980) ermittelten eine Sorption von Benzol an Al- und Ca-Montmorillonit.
Beiorganischen Verbindungen mit hohen K o ~Werten und niedrigen Wasserléslichkeiten
nimmt die hydrophobe Sorption stark zu und damit erhdht sich die Moglichkeit an Ober-

flachen zu sorbieren, die frei von Corg sind (MCCARTY et al. 1981; HERBERT et al.
1992) (s. 2.1).

Es wird davon ausgegangen, dafl die Sorption unter Gleichgewichtsbedingungen statt-
findet.

Dies wurde zwar immer vorausgesetzt, aber nie ernsthaft iiberpriift. Wie neuere Arbeiten
zeigen, ist die Sorption bei manchen Proben und Schadstoffen stark abhingig vom Zeit-
raum, der zur Gleichgewichtseinstellung gew#hlt wurde (BALL & ROBERTS 1991a). Wie

auch in dieser Arbeit gezeigt wird, kénnen sich die K 4~Werte vervielfachen, wenn ein
langerer Zeitraum betrachtet wird.
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3. Materialien und Labormethoden

Aus den nachstehend beschriebenen versuchstechnischen und praktisch-analytischen Griinden

wurden zwei PAK, Acenaphthylen (ANY) und Fluoranthen (FLA), als.exemplarische Vertreter
ausgewihlt.

Mit FLA und den in 3.2.1 beschriebenen Boden- bzw. Sedimentproben wurden folgende Labor-
versuche durchgefiihrt:

- Batch-Sorptions-Gleichgewichtsversuche (Isothermen),
- Batch-Desorptionsversuche,
- Langzeitsorptionsversuche (Kinetikversuche zur Gleichgewichtseinstellung),

- Sdulenelutionsversuche.

Zur Erarbeitung von Unterschieden und Gemeinsamkeiten im Vergleich mit FLA wurden mit
ANY folgende Versuche durchgefiihrt:

- Batch-Sorptions-Gleichgewichtsversuche,

- Langzeitsorptionsversuche.

31 Verwendete PAK
3.1.1 Acenaphthylen (C,,Hy)

Acenaphthylen (ANY) stellt eine Kondensationsmoglichkeit des Cyclopentadiensystems mit zwei
Sechsringen dar (Abb. 3.1). '

ot

(:r)_ —
i <
8 I 5
m—-

|

ca, 4,8A
Abb 3.1: Strukturformel von ANY mit ungefihren Gréfenangaben in Angstrém (Kanten-

linge von Benzol aus BEYER 1976).
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Es kommt, neben seinem Hydrierungsprodukt Acenaphthen (Cy5Hyp), im Steinkohlenteer und
nach der fraktionierten Destillation im sogenannten Naphthalinél vor. Trotz der Kombination von
zwei Sechsringen mit einem Fiinfring enthélt Acenaphthylen ein geschlossen konjugiertes Dop-
pelbindungssystem im Molekiil (KLAGES 1969). Die chemisch-physikalischen Eigenschaften sind

in Tab. 3.1 kurz zusammengefaft,

Tab. 3.1: Chemiséh—physikalische Eigenschaften von ANY,

16,11/18,62 265 4,07/3,941 0,899
(ca. 10,1 bei 10°C)

1 WALTERS & LUTHY (1984b)

% In dieser Arbeit ermittelte Wasserloslichkeit bei 20°C
3 VERSCHUEREN (1983)

Alle nicht ndher gekennzeichneten Angaben stammen aus SIMS & OVERCASH (1983).

Die Wasserléslichkeit filr Acenaphthylen bei 20°C ist bis 1984 und 2.T. auch spiter mit 3,93mg/1 angegeben worden. Diese
Laslichkeitsangabe hat wahracheinlich ihren Ursprung in einem Schreibfehler bei MACKAY & SHIU (1977). In dieser Ver-
offentlichung ist fiir eine Verbindung mit dem Namen Acenaphthlen und der Summenformel C19H,o (Summenformel fir
Acenaphthen) eine Wasserléslichkeit von 8,93mg/]1 (W asserlsslichkeit von Acenaphthen) beschrieben. Da diese Wasserlss-
lichkeit immer wieder fiir Acenaphthylen angegeben wurde, muB davon ausgegangen werden, daB Acenaphthlen zwar fiir

einen Schreibfehler gehalten worden ist, aber fiir einen Fehler in der Schreibweise von Acenaphthylen und nicht von Ace-
naphthen.

Die Wasserloslichkeit von 16,1 mg/l von WALTERS & LUTHY konnte durch eigene Versuche in
etwa bestétigt werden (s. Tab. 3.1).

ANY wurde fir die vorliegende Arbeit ausgewihlt, da es fiir PAK noch eine hohe Wasserloslich-
keit aufweist und mit der GC-FID MeBtechnik leicht nachzuweisen ist. Die Fliichtigkeit von

ANY ist aber bereits so gering, daB unter den gegebenen Laborbedingungen nicht mit nennens-
werten Verlusten iiber die Gasphase gerechnet werden muBte.

Fiir ANY sind zwar keine Angaben iiber Toxizitit, Mutagenitit und Karzinogenitit bekannt, es

z&hlt aber zu den PAK,, die geruchsgebend fiir Teeréle sind und damit die geschmackliche Quali-
tat von Grund- und Trinkwasser herabsetzen kdnnen.
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Als Rohsubstanz wurde verwendet: ,
Acenaphthylen 95%, bezogen von ALDRICH Nr. A80-5 und verwendet wie erhalten;
ANY wird vom Hersteller als gesundheitsschiidlich eingestuft.

3.1.2  Fluoranthen (C,H,;)

Fluoranthen (FLA) baut sich aus einem Cyclopentadienring mit drei Sechsringen auf (Abb. 3.2).

Es ist im sogenannten Teerpech enthalten, das als Riickstand (55 % der Ausgangsmenge) bei der

ersten Stufe der technischen Aufbereitung des Steinkohlenteers, der fraktionierten Destillation,

iibrigbleibt.

Abb. 3.2

Tab. 3.2:

ca. 49A

ca 7,3A
Strukturformel von FLA mit ungefihren GroB3enangaben in Angstrom (Kanten-
linge von Benzol aus BEYER 1976).

Chemisch-physikalische Eigenschaften von FLA.

6,00 - 10

202

0,260 2502 5,22%/5,33 1,184
(ca. 0,105 bei 10°C)

' MACKAY & SHIU (1977); YALKOWSKY & VALVANI (1979); MILLER et al. (1985) |
2 VERSCHUEREN (1983)
3 YALKOWSKY & VALVANI (1979); MILLER et al. (1985)

4 RIPPEN (1988) . ..
Alle nicht niher gekennzeichneten Angaben stammen aus SIMS & OVERCASH (1983).
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Die angegebene Wasserloslichkeit ist der am hiufigsten verwendete Mef3- oder Mittelwert, wel-

cher auch als Grundlage in dieser Arbeit verwendet wurde.

Die exakte Bestimmung der Wasserloslichkeit ist bei Fluoranthen, wie bei allen gering wasserldslichen Verbindungen, rela-
tiv schwierig. Daher schwanken in der Literatur die Werte filr die Wasserléslichkeit bei einer bestimmten Temperatur recht
stark. Ein Beispiel daftir sind die Werte, die bei RIPPEN (1988) und KISHI & HASHIMOTO (1989) zusammengetragen
wurden. Bei RIPPEN schwanken die Werte eines EG -Laborvergleichstests zwischen 0,151mg/1 und 0,306mg/1 bei 20°C und
bei KISHI & HASHIMOTO im Rahmen eines japanischen Ringtests swischen 0,084mg/]1 und 0,24mg/1 bei 20°C. Die groBen
Unterschiede, die auBerdem noch zwischen den beiden Vergleichstests herrachen, zeigen die Unsicherheiten bzgl. der Be-

stimmung der Wasserldslichkeit.

FLA wurde bei dieser Arbeit verwendet, da es als akut toxisch und mutagen eingestuft wird, in
der Trinkwasserverordnung (1986) beriicksichtigt ist und sich in den chemisch-physikalischen
Eigenschaften deutlich von ANY unterscheidet.

Als Rohsubstanz wurde verwendet:;

Fluoranthen 98-99%, bezogen von ALDRICH Nr. F80-7 und unverindert verwendet.

3.2 Kriterien zur Auswahl der Bodenproben

Fir die einzelnen Versuche wurde ein mdglichst reprisentativer Querschnitt siidwestdeutscher
Sedimente und méglicher Grundwasserleitermaterialien ausgew#hlt. Diese wurden 2.T. bereits bei
vorangegangenen Dissertationen am Geologisch-~Paliontologischen Institut der Universitat Tiitbin-
gen verwendet (GRATHWOHL 1989; SANNS 1990). Zu diesen Proben wurden zur Isolierung
einzelner Sorptionsparameter weitere in 3.2.1 niher beschriebene Proben und Materialien hinzu-
gezogen. Bei der Wahl der Bodenproben wurde versucht, den bekannten und weiteren méglichen,

die Sorption steuernden bzw. beeinflussenden Parametern Rechnung zu tragen. Zu diesen Para-
metern zihlen:

- der Gehalt organisch gebundenen Kohlenstoffs,
- die Art des organisch gebundenen Kohlenstoffs,
- die spezifische Oberfliche der Gesamtprobe,

- die KorngréBenverteilung der Gesamtprobe,

In der Vergangenheit hat sich die Betrachtung des Sorptionsverhaltens von organischen Schad-
stoffen oft auf einen Schadstoff und eine Bodenprobe beschrinkt, so daB weder eine schadstoff-
tibergreifende noch eine bodeniibergreifende Aussage daraus geti'of fen werden konnte (ABDUL
etal. 1986; PODOLL et al. 1989). Dazu kommen Arbeiten, bei denen eine gréBere Anzahl an or-

ganischen Verbindungen und wenige Bodenproben verwendet wurden. Dabei wurden hiufig Sub-
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stanzen aus verschiedenen Schadstoffgruppen (Pestizide, polychlorierte Biphenyle, Monoaromate,
Phenole, PAK usw.) verwendet, deren Sorptionsverhalten an einer Bodenprobe, mit manchmal lo-
kal eng begrenzter Giiltigkeit, vergleichend getestet wurde (ROGERS et al. 1980; BRIGGS 1981;
CHIOU et al.1983; GOERLITZ 1984; HARMSEN:et al. 1988; LARSEN et al. 1988; LARSEN et
al. 1989). Der Ansatz fiir die Untersuchungen in dieser Arbeit geht im Gegensatz dazu von bo-
den- bzw. sedimentspezifischen Parametern aus, die das Sorptionsverhalten von zwei reprisenta-

tiven Vertretern einer Schadstoffgruppe beeinflussen.

3.2.1 VYerwendete Bodenproben

Da alle Versuche unter wassergesittigten Bedingungen durchgefithrt wurden, lag das Hauptinfer—
esse bei Proben, die als Grundwasserleiter oder -halbleiter fungieren kénnen. Die pelitischen Pro-
ben bzw. Tonsteine sind zum Vergleich mit Nichtleitern herangezogen worden. Die restlichen
Proben dienten der Klﬁrung von einzelnen, die Sorption beeinflussennden Faktoren und deren Ge-
wichtung in Bezug auf das Sorptionsverhalten insgesamt. Die zerkleinerten Primirgesteine ent-
stammen z.T. verschiedenen Verwitterungsstufen, was bei der Auswertung der Ergebnisse be-
riicksichtigt werden muf3, Die Vermtterungsstufen wurden nach EINSELE et al. (1985) mit WO

(unverthtert/bergfrxsch) b1s w5 (plastlzlert/vollkommen verw;ttert) emgetellt

Tab. 3.3: Untersuchte Béden, Sand- und L6Bproben.
Probe Abkiirzung

Neckarsand NS

Rheinsand RS1

LoB L4

LoBnaBboden N2

Lofboden Bt2

Auelehm Al

Rendzina Ren

Torf T
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Tab. 3.4: Untersuchte, zerkleinerte Primérgesteine.

Probe Abkiirzung Verwitterungsstufe (W0-W5)

Seekreide SK 0

Haldenhofmergel mda 2

Opalinuston bal 1

Posidonienschiefer lel 1

Wellendolomit mul 3

Schilfsandstein km2 1

Ob. Bunte Mergel km3 2

Stubensandstein km4 2

Oberrotliegendes ro4 2

Tab. 3.5: Vergleichsproben mit einem hohen Anteil an organisch gebundenem Kohlenstoff
(>80%).

Probe Abkiirzung

Flammkohle Fl1

Mattbraunkohle Br

Tab. 3.6 Vergleichsproben mit extrem wenig (< 0,03%) organisch gebundenem Kohlen-
stoff.

Probe Abkiirzung

Kristall-Quarzkies QK
Kristall-Quarzsand QS -
Kristall-Quarz-Mehl QM
Kaolinit Kaol

3.2.2 Aufbereitung der Bodenproben

Alle Proben wurden in Anlehnung an VON OEPEN et al. (1989) luftgetrocknet und je nach Art
der Probe unverindert fiir die Versuche verwendet oder im Backenbrecher bzw. einer Schlag-
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kreuzmiihle auf Korngrolen < 2mm zerkleinert und homogenisiert. Zur Gewinnung des QM
wurde ein Teil des QS mit einer Scheibenschwingmiihle pulverisiert. Weitere Bearbeitungsschritte
wurden nicht vorgenommen, um die Eigenschaften der Proben mdglichst wenig zu verandern.
(Zusammenfassung der bodenspezifischen Parameter im Anhang Tab. A.l und A.2).

3.2.3 Gehalt an organisch gebundenem Kohlenstoff (C,,,)

Wie bereits in 2.1 erwihnt, spielt die Menge an organisch gebundenem Kohlenstoff (Corg) eine
wichtige Rolle bei der Sorption von organischen Verbindungen. Die moglichst exakte Bestimmung
kann daher von entscheidener Bedeutung fiir Aussagen iiber das Sorptionsverhalten und alle da-
mit zusammenhingenden Faktoren (Mobilitit etc.) sein.

Ein Vergleich der am hiufigsten verwendeten Methode, Bestimmung durch Glithverlust (bei
550°C), mit zwei anderen Labormethoden (nasse Veraschung und Elementaranalyse) zeigt, daf3
die Bestimmung durch Gliihverlust die grof3ten Fehler aufweist (GRATHWOHL 1989; SANNS
1990). Das Entweichen von Kristallwasser aus Tonmineralen und von CO, aus Karbonaten beim
Glithverlust fithrt meist zu erh6hten Werten, die sich nicht durch einen allgemeinen Korrektur-
faktor berichtigen lassen, da der Fehler vom Mineralbestand abhidngig ist und daher stark
schwankt.

Die NaBoxidation ("Lichterfeld-Methode"; SCHLICHTING & BLUME 1966) und die Elemeritar-
analyse zeigen dagegen eine sehr gute Ubereinstimmung (SANNS 1990). Die Elementaranalyse ist
aufgrund der kompletten Zerlegung des Probenmaterials in seine elementaren Bestandteile zwar
recht genau, allerdings auch sehr aufwendig und nicht iberall durchfiihrbar.

Aus den oben aufgefithrten Grinden wurde der C, -Gehalt mit der "Lichterfeld-Methode" ge-
messen. Bei diesem Verfahren wird das organische Material der Probe mit Kaliumdichromat in
schwefelsaurer Losung oxidiert. Dabei geht Cr® in Cr®* uiber, welches dann mit einem Spectro-
photometer im Bereich der maximalen Absorption mit einem 578nm Filter gemessen werden
kann. Die Umrechnung in C,, erfolgt dann iber die Eichsubstanz (33,5g Di-Natrium-Oxalat in
1/ dest. Wasser). Ein Milliliter der Eichldsung entspricht 1,5mg oxydierbarem Kohlenstoff.
Durchschnittlich hat die organische Bodensubstanz 58% C .. Damit 14t sich der Gehalt eines

Bodens an organischem Material (OM) aus C,,, berechnen.

3.2.4 Spezifische Oberfliche (S;,)

Die Bestimmung der spezifischen Oberfliche wurde mit einem Areameter der Firma Stréhlein

nach dem BET-Verfahren durchgefiihrt. Man macht sich dabei die Eigenschaft von Feststoffen
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zunutze, Gasmolekiile an ihrer Oberfliche zu sorbieren. Die Anzahl der Gasmolekiile, die eine
monomolekulare Schicht auf der Oberfliche bilden, 148t sich aus dem Verlauf der Adsorptions-
isotherme berechnen. Die Gesamtoberfliche des Feststoffes ergibt sich aus dem sorbierten Gasvo-
lumen und dem als bekannt angenommenen Flichenbedarf eines Stickstoffmolekiils. Vor der
Messung miissen von der Probe die bei Raumtemperatur bereits adsorbierten Gasmolekiile ent-
fernt werden. Dazu wird die Probe zunichst auf 150°C erhitzt und dann mit Stickstoff gespiilt.
Die spezifische Oberfliche ergibt sich aus dem MefBgas-Verbrauch (Stickstoff) im Probengefil

bei -196°C im Vergleich zu einem leeren Referenzgef4B.

3.2.5 Karbonatgehalt, KorngréBenverteilung und Korndichte

Der Karbonatgehalt wurde mit dem Titrationsverfahren bestimmt. Die in der Probe enthaltenen
Karbonatanteile wurden dazu mit einer definierten Menge an 1N Salzsiure versetzt. Die unver-
brauchte Siuremenge wurde anschlieend mit 0,5N Natronlauge zuriicktitriert, wobei Bromphe-
nolblau als Indikator verwendet wurde. Aus der verbrauchten Siuremenge wurde dann der Kar-
bonatgehalt ermittelt.

Die KorngréBenverteilung wurde mittels Siebung und Schiimmanalyse (Ariometermethode nach
Casagrande) nach DIN 18123 bestimmt.

Die Korndichte wurde nach DIN 18124 mit dem Kapillarpyknometer ermittelt. Abweichend von
der DIN-Norm wurde, wegen der besseren Benetzungseigenschaften, bei Proben mit einem sehr
hohen Gehalt an organischem Material statt deionisiertem Wasser Methanol verwendet.

3.3 Analytik der PAK und Probenaufbereitung

3.3.1 Analysenbedingungen

Die derzeit gingigsten Methoden zur PAK-Analyse nach der EPA-Methode sind gaschromato-
graphische (GC) und fliissigchromatographische (HPLC) Methoden, wobei in den letzten Jahren
ein deutlicher Trend in Richtung Flussigchromatographie (HPLC und "reversed phase"-HPLC)
zu verzeichnen ist (KICINSKI & KETTRUP 1987, 1988; KINKELDEI et al. 1990; JANSEN
1990). Fiir die sechs PAK der Trinkwasserverordnung von 1986 ist die Diinnschichtchromatogra-
phie vorgesehen und wird in verbesserter Form auch z.T. eingesetzt (FUNK et al. 1991). Im Rah-
men dieser Arbeit wurden GC- und HPLC-Methoden angewendet.

Zur gaschromatographischen Analyse von ANY wurde ein CARLO ERBA HRGC 5160 Mega
Series Gaschromatograph mit einem Flammenionisationsdetektor (FID) verwendet. Die Konzen-
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trationen wurden mit einem Computer-Integrator durch Integration der Peakflichen errechnet.
FLA wurde mit einem HPLC-System der Firma WATERS in Kombination mit einem program-
mierbaren Fluoreszenzdetektor gemessen. Die Auswertung erfolgte computergestiitzt mit dem
WATERS MAXIMA 820 Chromatographie-Softwarepaket.

ANY wurde gaschromatographisch bestimmt, da es fiir den Fluoreszenzdetektor keine ausrei-
chend empfindliche Wellenléinge gibt, die fiir eine Messung in niedrigen Konzentrationsbereichen
geeignet wire.

Die Eichung wurde mit Hilfe eines externen Standards durchgefithrt, um die spezifische Emp-
findlichkeit des Detektors (Response Faktor) gegeniiber den einzelnen PAK zu ermitteln und mit
einem internen Standard (Fluoren (FLN)) erginzt, um unerwiinschte Einengungseffekte durch
Verdunstung des Losungsmittels und ungleichmédBige Injektionsmengen korrigieren zu kénnen
(SCHOMBURG 1987; WERSHAW et al. 1987).

Externer Standard: ‘

16 PAK Standardmix, nach EPA Methode 610 von der Firma AMCHRO.
Interner Standard:

Fluoren 98%, von ALDRICH Nr. 12 833-3,

Tab. 3.7: Analysenbedingungen GC.

Gaschromatograph Carlo Erba 5160 Mega Series
Multifunktionskontrolleinheit MFC 510

Detektor Flammenionisationsdetektor (FID)
Kontrolleinheit EL 480

Trennsiule Restek Rt, -5 "fused silica" Kapillarsdule

Stationare Phase Crossbonded; 95% Dimethyl- und 5% Diphenylpolysiloxane
1,50pm df (SE-54)

Linge/Durchmesser 30m/0,53mm i.D.

Trigergas Stickstoff 5.0

Detektor H, S0kPa
Synthetische Luft 100kPa

Temperatur Detektorbasis 300°C

’ Injektor 270°C
Temperaturprogramm 100°C 1min; 10°C/min->150°C; 150°C 1min; 20°C/min->250°

Laufzeit ; 12min
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Tab. 3.8: Analysenbedingungen HPLC.

Pumpen 2 Waters 501 HPLC Pumpen
Detektor Perkin-Elmer LS-3B Fluoreszenz-Spektrometer
AD-Wandler/Interface Waters System Interface Modul (SIM)
Probenaufgabeventil Rheodyne six-port; 20l Probenschleife
Trennsdule Macherey-Nagel ET 150/8/4 Nucleosil 5, C18
FluBmittel Acetonitril/Wasser (88:12)
Flufirate ' {ml/min
Laufzeit ‘ 5min
Wellenlingen Excitation Emission

Fluoren 295nm 330nm

Fluoranthen 285nm 464nm

Beim GC wurden die Proben in Dichlormethan und beim HPLC in Methanol injiziert. Beim
HPLC wurde auf eine direkte Injektion in wissriger Phase verzichtet, um Sorptionseffekte im In- ‘
jektionsventil, wie sie z.B. fiir Acenaphthen festgestellt wurden (DOLAN 1991), zu vermeiden.

3.3.2 Wasserproben aus Batch-Versuchen

Die Gewinnung der Wasserproben erfolgte durch Abzentrifugieren der Festphase von der Fliis-
sigphase. Diese hiufig verwendete Methode der Phasentrennung (HERBES 1977; MEANS et al.
1980a; ROGERS et al. 1980; CHIOU et al. 1983; WEBER et al. 1983; WALTERS & LUTHY
1984b; KARICKHOFF & MORRIS 1985; NKEDI-KIZZA et al. 1985; GSCHWEND & WU 1985;
STAUFFER et al. 1988) weist erheblich weniger Systemverluste auf, als bei der Filtration von
Wasserproben festgestellt wurde (ABDEL-MOATI 1990; HERBERT et al. 1992). Die Proben
wurden 30min bei 5000U/min zentrifugiert. Feinste Schwebstoffe, die in dieser Zeit und bei der
beschriebenen Umdrehungszahl nicht absedimentiert waren, wurden hier per Definition zur Flils-
sigphase gerechnet. Mittels der Umdrehungszahl, der Zentrif ugendauer, dem Rotordurchmesser
und der Winkelgeschwindigkeit konnte, unter Einbeziehung der Korndichte der einzelnen Mate-

riali i
alien, errechnet werden, bis zu welchem Korndurchmesser die Proben beim Zentrifugieren ab-

sedimenti i i »
entierten. Die Sediment- und Bodenproben waren demnach bis zu einem Korndurchmesser

von 0,11 - 0,12pm absedimentiert, wihrend die Kohlen und der Torf sich bis 0,20 - 0,25pum ab-
setzten, da sie eine wesentlich geringere Dichte besitzen (Tab. A.3 im Anhang). Der Gehalt an
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festen Wasserinhaltsstoffen entspricht damit dem nach einer Ultrafiltration mit einem 0,20pm-
Filter. Die geldsten und suspendierten Wasserinhaltsstoffe werden pauschal zur Fliissigphase ge-
rechnet, also z.B. auch organische Makromolekiile etc.

Um herauszufinden, ob die Umdrehungszahl und/oder die Dauer der Zentrifugation einen Ein-
fluf auf die Schadstoffkonzentration in der fliissigen Phase haben, wurden schadstoffbelastete
Proben bei unterschiedlichen Umdrehungsgeschwindigkeiten (zwischen 1000U/min und
8000U/min) und verschieden lange (zwischen 10min und 60min) zentrifugiert. Dabei stellten sich
keine signifikanten Unterschiede in der Schadstoffkonzentration in der fliissigen Phase ein. Frii-
here Tests (ABDUL & GIBSON 1986; SERVOS & MUIR 1989) kamen zu dem gleichen Ergebnis.

Die Extraktion der Wasserproben erfolgte mit Hilfe eines VAC ELUT SPS 24 der Firma Analyti-
chem International. Es handelt sich dabei um eine Probenaufbereitungsstation zur Festphasenex-
traktion (solid phase extraction). Zur Extraktion bzw. Elution wurden Extraktionssiulen verwen-
det, deren stationdire Phase aus einer Packung von an Silicagel gebundenem Octadecyl (C18) be-
steht; dieses Packungsmaterial ist spezifisch fiir unpolare Stoffe. Die Festphasenextraktion ist eine
wirtschaftliche und lésemittelsparende Alternative zur fliissig/fliissig Extraktion (KICINSKI &
KETTRUP 1988; STAHL et al. 1989; KINKELDEI et al. 1990; MARKELL etal. 1991). Es han-
delt sich zudem um ein sehr schnelles und trotzdem genaues Verfahren, das bei geringen Schad-
stoffkonzentrationen durch die Anreicherung auf der Festphase ein gutes Verhiiltnis von Peakho-
he und Basislinienrauschen gewihrleistet.

In Abhingigkeit vom Hersteller und der Packungsmenge der Sdulen, zeigten sich bei einem Ver-
gleich verschiedener Extraktionsrohrchen unterschiedliche Wiederfindungsraten. Die besten Wie-
derfindungsraten der getesteten Rohrchen und bei den verwendeten Probenvolumina wiesen die
"AMCHRO C18 unendcapped" Extraktionssdulen mit einem Packungsvolumen von 100mg auf
(Wiederfindung >95%). Beianderen Rohrchen wurden schlechtere Wiederfindungsraten (70-85%),
wie z.B. bei KICINSKI & KETTRUP (1988), erreicht.

Die Extraktionssiulen wurden mit drei Losungsmitteln steigender Polaritit vorgereinigt (Cyclohe~
xan, Methanol, Wasser). Nach der Zugabe des internen Standards (in Methanol) wurden die Was-
serproben (Probenvolumen jeweils 100ml) dann mit leichtem Unterdruck - FluBrate ca. 5Sml/min
- iiber die Festphase gesaugt. Nach anschlieBender Trocknung der Siulen im Luftstrom wurden
die auf der Festphase sorbierten PAK mit Dichlormethan wieder eluiert und am GC gemessen.
Fiir die Messung am HPLC wurden die Proben vorher im Stickstoffstrom bis kurz vor der

Trocknung abgeblasen und dann mit Methanol wieder aufgenommen.
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3.3.3 Bodenproben aus Batch-Versuchen

Zur Bilanzierung der Batch-Versuche wurden nach Versuchsende die Boden- bzw. Sedimentpro-
ben extrahiert. Dazu wurden die Proben wiederum zentrifugiert und anschlieSend die Fliissigpha-
se so weit wie méglich abpipettiert. In einem Exsikkator mit Kieselgel wurden die Proben vorge-
trocknet; die Endtrocknung erfolgte durch Zugabe von wasserfreiem Natriumsulfat zur Boden-
probe. Den trockenen Bodenproben wurde der interne Standard zugegeben, dann erfolgte die Ex-
traktion mit Soxhlet-Apparaturen und Dichlormethan als Extraktionsmittel.

AnschlieBend wurde der Extrakt in einem Rotationsverdampfer eingeengt und im Stickstoffstrom
bis kurz vor der Eintrocknung eingedampft. Danach wurden die Proben mit Cyclohexan wieder
zuriickgeldst und in der Losungsmittelphase iiber eine Kieselgelsiule gespiilt, so daf} die Proben
von feinen Schwebstoffen und polaren Verunreinigungen weitestgehend befreit waren. Die Kie-
selgelsiule wurde daraufhin mit einem mehrfachen des Probenvolumens mit Cyclohexan nachge-
spiilt. Die gesamte Cyclohexan-Menge wurde dann wiederum im Rotationsverdampfer und im
Stickstoffstrom wie oben eingedampft. AnschlieBend wurde die Probe mit Methanol zuriickgeldst
und konnte analog zu den Wasserproben gemessen werden.

Dichlormethan gilt bei kurzen Extraktionszeiten (wenige Stunden) und fiir hoher kondensierte
PAK nicht als ideales Losungsmittel zur Soxhletextraktion. Benzol und Toluol werden hier hiiufig
bevorzugt, haben aber die Nachteile, daB sie (vor allem Benzol) toxisch und karzinogen, leicht
entziindlich und aufgrund ihres Siedepunktes sehr schwierig einzudampfen sind (SOLTYS et al.
1986). Die relativ gefihrliche Laborhandhabung und die Gefahr bei der Eindampfung Anteile der
extrahierten Substanzen zu verlieren, lieBen diese beiden Losemittel als Extraktionsmittel aus-
scheiden. Ein durchgefiihrter Vergleich mit Dichlormethan, Cyclohexan und Toluol zeigte nach
langen Extraktionszeiten, je nach Material drei bis sieben Tage, keine nennenswerten Unterschie-
de. Dies gilt selbstverstindlich nicht fiir Kohlen, Olschiefer und #hnliche Substrate, Dichlorme-
than hat zudem einen Siedepunkt von nur 37,2°C und 148t sich daher, bzgl. der Zielsubstanzen,
schonend eindampfen. Ein Extraktionstest von GRIMMER (1985) zeigt fitr PAK mit vier Rin-

gen, selbst bei nur dreistiindiger Extraktion mit Dichlormethan, eine Wiederfindungsrate von
mehr als 95%.
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4, Yersuchsanordnung

Als Grundvoraussetzung wurde bei allen Sorptionsversuchen angenommen, dal PAK gelost im
Wasser vorliegen (z.B. PAK -"Fahne" im Grundwasserabstrom eines Teerdlschadens). Bei den De-
sorptions- und Siulenelutionsversuchen wurde vorausgesetzt, dafl das Probenmaterial bis zur vor-
liegenden Konzentration mit PAK aus dem Grundwasser belastet worden ist und dann mit PAK -
unbelastetem Wasser in Kontakt kommt (z.B. nach Aushub des Schadensherdes oder bei Boden-
waschverfahren). Um im LabormaBstab noch annidhernd natiirliche Bedingungen zu erzielen,
wurden die Proben, wie in 3.1.2 beschrieben, aufbereitet und nicht weiter verindert. Die Batch-
Versuche wurden bei 10°C (£2°C) und unter LichtabschluB3 durchgefiihrt. Da die verwendete
Zentrifuge ein Kithlaggregat besitzt, konnte auch wiahrend der Zentrifugierung die Versuchstem-
peratur beibehalten werden. Die Sidulenversuche wurden bei 20°C (x2°C) vorgenommen. Fiir die

Versuche wurde deionisiertes Wasser verwendet, das keine PAK -Vorbelastung aufwies.

4.1 Sorptions- und Desorptionsversuche

Die Sorptions- und Desorptionsversuche wurden in Form von Batch-Gleichgewichtsversuchen
durchgefithrt. Dafiir wurden 250m! SCHOTT-Glasreaktionsgefifle mit teflonbeschichtetem
Schraubverschluf3 verwendet, da diese bei einem Vergleich verschiedener Glasgefdf3e die gering-~
ste Systemsorption aufwiesen. Die Zeit zur Gleichgewichtseinstellung zwischen den einzelnen Be-
lastungsstufen betrug 4 Tage (96h), da aufgrund von Literaturwerten spétestens zu diesem Zeit-

punkt mit einer vollstindigen Gleichgewichtseinstellung gerechnet wurde (s. 4.2).

4.1.1 Sorptionsversuche

Alle Batch-Experimente wurden dreifach durchgefiihrt, d.h. in je drei Glaser wurden jeweils 25
Gramm der Bodenprobe eingewogen und dann bei der ersten Belastungsstufe mit 250ml PAK -be-
lastetem Wasser aufgefiillt. Eine Ausnahme bzgl. der Einwaage bildeten nur die Braunkohle (Br),
die Flammkohle (F1) und der Torf (T). Da bei diesen Proben mit einer extrem starken Sorption
zu rechnen war, wurden bei Fl ein Gramm, bei Br zwei und beim Torf zehn Gramm eingewogen.
Bei hoheren Boden/Wasser-Verhiltnissen wire der PAK -Nachweis problematisch gewesen. Kon-
stante Einwaagen bei den Dreifachversuchen verhinderten eine Beeinflussung durch den soge-
nannten "solid-concentration-effect". Der "solid-concentration-effect” bezeichnet die Abhingig-
keit des Verteilungskoeffizienten von der Einwaage der Festsubstanz im Batch-Glas (VOICE et
al. 1983; MACKAY & POWERS 1987). Bei einer sehr kleinen Einwaage wird die Menge an fein-
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sten Schwebstoffen, Kolloiden und z.B. geldsten Huminsduren ebenfalls kleiner. Da diese Inhalts-
stoffe aber nur unter extremen Bedingungen von der "reinen” Flussigphase zu trennen sind,
miissen sie zur Flissigphase gerechnet werden, die bei dieser Arbeit iiber die Bedingungen bei
der Zentrifugation definiert wird. Da die PAK -K onzentration der Fliissigphase im Vergleich im-
mer auf dieselbe Wassermenge (ein Liter) bezogen wird, mifit man bei einer unterschiedlichen
Menge von als Sorbent fungierenden und in Schwebe befindlichen Wasserinhaltsstoffen auch eine
unterschiedliche Schadstoffkonzentration im Wasser. Dies bedeutet: Bei einer sehr kleinen Ein-
waage miBt man eine im Verhiltnis zu geringe Konzentration und ermittelt damit eine zu kleine
Sorption. Verringert man die Einwaage, z.B. um das hundertfache, kann sich der K4 fast ver-
zehnfachen (VOICE et al. 1983). Dies bedeutet, da die absoluten Werte von Batch-Experimenten
verschiedener Arbeiten nur bedingt miteinander vergleichbar sind. Der Verlauf der Isothermen
bleibt aber etwa derselbe (VOICE et al. 1983).

Zur Erhohung des Schadstoffgehaltes in den Batch-Glisern wurde zunichst von jedem Glas die
Hilfte des Wassers entnommen, abzentrifugiert, extrahiert und dann analysiert (s. 3.3.2). Dann
wurden die Gliser mit einer Lésung h6herer Konzentration wieder aufgefiillt und wihrend der
Zeit zur Gleichgewichtseinstellung ca. alle 12 Stunden aufgeschiitteit. Es wurde darauf verzichtet
die Proben kontinuierlich zu schiitteln, da es durch Abrieb der Probenpartikel zu stindigen Ver-
4nderungen des Probenmaterials kommt, so dal nicht mit einer Gleichgewichtseinstellung zu
rechnen wire,

Zum Vergleich wurden vier gleiche Batch-Gliser ohne Sediment- bzw. Bodenprobe derselben
Behandlung unterworfen und bei allen Versuchsreihen mitbearbeitet. An Hand der Konzentratio-
nen in diesen Glisern konnte eine mégliche Sorption an den Glaswandungen und am Teflonsep-
tum ermittelt werden und so die tatsichliche Masse festgestellt werden, die an Schadstoffen dem
System Wasser/Boden bei der jeweiligen Konzentration zur Verf dgung standen. Die Konzentra-
tionen in den Referenzglisern nahmen iiber den Versuchszeitraum nicht ab, so daB ein Abbau der
PAK ausgeschlossen werden konnte. Die Konzentrationen wurden bei 60 - 80% der Wasser-
l6slichkeit allerdings sehr stark von der dann einsetzenden Systemsorption verindert. Bei den Pro-
ben RS1 und NS zeigte sich dies z.B. durch einen deutlich sichtbaren gelben ANY-Uberzug der
Sandk@rner. Bei FLA muBten alle Sorptionsversuche bei 60 - 80% der Wasserldslichkeit in den
Referenzglisern abgebrochen werden, da die Systemsorption zu grol wurde. Damit fehlte ab
diesem Zeitpunkt die Grundlage zur exakten Berechnung der Schadstoffverteilung in den Pro-
bengldsern (Abb. 4.1). Dies hat zur Folge, daB die Isothermen verschieden lang sind, da je nach

Sorptionsverhalten des Probenmaterials zu diesem Zeitpunkt eine unterschiedliche Schadstoffver-

teilung zwischen fester und flissiger Phase vorlag, also unterschiedliche Schadstoffmengen von

den Probenmaterialien sorbiert worden waren,
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Abb. 4.1: FLA-Systemsorption in den Referenzglisern. C,-Soll gemessen in der Stammlo-
sung und C-Ist nach vier Tagen Gleichgewichtseinstellung, gemessen in den Re-

ferenzglidsern.

Mit Hilfe der Referenzgliser konnte der absolute Fehler von der Dotierung, {iber die Aufberei-
tung und schlielich die Analyse der Proben ermittelt werden. Der Gesamtfehler schwankt, je
nach Probenmaterial, zwischen 10 und 15%, wovon etwa die Hilfte zu Lasten der Dotierung und
der Probenaufbereitung geht. Ein Viertel ist der Festphasenextraktion und das letzte Viertel der
Analytik zuzurechnen. Aus je drei gemessenen Werten pro Referenzglas und Boden bzw. Sedi-
ment warde das arithmetische Mittel errechnet. Geht man davon aus, daB die Abweichungen,
welche die Proben untereinander aufweisen, iiber den gesamten Versuchsverlauf im Verhiltnis
gleich bleiben, erhilt man somit einen Wert, der das Verhalten der Proben am besten charakteri-
siert (MARSAL 1967).

Wie aus der Abb. 4.1 zu ersehen ist, ist die Systemsorption bis zum oben erwihnten Bereich der
Wasserldslichkeit so gering, daB eine Korrektur fiir die Systemsorption bei der Berechnung der
Schadstoffkonzentration am Feststoff nicht notwendig war. Die an den einzelnen Bodenproben

sorbierte Schadstoffmenge der ersten Belastungsstufe wurde mit f olgender Berechnung ermittelt:
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(Cdot - C‘w) ) Vw

= (11)
s
m,
mit:
C, = PAK -Konzentration der Festphase im Batch-Glas [ne/kel
Cgqot = gemessene PAK-Konzentration im Referenzglas [we/1}
C, = PAK -Konzentration des Wassers im Batch-Glas [ng/1]
Vu = Volumen der Fliissigphase , m
my = Trockeneinwaage der Festphase [kel

Die Konzentrationen der weiteren Belastungsstufen ergaben sich aus:

! /
(€l my) + [(Ce = <) = (C,, = 2)) * V] )
C, = -
d

mit:
C, = neue PAK-Konzentration der Festphase im Batch-Glas [pg/kg]
C, = alte PAK-Konzentration der Festphase im Batch-Glas [ng/kel
Cqot = Deue gemessene PAK-Konzentration im Referenzglas [ng/l]
C4ot = alte gemessene PAK~Konzentration im Referenzglas [ne/1]
Cy = neue PAK-Konzentration des Wassers im Batch-Glas [re/1]
C, = alte PAK-Konzentration des Wassers im Batch-Glas [re/l]
Vu = Volumen der Flissigphase 1]
my = Trockeneinwaage der Festphase kel

Zur Belastung der Proben mit dem jeweiligen PAK wurde eine Stammldsung hergestellt. Dazu
wurde die benétigte Wassermenge (3 - 5 1) iiber eine Mikroliterspritze mit dem jeweiligen PAK
in Methanolphase (5 - 100 pl Methanol; je nach PAK -Konzentration) dotiert, dessen Konzentra-

tion wurde wiederum vorher gemessen und mit einem PAK -Standard verglichen, so daB die ex-
akte Ausgangskonzentration bekannt war.

Die Konzentrationen wurden bei ANY bis zu 10 000pg/1 in den Referenzglisern, knapp un-

terhalb der Loslichkeit von ANY, jeweils um Faktor 5 bzw. 2 gesteigert ( z.B. 1, 5, 10, 50, 100,
500, 1 000, 5 000 und 10 000pg/1).

Bei Fluoranthen wurde die Konzentration fiir die erste Belastungsstufe um eine GréBenordnung

niedriger gewihlt als bei Acenaphthylen, da die Loslichkeit um ca. zwei Zehnerpotenzen unter
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der von ANY liegt. Die Belastungsstufen wurden in relativ kleinen Schritten durchgefiihrt, um
bei dieser geringen Loslichkeit auch im Bereich niedrigerer K onzentrationen eine moglichst ex-
akte Beschreibung der Isothermen zu erhalten. Dazu wurde die Konzentration im Referenzglas,
ungeffhr bis zur Ldslichkeit von FLA, jeweils verdoppelt (z.B. 0,1, 0,2, 0,4, 0,8, 1,6, 3,2pg/1
usw.).

Der grof3te Vorteil der stufenweisen Belastung der Batch-Gliser, gegeniiber einmaliger Belastung
mit unterschiedlichen Konzentrationen, ist die Moglichkeit auf Lésungsvermittler zu verzichten,
um hohe Konzentrationen an der Festphase zu erreichen. Ein weiterer Vorteil liegt darin, Proben,
die wenig sorbieren, sehr schnell sukzessive mit Schadstoffen zu beladen und dadurch eine ent-
sprechend hohe Gleichgewichtskonzentration im Wasser zu erreichen, Somit kann bei diesen Pro-
ben ein grofler Teil der Isotherme ermittelt werden. '
Die Nachteile dieser Methode sind eher technischer und zeitlicher Natur. Es werden viele Bear-
beitungs- und Probenaufbereitungsschritte benétigt. Bei einer Gleichgewichtseinstellung von vier
Tagen fiir jede Belastungsstufe mufl man, bei Proben, die viel sorbieren, einen sehr langen Zeit-
raum fiir die Bestimmung einer Isotherme einkalkulieren. Da die Wasserloslichkeit der PAK sehr
gering ist, wird der einmaligen Aufnahmekapazitit des Wassers enge Grenzen gesetzt, so daB die

Beladung nur in kleinen Schritten durchgefiihrt werden kann.

4.1.2 Sorptionsversuche mit schwebstofffreien Proben

Um einen moglichen Einfluf des in 4.1.1 beschriebenen "solid-concentration-effect" quantifizie-
ren zu konnen, Wurden zwei geeignete Proben (QS und QK) mit deionisiertem Wasser gewaschen.
Dazu wurden die Proben so lange mit Wasser aufgeschldmmt und das itberstehende Wasser it
den Schwebstoffen abgeleert, bis makroskopisch keine Triibe mehr im Wasser zu erkennen war.
Die Beladung mit FLA, die Probenaufbereitung und die Analytik erfolgte analog zu den Proben
aus den "normalen" Sorptionsversuchen. :
Die Proben haben im folgenden die Bezeichnungen QSI und QKL

4.1.3 Desorptionsversuche

Fiir die Desorptionsversuche wurden zwei Proben der Sorptionsversuchsreihen genommen, die
dritte Probe wurde zur Bilanzierung per Soxhlet extrahiert. Die Desorptionsversuche, die nur fiir
FLA durchgefiihrt wurden, liefen in umgekehrter Reihenfolge ab als die Sorptionsversuche. Den
Batch-Glisern wurde wieder die Hilfte der Flissigphase fiir die Analyse entnommen, nur wur-

den die Gliser diesmal mit PAK unbelastetem, deionisiertem Wasser wieder aufgefiillt. Proben-
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aufbereitung, Extraktion und Analyse erfolgte analog zu den oben beschriebenen Proben.

Als Zeitraum fiir die Gleichgewichtseinstellung wurden ebenfalls 4 Tage gewihlt. Die Versuchs-
reihen wurden so lange durchgefithrt bis die FLA-Konzentration in der Fliissigphase bei etwa
0,1pg/l lag. Nach Abschlufl der Desorptionstreihen wurde der gesamte Feststoffanteil beider
Batch-Gliser zur Bilanzierung per Soxhlet extrahiert.

Die Berechnung der jeweiligen FLA-Konzentration an der Festphase, unter Beriicksichtigung der

desorbierten Schadstoffmenge, wurde errechnet mit:

(€l myp) - I(C, - 2) + V]

Cs (13)
m,
mit:
C, = neue PAK -Konzentration der Festphase im Batch-Glas  [pg/ke]
C, = alte PAK -Konzentration der Festphase im Batch-Glas [pe/kel
'Cw = neue PAK -Konzentration des Wassers im Batch-Glas [pg/1]
C', =alte PAK-Konzentration des Wassers im Batch-Glas [pe/l]
Vo = Volumen der Flussigphase 1§
my = Trockeneinwaage der Festphase kel

4.2 Langzeitsorptionsversuche

Da in der Literatur die Zeitriume, die zur vermuteten oder getesteten Gleichgewichtseinstellung
gewihrt wurden, recht groBe Schankungen aufweisen, wurden zur Bestimmung dieser EinfluB3-
gréfBe Langzeitsorptionsversuche iiber 50 Tage durchgefiihrt. Je nach Schadstoff differieren die
Zeiten zur postulierten Gleichgewichtseinstellung von wenigen Stunden (ROGERS et al. 1980; DI
TORO & HORZEMPA 1982; SCHELLENBERGER et al. 1984; ABDUL & GIBSON 1986;
STAUFFER et al. 1988; KANGO & QUINN 1989), iiber einen Tag (MEANS et al. 1980b;
CHIOU et al. 1983; VOICE et al. 1983; NKEDI-KIZZA et al. 1985) bis zu mehreren Tagen
(WALTERS & LUTHY 1984b; KARICKHOFF & MORRIS 1985; GSCHWEND & WU 1985; PO-
DOLL et al. 1989). In neueren Arbeiten werden Zeitriume von Wochen, Monaten und sogar
Jahren angegeben (BALL & ROBERTS 1991a,b).

Fir 20 der 23 verwendeten Proben wurden diese Versuche mit FLA mit einer niedrigen (8 -
10ug/1 im Referenzglas) und einer htheren Konzentration (70 - 80png/l) durchgefihrt. Bei drei
ausgewdhlten Proben wurde zusitzlich ein Versuch nahe an der maximalen Wasserldslichkeit bei
10°C (ca. 105pg/1 im Referenzglas) vorgenommen.

Zum Vergleich-wurden zwei Proben mit ANY in hoherer Konzentration (7000-8000pg/1im Re-
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ferenzglas) angesetzt. _ X
Da das Probenaufkommen und der Zeitaufwand fiir diese Zahl an Bodenproben bei einer hohen
Anzahl von Zeitstufen tiberproportional gro8 gewesen wire, wurden fiir die Versuche nur drei
Zeitschritte gewihlt (4, 15 und 50 Tage). Analog zu den oben beschriebenen Versuchen wurden
fur jeden Zeitschritt Mehrfachproben und Mehrfachreferenzgliser verwendet. Um sicherzustel-
len, daf die PAK-Konzentrationsabnahmen in der Fliissigphase nicht durch bakteriellen Abbau
verursacht wurden, wurden parallel Proben mit Quecksilberjodid versetzt und bei den einzelnen
Zeitschritten mitgemessen. Die Proben mit und die ohne Quecksilberjodid zeigten wihrend der
Versuchsdauer keine Unterschiede in ihrem Verhalten. Der photochemische Abbau konnte auf-
grund der Versuchsbedingungen (die Lagerung der Gef4Be erfolgte analog zu den Sorptionsversu-
chen) und der stoffspezifischen Eigenschaften von ANY und FLA (RIPPEN 1988) vernachlissigt
werden. Es wurde zudem keine Verinderung der Konzentrationen in den Referenzglisern im

Versuchszeitraum festgestellt.

4.3 Bodenproben zur Bilanzierung

Nach Abschlufl der oben beschriebenen Versuche wurde ein Teil des Probenmaterials, wie in
3.3.2 beschrieben, extrahiert. Dadurch sollte zum einen der Verbleib der PAK im System festge-

stellt werden und zum anderen die sorbierten bzw. desorbierten Massen quantifiziert werden.

4.4 Séulenelutionsversuche

Zum Vergleich von statischen und nichtstatischen Desorptionsversuchen wurden Sdulenelutions-
versuche durchgefiihrt. Dazu wurden zuerst Vorversuche mit Glaschromatographiesiulen vorge-
nommen. Gepackt waren die Siulen, oberhalb einer Glasfritte, mit einer ca. 2cm dicken Schicht
Quarzfeinsand, dariiber folgten ca. 3cm Quarzmittelsand und den Abschlufl dieser Filterschicht
bildeten ca. 2cm Quarzkies. Oberhalb des Filterbereichs befand sich der gleiche Kies nur ver-
mengt mit Fluoranthenkristallen. Um zu verhindern, daB3 bei Wasserzufuhr Kristalle aufschwim-
men, wurden noch ca. 2cm Kies auf die Saulenpackung aufgeschiittet. Diese Versuche wurden
durchgefiihrt, um festzustellen, in welchen Konzentrationen FLA ausgetragen wird, wenn es in
Phase in einem gering sorbierenden Material vorliegt. FLA wurde bei einer Durchflufirate von
etwa 0,1ml/min konstant mit einer Konzentration von ca. 50 - 60% der Wasserldslichkeit aus der
Siule gelost. Der konstante Austrag ermdglichte es, bei den folgenden Versuchen zu unterschei-
den, welcher Anteil der gemessenen Werte auf der Losung von PAK in Phase beruht und wann

die echte Desorption (keine PAK mehr in Phase) beginnt. Dies war nétig, da die Proben fiir die
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folgenden Siulenversuche z.T. iiber ihre maximale Sorptionskapazitit belastet worden waren, d.h.

PAK lagen in Phase vor.

Fiir die Siulenelutionsversuche mit zwei Proben aus den Sorptionsversuchen (Quarzsand (QS) und
Rheinsand (RS1)) wurden Edelstahisaulen mit Edelstahifittings und kurze Stahlkapillaren verwen-
det. Durch die Materialwahl wurde zum einen die Sorption am S4ulenmaterial klein gehalten und
zum anderen das Totvolumen der zu- und abfithrenden Leitungen auf wenige Mikroliter redu-
ziert. Diese Versuche wurden nur am Beispiel von FLA durchgefiihrt. Das z{xr Desorption ver-
wendete Probenmaterial war infolge der Sorptionsversuche bereits 40 Tage mit den PAK in Kon-
takt. Im AnschluB an die Sorptionsversuche wurden nochmals 60 Tage zur weiteren Gleichge-
wichtseinstellung abgewartet, bevor das Probenmaterial in die Siulen eingebaut wurde. Mit Hilfe
einer peristaltischen Schlauchpumpe wurde aktiv unbelastetes Wasser durch die Séule mit belaste-
tem Probenmaterial gepumpt.

Tab. 4.1: Rahmenbedingungen bei den Siulenelutionsversuchen.
Shulenlinge 19,5¢m
Sulendurchmesser 1,0cm
Pumpe ISMATEC IPN
Versuchsdauer Qs 45 Tage
RS1 44 Tage

Abstandsgeschwindigkeit
bei gepackter Siule 0,5 m/d

Zur Uberpriifung der Realititsnihe der gewithlten Randbedingungen, wurde iiber die Porositit
des Packungsmaterials und den Durchliissigkeitsbeiwert berechnet, welchem hydraulischen Gra-
dienten die verwendete Abstandsgeschwindigkeit unter natiirlichen Geldndebedingungen entspre-
chen wiirde. Fiir den Quarzsand (QS) wurde aus der Kornsummenkurve nach dem Verfahren von
HAZEN (HOLTING 1984) ein Durchlissigkeitsbeiwert von ki =1 + 10%m/s und fir den
Rheinsand (RS1) von k= 2 - 104 ermittelt. Unter Beriicksichtigung der Abstandsgeschwindig-

keit ergab sich daraus ein hydraulischer Gradient von 0,60% (QS) bzw. 0,65% (RS1). Diese Gra-
dienten sind in der Natur z.B. in Talauen anzutreffen.,

36



5. Ergebnisse
5.1 Ergebnisse der Sorptionsversuche

Alle Isothermen wurden, soweit dies moglich war, bis zu 60 - 70% dér Wasserldslichkeit des je-
weiligen Schadstoffs ermittelt. Bei stark sorbierenden Proben wurden die Isothermen aus Zeit-

grilnden und wegen der starken Sorption in den Referenzglisern frither abgebrochen. Aus den
Abbildunggn 5.1 bis 5.4 ist festzustellen:

1. Die meisten Isothermen sind in den betrachteten Konzentrationsbereichen nicht linear
und je nach Bereich mit Freundlich-, Langmuir- oder BET-Isothermen beschreibbar.

2. Eine Ausnahme bilden wenige Proben mit sehr grofler Sorptionskapazitit. Sie sind im be-
trachten Konzentrationsbereich linear.

3. Ab ca. 0,5 - 5% bis 40 - 60% der Wasserltslichkeit des jeweiligen Schadstoffs sind die
Isothermen konvex. Bei héheren Konzentrationen gehen sie in einen konkaven Verlauf
uber,

14000
12000
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T 8000
5
3
(1)
¢ 6000
4000
B e ——— o e T e S
2000 H il :
g g T G g =0,051%
g ) ] ] | I
° 10 20 30 40 50 60 © 70 80
Cw (ugl)
Abb. 5.1: FLA -Sorptionsisothermen mit Corg—Gehalten von 0,013% bis 1,165%. (Probenbe-

zeichnungen s. Tab: 3.3 - 3.6. FLA-Wasserloslichkeit bei 10°C ca. 105 pg/1).
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Abb. 5.2: FLA-Sorptionsisothermen mit C,,-Gehalten von 0,018 bis 0,062%. (Probenbe-
zeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6. FLA-Wasserloslichkeit bei 10°C ca. 105 pg/1).
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Abb. 3.3: Vergleich von ANY-Sorptionsisothermen mit viel und wenig Corg. (Probenbe-

zeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6. ANY-Wasserloslichkeit bei 10°C ca. 10100 pg/1).
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Ein eindeutiger Beweis fiir die Nichtlinearitit der Isothermen, auch von Proben mit viel Corg, ist
die Isotherme der Flammkohle (F1) (Abb. 5.4). Bei F1 wurde die Einwaage der Probe so gew#hlt,
daB gezielt mit FLA weiterbelastet werden konnte, bis die 4 Tage-Gleichgewichtskonzentration
sich bei ca. 40% der FLA - Wasserloslichkeit nicht mehr wesentlich erhéhte. Der Isothermenverlauf
entspricht dem Verlauf des BET-Modells und 148t sich auch mit diesem beschreiben. Die lineari-

sierte BET-Isothermenanpassung weist einen Korrelationskoeffizienten von r2= 0,99 auf.
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Abb. 5.4 Nichtlineare FLA-Sorptionsisotherme der Probe Flammkohle (FL; C,. = 83,59%).

(FLA-Wasserloslichkeit bei 10°C ca. 105 pg/1).
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Bilanzierung mit den Extrakten der Festphase

Wie die Abb. 5.5 und 5.6 und die Tabelle A.4 und A.5 im Anhang z€igen, stimmen die gerechne-
ten (C, ger.) und die gemessenen Schadstoffkonzentrationen (C, gem.) der Festphasen der Sorp-
tionsversuche in einem befriedigenden AusmaB iiberein. Dies weist darauf hin, daB wihrend der
Versuchsdauer weder ein signifikanter Abbau noch eine starke Verfliichtigung der Schadstoffe

stattgefunden hat und daB der groBte Teil tatsichlich am Probenmaterial und nicht an den Ge-
faBwandungen etc. sorbiert war.
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Abb. 5.5; Bilanz der FLA-Massen an der Festphase im Anschluf an die Sorptionsversuche.
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Abb. 5.6:

Bilanz der ANY-Massen an der Festphase im AnschluB an die Sorptionsversuche.
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5.1.1 Ergebnisse der Sorptionsversuche mit schwebstofffreien Proben

Der Verlauf der Isothermen, der gewaschenen und damit annihernd schwebstofffreien Proben,
weicht zun#ichst in der Steigung nicht stark von den nicht gewaschenen Proben ab. Die gewasche=
nen Proben haben zwar, im Bereich niedriger PAK -Konzentrationen, etwas geringere Schadstoff~
konzentrationen im Wasser, die Abweichungen bewegen sich aber im Bereich des Meffehlers, so
daf} kein zwingender Einflufl von feinsten Wasserinhaltsstoffen festgestellt werden kann (Abb.
5.7).

Abb. 5.7: FLA-Sorptionsisothermen der gewaschenen Proben QSI, QKI und der ungewa-
schenen Proben QS, QK.

Dies bedeutet, daB der iiberwiegende Teil der feinen und feinsten Wasserinhaltsstoffe der unge-
waschenen Proben tatsichlich durch die Zentrifugation zuriickgehalten wurde. Das war nach den
errechneten Korndurchmessern aus den Zentrifugenbedingungen auch zu erwarten (s. 3.3.2). Bei
hohen PAK -Konzentrationen im Wasser verlaufen die Isothermen der ungewaschenen Proben

dann steiler und gehen frither in den konkaven Teil iiber (s. 6.3).
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5.1.2 Ergebnisse der Desorptionsversuche

Die in Abschnitt 2.1 beschriebenen Sorptionskrifte fiir unpolare oder annéhernd unpolare orga-
nische Verbindungen sind sehr schwach. Da hierbei keine chemischen Bindungen eingegangen
werden oder gar molekiilstrukturveriindernde Prozesse ablaufen, sollte die Sorption von PAK im
Gleichgewichtszustand vollstindig reversibel sein (KARICKHOFF et al. 1979; MIHELCIC &
LUTHY 1991). Verschiedene Untersuchungen kamen aber zu dem Ergebnis, daf3 zumindest ein
Teil der sorbierten Anteile scheinbar "irreversibel" festgelegt wird, da bei diesen Versuchen eine
Art Hysterese-Effekt auftrat (ROGERS et al. 1980; DI TORO & HORZEMPA 1982; ABDUL &
GIBSON 1986). Einige Autoren vermuten auch einen schnell und einen langsam desorbierenden
Anteil als Ursache fiir ihre Ergebnisse (GSCHWEND & WU 1985; KARICKHOFF & MORRIS
1985). Allgemein scheinen die Desorptionsprozesse etwas langsamer abzulaufen als die Sorptions-
prozesse (KARICKHOFF et al. 1979; VOICE & WEBER 1983). Viele der oben aufgefiithrten Er-
gebnisse lassen sich mit den Zeiten erkléren, die zur Gleichgewichtseinstellung und zur Desorp-
tion aufgewendet wurden. PODOLL et al. (1989) zeigen, daB3 die Desorptionsraten fiir Naphthalin
eine Funktion der Temperatur und der vorangegangenen Zeit der Gleichgewichtseinstellung sind.

Die in den Abb. 5.8 und 5.9 dargestellten Desorptionskurven weisen scheinbar einen sehr grofien
resistenten Teil des sorbierten FLA auf.

12,000

3
Cw (ugh) 4 5

Abb. 5.8: FLA-Sorptionsisotherme und Desorptionskurve der Probe bal. (FLA-Wasserlés-

lichkeit bei 10°C ca. 105 ng/l).
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Abb. 5.9: FLA-Sorptionsisotherme und Desorptionskurve der Probe kmd4, (FLLA-Wasserlos-

lichkeit bei 10°C ca. 105 pg/1).

Hingegen zeigen Proben mit einem extrem geringen Anteil an organischem Kohlenstoff und ver-

mutlich geringer Partikelporositit eine rasche Desorption und einen sehr geringen resistenten
PAK -Anteil (Abb. 5.10 und 5.11).

Es zeigt sich weiterhin, daf8 die Desorptionskurven nur teilweise mit den vorher aufgestellten

Isothermen iibereinstimmen, da zwei Prozesse, je nachdem bei welcher PAK -Konzentration in

der Flussigphase begonnen wurde und welches Probenmaterial verwendet wurde, die bei diesen

Versuchen gemessene Desorption dominieren:

1.

Bei Proben mit viel C___, mikroporosen Partikeln - und/oder Aggregaten ~ und niedriger

org’
Ausgangskonzentrationg im Wasser (z.B. bal) ist die Desorption sehr langsam und zeigt
einen "Hystereseeffekt". )

Bei Proben mit wenig Cm.g, hoéherer Partikelpordsitﬁt - und/oder Aggregaten - und hohen
Ausgangskonzentrationen im Wasser (z.B. km4) steht zuniéchst die relativ schnelle Lo-
sungskinetik im Vordergrund. Nach der Entfernung der unmittelbar ablésbaren Bestand-
teile setzt, wie bei 1., ein zweiter sehr langsamer Desorptionsprozef ein.

Bei Proben mit extrem wenig C,,,, geringer Partikelporositét, keinen Aggregaten und ho-

" hen Ausgangskonzentrationen im Wasser (z.B. QK und QS) wird die Desorption, bis auf

einen sehr kleinen Anteil, durch die Ldsungskinetik dominiert.

43



Cg (ug/kg)

Cw (ugh)

Abb. 5.10: Sorptionsisotherme und Desorptionskurve der Probe QS. (FLA -Wasserl6slichkeit

bei 10°C ca. 105 pg/l).

1,000

Abb. 5.11; Sorptionsisotherme und Desorptionskurve der Probe QK. (FLA-Wasserloslichkeit

bei 10°C ca. 105 pg/1).
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Die Ergebnisse bei den restlichen Proben sehen wie bei Abb. 5.8 und 5.9 aus und lassen-sich nur

mit einer ungeniigenden Gleichgewichtseinstellung bei der Desorption erkliren.
Bilanzierung mit den Extrakten der Festphase

Die zweite wichtige Aussage, die sich aus den Ergebnissen der Bodenextrakte ableiten 148t, ist die
Bestitigung des Desorptionsverhaltens der FLA-Proben im allgemeinen. Es zeigt sich, daB3 beim
Quarz-Kies (QK; C,, = 0,0027%) und Quarzsand (QS; C,,, = 0,0055%) tatsachlich fast der ge-
samte Schadstoff desorbiert worden ist und nur ein kleiner resistenter Teil verblieben ist. Bei den
restlichen Proben ist der iiberwiegende Teil des FLA im/am Probenmaterial zuriickgeblieben

(Abb. 5.12 und Tab. A.5 im Anhang).
100

40 .....................................................................

20 ............................................... ¥ W BN Iy OO N O XU o oy

(%) der PAK-Ausgangsmasse nach Desorption
3

QK QS Bt2 mda L&4 km3 RS1 N2 ro4 km4 mui1 NS Ren km2 SK bati Al
Probe

Abb. 5.12: Die aus den Feststoffextrakten (nach den Sorptions- und d_en Desorptionsversu-
chen) ermittelten PAK -Massen im Vergleich. Aus der Grafik ist zu ersehen, wie-
viel Prozent FLA nach den statischen Desorptionsversuchen an der Probe verblie-

ben ist.

5.2 Ergébnisse der Langzeitsorptionsversuche

Die Darstellung der Ergebnisse der Langzeitsorptionsversuche erfolgt zum einen in X,Y-Dia-
grammen (Abb. 5.13 - 5.15) und zum anderen in Siulendiagrammen. Die Schadstoffverteilung an
einem beliebigen Tag dividiert durch die Verteilung am finfzigsten Tag nach Versuchsbeginn er-
gibt eine normierte Verteilung iiber die Zeit und fiir alle Proben. Man kann aus der Grafik able-
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sen, wieviel Prozent an PAK eine Probe, relativ zum Versuchsende (50 Tage), aufgenommen hat.
Der fiinfzigste Tag als BezugsgroBe ist allerdings relativ willkilrlich, denn er stellt einfach das
Versuchsende dar, was keineswegs heift, daf zu diesem Zeitpunkt der Endzustand des betrachte-
ten Systems erreicht ist! Aus den Abbildungen ist ersichtlich, daB die meisten Proben weder nach
4 noch nach 15 Tagen an den 50-Tage-Gleichgewichtszustand herangekommen sind. Es zeigt sich
aber auch, daB, je nach Probe, die Geschwindigkeit der Gleichgewichtseinstellung sehr unter-
schiedlich ist. Dies ist wohl einer der Griinde, warum in der Literatur stark voneinander abwei-

chende Zeitriume angegeben sind.

4
Y

08 |-

0.4

(C 19930950

Abb. 5.13: Relative FLA-~Aufnahme vom vierten bis zum fiinfzigsten Tag bei niedriger Aus-
gangskonzentration. (Probenbezeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6.)
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Relative FLA-Aufnahme vom vierten bis zum fiinf zigsten Tag bei mittlerer Aus-
gangskonzentration. (Probenbezeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6 )

Abb. 5.14:
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Abb. 5.15: Relative FLA-Aufnahme vom vierten bis zum fiinfzigsten Tag bei hoher Aus-

gangskonzentration. (Probenbezeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6.)

Die Zeit der Gleichgewichtseinstellung ist zusétzlich abhéingig von der Schadstoffkonzentration,
mit der die Versuche angesetzt wurden. Dies zeigt sich beim Vergleich der X,Y-Diagramme
(niedrige, mittlere, hohe Ausgangskonzentration) und etwas deutlicher im Vergleich der Sdulen-
diagramme (Abb. 5.16 und 5.17). Bei Proben mit sehr wenig Corg 8eht die Gleichgewichtseinstel-
lung, beim Ansatz mit mittlerer Schadstoffkonzentration, schneller, d.h,, die Retardation von
FLA ist wihrend der Diffusion ins Probenmaterial geringer als bei niedrigerer Konzentration.
Dies bestitigt nochmals die Nichtlinearitit der Isothermen. Bei Proben mit mehr bzw. viel C,,
die auBerdem nicht in der urspriinglichen KorngréBe, sondern als Aggregate vorliegen, tritt
dieser Effekt weniger oder gar nicht auf. Da diese Proben fiber einen viel gréBeren

Konzentrationsbereich an der Festphase fast lineare Isothermen aufweisen, ist dieses Verhalten

auch zu erwarten.
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Abb. 5.16: Relative FLA-Aufnahme vom vierten zum fiinfzehnten Tag bei niedriger Aus-
gangskonzentration. (Probenbezeichnungen s. Tab. 3.3 - 3.6.)
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Abb. 5.17:
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Plottet man die C;- und die C,,~Werte der einzelnen Zeitstufen und der einzelnen Konzentratio-
nen in ein X,Y-Diagramm mit der Isotherme der jeweiligen Probe, sieht man, daf3 die ermittelten
Punkte des Langzeitsorptionsversuchs in Abschnitten relativ gut im Bereic‘h des beschriebenen
Isothermenverlaufs liegen. Die Isothermen werden, abhiingig vom Probenmaterial,‘ﬁnterschiedlich
stark nach links verschoben (Abb. 5.18 - 5.21).

20,000

10,000 J:

5,000

100 1 e laaaal .
0.02 0.05 0.1 0.2 0.5 1 2 5 10

Cw g

Abb. 5.18: Sorptionsisotherme und Langzeitsorptionspunkte der Probe bal .(FLA-Wasserlos-
lichkeit bei 10°C ca. 105pg/1).
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Abb. 5.19: Sorptionsisotherme und Langzeitsorptionspunkte der Probe Al. (FLA-Wasserlds-

lichkeit bei 10°C ca. 105ug/1).
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Sorptionsisotherme und Langzeitsorptionspunkte der Probe km3/1. (FLA-Wasser-

18slichkeit bei 10°C ca. 105ug/1).
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Abb. 5.21:
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Sorptionsisotherme und Langzeitsorptionspunkte der Probe QM. (FLA -Wasserlds-

lichkeit bei 10°C ca. 105ug/1).

Die zwei Vergleichsversuche mit ANY zeigten ganz dhnliche Ergebnisse wie die FLA-Versuche.
Beim km4 war, bei einer Gleichgewichtskonzentration im Wasser, die deutlich tiber der halben

Ldslichkeit von ANY lag, nach vier Tagen keine Zunahme des C,/C,,~Wertes zu verzeichnen. Das

Corg-arme Sandmaterial km4 verhilt sich in diesem Konzentrationsbereich wie QK, QS und
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Kaolinit bei den vergleichbaren Versuchen mit FLA. Beim bal stellte sich durch die wesentlich
héhere Sorptionskapazitit eine Gleichgewichtskonzentration im Wasser ein, die etwa bei 1% der
Wasserldslichkeit von ANY bei dieser Versuchstemperatur lag. Im Vergleich mit dem entspre-
chenden FLA-Versuch zeigt sich kein wesentlicher Unterschied in der Zunahme des C,/C,~Wer-
tes. Es 148t sich wiederum, vor allem im Vergleich mit den FLA-Versuchen, eine Abhingigkeit
vom Probenmaterial und der Konzentration feststellen. |

5.3 Ergebnisse der Saulenelutionsversuche

Da der Quarz-Sand (QS) und der Rheinsand (RS1) sehr hoch belastet waren, mufite bei beiden
damit gerechnet werden, daB zu Beginn der Versuche ein Teil des FLA per Losung aus reiner,
fester Phase ausgetragen wird. Die Vorversuche mit den Glaschromatographiesiulen (s. 4.4) zeig-
ten, in Ubereinstimmung mit den Sorptionsversuchen, eine relativ konstante Austragskonzentra-

tion zwischen 50 und 60% der Wasserloslichkeit bei 20°C. Man konnte daher davon ausgehen,

daB bei den Elutionsversuchen PAK -Konzentrationen dieses Bereichs im Wasser PAK in Phase
anzeigen. Ein desorptiver Austrag erfolgte erst, als die Konzentrationen zumindest unter 50% der
Wasserl6slichkeit gesunken waren (s. Vorversuche in 4.4),

Die Elutionskurven (Abb. 5.22 und 5.23) weisen daher auch beide zuerst ein mehr oder weniger
ausgeprigtes Plateau auf, Weil die PAK -Belastung beim QS héher war, hat dieser ein ldngeres
Plateau bevor die Konzentrationen abnehmen. Die Versuche liefen bei einer Abstandsgeschwin-
digkeit von 0,5m/d iiber 44 bzw. 45 Tage; dies entspricht einer durchgeflossenen Wassermenge
von ca. 500ml und ca. 82 ausgetauschten Porenvolumen beim QS und iiber 100 Porenvolumen
beim RSI.

Der QS zeigt nach dem Plateau - nach einem Wasserdurchsatz von ca. 12 Porenvolumen - eine
schnelle Abnahme, um dann - nach ca. 25 Porenvolumen - bis zum Ende des Versuchs in ein lang
ausgezogenes "Tailing" iiberzugehen, ohne dabei im Versuchszeitraum die Nachweisgrenze zu er-
reichen. Die Elution ist als C/C,-Wert (gemessene Konzentration/Ausgangskonzentratjon) darge-
stellt, die Masse des Schadstoffaustrags als M/M,-Wert (bis zum ausgetauschten Porenvolumen
"'n" ausgetragene Masse/Ausgangsmasse). Die Summenkurve wurde vorher bzgl. der an Siule und
Kapillaren verbliebenen Schadstoffmasse korrigiert. Diese ergab sich aus der Differenz der er-
rechneten PAK -Masse in der Saule und der extrahierten PAK -Masse der Siulenfiillung. Wie aus
Tab. 5.1 zu ersehen ist, sind ca. 4,5% der Anfangsmasse nach Versuchsende (nach 45 Tagen) am
QS verblieben. v

Beim RS geht die FLA-Konzentration im Wasser nach einem Wasserdurchsatz von ca. fiinf Po-
renvolumen schnell auf etwa 20% der Ausgangskonzentration zuriick. Ahnlich wie beim QS geht
auch die Elutionskurve des RS, allerdings bei einer hoheren PAK-~Konzentration im Wasser,
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nach etwa 25 ausgetragenen Porenvolumen in ein ldngeres "Tailing" itber. Die Nachweisgrenze

wurde im Versuchszeitraum selbst nach iiber 100 ausgetauschten Porenvolumen nicht erreicht
(Tab 5.2). Die Extraktion der Siulenfilllung ergab, daB etwa 15,6% der FLA-Ausgangsmasse am

RS1 verblieben sind.

Tab. 5.1: Bilanz des Siulenelutionsversuchs mit QS (Versuchstemperatur 20°C; FLA-Was-

serloslichkeit bei 20°C ca. 260ug/1).

Probe Qs Masse
(%)
Anfangskonzentration im Wasser 128,5ug/1
Konzentration im Wasser bei Versuchsende 0,8ug/l
Anfangskonzentration am Feststoff 639,6pg/kg 100,0
Ausgetragen (eluiert) 609,0pug/kg 95,2
In der Siule verblieben 30,6 ug/kg
Konzentration am Festsoff (extrahiert) 28,5ug/kg 4,5
Differenz (am System sorbiert) 2,1ug/ke 0,3
Tab. 5.2 Bilanz des S&ulenelutionsversuchs mit RS1 (Versuchstemperatur 20°C; FLA-Was-
serloslichkeit bei 20°C ca. 260pg/1).
Probe RS1 Masse
. (%)
Anfangskonzentration im Wasser 70,7g/1
Konzentration im Wasser bei Versuchsende 2,1pg/l
Anfangskonzentration am Feststoff 393,4ug/kg 100,0
Ausgetragen (eluiert) 328,7ug/kg 83,6
In der Sdule verblieben 64,7ug/ks
Konzentration am Festsoff (extrahiert) 61,4pg/ke 15,6
Differenz (am System sorbiert) 3,3pg/ke 0,8
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Abb. 5.22:

Abb. 5.23:
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6. Diskussion und Interpretation der Ergebnisse
6.1 Konzentrationsabhiingigkeit der Sorption

Wie bereits in 2.2 beschrieben, 148t sich die Sorption nicht fiir alle Konzentrationsbereiche mit
linearen Verteilungskoeffizienten beschreiben. In der Literatur wurden bisher in den meisten
Fillen lineare Isothermen fiir PAK verwendet. Die Ursachen dafiir sind der betrachtete Bereich
der Schadstoffkonzentration im Wasser und der K oy des verwendeten PAK. Organische Verbin-
dungen mit niedrigen K oy weisen in der Regel, solange man sich unterhalb von ca. 40 - 60% der
Wasserloslichkeit befindet, keine stark ausgeprigten Abweichungen von einer linearen Isotherme
auf. Dies gilt besonders fiir Versuche mit Proben, die wenig organisches Material besitzen. Ober-
halb dieser Wasserloslichkeit kommt es dann zuerst zu einem konvexen und anschliefend zu
einem konkaven Verlauf der Isotherme, wie fiir unterschiedliche organische Schadstoffe von K A-
RICKHOFF et al. (1979), CHIOU et al. (1983) und GRATHWOHL (1989) beschrieben. Einen
dhnlichen Isothermenverlauf weisen auch PAK mit einem log K oy kleiner etwa 5,0 auf, wie z.B.
Naphthalin, Acenaphthylen und Fluoren. Da Naphthalin und Methyinaphthalin die hiufigsten
PAK sind, die fiir Sorptionsversuche verwendet wurden, viele Isothermen nur auf 3 - 6 Punkten
beruhen und diese in der Regel vor dem Erreichen der halben Wasserldslichkeit beendet wurden,
ist die Aussage, dal PAK lineare Isothermen aufweisen nicht verwunderlich (MEANS et al.
1980a; ABDUL et al. 1986; STAUFFER & MACINTYRE 1986; PODOLL et al. 1989; MIHELCIC
& LUTHY 1991).

Die einfache Handhabung von linearen Isothermen und den daraus resultierenden Sorptionspara-
metern ist ein groBer Vorteil gegeniiber nichtlinearen Sorptionsmodellen. Der lineare K 4 ist leicht
zu ermitteln, er ist einfach z.B. in Schadstofftransportmodelle einzubauen und in Verkniipfung
mit dem K ,-Konzept ein Parameter, mit dem man die Sorption eines organischen Schadstoffs
an einem Boden leicht abschitzen kann (s. 2.1.1).

Im unmittelbaren Bereich von PAK -Schadensféllen trifft man jedoch haufig K onzentrationen im
Grundwasser an, die deutlich iiber 40% der Wasserloslichkeit liegen. Eine Extrapolation des linea-
ren Isothermenteils fithrt aber, infolge der Nichtlinearitat der Isothermen, gerade hier zu grofle-
ren Fehlern. Daher ist es notwendig, einen méglichst groBen Teil der Isothermen und auch PAK
mit einem log K o groBer 5,0, denn dies sind die toxisch relevanten, zu betrachten. Autoren, die
einen gréBeren Bereich der Wasserloslichkeit und/odgr PAK mit einem hohen K ow fiir ihre Un-
tersuchungen verwendet haben, erhielten dementsprechend nichtlineare Isothermen, die sich mit
dem Freundlich- oder Langmuirmodell beschreiben lassen (WALTERS 1981; WALTERS &
LUTHY 1984; TEBAAY & BRUMMER 1989). Da auch diese Autoren ihre Isothermen nicht bis

zur halben Wasserldslichkeit durchgefiihrt haben, reichten zur Beschreibung ihrer MeBergebnisse
die beiden oben genannten Modelle aus.
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Bet der Anpassung von einem der in 2.2 beschriebenen Isothermenmodelle an die in dieser Arbeit
ermittelten Daten, stellte sich bei den meisten Proben die BET-Isotherme als beste Anniherung
an die gemessenen Daten und iiber den gesamten MefBbereich heraus. Das Abknicken in den kon-
vexen Teil der Isothermen beginnt, je nach Bodenprobe, bei ca. 0,5 - 5% der Wasserldslichkeit.
Da die Nichtlinearitit der Isothermen schadstoffabhingig ist, ist der Fehler bei der Verwendung
des K4 aus dem linearen Bereich bei ANY und FLA unterschiedlich. Bei FLA ist der Fehler bei
10% der Wasserloslichkeit grofer als bei ANY, da die Isothermen von FLA im "Partitioning-Teil"
mit dem Corg steiler verlaufen. Im konvexen Isothermenteil nimmt die Schadstoffkonzentration
im Boden nur wenig zu, wihrend die im Wasser sehr schnell und stark zunimmt. Danach beginnt
vermutlich die Mehrlagensorption, bei der das Sorbat, also die sorbierte Verbihdung, beginnt
selbst als Sorbent zu wirken. Ab 40 - 60% der Wasserloslichkeit liegen die PAK unter statischen

Versuchsbedingungen in eigener Phase und eventuell in kristalliner Form vor (Abb. 6.1).

s | o o

@ ®

/Qﬁ/—“’——T///////

/ / / Mineralische Oberfiiche (theoretisch fref von org. Kohl

O Normales freies Wasser -

o Strukturiertes Wasser an polaren Oberﬂact_)en

o Strukturiertes Wasser an unpolaren Moleku_len

:' Krafte die gegen eine Losung im Wasser wirken
Abb. 6.1: Einsetzende Mehrlagensorption und Ubergang zu teilweiser kristalliner Form der

PAK bei 40 - 60% der Wasserldslichkeit (veréndert nach HASSET & BANWART
1989).

Zusammenfassend 148t sich die Konzentrationsabhingigkeit der PAK~-Sorption mit vier Ab-

schnitten der BET-Isotherme beschreiben (Abb. 6.2).
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Abb. 6.2 BET-Sorptionsisotherme mit vier konzentrationsabhiéngigen Abschnitten.

A

In einem Konzentrationsbereich, der ungefihr bis zu 5% der Wasserloslichkeit von ANY
und FLA reicht, verlauft die Sorption annihernd linear und kann in diesem Fall durch
die Verteilung des Schadstoffs zwischen Wasser und C,, beschrieben werden.

In diesem Bereich nimmt die Sorptionsneigung mit zunehmender Konzentration im

Wasser stark ab. Die Sorption verliuft dann bis ca. 40 - 60% der Wasserldslichkeit des
PAK wiederum nahezu linear,

Ab ca. 40% der Wasserloslichkeit des PAK beginnt, je nach Bodenmaterial und Schad-
stoff, die mehrfache Belegung des Sorbenten. Dies fithrt vermutlich schlieBlich dazu, daf3

die jeweilige organische Verbindung beginnt, selbst als Sorbent zu wirken.

Spiétestens oberhalb 60% der Wasserldslichkeit des PAK' versteilt sich die Isotherme und
strebt asymptotisch der maximalen Wasserloslichkeit bei der vorliegenden Temperatur zu.
Die Sorption i.e.S. endet an dieser Stelle, denn die PAK bilden ab diesem Punkt eine eige-
ne Phase (s. 4.1.1 ANY-Uberzug an Sanden). Desorptionsvorginge in diesem Abschnitt

der Isotherme werden fast ausschlieBlich durch 18sungskinetische Vorginge bestimmt.
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6.2 Sorption in Abhiingigkeit vom Gehalt an Corg

Wie bereits durch viele Untersuchungen in den letzten zwanzig Jahren f estgestellt wurde, ist bei
der Sorption von organischen Verbindungen aus der Gas- oder Fliissigphase der Gehalt an Cc,rg
der Festphase des Bodens der wichtigste Faktor, der die Sorption iiber einen groferen K onzentra-
tionsbereich steuert (s. auch 2.1 und 2.1.1). Ganz allgemein kann man sagen, daB Proben mit viel
C,rg mehr sorbieren und damit einen groBeren K 3-Wert besitzen als Proben mit wenig Corg Dies
ist auch bei den in dieser Arbeit verwendeten Probenmaterialien und Schadstoffen nicht anders.
Trigt man die K ;~-Werte der Proben und der beiden Schadstoffe, abgelesen bei 1% der Wasserlds-
lichkeit des jeweiligen PAK, gegen den Corg-Gehalt des Bodens auf, erhilt man erwartungsge-
méfB, da dieser Teil der Isothermen hauptsichlich durch das sogenannte Partitioning, also die
Verteilung zwischen Corg und Wasser, bestimmt wird, eine gute Korrelation (Abb. 6.3).

100,000

10,000 |:}-"

1,000

Ka (bei 1% der Wasserléslichkeit)

100
10
1
1 & 1 Il||lll ] I lllllll 1 Il Illllll L Illlll' 1 Lkl
' 10 100
0.001 0.01 0.1 c org(%) 1
Abb. 6.3 Abh#ingigkeit der K ;-Werte von ANY und FLA vom Gehalt an C,, bezogen auf

1% der Wasserloslichkeit des jeweiligen PAK.

Ein wichtiger Unterschied zu anderen Arbeiten -iiber das Sorptionsverhalten von organischen
Verbindungen, ist der Bereich, in dem die Isothermen als linear betrachtet werden. Wurde frither
pauschal fiir alle organischen Schadstoffe und Probenmaterialien bis zu 40%, z.T. sogar bis zu
90% der Wasserldslichkeit der Schadstoffe, eine lineare Isotherme gemessen bzw. angenommen,
so zeigt sich hier, daB der lineare Bereich zum ersten nur fiir einen niedrigeren Konzentrations-

bereich gilt und zum zweiten abhéngig ist vom Koy des verwendeten Schadstoffs. ANY weist,
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mit einem logK oy von 4,07, etwas geringer gekrimmte Isothermen auf als FLA mit einem
logK ow von 5,33. Die im Vergleich zu ANY stirkere Krimmung der FLA-Isothermen entsteht
durch den steileren linearen Teil. Vergleicht man die C,/C,,-Werte bei einer Probe im gleichen
Bereich der prozentualen Wasserldslichkeit der beiden Schadstoffe miteinander, zeigt sich im li-
nearen Teil eine stirkere Abweichung zwischen ANY und FLA als im nichtlinearen Teil.

DaB die K4 von ANY und FLA auflerdem nicht bei allen Proben im gleichen Verhiltnis vonein-
ander abweichen, ist aus Abb. 6.3 zu erkennen. Die beiden Geraden verlaufen nicht parallel.
Dieses Verhalten hat wiederum nicht zu vernachlissigende Auswirkungen auf das in 2.1.1 erliu-

terte K og-Konzept.

6.2.1 Einschrinkungen bei der Anwendung des K ,-Konzepts

Um die Abweichungen der K ;-Werte von ANY und FLA von den errechneten K 3-Werten, die
aus dem K 5 ermittelt wurden, quantifizieren zu konnen, wurden mehrere Méglichkeiten fiir die
Berechnung des K ¢ getestet. Die entsprechenden Werte wiesen z.T. groBe Differenzen unterein~
ander auf. Die relativ einfache Form von KARICKHOFF (1981) wurde hier gew#hlt (s. 2.1.1),
da sie die beste Ubertragbarkeit von einem Bodenmaterial auf ein anderes gew#hrleistete. Die
Versuche in dieser Arbeit wurden bei 10°C durchgefithrt. Im Gegensatz dazu beziehen sich die
Kow~Werte in der Literatur in der Regel auf 20°C, so daB keine Literaturwerte verwendet wur-
den. Die Wasserldslichkeiten der PAK stehen in einem sehr engen Verhiltnis zum Kow (YAL-
KOWSKY & VALVANI 1979; CHIOU et al. 1982; MILLER et al. 1985; KAMLET et al. 1988;
ISNARD & LAMBERT 1989). So konnte mit der Wasserldslichkeit (S bei 10°C) der K o bei der

verwendeten Versuchstemperatur mit der empirischen Formel von CHIOU et al. (1982) errechnet
werden:

log K,y = 0,73 - 0,747 - log S (14)

S = Wasserloslichkeit der jeweiligen Substanz {[ppm]

Vergleicht man die daraus errechneten K 4-Werte mit den gemessenen, zeigt sich bei beiden PAK

eine gewisse Streuung um die Werte aus dem K 5-Konzept (errechnet mit den Formeln (8) und

(9) aus 2.2.1). Bildet man Verhaltniswerte aus diesen K ;-Werten, indem man dje gemessenen

Werte durch die errechneten dividiert, zeigt sich, daB die meisten Werte um den Faktor zwei nach

oben oder unten variieren. Diese Schwankungen sind im Rahmen der MeBgenauigkeit und im

Rahmen der Genauigkeit der empirischen Formelwerte noch tolerierbar, Zumal auch die Kow-
Werte in der Literatur, wenn sie experimentell ermittelt worden sind, starken Schwankungen un-

terworfen sind (MALLON & HARRISON 1984). Einige Werte zeigen darliber hinaus, dabei mit
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leichten Unterschieden zwischen ANY und FLA, aber auch stirkere Abweichungen.
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Abb. 6.4; Abweichungen der gemessenen K j-Werte von ANY von den errechneten aus dem
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Abb. 6.5: Abweichungen der gemessenen K 4-Werte von FLA von den errechneten aus dem

K oc-Konzept.

Wie die Abb. 6.4 und 6.5 zeigen, sorbiert vor allem die Rendzina (Ren) bei beiden Schadstoffen

viel weniger als mit der Berechnung nach dem Ko -Konzept zu erwarten war. Bei ANY sorbie-

ren z,B. km2, km3/1, km4 und bal und bei FLA QK, QS und km3/1 mehr als berechnet.
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Die Ergebnisse zeigen, da8 die Anwendung des K oc-Konzepts nur sinnvoll ist, wenn es darum
geht, die GroBenordnung von Boden- oder Sedimentbelastungen zu bestimmen. Die Griinde fir
die Differenzen zwischen berechneten und gemessenen Werten und die Unterschiede zwischen
ANY und FLA sind bei den einzelenen Proben recht verschieden. Auf diese soll bei den folgen-
den Punkten niher eingegangen werden.

6.2.2 EinfluB der Artdes C, auf die Sorption

Ein wichtiger Faktor, der die Schadstoffkonzentration an der Festphase beeinfluB3t, ist die Art des
organisch gebundenen Kohlenstoffs. Dabei konnen grob drei Gruppen unterschieden werden:

1. Unverwittertes, fossiles organisches Material.
Dieses trifft man in diagenetisch beeinflu3ten marinen, selten in lakustrischen und selte-
ner auch in fluviatilen Sedimenten an. Das organische Material hat hier seinen Ursprung
in der Absedimentation von Zoo- und/oder Phytoplankton und Pflanzenresten. Der pro-
zentuale Gehalt ist stark von paldoklimatischen bzw. -6kologischen Bedingungen, der Se-
dimentationsrate und den Erhaltungsbedingungen abhingig. Kohlen nehmen hierbei eine
Sonderstellung ein, da ihr organisches Material rein pflanzlichen Ursprungs ist. Allgemein
kann man sagen, da mit zunehmender Diagenese bzw. Inkohlung der Sauerstoffanteil des
organischen Materials abnimmt und der Kohlenstoffgehalt zunimmt. Je nach Diagenese-

und Inkohlungsstufe liegt es dann in Form z.B. von Kerogen oder Kohle unterschiedlicher
Reifegrade vor.

2. Verwittertes, fossiles organisches Material,

Werden die oben beschriebenen Sedimente an der Erdoberfliche den unterschiedlichen
Verwitterungsprozessen ausgesetzt, nimmt der Sauerstoffgehalt der organischen Materie

wieder zu. Diese praktisch riickliufige Inkohlung ist eine Folge von Oxidations- und Hy-
drolyseprozessen (PUTTMANN 1988).

3. Neugebildetes organisches Material.

Rezente Bodenbildungen beeinhalten in der Regel eine Rejhe neugebildeter organischer
Verbindungen. Dazu z#hlen z.B. Wachse, Fette, Harze, Humin- und Fulvosiuren (Rick-
stinde hoherer Pflanzen). Die verschiedenen neugebildeten Siuren, Lipide etc. weisen un-
tereinander wiederum gréBere Unterschiede in ihrem Sorptionsverhalten auf.

Differenzen in der Sorption wurden von GAUTHIER et al. (1987) fiir Pyren an unterschiedlichen
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Huminsfuren und von STAUFFER et al. (1988) fiir Methyl-Naphthalin an organisch beschichte-
ten Mineralien festgestellt. Fiir LCKW und verschiedene Aromaten sind an einer Reihe unter-
schiedlicher Boden- und Sedimentmaterialien Versuche mit #hnlichen Ergebnissen durchgefiihrt

worden (GARBARINI & LION 1986; EINSELE et al. 1988; GRATHWOHL 1989, 1990; SANNS
1990; KISHI & HASHIMOTO 1990).

Die Rendzina, der Torf und die Braunkohle weisen deutlich kleinere K og-Werte auf, als mit dem
Koc-Konzept mit den Formeln (8), (9) und (14) errechnet wurde (Abb. 6.6 und 6.7).
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Abb. 6.6: Unterschiede der errechneten K,o-Werte aus den gemessenen K -Werten von

ANY, zu den K o-Werten aus dem K gy, im Vergleich zum C, -Gehalt der ein-
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GRATHWOHL (1989) und SANNS (1990) steliten fiir LCKW bei diesen Proben #hnliche Effekte
fest. Bei den Rendzinaproben und dem Torf ist dieses divergierende Sorptionsverhalten auf das
sehr junge organische Material und bei der Braunkohle auf den niedrigen Inkohlungsgrad (da-
durch ebenfalls relativ "junge" organische Materie) zuriickzufiithren. Die Flammkohle sorbiert im
Verhiltnis zu ihrem Gehalt an Cow ebenfalls zu wenig. Bei GRATHWOHL (1989,1990) ist diese
Probe dem Verwitterungsgrad W3-WS5 zugeordnet worden, so da8 sich damit eine mdgliche Er-
klirung fur dieses Verhalten anbietet.

Die bergfrischen bal- und km2-Proben - mit fossilem, unverwittertem C,, - sorbieren dagegen
bei ANY wesentlich mehr als mit dem K ;o-Konzept errechnet. Dies zeigt, daB die empirischen
Werte eher das durchschnittliche Sorptionsverhalten des organischen Materials von Bdden und Se-
dimenten beschreiben und fiir einzelne Proben nur unter diesem Vorbehalt angewendet werden
dirfen. Bei ANY wirkt sich die Art des C, stirker auf die Sorption aus als bei FLA. LCKW zei-
gen bei den gleichen Proben z.T. nochmal um eine Zehnerpotenz gréBere Abweichungen von den
Koo-Werten, die mit dem K,y errechnet worden sind. Dies weist auf eine Abnahme des Ein-

flusses der Art der organischen Substanz mit zunehmendem K gy hin.

6.2.3 EinfluB der spezifischen Oberfliche (Sap) auf die Sorption

Einige Proben mit sehr wenig Corg zeigen trotzdem eine relativ hohe Sorption, was auf den Ein-
fluBl der spezifischen Oberfliche (Ssp = surface, specific) zuriickgefithrt werden muB. Bei ANY
weisen die Proben QK, QS und km3/1, bei FLA diese drei und die zwei gewaschenen Proben QSI
und QKI, eine positive Abweichung von den aus dem K ;5-Konzept berechneten K4~ und Kgq-
Werten auf. Dabei wird FLA, mit Ausnahme von km3/1, im Verhiltnis stirker sorbiert als ANY,
d.h. FLA weicht stirker vom errechneten K ab als ANY (Abb 6.8). Dies ergibt sich aus der
Differenz der Verhiltnisse der K oo-Werte aus dem K oy und der Kog-Werte aus dem gemesse-
nen K. Hierzu wurden von den ANY-Verhiltniswerten die FLA-Verhiltniswerte subtrahiert,
so daf} negative Werte eine im Vergleich hdhere Abweichung der K o o-Werte bei FLA und positi-
ve Zahlenwerte eine im Verhiltnis stirkere Abweichung der Koco-Werte von ANY anzeigen.
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here Abweichung der ANY-Werte.

Das Verhalten der oben aufgezihlten Proben kann bei diesen niedrigen C,~Gehalten nur auf
eine Sorption an den Oberfichen der Proben zuriickgefithrt werden. Die Proben QM und Kaol
zeigen dieses Verhalten bei etwas hoheren C, ~Gehalten (0,018% und 0,0265%) und nur unwe-
sentlich gréBeren Oberflichen nicht. Dies kann auf eine gewisse Minimalkonzentration an Cm,g
hindeuten, unter der die Sorption an den Oberflichen mefbar iiber der im organisch gebundenen
Kohlenstoff liegt. Diese Grenzkonzentration wird aber mit sehr stark wachsender Oberflache of -
fensichtlich nach oben verschoben, denn die Probe km3/1, mit 0,013% C,qs aber einer extrem
groBen Oberfliche von > 70m2/g, weist ein dhnliches Verhalten wie QK und QS auf,

Im Gegensatz zu fast allen anderen Proben, die im Verhiltnis mehr ANY als FLA sorbieren, wei-
sen QK und QS in der Relation eine hohere FLA-Sorption auf. Diese Beobachtung stimmt mit
dem zu erwartenden Verhalten bei der hydrophoben Sorption iiberein. FLA mit dem wesentlich
hdheren Kow und der deutlich niedrigeren Wasserldslichkeit zeigt eine gréfere Tendenz zur

Oberflichensorption.,

Der EinfluB der spezifischen Oberfliche auf die Sorption von organischen Schadstoffen wird in
der Literatur recht kontrovers behandelt. Die Verwendung von Boden- bzw. Sedimentproben mit

einem Crg-Gehalt itber 0,1%, die Verwendung von organischen Verbindungen, die einen niedri-
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gen K oy besitzen und die Betrachtung von kleinen Isothermenabschnitten miissen wohl zu den
Ursachen geziihlt werden, die dazu fithrten, daB die Mboglichkeit der Oberflachensorption hiufig
g4nzlich ausgeschlossen wurde. Wenn eine Sorption an Mineraloberflichen in einer von der Sorp-
tion an C,; unterscheidbaren GréBenordnung einsetzen soll, miissen verschiedene Vorbedingun-

gen beriicksichtigt werden:

1. Eine meBbare Sorption an Mineraloberflichen ist nur bei extrem kleinen Corg—Gehalten
festzustellen. Der Corg-Grenzgehalt liegt wahrscheinlich zwischen 0,01% und 0,02%.

2. Der K oy der organischen Verbindung muf3 hoch (log Koy > 4,0) und die Wasserlgslich-
keit sehr niedrig sein. Bei niedrigen Kow- wie z.B. bei LCKW (log K gy ca. 2,0 - 3,0), ist
keine Oberflichensorption meBbar (GRATHWOHL 1989; SANNS 1990).

Es gibt zwischen den in dieser Arbeit abgeschétzten 0,01% C,, . und den in anderen Arbeiten er-
rechneten (MCCARTY et al. 1981) oder experimentell ermittelten 0,1% (SCHWARZENBACH &
WESTALL 1981; STAUFFER & MACINTYRE 1986) sicher flieBende Uberginge, wie z.B. der
km3/1 mit einem C,, ~Gehalt von 0,013% und einer Oberfliche > 70m?/g, die dann trotz etwas
héheren Corg-Gehalt im Verhiltnis zuviel sorbieren, da sie eine extrem grofie Oberfliche be-
sitzen. Aus den vorliegenden Daten 148t sich kein Verhiltnis von spezifischer Oberfliche (Ssp) Zu
Corg ableiten, ab dem die Sorption an Oberflichen die Sorption an C,,, iibertrifft. Es muB auch
bei diesen extrem niedrigen Corg-Gehalten beriicksichtigt werden, wie der organisch gebundene
Kohlenstoff vorliegt. Bei den technischen Sanden QK und QS kann es sich dabei nur um sehr
junges organisches Material (z.B Huminsiuren oder diinne Biofilme) an den Kornoberflachen
handeln, das eine sehr geringe Sorptionskapazitit besitzt und daher schnell erschopft ist. Da Bio-
filme auch in bidestilliertem Wasser entstehen kénnen und bisher kein Werkstoff bekannt ist, der
einer Besiedlung durch Mikroorganismen widerstehen kann (PEDERSEN 1982; CHARACKLIS

& WILDERER 1989; FLEMMING 1991), ist das Auftreten von wenig Corg bei QK und QS ver-
standlich.

6.2.4 Beziechung zwischen Corg und S,sp

Eine Beziehung zwischen der spezifischen Oberfliche und dem Gehalt an organisch gebundenem
Kohlenstoff kann man sich nur in der Form vorstellen, daB mit steigendem Corg die Oberfléche
ebenfalls zunimmt. Bisher ging man davon aus, daB die organische Substanz eine grof3e spezifi-
sche Oberfliche besitzt. Bei der Betrachtung der Abb. 6.9 ist jedoch nur bei Proben mit wenig
Corg €ine echte Korrelation zwischen den beiden Parametern zu erkennen.
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Abb. 6.9: Beziehung zwischen dem C, -Gehalt und S,

Hierbei handelt es sich um Proben, bei denen das C,,, wahrscheinlich iiber Biofilme, Huminsiu-
ren oder dhnliches direkt an die Oberflichen gebunden ist, so daB3 dieses Ergebnis zu erwarten ist.
DaB bei Proben mit viel C org die beiden GréBen nicht in einer engeren Beriehung stehen, kann zwei Griinde haben, Zum
einex'I kénnte die Oberflichenbestimmung mit einem Areameter, iiber das BET-Verfahren, bei diesen Proben aus unter-
schiedlichen Griinden versagt haben. Es wire 2.B. mdglich, daB man die Oberflichen des C,,, nicht frei bekommt von an-
deren sorbierten Molekillen oder daB das organische Material nicht so weit aufgeschlossenen werden konnte, da8 die Stick-
stoffmolekiile alle Oberflichen belegen konnten. Zum anderen kénnte die Oberfliche von organischer Materie ganz einfach
kleiner sein als bisher angenommen. Neuere Arbeiten, z.B. von CHIOU et al. (1990), deuten auf den letzteren Grund hin.
Worin der Fehler nun liegt, wird stark vom Probenmaterial und der Methode zur Bestimmung der Oberflichen abh#ingen.
Wahracheinlich stehen aber gerade die nichtlinearen Trends von Gm_g und SBp bei den Sorptionskoeffizienten Cy,, und Kppr
damit in Verbindung (s. 7.1). CHIOU et al. haben ihre Oberflichenbestimmungen, wie auch in dieser Arbeit, mit Stickstoff
nach dem BET-Verfahren durchgefiihrt. Im Vergleich mit anderen Verfahren kann man davon ausgehen, da das BET-
Verfahren, trotz der oben beschriebenen Fehlerméglichkeiten, relativ genau ist. Bei Verfahren mit Ethanol oder Ethylen-
glykol wurde in der Regel das "Partitioning" swischen der organischen Materie, deren Oberfliche gemessen werden sollte,
und der organischen Verbindung, die dazu verwendet wurde, nicht beriicksichtigt. Die Oberflichen werden aber liber die
Masse berechnet, die die Probe von der Testverbindung aufgenommen hat, so daB gerade bei hohen G, -Gehalten, bei de-

nen die Sorptionskapagitit des C, im Verhéltnis sur Oberfliche um Zehnerpotenzen héher ist, besonders groBe Fehler

auftreten (CHIOU et al. 1990).

6.3 EinfluB der Schwebstoffe auf die Sorption

Das Zuriickbleiben der Schwebstoffe im Batch-Glas durch die Zentrifugation und ihre damit

verbundéne Prisenz von der ersten bis zur letzten Belastungsstufe, hat bei niedrigen Konzentra-
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tionen in der whssrigen Phase, wie in 5.1.1 beschrieben, kaum eine Auswirkung auf die Isother-
men. Bei hdheren Konzentrationen zeigt sich, daB die Sorptionskapazitat der gewaschenen Proben
(QSI und QKI) abgenommen hat, denn die Isothermen verlaufen flacher. Eine Erklidrung fir die
Abnahme der maximalen Sorptionskapazitiit bei den verinderten Proben kénnte das Abwaschen
eines natiirlichen, diinnen organischen Films von den Kornoberflichen und die Auswaschung von
eingelagerten Humins4uren sein. Wenn aber Schwebstoffe bzw. deren Mitextraktion, die Ursache
fiir den unterschiedlichen Verlauf der Isothermen wiren, dann miifiten sich die Proben anders
verhalten. Dann miiten die ungewaschenen Proben hohere C_-Werte aufweisen und dadurch
miifiten die Isothermen viel flacher verlaufen als bei den gewaschenen Proben. Dies bedeutet, daf
der EinfluB3 der Schwebstoffe auf die Konzentration in der Fliissigphase bei der gewihlten Ein-
waage 5o gering ist, daB er von einem anderen Phéinomen, ndmlich der Sorption auch an kleinsten
Mengen organischen Materials, vollig iberlagert wird.

DaB ein solcher organischer Anteil vorhanden sein muB8, zeigen die C, ~Werte des QK, QS und
QM. Auch auf Goethit und Al,O,, die unter normalen Laborbedingungen gelagert wurden, konn-
ten bei anderen Arbeiten geringe Corg—Gehalte gemessen werden (STAUFFER & MACINTYRE
1986). Desweiteren scheinen die in den Batch-Glisern verbleibenden Schwebstoffe den Punkt zu
verindern, an dem die Isothermen zum konkaven Teil in Richtung der y-Achse abknicken. Ver-
gleicht man dazu andere Proben mit wenig Corg und wachsendem Gehalt an Schwebstoffen, zeigt
sich, daB3 dieser Knickpunkt von 60% zu 40% der Systemwasserldslichkeit des PAK wandert. Je
hoher der Schwebstoffgehalt, desto frither knicken die Isothermen ab. Dabei bilden ca. 40% der
Wasserloslichkeit des jeweiligen Schadstoffs die Untergrenze; frither knickt keine Isotherme ab.
Moglicherweise bilden die Schwebstoffe unter statischen Versuchsbedigungen eine Art "Konden-
sationskeime" fiir die PAK. Dabei mufl man beriicksichtigen, dafl der Corg~Geha1t innerhalb der
Gruppe QK bis Kaol ebenfalls zunimmt (Abb. 6.10). Nimmt man zu diesen Proben noch
natiirliche Proben dazu (km3/1, kmd4, Bt2), zeigt sich, da nicht zwingend mit zunehmendem Cm.g
die Sorptionskapazitit steigt oder der Knickpunkt der Isotherme sich in Richtung y-Achse ver-
schiebt.

Wenn man statt des subjektiven Eindrucks der Schwebstoffmenge im Batch-Glas die gemessene
spezifische Oberflache wihlt, wird ein Anstieg der Sorptionskapazitit und eine Riickverlagerung
des Knickpunktes mit der Oberfliche deutlich. Im Bereich um etwa 0,1% Corg beginnen sich die
Einflisse der spezifischen Oberfliache und des organisch gebundenen Kohlenstoffs zu liberlagern.
So haben Proben mit relativ wenig Corg und einer relativ groBen spezifischen Oberflache (km3/1,

kmd, rod) eine hohere Sorptionskapazitit als Proben mit mehr Corg und einer kleineren
Oberfliche (Bt2, Lo4, m4a) (Abb. 6.10).
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Abb. 6.10: FLA-Sorptionsisothermen von Proben mit niedrigen C,,.-Gehalten. Zuriickverla-
gerung des konkaven Knickpunktes der BET-Isotherme von 60 auf 40% der Was-
serloslichkeit von FLA, bei Zunahme von Sgp und des Schwebstoffgehalts. (FLA-
Wasserldslichkeit bei 10°C ca. 105ug/1).

6.4 EinfluB der Kornzusammensetzung der Proben auf die Sorption

Aus den Abb. 6.4 und 6.5 ist zu ersehen, daB3 die Proben bal, km2, mul, km4, km3/1, SK, Al,
NS, QK, QS und Bt2 bei ANY mehr oder weniger grofle K4 -Differenzen nach oben aufweisen.
Bei FLA zeigen nur die in 5.2. erwithnten Proben positive Abweichungen, die mit der hydropho-
ben Sorption an Oberflichen erklirt werden kdnnen, da sie bei beiden Schadstoffen auftreten und
bei FLA im Verhiltnis hoher sind. Bei der Betrachtung der Differenz zwischen den Verhéltnis-
werten von ANY und FLA (Abb 6.8) sicht man, daB8 die meisten Proben, bis auf QK und QS, im
Verhéltnis mehr ANY sorbiert haben als FLA.

In der Literatur sind bisher selten zwei Schadstoffe mit so unterschiedlichen K oy und Wasserlés-
lichkeiten, mit vielen verschiedenen Proben und einer Gleichgewichtseinstellung von mehreren
Tagen miteinander verglichen worden. Die Zeit der Gleichgewichtseinstellung wirkt sich, je nach
Probenmaterial, bei Schadstoffen mit so unterschiedlichen chemisch- physkalischen Eigenschaften
jedoch auf die Gleichgewichtskonzentration in der whssrigen Phase aus, da die Sorptionskinetik
dieser beiden Stoffe relativ groBe Unterschiede aufweist. Geht man davon aus, daB sich an eine

spontane Sorption, die vielleicht schon nach wenigen Stunden abgeschlossen sein kann, eine durch
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diffusive Prozesse gesteuerte, sehr lang andauernde zweite Phase der Sorption anschlief3t, miiBte
sich von einem Schadstoff mit einer langsameren Kinetik, bei gleicher Versuchsdauer, im Ver-
hiltnis zu einem Schadstoff mit schnellerer Kinetik eine hohere Gleichgewichtskonzentration in
der wissrigen Phase befinden. Am stirksten miiBte sich dies bei Proben auswirken, bei denen das
Probenmaterial und/oder das organische Material in Aggregaten oder z.B. pordsen Gesteinsparti-
keln vorliegt, da diese zusitzlich diffusionshemmend fiir komplexe Molekiilstrukturen wirken.
FLA weist z.B. einen Benzolring mehr auf als ANY. Fast alle Proben mit einer positiven Diver-
genz bei ANY liegen, infolge ihrer Probenaufbereitung, in Form von verschieden groflen Aggre-
gaten vor. Aber auch Proben mit geringen Corg-Gehalten kénnen diesen Effekt aufweisen, wenn
entweder, wie bei km3/1 und kmd4, hochporése anorganische Aggregate vorliegen oder, wie bei
NS, das wenige C,,, an Mergel- und Tonsteinbruchstiicke gebunden ist. Der NS (Neckarsand)
weist einige solcher Bruchstiicke auf, da das Liefergebiet fiir die Sedimente des Neckars haupt-
sichlich aus triassischen und jurassischen tonigen, mergeligen und kalkigen Sedimenten aufgebaut
ist. Die unterschiedliche Kinetik von ANY und FLA konnte daher eine Erklirung fiir die oben
beschriebenen Differenzen sein. Dies bedeutet, dal Proben, die wirklich im Gleichgewicht sind,
im Verhiltnis mehr FLA als ANY sorbieren, als z.B. QK und QS, was mit steigendem Ky zu
erwarten wire.

Fiir die Kohlen liegen zwar keine Vergleichswerte mit ANY vor, aber es ist vorstellbar, daB3 diese
Proben, infolge ihrer kompakten und komplexen Materialzusammensetzung (iiber 80% unter-
schiedlich stark inkohltes Corg), noch extrem weit entfernt sind von der wirklichen Gleichge-
wichtseinstellung mit FLA. Moglicherweise iiberdeckt diese ungeniigende Gleichgewichtseinstel-
lung volistindig die Unterschiede des C,.

BRUSSEAU & RAO (1991) stellten fiir verschiedene organische Verbindungen, u.a. fiir Pestizide,
eine Beeinflussung der diffusiven Gleichgewichtseinstellung in Abhingigkeit von der Struktur

der untersuchten Substanzen fest. Je komplexer die Verbindungen waren, desto stirker wurde die
Gleichgewichtseinstellung behindert.

6.5 Einflul der KorngréBenfraktionen auf die Sorption

In der &lteren Literatur wurde immer wieder versucht zwischen den KorngréBenfraktionen, vor
allem der Tonfraktion, und der Sorption von organischen Schadstoffen eine direkte Beziehung
herzustellen. Dabei wurde in der Regel aufler acht gelassen, daB bei jungen Sedimenten und B6-
den eine Verbindung zwischen dem Gehalt an Corg und der KorngréBe besteht. Eine mangelnde
Anzahl an Proben fiihrte selbst in neueren Versff, entlichungen zu dem SchluB, da die Sorption
von PAK nur von der KorngréBe abhingig ist und der organische gebundene Kohlenstoff nur
zufallig mit den KorngroBen korreliert (HELLMANN 1991). Dem Gedanken der KorngroBenab-
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héingigkeit der Sorption von organischen Schadstoffen liegt dabei oft die Ubertragung der Sorp-
tionskrifte und -mechanismen von polaren Schadstoffen, wie z.B. Schwermetallen, auf unpolare
Verbindungen zugrunde, Die deutlichen Unterschiede und ihre Auswirkungen sind in Abschnitt
2.1 ff. bereits beschrieben worden. Analog zu den Untersuchungen mit LCKW von GRATH-
WOHL (1989) und SANNS (1990) (fiinf LCKW; 77 Béden und Sedimenten) ergibt sich bei der
Sorption der PAK keine signifikante Korrelation der Sorptionskoeffizienten mit der KorngroBen-

verteilung. Man kann bei der Sandfraktion und der Tonfraktion maximal einen negativen respek-

tive positiven Trend mit zunehmenden Sorptionskoeffizienten erkennen (Abb. 6.11 -6.14). Von

einer nur annfhernd guten Korrelation wie mit C,,. kann aber keine Rede sein. Die zwei Trends

ergeben sich aus der iiberwiegenden Verteilung des C,,, auf die Feinkornfraktionen.
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Abb. 6.11: EinfluB der Tonfraktion
auf den K.

Abb. 6.12: EinfluB der Sandfraktion
auf den K.

Abb. 6.13: EinfluB der Tonfraktion
auf den Kgpr-

Sand (%)

Abb. 6.14: EinfluB der Sandfraktion -
auf den Kggq-
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6.6  EinfluB des Karbonatgehalts auf die Sorption

Wie auch bei den Kornfraktionen konnte, iibereinstimmend mit den zwei oben zitierten Autoren,
keine Abh#ngigkeit der Sorption vom Karbonatgehalt i estgestellt werden (Abb. 6.15 und 6.16).
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Abb. 6.15: Einfluf3 des Karbonatge- Abb. 6.16: Einflufl des Karbonatge-
halts auf den K . . halts auf den Kggp.

Auch bei den Kinetikversuchen war kein Einfluf8 des Karbonatgehaltes auf die Sorption zu
erkennen.

6.7 Auswirkung der unterschiedlichen EinfluBgréBen auf die Langzeitsorption

Bei den Kinetikversuchen erwiesen sich der Gehalt an Corg» die Art und Weise wie es vorliegt, die
Kornzusammensetzung und die Schadstoffkonzentration als die wichtigsten EinfluBgréBen auf die
Zeit zur Gleichgewichtseinstellung. Es zeigte sich auch, daB die einzelnen Faktoren nicht getrennt
betrachtet werden konnen bzw. ihr EinfluB auf die Kinetik nicht zu unterscheiden war. Beim QK
und QS z.B. ist die Diffusion bei niedrigen Konzentrationen nicht nur durch die Wasserhilille an
der Oberflidche verlangsamt, sondern auch durch den diinnen Biof ilm, der die K drner vermutlich
umhiillt und der wiederum selbst zu 50 - 95% aus Wasser besteht (wie bei allen Grundwasserlei-
termaterialien, FLEMMING 1991). Die gelartige Struktur der Biof ilme 148t kaum einen konvek-
tiven Transport zu, so daf sie eine deutliche Transportbarriere bilden (CUNNINGHAM 1989).
Diese Barriete muB allerdings eine relativ geringe Sorptionskapazitit besitzen, da sie bei hdheren
Schadstoffkonzentrationen im Wasser rasch iilberwunden zu sein scheint und dadurch schnell die
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Gleichgewichtskonzentration erreicht wird. Bei anderen Proben mit sehr wenig Corg sollte man
eigentlich ein #hnliches Verhalten erwarten. Beim km4 und NS z.B ist aber auch bei hdheren
Schadstoffkonzentrationen im Wasser und nach lingerer Zeitdauer keine Gleichgewichtseinstel-
lung erreicht. Bei diesen Proben liegen auf Grund ihrer Genese und/oder der Probenaufbereitung
C,rg-haltige und C, -freie Probenbestandteile in Form von pordsen Bruchstiicken vor. Pordse
Com-—haltige Bruchstiicke in einer ansonsten C,rg-armen und wenig porésen Matrix, erzeugen eine
"Verdiinnung" des Gesamt-C, -Gehalts und damit auch einen niedrigeren K, als bei den Corg™
haltigen Einzelkdrnern, Dies fithrt dazu, daBl auch Proben mit einem kleinen Gesamt-Corg eine
langsame Gleichgewichtseinstellung aufweisen kénnen. Die Diffusion ins Korn oder in die orga-
nische Materie ist wesentlich langsamer als durch sehr junge und diinne Biofilme, wie sie z.B. auf
den Quarzkdrnern vorliegen konnen. Bei den Proben mit mehr als 0,01 - 0,02% Corg War nicht zu

unterscheiden durch welchen Probenanteil (pordses C Corg in Aggregaten oder anorganische

org?®
Aggregate des Probenmaterials) die Sorptionskinetik kontrolliert wurde.

Eine Ausnahme bei den Langzeitsorptionsversuchen stellte die Probe des Posidonienschiefers (lel)
dar. Der sogenannte Olschiefer dokumentierte bei diesem Versuch eindringlich die Herkunft sei-
nes Namens, denn die in ihm enthaltenen Ol- und Bitumenanteile weisen natiirlich einen hohen
PAK -Gehalt auf, so daB bei diesem Versuch nach 15 bzw. 50 Tagen deutlich mehr FLA in der
wissrigen Phase gemessen werden konnte als nach 4 Tagen. Dies zeigt noch einmal, daB3 wir auch

in unserer natiirlichen Umgebung mit PAK in Berithrung kommen. Die Probe lel wurde darauf-

hin nicht in die weiteren Auswertungen einbezogen.

6.7.1 Vergleich Desorption, Langzeitsorption und S#ulenversuche

Die Desorptionsversuche zeigen genau das Verhalten, das aufgrund der Langzeitsorptionsversuche
nach einer langen Zeit zur Gleichgewichtseinstellung zu erwarten war. Proben mit langsamer
Gleichgewichtseinstellung retardieren bei der Desorption die PAK auch am stirksten. Beim QK
und QS bestiitigt sich, daB auch kleine Mengen an sehr jungem C,,, und/oder eine geringe Poro-
sitdt der Einzelkdrner zu einer, der Kapazitit entsprechenden, geringen Retardation der Schad-
stoffe fithrt. Bei beiden Proben ist, bestitigt durch die Feststoffextraktion, ein kleiner aber mef3-

barer Anteil an FLA im Probenmaterial verblieben.

Geht man davon aus, daf3 bei pordsen Proben ein groBer Teil des FLA in die Partikelporen und

die organische Substanz diffundierte, werden die Ergebnisse der Desorptionsversuche verstand-
lich, Die Proben der Sorptionsversuche blieben im AnschluB an diese Versuchsreihen 20 Tage ste-
hen, und die erste Belastungsstufe war nochmals 40 - 70 Tage vorher durchgefithrt worden. Das

heiBt, daB z.B. der PAK~Anteil der ersten Belastungsstufe bereits 60 - 90 Tage und der der letz-
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ten Stufe schon seit 20 Tagen in das Probenmaterial hineindiffundiert war. Es war daher nicht
moglich, einen groBeren Teil des FLA wieder aus den Proben zuriickzugewinnen, wenn bei den
Desorptionsversuchen alle 4 Tage die Fliissigkeit im Batch-Glas gewechselt wurde. Dies bedeutet,
daB nur ein Teil kurzfristig wieder desorbiert werden kann und der Rest durch langsame Diffu-
sionsprozesse retardiert wird (PIGNATELLO 1989; BALL & ROBERTS 1991b). Diffusionspro-
zesse stellen damit den limitierenden Faktor dar und erzeugen bei ungeniigender Versuchsdauer
"Hystereseeffekte", die aber keine Folge von Sorptionskriften sind (GRATHWOHL et al. 1990).
Es kann nicht unterschieden werden, ob die PAK nun hauptsichlich in pordses organisches Mate-
rial, in pordse anorganische Partikel oder in Aggregate, die eine Folge der Probenaufbereitung
sind (bal, km3/1), diffundiert sind. Tatsache ist, daB sowohl bei Proben mit viel C__, (bal, Ren)
wie auch bei Proben mit wenig Corg (kmd, km3/1, NS) dieser Effekt auftrat, was nach den Er-

org

gebnissen der Langzeitsorptionsversuche auch zu erwarten war.

Die Bilanzen der Desorptionsversuche sind, da beide im Nichtgleichgewichtszustand durchgefiihrt

wurden, mit denen der Siulenelutionsversuche vergleichbar. Sie weisen daher auch sehr dhnliche

Resultate auf. In der Abb. 6.17 wurden die Elutionskurven und die Summenkurven der aus-

getragenen PAK -Massen auf den Punkt normiert, ab dem, im Anschluf an den 16sungskinetisch

bestimmten Teil, bei beiden Proben die Desorption einsetzte. Dabei zeigte sich:

- Die Elutionskurve des RS1 ist im Vergleich mit der des QS nach rechts versetzt. Der RS1
hat zwar nur 0,02% Corg (der QS 0,0027%), weist aber ungefihr eine doppelt so groBe Re-
tardation auf wie der QS.

- Die Elutionskurve des RS! verlduft flacher als die des QS. Analog dazu verhilt sich die
Summenkurve der ausgetragenen PAK -Massen. Dies bedeutet, daB sich bei der Probe RSI
der Siulenversuch stirker im Ungleichgewicht befindet als beim QS (BRUSSEAU & RAO
1991).

- Die Elutionskurve des RS1 hat ein wesentlich linger ausgezogenes "Tailing" als die des

' QS, aulerdem ist deutlich weniger FLA ausgetragen worden (s. auch Tab. 5.2). Dies weist
auf einen groBeren, diffusiv gesteuerten Anteil bei der Desorption hin als beim QS.

Der QS hielt, wie auch hier durch eine Extraktion der Festphase bestitigt werden konnte, selbst
nach sechs Wochen Elution mit einer sehr langsamen FlieBgeschwindigkeit eine vergleichbare
Menge an FLA zuriick wie beim Desorptionsversuch. Beim RS ist, inf olge seines stérker verzo-

gerten Austrags, eine wesentlich groBere Menge an FLA an der Probe verblieben (s. Tab. 5.1 und
5.2).
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Abb. 6.17:
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Elutionskurven und Summenkurven der ausgetragenen PAK -Massen normiert auf

den Zeitpunkt der einsetzenden Desorption im Anschlufl an den Losungsaustrag.
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7. Mogliche Anwendung der Ergebnisse in der Praxis

Das Sorptions- und Desorptionsverhalten von PAK spielt in der Praxis im Grundwasserabstrom
von Teerdlschadensfillen eine wichtige Rolle. Der Austrag der PAK aus dem Schadensherd folgt
in der Regel 18sungskinetisch dominierten Vorgéngen, da die PAK dort hiufig in Phase vorliegen.
Die Konzentration und Zusammensetzung der gelosten PAK hingt dabei stark von den Kontakt-
moglichkeiten des Grundwassers mit dem Schadensherd ab. Hiufig werden durch Teertlschiden,
besonders wenn sie bereits einige Jahrzehnte alt sind und die leichter 16slichen und leichter fliich-
tigen Verbindungen bereits ausgetragen worden sind, Teile des Grundwasserleiters regelrecht
plombiert, so daB das Grundwasser mit dem Kern des Schadens gar nicht in Berithrung kommt.
Sind PAK aber ersteinmal in Lésung gegangen, werden sie, in Abhéngigkeit von der Konzentra-
tion und den boden- und schadstoffspezifischen Parametern, unterschiedlich stark im Grundwas-

serleiter durch Sorptionsprozesse retardiert (Abb. 7.1).

Abb. 7.1: Teerdlschaden (PAK in Phase) mit konzentrationsabhingigen Sorptionsprozessen
im Abstrom. Die Retardation der PAK nimmt mit zunehmender Entf ernung vom
Schadensherd zu, da die Konzentration der PAK abnimmt.

Wird die PAK -Zufuhr unterbrochen, z.B. nach Aushub des Schadensherdes (Abb. 7.2), setzen die
in 6.7.1 beschriebenen Prozesse ein. Es wird also zunschst der spontan sorbierte Anteil desorbiert

und dann beginnt der bodenabhingige, langsame, diffusive Austrag. Diese Vorginge sind im
Prinzip auch bei Bodenwaschverfahren zur PAK -Sanierung giiltig.
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ausgehobener Schadensherd

Abb. 7.2: Nach dem Aushub des Teerdlschadens kommt es theoretisch zu keiner weiteren
Zufuhr von PAK, so daB durch das unbelastete, heranstrdémende Grundwassser
ein Wechselspiel von Desorptions- und Sorptionsprozessen eingeleitet wird. Die
Desorption ist nur z.T. abhéngig von der Konzentration der PAK, aber vor allem

von der vorangegangenen Zeit zur Einstellung des Sorptionsgleichgewichts.

Nimmt man die in dieser Arbeit experimentell erstellten Isothermen als Grundlage zur Berech-
nung des Sorptionsverhaltens von PAK an unterschiedlichen Probenmaterialien, erhilt man mit
dem K 5--Konzept im linearen Teil der Sorption zumindest in der GroBenordnung richtige Er-
gebnisse. Aus den in den Abschnitten 6.2.2 und 6.2.3 beschriebenen Griinden (Unterschiede im
Corg» EinfluB der spezifischen Oberfliche (S,) bei sehr kleinen C,g-Gehalten und hohem K oy
der PAK) ist selbst in diesem einfachen Fall kaum eine grofiere Genauigkeit zu erwarten. Eine
Beschrinkung der Betrachtung auf Grundwasserleitermaterialien erhoht die Genauigkeit der K 4-
Berechnung, da bei diesen Proben die Art des Corg und die spezifische Oberfliche nicht so groen

EinfluB haben wie bei Boden bzw. Quarz-Kies. Klammert man Proben mit einem C,~Gehalt <
wie z.B. die Proben bal, Ren und die Koh-

0,01%, Béden und Proben mit mehr als ca. 1,0% Cirgs
-Konzept, die sich um den Faktor 2

len, aus, erhalt man Abweichungen vom Ko aus dem Kog
bis 4 bewegen. Diese Genauigkeit sollte in der Regel fiur Gefihrdungsabschétzungen ausreichen.
der Wasserloslichkeit des Schadstoffs im betrach-
m linearen

Da die ermittelten Isothermen nur bis 0,5 - 5%
teten System in etwa linear sind, kann man sie auch nur in diesem Bereich mit eine
Verteilungsmodell beschreiben. Bis in den konvexen Teil der Isothermen ist auBerdem das
Freundlich-Modell noch giiltig. Wiirde man versuchen fiir eine Schadsto .
ser, die z.B. bej 20% der Wasserloslichkeit des Schadstoffs im betrachteten Systems liegt, dfe
Schadstoffkonzentration in der Festphase mit einem linearen K, zu errechnen, wiirde man, .Je
nach Schadstoff und Probenart, ein mehr oder weniger stark verfilschtes Ergebnis erhalten. Beim

Vergleich von verschiedenen FLA-Isothermen, die an die Probe ro4 (Oberrotliegendes) angepalt

ffkonzentration im Was-
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wurden, wird dies deutlich. Aus der Abb. 7.3 kann man ersehen, daBl bei bei der Verwendung
von linearen Isothermen bzw. Sorptionskoeffizienten der grof3te Fehler entsteht. Zum Vergleich
wurden zwei mégliche K ;-Werte gewihlt. Die Isotherme des K 4lin. beruht auf dem K 4-Wert bei
1% der Wasserléslichkeit von FLA. Fiir die Isotherme des K jmit. wurde fir jeden Mefpunkt ein
C,/C,-Wert ermittelt und aus diesem ein Mittelwert gebildet. Die Abweichungen der linearen
Isothermen von der BET-Isotherme sind bei dieser Probe besonders grof3, da es sich um eine auf-
bereitete Arkose mit sehr wenig C, handelt und damit der lineare Teil der Isotherme verhiltnis-

miBig kurz ist.
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Abb. 7.3; An die Probe ro4 (FLA) angepaBte Isothermen (Kglin, = C -Werte sind mit dem

K4 des linearen Isothermenteils berechnet; K ymit. = C,-Werte sind mit einem
mittleren C,/C,, ~Wert aus allen IsothermenmeBpunkten berechnet. Kps Kpang und
Kggr aus der linearisierten Isothermenanpassung an die MeBwerte).

Mdchte man nun eine Voraussage iiber das Sorptionsverhalten im nichtlinearen Teil der Sorp-
tionsisothermen treffen, mufl man auf andere Isothermen-Modelle zuriickgreifen, Da die Isother-
men in dieser Arbeit sich am besten mit der BET-Isotherme beschrejben lassen, kann man versu-
chen, mit den Sorptionskoeffizienten dieses Sorptionsmodells zu arbeiten. Wie in 2.2 beschrieben,
sind dies C,;,, und der Kgpr. Sie haben den Vorteil, daB sie iiber den gesamten Konzentrations-
bereich der Sorption bis zum Vorliegen der PAK in eigener Phase giltig sind. Mit der in 2.2 be-
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schriebenen linearisierten Form der BET-Isotherme kann man bei bekannter Sattigungskonzen-
tration (C,,;), also der Wasserl6slichkeit im System und bei bekannten Sorptionsparametern Kggr
und C_,, die Schadstoffkonzentrationen in der Fest- oder Flﬁssigphaée errechnen, Unter norma-
len atmosphirischen Bedingungen und in schwebstofffreiem Wasser mit einer Mineralisierung
von Trinkwasser, ist C,,, von PAK zum groBiten Teil von der Wassertemperatur abhﬁngig, so daB
dieser Parameter, im Gegensatz zu den beiden anderen, verhiiltnism#48ig einfach zu bestimmen ist.

7.1 Sorptionsparameter des BET-Isothermenmodells (Kgpp und C_, )
7.1.1 Sorptionskoeffizient Kgpp

Da die BET-Isotherme auch den Bereich der Oberflichensorption erfaflt, kann zumindest fir
einen der beiden Sorptionsparameter der BET-Isotherme nicht ausschlieflich der Gehalt an orga-
nisch gebundenem Kohlenstoff ausschlaggebend sein. Da der Kppy die Steilheit des ersten Teils
der Isotherme, aber auch die Lage des Knickpunktes zum zweiten, flachen Teil bestimmt, ist es
naheliegend, diesen Koeffizienten durch verschiedene Prozesse zu definieren. Trégt man nun den
Kggr auf der Y-Achse und Cow (%) und die spezifische Oberfliche (Ssp) (m2/g) auf den X-

Achsen auf, so zeigen sich zwei nichtlineare Trends (Abb 7.4 und 7.5).
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Abb. 7.4; Abhangigkeit des Kggyp von ANY von Corg Und S (Linien sollen nichtlineare

Tendenz andeuten).
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Abb. 7.5: Abhangigkeit des Kpgp von FLA von C,,. und S, (Linien sollen nichtlineare

Tendenz andeuten).

Bei FLA z.B. steigt der Kgpy bei Proben mit niedrigen K gpp-Werten (bis zu einem Kggp von ca.
15) mit der spezifischen Oberfliche. Diese Proben weisen einen C, -Gehalt bis ca. 0,2% auf und
haben gleichzeitig eine stirkere Zunahme des Kgpr bei geringer Zunahme des Corg. Bei Proben
mit einem Kppy > ca. 15 (Proben mit C,, . > ca. 0,2%) ist dies genau umgekehrt, der Kppyp steigt
mit dem C, . -Gehalt, wihrend er mit der Oberfliche nicht mehr korreliert. Damit man fiir ein
moglichst grofles Probenspektrum eine Aussage liber den Kgpp treffen kann, ist eine Verbindung
der beiden Parameter C,,, und Sy, sinnvoll. Mit der Multiplikation der beiden Parameter erhilt
man eine GréfBle, die eine gute Korrelation mit dem Kpgr aufweist (Abb. 7.6 und 7.7). Man erhélt
damit eine Beziehung, die auf rein empirischen Daten beruht, da die physikalische Bedeutung,
die dieser Bezichung zugrunde liegen miiite, unklar ist. Zur besseren Handhabung wird fir das
Produkt aus C,.g * Sgp, (Cyy dimensionslos) die Hilfsgrdfle C,,, eingefiihrt:

C =C_ -8 (15)
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Abb. 7.6: Korrelation des Kgpyp von ANY mit C_..
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Abb. 7.7: Korrelation des Kggyp von FLA mit Coqpe

Die Korrelation fiir FLA ist hierbei etwas besser als die fir ANY, da fiir FLA eine groflere Pro-
benanzahl zur Verfiigung stand und weil die Streubreite der Proben bei ANY etwas grofler ist, da

es stirker auf Unterschiede in der Art des Corg reagiert.
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Damit die Grofle Cosp iiberhaupt berechnet werden kann, muf} die Voraussetzung erfiillt sein, daB
weder S, noch C,, den Wert Null annehmen kénnen. Die spezifische Oberfliche kann zwar sehr
klein, aber niemals Null werden. C,,, kann unter natiirlichen Bedingungen ebenfalls nicht den
Wert Null annehmen, da zumindest ein ditnner Biofilm immer vorhanden ist (PEDERSEN 1982;
FLEMMING 1991), der mit zunehmender Oberfliche wichst. Proben, wie der Quarzkies auf der
einen und die Kohlen auf der anderen Seite, sind in der Natur auflerdem eher als Ausnahmen zu
betrachten, so da man sich im Normalfall wohl im "Mittelfeld" des hier verwendeten Proben-
spektrums befinden wird.

Der Kygpr ist aufgrund seiner Korrelation mit C,,, iiber den Gehalt an C,, mit dem Ko ge-
koppelt, so da aus einer Verbindung des K¢ mit Sy, Kgpy ermittelt werden kann. Wiirde man
versuchen, direkt aus C,,, den Kggy zu errechnen, briuchte man die Steigung und den Y-Ach-
senabschnitt der Regressionsgeraden, Da aber bei jedem PAK, aufgrund der unterschiedlich ho-
hen Kz €in anderer Y-Achsenabschnitt vorliegen wiirde, miiBten fiir jede Verbindung die La~
boruntersuchungen dieser Arbeit durchgefithrt werden. Setzt man den Kpgr mit einem Parameter
in Beziehung, der die Sorptionsunterschiede der einzelnen Substanzen bereits beriicksichtigt, kann
man die Y-Achsenschnittpunkte umgehen und direkt aus der Steigung der Regressionsgeraden
den Kggr errechnen oder aus der Grafik ablesen.

Der Parameter, der die schadstoffspezifischen Sorptionsunterschiede beriicksichtigt, ist, wenn
man ihn aus dem K oy der einzelnen Verbindungen errechnet, der K . Berechnet man analog
zum K ; aus dem K 4,-Konzept mit der Formel (9):

K,=-2" .. (16)

einen Sorptionskoeffizienten K4, , der den EinfluB der spezifischen Oberfliche mit einbezieht,
kann man mit diesem wie oben beschrieben verfahren (Abb. 7.8).

L4Bt man in das K -Konzept die spezifische Oberfliche entsprechend der oben beschriebenen
Korrelation eingehen, erhilt man folgende Form:

K

Coe %
= (C2E s

Syt Ko a7

80



20
10 foroensnee
5 -
b . a%’n
X | [ |
2 | " n
n
1 R, K S it
05 | /
0.2 " e
0.1 1 lllllm 1 ILLIM Ll tiidit L !llllul Lol i1t 1 ||||"
0.001 0.10 10.00 1000.00 100000.00 10000000.00
dep
Abb. 7.8: ©  Kpgr gegen Ky, Aus dem errechneten K 4qp 188t sich direkt der Kppy fur den
jeweiligen PAK ablesen oder iber die Steigung der Regressionsgeraden berech-
nen.
- 0,3 » (18)
Kppr ® de:p

Da aus dem K o und C,, auch der K4 des linearen Isothermenteils berechnet werden kann, ist

es moglich Kpgy, aus einem experimentell ermittelten K durch Multiplikation mit Sy, zu er-

rechnen.

Die Abb. 7.9 und 7.10 zeigen die Unterschiede der einzelnen Kpgy im Verhaltnis zu Cogp, Di
Kggp-Werte aus dem K o q-Konzept weisen bei FLA bei den Proben mit wenig C,,q, also grofe-
rem EinfluB der spezifischen Oberfliche, zu kleine Kggr und bei Proben mit viel C
Kpgp auf. Dies zeigt, daB bei dieser Methode nicht bei allen Proben die richtige Gewichtung aller

EinflufigréBen gewihrleistet ist. Bei ANY stimmen die errechneten Kppp-Werte gut mit den
n. Bei FLA ist bei Proben mit wenig C, die hydrophobe Sorp-

e

zu grofle

Werten aus den Isothermen iiberei
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tion stirker als bei ANY, so daB hier die Abweichung der gerechneten Kgpr von den Kppy aus
den Isothermen grofer ist als bei ANY.
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Abb. 7.9; Kggr von ANY errechnet aus dem K 5 und ermittelt aus der Isotherme im Ver-
héltnis zu C ..
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Abb. 7.10: Kggt von FLA errechnet aus dem Ko und ermittelt aus der Isotherme im Ver-
héltnis zu Coap.
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Die Fehler, die bei den einzelnen Rechenschritten, im Verh#ltnis zu den gemessenen Kgpp-Wer-
ten, entstehen kdnnen, verursachen Differenzen, die bei Grundwasserleitermaterialien zwischen
dem Faktor zwei und vier schwanken. Die Abweichungen, die bei der Berechnung der Schad-
stoffkonzentration an der Festphase durch die Fehler bei der Kppp Ermittlung entstehen, wirken
sich infolge der Stellung des Kgpq in der BET-Formel, in vollem Umfang nur Bei sehr niedrigen
Schadstoffkonzentrationen im Boden aus und nehmen bei steigender Konzentration immer weiter
ab. Bei sehr niedrigen Konzentrationen besteht aber die Mdglichkeit, den in diesen Bereichen ge-
naueren K4 zu verwenden, so daf} dieser ungenauere Abschnitt der BET-Isotherme umgangen

werden kann.

7.1.2 Maximale Sorptionskapazitit C_

Crnax Stellt die maximale Beladung des Sorbenten bis zum konkaven Knickpunkt, also den Bereich
der Mehrlagensorption, dar. Da die Sorptionskapazitit des Corg um ein Vielfaches grofler ist als
die der spezifischen Oberfiche, kann man davon ausgehen, daB es kaum einen Unterschied
macht, ob man die Ssp mit in die Berechnung fur C_, eingehen 1Bt oder nicht. Wie die Abb.
7.11 und 7.12 zeigen, ist die Korrelation bei FLA und bei ANY bei beiden Mdglichkeiten gut,
nur daf bei C_ .,
die mit C___ (Abb. 7.11 und 7.12).

osp

im Gegensatz zum Kgpr, die Korrelation ausschlieBlich mit C,, besser ist als
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Abb, 7.11; C aus den Isothermen von ANY und FLA im Verhiltnis zu C,_,.
* max
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Abb. 7.12: Crnax aus den Isothermen von ANY und FLA im Verhiltnis zu C,,,.

Die Ubertragbarkeit der Daten von einem Schadstoff auf einen anderen bzw. von einem Proben-
material auf ein anderes wird allerdings erheblich erleichtert, wenn man C,ax NUr auf Cmrg be-

zieht. Dann kann man, analog zum K ,,-Konzept, iiber Cm.g und den K,y C, .. errechnen.

logK . = logK,, - 0.3862 (19)

logC, .. = (3 - logK,.) + logC,, (20)

0,3862 = Konstante von KARICKHOFF (1981) (0,411) in logarithmierter Form
3 = empirischer Formfaktor

Corg hier in [pg/kg] !

Corg kann hier nicht in Prozent verwendet werden, sondern muB in der Dimension angewendet

werden, in der C_ .. angegeben wird. Dies ist notwendig, da der Kow und der K o dimensions-

lose Verteilungskoeffizienten sind, C,_ . aber als Konzentration ausgedriickt werden muf3. Da die
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Schadstoffe und das C,,, der Proben, wie auch der lineare K 4, iiber Corg und den K yy, in einer
Beziehung zueinander stehen, hat die empirische Konstante aus der oben beschriebenen Formel
von KARICKHOFF auch hier Giltigkeit (in Formel (19) in logarithmierter Form). Kgund C
miissen daher natiirlich ebenfalls in einer direkten Beziehung stehen. Man kann C,,.x demzufolge
auch unmittelbar aus einem gemessenen K 4 errechnen. .

Stellt man nun C, . den C,,, aus der BET-Isotherme und den C, ., errechnet mit dem K, ge-
geniiber, erkennt man, daB3 z.T. doch stirkere Abweichungen voneinander auftreten. Bei den

Cmax

ters und die probenspezifischen Sorptionsunterschiede, hier als Abweichung vonden C,, -Wer-

-Werten aus der BET-Isotherme machen sich die Fehler bei der Bestimmung dieses Parame-

ten aus dem K, die auf einer einheitlichen Basis -~ dem K gy - beruhen, bemerkbar (Abb. 7.13

und 7.14). Bei FLA sind die C,, ~Werte aus der Isotherme bei Proben mit sehr viel C,, relativ

niedrig. Die verwitterten Kohlen und die junge organische Materie beim Torf und der Rendzina

sorbieren weniger als rein itber C,_, und dem Ko berechnet. Bei ANY streuen die C, . -Werte

org

aus den Isothermen um die gerechneten Werte aus dem K, so daB diese fir die hier verwende-

ten Proben einen ganz guten Mittelweg darstellen.
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Abb. 7,13: C von ANY errechnet aus dem K¢ und ermittelt aus den Isothermen im Ver-
.7.13: max

hiltnis zu C,.
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Abb. 7.14: C,.x VOn FLA errechnet aus dem K o und ermittelt aus den Isothermen im Ver-
héltnis zu C, .

Aufgrund der relativ geringen Abweichung der Werte aus dem K, gegeniiber denen aus den
Isothermen und der Aussicht, da3 dies auch auf andere PAK iibertragbar ist, stellt die Methode
Cax aus dem K oy und K o zu errechnen, eine gute Alternative zu aufwendigen Laboruntersu-
chungen dar. Beriicksichtigen muf3 man dabei aber, daB3 Fehler bei der Berechnung des C,_ ., an-
ders als beim K gy, sich auf die C_-Werte der ganzen Isotherme auswirken. Dies bedeutet: ist ein
berechneter C . -Wert zehnmal so hoch wie der gemessene, sind alle C_-Werte der daraus erstell-

ten Isotherme zehnfach zu hoch.

7.2 Berechnungsbeispiele mit K, Kgprund C_

Um die Anwendbarkeit und den Bereich der Genauigkeit der rechnerisch ermittelten Sorptions-
parameter herauszufinden, wurden mit K 4 aus dem K, mit Kggy aus dem K g, mit C,,, aus
K o¢ und den gemessenen Schadstoffkonzentrationen in der wissrigen Phase, C,-Werte fiir einige
verwendete Proben berechnet und mit den gemessenen C,-Werten bzw. den Isothermen vergli-
chen. Als Grundlage zur Berechnung von K 4, Kggp und C,_,. dienten:

- der Koy des jeweiligen Schadstoffs,

- der Corg-Gehalt der jeweiligen Probe und

- die spezifische Oberfliche der jeweiligen Probe.
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Fir C,,, wurde, wie fir die Berechnung der C_-Werte aus den Sorptionsparametern der experi-
mentell ermittelten BET-Isotherme, die Wasserldslichkeit bei 10°C verwendet. Es zeigte sich da-
bei, was aus den vorangegangenen Abbildungen schon zu ersehen war, daB die nach den vorge-
steliten Methoden berechneten Ky, Kgpp~ und C_, -Werte nur im Bereich von ca. 0,1% bis ca.
1,0% C,,, Werte liefern, die ausreichend gut im tolerierbaren Fehlerbereich der gemessenen Werte
liegen. Vor allem bei K4 und C_, konnen unterhalb und oberhalb dieser Corg~Gehalte Fehler
von mehr als einer Zehnerpotenz auftreten. Von dieser Methode ausschlieBen muB man wohl
auch Béden mit hohen Corg-Gehalten an jungem organischem Material. Fiir Grundwasserleiter-
materialien (Sande und Sandsteine) schwanken die Werte der Sorptionskoeffizienten nur um Fak-
tor zwei bis vier im Vergleich zu den gemessenen Werten. Es sollen hier drei Beispiele mit Proben
aus dem angegebenen Giiltigkeitsbereich und einer Probe auBlerhalb dieses Bereichs durchgefiihrt
werden. Gegeniibergestellt werden sollen die C,-Werte und damit auch die Isothermen, die expe-
rimentell ermittelt wurden und die C,-Werte, die mit den berechnten K 4, Kggp und C, ., errech-
net wurden. Bei den Darstellungen fiir den K wurden die Beispiele etwas iiber den linearen Be-
reich hinaus berechnet, um nochmal die Abweichungen der Isothermen von einer linearen Form

zu dokumentieren (Abb. 7.15 - 7.22).
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Abb. 7.15: Gemessener und berechneter lineare

der Isotherme, C, berechnet aus dem K4

und C, berechnet iiber den Ko aus dem Kow-
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Abb. 7.16: Gemessene und berechnete Isotherme der Probe rod. C, aus der Isotherme, C;
berechnet mit Kgprund C_ .. aus der linearisierten BET-Isotherme von FLA und
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C, berechnet itber Kppp aus Ko und S, und C,, iiber Ko aus dem Koy
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Abb. 7.17: Gemessener und berechneter linearer Isothermenabschnitt der Probe SK. C, aus
der Isotherme, C, berechnet aus dem K, bei 1% der Wasserldslichkeit von FLA

und C, berechnet iiber den K g aus dem Kow-
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Abb 7.18: Gemessene und berechnete Isotherme der Probe SK. C, aus der Isotherme, C,
berechnet mit Kgpp und C_ . aus der linearisierten BET-Isotherme von FLA und

C, berechnet Giber Kgpy aus Kog und Sy, und C,,, iiber Ko aus dem Koy

5,000

2,000

1,000

500

100
50
20
10 il | i N P | | ) o
5 10 20 50 "~ 100 200 500 1,000
Cw (ugh)

Gemessener und berechneter linearer Isothermenabschnitt der Probe RS1. C, aus

Abb. 7.19;
der Isotherme, C, berechnet aus dem K4 bei 1% der Wasserldslichkeit von ANY

und C, berechnet iiber den Ko aus dem Kow-
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Abb. 7.20: Gemessene und berechnete Isotherme der Probe RS1. C, aus der Isotherme, C,
berechnet mit Kgpp und C,,, aus der linearisierten BET-Isotherme von ANY

und C, berechnet iiber K gy 4us Kgg und 8y und C,, iber Ko aus dem Koy
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Abb. 7.21: Gemessener und berechneter linearer Isothermenabschnitt der Probe Ren. C, aus

der Isotherme, C; berechnet aus dem K, bei 1% der Wasserldslichkeit von ANY
und C, berechnet iiber den K¢ aus dem K.
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Abb. 7.22: Gemessene und berechnete Isotherme der Probe Ren. C, aus der Isotherme, C,
berechnet mit Kppp und C_ .. aus der linearisierten BET-Isotherme von ANY

und C, berechnet iiber K aus Koo und S, und C,, itber Ky aus dem Koy,

Der Vergleich der Rechenbeispiele (Tabellen A.6 - A.9 mit den Einzelwerten im Anhang) zeigt,
daB man im linearen Teil mit dem K 4 aus dem K o recht gut im Bereich des K4 aus der Isother-
me (abgelesen bei 1% der Wasserloslichkeit) liegt. ErwartungsgemiB sind die Abweichungen bei
der Probe Ren am groBten. Im nichtlinearen Teil, mit Kggp und C,,,, ist dies ganz shnlich, nur
sind hier Abweichungen bei der Rendzina so groB (ca. Faktor 10), daB eine Anwendung der er-
rechneten Werte nicht mehr sinnvoll ist. Bei der Beurteilung der Anwendbarkeit dieser Methode
muB auBerdem beriicksichtigt werden, daB sich die Isothermen auf eine Gleichgewichtseinstel-
lung von vier Tagen beziehen. Wie die Langzeitsorptionsversuche gezeigt haben, kann sich nach
50 Tagen die Schadstoffkonzentration an der Festphase leicht verdoppeln und verdreifachen, so
daB in diesem Fall die Genauigkeit der errechneten Parameter nicht mehr so hoch wiare wie bei
den Beispielen, Eine Ausnahme machen dabei wieder die meisten Sande und Sandsteine, die bei
h8heren Schadstoffkonzentrationen in der wissrigen Phase schon frither im Gleichgewicht waren
(s. 5.1.3), Damit ist der Fehler, der durch mangelhafte Gleichgewichtseinstellung entsteht, bei

diesen Proben geringer.
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7.3 Ubertragbarkeit der Ergebnisse auf andere PAK und auf natiirliche Verhiiltnisse

Das Ziel der Arbeit war in erster Linie fiir ausgewihlte, charakteristische Vertreter der PAK Mo-
delle fiir die Sorption an verschiedenen Boden zu entwickeln. Die Ubertragbarkeit dieser Modelle
auf andere PAK ist soweit gewihrleistet, wie die Unterschiede von K4, Kgpy und C,,, sich aus-
reichend genau mit den K oy -Unterschieden der PAK berechnen lassen. C_,, z.B. braucht man
nicht fiir jeden PAK -Vertreter mit Formel (20) zu errechnen. Ist C__ fir einen PAK und einen
bestimmten C,~Gehalt ermittelt, so kann iiber das K o - Verhiltnis zu einem anderen PAK, di-
rekt iiber die Verhiltniszahl, C_,, fiir den zweiten PAK-Vertreter bestimmt werden. Beachtet
werden muB dabei, daB die K oy -Werte méglichst auf die gleiche Art und Weise ermittelt worden
sind. Die K oy ~Werte fiir ANY und FLA bei 10°C wurden, wie bereits kurz erldutert, in dieser
Arbeit mit der Formel von CHIOU et al. (1982) (Formel (14); S.58) errechnet. Eine Ubertragung
ist zum einen an die gleichen Grenzen gebunden, die fiir ANY und FLA gelten: Die Werte, die
iiber den K ¢ berechnet worden sind, weisen nur bei C,-Gehalten von ca. 0,1% bis etwa 1,0%
eine tolerierbare Genauigkeit auf. Damit fallen viele junge Boden, Torf, Kohle, Olschiefer etc.
(mit C,,. > 1,0%) oder Kiese mit extrem geringen C, -Gehalten heraus. Zum anderen ist mit
steigendem K oy der PAK eine Zunahme des Einflusses der spezifischen Oberflache zu erwarten
(HERBERT et al. 1992). Inwieweit dann noch eine Ubertragung mdéglich ist, miissen zukiinftige
Arbeiten zeigen.

Prinzipiell lassen sich die Ergebnisse dieser Arbeit auch auf andere unpolare organische Verbin-
dungen iibertragen, da die Beziehungen, die hier herausgearbeitet wurden, hauptsichlich auf die
K ow-Unterschiede zuriickgefiihrt werden.

Die Ubertragbarkeit der durchgefiihrten Batch-Gleichgewichtsversuche, die im Prinzip diein 7.1
aufgefiithrten Situationen simulieren sollten, auf natiirliche Verhiltnisse ist sicher nicht in vollem
Umfang mo6glich. Bei realen Schadensfillen herrschen zwar ebenfalls keine vollstindigen Gleich-
gewichtsbedingungen, inwiefern das Ungleichgewicht jedoch ausgeprigt ist, wird stark von der
FlieBgeschwindigkeit und den Charakteristika des jeweiligen Grundwasserleiters abhingen. Daher
werden in zukuinftigen Arbeiten Siulenversuche, bei denen ganz bewuf3t unter Ungleichgewichts-
bedingungen gearbeitet wird, realititsnihere Ergebnisse als Batch-Versuche liefern. Die durchge-
fuhrten Saulenelutionsversuche sind daher, bzgl. der Prozesse, die bei der Desorption unter Un-
gleichgewichtsbedingungen ablaufen, recht aussagekriftig. Fiir quantitative bzw. statistische Aus-
sagen miissen aber weitere Versuche mit unterschiedlichen Materialien und PAK durchgefiihrt
werden.

Ein weiteres Problem bei realen Schadensfillen ist der frithere oder noch aktive EinfluB von Lo-
sungsvermittlern und die Beeinflussung der gelésten PAK untereinander. In einer Vielzahl von

Arbeiten wurden bereits Versuche mit organischen Schadstoffen in dieser Richtung durchgefiihrt.
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Meist wurden dabei aber nur qualitative Aussagen bzgl. der Ldslichkeit oder des Sorptionsverhal-
tens getroffen (RAO et al. 1985; NKEDI-KIZZA et al. 1985; WALTERS & GUISEPPI-ELIE
1988; GROVES 1988; PINAL et al. 1990; RAO et al. 1990). Ein Teil dieser Versuche wurde zu-
dem unter extrem unrealistischen Bedingungen durchgefiihrt (die Fliissigphase bestand z.B. bei
manchen Versuchen zu 50% Prozent aus dem Losungsvermittler), so daf3 aus diesen Tests kaum
eine Aussage fiir reale Schadensfille getroffen werden kann.
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8. Zusammenfassung und Schluifolgerungen

Mit Laborversuchen konnten einige EinfluBgréBen eingegrenzt werden, die das Sorptions- und

Desorptionsverhalten von Fluoranthen und Acenaphthylen maBgeblich steuern.

Die Untersuchungen in dieser Arbeit ergaben zum einen eine Bestitigung fritherer Arbeiten mit

anderen organischen Schadstoffen, zum anderen zeigten sich Unterschiede, die von den hiufig

stark vereinfachten Betrachtungsweisen abweichen. Zusammenfassend kdnnen folgende Aussagen
getroffen werden:

- Die Sorption der verwendeten PAK 148t sich fiber grofle Konzentrationsbereiche nur mit
nichtlinearen Isothermen beschreiben, d.h. sie ist konzentrationsabhéngig.

- Auch die Sorption von PAK wird dominiert vom Gehalt an organisch gebundenem Koh-
lenstoff. Dabei sorbieren Proben mit jungem Corg deutlich weniger als Proben mit fossi-
lem C, .

- Die spezifische Oberfliche von Boden- und Sedimentenproben spielt nur bei Proben mit
extrem wenig Corg (< 0,01%) eine Rolle. Bei Proben mit sehr groflen spezifischen Oberfli-
chen hat diese auch bei C,-Gehalten, die etwas iiber ca. 0,01% liegen, einen Einflufi.

- Mit steigendem K, der organischen Verbindung nimmt der Einflufl der Oberflachen-
sorption und die Nichtlinearitit der Sorptionsisothermen zu. Der Einflufl der Unterschie-
de im organischen Kohlenstoff nimmt ab.

- Es gibt zeitlich gesehen zwei Formen der Sorption. Einen spontanen, sofort wieder rever-
siblen Teil der Sorption und einen langsamen, diffusionsgesteuerten und dadurch bei der
Desorption resistenten Teil der Sorption. Die Zeit bis zur vollstindigen Gleichgewichts-
einstellung ist wesentlich linger als bisher in der Literatur beschrieben. Dieser Zeitraum
ist verkniipft mit den Eigenschaften des jeweiligen Schadstoffs und stark abhéingig vom
Probenmaterial, so daB} die Sedimentpetrologie eine wichtigere Stellung einnehmen sollte
als bisher,

- Die Elution bzw. Desorption wird vor allem von der Zeit die fiir die Gleichgewichtsein-
stellung zur Verfiigung stand und weniger vom Verlauf der Isothermen und damit der
Konzentration in der Flissigphase geprigt. Proben, die sehr lange im Gleichgewichtszu-
stand sind und dabei eine hohe Gleichgewichtskonzentration in der Flissigphase aufwei-
sen (wie z.B. der Quarzsand bei den Kinetikversuchen), zeigen, bis zu einem bestimmten
Punkt, eine dem Isothermenverlauf entsprechende Desorption. In Abhingigkeit von der
Konzentration in der wéssrigen Phase kann dies z.B. bedeuten, daB die Prozesse, die zu
einer BET-Isotherme gefiihrt haben, in umgekehrter Reihenf olge ablaufen. Der erste Teil
wird durch Lésung von PAK in Phase ausgetragen, der zweite Teil wird z.B. von Oberfla-
chen desorbiert oder wird diffusiv aus kleinen K orngréBen und dadurch schnell ausgetra-
gen. Der dritte Teil wird, entsprechend der Geschwindigkeit der riickwirts verlaufenden
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Diffusion im groberen Probenmaterial, sehr langsam und in sehr kleinen Konzentrationen
abgegeben. Bei niedrigen Schadstoffkonzentrationen in der Fliissigphase und rein diffusiv
gesteuerter Desorption, kann dies dazu fithren, daB die Schadstoffkonzentration im Was-~
ser sehr schnell auf einen sehr kleinen Wert zurﬁckgeht, ohne daf} die Schadstoffkonzen-
tration an der Festphase sich entscheidend verringert.

Die Ergebnisse dieser Arbeit haben verschiedene Auswirkungen auf die Beurteilung von Scha-
densféllen und Sanierungen. Fixe Grenzwerte fiir die PAK ~-Konzentrationen in Wasser und Boden
werden der realen Geféhrdung, die von PAK ausgeht, hiufig nicht gerecht. Dies trifft vor allem
auf Schiden in der ungesﬁttigten Bodenzone zu, bei denen die Schadstofffracht, die tatsiichlich
den Grundwasserspiegel erreicht, in der Regel unbekannt ist. Gerade hier kommt es darauf an,
welche Prozesse den Transport der PAK bestimmen. Je nachdem, ob es sich um l8sungskineti-
sche, z.B. konstante Losung in hohen Konzentrationen von PAK in Phase oder um diffusive Vor-
ginge, kleine Konzentrationen in sehr langen Zeitrdumen, handelt, kann bei fixen Grenzwerten
die Gefiihrdung iiber- oder unterschitzt werden. Welche Konzentration an der Festphase welche
Prozesse nach sich zieht, hiingt in groBem Maf3e von den jeweiligen boden- und schadstoffspezi-
fischen Eigenschaften ab. Der Grenzwert fiir die einzelnen PAK liegt nach der Trlinkwasserver-
ordnung bei 0,1pg/1 und damit deutlich im linearen Teil der Isothermen von FLA und ANY. Bei
PAK mit sehr kleinen Wasserloslichkeiten (z.B. Benz(g,h,i)perylen) befindet man sic_h bei0,1ug/1
aber bereits im Bereich von 20 - 30% der Loslichkeit bei 20°C und bei ca. 50% der Ldslichkeit
im Temperaturbereich von Grundwasser (ca. 8 - 11°C). Bei diesen PAK kann man sich im Be-
reich des Grenzwertes also bereits auf dem nichtlinearen, flacheren und damit "mobileren” Teil
der Isotherme oder gar in der Nihe der Sittigungskonzentration befinden. |

Die Bodenwische sei hier nur exemplarisch fiir Sanierungsverfahren fir PAK genannt. Die ge-
ringe Loslichkeit der toxisch relevanten PAK, der sehr langsame diffusive Austrag nach langer

Gleichgewichtseinstellung (bei PAK -Schadensfillen oft Jahrzehnte) und die Verwendung aus-
amer Waschzusitze schrinkt die effektive Anwendung dieses

ein. Da als Alternativen hiufig nur die

schlieBlich polarer, oberflichenwirks
Verfahrens auf grobkdrnige Materialien mit wenig Copg
eigentlich abzulehnende Deponierung (oder Versiegelung) oder die sehr effektive, aber teure und

aufwendige thermische Behandlung des Bodens bleiben, kann fiir die Zukunft nur erhofft wer-
den, daf die mikrobiellen Sanierungstechniken soweit optimiert werden, da8 sie auch den Abbau

von PAK ermdglichen, die mehr als vier Ringe auf weisen.
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Anhang

Bodenphysikalische Parameter der verwendeten Proben.

Tab. A.1 und A.2

106



Probe bzentrifugiert bis Probe Abzentrifugiert bis|  Probe  |Abzentrifugiert bis
Bdden/Sand/L&B| um Durchmesser Pglite/Sandsteine pm Durchmesser | Torf/Kohlen | um Durchmesser
=2 L - kmg) o.11 Tort|...021
....... N R O D B

RSt | 012 04 o1 - 027 ..............
Bto 011 s T
ALl 011 | T
SK 011 mut e XL R
maa 011 bal oy -
aK 015 ......................................
........... Qs 015 . SN S
NS A I N A —
Ren 0 11 ................................
v e
o e
Tab. A.3: Kleinste in der wissrigen Phase verbliebene Korngrofie nach der Zentrifugation.
Probe C «aus Extrakt C sgerechnet
(ug/kg) (ug/kg)
.......... Al 68290.9  .idinn 139359
.............. ba1 6334433 ST 8 T
........................ Bt2522646 630073 "
e esreas Emz ....577490':'. ............................................. T
"""""""""""" s BT —
T kma T sastars 4164882
led n.e 1460806 ..
........................ Lo4 e s6iee
----------------------- S DO S — Y
........................ mu16464203 - i303256
"""" S Y S -
"""""""""""" NS 2536186 ..|....... 4099995 .
"""""""""""" Gk ne B2 A
........................ QS s 823_9 5
"""""""""""" Ren goossio | 4peodse . .
"""""""""""" - - iz
"""""""""""" ST 748666 e JEOOB2
........................ SK 1499339 . 11916

n.e. = nicht extrahlert
Tab. A.4: Einzelergebnisse d

trationen an der Festphase (Sorptionsversuche).

er gerechneten und der extrahierten ANY-Schadstoffkonzen-
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Probe | C,aus Extrakt | Csgerechnet | Cjaus Extrakt Desorpt. | Cygerechnet Desorption
(ug/kg) (uglkg) (parkg) (ug/kg)
Al 12007.8 105760 | 1186022 | 104418 ...
Lbal | Aisas | Aizsed | 118ANS b MTRTA

13120.8

13625.0

n.e. = hicht extrahiert

Tab. A.5: Einzelergebnisse der gerechneten und der extrahierten FLLA -Schadstoffkonzentra-
tionen an der Festphase (Sorptions- und Desorptionsversuche).
Cwgem. | Cager. | Cgyaus Kger u. Cmax Cgaus KggT U. Cmax Ceaus Ky Csaus Ky
aus linearisierter BET K pgtund Cpexdis Koo lin, Isothermantsil | Kq8aus Koc
0.6 €9.4 55.3 54.9 68.1 89,1
.......... 1 1 1041 . 943 o : 195 , 1553
; 3 ....... SR R 1 O R 1030 .................. ; 392 : 320 .....
......... 22 1335 o o 1797 | 2441 3191
......... 56 403 - 3335 338 1 vt 6174 3071
o S 5954 .................................... e 020 11302 ................. 14775 .....
262 9737 ; oge,é ......................... ; 1214 .....................................................................
30 . 1332 1 R 12545 ...............................................................................
P s PR e
S R O e
....... e o P ":2548,3 26253
Tab. A.6

Vergleich der gerechneten C,-Werte aus der FLA-Isotherme der Probe ro4 mit
denen aus den angegebenen Sorptionsparametern.
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CB aus '%ET u. Cm.x

aus linearisierter BET

Cg s Kgpt U. Cryax

K Beund C mayeus K o

Catus Ky

lin. Isothermenteil

Cgaus Ky

Kd &us KOC

141.0

Tab. A.7 Vergleich der gerechneten C,-Werte aus der FLA-Isotherme der Probe SK mit
denen aus den angegebenen Sorptionsparametern.
Cwgem. | Cgger. | Cgaus KgeTu. Cmax Cg aus KgeT U Cmax Cgaus Ky Cgaus Ky
aus linearisierter BET K gerund Craxtis Kog lin. Isothermentell | Kg8aus Koc
ss| el .. 148 LI - 2o | 24
"""" | 4| we | s | s | T
........ 533 1532 1035 1241 - 1625 1513
...... 1 135 2369 2022 2423 3160 2944
6844 ......... 9443 .................. 1 2759 15184 ................... 19062 ............... 17757 ....
16440 | 21022 sosr | S N F—
27| oooea|  osaora | AR/ W N—
e lien | tsvee | LN
6578.5 36851.0 B 290593 ................... 326925 ...............................................................
76002 | 78368.2 46813.0 - 522443
Tab. A.8: Vergleich der gerechneten cs-Werte aus der ANY-Isotherme der Probe RS mit

denen aus den angegebenen Sorptionsparametera.
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Cwoem. Cager. Cyaus Kgpru. Cmax Cgaus Kgpru. Cmax Caaus Ky Caaus Ky

aus finearisierter BET K gemund C g aus Koo fin. lscthermentell | K, aus Ko

0.4 95.2 70.4 1532.2 63.8 174.5

" 3437 7681 ..................................... 166333 ...... o -

- 8814 ................... 12144 ..................................... 2 62127 ............. - 30092

......... 1 49 28938 26286 cennersreeforessieniense o e e
I 170 ......... 438 49 ................... 29995 ..................................... 6393 18 ................................ 27195 .......... 74336
348 109558 ................... 61191 1 276349 ............... 55490 ...... 1 51 681
- 1063 ...... 305166 186915 .................................. 3591815 ............................... 1 69628 ............... 463673
| 1 0500 209.960.0 184757.3 1836904.5 ;67'5'30.8 45794 12
1601.3 |se0200.1| 2842887  aozeosz 2550851 | 6078151
2662.2 426943.6 478883.9 2936964 0 o 41 48383 11 33948.5 |

Tab. A9: Vergleich der gerechneten C -Werte aus der ANY-Isotherme der Probe Ren mit

denen aus den angegebenen Sorptionsparametern.

Tab. A.10:

Korrelationskoeffizienten der linearisierten BET-Isothermen von FLA und ANY.
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Tab. A.11 (oben) und A.12 (unten): BET-Sorptionsparameter der Sorptionsversuche und K4 ab

gelesen bei 1% der Wasserloslichkeit von ANY (oben) und FLA (unten).
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